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ABKURZUNGSVERZEICHNIS UND SYMBOLE

Schwermetalle, Metalle und Metalloide

Ag Silber

As Arsen

Cd Cadmium
Co Kobalt
Cr Chrom
Cu Kupfer
Fe Eisen

Hg Quecksilber
Mo Molybdin

Ni Nickel

Pb Blei

Sn Zinn

Tl Thallium
A" Vanadium
Zn Zink

Organische Schadstoffe

BaP Benzo(a)Pyren
CKWwW Chlorierte Kohlenwasserstoffe
DDD s. TDE
DDE 1,1-Dichlor-2,2-bis(p-chlorphenyl)-1,1,1-trichlorithylen
DDT 2,2-bis-(p-chlorphenyl)-1,1,1-trichlorithan
Oder: Dichlordiphenyltrichlorithan
HCB Hexachlorbenzol
HCH Hexachlorcyclohexan; y-HCH = Lindan
PAK Polyzyklische Aromatische Kohlenwasserstoffe

PCB Polychlorierte Biphenyle
PCDD/F  Polychlorierte Dibenzo-Dioxine und Furane
PCP Pentachlorphenol

TCDD 2,3,7,8-Tetrachlor-Dibenzo-Dioxin
TDE (= DDD) 2,2-Bis-(p-chlorphenyl)1,1-dichlordthan
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LCs

LDso
MFO
umol/g TS
ng
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Bioakkumulationsfaktor
Biokonzentrationsfaktor
Effektive Konzentration fur eine 50%ige Beeintrichtigung (z. B. der Re-
produktion)

Ethylendiamintetraessigsidure

Frischgewicht

Glutathion-S-Transferasen

Internationale Toxizitatsdquivalente (bezogen auf 2,3,7,8-C1,DD)
International Union of Pure and Applied Chemists
Kationenaustauschkapazitit

Verteilung-Koeffizient zwischen dem organischen Kohlenstoff des Bo-
dens und dem Bodenwasser

Octanol-Wasser-Verteilungskoeffizient

Lineares Alkylbenzol-sulfonat (Na-Salz)

letal body concentrations

Letale Konzentration fiir 50 % der Individuen der beobachteten
Population

Letale Dosis fiir 50 % der Individuen der beobachteten Population
Mischfunktionelle Oxidasen

ug x Molmasse (Atommasse)/g TS

nanogramm = Milliardstel (10””) Gramm

No observable effect concentration

Saurekonstante

Toxizitatsdquivalent gemaB BGVV/UBA (bezogen auf 2,3,7,8-C1,DD)
Trockensubstanz

Trockenmasse
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1 BIOINDIKATION UND BODENBELASTUNGEN
1.1 Einfiihrung und Zielstellungen

Es wird ein kurzer Uberblick iiber die Anwendungsbereiche der Bioindikation gegeben,
die gegenwartig relevant sind, um die grundsétzliche Bedeutung zu veranschaulichen
und damit eine Einordnung der ,Bioindikation von Schadstoffen in Béden® zu

ermoglichen.

* Die Bioindikation spielt bei der 6kologischen Umweltbeobachtung bzw.- iiberwa-
chung eine wichtige Rolle und blickt auf eine lange und erfolgreiche Vergangenheit

zuriick, wobei im wesentlichen Pflanzen als Indikatoren eingesetzt werden.

* Die Bioindikation wird derzeit zur emittentenbezogenen, regionalen und landes-
weiten Erfassung der Schadstoffwirkung in mehreren Landern der EU eingesetzt.
Auch hierbei werden vornehmlich Pflanzen verwendet.

Der Arbeitskreis ,Bioindikation/Wirkungsermittlung® der Landesimter und -
anstalten fiur Umweltschutz in Deutschland erarbeitet methodische und konzeptio-
nelle Empfehlungen zur Ermittlung biologischer und 6kologischer Wirkungen von
Stoffimmissionen wie die ,[Empfehlung zur landesweiten Erhebung von Immissi-
onswirkungen mit Bioindikatoren* (Arbeitskreis Bioindikation/Wirkungsermittlung
1997) und die ,Empfehlung zum emittentenbezogenen Einsatz von pflanzlichen
Bioindikatoren (Arbeitskreis Bioindikation/Wirkungsermittlung 1999).

Zur landesweiten Erfassung von Immissionswirkungen mit Bioindikatoren sind
landesweite MeBnetze und Dauerbeobachtungsstationen notwendig. Um die
Untersuchungen in den einzelnen Bundesldndern miteinander vergleichen und aus
den Ergebnissen ein Gesamtbild fiir die Bundesrepublik erstellen zu kénnen, sind
Mindestanforderungen an Untersuchungsumfang und -methoden zu stellen. Diese

sind in Tabelle 1 dargestelit.
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Tabelle 1: Ubersicht der Mindestanforderungen fiir landesweite MeBnetze und

Dauerbeobachtungsstationen (AK Bioindikation/Wirkungsermittiung

1997)

T ——

Vorgehensweise | Flichendeckende Erfassung der | Erfassung von Immissionswirkungen in Gebie-
langfristigen Entwicklung der | ten mit typischen Nutzungsstrukturen und
Immissionswirkungen im Land | Klimabedingungen des Landes.
und im Vergleich zu anderen Ergebnisse dienen auch als Referenzgrofe fiir
Léndern belastungsbezogene Untersuchungen (z. B.

Emittenten)

Standortauswahl | Auswahl der Probenahmestellen | Auswahl nach Reprisentativitit fiir verschiede-
aus den Schaittpunkten eines ne Regionen und/oder Nutzungsstrukturen
16 km x 16 km Rasters (landwirtschaftlich genutzte Gebiete, Sied-

lungsgebiete u. a.)

Monitoringart Passives Monitoring mit Akku- | Passives und aktives Biomonitoring mit Akku-
mulations(A)- und Reaktions- | mulations(A)- und Reaktionsindikatoren(R)
indikatoren(R)

Bioindikatoren (1) Moose (A) (1) Moose (A)

(2) Flechten (R) (2) Flechten (R)
(3) Standardisierte Graskultur (A)
(4) Grunkohl (A)
(5) Brennessel (R)
(6) Tabak (R)

Untersuchungs- | Im Abstand von Kontinuierliche Exposition gemi Verfahrens-

intervalle (1) 1oder2bzw. beschreibungen (aktiv) bzw.

(2) 4 Jahren im Abstand von 1, 2 oder 4 Jahren (passiv)

Parameter Zu (1): Pb,Cd, As, Zn, TI, Cu, | Zu (1): Pb, Cd, As, Zn, T1, Cu, Ni, Cr, V, Sb

Ni, Cr, V, Sb Zu (3): wie (1) und Hg, S, F, PCDD/F, PAK
Zu (2); Artenvorkommen, Zu (4): PCDD/F, PAK, PCB
Frequenz Zu (2): Artenvorkommen, Frequenz
Zu (5) und (6): Blattschiden (Photo-
oxidantien-Indikatoren)

¢ Im Zusammenhang mit Umweltvertriglichkeitsuntersuchungen oder Beweis-
sicherungsverfahren erfolgt die emittentenbezogene Kontrolle von genehmigungs-
bedirftigen Anlagen durch aktive und passive Verfahren mit pflanzlichen Bioindi-
katoren (Zimmermann & Umlauff-Zimmermann 1994).
Beispiel fiir ein umfassendes Biomonitoring-Programm ist das des Industriegebie-
tes Gernsheim/Biebesheim, in dem die Gesamtbelastung der Region mit einer Son-
dermillverbrennungsanlage und 40 weiteren génehmigungsbedﬁrﬁigen Anlagen
untersucht wurde (Hess. Landesamt fiir Umwelt 1996; Hess. Ministerium des Innern

1998). Im Rahmen eines passiven Monitorings wurden die epiphytische Flechten-
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vorkommen und die Schwermetallgehalte von Moosproben erfaBt; fiir das aktive
Monitoring wurden Weidelgras, Klonfichten, Weizen und Griinkohl als Akkumula-
tionsindikatoren fiir Schwermetalle und Organika untersucht, als Reaktionsindikato-
ren fir Ozon wurden Tabak und Brennessel eingesetzt.

Seit 1990 ist fiur die Erstellung von Luftreinhalteplanen der Einsatz von Bioindikato-
ren zur Ermittlung der Wirkungen von luftverunreinigenden Stoffen im Bundesim-
missionsschutzgesetz (BImSchG, § 47) festgeschrieben.

Obwohl die Bioindikation im Immissionsschutz Anwendung findet, sind viele
Bioindikationsverfahren noch nicht ausreichend standardisiert und nur wenige Me-
thoden sind z. B. in VDI-Richtlinien (3792, BI. 1, 2, 3 - Graskulturverfahren; Bl. 5 —
Blatt- und Nadelprobenahme; 3799,Bl. 1 Flechtenexposition) niedergeschrieben.
Zum Teil sind diese Richtlinien veraltet und/oder werden in dieser Form nicht mehr

angewendet (Zimmermann 1994).

Die Bioindikation wird auch fiir die langfristige Untersuchung von Dauerbeobach-
tungsflichen zur Erfassung der Trendentwicklung von Okosystemen auf unbela-
steten sowie anthropogen belasteten Standorten eingesetzt. Zukiinftig sollen dafir
neben Pflanzen verstarkt Bodentiere Verwendung finden. So wird von der Arbeits-
gruppe ,,.Dauerbeobachtungsflichen* der LABO (Bund/Lander-Arbeitsgemeinschaft
Bodenschutz) in einem aktuellen Entwurf die Aufnahme von Anneliden-Zénosen
(Regenwiirmer, Enchytrden) im Rahmen der Untersuchung von Dauerbeobach-
tungsflichen empfohlen (LABO 1998).

In der Gesellschaft Deutscher Chemiker (GDCh) wurde in der Fachgruppe Um-
weltchemie und Okotoxikologie ein Arbeitskreis , Bioindikation eingerichtet, des-
sen derzeitiger Aufgabenschwerpunkt ,,Bioindikation in der EU“ lautet. Es sollen
Erkenntnisse tiber den Einsatz von Pflanzen und Tieren als Bioindikatoren auf emis-
- sionsbelasteten Standorten und in der ¢kologischen Umweltbeobachtung gewonnen

werden, wie z. B. welche Verfahren in den Lindern der EU eingesetzt werdeh, wel-
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che Untersuchungsprogramme derzeit laufen und wie weit die Standardisierung der

verschiedenen Methoden bereits fortgeschritten ist.

* 1990 wurde in der Bundesrepublik Deutschland ein Forschungsvorhaben zur Eta-
blierung eines Moosmonitoring-Programms begonnen, das Methoden des Monito-
ringprogramms der skandinavischen Staaten (Riihling et al. 1987) integrativ auf-
nahm (Herpin et al. 1995). Das Programm bildet den deutschen Beitrag zum euro-
péischen Projekt ,,Atmospheric Heavy Metal Deposition in Europe — estimations ba-
sed on moss analysis“, welches Teil des ,,European Monitoring and Evaluation Pro-
gramme (EMEP)" ist (Rithling 1994).

Bestimmte Moosarten (Hylocomium splendens und Pleurozium schreberi) eignen
sich besonders als ,Fangorganismen* fiir nasse und trockene Depositionen fiir
Schwermetalle aus der Luft, so daB sie als Indikatoren fiir Schwermetallbelastungen
in der Umweltiiberwachung systematisch eingesetzt werden.

Das Moosmonitoring bietet die Moglichkeit mit relativ geringem Aufwand regio-
nale Schwermetallbelastungen und ihre langfristige Entwicklungen zu erkennen und

darzustellen (Herpin et al. 1995).

Mit Inkrafttreten des Bundes-Bodenschutzgesetzes (BBodSchG) und der Bundes-
Bodenschutz- und Altlastenverordnung (BBodSchV) 1999 ist der Schutz des Bodens
vor ,schadlichen Bodenveranderungen® gesetzlich verankert. GemaB § 1 sind ,,nach-
haltig die Funktionen des Bodens zu sichern und wiederherzustellen und , Beeintréch-
tigungen seiner natiirlichen Funktionen soweit wie moglich zu vermeiden®. Eine der
naturlichen Funktionen des Bodens ist die ,,.Lebensgrundlage und der Lebensraum fiir
Menschen, Tiere, Pflanzen und Bodenorganismen“. Dazu werden in der Bundes-
Bodenschutz- und Altlastenverordnung Priif- und Mafnahmenwerte fir die Wirkungs-
pfade Boden-Mensch, Boden-Nutzpflanze (Tabelle A-2) und Boden-Grundwasser ange-
geben, bei deren Uberschreitung eine schadliche Bodenverinderung und damit eine

Gefihrdung angezeigt wird.
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Pflanzen und Bodentiere, die auf anorganische und organische Schadstoffe in Boden
reagieren, bieten iiber die Emmittlung von Schadstoffgehalten hinaus eine Moglichkeit,
die Wirkung von schadlichen Bodenveranderungen zu erfassen. An pflanzliche und

tierische Bioindikatoren wird diese Erwartung gestellt.

Ziel des vorliegenden F+E-Vorhabens war, Wissensstand und Kenntnisse tiber die Ein-
schatzung anorganischer und organischer Schadstoffe in Boden mit Hilfe von pflanzli-
chen und tierischen Bioindikatoren aus der Literatur zu recherchieren, darzustellen und

zu bewerten.

Da zur Bioindikation von Schadstoffen in Béden keine erprobten Methoden und Ver-
fahren vorhanden sind, sollten Untersuchungsergebnisse zusammengestellt werden, aus
denen die Moglichkeiten und Grenzen des Einsatzes von Pflanzen und Bodentieren als

Bioindikatoren abgeleitet werden kénnen.

Folgenden Fragen sollte als strukturelle Leitlinie nachgegangen werden:

» Welche Erwartungen werden an die Bioindikation gestellt und welche Ziele werden
mit ihr verfolgt?

¢ Welche Faktoren beeinflussen die Bioverfiigbarkeit von Schadstoffen?

s Wie wirken die Stoffe auf Pflanzen und Bodentiere?

e Welche Pflanzen und Bodentiere besitzen bioindikative Potentiale fiir Schadstoffe
in Boden?

e Wie werden die Moglichkeiten fir den Einsatz von pflanzlichen und tierischen
Bioindikatoren zur Einschatzung von Schadstoffen in Boden nach heutigem Kennt-

nisstand bewertet?
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1.2 Bedeutung der Bioindikation

1.2.1  Begriffsbestimmungen

Jedes Lebewesen ist an seine Umwelt mehr oder weniger gut angepaBt und besitzt ent-
sprechend seiner genetischen Pradisposition unterschiedliche physiologische Toleranz-
bereiche und unterschiedliche 6kologische Valenzen. Im weitesten Sinn kann daher
Jedes Lebewesen als Bioindikator betrachtet werden, da es abiotische wie auch bioti-

sche Umweltfaktoren oder Standortfaktoren anzeigt.

In der immensen Anzahl von Publikationen, die iiber die Bioindikation mit verschiede-
nen Organismen im Laufe der letzten 20 Jahre veroffentlicht wurden, ist eine Reihe von
&hnlich lautenden, aber hiufig auch mehrdeutigen Definitionen des Begriffes ,,Bioindi-
kation“ formuliert worden (Thomas 1972; Iserentaut & De Sloover 1976; Chaphekar
1978; Jones & Heck 1980; Martin & Coughtrey 1982; Arndt et al. 1987; Jeffrey &
Madden 1991; Wittig 1993). In ihrer Aussage lassen sie sich im wesentlichen auf zwei

,klassische* Definitionen reduzieren:

Die erste versteht unter Bioindikation den Einsatz von ,,Organismen und Organismen-
gemeinschaften, deren Vorkommen und Lebensfunktionen sich mit bestimmten Um-
weltfaktoren so eng korrelieren lassen, daB sie als Zeiger verwendet werden konnen*
(Schubert 1985, 1991; Markert 1994). Diese sehr weit gefaBte Definition schlieBt so-
wohl die Indikation natiirlicher Standortsfaktoren wie auch anthropogener Umweltein-
fliisse mit ein. In diesem Sinne konnen z. B. auch die klassischen ,,Zeigerpflanzen® oder
die Charakterarten der Braun-Blanquet’schen Schule als Bioindikatoren verstanden

werden.

Die zweite Begriffsbestimmung schrinkt die Bioindikation im engeren Sinne auf die
Verwendung biologischer Wirkobjekte zum Nachweis anthropogener oder anthropogen

modifizierter Umwelteinfliisse ein: , Bioindikatoren sind Organismen und Organismen-
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gemeinschaften, die auf Schadstoffbelastungen mit Veranderung ihrer Lebensfunktio-
nen reagieren bzw. den Schadstoff akkumulieren® (Stocker 1980; Manning & Fedder
1980; Martin & Coughtrey 1982; Amdt et al. 1987). In diesem Sinn findet der Begriff in
einem GroBteil der Literatur Verwendung.

Die Begriffe ,,Bioindikator* und ,,Biomonitor* werden haufig, vor allem im deutschen
Sprachgebrauch, synonym verwendet (Wittig 1993; Zimmermann 1996).

Jedoch wird zunehmend eine Differenzierung hinsichtlich des Informationsgehaltes
vorgenommen (Manning & Feder 1980; Bick 1982; Martin & Coughtrey 1982; Markert
et al. 1997):

Ein Bioindikator ist ein Organismus oder eine Organismengemeinschaft, dessen (de-
ren) Gehalt an bestimmten Elementen oder Verbindungen und/oder dessen (deren)
morphologische, histologische oder zelluldre Strukturen, biochemischen Prozesse sowie
Verhalten und Populationsstruktur(en), einschlieBlich deren Verianderungen, Informa-
tionen gibt iber die Qualitiit bestimmter Umweltbedingungen oder deren Verénderun-

gen.

Ein Biomonitor ist ein Organismus oder eine Organismengemeinschaft, dessen (deren)
Gehalt an bestimmten Elementen oder Verbindungen und/oder dessen (deren) morpho-
logische, histologische oder zellulidre Strukturen, biochemischen Prozesse sowie Ver-
halten und Populationsstruktur(en), einschlieBlich deren Veranderungen, Informationen

gibt iiber die Quantitiit bestimmter Umweltbedingungen oder deren Verianderungen.

Erfolgt eine raumliche oder zeitliche Quantifizierung einer Schadstoffbelastung wird
ein Bioindikator zu einem wirkungsbezogenen Mefverfahren, einem echten Monitoror-
ganismus, mit dem Umweltverdnderungen iiberwacht und kontrolliert werden kénnen

(Arndt et al. 1987).

Die Parameter, anhand derer die Wirkungen auf die Organismen erfaBt werden, heiBen
Wirkungsparameter (z. B. Abundanz, Mortalitit, Biomasse, Wachstumsraten, Schad-
symptome, Schadstoffgehalt u. a.). Die systematische, regelm4Bige Erfassung von Um-
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weltwirkungen mit Bioindikatoren/Biomonitoren anhand von Wirkungsparametern er-
folgt im Biomonitoring (Cairns 1979; Spellerberg 1991). Systeme von Bioindikatorsta-
tionen, die rdumliche Muster in groen Gebieten, meist Verwaltungseinheiten, abbilden

sollen, werden als Wirkungskataster bezeichnet (Arndt et al. 1987).

Im passiven Monitoring werden Einflisse auf Organismen an ihrem natiirlichen
Standort auf die Akkumulation von Elementen und/oder spezifische und unspezifische
Symptome untersucht. Beim aktiven Monitoring werden Organismen, fiir eine be-
stimmte Zeit im Untersuchungsgebiet exponiert und dann auf die Akkumulation von

Elementen und/oder spezifische und unspezifische Symptome untersucht.

Eine weitere Unterteilung der Bioindikatoren bzw. Biomonitoren wird in Akkumula-
tions- und Reaktionsindikatoren vorgenommen (Zimmermann 1996, Markert et al.
1997):

Akkumulationsindikatoren bzw. - monitoren sind Organismen, die einen oder mehre-
re Elemente bzw. Verbindungen signifikant iber das Umgebungsniveau anreichern,
meist ohne erkennbare Schiadigung.

Reaktionsindikatoren bzw. - monitoren sind Organismen, die als Reaktion auf be-
stimmte Elemente oder Verbindungen spezifische oder unspezifische Symptome zeigen.
Solche Symptome kénnen als Verénderungen ihrer morphologischen, histologischen
oder zelluldren Struktur, der biochemischen Prozesse, des Verhaltens oder der Populati-
onsstruktur auftreten.

Veranderungen der Populationsstruktur bedeuten z. B. auch die Abnahme oder das Ver-
schwinden von empfindlichen Arten, die Zunahme von resistenten Arten und/oder die

Verdnderungen in der Zusammensetzung der Gesellschaft (Arndt et al. 1987).

Da die Akkumulation einer Substanz an sich schon eine Reaktion eines Organismus

darstellt und damit z. B. morphologische Ver4nderungen auf der zelluliren Ebene eben-
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falls einhergehen kénnen, ist die Differenzierung in Akkumulations- und Reaktionsin-
dikatoren nicht als Gegensatz zu sehen (Markert et al. 1997).

Klein & Paulus (1995) schlagen aufgrund dessen, daB v. a. im Freiland die Anreiche-
rung eines Schadstoffes iiber das Umgebungsniveau hinaus hiufig nicht gesichert nach-
gewiesen werden kann, folgende Begriffsdefinition vor:

Akkumulationsindikatoren sind Organismen, die im Biomonitoring eingesetzt werden,
um die in ihnen enthaltenen Schadstoffe durch rickstandsanalytische Untersuchungen
zu quantifizieren.

Die Trennung in pflanzliche Reaktions- und Akkumulationsindikatoren halten Ernst &
Joosse van Damme (1983) in bezug auf Schwermetalle in Béden fiir wenig geeignet, da
viele sensitive Bioindikatoren = Reaktionsindikatoren aufgrund einer schnellen Akku-
mulation des belastenden Stoffes empfindlich sind. Sie schlagen vor, zwischen sensiti-
ven (empfindlichen) und resistenten (unempfindlichen) Bioindkatoren zu unterschei-
den, wobei der Umfang der Akkumulation auf die physiologische Resistenz schlicBen
1aBt.

