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1. Einleitung 

Der zunehmende Nachweis von estrogen wirksamen Substanzen in der Umwelt und 

insbesondere im aquatischen Bereich führte zu einer intensivierten öffentlichen Wahr-

nehmung (siehe Abb. 1) Vor diesem Hintergrund besteht ein großes Interesse an belast-

baren Wirktests und einer Beurteilung der Qualität der Rohwässer der Trinkwasser-

versorgung.  

 

 

Abb. 1: Veröffentlichungen zu endokrin wirksamen Su bstanzen  
 

Der potenzielle Einfluss von Umweltchemikalien auf die Gesundheit und insbesondere auf 

das Hormonsystem von Mensch und Tier ist wissenschaftlich belegt. Endokrin aktive 

Substanzen führen bei Wildtieren zu Entwicklungsstörungen, Geschlechterverschiebungen 

und Reproduktionsstörungen (Schultis, 2005). Auch beim Menschen werden ein Rückgang 

der Spermienzahl sowie ein Anstieg von Brust- und Hodenkrebs der Wirkung von endokrin 

aktiven Substanzen zugesprochen (Beresford et al., 2000; Schultis, 2005). 

Die Belastung von Gewässern mit Schadstoffen wird derzeit vorwiegend anhand chemisch-

analytischer Parameter beurteilt. Die chemisch-analytische Überwachung erfolgt dabei vor 

dem Hintergrund, mögliche Gesundheitsgefährdungen frühzeitig zu erfassen, wobei die 
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Aussagesicherheit durch die Auswahl der analysierten Substanzen begrenzt wird. Der 

derzeitige Kenntnisstand über das Vorkommen, die Persistenz und den Verbleib endokrin 

wirksamer Verbindungen in der aquatischen Umwelt ist lückenhaft. 

Ein deutlich erweitertes Substanzspektrum kann durch biologische Wirktests erfasst werden, 

die allerdings in der Regel geringere Empfindlichkeiten aufweisen als die chemische 

Analytik. Der Vorteil biologischer Wirktests liegt darin, dass direkt die Substanzen 

nachgewiesen werden, die zu gesundheitsschädlichen Wirkungen führen können. Dabei 

werden auch Substanzen erfasst, die nicht in chemischen Monitoring-Programmen zum 

Gewässerschutz enthalten sind bzw. für die noch kein analytisches Nachweisverfahren 

kalibriert ist.  

Vor diesem Hintergrund sollte ein endokriner Wirktest (YES-Assay) am Technologiezentrum 

Wasser etabliert und validiert werden. Beim YES (Yeast-Estrogen-Screen)-Assay handelt es 

sich um ein relativ einfach durchzuführendes in vitro Testverfahren. Die im Bericht 

dokumentierten Untersuchungen hatten u.a. ein besseres Verständnis der Verbreitung von 

endokrin wirksamen Verbindungen in der aquatischen Umwelt und ihres Abbauverhaltens 

zum Ziel.  

Das Vorkommen biologisch wirksamer Substanzgemische in Oberflächenwasser mit 

unterschiedlicher Belastung durch Abwassereinleitung, in der Uferfiltration und im 

Grundwasser sollte bestimmt werden. Dabei wurden Probenahmen oberstromig und 

unterstromig von Kläranlagen sowie vor und nach der Uferfiltration durchgeführt. Die 

Monitoring-Daten dienen zur Bestandsaufnahme der Verbreitung estrogen wirksamer 

Substanzen. Zusätzlich wurden die Abbauprozesse in Abhängigkeit der Randbedingungen 

untersucht. Die Abbaueffizienz endokriner Substanzen mit unterschiedlichen 

Elektronenakzeptoren wie Sauerstoff, Nitrat, Eisen(III) und Sulfat wurde beurteilt. 

Vergleichend wurden die chemische Analytik und Messungen mit dem 

Leuchtbakterienhemmtest durchgeführt. Verfahren zur Aufkonzentration der Proben wurden 

geprüft. Folgende Arbeitspakete (AP) wurden bearbeitet: 

 

(1) Fortlaufende Aktualisierung des Wissensstandes aus der Literatur 

(2) Etablierung des YES-Assays zum Nachweis von estrogen wirksamen Substanzen 

(3) Analyse von Umweltproben, in denen erhöhte Werte zu erwarten sind  

(4) Evaluierung von Methoden zur Anreicherung von Wasserproben  

(5) Analyse von Wasserproben aus Oberflächengewässern, der Uferfiltration sowie von 

Grundwasser 

(6) Biologischer Abbau von endokrinen Substanzen unter definierten Bedingungen 
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(7) Ermittlung der Elimination in Proben aus Oberflächengewässern, Kläranlagen und 

der Uferfiltration  

(8) Gefährdungsanalyse und Risikoabschätzung 

(9) Zusammenfassung und Bewertung der Ergebnisse 

Ziel des Vorhabens war die Entwicklung eines praktikablen biologischen Nachweis-

verfahrens, das die chemische Analytik ergänzen kann. Es sollte aus Sicht des Ressourcen-

schutzes für die Wasserversorgung beurteilt werden, unter welchen Randbedingungen ein 

biologischer Abbau der endokrinen Substanzen zu erwarten ist, und wann Kontaminationen 

des Rohwassers auftreten können. Die Ergebnisse wurden vergleichend zusammengefasst 

und den Gremien des DVGW regelmäßig vorgestellt. 

 

2. Stand des Wissens 

2.1. Endokrin wirksame Substanzen 

In den vergangenen Jahren ist die Beeinflussung bzw. Störung des hormonellen Systems bei 

Mensch und Tier durch Umweltchemikalien in den Blickpunkt der Wissenschaft und auch der 

Öffentlichkeit gerückt. Als Ursache wurden chemische Substanzen erkannt, die sowohl 

natürlichen als auch synthetischen Ursprungs sind. Diese Stoffe bezeichnet man als 

endokrine Disruptoren oder endokrin wirksame Substanzen. Per Definition der Europäischen 

Union ist ein endokriner Disruptor eine exogene Substanz oder eine Substanzmischung, die 

als Folge von Veränderungen der endokrinen Funktionen schädliche gesundheitliche 

Wirkungen in einem intakten Organismus, seiner Nachkommenschaft oder im Tierbestand 

auslösen (Europäische Kommission, 2011).  

Es handelt sich also um Stoffe, die mit der Produktion, der Freisetzung, dem Transport und 

Abbau, der Bindung an Rezeptoren und der Wirkung oder Eliminierung von natürlichen 

Hormonen interferieren, die im Körper für die Aufrechterhaltung der Homöostase und 

Regulation von Entwicklungsprozessen verantwortlich sind (Kavlock et al., 1996). Dies 

umfasst nicht nur Verbindungen, die wie körpereigene Hormone wirken können 

(agonistisch), sondern auch Verbindungen, die die Wirkung der körpereigenen Hormone 

abschwächen (antagonisieren) können (Mueller et al., 2003). Etwas drastischer formuliert 

sind endokrine Disruptoren exogene Substanzen oder Gemische, welche die Funktion des 

endokrinen Systems verändern, und damit nachteilige gesundheitliche Effekte in einem 

gesunden Organismus oder dessen Nachkommen hervorrufen (Schlumpf, 2002). Außerdem 

kann in der Gruppe der endokrinen Disruptoren zwischen estrogener und androgener 

Wirkung unterschieden werden. Estrogene Wirkung besitzen die vorwiegend weiblichen 
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Geschlechtshormone wie beispielsweise 17β-Estradiol, landläufig auch Estrogen genannt. 

Eine androgene Wirkung dagegen besitzen die vorwiegend männlichen 

Geschlechtshormone wie beispielsweise Testosteron (Escher et al., 2008a).  

Unter die Bezeichnung endokrine Disruptoren fallen sehr heterogene Substanzen mit einem 

weiten Spektrum an struktureller Diversität und Potenz (Fang et al., 2000). Es kann zwischen 

natürlichen Hormonen und Xenohormonen, d.h. nicht natürlich vorkommenden Substanzen 

mit hormoneller Wirkung, unterschieden werden. Unter die Gruppe der Xenohormone fallen 

sowohl Pharmaka, deren estrogene Wirkung gezielt genutzt wird, als auch 

Industriechemikalien, deren estrogene Wirkung einen unerwünschten Nebeneffekt darstellt 

(siehe Abb. 2). Vertreter solcher Substanzen lassen sich unter den Kontrazeptiva 

(Ethinylestradiol), Pestiziden (Methoxychlor, Dichlorodiphenyl-trichloroethan-Derivate), 

Weichmachern (Phthalate), Kunststoffen (Bisphenol A), Tensiden (Alkylphenole und 

Derivate) und Antifouling-Anstrichen (Organozinn-Anstriche) finden.  

Als wichtiges Beispiel ist hier Bisphenol A (BPA) zu nennen. Die Nutzung dieser 

Ausgangschemikalie zur Herstellung von Kunststoffbabyflaschen wurde aufgrund seiner 

estrogenen Aktivität verboten (BMELV, 2011). Des Weiteren können auch Kosmetika und 

Pestizide auf das endokrine System wirken.  

 

Pestizide

z.B. DDT, Lindan, 
Amitrol, Vinclozolin

z.B. Dioxine,       
PCB, PBB, 
Phthalate,             
Bisphenol A, 
Nonylphenol, 
Organozinn-
verbindungen

Industrie-
chemikalien

Sarkosin-N-
(phenylsulfonyl), 

EDTA, NTA

Sarkosin-N-(phenylsulfonyl), 
EDTA, NTA

?

Kosmetika

Arzneimittel 
(Human/ 

Veterinär)
Lipidsenker, Analgetika, 
Betablocker, Antibiotika, 

Antiparasitika, Zytostatika, 
u.a.

Hormon-
präparate, 

z.B.Ethinyl-
estradiol

ENDOKRIN

WIRKSAME 
SUBSTANZEN

Natürliche Hormone 
und Sterole z.B. 
Östradiol, β-Sitosterol

 

Abb. 2 Vielfalt der endokrin wirksamen Substanzen 
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Im Jahr 2000 beauftragte das Europäische Parlament die Europäische Kommission mit der 

Identifizierung von endokrinen Disruptoren. Diese werden seither in einer Datenbank 

zusammengestellt (EC, 2011). 

2.2. Wirkung von endokrin wirksamen Substanzen 

Die Substanzen können in die Sexualhormonsysteme, aber auch in den 

Schilddrüsenhormonkomplex eingreifen (Brouwer, 1998). Einerseits ist es möglich, dass die 

Stoffe eine direkte rezeptorvermittelte (volle und partielle Agonisten, kompetitive 

Antagonisten) Wirkung besitzen, andererseits können die Substanzen über die Veränderung 

der Biosynthese oder des Metabolismus der natürlichen Hormone einen indirekten Effekt auf 

das Hormonsystem haben. Die endokrinen Disruptoren können aber auch durch ihre 

Wirkung im weiblichen und männlichen Sexualhormonsystem unterschieden werden. 

Entsprechend der Wirkung erfolgt eine Einteilung in estrogenartig, antiestrogenartig, 

androgenartig und antiandrogenartig wirksame Substanzen. Substanzen mit einer rezeptor-

vermittelten estrogenartigen Wirkung sind am häufigsten bekannt. Diese Chemikalien 

können an den Estrogenrezeptor binden und dadurch Wirkungen der natürlichen Estrogene 

nachahmen. 

In der Vergangenheit wurde über eine Vielzahl von Auswirkungen auf das 

Reproduktionssystem wildlebender Tiere berichtet. Neben der Feminisierung von 

männlichen sowie einer Vermännlichung von weiblichen Tieren treten hauptsächlich 

Fertilitätsstörungen, Stoffwechselanomalien und Verhaltensstörungen, ein geringer 

Bruterfolg sowie eine Veränderung des Geschlechterverhältnisses von Wildtieren auf 

(Schultis, 2005). Die beobachteten Effekte zeigen aber im Gegensatz zu akut toxischen 

Effekten Besonderheiten in der Wirkweise. Dies sind insbesondere die niedrigen 

Wirkkonzentrationen, das Auftreten zeitlicher Sensibilitätsfenster (z.B. während 

altersabhängiger Reifeprozesse), verzögerte Wirkung z. T. über Generationen und 

Irreversibilität der Wirkung (Servos et al., 2005). 

Negative Effekte einer endokrinen Belastung konnten bei einigen Invertebraten (z. B. 

Matthiessen und Gibbs, 1998; Zou und Fingerman, 1999) sowie in allen Wirbeltierklassen 

nachgewiesen werden. So wurden beispielsweise Verweiblichungsphänomene wie die 

Induktion der Synthese von Vitellogenin in männlichen Fischen verursacht durch natürliche 

und synthetische Steroide und Alkylphenole beobachtet (Purdom et al., 1994; Harries et al., 

1997). Vitellogenin ist ein in der Leber von weiblichen oviparen Vertebraten produziertes 

Lipoglykophosphoprotein, welches die Vorstufe von Dotterproteinen darstellt (Norberg und 

Haux, 1985). Es wurde nachgewiesen, dass Tributylzinn bei Weichtieren (Mollusken) zu 

einer Hemmung der Aromatase, die für die Umwandlung von Testosteron zu 17β-Estradiol 
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(E2) zuständig ist, führt. Durch die Hemmung der Steroidbiosynthese kommt es zu einer 

Anhäufung von Testosteron, die Folge ist ein androgener Effekt (Tyler et al., 1998). Ein 

weiteres Beispiel ist der Rückgang von Alligatorpopulationen aufgrund von Störungen im 

Reproduktionssystem der männlichen Alligatoren nach der Belastung des Gewässers mit 

Pestiziden wie o,p- Dichlordiphenyltrichlorethan oder Dicofol (Guillette et al., 1994 und 1995). 

Das sind nur einige Beispiele für die Auswirkungen von endokrin wirksamen Substanzen in 

der Umwelt.  

Neben Auswirkungen auf die Tierwelt gibt es auch Anzeichen möglicher hormonell bedingter 

Wirkungen auf den Menschen. Untersuchungen konnten belegen, dass menschliche 

Nahrung und vereinzelt auch Trinkwasser estrogen wirksame Substanzen beinhaltet 

(Fritsche et al., 1999; Holtney-Weber, 2000; Heemken et al., 2001). Diese Substanzen 

werden in Zusammenhang mit einer verringerten Spermienzahl und -mobilität bei Männern 

(Beresford et al., 2000; Schultis, 2005; Sharpe et al., 1993; Toppari et al., 1996) und einem 

erhöhten Brustkrebsrisiko bei Frauen (Safe, 1997; Wolff et al., 1993) gebracht.  

Endokrin wirksame Substanzen weisen nach Schrenk-Bergt et al. (1999) keine einheitliche 

chemische Struktur auf, so dass das Vorhersagen endokriner Aktivität anhand der Struktur 

derzeit nicht möglich ist. Etwa 150 Chemikalien wurden verdächtigt, Störungen des 

Hormonsystems auszulösen (Bursch et al., 1998). Andere Schätzungen gingen von etwa 

70.000 Substanzen mit potentieller endokriner Wirksamkeit aus (Gillesby et al., 1998). 

Aufgrund der Vielfalt der Substanzen, die eine endokrine Wirkung aufweisen, und wegen 

ihres häufigen Einsatzes, ist eine weite Verbreitung in der Umwelt zu erwarten. Man kann 

davon ausgehen, dass prinzipiell alle lebenden Organismen hormonell wirksamen 

Substanzen direkt oder indirekt ausgesetzt sind (Maczka et al., 2000). Eine Exposition kann 

durch Aufnahme über Nahrung und Wasser, das Einatmen belasteter Luft oder durch 

Kontakt mit Boden, Sediment oder Wasser gegeben sein. Eine besondere Rolle spielt dabei 

die aquatische Umwelt (Kloas et al., 2000), weshalb aquatische Organismen und Tiere, 

welche sich von wasserlebenden Organismen ernähren, von einer endokrinen Belastung 

besonders betroffen sind.  

 

2.3. Endokrin wirksame Substanzen in der aquatischen Umw elt 

Die Eintragspfade in die Umwelt können vielfältig sein. Abb. 3 zeigt schematisch mögliche 

und beschriebene Quellen und Verteilungswege. Haupteintragspfad in die aquatische 

Umwelt sind kommunale Abwässer (Baronti et al., 2000; Klaus et al., 2008). Jedoch können 

auch Bodenbelastungen aus der Landwirtschaft (Combalbert, 2010) und Abfallablagerungen 

(Kang et al., 2006), die sich über Abschwemm- oder Auswaschungsvorgänge in Oberfächen-
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gewässer oder in das Grundwasser verlagern können, Quelle für erhöhte Konzentrationen 

an endokrinen Disruptoren in der Umwelt sein. 

Kommunales Abwassersystem

Kläranlagen

Gülle

Boden

Fließgewässer

Klär-
schlamm

Abfall

Agraröko-
systeme

Abfall-
deponien

Grundwasser

Trinkwasser
 

Abb. 3: Eintragspfade von endokrin wirksamen Substa nzen in Gewässer und 
Rohwasser 

 

Der Haupteintrag von endokrinen Disruptoren ist aber auf menschliche sowie tierische 

Ausscheidungen und Industrieabwässer zurückzuführen. So sind Kläranlagen einschließlich 

der entsprechenden Klärschlämme Belastungsschwerpunkte für endokrin wirksame Verbind-

ungen. Während des Klärprozesses werden die Verbindungen meist nur unvollständig 

eliminiert und gelangen so über Kläranlagenabflüsse in die Oberflächengewässer – teilweise 

sogar noch in ökologisch relevanten Konzentrationen. Aus diesem Grund liegt hier die größte 

Quelle von natürlichen und synthetischen Estrogenen in der aquatischen Umwelt (Baronti et 

al., 2000). Die bisherigen Untersuchungen zu endokrin wirksamen Substanzen in 

Kläranlagenzu- und abläufen ergaben, dass die gefundenen Konzentrationen abhängig vom 

Untersuchungsort und -zeitpunkt sehr unterschiedlich sind (siehe Tab. 1). 
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Tab. 1: Ausgewählte Literaturdaten von endokrin wir ksamen Substanzen in 
Kläranlagenzuläufen und -abläufen 

Substanz-
gruppen 

Substanz 
 

Kläranlagen-
zulauf 
in ng/L 

Kläranlagen-
ablauf  
in ng/L 

Land Referenz 

 4-Nonyl- 
phenol 

<10-10186 
41,5 

82000 
57640 
10000 

2720-25000 
24791,6 

<10-14444 
12,6 

12000 
650 

1000 
320-3210 

4292,6 

Deutschland 
Korea 

Spanien 
Spanien 
Japan 

Kanada 
China 

Höhne et al., 2008 
Nam et al., 2014 
Petrovic et al., 2001 
Planas et al., 2002 
Onda et al., 2003 
Lee et al., 2005 
Jin et al., 2008 

Phenole Bisphenol A <20-12205 
88 

10000-37000 
193-2440 

550 
210-2400 

<20-7625 
19 

n.d.-2500 
31-223 

140 
20-450 

Deutschland 
Korea 

Österreich 
Kanada 
Japan 

Kanada 

Höhne et al., 2008 
Nam et al., 2014 
Fürhacker et al., 2000 
Lee et al., 2000 
Onda et al., 2003 
Lee et al., 2005 

 4-tert.- 
Octylphenol 

39-1495 
3900 

380-3560 

<13-392 
1200 

10-470 

Deutschland 
Spanien 
Kanada 

Höhne et al., 2008 
Petrovic et al., 2001 
Lee et al., 2005 

 17β- 
Estradiol 

10-176 
12,2-19,5 

11 
37 

4,9-11 
2,4-26 
3-22 
21,4 

1-6 
<1 
1,6 
0,8 

<0,5-1,0 
0,2-14,7 

<1-2 
4,4 

USA 
Deutschland 

Italien 
Japan 

Deutschland 
Kanada 
Kanada 
China 

Chimchirian et al., 2007 
Andersen et al., 2003 
D´Ascenzo et al., 2003 
Onda et al., 2003 
Joss et al., 2004 
Servos et al., 2005 
Lee et al., 2005 
Jin et al., 2008 

Natürliche 
Steroide 

Estron 51-86 
54,9-76,6 

44 
51 

7,3-75 
19-78 
8-52 
38,6 

5-54 
<1 
17 
16 

0,5-8,6 
1-96 

<1-54 
12,6 

USA 
Deutschland 

Italien 
Japan 

Deutschland 
Kanada 
Kanada 
China 

Chimchirian et al., 2007 
Andersen et al., 2003 
D´Ascenzo et al., 2003 
Onda et al., 2003 
Joss et al., 2004 
Servos et al., 2005 
Lee et al., 2005 
Jin et al., 2008 

 Estriol 76-292 
72 

580 
53,9 

2-5 
2,3 
3,6 

<7,5 

USA 
Italien 
Japan 
China 

Chimchirian et al., 2007 
D´Ascenzo et al., 2003 
Onda et al., 2003 
Jin et al., 2008 

Synthe-
tische 

Steroide 

17α-Ethinyl 
-estradiol 

1,4 
6,2-10,1 
0,7-5,2 

1,1 
<1 

<0,5 

USA 
Deutschland 
Deutschland 

Chimchirian et al., 2007 
Andersen et al., 2003 
Joss et al., 2004 

 Enterolactone 581-2111 >99% Australien Kang et al., 2009 

 
Daidzein 

 
 

341-1688 
- 

75-120 

>99% 
10 

7-16 

Australien 
Deutschland 

Italien 

Kang et al., 2009 
Pawlowski et al., 2003 
Laganà et al., 2004 

 Enterodiol 60-834 >99% Australien Kang et al., 2009 
 β-Sitosterol - 60-90 Deutschland Pawlowski et al., 2003 
 Coprostanol - 380-560 Deutschland Pawlowski et al., 2003 

Phyto-
estrogene α-Zearalenol - 

10 
20-30 
3-10 

Deutschland 
Italien 

Pawlowski et al., 2003 
Laganà et al., 2004 

 Stigmasterol - 80-110 Deutschland Pawlowski et al., 2003 
 Cholesterol - 50-300 Deutschland Pawlowski et al., 2003 
 Biochanin A 8-18 3-5 Italien Laganà et al., 2004 
 Genistein 195-384 15-83 Italien Laganà et al., 2004 
 Campesterol - 80-94 Deutschland Pawlowski et al., 2003 
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In verschiedenen Ländern wurden Estrogene im Oberflächenwasser nachgewiesen. Für 

Estron (E1) und E2 sind Werte bis zu 20,1 ng/L bzw. 29,1 ng/L beschrieben worden (siehe 

Tab. 2). 

 

Tab. 2: Ausgewählte Literaturdaten zu E1 und E2 in Oberflächenwasserproben 
Probe E1 in ng/L E2 in ng/L Land Literaturquelle 

Oberflächengewässer < 1 – 20,1 <1 – 29,1 Deutschland Wenzel et al., 1998 
 0,84-17,8 

max. 2,5 
<BG 

max. 4,5 
China 

Deutschland 
Zhang et al., 2014 
Kalbfus, 1998 

Fluss max. 1,6 n.n. Deutschland Ternes et al., 1999 
Fluss 8,0 n.n. Spanien Petrovic et al., 2001 
Fluss, See max. 6,0 n.n. Deutschland Wegener et al., 1999 
Fluss, See  max. 2,67 USA Snyder et al., 1999 
Fluss, See, Kanal, Küste max. 3,4 max. 5,5 Niederlande Belfroid et al., 1999 
Fluss, See, Kanal, Küste  max. 1,28 USA Snyder et al., 1999 
Teich (Viehweide)  max. 1,8 USA Irwin et al., 2001 
Teich (Viehweide)  max. 0,78 USA Irwin et al., 2001 
Teich (Bot. Garten)  max. 0,24 USA Irwin et al., 2001 
 

Besonders dort, wo zur Trinkwassergewinnung Oberflächenwasser oder durch Oberflächen-

wasser beeinflusstes Grundwasser verwendet wird, sind Trinkwasserkontaminationen durch 

endokrin wirksame Substanzen möglich (Schmidt et al., 2000). 

Biologische, chemische und physikalische Prozesse – wie z.B. biologischer Abbau, 

chemische Transformation, Sorption, Dispersion und Diffusion – führen zu einer Minderung 

der endokrin wirksamen Substanzen in der Umwelt. Zu den wichtigsten physikalischen 

Prozessen bei der Minderung von endokrinen Disruptoren gehören Photodegradation, 

Verdunstung und Sorption (Jürgens et al., 1998). Neben den physikalischen Prozessen ist 

die biologische Schadstoffminderung von besonderer Bedeutung, da sie im Gegensatz zu 

Umverteilungsprozessen wie Sorption und Disperion zu einer absoluten Abnahme der 

Schadstofffracht führt.  

 

2.4. Nachweis der endokrinen Wirkung 

Um endokrin wirksame Substanzen in Spurenkonzentrationen in Umweltproben chemisch-

analytisch detektieren und quantifizieren zu können, sind sehr empfindliche instrumentelle 

Nachweismethoden erforderlich. Aufgrund der strukturellen Vielfalt bekannter hormonaktiver 

Substanzen ist aber eine auf theoretischer Basis getroffene Voraussage einer möglichen 

hormonellen Aktivität von Substanzen sehr schwierig. Gründe hierfür sind zum einen die 

große Anzahl an Möglichkeiten, wo sie in das Hormonsystem eingreifen können, und zum 

anderen das Zusammenspiel synergistischer und antagonistischer Wirkungsmechanismen 

von Substanzgemischen. Dies bedeutet, dass nur Substanzen mit bekanntem endokrinem 



 

 10 

Potenzial mittels chemisch-analytischer Verfahren erfasst werden können. Um die endokrine 

Aktivität von Einzelsubstanzen und Substanzgemischen in Umweltproben ermitteln zu 

können, wurden deshalb sowohl in vivo als auch in vitro Testsysteme entwickelt. Im 

Folgenden sind einige der gebräuchlichsten Testsysteme beschrieben. 

Die klassischen in vivo Studien werden an terrestrischen Vertebraten wie Mäusen, Ratten, 

Vögeln durchgeführt. Den Testorganismen wird die zu testende Substanz entweder injiziert 

oder über das Futter verabreicht. Gemessen werden z. B. die Zu- oder Abnahme des Uterus-

Nassgewichtes ovarektomierter oder juveniler Mäuse (Shelby et al., 1996) oder die 

Verhornung des Vaginalepithels von Ratten (Odum et al., 1997) nach Verabreichung der 

Testsubstanz. Diese Testmethoden wurden erfolgreich für den Nachweis von (anti-) 

estrogener und (anti-)androgener Wirksamkeiten eingesetzt. Es bleibt aber offen, welche 

Relevanz die Substanzen in Bezug auf Organismen der aquatischen Umwelt haben. In in 

vivo Studien an aquatischen Organismen wie z.B. der Regenbogenforelle kann neben der 

Fütterung mit endokrinen Substanzen (Tremblay et al., 1998) auch die Exposition über das 

Wasser (Jobling et al., 1995) analysiert werden. Als Messparameter können das Nass-

gewicht der Gonaden, die Plasma-Steroidkonzentration, die Ausbildung von Imposex 

(Entwicklung von Geschlechtsorganen, die gegensätzlich zu dem eigentlichen Geschlecht 

sind) oder die Bildung des Eidottervorläuferproteins Vitellogenin dienen (Wahli et al., 1981). 

Dieses Protein wird normalerweise nur von weiblichen Fischen gebildet, eine Bildung beim 

Männchen gilt daher als deutliches Zeichen einer endokrinen Wirkung. 

Aus Gründen des Tierschutzes werden in vivo Test immer mehr durch in vitro Methoden 

ersetzt. In vitro Assays sind im Allgemeinen einfacher in der Durchführung, weniger 

zeitaufwendig und kostengünstiger als in vivo Versuche. Diese Aspekte zusammen mit der 

Tatsache, dass ein wesentlich geringeres Probenvolumen ausreicht, machen deutlich, 

warum in vitro Testsysteme besser für Untersuchungen mit hohem Probendurchsatz 

geeignet sind als in vivo Systeme, auch wenn die in vitro Verfahren in der Regel nicht die 

Kompensations- und Regulationsmöglichkeiten eines vollständigen Organismus besitzen 

(Beresford et al., 2000). Diese Assays repräsentieren nur einen kleinen Anteil des 

metabolischen Systems eines ganzen Tieres und können deshalb kein Modell für die 

Wirkung der Biokonzentration und Bioakkumulation oder die pharmakodynamischen und 

pharmakokinetischen Aspekte sein. Die in vitro Biotests stellen aber ein wirkungsvolles 

Instrument zur grundsätzlichen Erfassung von hormonaktiven Stoffen dar, und erlauben 

damit weitgehendere und summarische Aussagen, die über die rein chemische Analytik 

hinausgehen (Ankley et al., 1998; Desbrow et al., 1998). 

