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Kistengewasser gehoren zu den am starksten
belasteten Regionen der Erde. Die Kiistenzonen
sind weltweit einem enormen Bevolkerungs- und
Nutzungsdruck ausgesetzt. Bereits jetzt lebt gut
die Halfte der Erdbevdlkerung in einem ca. 60
km breiten Streifen entlang der Kiisten, bis zum
Jahr 2030 gehen Experten von etwa zwei Drit-
teln aus. Das sind geschatzte 5,5 Mrd. Menschen.
Die dadurch hervorgerufenen Probleme bediir-
fen der besonderen Aufmerksamkeit, um dieses
gefahrdete und besonders wertvolle Okosystem
zu schutzen und weiterhin nachhaltig nutzen zu
kdnnen. Speziell fir Mecklenburg-Vorpommern
hat die Kuistenzone als Naturraum eine besondere
Bedeutung fur die maritime Industrie und Wirt-
schaft, fir Tourismus und Erholung und nicht zu-
letzt fur die Fischerei.

Mit der Verabschiedung des Ostseeaktionsplanes
(Baltic Sea Action Plan) der HELCOM im Novem-
ber 2007 sowie dem Inkrafttreten der EG-Wasser-
rahmenrichtlinie im Dezember 2000 und der EG-
Meeresstrategie-Rahmenrichtlinie im Juni 2008
mit nachhaltigen Umweltzielen zur Erhaltung der
Meeresumwelt haben die Anforderungen an die
Umweltliberwachung im Ostseeraum deutlich zu-
genommen. So sind neben den bisher tiberwach-
ten physikalischen und chemischen Messgrol3en
nunmehr auch biologische Parameter sowie eine
erhdhte Zahl von Schadstoffen zu messen. Mit
den stark gestiegenen Uberwachungsanforde-
rungen haben auch die Berichtspflichten und die
Anforderungen an die Datendienste erheblich an
Umfang zugenommen.

Das Landesamt fur Umwelt, Naturschutz und
Geologie Mecklenburg-Vorpommern (LUNG) ist
als technisch-wissenschaftliche obere Fachbehor-
de fiir die Uberwachung der Gewésser zustindig.

Dr. Harald Stegemann

Das Kistengewasser-Monitoring ist dabei eine
landeshoheitliche Aufgabe mit dem Ziel, recht-
zeitig und so prazise wie moglich Veranderungen
der Meeresumwelt zu erkennen, ob naturlich oder
von Menschen verursacht. Es ist so die Grundlage
fur eine aktuelle Einschatzung und Prognose des
Zustandes der Klistengewasser und damit fiir eine
wissenschaftlich fundierte Beratung der Landes-
regierung, um rechtzeitig geeignete Malinahmen
zum Schutz und zur Verbesserung der Kiistenge-
wasser einleiten zu kdnnen.

Dafiir bedarf es geeigneter Werkzeuge. Mit den
Methoden des biologischen Effektmonitorings
- als ein Bestandteil eines integrierten Monito-
ringansatzes - lassen sich belastbare Ergebnisse
zum Gesundheitszustand ausgewahlter Indika-
tororganismen verschiedener trophischer Ebe-
nen eines Okosystems komprimiert darstellen.
Deshalb hat sich das LUNG bereits 2001 auf dem
7. Gewassersymposium unter Beteiligung nam-
hafter Wissenschaftler und Behoérdenvertreter mit
den Perspektiven eines integrierten biologischen
Effektmonitoring als Instrument der Gewasseru-
berwachung auseinander gesetzt.

Die in diesem Heft umfassend dokumentierten
Pilotstudien aus den Jahren 1998 bis 2003 zum Ef-
fektmonitoring in den mecklenburg-vorpommer-
schen Kisten- und Binnengewassern sollen die
Ergebnisse einer interessierten Offentlichkeit zu-
ganglich machen und die Grundlagen fiir eine An-
passung der Gewasserliberwachung an neue nati-
onale undinternationale Anforderungen schaffen.

Direktor des Landesamtes fiir Umwelt, Naturschutz und Geologie
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Weltweit zahlen die Kistenregionen zu den am
starksten anthropogen beeinflussten Lebensrau-
men. Es ist zu erwarten, dass die Nutzungsanspru-
che durch Schiffsverkehr, Tourismus, Rohstoff-
und Energiegewinnung sowie Fischerei in Zukunft
noch zunehmen werden. Als Folge davon ist das
kiistennahe Okosystem, neben weiteren Stress-
faktoren wie beispielsweise der Eutrophierung,
einer standigen Belastung mit Schadstoffen aus-
gesetzt. Als Quellen der Schadstoffbelastung sind
u.a. Flusse, Abwassereinleitungen, Verklappung
von Baggergut und Eintrage Uber die Atmospha-
re zu nennen. Zu den bereits seit langem bekann-
ten ,klassischen Schadstoffen” zéhlen Schwerme-
talle, chlorierte und polyzyklische aromatische
Kohlenwasserstoffe (Pestizide, Olverschmutzung)
und zinnorganische Substanzen (z.B. bewuchs-
hemmende Unterwasseranstriche). Im Verlauf
der 1990er-Jahre wurden weitere ,neue Problem-
stoffe” wie Inhaltsstoffe von Korperpflegemitteln,
Pharmazeutika und eine Vielzahl von hormonell
wirksamen Substanzen aus diversen chemischen
Stoffklassen als Verursacher von biologisch schad-
lichen Effekten identifiziert.

Wie in anderen Meeresgebieten wurden auch
beim Umweltmonitoring in der Ostsee anfangs
vorwiegend hydrographische und hydrochemi-
sche sowie produktionsbiologische Parameter
untersucht. Erst in einer spateren Phase wurde
die Schadstoffproblematik intensiver berticksich-
tigt, indem zusatzlich ausgewahlte Schadstoffe
in Wasser, Sediment und Biota erfasst wurden.
Vorrangiges Ziel dieser periodisch und langfristig
durchgefiihrten Uberwachung ist das Erkennen
von raumlichen Verteilungsmustern und zeitli-
chenTrends der anthropogen bedingten Umwelt-
belastung.

International und national wird beim Schadstoff-
monitoring an Organismen immer schwerpunkt-
malig eine chemisch-analytische Bestimmung
von Schadstoffkonzentrationen (Schadstoffkon-
zentrationsmonitoring) vorgenommen. Dieser
Ansatz ist aber bereits seit geraumer Zeit in die
Kritik geraten, da die Messung von wenigen Ein-
zelsubstanzen allein nicht genugt, um die Quali-
tat bzw. den ,Gesundheitszustand” des marinen

Okosystems zu bewerten. Grundsitzlich l3sst sich
anhand weniger Ruckstandsdaten keine Bewer-
tung der biologischen Verfligbarkeit und der Wir-
kung eines in Wirklichkeit vorliegenden komple-
xen Schadstoffgemisches vornehmen. Das neuere
Konzept des biologischen Schadstoffmonitorings
zielt darauf ab, die Wirkungen bzw. Effekte von
Schadstoffen auf Organismen zu erfassen. Es ba-
siert auf der Pramisse, dass die Kriterien, die an die
,Gesundheit” eines Okosystem gestellt werden, in
erster Linie biologischer Natur sind, selbst wenn
sie gemeinhin in chemischen Parametern ausge-
druickt werden.

Verschiedene flir den Meeresschutz verantwortli-
che Institutionen und Abkommen haben darauf-
hin seit gut einem Jahrzehnt damit begonnen,
integrierte Monitoringprogramme, die sowohl
eine chemische Analytik als auch biologische Ef-
fektuntersuchungen umfassen, zu entwickeln. Zu
nennen sind hier beispielsweise der Internationa-
le Rat fiir Meeresforschung (ICES), die Europaische
Umweltagentur (EEA), der Mediterranean Action
Plan (UNEP) sowie die OSPAR- und HELCOM-Ab-
kommen zur Uberwachung des Nordost-Atlantik
und der Ostsee.

Vor diesem Hintergrund wurde das Institut fr An-
gewandte Okologie GmbH (IfAO) durch das Lan-
desamt fir Umwelt, Naturschutz und Geologie
(LUNG) im Jahr 1998 erstmalig mit der Durchfiih-
rung einer Pilotstudie ,Biologisches Effektmonito-
ring in Kistengewassern von Mecklenburg-Vor-
pommern” betraut. Dieser ersten Untersuchung
folgten weitere in den darauf folgenden Jahren.

Sowohl auf Bundes- als auch auf Landerebene
wird derzeit intensiv daran gearbeitet, Methoden
des biologischen Effektmonitorings in den Kiis-
tengewassern und auf der Hohen See in Nord- und
Ostsee zu etablieren. Im gemeinsamen Bund/Lan-
der-Messprogramm zur Uberwachung der Mee-
resumwelt von Nord- und Ostsee (BLMP) ist nach
einer umfassenden Neuorganisation (BLMP+), die
im Jahr 2008 ihren Abschluss fand, eine Arbeits-
gruppe eingerichtet worden, die sich speziell mit
dem Thema Schadstoffe und Bioeffekte auseinan-
dersetzt. Das LUNG hat dabei intensiv daran mit-
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gewirkt, dass in dem Gesamtkonzept eines nach-
haltigen Monitoringprogramms, welches allen
nationalen und internationalen Anforderungen
genlgt, ein integriertes Schadstoff- und Effekt-
monitoring zentraler Bestandteil wird.

In dem vorliegenden Bericht wurde eine zusam-
menfassende Darstellung der Ergebnisse aller Ef-
fektmonitoring-Pilotstudien unternommen. Nach
der zusammenfassenden Darstellung des Effekt-

monitorings in den Kiistengewdssern im Auftrag
des LUNG folgen Kurzprasentationen der Befunde
von weiteren Studien in Binnengewassern im Auf-
trag der StAUN Schwerin und Ueckermiinde und
im Oderastuar im Auftrag des LUNG. Die diesem
zusammenfassenden Bericht zu Grunde liegen-
den Einzelberichte kénnen beim LUNG bzw. den
StAUN Schwerin und Ueckermiinde angefordert
werden.
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1.1 BIOLOGISCHES EFFEKTMONITORING UND BIOMARKER-KONZEPT

Wie bereits ausgefiihrt, erfolgt die Uberwachung
der Schadstoffbelastung im Rahmen der Gewas-
serguteliberwachung immer noch vorwiegend
durch eine chemische Analytik ausgewahlter
Schadstoffe in Wasser, Sediment und Biota. Dabei
ist es evident, dass die 6kotoxikologische Rele-
vanz eines Schadstoffes nicht auf dessen blo3en
Anwesenheit, sondern auf seinen biologischen
Wirkungen beruht. Potenziell nachteilige Effekte
mussen auch nicht immer vom analysierten Stoff
selbst ausgehen, vielmehr sind haufig die im Or-
ganismus gebildeteten Metaboliten toxischer als
die Ausgangssubstanz. Unberucksichtigt bleibt
bei der chemischen Analytik auch die Interakti-
on von Schadstoffen untereinander sowie die in
natura existierenden Wechselwirkungen mit Um-
weltfaktoren, die wesentlich die Bioverfligbarkeit
eines Schadstoffes bestimmen (z.B. Salinitat, par-
tikulare Substanz). Schlie8lich gerat das traditio-
nelle chemische Monitoring allein dadurch an sei-
ne Grenzen, dass bei immer mehr vom Menschen
produzierten Stoffen eine potenziell 6kotoxikolo-
gische Relevanz erkannt wird (z.B. Pharmazeutika,
Korperpflegemittel). Letztendlich ist der Umfang
der eigentlich zu analysierenden Stoffe so grof3,
dass die analytischen Kapazitaten und das finan-
zielle Budget bei weitem tberfordert sind.

Die Erkenntnis der begrenzten Aussagekraft eines
alleinigen Schadstoffkonzentrations-monitorings
fuhrte zum Konzept des biologischen Effektmo-
nitorings, dessen Ziel es ist, die Reaktionen von
Biota auf Stressfaktoren in ihrer Umwelt zu erfas-
sen. Dabei konnen die Stressfaktoren physikali-
scher, chemischer und biologischer Natur sein.
In der Regel steht aber der Nachweis von Schad-
stoffwirkungen im Mittelpunkt von biologischen
Effektuntersuchungen. Chemische Schadstoffbe-
stimmungen werden dadurch aber nicht Uber-
flissig. Ein chemisches Monitoring wird weiterhin
benotigt, um raumliche und zeitliche Trends be-
zliglich der Belastung mit ausgewahlten Kontami-
nanten zu ermitteln oder auch um Schadstoffe in
Nahrungsmitteln zu messen, von denen eine Ge-
fahrdung der menschlichen Gesundheit ausgeht.
AuBerdem koénnen analytische Daten wertvolle
Informationen zur Interpretation biologischer
Befunde liefern. Insofern sollten biologische Ef-

fektuntersuchungen und die chemische Analytik
ausgewahlter Schadstoffe in Biota gemeinsam
Bestandteil eines ,Integrierten Biomonitorings”
sein, da sie unterschiedliche, einander erganzen-
de Resultate liefern.

Bioverfligbarkeit und Exposition, d.h., die Belas-
tung eines Organismus mit einer bestimmten Kon-
zentration (Dosis) eines Stoffes liber einen gewis-
sen Zeitraum, sind von wesentlicher Bedeutung
dafiir, ob dem Korper eine Schadwirkung zuge-
fugt wird. In unseren aquatischen Lebensraumen
sind die Organismen zumeist einer chronischen
Belastungssituation ausgesetzt, d.h. Schadstoffe
wirken in geringen Dosen Uber eine langere Zeit.
Zundachst reagiert eine schadigende Chemikalie
auf der molekularen und biochemischen Ebene
mit Strukturen wie z.B. Enzymen, Membranen
oder der DNA. Diese Interaktion kann zu Effekten
auf der hoheren biologischen Ebene der Gewebe
und Organe flihren und sich letztendlich in Be-
eintrachtigungen von Leistungen beim Individu-
um manifestieren. Dies sind beispielsweise chro-
nische Beeintrachtigungen von Immunsystem,
Wachstum und Entwicklung sowie der Fortpflan-
zung. Derartige Schadstoffeffekte konnen sich
auch potenziell bis auf das Niveau von Populatio-
nen und Lebensgemeinschaften auswirken (Fent,
1998) (Abb. 1). Es fuhrt aber nicht jeder Kontakt
mit einem schadlichen Stoff auch zu einem nach-
weisbaren Effekt. Mit Hilfe von Schutz- und Adap-
tationsmechanismen versucht der Organismus
zunachst seine Homoostase aufrechtzuerhalten.
Erst wenn Kompensationsmechanismen tberfor-
dert sind, tritt eine Schadigung ein (Adams, 2002).
Das Paradigma der stufenweisen Manifestation
von Schadstoffeffekten auf verschiedenen Ebe-
nen der biologischen Organisation ist die kon-
zeptionelle Basis flir das biologische Effektmoni-
toring und die damit verbundene Anwendung
von sog. ,Biomarkern”, Biomarker sind definierte
biologische Endpunkte, die im Rahmen eines Ef-
fektmonitorings als Indikatoren von Stress- und
Schadstoffeffekten untersucht werden. Beim Mo-
nitoring erfolgt die Auswahl der Biomarker im All-
gemeinen so, dass Schadstoffeffekte auf verschie-
denen biologischen Organisationsebenen erfasst
werden (Abb. 1).
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Das National Research Council der USA definiert
Biomarker als ,auf biochemischer und zellularer
Ebene messbare Indikatoren, die Hinweise auf
Einwirkungen von Schadstoffen geben” (NRC,
1999). Nach der weiter gefassten Definition von
Depledge et al. (1995) sind 6kotoxikologische Bio-
marker biochemische, zelluldare, physiologische
oder verhaltensmaBige Veranderungen, die in
einer Korperflissigkeit, einem Gewebe oder auf
dem Niveau des Individuums gemessen werden
kdnnen und eine Evidenz flir eine Exposition und/
oder einen Effekt eines oder mehrerer Schadstoffe
darstellen. Im vorliegenden Bericht werden unter
dem Begriff ,Biomarker” Endpunkte betrachtet,
die auf allen Ebenen der biologischen Organisati-
on auf Stressfaktoren reagieren.

Struktur/Funktion
der Biozonose,

Populations-

B Abb.1 dynamik
Ausbildung von Stress- und d;ega;?:k;&:s.— B
Schadstoffeffekten auf verschie- SRS EE Lt
denen Ebenen der biologischen ot
Leberschadigung

Organisation und im zeitlichen
Verlauf.

(Abb. modifiziert nach Burkhardt-
Holm, 2001)

Cytotoxizitat,
Lipidperoxidation

Lysosomen-

AChE-Hemmung,
Metallothioneine,
DNA-Schadigung

Biomarker lassen sich je nach Reaktion des Orga-
nismus auf eine Schadstoffexposition in verschie-
dene Kategorien einteilen. Expositionsbiomarker
weisen nach, dass der Organismus Schadstoffen
ausgesetzt war und diese in den Korper aufge-
nommen hat. Effektbiomarker kdnnen anzeigen,
ob bereits eine Schadigung eingetreten ist. Bei
Effektuntersuchungen sollten immer mehrere
Biomarker auf verschiedenen biologischen Ebe-
nen betrachtet werden, da nur so eine okoto-
xikologische Risikoabschadtzung erfolgen kann.

Weltweit ist ein Trend zu einem mehr 6kosyste-
maren Ansatz beim Monitoring der anthropo-
genen Umweltbelastung zu verzeichen. Biomar-
ker nehmen dabei eine wichtige Funktion als

(Makrozobenthos)

|

membranstabilitat

,Schnittstelle” zwischen der chemischen Umwelt-
analytik und Parametern auf der Okosystemebe-
ne ein.

Die Literatur Uber die verschiedenen Einsatzberei-
che von Biomarkern ist dementsprechend stan-
dig im Wachsen begriffen. Als Beispiele seien ge-
nannt:

- die besondere Eignung von Fischen bei der
Anwendung von Bioindikatoren zur Bewert-
ung von Schadstoffeffekten in der Umwelt
(Adams, 2002; van der Oost, 2003)

« das Spektrum der beim aquatischen Moni-
toring verwendeten Biomarker (Adams, 2005;

Lam & Wu, 2003; Sherry, 2003)

- die wichtige Rolle, die Biomarkern im Rahmen
einer integrierten Umweltiiberwachung bzw.
Risikoanalyse spielen (Hagger et al., 2006;
Handy et al., 2003; Moore et al., 2004)

« der notwendige Einsatz von Biomarkern bei
der Umsetzung von Richtlinien bzw. Ver-
ordnungen der EU wie z.B. der Wasserrah-
menrichtlinie und der Natura-2000-Richtlinie
(Apitz et al., 2006; Hagger et al., 2006) und
bei der Erfillung der mit den OSPAR-und
HELCOM-Ubereinkommen  eingegangenen
Verpflichtungen (Hagger et al, 2006;
ICES, 20044; ICES, 2006).
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1.2 INVERTEBRATEN UND FISCHE ALS BIOINDIKATOREN

Beim Effektmonitoring werden ausgewahlte Test-
organismen als Bioindikatoren fir Stress- und
Schadstoffeffekte untersucht. Fir das im vorlie-
genden Bericht vorgestellte Monitoring in den
Kistengewassern von Mecklenburg-Vorpom-
mern waren dies die Wattschnecke (Hydrobia
ulvae), die Miesmuschel (Mytilus edulis) und die
Aalmutter (Zoarces viviparus). Weitere Bioindika-
toren, die bei Effektstudien in Binnengewdssern
untersucht wurden, werden im Folgenden eben-
falls kurz vorgestellt (Tab.1).

1.2.1 Mollusken als Bioindikatoren
Beim marinen biologischen Monitoring sind Mu-
scheln die am haufigsten untersuchten wirbello-
sen Bioindikatoren. Wesentliche Griinde hierfir
sind (Gercken, 1996; Oehlmann & Schulte-Oehl-
mann, 2002; Viarengo & Canesi 1991):

Muscheln kommen geographisch weit ver-
breitet vor. Sie leben in Kiistengewassern,
Astuaren und Brackwasser, also in Gebieten,
in denen die anthropogene Belastung
besonders hoch ist.

+ Sie besitzen eine hohe 6kologische Relevanz
im Okosystem, so dass Schadstoffeffekte
potenziell einen negativen Einfluss auf die
gesamte Lebensgemeinschaft haben kdnnen.

« Aufgrund ihrer sessilen Lebensweise integrie-
renMuschelndieSchadstoffbelastunginihrem
Lebensraum Uber die Zeit.

« Als filtrierende Organismen konnen sie
Schadstoffe, die im Wasser nur in Spuren vor-
kommen, um mehrere Groflenordnungen
bioakkumulieren. Ihre geringe Aktivitat von
Enzymsystemen zur Metabolisierung organ-
ischer Xenobiotika fiihrt dazu, dass sich
insbesondere organische Spurenstoffe stark
im Weichkorper anreichern.

+  Muscheln bilden i.d.R. stabile Populationen
und stehen ganzjdhrig und in ausreichender
Anzahl fir Beprobungen zur Verfligung, wo-
durch auch Trendanalysen méglich sind.

+ Viele Muschelarten lassen sich, unabhangig
vom tatsdchlichen Vorkommen, an frei
gewahlten Lokalitaten exponieren (aktives
Monitoring). Dadurch wird ein gezieltes
Biomonitoring z.B. in Verklappungsgebieten
oder bei der Einleiterkontrolle moglich.

Diese vorteilhaften bioindikatorischen Eigen-
schaften waren Mitte der siebziger Jahre Anlass
fur das ,Mussel-Watch”-Programm, mit dem erst-
malig Muscheln in gro3em Umfang fir ein Schad-
stoffmonitoring in den Kiistengewassern der USA
genutzt wurden (Goldberg et al., 1978). Andere
Lander Gbernahmen das Konzept und etablierten
eigene Mussel-Watch-Programme.

In den deutschen Kistengewdssern von Nord-
und Ostsee wird die Miesmuschel Mytilus edulis
fur das biologische Monitoring verwendet. Neben
den Schadstoffmessungen im Rahmen des BLMP
(2005) fihren u.a. die Umweltprobenbank des
Bundes (UBA, Berlin) und die BFG (Koblenz)
chemische Riickstandsuntersuchungen an Mytilus
edulis durch.

Die Miesmuschel ist ein dominierendes Element
der Benthoslebensgemeinschaft in den Kisten-
gewassern Mecklenburg-Vorpommerns. Obwohl
sie bevorzugt Hartsubstrate besiedelt, kommt
sie auf sandigem Boden, angeheftet an Steinen
und Schill oder auch lose als Muschel-Aggregate
vor. Auch auf schlickigen Béden der stark eutro-
phierten inneren Klstengewasser ist M. edulis zu
finden. Der Reproduktionszyklus der getrenntge-
schlechtlichen Tiere beginnt mit der Entwicklung
des Gonadengewebes im Spatherbst und Winter.
Mit dem Beginn der Friihjahrsplanktonbliite fin-
detdann eine schnelle, abschlieBende Reifung der
Gameten statt. In Abhangigkeit von Temperatur
und Nahrungsangebot erstreckt sich die Laichzeit
auf den Zeitraum April bis Mitte Juni, wobei die
Hauptlaichaktivitat zu Beginn der Laichzeit auftritt
(Gercken & Sordyl, 1999; Gercken & Sordyl, 2003).

Die Kenntnis des Reproduktionszyklus ist fiir das
biologische Monitoring von besonderer Bedeu-
tung, da Beprobungen fiir chemische Analysen
und Effektuntersuchungen vorzugsweise in einer
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Zeit relativer physiologischer Ruhe bzw. Stabilitat
durchgefiihrt werden sollten. Aus diesem Grund
wurden die Probenahmen der im vorliegenden
Bericht vorgestellten Effektmonitoring-Studien
im Herbst (selten im Januar) durchgefiihrt (Ger-
cken & Sordyl, 1999; Gercken & Sordyl; 2003) [An-
hang Tab. 6].

An dieser Stelle sei auch erwahnt, dass beziiglich
der Artzugehorigkeit von Mytilus spp. in der west-
lichen Ostsee unterschiedliche Auffassungen be-
stehen. Nach Gosling (1992) wird die eigentliche
Ostsee von M. trossulus besiedelt, wahrend in der
westlichen Ostsee eine Ubergangszone existiert,
wo die Verbreitungsgrenzen von M. edulis und M.
trossulus nicht genau bekannt sind. An der deut-
schen Ostseekuste ist die Zuordnung zur Art My-
tilus edulis am gebrauchlichsten. Dieser Gewohn-
heit wird im vorliegenden Bericht gefolgt und nur
der Artname M. edulis verwendet.

Die Frage der Artzugehdrigkeit von Mytilus spp.
ist aber von grundsatzlicher Bedeutung fiir das
biologische Monitoring, da verschiedene Ar-
ten oder Hybride bekanntlich unterschiedlich
sensibel auf anthropogenen Umweltstress re-
agieren konnen. Dass die Existenz unterschied-
licher Mytilus-Arten in der westlichen Ostsee
anzunehmen ist, zeigen genetische Untersuchun-
gen (Schroder, 1999; Smietanka et al., 2004).

Fur das Effektmonitoring in Binnengewadssern und
in Kistengewdssern mit sehr geringer Salinitat
wird haufig die Dreikantmuschel (Dreissena po-
lymorpha) als Bioindikator gewahlt. Sie stellt ge-
wissermal3en das limnische Pendant zur marinen
Miesmuschel dar. Bereits zu Beginn der 1990er
Jahre wurde in der Elbe ein chemisches Schad-
stoffmonitoring mit D. polymorpha durchgefiihrt
(ARGE Elbe, 1993). Von der Umweltprobenbank
des Bundes wird die Dreikantmuschel ebenfalls
als Bioindikator der Schadstoffbelastung in Bin-

nengewassern genutzt. In Mecklenburg-Vorpom-
mern erfolgten in den Jahren 2000 und 2001 zwei
integrierte Feldstudien mit der Dreikantmuschel,
die sowohl Schadstoffmessungen als auch biolo-
gische Effektuntersuchungen einschlossen (Sor-
dyl & Gercken, 2001 und 2002). Auf Ergebnisse
dieser Untersuchungen wird am Ende dieses Be-
richtes eingegangen. Als weitere Beispiele fiir ein
biologisches Effektmonitoring bzw. ein integrier-
tes Effekt- und Schadstoffmonitoring an D. poly-
morpha kénnen Feldstudien am St. Lorenzstrom
in Kanada (Lafontaine et al., 2000) und im Astuar
der Seine in Frankreich angefiihrt werden (Minier
et al., 2006).

Neben Muscheln bilden die Schnecken die zweite
grofBe taxonomische Gruppe innerhalb der Mol-
lusken. Flr das Monitoring mariner Lebensraume
spielen sie zur Zeit jedoch keine so bedeutende
Rolle. Eine Ausnahme hiervon sind bestimmte
Vertreter der Vorderkiemerschnecken (Prosobran-
chier). Sie sind sensible Bioindikatoren fiir die An-
wesenheit von TBT und anderer zinnorganischer
Substanzen in einem Lebensraum (Oehlmann et
al., 2007).

Fur das biologische TBT-Monitoring in den Kis-
tengewassern Mecklenburg-Vorpommerns wur-
de die Wattschnecke (Hydrobia ulvae) als Bioindi-
kator gewahlt. Weibliche Tiere entwickeln bereits
in Anwesenheit sehr geringer Schadstoffkonzen-
trationen eine typische pathologische Fehlbil-
dung ihres Geschlechtssystems, die als ,Imposex”
bezeichnet wird (Schulte-Oehlmann et al., 1997).
Dieses Phanomen wird an spaterer Stelle ausfihr-
licher beschrieben (11.3.1). Andere Schneckenar-
ten, die fiir das TBT-Monitoring in der Nordsee
oder salzhaltigeren Bereichen der Ostsee (Schles-
wig-Holstein, Danemark) verwendet werden,

kommen in den gering salinen Kiistengewassern
von Mecklenburg-Vorpommern nicht vor.
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I1.2.2 Crustaceen als Bioindikatoren

Unter den flr das hier vorgestellte marine Effekt-
monitoring ausgewahlten Bioindikatoren befin-
det sich kein Vertreter aus der Klasse der Krebs-
tiere. Dennoch sollen die Krebse hier Erwahnung
finden, da sie moglicherweise zukiinftig eine gro-
Bere Rolle beim Effektmonitoring spielen werden
und auch bereits in Mecklenburg-Vorpommern
bei der biologischen Bewertung von FlieBgewas-
sern eingesetzt wurden (Gercken, 2003a; Gercken
& Sordyl, 2000; Gercken & Sordyl, 2001a).

Im Vergleich zu Muscheln werden Krebse deut-
lich seltener fiir die Untersuchung von ,typischen”
Biomarkern genutzt. Andererseits fungieren sie
schon seit langerem als Bioindikatoren bei der
Durchfiihrung von Biotests zur Bewertung der
Schadstoffbelastung von Sedimenten (Corophi-
en-Test) oder als Frihwarnsystem bei der Flie3ge-
wasserliberwachung (Daphnien-Test) (Rinderha-
gen et al., 2000).

In den letzten Jahren wurde die Verwendung von
Krebsen in der Okotoxikologie insbesondere im
Zusammenhang mit Untersuchungen zu biologi-
schen Effekten von Substanzen mit hormoneller
Wirkung (EDS) geférdert (LeBlanc, 2007; OECD,
2006; Oetken et al., 2004). Die Problematik der EDS
stand auch bei Effektuntersuchungen in limni-
schen und marinen Lebensraumen haufig im Vor-
dergrund. Beispielsweise fand man bei Gammarus
pulex eine Stérung der Oocyten-Entwicklung im
Bereich der Einleitung von Kldaranlagenabwassern
(Gross et al., 2001; Hagger et al., 2001). In Deutsch-
land hat das Umweltbundesamt das Verbundpro-
jekt ,Xehogamm” gefordert, das sich mit Effekten
von Umwelthormonen bei Flohkrebsen beschaf-
tigt (Triebskorn et al., 2002). Dabei wurden u.a. die
Populationsstruktur, das Vorkommen von Inter-
sexualitat und Atresie sowie der Gehalt an Stres-
sprotein bei G. fossarum oberhalb und unterhalb
von Klaranlagen verglichen (Ladewig et al., 2006;
Schirling et al., 2005).

Neben der Erfassung von reproduktions- und
populationsbezogenen Endpunkten eignen sich
Amphipoden auch zur Untersuchung,klassischer”
biochemischer Biomarker. So wurden beispiels-
weise die Parameter Metallothionein-Induktion,
DNA-Strangbriiche und Lipidperoxidation ausge-
wahlt, um toxische Effekte von &stuarinen Sedi-

menten auf G. locusta zu bewerten (Neuparth et
al., 2005). Parallel dazu wurden jedoch auch End-
punkte auf der Organismen- und Populationsebe-
ne betrachtet.

Im Rahmen von Effektstudien in Binnengewas-
sern von Mecklenburg-Vorpommern wurden
Flohkrebse (Gammariden) als Indikatoren fur die
Prasenz neurotoxischer Substanzen verwendet
(Gercken, 2000a; Gercken, 2003a; Gercken & Sor-
dyl, 2000; Gercken & Sordyl, 2001a). Die Ergebnis-
se dieser Untersuchungen sind am Ende dieses
Berichtes zu finden.

I1.2.3 Fische als Bioindikatoren

Fische waren und sind immer noch die bevor-
zugten Indikatororganismen zur Bewertung der
Gewadssergute im Rahmen von Monitoring-Pro-
grammen. Beispielsweise fuhrt die Bundesfor-
schungsanstalt fur Fischerei (BFA/Hamburg) be-
reits seit den 1970er Jahren Untersuchungen zur
Verbreitung von Fischkrankheiten in Nord- und
Ostsee durch. Dieses Fischkrankheitsmonitoring
bildet bislang den Schwerpunkt des biologischen
Effektmonitorings im Rahmen des BLMP (2005).
In den Jahren 1991 und 1992 beauftragte das
Umweltbundesamt eine Studie Uber ,Fischkrank-
heiten in der Nordsee” (Anders & von Landwiist,
1996). Neben Untersuchungen zur Reproduktion
ausgewahlter Fischarten wurden auch Biomarker
auf niedrigeren Ebenen der biologischen Organi-
sation bewertet. Zu dieser Zeit wurden auch ver-
schiedene ,sea going workshops” durchgefiihrt,
um die Eignung verschiedener Biomarker als In-
dikatoren fiir Schadstoffeffekte zu prifen (Stagg,
1998). Eine umfassende Bewertung iber den Ein-
satz von Biomarkern bei Fischen findet sich in ei-
nem Ubersichtsartikel von van der Oost und Kol-
legen (2003). Von Greeley (2002) liegt eine Arbeit
Uber reproduktionsbezogene Parameter als Indi-
katoren flir Umweltstress vor.

Fur den deutschen Bereich der Ostsee, stellen
die hier vorgestellten Untersuchungen an der
Aalmutter (Zoarces viviparus) (Abb. 3), nach der-
zeitiger Kenntnis, die bislang umfangreichste
Bioeffektstudie an einer Fischspezies aus den
Kistengewassern dar. Mehrere Griinde sprachen
daflir, die Aalmutter als Bioindikator ein Effekt-
monitoring in den Kiistengewdssern von Meck-
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lenburg-Vorpommern auszuwahlen. So ist sie ver-
gleichsweise standorttreu (Vetemaa, 1999) und
reprasentiert damit die Belastungssituation im
Bereich einer Probenahmestation. Auerdem ist
sie wegen ihrer Toleranz gegenuber Brackwasser
auch in den besonders belasteten Astuargebie-
ten anzutreffen. SchlieB3lich ist die Aalmutter als
lebendgebdrender Fisch besonders fir Unter-
suchungen zum Fortpflanzungserfolg und zum
Nachweis von reproduktionstoxischen Effekten
pradestiniert (Neuman et al., 1999). Die Ovulation
und innere Befruchtung erfolgt im August und im
Verlauf des Septembers schllipfen die Larven im
Ovar. Nach einer Tragzeit von insgesamt ca. flinf
Monaten werden die Larven als voll entwickelte
und geschlechtsdifferenzierte Jungfische (45-55
mm Lange) geboren (Goétting, 1976).

Die etwa 5-monatige Embryonal- und Larvalent-
wicklung lasst sich in eine Entwicklungsphase
vor dem Schlupf, der Dottersackphase nach dem
Schlupf und einen langeren Abschnitt nach dem
Verbrauch des Dottersacks einteilen. Wahrend der
beiden letzten Stadien erndhren sich die Larven
von Nahrstoffen, die vom miitterlichen Organis-
mus in die Ovariallussigkeit abgegeben werden
(Korsgaard, 1986; Korsgaard & Anderson, 1985).
Uber diesen maternalen-fetalen Transfer kdnnen
auch Schadstoffe in das Ovar gelangen und die
Brut schadigen (Rasmussen et al., 2002).

Die lebendgebdrende Reproduktion der Aalmut-
ter bietet die Moglichkeit, Stdrungen der Larven-
entwicklung wie Mortalitat, Missbildungen und
Wachstumsverzogerungen zu untersuchen. Dabei
erfolgt die Inspektion der Brut vorzugsweise von
Mitte Oktober bis Ende November, weil die Lar-
ven dann bereits eine langere Entwicklungszeit

im Ovar verbracht haben und Entwicklungssto-
rungen besser zu diagnostizieren sind. Aufgrund
der frilhen Geschlechtsdifferenzierung lassen
sich bereits an der Brut weibliche und mannliche
Larven bestimmen und damit das Geschlech-
terverhaltnis, als einen potenziellen Biomarker
fur hormonell bedingte Veranderungen ermit-
teln (Larsson et al., 2000; Larsson & Forlin, 2002).

Die Untersuchung des Reproduktionserfolgs bei
Aalmuttern (,Reproductive Success”) zahlt zu den
Parametern, die vom ICES sowie OSPAR und HEL-
COM fir das marine biologische Effektmonitoring
empfohlen werden (HELCOM, 2003; ICES, 2004a;
ICES, 2006; OSPAR, 1997).

Zur methodischen Qualitatssicherung des Bio-
markers ,Reproductive Success” wurde ein inter-
nationales Arbeitstreffen im Rahmen des EU-Pro-
jektes BEQUALM, (2000) durchgefiihrt.

In Schweden wird die Aalmutter bereits seit 1989
im Rahmen des Kistenmonitorings untersucht
(Neuman etal., 1999). Seit 2001 wird die Aalmutter
auch in Danemark als Indikator fiir das Auftreten
von Reproduktionsstérungen in Kustengewas-
sern genutzt (Strand et al., 2004). Beim Monito-
ring von Fischen in ,Baltic Reference Areas” ist der
~Reproductive Success” von Aalmuttern Bestand-
teil des Untersuchungsprogramms (Adjers et al.,
2001). In Deutschland wurde die Aalmutter als

Probenspezies fiir das Schadstoffkonzentrations-

monitoring der Umweltprobenbank ausgewahlt
(Schladot et al., 1997). Die Probenahme erfolgt in
der Ostsee beim Darf3er Ort und im Wattenmeer
im Jadebusen und bei Blisum.
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Neben der Untersuchung der Brut trachtiger
Weibchen lassen sich anhand histologischer und
makroskopischer Befundungen im spaten Friih-
jahr Stérungen der Keimzellreifung in Hoden und
Ovar erfassen (Abb. 4). An spaterer Stelle (11.3.7)
werden alle im Rahmen der Pilotstudien unter-
suchten Fortpflanzungsstorungen detaillierter
vorgestellt.

Grundsatzlich eignet sich die Aalmutter zur Unter-
suchung aller gebrauchlichen Biomarker (Frenzilli
etal., 2004; Roniszetal., 2005; Schiedek et al., 2006;
Sturve et al., 2005). In Kombination mit reproduk-
tionsbezogenen Parametern kann somit ein gro-
Bes Spektrum biologischer Ebenen an einem ein-
zigen Bioindikator erfasst werden. Die Grof3e der
Tiere ermdglicht es auch chemische Ruickstands-
analysen einzubeziehen (Schiedek et al., 2006).

AuBer der Aalmutter soll an dieser Stelle auch kurz
die besondere Eignung des Dreistachligen Stich-
lings (Gasterosteus aculeatus) erwahnt werden.
Diese Fischart wurde als Indikator fiir die biolo-
gische Gewadsserglitebewertung kleiner Flie3ge-
wasser in Mecklenburg-Vorpommern ausgewahlt
(Gercken & Sordyl, 1998; Gercken, 2000a; Gercken,
2003). Ergebnisse dieser Feldstudien sind am
Ende dieses Berichts kurz zusammengefasst.

Storung der
Larvenentwickiung

In Laborexperimenten hat sich der Stichling als
besonders guter Bioindikator zum Nachweis hor-
monell aktiver Substanzen (Endocrine Disrupters)
erwiesen. Mit ihm lassen sich sowohl biologische
Effekte estrogener als auch androgener Chemika-
lien anhand spezifischer Endpunkte nachweisen
(Hahlbeck et al., 2004a und b; Katsiadaki et al,,
2002a und 2002b; Katsiadaki et al., 2006). Daru-
berhinaus lassen sich auch zahlreiche weitere Bio-
marker beim Stichling anwenden (Pottinger et al.,
2002).HandyundKoautoren(2002) empfehlenden
Dreistachligen Stichling fir ein Fischgesundheits-
monitoring in europaischen FlieBgewdssern. Zur
Bewertung des Gesundheitsstatusses sollten die
Befunde einer histologischen Untersuchung von
Leber, Milz und Kiemen herangezogen werden.

Insgesamt betrachtet bietet sich der Dreistachlige
Stichling - neben der Aalmutter - auch fiir das Mo-
nitoring in den inneren Kustengewadssern als po-
tenzieller Bioindikator an. Erste Untersuchungen
an marinen Stichlingen wurden im Rahmen einer
vor kurzem beendeten Biomarker-Studie des IfAO
im Greifswalder Bodden am Auslauf der Klaranla-
ge Greifswald durchgefiuihrt (Gercken, 2007).

Untersuchung von Reproduktions-

stdrungen bei der Aalmutter
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Watt- Hydrobia Kustengewadsser Effektmonitoring in
schnecke ulvae Kistengewassern (LUNG)
Mies- Mytilus Kistengewasser Effektmonitoring in
muschel edulis Kiistengewassern (LUNG)
Dreikant- Dreissena Binnengewasser, Kiistenge- Effektmonitoring im
muschel polymorpha wasser mit geringer Salinitat Kleinen Haff und
Binnengewassern (LUNG)
Flohkrebs Gammarus Binnengewasser Effektstudien in FlieBgewas-
spp. sern (StAUN Schwerin
und Ueckermiinde)
Aalmutter Zoarces Kustengewasser Effektmonitoring in
viviparus Klstengewassern
(LUNG; BEEP)
Dreistach- Gasterosteus Binnengewasser, Kiistenge- Effektstudien in
liger Stich- aculeatus wasser FlieBgewassern
ling
Barsch Perca Binnengewasser Effektstudien in
fluviatilis FlieBgewassern
(StAUN Ueckermiinde)
B Tab.1:
Bioindikatoren, die fUr ein aquatisches Effekt-
monitoring in M.-V. verwendet wurden
1.3 ZUR BEDEUTUNG DER UNTERSUCHUNGSPARAMETER

Im Folgenden werden die im Verlauf der Effekt-
monitoring-Pilotstudien in den Kiistengewadssern
von Mecklenburg-Vorpommern verwendeten
Biomarker vorgestellt. Mit Ausnahme des TBT-
spezifischen Biomarkers ,Imposex bei Hydrobia
ulvae” wurden diese Biomarker auch fir verschie-
dene biologische Effektstudien in Binnengewads-
sern ausgewahlt (siehe zusammenfassende Dar-
stellung am Ende des Berichts).