1.2.2  Ziele, Nutzen und Grenzen der Bioindikation von Schadstoffen in Béden

Bioindikatoren sind nicht als MeBinstrumente aufzufassen, mit denen die Gehalte in
Boden ermittelt werden; vielmehr wird mit ihrer Hilfe die Wirkung von Schadstoffen
auf Organismen erfaBit. Die Wirkung héngt einerseits von Eigenschaften des Organis-
mus ab, andererseits von Eigenschaften des Bodens, die iiber die Verfiigbarkeit und
damit die Toxizitét des Schadstoffs fir den Organismus bestimmen. SchlieBlich ist da-
mit zu rechnen, dafl die Anwesenheit weiterer Schadstoffe die Wirkung von Schadstof-
fen auf Organismen modifiziert. Mischbelastungen sind unter Freilandbedingungen eher
die Regel als die Ausnahme. Uber synergistische Effekte von Schadstoffen liegen je-

doch fast gar keine Erkenntnisse vor.
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Mit der Bioindikation von Schadstoffen in Béden mit Hilfe von Pflanzen und Bodentie-

ren werden folgende Ziele verbunden (Tabelle 2):

Tabelle 2: Ziele der Bioindikation von

Bodentieren

Qmﬂ!@'

on mit Pflanzen

Schadstoffen in Béden mit Pflanzen und

Unspezifische Hinweise auf Vorliegen
einer Schadstoffbelastung aufgrund des
Vorkommens bestimmter Arten oder auf-
grund von unspezifischen Schadsympto-
men

Unspezifische Hinweise auf Vorliegen
einer Schadstoffbelastung bei Fehlen oder
deutlichem Zuriicktreten von Arten

Spezifische Hinweise auf das Vorliegen
einer Belastung aufgrund des Vorkommens
bestimmter Arten oder aufgrund von spezi-
fischen Schadsymptomen

Spezifische Hinweise auf Vorliegen einer
Schadstoffbelastung bei Fehlen oder deut-
lichem Zuriicktreten von Arten oder Grup-
pen

Réumliche Abgrenzung von Schadstoffen
in Béden, aber nicht im EinfluBbereich von
Emittenten

Raumliche Abgrenzung von Schadstoffen
in Boden, z. B. EinfluBbereiche eines
Emittenten

Einschatzung bzw. Quantifizierung von
verfugbaren Schadstoffen in Béden anhand
der akkumulierten Gehalte in bestimmten
Pflanzen unter Beriicksichtigung bekannter
Dosis-Wirkung-Beziehungen

Vergleichende Einstufung der Schadstoff-
verfiigbarkeit auf verschiedenen Flachen:
Gehalte in Akkumulationsindikatoren

Aufgrund von Untersuchungen zur Aufnahme und Wirkung von Schadstoffen kommen

fiir die Bioindikation von Schadstoffen in Béden eine Reihe von hoheren Pflanzenarten

bzw. deren Organe (Blatter, Zweige, Borke, Holz, Jahresringe, Xylemsaft, Wurzeln,

Knollen u.a.) und Pilzarten in Betracht, die unterschiedlich gut geeignet sind.
Da hohere Pflanzen Stoffaustausch zum Boden und zur Luft haben (Zierdt 1997), sind

Pflanzen dann als Bioindikatoren von Schadstoffen in Boden ungeeignet, wenn gieich—

zeitig die relevanten Schadstoffe als Emissionen iiber die Luft eingetragen werden und
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diese Elemente auch iiber die oberirdischen Pflanzenorgane aufgenommen werden kon-
nen. Schwermetalle werden vornehmlich aus dem Boden tiber die Wurzeln (bzw. Pilz-
mycelien) aufgenommen. Ein zweiter Aufnahmepfad ist die Luft:

Die Pflanzenoberfliche kann Schwermetalle aus der Luft binden, so daB sie durch
Waschprozeduren nicht entfernt werden konnen (Deu & Kreeb 1993; Wagner 1993).
Die Aufnahme von Schwermetallen tiber die Blatter ist z. B. an Laub- und Nadelbéu-
men (Kovacs 1992; Deu & Kreeb 1993) sowie an Nutzpflanzen (Miiller & Stein 1984;
Barghigiani & Ristori 1995) nachgewiesen worden. Auch gelangen luftbuirtige Schwer-
metalle tiber die Borke in Baume und werden in andere Organe (Blitter, Holz, Xylem-
saft) transportiert (Lepp & Dollard 1974).

Zu beriicksichtigen sind nicht nur die aktuellen luftbirtigen Schadstoffeintréige, sondern
auch die, die wihrend der bisherigen Wachstumsphasen auf die Pflanzen eingewirkt

haben;, dies gilt fiir allem, wenn Baume als Bioindikatoren herangezogen werden.

Von polycyclischen Aromaten (PAK) und polychlorierten Biphenylen (PCB) ist be-
kannt, daf der Luftpfad die wesentliche Kontaminationsquelle fiir Pflanzen ist (Hettiche
1971; Fritz 1983; Sawhney & Hankin 1984; Crossmann 1993; Delschen et al. 1996).
Die Aufnahme von diesen organischen Xenobiotika aus dem Boden iiber die Wurzel

findet nur in geringerem AusmaB statt (Harms 1994).

Pflanzen eignen sich somit als Bioindikatoren von Schadstoffen in Boden nur bei

folgenden Belastungssituationen:

e Altstandorte und Altablagerungen (Altlasten)

* Schadstoffanreicherung in Boden durch ehemalige Emittenten (Industrie, Verkehr),
durch Diinge- und Pflanzenschutzmittel, durch Uberschwemmung von FluBterrassen

 natiirliche Erzb6den und anthropogen bedingte Anreicherung von Schwermetallen

in Erzabbaubereichen, z. B. Erzhalden.
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Bei der Recherche geeigneter Literatur zur Einschitzung von Schadstoffen in Béden mit
Hilfe von pflanzlichen Bioindikatoren war besonders zu beriicksichtigen, mit welchen

Zielen die publizierten Untersuchungen verfolgt wurden:

- Wirkung von Bodenkontaminationen auf Pflanzen; Schadstoffgehalte des Bodens
und der Pflanzen werden héufig angegeben, jedoch fehlen oft weitere Bodenpara-
meter, die die Verfugbarkeit der Schadstoffe beeinflussen oder es fehlen genaue An-
gaben zur Pflanzenspezies;

- Nachweis von Standortbelastungen mit Hilfe von Bioindiaktoren; weniger von Inter-
esse ist bei diesen Untersuchungen iiber welchen Aufnahmepfad (Boden und/oder
Luft) die Schadstoffe in die Pflanze gelangt sind bzw. auf die Pflanze oder Pflanzen-
gemeinschaft eingewirkt haben;

- Informationsgewinn zum Gehalt von Schadstoffen in Pflanzen mit wissenschaftli-
chem Zweck im Bereich Okotoxikologie, Botanik, Landwirtschaft und Erméahrung;
Schadstoffgehalte des Bodens werden oft qualitativ oder nicht angegeben, weitere

Bodenparameter werden meist nicht mitgeteilt.

Aus den beiden letzten Publikationstypen, die in groBer Zahl vorliegen, lassen sich zwar
wertvolle Kenntnisse iiber die Aufnahme von Schadstoffen und die Reaktion bestimm-
ter Pflanzen gewinnen, deren konkrete Eignung als Bioindikator von Schadstoffen in

Boden 148t sich daraus nicht ermitteln.

Es sollten vor allem Untersuchungen, die im Freiland durchgefithrt wurden, in die Aus-
wertung einbezogen werden. GefiBversuche wurden dann beriicksichtigt, wenn natiirli-
che Boden verwendet worden waren, die entweder Schadstoffe enthielten oder konta-
miniert wurden und Angaben zum Schadstoffgehalt des Bodens vorlagen. Untersuchun-

gen, in denen Schadstofflosungen eingesetzt wurden, wurden nicht ausgewertet.
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1.3. Schadstoffe

1.3.1  Anorganische Schadstoffe

Okotoxikologische Relevanz haben folgende Schwermetalle und Metalloide: Cadmium,
Kupfer, Zink, Nickel, Chrom, Blei, Quecksilber, Kobalt, Thallium, Mangan, Silber,
Vanadium, Zinn und Arsen, Selen, Antimon (Marschner 1986; Sauerbeck 1989; Priief8
1994).

Aufgrund ihres verbreiteten Vorkommens in Boden - sowohl als punktuelle wie auch
als flachenhafte Kontamination - und ihrer Wirkung auf Pflanzen und Tiere sind fir die
Bioindikation die prioritiren Stoffe Cadmium, Chrom, Kupfer, Zink, Nickel, Blei,
Quecksilber und Arsen (Bachmann et al. 1997) von besonderer Bedeutung und sollen

hier behandelt werden.

Begriff Schwermetalle

Im natiirlichen System der Elemente sind iiber 50 Schwermetalle enthalten. Sie sind
definiert durch eine Massendichte > 5 g/cm®. Schwermetalle sind in Gesteinen und Bé-
den tberwiegend nur in Spuren vorhanden; wenn die Gehalte in der Festsubstanz < 0,1
Masse % (1000 ppm) liegen, sind dies aus geologischer Sicht ,~purenelemente* (Kunt-
ze etal. 1991).

Der Begriff ,,Schwermetalle“ ist in Publikationen tiber Umweltbelastungen zu einem
feststehenden Ausdruck geworden, der jedoch hiufig unkritisch verwendet wird, da
viele Autoren auch Leichtmetalle und Metalloide darunter nennen.

Aufgrund dieser Begriffsverwirrungen wird v. a. in der angloamerikanischen 6kotoxi-
kologischen Literatur anstelle von ,,.Schwermetalle® zunehmend der Begriff ,,Spuren-
elemente” (Byrne et al. 1976, Martin & Coughtrey 1982; Ormrod 1984; Hagemeyer
1993; Morel 1997) verwendet, da

e die Elemente normalerweise in Spuren in Organiémen vorkommen und in hoheren

Dosen potentiell toxisch wirken und
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e darin Metalle (Schwermetalle und Leichtmetalle) sowie Metalloide (Se, As, Sb u.a.)
eingeschlossen sind.
In dieser Studie werden entsprechend dem in Deutschland hiufigen Gebrauch die Be-

zeichnungen ,,Schwermetall® bzw. , Metalloid* verwendet.

Gruppierung der ahorganischen Schadstoffe nach Verhalten und Funktion
in Organismen

Nieboer & Richardson (1980) gruppieren die Metalle nach ihrem Verhalten in Orga-
nismen. Die Metalle der Klasse A gehen bevorzugt Verbindungen mit Sauerstoff ein,
die der Klasse B binden sich an N- oder S-haltige Liganden, wihrend die Metalle der
Grenzklasse beide Eigenschaften vereinen. Tabelle 3 zeigt, daB die Klasse A die Mas-
senelemente enthilt, wahrend die potentiell toxischen Spurenelemente der Klasse B und

den Ubergangsmetallen zuzuordnen sind.

Tabelle 3:  Klassifizierung der Metalle nach der Art ihrer Liganden in biologi-

schen Systemen (Nieboer & Richardson 1980, Erklirung sieche Text)

Calcium Kalium Zink Cobalt Cadmium Thallium
Magnesium  Strontium | Blei Nickel Kupfer Silber
Mangan Natrium Eisen Arsen Quecksilber

Chrom Vanadium

Ursache und Bedeutung von anorganischen Kontaminationen in Béden
Die Kontamination von Boden mit Schwermetallen und Metalloiden kann durch ver-

schiedene Prozesse diffus und/oder punktuell verursacht werden (Tabelle 4).
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Ursache von anorganischen Bodenkontaminationen (Martin & Coughtrey

1982 1t. Angabe verschiedener Autoren; Ernst & Joosse 1983)

Quelle
Industrie

___ Schwermetalle, Metalloide

Schmelzhiitten allgemein Zn, Cu, Cd, Pb, Sn, Ni, As
- Bleihiitten Pb, Cd, Zn, Cu
- Zinkhiitten Zn, Cd, Fe, Mn
- Kupferhiitten Pb, As, Cu, Cd, Zn, As, Sb
- Nickel Ni, Cu, Zn, Fe, Pb, Co
- Zinnhiitten Sn
Hochhofen Fe, Zn, Mn
Elektrolyseverfahren Hg
Zementindustrie Ti
Metallverarbeitende Betriebe allgemein  Pb, Cd, Zn, As, Ni, Cu, Cr, Fe, Mn
Papierindustrie Hg
Chioralkali-Elektrolyse Hg
Olraffinerien Mo
Asphaltherstellung Hg
Ziegelei Hg, Tl, Cd, Pb, Zn
Verkehr
Kraftfahrzeuge allgemein Pb, Cd, Zn, As, Sb, V, Mo, Nj, Co, Cr, Ag, Hg, Sn
Reifen Cd, Zn, Ni
Flughifen Ag, Cd, Co, Cr, Cu, Hg, Ni, Zn
Haushalte/Entsorgung
Abfall Cd, Pb, Cu, Zn, Ni
Klérschlamm Cd, Zn, Cu, Pb, Ni, Cr, Co,
Kiihltiirme Cr
Miuillverbrennung As, Cr, Cu, Hg, Ni, Pb, Zn, Sb, Cd, Sn, Ag
Kléarschlammverbrennung As, Pb, Cr, Cu, Hg, Ni, Zn
Energieversorgung
Kohleverbrennung Se, B, Be, As, Hg, Mo, Cu, Sb, Mn, Cd, V
Mineral6lverbrennung V, Ni
Hochspannungsleitungen Cu, Zn
Landwirtschaft
Phosphatdiinger Cd, Zn, Cr, Cu, Pb, Ni, As
Kalkdinger Cd
Schweinegiille Cu
Samenbeize Hg (seit 1981 verboten)
Pestizide allgemein Cu, Hg, As, Sn, Cd
- Fungizide Hg, Cd
- Insektizide Tl
Erzabbau aligemein Zn, Pb, Cu, Cd, Ni, As
- Bleiabbau Pb, Zn, Cd, Cu
- Zinkabbau Pb, Zn, Cd, Cu, Ag
- Silberabbau Ag
- Nickelabbau Ni
- Kohleabbau Pb, Hg, Cu, Zn, Mo, Fe, Al, Mn
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Die Bedeutung der einzelnen Schwermetalle und Arsen in Boden wird im folgenden

kurz beschrieben:

Zink

In Gebieten mit jahrhundertelangem Erzabbau kénnen Boden, besonders Auenbédden,
mit hohen Zinkgehalten (> 5000 mg/kg TS) belastet sein (Ernst 1974).

Zink kann uber Emissionen (Eisen- und Stahlproduktion, Zinkverarbeitende Betriebe,
Kfz-Verkehr, v.a. Reifenabtrieb) und Klarschlammausbringung bzw. Abwasserverrie-

selung in Boden gelangen (Merian 1984).

Kupfer

‘Sehr hohe Kupfergehalte kommen natiirlicherweise auf Erzb6den und anthropogen be-
bdingt auf Erzabraumhalden vor. Kupfer kann durch kupferhaltige Fungizide (v. a. im
Wein- und Hopfenanbau, Zitrusplantagen), industrielle Emissionen (Leiterplattenher-
stellung, Galvanik, Schmelzhiitten), Klarschlamm und Schweinegiille in Béden gelan-
gen (Merian 1984).

Nickel

Serpentinboden verschiedener Lander enthalten natiirlicherweise erhohte Gehalte an
‘Nickel sowie Chrom, Magnesium und Kobalt (Shewry & Peterson 1976).

Nickel kann durch Galvanikprozesse, Kfz-Verkehr, Verhiittungsverfahren, Verbrennung
von Kohle und Erdol, Klarschlamm und einige Phosphatdiinger in Béden gelangen (Me-
rian 1984).

Blei

Blei wird vor allem iiber den Luftpfad in Boden eingetragen. Ein GroBteil stammt aus
der Verbrennung von Pb-haltigem Benzin (Merian 1984). In unmittelbarer Umgebung
von Bleierz verarbeitetenden Betrieben findet ein sehr hoher Bleieintrag durch Staub-
niederschlage statt. In die Luft emittierte bleihaltige Feinstaubpartikel und Aerosole

konnen sehr weit transportiert werden und verursachen somit auch in industriefernen
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Gebieten erhohte Pb-Eintrage. Atmosphérisch getragenes Blei kann durch Waldbestéin-
de ausgefiltert werden. Der Anteil der Interzeptionsdeposition am Gesamteintrag wurde
in Fichtenbestanden in Norddeutschland mit 55 bis 65 % eingeschitzt, der von Buche,
Eiche, Kiefer mit 45 bis 55 % (Schultz 1987).

Erhohte bis stark erhohte Bleigehalte sind in der Humusauflage von Waldbéden, in an-
thropogen beeinfluten Gartenboden, in Triimmerschuttboden, in Boden mit geogenen
Bleigehalten, Boden aus belasteten Auensedimenten sowie Haldenboden aus Erzbauge-

bieten und Altlastenboden festzustellen. (Blume & Hellriegel 1981; Liebe et al. 1997).

Cadmium

Cadmium ist in seinem natiirlichen Vorkommen mit Zink vergesellschaftet und ist so-
mit in Abbauregionen von Zinkerz in besonders hohen Gehalten in Boden, speziell auch
Auenboden, zu finden (Merian 1984, Ernst 1974).

Cadmium kann durch Emissionen (Kfz-Verkehr, v.a. Reifenabrieb, Stahlerzeugung,
Verbrennungsprozesse), durch die Herstellung von Farbpigmenten, Legierungen, Photo-
zellen, durch phosphathaltige Diinger und Klarschlamm in Boden eingetragen werden

(Merian 1984).

Arsen

Durch die Anwendung von Ca-, Cu- und Pb-Arsenaten als Pflanzenschutzmittel in frii-
heren Jahren kam es vor allem in Obstanlagen zu erheblichen As-Anreicherungen in
Boden, die haufig noch heute mit Gesamt-Gehalten bis 290 mg/kg TS, z. T. bis 1000
mg/kg TS relevant sind (Bergmann 1989).

Auf Berwerkstandorten sowie Schwermetallhalden, die reich an Arsen sind, kénnen die
Bdden sehr hohe Arsengehalte bis ca. 4500 mg/kg TS erreichen (Peterson et al. 1979).
Arsen kann iber Verhiittungsverfahren, metallverarbeitende Prozesse, Kohleverbren-

nung und arsenhaltige Superphosphat-Diinger in Boden gelangen (Merian 1984).
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Chrom

Natiirlicherweise konnen extrem hohe Chrom-Gehalte auf Serpentinbden und ultraba-
sischen Magmatiten vorkommen (Schachtschabel et al. 1998).

Chrom kann durch eine Vielzahl metallurgischer Prozesse (Schmuck- bis Stahlherstel-
lung), durch die Herstellung von Baustoffen, Farben, Lacken, Glas- und Keramikwaren,
durch Gerbereiabfille der Lederindustrie sowie durch Klarschlimme in Boden gelangen
(Merian 1984).

Quecksilber

Die Verwendung von HgCl, zur Impragnierung von Holzstangen (Kyanisierung) hat in
Hopfen- und Weinbaugebieten zum massiven Import von Hg gefiihrt. Unter ehemaliger
Hopfennutzung in SW-Deutschland wurden jedoch keine erhohten Hg-(mobil)-Gehalte
festgestellt. Eher werden auf Altstandorten solcher Kyanisierbetriebe erhebliche Hg-
(mobil) Kontaminationen gefunden (PriieBl 1994).

Quecksilber-Kontaminationen von Béden treten meist nur kleinraumig lokal auf. Hg
kann uber die Kohle- und Miillverbrennung, iiber Prozesse der Papierverarbeitung, Me-
tallverarbeitung, Erzverarbeitung und Chloralkali-Elektrolysen sowie iiber die Verrie-
selung von Abwissern und Deponierung von Siedlungsabfillen und Schrott in Boden
gelangen.

Flachenhafte Hg-Kontaminationen konnen in Uberschwemmungsgebieten und durch
die Anwendung methylquecksilberhaltigen Fungiziden auftreten, wenngleich letzteres
seit dem Verbot Hg-haltiger Beizmittel 1981 an Bedeutung verloren hat. (Merian 1984;
Blumenbach et al. 1991; Schachtschabel et al. 1998).

Hg ist in Béden aufgrund seiner starken Sorption an die organische Substanz, Tonmine-
rale und pedogene Oxide sehr wenig mobil. Bei pH-Werten < 4 nimmt die Mobilitit
und Verfiigbarkeit zu (Schachtschabel et al. 1998).



30

1.3.2  Organische Schadstoffe

Als persistente organische Schadstoffe sind vor allem PAK, PCB, Dioxine/Furane, HCH
(a-, B-, 8- Isomere), Lindan (y-HCH), HCB in Boden relevant. (Bachmann et al. 1997)
In Tabelle 5 wird eine Ubersicht iiber mogliche Ursachen von Bodenkontaminationen

mit organischen Schadstoffen gegeben.

Tabelle 5:  Ursache von organischen Bodenkontaminationen

Verkehr, GroB- und Kleinfeuerungsanlagen PAK (LAGA 1991)
Kokereien, Stahl-, Al-Produzenten, Gaswerke,

Mineralolverarbeitung, -lagerung,

Kunststoftherstellung; Klarschlamm

Weichmacher fiir Lacke, Harze, Kunststoffe, PCB  (Produktion 1983 eingestellt)
Flammschutzmittel fiir Holz, Papier, Zusatz zu Insekti- (LAGA 1991)

ziden, Mineralollagerung/Schrottplitze,

Hydraulikfluissigkeiten, Kldrschlamm

Miullverbrennung, Miillkldrschlammkomposte, Fungizid HCB (Hock & Elstner 1995, Fiedler et al.
(seit 1977 verboten), Flammschutzmittel, Metabolit des 1995)

Lindans, Nebenprodukt der Herstellung von Pestiziden,

in 140 Pestiziden als Verunreinigung enthalten

Lindan (Insektizid): Ackerbau, Gemiise-, Obst- und v-HCH (Fiedler et al. 1993))
Weinbau, Gartenbau, Griinland, Forstwirtschaft

Produktionsstitten von technischem HCH und Deponi-

en der Abfallstoffe aus der HCH-Produktion o-,B-, 8-, &-, y- HCH (De Bruin 1979)

Millverbrennung (Hausmiill, Sondermiill), Krematori- PCDD/PCDF (Hagenmaier 1995)
en, Klarschlamm, Kompost, Ausgasung aus Deponien,

Kraftfahrzeugverkehr, Cu-Recycling aus Schrott

(pyrometallurgische Prozesse)

Die Bedeutung der wichtigsten organischen Schadstoffe in Boden wird im folgenden

kurz beschrieben:
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Polycyclische Aromatische Kohlenwasserstoffe (PAK)

Polycyclische aromatische Kohlenwasserstoffe gehéren zu den am weitesten verbreite-
ten organischen Verunreinigungen in allen Umweltmedien (Knoche et al. 1995).