In den letzten Jahren wurden eine Reihe von in vitro Testverfahren zur Ermittlung einer 

endokrinen Wirksamkeit vorgeschlagen: Verschiedene Tests zur kompetitiven Liganden-
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bindung (Gorski et al., 1974), Zellproliferation (MCF-7-Assay, Soto und Sonnenschein, 

1985), endogene Proteinexpression oder Enzymaktivität (Hepell et al., 1995), rekombinante 

Rezeptor/ Reportergen Assays (Balaguer et al., 1996; Gillesby et al., 1997; Zacharewski et 

al., 1995), sowie auf rekombinanten Hefezellen und Zelllinien basierende Assays wie z. B 

der E-Screen (Arnold et al., 1996). 

Da sich ein Großteil der hormonaktiven Substanzen der Gruppe der Estrogene bzw. Pseudo-

estrogene zuordnen lässt, wurden vornehmlich in vitro Biotests zum Nachweis estrogener 

Aktivität entwickelt (Arnold et al., 1996, Routledge et al., 1996). 

Häufig werden als in vitro Tests Proliferations-Assays verwendet. Hierbei wird die Zunahme 

oder Abnahme der Zellzahl einer hormonabhängigen Zellkultur gemessen. Besonders 

erwähnenswert ist hier der E-Screen Assay. Bei diesem Assay wird die estrogenabhängige 

Proliferation der humanen Brustkrebszelllinie MCF-7 gemessen (Soto et al., 1995). Nach der 

Bindung eines Liganden an den Estrogenrezeptor kommt es zu einer Zunahme der 

Proliferation. Als Maß für die estrogene Wirkung einer Substanz oder einer Umweltprobe 

wird die Zellproliferation im Vergleich zu Kontrollen mit und ohne E2 bestimmt. Mit einem 

vereinfachten und miniaturisiertem E-Screen analysierten Körner et al. (1998,1999) die Zu- 

und Abflussbalance von estrogen aktiven Verbindungen in einem Klärwerk. 

Neben der Proliferation von Zellkulturen wird auch die hormonabhängige Bildung von 

Proteinen in Zellkulturen gemessen (Kloas et al., 1999; Smeets et al., 1999). Meist handelt 

es sich um Primärzellen aus hormonsensitiven Geweben wie z. B. Fisch- oder Froschleber. 

In diesen Zellen führt die Bindung eines Liganden an den Rezeptor zur Expression eines 

spezifischen Genes. Als spezifische Proteine werden meist Vitellogenin sowie der 

Estrogenrezeptor bestimmt. Die gebildete messenger Ribonukleinsäure wird mittels 

Polymerasekettenreaktion oder Northern-Blot Analyse, das Protein via ELISA oder Western 

Blot mit spezifischen Antikörpern nachgewiesen.  

Ob eine Substanz an den Estrogenrezeptor bindet, kann auch mittels 

Rezeptorbindungsstudien untersucht werden. Diese Studien werden häufig an zellfreien 

Extrakten aus verschiedenen rezeptorreichen Geweben (z.B. Leber, Uterus oder Prostata) 

durchgeführt. Bestimmt wird die Stärke der Bindung einer Substanz an den Rezeptor. Diese 

Affinität wird meist indirekt über die Verdrängung eines isotopenmarkierten oder 

fluoreszierenden Liganden vom Rezeptor durch die Substanz ermittelt (Klotz et al., 1996). 

Ob eine Substanz nach Bindung aber auch rezeptorvermittelte Genantworten auslöst, kann 

dieser Test nicht beantworten.  

Eine weitere häufig eingesetzte in vitro Testmethode stellen Reportergen-Assays dar. Dabei 

handelt es sich um Zelllinien wie z.B. die MCF-7-Linie oder Hefezellen, in deren Erbgut ein 

Plasmid mit der Information für den menschlichen Estrogenrezeptor sowie ein Reportergen 
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(z.B. Gen, das für ein farbstoffumsetzendes Enzym kodiert), gentechnisch eingebracht 

wurde. Als Maß für die estrogene Wirkung einer Testsubstanz dienen Farbumschlag oder 

Leuchten, die durch die Aktivierung des Estrogenrezeptors und der damit verbundenen 

Synthese des Reporter-Enzyms hervorgerufen werden. Die zwei bekanntesten Reportergen-

Assaya sind der 293-ER-Luc Assay und der YES-Assay. Beim 293-ER-Luc-Assay werden 

veränderte menschliche embryonale Nierenzellen der Linie 293 (293 HEK-Zellen – human 

embryonic kidney cells) verwendet. Diese wurden mit einem Expressionsplasmid, das die 

DNA-Sequenzen des menschlichen Estrogenrezeptors α und β (ERα bzw. ERβ) enthält, 

transfiziert (Kuiper et al., 1998; Meerts et al., 2001). Als Reporterenzym dient die Luciferase, 

deren Aktivität nach Zugabe des Substrates Luciferin über Leuchten nachgewiesen wird 

(Meerts et al., 2001).  

Einige dieser Bioassays wurden bereits in einer Studie von Mitgliedern der Global Water 

Research Coalition zur Messung von Umweltproben evaluiert und angewandt, sowie ihre 

Vor- und Nachteile diskutiert (GWRC, 2008). Die Nachteile der bisher genannten in vitro 

Testmethoden, die meist auf der Verwendung von menschlichen Zelllinien beruhen, sind vor 

allem die schwierige und zeitaufwendige Handhabung/Pflege der Zellen und der damit 

verbundene Kostenaufwand. Zellkulturen sind anfällig für Kontaminationen und reagieren 

sehr empfindlich auf Veränderungen der Umgebungsbedingungen. Aus diesen Gründen 

muss bei den Arbeiten auf höchste Sterilität geachtet werden, und das Labor muss über eine 

spezielle, kostenintensive Ausstattung verfügen. Ein weiterer kritischer Punkt bei 

Zellkulturverfahren ist sowohl die genetische als auch die phänotypische Instabilität der 

Zelllinien. Deshalb erscheint der YES-Test, der auf dem Einsatz von modifizierten 

Hefenzellen beruht, unter praktischen Gesichtspunkten besonders vorteilhaft. 

 

3. Material und Methoden 

3.1. L-Yeast Estrogen Screen (L-YES) 

siehe Kapitel 4. „Etablierung des YES-Assays“. 

 

3.2. Leuchtbakterienhemmtest 

Zur Untersuchung der Toxizität von Wasserproben wurde der Leuchtbakterienhemmtest mit 

dem marinen Bakterium Vibrio fischeri (Leuchtbakterium) nach DIN EN ISO 11348-3-L53 

(2009) durchgeführt. Leuchtbakterien senden als Produkt ihres Stoffwechsels ein kaltes 
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Leuchten (Biolumineszenz) aus. Der Leuchtvorgang ist ein aerober Oxidationsprozess und 

stellt einen Nebenweg der Atmung dar, der nicht zur Produktion von Adenosintriphosphat 

(ATP), sondern zur Anregung einer Intermediarverbindung führt, die Licht aussendet. Das 

Reaktionssubstrat ist das Luciferin, welches in Anwesenheit von Wasser, Sauerstoff und 

unter Mitwirkung von ATP durch Vermittlung des Enzyms Luciferase oxidiert wird. Durch 

Phosphatabspaltung von ATP entsteht außerdem Adenosinphosphat (AMP). 

 

Luciferin-H2 + ATP + O2                             Luciferin-O + anorgan. Phosphat + AMP + H2O + Licht 

 

Bei dieser Reaktion werden 80-95 % der chemischen Energie in Form von Licht freigesetzt. 

Der für die bakterielle Lumineszenz verantwortliche Stoffwechselweg ist Bestandteil der 

Elektronentransportkette. Durch die Messung der Lumineszenz wird indirekt der Fluss der 

Elektronen in der Atmungskette und der metabolische Zustand der Zelle bestimmt. Diese 

Biolumineszenz ist abhängig von einem ungestörten Stoffwechsel. Toxizitätsparameter ist 

also die Hemmung der Lichtemission der Bakteriensuspension, genauer gesagt, die 

Leuchtintensitätsabnahme gegenüber einem Kontrollansatz. 

In Anwesenheit von toxischen Stoffen kommt es während einer Kontaktzeit von 30 Minuten 

zu einer Abnahme der Lichtintensität. Die Ergebnisse werden durch EC20-, EC50- oder 

EC80-Werte angegeben. Dabei entspricht der EC-Wert einer Hemmkonzentration, bei der 

eine Hemmung von 20, 50 oder 80 % vorliegt. Weiterhin wird der GIb-Wert verwendet. 

Dieser gibt die niedrigste getestete Verdünnungsstufe an, bei der die Hemmung der 

Biolumineszenz nach 30 min kleiner 20 % war. 

Der Test erfolgte mit einem LUMIStox-Photometer und einer LUMIStherm-Inkubationseinheit 

der Firma Dr. Lange. Dafür wurde ca. 5 mL Probe abgefüllt und bis zur Messung im 

Tiefkühlfach (-20 °C) aufbewahrt. Vor der Messung e rfolgte eine Kontrolle des pH-Wertes, 

welcher zwischen 6 und 8,5 liegen sollte. Die Proben wurden zunächst aufgesalzen (mit 

2 g/L NaCl) und eine Verdünnungsreihe erstellt. Durch die anschließende Verdünnung mit 

der Bakteriensuspension kam die untersuchte Probe maximal in einer Verdünnung von 1:2 

zum Einsatz. Die verwendeten Leuchtbakterien wurden bei -70 °C aufbewahrt und vor der 

Messung mit speziellem Medium eine Stunde lang bei 15 °C reaktiviert. Als Vergleichswerte 

dienten Zinksulfat, 3,5-Dichlorphenol und Kaliumdichromat (Standards) sowie NaCl 

(Blindwert). 

Der Leuchtbakterienhemmtest ist ein Standardverfahren zum Nachweis akut toxischer 

Substanzen. Der Test zeichnet sich durch eine hohe Empfindlichkeit und kurze 

Inkubationszeiten aus (Tiehm et al., TZW-Band). 

 

Luciferase 
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3.3. Chemisch-analytische Verfahren 

3.3.1. Hochdruckflüssigchromatographie-Diodenarray Detektor (HPLC-DAD) 

Der Abbau von Bisphenol A (BPA) und 2-Hydroxybiphenyl (2-HBP) bei erhöhten 

Konzentrationen sowie Messungen zur Wiederfindung der Substanzen nach Anreicherung 

mittels SPE, wurden mittels HPLC-DAD gemessen. Dazu wurde eine HPLC 1200 Series der 

Firma Agilent Technologies mit einem Dioden-Array-Detektor (DAD) verwendet.  

Es wurden Proben von je 10 mL über einen Polyethersulfonat-Filter (Acrodisc Syringe Filters, 

PALL GmbH) der Porenweite 0,45 µm filtriert. Bei Versuchsansätzen mit Bisphenol A wurde 

vor der Filtration der pH-Wert mit 5 M Natronlauge eingestellt, sodass er über dem pKa-Wert  

von 10,3 lag. Dadurch wurde eine Sorption der Substanzen am Filter verhindert. Filtriert 

wurde in ein 10 mL Schraubdeckelgläschen, das bei -20 °C eingefroren wurde. 

Nach dem Auftauen der Proben wurden diese zur Messung 1:2 mit Ethanol in einem 

Braunglas-Vial (2 mL) verdünnt und verschlossen. Die Messung erfolgte anhand einer 

Gradientenelution, die in Tab. 3 dargestellt ist. Zur Trennung der einzelnen Substanzen 

wurde eine Luna® C18 Säule (250 mm * 2 mm) der Firma Phenomenex verwendet. Diese 

wurde später durch eine Gemini® C18 Säule (250 mm * 2 mm) der Firma Phenomenex 

ausgetauscht – die Methode wurde entsprechend angepasst. Verwendet wurde ein 

DAD-Detektor mit den Wellenlängen 210 nm, 228 nm, 246 nm und 280 nm. Die Zuordnung 

und Bestimmung der Substanzkonzentrationen erfolgte über eine Kalibrierung mit 

entsprechenden Standards. Die Standards wurden aus einer Stammlösung hergestellt, 

welche durch die Zugabe von MilliQ-Wasser mit 0,05 % Ameisensäure und Ethanol verdünnt 

wurden. Tab. 4 enthält eine Auflistung der kalibrierten Substanzen sowie ihrer 

Retentionszeiten (RT) und Bestimmungsgrenzen (BG). 

 

Tab. 3: Zeitlicher Verlauf der Gradientenelution de r HPLC-DAD 

Zeit [min] 
 

Eluent A 
Acetonitril + 0,05% 

Ameisensäure 

Eluent B 
MilliQ + 0,05% 

Ameisensäurec 

Durchflussrate  
in ml/min 

Druck 
in bar 

0 50% 50% 0,3 380 

7 57% 43% 0,3 380 

9 100% 0% 0,3 380 

15 100% 0% 0,3 380 

20 50% 50% 0,3 380 
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Tab. 4: Untere und obere BG sowie RT der Substanzen  bei der Messung mittels 
HPLC-DAD 

Substanz 
 

RT 
in min 

Untere 
BG in 
mg/L 

Obere 
BG in 
mg/L 

Bisphenol A 4,95 0,11 28,25 

17β-Estradiol 5,53 0,09 21,25 

17α-Ethinylestradiol 6,44 0,09 21,75 

2-Hydroxybiphenyl 7,77 0,14 34,25 

Mestranol 13,79 0,09 21,50 

4-tert-Octylphenol 14,32 0,08 20,75 

4-n-Nonylphenol 15,86 0,10 24,00 
 

3.3.2. Gaschromatographie-Massenspektrometer (GC-MS ) 

Die chemische Analyse im Spurenstoffbereich erfolgte durch die Abteilung Analytik des 

Technologiezentrums Wasser Karlsruhe. Diese erreicht die notwendige Bestimmungsgrenze 

von 1 ng/L für die Steroidhormone. Vor der Analyse wurde der pH-Wert von 1000 mL Probe 

mit Salzsäure oder Natronlauge auf etwa 6,5 eingestellt und 10 µL einer internen 

Standardmischung zugegeben. Die Extraktion der Analyten erfolgte über eine automatisierte 

AutoTrace Arbeitsstation von Zymark und Strata X-Kartuschen (100 mg) von Phenomenex. 

Nach der Anreicherung wurde das Festphasenmaterial in einem sanften Stickstoffstrom 

getrocknet und mit 2 x 2 mL Aceton eluiert. Dann wurde das Eluat bis zu einem Volumen von 

etwa 100 µL eingeengt. Im Anschluss erfolgte unter leichtem Vakuum die vollständige 

Trocknung in einem Ofen bei 80 °C. Der Rückstand wu rde in 100 µL N-Methyl-N-(trimethyl-

silyl)trifluoracetamid mit 0,4 % Iodtrimethylsilan, welches u.a. als Derivatisierungsvermittler 

dient, aufgenommen. Die Silylierung dauerte 35 Minuten und fand ebenfalls bei 80 °C in 

einem Ofen statt. Zuletzt wurde eine Teilmenge der Reaktionslösung in das GC-MS-System 

(6890 Series plus Gaschromatograph mit einem MSD 5973 massenselektiven Detektor von 

Agilent Technologies) injiziert.  

Mittels GC-MS wurden E1, E2, Estriol (E3), 17α-Ethinylestradiol (EE2), Mestranol (MeEE2) 

sowie Norethisteron quantifiziert. Des Weiteren wurden die Alkylphenole 4-tert.-Oktylphenol, 

4-iso-Nonylphenol, sowie BPA mit der gleichen Methode erfasst. Die BG ist abhängig vom 

verwendeten Anreicherungsfaktor. 
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3.3.3. Gelöster Organischer Kohlenstoff (DOC) 

Die Betrachtung des DOC im Vergleich mit den Ergebnissen chemischen Analytik lässt einen 

Rückschluss auf die Mineralisierung der Substanz, sowie die Entstehung möglicher 

Reaktionsprodukte zu.  

Für die Bestimmung des gelösten organischen Kohlenstoffs (DOC) in den Proben wurde das 

Messgerät vario TOC cube der Firma Elementar verwendet. 10 mL der Proben wurden mit 

einem vorgespülten Polyethersulfonat-Filter (Acrodisc Syringe Filter, Porenweite 0,45 µm) 

der Firma Pall in ein 10 mL Schraubdeckelgläschen filtriert. Daraufhin wurde die Probe mit 1 

bis 2 Tropfen einer 1:2 verdünnten Salzsäure versetzt, die zum einen den weiteren 

mikrobiologischen Abbau hemmt und zum anderen die Strippung des gelösten CO2 

ermöglicht. Rückstellproben wurden bei 4 °C gelager t. Der vario TOC cube verbrennt den 

gesamten organisch gebundenen Kohlenstoff der Probe bei 1200 °C zu CO 2. Eine 

Quantifizierung der CO2-Konzentration erfolgte per Doppelbestimmung mit einem nicht-

dispersiven Infrarotsensor (NDIR-Sensor). Der Messbereich lag in einem Konzentrations-

bereich von 0,2-30 mg/L, bei höheren Konzentrationen erfolgte eine entsprechende 

Verdünnung. 

 

3.3.4. Ionenchromatographie  

Die Ionenchromatographie beruht auf Verteilung der zu trennenden Ionen zwischen einer 

festen, stationären Phase und einer flüssigen, mobilen Phase. Zur Messung wurden 10 mL 

Probe durch einen vorgespülten Rotrandfilter der Porengröße 0,2 µm (Schleicher und 

Schuell) in ein 10 mL Schraubdeckelgläschen filtriert. Rückstellproben wurden bis zur 

Messung bei -20 °C tiefgefroren. Die Messung erfolg te durch den Ionenaustausch-

chromatographen 761 Compact IC mit der Trennsäule Metrosep A Supp 5 (150 * 4 mm) der 

Firma Metrohm. Eine mit 2 % Aceton versetzte 3,2 mM Na2CO3- und 1,0 mM NaHCO3-

Pufferlösung diente als Eluent, eine 0,1 %ige H2SO4-Lösung als Regenerent. Die kalibrierten 

Ionen und deren BG sind in Tab. 5 aufgeführt.  

 



 

 17 

Tab. 5: Kalibrierte Ionen und BG bei der Ionenchrom atographie 

Parameter Untere BG in mg/L  Obere BG in mg/L 

Chlorid 0,5 50 

Nitrit 0,5 50 

Nitrat 1 100 

Sulfat 1 100 

Phosphat 1 100 
 

3.3.5. Eisen(III)-Bestimmung 

Eisen(III) wurde zu den jeweiligen anaeroben Batchansätzen als spezifischer terminaler 

Elektronenakzeptor zudosiert. Eine direkte Bestimmung von Eisen(III) ist jedoch nicht 

möglich, weshalb die Eisen(III)-Konzentrationen aus der Differenz Gesamteisen und Eisen(II) 

errechnet wurde. Die Eisen-Messung basiert auf einer photometrischen Bestimmung mit 

dem NANOCOLOR® Testkit für Eisen bei 470 nm. Die Bestimmung der Eisen(II)-Ionen 

beruht auf der Bildung eines orangeroten Komplexes [C36H24FeN6]
2+ mittels 

1,10-Phenanthrolin, während die Bestimmung des Gesamteisens auf der Reduktion von 

Eisen(III) zu Eisen(II)-Ionen mittels Hydroxylammoniumchlorid und einer anschließenden 

Bestimmung von Eisen (II) durch den erwähnten orangeroten Komplex basiert. Dabei ver-

hindert eine Ansäuerung der Proben (10 mL) mit 200 µL halbkonzentrierter Salzsäure eine 

Oxidation von Eisen(II) zu Eisen(III) unter Luftsauerstoff. Die Messung der Proben fand 

jeweils zeitnah statt.  

 

3.4. Verwendete Modellsubstanzen 

Im Rahmen dieses Projektes wurden zur Validierung des YES-Tests und für Abbauversuche 

estrogene Modell-Substanzen ausgewählt. Zu diesen Substanzen zählen u.a. die natürlichen 

Steroidhormone E1, E2 und E3 sowie die synthetischen Steroide EE2 und MeEE2, die beide 

für den Einsatz in der Anti-Baby-Pille entwickelt wurden. Als Vertreter der Industrie-

chemikalien wurden BPA, 2-HBP, Benzylbutylphthalat (BBP), 4-tert.-Octylphenol (OP) und 4-

n-Nonylphenol (4-n-NP) ausgewählt. Bei diesen handelt es sich um Ausgangsstoffe für 

Kunststoffe, Weichmacher bzw. ein nichtionisches Tensid. Zusätzlich wurde als Pestizid 

Endosulfan (ES) untersucht. Der Abb. 4 können die Strukturformeln entnommen werden. E3, 

EE2 sowie MeEE2 besitzen alle ein E2 Grundgerüst. E3 hat eine zusätzliche Hydroxygruppe 

und EE2 eine zusätzliche Ethinylgruppe.  
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Abb. 4: Strukturformeln der ausgewählten Modellsubs tanzen 
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Wasserlöslichkeit, Henry-Konstante sowie Molekulargewicht der Substanzen können Tab. 6 

entnommen werden. 

 

Tab. 6: Physikalische Eigenschaften der ausgewählte n Modellsubstanzen 
(ChemIDplus lite oder *SRC 2011) 

Substanz 

 

CAS-

Nummer  

Wasserlöslich-

keit in mg/L  

Log K ow 

 

Henry Konstante 

in atm*m³/mol  

Molekular

-gewicht 

in g/mol 

17β-Estradiol (E2) 50-28-2 3,6 (27°C) 4,01 3,64E-11 (25°C) 272,4 

Estriol (E3) 50-27-1 441 (25°C) 2,45 1,33E-12 (25°C) 288,4 

Estron (E1) 53-16-17 33 (25°C) 3,13 3,8E-10 (25°C) 270,4 

17α-Estradiol (EE2) 57-63-6 11,3 (27°C) 3,67 7,94E-12 (25°C) 272,3 

Mestranol (MeEE2) 72-33-3 0,977 (25°C)* 4,68 4,51E-09 (25°C)* 310,4 

Bisphenol A (BPA) 80-05-7 120 (25°C) 3,32 1,00E-11 (25°C) 228,3 

4-n-Nonylphenol (4-n-NP) 104-40-5 7 (25°C) 5,75 3,40E-05 (25°C) 220,3 

Benzylbutylphthalat (BBP) 85-68-7 2,69 (25°C) 4,73 1,26E-06 (25°C) 312,4 

Endosulfan (ES) 115-29-7 0,325 (22°C) 3,83 6,50E-05 (20°C) 406,9 

2-Hydroxybiphenyl (2-HBP)  90-43-7 700 (25°C) 3,09 1,05E-06 (25°C) 170,2 

4-tert.-Ocytlphenol (OP) 140-66-9 5 (25°C) 5,28 6,89E-06 (25°C) 206,32 

 

3.5. Abbauversuche 

Im Verlauf dieses Projektes wurden Abbauversuche unter verschiedenen Redoxbeding-

ungen durchgeführt. Ausgewählt wurden hierfür die Xenohormone BPA und 2-HBP, sowie 

die natürlichen Hormone E1, E2 und E3 und die synthetischen Hormone EE2 und MeEE2.  

 

Stammlösungen 

Zum Aufdotieren der Abbauversuche wurde jeweils eine Stammlösung der Substanzen auf 

Methanolbasis hergestellt. Anschließend wurde die entsprechende Menge an Stammlösung 

in jeweils eine 1 L-Batchflasche gegeben. Die Substanzen wurden nach dem Abdampfen 

des Methanols in der jeweiligen Wasserprobe gelöst. 

 

Grundlage der Abbauversuche 

Für den Abbau der Xenohormone BPA und 2-HBP wurde ein Mineralmedium verwendet. 

Anschließend wurde 2 % frischer Belebtschlamm der Kläranlage Karlsruhe-Neureut zuge-
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geben. Dieser wurde zuvor mit dem Medium mehrmals gewaschen, um Verunreinigungen 

auszuschließen. 

Das Medium wurde wie folgt angesetzt: 

 5,24 g  K2HPO4 x 3 H2O 

 1,0 g  KH2PO4 

 0,5 g  KNO3 

 0,2 g  MgSO4x7 H2O 

 0,1 g  CaCl2x2 H2O 

 5 ml fertige Spurenelementlösung mit EDTA 

 auffüllen auf 5 L 

 pH einstellen auf 7,1±0,2 

 20 min bei 121 °C autoklavieren 

 

Für den Abbau der Steroidhormone wurden zur Animpfung Proben aus einer Uferfiltration bei 

Dortmund verwendet. Die Proben aus der Uferfiltration selbst wiesen keine estrogene 

Wirkung im L-YES-Assay auf.  

 

Redoxbedingungen 

Es wurden Abbauversuche unter aeroben und anaeroben Bedingungen durchgeführt. Für die 

anaeroben Abbauversuche wurde das Medium entgast und in der Anaerobbox (siehe Abb. 5, 

links) in die Mikrokosmengefäße gefüllt. Das Uferfiltrat wurde bereits nach Probeneingang 

bis zum Ansetzen der Abbauversuche unter Ausschluss von Sauerstoff in Anaerob-

übertöpfen gelagert (siehe Abb. 5, rechts). Sowohl das Ansetzen als auch die Beprobung der 

anaeroben Abbauversuche fand in der Anaerobbox statt. Diese Ansätze wurden zwischen 

den Beprobungen unter Ausschluss von Sauerstoff in Anaerobübertöpfen gelagert.  
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Abb. 5: Anaerobbox und Inkubation der Ansätze in An aerobgefäßen 
 

Zu den Ansätzen der Steroidhormone wurden verschiedene Elektronenakzeptoren zudosiert: 

� Sulfat, d.h. Zudosierung von Sulfat in Form von Natriumsulfat (20 mg/L) 

� Nitrat, d.h. Zudosierung von Nitrat in Form von Natriumnitrat (10 mg/L) 

� Eisen, d.h. Zudosierung von Eisen(III) in Form FeOOH von (50 mg/L) 

 

Monitoring des mikrobiellen Abbaus 

Die Bestimmung der Substanzen fand mittels HPLC-DAD (BPA, 2-HBP) bzw. mittels GC-MS 

(Hormone) statt. Zusätzlich wurden die estrogene Aktivität mittels L-YES-Assay, der pH, die 

Sauerstoffkonzentration (anaerobe Ansätze), der DOC und z.T. Ionengehalte, sowie Eisen-

Gehalte bestimmt.  

 

4. Etablierung des YES-Assays 

4.1. Prinzip 

Der YES-Assay beruht auf der Verwendung gentechnisch modifizierter Hefezellen 

(Saccharomyces cerevisiae), um Substanzen zu ermitteln, die estrogene Wirksamkeit 

besitzen. Dazu wurde das Gen des menschlichen Estrogenrezeptors (human estrogen 

receptor, hER) stabil in das Hauptchromosom der Hefe integriert (Routledge and Sumpter, 

1996). Um die Rezeptoraktivität zu messen, wurde zusätzlich ein Expressionsplasmid 

eingefügt, welches das Reportergen lacZ, das für das Enzym β-Galaktosidase kodiert, trägt. 