I1.3.1 Reproduktionsstorungen bei marinen
Vorderkiemerschnecken

Zinnorganische Verbindungen zdhlen zu den
starksten Umweltgiften in aquatischen Okosys-
temen (Fent, 1996). Sie werden weit verbreitet,
in Sediment und in Biota von Oberflichengewas-
sern nachgewiesen. Ein Grof3teil der produzierten
Organozinn-verbindungen findet als Stabilisa-
toren in Kunststoffen und als Biozid in bewuchs-
hemmenden Unterwasseranstrichen (Antifou-
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lings) Verwendung. Weitere Anwendungsgebiete
betreffen bzw. betrafen z.B. den Pflanzenschutz,
Holzschutzmittel und die Impragnierung von Tex-
tilien (Klingmdller & Watermann, 2003).

Tributylzinn (TBT) ist der toxischste Vertreter der
Organozinnverbindungen. Es wird vorwiegend
fur die Herstellung von Antifouling-Anstrichen
verwendet. Aus diesem Grund stellt die Schifffahrt
auch die hauptsachliche Eintragsquelle von TBT in
marine Gewasser dar. In Kiistengebieten ist daher
die Umweltbelastung mit TBT im Bereich von Ha-
fen und Schifffahrtswegen besonders hoch. Die
Europaische Union hat bereits 1989 ein Verbot der
Verwendung von organozinnhaltigen Farben fir
Boote unter 25 Metern ausgesprochen.

Auf Initiative der internationalen Meeresschutzor-
ganisation IMO wurde ein totales Anwendungs-
verbot von TBT und anderer Organozinnverbin-
dungen in Schiffs-Antifoulings ab dem Jahr 2008
verabschiedet. Zinnorganische Verbindungen
sind als ,prioritare Schadstoffe” in Gewdssermoni-
toringprogrammen der EU aufgefiihrt. Neben TBT
werden schwerpunktmallig vor allem die Abbau-
produkte Dibutyl- und Monobutylzinn (DBT, MBT)
sowie Triphenylzinnverbindungen untersucht.

Neben einer ,klassisch toxischen” Wirkung haben
Zinnorganika auch die Fahigkeit, als hormonell
wirkende Sustanzen die Fortpflanzung von Or-
ganismen zu beeinflussen. Besonders gut sind
die endokrinen Wirkungen in Bezug auf die Re-
produktion von marinen Vorderkiemerschnecken
(Prosobranchier) untersucht. Bei zahlreichen Spe-
zies ruft eine Exposition mit TBT eine als ,Impo-
sex” bezeichnete Reproduktionsstorung hervor.
Unter Imposex oder Pseudohermaphroditismus
versteht man die bei weiblichen Prosobranchi-
ern zusatzlich zum eigenen Geschlechtssystem
auftretende Ausbildung mannlicher Geschlechts-
organe (Penis und/oder Samenleiter). Imposex
ist eine abgestufte morphologische Reaktion auf
eine TBT-Exposition. Anhand eines Entwicklungs-
schemas lassen sich die unterschiedlichen Stadien
der Vermannlichung kategorisieren (Oehlmann
et al, 1996; Oehlmann et al, 1997; Oehlmann
et al., 1998b; Schulte-Oehlmann, 1997; Schulte-
Oehlmann et al., 1997). Bei der weiblichen Strand-
schnecke (Littorina littorea) verursacht TBT eine
weitere, als ,Intersex” bezeichnete pathologische
Veranderung des weiblichen Genitalsystems. Die-

se Pathomorphose lasst sich ebenfalls anhand
eines graduellen Entwicklungsschemas beschrei-
ben (Bauer et al., 1997; Oehlmann et al., 1997;
Oehlmann et al., 1998a; Oehlmann et al., 1998b;
Schulte-Oehlmann, 1998).

Untersuchungen zum TBT-Wirkmechanismus ha-
ben gezeigt, dass zinnorganische Substanzen in
den Stoffwechsel der Sexualhormone eingrei-
fen, indem sie die Cytochrom-P450-abhangige
Aromatisierung von Androgenen zu Estroge-
nen hemmen. Dies flihrt bei weiblichen Tieren
zu einer Verschiebung der Androgen-Estrogen-
Balance in Richtung eines erh6hten Gehaltes an
mannlichen Geschlechtshormonen und damit
letztendlich zur Ausbildung zusatzlicher mann-
licher Geschlechtsorgane (Bettin et al., 1996).

Die TBT-induzierte Ausbildung von Imposex
und Intersex bei marinen Vorderkiemerschne-
cken ist das zur Zeit beste Beispiel flir eine
Storung des Hormonsystems von Invertebra-
ten, die eindeutig mit der Kontamination des
Lebensraums durch eine Umweltchemika-
lie verknlpft ist (Matthiessen & Gibbs, 1998).
In der Nordsee wird das Vorkommen von Inter-
sex bzw. von Imposex im Rahmen des dortigen
Effektmonitorings (OSPAR/JAMP) u.a. an Strand-
schnecken (Littorina littorea) und Nordischen
Purpurschnecken (Nucella lapillus) ermittelt (ICES,
2004d). Fiir die Ostsee hat die HELCOM keine ent-
sprechende Empfehlung fir ein TBT-Effektmo-
nitoring ausgesprochen. Dies mag daran liegen,
dass aufgrund der geringeren Salinitat keine der
in der Nordsee gebrauchlichen Bioindikatoren in
der eigentlichen Ostsee vorkommen. Tatsachlich
wurde bislang einzig die Wattschnecke H. ulvae
als geeigneter Indikator beschrieben (Oehlmann
et al.,, 1998b). Sie reagiert auf eine TBT-Exposition
sensibel mit der graduellen Ausbildung von In-
tersex (Schulte-Oehlmann et al., 1997). Aus die-
sem Grund wurde diese Spezies flir das in diesem
Bericht vorgestellte TBT-Effektmonitoring in den
Kistengewadssern von Mecklenburg-Vorpom-
mern ausgewahlt (Gercken, 1999).

11.3.2 Metallothionein-Induktion

Metallothioneine [MT] sind eine Gruppe intrazel-
lularer, metallbindender Proteine, die bei Tieren,
Pflanzen und Mikroorganismen weit verbreitet
sind (Hamer, 1986). Sie wurden z.B. bereits bei
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mindestens 80 Fischen und aquatischen Inver-
tebraten nachgewiesen (Roesijadi, 1992). lhre
charakteristischen Merkmale sind ein geringes
Molekulargewicht (6000-7000 Da), Hitzestabili-
tat, Wasserloslichkeit und ein auBBergewdhnlich
hoher Cystein-Gehalt (20-30%). Die charakteristi-
schen Cluster von Cysteinresten in der Aminosau-
resequenz fungieren als Bindungsdomanen fiir
jeweils mehrere Metallionen (Hamer, 1986; Roesi-
jadi, 1992; Vergani et al., 2005).

MT nehmen eine zentrale Funktion beim Stoff-
wechsel von Spurenelementen ein. Sie binden die
essentiell bendtigten Metalle Kupfer und Zink und
vermitteln deren Verteilung und Ubertragung auf
metallhaltige Enzyme. MT stellen damit Spuren-
metalle flr Synthesen zur Verfliigung, ohne dass
die Metalle als freie, toxische lonen Schaden im
Korper anrichten konnen. Aul3erdem spielen MT
eine essentielle Rolle bei der Schwermetall-Entgif-
tung, indem sie Metalle komplexieren und damit
ihrer toxischen Wirkung berauben (Hamer, 1986).

Aus okotoxikologischer Sicht sind MT von indika-
torischer Bedeutung, da sie durch eine Exposition
gegenuber Schwermetallen zur Neubildung an-
geregt werden. Insbesondere Cadmium, Kupfer
und Quecksilber flihren zu einer raschen Synthe-
se von MT. Wird die Entgiftungskapazitat der MT
durch eine zu hohe Schwermetallbelastung tber-
fordert, kann jedoch auch eine Schadigung der
Zelle durch freie Metallionen eintreten (Viarengo,
1989; Viarengo & Nott, 1993). Der MT-Gehalt der
Zelle wird nicht allein von Metallen, sondern auch
von weiteren Stressfaktoren, wie beispielsweise
freien Radikalen (oxidativer Stress), Infektion und
Hunger beeinflusst. Bei Tieren sind MT vor allem
in Leber und Niere sowie im Magen-Darm-Trakt
zu finden. Fische besitzen auch in den Kiemen
hohere MT-Gehalte. Bei Invertebraten treten MT
vorwiegend in der Mitteldarmdriise (Hepatopan-
creas) auf.

Wegen der Induzierbarkeit von MT durch Metal-
le werden MT schon seit langerem als Biomarker
zum Nachweis einer erhohten Exposition gegen-
Uber Schwermetallen verwendet (Livingstone,
1993). Praktische Erfahrungen mit dem Biomarker
,MT-Induktion” werden beispielsweise im Rah-
men von Monitoring-Programmen (z.B. OSPAR-
JAMP, Med-Pol-Programm) gewonnen. Der Bio-
marker wird dabei als Indikator fiir das Vorliegen

einer sublethalen Metallexposition angesehen.
Nach Roesijadi (1992) besteht der prinzipielle
bioindikatorische Wert der MT vor allem darin,
dass erhohte MT-Gehalte darauf hinweisen, dass
ein wichtiger homoostatischer Regulationsme-
chanismus der Zelle tGberfordert sein konnte. Da-
bei ist es grundsatzlich unerheblich, ob erh6hte
MT-Konzentrationen durch Schwermetalle oder
andere Stressfaktoren induziert wurden.

I1.3.3 Acetylcholinesterase-Hemmung

Bei zahlreichen in Oberflachengewdssern nach-
gewiesenen Umweltchemikalien handelt es sich
um Biozide, die vorwiegend in der Landwirtschaft
und in geringerem Umfang auch im hauslichen
Bereich eingesetzt werden. Uber direkte Einlei-
tungen und diffuse Eintrdge gelangen diese Stof-
fe auch in das Meer, wo sie insbesondere die Kus-
tenregion kontaminieren (Fulton & Key, 2001).

Chemisch handelt es sich bei Pestiziden hdufig
um Organophosphate (Phosphorsaureester) und
Carbamate. Deren Wirkung beruht auf der Hem-
mung der Aktivitat bestimmter Enzyme, der Cho-
linesterasen. Ein bevorzugter Wirkort der Biozide
ist die Acetylcholinesterase (AChE), deren Bin-
dungsstelle fiir den Neurotransmitter Acetylcho-
lin durch Anlagerung des Biozids blockiert wird.
Dadurch ist die AChE nicht mehr in der Lage die
spezifische Spaltung des Acetylcholins in Cholin
und Azetat vorzunehmen, und es tritt eine Akku-
mulation des Acetylcholins im synaptischen Spalt
auf. Letztendlich kommt es zu einer endogenen
Acetylcholinvergiftung mit schweren Folgen fir
die neuronale Koordination. Bei akuter Vergiftung
konnen z.B. Muskelschwdche und Atemstorungen
auftreten (Fulton & Key, 2001). Wahrend Organo-
phosphate allgemein als irreversible Inhibitoren
der Cholinesterasen gelten, ist die Wirkung von
Carbamaten langsam reversibel (Bocquene & Gal-
gani, 1998). Neben ihrer toxischen Wirkung auf
die Acetylcholinesterase kénnen Organophos-
phor- und Carbamatverbindungen auch andere
Serinhydrolasen, wie z.B. die Carboxylesterasen
inhibieren (Galloway et al., 2002).

Die Messung der AChE-Aktivitat zahlt zu den
Kernparametern beim biologischen Effektmoni-
toring in europdischen Meeresgebieten. Sie wird
u.a. auch vom ICES (2004a) empfohlen, um eine
Gewadsserbelastung mit neurotoxisch wirkenden
Stoffen nachzuweisen. Wird im Rahmen eines Mo-
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nitorings an einer Station eine vergleichsweise
geringe Enzymaktivitat ermittelt, gilt dies als Indiz
fur eine Hemmung der AChE durch vorwiegend
Organophosphor- und Carbamatverbindungen.
Allerdings wird die AChE nicht nur allein durch
Pestizide inhibiert. Zumindest einige Schwer-
metalle bewirken ebenfalls eine Hemmung der
AChE, ohne dabei die Bindungsstelle fiir Acety-
cholin zu blockieren (Boquene et al., 1995; Frasco
et al., 2005; Najimi et al., 1997). AuBerdem kénnen
auch Algentoxine inhibitorisch auf die AChE wir-
ken (Bocquene & Galgani, 1998).

Bei den gebrauchlichen Methoden zur Bestim-
mung der AChE-Aktivitat handelt es sich zumeist
um Modifikationen einer urspriinglich von Ellman
et al. (1961) publizierten Methode. Sie beruht auf
der AChE-vermittelten Spaltung des spezifischen
Substrats Acetylthiocholinjodid in Thiocholin und
Essigsaure. Thiocholin bildet in Gegenwart von
DTNB (Dithiobisnitrobenzoat) ein gelbes Reakti-
onsprodukt, das sich photometrisch quantifizie-
ren lasst. Die Ellman-Methode wurde an die Ver-
wendung von Mikrotiterplatten angepasst und
hat dadurch eine breite Anwendung beim bio-
logischen Effektmonitoring gefunden (Galgani &
Boquene, 1991; Bocquene & Galgani, 1998).

I1.3.4 Lipidperoxidation

Bei aerob lebenden Organismen entstehen im
Rahmen des hochst effektiven oxidativen Ener-
giestoffwechsels in den Mitochondrien standig
reaktive Sauerstoffspezies (Sauerstoff-Radikale,
Superoxid, Wasserstoffperoxid) als unvermeid-
liche Begleitprodukte. Diese Sauerstoffspezies
[ROS] kdénnen cytotoxisch wirken indem sie Pro-
teine, Zellmembranen und die DNA aufgrund ih-
rer extremen Reaktionsfreudigkeit schadigen. Als
Folge davon haben Organismen verschiedene
antioxidative Schutzmechanismen in Coevoluti-
on entwickelt, um ROS unschéadlich zu machen
oder deren Schadwirkung zu minimieren (Ahmad,
1995; Josephy et al., 1997; Kelly et al., 1998). Zum
zelluldren, antioxidativen Abwehrsystem zah-
len Enzyme wie die Superoxid-Dismutase (SOD),
Glutathion-Reduktase (GR), Glutathion-Peroxi-
dase (GPx), Katalase (CAT) und der Radikalfanger
Glutathion (Doyotte et al., 1997; Kelly et al., 1998).
AuBerdem verfligen auch die bereits erwahnten
Metallo-thioneine Uber eine protektive Funktion

gegenuber reaktiven Sauerstoffspezies (Cavaletto
et al,, 2002; Viarengo et al., 1999).

Normalerweise bestehtim Organismus ein Gleich-
gewicht zwischen der Bildung von Sauerstoff-
radikalen und antioxidativen Schutzmechanis-
men. Dieses Gleichgewicht kann jedoch durch
eine vermehrte Bildung von Radikalen oder eine
ungenligende Beseitigung der ROS gestort sein.
Dieser Zustand wird als ,oxidativer Stress” be-
zeichnet. Er stellt - allgemein ausgedriickt — eine
Storung des Prooxidantien-Antioxidantien-Ver-
haltnisses zugunsten prooxidativer Prozesse dar
(Pellerin-Massicotte, 1994; Winston, 1991; Win-
ston & DiGiulio, 1991).

Zu den toxischen Konsequenzen von oxidativem
Stress zahlen auf der subzellularen Ebene die oxi-
dative Schadigung von Proteinen und DNA sowie
die Lipidperoxidation von Membranen. Bei der
Lipidperoxidation sind die in den Zellmembra-
nen vorhandenen ungesattigten Fettsauren der
Angriffspunkt der oxidativen Kettenreaktion. Ein
Abbauprodukt dieser Peroxidasereaktion ist das
Malondialdehyd [MDA] (Josephy et al., 1997; Kelly
et al., 1998). MDA und weitere Degradationspro-
dukte von Membranen wirken aufgrund ihrer ho-
hen Reaktivitat mit anderen Zellkomponenten to-
xisch. Die photometrische Bestimmung des MDA
in einem Gewebehomogenat ist eine gebrauchli-
che Methode zur Quantifizierung der abgelaufe-
nen Lipidperoxidation und somit ein Indikator fiir
oxidative Prozesse (Buege & Aust, 1978).

Die Ursachen fir die Lipidperoxidation sind viel-
faltig. Es ist bekannt, dass zahlreiche Umweltche-
mikalien bei aquatischen Organismen die Bildung
von ROS und damit die Entstehung von oxidati-
vem Stress induzieren (Felton, 1995; Winston & Di
Giulio, 1991). Genannt seien hier u.a. organische
Xenobiotika wie PCBs und DDT sowie Schwerme-
talle wie Cadmium, Kupfer und Quecksilber. Aber
auch naturliche Stressoren wie Krankheitserreger,
Parasiten und der Ernahrungszustand kdnnen
zum oxidativen Stress fihren und damit zur Lipid-
peroxidation beitragen. Bekanntlich nehmen oxi-
dative Schadigungen wie die Lipidperoxidation
auch im Verlauf des Alterungsprozesses zu. Dass
dies auch fur die Miesmuschel M.edulis zutrifft, ha-
ben Messungen der Lipidperoxidation in der Mit-
teldarmdruse unterschiedlich alter Tiere gezeigt
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(Viarengo et al., 1989; Viarengo et al., 1991). Ange-
sichts der Vielfalt an mdglichen Induktoren ist die
Lipidperoxidation als unspezifischer Biomarker
anzusehen, der einen schadstoffbedingten und/
oder durch den physiologischen Status hervorge-
rufenen Stresszustand anzeigt.

Im Rahmen der hier vorgestellten Effektuntersu-
chungen wurde die Lipidperoxidation als Biomar-
ker flir das Vorkommen von oxidativem Stress bei
der Miesmuschel gewahlt. Die Bestimmung er-
folgte an der Mitteldarmdriise nach der Methode
von Buege & Aust (1978).

I1.3.5 Stabilitat der Lysosomenmembran
Lysosomen sind polymorphe Zellorganellen, die
vielfaltige intra- und extrazelluldare Aufgaben be-
sitzen. Dazu zahlen u.a. das Recycling von Prote-
inen, die zelluldare Abwehr (Adema et al.,, 1991),
Zellentgiftung und Resorption von Gameten (Bay-
ne et al., 1978). Sie sind auch fir die Homdostase
von Metallen von Bedeutung, indem sie die me-
tallboindenden Metallothioneine aufnehmen und
speichern (Viarengo et al., 1987). Bei Muscheln
ist der stark entwickelte Lysosomenkomplex der
Mitteldarmdruse fir die intrazelluldre Verdauung
der Nahrung zustandig. Zum Schutz der Zelle vor
den in den Lysosomen befindlichen aggressiven
Enzymen (Hydrolasen) sind Lysosomen von einer
dicken Membran umgeben.

Lysosomen kdnnen sensibel auf chemische und
physikalische Umweltfaktoren sowie endogene
Stressoren mit einer Destabilisierung ihrer Mem-
bran reagieren. Bei Bivalviern sind dies beispiels-
weise die Temperatur (Moore, 1976), schnelle
Anderungen der Salinitit (Bayne et al., 1976), die
Reproduktion (Bayne et al., 1976) und Nahrungs-
mangel. AuBBerdem ist auch ein breites Spektrum
von Schadstoffen in der Lage, eine Labilisierung
der lysosomalen Membran zu verursachen. Ins-
gesamt gilt die Lysosomenstabilitat daher als Bio-
marker flr eine allgemeine Reaktion auf Stress-
faktoren (z.B. Bayne et al., 1982; Domouhtsidou et
al., 2004; Krishnakumar et al., 1994; Moore, 1988;
Moore et al. 1996; Regoli, 1992; Regoli et al., 1993).
Im Rahmen von Untersuchungen an transplan-
tierten Muscheln (Nasci et al., 2000; Regoli et al.,
1993; Stien et al., 1998; Viarengo & Canesi, 1991)
und in Laborversuchen (Harrison & Berger, 1982;

Viarengo et al., 1987) wurde die Verwendung der
,Lysosomenstabilitat” als Biomarker demonstriert.

Im Rahmen einer der hier vorgestellten Pilotstudi-
en wurde die Stabilitat der Lysosomenmembran
an der Mitteldarmdrise (MDD) der Miesmuschel
Mytilus edulis ermittelt. Die MDD ist das zentrale
Organ fir die Nahrungsverdauung und fir Ent-
giftungsfunktionen (Moore, 1976). Daher sind
die Lysosomen in den Verdauungszellen auch be-
sonders empfanglich fir stressinduzierte Schadi-
gungen. Bei der angewendeten Methode handelt
es sich um ein histochemisches Verfahren, das
an Gerfrierschnitten durchgefihrt wird (Moore,
1976). Dabei wird eine Serie von Gefrierschnit-
ten einer MDD fir unterschiedlich lange Zeitin-
tervalle (im Bereich von ca. 2-40 min) mit einem
saurehaltigen Puffer behandelt. Darauf folgt eine
histochemische Anfarbung eines lysosomalen En-
zyms. Bei Muscheln mit geschadigten Lysosomen
tritt eine maximale Anfarbung des Enzyms bereits
nach kiirzerer Saurebehandlung auf als bei Tieren
mit einer stabileren lysosomalen Membran (Krish-
na-kumar et al., 1994; Moore, 1976; Moore, 1988;
Regoli, 1992).

Neben der histochemischen Methode hat der von
Lowe et al. (1995a und 1995b) entwickelte Neu-
tralrot-Retentions-Assay (NRR) zur Bestimmung
der lysosomalen Membranstabilitat bei lebenden
Hamocyten eine breite Anwendung beim Effekt-
monitoring gefunden. (Wedderburn et al., 2000a;
Wedderburn et al., 2000b). Die Anwendung der
NRR-Methode beschrankt sich nicht allein auf Ha-
mocyten, sondern kann auch an anderen Einzel-
zellen durchgefiihrt werden.Vom ICES wurde eine
Anleitung zur Durchfiihrung der histochemischen
und der NRR-Methode veroffentlicht (ICES, 2004b).
Insgesamt habenTestverfahren, welche die Stabili-
tat der lysosomalen Membran ermitteln, eine wei-
te Verbreitung in der aquatischen Okotoxikologie
und beim Effektmonitoring gefunden (Cajaraville
etal,, 1995; Lin & Steichen, 1994; Lowe &Pipe, 1994;
Lowe et al., 1995a und 1995b; Moore, 1976; Moo-
re, 1988; Regoli, 1992; Viarengo & Canesi, 1991).

I1.3.6 Leberhistopathologie

Die histologische Methodik ist ein wichtiges Inst-
rument zur Bewertung des Gesundheitszustandes
von Organismen. lhr diagnostischer Wert besteht
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darin, dass sie stressbedingte biochemische und
physiologische Veranderungen auf der hoéheren
biologischen Ebene der Zell- und Organstruktu-
ren integriert (Myers & Fournie, 2002). Trotz dieses
Vorteils werden histologische Untersuchungen
beim Effektmonitoring vergleichsweise selten
durchgefiihrt, was daran liegen mag, dass die Me-
thode relativ arbeitsaufwandig ist und eine lange-
re Erfahrung zur Bewertung der Schnittpraparate
notwendig ist.

Im Rahmen der weltweit intensiv betriebenen La-
bor-undFelduntersuchungenzudenbiologischen
Wirkungenvonhormonellaktiven Substanzen (En-
docrine Disrupters) nimmt die histologische Me-
thodikeinen besonderen Stellenwertein.Solassen
sich beispielsweise Veranderungen an den Repro-
duktionsorganen nur durch eine histologische
Befundung detailiert beschreiben (siehe 11.3.7).

Steht die Frage nach dem allgemeinen Gesund-
heitszustand eines Fisches im Vordergrund, ist die
Leber das bevorzugte Organ fir eine histologi-
sche Untersuchung. Sie ist das zentrale Stoffwech-
sel- und Entgiftungsorgan und ist daher auch be-
sonders empfanglich flr die toxischen Wirkungen
von Schadstoffen. Die Leber integriert die Belas-
tungssituation Uber einen langeren Zeitraum, da
stressbedingte Veranderungen, auch nach Ende
der Exposition, noch eine Weile oder sogar dau-
erhaft prasent bleiben. Insgesamt ist die Leber ein
bevorzugtes Indikatororgan zur Bewertung der
Fischgesundheit und Gewasserqualitat (Bernet et
al., Kohler et al., 1992; 1999; Schmitt & Dethloff,,
2000; Schwaiger et al., 1997; Stentiford et al., 2003;
Teh et al., 1997; Vethaak et al., 1996).

In Nord- und Ostsee erfolgen histopathologische
Leberuntersuchungen an der Kliesche (Limanda li-
manda) und der Flunder (Platichthys flesus) im Rah-
men des Bund-Lander-Messprogrammms (BLMP)
an kistenferneren Stationen. SchwerpunkmaRig
wird dabei das Vorkommen von Leberknoten/-tu-
moren erfasst (BLMP, 2005; ICES, 2004c). Die Leber-
histopathologie ist zusammen mit dem Parameter
.Leberknoten” mittlerweile ein verpflichtender
Bestandteil des Coordinated Environmental Mo-
nitoring Programme (CEMP) des OSPAR-Uberein-
kommens.

Das IfAO hat im Rahmen mehrerer biologischer
Effektstudien histopathologische Untersuchun-
gen an der Leber von Aalmuttern aus den Kiisten-
gewassern (Gercken, 2002) sowie Stichlingen und
Barschen aus Binnengewassern (Gercken, 2003a;
Gercken & Sordyl, 2000) von Mecklenburg-Vor-
pommern durchgefiihrt.

I1.3.7 Reproduktionsstorungen bei
der Aalmutter

Fortpflanzungs- und Entwicklungstérungen zah-
len zu den schwerwiegendsten Schadeffekten der
anthropogenen Belastung aquatischer Lebens-
raume, da sie sich in letzter Konsequenz auf den
Fortbestand einer Population auswirken kénnen.
Umweltstressoren kdnnen entweder eine direk-
te toxische Wirkung auf die Keimzellen ausiiben
oder endokrine Wechselwirkungen beeinflussen
und dadurch die Reproduktion und die friihe Ent-
wicklung der Nachkommen stéren (Arcand-Hoy &
Benson, 1998; Kime, 1995).

Das Vorkommen von Reproduktionsschaden bei
Wildpopulationen von Fischen ist durch zahlrei-
che Feldstudien gut dokumentiert. Dabei richtet
sich die Ursachenermittlung seit gut flinfzehn
Jahren insbesondere auf die Kontamination der
Gewasser durch Fremdstoffe mit hormoneller
Wirkung, die als potenzielle Ausldser verschiede-
ner Fortpflanzungsstérungen gelten (Arcand-Hoy
& Benson, 1998; NRC, 1999; Pait & Nelson, 2002).
Hormonelle Wirkungen von Umweltchemikalien
bei Fischen sind mittlerweile gut dokumentiert.
Wegen der zuerst beobachteten Verweiblichungs-
erscheinungen bei mannlichen Fischen, konzent-
rierten sich zahlreiche Feldstudien auf Substan-
zen mit estrogener Wirkung (Xenoestrogene). Die
Literatur Gber Wirkungen von hormonell aktiven
Substanzen (Endocrine Disrupters [EDS]) ist in
den letzten Jahren sprunghaft angestiegen. Auf
folgende Ubersichten sei an dieser Stelle verwie-
sen: Jobling & Tyler (2003), Pait & Nelson (2002),
Sumpter (2005).

Die im vorliegenden Bericht vorgestellten Un-
tersuchungen zum Vorkommen von Reprodukti-
onsstorungen bei der Aalmutter konzentrierten
sich anfangs auf die als ,Reproductive Success”
bekannte Begutachtung der Brut von trachti-
gen Weibchen. Erst spater, vor dem Hintergrund



THEMATISCHE EINFUHRUNG 27

von Befunden zum Vorkommen von Intersex
bei mannlichen Aalmuttern (Gercken & Sordyl,
2002a), wurden auch histologische Untersuchun-
gen wahrend der spaten Gonadenreife in das Un-
tersuchungsprogramm aufgenommen. Wie im
Ergebnisteil dargestellt, wiesen mannliche Aal-
muttern Uberraschend haufig ,Intersex” auf, wah-
rend in den Ovarien weiblicher Tiere haufig dege-
nerierte Follikel (Atresie) auftraten.

Beim Intersex-Phanomen handelt es sich um
das Vorkommen von weiblichen Keimzellen
(Oocyten) im ansonsten normal mannlich
gepragten Hodengewebe. Derartig veranderte
Hoden werden auch als ,Ovotestis” oder
+Zwittergonaden” bezeichnet. Als Ursache
dieser pathologischen Veranderung wird eine
hormonelle Stérung der Gametogenese durch
endokrin aktive Substanzen im Wasser angese-
hen. Labor- und Freilandbefunde sprechen dafiir,
dass es sich dabei vorwiegend um estrogen aktive
Substanzen handelt (Pait & Nelson, 2002).

Ergebnisse aus mehreren Feldstudien an Fischen
belegen einen starken Zusammenhang zwischen
dem Auftreten von Intersex bei mannlichen Tie-
ren und hormonell aktiven Substanzen in der Um-
welt. In England hat man hauptsachlich bei der
Plotze (Rutilus rutilus) hohe Pravalenzen von Inter-
sex in abwasserbelasteten FlieBgewadssern ermit-
telt Jobling et al., 1998). In einer weiteren Unter-
suchung in englischen Klstengewdssern wurde
Intersex bei mannlichen Flundern (Platichthys fle-
sus) in schadstoffbelasteten Astuaren beobachtet
(Allen et al., 1999). In beiden Fallen korrelierte die
Intersex-Pravalenz mit einer erhohten Gewasser-
belastung durch Klaranlagenabwasser. In Meck-
lenburg-Vorpommern wurden bei Stichlingen im
Ableitergraben einer Klaranlage (Gercken, 2000)
und bei Barschen in den FlieBgewadssern Uecker
und Randow (Gercken & Sordyl, 2000) mannliche
Tiere mit Intersex-Hoden nachgewiesen.

Mit der Untersuchung des Ovars weiblicher Aal-
muttern sollte das Vorkommen von Oozyten-
Degenerationen (Atresie) erfasst werden. Dabei
handelt es sich um das physiologisch regulierte
Absterben von Eizellen in Verbindung mit der Re-
sorption des degenerierten Zellmaterials (Kime,
1995). Bei oviparen Fischen ist die Atresie von Ei-
ern, die nicht abgelaicht wurden, sondern nach

der Laichzeit im Ovar verblieben ein normaler
physiologischer Vorgang, welcher der Ruickfuh-
rung von Nahrstoffen in den Stoffwechsel dient.
Insofern ist das vermehrte Auftreten atretischer
Oocyten besonders dann von diagnostischer Be-
deutung, wenn es zu einer ,unnormalen” Zeit im
Reproduktionszyklus auftritt. Fir die bei der Aal-
mutter beobachteten Eizelldegenerationen trifft
dies zu. Sie traten im Verlauf der Oogenese bei
noch nicht ausgereiften Oocyten auf.

Ein gehduftes Vorkommen atretischer Eizellen bei
Wildpopulationen von Fischen gilt als Indikator
fur eine Stress- und/oder Schadstoffwirkung (Bla-
zer, 2002). Zu den Auslosern atretischer Verande-
rungen zahlen interessanterweise auch endokrin
wirkende Umweltchemikalien (Blazer, 2002; Janz
etal, 1997; Janz et al., 2001).

Bei den Untersuchungen an trachtigen Aalmut-
terweibchen im Herbst (Oktober/November)
wurde die Haufigkeit von toten, missgebildeten
und wachstumsgehemmten Larven in der Brut
ermittelt. Aus 6kotoxikologischer Sicht sind Miss-
bildungen von besonderer Relevanz, da ihr Auf-
treten auch mit der Wirkung von Schadstoffen
in Verbindung gebracht werden kann. So hatten
Untersuchungen zur Reproduktionsfahigkeit von
Fischen in der Nordsee ergeben, dass die plank-
tischen Fischembryonen vermehrt Missbildungen
in den starker verschmutzten Seegebieten vor der
britischen Ostkiiste, der Rheinmiindung und in
der Deutschen Bucht aufwiesen (Cameron et al.,
1996). Beim Monitoring in chinesischen Kiisten-
gewassern dienten Missbildungen bei Fischemb-
ryonen ebenfalls als Biomarker zur Bewertung der
Gewasserqualitat (Klumpp et al., 2002).

In Bezug auf die Aalmutter haben Untersuchun-
gen in der Nahe von Industrieanlagen an der
schwedischen Westkiste einen deutlichen Zu-
sammenhang zwischen der Haufigkeit von miss-
gebildeten Larven in der Brut und dem Grad der
anthropogenen Verschmutzung aufgezeigt (Ja-
cobsson & Neumann, 1991; Vetemaa et al., 1997).
Neuere Ergebnisse des Aalmutter-Monitorings in
danischen Kiistengewassern (Strand et al., 2004)
sowie die im vorliegenden Bericht prasentierten
Untersuchungen des IfAQ bestitigen die enge
Beziehung zwischen dem Auftreten von Entwick-
lungsstorungen bei den Larven und der Umwelt-
belastung.
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| BIOLOGISCHES EFFEKTMONITORING IN KUSTENGEWASSERN VON
MECKLENBURG-VORPOMMERN. PILOTSTUDIEN 1998 - 2003

1.1 VERANLASSUNG

Das Land Mecklenburg-Vorpommern fihrt in
seinen inneren und dulleren Kiistengewadssern
regelmaBig eine Uberwachung der raumlichen
und zeitlichen Veranderungen physikalischer,
chemischer und biologischer Parameter durch.
Die langfristig ermittelten Daten dienen vor allem
dem Erkennen von raumlichen Verteilungsmus-
tern und zeitlichen Trends hinsichtlich der anthro-
pogen bedingten Belastung der Meeresumwelt.
Das Kiistenmonitoring ist Bestandteil des Bund-/
Landermessprogramms (BLMP) und dient auch
der Erfiillung internationaler Verpflichtungen im
Rahmen der HELCOM.

Vor dem Hintergrund der sich abzeichnenden zu-
nehmenden Bedeutung von biologischen Schad-
stoffeffektuntersuchungen, auch im Rahmen des
von der HELCOM neu konzipierten Kiistengewas-
ser-Monitorings, beauftragte das Landesamt fiir
Umwelt, Naturschutz und Geologie (LUNG M-V)
dasInstitut fiir Angewandte Okologie GmbH (IfAQ)
1998 erstmalig mit der Durchfiihrung einer ,Ef-
fektmonitoring-Pilotstudie” in der Wismar-Bucht
und in inneren und duBleren Kiistengewdssern bei
Warnemiinde. In diesen beiden Gewadssern wur-
den bei Schadstoffriickstandsuntersuchungen
an Miesmuscheln Mytilus edulis die mit Abstand
hochsten Belastungen mit Organochlorpestiziden
(HCH, DDT) und PCBs an der Kiiste nachgewiesen.
In den darauf folgenden Jahren wurden weitere
Pilotstudien mit einer teilweise modifizierten Pa-
rameterauswahl durchgefiihrt. AuBerdem wurde
das Untersuchungsgebiet auch auf den 6stlichen
Landesteil erweitert. Die letzte Beprobung im Rah-
men einer Pilotstudie erfolgte im Sommer 2004.

Als Bioindikatoren wurden die Wattschnecke (Hy-
drobia ulvae), die Miesmuschel (Mytilus edulis) und
die Aalmutter (Zoarces viviparus) ausgewahlt. An-
hand einer Palette von verschiedenen Biomarkern,

die Stress- und Schadstoffeffekte auf verschiede-
nen Ebenen der biologischen Organisation erfas-
sen, sollte der,Gesundheitszustand” der Organis-
men und somit auch die anthropogene Belastung
der Probenahmestationen bewertet werden.
Ferner galt es zu priifen, ob die Reaktionen der
Biomarker die bekannte Schadstoffbelastung im
Bereich der beprobten Stationen widerspiegeln.

In Tabelle 2 sind alle Biomarker aufgefiihrt, die
im Verlauf der Pilotstudien untersucht wurden.
Die konkrete Auswahl der Biomarker fiir eine be-
stimmte Feldstudie erfolgte u.a. aufgrund von
Ergebnissen vorheriger Pilotstudien oder von
Befunden, die im Rahmen anderer biologischer
Effektuntersuchungen durch das IfAO vorlagen.
Hier sind in erster Linie eine Effektstudie im Auf-
trag des Umweltbundesamtes [UBA] (Gercken &
Sordyl, 2002a; Gercken & Sordyl, 2002b; Gercken
et al.,, 2006) und eine Beteiligung am EU-Projekt
BEEP (Gercken et al., 2006; Lehtonen et al., 2006;
Schiedek et al., 2006) zu nennen. Im Anhang (111.8)
ist der ausfiihrlichen Tabelle 6 zu entnehmen, wel-
cheBiomarkeran einer ProbenahmestationimVer-
lauf aller Pilotstudien jeweils untersucht wurden.

Im folgenden Teil des Berichtes sind die wesentli-
chen Resultate der Effektmonitoring-Studien zu-
sammengefasst dargestellt. Die Ergebnisse jeder
Einzelstudie liegen auch als Einzelberichte vor
(Gercken, 1999, 2000b, 2002, 2003b; Gercken &
Sordyl, 2001b). Die Befunde der letzten Feldbe-
probung (2003/2004) wurden in den vorliegen-
den Endbericht integriert.
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Parameter Organismus / Matrix Bedeutung

Imposex Hydrobia ulvae Reproduktionstoxische Effekte von zinn-
organischen Verbindungen (TBT).

Metallothionein- Miesmuschel Indikator fiir erh6hte Exposition

Induktion

(Mitteldarmdriise)

mit Metallen.

Acetylcholinesterase-
Aktivitat (AChE)

Miesmuschel (Kieme)
Aalmutter (Muskel)

Indikator fiir Exposition mit Pestiziden
(Organophosphate, Carbamate) und
einige Metalle; neurotoxischer Effekt.

Lipidperoxidation

Miesmuschel
(Mitteldarmdruse)
Aalmutter (Leber)

Schadigung der Zellmembran
durch freie Radikale;
Indikator fUr oxidativen Stress.

Lysosomenstabilitat

Miesmuschel
(Mitteldarmdruse)

Unspezifischer Indikator flir subzellulare
Schadigung.

Histopathologie
der Leber

Aalmutter (Leber)

Indikator fiir den allg. Gesundheits-
zustand; Effekte von naturlichem und
anthropogenem Stress.

Storung der Gonaden-
entwicklung

Aalmutter (Hoden,
Ovar)

Indikator flir Reprotoxizitat,
endokrine Storung;
weites Spektrum an Schadstoffen.

Entwicklungs-
storungen bei der Brut

Trachtige Aalmuttern
(Larven)

Indikator flir Reprotoxizitat,
endokrine Storung;
weites Spektrum an Schadstoffen.

1.2

MATERIAL UND METHODEN

l11.2.1 Probenahmestationen und Beprobung

der Bioindikatoren

Insgesamt wurden an elf Stationen der mecklen-

burgisch-vorpommerschen Kiiste Proben fir bio-
logische Effektuntersuchungen genommen (Abb.

5, Abb. 6). In Tab. 3 ist aufgefiihrt, welcher der drei
Bioindikatoren - Wattschnecke (Hydrobia ulvae),
Miesmuschel (Mytilus edulis) und Aalmutter (Zo-

arces viviparus) - an den einzelnen Stationen be-
probt wurden (siehe auch Anhang Tab. 6).

Flr das TBT-Effektmonitoring wurden Wattschne-
cken anfangs an zwei, spater auch an vier und
sechs Stationen entlang der Kiiste von der Wis-
mar-Bucht bis nach Usedom gesammelt (Tab. 3).
In der Wismar-Bucht, dem Breitling und im siid-
lichen Greifswalder Bodden wurden die Schne-
cken in Strandnahe mit Hilfe eines Siebes von
der Sedimentoberflaiche gesammelt. An der Au-
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Fehmarn

Benkiiste vor dem Fischland und DarBer Ort und
nordlich von Usedom wurde H. ulvae in gréBe-
rer Wassertiefe mit einem Bodengreifer beprobt.

Die Miesmuschelproben stammten von natirli-
chen Muschelbestanden entlang der mecklen-
burgisch-vorpommerschen Kiiste. Von den ins-
gesamt sechs Probenahmerevieren lagen zwei
in den inneren und vier in den duB3eren Kisten-
gewassern (Abb.5, Tab.3). In den flachen inneren
Kistenrevieren (Wismar/Wendorf; Breitling) wur-
de eine Hand-Dredge fiir das Sammeln der Mu-
schelproben verwendet. An den Stationen der
AuBenkiste erfolgten die Probenahmen mittels
einer groBBeren Dreieck-Dredge. In jedem Revier
(Station) wurden drei getrennte Proben genom-
men, um den potenziellen Einfluss der in einem
Gebiet auftretenden kleinraumigen Variabilitat zu
verringern.

Aalmuttern wurden von ortsansassigen Fischern
bezogen, welche die Tiere als Beifang in Aalreu-
sen gefangen hatten. Die Stellpldtze der Reusen
lagen in der Wismar-Bucht bei Wismar/Wendorf,
im westlichen Salzhaff bei Boiensdorf und im 6st-
lichen Breitling bei Rostock. An der Aul3enkiiste
wurden Aalmuttern am Darf3er Ort und bei Zingst
sowie im Greifswalder Bodden bei Gager gefan-
gen (Abb. 5, Tab. 3).

Im tabellarischen Anhang (l11.8) sind alle im Ver-
lauf der Pilotstudien durchgefiihrten Beprobun-
gen stationsbezogen aufgelistet (Tab. 6). Aus der
Tabelle ist auch zu entnehmen, welche Parame-
ter jeweils an einer Probe untersucht wurden. Im
vorliegenden Endbericht sind jedoch nicht alle
Resultate der einzelnen Untersuchungen aufge-
fuhrt. Die hier getroffene Auswahl dokumentiert
die wichtigsten Befunde.