PAK entstehen bei allen unvollstindigen Verbrennungsprozessen unter Sauerstoffman-
gelbedingungen, d. h. auch bei der Pyrolyse organischer Materialien wie z. B. Kohle, Ol
oder Holz . Die PAK-Gehalte in Boden sind iiberwiegend immissionsbedingt; als we-
sentliche Emittenten sind der Kraftfahrzeugverkehr, GroB- und Kleinfeuerungsanlagen,
Kokereien, Stahl- und Aluminiumproduzenten, teer- und holzschutzmittelverarbeitende
Betriebe zu nennen (Grimmer 1979). In der Natur entstehen PAK im wesentlichen bei
der Inkohlung von Biomasse, die zur Bildung fossiler Brennstoffe fithrt, sowie bei

Waldbranden oder Vulkanausbriichen (Grimmer 1992)

Die Persistenz, d. h. geringe Abbaubarkeit, geringe Wassserloslichkeit und geringe
Fluchtigkeit fithrt so langfristig zu erheblichen Anreicherungen in Boden (Starke et al.
1991). Mit zunehmender Verkehrs- und Siedlungsdichte und damit auch zunehmenden
PAK-Emissionen aus Verbrennungsprozessen steigen die Bodengehalte in der Reihen-
folge landlicher Bereich < Grofstadtrandbereich < GroBstadt an (Delschen et al. 1996).
Punktuell hohe PAK-Gehalte treten in Boden ehemaliger Kokereien und Gaswerksfla-
chen auf (Hembrock 1987). Hier konnten Benzo(a)pyren-Gehalte von bis zu 650 mg/kg
Boden festgestellt werden (Santodonato et al. 1981; Fromme et al. 1993).

In Waldboden werden durch die Filterwirkung der Baume deutlich hohere PAK-
Mengen eingetragen als in landwirtschaftlich oder gértnerisch genutzte Boden, so daB3
insbesondere die Humusauflage in Waldboden hohe Gehalte aufweisen kann (Matzner
et al. 1981; Briine 1986). | |

In landlichen Gebieten wie auch im Ballungsraum ist ein steigender Trend der Bela-
stung von Acker- iiber Griinlandnutzung zu Kleingérten erkennbar (Hembrock-Heger et
al. 1992).

Eine geringere Belastung von Ackerbdden verglichen mit Griinlandboden 148t sich auf
den Verdiinnungseffekt zurickfiihren, der durch Pfliigen hervorgerufen wird (Hein &

Delschen 1992). Die hoheren Gehalte in Haus- und Kleingirten sind bedingt durch den
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meist héheren Gehalt an Humus, an den PAK adsorbiert werden, aber auch durch Ein-
bringung von Kompost oder Asche als Diingemittel (Knoche et al. 1995). In Gartenbo-
den ist mit 5 mg BaP/kg Boden zu rechnen (Créssmann 1992).

PCB

Die Ausbreitung der PCB erfolgt hauptséichlich tiber Luft und Wasser (Blume 1990).
Boden in landlichen Gebieten weisen die geringsten Gehalte auf, in Ballungsraumen
werden durch die Dichte potentieller Emittenten héhere Gehalte nachgewiesen (Hem-
brock 1987). Eine weitrdumige Verbreitung haben PCB iiber die Klirschlammverwer-
tung in landwirtschaftlich genutzten Boéden gefunden, was teilweise zu deutlich erhoh-
ten PCB-Gehalten auf Ackerflachen fithrte (Hembrock-Heger et al. 1992). So wurden
auf Klarschlammflachen in NRW bis 150 pug PCB/kg TS nachgewiesen, in Boden mit
langjéhrig hohen Gaben an Klarschlammen und Abfallkomposten wurden Gehalte bis
1,5 mg/kg gemessen (Kampe et al. 1988; Hembrock-Heger et al. 1992).

HCH

Bei der Produktion des Insektizids Lindan (y-HCH) aus technischem HCH wird das da-
bei anfallende Isomerengemisch aus a-, B-, 8- und -HCH abgetrennt. Diese nicht in-
sektizid wirkenden Abfallstoffe wurden friher auf offenen Halden abgelagert, so daB
durch Winderosion diese Stoffe verfrachtet werden konnten und eine Kontamination
der Boden erfolgte. Heute werden diese Isomeren in einem pyrolytischen Prozess auf-
gearbettet (De Bruin 1979; Fiedler et al. 1993).

y-HCH kann aufgrund seiner vielseitigen land- und forstwirtschaftlichen Verwendung
(s. Tabelle 5) und v. a. das 8-HCH kann aufgrund der punktuellen Quellen wie HCH-
Produktionsstitten und -deponien in zahlreichen Boden nachgewiesen werden (Suzuki
etal. 1975; Ebing 1985; Kampe 1987; Chessells et al. 1988).

Lindan gehort mit Halbwertszeiten von 2.5 Monaten bis 4 Jahren zu den persistenten
Pestiziden (Van Straalen & van Rijn 1998).

Alle Isomeren besitzen eine geringe Wasserloslichkeit, wobei a- und B-HCH um ein

Vielfaches schlechter 16slich sind als die 8- und y-Isomeren. Wihrend o- und y-Isomere
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relativ fliichtig sind und somit vergleichsweise leicht an die Atmosphire abgegeben
werden, ist dies fiir 3-HCH nicht der Fall. Da die a- und y-Isomere auBerdem biologisch
besser abgebaut werden als B-HCH, nimmt der Anteil an B-HCH in Boden mit der Zeit
Zu.

Der Gehalt an organischer Substanz ist mafBigeblich fiir die Adsorption der HCH-
Isomere verantwortlich, wenngleich die Bindung nicht sehr stark ist (Fiedler et al.

1993).

In der unmittelbaren Umgebung von HCH-Deponien wurden bis 2 mg/kg (Kampe 1979)
bzw. > 50 mg/kg HCH, im wesentlichen B-HCH, in Béden gefunden. In einem belaste-
ten Auenboden im Uberschwemmungsbereich der Dessauer Mulde, in die frither Ab-
fallstoffe aus der Lindanproduktion eingeleitet wurden, wurden B-HCH-Gehalte bis 35
mg/kg gemessen (Schulz & Klimanek 1996); in Auenbdden um Bitterfeld wurden sogar
bis 200 mg B-HCH/kg TS festgestellt (Heinrich 1998).

PCDD/PCDF
PCDD/PCDF kénnen tber eine Vielzahl von Emissionsquellen (Miillverbrennung,
Hausbrand, Krematorien, Kraftstoffverbrennung, Eisenerzverhiittung), Klarschlamm

und Miillkomposte in Béden gelangen (Hagemeyer et al, 1995),

HCB

Hexachlorbenzol ist ein Stoff, der nur noch in geringem AusmaB industriell hergestellt
und verwendet wird, er entsteht aber bei vielen chlororganischen Synthesen als Neben-
produkt.

HCB ist in der Umwelt v.a. aufgrund seines relativ hohen Dampfdrucks mobil und fin-
det sich ubiquitir (Fiedler et al. 1995).

HCB wurde als Fungizid, besonders als Saatgutbeizmittel, eingesetzt und ist seit 1981
verboten. Weiterhin wird es in Holzschutzmitteln, Leuchtsignalen, PVC-Weich-
machermn, Isolierungen, Stabilisatoren in der Kunststoff- und Farbenindustrie oder als

Flammschutzmittel verwendet (De Bruin 1979).
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1.4 Beeinflussung der Bioverfiigharkeit von Schadstoffen

Fur die Reaktion von Pflanzen und Tieren, sowohl fiir die Akkumulation als auch fiir
die Toxizitat, ist die Bioverfiigbarkeit der Schadstoffe von entscheidender Bedeutung.
Die Verfugbarkeit hangt einerseits von der Form, in der der Schadstoff vorliegt (Ion,
polare oder apolare Verbindung), andererseits von den Bodeneigenschaften ab. Unter
den Bodeneigenschaften kommen dem pH-Wert, dem Gehalt an organischer Substanz,
dem Tongehalt, der Kationenaustauschkapazitit und dem Ca-Gehalt besondere Bedeu-
tung fiir die Verfiigbarkeit von Schadstoffen zu. Im folgenden werden die Faktoren, die

die Bioverfiigbarkeit beeinflussen, kurz behandelt.

1.4.1 Schwermetalle

Die in freier Form in der Bodenlésung vorliegenden Schwermetalle sind am besten
fur Pflanzen und Tiere verfiigbar und v. a. fiir die toxische Wirkung verantwortlich;
Schwermetallkomplexe kénnen je nach Eigenschaft auch von Pflanzen aufgenommen
werden (Ernst 1996; Schachtschabel et al. 1998). Biotische Faktoren der Pflanzen, wie
Wurzelausscheidungen, koénnen die Fraktion, in der der Schadstoff vorliegt (ionogen;

mobile und immobile Komplexe), beeinflussen und somit seine Bioverfiigbarkeit.

pH-Wert

Der Einflul des pH-Wertes auf die Schwermetallaufnahme der Pflanzen wird in zahl-
reichen Veréffentlichungen als besonders wesentlich herausgestellt. (Herms 1989; Del-
schen und Werner 1989). Bei neutraler Bodenreaktion ist die Loslichkeit meist gering.
Cadmium wird schon ab pH-Werten < 6.5 zunchmend 16slich, Blei dagegen wird erst ab
pH 4 mobil.

Eine Mobilisierung der einzelnen Schwermetalle findet zunehmend in Richtung saurer
Reaktion (Tabelle 6) ab bestimmten Grenz-pH-Werten statt (Blume & Briimmer 1987).
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Tabelle 6: Grenz-pH-Werte fiir eine beginnende Mobilisierung von Schwerme-

tallen und Arsen und Bereiche der Transferfaktoren (Schadstoffgehalt
in der Pflanze/Schadstoffgehalt im Boden) (Sauerbeck 1989, veréndert;
Schachtschabel et al. 1998)

Zn 0,03-10 “ 6,0..5,5
Ni 0,01- 2 - meistens mittel - 5,5
Cu 0,01- 2 ¢ 4.5
As <0,5 - meistens gering - 4,5.4
Cr <0,5 “ 45.4
Pb <0,5 ¢ 4,0
Hg <0,5 < 4,0

Hinsichtlich ihrer Mobilitit in Boden und damit ihrer Pflanzenverfiigbarkeit, die dar-
iiber entscheidet, ob Schwermetalle und Metalloide aufgenommen werden konnen, las-
sen sich die Elemente aufgrund ihres Verhaltens in Béden unter ,Normalbedingungen®,
die vom Autor nicht definiert werden, in 3 Gruppen einteilen (Sauerbeck 1989):

* dubBerst immobil: Pb, Cr, Hg, As

* maBig mobil: Cu, Ni

* gut mobil: Cd, Zn.

Auch fiir Bodentiere werden die Schwermetalle Blei, Cadmium und Zink mit abneh-
mendem pH-Wert leichter verfiigbar, was sich in hoheren Schwermetallgehalten im
Korper ausdruckt. Fur Blei, Cadmium und Zink ist der pH-Wert der wichtigste verfiig-
barkeitsbestimmende Faktor. Der pH-Wert war fiir diese Elemente die GroBe mit dem
grofiten Einflu auf die Bioakkumulationsfaktoren (Van Gestel et al. 1995). Fiir Nickel
wurde dagegen eine erhohte Anreicherung in Regenwiirmern mit zunehmendem pH
gefunden.

Fur Kupfer sind die Befunde widerspriichlich. In den Regressionsrechnungen von van
Gestel et al. (1995) hatte der pH-Wert den groBten EinfluB auf die Akkumulation von

Kupfer in Regenwiirmern, gefolgt vom Tongehalt und vom Humusgehalt. Aus anderen
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Untersuchungen (Carter et al. 1980, 1983, Ma 1982, Ma et al. 1983, Morgan 1985) geht
dagegen hervor, daf3 in nicht oder wenig kontaminierten Boden die Cu-Gehalte in Re-
genwiirmern konstant und damit von externen Faktoren unabhingig sind. Bei sehr hoher
Belastung waren in einem Teil der Fille deutlich erhohte Gehalte zu verzeichnen. Die-
ser Befund ist mit dem Modell eines Regulationsmechanismus, der bei sehr hoher Bela-

stung zusammenbricht, am besten erklirbar.

Organische Substanz

Schwermetalle und Metalloide bilden mit organischen Substanzen (Fulvo- und Humin-
sduren, niedermolekulare organische Verbindungen) metallorganische Komplexe, die
fur die verschiedenen Metalle eine unterschiedliche Stabilitat und Loslichkeit aufwei-
sen (Schnitzer 1978; Stevenson 1981):

Blei und Kupfer z. B. bilden deutlich stabilere Komplexe mit Fulvo- und Huminsauren
als Zink und Cadmium (Konig et al. 1986). Blei wird in Boden bevorzugt an héhermo-
lekulare Huminstoffe gebunden (Haekel 1982).

Die Loslichkeit metallorganischer Komplexe wird maBgeblich vom Mol-Verhiltnis
zwischen 16slichem Komplexbildner : Metall bestimmt (Mol-Verhiltnis 2:1 oder 3:1 =
l6sliche Komplexe) und ist auBerdem pH-abhangig. Mit zunehmendem pH-Wert nimmt
gleichzeitig die Stabilitat und die Loslichkeit metallorganischer Komplexe zu. (Herms
& Briimmer 1984; Kénig et al. 1986; Konig & Ulrich 1986).

Ungeladene metallorganische Komplexe sind fiir Pflanzen aufnehmbar, jedoch sind
diese in der Regel weniger toxisch als freie Ionen. Die Bildung von Hydroxo-
Schwermetallkomplexen, die vor allem im alkalischen pH-Bereich vorliegen, verringert
dagegen die Verfugbarkeit von Schwermetallen fiir Pflanzen (Schachtschabel et al.
1998).

Von den Schwermetallen wird vor allem die Verfugbarkeit von Kupfer fiir Regenwiir-
mer (gemessen an den Gehalten im Korper und an der Toxizitit) deutlich durch den

Humusgehalt beeinflufit (Ma 1982, Jaggy & Streit 1982).
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Tongehalt und Oxide

Der Tongehalt der Boden und die Art der Tonminerale sind vor allem fiir die Sorption
von anorganischen und organischen Kationen von Bedeutung (Korte et al. 1976).

In Untersuchungen von Herms (1989) fiihren steigende Tongehalte zu sinkenden Me-
tall-Loslichkeiten in Boden. Schwermetalle werden von Ton in der Reihenfolge
Pbo>Cu>Zn>Cd festgehalten. Bei tonreichen Boden stehen wegen der hoheren Katio-
nenaustauschkapazitit im Vergleich zu tonarmen Béden mehr unspezifische Adsorpti-
onsplétze zur Verfiigung, die bei saurer Bodenreaktion eine erhéhte Adsorption und
verringerte Loslichkeit der Schwermetalle bewirken. Bei pH-Werten um und iber 7
spielt der Tongehalt fiir die Schwermetall-Loslichkeit eine geringere Rolle.

Mangan-, Eisen- und Aluminiumoxide binden Schwermetalle in dhnlicher Reihenfolge
wie: Pb>Cu>Cu>Zn. Die Bindungskapazitit der Béden fiir Schwermetalle wird durch
diese Oxide stdrker erhoht als durch Tonminerale. Oxide spielen jedoch anteilsmaBig
eine geringere Rolle, so daB ihr EinfluB geringer zu beurteilen ist als der des Tongehal-
tes (Herms & Brimmer 1984; Herms 1989).

Kationenaustauschkapazitit (KAK)

Die Kationenaustauschkapazitit integriert iiber die Gehalte und die Qualitit von organi-
scher Substanz und Tonmineralen in Béden. Zunehmende Kationenaustauschkapazitit
der Boden bewirkt z. B. verminderte Gehalte der Schwermetalle Blei, Cadmium, Kup-
fer, Zink und Nickel in Regenwiirmern (Ma 1982, Van Gestel et al. 1995).

Calcium-Gehalt

Der Calcium-Gehalt in Boden kann die Aufnahme bzw. Wirkung vor allem von Blei bei
Pflanzen wie auch Bodentieren becinflussen. So deutet die Toleranz gegeniiber Blei
bei Salix caprea (Salweide) auf einen calciumabhingigen Mechanismus hin (Ernst
1974; Simon 1978). Bei der Aufnahme und Exkretion durch Regenwiirmer und Asseln
gibt es zwischen Blei und Calcium spezielle Wechselwirkungen. Aufnahme und Exkre-
tion der beiden Elemente verlaufen i.d.R. gleichsinnig. Deshalb wurde mehrfach ein

engerer Zusammenhang zwischen den Bleigehalten in Regenwiirmern und dem Calci-
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umgehalt als zwischen dem Bleigehalt und dem pH-Wert gefunden (Ma 1983, Morgan
& Morgan 1988a).

Biotische Faktoren bei Pflanzen

Pflanzen konnen durch Ausscheidungen von H+-Ionen und organischen Siuren (z. B.
Zitronensaure, Phenolsiure) iiber die Wurzel den pH-Wert in der Rhizosphére erniedri-
gen und damit die Mobilitit von Schwermetallen erhohen. Gleichzeitig konnen aber die
ausgeschiedenen organischen Sauren durch Komplexierung auch die Fraktion der
Schwermetalle verandern. Wurzelexsudate von Tabak z. B. erhohen die Loslichkeit von
Cadmium, aber nicht die von Cu (Mench & Martin 1991). Da die Wurzelausscheidun-
gen vom Bedarf der Pflanzen an (essentiellen) Schwermetallen kontrolliert werden,
liegt eine rasch wechselnde Dynamik vor (Marschner 1986). Die durch organische
Komplexbildner gebildeten Schwermetallkomplexe sind jedoch meist wesentlich weni-
ger toxisch als freie Schwermetallkationen.

Weiterhin kann durch die Symbiose von hoheren Pflanzen mit Mykorrhizapilzen die
Verfligbarkeit von Schwermetallen modifiziert werden. Neben Verianderungen des pH-
Wertes in der Rhizosphéare durch Pilzexsudate kénnen die durch den Pilz aufgenomme-
nen Schwermetalle vor der Translokation zur héheren Pflanze in ihrer Fraktion verin-
dert werden. Der Mykorrhizapilz kann die Zufuhr von Schwermetallen zur Pflanze be-
eintrachtigen, d.h. eine Metallresistenz vortduschen oder erhohen und damit die Toxi-

zitdt der Schwermetalle fiir die Pflanze erhohen (Ernst 1996).

1.4.2  Organische Schadstoffe

In Boden eingetragene organische Schadstoffe unterliegen verschiedenen Prozessen, die
ihren Verbleib und ihr Verhalten im System Boden/Bodenwasser beeinflussen. Folgen-
de Vorginge sind von Bedeutung (Fithr et al. 1986; Schnéder et al. 1996):

¢ Adsorption/Desorption an mineralische und organische Bodenbestandteile

¢ Fixierung an bzw. Einbau in die organische Bodensubstanz



39

e Abiotischer/biotischer Abbau bzw. Mineralisierung
o Ubergang in die Gasphase des Bodens und Verfliichtigung

e Verlagerung in geldster, an mobile Huminstoffe gebundener oder kolloidaler Form

Organische Substanz
Eine Reihe von Pestiziden (chlorierte Kohlenwasserstoffe, Carboxin, Benomyl u.a.)
sowie andere organische Schadstoffe (PAK, PCB, Chlorbenzole, TCDD, Dioxine und

Furane) haben eine starke Affinitit zur organischen Substanz (Blume 1990).

Fur die Bindungsstirke und damit die Verfigbarkeit apolarer organischer Verbindungen
ist der Grad der Hydrophobie der organischen Substanz entscheidend. Es gibt einige
Vorschlage zur Charakterisierung des Humus beziiglich dieser Eigenschaft (Capriel et
al. 1995, Xing 1997).

Andererseits konnen geloste organische Substanzen die Loslichkeit von PAK’s, PCB
oder von adsorbierten Pflanzenschutzmitteln wesentlich steigern. Besonders geloste
organische Substanzen mit hydrophilen Eigenschaften (polymere Zersetzungsprodukte
von Polysacchariden, Lignocellulose, Lignin sowie Fulvosiuren) konnen die Loslichkeit
hydrophober organischer Schadstoffe wie PAK erhéhen (Gaulthier et al. 1986).

PCB konnen durch Adsorption an niedermolekulare Huminstoffe, die als Carrier fun-
gieren, in tiefere Bodenschichten verlagert werden (Crossmann 1993).

Hohe Humusgehalte fithren z. B. zu geringeren Gehalten an Pestiziden (CKW, Car-
boxin, Benomyl u.a.) sowie auch anderer organischer Schadstoffe (PAK, PCB, TCDD)
im Korper von Regenwiirmern (Davis 1971, White et al. 1997, Belfroid & Sijm 1998).
AuBerdem verringert die Bindung an organische Substanz die Toxizitat: Nach Vink et
al. (1995) betrug die LCs, von Carbofuran fiir die Asselart Porcellionides pruinosus 22
mg/kg in Béden und 486 mg/kg in der Nahrung,
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pH-Wert

Der pH-Wert ist von entscheidender Bedeutung fiir die Mobilitat dissoziierbarer organi-
scher Verbindungen. Ist er hoher als die Saurekonstante pKa der jeweiligen Verbin-
dung, dann liegt diese als Anion vor und wird vom Boden kaum sorbiert (Kjeldsen et al.
1990). Dies ist besonders wahrscheinlich fiirr Verbindungen mit niedriger Saurekon-
stante, z.B. Pentachlorphenol (pKa 4.74 bzw. 5.25) oder 2,4-Dinitrophenol (pKa 4.09).
2,4,5-Trichlorphenol mit einer pKa von 6.94 liegt dagegen in den meisten Boden nicht
oder nur zu geringen Anteilen als Anion vor und wird deswegen stirker sorbiert. Ein
pH-Wert oberhalb der pKa von 2-Chlorphenol (8.52) kommt in Béden praktisch nicht
VOr.

Bei Stoffen wie z. B. PCP ist folglich in Boden mit pH-Werten um den Neutralpunkt
eine hohere Verfiigbarkeit, und damit hohere Toxizitit und stirkere Anreicherung in

Bodentieren anzunehmen als in sauren Boden.

Tongehalt

Die Auswirkung des Tongehaltes auf die Mobilitit von ungeladenen organischen
Schadstoffen wie Pestiziden sowie PAK und PCB (Blume 1990) ist gering. So wurde z.
B. kein EinfluB} des Tongehalts auf die Gehalte von Phenanthren in Regenwiirmern im
Laborversuch gefunden ( White et al. 1997). Der Tongehalt beeinflufit - vermutlich uber

den Wasserhaushalt - die Persistenz von Organika in Boden (Lofs-Holmin 1981).