Das Gen hER wird konstitutiv abgelesen und der Estrogenrezeptor wird gebildet. Nach 
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Bindung hormonaktiver Substanzen an den Rezeptor kommt es zur Bildung eines Substrat-

Rezeptor-Komplexes. Dieser aktivierte Rezeptor bindet an die estrogenabhängige Sequenz 

auf dem modifizierten Plasmid (ERE, estrogen responsive elements). Die ERE liegen 

innerhalb einer starken Promotorsequenz auf dem Expressionplasmid, sodass die Bindung 

des Komplexes an die ERE zur Expression des nachgeschalteten lacZ-Gens führt und damit 

auch zur Biosynthese des Enzyms β-Galaktosidase. Die Aktivität des Enzyms lässt sich 

letztendlich durch Zugabe eines geeigneten Substrates (z.B. Chlorphenolrot-β-

Galaktopyranosid) photometrisch bestimmen. Mit der chromogenen Substanz 

Chlorphenolrot-β-D-Galaktopyranosid (CPRG) kann nun quantitativ die Menge an gebildeter 

β-Galaktosidase ermittelt werden. Diese spaltet CPRG und setzt Chlorphenolrot frei. Der sich 

ergebende Farbumschlag von gelb nach rot kann photometrisch bestimmt werden 

(Routledge und Sumpter, 1996). Eine schematische Darstellung der Wirkkaskade kann Abb. 

6 entnommen werden. 

hER

lacZERE

Estrogen-
rezeptor

Ligand

mRNA (lacZ)

mRNA (hER)

β-Galaktosidase

Chlorphenolrot-β-D-
galaktopyranosid

Chlorphenolrot

HEFEZELLE

 

Abb. 6: Schema zur Detektion von estrogen wirksamen  Substanzen mittels YES-
Assay 

 

Die einfache Handhabung und die kurze Generationszeit der Hefezellen in Kultur sowie ihre 

eukaryontischen Eigenschaften machen den YES-Assay zu einem geeigneten in vitro Nach-

weissystem zur Erfassung estrogenaktiver Substanzen.  
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4.2. Übertragbarkeit 

Während mittels in vivo Assays komplexe Vorgänge wie Absorption, Metabolismus, Verteil-

ung und Ausscheidung der Substanzen berücksichtigt werden, ist die Wechselwirkung in in 

vitro Assays deutlich beschränkt, da lediglich die Bindung an Rezeptoren ermittelt wird. Dazu 

werden entweder die aufgereinigten Rezeptoren oder Zellkulturverfahren genutzt. 

Als Beispiele für in vivo Assays kann der „rodent uterotrophic Assay“ sowie die Vitellogenin-

Induktion genannt werden. Für den „rodent uterotrophic Assay“ wird Mäusen über einen 

definierten Zeitraum die zu untersuchende Substanz verabreicht und im Anschluss operativ 

die Gebärmutter entfernt und untersucht. Für die Vitellogenin-Induktion wird das Wasser von 

Fischen kontaminiert und die Plasmavitellogeninkonzentration der männlichen Fische 

bestimmt. Beide Verfahren sind zeitaufwändig, teuer und erfordern viele Tiere. Daher ist der 

Bedarf an ethisch unbedenklichen, günstigen und schnell durchzuführenden Alternativen 

groß.  

Als in vitro Assays werden neben dem YES-Assay z.B. der „estrogen receptor competitive 

binding assay“ oder der E-Screen genutzt. Für den E-Screen wird die Zellproliferation einer 

menschlichen Brustkrebszellinie als Endpunkt bestimmt (Beresford et al., 2000). 

In einigen Veröffentlichungen wurde die Übertragbarkeit der Ergebnisse aus der chemischen 

Analytik sowie von verschiedenen Bioassays überprüft. Leusch et al. (2010) attestieren allen 

untersuchten Assays ähnliche Trends und gute Übereinstimmung mit der chemischen 

Analytik. Für den YES-Assay wird dabei eine um eine Größenordnung geringere Sensitivität 

festgestellt. Mittels Lytikase-Aufschluss der Hefezellen (L-YES) kann die Sensitivität jedoch 

um etwa eine Größenordnung erhöht werden (Schultis et al., 2004). Fang et al. (2000) 

stellen eine sehr gute Übereinstimmung (r2 = 0,78) des YES-Assays mit einem simple ligand 

binding Assay für estrogene Agonisten fest. Der Vergleich mit dem E-Screen zeigt eine 

etwas schlechtere lineare Korrelation mit einem Bestimmtheitsmaß von 0,72. Dennoch 

überwiegen die Vorteile des YES-Assay, denn er ist ein sensitiver und einfach 

durchzuführender Bioassay. Dahingegen ergibt sich bei der Inkulturnahme von menschlichen 

Bruskrebszellen bei der Durchführung des E-Screens ein deutlich höherer labortechnischer 

Aufwand.  
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4.3. Geräte und Verbrauchsmaterial 

Produkt; Firma Produkt; Firma 

• -20 °C Kühltruhe; Liebherr 

• -70 °C Kühltruhe; Sanyo 

• Autoklav C-frei; Integra Bioscience 

• Autoklav C-haltig; Webeco 

• Autoklav unrein; Memmert 

• Bechergläser; Schott 

• Breath Easy Versiegelungsmembranen; Sigma-

 Aldrich 

• Brutschrank 30 °C; Heraeus 

• Einmal-Küvetten, PS, 1,5 mL; Brand 

• Gaschromatographie Vials; Agilent 

• Incubating Microplate Shaker; VWR 

• Incubating Mini Shaker; VWR 

• Kühlschrank; Liebherr 

• Kunststoffverbrauchswaren; VWR 

• Mechanische Einkanalpipetten; VWR 

• Mehrkanalpipette 25-1250 µL;  

 Vistalab Technologies 

• Membranfilter Supor®-450, 47 mm, 0,45 µm; Pall 

• Messkolben; Schott 

• Messpipetten; Hirschmann 

• Messzylinder; Fortuna 

• Mikrotiterplatten, steril, R; Nunc 

• Multiskan FC Version 10079 mit SkanIt 

 3.0.0.64 RE for Multiskan FC; Thermo Scientific 

• Nanophotometer; Implen 

• Pasteurpipetten; Brand 

• Petri Schalen 94x16, H, steril;  

 Greiner Bio One 

• pH-Meter; WTW 

• Research pro Mehrkanalpipetten;  

 Eppendorf 

• Sartolab RF150, PES, 0,22 µm, steril; Sartorius 

 Stedim 

• Schraubdeckelflaschen; Schott 

• Schraubverschluss-Probenflaschen;  

 Agilent 

• Sicherheitswerkbank GL-130 Class II; Kojair 

• SigmaPlot 2002 for Windows Vers. 8.0; Systat 

 Software 

• Simplicity 185; Millipore 

• Steilbrustflaschen; Duran Group 

• Vakuum Gas Pumpe; VWR 

• Verschlussfolie; Parafilm 

• Waagen (Fein/Mittel/Grob);  

 Sartorius 

• Zentrifuge Mikro 120; Hettich 

 

4.4. Medien und Lösungen 

Alle Medien und Lösungen wurden mit Reinstwasser (MilliQ) angesetzt. Das Reinstwasser 

wurde mittels Simplicity 185 der Firma Millipore auf einen Widerstand von 18,2 MΩ/cm 

aufgereinigt. Als Negativkontrollwasser wurde steriles Reinstwasser genutzt. Alle übrigen 

Chemikalien, soweit nicht gesondert angegeben, wurden von AppliChem bezogen. 

Das Wachstumsmedium wurde aus zwei 10-fach konzentrierten Stammlösungen angesetzt. 

Die 10x SD-Stammlösung bestand aus 67 g/L Hefe-Stickstoff-Basismedium (ohne Amino-
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säuren, Otto Nordwald) sowie 200 g/L wasserfreie D(+)-Glukose. Die 10x DO-Stammlösung 

bestand aus 0,2 g/L Adenin (Sigma-Aldrich), 0,2 g/L L-Arginin, 1,0 g/L L-Asparaginsäure, 

1,0 g/L L-Glutaminsäure, 0,2 g/L L-Histidin, 0,3 g/L L-Isoleucin, 1,0 g/L L-Leucin, 0,336 g/L L-

Lysin-Monohydrat, 0,2 g/L L-Methionin, 0,5 g/L L-Phenylalanin, 4,0 g/L L-Serin, 2,0 g/L L-

Threonin, 0,3 g/L L-Tyrosin und 1,5 g/L L-Valin. Beide Stammlösungen wurden sterilfiltriert 

und bei 4°C gelagert. Die 10x SD-Stammlösung ist 8 Wochen und die 10x DO-Stammlösung 

4 Wochen haltbar. 

Der lacZ-Puffer bestand aus 8,52 g/L Dinatriumhydrogenphosphat, 0,75 g/L Kaliumchlorid 

und 0,25 g/L Magnesiumsulfat-Heptahydrat. Nach der Titration auf pH 7,0 mit 40 %iger 

Schwefelsäure (96 %, Roth) wurde der Puffer autoklaviert. Zuletzt wurde 1 g/L Natrium-

dodecylsulfat zugegeben. Für die Kupfersulfatlösung wurden 2,497 g/L Kupfer(II)-sulfat-

Pentahydrat gelöst und die Lösung anschließend autoklaviert. Beide Lösungen wurden bei 

Raumtemperatur gelagert und sind zwölf Monate haltbar.  

 

4.5. Kulturen 

Die angepasste Standardarbeitsanweisung wurde uns freundlicherweise von Prof. Dr. rer. 

nat. Henner Hollert (Rheinisch-Westfälische Technische Hochschule Aachen, Institut für 

Umweltforschung) zur Verfügung gestellt. Diese Standardarbeitsanweisung wurde 

abgeändert und an die Laborausstattung des TZW angepasst. 

Zur Langzeitlagerung wurden Cryokulturen angesetzt. Hergestellt wurden diese Cryokulturen 

aus einer Flüssigkultur, die 1:2 mit 80 %igem Glycerol (≥99 %, Sigma-Aldrich) verdünnt und 

bei -70 °C eingefroren wurde. Mittels Quadrantenaus strich wurden je 125 µL der Cryokultur 

auf zwei Agarplatten vereinzelt. Dazu wurde doppelt konzentriertes Wachstumsmedium mit 

25 g/L Agar-Agar (bakteriologisch, Roth) versetzt und in Petri-Schalen gegossen. Die 

angeimpften Petrischalen wurden etwa zwei Tage lang bei 30 °C bis zu einer Koloniegröße 

von etwa 1 mm inkubiert. Im Anschluss wurden die Petri-Schalen mit Parafilm verschlossen 

und für maximal drei Wochen bei 4 °C gelagert. Zum Animpfen einer frischen Flüssigkultur 

wurde eine Einzelkolonie von der Agarplatte gepickt und in Einfachmedium überführt. Die 

angeimpfte Flüssigkultur wurde über Nacht bei 30 °C  und 750 rpm inkubiert. Mittels OD-

Messung bei 595 nm wurde am Folgetag die Zelldichte bestimmt und auf eine OD595nm von 

etwa 1,1 verdünnt. Die Flüssigkultur wurde vor der Nutzung bereits einen Tag bei 4 °C 

gelagert und wöchentlich frisch angesetzt. 
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4.6. Durchführung des L-YES-Assay 

Ansatz 

Herstellung des E2-Standards 

Die Substanz E2 wurde als Standard bei jeder Messung mitgeführt. Dazu wurde eine 

Stammlösung und verschiedene Verdünnungen in Ethanol in einem Konzentrationsbereich 

von 1E-5 bis 1E-12 mol/L in kleinen Braunglas-Vials mit Gewindedeckel angesetzt. Die 

Lösungen wurden bei 4°C gelagert und zusätzlich mit  Parafilm verschlossen. Die Standards 

sind bis zu 6 Wochen haltbar. 

Probenvorbereitung 

Vor dem Ansatz des L-YES-Assays wurde für jede Probe der pH-Wert gemessen und bei 

Bedarf auf einen pH-Wert zwischen sechs und sieben eingestellt. Hierzu wurde 1 M NaOH, 

genutzt. 

Tag 1: Ansatz der Mikrotiterplatten 

Für den L-YES-Assay wird zunächst 5x Medium angesetzt. Dazu wurden 10x SD und 10x 

DO zu gleichen Volumenanteilen gemischt und 0,66 g/L Ampicillin Natriumsalz (Sigma-

Aldrich) sowie 0,66 g/L Streptomycin Sulfatsalz (Sigma-Aldrich) zugegeben. Des Weiteren 

wurden 10 mmol/L an Kupfersulfatlösung beigemischt. Die Aufteilung der Mikrotiterplatten, 

das Pipettierschema und ein grober Überblick zur Versuchsdurchführung können Abb. 7 

entnommen werden. 
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Reihen-

folge 
 

Blank Negativ-
kontrolle leer E2 Probe 

1 Negativkontrollwasser 
 75 µL 75 µL - 75 µL - 

2 Lösungsmittelkontrolle   
(5x Medium mit Ethanol) 45 µL 25 µL - - 25 µL 

3 
1:2 -Verdünnungsreihe der 
Probe  in Negativkontroll-
wasser 

- - - - 75 µL 

4 
Verdünnungsreihe 
des E2-Standards  (je 10 µL in 
990 µL 5x Medium) 

- - - 25 µL - 

5 Hefezellsuspension - 20 µL - 20 µL 20 µL 

Volumen gesamt 120 µL 120 µL 0 µL 120 µL 120 µL 

 

Inkubation
24h, 30°C, 750 rpm

Zugabe von  200 µl 
Chorphenolrot-β-

Galactopyranosid und Lytikase

Inkubation 
30 min, 30°C, 750 rpm

Messung der 
Absorption  bei 595 nm

und 540 nm

Auswertung der Ergebnisse 
unter Einbeziehen der 
internen Standardreihe

 

Abb. 7: Aufteilung der Mikrotiterplatten, Pipettier schema und ein grober Überblick 
zur Versuchsdurchführung des YES 

 

Zu Beginn wurden 75 µL Negativkontrollwasser in alle Blank-, Negativkontroll (NK)- und E2-

Wells vorgelegt. Im Anschluss folgte die Herstellung der Lösungsmittelkontrolle. Bei dieser 

handelte es sich um 5x Medium mit einem Volumenprozent Ethanol (absolut für Analyse, 

Merck). Je Blankwell wurden 45 µL, je Negativkontrollwell 25 µL und je Probenwell 25 µL 

Lösungsmittelkontrolle zugegeben. 

Die Proben wurden danach in einer 1:2 Verdünnungsreihe mit MilliQ-Wasser verdünnt. Je 

Well wurden 75 µL in die Mikrotiterplatte pipettiert. Die Stammlösungen des E2-Standards 

sowie der Modellsubstanzen auf Ethanolbasis wurden 1:100 in 5x Medium verdünnt und je 

25 µL in die entsprechenden Wells pipettiert. 

Zum Abschluss wurde die Flüssigkultur aus dem Kühlschrank entnommen und bei 

14.000 rpm sieben Minuten lang zentrifugiert. Der Überstand wurde verworfen und der 

Bodensatz in 5x Medium resuspendiert. Je Well wurden 20 µL Hefezellsuspension zuge-

geben und die Platten mit Breath Easy-Versiegelungsmembranen verschlossen. Die 

Inkubation erfolgte bei 30 °C mit 750 rpm für 24 St unden. 
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Tag 2: Messung der optischen Dichte 

Am Folgetag wurde für jedes Well der Platten die Zelldichte optisch bei 595 nm gemessen 

und automatisch ein Messprotokoll samt Messdaten erstellt. Dazu wurde der Boden jeder 

Platte mit technischem Ethanol (Roth) abgewischt. Unmittelbar vor der Messung wurde jede 

Platte im Photometer für fünf Sekunden kräftig geschüttelt. 

Im Anschluss wurde in jedes Well 100 µL lacZ-Lösung pipettiert. Dabei wurde ein Dreißig-

Sekunden-Takt je Platte eingehalten. Die lacZ-Lösung wurde kurz vor der Messung aus 

lacZ-Puffer, 0,4 g/L CPRG (≥90 %, Sigma-Aldrich), 0,095 g/L Lytikase (von Arthrobacter 

luteus, ≥200 Units/mg, Sigma-Aldrich) sowie 2,5 mL/L β-Mercaptoethanol (≥99,0 %, Sigma-

Aldrich) hergestellt. 

Unmittelbar nach der Zugabe der lacZ-Lösung wurde alle zehn Minuten, ebenfalls im 

Dreißig-Sekunden-Takt, die OD bei 540 nm gemessen und ein Messprotokoll erstellt. Die 

Messung wurde wiederholt, bis der Mittelwert (MW) der achtfachen Bestimmung der OD540nm 

des E2-Standards bei der höchsten Konzentration zwischen 3,5 und 4,0 lag. 

 

Auswertung der Ergebnisse 

Für die Auswertung des YES wird eine Quantifizierung basierend auf dem Prinzip von 

Äquivalenzkonzentrationen durchgeführt. Mittels der Referenzsubstanz E2 wird eine Dosis-

Wirkungskurve generiert (siehe Abb. 8). Die Dosis-Wirkungskurve beschreibt grafisch den 

Zusammenhang zwischen der verabreichten Dosis und der daraus resultierenden Wirkung. 

Nach der Rezeptortheorie beruhen die auftretenden Effekte auf der Bindung an körpereigene 

Rezeptoren nach dem Schlüssel-Schloss-Prinzip. Erst wenn ausreichend Liganden an die 

vorhandenen Rezeptoren binden, kommt es zu einem Effekt. Sind alle Rezeptoren 

abgesättigt, wird ein Plateau erreicht (Fent, 2007). Die Dosis-Wirkungskurven zeichnen sich 

durch einen sigmoidalen Kurvenverlauf aus. Der EC50-Wert ist diejenige Konzentration, bei 

der die halbmaximale Wirkung erreicht wird (Wendepunkt der Kurve).  

Als Effekte können unterschiedlichste Endpunkte gewählt werden. Für den L-YES-Assay 

wird der Farbumschlag von gelb nach rot detektiert, indem die optische Dichte (OD) bei 

540 nm gemessen wird.  
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Abb. 8: Darstellung einer Dosis-Wirkungskurve 
 

Der Kurvenverlauf kann in folgender Formel dargestellt werden: 

 

Zur Ermittlung der Kurvenparameter aus Formel 1 wurde das Verfahren der kleinsten 

Fehlerquadrate verwendet. Dabei stehen Top und Bottom für den oberen sowie den unteren 

Plateauwert. Bei LOGEC50 handelt es sich um den Logarithmus des EC50. Als vierter 

Parameter wird der Hillslope, also die Steigung der Kurve, ermittelt. Die Werte Top, Bottom 

und der Hillslope wurden verwendet um den Messpunkten der Probe eine Dosis-

Wirkungskurve anzupassen (siehe Abb. 9) sowie die EEQ der Probe zu berechnen. 
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Abb. 9: Darstellung von Dosis-Wirkungskurven zur Ve ranschaulichung von Top, Bottom 
und Hillslope 

 

Durch die Messung vorgegeben sind der Messwert Y sowie die Konzentration bzw. der 

Verdünnungsfaktor X. Formel 1 kann der Einfluss des Hillslope entnommen werden. Bei 

kleinem Hillslope treten bereits bei niedrigen Konzentrationen Effekte auf, während das 

obere Plateau erst bei hohen Konzentrationen erreicht wird. Eine Erhöhung der Konzen-

tration hat nur geringen Einfluss. Ein gegenteiliges Bild zeigt sich bei einem hohen Hillslope 

(siehe Abb. 10). 

 

TOP 

BOTTOM 

SLOPE 

17β-Estradiol Probe X 
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Abb. 10: Darstellung dreier Dosis-Wirkungskurven mi t unterschiedlichem Hillslope 
 

Um die Auswertung der Daten zu beschleunigen, wurde eine Auswertungsmatrix erstellt. 

Dazu wurden alle nötigen Berechnungen in eine Excel-Datei implementiert und die Über-

tragung der Photometerdaten vereinfacht. Um Schwankungen der Zelldichte auszugleichen, 

wurde eine Normierung der Messwerte vorgenommen. 

 

Äquivalentkonzentration 

Das Konzept der toxischen Äquivalentkonzentration liefert rechnerisch mit Hilfe von Literatur- 

bzw. Labordaten die Äquivalentkonzentration bezogen auf das potenteste Toxin. 

Vorausetzung ist der parallele Verlauf der Dosis-Wirkungs-Kurve von der 

Referenzverbindung und der zu untersuchenden Verbindung. Dementsprechend müssen 

sowohl der untere als auch der obere Plateauwert übereinstimmen. Zur Berechnung der 

toxischen Äquivalentkonzentration werden Toxizitäts-Äquivalentfaktoren benötigt, die sich 

aus dem Quotienten aus Effektkonzentration einer Referenzverbindung zur 

Effektkonzentraion des Analyten ergeben. Die Toxizitäts-Äquivalentkonzentration einer 

Mehrkomponentenmischung ergibt sich, bei Annahme der Konzentrationsadditivität, aus der 

Aufsummierung der Einzelstoffkonzentrationen multipliziert mit ihren jeweiligen Toxizitäts-

Äquivalentfaktoren (Escher et al., 2008a). 

Um verschiedene endokrine Disruptoren zu vergleichen, bzw. um die gesamte estrogene 

Wirkung einer Probe bewerten zu können, wird für die estrogen wirksamen Disruptoren die 

Estradiol-Äquivalentkonzentration (estrogen equivalent concentration, EEQ), d.h. die 

estrogene Aktivität, angegeben. E2 ist als Positivkontrolle für die estrogene Wirkung 

allgemein anerkannt (Coldham et al. 1997). Mittels Estradiol-Äquivalentfaktor (EEF) und 
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EEQ können die Ergebnisse der chemischen Analytik mit denen des YES-Assays verglichen 

werden. 

Ein Review von Kortenkamp (2007) zeigt, dass für Mischungen von estrogen wirksamen 

Reinstoffen das Konzept der Konzentrationsadditivität aufgeht. Jedoch können in Real-

proben auch nicht estrogen wirksame Substanzen Einfluss auf die Wirkung der vorhandenen 

endokrinen Disruptoren nehmen. Frische et al. (2009) führen drei mechanistisch mögliche 

Effekte auf: Toxische Maskierung, antagonistische Modulation sowie synergistische 

Modulation. Um diese Effekte für den YES-Assay zu quantifizieren, ist der Vergleich mit der 

chemischen Analytik sowie die Untersuchung auf Matrixeffekte notwendig. 

 

Ermittlung der Bestimmungsgrenze des L-YES 

Mittels L-YES-Assay wird die estrogene Aktivität als Summenparameter erfasst. Zur 

Darstellung der Ergebnisse wird das Prinzip der EEQ genutzt, das die EC50-Werte immer zu 

den EC50-Werten der potentesten Substanz – in diesem Falle E2 – ins Verhältnis setzt. Bei 

jedem Ansatz des YES wird immer eine E2-Kontrolle mitgeführt, die zur Ermittlung der EEQ 

von unbekannten Proben genutzt wird. Die Bestimmungsgrenze des L-YES wurde zu Beginn 

des Projektes durch eine 24-fache Vermessung des E2-Standards ermittelt und beträgt 11,5 

± 2,9 ng/L.  

 

4.7. Untersuchung von Modellsubstanzen 

Zur Validierung des YES-Assays wurden neben dem natürlichen Steroidhomon E2 neun 

weitere Substanzen ausgewählt. Die Modellsubstanzen wurden in 2 mL Schraubverschluss-

Probenflaschen auf der Feinwaage eingewogen und im Anschluss in Ethanol (absolut für 

Analyse, Merck) gelöst. Nach der vollständigen Lösung wurde eine Verdünnungsreihe in 

halben log-Stufen durchgeführt. Die untersuchten Substanzen sowie die untersuchte Konz-

entrationsbereiche können Tab. 7 entnommen werden. 
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Tab. 7: Untersuchte Modellsubstanzen und Konzentrat ionsbereiche  
Substanz Konzentrationsbereich 

in mol/L 

17β-Estradiol 1E-5 bis 1E-12 

17α-Ethinylestradiol 1E-8 bis 1E-12 

Estriol 1E-7 bis 1E-11 

Mestranol 1E-6 bis 1E-11 

BPA 1E-4 bis 1E-9 

4-n-Nonylphenol 1E-4 bis 1E-7 

BBP 1E-3 bis 1E-7 

Endosulfan {α:β=2:1} 1E-4 bis 1E-7 

4-tert.-Octylphenol 1E-3 bis 1E-7 

2-Hydroxybiphenyl 1E-3 bis 1E-7 

 

Die EC50-Werte der Modellsubstanzen, d.h. die Effektkonzentrationen mit halbmaximalem 

Ausschlag, erstrecken sich über fünf Dekaden. Die niedrigste EC50 hat E2 mit 1,7E-10 mol/L 

bzw. 46 ng/L. Die BG für E2 liegt bei 4,2 ± 1,1E-11 mol/L bzw. 11,5 ± 2,9 ng/L.  

Die natürlichen sowie die synthetischen Hormone besitzen eine um zwei bis vier Dekaden 

niedrigere EC50 als die übrigen Substanzen. In Tab. 8 sind die Werte mit Standard-

abweichung (STABW) und Anzahl der Bestimmungen aufgeführt. Für die Substanz 

Endosulfan konnte keine Färbung im YES-Assay gemessen werden, und somit auch keine 

estrogene Aktivität für den getesteten Konzentrationsbereich nachgewiesen werden. Höhere 

Konzentrationen konnten aufgrund der eingeschränkten Löslichkeiten nicht vermessen 

werden. 

Tab. 8: Mittelwerte der EC50-Werte, STABW und EEF d er gemessenen Modell-
substanzen 

Substanz  EC50 in mol/L  EC50 in ng/L  STABW in %  EEF Bestimmungen  

E2 1,7 ± 0,7E-10 46 ± 19 41 1,0E+00 24 

EE2 1,9 ± 0,7E-10 56 ± 21 37 8,9E-01 3 

E3 2,5 ± 1,0E-08 7,2 ± 2,9E+02 40 6,8E-03 6 

MeEE2 3,7 ± 1,6E-08 1,1 ± 5,0E+03 43 4,6E-03 3 

BPA 2,5 ± 0,7E-06 5,7 ± 1,6E+05 28 6,8E-05 5 

4-n-NP 2,1 ± 1,0E-05 4,6 ± 2,2E+06 48 8,1E-06 5 

OP 6,9 ± 4,3E-05 1,4 ± 0,9E+07 63 4,6E-06 2 

BBP 4,7 ± 1,2E-05 1,5 ± 3,7E+06 26 3,6E-06 3 

2-HBP 4,8 ± 1,0E-04 8,1 ± 1,6E+07 20 6,5E-07 2 

ES keine Färbung keine Färbung - - 3 
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Der Vergleich der EC50-Werte des L-YES-Assays mit Literaturdaten ist nicht ohne Weiteres 

möglich, da zahlreiche sehr ähnliche Assays auf Hefebasis durchgeführt werden, die sich in 

der Modifikation der Hefe, den genutzten Chemikalien und den Inkubationszeiten unter-

scheiden. Zum einfachen Vergleich der gemessenen EC50-Werte mit geeigneten 

Literaturdaten wurde der Quotient aus der gemessenen EC50 und der Literatur-EC50 

gebildet und in Tab. 9 aufgeführt.  

 

Tab. 9: Vergleich der ermittelten EC50-Werte der Mo dellsubstanzen mit Literatur-
daten 

Substanz  EC50 in mol/L STABW 
in % 

EC50 (diese Studie)/ 
EC50 (Literatur) 

Quelle 

E2 4,8 ± 1,0E-11 21 3,5 Schultis et al., 2004 

E2 3,6E-10 - 0,5 Sanseverino et al., 2009 

E2 0,5E-09-1,0E-09 - 0,17-0,34 Bovee et al., 2004 

EE2 6,6 ± 1,9E-11 29 2,9 Schultis et al., 2004 

E3 1,2E-07 - 0,21 Bovee et al., 2004 

MeEE2 9,1E-09 - 4,1 Bovee et al., 2004 

4-n-NP 4,2 ± 1,3E-06 31 5,0 Schultis et al., 2004 

BPA 1,3 ± 0,3E-06 23 1,9 Schultis et al., 2003 

BBP 4,7E-05 - 1,0 Sanseverino et al., 2009 

 

Ein Quotient der EC50-Werte von etwa 0,5 bis 2 kann im Rahmen der Messgenauigkeit als 

nicht signifikante Abweichung vernachlässigt werden. Schultis et al. (2004) nutzten die 

gleiche auf Routledge und Sumpter (1996) zurückgehende Hefe und haben die Lytikase-

Spaltung eingeführt (L-YES). Bovee et al. (2004) nutzten den YES-Assay mit einer selbst 

modifizierten Hefe und Sanseverino et al. (2009) setzten eine Hefe ein, die bei estrogener 

Aktivität bioluminesziert. Zwar beruhen beide Assays ebenfalls auf der Hefe Saccharomyces 

cerevisiae, die mit dem menschlichen Estrogenrezeptor α ausgestattet wurde, es werden 

jedoch grundsätzlich verschiedene Signalkaskaden genutzt. Die große Spannweite der 

Quotienten zu Bovee et al. (2004) könnte auf diesen Zusammenhang zurückzuführen sein. 