Fahmarnbelt
7 \ 8 Hiddensee
Racey Prerower J
s DarBer * Bucht Sanitz
ort
Darfi-Zingster Riigen
Mecklenburger Bbddenide
ELbhE 6 Stralsund 9
Greifswalder
‘ Bodden
Rosteck 5 Greifswald
Wismar. Salzhaff *T Yok
ar-
Bucht \‘—' 4 1 0

Wisha ¥~ ‘I

l11.2.2 Behandlung der Bioindikator-Proben

Wattschnecke

Bei den Siebproben der Wattschnecken handelte
es sichimmer um eine Mischung der beiden Arten
Hydrobia ulvae und H. ventrosa. Da letztgenannte
Art nicht zum Nachweis von Imposex geeignet ist,
wurde zundchst H. ulvae mit Hilfe einer Binokular-
lupe aus den Proben aussortiert. Bis zur Auswer-
tung wurden die Schnecken fir maximal 10 Tage
in gekiihltem, belliftetem Wasser, das vom Ort der
Beprobung stammte, gehaltert.

Miesmuschel

Nach der Probenahme wurden die Muscheln in
natlrlichem Seewasser, das vom Ort der Probe-
nahme stammte, Gber Nacht in bellifteten Aqua-
rien gehaltert. Zur Entnahme der Organproben
wurden die SchlieBmuskeln der Muschel von den
Schalen getrennt und der Weichkorper heraus-
gel6st. Die paarig angelegten Kiemen und die
Mitteldarmdriise wurden freiprdapariert und auf
Filterpapier kurz abgetupft und dann sofort in
flissigem Stickstoff schockgefroren. Bis zur weite-
ren Bearbeitung lagerten die Proben bei -70°C in
einer TiefkUhltruhe. Die Messung der Acetylcho-
linesterase-Aktivitat erfolgte an Kiemengewebe
wahrend die Bestimmung des Metallothionein-
Gehaltes und der Lipidperoxidation an Mittel-
darmdrisen durchgefiihrt wurde.

Aalmutter

Die Aalmuttern wurden von ortsansassigen Fi-
schern lebend Gbernommen. Sie waren i.d.R. am
Morgen des Abholtages aus den Reusen ent-
nommmen worden. Nach dem Transport in den
Aquarienraum des IfAO wurden sie dort in beliif-
tetem, klinstlichem Seewasser flir 1-2 Tage gehal-
tert. Innerhalb dieser Zeit erfolgte die Sektion der

11
X
Pommersche
Bucht

Usedom

QCderhafl
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B Tab.3:

Lage der Beprobungsstellen der Bioindikatoren an
den Stationen

1 Wismar/ Strandbereich zwischen Seebriicke und Wattschnecke
Wendorf Marina Wendorf
nordl. Seebriicke, Hafffeld, Miesmuschel
Zufahrt Tonnenhafen
nordl. Seebriicke, Tonnenhof, Olhafen, Aalmutter
Einleiter Klarwerk
2 Eggers beidseits des Fahrwassers im Bereich Aalmutter
Wiek Eggers Wiek bis Insel Walfisch
3 nordostl. nordostl. Insel Poel Wattschnecke
Poel
ostl. Insel Poel, vor Halbinsel Wustrow Miesmuschel
4 Salzhaff Strandbereich bei Parkplatz Wattschnecke
und Badestelle Boiensdorf
westl. Salzhaff, Ausgang Salzhaff, Aalmutter
Kroy und Kieler Ort
5 Breitling Strandbereich nahe Schnatermann Wattschnecke
im 6stlichen Breitling
Untiefe zwischen Fahrwasseraufspaltung, Miesmuschel
nahe Werft
stl. Breitling, Olhafen, Bereich Aalmutter
Marinestitzpunkt
6 nordl. War- AuBenkiste vor Hohe Dline/ Miesmuschel
neminde Markgrafenheide, 6stl. des Fahrwassers
7 Fischland/ nordl. DarBer Ort, Wattschnecke
Darf3 Seegebiet vor Wustrow/Dierhagen
DarRBer Ort, westl. der Fahrrinne Aalmutter
zum Nothafen
8 Zingst nordl. Seebriicke Zingst Miesmuschel
Strandbereich 6stl. Seebriicke Aalmutter
9 Gager Hagensche Wiek/Greifswalder Bodden Aalmutter
10 sudl. Hafenzufahrt Vierow, Wattschnecke
Greifswal- Déanische Wiek
der Bodden
11 nordl. ostl. Greifswalder Oie, westl. Oderbank Miesmuschel
Usedom
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Tiere. Zu Beginn der Sektion wurden die Fische in
einem Betdubungsbad (MS 222, Fa. SIGMA) nar-
kotisiert. Dann wurden Gewicht und Lange der
Tiere registriert und deren duBBerer Zustand liber-
priift. Nach dem Offnen der Bauchhéhle wurden
die Eingeweide entfernt und das Gewicht des
Restkorpers sowie das der Leber und der Gona-
de bzw., bei trachtigen Weibchen, das der Larven
ermittelt. Im Verlauf der Sektion wurde auch das
Vorkommen von Parasiten im Magen-Darmtrakt
und der Leber registriert.

ll1.2.3 Reproduktionstérungen bei Hydrobia
ulvae (Imposex)

Der Nachweis von Imposex bei der Wattschnecke
Hydrobia ulvae erfolgte nach der von Schulte-
Oehlmann (1997) und Oehlmann et al. (1998b)
publizierten Methode. Vor der Sektion wurden die
Tiere fiir die Dauer von ein bis drei Stunden in ei-
ner 3%igen MgCl2-Lésung relaxiert. Die Schalen-
lange und Grol3e der Schalenmiindung wurde mit
einem Messokular bestimmt und die Schale mit
Hilfe eines kleinen Schraubstocks vorsichtig auf-
gebrochen. Nachdem der Weichkorper unter der
Stereolupe von Schalenbruchstiicken befreit wor-
den war, wurde das Auftreten von Imposex nach
dem fiir das Monitoring mit H. ulvae entwickelten
Klassifikationsschema bewertet.

B Abb.6:
Station Wismar/Wendorf: Industrieansiedlung
auf dem Hafffeld (A)

Bereich zwischen Tonnenhafen und Werft,
Einleiter des Klarwerks (B)

Station Salzhaff: westliches Salzhaff mit
Blick auf Boiensdorfer Werder (C)
Station Breitling: Probenahmestelle in
Nahe der Werft (D)

stl. Breitling mit Marinehafen und
Gebiet ,Schnatermann” (E)
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Um die Haufigkeit und Intensitat von Imposex an
den Stationen zu vergleichen, wurden folgende
Indizes berechnet (Oehlmann et al., 1997; Oehl-
mann et al., 1998; Schulte-Oehlmann, 1997; Schul-
te-Oehlmann et al.,, 1996; Schulte-Oehlmann et
al., 1997):

« Imposex-Pravalenz: prozentualer Anteil virili-
sierter Weibchen in der Stichprobe

« VDS-Index (Vas Deferens-Sequenz Index):
arithmetischer Mittelwert aller Imposexstadi-
en. Der VDS-Index qilt als Indikator fiir die
Imposex-Intensitat.

IS
VDS — Index = 2—
nW

Dabei bedeuten:

IS: Imposexstadium. Besitzt je nach Auspragung
Wert von 1 bis 5.

n,: Anzahl der untersuchten weiblichen
Schnecken in einer Stichprobe

l11.2.4 Untersuchungen an der Miesmuschel

ll.2.4.1  Konditionsindex

Von jeder der drei in einem Muschel-Revier ge-
sammelten Proben wurde an einer Stichprobe
von 25 bis 30 Individuen jeweils ein Konditionsin-
dex ermittelt. Hierzu wurde der Weichkorper von
den Schalen getrennt und beide Korperteile fir
ca. 24h bei 60°Cin einem Trockenschrank getrock-
net. Anhand der Trockengewichte von Schale und
Weichkorper wurde der Konditionsindex (Kl) fol-
gendermallen errechnet:

KI = Trockengewicht x 100/Schalengewicht

Zur Charakterisierung einer Probe wurde anhand
der Kl einzelner Muscheln Mittelwert und Stan-
dardabweichung errechnet.

lll.2.4.2  Metallothionein-Bestimmung

Zur Bestimmung des Metallothionein-Gehaltes
[MT] in der Mitteldarmdrise von Mytilus edulis
wurde die spektrophotometrische Methode von
Viarengo et al. (1997) angewandt. Bei diesem
Verfahren wird mit Hilfe von Ethanol/Chloroform
vorgereinigtes MT aus dem Mitteldarmdrisen-

Homogenat (30.000g-Fraktion) ausgefallt. Dabei
wird das wahrend der Homogenisation und MT-
Fallung notwendige reduzierende Milieu durch
die Anwesenheit von Mercaptoethanol gewahr-
leistet. Der MT-Gehalt der Probe wird dann uber
die photometrische Erfassung der in den MT
zahlreich vorhandenen SH-Gruppen (Cystein-Ge-
halt 20-30%) in Gegenwart von Ellman’s Reagenz
(DTNB) bestimmt.

Fur die quantitative Berechnung der MT-Konzen-
tration wurde eine Glutathion-Standardkurve als
Referenz benutzt. Mit Hilfe von Umrechnungsfak-
toren, die den molekularen Aufbau von Muschel-
Metallothionein berucksichtigen, lasst sich dann
aus dem mit der Standardkurve ermittelten Wert
die MT-Konzentration der Probe in ng/g Feucht-
gewicht errechnen (UNEP/ RAMOGE, 1999). Die
MT-Bestimmung erfolgte an Sammelproben von
jeweils 10 Mitteldarmdrusen. Im Jahr 1999 wur-
den drei Proben und in den folgenden Jahren
neun Proben von einer Station gemessen.

ll1.2.4.3  Acetylcholinesterase-Aktivitcit

Bei der Miesmuschel wurde die Aktivitat der Ace-
tylcholinesterase (E.C.3.1.1.7 [AChE]) im Kiemen-
gewebe nach der Methode von Boquene & Galga-
ni (1998) durchgefiihrt. Zunachst wurde das Organ
mitvierVolumina0,02M Phosphatpuffer (KH2PO4/
Na2HPO4, pH 7), dem 0,1% Triton-X100 zugefligt
war, versetzt und mit Hilfe eines Ultra-Turrax-
Mixers (IKA-Werke, Staufen) homogenisiert und
anschlieBend zentrifugiert (10.000g, 20min, 4°C).

Die Messung der Enzymaktivitat im Homogenat
erfolgte in Mikrotiterplatten (MTP) mit jeweils
vier parallelen Ansatzen fiir jede Probe. Pro An-
satz wurden 330pl Phosphatpuffer (ohne Triton-
X100) und 20pl DTNB (Dithiobisnitrobenzoesaure
in 0,1M Tris-Puffer, pH 8) in jede Kavitat vorgelegt
und dann 20pl Gewebehomogenat zugegeben.
Nach Schitteln und einer 5-minttigen Inkubati-
on wurde die Enzymreaktion durch Zugabe von
10ul ACTC-Substrat (0,TM Acetylthiocholinjodid
in A.demin.) gestartet. Als Kontrolle erhielten vier
Ansatze Phosphatpuffer anstelle eines Gewebe-
extraktes. Die Anderung der Extinktion wurde mit
einem Photometer (Spectra Thermo, Fa. TECAN,
Crailsheim) in 2-mindtigen Intervallen Giber einen
Zeitraum von 10min bei einer Wellenlange von
405nm gemessen. Die mittlere Anderung der Ex-
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tinktion pro Minute (AOD/min) ging zur Berech-
nung der AChE-Aktivitat in die unten aufgefihrte
Formel ein.

Damit die Aktivitat der AChE auf den Proteinge-
halt des Kiemengewebes bezogen werden konnte
erfolgte auBerdem eine Proteinbestimmung ent-
weder nach einer fir MTP modifizierten Methode
von Bradford (1976) oder mit dem Roti®-Quant-
Reagenz (Roth, Karlsruhe) nach Angaben des Her-
stellers.

Formel zur Berechnung der AChE-Aktivitat =

Dabei bedeuten:

AOD, = Extinktionsanderung pro Minute

Vol = Gesamtvolumen pro Reaktions-
ansatz (0,38ml)

1,36 x 10* = Extinktionskoeffizient von
TNB [M'cm™]

Lichtweg = Tiefe der Mikrotiterplatte (1,0cm)

Vol, = Probenvolumen pro Reaktions-
ansatz (0,02ml)

[Protein] = Proteinkonzentration des
enzymatischen Extraktes (mgml™)

lll.2.4.4  Lipidperoxidation

Die Messung der Lipidperoxidation in der Mittel-
darmdrise (MDD) der Miesmuschel wurde nach
der Methode von Buege & Aust (1978) durchge-
fuhrt. Dabei wird Malondialdehyd [MDA], das als
Degradationsprodukt beim oxidativen Abbau
ungesattigter Fettsauren entsteht, in einer Reak-
tion mit Thiobarbiturat bei einer Wellenlange von
535nm photometrisch quantifiziert.

Einzelne MDD wurden 1:4 (G/V) in Phosphatpuf-
fer (pH 7,2) mit Hilfe eines Ultra-Turrax-Mixers
in Eppendorf-ReaktionsgefaBen homogenisiert
und anschlieBend 15min bei 10.000g und 4°C in
einer Kihlzentrifuge (Fa. Heraeus) zentrifugiert.
Zu 100ul Homogenatiiberstand wurde 1ml TTH-
Reagenz (15% Trichloressigsaure; 0,375% Thiobar-
bitursaure; 0,25N HCL) gegeben und der Ansatz

20min in siedendem Wasser erhitzt. Das dabei
entstandene weille Prazipitat wurde nach Ab-
kiihlen in einem Eisbad fir 10min bei 10.000g ab-
zentrifugiert. AbschlieBend erfolgte die Messung
der Extinktion im Uberstand mit einem Spektral-
photometer (Cadas 100, Fa. Dr. Lange) bei einer
Wellenlange von 535nm. Aus dem Extinktions-
messwert und dem spezifischen Extinktionsko-
effizienten von € = 1,56/umol/cm wurde die Kon-
zentration von Malondialdehyd bezogen auf das
Feuchtgewicht errechnet.

ll1.2.4.5  Lysosomenstabilitdt

Zur Bestimmung der Membranstabilitat von Ly-
sosomen wurde die Mitteldarmdriise aus dem
Weichkorper prapariert und Uber einen Zwi-
schenschritt in tiefgekihltem Hexan (-70°C), in
flissigem Stickstoff schockgefroren und dann bis
zur weiteren Verarbeitung bei -70°C gelagert. Mit
einem Kryostat-Mikrotom (Leitz 1720; Kabinett-
Temperatur -21°C) wurden serielle Schnitte von
10um Dicke angefertigt und dann nach dem Pro-
tokoll von Moore (1976) die Ermittlung der Lysoso-
menstabilitat vorgenommen. Zuerst erfolgte eine
Inkubation der Schnitte bei 37°C in Citratpuffer
(0,TM; pH 4,5), wobei die einzelnen Schnitte einer
Serie (n=8) einer unterschiedlich langen Inkuba-
tionsdauer ausgesetzt wurden (2-5-10-15-20
-25-30-40min). Daran schloss sich eine 20-minu-
tige Inkubation bei 37°C in Citratpuffer (0,1M; pH
4,5) an, der folgende Zusatze enthielt: Naphthol-
AS-Bi-N-Acetyl-B-D-Glucosaminid ~ (20mg/50ml;
SIGMA), NaCl (1,5g/50 ml) und Polypep (3,59/50
ml; SIGMA). AnschlieBend wurden die Schnitte bei
37°C in 3%-igem NaCl fir 2min gewaschen und
dann 10min im Kuhlschrank in Phosphatpuffer
(0,1M; pH 7,5), der das Diazoniumsalz Fast Violett B
(Tmg/ml; SIGMA) enthielt, inkubiert. Nach kurzem
Spulen in A. demin. wurden die Schnitte 10min
im Kihlschrank in Calzium-Formalin (4%, +2,5%
NaCl) fixiert. AbschlieBend wurden die Schnitte
gewaschen und in Glycerin-Gelatine eingedeckt.



BIOLOGISCHES EFFEKTMONITORING IN KUSTENGEWASSERN VON M-V 37

l11.2.5 Untersuchungen an der Aalmutter
1.2.5.1 Biometrische Charakterisierung,
Organindizes und Parasitierung
Anhand der im Verlauf der Sektion registrierten
Langen- und Gewichtsdaten wurden der Kondi-
tionsindex (Kl), der Lebersomatische Index (LSI),
der Gonadosomatische Index (GSI) und der Em-
bryosomatische Index (ESI) nach folgenden For-
meln berechnet:

LSl = Lebergewicht x 100/somatisches
Korpergewicht

(Somatisches Korpergewicht:
Totalgewicht - Gonadengewicht)

Kl = Totalgewicht x 100/Lange?

GSI= Gonadengewicht x 100/somatisches
Korpergewicht

(im Juni/Juli wahrender Gonaden-
entwicklung)

ESI = Larvengewicht x 100/somatisches
Korpergewicht

(im Herbst bei trachtigen Weibchen)

Bei der Leber wurde der makroskopisch er-
kennbare Befall durch Parasiten registriert. Die
Bewertung der Intensitat der Parasitierung er-
folgte immer durch dieselbe Person, die - unter
Beriicksichtigung der an allen Stationen beob-
achteten Parasitierung - eine Zuordnung in drei
Befallsstufen (gering - moderat - stark) vornahm.

ll1.2.5.2  Histologische Untersuchung der Leber
Fir die histopathologische Beurteilung der Le-
ber wurde ein Gewebestiick aus dem mittleren
Bereich des Organs 2 bis 3 Tage in Bouin’scher
Losung fixiert. AnschlieBend wurde die Probe in
70%-Ethanol Uberfuhrt und darin bis zur weite-
ren Aufarbeitung gelagert. Vor der Einbettung in
Technovit-7100-Kunstharz (Heraeus Kulzer, Wehr-
heim) wurde das Gewebe stufenweise in einer
aufsteigenden Ethanol-Reihe dehydriert. Darauf
folgten Inkubationen in einer 100%-Ethanol-Mo-
nomerlosung (1:1, V:V) und einer 100%-Mono-
merlésung. Nach Uberfiihrung der Leberstiicke
in Einbettformen aus Kunststoff erfolgte die Ein-
bettung in frischer Monomerlésung, der ein Kata-
lysator zum Start der Polymerisationsreaktion zu-

gefligt worden war. Mit einem motorgetriebenen
Mikrotom (Microm HM-360, Walldorf) wurden von
den Gewebebldcken 3um dicke Schnitte angefer-
tigt. Als Standardfarbung wurde eine Farbung mit
Hamalaun-Eosin und eine Farbung mit Toluidin-
blau, durchgefiihrt (Romeis, 1989). Zur speziellen
Darstellung von Makrophagen-Aggregaten im Le-
bergewebe erfolgte aullerdem eine Berliner-Blau-
Farbung der Praparate (Gerrits, 1992).

ll1.2.5.3  Histologischer Nachweis von Intersex
im Hoden

Fur die histopathologische Untersuchung des Ho-
dens wurde das komplette paarige Organ zwei
bis drei Tage in Bouin’scher Losung fixiert und
dann bis zur weiteren Bearbeitung in 70%-Etha-
nol gelagert. Die Einbettung erfolgte nach der fiir
die Leberhistologie beschriebenen Methode. Im
Unterschied zur Leberprobe wurden von einge-
betteten Hodenabschnitten Querschnitte in drei
verschiedenen Schnittebenen angefertigt. Diese
MalBnahme diente dazu, auch geringgradig aus-
geprdgte Formen von Intersex effektiver nachzu-
weisen. Standardmaflig wurden Farbungen mit
Hamalaun-Eosin und Toluidinblau durchgefiihrt
(Romeis, 1989). Die mikroskopische Befundung
der Hoden-Praparate wurde immer von derselben
Person durchgefiihrt, um eine einheitliche Bewer-
tung der Intensitat von Intersex anhand folgender
Kriterien zu gewahrleisten:

geringgradig: bis zu 10 weibliche Keimzellen
in allen drei Schnittebenen

moderat: bis zu 25 weibliche Keimzellen in
allen drei Schnittebenen

« stark: mehr als 25 weibliche Keimzellen in
allen drei Schnittebenen

lll.2.5.4  Erfassung von Degenerationen bei der
Eientwicklung (Atresie)

Zur Zeit der Probenahme im Juni/Juli war die Ei-
entwicklung im Ovar bereits so weit fortgeschrit-
ten, dass degenerative Veranderungen bereits
makroskopisch zu erkennen waren. Zur genaue-
ren Bewertung auffalliger Stérungen wurde das
unpaare Organ vorsichtig mit einem Langsschnitt
geodffnet und in einer Petrischale flachig ausge-
breitet. Mit Hilfe eines Binokulars erfolgte dann
die detaillierte Prifung beziglich des Auftretens
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von Stérungen bei den Eizellen. Die subjektiv ge-
troffene Bewertung des Schadigungsgrades (ge-
ring - moderat - stark) wurde immer von dersel-
ben Person vorgenommen.

lll.2.5.5  Reproduktionsstérungen bei der Brut
trdichtiger Weibchen

Untersuchungen zum Auftreten von Entwick-
lungsstorungen bei den Larven trachtiger Aal-
muttern wurden im Oktober/November durch-
gefiihrt. Die Methodik der Bewertung orientierte
sich im Wesentlichen an den Richtlinien, nach de-
nen das Aalmutter-Monitoring in schwedischen
Kistengewadssern erfolgt (Neumann et al., 1999).
l1.2.5.5.1  Mortalitédt und Missbildungen bei den
Larven

Zur Untersuchung der Larven wurde das freise-
zierte Ovar in eine Schale mit filtriertem Seewas-
ser Uberfihrt und die Larven durch Aufschneiden
der Ovarwand freigesetzt. Sofort erfolgte eine
Prifung der gesamten Brut hinsichtlich des Vor-
kommens von toten und/oder missgebildeten
Larven. Fur die Berechnung des Embryosomati-
schen Index (s.0.) wurde das Abtropfgewicht der
Larven registriert. AbschlieBend wurden die Lar-
ven fiir eine spatere Ermittlung der Langenvertei-
lung - nach Betdubung in MS-222 - in Bouin'scher-
Losung oder in 4%-Paraformaldehyd fixiert.

Il1.2.5.5.2  Wachstumshemmung der Larven

Um das potenzielle Auftreten einer Wachstums-
hemmung beiden Larven zu ermitteln, wurden die
individuellen Langen aller Larven einer Nachkom-
menschaftgemessen und dieWertein Langenklas-
sen (Intervalle 2,5mm) gruppiert. Waren mehr als
5% der Larven kleiner als ihre Geschwister in den
drei groBten Langenklassen, wurde die Brut des
betroffenen Weibchens als ,wachstumsgehemmt”
angesehen. Diese Bewertung basiert auf der em-

1.3

Freiland- und Laboruntersuchungen haben ge-
zeigt, dass die Wattschnecke Hydrobia ulvae ein
gut geeigneter Bioindikator flir das biologische
Monitoring von Effekten zinnorganischer Subs-
tanzen (TBT) darstellt (Schulte-Oehlmann, 1997;
Schulte-Oehlmann et al., 1997; Oehlmann et al,,
1998). So induziert eine TBT-Exposition bei weib-

pirischen Erfahrung, dass das Langenwachstum
der Larven innerhalb einer Brut kaum variiert und
alle Larven i.d.R. den zwei bis drei gro3ten Lan-
genklassen angehdéren (Neumann et al., 1999).

l11.2.6 Statistik und Darstellung der Ergebnisse
Die grafische Darstellung von Ergebnissen erfolgt
entweder als Histogramm oder als Box-Plot, der
auch Informationen zur Verteilung der Daten lie-
fert. Der Querstrich in der Box reprasentiert den
Median der Verteilung. Die unteren und oberen
Seiten der Box markieren die 25%- und 75%-Quar-
tile, so dass die Lange der Box (Interquartilab-
stand) 50% der Messwerte umfasst. Die Whisker
geben die 10%- und 90%-Perzentile und die Punk-
te die 5%- und 95%-Perzentile an. Statistische
Prifungen auf Signifikanzunterschiede zwischen
mehreren Gruppen bzw. Stationen erfolgten mit
dem Kruskal-Wallis-ANOVA-Rangsummentest. Fur
den multiplen Vergleich von Mittelwerten wur-
den post-hoc-Tests (Dunn’s, Tukey) durchgefihrt.
AuBerdem erfolgten an den nonparametrisch
verteilten Stichproben auch paarweise Vergleiche
mit dem U-Test nach Mann und Whitney.

Zur Durchfiihrung von Berechnungen und Erstel-
lung von Grafiken wurden die Statistikprogram-
me StatView (Abacus Concepts, Inc., Berkeley, CA)
und SigmaStat/ SigmaPlot (Systat Software, Inc.,
Point Richmond, CA) verwendet.

Im Folgenden werden zundchst die Ergebnis-
se der Untersuchungen an den Bioindikato-
ren Wattschnecke und Miesmuschel vorge-
stellt. Danach werden die an der Aalmutter
erhobenen Befunde prasentiert. Die Darstel-
lung der Resultate erfolgt vorwiegend in gra-
fischer Form. Numerische Werte sind tabel-
larisch im Anhang (lll.8) zusammengestellt.

TBT-EFFEKTMONITORING MIT DER WATTSCHNECKE HYDROBIA ULVAE

lichen Tieren dosisabhangig eine pathologische
Auspragung mannlicher Geschlechtsmerkmale
(Penis und/oder Samenleiter) zusatzlich zu den
vorhandenen weiblichen Reproduktionsorganen.
Diese Fehlbildung wird als ,Imposex” bezeichnet.
Je nachdem, ob zuerst ein Penis oder Vas deferens
(Samenleiter) angelegt wird, lassen sich zwei Ent-
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wicklungsreihen der Imposex-Entwicklung unter-
scheiden. In der a-Reihe wird bei den Weibchen
zuerst ein Penis und nachfolgend ein Samenleiter
angelegt, wahrend in der b-Reihe in der Frihpha-
se der Imposexentwicklung zuerst ein Vas defe-
rens und spater zusatzlich ein Penis auftritt. Den
verschiedenen Stadien der Imposex-Entwicklung
sind Zahlenwerte zugeordnet, die eine numeri-
sche Beschreibung der Imposex-Intensitat in ei-
ner Population ermdglichen (Abb. 7).

Fir die Bewertung der TBT-Belastung wurden
beim vorliegenden Monitoring die biologischen
Indizes Imposex-Pravalenz und VDSI (Vas defe-
rens-Sequenz-Index) gewahlt. Die Imposex-Prava-
lenz beschreibt den Anteil virilisierter Weibchen in
einer Probe. Der VDSI berechnet sich als arithmeti-
sches Mittel aller Imposexstadien (1-5) einer Stich-
probe und spiegelt die Intensitat des Imposex-
Phanomens wieder. Beide Indices stellen die am
besten geeigneten Endpunkte fiir ein TBT-Effekt-
monitoring dar (Schulte-Oehlmann, 1997; Schul-
te-Oehlmann et al,, 1997; Oehlmann et al., 1998b).

In den inneren Kistengewdssern Wismar-Bucht
(Wendorf, Boiensdorf), Breitling (Schnatermann)
und stidlicher Greifswalder Bodden (Vierow, Dani-
sche Wiek) erfolgte die Beprobung der Schnecken
in Strandnahe in geringer Wassertiefe. An der Au-
Benkiste (nordl. Poel, Fischland/DarB, nordl. Use-
dom) lagen die Probenahmestellen weiter von
der Kuste entfernt und wiesen dementsprechend
eine groRere Wassertiefe auf.

Das Ergebnis des TBT-Effektmonitorings ist in den
Abb. 8 und Abb. 9 als Imposex-Pravalenz und als
VDS-Index dargestellt (Anhang Tab. 7). Wie deut-
lich zu erkennen ist, wies Hydrobia ulvae an den
in der Wismar-Bucht gelegenen Stationen Wis-
mar (Wendorf) und Salzhaff (Boiensdorf) sowie
im Breitling bei Rostock (Schnatermann) hohe
Imposex-Pravalenzen auf (Abb. 8). Im Breitling
war die Pravalenz bei allen drei Beprobungen
mit im Durchschnitt knapp 50% konstant hoch.
Bei Wismar trat Imposex in den ersten vier Jah-
ren des Monitorings ebenfalls haufig auf. In den
Jahren 2003 und 2004 wurde dann ein deutlicher
Rickgang der Pravalenz registriert. An der Station
Boiensdorf im Salzhaff war die Imposex-Pravalenz
anfangs mit 18% und 25% vergleichsweise ge-
ring. Sie stieg dann aber in den Jahren 2001 und
2002 bis auf gut 40% an, um danach wieder deut-

lich abzufallen. Die Proben aus dem sudlichen
Greifswalder Bodden und von den drei Stationen
an der Aul3enkiiste wiesen eine deutlich geringe-
re Imposex-Pravalenz auf. Im Seegebiet vor dem
Fischland und Darf3er Ort wurde in den drei Be-
probungsjahren keine Wattschnecke mit Impo-
sex beobachtet. Nordlich von Usedom wurde im
Verlauf der dreimaligen Probenahmen ein totaler
Riickgang der Imposex-Haufigkeit verzeichnet.

In Ubereinstimmung mit den Befunden zur Impo-
sex-Pravalenz wiesen die Stationen Wendorf, Boi-
ensdorf und Breitling auch die starkste Imposex-
Intensitdt (VDS-Index) auf (Abb. 9). Bei Wendorf
war der Rickgang der Imposex-Pravalenz auch
mit einer Abnahme des VDS-Index verbunden.
Auch fiur Boiensdorf wiesen die Veranderungen
des VDS-Index einen dhnlichen Verlauf wie bei der
Pravalenz auf. Die anhaltend hohen VDS-Indices
der Proben vom Schnaterman (Breitling) zeigen
an, dass hier Imposex vergleichsweise am starks-
ten ausgeprdagt war. An den Stationen nordlich
Poel und im Greifswalder Bodden, an denen nur
eine geringe Haufigkeit von Imposex bestand war
diese Pathomorphose hingegen nur sehr schwach
ausgepragt. Hier wiesen die wenigen betroffenen
weiblichen Wattschnecken ausschlie3lich friihe
Penisbildungen auf [Stadium = 1] (Abb. 7A). Im
Gebiet nordlich von Usedom war der Riickgang
der Imposex-Haufigkeit auch mit einer Abnahme
der Intensitat verbunden.

An den Stationen in den inneren Kistengewas-
sern war H. ulvae in unterschiedlichem Ausmal}
von verschiedenen Entwicklungsstadien von
Trematoden befallen. Gelegentlich auftretende
Falle von Imposex bei parasitierten Schnecken
wurden nicht berticksichtigt. Die hier vorgelegten
Imposex-Befunde beruhen auf Proben, die keine
erkennbare Parasitierung aufwiesen.

Insgesamt spiegeln die Befunde des TBT-Effektmo-
nitorings an der Wattschnecke H. ulvae die deut-
lich héheren TBT-Konzentrationen in den inneren
Kistengewassern im Vergleich zur Aullenkiiste
auf der biologischen Effektebene deutlich wie-
der. So wurden die héchste Pravalenz und starks-
te Auspragung von Imposex bei Schnecken aus
dem Breitling bei Rostock ermittelt. Als weiterer
bekannter Schwerpunkt einer TBT-Belastung von
Sediment und Biota wies auch Wismar/Wendorf
im Mittel eine relativ hohe Imposex-Pravalenz auf.
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Entgegen  der urspriinglichen  Erwartung
war auch die Imposex-Pravalenz bei Boiens-
dorf im Salzhaff vergleichsweise hoch. Sie
stieg im Verlauf der sechsmaligen Beprobun-
gen an und erreichte zeitweilig ahnlich hohe
Werte wie bei Wendorf. Entsprechendes galt
auch fir die Imposex-Intensitat (VDS-Index).
Dieser Befund war Uberraschend, denn eine be-
gleitend zur ersten Pilotstudie durchgefiihrte TBT-
Analytik an Miesmuscheln hatte eine weit héhere
TBT-Belastung der Tiere im Gebiet von Wismar/
Wendorf im Vergleich zum Salzhaff ergeben (Ger-
cken, 1999). Aus den Daten der TBT-Belastung von
Sedimenten im Salzhaff ist aber auch ersichtlich,
dass dort starke regionale Konzentrationsunter-
schiede vorhanden sind. Die maximal ermittel-
ten TBT-Gehalte waren vergleichbar hoch wie
bei Wendorf (LUNG, 1995-2002). Vom Probenah-
megebiet am Boiensdorfer Strand liegen keine
Sedimentdaten vor. Mdglicherweise ist der nahe
gelegene Hafen eine Quelle der TBT-Belastung im
Bereich der Probenahmestelle (siehe auch I11.6).

Interessanterweise wiesen die Proben von Wen-
dorf und Boiensdorf bei den letzten beiden Be-
probungen deutlich geringere Imposex-Pravalen-
zen und VDS-Indices auf als in den Jahren zuvor.
Eine Fortsetzung des Monitorings kann zeigen,
ob dieses relativ niedrige Niveau anhalt. Sollte das
der Fall sein, ware dies ein starkes Indiz dafir, dass
Anwendungsverbote zu einem Rickgang der TBT-
Belastung geflihrt haben. An der Station Wendorf
konnte auch die vollstandige Inbetriebnahme des
neuen Klarwerks zur Abnahme der Imposex-Pra-
valenz beigetragen haben.

Im Rahmen einer vom UBA beauftragten Studie
zur Eignung einheimischer mariner Vorderkie-
merschnecken erfolgten ebenfalls Beprobungen
von H. ulvae im Salzhaff bei Boiensdorf und bei

Wismar/Wendorf. Dabei wurden starke Schwan-
kungen der Imposex-Haufigkeit zwischen einzel-
nen Beprobungen beobachtet (Oehlmann et al.,
1998b). Sowohl! bei Wendorf als auch im Salzhaff
lagen die ermittelten Pravalenzen in einem Be-
reich, wie er bei den hier vorgestellten Pilotstudi-
en ermittelt wurde.

Detailiertere Vergleichsdaten aus anderen Gebie-
ten der Ostsee, sind in der veroffentlichten wis-
senschaftlichen Literatur nicht zu finden. Dies ist
sicherlich auch dem Umstand geschuldet, dass
von Seiten der HELCOM keine Anstrengungen un-
ternommen wurden, dass in der Nordsee Ubliche
TBT-Effektmonitoring - an geeigneten Bioindika-
toren - auch in der Ostsee zu implementieren. Ver-
mutlich handelt es sich bei dem hier vorgestellten
TBT-Effektmonitoring in den Kuistengewassern
von Mecklenburg-Vorpommern um das bislang
umfangreichste an H.ulvae durchgefiihrte Moni-
toring im Bereich der Ostsee.

Im OSPAR-Konventionsgebiet zahlt das TBT-Mo-
nitoring von Imposex/Intersex mit ausgewahlten
Vorderkiemerschnecken zu den obligatorischen
Parametern im Rahmen von OSPAR/CEMP (ICES,
2006). An der Nord- und Ostseekuste von Schles-
wig-Holstein ist die Strandschnecke Littorina lit-
torea ein weit verbreiteter Bioindikator, an dem
dieses verpflichtende Monitoring durchgefiihrt
werden kann (LANU, 2001). Diese Moglichkeit ist
fur Mecklenburg-Vorpommmern nicht gegeben,
da hier die Strandschnecke nur punktuell in salz-
haltigeren Gebieten vorkommt. Fiir ein TBT-Moni-
toring an der gesamten Kiste, insbesondere der
starker TBT-belasteten inneren Gewasser, ist sie
daher nicht geeignet. Wie die hier vorgelegten
Ergebnisse zeigen, ist aber mit Hydrobia ulvae ein
geeigneter Bioindikator flir das TBT-Effektmonito-
ring vorhanden.
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B Abb.8:

Imposex-Pravalenz [%)]
bei Hydrobia ulvea im
Untersuchungsgebiet.
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1.4

l11.4.1 Kondition der Miesmuschel-Proben

Als Begleitparameter zur Charakterisierung der
Muschelproben wurde der Konditionsindex (KI)
ermittelt. Er gibt das Verhaltnis des Weichkorper-
trockengewichts zum Schalengewicht wieder und
wird verwendet, um den konditionellen Zustand
der Muscheln zum Zeitpunkt der Beprobung ab-
zuschatzen.

Aus der Gesamtbetrachtung aller Beprobungen
ergibt sich, dass die Muscheln aus den inneren
Kistengewdssern bei Wismar/Wendorf und im
Breitling bei Rostock im Durchschnitt einen héhe-
ren Kl besal3en als die Muscheln von der Aul3en-
kiste. Bei Wendorf nahm der Kl der Muschelpro-
ben im Verlauf der letzten Pilotstudien tendenziell
ab, wahrend bei Poel ein Anstieg zu verzeichnen
war. An den Ubrigen Stationen wies der Kl unre-
gelmagBige jahrliche Schwankungen auf (Abb. 10,
Anhang Tab. 8).

Bei der Interpretation dieser Befunde ist zu be-
riicksichtigen, dass der Kl ein integrativer Be-
gleitparameter ist, der natirlicherweise grofRe
Veranderungen im Jahreslauf aufweist. Er wird
wesentlich von den Faktoren Nahrungsangebot
und Reproduktionszyklus bestimmt. Aul3erdem
wirken auch verschiedene Arten von Stress auf
den KI. Beispielsweise kann eine Hemmung der
Filtrationsleistung von Muscheln oder der Spei-
cherung von Nahrungsenergie zu einer Abnahme
des Kl fihren.

Die beobachtete Variabilitat des Kl ist somit vor-
wiegend Ausdruck der von Jahr zu Jahr mehr oder
weniger stark wechselnden abiotischen und bio-
tischen Umweltbedingungen. Bei einer zeitigen
Beprobung im Oktober kénnen Temperatur und
Nahrungsangebot den physiologischen Zustand
der Muscheln noch positiv beeinflussen, wahrend
die Tiere bei einer spateren Probenahme bereits
von ihren Energiereserven zehren mussten.

Im Durchschnitt besal3en die Miesmuscheln aus
der inneren Wismar-Bucht (Wendorf) und dem
Breitling einen hoheren KI als ihre Artgenossen
an der AuBlenkiste. Dies ist im Wesentlichen auf
das groBBere und liber einen langeren Zeitraum

BIOMARKERUNTERSUCHUNGEN AN DER MIESMUSCHEL

verfligbare Nahrungsangebot in den stark eutro-
phen inneren Kiistengewassern zuriickzufiihren.

Im Rahmen von Untersuchungen des IfAOQ zur
Saisonalitat von Schadstoffeffekten bei der Mies-
muschel wurden regional unterschiedliche Jah-
resgange physiologischer Parameter (Lipid-,
Glykogengehalt, KI, Reproduktionsstatus) bei
Miesmuscheln aus dem Breitling und von der
AuBenkuste (nordlich Warnemiinde, Kiihlungs-
born) ermittelt (Gercken & Sordyl, 1999; Gercken
& Sordyl, 2003). Die Befunde machen deutlich,
dass Kenntnisse Uber saisonale Veranderungen
des physiologischen Status eines Bioindikators
notwendige Begleitinformationen zur Bewertung
der Ergebnisse des Monitorings von Schadstoffen
oder biologischen Effekten darstellen.

lll.4.2 Metallothionein-Konzentration

Die Bestimmung der Konzentration von metall-
bindenden Metallothioneinen [MT] in der Mittel-
darmdriise der Miesmuschel sollte dartiber Auf-
schluss geben, ob die Tiere in den verschiedenen
Probenahmegebieten einer erhhten Exposition
mit bioverfligbaren Schwermetallen ausgesetzt
waren. Jeweils zehn Mitteldarmdrisen (MDD)
wurden als Sammelprobe homogenisiert und die
MT-Konzentration nach der Methode von Viaren-
go et al. (1997) photometrisch bestimmt.

Die Ergebnisse der einzelnen Pilotstudien sind in
Abb. 11 und Tab. 9 (Anhang) dargestellt. Bei der
ersten Messung (1999) wiesen die Miesmuscheln
an allen vier beprobten Stationen im Mittel einen
relativ ahnlichen MT-Gehalt der Mitteldarmdrise
auf. In den folgenden Jahren zeigten sich dann
bei einzelnen Beprobungskampagnen regionale
Unterschiede. So wiesen die bei Wismar gesam-
melten Muscheln in den Jahren 2000 und 2001
hohe und 2002 vergleichsweise geringe MT-Kon-
zentrationen im Vergleich zu anderen Gebieten
auf. Auch in Muscheln aus dem Seegebiet nord-
lich Warnemiinde wurden in einem Jahr (2001)
die relativ niedrigsten und im nachsten Jahr die
hochsten MT-Gehalte im Vergleich aller Stationen
gemessen. Im Seegebiet nordlich von Usedom
lag der MT-Gehalt der Miesmuscheln bei den
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, Bl Abb.10:

4T Konditionsindex der
‘ Miesmuschel an den

Stationen im

Untersuchungsgebiet.