1.5 Anforderungen an Bioindikationsmethoden

Fir anwendbare Bioindikationsverfahren mit Pflanzen und Bodentieren miissen im
Freiland eine Reihe von Faktoren erfalt und Anforderungen erfiillt werden.
In folgender Liste sind maximale Anforderungen an Bioindikationsmethoden mit

Pflanzen zusammengestellt (Tabelle 7).
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Tabelle 7: Maximale Anforderungen an Bioindikationsmethoden mit Pflanzen

¢ Pflanzenart

genaue Angabe der Species und Subspecies
sowie Kenntnisse iiber den Genotypus von
Pflanzenarten, da diese sehr unterschiedlich
auf Schwermetallbelastungen reagieren

* Pflanzengesellschaft

Artenspektrum einer Assoziation, Dek-
kungsgrad

* Pflanzenorgan

Blatter, Wurzeln, Fruchtkorper,

* Biotoptyp/Nutzung

. ’Stichprobengréﬁe

z. B. Acker, Griinland, Trockenrasen

* Probenahmehéufigkeit

* Probenahmezeitpunkt

Vegetationsperiode und Entwicklungsstadi-
um der Pflanze

¢ Untersuchungsmethoden

Analytik, Bonitur der Schadsymptome; Kar-
tierverfahren / Pflanzengesellschaft

* Statistische Sicherung

e

o Schadstoff

* Schadstoffgehalt

Gehalt Schadstoff / TS in Boden;

Quelle des Schadstoffes (Kldrschlamm,
Dingung, Pflanzenschutzmittel, Altablage-
rung u. a.)

* Fraktion

Gesamtgehalt, pflanzenverfiigbare/mobile
Fraktion (Extraktion z. B. mit Ammonium-
nitrat)

* Probenahmetiefe

* Angaben zu weiteren Schadstoffen

im Boden (Antagonisten, S ner isten

* Humusgehalt

* Bodenart, Tongehalt, Oxide

* Kationenaustauschkapazitit
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Fortsetzung Tabelle 7: Maximale Anforderungen an Bioindikationsmethoden

. Schadstoffgehalf im Pﬂavnzenorganr |

* Transferfaktoren

* Transferfaktoren

* Vergleich des Schadstoffgehaltes mit

mit anderen Pflanzen am Standort

~Normalgehalten“ in der Pflanzenart oder

* Vergleich des Schadstoffgehaltes mit
dem in Kontrollpflanzen

* Vergleich Sollwert - Istwert
9 Einstufung der Schadstoffanreicherun

 passi , .
* morphologische Parameter

* Vergleich Kontrolle - Istwert
-> Einstufung der Schadstoffanreicherun

* Biomasse, morphologische Parameter

* Nekrosen, Chlorosen

* Nekrosen, Chlorosen

* biochemische Verinderungen
(Chlorophyllgehalt, Photosynthese-
leistung u. a)

* biochemische Verdnderungen
(Chlorophyllgehalt, Photosynthese-
leistung u. a.)

* Anderung der Pflanzengesellschaft
(Artenspektrum, -zahl, Deckungsgrad)

* Vergleich SollgroBe - IstgroBe

. Uniersuchﬁhgsgebief

* Vergleich Kontrollgrofe - Istgrofe
-> Einstufung der Reaktionen

* Nutzung

¢ Standortfaktoren/Bodenkennwerte

Ein komplettes Verfahren zur Bioindikation mit Bodentieren im Freiland umfaBt die in

Tabelle 8 genannten Arbeitsschritte.

Weiterhin sollten eine Reihe von Kriterien erfiillt sein, die an Bioindikationsmethoden

mit Pflanzen und mit Tieren zu stellen sind, damit die gewonnenen Ergebnisse eindeu-

tig zu zuordnen, reproduzierbar und giiltig sind (Tabelle 9).
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Tabelle 8:  Arbeitsschritte fiir ein komplettes Bioindikationsverfahren mit

Bodentieren

Arbeltsschntte fur em komplettes Bmmd:katmnsverfahren m:t Budentlefen

. Abgrenzung des Untersuchungsgeblets und Auswahl der Stellen der Beprobung bzw
Exposition

e Auswabhl der Indikator-Arten und der geeigneten Entwicklungsstadien

¢ Exposition bzw. Fang der Tiere (aktives bzw. passives Monitoring)

¢ Aufbereitung der Proben (nur bei Akkumulationsindikatoren)

e Erhebung bzw. Messung des Wirkungsparameters

¢ Beurteilung der erhaltenen Werte

Tabelle 9: Kriterien, die eine Bioindikationsmethode erfiillen sollte
(Arndt et al. 1987)

Kriterien | Erlduternng =

——" - R =~ i

Die Richtigkeit betrifft die Abweichungen zwischen ermitteltem

* Richtigkeit und wahrem Wert (systematischer Fehler).

* Genauigkeit Reproduzierbarkeit (ausgedriickt als Standardabweichung).

Reaktion des Organismus auf einen bestimmten Schadstoff (Abgren.

* Spezifitat zung anderer Faktoren, die Reaktionen bedingen).

deutlich unterscheidbare Reaktionen auf unterschiedliche Schad-

* Empfindlichkeit stoffbelastungen.

raumliche und zeitliche Ubertragbarkeit; z. B. kann bei Zeigerpflan-
¢ Giiltigkeit zen eine Indikation nur Giiltigkeit haben, wenn die Art tatsachlich
oder potentiell im Okosystem/Naturraum vorkommt.

Ubertragung von Indikationsergebnissen einer Art auf andere

. -
Reprisentanz Arten. Wiinschenswert, aber bisher sehr wenig bekannt.

ist dann besonders hoch, wenn der Organismus fiir ein Okosystem

* Bedeutung wesentlich ist oder der Indikator eine groBe Reprasentanz besitz.
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2 PFLANZLICHE BIOINDIKATOREN

2.1 Schwermetalle und Metalloide - Bedeutung fiir héhere Pflanzen

Fir das Pflanzenwachstum sind Schwermetalle bzw. Metalloide in bestimmten Mengen
essentiell, forderlich oder ohne Funktion (Marschner 1986; Verkleij & Schat 1990):
e essentiell sind: Mn, Zn, Cu, Mo, Fe

¢ forderlich bzw. stimulierend fiir einige Pflanzengruppen sind: Co, Ni, V. So benéti-

gen Leguminosen Kobalt in der Symbiose mit stickstoffixierenden Bakterien der
Gattung Rhizobium und Nickel fiir das Enzym Urease. Vanadium wird eine noch
nicht gesicherte Bedeutung im Mykorrhiza-Pilz, Amanita muscaria (F liegenpilz) zu-
geschrieben, der mit Birken in Symbiose lebt.

* ohne positive Funktion sind: Pb, Cd, As, Cr, Hg und TI;

Im folgenden wird die Aufnahme der relevanten Schwermetalle und Metalloide (Zn,
Cu, Ni, Pb, Cd, As, Cr, Hg) durch Pflanzen, deren Reaktionen sowie die phytotoxische
Wirkung der einzelnen Elemente beschrieben, woraus Moglichkeiten und Grenzen fiir

die Bioindikation abgeleitet werden.

2.1.1 Zink

Aufnahme von Zink durch Pflanzen

Zink ist fur Pflanzen ein essentielles Spurenelement und wird hauptsachlich als zwei-
wertiges Kation (Zn’") und wahrscheinlich auch aus gelosten organischen Zn-
Komplexen bzw. bei hoheren pH-Werten als monovalentes Kation (ZnOH") aufge-
nommen (Marschner 1986).

Zink spielt eine wichtige Rolle als Metallkomponente oder regulatorischer Aktivator
bei einer Vielzahl von Enzymen, wie Peptidasen, Dehydrogenasen, Proteinasen, Phos-
phorylasen (Marschner 1986).
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Die Aufnahme und Mobilitit von Zink wird bei niedrigen pH-Werten (< 6,0) gefordert,
eine verminderte Aufnahme wird durch hohe Tongehalte, hohe Ca- und Phosphatge-
halte des Bodens verursacht. Eine lonenkonkurrenz durch hohe Fe?*-, Mn?*- und selte-
ner auch Cu’*- Gehalte kann die Aufnahme von Zink reduzieren und einen Zinkmangel
bewirken (Schachtschabel et al. 1998). Zn kann andererseits die Aufnahme von Fe ver-
mindern, wodurch Eisenmangelchlorosen auftreten (Kabata-Pendias & Pendias 1984).
Cu wirkt auf die Zink-Aufnahme antagonistisch und umgekehrt, zwischen Zink und Cd
kénnen sowohl antagonistische wie auch synergistische Interaktionen bestehen, wenn-
gleich meist die Cd-Aufnahme durch Zink reduziert wird (Kabata-Pendias & Pendias
1984).

Zink wird nach der Aufnahme in die Wurzel relativ leicht in andere Pflanzenorgane

verlagert (Streit & Stumm 1993).

Reaktion von Pflanzen auf hohe Zink-Gehalte

In Zink-sensitiven Pflanzen hemmt ein hoher Zinkgehalt des Bodens vor allem das
Waurzelldngenwachstum (Godbold et al. 1983). Auch das Sprofwachstum kann ver-
kiimmert sein und es treten Chlorosen besonders an jungen Blittern auf, die auf Eisen-
mangel infolge der lonenkonkurrenz zwischen Zn und Fe zuriickgefithrt werden (Wool-

house 1983).

Zinkresistenz kommt haufig zusammen mit einer Cadmium- und Bleiresistenz vor,
ebenso wie diese Schwermetalle oft gleichzeitig in Boden zu finden sind. Es scheint
wahrscheinlich, daB8 Zink auf solchen Boden die Hauptwirkung zukommt (Verkleij &
Schat 1990). '

Die Zinkresistenz beruht auf einem anderen Prinzip als z. B. die Kupferresistenz;, im
Gegensatz zu Kupfer verursacht Zink keine Veranderungen oder Schadigungen der
Plasmamembran, sondern gelangt gleich ins Cytoplasma. Im Cytoplasma wird ein
UberschuB an freiem Zink an organische Siuren komplexiert und durch einen anschlie-

Benden schnellen Transport in der Vakuole aufgefangen. Da dieser Resistenzmecha-
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nismus am Ende der Kompartimentierungsroute liegt, kommt es bei einer geringen
Zinkzufuhr bei zinkresistenten Arten zu Zinkmangel (Ernst 1996).

In zinkakkumulierenden Pflanzen kann in alten Blattern eine Erschopfung der Spei-
cherkapazitit der Vakuole auftreten. Dem wirkt in diesen Pflanzen ein standiges
Wachstum entgegen, wodurch neue Zellen und damit auch Vakuolen fiir die Deponie-
rung des Zinks gebildet werden (Ernst 1974).

Tolerante Populationen auf Zink/Blei-Erzstandorten kénnen extrem empfindlich gegen-
tber Kupfer reagieren, was auf einen anderen Resistenzmechanismus schlieBen 145t
Andererseits zeigten Laborstudien an einer extrem Kupfer-resistenten Population von
Silene cucubalus, die nicht einem hohen Zink-Gehalt des Bodens ausgesetzt war, daf3

diese Population dennoch ausgeprigt zinkresistent sein kann (Verkleij & Schat 1990).

Phytotoxische Wirkungen von Zn:

¢ Hemmung des Wurzelldngenwachstums (Godbold et al. 1983)

* Chlorose an jungen Blattern (Konkurrenz mit Fe) (Woolhouse 1983)
» Verkiimmertes Sprowachstum (Balsberg Pahlsson 1989)

2.1.2  Kupfer

Aufnahme von Kupfer bei Pflanzen

Kupfer ist essentiell fiir Pflanzen und wird vornehmlich als Cu**-, Cu(OH)"- Ionen, aber
wohl auch in Form niedermolekularer organischer Komplexe und z. T. auch aus anor-
ganischen Komplexen aufgenommen (Graham 1981).

Da die Bindung von Cu an die organische Substanz besonders hoch ist, stehen den
Pflanzen iiber pH 4-5 nur geringe Mengen aufnehmbares Cu zur Verfigung (Stevenson
& Fitsch 1981; Kénig et al. 1986). In belasteten Boden steigt die Verfiigbarkeit von Cu
bei pH-Werten < 5 deutlich an (Herms & Briimmer 1984).



47

Die Translokation von Cu innerhalb von Pflanzen findet sowohl im Xylem als auch im
Phloem statt. Cu ist relativ unbeweglich, d. h. es wird kaum von alten in junge Blatter
verlagert (Alloway 1990).

Die Aufnahme von Cu kann durch hohe Zinkgehalte vermindert werden, zwischen Cu
und Cadmium sind sowohl synergistische wie auch antagonistische Interaktionen beob-
achtet worden, wobei der synergistische Effekt auf einer Stérung der Zellmembranen
beruht (Kabata-Pendias & Pendias 1984).

Reaktion von Pflanzen auf hohe Kupfer-Gehalte

Die Toleranz von Pflanzen gegeniiber Kupfer ist sehr unterschiedlich, unter den land-
wirtschaftlichen Kulturen sind z. B. Bohnen deutlich toleranter als Mais.

Die Toleranzunterschiede stehen in direkter Beziehung zum Kupfer-Gehalt des SproBes.
Ein hohes Kupferangebot hemmt meist zuerst das Wurzelwachstum und dann erst das
SproBwachstum (Lexmond & Vorm 1981), da die Wurzeln der bevorzugte Ort einer
Kupfer-Akkumulation sind und der Transport in den SproB eingeschrinkt ablauft. Mit
zunehmender Cu-Toleranz einer Pflanzenart werden‘ hohere Cu-Gehalte im Sprof3 ge-
messen (Bachthaler & Stritesky 1973).

Fir die Bioindikation von Kupfer bedeutet dies: ohne die Analyse der Wurzeln ist der
Kupfer-Gehalt des Sprosses allein kein geeigneter Indikator fiir die Akkumulation bzw.
die Toleranz einer Pflanzenart (Marschner 1986).

Woolhouse (1983) unterteilt die Mechanismen der Kupfer-Toleranz in vier Gruppen:
1) Beschrankung der Kupfer-Aufnahme
(geringe Bedeutung in héheren Pflanzen)
2) Immobilisierung von Kupfer in Zellwinden
(die begrenzte Bindungskapazitit der Zellwande ist limitierender Faktor)
3) Kompartimentierung von Kupfer in 16slichen und unldslichen Komplexen im

Cytoplasma oder in Vakuolen, z. B. an spezifische Proteine, sog. Metallothionine
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oder als Plastocyanin

(wichtigster Mechanismus)
4) Enzymanpassungen

(untergeordnete Bedeutung)

Ernst (1996) stellt erlauternd dazu heraus, daB bei kupferresistenten Pflanzen neben
einer verlangsamten Translokation des Kupfers von der Wurzel zum Spro8 vor allem
eine Veranderung der Plasmamembran-Biochemie notwendig ist. Nachdem das Kupfer
die Plasmamembran passiert hat, muB in Cu-resistenten Pflanzen eine schnelle Kom-
plexierung freier Cu2'-Ionen stattfinden, um Stoffwechselstorungen zu vermeiden. Die
Chemie der Komplexe ist noch unbekannt, Phytochelatinen spielen im Detoxifikations-
prozess kupferresister Pflanzen vermutlich keine Rolle (Ernst 1996). Nach der Komple-
xierung des Kupfers im Cytoplasma muB ein rascher Transport in die Vakuole erfolgen,

wodurch das Kupfer kompartimentiert und dem Stoffwechsel entzogen wird.

Phytotoxische Wirkungen von Cu:

e Hemmung des Wurzellangenwachstums, Schadigung der Zellmembranen in den
Wurzeln (Wainwright & Woolhouse 1977).

¢ Hemmung der Seitenwurzelbildung (Savage et al. 1981)

* Chlorose an Blattern (Konkurrenz mit Fe) (Foy et al. 1978; Marschner 1986)

2.1.3  Nickel

Aufnahme von Nickel durch Pflanzen

Nickel gehort zu den Schwermetallen, die in bestimmten Mengen forderlich fiir das
Wachstum sind. Als Metallkomponente stimuliert Nickel die Aktivitat von Enzymen, z.
B. von Urease, die vor allem in einigen Leguminosen fiir den Stickstoffmetabolismus

von Bedeutung ist (Marschner 1986).
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Die Nickel-Adsorption und -bindung erfolgt in Béden hauptsichlich durch Mn,- Fe- und
Al-Oxide sowie durch Tonminerale. Die Verfigbarkeit von Nickel steigt mit abneh-
menden pH-Werten (< 5,5) (Schachtschabel et al. 1998).

Als zweiwertiges Kation (Ni’*) konkurriert es beziiglich einer Aufnahme mit Ca®’,
Mg®", Fe**, Zn®" und Cu™* (Kabata-Pendias & Pendias 1984; Marschner 1986).

Nickel wird von den meisten Pflanzen rasch aufgenommen und in der Pflanze als relativ
mobiler, stabiler Chelatkomplex mit dem Xylemstrom in den Spross verlagert (Kabata-
Pendias & Pendias 1984; Verkleij & Schat 1990).

Reaktion von Pflanzen auf hohe Nickel-Gehalte

Nickeltoxizitdt kommt natiirlicherweise auf solchen Serpentinboden vor, in denen hohe
Gehalte an Nickel, ein groes Mg/Ca-Verhéltnis und niedrige pH-Werte vorliegen (Foy
et al. 1978; Verkleij & Schat 1990).

Als Schadsymptome von hohen Nickelgehalten sind die fiir Eisenmangel charakteristi-
schen Chlorosen bekannt, die durch eine verminderte Fe-Aufnahme infolge einer Ni-Fe-
Konkurrenz verursacht werden; haufig folgt darauf eine Ausbildung von Nekrosen (An-
derson et al. 1973, Lepp 1974). An monokotylen Pflanzen, z. B. Hafer (Anderson et al.
1973), sind bei hohen Nickelgehalten streifenférmige Aufhellungen auf den Blittern
festzustellen (L’ Huillier 1994).

Weiterhin kann unter Nickel-Stress das Wurzelwachstum gestért sein oder es sind keine
sichtbaren Verinderungen an Pflanzen zu beobachten, aber die Photosynthese und

Transpiration sind gehemmt (Kabata-Pendias & Pendias 1984).

Extrem hohe Gehalte an Nickel sind in sogenannten Nickelhyperakkumulatoren zu fin-
den, die iber 1000 mg Ni/kg TS enthalten. Besonders in der Gattung Alyssum (in Euro-
pa nur in Siideuropa) und Thlaspi (Mittel- und Westeuropa) sind viele Arten zu finden,
die Ni hyperakkumulieren (Brooks 1994).
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Als Toleranzmechanismus ist Nickel in Hyperakkumulatoren an organische Siauren,
meist Zitronensdure (bei Alyssum an Malonséure), komplexiert (Mehra & Farago 1994;
Morel 1997).

Der Mechanismus einer Nickelresistenz ist noch nicht geklart, moglich ist, daB be-
stimmte Verdnderungen in der Aufnahme und Translokation von Fe, Zn oder Mg statt-
finden, durch die der Verdriangungseffekt des Nickels verhindert wird.

Bei der Gattung Agrostis (StrauB3gras) wird angenommen, daB die Nickelresistenz auf
einer verminderten Aufnahme beruht (Verkleij & Schat 1990)

Ernst (1996) vermutet, da} die Nickelresistenz auf einem vergleichbaren Mechanismus

wie bei Zink beruht.

Phytotoxische Wirkungen von Ni:

* Chlorose an Blittern (Konkurrenz mit Fe) mit nachfolgender Ausbildung von Nekro-
sen (Anderson et al. 1973, Lepp 1981); bei monokotylen Pflanzen streifenformige
Authellungen (besonders Hafer) (L Huillier (1994)

* Gestortes Wurzelwachstum (Kabata-Pendias & Pendias 1984)

¢ Gehemmte Photosynthese und Transpiration (Kabata-Pendias & Pendias 1984)

2.1.4 Blei

Aufnahme von Blei durch Pflanzen

Im Gegensatz zu Cadmium, Zink und Nickel ist Blei in Béden sehr immobil und somit
wenig pflanzenverfugbar. Zwischen den mobilen Pb-Gehalten und den Pb-
Gesamtgehalten besteht in erster Linie unter Einbeziehung der Bodenreaktion eine Ab-
héngigkeit. Einerseits konnen Béden mit sehr hohen Pb-Gesamtgehalten und maBig
sauren bis neutralen pH-Werten und andererseits in Béden mit mittleren bis niedrigen
Pb-Gehalten und sauren pH-Werten (< 4) hohe Pb-Gehalte (mobil) gemessen werden,
die auf diesen Boden vermehrt fiir Pflanzen verfuigbar sind (Liebe et al. 1997).
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Die Aufnahme von Blei wird durch hohe Ca- und Phosphatgehalte sowie hohe Zinkge-
halte in Béden vermindert (Kabata-Pendias & Pendias 1984).

Blei wird von Pflanzen passiv aufgenommen. Es reichert sich in und an der Wurzel-
oberfliche an und wird erst bei hoherem Pb-Angebot in die oberirdischen Pflanzenteile
transportiert (Schachtschabel et al. 1998). Die Akkumulation von Pb in den Wurzeln
beruht auf der Deponierung des Bleis (als Pyrophosphat) in den Zellwinden, auBerhalb
des Plasmalemmas. Ahnliche Bleidepots sind auch in den Zellwinden von Stengeln und
Blattern gefunden worden (Zimdahl & Koeppe 1977).

Reaktion von Pflanzen auf hohe Bleigehalte

Verglichen mit anderen Schwermetallen, vor allem Cadmium, ist die Toxizit4t von Blei
fur Pflanzen geringer. Pflanzenwurzeln kénnen groBe Bleimengen aufnehmen und ak-
kumulieren, aber die Translokation in oberirdische Pflanzenorgane ist begrenzt (Peter-
son 1978). Dazu berichten Ernst & Joosse van Damme (1983), daB in Gewichshausver-
suchen mit Agrostis stolonifera Pb in mobilisierbarer Form (EDTA-komplexiert) haupt-
sachlich in den Sprof gelangt, wihrend Pb in ionogener Form vorwiegend in der Wur-

zel festgelegt wird.

Die Pb-Toxizitat bzw. Pb-Toleranz von Pflanzen wird auf stark belasteten Boden durch
das Verhiltnis von Pb*":Ca?! (austauschbare/extrahierbare Fraktion) in Boéden be-
stimmt. Wahrend die metallresistenten Arten (z. B. Armeria maritima, Festuca ovina,
Agrostis tenuis, Viola calaminaria u.a.) noch bei einem Pb*":Ca®* - Verhiltnis des Bo-
dens von 5 bis 17 mehr oder weniger gut gedeihen, sollte bei anderen Pflanzen dieser

Quotient < 1 sein (Simon 1978).

Als Toleranzmechanismus gegeniiber Blei ist die verhinderte bzw. eingeschrinkte
Translokation von Blei in den SproB3 bekannt. In den entsprechend als ,,excluder” be-

zeichneten Pflanzen nimmt der Pb-Gehalt im Sprof bei zunehmendem Pb-Gehalt im
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Boden nicht zu, sondern bleibt bis zu einem bestimmten Wert nahezu konstant. Erst bei

weiterem Pb-Angebot bricht der AusschluBmechanismus zusammen (Baker 1987).