Es konnte keine Veröffentlichung gefunden werden, die mit dem YES-Assay ermittelte Werte 

für alle Modellsubstanzen liefert. 

Für ES waren keine mit dem YES-Assay ermittelten Literaturdaten auffindbar. Es gibt jedoch 

Ergebnisse mit dem E-Screen. Lediglich Körner et al. (2001) geben an, dass α-ES genutzt 

wurde. In den übrigen Veröffentlichungen fehlt die Angabe, welches Stereoisomer bzw. 

welche Mischung genutzt wurde. Die EC50-Werte liegen zwischen 4,0E-8 mol/L und 2,0E-

7 mol/L (Andersen et al., 2002; Fang et al., 2000; Leusch et al., 2010; Körner et al., 2001). 

Im Rahmen dieser Studie wurde eine Mischung im Verhältnis α:β=2:1 genutzt und 
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Konzentrationen zwischen 1E-4 mol/L und 1E-7 mol/L untersucht. Möglicherweise weisen 

die unterschiedlichen Stereoisomere unterschiedliche estrogene Potenz auf, weshalb keine 

Aktivität durch den L-YES-Assay festgestellt werden konnte. Eine andere Möglichkeit ist die 

toxische Maskierung. Dabei wird die estrogene Aktivität durch die höhere Toxizität im L-YES-

Assay maskiert.  

 

4.8. Prüfung von Matrixeffekten  

Zur Ermittlung von möglichen Matrixeffekten wurden unterschiedliche Proben mit E2, EE2 

und BPA dotiert. Dazu wurden Konzentrationen nahe der BG (EC10) sowie mit maximalem 

Ausschlag (EC100) gewählt. Hierzu wurden als Realproben Oberflächenwasser aus dem 

Rhein bei Karlsruhe und bei Düsseldorf, Wasser aus der Donau bei Ulm sowie ein  

Rohwasser genutzt. Die Proben wurden nicht stabilisiert und bei 4 °C gelagert.  

Die Dotierung der Wasserproben erfolgte mit den in Tab. 10 angegebenen Konzentrationen. 

Um eine eventuelle Abweichung der Dotierlösung zu ermitteln, wurde zusätzlich zu den 

Wasserproben Reinstwasser dotiert. 

 

Tab. 10: Angabe der Dotierkonzentration und der ent sprechenden EEQ berechnet  
Substanz  

 
Dotierkonzentration 

in mol/L 
EEF EEQberechnet   

in mol/L 

BPA 1,0E-05 6,8E-05 6,8E-10 

BPA 1,0E-06 6,8E-05 6,8E-11 

E2 1,0E-09 1,0E+00 1,0E-09 

E2 1,0E-10 1,0E+00 1,0E-10 

EE2 1,0E-09 8,9E-01 8,9E-10 

EE2 1,0E-10 8,9E-01 8,9E-11 

 

4.8.1. Prüfung von Matrixeffekten in Oberflächenwäs sern 

Die Ergebnisse der Untersuchung von Matrixeffekten in Oberflächenwasserproben sind in 

Abb. 11 und Tab. 11 zusammengestellt. 
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Abb. 11: Ergebnisse zur Untersuchung von Matrixeffe kten in dotierten Oberflächen-
wasserproben 
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Tab. 11: Ergebnisse zur Untersuchung von Matrixeffe kten in dotierten Oberflächen-
wasserproben 

Probe 
 

Dotier- 
substanz  

EEQberechnet  
 in mol/L 

EEQgemessen  
 in mol/L 

EEQgemessen / 
EEQberechnet  

STABW 
 in % 

Bestimmungen  
 

MilliQ-Wasser E2 1,0E-09 8,4E-10 0,8 20 3 

Trinkwasseraufbereiter E2 1,0E-09 8,6E-10 0,9 20 4 

Rhein bei Düsseldorf E2 1,0E-09 5,5E-10 0,6 40 4 

Rhein bei Karlsruhe E2 1,0E-09 5,2E-10 0,5 51 4 

Donau bei Ulm E2 1,0E-09 4,6E-10 0,5 85 4 

MilliQ-Wasser E2 1,0E-10 1,0E-10 1,0 24 2 

Trinkwasseraufbereiter E2 1,0E-10 1,0E-10 1,0 - 1 

Rhein bei Düsseldorf E2 1,0E-10 1,1E-10 1,1 - 1 

Rhein bei Karlsruhe E2 1,0E-10 6,1E-11 0,6 - 1 

Donau bei Ulm E2 1,0E-10 8,7E-11 0,9 - 1 

MilliQ-Wasser EE2 8,9E-10 8,6E-10 1,0 18 3 

Trinkwasseraufbereiter EE2 8,9E-10 9,0E-10 1,0 18 3 

Rhein bei Düsseldorf EE2 8,9E-10 8,8E-10 1,0 17 3 

Rhein bei Karlsruhe EE2 8,9E-10 9,5E-10 1,1 18 3 

Donau bei Ulm EE2 8,9E-10 7,7E-10 0,9 18 3 

MilliQ-Wasser EE2 8,9E-11 1,1E-10 1,3 21 2 

Trinkwasseraufbereiter EE2 8,9E-11 8,8E-11 1,0 - 1 

Rhein bei Düsseldorf EE2 8,9E-11 6,3E-11 0,7 - 1 

Rhein bei Karlsruhe EE2 8,9E-11 7,4E-11 0,8 - 1 

Donau bei Ulm EE2 8,9E-11 9,8E-11 1,1 - 1 

MilliQ-Wasser BPA 6,8E-10 8,8E-10 1,3 17 3 

Trinkwasseraufbereiter BPA 6,8E-10 8,2E-10 1,2 5 3 

Rhein bei Düsseldorf BPA 6,8E-10 9,0E-10 1,3 13 3 

Rhein bei Karlsruhe BPA 6,8E-10 7,7E-10 1,1 16 3 

Donau bei Ulm BPA 6,8E-10 7,5E-10 1,1 9 3 

MilliQ-Wasser BPA 6,8E-11 5,2E-11 0,8 29 2 

Trinkwasseraufbereiter BPA 6,8E-11 4,3E-11 0,6 - 1 

Rhein bei Düsseldorf BPA 6,8E-11 4,9E-11 0,7 - 1 

Rhein bei Karlsruhe BPA 6,8E-11 6,0E-11 0,9 - 1 

Donau bei Ulm BPA 6,8E-11 4,0E-11 0,6 - 1 
 

Für die Mehrzahl der Dotierungen entspricht, bei Berücksichtigung der assaybedingten 

STABW, die EEQberechnet der EEQgemessen. Die STABW der Mehrfachbestimmungen entspricht 
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der assaybedingten STABW von etwa 40 %. Geringfügig höhere Abweichungen waren nur 

bei der Dotierung mit E2 und einer EEQberechnet von 1E-9 mol/L zu beobachten.  

Für die Dotierungen im EC10-Bereich zeigte sich eine größere Variation der Abweichungen. 

Ursache hierfür ist vor allem die Tatsache, dass die STABW nahe der BG höher ist. 

Abschließend kann festgestellt werden, dass im untersuchten Konzentrationsbereich für 

Oberflächenwasser keine bis geringfügige Matrixeffekte zu beobachten sind. 

 

4.8.2. Prüfung von Matrixeffekten in Kläranlagenpro ben 

Neben Oberflächenwasserproben wurden auch Proben aus der Kläranlage des Abwasser-

zweckverbandes Breisgauer Bucht zur Ermittlung von möglichen Matrixeffekten eingesetzt. 

Die Ergebnisse sind in Tab. 12 und Abb. 12 zusammengefasst. 
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Tab. 12: Ergebnisse der dotierten Proben der Kläran lage Breisgauer Bucht (unfil.: 
unfiltriert, fil.: filtriert) 

Probe 
 

Dotiersubstanz  
 

EEQberechnet  
in mol/L 

EEQgemessen 

in  mol/L 
EEQgemessen / 
EEQberechnet  

STABW 
in % 

Bestimmungen 
 

MilliQ-Wasser E2 1,0E-09 8,2E-10 0,8 4 3 

Vorklärung (unfil.) E2 1,2E-09 1,0E-09 0,9 18 3 

Vorklärung (fil.) E2 1,2E-09 8,3E-10 0,7 29 3 

Sandfilter (unfil.) E2 1,0E-09 6,6E-10 0,7 14 3 

Sandfilter (fil.) E2 1,0E-09 6,7E-10 0,7 24 3 

MilliQ-Wasser E2 1,0E-10 1,0E-10 1,0 24 2 

Vorklärung (unfil.) E2 2,8E-10 3,2E-10 1,2 6 2 

Vorklärung (fil.) E2 2,5E-10 3,1E-10 1,3 40 2 

Sandfilter (unfil.) E2 1,0E-10 1,6E-10 1,6 4 2 

Sandfilter (fil.) E2 1,0E-10 2,8E-10 2,8 9 2 

MilliQ-Wasser EE2 8,9E-10 8,7E-10 1,0 22 3 

Vorklärung (unfil.) EE2 1,1E-09 1,1E-09 1,0 46 3 

Vorklärung (fil.) EE2 1,0E-09 6,5E-10 0,6 28 3 

Sandfilter (unfil.) EE2 8,9E-10 6,7E-10 0,8 8 3 

Sandfilter (fil.) EE2 8,9E-10 6,3E-10 0,7 28 3 

MilliQ-Wasser EE2 8,9E-11 1,1E-10 1,3 21 2 

Vorklärung (unfil.) EE2 2,7E-10 2,7E-10 1,0 21 2 

Vorklärung (fil.) EE2 2,4E-10 2,5E-10 1,0 55 2 

Sandfilter (unfil.) EE2 8,9E-11 1,8E-10 2,0 8 2 

Sandfilter (fil.) EE2 8,9E-11 2,3E-10 2,6 13 2 

MilliQ-Wasser BPA 6,8E-10 8,4E-10 1,2 8 2 

Vorklärung (unfil.) BPA 8,6E-10 1,0E-09 1,2 18 2 

Vorklärung (fil.) BPA 8,3E-10 8,5E-10 1,0 17 2 

Sandfilter (unfil.) BPA 6,8E-10 8,0E-10 1,2 11 2 

Sandfilter (fil.) BPA 6,8E-10 7,2E-10 1,1 2 2 

MilliQ-Wasser BPA 6,8E-11 5,2E-11 0,8 29 2 

Vorklärung (unfil.) BPA 2,5E-10 2,1E-10 0,8 21 2 

Vorklärung (fil.) BPA 2,2E-10 2,6E-10 1,2 2 2 

Sandfilter (unfil.) BPA 6,8E-11 2,0E-10 3,0 17 2 

Sandfilter (fil.) BPA 6,8E-11 2,0E-10 3,0 49 2 

 

Die STABW der Mehrfachbestimmungen entspricht der assaybedingten STABW von etwa 

40 %. Für die Dotierungen zeigt sich, bei Berücksichtigung der assaybedingten STABW, in 

der Regel eine gute Übereinstimmung zwischen der EEQberechnet und der EEQgemessen.  
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Abb. 12: Ergebnisse zur Untersuchung von Matrixeffe kten in dotierten Kläranlagenproben 

 

4.9. Betrachtung der nominellen/reellen Konzentration im  Assay 

Im Rahmen der Evaluierung wurde geprüft, ob Substanzverluste bei der Inkubation auftreten 

können. Hierzu wurden entsprechend der Assay-Durchführung Mikrotiterplatten mit der 

nominellen Konzentration angesetzt, und die reelle Konzentration mittels chemischer 

Analytik bestimmt. Dazu wurden Konzentrationen nahe der Bestimmungsgrenze sowie mit 

maximalem Messsignal gewählt.  

 



 

 41 

1,E+00

1,E+01
1,E+02

1,E+03

1,E+04

1,E+05

1,E+06

1,E+07

E2 BPA BPA NP NP

Substanz

K
on

ze
nt

ra
tio

n 
in

 n
g/

L

Nominelle Konzentration

Bestimmung mittels GC-MS nach 1 h
auf der Mikrotiterplatte

Bestimmung mittels GC-MS nach 24 h
auf der Mikrotiterplatte

3

 

Abb. 13: Ergebnisse zur Untersuchung der nominellen /reellen Konzentration im YES-
Assay 

 

Für Estradiol und Bisphenol A stimmen reelle und nominelle Konzentration überein. Für 

Nonylphenol treten deutliche Abweichungen auf, wahrscheinlich verursacht durch Adsorp-

tionseffekte an die genutzten Kunststoffverbrauchsmaterialien. Insgesamt ist ein Substanz-

verlust erwartungsgemäß bei besonders hydrophoben Modellsubstanzen zu beobachten. 

4.10. Praktische Hinweise zur Nutzung des L-YES-Assays  

4.10.1. Reproduzierbarkeit 

In Bezug auf die Reproduzierbarkeit sind zwei Punkte zu berücksichtigen. Zum einen wird 

bei jedem Ansatz ein E2-Standard gemessen und die Kalibrierkurve neu ermittelt. Es muss 

also geprüft werden, ob die Messung des Standards reproduzierbar ist. Zum anderen ist zu 

prüfen, ob die Kalibrierkurve des Standards auf die restlichen Platten eines Ansatzes 

übertragbar ist. 

•••• Reproduzierbarkeit in unabhängigen Ansätzen 

Die Ergebnisse der Modellsubstanzen zeigen, dass bei Einhaltung der Qualitätskriterien eine 

gute Reproduzierbarkeit gegeben ist. 

•••• Reproduzierbarkeit in einem Ansatz 

Um die Reproduzierbarkeit in einem Ansatz zu überprüfen wurde auf mindestens acht von 

zehn Platten die gleiche Substanz in der gleichen Konzentration gemessen. Dies wurde für 

den E2-Standard (siehe Abb. 14), mit E2 dotiertem MilliQ-Wasser sowie mit BPA dotiertem 

MilliQ-Wasser durchgeführt. Die STABW betragen 15,7 %, 6,7 % bzw. 22,0 % und liegen 

damit deutlich unterhalb der assaybedingten STABW von 40 %. Es ist also eine gute 

Reproduzierbarkeit innerhalb eines Ansatzes gegeben. 
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Abb. 14: Reproduzierbarkeit der Ergebnisse in einem  YES-Ansatz 

 

4.10.2. Zelldichte 

In Abb. 15 ist eine Messung mit stark variierender Zelldichte dargestellt. Abgebildet sind die 

MW der achtfachen Bestimmung sowie die Regressionskurve (Regr.) für die entsprechenden 

Daten. Der Abb. 15 können die EC50 dieser Messung entnommen werden. Es zeigt sich 

eine große Abweichung zwischen den Parallelansätzen. 

Zur Auswertung der Ergebnisse ist es wichtig deren Berechnungsgrundlage zu kennen. Je 

höher die OD595nm und damit die Zelldichte, desto mehr β-Galaktosidase wird bei gleicher 

Analytkonzentration gebildet. Damit dieser Effekt keinen zu großen Einfluss auf das 

Messergebnis nimmt, wird die OD540nm mittels Teilung durch die OD595nm normiert. Diese 

Normierung ergibt aber nur bei kleinen Schwankungen der Zelldichte sinnvolle Ergebnisse.  

Für die in Abb. 15 blau dargestellte Messung auf Platte 1 ist die Zelldichte bei 1,0E-8 mol/L 

und 3,2E-9 mol/L deutlich kleiner als bei den übrigen Messpunkten. Dadurch kommt es zu 

einer Überhöhung der korrigierten und normierten OD540nm. Die ungleichmäßige Zelldichte ist 

auch die Ursache für die Abweichungen der übrigen Platten.  

Die in Abb. 15 dargestellte Messung wurde nicht zur Ermittlung der EC50 berücksichtigt. Als 

Qualitätskriterium wurde die Zelldichte aufgenommen. Bei Abweichungen um mehr als 20 % 

vom Mittelwert muss der entsprechende Messwert unberücksichtigt bleiben oder die 

Messung wiederholt werden. 
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Abb. 15:  Abweichungen von YES-Ergebnisse aufgrund variierender Zelldichte. 

 

4.10.3. Lytikasekonzentration 

Die Durchführung des L-YES-Assays sieht eine vierstündige Inkubation mit CPRG und 

Lytikase vor. Innerhalb dieser Zeit findet der enzymatische Umsatz von CPRG und ent-

sprechend der Farbumschlag von gelb nach rot statt. Die Rotfärbung wird mittels OD-

Messung bei 540 nm quantifiziert. Da der Messbereich des Photometers von 0 bis 4 reicht, 

wird eine OD540nm der Positivkontrolle, also der höchsten Konzentration des E2-Standards, 

von 3,5 bis 4,0 als optimaler Messzeitpunkt angestrebt. Durch die Zugabe von Lytikase wird 

die Zellwand der Hefe gespalten und das Enzym β-Galaktosidase freigesetzt. Je höher die 

Lytikasekonzentration, desto mehr Löcher entstehen pro Zeiteinheit in der Zellwand. Damit 

korreliert die Lytikasekonzentration mit der Geschwindigkeit des Farbumschlages. Innerhalb 

dieses Projektes wurden verschiedene Lytikasekonzentrationen getestet, und die Ergebnisse 

bestätigen diesen Zusammenhang. Zusätzlich wurde festgestellt, dass eine niedrigere 

Lytikasekonzentration um die 0,01 mg/L (≥ 2 Units/L) massive Schwankungen in der 

Reaktionszeit verursacht. Die Ursache für diese Schwankungen liegt möglicherweise in einer 

inhomogenen Qualität der Lytikase. Da diese Schwankungen jedoch bei 0,095 mg/L (≥ 19 

Units/L) beherrschbar sind, wurde diese Konzentration für alle Messungen mit dem L-YES-
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Assay genutzt. Diese Vorgabe entspricht der verwendeten Konzentration anderer 

Arbeitsgruppen und verkürzt die Messdauer von vier Stunden auf unter eine Stunde.  

 

4.10.4. Abnehmende EC50 bei hohen Konzentrationen 

Streng genommen darf das Konzept der Äquivalentkonzentration nur angewendet werden, 

wenn die Dosis-Wirkungs-Kurven der Referenzverbindung und des Analyten parallel sind. 

Dies setzt voraus, dass sowohl der untere als auch der obere Plateauwert übereinstimmen 

(Escher et al., 2008a).  

 

 

Abb. 16: Darstellung mehrer Kurvenverläufe von Mode llsubstanzen aus repräsentativen 
Daten. Messung zu vier unterschiedlichen Zeitpunkte n. Punkte die nicht für die 
Ermittlung der Regressionskurve berücksichtigt wurd en, sind schwarz dargestellt 

 

Abb. 16 zeigt eine Auswahl von repräsentativen Daten aus vier Messungen. Dabei ist für 

jede der sechs Substanzen der MW der 8-fachen Bestimmung jeder untersuchten Konzen-

tration abgebildet. Zusätzlich sind die für E2 ermittelte Kalibrierkurve und die für die übrigen 

Substanzen angepassten Regressionskurven eingezeichnet. Für die meisten Substanzen 

steigt das Messsignal mit der Konzentration bis zu einem Maximum an und sinkt dann 

wieder ab. Hierfür kann es unterschiedliche Ursachen geben. Für E2 kann ab 1E-8 mol/L von 

einer akut toxischen Konzentration ausgegangen werden, da das Zellwachstum der Hefe 

deutlich gehemmt wird. Die Abnahme des Messwertes bereits bei einer Konzentration von 

3,2E-9 mol/L (log [Ligand / mol/L] = -8,5) deutet ebenfalls auf toxische Effekte hin. Diese 
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beeinflussen scheinbar die Bildung der β-Galaktosidase, ohne Einfluss auf die Zelldichte zu 

nehmen.  

Die Übertragung auf die übrigen Substanzen ist nicht ohne Weiteres möglich. Während EE2 

einen identischen Kurvenverlauf zeigt, weisen die übrigen Substanzen größere Abweich-

ungen auf. Bei EE2 nimmt die Zelldichte bereits bei 3,2E-9 mol/L ab, BPA und BBP zeigen 

dagegen keine Veränderung der Zelldichte im untersuchten Konzentrationsbereich. Die Zell-

dichte bei 4-n-NP und ES ist ab einer Konzentration von 1,0E-4mol/L bzw. 3,2E-5 mol/L (log 

[Ligand/mol/L] = -4,5) deutlich erniedrigt. Damit zeigen BPA und BBP einen von E2 

abweichenden Kurvenverlauf. Die Abweichung von 4-n-NP kann entsprechend der Abnahme 

bei E2 mit einer Hemmung der β-Galaktosidase-Bildung erklärt werden. 

Bei der Kontrolle der Rohdaten für ES ist festzustellen, dass keine signifikante Färbung 

auftritt. Der Ausschlag sowie die sehr hohe STABW des Messpunktes bei 1,0E-4 mol/L ist 

auf die Normierung mit der Zelldichte zurückzuführen. Die Regressionskurve für ES ist nur 

zur Veranschaulichung abgebildet. Bei Einhaltung der Grenzwerte für die Zelldichte wurde 

keine messbare estrogene Aktivität für Endosulfan nachgewiesen. In anderen Hefeassays, 

die den humanen Estrogenrezeptor verwendeten, konnte ebenfalls keine Estrogenität 

nachgewiesen werden. Jiao et al. (2008) konnten jedoch unter Verwendung des Goldfisch-

estrogenrezeptor α estrogene Aktivität nachweisen. 

 

4.10.5. Kontrollen zur Qualitätsicherung 

Ebenso wie bei der Untersuchung von Umweltproben mittels chemischer Analytik sind beim 

Einsatz von Biotestverfahren Maßnahmen zur Qualitätssicherung notwendig. Die wichtigste 

Voraussetzung bei der Untersuchung der endokrinen Aktivität mittels in vitro Verfahren ist ein 

stabiles Testsystem. Dies kann durch die Definition von Validitätskriterien und das Mitführen 

adäquater Kontrollen gewährleistet werden. 

Standardisierte Versuchsdesigns sind für die replizierbare Datenerhebung unabdingbar 

(Wagner und Öehlmann, 2011b). Bislang existieren keine national oder international 

standardisierten in vitro Verfahren für die Untersuchung von endokrinen Disruptoren. Zu 

diesem Zweck wurde 2011 in Deutschland ein DIN-Arbeitskreis konstituiert (Normen-

ausschuss Wasserwesen, NA 119-01-05-09 AK), der die nationale und internationale 

Standardisierung von Testverfahren zur Erfassung endokriner Wirkungen in der aquatischen 

Umwelt zum Ziel hat. Eine entsprechende Norm ist allerdings noch nicht verfügbar. 

In der vorliegenden Studie wurde die Stabilität des Testverfahrens durch den konsequenten 

Einsatz eines laborinternen, standardisierten Protokolls (siehe Kapitel 4.6 „Durchführung des 

L-YES-Assay“), das intensive Training der versuchsdurchführenden Personen und die 
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Mitführung von Positivkontrollen, Negativkontrollen und Lösungsmittelkontrollen 

gewährleistet.  

 

4.10.6. Lagerung und Stabilisation 

Es wurden Proben mit E2 und EE2 im EC100-Bereich (1,0E-09mol/L) aufdotiert, um den 

Einfluss der Lagerung zu beurteilen. Der Abb. 17 kann die zeitliche Abnahme der EEQ für 

die E2 dotierten Proben entnommen werden.  

 

Abb. 17: Einfluss der Lagerung bei Oberflächenwasse rproben (Dotierung von 1E-
9 mol/L E2) 

 

Um nur die Assay-Abweichung zu ermitteln, wurde eine Teilmenge je Probe dotiert und diese 

innerhalb von 15 Tagen viermal vermessen. Die dotierten Proben wurden bei 4 °C licht-

geschützt gelagert, jedoch nicht stabilisiert. Die Ergebnisse zeigen eine deutliche Abnahme 

der EEQ über die Lagerzeit. Als mögliche Ursachen für die Abnahme kommen der 

biologische Abbau, die Adsorption an das Probengefäß sowie die Verflüchtigung von E2 in 

Frage. Berücksichtigt man die physikalischen Eigenschaften, die in Tab. 6 im Kapitel 

„Material und Methoden“ zusammengefasst sind, erscheint die Verflüchtigung sehr unwahr-

scheinlich. Der Oktanol-Wasser-Koeffizient ist nicht viel höher als der von EE2. Bei EE2 

konnte keine Abnahme der EEQ über die Zeit beobachtet werden (Daten nicht grafisch 
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dargestellt). Durch diese Tatsache erscheint auch die Adsorption als Ursache unwahr-

scheinlich. Berücksichtigt man die gute biologische Abbaubarkeit von E2 unter aeroben 

Bedingungen sowie die Matrix Flusswasser, ist der biologische Abbau wahrscheinlich die 

Ursache für die Abnahme. Die notwendigen Mikroorganismen samt Spurennährstoffen sind 

natürlicherweise in Flusswasser vorhanden. Eine Limitierung des Sauerstoffs kann 

ausgeschlossen werden. Das Abkühlen auf 4 °C führt offensichtlich zu einer Verlangsamung, 

aber nicht zu einer völligen Stagnation des Abbaus. Bei einer geschätzten Halbwertszeit von 

vier Tagen bei den untersuchten Bedingungen für E2 ist es nicht verwunderlich, dass für EE2 

und BPA keine Abnahme zu beobachten ist. Beide Substanzen zeigen in Abbauversuchen 

deutlich höhere Halbwertszeiten als E2. Abschließend ist festzustellen, dass Proben die nicht 

unmittelbar gemessen werden stabilisiert werden müssen. Dazu eignet sich das Ansäuern 

auf einen pH kleiner 3 mit Salzsäure. Die Zugabe von toxischen Substanzen ist ungeeignet, 

da diese die Messung mit dem L-YES-Assay unmöglich machen würden. Die angesäuerten 

Proben müssen vor der Messung neutralisiert werden, da ein niedriger pH-Wert 

Auswirkungen auf das Wachstum der Hefezellen hat. Der enthaltene Salzgehalt der Proben 

hatte keine Auswirkungen auf die Messung im YES-Assay.  

 

5. Untersuchung von Umweltproben mit erhöhter 

 Konzentration 

Es wurden Proben untersucht, in denen höhere Werte für die estrogene Wirkung zu erwarten 

waren. Zur Verfügung standen Proben der Kläranlage Breisgauer Bucht, der Kläranlage 

Karlsruhe-Neureut, sowie fünf weiterer Kläranlagen im süddeutschen Raum.  

Die Proben der Kläranlage des Abwasserzweckverbandes Breisgauer Bucht wurden mittels 

Schöpfkelle mit Becherglas bzw. aus dem automatischen Probenahmesystem entnommen. 

Unmittelbar nach der Entnahme wurden die Proben mit etwa 1 mL halbkonzentrierter 

Salzsäure (37 %, Merck) pro Liter Probe angesäuert. Im Labor (etwa drei Stunden später) 

wurden die pH-Werte kontrolliert und ein pH-Wert von 2,3 ± 0,3 eingestellt. Von jeder Probe 

wurde eine Teilmenge mittels Unterduckmembranfiltration (Supor®-450, 47 mm, 0,45 µm; 

Pall) filtriert. 

Die Proben der Kläranlage Karlsruhe-Neureut wurden nicht stabilisiert, zeitnah gekühlt und 

bei unter 4 °C gelagert (Lagerung für den YES: 2-3 Tage). 