[MW + STABW]

Oderhaff

I

Wismar/Wendorf [1]

Nordéstlich Poel [ 3]

10 + 10

1998 1999 2000 2001 2002 2003 1998 1999 2000 2001 2002 2003

Breitling [5] Nordlich Warnemiinde [ 6]

_}

20 20

10

1998 1999 2000 2001 2002 2003 1998 1999 2000 2001 2002 2003

Zingst [8] Nordlich Usedom [11]

20 20

10 + 10 -

1998 1999 2000 2001 2002 2003 1998 1999 2000 2001 2002 2003

drei Beprobungen immer auf einem relativ ho-  Beim Vergleich von Stationen der inneren und au-
hen Niveau. Muscheln aus dem Gebiet vor Zingst  Beren Kiistengewasser ergibt sich folgendes Bild:
besalen 2001/2002 tendenziell hohe und 2003  Proben aus Wendorf wiesen im Vergleich mit Pro-
vergleichsweise geringe MT-Gehalte (Abb. 11; An-  ben von der Station nordlich Poel in den Jahren
hang Tab. 9). 2001 und 2003 signifikant (p<0,05) héhere MT-Ge-



BIOLOGISCHES EFFEKTMONITORING IN KUSTENGEWASSERN VON M-V 45

halte auf. Auch 2000 lag bei Wismar ein tendenzi-
ell hoheres MT-Niveau vor. An der Au3enkdste vor
Warnemunde war die MT-Konzentration ebenfalls
2001 und 2003 signifikant (p< 0,05) geringer als
im Breitling. Bei der Beprobung 2002 wiesen die
Einzelproben aus dem Seegebiet vor Warnemiin-
de eine starke Streuung auf, so dass im Mittel ein
hoheres MT-Niveau als an der Station im Breitling
bestand. Insgesamt waren die MT-Gehalte der
Muscheln von Wendorf und dem Breitling bei drei
Beprobungen im Mittel hoher als bei den Artge-
nossen an der AuBenkuste.

Die beobachtete Variabilitat der MT-Konzentra-
tionen an mehreren Stationen wird verstandlich,
wenn man bedenkt, dass die Bildung dieser pro-
tektiven Proteine von mehreren Einflussfaktoren
abhangt, die wiederum selbst saisonalen Schwan-
kungen unterliegen. So wird die Akkumulation
von Schwermetallen u.a. durch den Salzgehalt,
die Temperatur und das Nahrungsangebot mo-
duliert. AuBerdem weist das Sediment, als eine
der wesentlichen Quellen einer Metallexposition,
ebenfalls kleinraumige und wechselnde Konzen-
trationen an Schwermetallen auf (Bachor, 2005).

Das uberwiegende Fehlen von signifikanten Un-
terschieden zwischen den durchschnittlichen MT-
Gehalten in den MDD von Muscheln der inneren
und dulleren Kiistengewadsser steht prinzipiell im
Einklang mit den Befunden des Miesmuschel-
Schadstoffmonitorings. Dabei wurde im langjahri-
gen Mittel ein relativ ahnliches Belastungsniveau
mit Schwermetallen an Stationen der inneren
und dulleren Kiistengewasser ermittelt. Zum Teil
waren die Konzentrationen einzelner Schwer-
metalle bei Muscheln von der AuB3enkiiste sogar
tendenziell hoher als bei denjenigen von Wismar/
Wendorf oder dem Werftstandort im Breitling
(Gercken, 2001; Sordyl, 2000). In Bezug auf Cad-
mium lagen die Gehalte immer Giber den bei Wen-
dorf bzw. am Werftstandort ermittelten Werten.
Besonders hohe Cadmium-Gehalte traten an den
Stationen nordlich Zingst und nérdlich Usedom
auf. Dass die Muscheln an diesen Standorten auch
auffallend hohe MT-Konzentrationen in der MDD
aufwiesen, lasst einen Bezug zur Schwermetallan-
reicherung vermuten.

Neben einer erhohten Spurenmetallbelastung in
Sediment und Schwebstoffen kann auch der ge-

ringere Salzgehalt in der Pommerschen Bucht in-
direkt zur Induktion von MT beigetragen haben.
Dies beruht darauf, dass mit abnehmendem Salz-
bzw. Chloridgehalt der Anteil freier Metallionen
im Wasser ansteigt. Damit ist auch eine hohere
Bioverfligbarkeit und Toxizitat der Metalle ver-
bunden. Der Organismus reagiert dann auf diese
Metallexposition mit der Bildung von MT, um die
Metallionen durch Bildung von MT-Metall-Kom-
plexen zu detoxifizieren.

Die Abhangigkeit der MT-Konzentration vom
Salzgehalt zeigt sich auch an den Ergebnissen
der BEEP-Untersuchung in der Ostsee. So wie-
sen Miesmuscheln von der litauischen Kiiste und
aus der Danziger Bucht MT-Konzentrationen in
einem deutlich héheren Bereich auf als Mies-
muscheln in der Wismar-Bucht (Lehtonen et al.,
2006). Dort wurden im Herbst 2001 und 2002,
bei Proben aus Wendorf und dem Salzhaff, ahn-
lich hohe MT-Gehalte gemessen wie bei den hier
vorgestellten Pilotstudien (Schiedek et al., 2006).

Im Hinblick auf die saisonale Variabilitat der MT
liegen verschiedene Ergebnisse aus dem Ostsee-
gebiet vor. In sidfinnischen Kistengewadssern
fanden Leinio und Lehtonen (2005) eine deutliche
saisonale Variabilitat der MT-Konzentration in den
MDD von M. edulis und Macoma balthica. Die Mies-
muschel wies im Friihjahr und Sommer deutlich
hohere MT-Gehalte auf als im Herbst. Im Gegen-
satz dazu wurden an drei Stationen in der Danzi-
ger Bucht im Herbst héhere MT-Konzentrationen
in Miesmuscheln gemessen als im Friihjahr (Ko-
pecka et al., 2006). Im Rahmen des BEEP-Projektes
wurden an einer Station im Salzhaff im Frihjahr
geringere MT-Gehalte ermittelt als im Herbst. An
der starker kontaminierten Station Wendorf blieb
das MT-Niveau in der MDD unverandert hoch
(Schiedek et al., 2006). Interessanterweise wiesen
auch die zwei starker belasteten Stationen in der
Danziger Bucht eine geringere saisonale Varia-
bilitat auf als die geringer kontaminierte Station
(Kopecka et al., 2006). Diese Befunde lassen ver-
muten, dass ein anhaltender Schadstoffstress das
Niveau der MT durch Induktion einer homdosta-
tischen Ausgleichsreaktion hoch reguliert, wah-
rend in geringer belasteten Gebieten natirliche
saisonale Schwankungen starker ausgepragt sind.
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l11.4.3 Acetylcholinesterase-Aktivitat

Die Bestimmung der Aktivitat der Acetylcholines-
terase (AChE) zahlt zu den Kernparametern des
biologischen Effektmonitorings. Dieser Biomarker
dient dazu, die Exposition von Organismen ge-
genliber neurotoxischen Substanzen abzuschat-
zen. Eine relativ geringe Enzymaktivitat wird als
Indiz fur die Wirkung AChE-hemmender Stoffe
gewertet. Beim vorliegenden Monitoring erfolgte
die Bestimmung der AChE-Aktivitat im Kiemen-
gewebe der Miesmuschel nach der Methode von
Bocquene & Galgani (1998).

Die mehrjahrigen Messungen ergaben Schwan-
kungen der AChE-Aktivitat an einer Station und
Unterschiede zwischen den Stationen innerhalb
einer einzelnen Beprobungskampagne (Abb. 12;
Tab. 10). Im regionalen Vergleich der AChE-Aktivi-
taten wiesen Miesmuscheln aus dem Gebiet von
Wismar/Wendorf relativ hohe Enzymaktivitaten
auf. Verglichen damit wurden an der AuBBenkiis-
tenstation nordostlich Poel, mit Ausnahme von
2003, zumeist signifikant geringere AChE-Werte
ermittelt. Zwischen dem Werftstandort im Breit-
ling und der Station ndrdlich von Warnemiinde
traten keine derart deutlichen Unterschiede der
AChE-Aktivitat auf. Bei den ersten beiden Bepro-
bungen (1999, 2000) war die Enzymaktivitat an
der AuBenkiiste nordlich Warnemiinde tenden-
ziell hoher als im Breitling. Spatere Messungen
ergaben keinen nennenswerten Unterschied zwi-
schen beiden Stationen. Die nérdlich von Zingst
und Usedom entnommenen Muscheln wiesen
2002/2003 vergleichsweise hohe AChE-Aktivaten
auf. Dabei war die AChE-Aktivitat der Usedom-
Muscheln im Jahr 2002 die hdchste, die bei dieser
Bebrobungskampagne gemessen wurde. Im Jahr
zuvor wurde hier noch - neben Poel - die niedrigs-
te Enzymaktivitat gefunden. Im Jahr 2003 lagen
die AChE-Werte von Zingst signifikant tiber denen
von Wismar, Poel und dem Breitling.

Wie die Daten zeigen, wiesen die in den star-
ker anthropogen belasteten Gebieten lebenden
Miesmuscheln nicht pauschal geringere Enzy-
maktivitaten auf als ihre Artgenossen von der Au-
Benkuste. Vielmehr war die AChE-Aktivtat bei Poel
und nordlich von Warnemiinde mehrfach relativ
gering. Wenn man unterstellt, dass die Belastung
mit Pestiziden an der AuBBenkiste nicht héher ist
als in den inneren Kiistengewadssern (chemische

Daten liegen nicht vor!), so lasst dies den Schluss
zu, dass moglicherweise andere Substanzen als
Organophosphate/Carbamate zu einer Hem-
mung des Enzyms beigetragen haben. Was die
Station bei Poel betrifft, waren auch Schwerme-
talle in Betracht zu ziehen. Bekanntlich ist dieses
Gebiet durch die Verbreitung von kontaminier-
tem Material aus einer in der Libecker Bucht
gelegenen ehemaligen Verklappungsstelle fiir
Abfalle der Metallindustrie deutlich mit Schwer-
metallen belastet (Leipe et al., 2005). Zumindest
von einigen Schwermetallen ist bekannt, dass sie
die AChE hemmen kénnen (Boquene et al., 1995).

Wie Untersuchungen von Gercken & Sordyl (2003)
sowie Pfeifer et al. (2005) gezeigt haben, unter-
liegt die Aktivitat der AChE im Untersuchungsge-
biet deutlichen jahreszeitlichen Schwankungen.
Im Gebiet von Warnemiinde (Breitling, Aul3en-
kiiste) wurden im Winter im Mittel geringere
Enzymaktivitaten als wahrend des Sommers ge-
messen (Gercken & Sordyl, 2003). Die Untersu-
chungen von Pfeifer (2002) Uber saisonale Veran-
derungen der AChE-Aktivitat von Muscheln aus
dem Alten Strom (Warnemunde) bestatigen die
Temperaturabhangigkeit der AChE-Aktivitat. Au-
Berdem stellte Pfeifer (2002) auch einen Einfluss
des Salzgehaltes auf die AChE-Aktivitat fest. In
Halterungsexperimenten beobachtete sie eine
Abnahme der Enzymaktivitat mit zunehmendem
Salzgehalt. Aufgrund dieses Befundes ist auch in
Betracht zu ziehen, dass eine hohere AChE-Aktivi-
tat bei den Muscheln in der Pommerschen Bucht
mit der dort vorliegenden geringeren Salinitat in
Zusammenhang stehen konnte. Da die Aktivitat
der AChE natirlicherweise im Herbst/Winter ge-
ring ist, sollte dieser Parameter vorzugsweise im
Sommer gemessen werden. Zu dieser Zeit werden
auch neurotoxisch wirkende Pestizide verstarkt in
die Umwelt eingebracht, so dass zu erwarten ist,
dass sich regionale Belastungsunterschiede deut-
licher abzeichnen.

Wie diese Befunde verdeutlichen, sollten Informa-
tionen Uber die saisonalen Veranderungen hydro-
grafischer und biologischer Parameter vorliegen,
um Monitoringbefunde vor dem Hintergrund der
natlrlicherweise in einem Untersuchungsgebiet
variierenden Umweltbedingungen zu bewerten.
Generell gilt dies nicht nur fiir die AChE sondern
auch fur andere biologische Endpunkte, ein-
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H Abb.11:
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Mytilus edulis.
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schlieBlich derjenigen auf der Okosystemebene
(z.B. Makrozoobenthos). Der Umstand, dass an-
thropogen bedingte Effekte immer durch natiir-
liche Veranderungen moduliert werden, betrifft
allerdings nicht allein nur die biologischen Effekt-
parameter. Auch beim ,klassischen” Schadstoff-
konzentrationsmonitoring in Biota mussen die
saisonalen Schwankungen hinsichtlich der Bio-
akkumulation und Freisetzung von Schadstoffen
grundsatzlich bei der Bewertung von Messdaten
berlicksichtigt werden (Gercken & Sordyl, 2003).

ll1.4.4 Lipidperoxidation

DerBiomarker,Lipidperoxidation“isteinEndpunkt,
mit dem eine oxidative Schadigung von Zellmem-
branen infolge von oxidativem Stress abgeschatzt
werden kann. Die Quantifizierung der durch reak-
tive Sauerstoffverbindungen peroxidierten Lipide
erfolgt Uber die photo-metrische Messung von
Malondialdehyd (MDA), das als Degradations-
produkt beim oxidativen Abbau ungesattigter
Membranlipide entsteht (Buege & Aust, 1978).

Bei den ersten beiden Beprobungen wurden kei-
ne signifikanten regionalen Unterschiede festge-
stellt. Stationen, die 1999 ein relativ geringes Aus-
mal3 an Lipidperoxidation besal3en, wiesen 2000
tendenziell héhere Werte auf und umgekehrt. Im
Jahr 2001 lag die Lipidperoxidation bei den nérd-
lich von Usedom beprobten Muscheln signifikant
unter den Werten der Stationen Wismar, nordlich
Warnemiinde (je p<0,001) und Zingst (p<0,05).
AulBBerdem war die Lipidperoxidation an der Sta-
tion nordostlich Poel signifikant geringer als bei
Wismar/Wendorf (p<0,05). Bei der nachsten Pro-
benahme (2002) erwies sich die Lipidperoxidati-
on an den Stationen Poel, Breitling und nordlich
Warnemiinde signifikant starker ausgepragt als
bei Wismar, Zingst und Usedom (p<0,001) (Abb.
13 und Anhang Tab. 11).

Insgesamt betrachtet war das Niveau der Lipid-
peroxidation bei den Muscheln an der Aul3en-
kiste vor Zingst und Usedom gering und relativ
einheitlich. An den anderen Stationen wurden
groBere jahrliche Schwankungen gemessen.
Beim Vergleich zwischen inneren und duBeren
Kistengewadssern wies die Station Wismar/Wen-
dorf bei drei Beprobungen geringere Werte auf
als die Station nordostlich Poel. Im Breitling zeich-

nete sich im Verlauf der Untersuchung ein Anstieg
der Lipidperoxidation ab. Bei den Proben aus dem
Seegebiet vor Warnemiinde gab es einen Wechsel
von Jahren mit relativ geringer und mit hoherer
Lipidperoxidation.

Wie die Schwankungen der Lipidperoxidation an-
zeigen, war das Ausmal3 an oxidativem Stress, dem
die Muscheln in den Jahren der Beprobungen aus-
gesetzt waren unterschiedlich groB3. Dies ist nicht
verwunderlich, wenn man bedenkt, dass die Lipid-
peroxidation ein integrierender Effektparameter
ist, der den durch natirliche Faktoren und Schad-
stoffbelastung verursachten oxidativen Stress
widerspiegelt. Die relativ stark ausgepragte Vari-
abilitat von einzelnen Proben ist Ausdruck der un-
terschiedlichen Reaktion einzelner Muscheln auf
Faktoren, die oxidativen Stress auslosen kénnen.

Wie die geringe Lipidperoxidation bei den Mu-
scheln vor Zingst und Usedom vermuten lasst,
beeinflusst die vergleichsweise hohe Belastung
der Tiere mit Schwermetallen (Gercken, 2001;
Sordyl, 2000) offenbar nicht das Ausmal der Li-
pidperoxidation. Bei den Miesmuscheln aus dem
Gebiet Wismar/Wendorf schien die dort vorlie-
gende Belastung mit organischen Schadstoffen
ebenfalls ohne Einfluss auf die Lipidperoxidation
zu sein, denn dort wurde mehrmals eine niedrige-
re Lipidperoxidation gemessen als an der Aul3en-
klste nordostlich von Poel. Man kann vermuten,
dass die gute Kondition der bei Wendorf leben-
den Tiere dazu fuhrt, dass diese Uber eine effekti-
ve Schutzkapazitat gegeniiber oxidativem Stress
verfligen.

l11.4.5 Lysosomenstabilitat

Der biologische Endpunkt ,Lysosomenstabilitat”
istein haufig verwendeterBiomarkerzurErfassung
von Schadstoffeffekte auf dem zellularen Niveau.
Mit ihm wird die Stabilitat der Lysosomenmem-
bran ermittelt, da Lysosomen auf eine erhdhte
Speicherung von Xenobiotika und Metallen mit
einer Labilisierung ihrer Membran reagieren.

Die Stabilitat der Lysosomenmembran in den Ver-
dauungszellen der Mitteldarmdriise von Mytilus
edulis wurde nurim Rahmen der ersten Pilotstudie
1998 gemessen. Dabei wurde die histochemische
Methode nach Moore (1976) angewendet. Sie be-
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B Abb.12:
AChE-Aktivitdtim Kiemen-
gewebe von Mytilus edulis.
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B Abb. 14:

Lysosomenstabilitdt in der Mittel-
darmdrise der Miesmuschel: Starke
histochemische Reaktion bei kurzer

Destabilisierungszeit (5 min) [Al.
Schwache histochemische Reaktion
bei langer Destabilisierungszeit

(30 min) [B].

stimmt die Zeitspanne, die bendétigt wird, um die
Lysosomenmembran mit einem sauren Puffer so
weit zu labilisieren, dass die anschlieBende histo-
chemische Anférbung eines lysosomalen Leiten-
zyms eine maximale Farbreaktion ergibt (Abb. 14).
Eine lange Destabilisierungszeit ist somit ein Indiz
fur eine unversehrte, ,stabile” Lysosomenmemb-
ran, wahrend eine kurze Destabilisierungszeit ein
Indiz fiir eine Schadigung der Lysosomenmemb-
ran darstellt.

Die Bestimmung der Lysosomenstabilitat erfolg-
te an Proben, die bei Wismar/Wendorf, im westli-
chen Salzhaff und im Breitling nahe der Werft ent-
nommen wurden. Die Messung ergab, dass die
Muscheln aus Wendorf eine signifikant (p<0,001)
geringere Membranstabilitdat besallen als die im
Salzhaff und im Breitling lebenden Muscheln.
An diesen beiden Stationen war die Destabilisie-
rungszeit im Mittel ungefahr gleich lang, so dass
hier ein vergleichbarer Zustand der Lysosomen-
membran vorlag (Abb.15).

Betrachtet man zunachst das Ergebnis fir die Sta-
tionen Wendorf und Salzhaff, so ldsst sich dieser
Befund mit der bekannten anthropogenen Um-

weltbelastung in diesen Gebieten erklaren. Bei
den Muscheln aus dem Breitling war der Befund
einer relativ hohen Stabilitat der Lysosomenmem-
bran vor dem Hintergrund der dortigen starken
Schadstoffbelastung nicht erwartet worden, denn
hinsichtlich ,klassischer” Industriechemikalien ist
die Station im Breitling bekanntermallen starker
kontaminiert als das Gebiet bei Wendorf. Aller-
dings ist anzunehmen, dass die Einleitung von
Abwasser aus der Klaranlage Wismar dazu fuhrt,
dass hier ein anderer ,Schadstoffcocktail” vorliegt
als am Werftstandort im Breitling.

Dass die Lysosomenmembran der Muscheln aus
dem Breitling unerwartet stabil ist, haben auch
die vom IfAO durchgefiihrten Untersuchungen
zur Saisonalitdat von Schadstoffeffekten gezeigt.
So wiesen die Breitling-Muscheln im Oktober
Uberraschenderweise eine hohere Lysosomensta-
bilitat auf als die Tiere an der Auf3enkUste (Gercken
& Sordyl, 1999; Gercken & Sordyl, 2003). Man darf
vermuten, dass es nicht ndher bekannte Faktoren
gibt, die den potentiell lysosomenschadigenden
Schadstoffeinfliissen kompensatorisch entgegen-
wirken.

B Abb.15:
Stabilitat der
Lysosomenmembran in der

MitteldarmdrUse der
Miesmuschel. [angegeben als
Destabilisierungszeit (min)]

: e

_‘_ @

Wismar/Wendorf Salzhaff

Breitling
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.5

l11.5.1 Biometrische Daten und Organindizes

Zur Charakterisierung der untersuchten Aalmut-
ter-Proben wurden Langen- und Gewichtspara-
meter gemessen und Organindizes errechnet.
Anhand dieser Begleitparameter sollte einer-
seits geprift werden, ob die Proben hinsichtlich
biometrischer Daten vergleichbar waren, ande-
rerseits dienten sie auch zur Beschreibung des
allgemeinen physiologischen Zustands der Tie-
re. Im Folgenden werden nur die Ergebnisse be-
zliglich der ermittelten Organindizes vorgestellt.

Im Frihjahr/Sommer 2003 und 2004 wurden die
Gonaden von mannlichen und weiblichen Aal-
muttern untersucht, um potenzielle Stérungen im
Verlauf der Gonadenentwicklung zu erfassen. Als
Begleitparameter wurden die in Abb. 16 fiir beide
Geschlechter ermittelten Organindizes ermittelt
(Anhang Tab. 12; Tab. 13).

Der Konditionsindex (KI), der das Langen-Ge-
wichtsverhaltnis widerspiegelt, war an allen Stati-
onen fliir Mannchen und Weibchen nahezu gleich.
Der regionale Vergleich ergab ebenfalls keine
deutlichen Unterschiede zwischen den Stationen.
DieKlderAalmutternausdemBreitling,vonWismar
und aus dem Salzhaff (2004) waren aber im Mittel
zumeist etwas grof3er als diejenigen der Tiere an
der AuBBenktiste beim Darf3er Ort und bei Zingst.

Beim relativen Lebergewicht, reprasentiert durch
den lebersomatischen Index (LSI), lagen deutli-
chere regionale Unterschiede vor. So wiesen die
Proben von den Stationen Wendorf und Breitling
einen hoheren mittleren LSI auf als Proben aus
dem Salzhaff, vom Darf3er Ort und von Zingst.
Dieser Befund galt fiir beide Geschlechter, wobei
der LSI der Mannchen in einigen Proben geringer
als derjenige der Weibchen war.

Bei der grafischen Darstellung des gonadosoma-
tischen Index (GSI) fallen zunachst die grof3en
geschlechtsspezifischen Unterschiede auf. Die
Hoden der Mannchen besallen immer einen ho-
heren Anteil am Korpergewicht als die Ovarien
der Weibchen. Im regionalen Vergleich wies der
GSI bei den Proben von Wismar/Wendorf und
dem Breitling hohere Werte auf als bei den Pro-

UNTERSUCHUNGEN AN DER AALMUTTER

ben vom Salzhaff (2003), DarBer Ort (2004) und
von Zingst. Bei den Weibchen lagen die GSI an
den Stationen Wendorf, Breitling und Zingst auf
einem dhnlichen Niveau. Im Salzhaff wurde 2003
ein deulich hoherer GSI gefunden als 2004. Die
niedrigsten GSI wurden in beiden Jahren bei den
am DarBer Ort gefangenen Weibchen ermittelt.

Im Herbst (Oktober/November) wurde die Brut
trachtiger Weibchen auf das Vorkommen von Ent-
wicklungsstérungen bei den Larven untersucht.
Die begleitend ermittelten K-Indices und die LSI
sind in Abb. 17 und Tab. 14 (Anhang) dargestellt.
Die Werte des embryosomatischen Index (ESI),
der den relativen Gewichtsanteil der Brut repra-
sentiert, bleiben hier unbericksichtigt. Wegen
der zum Teil groBeren zeitlichen Abstande, mit
dem einzelne Stationen innerhalb einer Probe-
nahmekampagne beprobt wurden, spiegeln die
ermittelten ESI-Werte lediglich eine mehr oder
weniger weit fortgeschrittene Entwicklung der
Larven wieder. Damit ein Vergleich von Stationen
hinsichtlich der Entwicklung der Brut moglich ist,
sollte zuklinftig eine moglichst zeitgleiche Bepro-
bung von verschiedenen Standorten erfolgen.

Beim K-Index der trachtigen Weibchen wurden
keine wesentlichen Unterschiede zwischen den
Stationen ermittelt. Bei den ersten drei Pilotstudi-
en war der K-Index der Proben aus Wendorf ten-
denziell erhoht. Entsprechendes galt auch fiir die
erste Probe von der Eggers Wiek (Abb. 17).

Die LSI-Werte wiesen groBere regionale Unter-
schiede auf. Aalmuttern aus dem Breitling, von
Wendorf und der Eggers Wiek besalen im Durch-
schnitt die hochsten relativen Lebergewichte,
wahrend am Darf3er Ort der niedrigste LSI auftrat.
An den Stationen Salzhaff und Gager lag der LSI
auf einem mittleren Niveau.

Insgesamt betrachtet traten beim Konditionsin-
dex keine auffalligen Unterschiede zwischen den
im Fruhjahr/Sommer (Abb. 16) und Herbst (Abb.
17) beprobten Aalmuttern auf. Dass Tiere aus den
inneren Kiistengewadssern teilweise etwas hohere
Kl aufwiesen, ist wahrscheinlich auf ein besseres
Nahrungsangebot zurlickzufiihren.
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H Abb.16:
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Lebersomatischer Index
[LSI] (B) und Gonado-
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B Abb.17:
Konditionsindex [KI] (A)
und Lebersomatischer

Index [LSI] (B) der im
Herbst untersuchten
trachtigen Weibchen
[MW + STABW].
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Auch hinsichtlich der LSI zeigten die im Frih-
jahr/Sommer und Herbst ermittelten regionalen
Unterschiede eine grundsatzliche Ubereinstim-
mung. Allerdings fielen die Unterschiede zur Zeit
der Gonadenreifung im Frihjahr deutlicher aus
als wahrend der Entwicklung der Brut im Herbst.
Was die Weibchen betrifft, ist davon auszugehen,
dass ein hoheres Lebergewicht zum Teil auf die
Produktion von Dotterprotein in der Leber (Vi-
tellogenese) zuriickzuflihren war. Dieser Zusam-
menhang spiegelt sich auch in einer mehrfach
beobachteten Ubereinstimmung zwischen einem
hohen LSI und einer fortgeschrittenen Entwick-
lung der Gonade (hoher GSI) wieder. Der Einfluss
der Vitellogenese ist wahrscheinlich auch fiir den
Unterschied zwischen den LSI-Werten beider Ge-
schlechter an derselben Station verantwortlich.

Der Nachweis eines deutlich erhohten LSI bei
weiblichen und mannlichen Aalmuttern der Sta-
tionen Wendorf und Breitling ist von besonderem
Interesse, da der LSI der Organindex ist, der am
haufigsten mit einer Schadstoffbelastung in Zu-
sammenhang gebracht wird. Es gibt zahlreiche
Beispiele von Felduntersuchungen, bei denen Fi-
sche aus starker kontaminierten Lebensraumen
hohere LSI aufwiesen als ihre Artgenossen aus
weniger verschmutzten Gewadssern (Dethloff &
Schmitt, 2000). Als ein Grund fiir die Zunahme der
Lebermasse wird die verstarkte Entgiftungsleis-
tung der Leber angefiihrt, die mit einem Anstieg
der Anzahl an Leberzellen verbunden ist (Dethloff
& Schmitt, 2000).

Biologische Effektstudien des IfAO an Stichlingen
(Gasterosteus aculeatus) aus dem Ableitergraben
der Kldaranlage Schwerin-Siid bestatigen diese
Beobachtungen. An zwei Probenahmeorten, die
stark mit Abwasser kontaminiert waren, besal3en
mannliche und weibliche Stichlinge deutlich ho-
here LSl als ihre Artgenossen an unbelasteten Sta-
tionen (Gercken, 2000a) [siehe auch IV.2]. Stich-
linge, die am Ablauf der Klaranlage Greifswald in
den Greifswalder Bodden gefangen wurden, wie-
sen ebenfalls einen signifikant hoheren LSI auf als
Stichlinge an einer Referenzstation bei Wampen
(Gercken, 2007).

lll.5.2 Parasitierung

An allen Stationen kamen in unterschiedlicher
Haufigkeit Aalmuttern vor, deren Leber ober-
flachlich auffallige, von Parasiten hervorgerufene
Cysten aufwiesen (Abb. 18). Diese Cysten wurden
durch einen Befall mit Nematoden (wurmformi-
ge Parasiten) verursacht. Bei der histologischen
Befundung von Leberpraparaten wurden gele-
gentlich Cysten mit dem darin eingekapselten
Parasiten beobachtet. Selten kamen auch frei be-
wegliche Parasiten auf der Leberoberflache vor.
Wahrscheinlich handelte es sich bei diesen Ne-
matoden um die Art, die auch fir die Cystenbil-
dung verantwortlich war. Dieser Nematode wur-
de als Hystherothylacium auctum (Rudolphi, 1802)
bestimmt. AuBBer der Leber befiel er haufig auch
gleichzeitig den Darmtrakt und das benachbarte
Fettgewebe. Das makroskopische Bild der Cysten
sowie die histologische Auspragung der Lasion
sahen an allen Stationen gleich aus, so dass man
annehmen durfte, dass es sich immer um die glei-
che Parasitenart handelte.

Zwischen den Probenahmestationen bestanden
auffallige Unterschiede hinsichtlich der Haufig-
keit und Intensitat des Vorkommens der parasitar
verursachten Lebercysten. Die Aalmuttern von
den Stationen Wismar, Eggers Wiek, Breitling und
Greifswalder Bodden (Gager) wiesen eine hohe
Pravalenz von Nematodencysten auf. Dabei war
der Befall an der Station Wismar besonders in-
tensiv ausgepragt. Mit Ausnahme der Beprobung
2003 wies die Mehrzahl der Aalmuttern dort im-
mer eine moderate bzw. hohe Anzahl von Parasi-
tencysten auf. AuBerdem wurde auch bei Proben
von der Eggers Wiek und dem Breitling (1998) ein
intensiver Befall registriert. Die Lebern der im Salz-
haff und beim DarBer Ort gefangenen Aalmuttern
waren wesentlich seltener und auch weniger in-
tensiv von Nematoden befallen. Dort wurde die
Auspragung des Befalls fast ausschlief3lich als ,ge-
ringgradig” bewertet (Abb.19).

Die vorgestellten Befunde beziehen sich auf die
Leberparasitierung aller im Herbst untersuchten
trachtigen Weibchen. In den Jahren 2003/2004
wurde aullerdem das Vorkommen von Leber-
cysten bei im Frihsommer beprobten Aalmut-
tern (Mannchen, Weibchen) ermittelt. Diese
Untersuchung ergab grundsatzlich denselben
Befund wie im Herbst, d.h. Pravalenz und In-
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tensitat des Parasitenbefalls waren ebenfalls an
der Station Wismar/Wendorf mit Abstand am
starksten ausgepragt (Daten nicht dargestellt).

Die Befunde zum Nematodenbefall der Aalmut-
ter stimmen mit Untersuchungsergebnissen tGber
den Parasitenbefall der Aalmutter in der Libecker
Bucht (Zander, 1991) und im Salzhaff (Reimer &
Walter, 1998) Uberein. Die Untersucher fanden
eine hohe Pravalenz und starke Intensitat der Pa-
rasitierung von Aalmuttern mit dem Nematoden
H. auctum. Nach Reimer und Walter (1998) han-
delt es sich bei H. auctum um die eudominante
Parasitenart der Aalmutter in der Wismar-Bucht.

Die im Rahmen der Pilotstudien ermittelte Prava-
lenz und vor allem die Intensitat der Leber-Para-
sitierung im Bereich der Wismar-Bucht (Wendorf,
Eggers Wiek) und zum Teil auch im Breitling wa-
ren so stark ausgepragt, dass sie nicht mehr als
Ausdruck eines ausbalancierten Parasit-Wirt-Ver-
haltnisses anzusehen ist. Vielmehr besteht Grund
zu der Annahme, dass der starke Befall der Tiere
das Resultat einer geschwachten Immunabwehr
darstellt. Die geringgradige Parasitierung der Aal-
muttern aus dem Salzhaff und vom DarBer Ort,
scheint hingegen auf einem flr den Wirtsorganis-
mus ,normalem” Niveau zu liegen.

Insgesamt gesehen hat die Erfassung des Para-
sitenbefalls einen wertvollen Beitrag zur Bewer-
tung des Gesundheitszustandes der Aalmuttern
geliefert. Die Schwachung der Immunabwehr in
den starker anthropogen beeinflussten Gebieten
ist moglicherweise auf eine erhohte Schadstoff-
belastung zurlickzufiihren. Anhand detaillierterer
Untersuchungen zum Immunstatus der Aalmut-
ter liel3e sich der vermutete Zusammenhang zwi-
schen Abwehrschwache und Schadstoffbelastung
Uberprifen. Im Bereich von Wendorf zahlt das
Abwasser des dortigen Klarwerks zu den Quellen,
die moglicherweise das Immunsystem der Aal-
mutter schwachen. Angesichts der schwacheren
Parasitierung im Jahr 2003, stellt sich die Frage,
ob dies bereits eine Folge der Modernisierung des
Klarwerks in den vorherigen Jahren sein kdnnte.
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B Abb.19:
Pravalenz [%] und

Intensitat des Befalls
der Aalmutter-Leber
mit parasitischen
Nematoden.
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l11.5.3 Histopathologische Untersuchung
der Leber

Die histopathologische Methode dient dazu,
Informationen zum Auftreten von Stress- und
Schadstoffeffekten auf Organniveau zu gewinnen.
Von besonderem Interesse ist dabei die Leber, die
sich wegen ihrer zentralen Rolle im Stoffwechsel
und Bedeutung bei der Entgiftung von Schadstof-
fen gut als Indikatororgan (Koéhler, 1990; Schmitt
& Dethloff, 2000) eignet. Die nachfolgend vorge-
stellten histologischen Leberbefunde wurden im
Verlauf mehrerer Pilotstudien ermittelt. (1998,
1999, 2001). Von den Stationen Wismar/Wendorf
und Breitling wurden jeweils zwei Proben und
von den Stationen Eggers Wiek, Salzhaff, DarBer
Ort und Gager eine Probe untersucht (Tab. 4).

Histologisch betrachtet besteht die Leber haupt-
sachlich aus den eigentlichen Leberzellen, den
Hepatocyten, die in ihrer Gesamtheit das Leber-
parenchym darstellen. Bei Fischen bilden die
Hepatocyten normalerweise zweischichtige, epi-
thelartige Lagen, die sich beidseitig an Gefdl3e
(Venolen bzw. Sinusoide) anlegen. Hepatocyten
sind polygonal und weisen, in Abhangigkeit von
Alter und Ernahrungszustand, mehr oder weniger
zahlreiche, Vakuolen auf, die der Speicherung von
Lipiden und Glykogen dienen. Aul3er Hepatocy-
ten pragen unterschiedlich grof3e Blutgefal3e und
Gallengange ebenfalls das histologische Bild ei-
nes Leberpraparates (Abb. 20A).

Zur Befundung der Leber-Praparate wurden fol-
gende gebrauchliche diagnostische Kriterien ge-
wabhlt: Allgemeine Struktur des Leberparenchyms
und Vakuolisierung der Hepatocyten, nekrotische
Degenerationen und Entziindungsprozesse, Vor-
kommen von Makrophagenaggregaten sowie
von Parasiten verursachte Leberschaden (Tab. 4).

In Bezug auf das Kriterium ,Leberparenchym” wie-
sen die Lebern von Tieren aus dem Salzhaff, vom
Darf3er Ort und aus dem Greifswalder Bodden (Ga-
ger) ein geordnetes, normal strukturiertes histolo-
gisches Bild auf. Die Kerne besafRen Giberwiegend
eine reguldre, unauffallige Form (Abb. 20A). Die
zellularen Begrenzungen der Hepatocytenstran-
ge, Blutgefalle und Gallengange waren immer
gut zu unterscheiden (Abb. 20A). Mit Ausnahme
der Vakuolen besal3 das Cytoplasma immer einen
mehr oder weniger locker strukturierten Inhalt. An

den Stationen Wismar/Wendorf, Eggers Wiek/Insel
Walfisch und Breitling erschien die Struktur des Le-
berparenchyms oftmals diffus und aufgeldst. Dies
traf besonders auf Aalmuttern aus dem Breitling
zu, bei denen fast alle untersuchten Leberprapa-
rate Anzeichen einer allgemeinen Degeneration
der Leberparenchymstruktur aufwiesen (Tab. 4).

Die Vakuolisierung der Hepatozyten wies eben-
falls deutliche Unterschiede an den einzelnen
Stationen auf. Bei Proben von Wendorf und Gager
wurde eine starke Variabilitat beztiglich der Inten-
sitat der Vakuolisierung beobachtet. Die Lebern
einiger Aalmuttern besaBen z.T. keine (Gager)
oder nur wenige Vakuolen, wahrend andere Tiere
zahlreiche Vakuolen aufwiesen. Beim Darfer Ort
und der Eggers Wiek war die Vakuolisierung star-
ker ausgepragt. Die intensivste Vakuolenbildung
wurde an der Station Breitling ermittelt (Abb. 20B).
Aalmuttern aus dem Salzhaff besaen immer eine
schwach ausgepragte Vakuolisierung (Tab. 4).

Besonders auffdllige nekrotische Degenerationen
traten im Zusammenhang mit einem Parasitenbe-
fall auf. Auf sie wird weiter unten im Text einge-
gangen. Die folgenden Befunde beziehen sich auf
nekrotische Veranderungen im Leberparenchym,
die offensichtlich nicht in Verbindung mit einer
Parasitierung standen (Abb. 20C,D).

Nekrosen traten besonders haufig und ausgepragt
in den Proben von Wendorf und dem Breitling auf.
Auch im Gebiet Eggers Wiek/Insel Walfisch waren
nekrotische Degenerationen auffallend haufig,
wenngleich weniger intensiv ausgepragt. An den
Stationen Salzhaff und DarfBer Ort lag die Prava-
lenz von Lebernekrosen im interstationaren Ver-
gleich auf einem mittleren Niveau. Den niedrigs-
ten Prozentsatz an Nekrosen wies die Probe von
Gager auf (Tab. 4).

Eine weitere Abweichung vom normalen histo-
logischen Bild der Leber betraf das Vorkommen
von degenerativen Veranderungen im Bereich
der Gallengange. Sie duBlerte sich in einer mehr
oder weniger umfangreichen Vermehrung von
Bindegewebe um den Gallengang (Cholangiofib-
rose) (Abb. 20E). Gallengange sind histologisch an
den charakteristischen kubisch geformten Zellen
des Gallengangepithels zu erkennen. Diese Alte-
ration trat bei allen Aalmuttern von der Station
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Gager auf. An den Stationen Wismar, Breitling
und Darf3er Ort wurde sie bei 50 bis 60% der Le-
berpraparate registriert. Am Standort Eggers Wiek
zeigten sich Veranderungen an den Gallengan-
gen bei knapp einem Drittel der Proben (Tab. 4).

Makrophagenzentren (MZ) bzw. Makrophagen-
Aggregate sind Teil des Abwehrsystems der Fi-
sche. Sie phagozytieren sowohl abgestorbene
korpereigene Substanzen als auch Fremdkorper
wie z.B. Bakterien und Viren. Au3erdem dienen sie
der Eisenspeicherung. MZ treten vorwiegend in
Milz und Niere und normalerweise weit seltener
in der Leber auf. Kommen MZ in grof3erer Anzahl
in der Leber vor, gilt dies als Anzeichen fiir eine
Aktivierung des Abwehr- und Entgiftungssystems
(Schmitt & Dethloff, 2000).

Im Hamalaun-Eosin-gefarbten [HE] Leberpraparat
erschienen MZ als optisch helle Areale (Abb. 20F).

B Abb. 20:
Normal ausgebildetes Leber-
parenchym (A). “
Starke Vakuolisierung der '
Hepatocyten (B).

Herd nekrotisch zerstorten Leber-
gewebes [Pfeile] in der Nahe

eines Gefal3es [G].

Die in das nekrotische Gewebe
eingewanderten Immunzellen
(dunkel gefarbt) sind Anzeichen ei-
ner Entziindungsreaktion (C).
Weitflachige
rung des Leberparenchyms (D).
Vermehrung des Bindegewebes

[BG] um einen Gallengang [G] (E)
Ansammlung von Makrophagenzen-
tren [Pfeile] unterschiedlicher
Grol3e im Leberparenchym (F).

nekrotische  Zersto-

Gelegentlich waren MZ schmutzig-weil3 und be-
saBen gelb-braunliche Pigmenteinschliisse. Bei
den Pigmenten handelt es sich um Verdauungs-
produkte, welche in den Makrophagen, nach Pha-
gozytose von Fremdmaterial oder geschadigten
korpereigenen Zellen, abgelagert werden. Haufig
enthalten Makrophagen auch das eisenhaltige
Pigment Hamosiderin, das nach Aufnahme von
gealterten oder geschadigten roten Blutkorper-
chen aus dem Abbau von Hamoglobin entsteht.
Aus diesem Grund lassen sich Makrophagen und
MZ im histologischen Praparat meistens mit Hilfe
der Berliner-Blau-Farbung [BB], die auf dem Nach-
weis von Eisenverbindungen beruht, nachweisen.

An den Stationen Wendorf, Eggers Wiek/Walfisch
und Gager war der Prozentsatz von Lebern mit MZ
im HE-Praparat besonders hoch. Deutlich seltener
traten MZ bei Aalmuttern vom Salzhaff, Breitling
und insbesondere vom Darf3er Ort auf. Nach Be-
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handlung der Leberschnitte mit einer BB-Far-
bung, wiesen die meisten Lebern in den Proben
von Wendorf und Eggers Wiek BB-positve MZ auf.
Bei Proben aus dem Salzhaff, Breitling und von
Gager war dies deutlich seltener der Fall. Aalmut-
tern vom DarBer Ort besal3en keine BB-positiven
MZ (Tab. 4).