Phytotoxische Wirkungen von Pb (Kabata-Pendias & Pendias 1984):
e Dunkelgriine Blattfirbung

e Welken der Blatter

e Verkiimmertes Blattwachstum

e Verkiimmertes Wurzelwachstum

Obwohl der Pb-Gehalt in Pflanzen in einigen Untersuchungen mit dem Blei-Gehalt im
Boden korrelliert, beeinflut die atmospharische Deposition von Blei wesentlich den
Bleigehalt in Pflanzen, vor allem in den oberen Pflanzenorganen (Kabata-Pendias et al.
1993; Schachtschabel et al. 1998).

Besonders Pflanzen mit einer groBen oberirdischen Oberfliche, wie z. B. Griinkohl oder
Moose ist die Deposition aus der Luft von groBerer Bedeutung als die Pb-Aufnahme
tber den Boden; so konnte in unterschiedlich belasteten Boden kein statistisch absi-
cherbarer Zusammenhang zwischen der mobilen Pb-Fraktion (NH,NO;-Extraktion) im
Boden und den Bleigehalten in Griinkohl festgestellt werden (Liebe et al. 1997).

Aus diesem Grund sind Pflanzen als Bioindikatoren fiir Blei in Boden dann wenig ge-
eignet, wenn gleichzeitig erhohte Bleigehalte der Luft den Standort aktuell noch konta-

minieren.

2.1.5 Cadmium

Aufnahme von Cadmium durch Pflanzen
Cadmium hat keine positive Funktion fiir das Pflanzenwachstum (Marschner 1986).
Es gelangt durch Diffusion in die Pflanze, ist sehr mobil und wird relativ leicht in ver-

schiedene Organe verlagert (Davies 1990); die hochsten Gehalte werden in den Wur-
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zeln und in Teilen der Blitter gefunden. Unter den Nahrungspflanzen akkumulieren
besonders Spinat und Kopfsalat Cadmium in den Blattern (Davis & Carlton-Smith
1980)

Zink, Kupfer und Selen kénnen die Aufnahme und Toxizitit von Cadmium reduzieren
(Streit und Stumm 1993), Blei aber auch Kupfer kann die Aufnahme von Cd als Sekun-
dareffekt von Membranstérungen férdern (Kabata-Pendias & Pendias 1984).

Die Verfiigbarkeit von Cd ist vor allem pH-Wert abhingig und steigt mit abnehmendem
pH-Wert (< 6,5) und zunehmendem Cd-Gesamtgehalt. Durch die organische Substanz
des Bodens wird Cd als metallorganischer Komplex gebunden, wenn auch weniger als

andere Schwermetalle (Schachtschabel et al. 1998).

Reaktion von Pflanzen auf hohe Cadmium-Gehalte

Durch das gleichzeitige Vorkommen von hohen Zinkgehalten ist die Cadmiumresistenz
meist an eine Zinkresistenz gekoppelt und kann auch zusammen mit einer Bleiresistenz
vorkommen (Cox 1986; Ernst 1996).

In Cd-sensitiven Genotypen reagiert der Stoffwechsel auf Cadmium durch Synthese von
Phytochelatinen (PC), die mit Cadmium Sulfid-Komplexe bilden. Wird die Phytochela-
tinsynthese gehemmt, erhoht sich die Empfindlichkeit dieser Pflanzen beziiglich Cad-
mium noch weiter. In Cd-sensitiven Genotypen werden mehr Cd-PC-Komplexe gebildet
als in Cd-toleranten, in denen das Fehlen von Phytochelatinen auch keinen Effekt auf
die Cd-Vertraglichkeit hat. In Cd-toleranten Genotypen wird offensichtlich freies Cd**
im Cytosol schnell komplexiert oder als freies Cd** iiber den Tonoplasten in die Va-
kuole transportiert und so dem Stoffwechsel entzogen (Verkleij & Schat 1990, Ernst
1996).

Phytotoxische Wirkungen von Cd:
¢ Biochemische Schadigung von Zellen (Stewart-Pinkham 1991):

- Verdnderung des Ca,- Na - und H - Transport durch die Zellmembranen



54

- Verédnderung von Enzymfunktionen und der DNA
- Schidigung der Choloroplasten, Mitochondrien

¢ Verminderung der Photosyntheseleistung (Lamoreaux & Chaney 1978)

e Zunahme der Respiration, verbunden mit verminderter Starkespeicherung (Lamo-
reaux & Chaney 1978)

* Frithzeitige Blattalterung und intensive Gelbfirbung der élteren Blatter (Konkurrenz
mit Fe); Stauchung der SproBachse (Thimann 1980, Wallnofer & Engelhardt 1995).

Da schon geringe Cd-Konzentrationen in der Luft sehr rasch iiber die Blitter von Pflan-
zen aufgenommen werden (Harrisson & Chirgawi 1989), ist die Bioindikation von
Cadmium in Béden nur méglich, wenn hohere Cd-Immissionen ausgeschlossen werden

koénnen.

2,1.6 Arsen

Aufnahme von Arsen durch Pflanzen

Arsen wird ahnlich wie Blei sehr stark an Humus, Ton und Fe- und Al-Oxide sorbiert
und ist dann wenig oder nicht pflanzenverfiigbar (Boritz & Dassler 1980). Auf humus-
armen, sandigen Béden kann es dagegen leicht zu Pflanzenschadigungen durch hohe
Arsen-Gehalte kommen. Unterhalb pH 4,5 nimmt die Toxizitéit von As infolge besserer
Verfugbarkeit zu, aber auch oberhalb pH 7 ist besonders auf kalkhaltigen Lehmbéden
eine ethohte As-Aufnahme festgestellt worden (Davies 1990; Priiel 1994).

Phosphate konnen die Toxizitat von Arsen auf lehm- und tonreichen Boden verringern

(Davies 1990).

In Boden kommt Arsen als dreiwertiges (As III) und finfwertiges (As V) gelostes Salz
sowie als Monomethylarsonat und Dimethylarsinat vor. In gut durchliifteten Boden liegt
meist das stabile Arsenat (As V) vor (Davies 1990). Sind As-belastete Boden anaeroben

Bedingungen ausgesetzt, z. B. durch iiberhohte Bewisserung, wird As verstirkt von
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Pflanzen aufgenommen. Unter solchen reduzierenden Bedingungen findet eine Um-
wandlung von As (V) in As (III) statt, das dann eine hohere Mobilitat und Pflanzenver-
fugbarkeit aufweist (Priie8 1992).

Arsen wird als v. a. als Arsenat, aber auch als Arsenit, Monomethylarsonat und Dime-
thylarsinat aufgenommen (Davies 1990). Die Aufnahme von Arsen verlauft passiv und
es wird in SproB und Blatter verlagert; der groBte Teil befindet sich in den Wurzeln und
in alten Blattern (Streit & Stumm 1993). Griser der humid-gemaBigten Klimate ent-
halten meist geringere Arsengehalte als Krauter (Peterson et al. 1979).

In Nahrungspflanzen sind die As-Gehalte in eBbaren Teilen im allgemeinen gering,
selbst wenn sie von kontaminiertem Boden stammen (Davies 1990). Hohere Arsenge-
halte werden in den Wurzeln z. B. von Zuckrriibe und Radieschen gefunden als in
Blattern von Spinat oder Grasern, in Friichten und Kérnern sind die Arsen-Gehalte am

geringsten (Lepp 1974).

Reaktion von Pflanzen auf hohe Arsengehalte

Die Phytotoxitzt4t von Arsen hingt von dessen Form im Boden ab; Arsenit (As III) ist
toxischer als Arsenat (As V) (Lepp 1974). Auf arsenreichen Haldenbéden entwickeln
sich arsentolerante Populationen mit Arten wie Agrostis tenuis, Agrostis stolonifera,
Jasione montana, Plantago lanceolata . Agrostis tenuis ist gegen Arsenat, nicht jedoch
gegen Arsenit tolerant (Ernst & Joosse van Damme 1983).

Unter den Nahrungspflanzen sind Sojabohnen und andere Leguminosen duBerst emp-
findlich, Radieschen und Spinat sind unempfindlicher (Davies 1990).

Die Toxikologie des As in Nahrungspflanzen ist ungeklart, jedoch wird angenommen,
daB, bedingt durch die Biotransformation des Arsens, Arsenintoxikationen nur in Ge-

miise auf stark arsenbelastetem Boden zu erwarten sind (Machholz et al. 1990).
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Phytotoxische Wirkungen von As:

* Wurzelschadigungen mit Plasmolyse- und Absterbeerscheinungen, so da$ die Pflan-
zen Welkesymptome und eingerollte Blitter mit rotlichen Blattrandverfarbungen
zeigen (bei Pfirsichbléttern z. B. bei 2 mg/kg As/TS) (Bergmann 1989).

2.1.7 Chrom

Aufnahme von Chrom durch Pflanzen
Chrom ist fir Pflanzen nicht essentiell und besitzt fiir das Pflanzenwachstum sehr wahr-
scheinlich keine positive Funktion (Marschner 1986).

Chrom wird vorwiegend in der hexavalenten Form (Cr VI) von Pflanzen aufgenommen.
Chrom liegt in Boden hauptsichlich in der dreiwertigen Form vor bzw. Cr (VD) wird
rasch zu Cr (III) in Boden reduziert, wodurch meist eine geringe Verfiigbarkeit gegeben
ist (Streit & Stumm 1993).

Ahnlich wie bei Blei wird auch Chrom vorwiegend in der Wurzel oder Wurzeloberfla-

che abgeschieden und wird kaum in den SproB verlagert (Mehra & Farago 1994).

Reaktion von Pflanzen auf hohe Chrom-Gehalte

Der Mechanismus einer Chrom-Toxizitdt bzw. Chrom-Resistenz in Pflanzen ist noch
nicht geklart. Es wird angenommen, daB die Chrom-Resistenz sowohl auf einem Ab-
sperrmechanismus in den Wurzeln als auch auf einer Toleranz (zellulire Detoxifikati-

on) beruhen kann (Verkleij & Schat 1990).

Phytotoxische Wirkungen von Cr (Kabata-Pendias & Pendias 1984)::
e Chlorosen an jungen Blittern

¢  Wurzelschadigungen
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2.1.8  Quecksilber

Aufnahme von Hg durch Pflanzen

In Abhéngigkeit von der auBerordentlich geringen Loslichkeit in Boden besitzt Queck-
silber auch nur eine geringe Pflanzenverfiigbarkeit (Schachtschabel et al. 1998).

Uber die Anreicherung von Hg in verschiedenen Pflanzenorganen liegen wenige Anga-
ben vor: Davies (1990) nimmt eine generelle Tendenz der Hg-Anreicherung in Wurzeln
an, da in Versuchen mit quecksilberhaltiger Kulturlésung die Hg-Gehalte in den Wur-
zeln um den Faktor 20 hoher waren als im SproB. Ebenso gibt Schuster (1991) an, daB
Hg vornehmlich in Wurzeln verbleibt.

Werden hohere Hg-Gehalte in oberirdischen Organen ermittelt, wird dies im wesentli-
chen auf eine Hg-Aufnahme iiber die Bltter infolge von Ausgasungen aus dem Boden
zuriickgefihrt (Brown & Fang 1978). Nach einer Hg-Aufnahme iiber die Blatter, findet
eine rasche Translokation in andere Pflanzenteile statt. (Davies 1990).

Bekannt sind Umsetzungen von Quecksilber in Boden zu Hg°-Dampf und fliichtigen
organischen Hg-Verbindungen, von denen Dimethylquecksilber am bedeutsamsten er-
scheint; Mikroorganismen sind haufig durch enzymatische Reaktionen an den Umset-

zungen beteiligt (Schachtschabel 1998).

Wenige Untersuchungen liegen iiber die Anreicherung von Quecksilber in hoéheren
Pflanzen vor. Ein Beispiel sind die extrem hohen Hg-Gehalte (9,4 mg/kg TS) in Festuca
rubra in der Nahe eines Chloralkali-Elektrolyse-Betricbes (Ernst & Joosse van Damme
1983). Inwieweit hier eine Hg-Aufnahme tiber den Boden bzw. iiber die Blitter vorlag,
ist nicht bekannt. Die Akkumulation von Hg in Pilzen ist wesentlich bedeutsamer als in

héheren Pflanzen (siehe Kapitel 2.6.1.2).

Phytotoxische Wirkungen von Hg (Kabata-Pendias & Pendias 1984):
e Blattchlorosen
e Braune Nekrosen auf Blittern

¢ Gehemmtes Wurzelwachstum
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2.1.9  Bedeutung der Schwermetallaufnahme iiber die Blitter fiir die Bioindika-

tion von Schwermetallen in Boden

Da Pflanzen effiziente Interzeptoren fiir atmospharische Schwermetalldepositionen
sind, kommt dem Aufnahmepfad tiber die Luft neben dem iiber die Wurzeln eine be-
sondere Bedeutung zu (Smith 1977; Schultz 1987; Morel 1997). Diese Tatsache muf
bei der Einschatzung von Schwermetallen des Bodens mit Hilfe von Pflanzen beriick-
sichtigt werden, da Schwermetalle als Staube und Aerosole tiber weite Distanzen trans-
portiert werden konnen und so auch auBerhalb des direkten EinfluBbereiches von Emis-
sionsquellen zur Kontamination von Pflanzen beitragen konnen (Harrison & Chirgawi
1989).

Die Aufnahme von luftbiirtigen Schwermetallen iiber die Blatter kann einen erhebli-
chen Anteil am Schwermetallgehalt in Pflanzen haben; besonders gilt dies fiir die Ele-
mente Zn, Cd, Cu, Pb (Streit & Stumm 1993; Mehra & Farago 1994) sowie Hg (Aus-
gasung aus dem Boden; Brown & Fang 1978). Auch kann atmosphérisch eingetragenes
Chrom und Nickel z. B. in Waldokosystemen iiberwiegend fiir die Chrom- bzw. Nik-

kelgehalte in der oberirdischen Biomasse verantwortlich sein (Schultz 1987).

Die Aufnahme uber die Blatter verlduft vermutlich in zwei Phasen ab:

a) kutikuldre Absorption, die den Haupteintrittspfad darstellt und

b) Stoffwechselprozesse, die entgegen einem Konzentrationsgradienten die Metallak-
kumulation erméglichen. Die Aufnahme durch die Kutikula geschieht wahrschein-
lich durch Diffusion, der zweite Prozess bewirkt den Tonentransport iiber die Plas-

mamembran ins Cytoplasma (Ziegler 1995)

In welchem AusmaBl Schwermetalle iiber die Blatter aufgenommen werden héngt von
der Expositionsdauer, der Léslichkeit des Schwermetalls, von klimatischen Faktoren
(Windgeschwindigkeit, und -richtung), und von der Pflanzenart sowie vom Pflanzenal-

ter ab.
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Unterschiede zwischen den Pflanzenarten beruhen vor allem auf Unterschieden in der
Blattanatomie bzw. - morphologie wie z. B. (Krause & Kaiser 1977):

¢ Morphologie der Kutikula

¢ Wachsschicht

e Anzahl und Verteilung der Spalt6ffnungen

¢ Anzahl und Dichte von Blatthaaren

¢ Ionenbindungsstellen

Auf Pflanzen mit glatter Blattoberflache (z. B. Quercus robur, Fagus sylvatica, Fra-
xinus exelsior) lagern sich weniger schwermetallhaltige Partikel ab als auf glatten, aber
harzigen Blattern (Betula pendula, Alnus glutinosa) und auf diesen weniger als auf rau-
hen und behaarten Blattern (7ilia cordata, Carpinus betula, Ulmus spec, Coryllus
avellana) (Ernst 1982 in Frinzle 1993).

Von den adsorbierten Partikeln wird ein Teil durch Niederschlage wieder abgewaschen.
Der Anteil der abwaschbaren Fraktion von Zn, Cd, Cu und Cr wird von mehreren Auto-
ren als gering eingestuft, der von Pb als etwas hoher (Martin & Coughtry 1982; Kabata-
Pendias & Pendias 1984; Schultz 1987; Deu & Kreeb 1993).

Nach Heilenz (1970) ist atmogen aufgenommenes Pb selbst mit gebrauchlichen Labor-
mitteln nur zu héchstens 50 % abwaschbar.

In Untersuchungen von Fidora (1972) an Baumen und Striauchern, die mit Bleiaerosolen
(PbCl, PbBr,, NH,CIPbCIBr, PbNO;) kontaminiert waren, zeigte sich, daB bei Pflanzen
mit glatter und kahler Blattoberflache wie z. B. Robinia pseudacacia (Robinie) nur ein
geringer Teil des Bleigehaltes der Blatter (11 %) abwaschbar ist. Bei Arten mit starker
Behaarung, groBer Oberflachenstruktur oder klebrigen Oberflachen wie Betula pendula
(Hangebirke) ist der abwaschbare Anteil mit 39 % deutlich héher.

Da die Schwermetalle Zn, Cd, Cu, Pb, Hg, Cr und Ni potentiell iber die Blatter auf-
genommen werden konnen, bedeutet dies fiir die Bioindikation von Schwermetallen in
Boden, daf3 aktuelle Schwermetalleintrage iiber die Luft ausgeschlossen sein miissen.

Dem kann begegnet werden durch Eingrenzung des Anwendungsbereiches pflanzlicher
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Bioindikatoren auf bestimmte Belastungen, wie Altlasten, Schadstoffanreicherung in
Boden durch ehemalige Emittenten, Diinge- und Pflanzenschutzmittel, FluBiiber-

schwemmungen, natiirliche Erzboden und anthropogen bedingte Erzhaldenbsden.

2.2 Reaktionen von Pflanzen auf Schwermetalle in Béden

Die essentiellen und stimulierenden Elemente wirken oberhalb eines artspezifischen

Schwellenwertes toxisch; die Elemente ohne positive Funktion sind Jje nach artspezifi-

scher Toleranz toxisch.

Alle Pflanzen reagieren auf eine Erhohung des Schwermetaligehaltes in Boden ihres

Wuchsortes. Eine Reaktion auf Schwermetalle und die Aufnahme der Elemente ist ab-

héingig von (Sauerbeck 1989):

* der Pflanzenart (besonders auch vom Genotypus einer Art), dem Pflanzenorgan; dem
Alter,

* der Intensitit der Schadstoffexposition (Gehalt, Dauer) und

* der Art des Schwermetalls und seiner durch Bodenparameter bedingten pflanzlichen
Verfugbarkeit.

Werden Boden mit Schwermetallen kontaminiert, verschwinden die empfindlichen
Pflanzen, andere zeigen Schadsymptome oder morphologische sowie physiologische
Verdnderungen, resistente Arten, wie Metallophyten, werden infolge verinderter Kon-
kurrenzbedingungen gefordert (Ernst 1990).

So sind auf metallreichen Béden und Abraumhalden nur noch Pflanzenarten zu finden,
die eine spezifische Metalltoleranz entwickelt haben; Hyperakkumulatoren wie z. B.
die sog. Galmeipflanzen (Runge 1990) haben sogar die Fihigkeit, enorme Mengen an
Metallen in threm Gewebe zu speichern. ‘

Anhaltspunkte fiir , Normalgehalte“ und ,toxische Gehalte* an Schwermetallen und
Arsen in Pflanzen werden im Anhang, Tabelle A-1, mitgeteilt.
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2.2.1  Anpassungsmechanismen an hohe Schwermetallgehalte

2.2.1.1 Selektion schwermetallresistenter Genotypen

Im Bereich von natiirlich schwermetallreichen Boéden hat sich weltweit uiber Selekti-

onsprozesse eine spezifische Schwermetallvegetation eingestellt (Ernst 1974).

Auf anthropogen belasteten Standorten kénnen nur Pflanzenarten uberleben, die auf-

grund einer hohen genetischen Potenz schwermetallresistente Genotypen ausgebildet

haben, die sich in ihrem duBeren Erscheinungsbild nicht von schwermetall-sensitiven

unterscheiden miissen (Ernst 1996).

Da schwermetallbelastete Standorte haufig die hochsten Metallgehalte im Oberboden

aufweisen, werden Pflanzen mit einem flachen Wurzelsystem stirker einem Me-

tallstress ausgesetzt als Pflanzenarten mit tiefreichendem Wurzelsystem. Die Konse-

quenz daraus ist, daB bei flachwurzelnden Arten (wie z. B. Agrostis, Festuca) eine stir-

kere Resistenz-Selektion stattfindet als bei tiefwurzelnden Arten (Molinia coerulea,

viele Baumarten).

Einige Pflanzenarten haben auf schwermetallreichen Standorten (v. a. Erzstandorte,

Abraumhalden, FluBterassen, Altablagerungen auf Industriestandorten) eine Schwer-

metallresistenz erworben, die genetisch festgelegt ist.

Diese resistenten Pflanzen haben nach Ernst (1996) ihre Physiologie so verindert, daB

sie

— eine erhohte Zufuhr von essentiellen Schwermetallen benétigen, um nicht einem
Schwermetallmange! ausgesetzt zu sein

— durch erhohte Schwermetallgehalte nicht gestreft sind

— aber durch extrem hohe Schwermetallgehalte gestreBt und geschidigt werden kon-

nen.

Kupfer-, Zink-, Arsen- und Cadmiumresistenzen werden jeweils durch ein oder zwei
Gene bestimmt (Schat & Vooijs 1996). Die Vererbung der Resistenz gegen andere
Schwermetalle (Mn, Pb, Ni, Co) ist noch ungeniigend erforscht.
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Héufig sind nur bestimmte Genotypen bzw. Okotypen einer Art tolerant. Noch unge-
klart sind bisher die extremen Unterschiede der Toleranz bzw. Resistenz unter den Ge-
notypen einer Art sowie zwischen taxonomisch verwandten Arten derselben Gattung
(Ernst 1993). In Tabelle 10 ist die unterschiedliche Schwermetallaufnahme durch tole-
rante und nicht tolerante Genotypen von monokotylen und dikotylen Arten dargestellt
(Baker & Walker 1990).

Auffallend ist, daB verschiedene Autoren beziiglich der Schwermetallaufnahme und
Schwermetalltranslokation in den SproB bei ein und der selben Art zu unterschiedlichen
Ergebnissen kommen. Dies kann méglicherweise mit einer unterschiedlichen Verfiig-
barkeit der Schwermetalle in den einzelnen Untersuchungen oder mit dem Entwick-
lungsstadium der Pflanzen zusammenhingen.

Bei Grasarten ist offensichtlich die Aufnahme von Schwermetallen in die Wurzel bei
toleranten Arten generell hoher als bei nicht toleranten, aber das AuBmaB einer Trans-
lokation in den SproB ist selbst bei einem Schwermetall sehr variabel.

Bei toleranten Genotypen der dikotylen Pflanze Silene cucubalus ist hingegen die Auf-
nahme von Cu in die Wurzel sowie auch die Translokation in den Sprof3 meist be-
grenzt. In dieser Zusammenstellung (Tabelle 10) wird deutlich, daB Schwermetall-
toleranz nicht unbedingt eine hohere Aufnahme in die Wurzeln oder in den SproB be-
deutet (Baker & Walker 1990).