Ferner wurden Proben aus fünf weiteren süddeutschen Kläranlagen im L-YES-Assay 

getestet. Diese Proben stammen aus laufenden Probenahmekampagnen des TZW und 

werden aus Gründen des Datenschutzes anonymisiert aufgelistet. Getestet wurden dabei 



 

 48 

Zu- und Ablauf der jeweiligen Kläranlage. Die Proben wurden nicht stabilisiert und bei unter 

4 °C gelagert (Probeneingang Juli 2012 bei 4°C gela gert, anschließend bei -20°C einge-

froren; Messung Sept. 2012).  

 

5.1. Kläranlage Breisgauer Bucht 

Bei allen Proben bis auf den Zulauf handelt es sich um den Ablauf der genannten Aufbereit-

ungsstufe. 

 

Tab. 13: Ergebnisse für Proben der Kläranlage Breis gauer Bucht 

Probe- 
nahmestelle 

Parameter 
 

Ergebnis GC-MS 
in ng/L 

EEQberechnet  
in ng/L 

EEQgemessen 

in ng/L 

Zulauf E3 180 1,22 - 

(filtriert) BPA 870 0,06 - 

 Summe  1,28 35 

Vorklärung E3 180 1,22 - 

(filtriert) BPA 940 0,06 - 

 Summe  1,29 41 

Vorklärung E3 - - - 

(unfiltriert) BPA - - - 

 Summe - - 49 

Denitrifikation E3 < BG < BG - 

(filtriert) BPA 280 0,02 - 

 Summe  0,02 < 11,5 

Nitrifikation E3 < BG < BG - 

(filtriert) BPA 150 0,01 - 

 Summe  0,01 < 11,5 

Nachklärung E3 < BG < BG - 

(filtriert) BPA 210 0,01 - 

 Summe  0,01 < 11,5 

Sandfilter E3 < BG < BG - 

(filtriert) BPA 90 0,01 - 

 Summe  0,01 < 11,5 

Sandfilter E3 - - - 

(unfiltriert) BPA - - - 

 Summe  - < 11,5 
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In der Tab. 13 sind die Messergebnisse der Kläranlage Breisgauer Bucht zusammengefasst. 

Die Konzentrationen von E1, E2, EE2, MeEE2 und Norethisteron sowie OP und 4-iso-NP 

lagen für alle filtrierten Proben unter der Bestimmungsgrenze der GC-MS-Messung und sind 

aus diesem Grund nicht in der Tabelle aufgelistet.  

Die BG beträgt 5 ng/L für E1, E2, E3, EE2, MeEE2 und Norethisteron sowie 25 ng/L bzw. 

125 ng/L für OP und 4-iso-NP. Für Proben des Zulauf und der Denitrifikation ist die BG 

jeweils um Faktor 2 höher. Lediglich E3 und BPA konnten in den Proben nachgewiesen und 

mit 180 ng/L bzw. 90-870 ng/L quantifiziert werden. Zusätzlich zu den filtrierten Proben 

wurden im L-YES-Assay auch unfiltrierte Proben gemessen.  

Die Ergebnisse der GC-MS, die berechnete EEQ, sowie die mit dem L-YES-Assay 

gemessene EEQ können Tab. 13 entnommen werden. Beide Analyseverfahren zeigen eine 

estrogene Aktivität im Zulauf, die erwartungsgemäß mittels Vorklärung kaum verändert wird. 

Im Ablauf der Denitrifikation ist die estrogene Aktivität deutlich reduziert, und bleibt in den 

folgenden Stufen auf sehr niedrigem Niveau. Für den L-YES sinkt die EEQ im Ablauf der 

Denitrifikation unter die BG von 11,5 ng/L und kann in weiteren Messungen nicht mehr 

quantifiziert werden. 

Während der Trend der Abnahme übereinstimmt, ergibt der L-YES-Assay im Zulauf eine 

etwa 30-fach höhere estrogene Aktivität als die errechneten EEQ durch die Werte der GC-

MS. Offenbar enthält das Abwasser weitere estrogen wirksame Substanzen, die nicht über 

die chemische Analytik erfasst werden. 

 

5.2. Kläranlage Karlsruhe-Neureut 

In der Tab. 14 sind die Messergebnisse der Kläranlage Karlsruhe-Neureut zusammenge-

fasst. Die Konzentrationen von E1, E2, EE2, E3, MeEE2 und Norethisteron sowie 4-tert.- und 

Octylphenol liegen für alle Proben unter der BG der GC-MS-Messung und sind aus diesem 

Grund nicht in der Tabelle erfasst. Die BG beträgt bei Proben aus dem Zulauf 10 ng/L für E1, 

E2, E3, EE2, MeEE2 und Norethisteron sowie 50 ng/L bzw. 250 ng/L für 4-tert.-Oktylphenol 

und 4-iso-NP. Bei Proben aus der Belebung und dem Ablauf der Kläranlage ist die BG 

jeweils um den Faktor 2 kleiner. Lediglich 4-iso-NP und BPA wurden in den Proben 

nachgewiesen. Die Ergebnisse der GC-MS, die EEQberechnet, sowie die mit dem L-YES-Assay 

gemessene EEQ (EEQgemessen) können Tab. 14 entnommen werden. 
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Tab. 14: Ergebnisse für Proben der Kläranlage Karls ruhe-Neureut  
Probe-

nahmestelle 
Parameter  

 
Ergebnis GC-MS  

in ng/L 
EEQberechnet 

in  ng/L a 
EEQgemessen 

in ng/L b
 

Zulauf 4-iso-NP 2000 0,02  

 BPA 520 0,04  

 Summe  0,06 70,3 

Belebung 4-iso-NP 260 <BG  

 BPA 680 0,05  

 Summe  0,05 < 11,5 

Ablauf 4-iso-NP < 250 <BG  

 BPA 63 <BG  

 Summe  <BG < 11,5 

 

Beide Analyseverfahren zeigen eine estrogene Aktivität im Zulauf. Im Ablauf ist die 

estrogene Aktivität deutlich reduziert. Für den L-YES sinkt die EEQ in der Belebung unter die 

BG und bleibt auf diesem Niveau.  

Auch hier stimmt der Trend der Abnahme überein. Der L-YES-Assay erfasst eine höhere 

estrogene Aktivität als die chemische Analytik. Auch im Zulauf der Kläranlage Karlsruhe-

Neureut befinden sich estrogen wirksame Substanzen, die vom Messumfang der 

chemischen Analytik nicht erfasst wurden. 

 

5.3. Weitere Kläranlagen  

In der Tab. 15 sind die Messergebnisse fünf weiterer süddeutscher Kläranlagen zusammen-

gefasst. Die Konzentrationen von E1, E2, EE2, E3, Norethisteron und MeEE2 liegen für alle 

Proben unter der BG der GC-MS-Messung. Die BG liegen im selben Bereich, wie bei der 

Kläranlage Karlsruhe-Neureut. Die Industriechemikalien 4-iso-NP, OP und BPA konnten in 

den Proben nachgewiesen werden.  
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Tab. 15: Ergebnisse für Proben weiterer Kläranlagen  
Probe- 

nahmestelle  
Parameter  Ergebnis GC-MS 

in ng/L 
EEQberechnet   

in ng/L a 
EEQberechnet 

in  ng/L b 
EEQgemessen 

in ng/L 

Zulauf 1 BPA 1900 0,129   
 4-iso-NP 390 0,003   
 tert-OP < BG < BG   
 Summe  0,13 < 19,6 31,1 

Ablauf 1 BPA 120 0,008   
 4-iso-NP 150 0,001   
 tert-OP < BG < BG   
 Summe  0,009 < 9,8 < 11,5 

Zulauf 2 BPA 2000 0,136   
 4-iso-NP < BG < BG   
 tert-OP < BG < BG   
 Summe  0,14 < 19,6 < 11,5 

Ablauf 2 BPA 190 0,013   
 4-iso-NP < BG < BG   
 tert-OP < BG < BG   
 Summe  0,01 < 9,8 < 11,5 

Zulauf 3 BPA 640 0,044   
 4-iso-NP < BG < BG   
 tert-OP < BG < BG   
 Summe  0,04 < 19,5 14,7 

Ablauf 3 BPA 76 0,005   
 4-iso-NP < BG < BG   
 tert-OP < BG < BG   
 Summe  0,01 < 9,7 < 11,5 

Zulauf 4 BPA 650 0,042   
 4-iso-NP < BG < BG   
 tert-OP < BG < BG   
 Summe  0,04 < 19,5 < 11,5 

Ablauf 4 BPA 26 0,001   
 4-iso-NP < BG < BG   
 tert-OP < BG < BG   
 Summe  0,001 < 9,7 < 11,5 

Zulauf 5 BPA 900 0,061   
 4-iso-NP < BG < BG   
 tert-OP 270 0,001   
 Summe  0,06 < 19,5 < 11,5 

Ablauf 5 BPA 44 0,003   
 4-iso-NP < BG < BG   
 tert-OP < BG < BG   
 Summe  0,003 < 9,7 < 11,5 

a Ergebnis GC-MS in ng/L multipliziert mit dem jeweiligen EEF  
b Ergebnis GC-MS in ng/L bzw. BG in ng/L multipliziert mit dem jeweiligen EEF nahe der BG  

 

Im Zulauf aus zwei Kläranlagen wurde eine estrogene Aktivität im L-YES-Assay 

nachgewiesen. Bei allen anderen Proben lag die gemessene EEQ unter der BG von 
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11,5 ng/L. Die Werte der GC-MS-Messungen zeigen eine Abnahme der Konzentration von 

BPA, 4-iso-NP und OP durch die Behandlung in den Kläranlagen.  

In den Proben der Kläranlagen 1 und 3 konnte eine Abnahme der estrogenen Aktivität mittels 

L-YES-Assay nachgewiesen werden. Dieser Trend stimmt mit den Werten aus der GC-MS 

überein.  

 

5.4. Diskussion  

Im Rahmen der chemischen Analytik werden ausgewählte estrogene Substanzen quanti-

fiziert. Bei diesen handelt es sich um Substanzen, die aufgrund ihrer zu erwartenden 

Konzentration und Potenz den Hauptanteil der estrogenen Aktivität ausmachen sollen. Zu 

diesen Substanzen zählen E1, E2, E3, EE2, MeEE2 sowie die Industriechemikalien BPA und 

4-iso-NP. Zudem wird mit der chemischen Analytik Noresthisteron, ein Arzneistoff der zur 

Verhütung eingesetzt wird, sowie OP, ein Abbauprodukt von nichtionischen Tensiden, 

erfasst. 

Unerwarteter Weise ist als einziges Steroidhormon E3 im Zulauf der Kläranlage Breisgauer 

Bucht zu finden. Der Mini-Review von Combalbert (2010) führt zahlreiche Veröffentlichungen 

auf, in welchen E1, E2 und zum Teil E3 und EE2 im Zulauf unterschiedlicher Kläranlagen 

quantifiziert wurden. Da E1, E2 und E3 gemeinsam durch den Urin des Menschen ausge-

schieden werden, ergeben sich in der Regel Konzentrationsbereiche von 30-80 ng/L, 5-

30 ng/L und 80-300 ng/L. Obwohl sich E3 in einem typischen Konzentrationsbereich be-

findet, liegen die Konzentrationen von E1 und E2 in dieser Studie unterhalb der BG von 

1 ng/L. Combalbert (2010) führen auch verschiedene Abbauwege auf. E3 kann zwar aus E1 

gebildet werden, jedoch wird dieser Abbauweg Algen zugesprochen und ist damit eher 

unwahrscheinlich. Czajika et al. (2006) stellten zudem fest, dass E3 ebenfalls ein Metabolit 

des E2-Abbaus sein kann.  

Die Ergebnisse zeigen, dass neben dem Hormon E3, BPA und die zwei Alkylphenole 4-iso-

NP und OP nachgewiesen wurden. Die gemessenen Maximalkonzentrationen waren 

2000 ng/L BPA, 2000 ng/L 4-ISO-NP und 270 ng/L OP im Zulauf der Kläranlagen, sowie 

190 ng/L BPA und 150 ng/L 4-ISO-NP im Ablauf der Kläranlagen. Diese Ergebnisse belegen 

einen unvollständigen Abbau für diese drei Substanzen. 

Die Daten legen nahe, dass in der Vorklärung keine Aktivitätsminderungen durch Sorptions-

prozesse auftreten. Der leicht höhere Wert von BPA liegt wahrscheinlich an schwankenden 

Konzentrationen im Zulauf. Die Probenahme aus dem immer identischen Volumenanteil („mit 

der Welle“) war in der Kläranlage nicht möglich. Darauf beruht wahrscheinlich auch der 

Anstieg der BPA-Konzentration zwischen Ablauf Nitrifikation und Ablauf Nachklärung. 
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Insgesamt entspricht die Elimination von E3 und BPA den Literaturdaten für den Abbau 

(Combalbert, 2010; Kang et al., 2006; Klaus et al., 2008). Die Ergebnisse des L-YES-Assays 

bestätigen die Abnahme der estrogenen Aktivität während der Klärung.  

Die hohe estrogene Aktivität von über 70 ng/L, die Pawlowski et al. (2004) im Ablauf zweier 

deutscher Kläranlagen bestimmt haben, kann für die hier untersuchten Kläranlagen nicht 

bestätigt werden. Ein starker Einfluss durch das jeweilige Einzugsgebiet der Kläranlage ist 

wahrscheinlich. Zum Beispiel konnten Escher et al. (2008b) mittels L-YES-Assay bis zu 

123,4 ng/L im Zulauf, 1,1 ng/L nach der biologischen Reinigungsstufe und 1,2 ng/L im Ablauf 

einer deutschen Kläranlage messen. Escher et al. (2008b) untersuchten dieselbe Kläranlage 

zu zwei weiteren Zeitpunkten, was Ergebnisse im Zulauf bis zu 43,3 ng/L, nach der 

biologischen Stufe 1,0 ng/L und im Ablauf von 2,7 ng/L lieferte.  

Für die Differenz zwischen EEQgemessen und EEQberechnet sind höchstwahrscheinlich 

Substanzen verantwortlich, die nicht durch die chemische Analytik erfasst werden. Eine 

weitere Ursache könnten synergistische Effekte darstellen, die jedoch bei einer einfachen 

Rezeptor-Ligand-Wechselwirkung unwahrscheinlich sind. Pawlowski et al. (2004) 

untersuchten ebenfalls Proben aus zwei verschiedenen Kläranlagen in Deutschland mittels 

L-YES-Assay und zusätzlich mittels chemischer Analytik. Sie bestimmten die EEQgemessen und 

ermittelten den EEQberechnet aus Werten von bekannten Estrogenen und Phytoestrogenen. 

Nachgewiesen wurden 66 ng/L bzw. 34 ng/L mittels L-YES und ein EEQ bis zu 18,1 ng/L 

bzw. 2,6 ng/L aus den analytischen Werten. Pawlowski et al. (2004) erklären dies ebenfalls 

durch den begrenzten Messumfang ihrer analytischen Methoden. 

 

6. Aufkonzentrierung von Wasserproben 

In stark kontaminierten Proben wie z.B. Kläranlagenzulauf liegen die Substanzen in relativ 

hohen Konzentrationen vor, so dass bei diesen Proben auf einen Anreicherungsschritt 

verzichtet werden kann. Aufgrund der teilweise sehr niedrigen Stoffkonzentrationen der 

Analyten in den aquatischen Kompartimenten bis hinab in den pg/L-Bereich wäre eine 

zusätzliche Anreicherung der Stoffe sinnvoll.  

Für die Extraktion von flüssigen Proben kann prinzipiell die Flüssig-fest-Anreicherung (Fest-

phasenextraktion) und die Flüssig-flüssig-Anreicherung eingesetzt werden (Ausschütteln mit 

Extraktionsmittel). Das Extraktionsmittel muss auf die zu untersuchenden Substanzen und 

Umweltmatrices in Hinblick auf Wiederfindung, Reproduzierbarkeit und Leistungsfähigkeit 

abgestimmt werden. 

Zur Anreicherung von Spurenbestandteilen aus biologischen Matrices wird häufig die 

Flüssig-flüssig-Extraktion mit Dichlormethan (Wahlberge et al., 1990; Shin et al., 2001; 
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Rinken, 2002; Cathum et al., 2001) oder Ethylacetat (Mol et al., 2000) angewendet oder auf 

den Gebrauch unterschiedlicher Festphasen zurückgegriffen. Bei der Extraktion von 

großvolumigen Wasserproben im Bereich von 500 mL bis 10 L hat die Festphasenextraktion 

die Flüssig-flüssig-Verteilung weitgehend verdrängt. Die Festphasenextraktion kommt in den 

letzten zehn Jahren z.B. verstärkt in der Analytik von Xenobiotika wie den phenolischen 

Umwelthormonen aus wässrigen Matrices zum Einsatz (Belfroid et al., 1999; Blackburn et 

al., 1995; De Voogt et al., 1997; Di Corcia et al., 1994; Heberer et al., 1997; Stumpf et al., 

1996; Ternes et al., 1999). Dabei bedient man sich Materialien mit unterschiedlichen 

Eigenschaften und Selektivitäten bezüglich der Analyten. Universell werden Festphasen auf 

Basis modifizierter Kieselgele wie die Umkehrphasen mit nC8- oder nC18-, Cyanopropyl- 

oder Phenylgruppen eingesetzt. Daneben wurden eine Reihe spezieller Sorbentien 

entwickelt, die eine hohe Affinität und Kapazität für bestimmte Verbindungsklassen wie 

Pestizide oder PCB aufweisen. Vermehrt Anwendung finden heute polymere Sorbentien aus 

der XAD-Gruppe oder Isolute ENV+, die Polystyrol-Divinylbenzol-Polymere (PS-DVB) 

beinhalten. Bei LiChrolut EN handelt es sich ebenfalls um ein PS-DVB-Polymer, jedoch mit 

höherem und definierterem Vernetzungsgrad.  

Um endokrin wirksame Substanzen auch in sehr geringen Konzentrationen in Wasserproben 

nachweisen zu können, sollen die in der Probe enthaltenen endokrinen Substanzen 

quantitativ angereichert werden. Im Rahmen dieser Studie sollte geklärt werden, welche 

Methode am besten für die Anreicherung von endokrin wirksamen Substanzen geeignet ist. 

Dabei lag die Präferenz auf der Festphasenextraktion (solid phase extraction = SPE), da 

diese auch in der Regel für die chemische Analytik eingesetzt wird.  

 

6.1. Methodik 

Die SPE besteht im Allgemeinen aus 4 Schritten (siehe Abb. 19): 

1. Konditionieren der Säule  

2. Probenauftrag 

3. Waschen der Säule 

4. Elution der Probe 

 

1. Konditionieren der Säule:  

Das Konditionieren dient zum Quellen des Säulenmaterials und erfolgt mit dem späteren 

Elutionsmittel, d.h. es werden zweimal 2,5 mL Methanol auf die Kartusche gegeben. 

Anschließend wird das Säulenmaterial mit einer probenähnlichen Lösung konditioniert. 

Hierzu werden zweimal 2,5 mL Leitungswasser (pH < 3) auf die Säule aufgetragen. 
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2. Probenauftrag: 

Es werden 100 mL Probe auf die Säule gegeben. Je nach Anreicherungsfaktor kann ein 

geringeres oder höheres Volumen an Probe verwendet werden. Die Probe sollte mit einem 

konstanten Fluss von 10 mL pro Minute über die Säule laufen.  
 

3. Waschen der Säule 

Die Säule wird mit 2,5 mL Leitungswasser (pH < 3) gewaschen und anschließend mittels 

Vakuum 30–50 min getrocknet. 
 

4. Elution der Probe 

Eluiert wird die Probe in ein Reagenzglas durch die viermalige Aufgabe von 2,5 mL 

Methanol. Das Eluat wird bei 30 °C unter Stickstoff strom eingeengt und in der entsprech-

enden Menge MilliQ-Wasser (+ 5% Methanol, hier: 9,5 mL MilliQ-Wasser + 0,5 mL Methanol) 

aufgenommen. Die Zugabe an Ethanol soll die Löslichkeit der angereicherten Stoffe 

garantieren. Vorversuche haben gezeigt, dass ein Anteil von 5% Ethanol keine Auswirkung 

auf das Wachstum der Hefezellen im L-YES-Assay zeigt. 

 

 

Abb. 18: Schema einer SPE  
 

Für die Etablierung der Anreicherung estrogener Stoffe mittels SPE wurden verschiedene 

Festphasen getestet (s. Tab. 16).  
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Tab. 16: Verwendete Festphasen 
Bezeichnung Firma Typ Material 

SDB-1 J.T. Baker® polymere 
Umkehrphase 

Polystyrol-Divinylbenzol-Copolymer 

Bond Elut PPL Varian® polymere 
Umkehrphase 

Polystyrol-Divinylbenzol-Copolymer 

Strata TMX Phenomenex® polymere 
Umkehrphase 

aromatisches Grundgerüst mit einem N-
Vinylpyrrolidon-Rest 

Strata TMX-T Phenomenex® polymere 
Umkehrphase 

aromatisches Grundgerüst mit einem N-
Vinylpyrrolidon-Rest und Teflonbeschichtung 

C18-E Phenomenex® kieselgelbasierte 
Umkehrphase 

Kieselgelgerüst mit Octadecylketten (C18) 
und gekappte Silanolgruppen 

 

6.2. Chemische Analytik 

In ersten orientierenden Versuchen wurde zunächst die Wiederfindung der Substanzen nach 

Aufkonzentrierung ermittelt. Dazu wurden alle Säulenmaterialien verglichen. Die Be-

stimmung wurde mittels HPLC-DAD vorgenommen. 

Es wurde MilliQ-Wasser mit dem natürlichen Hormon E2, den synthetischen Hormonen EE2 

und MeEE2, den Alkylphenolen OP und 4-n-NP, sowie BPA aufdotiert. Dazu wurde eine 

Stammlösung auf Methanolbasis hergestellt, wovon eine Teilmenge in eine 1 L-Boro-

silikatflasche gegeben wurde. Das Methanol wurde abgedampft und die Substanzen in der 

entsprechenden Menge MilliQ-Wasser gelöst.  

Diese Probe wurde anschließend mit Hilfe der oben beschriebenen Säulenmaterialien (n=3) 

zehnfach aufkonzentriert. Durch die parallele Messung einer Originalprobe konnten die 

Wiederfindungsraten berechnet werden.  

 

In Abb. 19 sind die Ergebnisse dieses Versuches dargestellt. Man kann erkennen, dass die 

Anreicherung für die gewählten Säulenmaterialien ähnlich gut ausfällt. Lediglich die 

Substanzen MeEE2 und 4-n-NP haben eine Wiederfindungsrate von unter 40%. Ursache 

hierfür kann eine schlechtere Effizienz für besonders hydrophobe Substanzen sein.  
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Abb. 19: Wiederfindungsraten nach der Aufkonzentrie rung ausgewählter Substanzen 
mit verschiedenen Säulenmaterialien 

 

6.3. EEQ Bestimmung von aufdotierten Proben 

Nach den ersten Tests wurde SDB-1 als Festphasenmaterial festgelegt, da die Unterschiede 

der Materialien gering waren, und diese Festphase auch in der chemischen Analytik 

eingesetzt wird. In einem zweiten Schritt wurde die Wiederfindung mittels EEQ-Bestimmung 

im L-YES-Assay überprüft. Es wurden zwei Gemische von natürlichen bzw. synthetischen 

Hormonen aufkonzentriert und mittels L-YES-Assay getestet (n=3).  

Dazu wurde MilliQ-Wasser mit den natürlichen Hormonen E2, E3 und E1 bzw. mit den 

synthetischen Hormonen EE2 und MeEE2 aufdotiert. Unter Verwendung einer Stammlösung 

auf Methanolbasis wurde eine berechnete Menge der Substanzen in eine 1 L-Borosilikat-

flasche gegeben, das Methanol abgedampft und die Substanzen mit der entsprechenden 

Menge MilliQ-Wasser gelöst. 

In Abb. 20 wird jeweils der gemessene EEQ in mol/L der Originalprobe mit dem der 

aufkonzentrierten Probe verglichen. Man erhält eine plausible Wiederfindung der Hormone.  
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Abb. 20: Messwerte im YES-Assay vor und nach der Au fkonzentrierung ausgewählter 
Substanzen mit der SDB-1 Säule 

 

6.4. EEQ-Bestimmung von Proben aus der Kläranlage 

In einem weiteren Schritt wurden Proben aus Zu- bzw. Ablauf der Kläranlage Karlsruhe-

Neureut, sowie einer weiteren Kläranlage in Süddeutschland aufkonzentriert und im L-YES-

Assay gemessen. 

In Abb. 21 sind die Ergebnisse der Proben aus der Kläranlage Karlsruhe-Neureut dargestellt. 

Der Zulauf wurde 2-fach bzw. 10-fach aufkonzentriert und der Ablauf wurde 10-fach bzw. 20-

fach aufkonzentriert. Alle Proben wurden im Vergleich zur Originalprobe im L-YES-Assay 

gemessen. Der Versuch zeigt, dass eine 2-fache Aufkonzentrierung (Faktor 2) der Proben 

des Zulaufs (44,7 ng/L) eine 6,7-fache Wiederfindung (300,2 ng/L) und eine 10-fache 

Aufkonzentrierung (Faktor 10) eine 20,4-fache Wiederfindung (910,9 ng/L) ergibt.  

Die Originalprobe des Ablaufs lag bereits unter der BG, weshalb keine Wiederfindungsraten 

errechnet werden konnten. Durch die 10-fache bzw. 20-fache Anreicherung konnte die BG 

gesenkt und eine EEQ für die Proben des Ablaufs bestimmen werden (285,9 ng/L bzw. 

353,4 ng/L). 
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Abb. 21: Messwerte im YES-Assay vor und nach der Au fkonzentrierung von Zulauf und 
Ablauf der Kläranlage Karlsruhe-Neureut 

 

In Abb. 22 sind die Ergebnisse der Aufkonzentrierung der Proben aus einer weiteren 

süddeutschen Kläranlage dargestellt. Der Zulauf wurde 5-fach bzw. 20-fach aufkonzentriert 

und der Ablauf wurde 10-fach bzw. 40-fach aufkonzentriert. Alle Proben wurden im Vergleich 

zur Originalprobe im L-YES-Assay gemessen. Der Versuch zeigt, dass eine 5-fache 

Aufkonzentrierung (Faktor 5) der Proben des Zulaufs (31,0 ng/L) eine 14,5-fache 

Wiederfindung (450,5 ng/L) und eine 20-fache Aufkonzentrierung (Faktor 20) eine 42,4-fache 

Wiederfindung (1315,4 ng/L) ergibt.  

Die Originalprobe des Ablaufs lag bereits unter der BG, deshalb konnten keine 

Wiederfindungsraten berechnet werden. Durch die 10-fache bzw. 40-fache Anreicherung 

konnte die BG gesenkt werden, so dass ein EEQ für die Probe aus dem Ablaufs ermittelt 

werden konnte (233,7 ng/L bzw. 44,2 ng/L). 
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Abb. 22: Messwerte im YES-Assay vor und nach der Au fkonzentrierung von Zulauf und 
Ablauf einer süddeutschen Kläranlage 

 

6.5. Diskussion 

Bei der Messung der angereicherten Kläranlagenproben zeigten sich teilweise toxische 

Effekte während des L-YES-Assays (siehe Abb. 23). Dies äußerte sich in der Hemmung des 

Wachstums der Hefezellen (OD595) bei den am höchsten getesteten Konzentrationen. Je 

konzentrierter die Probe, desto höher sollte der Farbausschlag (OD540) einer estrogen 

aktiven Probe sein. Jedoch nehmen OD595 und OD540 bei den am höchsten getesteten 

Konzentrationen ab. 
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Abb. 23: Zelldichte und Färbung der sieben getestet en Verdünnungsstufen der 20-
fach aufkonzentrierten Probe eines Kläranlagenzulau fes 

 

Ausschlaggebend ist in diesem Fall wahrscheinlich die unspezifische Anreicherung von 

Substanzen in den Proben. Es werden nicht nur endokrine Disruptoren angereichert, 

sondern ebenfalls eine große Palette verschiedener Stoffe, die zum Teil toxische Wirkung 

auf das Hefewachstum aufweisen (s. Kapitel 4). Insgesamt wird deutlich, dass die 

Anreicherung von Umweltproben zur Messung im Bioassay problematisch sein kann.  