Aufgrund des allgemein weit verbreiteten Befalls
der Leber mit dem parasitischen Nematoden H.
auctum wurden auch in den Schnittpraparaten
haufiger parasitar verursachte Leberschaden
vorgefunden. Das Lebergewebe reagiert auf den
ParasitenbefallmiteinerEntziindungsreaktionund
der Bildung eines Granuloms. Dabei handelt es
sich um proliferative Gewebeveranderungen,
an denen Makrophagen wesentlich beteiligt sind.
Die Granulombildung fiihrt letztendlich zu einer
Einkapselung des Parasiten, wodurch dieser vom
gesunden Leberparenchym separiert wird. Altere
Cysten waren im Zentrum meist vollig von nek-
rotischem Zellmaterial erfillt und durch binde-
gewebige Schichten vom gesunden Parenchym
abgegrenzt (Abb. 21A). Unversehrte Parasiten
wurden in den Cysten selten angetroffen. Das
Auftreten von Nematoden, die noch nicht von
einer kompakten Kapsel aus Bindegewebe um-
schlossen waren, deutete auf einen erst kirzlich
erfolgten Befall hin (Abb. 21B). Im Falle einer sehr
starken Parasitierung, so wie sie vorwiegend bei
Aalmuttern aus Wismar/Wendorf auftrat, kdnnen
die Parasitencysten einen erheblichen Teil des
Leberparenchyms beanspruchen. Es ist zu vermu-
ten, dass sich dies auch negativ auf die allgemeine
Kondition des Tieres auswirkt. Auf die Pravalenz
und Intensitat der Parasitierung wurde im vorhe-
rigen Abschnitt l11.5.2 eingegangen.

Fasst man die histologischen Befunde zusammen,
so hat sich gezeigt, dass die starksten pathologi-
schen Leberveranderungen bei Aalmuttern aus
der Wismar-Bucht (Wendorf, Eggers Wiek/Wal-
fisch) und dem Breitling auftraten. Bei Aalmuttern
von den Stationen Salzhaff, Dar3er Ort und Gager
war die Schadigung der Leber insgesamt betrach-
tet deutlich schwacher ausgepragt. Bei den Tieren
aus der Wismar-Bucht war vor allen Dingen die
starke Parasitierung und die damit verbundene
Cystenbildung fir die schwerwiegenden nekroti-
schen Veranderungen und Reparaturprozesse im
Leberparenchym verantwortlich. Fiir die Station
Wendorf kann die sehr starke Leberparasitierung
als Indiz fur eine Schwache des Immunsystems
der dort lebenden Aalmuttern gewertet werden.
Makrophagen-Aggregate traten ebenfalls haufig
in raumlicher Nahe zur parasitar gschadigtem Le-
bergewebe auf, so dass deren Pravalenz mit der
an einer Station herrschenden Intensitat der Para-
sitierung verknupft zu sein scheint.

Die nicht von Parasiten verursachten Organveran-
derungen sind ihrem Erscheinungsbild nach auf
eine chronisch toxische Belastung mit Wasserin-
haltsstoffen zurtickzufiihren. Dies gilt insbeson-
dere fir die degenerativen Auflésungserschei-
nungen der Leberparenchymstruktur, von denen
vorwiegend Tiere aus der Wismar-Bucht und dem
Breitling betroffen waren. In schwacherer Auspra-
gung wiesen auch die Lebern der Aalmuttern von
den anderen Stationen histologische Anzeichen
einer Exposition mit Umweltschadstoffen auf.

B Abb.21:

Von Nematoden induzierte Bildung
von Cysten. Im Innern der Cysten
befindet sich nekrotisches
Zellmaterial [N].

Die duRere Schicht besteht aus
Bindegewebe [BG] (A).

Im Querschnitt getroffener Parasit
im Leberparenchym. Um den Parasiten
hat sich noch keine kompakte Cyste
gebildet (B).

Abwehrzellen (Makrophagen) sind
zahlreich vorhanden (Pfeile).
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B Tab.4

Befunde histopathologischer
Untersuchungen an der Leber
der Aalmutter
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l11.5.4 Storungen der Gonadenentwicklung

In den Jahren 2003 und 2004 wurden Untersu-
chungen zur Erfassung von Stérungen bei der
Gonadenentwicklung der Aalmutter in das Moni-
toringprogramm der Pilotstudien aufgenommen.
Anlass hierfiir waren Befunde des IfAO Uber ein
Uberraschend haufiges Vorkommen von Zwit-
terbildungen (Intersex) im Hoden mannlicher
Aalmuttern in den Kistengewadssern von Meck-
lenburg-Vorpommern, die im Rahmen eines UBA-
Projektes (Gercken & Sordyl, 2002a) und des EU-
Projektes BEEP (IfAQ, unveréffentlicht) ermittelt
worden waren. In diesem Zusammenhang wur-
den auch bei weiblichen Aalmuttern haufig De-
generationen der Eientwicklung beobachtet. Die
im Folgenden vorgestellten Ergebnisse der Pilot-
studien erweitern die Befunde zum Auftreten von
Gonadenstorungen bei der Aalmutter und stellen
sie auf eine fundiertere Basis.

In Ubereinstimmung mit friitheren Gonadenunter-
suchungen erfolgte die Beprobung der Fische im
Zeitraum von Mai bis Juli. Die Proben stammten
aus den inneren Kistengewassern von den Stati-
onen Wismar/Wendorf, Salzhaff und Breitling so-
wie von der AuBBenkiiste beim Darf3er Ort und bei
Zingst.

lll.5.4.1  Intersex bei der mdnnlichen Aalmutter
Alle untersuchten Hoden wiesen aul3erlich kein
Anzeichen einer Fehlbildung auf. Der Jahreszeit
entsprechend wies das histologische Bild fortge-
schrittene Stadien der Keimzellentwicklung (Ga-
metogenese) mit vorwiegend Spermatiden und
reifen Spermatozoen in den Kandlchen des Ho-
dengewebes auf. Frilhe Gametenstadien kamen
selten vor.

Neben Mannchen mit histologisch normal entwi-
ckelten Hoden wurden an allen Stationen auch
Individuen mit Intersex (Ovotestis) gefunden.
Diese Zwitterbildung auBert sich in einem mehr
oder weniger starken Vorkommen weiblicher
Keimzellen in dem von mannlichen Gameten ge-
pragten Hodengewebe (Abb. 22). Die weiblichen
Zellen (Oocyten) traten ausschlieBlich in den Ho-
denkandlchen und nicht im bindegewebigen In-
terstitium auf. Sie wiesen i.d.R. ein friihes Entwick-
lungsstadium (primare Oocyte) auf. Auch bei den
groBten angetroffenen Oocyten hatte noch keine
nennenswerte Einlagerung von Dotter stattge-

funden. Neben den dominierenden primaren Oo-
cyten wurden seltener ,0ogonien” beobachtet,
die ein noch friheres Entwicklungsstadium der
weiblichen Keimzellentwicklung reprasentieren.
Interessanterweise befanden sich auch einige Oo-
cyten im Zustand der Riickbildung. Derartige Oo-
cyten erschienen histologisch unscharf begrenzt
und in Auflésung begriffen (Abb. 22E,F).

Bei geringgradiger Intersex-Auspragung waren
nur wenige, einzeln verstreute Oocyten im Ho-
dengewebe vorhanden. Tiere mit einer starkeren
Auspragung von Intersex wiesen auch haufiger
Gruppen von 3 bis 5 Oocyten in einem Hodenka-
nalchen auf. Als intensivste Form von Intersex
wurde das Auftreten von zahlreichen, strang-
formig angeordneten Oocyten beobachtet, die
einen grofBeren Anteil des Hodengewebes ein-
nahmen. Unabhangig von der Intensitat der Zwit-
terbildung wiesen die Hodenkandlchen und die
mannlichen Gametenstadien immer ein norma-
les, unauffalliges Aussehen auf (Abb. 22A-D).

In Abb. 23 ist die Haufigkeit von Intersex an Sta-
tionen der inneren und duBeren Kiistengewasser
dargestellt. Im Jahr 2003 lag die Pravalenz in den
Proben aus Wismar, dem Salzhaff und Breitling so-
wie vom DarBer Ort bei ungefahr 40% (38-44%).
Fir die Station bei Zingst wurden 23% ermittelt.
Im darauf folgendem Jahr war die Pravalenz an
der Station Salzhaff mit 10% deutlich niedriger als
an den Vergleichsstationen bei Wismar und am
DarBer Ort, wo, gegenliber dem Vorjahr, ein rela-
tiv geringer Riickgang der Intersex-Haufigkeit zu
verzeichnen war (Anhang Tab. 15).

Bezliglich der Intensitat des Intersex-Phdnomens
wurden ebenfalls Unterschiede zwischen den
beiden Beprobungskampagnen festgestellt. So
wurden 2003, mit Ausnahme von Zingst, an al-
len Stationen auch Individuen mit einer starkeren
Intersex-Auspragung angetroffen. In den Proben
von Wismar/Wendorf, dem Salzhaff und dem Dar-
Ber Ort wurde die Auspragung von Intersex bei
7%, 6% bzw. 13% der untersuchten Mannchen
als ,stark” eingestuft. Bei den 2004 untersuchten
Proben gab es nur bei Aalmuttern vom DarfBer Ort
starker ausgepragte Formen von Ovotestis.

Die Daten zur Intersex-Haufigkeit bestatigen
die Ergebnisse friiherer Untersuchungen, de-
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nen zufolge Intersex bei mannlichen Aalmuttern
offensichtlich weit verbreitet an der Kiiste von
Mecklenburg-Vorpommern vorkommt. Dennoch
war die hohe Pravalenz und z.T. auch Intensitat
von Intersex bei Tieren von der AuBBenkiiste beim
Darf3er Ort liberraschend. Bei der ersten Bepro-
bung im Jahr 2000 wurde an dieser Station kein
einziger Fall von Intersex beobachtet (Gercken &
Sordyl, 2002a). Auch bei der 2003 im Salzhaff ge-
nommenen Probe war Intersex deutlich haufiger
und starker ausgepragt als bei drei friiheren Pro-
benahmen. Interessanterweise wurde ebenfalls
2003 bei Wendorf die hochste Intersex-Pravalenz
aller fiinf dort erfolgten Beprobungen ermittelt.

Betrachtet man den gesamten im Zeitraum 1999
bis 2004 erhobenen Datensatz zum Vorkom-
men von Intersex in den Kistengewdssren von
Mecklenburg-Vorpommern, ergibt sich folgendes
Bild (Gercken & Sordyl, 2002a; Gercken et al., un-

B Abb. 22:

Geringgradige Auspragung von
Intersex mit vereinzelt auftretenden
Oocyten [Pfeile] (A).

Starke Auspragung von Intersex mit
zahlreichen Gruppen oder strangférmig
angeordneten Oocyten (B, C).

Gruppe von Oocyten unterschiedlicher
Grofle (dicker Pfeil) und kleine
Oogonien [dunner Pfeil] (D).
Degenerierte Oocyten in Resorption
begriffen (E, F).

veroffentlicht; vorliegende Pilotstudien): In der
Wismar-Bucht trat Intersex an den Stationen bei
Wendorf und im Salzhaff im Mittel haufiger auf
als im Gebiet der Eggers Wiek. Dort wurden nur
geringradige Formen von Intersex beobachtet.
Lasst man das ,Ausnahmejahr 2003“ unberiick-
sichtigt, so wurden im Salzhaff bei drei von vier
Probenahmen lediglich geringradige Formen von
Ovotestis gefunden, wahrend bei Wendorf in drei
von vier Proben auch starkere Auspragungen ei-
ner Verweiblichung vorkamen. Bei zwei Proben
(2000, 2003) aus dem Breitling bei Rostock war
die Haufigkeit von Intersex dhnlich hoch wie an
der Station Wismar/Wendorf. Am DarBer Ort zeig-
ten die Pravalenzen noch starkere interannuelle
Schwankungen als andernorts. Wahrend im Jahr
2000 kein Individuum mit Intersex gefunden wur-
de, war die Haufikeit und Intensitat von Intersex
bei den folgenden Beprobungen vergleichbar mit
der Situation in den inneren Kistengewassern.
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H Abb.23:

Pravalenz [%] und
Intensitat [%)] der Aus-
pragung von Intersex bei

mannlichen Aalmuttern
im Untersuchungsgebiet.
[Bewertungskriterien
siehe S. 29]
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Auch an der nicht weit vom DarBBer Ort entfernten
Station Zingst lag die Pravalenz bei betrachtlichen
23%. Allerdings wurden hier nur schwach ausge-
pragter Formen einer Zwitterbildung beobachtet.

Zur Zeit existieren nur sparliche Vergleichsdaten
Uber das Auftreten von Intersex bei Aalmuttern
aus anderen Bereichen der Ostsee oder anderer
Meeresgebiete. Im Rahmen der EDMAR-Studie
in britischen Kistengewassern wurden Intersex-
Haufigkeiten im Bereich von 7-20% ermittelt (Al-
len et al., 2002). In den Astuaren des Clyde und
Tyne war die Pravalenz am hochsten. Hier wiesen
auch mannliche Flundern vermehrt Intersex auf.
Bei einer weiteren Feldstudie im Tyne-Astuar wur-
den bei 25% der mannlichen Aalmuttern Intersex
beobachtet (Stentiford et al., 2003). Die im Friih-
ling genommenen Proben wiesen ausschlief3lich
friihe, pravitellogene Oocyten auf. In Herbstpro-
ben wurden keine Tiere mit Intersex gefunden.

Im Rahmen des EU-Projektes BEEP bot sich dem
IfAO die Gelegenheit, Hodenproben von Aalmut-
tern aus schwedischen Kistengewassern verglei-
chend zu untersuchen (Probenmaterial von Prof.
Forlin, Universitat Goteborg). Die Proben stamm-
ten von einer nordlich von Géteborg im Skagerrak
gelegenen Station (Fjallbacka) und einer Station
an der Ostseekiiste sudlich von Stockholm (Kva-
dofjarden). Beide Gebiete zahlen zum Stations-
netz des schwedischen Kistenmonitorings und
sind jeweils als ,Referenzgebiet” eingestuft. Bei
der histologischen Befundung von insgesamt 50
Hodenproben wurde kein einziger Fall von Inter-
sex beobachtet. Zukiinftig sollen am IfAO weitere
Proben aus schwedischen Kistengewassern be-
arbeitet werden, so dass demnachst ein grol3e-
rer Datensatz zum Vorkommen von Intersex bei
schwedischen Aalmuttern vorliegen wird. Dieser
kann dann als Referenzdatenbasis fur die in den
hiesigen Kiistengewassern ermittelten Intersex-
Befunde dienen.

Die an schwedischen Aalmuttern ermittelten Be-
funde zeigen deutlich, dass es sich bei den hohen
Intersex-Pravalenzen der Aalmuttern aus den Kiis-
tengewadssern von Mecklenburg-Vorpommern
keinesfalls um ,natlrliche Basiswerte” handeln
kann. Vielmehr missen die hiesigen Befunde als
Resultat von derzeit nicht naher bekannten Stress-
und Schadstoffeffekten interpretiert werden.

Der Breitling bei Rostock mit der angrenzenden
Unterwarnow und die innere Wismar-Bucht mit
dem Klarwerk und dem Hafen bei Wismar/Wen-
dorf sind als Schwerpunkte einer Umweltbelas-
tung mit Schadstoffen bekannt (lll.6). An diesen
Stationen war auch die Intersex-Pravalenz und
-Auspragung besonders hoch bzw. intensiv. An-
dererseits traten Ovotestis in Gebieten mit gerin-
gerer anthropogener Belastung wie im Salzhaff
und besonders am DarBer Ort nicht deutlich sel-
tener auf. Daraus ist allerdings nicht zu folgern,
dass Schadstoffe allenfalls eine untergeordenete
Rolle bei der Entstehung von Intersex spielen. Wie
bereits im einleitenden Kapitel erwahnt, werden
vor allem hormonell aktive Substanzen fir die
Induktion von Intersex verantwortlich gemacht.
Diese heterogene Gruppe von Chemikalien wird
aber mit dem gegenwartigen Monitoring der Kuis-
tengewasser gar nicht erfasst. Dennoch kommt
den beim Monitoring analysierten ,klassischen
Schadstoffen” eine gewisse Stellvertreterfunktion
zu und man darf annehmen, dass Stationen wie
Wendorf und Breitling auch mit den sog. ,neuen
Schadstoffen” relativ stark belastet sind. Diese
Verbindungen, zu denen beispielsweise Arznei-
und Korperpflegemittel sowie synthetische und
natirliche Hormone zdhlen sind haufig um ein
Vielfaches in ihrer endokrinen Wirksamkeit aktiver
als die beim regularen Kistengewadssermonito-
ring gemessenen Schadstoffe. Insofern erscheint
es durchaus mdglich, dass diese Schadstoffe auch
in geringer anthropogen belasteten inneren und
auBeren Kiistengewassern - in ihrer Gesamtheit -
biologisch wirksam sind.

Leider ist die Datenlage zur Belastung der hiesi-
gen Kustengewadsser mit hormonaktiven Stoffen
zur Zeit noch duBerst durftig. Erst kirzlich wur-
den Daten Uber Konzentrationen von natirli-
chen und synthetischen Estrogenen sowie von
Bisphenol A in Wasserproben aus der inneren
Wismarbucht bei Wendorf und der Aul3enkiste
beim Darf8er Ort publiziert (Beck et al., 2006a).
In Bezug auf Bisphenol A und dem syntheti-
schen Estrogen Ethinylestradiol (Kontrazepti-
va) waren die Wasserproben von Wismar starker
kontaminiert als die vom Darf3er Ort. Bei den
naturlichen Hormonen Estradiol (E2) und Estron
(E1) lagen hingegen an beiden Standorten ver-
gleichbare Konzentrationen bzw. weniger starke
Unterschiede vor. Erganzend zur chemischen
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Analytik wurde mit Hilfe eines estrogensensitiven
Hefezelltests (,yeast estrogen screen’, YES) die
biologische Wirkung von aus Wasserproben an-
gereicherten Extrakten ermittelt. Proben aus der
inneren Wismar-Bucht wiesen die hochsten estro-
genen Aktivitaten auf. Uberraschend hohe estro-
gene Aktivitaten waren aber auch in Proben von
der Eggers Wiek, dem Salzhaff und vom Darf3er
Ort vorhanden (Beck et al., 2006b).

Einen direkten Nachweis fiir eine Exposition von
Aalmuttern gegenuber Substanzen mit hormo-
neller Wirkung lieferte Linnemann (2004) im
Rahmen ihrer Diplomarbeit. Sie flihrte eine Be-
stimmung von estrogen wirksamen Schadstof-
fen in der Gallenflissigkeit der Aalmutter durch.
Die Tiere stammten von den Stationen Wismar/
Wendorf und Salzhaff und waren hinsichtlich des
Auftretens von Gonadenstérungen vom IfAQO his-
tologisch untersucht worden (Galleproben durch
das IfAO zur Verfligung gestellt). Industriechemi-
kalien wie Bisphenol A und insbesondere Nonyl-
phenol wurden in der Galle weiblicher und mann-
licher Aalmutter in relativ hohen Konzentrationen
von 0,71-19,5ng/pl Galle bzw. 2,3-18,8ng/ul Galle
gemessen. Interessanterweise bestanden dabei
keine nennenswerten Konzentrationsunterschie-
de zwischen Tieren von Wendorf und dem Salz-
haff. Entsprechendes galt auch fir die analysier-
ten natirlichen Estrogene (17B-Estradiol, Estron,
Estriol) bei den Weibchen. Hier wurden sogar Ma-
ximalwerte bei einer Aalmutter aus dem Salzhaff
ermittelt. Aufgrund der zeitlichen Begrenzung
wurden in dieser Diplomarbeit relativ wenige Pro-
ben analysiert. Die vorliegenden Befunde lassen
jedoch eine umfangreichere Untersuchung an der
Gallenflissigkeit der Aalmutter dringend geboten
erscheinen.

Diese interessanten Befunde sind ein gutes
Beispiel fir den diagnostischen Wert biologi-
scher Effektmethoden beim marinen Moni-
toring. Uber den Nachweis bestimmter Meta-
boliten in der Gallenflissigkeit bietet sich die
Moglichkeit, eine Strategie zur Aufklarung von
Ursache-Wirkungsbeziehungen zu entwickeln.
lll.5.4.2  Ovar-Degenerationen bei weiblichen
Aalmuttern

Im Gegensatz zu den meistens paarig angeleg-
ten Ovarien anderer Fische besitzt die Aalmutter
ein unpaares Ovar. Es ist mit Mesenterien in der

dorsalen Leibeshéhlenwand fixiert. Am Beginn
der Gonadenentwicklung liegen die Oogonien
und jungen Oocyten im Keimepithel eingebettet
an der Innenwand des Ovars. Im Laufe der Eient-
wicklung wolbt sich das Keimepithel infolge der
Volumenzunahme der Oocyte in das Lumen des
Ovars vor. Im Zustand fortgeschrittener Reife, wie
er zum Zeitpunkt der Beprobung bestand, hat
sich die stark vergrof3erte Oocyte mit den umhiil-
lenden Follikelzellen so weit in das Ovarlumen
verlagert, dass sie nur noch durch eine stielartige
Verbindung (Funiculus) mit der Ovarwand ver-
bunden ist. Aufgrund der fortgeschrittenen Reife
waren die Oocyten bereits in situ durch die mehr
oder weniger transparent erscheinende Wand des
Ovars gut zu erkennen. Die GroBe und die gelbe
Farbung der Eier waren ein Indiz fiir die bereits
weit fortgeschrittene Einlagerung von Dotter (Vi-
tellogenese) in das Ooplasma.

Bei der Sektion von weiblichen Aalmuttern fielen
haufiger aullerlich sichtbare Veranderungen an
den Ovarien auf. Diese Beobachtung war Anlass,
die Ovarien einer detailierteren Untersuchung zu
unterziehen. Hierflir wurde das mit einen Langs-
schnitt geodffnete und ausgebreitete Ovar mit
Hilfe einer Binokularlupe inspiziert. Wie Abb. 24
zeigt, war die Auspragung der beobachteten De-
generationen bei den Oocyten recht vielfaltig. Be-
ginnende Degenerationen waren zuerst an einer
veranderten Farbung der Eizellen zu erkennen.
Mit fortschreitender Degeneration setzte eine
Schrumpfung der Eizelle ein, bis lediglich ein klei-
ner ,Kern” Gibrig blieb und das normalerweise gut
durchblutete Gewebe der Ovarwand sozusagen
als leere Hulle” ibrig blieb.

Zum besseren Verstandnis der degenerativen Ver-
anderungen wurden stichprobenweise gesunde
und abnorme Ovarien auch auf histologischer
Ebene miteinander verglichen. Im histologischen
Bild erwiesen sich die Degenerationen als unter-
schiedliche Auspragungen einer typischen Atre-
sie (Abb. 25). Dieser Begriff umschreibt das Ab-
sterben und die Resorption der Eizelle im Follikel
(Follikel-Atresie). Es handelt sich dabei um einen
Prozess, bei dem das Gewebe sein Wachstum ein-
stellt, degeneriert und schlieBlich seine Funktion
verliert. Im Gegensatz zur nekrotischen Zersto-
rung von Gewebe handelt es sich bei der Atresie
um einen ,geordneten Prozess” der Riickbildung
von Eizellen.
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In Abb. 26 und Tab. 16 (Anhang) sind Haufigkeit
und Auspragung der makroskopisch sichtbaren
Ovardegenerationen im Untersuchungsgebiet
dargestellt. Insgesamt waren atretische Oocyten
mit einer Pravalenz von mindestens ca. 40% in
allen untersuchten Proben (mit Ausnahme Salz-
haff 2003) weit verbreitet. An der Station Wendorf
wurden die hochsten Pravalenzen mit 53 bzw.
65% ermittelt. Im Jahr 2003 wurden Degenerati-
onen an der Station Salzhaff deutlich seltener be-
obachtet (19%) als an den Vergleichsstandorten.
Die Auspragung der Degenerationen wurde bei
den Aalmuttern aus dem Salzhaff vorwiegend als
»geringradig” bewertet. Bei den anderen Proben
lag der Anteil schwach ausgepragter Atresien zu-
meist bei 50% und darunter. An den Stationen
Wismar und DarBer Ort war der Anteil stark dege-
nerierter Ovarien mit 16% (2003) bzw. 15 und 16%
(2003/2004) besonders hoch.

Zusammenfassend betrachtet bestatigen die hier

B Abb. 24:

Ovar mit normal entwickelten, durch
Einlagerung von Dotter gelb
gefarbten Eiern.

Jedes Ei liegt in einem von der Ovar-

wandung gebildeten ,Becher’, der
zahlreiche Blutgefa3e enthalt (A).
Die weiteren Abbildungen zeigen
verschiedene Auspragungen von
makroskopisch erkennbaren
atretischen Veranderungen (B-F)

vorgestellten Daten zum Auftreten von Ovar-De-
generationen die Befunde, die im Rahmen des
BEEP-Projektes in den Jahren 2001 und 2002 an
Aalmuttern im selben Untersuchungsgebiet er-
mittelt wurden (IfAQ, unveroffentlicht). Mit einer
Pravalenz von 70% und 50% kamen Atresien bei
Wismar/ Wendorf dhnlich haufig vor wie bei den
hier vorgestellten Pilotstudien. In der mittleren
Wismar-Bucht; an der Station Eggers Wiek, wur-
den ebenfalls hohe Pravalenzen von 82% und
57% ermittelt. Im Salzhaff wiesen lediglich 0%
(2001) bzw. 14% (2002) der Weibchen Degenera-
tionen der Eientwicklung auf.

In der wissenschaftlichen Literatur existieren kei-
ne weiteren Vergleichsdaten Uber das Vorkom-
men von Atresie bei der Aalmutter. Lediglich im
Rahmen eines Abschlussberichtes (iber biologi-
sche Effektuntersuchungen an Organismen aus
britischen Klistengewassern wird das Vorkommen
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von Atresie bei Aalmuttern aus dem Clyde-Astuar
erwahnt, ohne jedoch genauere Angaben zur Pra-
valenz zu machen (Feist et al., 2005).

Als Ausloser einer atretischen Degeneration von
Eizellen kdnnen verschiedene Faktoren in Frage
kommen. Genannt seien beispielsweise korper-
licher Stress, Hunger und Parasiten. Aullerdem
mussen Schadstoffe als Ausloser von Oocyten-De-
generationen in Betracht gezogen werden. Neben
Fremdstoffen, die im ,klassischen” Sinne toxisch
wirken, ist dabei auch an eine hormonelle Stérung
zu denken. Fur diese Annahme spricht, dass es sich
bei der Atresie um eine ,geordnete” Riickbildung
und Resorption der Eizelle handelt. Dieser Vor-
gang gleicht dem ,regulierten Zelltod” nach Art
einer Apoptose. Da die Auslésung von Apoptose
u.a. durch hormonelle Faktoren reguliert wird,
kdonnte eine Stdrung der hormonellen Homdos-
tase im Ovar zu einer vermehrten Atresie fiihren.

Gestutzt wird diese Hypothese durch die Resulta-
te von Freilanduntersuchungen an Fischen (Cato-
stomus commersoni) in der Nahe einer Zellstoffab-
rik. Die dort lebenden Tiere wiesen eine erhohte
Pravalenz apoptotischer, atretischer Follikel auf.
AuBerdem waren die Plasmakonzentrationen von
Testosteron und Estradiol erniedrigt bzw. erhoht
(Janz et al., 1997). Die Autoren vermuten Substan-
zen aus dem Abwasser der Fabrik als Ausloser der
Atresie.

5.5 Reproduktionsstorungen bei
trachtigen Aalmuttern

Mit der Untersuchung von trachtigen Weibchen
in den Monaten Oktober und November soll-
te das Vorkommen von Entwicklungsstérungen
bei den Nachkommen erfasst werden. Zu dieser
Zeit befanden sich die Weibchen im 2.-3. Monat
der Schwangerschaft. Je nach dem Zeitpunkt der
Probenahme betrug die Lange der untersuchten
Larven ungefahr 27 bis 40mm. Methodisch orien-
tierte sich die Untersuchung an der Richtlinie des
schwedischen Kistenmonitorings zur Ermittlung
des Reproduktionserfolgs (Reproductive Success)
bei der Aalmutter (Neumann et al., 1999).

lll.5.5.1  Missbildungen bei entwickelten
Larven

Die augenfalligste Storung einer Brut duBBerte sich
im Auftreten von missgebildeten bzw. deformier-
ten Larven (Abb. 27). Dabei lie3en sich zwei Gro-
Benklassen unterscheiden. Kleine missgebildete
Larven (<15mm; bei =15mm erfolgt der Schlupf)
kamen vergleichsweise hdufig an allen Stationen
vor. Sie waren bereits vor dem Schliipfen gestor-
ben und wiesen dementsprechend ein frihes
Entwicklungsstadium auf. Der diagnostische Wert
dieser frihen Missbildungsstadien ist gering, da
bekanntlich selbst in Gebieten, die als ,unbelas-
tet” gelten, derart kleine, deformierte Larven rela-
tiv haufig vorkommen.

B Abb. 25:

Histologische Bilder normal ent-
wickelter und atretischer Eizellen
[Pfeile]. Ubersichtsdarstellung mit
normal entwickelten Oocyten in
verschiedenen Reifestadien (A).
Geschrumpfte, atretische Oocyte

neben einer normalen, dotterreichen
Oocyte (B).

Eine bis auf einen kleinen ,Kern”
zusammengeschrumpfte Oocyte [Pfeil]
umgeben von stark angeschwollenen
BlutgefalRen (Q).

Zwei normale und zwei degenerierte
Oocyten [Pfeile] (D).
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B Abb. 26:
Pravalenz [%] und
Intensitdt [%] der
Auspragung von Ovar-
Degenerationen

(Atresie) bei weiblichen
Aalmuttern im Unter-
suchungsgebiet.
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Aus diesem Grund werden die Befunde uber die
regionale Pravalenz kleiner fehlentwickelter Lar-
ven an dieser Stelle nicht vorgestellt.

Von groéBerer 6kotoxikologischer Relevanz war das
Auftreten von Deformationen bei gréBeren Lar-
ven, die zumindest das Dottersackstadium oder
bereits ein weiteres Entwicklungsstadium erreicht
hatten (>15mm, nach dem Schlupf). Missbildun-
gen bei diesen entwickelten Larven gelten als zu-
verlassiger Indikator fuir die Wirkung von reproduk-
tionstoxischen Substanzen (Neumann etal., 1999).
Bei der Darstellung der Befunde Uber das Vor-
kommen entwickelter, deformierter Larven wurde
nicht zwischen toten und (noch) lebenden Larven
unterschieden. Der Schweregrad der Deformation
warim Allgemeinen so grof3, dass die Larven keine
Uberlebenschance gehabt hitten. Zu den Miss-
bildungen, die am haufigsten auftraten, zahlten
Zwergwuchs, Wirbelsdaulendeformationen und

-spaltbildungen sowie Schadel- und Augenfehl-
bildungen (Abb. 27).

In Abb. 28 ist der prozentuale Anteil der Weibchen
mit deformierten Larven in der Brut im interstati-
ondren Vergleich zu sehen. AuBerdem enthalt die
Darstellung noch Informationen Uber das Aus-
mal3, mit dem die Missbildungen innerhalb einer
Kategorie auftraten (Kategorien als prozentuale
Anteile). An den Stationen, die mehrfach beprobt
wurden, gab es deutliche jahrliche Schwankun-
gen der Pravalenz. Mit Ausnahme der Probe des
Jahres 2002 aus dem Salzhaff wiesen immer min-
destens 50% der Weibchen entwickelte, defor-
mierte Larven auf. Die Hochstwerte lagen im Be-
reich von 80% (Anhang Tab. 17).

In den Proben von den Stationen Wismar/Wen-
dorf und Breitling wurden die Weibchen mit den
hochsten Anteilen deformierter Larven in der Brut
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B Abb. 28:
Pravalenz [%] von
Aalmuttern mit miss-

gebildeten, entwickelten

Larven sowie Darstellung
der Intensitat der Miss-
bildungen. Die Farben
reprasentieren jeweils
den Anteil an Weibchen
in einer Probe mit einem
bestimmten prozentualen
Anteil [4 Kategorien] von
missgebildeten Larven in

Wismar/Wendorf [1] Eggers Wiek [2]

der Brut.
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angetroffen. Im Jahr 2002 lag der Anteil von Weib-
chen, in deren Brut >5% der Larven missgebildet
waren an der Station Wismar/Wendorf bei 40%.
In der Probe aus dem Breitling wiesen 70% der
Tiere >5% deformierte Nachkommen auf. An den
Stationen Eggers Wiek, Salzhaff und Gager wurde
das Ausmal3 der Missbildungen lberwiegend als
geringgradig (1-5%) eingestuft (Abb. 28, Tab. 17;
Anhang).

Mortalitdt von normal entwickelten
Larven

Eine weitere Storung bestand im Vorkommen von
groBeren (>15 mm), toten Larven, die dul3erlich
unversehrt und normal entwickelt aussahen. Der-
artig geschadigte Larven traten i.d.R. deutlich sel-
tener als deformierte Larven auf.

111.5.5.2

Wie Abb. 30 zeigt, wurde eine Mortalitat von au-
genscheinlich normalen Larven nicht in allen un-
tersuchten Proben beobachtet. An den jeweils nur
einmal beprobten Stationen Eggers Wiek, Breit-
ling und Gager kam dieses Phanomen nicht vor.
Bei den drei Proben aus dem Salzhaff traten nur
im Jahr 2003 tote, normal entwickelte Larven zu
einem geringen Anteil in der Brut weniger Weib-
chen auf. Bei Wendorf kamen im Jahr 2002 ver-
gleichsweise haufiger Weibchen mit toten Larven
im Ovar vor. Dabei war der prozentuale Anteil to-
ter Larven an der gesamten Brut mehrmals rela-
tiv hoch. In den Jahren 2000 und 2003 war dieses
Phanomen jedoch deutlich seltener vorhanden
(Anhang Tab. 18).

111.5.5.3 Ausfall der Brut

Neben Stérungen wie Mortalitat und Deforma-
tionen von Larven wurden in einigen Proben
auch Weibchen gefunden, deren Ovar lediglich
degenerierte, nicht entwickelte Eier enthielt.

Gelegentlich kamen auller degenerierten Eiern
auch wenige entwickelte Larven vor (Abb. 29). Die
Eier besallen entweder einen grof3en oder meh-
rere kleinere Klumpen aus amorphem Zellmateri-
al. Moglicherweise handelte es sich dabei um das
Resultat einer Fehlregulation der friihen Embry-
onalentwicklung. Eine derartig schwerwiegende
Schadigung der Brut bedeutete letztendlich fir
das betroffene Weibchen ein vollstandiges Aus-
bleiben der Nachkommenschaft.

Wie aus Abb. 31 hervorgeht, wies diese Art der
Schadigung der Brut an den mehrfach beprobten
Stationen eine starke Variabilitat auf. An der Sta-
tion Wismar/Wendorf wurde diese Storung bei
einer von insgesamt vier Beprobungen gefunden
(8,3%). Von den drei Proben aus dem Salzhaff lag
der Ausfall einer Brut bei 22% bzw. 13% in den
Jahren 2002 und 2003 relativ hoch. Bei Proben
aus der Eggers Wiek und dem Breitling war die
Pravalenz deutlich geringer (<10%). In der Probe
von der Station Gager wurde diese Storung nicht
beobachtet (Anhang Tab. 19).

lll.5.5.4  Hemmung des Larvenwachstums

Eine weitere Entwicklungsstérung betraf das
Vorkommen von wachstumsgehemmten Lar-
ven in einer Brut. Zur Ermittlung dieses Pa-
rameters wurde die Langenverteilung aller
Larven einer Brut ermittelt. Fielen mehr als
5% der Larven nicht in die drei groBten Lan-
genintervalle wurde die Brut als ,wachstums-
gehemmt”  eingestuft. Diese  Bewertung
beruht auf der empirischen Erfahrung, derzufol-
ge das Wachstum der Larven synchron erfolgt
und die Lange der Larven innerhalb einer Brut
normalerweise um nicht mehr als drei Langen-
klasse-Intervalle differiert (Neumann et al., 1999).
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Bl Abb. 30:
Pravalenz [%] von

Aalmuttern mit toten,

aulSerlich normal ent-
wickelten Larven sowie
Darstellung der
Intensitat der Mortalitat.
Die Farben reprasentie-
ren jeweils den Anteil an
Weibchen in einer Probe
mit einem bestimmten
prozentualen Anteil
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In Abb. 32 ist die Haufigkeit der Weibchen mit
einer langenretardierten Brut fiir die einzelnen
Stationen dargestellt. Wie anhand der Resultate
an den mehrmals beprobten Stationen Wendorf
und Salzhaff hervorgeht, wies dieser biologische
Endpunkt starke jahrliche Schwankungen auf. Ins-
gesamt lieBen die vorliegenden Daten keine regi-
onalen Unterschiede erkennen.

Mit den im Rahmen der Effektmonitoring-Pilot-
studien ermittelten Daten zum Auftreten von
Entwicklungsstérungen bei Aalmutter-Larven
wurden die Befunde vorheriger Untersuchungen
an den Stationen Wismar (1998, 1999), Salzhaff
(1998) und Breitling (1998) bestatigt und erganzt.
Mit der Station Gager wurde erstmals ein wei-
ter Ostlich gelegenes Gebiet in den regionalen
Vergleich einbezogen. Bereits 1999 hatte eine
Beprobung von trachtigen Aalmuttern am Dar-
Ber Ort ergeben, dass auch an der Aul3enkiiste
in einem erheblichen Mal3e Missbildungen von
Larven auftreten kdnnen (Gercken et al., 2006).

Durch das seit vielen Jahren in schwedischen
Klstengewdssern praktizierte Monitoring zum
+Reproductive Success” von Aalmuttern standen

erfreulicherweise umfangreiche Vergleichsdaten
aus anderen Bereichen der Ostsee zur Bewer-
tung der hiesigen Reproduktionsstorungen zur
Verfligung. Von Gercken et al. (2006) wurde ein
mehrjahriger Datensatz Uber die Haufigkeit von
Larven-Entwicklungsstérungen an zwei Referenz-
stationen (Kvadofjarden, Marso) an der schwedi-
schen Ostkiiste ausgewertet und mit den Befun-
den aus Mecklenburg-Vorpommern verglichen.
Hinsichtlich der Haufigkeit von Missbildungen
wurden drastische Unterschiede zwischen den
Stationen in Schweden und Mecklenburg-Vor-
pommern festgestellt. Wahrend bei der Mehrzahl
der hiesigen Proben mindestens 50% der Weib-
chen deformierte Larven (>15mm) in der Brut
aufwiesen lag die Pravalenz an der Station Kvad-
ofjarden im Bereich von 0-6% (1999-2003) und bei
Marsé bei 0-4% (1998-2003).

Weitere Daten zu Missbildungsraten bei Larven
der Aalmutter wurden im Rahmen des Monito-
rings von Fischen in ,Baltischen Referenzgebie-
ten” in Schweden, Finnland, Aland und Estland
erhoben (Adjers et al., 2001). Die ermittelte Hau-
figkeit von Missbildungen lag im Zeitraum 1994
bis 2000 an allen Stationen fast immer unter 1%.
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In Bezug auf den Parameter ,Larven-Mortalitat
waren die Unterschiede zwischen den deutschen
und schwedischen Aalmutter-Proben nicht so
deutlich. So kam es vor, dass die Haufigkeit von
Weibchen mit toten, normal entwickelten Larven
bei den schwedischen Stationen zum Teil ahnlich
hoch war wie in einzelnen Jahren in der Wismar-
Bucht (Gercken et al., 2006).

Eine Wachstumshemmung der Larven trat bei
den Aalmuttern von den schwedischen Referenz-
stationen wesentlich seltener auf als bei ihren Art-
genossen in hiesigen Kiistengewassern. Wahrend
bei Wismar, Eggers Wiek, Salzhaff und Breitling
im Mittel 36%, 31%, 28% und 31% der Weibchen
mehr als 5% wachstumsretardierte Larven in der
Brut aufwiesen waren es in Kvadofjarden und Mar-
sO lediglich 3,6% bzw. 5,4%. Selbst am DarBer Ort
und bei Gager betrug die Wachstumshemmung
noch 19% bzw. 22% (Gercken et al., 2006).

Die Befunde aus dem Vergleich mit den Monito-
ringdaten schwedischer Referenzstationen las-
sen den Schluss zu, dass fir die auBerordentlich
hohe Pravalenz von Missbildungen und auch von
Wachstumshemmungen bei der Brut von Aalmut-
tern in den Kistengewassern von Mecklenburg-
Vorpommern offensichtlich anthropogene Stress-
und Schadstoffbelastungen verantwortlich zu
machen sind. Eine chemische Rickstandsanalytik
an weiblichen Aalmuttern, die im Herbst 2001 und
2002 bei Wendorf und im Salzhaff gefangen wor-
den waren, bestatigte die deutlich héhere Schad-
stoffbelastung bei den nah beim Hafen und Klar-
werk Wismar lebenden Tieren. So wurden im Filet
von Aalmuttern der Station Wendorf im Mittel
ca. 4-fach hohere PCB-Konzentrationen (X 8 Con-
genere) und 2-3-fach hohere DDT-Konzentratio-
nen gemessen als bei den Aalmuttern aus dem
Salzhaff (Schiedek et al., 2006).