Die Ausbildung von duBerlich nicht unterscheidbaren schwermetalltoleranten (T) und
nicht schwermetalltoleranten (NT) Genotypen einer Art und deren variables Verhalten
beziiglich der Aufnahme und Translokation von Schwermetallen erschwert erheblich

den Einsatz von Pflanzen als Akkumulationsindikatoren.
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Tabelle 10: Unterschiedliche Schwermetallaufnahme durch tolerante (T) und nicht tolerante (NT)
Genotypen von Pflanzenarten (Baker & Walker 1990)

Arten . |
1. Monokotyle Pflanzen

Turner & Gregory (1967)
Peterson (1969)

T [Mathys (1973)

Bradshaw et al.(1965)
Peterson (1975)

| Hertstein & Jiger (1986)
[ Wuetal. (1975)

Agrostis tenuis

Agrostis stolonifera Cu T>NT T2NT | Wu & Antonovics (1975)
Cu T>NT T<NT | Maschmeyer & Quinn (1976)
Zn T>NT T<NT | Wu & Antonovics (1975)
Agrostis gigantea Cu T2NT T>NT | Hogan & Rauser (1981)
Zn T>NT T=NT | Brookes et al. (1981(
Anthoxanthum Zn T>NT T2NT | Qureshi et al. (1985)
odoratum Pb T>NT T2NT | Qureshi et al. (1985)
Cu T=NT T= Qureshi et al. (1985)
Deschampsia Zn T>NT T=NT | Brookes et al. (1981)
caespitosa Zn T>NT - Godbold et al. (1983)
D. flexuosa Pb T>NT Hoiland & Oftedal, (1980)

Echinochloa oryzicola

, Cu T= Morishima & Oka (1977)
u. E. crus-galli
Festuca ovina Pb T<NT Garland & Wilkins (1981)
Ni T2NT Johnston & Proctor (1981)
Festuca rubra
Cd -
Cd T2NT
Cd T>NT
Holcus lanatus 7n TSNT
Pb T>NT
IL. Dikotyle Pflanzen
Zn T>NT
Silene maritima Cu T>NT
Pb -
Zn - T= Ermst (1972)
Zn T>NT <NT | Lolkema (1985)
Zn T>NT T<NT | Verkleij & Bast-Cramer (1985)
Ca e TeNT | Schiller (1974)
Silene cucubalus Cu Emst (1972)
Cu Lolkema et al. (1984)
Cu Lolkema (1985)
Cu Verkleij & Bast-Cramer (1985)
Cd Verkleij et al. (1986)
Betula pendula, Zn | Brown & Wilkins (1985)
Betula pubescens Zn Denny & Wilkins (1987)
Zn | Reilly & Reilly (1973); Bradley et al. (1982)

Calluna vulgaris

Cu_| T>NT | T<NT |Bradley et. al (1982); Bradley ot al. (1981)

Ergebnisse wurden z. T. in Topfversuchen mit kiinstlich kontaminiertem Boden ermittelt.
Grau markiert: Tolerante Genotypen (T) nehmen weniger Schwermetalle auf als nicht tolerante (NT)
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2.2.1.2 Resistenz und Toleranz; Excluder, Indikatoren und Akkumulatoren

Resistente Pflanzen, die Schwermetalle in groBem AusmaB ohne sichtbare Symptome
akkumulieren, bendtigen einen Regulationsmechanismus.

Die enorme Spezifitit der Schwermetallresistenz beruht auf Anderungen des Stoff-
wechsels, die fiir die einzelnen Schwermetalle sehr unterschiedlich sind. Deshalb kann
eigentlich auch nur von einer Zink-, Kupfer-, Blei-, Nickel-Resistenz usw. gesprochen
werden, d.h. die Resistenz ist metallspezifisch, muB sich aber nicht auf nur ein Metall

bei einer Pflanzenart beschranken (Baumeister & Ernst 1978).

Um sich vor toxischen Schwermetallgehalten zu schiitzen, haben sich in Pflanzen zwei
Resistenzstrategien entwickelt: Vermeidung bzw. Einschrinkung der Aufnahme von
Schwermetallen und echte Toleranz gegeniiber Schwermetallen (Levitt 1980; Ernst &
Joosse-van Damme 1983; Baker & Walker 1990).

Vermeidung bzw. Einschriinkung einer Schwermetallaufnahme durch vollstindigen
oder teilweisen AusschluB von Schwermetallen mit Hilfe eines Regulationsmechanis-
mus ist ein weitverbreitetes Resistenzsyndrom, wenngleich dieses haufiger bei Bakteri-
en, Algen und Pilzen zu finden ist als bei hoheren Pflanzen (Baker & Walker 1990).
Levitt (1980) nennt diese Reaktion ,,avoidance®, Baker (1981) bezeichnet Arten, die
solche Reaktionen zeigen ,excluder”. Durch Ausscheiden von schleimartigen Substan-
zen wird die Speziation der Schwermetalle im umgebenden Medium durch Komplex-
bildung veridndert; bekannterweise verlauft die Aufnahme hochmolekularer Schwer-
metallkomplexe langsam (Ernst 1996). Auch kann eine geringe Kationenaustauschka-
pazitit der Wurzeln bei toleranten Pflanzen die physiologische Grundlage einer be-
schriankten Aufnahme, z. B. von Kupfer, sein (Ernst 1972).

Einschrinkung der Schwermetalltranslokation von der Wurzel zum SproB kann eine
weitere Resistenzstrategie sein (Baker & Walker 1990). Durch Veridnderung der chemi-

schen Zusammensetzung der Zellwiande kénnen Schwermetalle verstirkt in der Zell-
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wand der Wurzeln zuriickgehalten werden und die Aufnahme in die Plasmamembran
und weiter ins Cytoplasma erheblich herabgesetzt werden (Ernst & Joosse-van Damme
1983, Ernst 1996). Bei schwermetallsensitiven und wie auch -resistenten Pflanzen kann
dieser Mechanismus vorhanden sein; schwermetallresistente Arten legen meist hohere
Gehalte in der Zellwand der Wurzeln fest (siche dazu auch Tabelle 10).

Die ,,echte” Toleranz beruht darauf, daB die belastende Stoffmenge zwar die Zellen
eines Organismus erreicht, dort aber in spezifischen Zellkompartimenten deponiert wird
oder innerhalb des Zellstoffwechsels unschadlich gemacht wird. Diese zellulare Verin-
derung des Schadstoffes wird meist durch eine Komplexbildung des freien Schwerme-
talls erreicht, z. B. mit organischen Sduren oder Phytochelatin (Ernst & Joosse-van
Damme 1983, Ernst 1996). So beruht eine Zinktoleranz in allen hoheren Pflanzen auf
der Komplexierung des Zink mit Malat und einer Deponierung von Zink in der Vakuole
(Ermst 1974).

Genotypen mit erhohter Schwermetalltoleranz miissen ebenso wie schwermetallsensiti-
ve Genotypen dafiir sorgen, daB die Gehalte freier Schwermetalle im Cytosol be-
schriinkt bleibt, denn die Enzymsysteme von schwermetallresistenten Genotypen sind
gegen ein Ubermaf} an Schwermetallen ebenso empfindlich wie die von sensitiven Ge-
notypen (Ernst et al. 1992). In Kapitel 2.1 wurde auf die Resistenzmechanismen gegen-

tiber den verschiedenen Schwermetallen eingegangen.

Baker (1981) hat aufgrund der Tatsache, daBl verschiedene Pflanzenarten auf schwer-
metallkontaminierten Boden sehr unterschiedliche Mengen an Schwermetallen auf-
nehmen, eine Einteilung der Pflanzen entsprechend ihrer Reaktion auf hohe Schwer-
metallgehalte des Bodens vorgenommen. Anhand des Verhltnisses von Schadstoffge-
halt im Pflanzenorgan zu Schadstoffgehalt im Boden bezeichnet er Pflanzen als Exclu-

der, Indikatoren und Akkumulatoren (Abbildung 1).
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Akkumulator Indikator Excluder
Konz./ Konz./ Konz./
Pflanze Pflanze Pflanze
4
Konz./Boden Konz./Boden Konz./Boden

Abbildung 1: Excluder, Indikator, Akkumulator (Baker 1981)

Excluder - Absperrer, Vermeider sind Pflanzen, in denen die Elementkonzentration
im SproB auf einem konstant niedrigen Wert bleibt selbst in weiten Konzentrationsbe-
reichen des Bodens. Erst bei Bodenkonzentrationen iiber einem kritischen Wert bricht
der Mechanismus zusammen und eine unkontrollierte Aufnahme setzt ein, die die
Pflanze schiadigt. Als Excluder werden Pflanzen bezeichnet, die sowohl die Schwerme-
tallaufnahme aus dem umgebenden Medium beschrinken als auch die, die die Translo-
kation in den SproB einschrénken kénnen. In diesem Sinn sind die Beispiele in Tabelle
11 zu sehen (Baker 1981; Baker & Walker 1990).

Tabelle 11: Beispiele fiir ,,Excluder” - Pflanzen

Cerastium uniflorum Punz (1988)

Avenella flexuosa Zn ¢

Epipactis atrorubens Zn ¢

Linaria alpina Zn o

Plantago lanceolata Pb, Zn, Cd Baker & Walker (1990)
Rumex acetosa Pb, Zn, Cd ¢ ‘
Succisa pratensis Pb, Zn, Cd ¢
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Indikatoren sind Pflanzen, in denen die Aufnahme von Elementen und deren Transport
in den SproB reguliert wird, so da die Pflanzengehalte die Bodengehalte widerspiegeln
(Baker 1981).

Akkumulatoren sind Pflanzen, in denen Elemente sowohl aus gering als auch aus
hochbelasteten Boden im Sprof angereichert werden (Tabelle 12), d. h. der Transfer-
faktor (Schadstoffgehalt in der Pflanze:Schadstoffgehalt im Boden) betrigt > 1. In Ex-
cluder- und in Akkumulator- Arten sind die Toleranzmechanismen als _ intern zu be-
zeichnen, da eine aktive Detoxifikation der Ionen auf zelluldrer und biochemischer
Ebene ablauft. Zu unterscheiden ist nur der Ort der Detoxifikation: bei Excluder-Arten
findet sie im wesentlichen in den Wurzeln statt, bei Akkumulator-Arten im SproB (Ba-
ker 1981).

Tabelle 12: Beispiele fiir Akkumulatoren (Hyperakkumulatoren)

Thlaspi calaminare (Blitter) i Zn Reeves & Brooks (1983)
Thlaspi calaminare (Sprof) Ni, Zn Punz (1988)

Thlaspi rotundifolium (SproB)
ssp. cepaeifolium

Zn, (Cd, Cu) |Punzetal. (1993)

Thiaspi rotundifolium (Blatter)

ssp. cepacifolium Pb Reeves & Brooks (1983)
Erysium sylvestre (Sprof3) Zn, (Cd, Cu) |Punzetal. (1993)
Betula papyrifera Hg Warren et al. (1966)
Alyssum bertolonii (Blitter) Ni Brooks (1978)

Viola calaminaria (Blatter) Zn Ermnst (1974)
Armeria maritima (Blatter) Pb  |Baker & Walker (1990)

var. halleri

Cardaminopsis halleri (Blitter) Zn Ernst (1974)




68

Brooks et al. (1977) fuhrten den Begriff ,,Hyperakkumulator® fiir solche Pflanzen ein,
die mehr als 0,1 % eines Schwermetalls pro Trockengewicht enthalten. Der Schwer-
metallgehalt kann in den Blattern, Wurzeln und Samen bis zu einigen Prozent des Trok-
kengewichtes betragen (Baumeister & Ernst 1978). Als Nickel-Hyperakkumulatoren
werden Pflanzen bezeichnet, die > 1000 pg Ni/g TS in den Blattern enthalten, Zink-
Hyperakkumulatoren iiberschreiten 10.000 pg Zn/g TS in den Blittern (Baker 1995).
Nickel-Hyperakkumulatoren sind in den Gattungen Thlaspi und Alyssum zu finden
(Morel 1997). Zink-Hyperakkumulatoren nehmen hiufig auch groBBere Mengen an
Cadmium auf (Homer et al. 1991). Kuper- und Kobalt-Hyperakkumulatoren sind nur in
der Flora von Zaire bekannt (Baker & Brooks 1989).

Die Akkumulation eines Schwermetalls in den Blittern hingt von der Verlagerung des
Elementes von der Wurzel in den Spro8 ab. Weniger mobile Elemente (wie Cr, Pb)
werden vor allem in den Wurzeln akkumuliert (Emnst 1993), so daB3 man dann auch von
einem ,,Wurzelakkumulator sprechen kann; die Blatter einer solchen Pflanze kénnten
aber so geringe Mengen aufweisen, daB der Gehalt eher auf einen , Excluder hinweist
(Baker 1981). Somit ist bei Akkumulationsindikatoren dic Angabe des untersuchten
Pflanzenorgans notwendig (Emst 1993). Es ist noch nicht erwiesen, ob es Hyperakku-

mulatoren fiir alle Schwermetalle gibt (Martin & Coughtrey 1982).

Tolerante Pflanzenarten (Tabelle 13) sind Arten, die tolerante Genotypen ausgebildet
haben und einen variierenden Grad ihrer Toleranz auf unterschiedlich kontaminierten
Standorten zeigen (Macnair & Baker 1994). Die Toleranz beruht auf verschiedenen
Mechanismen. Bei Grasern beruht sie haufig auf der Anreicherung des Schwermetalls
in der Wurzel und eingeschrankter Translokation in den SproB, bei krautigen Pflanzen,
die ihre Blatter abwerfen, verlauft die Detoxifikation im Battgewebe iiber die Komple-
xierung der Metalle durch organische Sauren (Baker & Walker 1990).

Tolerante Arten konnen Schwermetalle akkumulieren oder ausschlieBen oder beides.
Silene cucubalus z. B. muB} einen komplexen Resistenzmechanismus besitzen, denn es

sind Beweise fiir einen Excluder wie Akkumulator gefunden worden. Moglicherweise
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handelt sich aber auch um zwei Subvarietiten, die unterschiedlich reagieren (Punz &
Sieghardt 1993).

Tabelle 13: Beispiele fiir tolerante Pflanzenarten

. e

Agrostis capillaris (= A. tenuis) As Mehrarg & Macnair (1991)
Agrostis capillaris As Wu & Antonovics (1975)
Agrostis gigantea Ni Cox & Hutchinson (1980)
Agrostis tenuis Cu, Zn, Pb, Cd, Ni | Symeonidis et al. (1985)
Agrostis tenuis Zn Mathys (1973)

Agrostis stolonifera Zn, Cu Wu & Antonovics (1975)
Deschampsia cespitosa Zn Brookes et al. (1981)

Schiller (1974); Baker (1978);

Silene vulgaris (= S. cucubalus) Cu, Zn, Pb Lolkema et al. (1984,1986)

Betula pendula Zn Denny & Wilkins (1987)
Betula pendula Pb Eltrop et al. (1991)
Betula pubescens Zn Denny & Wilkins (1987)
Salix caprea Pb Eltrop et al. (1991)

Von einigen Pflanzen ist bekannt, daB sie keine schwermetalltoleranten Genotypen aus-
gebildet haben (Tabelle 14).

Tabelle 14: Beispiele fiir nicht tolerante Pflanzenarten

Lolium perenne Gartside & McNeilly (1974)

Poa pratensis

2

Trifolium repens v
Urtica dioica Verkleij & Schat (1990)
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2.2.2  Akkumulation von Schwermetallen in verschiedenen Pflanzenorganen

Die Akkumulation von Schwermetallen in Bléttern héingt von deren Translokation von
der Wurzel zum Sprof3 ab. Weniger mobile Elemente (Pb, Cr und Hg) werden darum
vornehmlich in der Wurzel akkumuliert (Ernst 1993). Die tibrigen Schwermetalle wer-
den artspezifisch bevorzugt in der Wurzel oder im SproB oder in jungen/alten Blattern
oder in Wurzel und SproB} aufgenommen.

Die Akkumulation von Schwermetallen ist nicht nur art-, sondern auch organspezifisch.
So enthélt Thlaspi alpestre die hochsten Zink-Gehalte in den Blittern, wihrend diese
bei Minuartia verna in den stark verholzten Sprossen vorliegen. Armeria maritima hin-
gegen weist die hochsten Zinkwerte in der machtig entwickelten Hauptwurzel auf
(Ernst 1974). Weiterhin héngt der Schwermetallgehalt der Organe stark vom Entwick-
lungszustand der Pflanzen ab (Ernst 1976). Er steigt im allgemeinen mit dem Alter der
Organe an, so daB alte Gewebe stets die hochsten Schwermetallkonzentrationen aufwei-

sen.
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2.23 Schadsymptome durch Schwermetalle

Schwermetallsymptome an Pflanzen lassen sich nur unter ganz speziellen Bedingungen
exakt beschreiben. Die Schadsymptome sind hiufig wegen der Antagonismen bzw. Sy-
nergismen zwischen den einzelnen Schwermetallen oder zwischen Schwermetall und
Nahrmineralien nicht so spezifisch, daB sie einem Schwermetall oder einem Schwer-

metallmuster zugeordnet werden kénnen. (Marschner 1986; Kuntze et al. 1991).

Sobald ein Schwermetall von einer Pflanze aufgenommen worden ist, folgen Reaktio-
nen im zellularen Stoffwechsel. Das AusmalB der Reaktion héngt ab von

der Funktion des Metalls im Stoffwechsel,

der Moglichkeit einer Substitution durch ein anderes Element und

von dem Gehalt des Schwermetalls.

Wenn sichtbare Symptome auftreten, ist immer eine Storung des Stoffwechsels voran-
gegangen. Andererseits konnen hohe Schwermetallgehalte in Pflanzen aufireten ohne

dufiere Verdnderungen (s. Kap. 2.3.2) (Ernst 1993).

Sichtbare Symptome, die auf eine Schwermetallbelastung hinweisen kénnen, sind:
Chlorosen
Blattverfarbungen und Aufhellungen
Nekrosen (braune Punkte)

gehemmtes Sprofwachstum, verkiimmerte Pflanzenteile

Pflanzen, die einen SchwermetalliiberschuB aufgenommen haben, zeigen hiufig Chlo-
rosen, die infolge einer verminderten Aufnahme von Fe oder Mn verursacht werden,
Rand- oder Interkostalnekrosen an Blittern und ein reduziertes Wachstum.

Chlorosen, die wie Eisenmangelchlorosen aussehen, konnen durch hohe Gehalte an Zn,

Cu, Ni und Cd verursacht worden sein (Foy et al. 1978; Marschner 1986).
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Ein ghnlicher Konkurrenzaspekt ist zwischen Arsen und Phosphat beobachtet worden.
Unter dem EinfluBl von Arsen wird ein Phosphormangel in der Pflanze verursacht, wo-
durch die Synthese von roten Pflanzenpigmenten, den Anthocyanen, stimuliert wird
(Meharg & Macnair 1990).

In der Erkundung von Erzlagerstitten werden besonders Chlorosen (Zink, Nickelminen)
z. B. bei Agrostis capillaris und Cardaminopsis halleri und Zwergwuchs (Blei- und
Zinkminen) bei Ledum palustre (¢hemalige UDSSR) als mogliche Anzeichen fiir Erz-
minen genutzt (Ernst 1993).

Dariiber hinaus sind sichtbare Symptome einer phytotoxischen Wirkung von Schwer-
metallen artspezifisch und variieren auch innerhalb der Arten. Eine Zusammenstellung
von morphologischen Veranderungen bei Kulturpflanzen unter dem EinfluB von
Schwermetallen ist in Tabelle 15 wiedergegeben. (Kabata-Pendias & Pendias 1984;
verschiedene Autoren).

Bei der Beschreibung der Symptome (Tabelle 15) fillt auf, daB shnliche Schadsympto-
me unter dem Einflul verschiedener Elemente auftreten. Hier wurden keine Angaben
zur Hohe der Schadstoffgehalte in den Boden gemacht, ab denen diese Symptome auf-

treten.

Die genannten morphologische Veranderungen an Pflanzen konnen einen Hinweis auf
eine mogliche Schwermetallbelastung des Bodens geben und besitzen insoweit einen
indikativen Wert. Die exakte Zuordnung einer spezifischen Reaktion zum verursachen-
den Schwermetall oder zur Hohe der Kontamination 148t sich nach dem derzeitigen

Kenntnisstand nicht realisieren.
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Tabelle 15: Morphologische Veriinderungen an Kulturpflanzen unter dem Einfluff

von Schwermetallen und Arsen (Kabata-Pendias & Pendias 1984; ver-

schiedene Autoren)

Rofbrauhé neerot‘iksché Punkte aﬁf ilteren
Bléttern, gelblich-braune Wurzeln,
Braune Blattrinder, Chlorose, rotliche Leguminosen (Bohnen, Soja-

Cd Blattadern und Blattstiele, gekriuselte bohnen), Spinat, Rettich, Méh-
Blitter, verkiimmerte Wurzeln ren, Hafer
C Chlorose an jungen Blittern, geschadigte
r -
Wurzeln
Dunkelgriine Bléatter mit nachfolgender . .
Cu Chlorose durch Fe-Mangel, dicke, kurze Getreide, Leg osen,

oder stacheldraht-dhnliche Wurzeln Spinat, Gladiolen

Gehemmtes Wachstum von Sdmlingen und
Hg Wurzeln, Blattchlorose, braune Punkte auf Zuckerriibe, Mais, Rosen
Blattern
Interkostalnekrosen an jungen Blittern,

Ni grau-griine Blitter, verkiimmerte Wurzeln Getreide
Dunkelgriine Blitter, Welken der Blitter,

Pb verkiimmertes Blattwachstum und kurze -
Wurzeln
Chlorotische und nekrotische Blattspitzen,

Zn Interkostalchlorosen an jungen Blittern, Getreide, Spinat

gehemmtes Wachstum der gesamten Pflan-
ze, stacheldrahtihnliche Wurzeln

2.2.4 Kriterien fiir einen ,,idealen“ Bioindikator

Pflanzen, die aufgrund ihres Schadstoffanreicherungsvermogens als Akkumulationsin-
dikator geeignet erscheinen, miissen eine Reihe von Kriterien erfiillen, die ihre An-
wendbarkeit erst erméglicht. Im Vorspann fiir die folgenden Kapitel, die Wildpflanzen,
Kulturpflanzen, Baume und Pilze beziiglich ihrer Eignung als Bioindikatoren behan-
deln, werden die von Klein & Paulus (1995) aufgestellten Kriterien fiir einen ,idealen

Akkumulationsindikator” (Tabelle 16) mitgeteilt.
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Tabelle 16: Kriterien fiir einen ,,idealen Akkumulationsindikator*

(Klein & Paulus 1995)

* Fundierte Informationsbasis

* Weite Verbreitung (groBraumige Vergleiche)

* Flachendeckendes Vorkommen (kleinraumige Vergleiche)

* Habitat-/ Standorttreue

* Genetische Einheitlichkeit (Vergleichbarkeit der Proben)

* Hohe Populationsdichten (ausreichende Probeindividuen)

* geringe Populationsdynamik (langfristige Sicherung der Probenahme)
* Hohe Biomasse der Probe (ausreichendes Analysematerial)

* standardisierbare Probenahme (Vergleichbarkeit der Proben)
* Exposition gegeniiber Schadstoffen

* Widerstandsfihigkeit gegeniiber Schadstoffen

* bekanntes Akkumulationsverhalten (in Spro3, Wurzel).
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Wildpflanzen als Bioindikatoren schwermetallreicher Standorte

Geobotanische und biogeochemische Erkundung

Pflanzen dienten schon vor Jahrhunderten als Indikatoren fiir natiirliche Erz- bzw. Me-

tallvorkommen. Die erste schriftliche Erwahnung ist von Thalius 1588 (in Ernst 1993)

zu finden, der Minuartia verna (Frithlingsmiere) als Zeigerpflanze fir Erzfloze be-

schrieb. Diese Art gehort zu den Galmeipflanzen-Gesellschaften (Violetea calamina-

riae), die in den Alpen, Mittelgebirgen (v.a. Harz, Erzgebirge) und im Flachland (West-

falen, Niedersachsen) auf schwermetallhaltigen Boden und alteren Schlackenhalden
vorkommt (Schmeil-Fitschen 1976; Runge 1990).