Während der Versuche traten Probleme mit dem Blindwert auf. Tab. 17 zeigt, dass sowohl 

mit den auf polymerbasierten Kartuschen, als auch mit den kieselgelbasierten Kartuschen 

endokrine Aktivität in den Blindwerten auftrat. Es wurde zunächst geprüft, ob eine vorherige 

Aufreinigung des MilliQ-Wassers den Blindwert verbessern kann. Dazu wurde das MilliQ-

Wasser mit Aktivkohle über Nacht geschüttelt, filtriert und dann für die Versuche verwendet. 

Im Ergebnis wurde nur eine leichte Verbesserung des Blindwertes durch die Aufreinigung 

des MilliQ-Wassers festgestellt. Im nächsten Schritt wurde geprüft, ob eine vorherige 

intensive Spülung der Säulen mit Acetonitril zu einer Verbesserung des Blindwertes führt. 

Dazu wurde vor dem Konditionieren der Säule bis zu sechsmal mit Acetonitril gespült, was 

ebenfalls eine leichte Verbesserung zur Folge hatte. Um festzustellen, ob die Stoffe sich im 

Wasser befinden oder sich endokrine Stoffe aus dem Material der Anreicherungskartuschen 

lösen, wurden sämtliche Anreicherungsschritte ohne Probenauftrag durchgeführt. Der 
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Befund liefert eine vergleichbar hohe EEQ. Das Herauslösen von Substanzen aus dem 

Kartuschenmaterial scheint die Ursache für erhöhte Blindwerte zu sein. 

 

Tab. 17: Blindwerte (EEQ in mol/L) nach der Aufkonz entrierung gemessen im L-YES-
Assay  

 MilliQ Aktivkohle-
behandeltes MilliQ  

Aktivkohle-
behandeltes MilliQ 
und Vorspülen mit 

Acetonitril 

alle 
Anreicherungs-

schritte ohne 
Probenauftrag 

 SDB-1 

MW 6,06E-10 4,84E-10 2,20E-10 3,36E-10 

STABW 1,50E-10 3,02E-10 9,90E-12 2,52E-10 

 StrataX 

MW 7,57E-10 6,10E-10 1,68E-10 2,54E-10 

STABW 5,47E-10 3,41E-10 7,46E-11 1,40E-10 

 StrataX-T 

MW - 1,91E-10 8,67E-11 4,11E-10 

STABW - 1,18E-10 3,58E-11 3,51E-10 

 C18-E 

MW - 2,78E-10 - - 

STABW - 4,91E-11 - - 

 

Alle Versuche zeigen, dass die Aufkonzentrierung von endokrinen Substanzen durch die 

SPE kritisch ist. Zum Teil zeigen die Werte nach Verrechnung mit dem Anreicherungsfaktor 

eine schlechte Übereinstimmung in der Wiederfindung. Die Wiederfindungsraten betragen 

teilweise über 300%, was durch eine assaybedingte STABW von 40% nicht mehr erklärbar 

ist. Es wird also mehr estrogene Substanz “wiedergefunden“, als vor der Anreicherung in der 

Probe vorlag. Es zeigte sich, dass der Grund für die erhöhten Werte ein Herauslösen von 

endokrinen wirksamen Stoffen aus den Materialien der Anreicherungskartuschen ist.  

In verschiedenen Publikationen wurden Methoden für die Anreicherung von estrogen aktiven 

Substanzen entwickelt und eingesetzt (s. Tab. 18).  
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Tab. 18: Überblick zur Durchführung der Anreicherun g estrogener Stoffe verschied-
ener Publikationen 

Quelle SPE- Material Proben Kontrolle 
(EEQ) Quantifizierung 

Wagner et al., 
2011a 

C18 
Oasis HLB 
SDB-1 
SDB-XC 
Isolute ENV+ 
ENVI-Carb Plus 

Mineralwasser - Leitungswasser 
- Lösungsmittel 
- leere Kartusche 
(<BG) 

E-Screen 
(BG=0,45 pg/L) 

 

Pawlowski et al., 
2003 

RP-C18 (J.T. Baker) Kläranlage 
Rheinproben 

- Deionisiertes 
Wasser 
- Leitungswasser 
(<BG) 

YES 
(BG=0,4 ng/L) 

Aneck-Hahn et 
al., 2009 

Chromabond C18 Trinkwasser - Kontrollwasser= 
Renalcare® 
(<BG) 

YES 
(BG=0,6-2,7 ng/L) 

Jiang et al., 
2012 

Oasis HLB Grundwasser - Reinstwasser = 
procedural blank 
(k.A.) 

YES 
(k.A.) 

 
Krein et al., 
2012 

Oasis HLB Oberflächen- 
wasser,  
Abwasser 

- procedural control 
- procedural 
extraction control,  
- Lösungsmittel 
(<BG). 

YES 
(BG=0,06 ng/L) 

Escher et al., 
2008b 

100 mg LiChrolut EN 
+ 250 mg LiChrolut   
RP-C18 
Empore SDB-RPS 

Kläranlage 
Rheinproben 

- Reinstwasser= 
procedural blank 
(<0,23 ng/L) 
- Lösungsmittel 
(<BG) 

YES 
(BG= 0,02-0,1 

ng/L) 

 

Wagner et al. (2011a) untersuchten zusätzlich zu Mineralwasserproben alle verwendeten 

Lösungsmittel, sowie Extrakte aus Leitungswasser (Blindwerte) und Extrakte der leeren 

Kartuschen. Die Ergebnisse zeigten keine signifikante estrogene Aktivität der Kontrollen im 

E-Screen. Für Flaschenwasser konnten EEQ von 1,9-12,2 pg/L ermittelt werden, wobei die 

Proben aus Plastikflaschen signifikant höhere Ergebnisse lieferten als Proben aus 

Glasflaschen. Wagner et al. (2011a) konnten ihre BG durch die Anreicherung von 33,6 auf 

0,45 pg/L senken. In einer anderen Publikation von Wagner et al. (2011b) wurde das 

Problem estrogen kontaminierter Reinstwässer erwähnt, dass sich nicht beheben ließ. Die 

Messwerte im YES-Assay in Wagner et al. (2009) wurden um die Messwerte der 

Negativkontrolle (1,28 ± 0,18 ng/L EEQ) korrigiert. 

Die Zusammenstellung der Literatur zeigt, dass alle Quellen ähnliche Materialien für die 

Anreicherung verwenden. Es handelt sich dabei generell um eher unpolare reversed 

Phasen. Die Unterschiede in der Methodik beziehen sich auf die Lösungsmittelwahl und die 

Lösungsmittelmenge, sowie pH-Wert der Waschlösung. Die Auswahl der Lösungsmittel 

reicht von Methanol über Hexan bis hin zu Aceton. Die Ergebnisse dieser Studie 

verdeutlichen, dass bei der Anreicherung zum einen sehr viel Aufwand zur Absicherung der 
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Blindwerte getroffen werden muss, und zum anderen der geeignete 

Aufkonzentrierungsfaktor für jede Matrix (wie Abwasser, Oberflächenwasser oder 

Trinkwasser) zu ermitteln ist. 

 

7. Analyse von Oberflächenwasser, Uferfiltrat und 

 Grundwasser 

Im Rahmen dieser Studie wurden Proben aus einer Uferfiltration und aus 

Oberflächengewässern sowie Trinkwasser analysiert. Die Proben wurden mit Hilfe der 

Einzelstoffanalytik (GC-MS) und des YES-Assays untersucht. Die Proben wurden bei 4 °C 

gelagert.  

Zunächst wurden orientierende Messungen mittels YES-Assay durchgeführt. Die EEQ des 

Trinkwassers, der Proben aus Rhein und Donau, sowie der Probe aus der Uferfiltration 

wurde dreimal im L-YES-Assay gemessen und liegen für alle unter der BG von 11,5 ng/L 

(siehe Tab. 19) 

Tab. 19: YES-Ergebnisse verschiedener Wasserproben 
Probenahmestelle  EEQ in ng/L  

Trinkwasserprobe  <11,5 

Rhein bei Düsseldorf  <11,5 

Rhein bei Karlsruhe  <11,5 

Donau bei Ulm  <11,5 

Uferfiltrat bei Dortmund  <11,5 

 

In nachfolgenden Versuchen wurden die Messungen im YES-Assay zusätzlich mit der 

chemischen Analytik verglichen. Es wurden Hormone und Alkylphenole, sowie BPA 

quantifiziert. In der Probe aus der Uferfiltration wurden BPA und OP mit 26.000 ng/L und 

36 ng/L nachgewiesen. Mit dem L-YES-Assay konnte keine estrogene Aktivität erfasst 

werden.  

In weiteren Oberflächenwasserproben wurde BPA in quantifizierbarer Konzentration 

nachgewiesen (5-28 ng/L). Untersuchungen mit dem L-YES-Assay zeigten keine estrogene 

Aktivität in allen 20 getesteten Proben (siehe Tab. 20). 
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Tab. 20: Ergebnisse der Oberflächengewässern aus de m YES-Assay und der 
chemischen Analytik  

Probenahmestelle Parameter Ergebnis 
GC-MS in 

ng/L 

EEQberechnet  
in ng/L 

EEQgemessen  
in ng/L 

BPA 26000 1,8   
OP 36 0,0002   Uferfiltrat bei Dortmund 
Summe   1,8 <11,5 
BPA 21 0,0014   Oberflächenwasser 1 
Summe   0,0014 <11,5 
BPA 14 0,0010   Oberflächenwasser 2 
Summe   0,0010 <11,5 
BPA 7 0,0005   Oberflächenwasser 3 
Summe   0,0005 <11,5 
BPA 9 0,0006   Oberflächenwasser 4 
Summe   0,0006 <11,5 
BPA 19 0,0013   Oberflächenwasser 5 
Summe   0,0013 <11,5 
BPA 6 0,0004   Oberflächenwasser 6 
Summe   0,0004 <11,5 
BPA 14 0,0010   Oberflächenwasser 7 
Summe   0,0010 <11,5 
BPA 18 0,0012   Oberflächenwasser 8 
Summe   0,0012 <11,5 
BPA 7 0,0005   Oberflächenwasser 9 
Summe   0,0005 <11,5 
BPA 16 0,0011   Oberflächenwasser 10 
Summe   0,0011 <11,5 
BPA 16 0,0011   Oberflächenwasser 11 
Summe   0,0011 <11,5 
BPA 16 0,0011   Oberflächenwasser 12 
Summe   0,0011 <11,5 
BPA 13 0,0009   Oberflächenwasser 13 
Summe   0,0009 <11,5 
BPA 7 0,0005   Oberflächenwasser 14 
Summe   0,0005 <11,5 
BPA 14 0,0010   Oberflächenwasser 15 
Summe   0,0010 <11,5 
BPA 22 0,0015   Oberflächenwasser 16 
Summe   0,0015 <11,5 
BPA 9 0,0006   Oberflächenwasser 17 
Summe   0,0006 <11,5 
BPA 5 0,0003   Oberflächenwasser 18 
Summe   0,0003 <11,5 
BPA 28 0,0019   Oberflächenwasser 19 
Summe   0,0019 <11,5 
BPA 24 0,0016   Oberflächenwasser 20 
Summe   0,0016 <11,5 

 

Bei Pawlowski et al. (2004) wurden zwei verschiedenen Proben aus dem Rhein im L-YES 

untersucht. Es wurden EEQgemessen von 11,97 ng/L bzw. 19,42 ng/L bestimmt, sowie eine 
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EEQberechnet von 3,4 ng/L aus Messwerten von bekannten Estrogenen und Phytoestrogenen 

ermittelt. Escher at al. (2008b) haben eine EEQgemessen von ca. 0,67 ng/L in einem 

Oberflächengewässer in der Schweiz bestimmt. Krein et al. (2012) untersuchten innerhalb 

eines Jahres verschiedene Oberflächengewässer in Luxemburg. Sie ermittelten dabei 

Konzentrationen bis zu 20,77 ng/L. Zusätzlich stellten sie fest, dass es zu einem Anstieg der 

estrogenen Aktivität im Sommer kommt, der parallel mit einem Anstieg von E1 einhergeht.  

 

8. Biologischer Abbau unter definierten Randbedingunge n 

Sowohl in Kläranlagen als auch in Oberflächengewässern und bei der Uferfiltration werden 

die Abbauprozesse von den unterschiedlichen Abbaubedingungen beeinflusst. Als Elektro-

nenakzeptoren werden Sauerstoff, Nitrat und Carbonat (Kläranlage) oder Sauerstoff, Nitrat, 

Eisen(III) und evtl. Sulfat (Uferfiltration) genutzt. Es wurde daher geprüft, unter welchen 

Randbedingungen der Abbau der endokrinen Substanzen besonders effektiv ist.  

Es wurden Mikrokosmen-Abbauversuche zu BPA, 2-HBP und ausgewählten natürlichen 

Hormonen und synthetischen Hormonen durchgeführt. Solche Abbauversuche bieten die 

Möglichkeit, die mikrobiellen Prozesse in einem kontrollierbaren, geschossenen System zu 

beurteilen. Man erhält dabei Informationen über die abbaubaren endokrinen Stoffe sowie 

eventuell auftretende Abbauprodukte. Die Tab. 21 beinhaltet eine Übersicht über die 

verschiedenen Abbauversuche.  

 

Tab. 21: Übersicht Abbauversuche 
 

 Xenohormone Natürliche Hormone Synthetische Hormone 

 
 20 mg/L 

BPA 
200 mg/L 

2-HBP 
je 50 µg/L E1, E2 und E3 je 50 µg/L EE2 und MeEE2 

Aerob X X X X 

Nitrat X X X X 

Eisen   X X Anaerob 

Sulfat   X X 

Inokulum   
mit Medium und 2% 

frischen Belebtschlamm 
mit Proben aus einer Uferfiltration bei Dortmund 

 

Die Abbauversuche zu den Xenohormonen wurden als Einzeluntersuchungen in 

Mineralmedium mit Belebtschlamm angesetzt. Die Konzentrationen betrugen 20 mg/L für 

BPA und 200 mg/L für 2-HBP. Die Versuche wurden jeweils unter aeroben und anaeroben 

(Nitrat-reduzierenden) Bedingungen durchgeführt. 
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Die Abbauversuche zu den Hormonen wurden mit Mischungen mehrerer Substanzen in 

Uferfiltrat angesetzt. Die erste Mischung bestand aus den natürlichen Hormonen E1, E2 und 

E3 und die zweite aus den synthetischen Hormonen EE2 und MeEE2, wobei die Konzentra-

tionen für alle Substanzen bei 50 µg/L lagen. Die Versuche wurden jeweils unter aeroben 

und anaeroben (Nitrat-, Eisen(III)- und Sulfat-reduzierend) Bedingungen durchgeführt. Zu-

sätzlich wurde eine Mischung aus allen Hormonen bei 4 °C gelagert und als Kontrolle 

mitgeführt. 

 

8.1. Bisphenol A 

In Abb. 24 sind die Ergebnisse der Abbauversuche von BPA unter aeroben Bedingungen 

dargestellt. Die chemische Analytik ergab, dass BPA bereits nach drei Tagen nicht mehr 

nachgewiesen werden konnte. Parallel nimmt die EEQ, d.h. die estrogenen Aktivität, und der 

DOC ab. Zusätzlich wurden zwei Peaks (RT: 10,8 und 11,9 Minuten) mittels HPLC-Analytik 

nachgewiesen, die gleichzeitig mit dem Abbau von BPA entstanden und erst später 

abgebaut wurden. Auch nachdem BPA abgebaut war, konnte immer noch eine estrogene 

Wirkung gemessen werden. Dies lässt den Schluss zu, dass die entstandenen 

Transformationsprodukte estrogen wirksam sind.  
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Abb. 24: Aerober Abbau für BPA 
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Um die Ergebnisse zu verifizieren, wurden Versuche unter gleichen Versuchsbedingungen 

durchgeführt. Die Ergebnisse sind in Abb. 25 dargestellt. In diesem Versuch konnte ebenfalls 

die Entstehung eines Transformationsproduktes (siehe Abb. 25; Peak 1: RT 11,7 min) 

nachgewiesen werden. Auch hier wurde eine estrogene Wirkung nach dem Abbau von BPA 

gemessen. Dies lässt den Schluss zu, dass Transformationsprodukte estrogen wirksam sind.  
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Abb. 25: Aerober Abbau für BPA 
 

Die Ergebnisse des L-YES-Assays und der Analytik sind in Tab. 22 illustriert. Die Proben 

wurden jeweils unverdünnt in den Test eingesetzt. Man kann eine deutliche Abnahme der 

Färbung erkennen. Je geringer die Färbung, desto geringer ist die estrogene Aktivität im L-

YES.  
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Tab. 22: Vergleich L-YES-Assay und chemische Analyt ik beim aeroben BPA-Abbau 

Zeit in 
Tagen 

Messung 
 

BPA  
in mg/L 

EEQgemessen  

in mol/L 

2,0 

 

20,5 3,4E-09 

3,3 

 

6,9 1,3E-09 

4,0 

 

< 0,1 3,3E-10 

7,0 

 

< 0,1 <4,2E-11 

 

Ike et al. (2000) untersuchten den aeroben Abbau von BPA in drei Mikrokosmen mit 

Belebtschlamm und 44 Mikrokosmen mit Oberflächenwasser. Die meisten der Ansätze 

hatten das Potential zum Abbau von BPA. Eine vollständige Mineralisation fand jedoch nur in 

sechs Mikrokosmen mit Oberflächenwasser statt. Bei den anderen Ansätzen konnte eine 

Akkumulation der zwei Metabolite 2,3-bis(4-Hydroxyphenyl)-1,2-propandiol und p-

Hydroxyphenacylalkohol beobachtet werden. Es fand jedoch keine Untersuchung dieser 

Metabolite auf estrogene Aktivität statt. 

 

Die Inkubation von BPA mit Belebtschlamm unter anaeroben Nitrat-reduzierenden 

Bedingungen zeigte konstante Werte aller gemessenen Parameter innerhalb von 103 Tagen. 

Parallel zeigte der DOC konstante Werte. Auch die gemessenen Werte im L-YES-Assay 
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zeigten keine Abnahme der estrogenen Aktivität. Voordeckers et al. (2002) konnten unter 

methanogenen, Sulfat- und Nitrat-reduzierenden Bedingungen ebenfalls keinen Abbau von 

BPA nach 162 Tagen feststellen und folgerten, dass sich BPA in anaeroben 

Umweltkompartimenten akkumuliert.  

 

8.2. 2-Hydroxybiphenyl 

In Abb. 26 ist der Abbau von 2-HBP unter aeroben Bedingungen mit Belebtschlamm 

dargestellt. Die Substanz 2-HBP war bereits nach vier Tagen mittels HPLC-Analytik nicht 

mehr nachweisbar. Parallel findet eine Abnahme der EEQ, d.h. der estrogenen Aktivität, und 

des gelösten organischen Kohlenstoffes statt. Zusätzlich wurde ein Peak (RT 3,3 min) 

detektiert, der gleichzeitig mit dem Abbau von 2-HBP entsteht und am Ende des Versuches 

ebenfalls abnimmt (nach 7 Tagen). Die Ergebnisse der estrogenen Aktivität zeigen jedoch, 

dass temporäre Transformationsprodukte keine Estrogenität besitzen. 

Eine rasche Umsetzung von 2-HBP beobachteten auch Gonsior et al. (1984). In dieser 

Publikation wurde eine Abnahme von 50-65 % des 2-HBP innerhalb 16 Tagen in 

Oberflächenwasser bzw. innerhalb von 48 h in Belebtschlamm nachgewiesen. 
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Abb. 26: Aerober Abbau für 2-Hydroxybiphenyl  
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Der Abbau von 2-HBP mit Belebtschlamm unter anaeroben Nitrat-reduzierenden 

Bedingungen zeigte konstante Werte aller gemessener Parameter innerhalb von 103 Tagen. 

Es konnte keine Abnahme der estrogenen Wirkung im L-YES-Assay beobachtet werden. Die 

Auswertung des HPLC-Chromatogramms zeigte zu diesem Zeitpunkt keinerlei unkalibrierte 

Peaks. 

 

8.3. Natürliche Hormone (E1, E2 und E3) 

In Mikrokosmen unter aeroben Bedingungen wurde ein schneller Abbau der natürlichen 

Hormone E1, E2 und E3 beobachtet (siehe Abb. 27). Die Konzentrationen von E2 und E3 

lagen nach 127 Tagen unter der BG der chemischen Analytik (GC-MS) von jeweils 0,1 µg/L. 

Lediglich E1 lag knapp über der BG bei 110 ng/L. Die Konzentration von E1 stieg während 

des Versuchszeitraums kurzfristig an. Der kurzfristige Anstieg lässt sich durch die Oxidation 

von E2 zu E1 erklären. Bereits Ternes et al. (1999b) beobachteten eine Oxidation von E2 zu 

E1 unter aeroben Bedingungen. Andere Quellen bestätigen den raschen Abbau von E2 über 

die Oxidation zu E1 (Liu et al., 2011; Czajika et al., 2006; Schmidt et al., 2012). 

Der Abbau der Substanzen (BG < 100 ng/L) hat zudem eine Abnahme der estrogenen 

Aktivität zur Folge. Die Werte des L-YES-Assays lagen nach 212 Tagen unter der BG von 

11,5 ng/L EEQ bzw. 4,2E-11 mol/L EEQ.  
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Abb. 27: Abbau der natürlichen Hormone unter aerobe n Bedingungen (BG = 0,1 µg/L) 
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In Abb. 28 sind die Ergebnisse zu den anaeroben Abbauversuchen der natürlichen Hormone 

E1, E2 und E3 unter verschiedenen Redoxbedingungen dargestellt. Generell kann man 

einen geringen Abbau von E2 unter Sulfat- und Eisen(III)-reduzierenden Bedingungen beob-

achten. Lediglich unter Nitrat-reduzierenden Bedingungen konnte ein vollständiger Abbau 

aller Substanzen erzielt werden (< BG von 0,1 µg/L).  

Die Substanz E2 wurde unter Sulfat- und Eisen(III)-reduzierenden Bedingungen etwa zur 

Hälfte abgebaut. Die Hormone E3 und E1 steigen leicht an. Dieser Anstieg ist das Resultat 

des E2-Abbaus, welcher sowohl unter aeroben Bedingungen (Ternes et al., 1999b), als auch 

unter anaeroben Redoxbedingungen (methanogen, Sulfat-, Eisen-, Nitrat-reduzierend) 

beschrieben wurde (Czajika et al., 2006). Czajika et al (2006) untersuchten die entstehenden 

Transformationsprodukte beim E2-Abbau. Hierzu zählen u.a. E1, aber auch E3 und 17α-

Estradiol. 

Auch Schmidt et al. (2012) beschrieben einen Abbau von E2 und dessen Transformation zu 

E1. Das Hormon E1 steigt dabei in seiner Konzentration an, ist aber letztendlich unter 

aeroben und Nitrat-reduzierenden Bedingungen gut abbaubar (Schmidt et al., 2012; Czajika 

et al., 2006). E1 wird unter Eisen(III)-reduzierenden Bedingungen schlecht abgebaut, was 

auch Ivanov et al. (2010) (27% Abbau) beobachteten. Lediglich unter Nitrat-reduzierenden 

Bedingungen wurde ein vollständiger Abbau beobachtet (Schmidt et al., 2012).  

Schmidt et al. (2012) stellten fest, dass E3 ebenfalls ein Metabolit von E2 und E1 sein kann. 

Ivanov et al. (2010) beobachteten einen Abbau von 60 % innerhalb von 15 Tagen unter 

Eisen(III)-reduzierenden Bedingungen.  

In diesen Versuchen stimmte die chemische Analytik mit den Befunden im L-YES-Assay 

weitgehend überein. Unter Nitrat-reduzierenden Bedingungen verringerte sich die estrogene 

Wirkung deutlich.  
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Abb. 28: Abbau der natürlichen Hormone unter versch iedenen Redoxbedingungen 

A: Nitrat -reduzie rend  

B: Eisen(III)-reduzierend 

C: Sulfat-reduzierend 

  

 <BG  <BG   <BG 
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8.4. Synthetische Hormone (EE2 und MeEE2) 

Die Mikrokosmenversuche unter aeroben Bedingungen zeigten einen – gegenüber den 

natürlichen Hormonen – verzögerten Abbau der synthetischen Hormone EE2 und MeEE2 

(siehe Abb. 29). Beide Substanzen waren nach 212 Tagen bis zu 85 % abgebaut, wobei der 

Abbau von MeEE2 langsamer ablief. 

In der Literatur ist beschrieben, dass das Hormon EE2 unter aeroben Bedingungen mit 

Belebtschlamm persistent ist und MeEE2, mit Bildung geringer Mengen an EE2, durch 

Demethylierung relativ rasch abgebaut wird (Ternes et al., 1999b). Es muss berücksichtigt 

werden, dass bei Ternes et al. (1999b) 20 % Belebtschlamm einsetzt wurden und die 

Beprobung nur innerhalb von drei Tagen stattgefunden hat. Bei den in diesem Projekt 

durchgeführten Untersuchungen konnte an Tag 3 ebenfalls kein Abbau nachgewiesen 

werden. Erst nach 47 Tagen konnte eine Abnahme der EE2-Konzentration beobachtet 

werden, diese sank im weiteren Versuchsverlauf auf eine Konzentration von 1 µg/L ab (siehe 

Abb. 29).  

Der Abbau der Substanzen hatte eine Abnahme der estrogenen Aktivität zur Folge. Die 

Werte des L-YES-Assays lagen nach 212 Tagen bei 2,4E-09 mol/L. Dieser Wert zeigt eine 

gute Übereinstimmung mit der EEQberechnet von 3,1E-09 mol/L der chemischen Analytik. 

Anschließend wurden noch weitere Messungen mittels YES-Assay unternommen, wobei die 

EEQ nach 303 Tagen 1,1E-09 mol/L und nach 363 Tagen 7,3E-10 mol/L betrug (siehe Abb. 

29). Der Vergleich der berechneten und gemessenen EEQ lieferte für diese Substanzen 

keinen Hinweis auf die Bildung estrogener Metabolite. 
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Abb. 29: Abbau der synthetischen Hormone unter aero ben Bedingungen 
 

In Abb. 30 sind die Ergebnisse zu den anaeroben Abbauversuchen der synthetischen 

Hormone EE2 und MeEE2 unter verschiedenen Redoxbedingungen dargestellt. Diese liefern 

sehr unterschiedliche Ergebnisse. Das Hormon MeEE2 wurde nur unter Sulfat- und 

Eisen(III)-reduzierenden Bedingungen abgebaut. Keines der beiden Hormone wurde unter 

Nitrat-reduzierenden Bedingungen abgebaut. Das Hormon EE2 stieg unter Sulfat- und 

Eisen(III)-reduzierenden Bedingungen an. 

Eine teilweise oder vollständige Demethylierung von MeEE2, könnte den Anstieg von EE2 

erklären. Bei einer vollständiger Umsetzung des eingesetzten MeEE2 (~ 50µg/L) zu EE2 

ergibt sich eine theoretische Konzentration von 48 µg/L EE2. Dies entspricht einem Anstieg 

auf eine EE2-Konzentration von ~97 µg/L EE2. Verglichen mit den zwei gemessenen 

Konzentrationen von 96 µg/L EE2 (Eisen(III)-reduzierend) und 78 µg/L EE2 (Sulfat-

reduzierend) zeigt dies, dass zumindest in den Eisen(III)-reduzierenden Ansätzen die 

theoretischen Werte den tatsächlich gemessenen Werten entsprechen. Aus diesem Grunde 

ist von einer nahezu vollständigen Umsetzung von MeEE2 zu EE2 auzugehen. 

Auch andere Quellen beschreiben das synthetische Hormon EE2 als persistent unter 

verschiedenen anaeroben Abbaubedingungen (Nitrat, Sulfat, Eisen(III), methanogen) 

(Schmidt et al., 2012; Czajka et al., 2006; Ivanov et al., 2010; Ternes et al., 1999a; Vader et 

al., 2000). Gehring et al. (2003) schrieben dem Hormon MeEE2, genau wie dem Hormon 
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EE2, eine schlechte Abbaubarkeit unter anaeroben Bedingungen zu, wobei unsere Daten 

eine Transformation unter Sulfat- und Eisen(III)-reduzierenden Bedingungen. 