Evidenzen fiir einen Zusammenhang zwischen
Umweltbelastung und der Haufigkeit von Missbil-
dungen lieferte auch das seit 2001 in danischen
Kistengewassern durchgefiihrte Aalmutter-Mo-
nitoring (Strand et al., 2004). Im inneren Bereich
von Fjorden sowie in der Nahe von gré3eren Stad-
ten und Industrieansiedlungen wurden wesent-
lich mehr Deformationen nachgewiesen als in
geringer anthropogen belasteten Kiistengewas-
sern. Mit einem Anteil von 30% bis 50% weiblicher
Aalmuttern, in deren Brut mehr als 5% der Larven

Missbildungen besalen, erreichte diese Stoérung
in kontaminierten Gebieten ein vergleichbar ho-
hes Ausmal3 wie in Mecklenburg-Vorpommern.

Das danische Aalmutter-Monitoring lieferte auch
wertvolle Hinweise zur Interpretation des Pha-
nomens ,Mortalitdt normal entwickelter Larven”
Strand et al. (2004) fanden, dass Aalmuttern an
Stationen, an denen vor der Beprobung Sauer-
stoffmangel herrschte, eine besonders hohe Mor-
talitat von augenscheinlich ,gesunden” Larven
aufwiesen. Eigene Beobachtungen weisen eben-
falls darauf hin, dass Larven sensibler auf Sauer-
stoffmangel reagieren als die Miitter. So ist der
uberraschend hohe Anteil toter Larven bei Weib-
chen von der Station DarfBBer Ort (1999) sehr wahr-
scheinlich auf die zur Zeit der Zwischenhdlterung
im Nothafen durchgefiihrte Ausbaggerung der
Fahrrinne zurlickzufiihren. Die massive Stérung
des Sediments verursachte offenbar Sauerstoff-
mangel und fiihrte mdglicherweise auch noch zu-
satzlich zur Freisetzung von Schwefelwasserstoff
(Gercken et al., 2006).

Insgesamt betrachtet spiegelt der Parameter,Mor-
talitat” nicht eine direkte Schadstoffbelastung
wieder. Dieser Endpunkt kann vielmehr als Indi-
kator fiir nachteilige Effekte durch Eutrophierung
betrachtet werden (Gercken et al., 2006; Strand et
al.,, 2004). Dieser Bezug zur Eutrophierung kann
auch erklaren, warum an den Referenzstationen
des schwedischen Aalmutter-Monitorings relativ
starke Schwankungen der Larven-Mortalitat be-
obachtet wurden.

Grundsatzlich konnen auch unginstige hyd-
rografische Bedingungen zu Missbildungen
bei Fischembryonen und -larven fuhren. Hier-
zu zdhlen Dbeispielsweise Sauerstoffmangel
und plétzliche Salzgehalts- und Temperatur-
schwankungen (Alderdice & Forrester, 1971;
Westernhagen, 1970). Wie die Daten der Ge-
wasserlberwachung zeigen, spielten diese
Faktoren zur Zeit der Beprobung der Aalmut-
tern in hiesigen Kiistengewassern keine Rolle.

Insgesamt gesehen besitzen die Missbildungen
der Aalmutterlarven die groBte 6kotoxiko-logi-
sche Bedeutung, da sie die gro3te Evidenz fiir das
Vorliegen von Schadstoffeffekten liefern. Anhand
experimenteller Studien ist gut dokumentiert,
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dass Schwermetalle, Organochlorverbindungen
und PAKs Missbildungen in friihen Lebensstadien
vonFischen hervorrufen konnen (Westernhagen,
1988).

Zum Beispiel fiihrte die Exposition von Zebrafi-
schen (Danio rerio) mit verschiedenen PCB-Kon-
generen zu Deformationen in der Embryonal- und
friihen Larvalphase (Olsson et al., 1999). Bei Wild-
populationen des Killifisches (Fundulus heterocli-
tus), die in einem mit PCBs kontaminierten Astu-
ar lebten, wurden die hochsten Pravalenzen von
Wirbelsaulendeformationen im Gebiet der starks-
ten Verschmutzung gefunden (Black et al., 1998).
Bei derselben Spezies wurde auch festgestellt,
dass eine Exposition mit den hormonell aktiven
Stoffen Nonylphenol und Octylphenol (4-t-OP)
Entwicklungsstérungen bei den Embryos indu-
ziert (Kelly & Di Giulio, 2000).

Aufgrund ihrer viviparen Fortpflanzung ist die
Aalmutter ein besonders sensibler Bioindikator
zur Erfassung von Schadstoffwirkungen auf fri-
he Phasen der Embryonal- und Larvalentwick-
lung. Dies liegt daran, dass in umweltbelasteten
Gebieten der mutterliche Organismus bereits
diverse Schadstoffe in seinem Korper bioakku-
muliert hat. Wahrend der Tragzeit kdnnen dann
Schadstoffe tber die von der Mutter in das Ovar
abgegebene Nahrlésung auch die Larven errei-
chen (Korsgaard & Andersen, 1985). Dass dieser
maternale-embryonale Transport tatsachlich von
Bedeutung ist, zeigen Laborversuche (Rasmussen
etal., 2002). Es wurde nachgewiesen, dass sich das
Hormon 17B-Estradiol und die Industriechemika-
lie Octylphenol aus der Wasserphase im mitter-

l.e

lichen Organismus anreichern und dann auch in
die Ovarialflissigkeit transferiert werden, so dass
Entwicklungsstérungen bei den Larven auftra-
ten. Bei einer anderen viviparen Fischart (Ditrema
temmincki) wurde ebenfalls ein Transfer von Orga-
nochlorverbindungen in die ovariale Nahrlésung
nachgewiesen (Oka et al., 2006).

Untersuchungen an trachtigen Aalmuttern, dieim
Rahmen von Feldstudien in der Nahe chemischer
Industrieanlagen an der schwedischen Westkis-
te gefangen wurden, belegen einen Zusammen-
hang zwischen der Haufigkeit von Mortalitat
und Missbildungen bei den Larven und dem Ver-
schmutzungsgrad der Probenahmestation (Ja-
cobsson & Neuman, 1991; Vetemaa et al., 1997).
Experimentelle Expositionen von trachtigen Aal-
muttern mit Abwassern aus der holzverarbeiten-
den Industrie haben ergeben, dass pflanzliche
Stoffe mit hormoneller Wirkung (Phytosterole) zu
Entwicklungsstorungen der Larven fiihren kon-
nen (Mattsson et al., 2001). Vor dem Hintergrund
der in den letzten Jahren auf dem Hafffeld bei Wis-
mar angesiedelten Holzindustrie ist dieser Befund
von besonderem Interesse.

Zusammengefasst kann festgestellt werden, dass
die Befunde des Effektmonitorings an trachtigen
Aalmuttern aus den Kiistengewadssern Mecklen-
burg-Vorpommerns auf einen engen Zusammen-
hang zwischen dem Ausmald der Larvenschadi-
gungen und anthropogenen Belastungsfaktoren
schlieBen lassen. Der Biomarker ,Reproductive
Success” hat sich damit als hervorragender integ-
rativer Parameter erwiesen, um Effekte der Schad-
stoffbelastung auf die Fortpflanzung zu erfassen.

BEFUNDE DES EFFEKTMONITORINGS VOR DEM HINTERGRUND DER

SCHADSTOFFBELASTUNG VON SEDIMENT UND BIOTA

Im Rahmen des chemischen Umweltmonitorings
besitzt die Quantifizierung von potenziell 6koto-
xikologisch relevanten Stoffen im Sediment eine
grol3e Bedeutung. Spurenmetalle und organische
Schadstoffe akkumulieren im Sediment und kon-
nen von dort auch wieder remobilisiert werden.
Letzendlich kann die Schadstoffbelastung nicht
nur die im oder auf dem Sediment lebenden ben-
thischen Organismen in ihrer Gesundheit beein-

trachtigen, Uber die Nahrungskette konnen auch
andere Spezies betroffen sein. Schadstoffkonzen-
trationen in Sedimenten reprasentieren die Belas-
tungssituation Uber einen langeren Zeitraum und
sind daher von besonderer umweltdiagnostischer
Bedeutung.

Im Folgenden sollen die Befunde des biologi-
schen Effektmonitorings in Relation zu Schad-
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stoffkonzentrationen im Oberflichensediment
der Probenahmegebiete betrachtet werden. Die
zur Verfiigung stehenden Daten des seit Mitte
der 1990er Jahre vom LUNG durchgefiihrten Se-
dimentmonitorings betreffen fast ausschliel3lich
die inneren Kistengewassern (LUNG, 1995-2002;
LUNG, 2001, 2004, 2008). Die Schwermetalldaten
des LUNG wurden von Bachor (2005) im Rahmen
einer umfassenden Studie Uber die Nahrstoff-
und Schwermetallbelastung der Kiistengewasser
Mecklenburg-Vorpommerns  zusammengefasst
und bewertet. Uber die Belastung der Sedimen-
te mit organischen Schadstoffen hat Hildebrandt
(2005) eine Ubersichtsarbeit mit einer begleiten-
den o6kologischen Risikobewertung vorgelegt.
Auch diese Publikation basiert auf Sedimentda-
ten, die durch das LUNG erhoben wurden und
behandelt deshalb nur die inneren Kiistengewas-
ser. Neuere Ergebnisse zur Sedimentbelastung im
Salzhaff wurden kirzlich von Propp (2006) verof-
fentlicht. Insgesamt lassen sich die vorliegenden
Sedimentdaten nur zur Bewertung des in der Wis-
mar-Bucht und im Breitling bei Rostock durchge-
fuhrten biologischen Effektmonitorings heranzie-
hen. Sedimentdaten von der Aul3enkiste (Darf3er
Ort, Zingst, Pommersche Bucht) standen nicht zur
Verfligung.

Neben Sedimentdaten werden im Folgenden
auch Daten zur Schadstoffbelastung von Biota
herangezogen, die seit 1994 durch das LUNG er-
hoben werden. Dabei handelt es sich zumeist
um Befunde des Schadstoffmonitorings an
Miesmuscheln in den Kistengewadssern von
Mecklenburg-Vorpommern (LUNG, 2001, 2004,
2008; Sordyl, 2000; Gercken, 2001).

Schwermetalle in Sediment und Biota und Befunde
der MT-Bestimmung

Im Hinblick auf die Schwermetallbelastung in
der Feinkornfraktion (<20um) von Oberflachen-
sedimenten der Wismar-Bucht weisen die Daten
deutliche raumliche und - wo mehrere Beprobun-
gen vorhanden sind - zeitliche Unterschiede auf
(LUNG, 1995-2002). Die raumlichen Unterschie-
de folgen aber keinem abnehmenden Konzent-
rationsgradienten von der inneren zur dulleren
Wismar-Bucht, wie man zunachst vermuten wdr-
de. Vielmehr wurden auch bei der Insel Walfisch
und nordwestlich von Poel Schwermetallkonzen-
trationen ermittelt, die von vergleichbarer Gro-

Benordnung wie bei Wismar/Wendorf sind. Nach
Bachor (2005) ist fur die hoheren Konzentrationen
in der duBBeren Wismar-Bucht ein ehemaliges Ver-
klappungsgebiet fir Abfalle der Metallindustrie
in der westlichen Libecker Bucht verantwortlich.
Der Transport aus diesem Gebiet flihrte zu einem
stark ausgepragten West-Ost-Gefadlle der Belas-
tung. Offenbar wird auch Material in die Wismar-
Bucht eingetragen und flihrt dort im duBeren
Bereich zum Teil zu deutlich héheren Konzentrati-
onen an Blei, Zink und Cadmium als in der inneren
Bucht (Bachor, 2005; Leipe et al., 2004).

Auch im Salzhaff ist die regionale Belastung der
Oberflachensedimente mit Schwermetallen sehr
heterogen, wie die Daten des LUNG (1995-2002)
und von Propp (2006) zeigen. Die aus allen Sta-
tionswerten gemittelten Gehalte unterscheiden
sich nicht wesentlich von den Konzentrations-
bereichen, die in anderen Bereichen der Wismar-
Bucht ermittelt wurden. Im stidwestlichen Bereich
des Salzhaffs, wo Aalmuttern fiir das Effektmoni-
toring gefangen wurden, fand Propp (2006) eine
erhdhte Belastung mit Cadmium. Bezuglich Blei,
Zink und Kupfer wies dieser Teil des Salzhaffs klein-
raumige Unterschiede auf. Quecksilber war starker
in Sedimenten des inneren Salzhaffs akkumuliert.
Die im Breitling bei Rostock beprobten Sedimente
lassen ebenfalls keinen regionalen Gradienten der
Schwermetallgehalte erkennen. Im Ostlichen Be-
reich (Schnatermann, Olhafen, Peezer Bach), wo
die untersuchten Aalmutter-Proben herstamm-
ten, lagen die Konzentrationen ahnlich hoch wie
nahe der Werft im westlichen Breitling, wo die
Miesmuscheln beprobt wurden (LUNG, 1995-
2002). Die Konzentrationen in der Feinfraktion un-
terschieden sich nicht auffallig von den Werten,
die in Sedimentproben von Wismar/ Wendorf und
aus dem Salzhaff ermittelt wurden.

Im Gegensatz zum Sedimentmonitoring liegen
fur das Schadstoffkonzentrationsmonitoring an
Miesmuscheln (LUNG, 2001, 2004, 2008; Gercken,
2001; Sordyl, 2000) auch Daten von der Aul3en-
kiste vor. Sie zeigen, dass die Muscheln in den
auBeren Kistengewadssern keineswegs geringere
Metallgehalte aufweisen als die Tiere in den in-
neren Kiistengewassern. Fur einige Metalle lagen
die Konzentrationen an Stationen der AuBBenkus-
te im Mittel sogar hoher als bei Wismar/Wendorf
oder am Werftstandort im Breitling. Dies galt be-
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sonders fur Cadmium, dass bei Muscheln von der
AuBBenkiste immer starker akkumuliert war als bei
den in inneren Kiistengewassern lebenden Artge-
nossen. Vergleichsweise hohe Cadmium-Werte
wurden noérdlich Zingst und Usedom ermittelt.
Fir die vor Usedom lebenden Tiere ist ein Zusam-
menhang mit der dort vorhandenen Cadmium-
Belastung der Schwebstoffe anzunehmen. Die er-
hohten Gehalte bei Zingst lassen sich anhand der
vorhandenen Daten nicht plausibel interpretieren
(LUNG, 2004). Insgesamt ist festzustellen, dass die
Schwermetallgehalte im Weichkorper, ebenso wie
beim Sediment, jahrliche Schwankungen aufwei-
sen und - mit Ausnahme von Cadmium - keine
deutlichen Unterschiede zwischen inneren und
auBeren Klistengewadssern bestehen.

Vor dem Hintergrund der hier kurz vorgestellten
Schwermetallbelastung in Sediment und Biota
sollen im Folgenden die beim Effektmonitoring
ermittelten Metallothionein-Befunde naher be-
trachtet werden. Dieser Biomarker war gewahlt
worden, um gegebenenfalls eine physiologische
Reaktion der Miesmuscheln auf eine erhdhte
Schwermetallexposition anzuzeigen. Fir den Be-
reich der Wismar-Bucht spiegeln die Metallothio-
nein-Ergebnisse die relativ ausgeglichene Belas-
tungssituation wieder. So waren die MT-Gehalte
bei den Muscheln von Wendorf zum Teil tenden-
ziell erhéht gegeniiber denjenigen von der Sta-
tion nordostlich Poel, signifikante Unterschiede
wurden jedoch nicht ermittelt. Flr die Stationen
Breitling/Werft und nordlich Warnemiinde wur-
de ein entsprechender Befund ermittelt. Mit
Ausnahme einer Beprobung (2003), wo die MT-
Konzentration bei Miesmuscheln aus dem Breit-
ling signifikant hoher war als an der Aul3enkiiste,
wurden ansonsten nur gering erhohte MT-Werte
oder keine Unterschiede gemessen. Die auffal-
lig hohen MT-Konzentrationen bei Muscheln aus
der Pommerschen Bucht (nordlich Usedom) sind
moglicherweise eine Reaktion auf die hohe Cad-
mium-Akkumulation in den dort lebenden Tieren.
Darliber hinaus ist anzunehmen, dass aufgrund
der geringeren Salinitat ein relativ hoher Anteil
der Metalle als toxisches lon vorliegt und der Or-
ganismus darauf mit einer verstarkten Produk-
tion von Schutzmolekilen (MT) reagiert. Bei der
Bewertung der MT-Daten ist auch zu berticksich-
tigen, dass MT nicht allein durch Schwermetalle
induziert werden. Vielmehr kénnen auch physio-

logische Stress-Zustande (z.B. oxidativer Stress) zu
einer Induktion von MT flihren. Moglicherweise
ist dies mit einer der Griinde daflir, dass die Mies-
muscheln bei Wendorf und im Breitling im Mittel
tendenziell héhere MT-Gehalte aufwiesen als die
Tiere bei Poel bzw. an der AuBBenkiiste von Warne-
muinde. Die beobachteten jahrlichen Schwankun-
gen der MT-Konzentration in der Mitteldarmdriise
lassen sich im Wesentlichen mit der Variabilitat
der Schwermetallexposition (Sediment, Schweb-
stoffe, etc) und der Schwermetallanreicherung im
Weichkorper erklaren.

Organische und zinnorganische Schadstoffe in Sedi-
ment und Biota

Die nun folgende kurze Darstellung der Kontami-
nation von Sediment und Biota mit organischen
Schadstoffen und Zinnorganika basiert im We-
sentlichen auf einem Datensatz des LUNG (1995-
2002) und der zusammenfassenden Bewertung
von Hildebrandt (2005) sowie den Ergebnissen des
Schadstoffmonitorings an Miesmuscheln (LUNG,
2001, 2004, 2008; Sordyl, 2000; Gercken, 2001).

Im Gegensatz zu den Schwermetallen bestehen
im Falle der organischen Schadstoffe in Sediment
und Biota deutliche Unterschiede zwischen dul3e-
ren und inneren Kiistengewdssern und im regio-
nalen Vergleich der inneren Kiistengewasser.

In der Wismar-Bucht ist das Sediment bei Wen-
dorf um ein Mehrfaches starker mit Polyzykli-
schen Aromatischen Kohlenwasserstoffen (PAK-
16), Polychlorierten Biphenylen (PCBs), DDT und
Metaboliten sowie zinnorganischen Verbindun-
gen (MBT, DBT, TBT) belastet als an einer Station
nordwestlich von Poel. Im Salzhaff liegt lokal im
inneren und mittleren Bereich eine starke Belas-
tung mit organischen Schadstoffen vor, wahrend
der Bereich am Ausgang des Salzhaffs (Kroy, tie-
fe Rinne) vergleichsweise gering kontaminiert
ist. Die vorhandenen Daten Uber Zinnorganika
weisen ebenfalls auf starke regionale Belastungs-
unterschiede hin. An einer Station noérdlich vom
TeBmannsdorfer Haken an der Halbinsel Wustrow
lagen die Sedimentkonzentrationen von MBT, DBT
und TBT ahnlich hoch oder sogar hoher als an der
Station bei Wismar/Wendorf. Uber die Sediment-
belastung am sldwestlichen Ufer beim Boiens-
dorfer Hafen, wo die Wattschnecken zur Ermitt-
lung der Imposex-Pravalenz gesammelt wurden,
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enthalt der LUNG-Datensatz keine Angaben. Es ist
aber davon auszugehen, dass auch hier deutliche
kleinraumige Unterschiede bestehen.

Die Unterwarnow erweist sich im regionalen Ver-
gleich als das mit Abstand am starksten mit orga-
nischen Schadstoffen belastete Kiistengewasser.
Schwerpunkte der anthropogenen Belastung
liegen im Bereich des Rostocker Stadthafens, wo
lokal Maximalwerte bei den PAKs, PCBs und DDTs
gemessen wurden. Fir den Breitling weisen die
Daten starke regionale und zeitliche Belastungs-
unterschiede, auch zwischen nah beieinander lie-
genden Stationen, auf. An der Probenahmestation
bei der Werft, wo Muscheln fiir das Effektmonito-
ring beprobt wurden, ist die Kontamination mit
«klassischen” Industriechemikalien (PAKs, PCBs,
TBTs) besonders stark. Die Konzentrationen lagen
hier hdher alsin Wismar im Hafen und bei Wendorf.
Im 6stlichen Teil des Breitlings (Beprobung Watt-
schnecke, Aalmutter) war die Kontamination lokal
immer noch vergleichbar hoch wie bei Wismar/
Wendorf. Beim Schnatermann wurden beispiels-
weise TBT-Gehalte in dhnlicher Grof3enordnung
wie bei Wendorf ermittelt. An der Station ,Werft”
lagen die maximal gemessenen TBT-Konzentrati-
onen noch deutlich dartiber (LUNG, 1995-2002).

Im Vergleich zum Breitling weisen die Sedimente
an der Warnemiinder Au3enkiste wesentlich ge-
ringere Konzentrationen an PAKs, PCBs und Zinn-
organika auf. Dies belegen Sedimentanalysen, die
im Rahmen von Untersuchungen zur Saisonalitat
von Schadstoffkonzentrationen und -effekten an
Miesmuscheln aus dem Breitling und von der Au-
Benkiste bei Warnemiinde durchgefiihrt wurden
(IfAO/BFG, unverdffentlicht). Insbesondere in Be-
zug auf PCBs und Zinnorganika ist die Kontamina-
tion an der Aul3enkiste um ein Vielfaches gerin-
ger als im Breitling.

Wie bei den Schwermetallen fehlen auch bei den
organischen Schadstoffen Daten zur Sedimentbe-
lastung an der AuB3enkiiste. Es ist aber davon aus-
zugehen, dass am Darf3er Ort, bei Zingst und auch
vor Usedom eine deutlich geringere Kontamina-
tion besteht als in den inneren Kiistengewassern.

Die Daten des Schadstoffmonitorings an Mies-
muscheln spiegeln die Belastung der Sedimente
mit organischen Schadstoffen wieder. So haben

die Tiere aus der inneren Wismarbucht bei Wen-
dorf und vom Werftstandort im Breitling deutlich
mehr PCBs und DDTs im Weichkorper akkumuliert
als ihre Artgenossen an der Au3enkiiste bei Poel,
Warnemiinde, Zingst und vor Usedom (LUNG,
2001, 2004, 2008; Sordyl, 2000; Gercken, 2001).
Auch PAKs waren in Muscheln der Stationen Wen-
dorf und Breitling/Werft starker angereichert als
an der AuBlenkiste bei Poel und Warnemiinde
(Gercken, 2000c). Hinsichtlich Zinnorganika wa-
ren Muscheln vom Werftstandort/Breitling mit
Abstand am starksten belastet. Die zweithochs-
ten Konzentrationen wurden in Muscheln bei Wis-
mar/Wendorf gemessen. An allen Vergleichsstati-
onen der AuBBenkiiste war die TBT-Kontamination
von Mytilus wesentlich geringer (BFG, 2000).

Schadstoffbelastung und Biomarkerreaktionen

Im Folgenden werden Ergebnisse der Effekmo-
nitoringstudien vor dem Hintergrund der regio-
nalen Belastungsunterschiede mit organischen
Schadstoffen betrachtet werden. Dabei ist zu er-
warten, dass die Ergebnisse des stoffgruppenspe-
zifischen TBT-Monitorings mit der Wattschnecke
Hydrobia ulvae weitgehend die Belastung mit
Zinnorganika widerspiegeln. Bei den anderen un-
tersuchten biologischen Endpunkten ist ein der-
art spezifischer Bezug zu bestimmten Schadstof-
fen nicht gegeben.

Tatsachlich lassen sich die Imposex-Befunde wi-
derspruchsfrei zur bekannten ortlichen TBT-Kon-
tamination in Beziehung setzen. So wiesen die H.
ulvae im 0Ostlichen Breitling und bei Wismar/Wen-
dorf (1999-2002) im Durchschnitt die hochsten
Imposex-Pravalenzen und eine starkere Auspra-
gung von Imposex auf (VDS-Index). Im Gegensatz
dazu wurden an der AuBlenkiiste beim Darl3er
Ort keine oder nur vergleichsweise wenige Falle
von Imposex gefunden (Poel, Usedom). Die rela-
tiv hohe Imposex-Pravalenz und -Intensitat bei
den im stidwestlichen Salzhaff beprobten H. ulvae
lasst den Schluss zu, das die TBT-Belastung an die-
ser nahe des Hafens von Boiensdorf gelegenen
Station die Wirkschwelle fiir eine Induktion von
Imposex deutlich Gberschreitet. Die Daten des
LUNG (1995-2002) zeigen, dass im Salzhaff drasti-
sche regionale Unterschiede in den TBT-Gehalten
der Sedimente vorkommen.
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Die Befunde des Effektmonitorings an der Aal-
mutter lassen sich - je nach Station - mehr oder
weniger gut vor dem Hintergrund der regiona-
len Unterschiede der Verschmutzung mit organi-
schen Schadstoffen interpretieren. Fir die Statio-
nen Wismar/ Wendorf und Breitling gilt, dass alle
Biomarker-Befunde die dort herrschende starke
anthropogene Belastung widerspiegeln. Die Aal-
muttern wiesen hohe lebersomatische Indices
(LSI) und eine starke Parasitierung sowie Prava-
lenz von degenerativen Veranderungen in der
Leber auf. AuBerdem waren hier alle untersuch-
ten Reproduktionsstérungen (Intersex, Atresie;
Entwicklungsstérungen bei Larven) besonders
stark ausgepragt. An den weniger kontaminier-
ten Stationen wurde ein differenziertes Muster
der Biomarker-Reaktionen beobachtet. So wiesen
Aalmuttern aus dem Salzhaff weniger Leberveran-
derungen und eine relativ niedrige Pravalenz von
Leberparasiten und Ovardegenerationen (Atresie)
auf. Andererseits war die Haufigkeit von Intersex
bei mannlichen Aalmuttern und von Stérungen
der Larvenentwicklung jedoch Uberraschend
hoch. Entsprechendes galt auch fir die vom Dar-
Ber Ort stammenden Aalmutter-Proben.

Bei den Biomarker-Untersuchungen an der Mies-
muschel stehen die Ergebnisse der Membransta-
bilitat in der Mitteldarmdriise von Miesmuscheln
aus dem Salzhaff und von Wismar/Wendorf mit
der ortlichen Belastung durch organische Schad-
stoffe im Einklang. Die starke Umweltbelastung
des Breitlings schldagt sich jedoch nicht in einer
erniedrigten Membranstabilitat nieder. Hinsicht-

lich der Metallothionein-Gehalte in der Mittel-
darmdriise wurde bereits ausgefuhrt, dass hier
eine Ubereinstimmung zwischen Biomarker-
Reaktionen und der Schwermetallbelastung der
Probenahmestationen vorliegt (111.4.2). Die AChE-
Aktivitat in der Mitteldarmdruse stand in keinem
erkennbaren Zusammenhang zur Umweltbelas-
tung durch organische Schadstoffe. Zur gerin-
gen AChE-Aktivitat der Muscheln vor Poel kénn-
te moglicherweise auch die dortige relativ hohe
Schwermetallbelastung beigetragen haben.

Zum Abschluss dieser Gegenuberstellung von
Schadstoffbelastung und Biomarker-Reaktionen
sei hier betont, dass ein derartiger Vergleich in
der Regel keine widerspruchsfreien Befunde lie-
fert. Man muss sich dartiber im Klaren sein, dass
die chemisch analysierten Schadstoffe stellvertre-
tend fir einen Schadstoffcocktail stehen, an dem
sehr viel mehr, nicht ndher bekannte Schadstoffe
beteiligt sind. Insofern ist auch nicht zu erwarten,
dass Biomarker-Reaktionen eine bekannte Be-
lastungssituation deckungsgleich abbilden. Die
neue Qualitat des biologischen Effektmonitorings
besteht ja gerade darin, dass nicht nur Schad-
stoffeinfllisse, sondern auch weitere auf einen
Bioindikator einwirkende endogene und exoge-
ne Stressfaktoren die Reaktion von Biomarkern
beeinflussen. Gerade unerwartete und vermeint-
lich nicht mit der bekannten Schadstoffbelastung
in Einklang zu bringende Befunde, sollten Anlass
sein, nach bislang nicht beachteten Quellen von
Schadstoffstress zu suchen.
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.7

l1.7.1 TBT-Effektmonitoring mit Hydrobia ulvae
Das TBT-Effektmonitoring mit der Wattschnecke
(Hydrobia ulvae) hat uber mehrere Jahre konsis-
tente Befunde zur Imposex-Pravalenzin den inne-
ren und aulleren Kiistengewassern geliefert. Die
Resultate belegen eindeutig die Anwesenheit von
erhdhten, biologisch wirksamen TBT-Konzentrati-
onen in den westlichen inneren Kiistengewassern
(Wismar-Bucht, Breitling) im Vergleich zum std-
lichen Greifswalder Bodden und zur AuBBenkdste
bei Fischland-Dar3.

Der Tatbestand, dass deutliche regionale Unter-
schiede im Vorkommen von biologisch wirksamen
TBT-Konzentrationen bestehen, unterstreicht die
Notwendigkeit, das TBT-Monitoring auch zukiinf-
tig weiter durchzufiihren, um die Entwicklung in
den inneren Kiistengewassern, und dort insbe-
sondere in der Wismar-Bucht (Wendorf, Boiens-
dorf) und im Breitling, weiter zu verfolgen. Bei ei-
ner Fortflihrung des Monitorings wird sich zeigen,
ob sich die in den letzten zwei Jahren beobachte-
te, erheblich geringere Imposex-Pravalenz an den
Stationen Wendorf und im Salzhaff im Sinne eines
Trends fortsetzt. Sollte das der Fall sein, ware dies
ein gutes Beispiel fiir den Erfolg von regulatori-
schen Mal3nahmen.

Das TBT-Effektmonitoring sollte auf weitere Statio-
nen in den Kiistengewadssern ausgedehnt werden.
Dabei ist es nicht notwendig, alle Stationen jahr-
lich zu beproben. Vielmehr kann sich das Monito-
ring in einzelnen Jahren auf bestimmte Regionen
konzentrieren. Beispielsweise kdnnten mit einem
enger Uber die Wismar-Bucht gelegten Stations-
netz Fragen zur TBT-Belastung in anderen Berei-
chen des Salzhaffs, in der mittleren Wismar-Bucht
und in den Sportboothafen beantwortet werden.
Ein weiterer, bislang nicht untersuchter Kisten-
streifen, ist das Seegebiet vor Warnemiinde. Hier
sollte gepriift werden, ob und gegebenenfalls wie
weit sich die hohe TBT-Belastung des Breitlings an
der AuBBenkiste fortsetzt. AuBBerdem stellt in die-
sem Gebiet der vielbefahrene Seekanal eine po-
tenzielle Quelle fiir eine TBT-Kontamination dar.

Wie die Daten des LUNG (1995-2002) zeigen,
weisen die Sedimente der hiesigen Kusten-

SCHLUSSFOLGERUNGEN UND EMPFEHLUNGEN

gewasser i.d.R. kleinraumige  Unterschie-
de der TBT-Belastung auf. Wegen der ge-
ringen Mobilitdat der Schnecken ist gerade
dasTBT-Effektmonitoringgutdafiirgeeignet, klein-
raumige Belastungsunterschiede auf der biologi-
schen Effektebene nachzuweisen und dadurch po-
tenziell auch Belastungsquellen zu identifizieren.

Fir den Fall, dass hohe Imposex-Pravalenzen an
vermeintlich gering belasteten Stationen auftre-
ten, sollte eine begleitende TBT-Ruckstandsana-
lytik an Sedimentproben und/oder an Miesmu-
scheln durchgefiihrt werden.

Insgesamt betrachtet sollte der Biomarker
LJImposex” aufgrund seiner hohen Spezifitat
fur die auBerst toxischen zinnorganischen
Verbindungen zu den Kernparametern
eines Effektmonitorings zahlen. Da Schad-
stoffwirkungen bei den haufig ,vernachlas-
sigten” Wirbellosen erfasst werden, ist dieser
Biomarker aus okologischer Sicht ahnlich
relevant wie das Auftreten von Reprodukti-
onsstorungen bei der Aalmutter.

lll.7.2 Untersuchungen an der Miesmuschel

Die Befunde Uber die Konzentration von Metallo-
thioneinen [MT] in der Mitteldarmdriise der Mies-
muschel ergaben keinen Hinweis darauf, dass an
einer der Probenahmestationen eine deutlich
erhohte Exposition der Tiere mit Spurenmetallen
bestand. Die MT-Gehalte in den Proben aus dem
Seegebiet vor Usedom deuteten tendenziell auf
eine erhohte Metallbelastung in diesem Gebiet
hin. An der AuBenkiiste vor Warnemiinde und
nordostlich Poel wurden nur bei einzelnen Bepro-
bungen, aber nicht immer, geringere MT-Werte
ermittelt als im Breitling bzw. bei Wismar/Wen-
dorf. Insgesamt gesehen lieferten die Befunde
aber keine Uberzeugenden Indizien fir das Vor-
liegen einer erhohten Schwermetallexposition
in den inneren Kustengewassern im Vergleich zu
den dulleren Kiistengewadssern. Es ist somit von
vergleichbaren Verhaltnissen beziiglich der bio-
logisch wirksamen Schwermetallbelastung im ge-
samten Untersuchungsgebiet auszugehen.
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Dieses Ergebnis deckt sich im Grundsatz mit Be-
funden des langjahrig durchgefiihrten Schad-
stoffmonitorings an Miesmuscheln, das gezeigt
hat, dass die Bestande an der Auflenklste und
in den inneren Klstengewassern keine grof3en
Unterschiede beziiglich der Spurenmetallkon-
zentrationen im Weichkorper aufweisen (LUNG,
2001, 2004, 2008; Gercken, 2001; Sordyl, 2000).
Zu Beginn des Schadstoffmonitorings wurde die
Hypothese aufgestellt, dass die unerwartet gerin-
gen Metallgehalte von Muscheln an den starker
umweltbelasteten Stationen Wendorf und Breit-
ling moglicherweise das Resultat einer verstark-
ten Entgiftungsleistung durch die Induktion von
MT sein konnte. Diese Vermutung wird durch die
Befunde der MT-Bestimmung nicht gestutzt. Es ist
nunmehr davon auszugehen, dass sich die Expo-
sition der Muscheln gegenuber Spurenmetallen
in den inneren und duBeren Probenahmerevieren
nicht wesentlich voneinander unterscheidet.

Aus jetziger Sicht besteht keine Notwen-
digkeit, die Messung der MT-Konzentration
routinemafig fortzusetzen. Dieser Biomarker
sollte bei einem begriindeten Verdacht fir
das Vorliegen einer hohen Schwermetall-
belastung gezielt eingesetzt werden. Ein
Anlass konnten Befunde Uber erhohte
Konzentrationen in Sediment und Biota oder
auBergewohnliche Hochwasser der Oder sein.

Mit der Bestimmung der Aktivitat der Acetylcholi-
nesterase (AChE) im Kiemengewebe der Miesmu-
scheln sollte die Belastung der Kiistengewasser
mit neurotoxisch wirksamen Stoffen abgeschatzt
werden. Dabei wurden deutliche Unterschiede
der AChE-Aktivitat an einer Station bei aufeinan-
der folgenden Beprobungen beobachtet. Zusam-
mengenommen lassen die Befunde keine eindeu-
tigen regionalen Unterschiede beziglich einer
Belastung mit AChE-hemmenden Substanzen
erkennen. Einzelmessungen ergaben vergleichs-
weise hohe AChE-Aktivitaten an der Aul3enkds-
te vor Zingst und Usedom, was als Indiz fir eine
geringe Kontamination mit AChE-hemmenden
Substanzen gewertet werden kann. Uberraschen-
derweise wiesen auch die Proben von Wismar
mehrfach eine hohere Enzymaktivitat auf als die
von der Station Poel.

Am Beispiel der AChE wird deutlich, wie wichtig
Erkenntnisse Uber natirliche Einflussfaktoren bei
der Interpretation von Biomarker-Befunden sind.
So haben eigene Felduntersuchungen zur Sai-
sonalitdat von Biomarker-Reaktionen (Gercken &
Sordyl, 2003) und die Arbeit von Pfeifer (2002) ge-
zeigt, dass die AChE-Aktivitat relativ ausgepragte
natlrliche saisonale Schwankungen aufweist. Da-
her sollte bei der Bestimmung der AChE-Aktivitat
das Zeitintervall fiir die Beprobung aller Stationen
moglichst kurz gehalten werden. Diese Forderung
betrifft grundsatzlich auch andere Biomarker.
Sie ist aber besonders wichtig, wenn es sich um
potenziell schnell andernde Endpunkte auf der
molekularen/ biochemischen Ebene der biologi-
schen Organisation handelt.

« Die Messung der AChE-Aktivitat sollte auch
weiterhin Bestandteil eines Effektmonitorings
bleiben. Sie zahlt zu den Kernparametern
beim biologischen Effektmonitoring (z.B.
OSPAR/CEMP). In der Ostsee sind die auf
relativ.  kleinem  Raum  wechselnden
hydrographischen Bedingungen zu be-
rucksichtigen.Es sollten auch potenziell geeig-
netere Bioindikatoren als die Miesmuschel
in Betracht gezogen werden. Es gibt
Hinweise darauf, dass Krebse spezifischer
mit einer AChE-Hemmung auf neurotoxische
Stoffe reagieren als Mytilus spec. Bei bio-
logischen Effektuntersuchungen in kleinen
FlieBgewadssern Mecklenburg-Vorpommerns
haben sich Flohkrebse als gut geeignet zur
Bestimmung der AChE-Aktivitat erwiesen
(Gercken, 2000a; Gercken & Sordyl, 2000).

Die Lipidperoxidation ist einer von mehreren Bio-
markern, die beim Effektmonitoring zum Nach-
weis von oxidativem Stress eingesetzt werden.
Der Parameter wurde ausgewahlt, weil er - im
Gegensatz zu anderen Endpunkten - bereits eine
eingetretene Schadigung durch oxidativ wirken-
de Radikale nachweist. Die Messungen ergaben
ein relativ geringes Niveau der Lipidperoxidation
bei Zingst und Usedom. An den Ubrigen Statio-
nen traten grof3e jahrliche Schwankungen auf, so
dass insgesamt gesehen keine eindeutigen inter-
stationdren Unterschiede bezliglich der Intensitat
der Lipidperoxidation beobachtet wurden. Dies
mag daran gelegen haben, dass tatsachlich keine
wesentlichen Unterschiede bestanden oder, was
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wahrscheinlicherist,dass andererseits ein Parame-
ter nicht genligt, um die komplexen Reaktionen
des Organismus auf oxidativen Stress zu erfassen.

« Grundsatzlich sollte das Auftreten von
oxidativem Stress im Rahmen eines Effekt-
monitorings durch geeignete Parameter
erfasst werden. Oxidativer Stress ist Resultat
einer Storung der Homoostase und kann
bei langerem Andauern zu ernsthaften Ge-
sundheitsschaden fiihren. Hervorzheben
ist auch, dass eine enge Beziehung
zwischen der Intensitdt von oxidativem
Stress und dem Auftreten von gentoxischen
Schadigungen besteht. Vor einigen Jahren
wurde ein neuer Biomarker vorgestellt, mit
dem die Abwehrkapazitat des Organismus
gegenlber oxidativem Stress ermittelt
werden kann (Regoli, 2000; Regoli et al., 2002.).
Dieser als ,TOSC” (total oxygen scaven-
ging capacity) bezeichnete Parameter
erfasst die Kapazitat des gesamten korper-
eigenen antioxidativen Systems zur Neu-
tralisation von reaktiven Sauerstoffspezies.
Anhand von TOSC-Befunden ldsst sich so
mit die Empfanglichkeit von Organismen fur
die Entwicklung von oxidativen Stress ein-
schatzen. Der Biomarker ,TOSC” scheint ein
vielversprechender Ersatz fir den Endpunkt
,Lipidperoxidation” zu sein.

Der Parameter ,Lysosomenstabilitat” zahlt zu den
am haufigsten gewahlten Biomarkern beim Effekt-
monitoring. Im Rahmen der hier durchgefiihrten
Pilotstudien wurde die Stabilitdat der Lysosomen-
membran an Gefrierschnitten von Mitteldarm-
drisen ermittelt. Diese Methode ist arbeits- und
zeitaufwendig und die Auswertung ist mit einem
relativ hohen Grad an Subjektivitat verbunden.
Aus diesen Grinden wurde diese Methode nur
einmal wahrend der ersten Pilotstudie eingesetzt.

« Da der Endpunkt Lysosomenstabilitat bei
vielen Effektuntersuchungen seine Eignung
als Indikator von zelluldarem Stress unter
Beweis gestellt hat, sollte er zur Biomarker-
Auswahl zahlen. Allerdings wird empfohlen,
zukilinftig den Neutralrot-Test (ICES, 2004b)
anzuwenden. Er ist mittlerweile ge-
brauchlicher als die histochemische Methode
nach Moore (1976). Beim Neutralrot-Test

wird die Fahigkeit, den Vitalfarbstoff Neutral-
rot in den Lysosomen von Blutzellen
oder Hamocyten zu speichern, als Indikator
fur den Zustand der lysosomalen Membran
gewertet. Fur diese Methode wurde ein
internationaler Ringversuch im Rahmen von
QualitatssicherungsmalRnahmen (BE-QUALM)
durchgefiihrt.

l11.7.3 Untersuchungen an der Aalmutter

Die histologische Untersuchung der Aalmutter-
leber hat sich als geeigneter Biomarker erwiesen,
um die anthropogene Belastungssituation im
Untersuchungsgebiet abzubilden. Die Befunde
unterstreichen, dass es sinnvoll war, diesen Para-
meter mit zeitlicher Integrationskraft im Rahmen
der Pilotstudien einzusetzen. Histopathologische
Leberuntersuchungen sind mittlerweile auch als
verpflichtender Bestandteil in das OSPAR/CEMP-
Monitoring aufgenommen worden. Dies unter-
streicht die positive Bewertung dieses Parameters.