Kenntnisse iiber die Vegetation sowie das Reaktions- und Akkumulationsverhalten der

Pflanzen auf Erzstandorten bzw. Schlackenhalden liefern wertvolle Informationen fiir

die Bioindikation anthropogen bedingter Schwermetalle, da

hier davon ausgegangen werden kann, daBl die Aufnahme von Schwermetalle
uber den Boden-Pflanze-Pfad erfolgt; ein zusitzliche Pfad iiber die Luft kann,
abgesehen von Staubaufwirbelungen, ausgeschlossen werden;

Erzstandorte sehr hohe Gehalte an Schwermetallen aufweisen, die nur von re-
sistenten Arten besiedelt werden und somit Informationen iiber Indikatorpflan-
zen fiir hohe Schwermetallgehalte bieten;

Erzstandorte metallarmere Randbereiche aufweisen, in denen weitverbreitete,
weniger resistente Arten vorkommen, die durch ihr Verbreitungsmuster gerin-
gere Schwermetallgehalte des Bodens anzeigen oder morphologische Verande-
rungen aufweisen. |

Organische Schadstoffe wie Kohlenwasserstoffe, PCB usw. ausgeschlossen

werden konnen.
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Pflanzen werden als Indikatoren fiir Metallvorkommen durch zwei definierte Methoden
eingesetzt: die geobotanische und biogeochemische Erkundung (Martin & Coughtrey
1982) (Abbildung 2).

Die geobotanische Erkundung nutzt die Erkenntnis, daB8 bestimmte Pflanzenarten
(oder Subspecies) oder Pflanzengesellschaften auBergewshnlich hohe Schwermetallge-
halte in Boden und hdufig auch im darunterliegenden Gestein mit hinreichender Ge-
nauigkeit anzeigen (Ernst 1974; Brooks 1978). In einer erzreichen Region ist der pflan-
zenverfiigbare Metallgehalt des Bodens je nach Verwitterung und Mineralisierungsgrad
des Gesteins unterschiedlich hoch und folgt einem abnehmendem Gradienten zu den

weniger erzhaltigen Randbereichen (Ernst 1974).

Das Vorkommen von , Pflanzenspezialisten wird als Zeiger fiir Metalle genutzt, dane-
ben werden aber auch charakteristische morphologische und physiologische Verande-
rungen an weitverbreiteten Pflanzenarten zur Erkundung herangezogen, die in den
Randbereichen vorkommen oder die auf einen zunehmenden pflanzenverfiigbaren
Schwermetalgehalt infolge von Mineralisation mit Verinderungen reagiert haben (Mar-

tin & Coughtry 1982).

Die geobotanische Erkundung, die primér auf Beobachtungen, Pflanzenaufnahmen bzw.
- kartierungen basiert, wird unterstiitzt oder z. T. génzlich ersetzt durch die biogeoche-
mische Erkundung, die chemische Analyse von Pflanzen (Akkumulatoren, Hyperak-
kumulatoren) auf Metalle (Brooks 1978).

Grundlage der biogeochemischen Erkundung ist, daB hohe Metallkonzentrationen in
Boden reflektiert werden durch hohe Metallkonzentrationen in den dort wachsenden
Pflanzen. Die Pflanzenverfigbarkeit der Metalle, Unterschiede in der pflanzenspezifi-
schen Aufnahme sowohl innerhalb einer Spezies als auch zwischen den Arten bestim-
men die Korrelation zwischen dem Metallgehalt des Bodens und dem der Pflanzen
(Martin & Coughtry 1982). Eine lineare Beziehung ist eher die Ausnahme als die Regel
(Ernst 1993). |
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Geobotanische und biogeochemische Methoden zur Erkundung von Metallvorkommen
sind umfangreich in den GUS-Staaten, USA, Canada, Australien, Afrika und Nordeuro-
pa eingesetzt worden (Cannon 1960, 1971; Malyuga 1964; Brooks 1978, 1972, 1993;
Warren 1964, 1978; Ernst 1993, 1998 personl. Mitteilung).

In den letzten zehn Jahren haben v. a. die empfindlicheren Analysemethoden (AAS,
ICP-MS) zur vermehrten Anwendung dieser Erkundungsmethode gefiihrt.

Pﬂanzen metailrelcher und metallhalnger Standorte
- Spez:ahsten und wextverbreﬁete Arten- o

i

Geobotamsche Indxkatorpﬂanzen Blogeochemlsche Indlkaterpﬂanzen .
Reaktwnsmdikatoren . fAkkumulatlonsmdlkator ,v .
. Vorkommen/FehIen von bestnnmten * Metallgehalte in den Pﬁanzen

~ Arten, Geselischaften o (Akkmnulatoren) »
o Symptomatlsche Verandenmgen | |
Methoden | iMethoden ..
Vegetatxonsauﬁlahme 'Chemxsche Analyse -
Kartierung : -
Luftblldauswertung

Abbildung 2: Einsatz von Pflanzen zur Indikation von Erzvorkommen durch geo-
botanische und biogeochemische Erkundungsmethoden (verindert
nach Webb & Millman 1951)

In Tabelle 17 sind Pflanzenarten aus Europa genannt, die schwermetallreiche Standorte
besiedeln und als Indikatoren fiir Erzlagerstitten gelten.
Die geobotanische Erkundung macht sich zunutze, dafl hohe Schwermetallgehalte auf

Erzstandorten in bestimmten Kombinationen vorkommen, einerseits die Pb-Zn-Cu-, Cu-
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Zn- und Cu-Mn- Gruppen, die von Galmeipflanzengesellschaften besiedelt werden,
andererseits die Ni-Cr-Co-Gruppen, die eine charakteristische Serpentinflora aufweisen.
Der Indikatorwert der einzelnen Pflanzen und Pflanzengesellschaften ist haufig sehr
lokal begrenzt, da die Pflanzen auch auf anderen Mineralbéden vorkommen kénnen.

So ist in Europa in der borealen und arktischen Zone Lychnis alpina, begleitet von
Agrostis tenuis und Deschampsia flexuosa ein guter Indikator fiir Kupfererzvorkommen
(Ernst 1990).

In der atlantischen Zone charakterisieren Minuartia verna, Thilaspi alpestre (ssp. cala-
minare), Silene cucubalus Zink,- Blei und Kupfererze und sind vergesellschaftet mit
regionalen Indikatoren wie Armeria maritima und Viola calaminaria (Ernst 1990,
1993).

Viola calaminaria ist eine Art, die ausschlieBlich schwermetallreiche Boden besiedelt
und in einer blaublithenden und einer gelbblithenden Form vorkommt, die blaue Vari-
ante ist auf einen kleinen Pb-Zn-Erzstandort bei Blankenrode/T eutoburger Wald be-
schrankt (Ernst 1974, 1990).

Tabelle 17: Pflanzliche Indikatoren fiir Erzlagerstitten

W. Europa, Wa-

o “Ernst (1974),
Cu, Zn | Armeria maritima | Grasnelke les, Pyrendien Palou et al. (1965)
Cu Lychnis alpina Lichtnelke Skandinavien Brooks et al. (1978b)
Cu, Zn,|,, , 1 . Wales,
(Pb) Minuartia verna | Friihlings-Miere W. Europa Ernst (1974)
Zn, (Cu,|Thilaspi alpestre Galmei-
Pb) - ssp. calaminare | Tischelkraut W. Europa Emst (1974)
Zn Viola calaminaria | Zinkveilchen W. Europa Emst (1974)

Eine detaillierte Beschreibung der Vegetation und Pflanzengesellschaften auf schwer-
metallreichen Standorten vieler Regionen der Erde ist bei Ernst (1968, 1974, 1990) zu
finden. Die meisten geobotanischen Indikatorpﬂanzén sind krautige Pflanzen, Baume
sind selten (Cole 1975), weltweit gesehen gehoren viele der Indikatorpflanzen der Fa-
milie der Leguminosen, Caryphyllaceae und Labiatae an (Brooks 1978).
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232  Metallophyten und Metallresistenz in verbreiteten Arten

In Europa sind nur sehr wenige Pflanzenarten ausschlieBlich auf metallreiche Standorte
beschrinkt. Beispiel dafiir ist v. a. Viola calaminaria (Zinkveilchen), die nur schwer-
metallreiche Standorte (Zink) besiedelt und Minuartia verna (Fruhlingsmiere), die in
der alpinen Zone auf nicht mineralisierten Substraten vorkommt und in der collinen und
montanen Stufe beschrénkt ist auf schwermetallreiche Standorte (Ernst 1993). Simon
(1978) bezeichnet Pflanzen, die nur auf schwermetallreichem Substrat wachsen als
Metallophyten (Tabelle 18); Pflanzen, die sowohl auf schwermetalireichen wie auch

auf unbelasteten Standorten vorkommen als Metallovage (Tabelle 18 und 19).

Tabelle 18: Metallophyten und indifferente Metallovage (nach Levitt 1980; Ernst
1993)

Viola calaminaria Agrostis tenuis
Minuartia verna A. stolonifera
Thiaspi alpestre ssp. calaminare Armeria maritima
Armeria maritima ssp. halleri Anthoxanthum odoratum
Armeria maritima ssp. halleri subvar. | Cardaminopsis halleri
hornburgensis Deschampsia caespitosa
Armeria maritima ssp. halleri subvar. | Festuca ovina
bottendorfensis Festuca rubra
Armeria maritima ssp. serpentini Silene cucubalus

Silene maritima

Thlaspi alpestre

Er unterscheidet Metallovage noch in solche Pflanzen, die gleichermaBen gut auf bela-
steten und unbelasteten Standorten wachsen als indifferente Metallovage (Tabelle 18)
und solchen, die zwar gelegentlich auf schwermetallhaltigen Standorten vorkommen,

aber besser auf unbelasteten Boden gedeihen als zufiillige Metallovage (Tabelle 19).
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Diese weitere Unterteilung der Metallovagen beruht auf bisherigen Beobachtungen und

kann im Einzelfall verschoben sein.

Tabelle 19: Zufillige Metallovage (nach Emst 1974; Simon 1978; Levitt 1980;
Meharg & Mcnair 1991)

Achillea millefolium

Linum carthaticum
Brachipodium pinnatum Pimpinella saxifraga
Campanula rotundifolia Plantago lanceolata
Centaurea scabiosa Potentilla heptaphylla
Euphorbia cyparissias Rumex acetosa
Euphrasia stricta Rumex acetosella
Galium verum Scabiosa canescens
Hieracium pilosella Scabiosa ochroleuca
Holcus lanatus Thymus serpyllum
Koeleria gracilis

So haben eine Reihe von weitverbreiteten Pflanzenarten metallresistente Genotypen
(Metallovage) ausgebildet, die sich infolge ihres genetischen und physiologischen Po-
tentials an hohe Schwermetallkonzentrationen im Boden angepaBt haben, ohne mor-
phologische Verinderungen aufzuweisen, d. h. metall-resistente und nicht-metall-
resistente Genotypen konnen nicht an duBeren Merkmalen unterschieden werden (Ernst
1993).

Dies ist fiir die Bioindikation von Bodenschadstoffen von entscheidender Bedeutung;
nur Kenntnisse iber das Reaktionsverhalten bestimmter Genotypen kann einen erfolg-

reichen Einsatz von Pflanzen erméglichen.

Als eine Pflanzengesellschaft, die nur auf schwermetallreichen Standorten vorkommt,

sei hier die Armerietum halleri — Gesellschaft genannt. Sie gehért zu den Galmeipflan-
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zengesellschaften (Runge 1990), die auf zink- und bieireichen Kupfererzstandorten und
alteren Schlackenhalden vorkommit.

In Tabelle 20 sind die Schwermetallgehalte in Blattern der Metallophyten und der me-
tallresistenten Genotypen der Armerietum halleri — Gesellschaft zusammengestellt. Die
entsprechenden Schwermetallgehalte im Boden werden von den Autoren nicht angege-

ben.

Tabelle 20: Hohe Schwermetallgehalte (mg/kg TS) in den Blittern von Pflanzen-
arten einer Armerietum halleri-Gesellschaft auf schwermetalireichen

Pochsanden (Langelsheim/Harz) (Baumeister & Ernst 1978)

_;estuca ovina ] 650

Agrostis stolonifera 2175 133 62
Cardaminopsis halleri 2212 55 414
Minuartia verna 3000 22 132
Armeria halleri 3175 155 1240
Silene cucubalus 8250 33 207

Pflanzen, die resistent sind gegen hohe Schwermetallgehalte des Bodens, kénnen ohne
duBere Schadsymptome extrem hohe Gehalte an Schwermetallen und Metalloiden ak-
kumulieren. In Tabelle 21 wird eine Ubersicht iiber bisher gefundene Hochstwerte ge-
geben (Duvigneaud & Denaeyer De Smet 1973; Emst 1976). Angaben iiber die

Schwermetallgehalte im Boden wurden bei diesen Ergebnissen nicht mitgeteilt.

Ein hohes MaB an physiologischer Anpassung ist kennzeichnend fiir alle Pflanzen, die
schwermetallreiche Standorte besiedeln. Die Hohe der Resistenz hiangt dabei von der
Konfrontation des Cytoplasmas mit den Schwermetallen ab. Bei Minuartia verna z. B.

werden Schwermetalle frithzeitig in den Zellwanden festgelegt, wihrend bei Thiaspi
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alpestre grofe Schwermetallmengen in der Vakuole gespeichert werden (Baumeister &
Ernst 1978).

Tabelle 21: Bisher gemessene Hochstmengen an Schwermetallen und Arsen in
Blittern und Wurzeln von Pflanzen natiirlich schwermetallreicher

Biden. Die Pflanzen weisen keine Schadsysmptome auf.

(Duvigneaud & Denaeyer De Smet 1973; Ernst 1976)

Thlaspi alpestre 7 25.000 382 Blatter
. n
ssp. calaminare 11.300 173 Wurzeln
- 11.400 55 Blittter
26.300 127 Wurzeln
1.030 16 Blitter
Minuartia verna Cu
1.850 29 Wurzeln
350 3,1 Blatter
Cd
380 3,4 Wurzeln
6.800 91 Blatter
Jasione montana As
31.000 413 Blatter

Da die Atom- bzw. Molmasse fiir die Prozesse der Schwermetallaufnahme sowie fiir die physiologische
Wirkung von Schwermetallen im pflanzlichen Stoffwechsel von Bedeutung ist, wurde hier zur Orientie-
rung der umgerechnete Wert ebenfalls angegeben.

2.3.3 Morphologische Anderungen

Chlorosen

Selbst resistente Pflanzenarten, die hohe Gehalte an Schwermetallen akkumulieren
konnen, reagieren auf sehr hohe Gehalte an ionogeném Zink, Nickel und Kobalt, wie
sie auf Erzlagerstitten zu finden sind, haufig mit Chlorosen (Ernst 1974, 1996), (Ta-
belle 22).
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Tabelle 22: Schwermetall- und Mineralstoffgehalte in griinen und chlorotischen
Blittern von schwermetallresistenten Pflanzen auf zink- und bleirei-
chen Erzboden (Ernst 1974; Mathys 1973 in Ernst 1993, verandert, Emst
1996; keine Angabe der Gehalte im Boden)

[mg g TS Gomol g TS)

! Blankenrode (Teutoburger Wald); ? Elpetal (Saunerland)

Blattchlorosen bei den schwermetallresistenten Arten Agrostis tenuis und Cardaminop-
sis halleri auf zink-und bleireichen Boden ehemaliger Halden fithrt Emnst (1974) vor
allem auf den hohen Zinkgehalt bei gleichzeitig vermindertem Mangangehalt in den
Blattern zuriick. Ernst (1996) nimmt an, daf Zink durch Mangan substituiert wurde, so
daB ein physiologischer Manganmangel hervorgerufen wurde. Mangan ist wesentlich an
der Aktivitat des wasserspaltenden Enzyms der Photosynthese beteiligt, das 5 bis 8 Mn-
Atome pro 400 Chlorophyllmolekiile zur optimalen. Funktion benotigt. Ein Mangan-
mangel fithrt somit zu einer Hemmung der Photosynthese durch Unterbrechung der
Chlorophyllbildung.
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Agrostis tenuis und Festuca ovina sind Arten der Sandtrockenrasen. Agrostis tenuis ist
eine Begleitart der Kleinschmielen-Pionierrasenfluren und (sub-) atlantischen Schaf-
schwingelrasen (Thero-Airion Tx. 51; Runge 1990) auf trockenen, sauren Sandstand-
orten (Runge 1990). Festuca ovina kommt auch in diesen Fluren vor, bevorzugt aber
schon linger festgelegte, nicht zu nahrstoffarme, warme Sande und dominiert in Gras-
nelkenfluren und subkontinentalen Schafschwingelrasen (Armerion elongatae Krausch
59, Koelerion glaucae Klika 31) (Runge 1990).

Cardaminopsis halleri ist eine Klassencharakterart der Galmeipflanzengesellschaften,
wie Hallers Grasnelkenflur oder Zinkveilchenflur und kommt in den Mittelgebirgen auf

feuchten, sandig-kiesigen Boden vor (Runge 1990).

2.3.4  Sukzessionen auf schwermetallreichen Standorten

Einzelne Pflanzen reagieren auf hohe Schwermetallgehalte an einem Wuchsort durch
Absterben bzw. Verschwinden, durch sichtbare morphologsiche Reaktionen oder durch
physiologische Stoffwechselinderungen, die sie befihigen, Schwermetalle ohne Schi-
den zu akkumulieren oder gar nicht erst aufzunchmen. (Baker 1987, Verkleij 1993).

Pflanzenindividuen, die durch bestimmte Mechanismen resistent sind gegen hohe Ge-
halte an Schwermetallen in Boden, bilden spezifische Pflanzengesellschaften aus (Ernst
1993), wie z. B. die lokal variierenden Galmeipflanzen-Gesellschaften, Violetea cala-
minariae, auf &lteren Schlackenhalden des Erzbergbaues, auf Kupferschiefer oder im
Bereich von Schmelzhiitten (Runge 1990; Verkleij 1990). Auf diesen schwermetallrei-
chen Béden wachsen selten Baume (Ernst 1974). ‘

Auf diesen anthropogen bedingten Schwermetallstandorten, besonders auf Schwerme-

tallhalden, kénnen echte Sukzessionsstadien nachgewiesen werden (Ernst 1974).
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Eine gut ausgebildete Zonation, nimlich die Anderung der Vegetationszusammenset-
zung von resistenten Metallophyten zu empfindlicheren Arten entlang eines abnehmen-
den Schwermetallgradienten ist auf einer zink- und kupferreichen Schlackenhalde aus
dem 15./17. Jahrhundert bei Eisleben (Sachsen-Anhalt) besonders gut zu verfolgen und
soll hier ausfiihrlicher dargestellt werden (Ernst 1974; Abbildung 3, Tabelle 23).

Durch die wechselseitige Beziehung von Vegetation und Standortfaktoren sind hier aus

der ehemals homogenen Halde gradientenreiche Flichen entstanden:

- Auf der Hangkuppe liegen im Haldenrohboden extrem hohe Zn- und Cu-
Gesamtgehalte vor, die wasserloslichen Gehalte bestehen zu 96 % aus ionogenem

Zink bzw. Kupfer, das vor allem in dieser Form von Pflanzen aufgenommen wird.

- Am HangfuB sind die Zn- und Cu-Gesamtgehalte infolge Verwitterung, Auswa-
schung und Entzug durch Pflanzen deutlich verringert, liegen aber zum Vergleich
weit oberhalb der Priifwerte fiir Schadstoffe in Kulturboden (LAGA 1991): Zn: 500
mg/kg TS; Cu: 100 mg/kg TS.

Die wasserloslichen Gehalte nehmen zum HangfuB deutlich zu, bestehen dort aber
nur zu 9 % (Zn) bzw.0 % (Cu) aus ionogenem Zink bzw. Kupfer; der groBte Teil
liegt als Zn- bzw. Cu-Organo-Komplexe vor, die sich durch Ansammlung von orga-
nischer Substanz bilden konnten. Diese Komplexe konnen von Pflanzen weniger gut

aufgenommen werden als ionogene Elemente (Marschner 1986).
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Vegetationslose Hangkuppe

......

Hangfuf3

Abbildung 3: Vegetationsstadien entlang eines Schwermetallgradienten auf einem

Transekt durch eine Schlackenhalde bei Eisleben (Ernst 1974)

Von der vegetationslosen Hangkuppe haben sich in Richtung Hangful verschiedene
Vegetationsstadien entwickelt, die Metallophyten und mehr oder weniger metallresi-
stente Genotypen der Trockenrasen und Halbtrockenrasengesellschaften und auch des
Griinlands enthalten (Abbildung 3, Tabelle 23):

Silene-Stadium im oberen Hangbereich: nur die metallresistente Art Silene vulgaris
und einige Flechten bedecken sparlich den Boden (Vegetationsdeckung 6 %).

Dieses Stadium stellt ein Pionierstadium dar.

- Minuartia-Stadium im darunterfolgenden Hangbereich: nur die metallresistenten
Arten Silene vulgaris und Minuartia verna sowie Flechten bilden eine schwache
Vegetationsdecke (Vegetationsdeckung 15-50 %). Auch wenn die Pflanzendeckung

hier schon dichter wird, kann dies auch noch als Pionierstadium bezeichnet werden.