Eine Abnahme der endokrinen Aktivität konnte in keinem der Ansätze ermittelt werden (s. 

Abb. 30). Da das Hormon EE2 eine höhere estrogene Aktivität besitzt als MeEE2 wurde zum 

Teil ein Anstieg der estrogenen Wirkung beobachtet.  
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Abb. 30: Abbau der synthetischen Hormone unter vers chiedenen Redoxbedingungen 

A: Nitrat -reduzierend  

B: Eisen(III) -reduzierend  

C: Sulfat -reduzierend  

 <BG 
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8.5. Vergleich mit Literaturdaten 

In einem Review wurde diskutiert, unter welchen Bedingungen endokrine Disruptoren in 

Mikrokosmen oder in synthetischen Medien metabolisiert werden. Dabei wurden neben 

unterschiedlichen Redoxbedingungen auch verschiedene Konzentrationsbereiche betrachtet 

(Combalbert, 2010). Zusätzlich wurde die Zusammensetzung der Matrix, die Temperatur 

sowie die Biozönose eine entscheidende Rolle für die ermittelten Abbauraten diskutiert. 

Einen nicht systematisch auftretenden Effekt hat beispielsweise die Konzentration. Während 

Konzentrationen von 0,03 µg/L bis 10 µg/L keinen Einfluss zeigten, können Konzentrationen 

größer 100 µg/L einen negativen Einfluss auf die Abbaurate haben (Combalbert, 2010). Bei 

Versuchen mit Konzentrationen zwischen 0,5 mg/L und 50 mg/L zeigte sich ein gegenteiliges 

Bild: Mit steigender Estrogenkonzentration stieg die Abbaurate (Combalbert, 2010). In 

Experimenten mit Belebtschlamm unter aeroben Bedingungen konnten Halbwertszeiten für 

E1, E2 und E3 von wenigen Stunden ermittelt werden. Für EE2 sowie BPA beträgt die 

Halbwertszeit etwa einen Tag (Combalbert, 2010; Ike et al., 2000; Ivanov et al., 2010; Ternes 

et al., 1999; Xu, 2009). Unter Ausschluss von Sauerstoff werden deutlich höhere Halbwerts-

zeiten angegeben. Für EE2 und BPA kann unter methanogenen sowie Eisen(III)- und Sulfat-

reduzierenden Bedingungen selbst nach 35 Monaten bzw. 5 Monaten kein Abbau festgestellt 

werden (Combalbert, 2010; Voordeckers, 2002). Unter anaeroben Laborbedingungen mit 

Sulfit als dominantem Elektronenakzeptor in Grundwasser konnten nach 70 Tagen nur eine 

geringe Abnahme der Konzentration von E2 bzw. EE2 beobachtet werden (Ying et al., 2003). 

E2 dagegen wird unter Eisen(III)-reduzierenden Bedingungen innerhalb von 15 Tagen fast 

vollständig abgebaut (Ivanov et al., 2010). Die genannten Veröffentlichungen bestätigen die 

hohe Relevanz der Redoxbedingungen auf den Abbau. Ein Abgleich der chemisch-

analytischen Befunde mit der estrogenen Wirkung wurde in den Studien in der Regel nicht 

durchgeführt.  

 

9. Vergleich des L-YES mit dem Leuchtbakterienhemmtest  

Neben dem L-YES-Assay wurde der Leuchtbakterienhemmtest zur summarischen Ermittlung 

der akuten Toxizität im Rahmen dieser Studie angewandt. Für die Darstellung der 

Ergebnisse des Leuchtbakterienhemmtests wurde der GIb-Wert genutzt. Dieser gibt die 

niedrigste getestete Verdünnungsstufe an, bei der die Hemmung der Biolumineszenz nach 

30 min kleiner 20% war. Die niedrigste mögliche Verdünnungsstufe im Test ist 2, d.h. für 

eine Wasserprobe mit dem Glb-Wert 2 wurde keine toxische Wirkung bestimmt (<BG). Je 
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höher der Glb-Wert, desto toxischer ist die Wasserprobe. Die Ergebnisse aus den beiden 

Biotest-Verfahren wurden miteinander verglichen. Hierzu wurden zum einen Proben aus der 

Kläranlage Karlsruhe-Neureut und zum anderen Proben aus den aeroben Abbauversuchen 

untersucht. 

 

Die Proben der Kläranlage Karlsruhe-Neureut wurden zusätzlich zur chemischen Analytik 

und vergleichend zum L-YES-Assay auf akute Toxizität im Leuchtbakterienhemmtest 

getestet. Der Glb sowie der EEQ für Zulauf, Belebung und Ablauf sind in Tab. 23 aufgelistet. 

 

Tab. 23:  Vergleichende Untersuchung von Proben aus  der Kläranlage Karlsruhe-
Neureut auf endokrine Aktivität (EEQ) und Toxizität  (GIb) 

Proben EEQ in mol/L Glb 

Zulauf 70,3 4 

Belebung < 11,5 16 

Ablauf < 11,5 <BG 

 

Man kann sowohl eine Abnahme der estrogenen Aktivität als auch eine Abnahme der 

Toxizität durch die Behandlung in der Kläranlage erkennen. In Hinsicht auf die Toxizität sind 

die Messwerte der Wasserprobe aus der Belebung auffällig.  

Während des aeroben Abbaus der Xenohormone BPA und 2-HBP wurden ebenfalls ver-

gleichende Messungen mittels YES- und Leuchtbakterienhemmtest durchgeführt. Die 

Ergebnisse sind in Tab. 24 dargestellt. 

 

Tab. 24: Vergleichende Untersuchung von Proben aus den aeroben Abbauversuchen 
der Xenohormone hinsichtlich endokrine Aktivität (E EQ) und Toxizität (GIb) 

BPA 2-HBP 

Zeit in Tagen EEQ in mol/L GIb Zeit in Tagen EEQ in mol/L GIb 

2,0 3,4E-09 16 1,3 1,3E-09 16 

3,3 1,3E-09 8 2,3 8,6E-10 8 

4,0 3,3E-10 <BG 4,0 <4,2E-11 <BG 

 

Die ermittelten Glb-Werte nehmen über die Versuchsdauer ab, dies ist gleichbedeutend mit 

einer Abnahme der Toxizität. Ebenso nimmt die EEQ, d.h. die estrogene Aktivität der Probe 

ab. Beides geschieht parallel zum Abbau der Substanzen. Der getestete Glb der Start-

konzentration von 2-HBP ist größer als der von BPA.  

Auch innerhalb des aeroben Abbaus der Hormone wurden Proben im 

Leuchtbakterienhemmtest überprüft. Sowohl bei der Startbeprobung als auch zu späteren 

Zeitpunkten konnte keinerlei Toxizität im Leuchtbakterienhemmtest nachgewiesen werden 
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(siehe Tab. 25). Bei Startkonzentrationen von jeweils 50 µg/L entsprach dieses Ergebnis den 

Erwartungen.  

 

Tab. 25: Vergleichende Untersuchung von Proben aus den aeroben Abbauversuchen 
der natürlichen und synthetischen Hormone hinsichtl ich endokrine Aktivität 
(EEQ) und Toxizität (GIb) 

Natürliche Hormone Synthetische Hormone 

Zeit in Tagen EEQ in mol/L GIb Zeit in Tagen EEQ in mol/L GIb 

3 8,0E-08 < BG 3 2,5E-08 < BG 
18 2,2E-08 < BG 26 1,0E-08 < BG 
52 1,8E-08 < BG 52 1,3E-08 < BG 

 

Insgesamt verdeutlichen die Ergebnisse, dass der Leuchtbakterienhemmtest und der YES-

Assay wie erwartet zu deutlich unterschiedlichen Ergebnissen führen. Es handelt sich um 

zwei unterschiedliche Assays mit unterschiedlichen Endpunkten, wobei der eine die akute 

Toxizität einer Probe und der andere die estrogene Aktivität einer Probe erfasst. 

Entsprechend resultieren daraus unterschiedliche Verlaufskurven. 

 

10. Elimination der estrogenen Wirkung in der Kläranlag e 

Zur Ermittlung der Eliminationsleistung von Kläranlagen hinsichtlich der estrogenen Aktivität 

wurden u.a. Proben aus der Kläranlage des Abwasserzweckverbandes Breisgauer Bucht 

untersucht. Der Zulauf dieser Kläranlage wird in einem Kanal gesammelt, über dessen 

Füllstand der Volumenstrom in die Anlage reguliert wird. Als erste mechanische Stufe wird 

die Rechenanlage passiert. Diese hält Stoffe, die größer als 5 mm bis 20 mm sind, zurück. 

Das Rechengut wird entwässert und entsorgt. In der zweiten mechanischen Stufe, dem 

Sandfang, werden Feststoffe mit einem Durchmesser größer 0,1 mm abgesetzt. Die häufig 

mineralischen Stoffe werden gewaschen und ebenfalls entsorgt. Als dritte und letzte 

mechanische Stufe folgt das Vorklärbecken mit kombiniertem Fettfang. Aufgrund der 

niedrigen Fließgeschwindigkeit sedimentieren noch vorhandene Feststoffe, während Fette 

aufschwimmen. Mittels entsprechenden Räumwerkzeugen wird der Feststoff in einen 

Trichter geschoben und das aufgeschwommene Fett abgetragen. 

Der mechanischen folgt die biologische Reinigung, bei der zwischen der Denitrifikation und 

der Nitrifikation unterschieden wird. Während zur Oxidation von Ammonium zu Nitrat in der 

Nitrifikation Sauerstoff bzw. Umgebungsluft eingeblasen wird, führt das Fehlen von 

Sauerstoff zur Reduktion von Nitrat und Nitrit zu Stickstoff. In beiden Stufen kommt es zu 

einer Anreicherung von Biomasse bzw. Belebtschlamm. Dieser wird im Nachklärbecken 

abgesetzt, durch Räumwerkzeuge gesammelt und in einem Trichter verdichtet.  
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Für eine schnelle Umsetzung der gelösten Wasserinhaltsstoffe ist ein hoher Anteil an 

Biomasse erforderlich. Um diesen sicherzustellen, wird ein Teil des Belebtschlammes als 

Rücklaufschlamm dem Einlauf des Belebungsbeckens zugeführt. Aufgrund der fehlenden 

Nähe zu einem entsprechend großen Vorfluter wird in der Kläranlage des Abwasser-

zweckverbandes Breisgauer Bucht als weiterer Verfahrensschritt eine Flockungsfiltration mit 

Sandfilter durchgeführt. Damit ist der in Ausnahmefällen erreichte, sehr geringe Ver-

dünnungsfaktor von 1:2 im Vorfluter zu vertreten. In der Flockungsfiltration wird durch die 

Zugabe von dreiwertigen Metallen, hauptsächlich Aluminium und Eisen, die Abstoßung 

zwischen kolloidal gelösten Partikeln so weit herabgesetzt, dass diese agglomerieren. Die 

Abtrennung erfolgt in einem Sandfilter. 

Mittels YES-Assay wurden Proben aus den verschiedenen Wasseraufbereitungsstufen der 

Kläranlage Breisgauer Bucht untersucht. In Abb. 31 sind die Ergebnisse der Kläranlagen-

messungen im Fließschema der Kläranlage nach dem Vorbild von Gujer (2002) dargestellt. 

Aufgeführt sind die Messwerte der estrogenen Aktivität im YES-Assay als EEQ in ng/L 

(unterer Wert). Der obere Wert ist die errechnete EEQ aus den Messwerten der chemischen 

Analytik. 

 

Rechen Sandfang Vorklärbecken Belebungsbecken Nachklärung

Abtransport

SandfilterEindicker

Zulauf

Rücklauf

Faulturm

Trocknung und
Hygienisierung

Biogas

biologische Reinigungmechanische Reinigung

Rücklaufschlamm
Rechengut Sand

Sekundärschlamm
Überschussschlamm

Fett
Primär-
schlamm

Frischschlamm

Schlammbehandlung

Ablauf in 
Vorfluter

Entwässerung, 
Trocknung,
Verbennung

EEQGC-MS: 1,3 ng/L

EEQL-YES: 35 ng/L

EEQGC-MS: 1,3 ng/L

EEQL-YES: 41 ng/L

EEQGC-MS: 0,02 ng/L

EEQL-YES: < 11,5 ng/L

EEQGC-MS: 0,01 ng/L

EEQL-YES: < 11,5 ng/L

EEQGC-MS: 0,01 ng/L

EEQL-YES: < 11,5 ng/L

EEQGC-MS: 0,01 ng/L

EEQL-YES: < 11,5 ng/L

 

Abb. 31: Elimination der estrogenen Aktivität in de r Kläranlage Breisgauer Bucht 
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Es ist eine gute Elimination der estrogenen Aktivität durch die Kläranlage Breisgauer Bucht 

zu erkennen. In der biologischen Reinigung findet die Hauptelimination der estrogenen 

Aktivität statt. Die errechnete EEQ bestätigt ebenfalls die Elimination von estrogenen 

Substanzen, jedoch weichen die Werte von den gemessenen EEQ ab. Für die Differenz 

zwischen EEQgemessen und EEQberechnet. sind höchstwahrscheinlich Substanzen verantwortlich, 

die nicht durch die chemische Analytik erfasst werden. Diese Tatsache verdeutlicht den 

Vorteil des Biotest-Verfahrens, estrogene Aktivität als Summenparameter zu erfassen. Mit 

dem YES-Assay wird die estrogene Wirkung sämtlicher in der Probe enthaltener Substanzen 

ermittelt. Dabei werden auch Substanzen erfasst, die nicht im chemischen Monitoring 

enthalten waren.  

Neben der Kläranlage Breisgauer Bucht wurden auch Proben aus der Kläranlage Karlsruhe-

Neureut und weiteren Kläranlagen im süddeutschen Raum hinsichtlich ihrer Eliminations-

leistungen in Bezug auf die estrogene Wirkung untersucht. In Tab. 26 sind Messungen 

mittels L-YES-Assay als EEQ in ng/L aufgelistet.  

 

Tab. 26: Gemessene EEQ in ng/L von Proben aus weite ren Kläranlagen  

Zulauf Belebung Ablauf 

55 32,4 < BG 

70,3 61,6 < BG 

44,7 < BG < BG 

93,4 < BG < BG 

183,1 < BG < BG 

147,4 < BG < BG 

105,1 < BG < BG 

< BG - - 

< BG - - 

< BG - - 

31,1 - < BG 

< BG - < BG 

< BG - < BG 

- - < BG 

- - < BG 

 

Gemessen wurden Proben aus dem Zulauf, der Belebung und dem Ablauf der Kläranlagen. 

Bei Proben aus dem Ablauf der Kläranlagen lagen die Ergebnisse unterhalb der BG von 
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11,5 ng/L. Insgesamt konnte eine deutliche Abnahme der estrogenen Wirkung durch die 

Behandlung in den Kläranlagen beobachtet werden. 

 

Je nach Größe, Geschlechter- und Altersverteilung sowie Verhütungsweise der Population 

im Einzugsgebiet können unterschiedliche Belastungen des Kläranlagenzulaufs beobachtet 

werden. Die estrogene Aktivität reicht von unter 10 ng/L bis hin zu wenigen 100 ng/L (Braga 

et al., 2005; Combalbert, 2010; Limpiyakorn et al., 2011). Dies wurde durch die Werte dieses 

Projektes bestätigt. Die Elimination der estrogenen Aktivität findet vor allem durch die 

biologische Klärung statt. Verschiedene Quellen belegen, dass in den mechanischen Stufen 

weniger als 10% der Aktivität eliminiert wird, während die biologische Klärung eine Reduktion 

von über 90% erreichen kann (Braga et al., 2005; Combalbert, 2010; Klaus et al., 2008; 

Limpiyakorn et al., 2011).  

Hauptmechanismen der Elimination sind Biodegradation sowie Sorption (Limpiyakorn et al., 

2011). Die Rolle der Sorption wird jedoch kontrovers diskutiert (Andersen et al., 2003; Braga 

et al., 2005; Coleman et al., 2008; Combalbert, 2010; Servos et al., 2005; Yi et al., 2007). Je 

nach Veröffentlichung beträgt der aus dem Abwasser entfernte Anteil an der Gesamt-

beladung unter 5% (Andersen et al., 2003), bis hin zu einer Elimination durch Sorption von 

43% für E2 (Braga et al., 2005). 

Als wichtigste Prozessparameter sind das Schlammalter sowie die hydraulische Aufent-

haltszeit zu nennen. Daneben haben der Sauerstoffgehalt, der gesamte organische 

Kohlenstoff, sowie die Temperatur einen Einfluss (Combalbert, 2010). Während ein hohes 

Schlammalter (20 d) zu relativ hohen Abbauraten führt, ergibt sich für niedrigere Schlamm-

alter (10 d) eine erhöhte Variabilität bei niedrigerem Abbau. Die Nitrifikation, und damit 

Sauerstoff als Elektronenakzeptor, ist notwendig um besonders persistente Substanzen wie 

EE2 abzubauen (Combalbert 2010). Zur zusätzlichen Elimination der estrogenen Aktivität im 

Effluent können Aktivkohlefilter oder Advanced Oxidation Prozesse nachgeschaltet werden, 

die die Gesamtelimination auf bis zu 99% steigern (Zeng et al., 2009).  

Selbst bei optimalen Bedingungen kann der Kläranlagenablauf noch umweltrelevante 

estrogene Aktivität aufweisen. Daher wird die Kontrolle sowohl im Effluent als auch im 

Vorfluter empfohlen, um bei einer Gefährdung zusätzliche Maßnahmen ergreifen zu können. 

Neben dem geklärten Wasser fällt in einem Klärwerk auch der stabilisierte Schlamm an. Wird 

dieser verbrannt spielt die estrogene Beladung keine Rolle. Zum Teil wird dieser jedoch als 

Dünger auf Felder ausgebracht oder deponiert. Unter methanogenen Bedingungen findet 

kein oder nur ein geringer Abbau der estrogenen Aktivität statt (Citulski et al., 2010). Bei 

möglichen estrogenen Konzentrationen von 22 µg E2 und 18 µg EE2 pro kg Trockengewicht 
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ist jedoch eine Gefährdung der Umwelt bei landwirtschaftlicher Verwertung nicht 

ausgeschlossen (Combalbert, 2010). 

 

11. Gefährdungsanalyse und Risikoabschätzung 

Die mögliche Gefährdung von Mensch und aquatischem Ökosystem infolge endokrin aktiver 

Substanzen im Oberflächen-, Roh-, und Trinkwasser kann bislang nur schwer abgeschätzt 

werden. Vor diesem Hintergrund wurden die Ergebnisse der vorliegenden Studie sowie 

Daten aus der Literatur bewertet und eine Gefährdunganalyse sowie Risikoabschätzung 

vorgenommen. Es wurden orientierende Vergleichsbetrachtungen zu anderen Aufnahme-

pfaden auf Basis der verfügbaren Literatur durchgeführt. Die Gefährdunganalyse und 

Risikoabschätzung wurde in Anlehnung an den DVGW-Hinweis W1001 durchgeführt. Für ein 

besseren Verständnis des Themas werden die wichtigsten Begriffsdefinitionen aus dem 

Hinweis W1001 im Folgenden aufgeführt. 

 

Ereignis: Auslöser, der direkt oder indirekt zum Eintreten einer Gefährdung im Versorgungs-

system führt. 
 

Gefährdung: Mögliche biologische, chemische, physikalische oder radiologische Beein-

trächtigung im Versorgungssystem. In dieser Studie wird die Gefährdung durch mögliche 

estrogene Einträge in Abwasser bzw. in Oberflächenwasser betrachtet. 
 

Gefährdungsanalyse: Systematische Ermittlung von Gefährdungen und Ereignissen in den 

Prozessen der Wasserversorgung. 
 

Maßnahmen zur Risikobeherrschung: Handlungen und Prozesse, die die Versorgungs-

sicherheit in der Wasserversorgung gewährleisten. Diese können auch vorbeugenden 

Charakter haben. 
 

Risiko: Kombination von Eintrittwahrscheinlichkeit und Schadensausmaß einer Gefährdung 

im Versorgungssystem. Im Rahmen dieser Studie ist ein Risiko die Kombination aus der 

Eintrittswahrscheinlichkeit einer Kontamination des Rohwassers bzw. Trinkwassers, sowie 

der Beurteilung des möglichen Schadensausmaßes im Vergleich zu anderen 

Expositionspfaden. 
 

Risikoabschätzung: Einsatz verfügbarer Informationen zur Analyse und Bewertung von 

Risiken.  
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11.1. Gefährdungsanalyse 

Die Gefährdungsanalyse dient dazu, mögliche Gefährdungen für die Wasserversorgung zu 

identifizieren und denkbare Ereignisse, die zum konkreten Eintreten einer Gefährdung führen 

können, zu ermitteln. Es soll geklärt werden, an welcher Stellle und in welcher Art und Weise 

diese Gefährdungen auftreten können. 

Ziel der hier durchgeführten Gefährdungsanalyse ist auschließlich die Ermittlung von 

möglichen Gefährdungen durch endokrin aktive Stoffe. Dazu muss man sich fragen, wie 

diese endokrin aktiven Stoffe ins Wasserversorgungssystem gelangen können. In Abb. 32 

wird der „Wasserkreislauf des Wasserversorgungssystems“ dargestellt. Dieser 

Wasserkreislauf stellt mögliche Quellen estrogen aktiver Stoffe schematisch dar und hilft 

Gefährdungen zu identifizieren.  

 

 

Abb. 32: Wasserkreislauf des Wasserversorgungssyste ms 
 

Der Eintrag von endokrinen Disruptoren in die Umwelt kann vielfältig sein. Beschriebene 

Eintragspfade in die aquatische Umwelt sind kommunale Abwässer (Baronti et al., 2000; 

Klaus et al., 2008), aber auch Industrie- und landwirtschaftliche Abwässer. Der Eintrag kann 

ebenfalls durch Bodenbelastung aus der Landwirtschaft (Combalbert, 2010) und Abfallab-
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lagerungen (Kang et al., 2006) von statten gehen. Der Haupteintrag von endokrin wirksamen 

Substanzen ist aber auf menschliche sowie tierische Ausscheidungen und Industrieabwässer 

zurückzuführen. So sind Kläranlagen einschließlich der entsprechenden Klärschlämme 

Belastungsschwerpunkte für endokrin wirksame Verbindung. Durch die Entnahme von 

Rohwasser zur Trinkwasseraufbereitung können diese endokrin aktiven Substanzen 

möglicherweise ins Wasserversorgungsystem gelagen.  

 

11.2. Risikoabschätzung 

Im ersten Schritt der Risikoabschätzung, der sog. Riskoanalyse, werden die bereits identi-

fizierten Gefährdungen anhand ihres Risikos analysiert. Das Risiko ergibt sich aus der 

Kombination von Schadensausmaß und Eintrittswahrscheinlichkeit der identifzierten Ge-

fährdungen. Um das Schadensausmaß und die Eintrittswahrscheinlichkeit abschätzen zu 

können, muss vor allem das Auftreten von endokrinen Disruptoren in kommunalen, 

landwirtschaftlichen und industriellen Abwässern, aber auch ihr Abbauverhalten und ihre 

Verbreitung in der aquatischen Umwelt näher betrachtet werden. 

 

Auftreten von endokrinen Disruptoren in kommunalen,  landwirtschaftlichen 

und industriellen Abwässer 

Kommunale Abwässer sind v.a. durch die sehr aktiven Steroidhormone geprägt. Diese 

Steroidhormone werden im Körper gebildet, können aber auch zur Wachstumssteigerung in 

der Tierzucht, sowie zur Empfängnisverhütung, zur Hormonersatztherapie oder zur Krebs-

behandlung zusätzlich aufgenommen werden. Dabei werden sowohl die natürlichen 

Hormone, die im Körper produziert werden (z.B., E1, E2, E3), als auch die synthetischen 

Hormone, die in Form von Pharmaka aufgenommen werden (v.a. EE2, MeEE2 in der 

Antibabypille), mit beispielsweise Glucuronsäure oder Sulfat konjugiert. Die Konjugation 

macht die Steroidhormone wasserlöslicher und auf diese Weise können sie mittels Urin 

ausgeschieden werden. Desbrow et al. (1998) beschreiben jedoch eine Dekonjugation durch 

fäkale Bakterien während der Abwasserbehandlung, sodass die Hormone in aktiver Form in 

die Umwelt eingetragen werden. Tennhardt et al. (2004) bezieht sich auf die Werte von 

Ternes et al. (1999b), welche eine Auscheidung von bis zu 64 µg/Tag E3, 0,5-5 µg/Tag E2, 

sowie 3-20 µg/Tag E1 für Frauen beschreiben. Tennhardt (2004) weist darauf hin, dass 

diese Ausscheidung abhängig von Zyklusphase, Schwangerschaft und Lebensphase der 

Frauen ist. Zusätzlich gibt er eine Sekretion von Steroidhormonen für Männer von bis zu 22 

µg/L an. Tennhardt (2004) berechnet auf Grund dieser und weiterer Literaturdaten die 



 

 87 

Gesamtausscheidung an Steroidhormonen der deutschen Bevölkerung auf 674 kg im Jahr. 

Hierbei wurden keine Werte zur Exkretion von Steroidhormonen aus der Tiermast bzw. der 

Hormonersatztherapie berücksichtigt. Hintemann (2006) beschreiben basierend auf 

Modellannahmen von Johnson et al. (2004) eine durchschnittliche Ausscheidung von 6,6 µg 

E2 pro Tag und Kopf. Verrechnet mit der Bevölkerungsanzahl (82 Mio.) ergibt sich für 

Deutschland eine E2-Ausscheidung von ungefähr ~198 kg pro Jahr. Über menschliche 

Auscheidungen kann also ein relevanter Eintrag in die Umwelt bzw. in den Wasserkreislauf 

erfolgen. 

Landwirtschaftliche Abwässer sind geprägt durch estrogen aktive Stoffe in tierischen Aus-

scheidungen. Tennhardt (2004) beschreibt in seiner Aufstellung eine Sekretion von Steroid-

hormonen durch Tiere, z.B. von trächtigen Stuten von bis zu 100.000 µg/Tag. In einer 

weiteren Quelle reicht die Ausscheidung in der Tierzucht von 0,2 µg Estrogen pro Tag durch 

Masthähnchen bis über 2 mg Estrogen pro Tag durch Eber und trächtige Kühe (Hintemann, 

2006). Dies zeigt die starke Abhängigkeit der Einträge von u.a. Tierart, Geschlecht, 

Trächtigkeit. Phytohormone und Mykohormone sind nicht nur Pflanzenbestandteile und somit 

Teil der menschlichen Nahrung, sondern werden vor allem in Form von Mais, Klee, 

proteinreichem Soja und anderen Pflanzenteilen zu Tierfutter verarbeitet. Mitsch et al. (2001) 

untersuchten Schweinefutter mittels E-Screen auf ihre estrogene Aktivität und stellten fest, 

dass diese eine EEQ von 10-80 µg pro Tag mit dem Futter aufnehmen. Estrogen aktive 

Substanzen können durch Abwasser in die Kläranlage, aber auch über die Viehhaltung bzw. 

dem Austrag von Gülle, Mist, Kot und Jauche in die Umwelt gelangen. Insgesamt wird aber 

deutlich, dass die landwirtschaftliche Tierproduktion eine große Eintragsquelle von estrogen 

aktiven Substanzen in die Umwelt darstellen kann.  