« Es wird grundsatzlich empfohlen, histo-
pathologische Organuntersuchungen beim
Effektmonitoring durchzufiihren. Wegen des
verhaltnismallig groflen Arbeitsaufwandes
der Methode kann ihre Anwendung zeitlich
begrenzt oder in groBeren zeitlichen
Intervallen erfolgen. In jedem Fall sollten
histologische Organuntersuchungen immer
dann durchgefiihrt werden, wenn eine Station
erstmalig  beprobt wird. Grundsatzlich
ware auch eine Befundung weiterer,Indikator-
organe” wie beispielsweise Niere und Kieme
winschenswert. Das Auftreten von organ-
spezifischen Schaden konnte auf bestimmte
Schadstoffklassen oder Expositionswege
hindeuten. Histologische Befunde sollten in
mehrjahrigem Abstand auf Veranderungen
Uberprift werden.

Mit den Untersuchungen an der mannlichen und
weiblichen Gonade der Aalmutter sowie an der
Brut von trachtigen Weibchen wurde erstmalig
das haufige und regional verbreitete Vorkommen
von Fortpflanzungs- und Entwicklungsstérungen
bei einer Fischart in den Kiistengewdssern von
Mecklenburg-Vorpommern dokumentiert.
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Der Parameter ,Intersex” wurde in das Unter-
suchungsprogramm aufgenommen nachdem
andere Feldstudien ein Uberraschend haufiges
Auftreten dieser Verweiblichungserscheinung
bei mannlichen Aalmuttern in den hiesigen Kis-
tengewassern gezeigt hatten (Gercken & Sordyl,
2002a). Mit den im Rahmen der Pilotstudien vor-
gelegten Ergebnissen wurde der Befund einer
hohen Pravalenz von Intersex in den inneren Ks-
tengewassern und an der AuBenkiiste nochmals
deutlich bestatigt. Seit dem Vorliegen der ersten
Intersex-Befunde wurde vermutet, dass die Pra-
valenzen zu hoch sind, um noch als ,natrliche
Hintergrundwerte” zu gelten. Diese Einschatzung
wurde durch eine Vergleichsuntersuchung an
schwedischen Aalmuttern bestatigt. Dabei wurde
kein einziger Fall von Intersex beobachtet, so dass
man annehmen darf, dass Intersex in weitgehend
unbelasteten Kiistengewassern offensichtlich nur
sehr selten vorkommt.

Die schwedischen ,Referenzdaten” lassen den
Schluss zu, dass die Ausbildung von Intersex bei
den hiesigen Aalmuttern offensichtlich Folge
der starkeren anthropogenen Belastung der Kus-
tengewasser in Mecklenburg-Vorpommern ist.
Vermutlich sind es estrogen wirksame Stoffe, die
ursachlich an der Entstehung von Intersex betei-
ligt sind. Darauf weisen zahlreiche Befunde aus
Freilandstudien sowie Laborbefunde hin (Pait &
Nelson, 2002). Der kiirzlich erfolgte Nachweis von
hormonell aktiven Substanzen in der Gallenflis-
sigkeit von Aalmuttern aus den Gebieten Wismar/
Wendorf und Salzhaff ist ein Beweis fir eine Ex-
position der Fische mit diesen biologisch aktiven
Stoffen (Linneman, 2004) (11.5.4.1).

« Die Datenbasis Uber die Verbreitung und
Haufigkeit von Intersex sollte durch weitere
Untersuchungen erganzt und gefestigt
werden. Dabei ware es winschenswert
weitere Stationen an der AuBlenkiiste einzu-
beziehen.HieristinersterLinieandasSeegebiet
vor Warneminde zu denken, wo eine
Schadstoffbelastung mit endokrin wirksamen
Stoffen vermutet werden kann. Weitere
Beprobungen am DarBer Ort kdnnen zeigen,
ob die unerwartet hohe Intersex-Pravalenz an
dieser Au3enkistenstation fortbesteht.

Die Erfassung von degenerativen Stérungen bei
der Eientwicklung (Atresie) wurde ebenfalls erst
im Verlauf der Pilotstudien in das Untersuchungs-
programm aufgenommen, nachdem andere Feld-
studien ein haufiges Vorkommen von Atresie bei
weiblichen Tieren angezeigt hatten. Derartige de-
generative Veranderungen des Ovars sind bislang
bei der Aalmutter nicht beschrieben worden. Ver-
gleichsproben aus schwedischen Kiistengewas-
sern standen nicht zur Verfligung. Man darf aber
annehmen, dass die Haufigkeit von Ovardegene-
rationen ein,natiirliches Mal3” Uberschreitet.

+ Gemeinsam mit den Untersuchungen zur
Intersex-Pravalenz sollte zukiinftig auch
die Verbreitung von Atresie weiter untersucht
werden. Der Aufwand der hiermit ver-
bunden ist, ist verhdltnismallig gering,
da normalerweise beide Geschlechter in den
Proben vorhanden sind und im Frahjahr/
SommererstimVerlauf der Sektion festgestellt
werden kann, ob es sich bei dem Tier um
ein Mannchen oder Weibchen handelt. Da
relevante  Ovardegenerationen  makros-
kopisch befundet werden konnen, ist dieser
Endpunkt leicht zu erfassen. Wie beim
Intersex-Phanomen bereits geschehen, sollte
auch hier versucht werden, weibliche Aal-
muttern aus schwedischen Referenzgebieten
zum Vergleich heranzuziehen.

Wegen der viviparen Reproduktionsweise lasst
sich bei der Aalmutter eine Schadigung der Brut
von einzelnen Weibchen mit groBBer Genauig-
keit ermitteln. Diese besondere Eigenschaft, in
Verbindung mit der Standorttreue und dem Vor-
kommen in Klistengewdssern veranlassten auch
OSPAR (JAMP/CEMP) und HELCOM, die Aalmutter
als Bioindikator fiir das Effektmonitoring zu emp-
fehlen. Nachdem Schweden bereits seit langerer
Zeit den Reproduktionserfolg der Aalmutter im
Rahmen des Kiistenmonitorings untersucht, hat
2002 auch das nationale danische Umweltfor-
schungsinstitut (NERI) begonnen, das Vorkom-
men von Reproduktionsstérungen bei trachtigen
Aalmuttern in den Kiistengewassern zu ermitteln
(Strand et al., 2004).

Die Befunde zur Haufigkeit und Intensitat des
Vorkommens von Missbildungen bei entwickel-
ten Larven weisen deutlich auf eine Beziehung
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zur Umweltbelastung im Bereich der Probenah-
mestationen hin. In Ubereinstimmung mit der
hohen Schadstoffbelastung bei Wismar/Wen-
dorf und im Breitling besal3en die dort gefange-
nen Weibchen hohere Anteile an missgebildeten
Larven in der Brut als an den Vergleichsstatio-
nen. Gleichwohl ist der Prozentsatz an Deforma-
tionen auch an den bekanntermallen geringer
anthropogen beeinflussten Stationen so hoch,
dass auch daflr Stressfaktoren verantwortlich
sein mussen. Diese Schlussfolgerung ergibt sich
anhand von Vergleichsdaten des schwedischen
Aalmutter-Monitorings. Wie die an schwedi-
schen Referenzstationen langjahrig erhobenen
Daten zeigen, liegt die (vermutlich) natirliche
Pravalenz von Weibchen mit deformierten Lar-
ven in schwedischen Kistengewdssern im Be-
reich von nur zwei bis drei Prozent. Selbst wenn
man - aufgrund der unterschiedlichen lokalen
Gegebenheiten - héhere ,Referenzwerte” fir die
Kustengewasser von Mecklenburg-Vorpommern
nicht von vornherein ausschliefen kann, liegt
das AusmalBl der Larvendeformationen auch
an den Stationen Salzhaff, Greifswalder Bod-
den (Gager) und DarBer Ort weit Uber einem
naturlicherweise  vorkommenden  Basiswert.

Die Untersuchungen (iber die Verbreitung
von Larven-Schadigungen bei der Aalmutter
sind von hoher 6kotoxikologischer Relevanz
und sollten auf jeden Fall fortgesetzt
werden. Bei einem langerfristigen Monitoring
ist zu erwarten, dass sich potenzielle
Unterschiede zwischen den Stationen deut-
licher herausbilden.

Insgesamt betrachtet, hat sich die Aalmutter als
ausgezeichneter Bioindikator fiir das Auftreten
von Reproduktionsstérungen im Verlauf der Go-
nadenentwicklung und wahrend der Schwan-
gerschaft erwiesen. Dass mit dem Endpunkt
JIntersex” auch potenziell endokrin verursachte
Reproduktionsstérungen erfasst werden kénnen,
ist ein besonderer Vorteil.

Trotz der guten Eignung der Aalmutter als Bioin-
dikator wird empfohlen zukiinftig auch andere,
stationadr lebende Fische fiir ein Effektmonitoring
in Betracht zu ziehen. Im europdischen Ausland
(GroBbritannien, Schweden) werden seit einigen
Jahren Labor- und Feldstudien durchgefiihrt, um

die Eignung des Dreistachligen Stichling (Gaste-
rosteus aculeatus) als Bioindikator fuir ein Effekt-
monitoring zu untersuchen (Hahlbeck et al., 2004a
und 2004b; Katsiadaki et al., 2002a und 2002b).
Wie die Studien gezeigt haben, lassen sich am
Stichling sowohl estrogen als auch androgen ver-
mittelte Reproduktionsstérungen erfassen (Hahl-
beck, 2004a und 2004b; Katsiadaki et al., 2002a
und 2002b). Auch das IfAO hat im Rahmen von
FlieBgewasseruntersuchungen das Vorkommen
von Intersex und Atresie beim Stichling untersucht
(Gercken, 2000a; Gercken, 2003a). Eine weitere
Fischart als Bioindikator wird auch deshalb vorge-
schlagen, weil die Aalmutter in einigen Bereichen
derKistengewasservon M-V nur selten vorkommt.

In Bezug auf die Reproduktionsstérungen der
Aalmutter haben die Pilotstudien auch gezeigt,
dass es in den Kistengewassern von Mecklen-
burg-Vorpommern offenbar keine Referenzgebie-
te gibt, in denen ,naturliche Hintergrundwerte”
hinsichtlich der gewahlten Parameter existieren.
Insofern waren die Vergleichsdaten aus schwedi-
schen Referenzgebieten von grof3em Nutzen fir
die Bewertung der Intersex- und Larven-Befunde.
Vor diesem Hintergrund sollte die internationale
Kooperation verstarkt werden. Monitoring-Daten
aus benachbarten Landern kénnen bei der Bewer-
tung der in hiesigen Kiistengewassern erhobenen
Befunde helfen. Voraussetzung hierfur ist eine in-
ternational abgestimmte Qualitatskontrolle und
Verpflichtung auf eine standardisierte Methodik.

l1l.7.4 Empfehlung fiir ein Effektmonitoring

in Klistengewassern von Mecklenburg-

Vorpommern und Ausblick
Im Folgenden werden einige Biomarker empfoh-
len, die fiir ein biologisches Effektmonitoring in
den Kiistengewassern von Mecklenburg-Vorpom-
mern besonders geeignet erscheinen. Die Aus-
wahl basiert im Wesentlichen auf den im Rahmen
der Effektmonitoringstudien gemachten Erfah-
rungen. Zusatzlich wurden aber auch Schlussfol-
gerungen aus dem BEEP-Projekt und Erkenntnisse
Uber den Einsatz von Biomarkern in anderen Ef-
fektstudien bertcksichtigt.

Zunachst soll aber nochmals betont werden, dass
sich die Auswahl der Bioindikatoren Wattschne-
cke, Miesmuschel und Aalmutter bewahrt hat.
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Die Wattschnecke H. ulvae ist ,konkurrenzlos”
bezliglich der Indikation von biologischen Effek-
ten von zinnorganischen Verbindungen. Fir die
Miesmuschel spricht, dass an ihr unterschiedliche
Biomarkerreaktionen, von der molekularen Ebene
bis zur Reproduktion, untersucht werden kénnen.
Zudem ist sie der in Europa am haufigsten ver-
wendete marine Bioindikator. Dementsprechend
existieren viele methodisch etablierte Testverfah-
ren sowie eine umfangreiche Referenzliteratur.

Die Vorzlige der Aalmutter fiir das Monitoring re-
produktionstoxischer Effekte sind evident. Nur bei
ihr ist es moglich, gleichzeitig Fortpflanzungssto-
rungen auf dem Organniveau (Gonade) und der
Ebene des Individuums (Untersuchung der Brut)
durchzufiihren. Grundsatzlich eignet sich die Aal-
mutter auch ohne Einschrankungen zur Anwen-
dung aller gebrauchlichen Biomarker. Aufgrund
ihrer Grof3e steht ausreichend Material fir die
gleichzeitige Untersuchung mehrerer Endpunkte
an einem Individuum zur Verfligung. Auch eine
chemische Begleitanalytik ist prinzipiell moglich.
In Tab. 5 ist eine Auswahl von Biomarkern aufge-
fuhrt, die fir ein Effektmonitoring der Kiistenge-
wasser empfohlen werden. Sie reprasentieren
Endpunkte auf verschiedenen biologischen Or-
ganisationsebenen und zahlen zu den vom ICES
(20044a; 2006) und auf Basis der Befunde von BEEP
(Lehtonen et. al, 2006) ausgewahlten Effektpara-
metern. Die meisten Parameter wurden auch im
Verlauf der Pilotstudien untersucht. Fur die Ermitt-
lung von oxidativem Stress und der Stabilitat der
Lysosomenmembran werden jedoch nunmehr
andere Methoden empfohlen.

Als neuer Biomarker wurden DNA-Strangbriiche,
als Reprasentant flir gentoxische Schaden, in das
Parameter-Set aufgenommen. Mit dem Comet-
Assay lasst sich diese Schadigung gut quantifizie-
ren. Die Methode wurde u.a. eingesetzt, um das
Vorkommen einer DNA-Schadigung bei Mies-
muscheln (Gercken & Sordyl, 2003), Dreikantmu-
scheln (Zorn, 2000) und beim Stichling (Wirzinger
et al, 2007) zu untersuchen. Der Comet-Assay
wird auch von der Fachgruppe des ICES fiir biolo-
gische Schadstoffeffekte als ,promising method”
bewertet (ICES, 2006).

Als weitere an der Miesmuschel zu untersuchende
Parameter sind die AChE-Aktivitat, ein Marker fur

oxidativen Stress (TOSC) und der Neutralrot-Assay
(NRR) zur Ermittlung der Lysosomenstabilitat auf-
gefiihrt. Der NRR ist weniger aufwandig als die im
Rahmen der ersten Pilotstudie angewandyte histo-
chemische Bestimmung der Lysosomenstabilitat.
Im Rahmen von BEQUALM wurde ein Workshop
als MaBnahme der Qualitatssicherung bei dieser
Methode durchgefiihrt. In Danemark wird der
NRR seit kurzem als allgemeiner Schadstoffeffekt-
parameter beim Monitoring von Miesmuscheln
aus den Kiistengewadssern eingesetzt. Das Moni-
toring aller Miesmuschel-Parameter sollte jahrlich
an einem festen Stationsnetz erfolgen.

Fir das Monitoring von Wattschnecke und Aal-
mutter werden schwerpunktmaBig reprodukti-
onsbezogene Biomarker empfohlen. AuBBerdem
ist die Leberhistopathologie als Indikator flir den
allgemeinen Gesundheitszustand eingeschlos-
sen. Darlber hinaus bietet es sich an, an der Aal-
mutter auch Biomarker wie die AChE-Aktivitat
oder einen Parameter fiir oxidativen Stress mit zu
untersuchen, da das Probenmaterial ohnehin zur
Verfligung steht. Das Monitoring von Wattschne-
cke und Aalmutter sollte sich jahrlich auf unter-
schiedliche Bereiche der Kiste konzentrieren. Da-
fur sind diese Gebiete dann mit einem dichteren
Stationsnetz zu versehen. Beispielsweise werden
fir die Wismar-Bucht Probenahmen bei Wendorf,
Eggers Wiek sowie im duBeren und inneren Salz-
haff als sinnvoll erachtet. Die Untersuchung von
mehreren Stationen in einem Gebiet erhoht die
Moglichkeit, potenzielle Belastungsquellen und
-gradienten nachzuweisen. Insgesamt wird eine
flexiblere Probenahmestrategie empfohlen. Zur
Ursachenfindung beobachteter Schadstoffeffek-
te, ist auch der Einsatz weiterer 6kotoxikologi-
scher Testverfahren in Betracht zu ziehen.

Alle Konzepte fiir ein biologisches Effektmonito-
ring in Kistengewadsser miissen auch in einem
Kontext zur derzeitigen Umsetzung der EU-Was-
serrahmenrichtlinie (WRRL) gesehen werden. Mit
der Verabschiedung der WRRL (EU; 2000/60/EC)
hat die Europaische Union einen grundlegenden
Wechsel in der Bewertung von Oberflachenge-
wassern, vom primar chemisch dominierten Mo-
nitoring hin zu einer integrierten 6kologischen
Bewertung vollzogen. Es sollen ,ungestorte Re-
ferenzzustande” erfasst und Leitbilder von Ge-
wassertypen definiert werden anhand derer das
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Biomarker/ Parameter Indikator fur Bioindikator / Matrix Monitoring
Comet-Assay Gentoxizitat Miesmuschel/Hamocyten jahrlich
AChE-Aktivitit Neurotoxizitat, Miesmuschel/Kieme jhrlich
(Metalle)
TOSC oxidativer Stress Miesmuschel jahrlich
Lysosomenstabilitat Stress- und . . N
(Neutralrot-Assay) Schadstoffeffekte Miesmuschel/Hamocyten Jahrlich

Histopathologie

allg. Gesundheitszu-
stand, weites Spektrum

an Schadstoffen

abwechselnd in
unterschiedlichen
Gebieten

Aalmutter/Leber u.a.
Organe

Imposex Zinnorganika

abwechselnd in
unterschiedlichen
Gebieten

Wattschnecke H. ulvae

Reproduktionsstérung
durch hormonaktive
Substanzen

Intersex, Atresie

abwechselnd in
unterschiedlichen
Gebieten

Aalmutter/Hoden, Ovar

weites Spektrum an
Schadstoffen, potenzi-
ell endokrine Effekte

Storungen der Larven-
entwicklung

abwechselnd in
unterschiedlichen
Gebieten

Aalmutter/Brut

Ausmal der anthropogenen Veranderung bewer-
tet wird. Bei dieser Zielsetzung ware eigentlich zu
erwarten gewesen, dass auch biologische Effek-
tuntersuchungen anhand von Biomarkern oder
Bioassays zum methodischen Spektrum der WRRL
zahlen. Das biologische Bewertungsinstrumenta-
rium der WRRL sieht aber ausschlie3lich Kompo-
nenten auf hoherer biologischer Ebene vor (u.a.
Makrozoobenthos, Fischfauna) (EU, 2003). Die
Schadstoffbelastung soll anhand einer Auswahl
sog.,prioritarer Stoffe” bewertet werden.

Das Fehlen von biologischen Effektmethoden
wird zunehmend als ein wesentlicher Mangel im
Bewertungsinstrumentarium der WRRL empfun-

den, da allein sie als Schnittstelle zwischen che-
mischer Umweltanalytik und 6kosystemaren Pa-
rametern fungieren kdnnen. (Hagger et al., 2006).
Nur das mittlerweile umfangreich entwickelte
Okotoxikologische Methodenspektrum bietet po-
tenziell die Moglichkeit Stresseffekte auf hoherer
biologischer Ebene ursachlich auf die Wirkung be-
stimmter chemischer Stoffe zurtickzufiihren und
damit konkrete regulatorische Malinahmen zu
treffen. AuBerdem stellen Veranderungen des Ge-
sundheitszustandes ausgewahlter Bioindikatoren
ein frihzeitiges Warnsystem fiir biologische Wir-
kungen von Schadstoffen dar, wahrend sich Ver-
anderungen in Lebensgemeinschaften im Allge-
meinen nur langsam manifestieren und deshalb
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nur eine retrospektive Bewertung ermdéglichen.
Ausgehend von dem Ansatz der Indiaktion von
Stress- und Schadstoffeffekten auf den unteren
Ebenen der biologischen Organisation (Zelle, Or-
gan, Individuum) eignet sich das biologische Ef-
fektmonitoring besonders fur das indikative Mo-
nitoring (Uberwachung zu Ermittlungszwecken)
i.S. der WRRL.

Im Folgenden soll anhand einiger Beispiele ge-
zeigt werden, dass biologische Effektmethoden
zukiinftig sehr wahrscheinlich eine wichtigere
Rolle bei der Zustandsbewertung von Gewassern
und der Risikoabschatzung im Rahmen von Ein-
griffen in die Umwelt spielen werden.

Als erstes sind hier die derzeitigen Bestre-
bungen fiir eine Neukonzeption des marinen
Monitorings in Deutschland (Projekt BLMP+)
zu nennen, die vor dem Hintergrund
mehrerer in den letzten Jahren in Kraft
getretener nationaler und internationaler
Abkommen bzw. Richtlinien notwendig
wurde (Brockmann etal., 2007). So sollen beim
Monitoring im Rahmen von OSPAR (JAMP)-
und HELCOM (Combine) zuktinftig verstarkt
biologische Parameter berlcksichtigt
werden. Einen okosystemaren Ansatz ver-
folgen auch die EU-WRRL, die EU-Meeres-
schutzstragie und die Natura-2000-Richtlinien.
Insofern strebt die Neukonzeption des
Meeresmonitorings eine harmonisierte Uber-
wachung und die Nutzung von Synergie-
effekten an. Als ein Ergebnis von BLMP+
wurden auch fir die Komponente ,Bio-
logische Effekte” Kennblatter erstellt, die zu-
kiinftig laufend aktualisiert werden sollen
(Brockmann et al, 2007). Nach dem
derzeitigen Stand sind dort die bereits
durch die Bundesforschungsanstalt fir
Fischerei ausschliel3lich an Stationen der
+shohen See” ermittelten biologischen
Parameter sowie das TBT-Monitoring mit
Schnecken (Imposex/ Intersex) aufgefuhrt.
Als Kandidaten fiir eine Erweiterung des
Parameterspektrums werden die,Lysosomen-
stabilitat” und der “Reproduktionserfolg bei
Fischen” genannt.

Immer mehr der von der EU verabschiedeten
Direktiven, Verordnungen und Empfeh-
lungen fiir MaBnahmen des Umweltschutzes
verfolgen einen holistischen, 06kosystem-
basierten Ansatz. Bei der Umsetzung
dieser Richtlinien wird die integrierte Um-
weltbewertung (Environmental Risk
Assessment) bzw. das Umweltmanagement
in den kommenden Jahren an Bedeutung
gewinnnen. Dabei wird der Aspekt der
,Okosystemgesundheit” (Ecosystem Health)
eine zentrale Rolle bei regulatorischen
und Managemententscheidungen spielen
(Apitz et al., 2006; Hagger et al., 2006; Handy
et al., 2003; Moore et al., 2004). Okologische
und okotoxikologische Parameter
(Biomarker/Bioassays) sind in diesem in-
tegrierten Ansatz von zentraler Bedeutung,
da sich ein Risiko fur die Umwelt mit
chemischer Analytik allein nicht erfassen
lasst. Die Bewertung einer potenziellen Beein-
trachtigungdesOkosystemserfolgtanhanddes
so0g.,Weight-of Evidence-Konzepts”.

Ein weiteres Anwendungsfeld fir biologische
Effektmethoden ist die Risikobewertung
bei direkten baulichen Eingriffen in das
marine Okosystem, wie sie beispielsweise der
Bau von Pipelines oder die Errichtung von
Offshore-Windparks darstellen. Im Fall der
Windparks ist nicht bekannt, ob die im
Meeresboden verlegten Stromkabel - durch
Erwarmung des Sediments und/oder elektro-
magnetische Felder - einen nachteiligen
Effekt auf benthische Organismen aus
Uben konnen. Der Biomarker-Ansatz bietet
hier eine gute Moglichkeit, zur Beantwortung
der Frage beizutragen. Am IfAO werden dies-
bezliglich Laborexperimente an der Mies-
muschel durchgefiihrt (Gercken et al., unver-
offentlicht).

Biologische Effektmethoden sind auch
gefordert, wenn es um die Bewertung von
Risiken geht, die beim Einbringen von po-
tenziell toxischen Materialien in das Kiisten-
meer entstehen. Ein Beispiel hierflr ist
der Bau von Buhnen fir den Kistenschutz.
Einheimische Holzer lassen sich nur als
Buhnenpfahle verwenden, wenn sie mit
bioziden Schutzmitteln behandelt wurden,
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da sie ansonsten in kurzer Zeit vom Schiffs-
bohrwurm (Teredo navalis) zerstort werden
wirden. Mithilfe der auch beim Monito-
ring gebrauchlichen Biomarker lasst sich eine
Bewertung der Wirkung von Schutz-
mittelimpragnierungen  durchfiihren. Ein
geeigneter Bioindikator ist die natrlicher-
weise im Aufwuchs von Buhnen lebende
Miesmuschel (Gercken & Sordyl, 2002c¢).

Im vorliegenden Bericht wurde bereits er-
wahnt,dasszahlloseChemikaliendestaglichen
Gebrauchs in den Klaranlagen nur teilweise
eliminiert werden und somit in Flisse und
auch die Klstengewadsser gelangen. Aufer
hormonaktiven Substanzen zahlen
beispielsweiseauchHuman-undTierpharmaka
sowie Bestandteile von Korperpflege-
mitteln dazu. Trotz geringer Konzentrationen
im Vorfluter konnen bei diesen meist bio-
logisch sehr aktiven Chemikalien chronische
Effekte auf Organismen nicht ausge-
schlossen werden. Ohne den Einsatz von
Biomarkern und Biotests wird eine Bewertung
des von diesen ,neuen Schadstoffen” aus-
gehenden 6kotoxikologischen Gefahrdungs-
potenzials nicht moglich sein.

AbschlieBend bleibt festzustellen, dass das Kon-
zept eines biologisch und 6kosystemar domi-
nierten integrierten Ansatzes der Gewasserglte-
bewertung ohne den Einsatz von biologischen
Effektparametern nicht wirkungsvoll umgesetzt
werden kann. Das umfangreiche Instrumentari-
um, das die Okotoxikologie mittlerweile zur Be-
wertung der Gesundheit von Biota bereithalt,
stellt das Bindeglied zwischen der Ebene des
chemischen Monitorings und der Untersuchun-
gen auf der Populations- und Okosystemebene
dar. Nur die Anwendung von biologischen Effekt-
methoden bietet grundsatzlich die Moglichkeit,
Ursache-Wirkungsbeziehungen zu erkennen und
daraus abgeleitet regulatorische MaBnahmen im
Sinne des Vorsorgeprinzips oder eines,Weight-of-
Evidence-Ansatzes” zu treffen.
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1.8 TABELLENANHANG - EFFEKTMONITORING IN KUSTENGEWASSERN VON
MECKLENBURG-VORPOMMERN

Wismar
Wendorf

Lysosomenstabilitat

24.11.1998 Miesmuschel Katalase-Aktivitat
AChE-Aktivitat
1998 Katalase-Aktivitat
28.10.1998 Aalmutter AChE-Aktivitat
Leberhistopathologie
15.06.1999 Wattschnecke Imposex
AChE-Aktivitat
26.10.1999 Miesmuschel Lipidperoxidation
Metallothionein Induktion
1999 Lipidperoxidation
05./24.11.1999 Aalmutter AChE-Aktivitat
Leberhistopathologie
07.06./06.07.2000 Wattschnecke Imposex
AChE-Aktivitat
02.11.2000 Miesmuschel Lipidperoxidation
Metallothionein Induktion
2000 AChE-Aktivitat
02.11.05.12.2000 Aalmutter Lipidperoxidation
Larvenschadigung
18.06./02.07.2001 Wattschnecke Imposex
AChE-Aktivitat
22.10.2001 Miesmuschel Lipidperoxidation
Metallothionein Induktion
2001
Lipidperoxidation
22.10.2001 Aalmutter
Larvenschadigung
28.07.2002 Wattschnecke Imposex
AChE-Aktivitat
10.10.2002 Miesmuschel Lipidperoxidation
Metallothionein Induktion
2002 Atresie/Intersex
03./11.06.2003
Aalmutter Lipidperoxidation
22.10.2002 Larvenschadigung
28.08.2003 Wattschnecke Imposex
AChE-Aktivitat
15.01.2004 Miesmuschel Lipidperoxidation
Metallothionein Induktion
2003
25.05./09.06.2004 Atresie/Intersex
Aalmutter
22.10./11.11.2003 Larvenschadigung
04.06.2004 Wattschnecke Imposex
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AChE-Aktivitat
1999 13.10.1999 Aalmutter Leberhistopathologie
Eggers Wiek/
ggl II Lipidperoxidation
5 nse
Walfisch AChE-AKtivitat
2000 05.12.2000 Aalmutter Lipidperoxidation
Larvenschadigung
AChE-Aktivitat
1999 02.11.1999 Miesmuschel Lipidperoxidation
Metallothionein Induktion
AChE-Aktivitat
2000 21.11.2000 Miesmuschel Lipidperoxidation
Metallothionein Induktion
AChE-Aktivitat
norddstl. 2001 29.10.2001 Miesmuschel Lipidperoxidation
3 Poel
Metallothionein Induktion
AChE-Aktivitat
2002 05.11.2002 Miesmuschel Lipidperoxidation
Metallothionein Induktion
AChE-Aktivitat
16.10.2003 Miesmuschel Lipidperoxidation
2003
Metallothionein Induktion
05.10.2004 Wattschnecke Imposex
Lysosomenstabilitat
14.10.1998 Miesmuschel Katalase-Aktivitat
AChE-Aktivitat
1998 Katalase-Aktivitat
13./16.10.1998 R
20.11.1998 Aalmutter AChE-Aktivitat
Leberhistopathologie
10.06.1999 Wattschnecke Imposex
1999 07.06./06.07.2000 Wattschnecke Imposex
2000 15.06.2001 Wattschnecke Imposex
4 Salzhaff Lipidperoxidation
21.11.2001 Aalmutter
2001 Larvenschadigung
30.05.2002 Wattschnecke Imposex
23./26.06.2003 Atresie/Intersex
Aalmutter Lipidperoxidation
2002 24.10./07.11.2002
24.10./07.11.2002
15.07./28.08.2003 Wattschnecke Imposex
07./22.06./05.07.2004 Atresie/Intersex
Aalmutter
2003 22.10./04.11.2003 Larvenschadigung
04.06.2004 Wattschnecke Imposex




Lysosomenmembranstabilitat

Katalase-Aktivitat

27.10.1998 Miesmuschel
AChE-Aktivitat

1998 TBT-Analytik

Katalase-Aktivitat

13.10./19.10.1998 Aalmutter AChE-Aktivitat

Leberhistopathologie

AChE-Aktivitat

19.10.1999 Miesmuschel Lipidperoxidation

1999
Metallothionein Induktion

22.04.1999 Aalmutter Leberhistopathologie

AChE-Aktivitat

26.10.2000 Miesmuschel Lipidperoxidation

2000
Metallothionein Induktion

5 Breitling
09.10./13.10.2000 Aalmutter Larvenschadigung

AChE-Aktivitat

16.10.2001 Miesmuschel Lipidperoxidation

2001
Metallothionein Induktion

30.07.2002 Wattschnecke Imposex

AChE-Aktivitat

26.11.2002 Miesmuschel Lipidperoxidation

2002 Metallothionein Induktion

13.06.2003 Aalmutter Atresie/Intersex

21.07.2003 Wattschnecke Imposex

AChE-Aktivitat

27.11.2003 Miesmuschel Lipidperoxidation

2003
Metallothionein Induktion

27.05.2004 Wattschnecke Imposex

AChE-Aktivitat

1998 12.11.1998 Miesmuschel
Katalase-Aktivitat

AChE-Aktivitat

1999 04.11.1999 Miesmuschel Lipidperoxidation

Metallothionein Induktion

AChE-Aktivitat

2000 20.11.2000 Miesmuschel Lipidperoxidation

Metallothionein Induktion

6 nordllgh AChE-Aktivitat
Warnemuiinde

2001 17.10.2001 Miesmuschel Lipidperoxidation

Metallothionein Induktion

AChE-Aktivitat

2002 26.11.2002 Miesmuschel Lipidperoxidation

Metallothionein Induktion

AChE-Aktivitat

2003 11.11.2003 Miesmuschel Lipidperoxidation

Metallothionein Induktion




AChE-Aktivitat

1999 23./30.11.1999 Aalmutter Leberhistopathologie
Lipidperoxidation
DarBer Ort/ 2001 30.08.2002 Wattschnecke Imposex
7 Fischland
17.06.2003 Aalmutter Atresie/Intersex
2002
22.09.2003 Wattschnecke Imposex
15.06.2004 Aalmutter Atresie/Intersex
2003
29.09.2004 Wattschnecke Imposex
AChE-Aktivitat
2001 13.11.2001 Miesmuschel Lipidperoxidation
Metallothionein Induktion
AChE-Aktivitat
nordlich 12.02.2003 Miesmuschel Lipidperoxidation
8 Zingst 2002
Metallothionein Induktion
01./17.07.2003 Aalmutter Atresie/Intersex
AChE-Aktivitat
2003 10.11.2003 Miesmuschel Lipidperoxidation
Metallothionein Induktion
Leberhistopathologie
9 Gager 2001 05.11.2001 Aalmutter Lipidperoxidation

Larvenschadigung

2001 09.08.2002 Wattschnecke Imposex

Greifswalder
10 Bodden 2002 22.09.2003 Wattschnecke Imposex
2003 21.07.2004 Wattschnecke Imposex

AChE-Aktivitat

14.11.2001 Miesmuschel Lipidperoxidation
2001
Metallothionein Induktion
20.08.2002 Wattschnecke Imposex
AChE-Aktivitat
nordlich 13.02.2003 Miesmuschel Lipidperoxidation
1 Usedom 2002
Metallothionein Induktion
06.10.2003 Wattschnecke Imposex
AChE-Aktivitat
19.01.2004 Miesmuschel Lipidperoxidation
2003

Metallothionein Induktion

Wattschnecke Imposex

B Tab.6:
Ubersicht tiber die Stationen, das Datum

der Beprobungen und die an den Proben
untersuchten Parameter S. 90-93
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1999 19 42,1 0,74
2000 33 36,4 0,48
1 Wismar/ Wendorf 2001 31 51,6 0,71
2002 19 36,8 0,37
2003 39 12,8 0,18
2004 43 11,6 0,19
3 nordostlich Poel 2004 28 3,2 0,03
1999 22 18,2 0,36
2000 48 25,0 0,42
2001 31 41,9 0,58
4 Salzhaff
2002 32 40,6 0,50
2003 39 23,1 0,36
2004 40 17,5 0,20
2002 34 50,0 0,76
5 Breitling 2003 44 52,3 0,66
2004 43 44,2 0,56
2002 33 0,0 0,0
7 DarBer Ort/ Fischland 2003 30 00 00
2004 47 0,0 0,0
2004 35 0,0 0,0
2002 39 51 0,05
10 Greifswalder Bodden 2003 30 67 0,07
2004 48 2,1 0,02
2002 24 20,8 0,33
" nordlich Usedom 2003 41 24 0,02
54 0,0 0,00

Bl Tab.7:

Auftreten von Imposex bei der
Wattschnecke H. ulvae

- Imposex Indiz und VDS-Index -
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1998 15,94 5,96
1999 18,13 1,44
2000 15,00 2,23
1 Wismar
2001 14,90 2,08
2002 12,93 3,15
2003 12,52 0,87
1998 9,52 0,14
1999 8,43 2,41
2000 8,53 1,33
3 Poel
2001 12,30 0,44
2002 13,13 0,51
2003 13,39 0,34
1998 13,19 1,71
1999 17,07 2,80
2000 12,43 0,21
5 Breitling
2001 17,13 3,25
2002 12,13 117
2003 12,93 2,88
1998 15,89 2,22
1999 10,83 2,97
2000 13,30 4,69
6 nordlich Warnemiinde
2001 13,83 0,57
2002 9,33 1,45
2003 11,64 1,54
2001 11,77 3,07
3 nordlich Zingst 2002 7,83 2,15
2003
2001
1 nordlich Usedom 2002
2003

B Tab.8:
Konditionsindices der
untersuchten Miesmuschelproben

[25-30 Individuen/Probe]
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1999 3 272,7 57,6 236,0 339,0 243,0
2000 9 263,9 65,4 1745 363,7 274,0 206,4 292,4
1 Wismar 2001 9 219,2 336 159,9 271,0 2239 199,7 239,1
2002 8 1734 80,4 76,5 3126 146,4 134,38 189,0
2003 9 183,8 32,1 137,7 2298 187,1 158,8 206,7
1999 3 226,0 36,6 184,0 251,0 243,0
2000 9 219,1 445 1453 2826 2248 217,5 2261
3 Poel 2001 9 180,6 284 1373 235,0 180,0 164,1 188,0
2002 9 1335 22,7 95,2 165,8 1339 1224 150,2
2003 9 1135 26,0 79,4 150,0 1224 89,6 1289
1999 3 248,0 495 210,0 304,0 230,0
2000 9 220,3 21,2 191,7 245,7 2211 206,4 2433
5 Breitling 2001 9 2024 403 165,7 284,7 190,5 1792 199,7
2002 9 1357 33,2 754 170,8 143,0 1172 1659
2003 32 206,4 45,7 94,1 242,0 2228 200,9 2354
1999 3 249,3 24,1 229,0 276,0 243,0
nérdlich 2000 9 246,3 77,6 176,9 4300 226,1 189,2 265,4
6 Warne- 2001 9 150,4 40,8 90,5 200,3 140,9 1254 188,6
miinde
2002 9 201,6 58,6 1235 317,6 2184 164,2 2241
2003 9 126,8 10,6 109,5 1425 126,7 1205 132,9
2001 9 203,3 20,4 174,9 246,4 198,8 193,0 204,4
nordlich
8 Zingst 2002 9 174,6 64,0 101,8 3154 1525 1335 207,9
2003 9 1392 10,2 1248 150,3 140,6 131,0 1482
2001 9 2513 36,6 192,0 3211 256,0 2278 2595
nordlich
Usedom 1278 2396 181,2 158,0 209,3
211,7 332,9 2764 240,9 2986

B Tab.9:
Metallothionein Konzentrationen

in der MitteldarmdrUse von Mytilus edulis

[Konzentrationen in pg/ Feuchtgewicht]
* Anzahl Sammelproben
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1998 28 42,0 19,3 13,8 97,0 384 29,9 53,6
1999 30 23,6 13,3 59 52,5 24,3 12,3 31,2
2000 30 19,6 12,8 3,2 50,9 16,8 8,9 26,2
1 Wismar
2001 29 10,5 6,7 3,7 28,8 8,3 6,0 13,0
2002 32 6,8 6,0 0,5 26,1 5,0 2,5 8,7
2003 33 8,4 6,5 1,9 33,6 74 46 94
1998 27 40,2 29,0 50 116,4 29,5 21,9 56,0
1999 29 18,0 9,9 5,4 473 15,3 11,6 21,6
2000 30 10,7 6,0 2,7 26,6 9,9 53 13,9
3 Poel
2001 30 6,1 3.2 06 14,3 56 43 6,9
2002 30 3,7 6,1 03 33,9 23 1,5 3,7
2003 33 9,1 11,3 1,7 67,2 6,3 44 88
1999 30 19,1 10,3 6,3 452 15,6 13,1 25,1
2000 30 12,2 6,1 2,5 29,1 11,3 8,2 15,0
5 Breitling 2001 28 78 56 2,9 323 6,8 4,9 9,5
2002 31 31 28 0,1 11,5 23 1,2 3,7
2003 32 10,4 21,0 04 119,6 55 33 8,5
1998 26 44,2 37,4 12 149,7 35,1 15,1 65,0
1999 30 25,0 15,1 6,2 64,1 20,5 153 30,4
o | nordich War- 2000 30 10,3 6,1 0,7 23,8 9,2 55 133
nemiinde 2001 30 78 46 26 20,2 6,0 47 8,8
2002 29 0,7 0,5 0,1 24 0,5 0,3 0,9
2003 33 10,2 88 2,0 36,9 76 39 13,9
2001 30 6,9 2,5 2,5 12,8 6,7 5,0 8,2
nordlich
8 Zingst 2002 30 50 34 03 13,4 44 23 7,0
2003 33 14,1 7,9 1,7 37,3 14,0 8,6 17,5
2001 30 56 44 0,5 23,2 56 2,0 7,3
nordlich
1 Usedom 2002 27 8,1 5,0 1,7 21,1 6,5 49 12,7
2003 33 9,1 53 08

B Tab.10:
Acetylcholinesterase-Aktivit im

Kiemengewebe von Mytilus edulis

[nmol/min/mg Protein]
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1999 30 13667 11131 3441 41941 8469 5130 18675
2000 30 8297 9801 3385 38077 4485 3794 5652
1 Wismar 2001 30 | 23325 16252 5091 62940 18904 11585 32097
2002 33 7206 5220 3074 20801 4823 4217 7644
2003 33 6442 6301 1918 27331 4203 2849 6205
1999 30 9897 7349 3921 34847 6953 4548 14282
2000 29 16926 15341 2595 52250 7869 4555 29615
3 Poel 2001 30 14882 9372 4188 38585 11656 7852 19088
2002 33 16805 13045 4597 50995 11762 9392 20463
2003 33 17216 8981 6121 36173 15809 9392 20392
1999 30 14043 10973 3441 41941 9012 5415 18675
2000 30 19728 22347 3074 67565 9844 4950 22353
5 Breitling 2001 30 15803 7874 6755 33310 11973 10499 18845
2002 33 18544 10577 6050 44790 16218 9833 23953
2003 33 19272 9839 4485 42308 17276 12742 23985
1999 30 16502 15234 3413 58399 9822 4763 26590
nérdlich 2000 28 13220 14069 3554 49599 5712 4026 15650
6 Warne- 2001 30 19380 10561 6135 48062 18030 10792 27123
miinde
2002 33 18326 12975 5556 57905 15894 8871 22606
2003 33 4752 4090 1721 15372 2877 2242 5712
2001 30 13921 9190 5105 41715 10316 8232 18302
nordlich
8 Zingst 2002 33 7271 5124 2172 19687 4879 3088 10281
2003 33 12160 9656 3385 31519 6713 4174 19123
2001 30 14797 14843 3554 49599 5782 4065 19987
nordlich
1 Usedom 2002 28 7690 6759 2313 28318 4767 3575 9146
33 1410 33564 2708 1833 6628