Industrielle Abwässer sind vor allem geprägt durch die sogenannten Xenohormone. Diese 

können beispielsweise sowohl Industriechemikalien und deren Abfallprodukte, sowie 

Haushaltschemikalien und Pflanzenschutzmittel beinhalten. Ein Beispiel ist BPA, das in 

verschiedenen Kunststoffen verwendet wird, und u.a. in CDs, DVDs, Thermopapier und in 

Plastikflaschen vorkommt. Viele Xenohormone wie Phenole und Phthalate sind Bestandteile 

von Kunststoffen. Wagner et al. (2011b) untersuchten im Auftrag des Umweltbundesamtes 

die Expositionspfade von Umwelthormonen aus Kunststoffen. Bei ihren Migrationsversuchen 

konnte im Maximum eine Freisetzung von ca. 25 ng EEQ/L aus einer einzelnen Verpack-

ungseinheit oder ca. 280 ng EEQ/L aus 10 g Kunststoffgranulat über 10 Tage gemessen 

werden. Die untersuchten Kunststoffe setzten alle estrogen aktive Stoffe frei, außerdem 

ergab eine Untersuchung von Mineralwasser im Maximum eine Migration von ca. 2500 ng 

EEQ/L über 40 Tage. Wagner et al. (2011b) kalkulierten eine Freisetzung von ca. 28 ng 

EEQ/L pro Tag aus Kunststoffgranulaten in Wasser, wobei diese auch über die Kläranlagen 
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ins Gewässer gelangen können. Auch über Wasserleitungsrohre können estrogen aktive 

Substanzen durch Migration ins Wasser-Verteilungsnetzwerk gelangen. 

Insgesamt wird deutlich, dass der Eintrag von mehreren Faktoren abhängt, wie Produktions-

menge, Metabolisierung, Verwendungszweck, Entsorgung und Abbauverhalten. Schließlich 

können estrogen weniger potente Umweltchemikalien durch einen relativ hohen Eintrag in 

die Umwelt ein ähnliches Risiko, wie die sehr potenten Steroidhormone darstellen, die eher 

im ng/L Bereich vorkommen. 

 

Abbau der endokrinen Disruptoren in Kläranlagen 

In der Kläranlage werden die endokrinen Disruptoren teilweise eliminiert. Die Elimination 

beruht hierbei vor allem auf biologischen Prozessen. Dabei wurden neben unterschiedlichen 

Redoxbedingungen auch verschiedene Konzentrationsbereiche untersucht (Combalbert, 

2010). Zusätzlich spielt die Zusammensetzung der Matrix, die Temperatur sowie die 

Biozönose eine entscheidende Rolle für die ermittelten Abbauraten. Daher ist die 

Übertragbarkeit und Vergleichbarkeit verschiedener Ergebnisse zum Teil nicht gegeben. 

Dennoch sind wesentliche Aussagen zur Abbaubarkeit verschiedener Substanzen möglich. 

Im Rahmen dieser Studie wurden ebenfalls Abbauversuche durchgeführt. Unter aeroben 

Bedingungen konnten Halbwertszeiten für BPA und 2-HBP, sowie E1, E2, E3, MeEE2 und 

EE2 von wenigen Tagen bis Wochen ermittelt werden. Unter Ausschluss von Sauerstoff 

werden deutlich längere Abbauzeiten beobachtet. Während E2 unter anaeroben 

Bedingungen relativ gut abbaubar war, wurden die anderen untersuchten Substanzen kaum 

bzw. gar nicht abgebaut (siehe Kapitel 8. „Biologischer Abbau unter definierten Randbe-

dingungen“).  

Trotz des relativ guten Abbauverhaltens in Laborversuchen, zeigen einige Publikationen das 

Auftreten von endokrinen Disruptoren in Kläranlagenabläufen. Es konnten Konzentrationen 

von 10 ng/L-16 µg/L an Phenolen, 0,4-96 ng/L an Steroidhormonen, 0,5-1,7 ng/L an 

synthetischen Hormonen und 3-65 ng/L an Phytohormonen in Kläranlagenabflüssen 

gemessen werden (siehe Tab. 1). Dies zeigt, dass diese Verbindungen während des 

Klärprozesses meist nur unvollständig eliminiert werden. Die bisherigen Untersuchungen zu 

endokrin wirksamen Substanzen in Kläranlagenzu- und -abläufen ergaben, dass die 

gefundenen Konzentrationen abhängig vom Untersuchungsort und -zeitpunkt sehr 

unterschiedlich sind. Tab. 27 gibt hierzu einen Überblick über die EEQ-Literaturwerte 

verschiedener Kläranlagen. 
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Tab. 27: Gesamt-Estrogenität verschiedener Kläranla genproben als EEQ (Höchst-
werte) 

Quelle KA-Zufluss  
 

EEQ in  
ng/L 

KA-Abfluss  
 

EEQ in 
ng/L 

Proben
-anzahl  

Testsystem Land 

Escher et al., 2008b 123,4 1,2 3 YES/SPE Schweiz 

Witters et al., 2001 81,4 - 16 YES/SPE Belgien 

Körner et al., 2000 96 9,7 2 E-Screen/SPE Deutschland 

Körner et al., 2001 - 11,3 16 E-Screen/SPE Deutschland 

Huggett et al., 2003 - 15 3 YES/SPE USA 

AFU, 2012 - 8,1 44 YES/SPE Schweiz 

Samarah et al., 2006 - 34,8 3 ERBA* Neuseeland 

Krein et al., 2012 - 32 33 YES/SPE Luxemburg 

Pawlowski et al., 
2003 

- 27,1 2 YES/SPE Deutschland 

Pawlowski et al., 
2004 - 76,4 2 YES/SPE Deutschland 

Vethaak et al., 20051 74,9 0,6 13, 10 ER-CALUX Niederlande 

Vethaak et al., 20052 152,6 2,6 5, 3 ER-CALUX Niederlande 

Samarah et al., 2006 564 - 9 ERBA* Neuseeland 
1 städtisches Abwasser   *Estrogen receptor competitive binding assay 
2 industrielles Abwasser   k.A. = keine Angaben 

 

Witters et al. (2001) beschrieben, dass 7 von 16 untersuchten Kläranlagenproben eine EEQ 

von über 10 ng/L aufwiesen. Samarah et al. (2006) untersuchten das Abwasser 

verschiedener Viehzuchtbetriebe und konnten eine EEQ von über 500 ng/L bei 

Milchkuhzucht (n=7), etwa 33 ng/L bei Schweinezucht (n=1), sowie etwa 60 ng/L in der 

Ziegenzucht nachweisen (n=1). Außerdem konnten E2-Konzentrationen von 19-1360 ng/L 

gemessen werden, was auffallend hoch ist im Vergleich zur Konzentration von Proben aus 

Kläranlagenzuflüssen von bis zu 37 ng/L (siehe Tab. 1). Ein weiteres Beispiel liefern Vethaak 

et al. (2005), indem sie die EEQ von industriellen Abwasser (152,6 ng/L) und städtischen 

Abwässern (74,9 ng/L) untersuchten (siehe Tab. 27 und 
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Tab. 28). Insgesamt zeigen diese Beispiele, dass vor allem landwirtschaftliche und 

industrielle Abwässer Kontaminationsschwerpunkte sind.  

Die Werte dieses Projektes bestätigen, dass EEQ in Proben von Kläranlagenzuflüssen im 

zweistelligen ng/L-Bereich durchaus auftreten. Die Literaturwerte zeigen, dass dies in 

Proben aus Kläranlagenabflüssen auch der Fall sein kann. Dies kann durch die Daten dieses 

Projektes nicht bestätigt werden, da die EEQ aller untersuchten Abflüsse unter 11,5 ng/L 

lagen. 

 

Estrogene Aktivität in verschiedenen Umweltkomparti menten 

Estrogen aktive Substanzen konnten aber in der Vergangenheit nicht nur in Kläranlagen-

abläufen, sondern auch in verschiedenen Oberflächenwässern und anderen aquatischen 

Kompartimenten nachgewiesen werden. Eine Zusammenstellung der estrogenen Aktivität in 

verschiedenen Umweltkompartimenten findet sich in der Tab. 28. 
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Tab. 28: Gesamt-Estrogenität verschiedener Umweltpr oben (Höchstwerte) 

 
EEQ in 

ng/L 
Land Test- 

system 
Proben-
anzahl 

Quelle 

Oberflächenwasser 292,0 Großbritannien YES/SPE 25 
Matthiessen et al., 

2006 

 32,2 China 

Estrogen 
Rezeptor in 
die MVLN-

Zelllinie 

44 Shue et al., 2009 

 20,8 Luxemburg YES/SPE 33 Krein et al., 2012 

 22,2 Deutschland YES/SPE 4 
Pawlowski et al., 

2004 

 7,0 Schweiz YES/SPE 36 
Vermeirssen et al., 

2005 

 1,6 Deutschland YES/SPE 1 
Pawlowski et al., 

2003 

 0,63 Schweiz YES/SPE 4 Escher et al., 2008b 

 0,166 D/F/NL/B 
ER-CALLUX/ 

SPE 
27 Ghijsen et al., 2000 

 0,045 D/F/NL/B 
ER-CALLUX/ 

SPE 
20 Ghijsen et al., 2000 

 0,17 Niederlande ER-CALLUX 90 Vethaak et al., 2005 

Polderwasser 0,2 Niederlande ER-CALLUX 11 Vethaak et al., 2005 

Regenwasser 0,06 Niederlande ER-CALLUX 3 Vethaak et al., 2005 

Grundwasser 2,9 Deutschland YES/SPE 30 Wölz et al., 2011 

Quellwasser 4,8 USA 
E-Screen/ 

SPE 
18 

Stanford et al., 
2010 

 < 0,1 USA 
E-Screen/ 

SPE 
18 Lange et al., 2013 

Rohwasser 2,1 USA 
E-Screen/ 

SPE 
17 

Stanford et al., 
2010 

Trinkwasser 0,77 USA 
E-Screen/ 

SPE 31 
Stanford et al., 

2010 
aus 
Oberflächenwasser 

17,2 Italien YES/SPE 1 Pinto et al., 2009 

aus Grundwasser 15,1 Italien YES/SPE 1 Pinto et al., 2009 

aus Quellwasser 0,46 Italien YES/SPE 1 Pinto et al., 2009 

 0,201 NL 
ER-CALLUX/ 

SPE 
26 Ghijsen et al., 2000 

 0,028 NL 
ER-CALLUX/ 

SPE 
19 Ghijsen et al., 2000 

Leitungswasser 0,2 USA 
E-Screen / 

SPE 
15 Snyder et al., 2008 

k.A.= keine Angaben 

 

Insgesamt zeigen die Daten aus der Literatur, dass endokrine Wirkungen in der aquatischen 

Umwelt weit verbreitet sind. Insbesondere die Werte von Pinto et al. (2009) zeigen, dass 

besonders dort, wo zur Trinkwassergewinnung Oberflächenwasser oder durch Oberflächen-
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wasser beeinflusstes Grundwasser verwendet wird, Trinkwasserkontaminationen durch 

endokrin wirksame Substanzen möglich sind.  

 

11.3. Vergleichende Risikobewertung 

Im zweiten Schritt der Risikoabschätzung, der sog. Risikobewertung, lassen sich mögliche 

Gefährdungen hinsichtlich ihres Risikos bewerten. Zum Beispiel können die Substanzen in 

die Sexualhormonsysteme, aber auch in den Schilddrüsenhormonkomplex eingreifen 

(Brouwer, 1998), zudem wurde in der Vergangenheit über eine Vielzahl von Auswirkungen 

auf das Reproduktionssystem wildlebender Tiere berichtet. Neben der Feminisierung von 

männlichen sowie einer Vermännlichung von weiblichen Tieren treten hauptsächlich 

Fertilitätsstörungen, Stoffwechselanomalien und Verhaltensstörungen, ein geringer 

Bruterfolg sowie eine Veränderung des Geschlechterverhältnisses von Wildtieren auf 

(Schultis, 2005).  

Negative Effekte einer endokrinen Belastung konnten bei einigen Invertebraten (z. B. 

Matthiessen et al., 1998; Zou et al., 1999) sowie in allen Wirbeltierklassen nachgewiesen 

werden. So wurden beispielsweise Verweiblichungsphänomene (Purdom et al., 1994, 

Harries et al., 1997) und der Rückgang von Alligatorpopulationen (Guillette et al., 1994 und 

1995) beobachtet. 

Neben Auswirkungen auf die Tierwelt gibt es auch Anzeichen möglicher hormonell bedingter 

Wirkungen auf den Menschen. Untersuchungen konnten belegen, dass Lebensmittel 

estrogen wirksame Substanzen beinhalten (Fritsche und Steinhard, 1999; Holtney-Weber, 

2000; Heemken et al., 2001). Diese Substanzen werden in Zusammenhang mit einer 

verringerten Spermienzahl und -mobilität bei Männern (Beresford et al., 2000; Schultis, 2005; 

Sharpe et al., 1993; Toppari et al., 1996) und einem erhöhten Brustkrebsrisiko bei Frauen 

(Safe, 1997; Wolff et al., 1993) gebracht.  

Ghijsen et al. (2000) bewerteten die Wasserproben aus der Meuse in Frankreich und dem 

Rhein anhand eines Wertes von 0,3 ng/L EEQ (Job et al., 1993; Har et al., 1999). Ab 

0,3 ng/L EEQ und höher, ergibt sich ein Effekt auf die Vitellogenin-Produktion von Fischen in 

Oberflächengewässern. Ghijsen et al. (2000) verwendeten den Wert als maximal 

akzeptablen Wert für die Trinkwassergewinnung. Sie kommen dabei zu dem Schluss, dass 

bei keiner der untersuchten Proben ein Gesundheitsrisiko bestand.  

Vergleichend zum theoretisch denkbaren Trinkwasserpfad werden im Folgenden auch 

andere Expositionspfade diskutiert, um Verhältnismäßigkeiten abschätzen zu können. Zhang 

et al. (2012) fanden heraus, dass die Ester der Salicylsäure teilweise eine höhere estrogene 

Aktivität als BPA besitzen können. Diese werden eingesetzt als Duftstoffe und UV-Filter in 
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der Kosmetikindustrie, sowie beispielsweise als Antirheumatika. Zhang et al. (2012) 

berechneten, dass die Aufnahme 162 ng/kg pro Tag betrug, was 3,3-fach höher liegt als die 

maximal akzeptable tägliche Aufnahme gemäß Festlegung des FAO/WHO Experten 

Committee on Food Additives (JECFA). Stanford et al. (2010) untersuchten die Exposition 

von estrogener Aktivität über Trinkwasser, Lebensmittel, Kosmetika und Luft. Sie fanden 

lediglich in drei Proben von amerikanischen Trinkwässern messbare estrogene Aktivität von 

0,19-0,7 ng/L (EEQ) und gaben an, dass die Exposition über Nahrungsmittel und Getränke 

4-21.000-mal höher und die Exposition über die Luft 30-36.000-mal höher ausfällt (siehe 

Tab. 29 und Tab. 30). 

 

Tab. 29: Vergleich verschiedener Expositionpfade fü r Estrogene (EEQ)  
 Exposition in ng/Tag  Grundlage Quelle 

Lebensmittel 500 ng/Tag 
Bier, Wein, Milch, 

Soja 
Hartmann et al., 1998 

Lebensmittel  27,5-34 ng/Tag 

Fleisch, Käse, 

Fisch, Soja, 

Schokolade, Brot 

Behr et al., 2011 

Luft (Büro) 4,5 ng/Tag 24 m3/Tag 

Luft (Stadt) 0,04 ng/Tag 24 m3/Tag 

Stanford et a., 2010; 

Kennedy et al., 2009 

 

Dies kann durch weitere Werte der Literaturrecherche bestätigt werden (siehe Tab. 30). Dort 

wurden verschiedene Werte zur täglichen Aufnahme, sowie Gehalte verschiedener 

Lebensmittel berechnet. Beispielsweise kann bei dem Verzehr von einem Glas (ca. 0,2 L) 

Sojamilch eine Einnahme von 840 ng EEQ errechnet werden. Beim Verzehr von Eiern (ca. 

75 g) ist mit einer Einnahme von 113 ng E2 zu rechnen. Im Gegensatz dazu ist für 

Deutschland bisher kein Befund einer estrogenen Aktivität in Trinkwasser bekannt. 
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Tab. 30: Gesamt-Estrogenität verschiedener Lebensmi ttel als EEQ bzw. E2-
Konzentration 

 EEQ Probenanzahl Quelle 

Flaschenwasser (PET) 2,7-75,2 ng/L 9 Wagner et al., 2009 

Flaschenwasser (Glas) 2,6-73,0 ng/L 9 Wagner et al., 2009 

Flaschenwasser (Tetra Pak) 14,5-43,9 ng/L 2 Wagner et al., 2009 

Flaschenwasser 1-34 ng/L 42 Plotan et al., 2013 

Flaschenwasser (PET) 0,9-23,1 ng/L 9 Pinto et al., 2009 

Flaschenwasser < 0,16 ng/L 5 Snyder et al., 2008 

Flaschenwasser (PET) < 0,1 ng/L 15 Lange et al., 2013 

Flaschenwasser (Glas) < 0,1 ng/L 15 Lange et al., 2013 

Flaschenwasser (PET) 0,6-12,2 pg/L 12 Wagner et al., 2011a 

Flaschenwasser (Glas) 1,6-4,9 pg/L 5 Wagner et al., 2011a 

Flaschenwasser (Tetra Pak) 3,0 pg/L 1 Wagner et al., 2011a 

Flaschenwasser (PET und Glas) 1,5-8 pg/L 24 
Brüschweiler et al., 

2011 

Sojamilch 1900-4200 ng/L 3 Snyder et al., 2008 

Säuglingsmilchnahrung (Soja) 1500-1900 ng/L 2 Snyder et al., 2008 

Sojasoße 28-510 ng/L 4 Snyder et al., 2008 

Bier 0,8-140 ng/L 5 Snyder et al., 2008 

Milch * 9,8-44,3 ng/L 12 Courant et al., 2007 

Grüner Tee 1,5-4,4 ng/L 4 Snyder et al., 2008 

Kaffee 2,6-4,1 ng/L 4 Snyder et al., 2008 

Gemüsesäfte 2,1-3,3 ng/L 4 Snyder et al., 2008 

Säuglingsmilchnahrung 0,73-0,85 ng/L 2 Snyder et al., 2008 

Milch 0,48-0,81 ng/L 3 Snyder et al., 2008 

Apfelsaft 0,73-0,79 ng/L 4 Snyder et al., 2008 

Lebensmittel (mit Soja) 100-1500 ng/kg 4 Behr et al., 2011 

Lebensmittel (ohne Soja) 10-40 ng/kg 19 Behr et al., 2011 

Säuglingsmilchnahrung 14-22 ng/kg 3 Behr et al., 2011 

Lebensmittel (Gemüse/Früchte) 1500-3200 ng/kg 44 Schilirò et al., 2011 

Eier * 0,5-1,5 µg/kg 8 Courant et al., 2007 

* nicht als EEQ angegeben, sondern als E2-Konzentration 

 

Als Grundlage für die Festlegung von Umweltqualitätsnormen (UQN) dienen PNEC-Werte 

(Predicted-No-Effect-Concentration). Eine PNEC ist die Konzentration eines Stoffes in einem 

Umweltkompartiment (hier: aquatisches System), bei der mit hoher Wahrscheinlichkeit keine 

unerwünschten Wirkungen auf Lebewesen auftreten. Laut Europäische Kommission (EC, 

2003) wird zur Berechnung einer PNEC die ermittelte NOEC (no observed effect 

concentration) für den empfindlichsten Organismus eines Gewässers verwendet. Man 
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verwendet dazu ökotoxikologische Daten von Wasserorganismen aus drei trophischen 

Stufen (Stellung in der Nahrungskette), z.B. Alge (Pflanzen), Wasserfloh (Wirbellose) und 

Fisch (Wirbeltier). Die verbleibende Unsicherheit wird durch Einrechnen eines 

Sicherheitsfaktors entlastet. Dieser ist allerdings abhängig von der Anzahl der Organismen, 

der trophischen Stufen und der Art des ökotoxikologischen Parameters. Zu diesem Zweck 

veröffentlichte die Europäische Kommission (EC, 2003) eine Übersichtstabelle der zu 

verwendenden Sicherheitsfaktoren. Generell gilt, je mehr Organismen und/oder trophische 

Stufen untersucht wurden, sowie je robuster der Parameter, desto niedriger die Unsicherheit 

und der verwendete Sicherheitsfaktor. In Tab. 31 ist eine Übersicht über einige PNEC, sowie 

vorgeschlagene UQN (Umweltqualitätsnormen) zusammengestellt.  

 

Tab. 31: PNEC bzw. UQN in ng/L ausgewählter endokri ner Disruptoren  
Substanz  

E2 EE2 E1 MeEE2 BPA NP OP 

ARCEM, 2003 1 0,1 3 - 1600 330 100 

Bergmann et al., 2011 0,02 0,01 100 20 - - 200 

Cadwell et al., 2012 1 0,1 6 - - - - 

Leisewitz et al., 1997 - - - - 1000 - - 

PNEC 

Staples et al., 2000 - - - - 64000 - - 

Moltmann et al., 2007 0,5 0,03 - - 0,8 3,3 - 

UQN 
Watch-Liste (EC, 2013) 

0,4a 

0,08b 

0,007a 

0,035 b 

- 

- 

- 

- 

- 

- 

300a 

2000 b 

100a 

10b 

Estrogene Potenz als 17 β-

Estradiol-Äquivalenzfaktor 
1,0 0,9 0,0068 0,0046 

6,8E-

05 

8,1E-

06 

4,5E-

06 
a Binnenoberflächengewässer 
b Sonstige Oberflächengewässer  

 

Die nähere Betrachtung der UQN macht deutlich, dass bereits das Auftreten von endokrin 

aktiven Substanzen im absoluten Spurenstoffbereich (pg/L-Bereich) zu einer Überschreitung 

dieser Normen führen kann. Für das sehr potente synthetische Hormon EE2 und das 

natürliche Hormon E2 liegen die UQN-Kriterien unter 1 ng/L.  

 

11.4. Maßnahmen zur Reduktion estrogener Substanzen 

Die bisherigen Ausführungen belegen das geringe Risiko der Aufnahme von estrogenen 

Substanzen über den Trinkwasserpfad. Viele estrogen wirksame Substanzen, die über 
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Abwasser in die Oberflächengewässer gelangen, unterliegen dort und bei der Uferfiltration 

einem weiteren mikrobiologischen Abbau. 

 

Im Sinne des Ressourcenschutzes und zum Schutz aquatischer Ökosysteme sind folgende 

Maßnahmen zur Reduktion der Einträge in Gewässer geeignet (Larsen et al., 2004): 

� Optimierung der existierenden Abwasserreinigungsanlagen 

� Ausbau der Abwasserreinigungsanlagen 

� Separation und Kontrolle von Kontaminationsherden 

Eine Optimierung bzw. ein Ausbau der bestehenden Abwassereinigungsanlagen kann durch 

biologische (mikrobiologischer Abbau), chemische (Ozonung) und physikalische Verfahren 

(Sorption, Filtration) erfolgen. In dieser Studie wurde bestätigt, dass der aerobe 

mikrobiologische Abbau im Belebungsbecken der Kläranlage eine effiziente Methode zur 

Minderung estrogener Substanzen darstellt. 

 

Zur Kontrolle der Wasserbeschaffenheit sind chemisch-analytische Methoden zum Nachweis 

bekannter Estrogene geeignet. Eine zusätzliche Überwachung mittels biologischer Wirktests 

wie dem L-YES-Test erhöht die Aussagesicherheit, da auch das Vorkommen bisher 

unbekannter estrogener Substanzen sowie von estrogen wirksamen Abbauprodukten erfasst 

wird.  

 

12. Zusammenfassung 

Beobachtungen von Entwicklungsstörungen wie z.B. die Vermännlichung weiblicher Tiere 

und eine reduzierte Fruchtbarkeit bei aquatischen Wildtieren, ließen in den letzten Jahren 

Befürchtungen aufkommen, dass über den Trinkwasserpfad aufgenommene Stoffe die 

menschliche Gesundheit gefährden können. Vor diesem Hintergrund wurde im Rahmen 

dieser Studie die aktuelle Literatur ausgewertet und ein Hefezell-basiertes Verfahren (Yeast 

Estrogen Screen, YES) zum Nachweis estrogener Wirkungen evaluiert und zur 

Untersuchung des Vorkommens und Abbauverhaltens estrogen aktiver Substanzen 

eingesetzt.  

Die Analyse von estrogen aktiven Modellsubstanzen zeigte eine gute Reproduzierbarkeit und 

ergab eine Bestimmungsgrenze von 11,5±2,9 ng/L für 17β-Estradiol. Die gängigen 

Festphasen zur Aufkonzentration erwiesen sich als ungeeignet, da hohe Blindwerte 

auftraten. Im Rahmen der Evaluierung wurde geprüft, ob die Matrices von Umweltproben 

den Test stören, und ob Substanzverluste bei der Inkubation auftreten können. Insgesamt 

zeigten die Evaluierungsergebnisse, dass mit Kläranlagenablauf oder Oberflächenwasser 
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nur geringe Matrixeffekte auftreten. Substanzverluste wurden bei besonders hydrophoben 

Modellsubstanzen beobachtet.  

Im Vergleich zu Zellkulturverfahren ist die Durchführung des YES-Tests vergleichsweise 

einfach. Die folgenden Massnahmen zur Qualitätssicherung sind dabei einzuhalten: die 

Protokollierung der Zelldichte, die Mitführung von Positivkontrollen und Negativkontrollen, 

sowie die adäquate Lagerung und zeitnahe Vermessung der Proben. Insgesamt steht mit 

dem YES-Assay ein einfacher und robuster biologischer Test zur Erfassung der endokrinen 

Aktivität von Umweltproben zur Verfügung, der eine wichtige Ergänzung zur chemischen 

Analytik darstellt. 

Der Hefezell-Estrogentest zeigte keine estrogene Wirkung in 24 Oberflächenwasserproben. 

Die Untersuchung von Proben aus der Kläranlage ergab Zulaufkonzentrationen von bis zu 

70,3 ng/L EEQ (Estradiol-Äquivalent-Konzentration). Insgesamt zeigten die Ergebnisse des 

YES-Tests einen deutlichen Rückgang des endokrinen Potenzials während der Abwasser-

behandlung. Die mittels YES-Assay erfasste estrogene Wirkung der Proben war dabei nicht 

allein auf die mittels chemischer Analytik erfassten Konzentrationen an synthetischen und 

natürlichen Steroiden sowie der Alkylphenole 4-tert.-Octylphenol, 4-iso-Nonylphenol und 

Bisphenol A zurückzuführen. Der Vergleich der chemischen Analytik mit dem YES-Test 

zeigte damit, dass der biologische Wirktest weitere, chemisch nicht identifizierte Substanzen 

erfasst.  

In Abbauversuchen wurde ein guter Abbau der untersuchten Substanzen unter aeroben 

Bedingungen beobachtet. Ein schlechterer Abbau der natürlichen und synthetischen 

Hormone sowie der Umweltchemikalien 2-Hydroxybiphenyl und Bisphenol A wurde unter 

anaeroben Bedingungen beobachtet. Insbesondere unter Fe(III)- und Sulfat-reduzierenden 

Bedingungen führte die mikrobiologische Transformation eines spezifischen Hormons zum 

Anstieg anderer estrogen wirksamer Verbindungen.  Bei den Abbauversuchen wurden zum 

Teil noch erhöhte Werte im YES-Test festgestellt, nachdem die estrogenen 

Ausgangsverbindungen schon nicht mehr chemisch analytisch nachweisbar waren. 

Offenbar kommt es zwischenzeitlich zur Bildung von unbekannten Abbauprodukten, die 

noch estrogene Wirkung aufweisen.  

Auf Basis der Ergebnisse dieser Studie und einer umfassenden Literaturauswertung wurde 

eine Gefährdungsanalyse und Risikoabschätzung durchgeführt. Im Ergebnis ist eine 

Beeinträchtigung durch estrogen wirksame Stoffe über den Trinkwasserpfad als gering 

einzustufen. Trotzdem ist aus Gründen der Vorsorge zu fordern, dass insbesondere der 

Eintrag von schwer abbaubaren anthroprogenen Stoffen mit endokrinem Potenzial in die 

aquatische Umwelt kontrolliert und weiter reduziert wird.   
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Zur Kontrolle der Wasserbeschaffenheit sind chemisch-analytische Methoden zum Nachweis 

bekannter Estrogene geeignet. Eine zusätzliche Überwachung mittels biologischer Wirktests 

wie dem L-YES-Test erhöht die Aussagesicherheit, da auch das Vorkommen bisher 

unbekannter estrogener Substanzen sowie von estrogen wirksamen Abbauprodukten erfasst 

wird.  
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