B Tab.11:
Lipidperoxidation in der

MitteldarmdrUse von Mytilus edulis

[Angaben in MDA (umol/g Feuchtgewicht)]
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MW STABW MW STABW MW STABW
Wismar Briicke 2003 25 0,45 0,11 3,11 0,84 0,98 0,41
2003 25 0,46 0,040 2,85 0,61 1,34 0,98
14 0,45 0,029 2,87 0,42 0,84 0,90
1
Wismar Klarwerk 10 0,43 0,040 2,80 0,47 1,22 1,3
2004
6 0,44 0,017 2,52 0,73 1,22 0,51
7 0,45 0,043 3,03 1,0 1,25 0,37
2003 21 0,42 0,074 2,08 0,54 1,32 0,51
4 Salzhaff 8 0,42 0,052 2,02 0,37 0,51 0,22
2004
17 0,45 0,048 2,14 0,56 0,82 0,68
5 Breitling 2003 28
2003 13
7 Darf3er Ort
2004 26
8 Zingst 2003 37

H Tab.12:

Biometrische Daten der im Frihjahr/ Sommer
untersuchten weiblichen Aalmuttern
[Konditionsindex (KI), Lebersomatischer

Index (LSI) und Gonadosomatischer Index (GSI)]

MW STABW MW STABW MW STABW
Wismar Briicke 2003 13 0,44 0,022 2,37 0,53 2,81 0,70
2003 17 0,43 0,037 2,75 0,76 3,01 0,88
3 043 0,25 2,32 0,74 3,92 0,54
1
Wismar Klarwerk 1 0,48 - 2,07 - 3,15 -
2004
7 0,41 0,030 3,12 0,70 2,19 0,74
5 0,45 0,046 2,76 1,24 2,34 0,65
2003 32 0,42 0,087 1,80 0,47 2,03 0,53
4 Salzhaff 25 0,47 0,050 2,24 0,89 2,43 0,78
2004
15
5 Breitling 2003 17
2003 8
7 DarBer Ort
2004 20
8 Zingst 2003 14

B Tab.13:

Biometrische Daten der im Frihjahr/Sommer
untersuchten mannlichen Aalmuttern

[Konditionsfaktor (KI), Lebersomatischer
Index (LSI) und Gonadosomatischer Index (GSI)]
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MW STABW MW STABW MW STABW
1998 23 0,502 038 1,68 043 - -
1999 21 0,515 0,039 1,83 0,42 - -
2000 20 0,520 0,053 1,81 0,42 15,94 2,72
1 Wismar Wendorf 2000 20 0,530 0,072 2,08 063 28,05 6,29
2001 34 0,454 0,041 17 034 9,34 238
2002 24 0,41 0,050 1,79 038 6,74 2,9
2003 18 0,46 0,059 19 0,516 21,7 8,94
1999 22 0,521 0,073 1,66 032 - -
3 Eggers Wiek/ Walfisch 2000 21 0,468 0,046 1,74 049 26,39 6,06
2003 4 042 0,035 1,58 0318 24,28 17,39
1998 25 0,469 0,45 1,60 038 - -
2001 7 0,470 0,043 1,58 033 11,72 4,87
5 Salzhaff
2002 22 0,40 0,04 1,45 0,25 7,27 3,1
2003 30 045 0,043 1,54 0377 16,17 6,98
1998 19 0,474 0,41 1,85 031 - -
6 Breitling
2000 1 0,492 0,024 2,16 034 6,69 132
8 DarBer Ort 1999 29 0,471 0,060 1,39 0,29 - -
1 Gager 2001 19 0,470 0,055 1,59 0,25 13,00 2,79
ab 4
Bio e e Daten de ero
e en Probe d ger Aa -
onNnaltio ae eperso d e ae
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1999 24 25,0 16,7 0,0 8,3
2001 18 22,3 16,7 5,6 0,0
1 Wismar Wendorf 2002 17 138 59 59 0,0
2003 30 43,4 30,0 6,7 6,7
2004 14 35,7 35,7 0,0 0,0
2001 6 333 333 0,0 0,0
2 Eggers Wiek/ Walfisch
2002 27 18,5 18,5 0,0 0,0
1999 18 27,8 22,2 0,0 5,6
2001 28 10,7 10,7 0,0 0,0
4 Salzhaff 2002 31 16,1 16,1 0,0 0,0
2003 32 43,7 21,9 15,5 6,3
2004 40 10,0 10,0 0,0 0,0
2000 17 23,5 17,6 0,0 59
5 Breitling
2003 16 43,8 31,3 12,5 0,0
2000 16 0,0 0,0 0,0 0,0
7 DarBer Ort 2003 8
2004 39
8 Zingst 2003 13

B Tab.15:

Pravalenz und Auspragung von Intersex

bei mannlichen Aalmuttern
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2001 20 70 30 20 20
: Wismar Wendorf 2002 22 50 27,3 9,1 13,6

2003 45 53,3 22,2 15,6 15,6

2004 37 64,7 37,8 18,9 8,1

2001 22 81,8 31,8 9,1 41
2 Eggers Wiek/ Walfisch

2002 21 571 23,8 23,8 9,5

2001 19 0 0 0 0

2002 21 14,3 9,5 0 4,8
4 Salzhaff

2003 21 19,1 14,3 4,8 0

2004 24 45,8 37,5 4,2 4,2
5 Breitling 2003 28 46,4 17,9 21,4 7,14

2003 13 46,2 23,1 7,7 154
7 Darf3er Ort

2004 37 43,2 13,5 13,5 16,2

Zingst 36 38,9 19,4 11 83

B Tab.16:

Pravalenz und Auspragung von
degenerativen Veranderungen (Atresie)
im Ovar weiblicher Aalmuttern

2000 38 57,9 421 132 00 26
1 Wismar Wendorf 2001 31 77,5 51,6 9,7 9,7 6,5
2002 22 50,0 9,1 18,2 18,2 45

2 Eggers Wiek/ Walfisch 2000 20 55,0 40,0 15,0 0,0 00
2001 6 83,3 83,3 00 00 00

4 Salzhaff 2002 17 29,4 23,5 59 00 00
2003 26 654 50,0 154 00 00

5 Breitling 2000 10 90,0 20,0 60,0 10,0 00
Gager 50,0 333 1,1 56 00

B Tab.17:

Pravalenz von Weibchen mit missgebildeten,
entwickelten Larven in der Brut (% total) sowie
Darstellung der Intensitat der Schadigung

(Kategorien Anteil (%) missgebildeter Larven
in einer Brut)



BIOLOGISCHES EFFEKTMONITORING IN KUSTENGEWASSERN VON M-V 103

2000 38 57,9 47,4 79 0,0 2,6
: Wismar Wendorf 2001 31 54,8 355 12,9 32 32
2002 22 22,6 13,6 0,0 4,5 4,5
2003 18 35,0 16,7 111 56 1,6
2 Eggers Wiek/ Walfisch 2000 20 50,0 35,0 15,0 0,0 0,0
2001 6 66,7 66,7 0,0 0,0 0,0
4 Salzhaff 2002 17 23,5 17,6 0,0 59 0,0
2003 26 30,8 23,1 7,7 0,0 0,0
5 Breitling 2000 10 80,0 40,0 30,0 10,0 0,0
9 Gager 2001 18 389 0,0

B Tab.18:

Pravalenz von Weibchen mit toten,
normal entwickelten Larven in der Brut
(% total) sowie Darstellung der Intensitdt

der Schadigung

(Kategorien Anteil (%) toter Larven
in einer Brut)

2000 39 0,00
1 Wismar Wendorf 2001 31 0,00
2002 24 8,33
2003 18 0,00
2 Eggers Wiek/ Walfisch 2000 21 4,17
2001 0 0,00
4 Salzhaff 2002 22 22,27
2003 30 13,33
5 Breitling
9 Gager

B Tab.19:
Pravalenz der Schadigung

Jotaler Ausfall der Brut”
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| BIOLOGISCHE EFFEKTSTUDIEN AN ORGANISMEN AUS BINNEN-
GEWASSERN UND DEM ODERASTUAR

Nachdem im vorliegenden Bericht schwerpunkt-
maBig die wesentlichen Befunde der in den
Kistengewdssern erfolgten Effektmonitoring-
Pilotstudien vorgestellt wurden, folgen auf den
nachsten Seiten kurze, zusammenfassende Dar-
stellungen der wichtigsten Ergebnisse verschiede-
ner kleinerer Biomarker-Studien, die vorwiegend
in FlieBgewdssern von Mecklenburg-Vorpom-
mern durchgefiihrt wurden. Diese Ubersicht soll

dem Leser einen Eindruck von den Anwendungs-
moglichkeiten des biologischen Effektmonito-
rings in Binnengewassern vermitteln.

Die Felduntersuchungen wurden vom Institut fir
Angewandte Okologie GmbH (IfAO) im Auftrag
verschiedener Behorden des Landes Mecklen-
burg-Vorpommern durchgefiihrt (Tab. 20).

Projekttitel Jahr der Untersuchung Auftraggeber Bericht
Schadstoff- und Schadstoffeffektmonitoring an 2000 Sordyl & Gercken, 2001
der Dreikantmuschel (D. polymorpha) aus LUNG M.-V.
Gewassern in Mecklenburg-Vorpommern. 2001 U Sordyl & Gercken, 2002
- Binnengewadsser und Oderastuar -
Untersuchung von Indikatororganis-men am 1998 StAUN. Gercken & Sordyl, 1998
Ablauf der Klaranlage Schwerin-Siid Schwerin
9 ‘ 1999/2000 Gercken, 2000a
. . . StAUN
Untersuchung von Inq!katororgaﬂnlsmen im 2001/2002 Schwerin Gercken, 2003a
Kraaker Miihlenbach.
Pilotstudie zur Bewertung des Gewasserzustan- 1999 StAU'.\! Gercken & Sordyl, 2000
des von Uecker und Randow. Ueckerminde
: 2000 Gercken & Sordyl, 2001a

V.1
MECKLENBURG-VORPOMMERN

IV.1.1 Veranlassung und Umfang der
Untersuchungen

Analog zurVerwendung der Miesmuschel im mari-
nen Bereich hat sich die Dreikantmuschel (Dreisse-
na polymorpha) als gut geeigneter Bioindikator fiir
das biologische Monitoring in Binnengewassern
erwiesen (Kraak et al., 1991; Mersch et al., 1992).
Als Filtrierer von Bakterien, einzelligen Algen und

INTEGRIERTES MONITORING AN DER DREIKANTMUSCHEL AUS GEWASSERN IN

anderen suspendierten Partikeln steht sie auf der
untersten Ebene der limnischen Konsumenten-
hierachie. lhr Nahrungserwerb und die Lebens-
weise auf dem Sediment langsam flieBender und
stehender Gewasser begunstigt die Aufnahme
von geldsten und an Partikel gebundenen Schad-
stoffen. Wegen dieser vorteilhaften Eigenschaften
wurde die Dreikantmuschel beispielsweise im
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Rahmen der Schadstoffliberwachung der Elbe un-
tersucht (Krieg & Gaumert, 1998). AuBerdem wur-
de D. polymorpha als limnischer Bioindikator fiir
das Schadstoffkonzentrationsmonitoring der Um-
weltprobenbank ausgewahlt (UBA, 1999). Im Aus-
land durchgefiihrte Feldstudien haben gezeigt,
dass die Dreikantmuschel auch fiir ein biologi-
sches Effektmonitoring gut geeignet ist (Binelli et
al., 2006; Lafontaine et al., 2000; Quinn et al., 2004).
Mit Blick auf die zunehmende Bedeutung integ-
rierter, biologisch basierter Monitoringkonzep-
te vergab das LUNG Mecklenburg-Vorpommern
einen Auftrag zur Durchfiihrung eines integrier-
ten Schadstoffkonzentrations- und -effektmoni-
torings an der Dreikantmuschel an das IfAQ. Die
Auswahl der im Weichkorper ermittelten Schad-
stoffrlickstande erfolgte in Anlehnung an das an
Miesmuscheln durchgefiihrte Schadstoffmoni-
toring (BLMP). Bei den biologischen Parametern
handelte es sich um Biomarker, die im Rahmen der
Pilotstudien in Kiistengewassern verwendet wur-

B Abb. 33:

Beprobungsstellen des Schad-
stoff- und Effektmonitorings an
der Dreikantmuschel

den. Es wurden Beprobungskampagnen in den
Jahren 2000 und 2001 durchgefiihrt, die hinsicht-
lich der Probenahmestationen und des Umfangs
der Untersuchungsparameter identisch waren.

IV.1.2 Probenahmestationen und
Untersuchungsparameter

Das Monitoring der Dreikantmuscheln erfolgte
jeweils im Oktober an vier Stationen im dstlichen
Teil des Landes. Mit einer Station im zentralen Be-
reich des Kleinen Haffs und einer weiteren bei der
Zecheriner Briicke, lagen zwei Probenahmeorte
im Gebiet des westlichen Oderastuars. Nicht weit
davon entfernt befand sich die Station ,Stolpe”
am Unterlauf der Peene. Die vierte Station im re-
lativ weit entfernten Schmalen Luzin bei Feldberg
wurde als ,Referenzstation” gewabhlt, da hier eine
vergleichsweise geringe anthropogene Belastung
vorausgesetzt wurde.

Ubersicht der Probenahmeorte

| Station A Stolpe - Peene

4 B Zecheriner Briicke - Ostseite
C Kleines Haff - Zentraler Teil
D Feldberg - Schmaler Luzin

= SRRt B T TP TN P R Y Py e
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An Weichkorpersammelproben (jeweils 120 oder

200 Individuen) wurden die Konzentrationen fol-

gender Schadstoffe chemisch analysiert:

« Polycyclische aromatische Kohlenwasser-
stoffe (PAK)

« Polychlorierte Biphenyle (PCB:Nr. 28, 52,
90+101,110,118,153,138+163+164, 180, 194)

« Organochlorpestizide (OCP: mit den Ver-
bindungen: a-, B-, y-, 6~-HCH, HCB), DDT und
Metabolite (o,p"-DDT, p,p-DDT, p,p’-DDE,
p.p"-DDD)

«  Spurenmetalle Arsen, Blei, Cadmium, Chrom,
Kupfer, Nickel, Quecksilber und Zink

AuBerdem wurden folgende Biomarker unter-
sucht:

AChE-Aktivitat im Weichkorper

« Lipidperoxidation im Weichkorper
Lysosomenstabilitat der Mitteldarmdruse
Histologie von Mitteldarmdriise und Gonade

IV.1.3 Ergebnisse und Bewertung

Die Ergebnisse der biologischen Effektuntersu-
chungen sind in schematisierter Form in Tab. 21
dargestellt. Eine rotliche Farbung der Zellen re-
prasentiert eine ,nachteilige” Biomarker-Reaktion
im Vergleich mit den anderen Probenahmestatio-
nen. Die griine Farbung reprasentiert einen posi-
tiven Befund oder besagt, dass keine erheblichen
Unterschiede zwischen den Stationen auftraten.

Anhand dieser Darstellung ist ersichtlich, dass
die Dreikantmuscheln an der Station im Schma-
len Luzin bei Feldberg insgesamt betrachtet am
wenigsten ,auffallig” waren. An den anderen Sta-
tionen ergaben die Biomarker ein differenzier-
tes Reaktionsmuster. So wurde bei den Tieren
vom Unterlauf der Peene bei Stolpe bei beiden
Kampagnen eine geringere Stabilitat der Lyso-
somenmembran ermittelt. Die AChE-Aktivitat

war hingegen insbesondere im Kleinen Haff und
im Jahr 2001 auch bei der Zecheriner Briicke
erniedrigt. Hinsichtlich des histologischen Zu-
standes der Mitteldarmdriise traten keine deut-
lichen Unterschiede zwischen den Proben auf.
Dagegen wurden an der Gonade, mit Ausnahme
der Muscheln aus dem Schmalen Luzin, an allen
anderen Stationen mehr oder weniger auffal-
lige degenerative Veranderungen beobachtet.
Die parallel zum Effektmonitoring durchge-
fuhrte Schadstoffanalytik ergab in Bezug auf
die Gesamtheit aller untersuchten Schwer-
metalle ein relativ einheitliches Belastungs-
niveau an allen Probenahmestationen. Uber-
aschenderweise wurden in Dreikantmuscheln
aus dem Schmalen Luzin u.a. hohe Kupfer-
und Cadmiumgehalte gemessen. Bei den PAKs
fielen Muscheln aus dem Schmalen Luzin eben-
falls durch hohe Konzentrationen von PAK-Einzel-
verbindungen auf. Gleiches galt auch fir DDT und
einzelne seiner Metabolite.

Das Schadstoffmonitoring mit Dreissena poly-
morpha hat somit als ein wesentliches Resultat
gezeigt, dass die urspriinglich als ,Referenz” aus-
gewahlte Station im Schmalen Luzin bei Feldberg
eine stdarkere Schadstoffbelastung als angenom-
men aufwies.

Insgesamt gesehen hat sich die Dreikantmuschel
als Bioindikator fur ein integriertes Schadstoff-
und Effektmonitoring bewahrt. In Bezug auf die
Schadstoffbelastung und die Biomarkerreakti-
onen wurde ein regional differenziertes Muster
ermittelt. Bei einem zukilinftigen Monitoring mit
Dreissena polymorpha sollte das Spektrum der
untersuchten Biomarker erweitert werden. Ein
Okotoxikologisch relevanter Parameter ist das
Vorkommen von gentoxischen Schaden. Wie Ar-
beiten des IfAO gezeigt haben, steht mit dem Co-
met-Assay eine Methode zur Verfligung, mit der
Schaden an der DNA leicht erfasst werden kon-
nen (Wirzinger et al., 2007; Zorn, 2002).



BIOLOGISCHE EFFEKTSTUDIEN BINNENGEWASSER UND ODERASTUAR 109

positiver Biomarkerbefund bzw. kein
Unterschied zwischen den Stationen

,moderate” Beeintrdchtigung

deutlich negativer Biomarkerbefund

Kleines Haff (zentral)

Parameter Matrix

Zecheriner Briicke

Schmaler Luzin

Stolpe (Peene) (Feldberg)

2000 2001

2000 2001 2000 2001 2000 2001

Lysosomenstabilitat | Mitteldarmdruse

Lipidperoxidation Weichkérper

AChE-Aktivitat Weichkoérper

Mitteldarmdriise

(Histologie) Mitteldarmdruse

Gonade

(Histologie) Gonade

IV.2 UNTERSUCHUNG VON BIOINDIKATOREN AM ABLAUF DER KLARANLAGE
SCHWERIN-SUD UND IM KRAAKER MUHLENBACH

IV.2.1 Veranlassung und Umfang der
Untersuchungen

Die meisten der in der industriellen Produktion
und im taglichen Leben genutzten Chemikalien
gelangen friiher oder spater in das Abwasser und
damit auch in die Klaranlagen. Dass sie dort nicht
vollstandig abgebaut werden, sondern oftmals re-
lativ,,unbeschadet” in den Vorfluter gelangen, ha-
ben Untersuchungen zur Herkunft der zahlreich
in Oberflaichengewdssern nachgewiesenen hor-
monell aktiven Substanzen gezeigt. In den letz-
ten Jahren gerieten besonders die vorwiegend in
FlieBgewdssern gemessenen unerwartet hohen
Konzentrationen von Human- und Veterinararz-
neimitteln sowie von Pflanzenschutzmitteln in
den Blickpunkt des Interesses (Bachor et al., 2008).

Vor diesem Hintergrund wurde das IfAO durch
das StAUN Schwerin mit der Durchfiihrung von
biologischen Effektuntersuchungen an Orga-
nismen aus dem Ableitergraben der Klaranlage
Schwerin-Sid beauftragt. Als Referenz wurde

jeweils eine Station in der Sude (Vorfluter) und
dem als weitgehend unbelastet geltenden Kraa-
ker Mihlenbach gewabhlt. Als Resultat einer ersten
Begutachtung der Probenahmeorte wurden der
Dreistachlige Stichling (Gasterosteus aculeatus)
und ein Flohkrebs (Gammarus pulex) als Bioindi-
katoren gewahlt.

In einer weiteren vom StAUN Schwerin beauftrag-
ten Studie wurden Biomarker-Untersuchungen
an Stichlingen und Flohkrebsen aus dem im Land-
kreis Ludwigslust gelegenen Kraaker Miihlenbach
durchgeflihrt. Dieses kleine FlieBgewadsser besitzt
in groBen Abschnitten noch eine gute Wasserqua-
litdt und eine grof3e Struktur- und Artenvielfalt.
Derart naturnahe Gewasser sind auch in Meck-
lenburg-Vorpommern relativ selten anzutreffen,
weshalb sie eines besonderen Schutzes bedurfen.
Die Gewasserqualitat des Kraaker Muhlenbaches
ist jedoch nicht in seinem gesamten Verlauf zu-
friedenstellend. Im strukturarmen, begradigten
Oberlauf ist die Gewasserglite schlechter und die
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Belastung mit Nahrstoffen gréBer als im naturnah
gepragten Mittel- und Unterlauf. AuBerdem be-
finden sich in diesem ohnehin abflussarmeren Be-
reich mehrere punktuelle Einleiter, zu denen auch
die kommunale Klaranlage bei Rastow als gréter
Einleiter von geklartem Abwasser zahlt.

Die wesentlichen Ergebnisse der Untersuchungen
am Ablauf der Klaranlage Schwerin-Stid und am
Kraaker Mihlenbach werden im Folgenden ge-
meinsam vorgestellt.

IV.2.2 Probenahmestationen und
Untersuchungsparameter

Bei den Untersuchungen von Bioindikatoren am
Ablauf der Klaranlage Schwerin-Siid befanden
sich zwei der Probenahmestationen im Ableiter-
graben der Klarwerksabwasser. Die Station ,Neu
Sulstorf” war am ndchsten beim Klarwerk gele-
gen, wahrend die Station ,Verteilerbauwerk” das
dort bereits starker verdiinnte Abwasser auf zwei
Graben verteilt, die nah beieinander in die Sude
munden. Nicht weit unterhalb befand sich die Sta-
tion ,Sude’, die den Vorfluter reprdsentierte. Sie
wurde im Rahmen der zweiten Studie (1999/2000)
erstmalig beprobt. In keiner direkten Verbindung
zum Ableitergraben stand die Station ,Kraaker
Mihlenbach”. Dort wurden die Bioindikatoren
bei der Ortschaft Moraas entnommen (Abb. 34).
Wahrend der ersten Untersuchung (1998) wurden
die Stichlinge im August/ September beprobt. Bei
der zweiten Studie erfolgte die Untersuchung von
Stichlingen im September (1999) und Marz (2000).
Flohkrebse wurden nurim September gesammelt.

Fir die Effektuntersuchungen an Stichlingen und
Flohkrebsen aus dem Kraaker Miihlenbach wur-
den vier Probenahmestationen gewabhlt. Im Ober-
lauf wurden jeweils Beprobungen oberhalb und
unterhalb der Klaranlage Rastow durchgefihrt.
Die anderen Stationen lagen bei Kraak im Mittel-
lauf und bei Moraas im Unterlauf des Baches (Abb.
35). Die Beprobung der Flohkrebse wurde im Juli
(2001) durchgefiihrt, wahrend die Stichlinge im
September (2001) und im Frihjahr (2002) gefan-
gen wurden.

Biomarker, die bei den Effektuntersuchungen am
Klarwerksablauf untersucht wurden:

(sofern keine Jahreszahl angegeben ist, wurde der Pa-
rameter in beiden Jahren untersucht)

«  Flohkrebs: AChE-Aktivitat im Totalhomo-
genat (1999/2000)
«  Stichling: AChE-Aktivitat und Lipidper-

oxidation (1999/2000), Vitello-
genin im Plasma, Histologie
Leber und Milz (1998),
Histologie Ovar und Hoden
(1999/2000)
(Befunde zu Blutbild und Organindizes wurden in
dieser Kurzdarstellung nicht beriicksichtigt)

Biomarker, die bei den Effektuntersuchungen am
Kraaker Mihlenbach untersucht wurden:

Flohkrebs: AChE-Aktivitat im Totalhomo-
genat
Stichling: Gentoxizitat, AChE-Aktivitat;

Lipidperoxidation, Histologie
Leber und Milz, Histologie
Ovar und Hoden

IV.2.3 Ergebnisse und Bewertung

Die Ergebnisse beider Effektstudien am Ablauf
der Klaranlage Schwerin-Siid und der Untersu-
chung am Kraaker Muhlenbach sind in schema-
tisierter Form gemeinsam in Tab. 22 dargestellt.
Hierzu ist anzumerken, dass die Farbgebung der
Zellen immer nur relative Unterschiede zwischen
den Biomarker-Befunden an miteinander vergli-
chenen Stationen reprasentiert.

Befunde Ableitergraben Kldrwerk Schwerin-Stid

Anhand der Farbgebung in Tabelle 21 ist sofort zu
erkennen, dass die Stichlinge an der am starksten
mit Klaranlagenabwasser belasteten Station Neu
Sulstorf hinsichtlich aller aufgefiihrten Endpunkte
nachteilige Befunde aufwiesen. So war der durch
Lipidperoxidation, Leberhistologie und Makro-
phagen-Aggregaten der Milz reprasentierte allge-
meine Gesund-heitsstatus dieser Tiere deutlich
beeintrachtigt. Ein ahnlich schlechter Zustand
wurde auch noch bei der einige Kilometer Fliel3-
strecke entfernten Station Verteilerbauwerk ge-
funden, wenngleich das Ausmal3 an Lipidperoxi-
dation hier signifikant geringer und die Aktivitat
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der AChE etwas hoher war. Im Gegensatz zu den
Tieren im Ableitergraben lebenden Tieren wiesen
die Stichlinge im Vorfluter (Sude) und dem Kraa-
ker Mihlenbach einen deutlich besseren Gesund-
heitszustand auf.

An der Station Neu Silstorf erwies sich auch die
Reproduktion der Stichlinge als am starksten be-
eintrachtig. Bei 2 von 16 mannlichen Tieren traten
weibliche Eizellen im Hodengewebe auf (Inter-
sex). AuBBerdem lief3 sich bei mehreren Mannchen
das Dotter-Vorlauferprotein ,Vitellogenin” im Blut
elektrophoretisch nachweisen. Beide Befunde
sind ein Indiz fur die Prasenz von hormonell akti-
ven Stoffen im Ableitergraben. Interessanterweise
wurde auch bei einem Mannchen aus dem Kraa-
ker Mihlenbach Intersex und bei mehreren Indi-
viduen auch Vitellogenin ermittelt. Bei den weib-
lichen Stichlingen von der Station Neu Silstorf
wurden relativ haufig atretische Eizellen im Ovar
gefunden. Dies traf in geringerem Umfang auch
fur die Weibchen vom Verteilerbauwerk zu. Die
Stichlinge aus der Sude waren in Bezug auf die
Gonadenentwicklung und Vitellogenin im Blut
Lunauffallig”.

B Abb. 34:

Lage der Probenahmestationen
am Ableitergraben der
Kldranlage Schwerin-Std

(NS, VB), dem Kraaker Mihlen-
bach (KM) und der Sude (9).

Insgesamt betrachtet wurde anhand der Biomar-
ker-Befunde eine erhebliche Beeintrdachtigung
des Gesundheitszustandes der im Ableitergra-
ben lebenden Stichlinge nachgewiesen. Es ist of-
fenkundig, dass dies auf die Belastung mit dem
Abwasser der Klaranlage Schwerin-Std zurlick-
zufiihren ist. Die Befunde der an Sammelproben
von Gammarus pulex ermittelten AChE-Aktivitat
weisen auf eine Belastung des Abwassers mit neu-
rotoxisch wirkenden Substanzen hin.

Befunde Kraaker Miihlenbach

Die Untersuchung von Stichlingen und Flohkreb-
sen aus dem Kraaker Miihlenbach ergab ein diffe-
renzierteres Bild Uiber das Auftreten von Stressef-
fekten an den Probenahmestationen. Insgesamt
gesehen war der Gesundheitszustand der Stich-
linge an allen Stationen nicht wesentlich beein-
trachtigt. Effekte akuter (Abwasser)einfliisse tra-
ten nicht auf. Dies wurde durch den weitgehend
histologisch unauffalligen Zustand der Leber do-
kumentiert. Im deutlich degradierten Oberlauf
oberhalb Rastow wiesen die Stichlinge vermehrt
nekrotische Herde in der Leber und Makropha-
gen-Aggregate in der Milz auf. Die Lipidperoxida-
tionsrate war ebenfalls leicht erhoht.

y ,‘7“;{;‘“\\ ‘,-\- p
. . olthigen 4
At SVl o
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.| Ubersichtskarte der Probenahmeorte
\ Station: S Sude
KM Kraaker Mihlbach

VB Verteilerbauwerk
NS Neu Silsdorf

T
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\ Lehmkuhlen,
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Ubersichtskarte mit der Lage der Probestationen 'orson| gz
Station: OR: oberhalb Rastow ]

UR: unterhalb Rastow
K :Kraak
M : Moraas

ey Alt Zéchua
S,/

Unterhalb des Klarwerks zeigten die Stichlinge
keine auffallend nachteiligen Biomarker-Reaktio-
nen.Vielmehr wurden einige Kilometer unterhalb,
bei Kraak, haufiger nekrotische Leberveranderun-
gen und Makrophagen-Aggregate sowie Degene-
rationen von Eizellen (Atresie) beobachtet. Atreti-
sche Oocyten traten seltener auch bei Tieren im
Unterlauf bei Moraas auf. Die Hoden der Mann-
chen wiesen an allen Stationen ein vergleichbares
histologisches Bild auf. Interessanterweise wurde
aber bei einem Tier von der Station Moraas Inter-
sex gefunden. Nach der Beprobung im Jahr 1999
(s.0.) war dies bereits der zweite Nachweis an die-
ser Station.

Erstmalig wurde der Comet-Assay an roten Blut-
zellen des Stichlings durchgefihrt. Er lieferte kei-
nen Hinweis flr das Vorkommen von erhohten
Konzentrationen gentoxisch wirkender Substan-
zen an einer der vier Stationen.

B Abb. 34:

Lage der Probenahme-
stationen am Ableiter-

graben der Klaranlage

Schwerin-Sud

(NS, VB), dem Kraaker
MUhlenbach (KM) und
der Sude (S).

Die Untersuchung der AChE-Aktivitat beim Floh-
krebs G. pulex ergab eine signifikant erniedrigte
Enzymaktivitat unterhalb von Rastow und bei
Kraak. Dieses Ergebnis war das einzige deutliche
Indiz fir einen negativen Effekt der Klaranlage
Rastow auf einen der beiden Bioindikatoren.
Zusammengefasst betrachtet spiegeln die Be-
funde der Biomarker-Studie die heutige Situation
kleiner FlieBgewasser gut wieder. So hat sich die
Wasserqualitdt infolge des intensiven Ausbaus
von Kldaranlagen vielerorts spiirbar gebessert und
akute Abwassereinfliisse gehoren weitgehend
der Vergangenheit an. Dementsprechend hat
sich die Ublicherweise mit dem Saprobiensystem
beschriebene Gewadsserglite auch verbessert.
Anhand von Biomarkern lasst sich aber dennoch
aufzeigen dass Organismen - auch bei einem
vermeintlich guten Gewasserzustand - z.B. auf
chronisch wirkende Stressfaktoren differenziert
reagieren.
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»moderate“ Beeintrachtigung

deutlich negativer Biomarkerbefund

‘Kraaker Miihlenbach (2001/2002)

Stichling/ DNA-Briiche
Blut (Comet-Assay)

Moraas |

n.d.

Stichling/

H Tab. 22:

Schematisierte Darstellung der Befunde
von Effektuntersuchungen an Orgnismen
aus dem Ableitergraben der Kldranlage
Schwerin, der Sude und dem
Kraaker-Muhlenbach

Miskal AChE-Aktivitat
Flohkrebs/ a
Totalextrakt AChE-Aktivitat
Stichling/ Vitellogenin
Blutserum (Mannchen)
,?,mg;g/ Lipidperoxidation
Parenchym/
Stichling/ Vakuolisierung
Leber (Histol.) | nekrotische
Degeneration
“Stichling/ Makrophagen-
Milz (Histol.) Aggregate
Stichling/
Hoden Intersex
Stichling/ s
i Atresie
V.3 UNTERSUCHUNG VON BIOINDIKATOREN AUS UECKER UND RANDOW

IV.3.1 Veranlassung und Umfang der
Untersuchungen

Die Uecker und die Randow sind im &stlichen Lan-
desteil von Mecklenburg-Vorpommern gelegene
FlieBgewasser. Die Randow ist ein Nebenfluss der
Uecker und miindet nordlich von Eggesin in die-
se. Im Unterlauf der Uecker ist das 1995 moder-
nisierte groBere Klarwerk bei Hoppenwalde eine
Punktquelle der anthropogenen Gewasserbelas-
tung. Im Einzugsgebiet der Randow befinden sich
militarische Liegenschaften, die potenziell zur Ge-
wasserbelastung beitragen kénnen.

Vor dem Hintergrund der wachsenden Bedeu-
tung biologischer Effektparameter im Rahmen ei-

ner integrierten Gewasseranalyse beauftragte das
StAUN Ueckermiinde das IfAQ in den Jahren 1999
und 2000 mit der Durchfiihrung zweier biologi-
scher Effektstudien an Bioindikatoren aus Uecker
und Randow.

Der Untersuchungsumfang war relativ klein ge-
halten und umfasste lediglich die Beprobung von
zwei Stationen an der Uecker und einer Station
an der Randow, die als,,Referenz” fungieren sollte.
Als Resultat einer ersten Inspektion der Gewasser
wurden der Barsch (Perca fluviatilis) und ein Floh-
krebs (Gammarus roeselii) als Bioindikatoren aus-
gewahlt.



W BIOLOGISCHE EFFEKTSTUDIEN BINNENGEWASSER UND ODERASTUAR

IV.3.2 Probenahmestationen und Folgende Biomarker wurden untersucht:
Untersuchungsparameter (sofern keine Jahreszahl angegeben ist, wurde der

In der Uecker wurden die Probenahmen oberhalb ~ Parameter in beiden Jahren untersucht)

und unterhalb der Abwassereinleitung der Klaran-

lage Hoppenwalde durchgefiihrt. Das Sammeln ~ * Flohkrebs: AChE-Aktivitat im Totalhomo-

der ortsgebundenen Flohkrebse erfolgte relativ genat

nah oberhalb und unterhalb der Einleitungsstelle,. *  Barsch: Blutbild (1999), AChE-Aktivitat
Die weniger stationaren Barsche wurden in gro- (2000), Lipidperoxidation,
Berer Entfernung beprobt. Vergleichsproben aus Histologie Leber und Milz

der Randow wurden auf dem Gelande der Schill- (1999), Histologie Ovar (1999),
Kaserne bei Torgelow entnommen (Abb. 36). Die Histologie Hoden

Beprobung der Flohkrebse wurde Anfang Okto-
ber (1999) und Ende August (2000) durchgefiihrt,
wahrend die Barsche beide Male im November
gefangen wurden.

Bl Abb. 36:

Lage der Probenah-
mestationen an
Uecker und Randow.
In der Uecker wurden
Flohkrebse in der
Nahe der
Abwassrreinleitung
des Klarwerks
Hoppenwalde
beprobt (OK1,UK2).
Die Barsche wurden
in grolBerer Ent-
fernung vom Einleiter
gefangen (OK2, UK1).

Ubersicht der Probenahmeorte

Station UK1 unterhalb Klirwerk
UK2 unterhalb Kldrwerk
OK1 oberhalb Kldarwerk
OK2 oberhalb Klarwerk
R Randow

SR W W e
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,moderate” Beeintriachtigung

deutlich negativer Biomarkerbefund

Uecker Randow

IV.3.3 Ergebnisse und Bewertung

Die Ergebnisse beider Studien sind in Tab. 23 in
schematisierter Form dargestellt. Sie zeigt, dass
Barsche in beiden Jahren in starkerem Ausmal3
oxidativem Stress (Lipidperoxidation) ausgesetzt
waren, als Tiere aus der Randow. Der Status des
weillen Blutbildes (Leukozyten) war bei Barschen
aus der Uecker deutlich aktiviert und die Leber
dieser Tiere wies haufiger nekrotische Degenera-
tionen auf. Bei den Barschen der Randow-Station
fielen hingegen die haufigen Makrophagen-Ag-
gregate in Leber und Milz auf. Sie wurden eben-
falls bei Tieren unterhalb des Klarwerks vermehrt
in der Milz beobachtet. Makrophagen-Aggregate
sind ein Indikator fiir die Aktivierung des unspe-
zifischen Abwehrsystems. Bei der Untersuchung
der Ovarien weiblicher Barsche wurden an allen
Stationen keine auffilligen Veranderungen be-
merkt. Bei den Mannchen wies 1999 jeweils ein

|
bild | aktives weiles Blutbild

Bioindikator/ Parameter
Matrx oberhalb Klarwerk
Barsch/ = o
Muskel/Leber Lipidperoxidation
Erythrocyten
Barsch/ iy
Bblutausstrich
Leukozyten shr aktives es BlL
nekrotische [ s
Barsch/ Degeneration ‘ S
L i i i
Aggregate
Barsch/ Makrophagen-
Milz (Histologie) Aggregate
Barsch/ ; Intersex (1999)
Milz (Histologie)
Barsch/
Hoden Intersex (2000)
Barscty Atresie
Ovar
Flohkrebs/ =
Totalhomogenat HONE AT

Unterhalb Klarwerk Torgelow (Schillkaserne)

1 Ind. Intersex

1 Ind. Intersex

B Tab.23:

Schematisierte Darstellung der
Befunde von Effektuntersuchungen
an Flohkrebs und Barsch aus Uecker
und Randow

Individuum aus der Randow und von der Station
unterhalb des Klarwerks eine leichte Auspragung
von Intersex auf. Ein Jahr spater wurde kein Barsch
mit Intersex gefunden.

Beziiglich der AChE-Aktivitat beim Flohkrebs G.
roeselii haben die Messungen in beiden Jahren
eine deutlich niedrigere Aktivitat bei Tieren an
beiden Stationen der Uecker im Vergleich zu den
Artgenossen in der Randow ergeben.

Eine Gesamtbewertung der am Barsch ermittel-
ten Befunde fuhrt zu der Schlussfolgerung, dass
die Tiere aus der Uecker an beiden Probenah-
mestationen mehr Beeintrachtigungen ihres all-
gemeinen Gesundheitsstatus aufwiesen als ihre
Artgenossen aus der Randow. Dies wurde durch
die histologischen Leberveranderungen und den
Nachweis von oxidativem Stress belegt. Vermut-
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lich sind die Tiere in der Uecker einer chronischen
Belastungssituation ausgesetzt. Deutliche Anzei-
chen fir Effekte von Stressfaktoren auf die Gona-
denentwicklung der Barsche wurden in beiden
Gewassern nicht gefunden. Der Nachweis von
Intersex bei jeweils einem mannlichen Barsch aus
Ueckerund Randow, sollte aber Anlass sein, die po-
tenziellen Wirkungen von hormonaktiven Stoffen
in beiden Gewassern intensiver zu untersuchen.
Die AChE-Befunde beim Flohkrebs sind ein Indiz
fur die Anwesenheit von neurotoxisch wirkenden
Substanzen in der Uecker. Als Ursache hierfiir kon-
nen diffuse Eintrage aus der Landwirtschaft und/
oder punktuelle Quellen wie die Klarwerke bei
Torgelow und Hoppenwalde vermutet werden.

Zusammenfassend bleibt festzustellen, dass die
in Binnengewassern von Mecklenburg-Vorpom-
mern durchgefiihrten Biomarker-Studien in der
Lage waren, zwischen unterschiedlich anthropo-
gen belasteten Gewassern zu unterscheiden. An

Stationen mit starker Umweltbelastung, wie z.B.
durch Klaranlagenabwasser, wurde eine deutli-
che Beeintrachtigung des Gesundheitszustandes
von Indikatororganismen festgestellt. Auch in
FlieBgewdssern wie dem Kraaker-Miihlenbach,
dessen Qualitat anhand ,traditioneller” chemisch/
biologischer Parameter als ,naturnah und gut”
eingestuft wird, lieferte der Biomarker-Ansatz ein
differenziertes Bild der Gewdsserglite, wie die Be-
funde zum Gesundheitstatus von Stichling und
Flohkrebs zeigten.

Biologische Effektstudien in Binnengewdssern be-
sitzen im Allgemeinen den Vorteil, dass die Punkt-
quellen einer Schadstoffbelastung bekannt sind,
so dass potenzielle biologische Effekte gezielt im
Umfeld von z.B. Kldaranlagen erfasst werden kon-
nen. Mit Dreikantmuschel, Flohkrebs, Stichling
und Barsch stehen weit verbreitet vorkommen-
de Bioindikatoren fir biologische Effektuntersu-
chungen zur Verfligung.
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