- Armerig-Stadium im mittleren Hangbereich: die metallresistenten Arten Armeria
halleri, Minuartia verna und Festuca ovina dominieren in diesem Stadium, weniger
metallresistente Arten der Trockenrasen und Halbtrockengesellschaften sowie des

Grunlandes (Plantago lanceolata) kommen vereinzelt hinzu (Deckungsgrad 75 %)
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- Achillea-Stadium am HangfuB3: ein artenreicher Giirtel mit Festuca ovina als domi-
nanter Art, Armeria halleri Minuartia verna und Silene vulgaris sind kaum mehr
vorhanden; der Artenreichtum weniger resistenter Pflanzen nimmt deutlich zu und

verdrangt die metallresistenten Spezialisten (Deckungsgrad 100 %).

Obwohl in diesem Bereich noch hohe Zn- und Cu-Gesamtgehalte im Boden vorlie-
gen, ist aufgrund der unterschiedlichen Aufnahme ionogener und komplex-
gebundener Schwermetalle durch Pflanzen, des Kupfer-Zink-Antagonismus und der
reduzierten Schwermetallaufnahme bei Anwesenheit von Ca (Marschner 1986) die
Pflanzenverfiigbarkeit des Zink und Kupfers geringer als in den hoher liegenden Be-
reichen, so dall empfindlichere Arten sich ansiedeln konnten. Die Pflanzenanalyse-
daten (Tabelle 23) von Minuartia verna, die in 3 Stadien vorkommt, verdeutlichen

das Zusammenwirken der genannten Faktoren bei der Schwermetallaufnahme.

Die hier dargestellte Abfolge von Sukzessionsstadien kann auf anderen Halden anders
aussehen, d. h. méglich ist, daBl Stadien fehlen, oder gréBSeren Raum einnehmen.
Das Achillea-Stadium kennzeichnet aber in jedem Fall Bereiche geringer Gehalte

pflanzenverfugbarer Schwermetalle, besserer Wasser- und Nahrstoffversorgung.
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Tabelle 23: Vegetationszusammensetzung entlang eines Schwermetallgradienten auf

einer Schlackenhalde bei Eisleben (Emst 1974, verindert)

PH (0,1 MKCI)

Scabiosa canescens (T)
Potentilla heptaphylia (HT, T)
Koeleria gracilis (T)

Rumex acetosa (G)
Pimpinella saxifraga (T)
Centaurea scabiosa (HT, T)
Agrostis tenuis (T, M)

Galium verum (T)

Linum carthaticum (G, HT)

Wasserkapazitiit pF 1,8 (Vol.%) 15,2 18,8 27,9 35,8 434
Zn (mg/kg TS) im Boden
gesamt 9200 6820 5820 5290 1835
austauschbar* 160 150 150 150 127
wasserloslich 17,1 22.0 30,4 53,0 70,1
- davon ionogen 16,5 10,3 8.0 7,7 6,3
Cu (mg/kg TS) im Boden
gesamt 6100 4240 4235 2560 700
austauschbar* 120 106 97 38 27
wasserloslich 11,9 7,6 14,0 20,1 13,9
- davon ionogen 11,4 1,0 0,2 0,0 0,0
Fe, wasserloslich 7,0 7,1 10,2 7,9 12,0
Mn, wasserloslich 1,9 1,9 1,9 2,0 7,0
Ca, wasserloslich 725 732 600 580 1200
_1\'_1& wasserloslich 102 100 96 100 154
Zn (mg/kg TS) in Pflanze - - 265 480 224
in Minuartia verna
Cu (mg/kg TS) in Pflanze - - 102 160 79
in Minuartia verna
| Vegetationsdeckung (%) 0 6 15 75 100
Arten und Artmiichtigkeit':
Silene vulgaris (HT, M) - ] 1 1 +
Minuartia verna (M) - - 2 2 o+
Diploschistes scruposus - o+ A 4+ -
Lecanora spec. - G o Sl e
Armeria halleri (M) - - - 3 b
Festuca ovina (T, M) - - - 2 4
Thymus serpyllum (T) - - - 1 o
Euphorbia cyparissias (T) - - - [ 1
Plantago lanceolata (G) - - - L o
Cladonia rangiformis - - - o ot
Euphrasia officinalis (HT) - - - o L
Achillea millefolium (G) - - - - 1
Brachipodium pinnatum (HT) - - - - b
Campanula rotundifolia (HT) - - - - b
Scabiosa ochroleuca (HT) - - - - + o

]

Erlduterung siehe nichste Seite
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Erlduterung der Abkiirzungen von Tabelle 23:

* Extraktion: 1 M Ammoniumacetat.

! Artmiichtigkeit (. Braun-Blanquet 1964): + = spérlich; 1 = bis 1/20, 2 = bis 1/4, 3 = bis 1/2,
4 = bis 3/4 der Fliache deckend.

M = Metallophyt oder metallresistente Art

HT = Art der Halbtrockenrasen und Magerrasen

T = Trockenrasenart

G = Griinlandart

2.3.5 Eignung von Wildpflanzen als Bioindikatoren schwermetallreicher Stand-

orte

Wildkrauter und -gréser eigenen sich potentiell als Akkumulations- und Reaktionsindi-
katoren schwermetallreicher Standorte, wie natiirliche Erzbéden oder anthropogen be-
dingte Erzhaldenboden.

Metallophyten , wie Armeria maritima ssp. halleri, Viola calaminaria, Thlaspi alpestre
ssp. calaminare und Minuartia verna (auBerhalb der alpinen Zone), die ausschlieBlich
schwermetallreiche Standorte besiedeln, konnen durch ihr Vorkommen Hinweise auf
Schwermetallbelastungen in Boden geben. Zur Akkumulationsindikation konnten diese
Arten moglicherweise auch eingesetzt werden, jedoch liegen dazu bisher keine geeig-
neten Angaben vor.

Anhand von Pflanzenzonationen, die von schwermetallresistenten iiber -toleranten zu
-empfindlichen Arten ausgebildet werden, kénnen Schwermetalle entlang von Schwer-

metallgradienten mit Hilfe von Vegetationskartierungen bioindikativ erfaBt werden.

Da nur bestimmte Genotypen einer Pflanzenart tolerant bzw. resistent gegeniiber
Schwermetallen reagieren und diese von den empfindlichen Genotypen der selben Art
duBlerlich nicht zu unterscheiden sind, ist eine Akkumulationsindikation nur bei be-

kannter genetischer Disposition méglich.
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2.4 Kulturpflanzen als Bioindikatoren landwirtschaftlicher Standorte

Kulturpflanzen werden aufgrund ihrer Bedeutung in der Nahrungskette hdufig fiir die

Beurteilung von Schwermetallen in Boden herangezogen (Kabata-Pendias et al. 1993).

Die verschiedenen Kulturpflanzen zeigen beachtliche Unterschiede in ihrer Schwerme-
talltoleranz und Anreicherung von Schwermetallen in bestimmten Organen.

Dikotyle Kulturpflanzen akkumulieren meist hohere Schwermetallgehalte als monoko-
tyle Pflanzen wie Getreide (Tabelle 13). Vegetative Pflanzenorgane wie blattreiche Ge-
miisearten (Spinat, Salat) nehmen im allgemeinen héhere Schwermetallmengen auf als
generative (Kloke 1984; Herms et al. 1986). Dies gilt besonders fiir die Schwermetalle
Blei und Cadmium (Sauerbeck 1989).

Die Transferfaktoren verschiedener Kulturpflanzen, die auf klarschlammbehandelten
Boden ermittelt wurden, geben einen groben Anhaltspunkt fiir die Aufnahme der ver-
schiedenen Schwermetalle (Sauerbeck & Styperek 1988) (Tabelle 24).

Der Transferfaktor (Schadstoffgehalt in der Pflanze : Schadstoffgehalt im Boden) ist
abhangig vom:

* jeweiligen Schadstoff sowie dessen Gehalt und Bindungsform

e pH-Wert, Tongehalt, Humusgehalt des Bodens sowie

¢ von der Pflanzenart (Pflanzensorte), besonders vom Pflanzenteil, Pflanzenalter

Ein Transferfaktor > 1 (in Tabelle 24 grau unterlegt) kann Hinweise auf ein

Akkumulationspotential der Arten geben. Beriicksichtigt werden muB aber auch, daf

die Transferfaktoren keinen konstanten, linearen Verlauf aufweisen, da je nach Gehalt

bzw. Bindungsform in Béden sehr unterschiedliche Transferfaktoren in Einzelstudien

ermittelt werden konnen:

- bei sehr geringem Bodengehalt und geringem Pflanzengehalt wird ein hoher Faktor,
bei sehr hohen Bodengehalten und hohen Pflanzengehalten wird ein geringer Faktor
berechnet (LABO 1998).
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Tabelle 24: Transferfaktoren bei Kulturpflanzen fiir den Ubergang Boden-Pflanze
von Schwermetallen (Sauerbeck & Styperek 1988)

! n i Pb
0,01-0,5 0,01-0,5 0,01-0,5 0,01-0,5 0,01-0,5 0,01-0,5
Getreide Kartoffeln Getreide Getreide Getreide Porree
Mais Sellerie Mais Kartoffeln Getreide
Kartoffeln 0,5-1,0 Porree Sellerie Weilkohl Weillkohl
Getreide Kartoffeln Porree Mais Sellerie
0,5-1,0 Weillkohl WeiBkohi Sellerie Kartoffeln
Riiben Porree Mais 0,5-1,0 Porree Riiben
WeiBkohl Sellerie Riiben Kartoffeln Spinat Mais
Porree Mohren Griinkohl Mohren Salat
Spinat Spinat Riiben Spinat
Salat Riibenblatt Moéhren
Griinkohl Riibenblatt
0,5-1,0 Salat
Riibenblatt 0,5-1,0
Griinkohl

Beispiele fiir das unterschiedliche Akkumulationsvermégen von Kulturpflanzen und
deren Organe im Hinblick auf Cadmium werden in Tabelle 25 mitgeteilt (n. Styperek
1986).

Fir die Einschétzung geringer Schwermetaligehalte in Boden sind solche Pflanzen als
Akkumulationsindikatoren auszuwéhlen, die ein relativ hohes Anreicherungsvermogen

haben, um nicht unter die Nachweisgrenze zu geraten.
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Tabelle 25: Akkumulationsvermégen fiir Cadmium von Kulturpflanzen

Spinat Radieschen-Blatt Radieschen-Riilbe  Bohnen-Kraut Bohnen-Hiilse
Mangold Schnittsalat Selleri-Knolle Erbsen-Kraut Erbsen-Hiilse
Kopfsalat Mohren-Blatt Moéhren-Riibe Kartoffel-Knolle Feldsalat
Kresse Z.-Riiben-Blatt  Gras Z.-Riiben-Wurzel Reis-Komn
Petersilie Kartoffel-Kraut  Kohlrabi-Blatt Kleegras Gurken
Schnittlauch Mais-Stroh Hafer-Stroh Hafer-Korn Melonen
Endivie Sellerie-Blatt Weizen-Stroh Weizen-Kom Paprika
Griinraps Gerste-Stroh Gerste-Korn Stein- und
Schwarzwurzeln Roggen-Stroh Roggen-Kom Kermnobst
Tomate-Blatt Tomate-Frucht
Sojabohne-Blatt Mais-Korn
Griinkohl Kohlrabi-Knolle
Zwiebel Rotklee
Chinakohl Rettich
Rosenkohl
Rotkohl
Blumenkohl
Beerenobst

(n. Styperek 1986)

ib

_sehr gerin

Einige Kulturpflanzen reagieren empfindlich auf Cadmium. So fiihren bei Sojabohnen
(Gycine max.), Weizen (Triticum sativum) und Mais (Zea mays) Cadmiumgehalte von
13-35 mg/kg TS in den Pflanzen zu 25-50 %-igen Ertragsdepressionen (Wallnsfer &
Engelhardt 1995). Fur diese Pflanzen miissen Toxizitéitsgrenzwerte um 10 mg/kg TS in
der Pflanze als kritisch angesehen werden.

Der ertragsbezogene Toxizitatswert gibt den Cadmiumgehalt an, ab dessen Uber-
schreitung eine Korrelation zum Ertragsriickgang besteht. In Tabelle 26 werden fiir eine
Reihe von Kulturpflanzen Toxizitatsgrenzwerte genannt, ab denen eine Korrelation des
Ertragsrickganges zum einen zum Cadmiumgehalt im Boden (A) und zum anderen zum
Cadmiumgehalt in der Pflanze (B) besteht.
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Tabelle 26: Ertragsbezogene Toxizitiitsgrenzen von Cadmium in Boden fiir ver-

schiedene Kulturpflanzen (A) und von Cadmium in verschiedenen

Kulturpflanzen (B) (Klein et al. 1981)

Pflanze mg Cd /kg TS Boden mg Cd / kg TS Blatt
Lauch 4 0,7
Erbse 4-10 2
Petersilie ' 10-30 Lauch 3
Bohne 10-30 Zwiebel 7
Kohlrabi 10-30 Mohre 16
Zwiebel 10-30 Petersilie 22
Mohre 30 Mais 23
Mais 30 Kohlrabi 26
Radieschen 30 Radieschen 40
Salat >30 Griinkohl >30
Griinkohl >30 Tomate >35
Tomate >30 Salat >40

Tabelle 26 macht deutlich, daB Kulturpflanzen unterschiedlich auf Cd-Gehalte des Bo-
dens reagieren. Schon geringe Cd-Gehalte in den Blatter, wie bei der Bohne, konnen
Ertragsdepressionen verursachen. Andererseits fithren bei Bohnen erst erhhte Cadmi-
um-Gehalte des Bodens zu einer Cd-Aufnahme in die Blatter und somit zu Ertragsein-
buBlen i. Ggs. zu Lauch, der schon bei gering erhohten Cd-Gehalten des Bodens mit Er-
tragsrickgang reagiert.

Grund dafir ist, daB bei den Pflanzenarten das bevorzugte Organ einer Cd-
Akkumulation verschieden ist. In Tabelle 27 wird die Cadmiumverteilung in verschie-

dene Organe von Kulturpflanzen aufgezeigt.
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Tabelle 27: Cadmiumverteilung in Kulturpflanzen bei einem Cadmiumgehalt des
Bodens von 30 mg Cd/kg TS (nach Klein et al. 1981)

Griinkohl

Altere Blatter

Wurzel

Petersilie

Blitter
Whurzel

Kopfsalat

Altere Blitter
Wurzel

Radieschen

Blatter
Knolle
Wurzel

Kohirabi

Altere Blitter
Knolle
Wurzel

Mgdhren

Blitter
Riibe
Wurzel

Zwiebel

Blitter
Zwiebel
Wurzel

Lauch

Blitter
Stange
Wurzel

Tomate

Altere Blitter
Frucht
Waurzel

Mais

Altere Blitter
Kom
Wurzel

Erbse

Altere Blitter
Samen
Wurzel

Bohne

Blitter
Samen
Wurzel

Kresse und Salat akkumulieren mehr Cd in den Blattern als in den Wurzeln. Der Cd-
Transport von der Wurzel in den Sprof} ist bei Radieschen und Kohlrabi besonders aus-
gepragt, wihrend z. B. Zwiebeln, Mohren, Petersilie und insbesondere Erbsen und Boh-

nen das Schwermetall stirker in den Wurzeln zuriickhalten.
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Die Wirkung sehr hoher Schwermetallgehalte auf zwei landwirtschaftliche Kulturen -
Zuckerriibe und Hafer- ist auf den FluBterrassen der Innerste im Harzvorland untersucht
worden (Emnst & van Damme 1983), (Tabelle 28).

Durch die bis ins Mittelalter zuriickreichende bergbauliche Aktivitit in dieser Region
haben sich FluBsedimente mit Pochsanden angereichert, die durch periodische Hoch-
wisser auf den FluBterrassen abgelagert wurden und die Ackerfliachen dort vor allem
mit Zink, Kupfer, Blei und Arsen kontaminierten. Seit Anfang des Jahrhunderts ist es
immer wieder zu Emteausfillen durch Schiadigungen der Kulturpflanzen und auch
durch eine Ausbreitung von schwermetallresistenten Pflanzen (z. B. Silene cucubalus,
Armeria maritima) gekommen (Ernst 1974). Eine weitere Kontamination der Acker
konnte nur durch die Regulation des Hochwassers mit Hilfe einer Talsperre verhindert
werden. Die kontaminierten Kulturpflanzen sehen deutlich chlorotisch aus, wobei das

Erscheinungsbild dem von Eisenmangelchlorose dhnelt.

Tabelle 28: Schwermetallgehalte in Organen von Kulturpflanzen mit griinen bzw.
chlorotischen Bliittern auf schwermetallhaltigem Ackerboden auf den

FluBiterrassen der Innerste bei Langelsheim/Harz (Ernst & Joosse-van

Damme 1983, verindert)

Gehalt des Bodens in
mg/kg TS |7.800
mmolkg TS |(119,3)
Blattzustand der chlor
Pflanzen tisch
Beta vulgaris
v. altissima
Blatt mg/kg TS
(mmol/kg TS) (0,26)
Riibe mg/kg TS 180
(mmol/kg TS) (48,9
Avena sativa
Blatt mg/kg TS
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Die Chlorosen werden von Ernst (1974) vor allem auf den hohen Zinkgehalt zuriickge-
filhrt. Bei Hafer beginnen die Aufhellungen an der Spitze der jiingsten Blitter, spéter
rollen sich die Blattspreiten ein und die Rander werden weiB3.

Bei Zuckerriiben hellen sich zuerst die Interkostalfelder auf, spéter vertrocknen die

Blatter von der Spitze her.

Untersuchungen zum Blei-Gehalt in Kulturpflanzen zeigen, da die Pb-Akkumulation
in oberirdischen Pflanzenteilen sehr oft auf eine atmosphérische Deposition von Pb auf
die Blattoberflidche zuriickgefithrt wird (Kabata-Pendias et al. 1993). Ward & Savage
(1994) geben an, daBl 40-80 % des Pb-Gehaltes von Kulturpflanzenblittern durch Ab-
waschen entfernt werden kann. Atmosphirische Bleikontaminationen beeinflussen den
Pb-Gehalt sowoh! in Blattern dikotyler Pflanzen wie auch in Blittern und Kérmern von
Getreidearten (Kabata-Pendias et al. 1993).

AbschlieBend soll hier noch auf den Sachalinknéterich (Polygonum sachalinense) ein-
gegangen werden, der in der Literatur als mégliche Dekontaminationspflanze einge-
schétzt wird. Diese Pflanze wird gelegentlich als Wildfutter gepflanzt, kommt aber da-
neben auch verwildert vor.

Die Eignung von Sachalinknéterich fiir die Akkumulation von Schwermetallen (Cd, Cu,
Pb, Zn, Ni, Cr) und damit einer méglichen Dekontamination von Béden wurde von
Metz & Wilke (1993) in GefaBlversuchen mit unterschiedlich belastetem Rieselfeldbo-
den untersucht.

Nach dreijahriger Versuchsdauer wurde festgestellt, daB Sachalinknéterich sehr emp-
findlich auf Bodenbelastungen reagiert. In der Reihenfolge Wurzel > Stengel > Blatt
sinken die Biomasseertrage mit steigenden Bodengehalten. Der Ertragsabfall ist mit
einem starken Anstieg der Schwermetallgehalte in der Pflanzensubstanz verbunden, der
durch hohe Wurzelgehalte, aber auch durch erhéhte SproBgehalte begriindet ist. Mit

zunehmender Bodenbelastung ist eine nennenswerte Translokation in die oberirdischen
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Pflanzenorgane (Blatt>Stengel) nur bei den Elementen Cd, Ni und Zn festzustellen,
nicht oder nur unbedeutend bei Cu, Cr und Pb.

Da die hoheren Schadstoffgehalte in Sachalinknéterich mit geringeren Ertrigen ver-
bunden ist, bleibt die in der Pflanze akkumulierte Schadstoffmenge relativ gering, so
daB diese Art zur rasch wirksamen Dekontamination nicht geeignet ist; Mais z. B. weist
eine hohere Sanierungsleistung bei Cd, Cu und Zn auf.

Inwieweit sich Sachalinknéterich als Bioindikator eignen kénnte, ist noch zu priifen.

2.5 Biaume als Bioindikatoren

Eine Vielzahl von Baumarten wie z. B. Populus nigra italica, Pinus sylvestris, Picea
abies, Fagus sylvatica, Malus domestica eignen sich unter Beriicksichtigung der Anfor-
derungen an einen idealen Bioindikator (z. B. Artbestimmung, Verbreitung, Individuen-
zahl, Probenahme) gut fiir das passive Monitoring von Umweltbelastungen (Wittig
1993).

Die gefundenen Untersuchungen dazu zielen auf die Indikation von Standortbelastun-
gen (boden- und luftburtig) bzw. atmosphérischen Depositionen ab (z. B. Fiodra 1972;
Laaksovirta & Olkkonen 1977, Wagner & Miiller 1979; Mankowska 1981; Wagner
1993). Eine Zuordnung des Schwermetallgehaltes in verschiedenen Organen der Bau-
me, meist Blatter und Zweige, zum Schwermetallgehalt des Bodens wurde somit nicht
vorgenommen oder war aufgrund der gleichzeitigen Schadstoffeintrige iiber die Luft
nicht méglich.

In den Kronenraum atmosphirisch eingetragene Schwermetalle besitzen eine unter-
schiedliche Léslichkeit, die fir die Schwermetallaufnahme iiber die Blitter von Be-
deutung ist.

Einen hohen wasserlgslichen Anteil (iiber 70 %) an Cd, Zn und Pb fanden Schmidt et
al. (1985) z. B. in den Aerosolen itber Waldbestiinden im Solling. Die Loslichkeit von

Ni und Cr ist mit ca. 45 bzw. 15 % geringer. Fiir die leicht loslichen Schwermetalle
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kann es nach Trockenperioden und in Nebelsituationen zu hohen Schwermetallkonzen-
trationen an den Blattoberflichen kommen.

Die Schwermetalle werden an den Blattoberflichen gebunden. In welchem AusmaB sie
die Kutikula eines gesunden Baumes durchdringen und in tiefere Epidermiszellen ge-
langen ist im einzelnen noch nicht geklart. In der Nihe von Emittenten kénnen Blatter
sehr hohe Schwermetallgehalte aufweisen ohne erkennbare Schiden. Viele Schwerme-
talle, besonders Pb und Cr, werden fast vollstindig komplexiert und sind fest an die
Blattoberfldche gebunden und kénnen durch Waschprozeduren nicht entfernt werden
(Schultz 1987). Die Schwermetallgehalte dieser Blitter resultieren somit aus einer ober-
flachigen Anhaftung und Aufnahme, aber auch aus einer systemischen Aufnahme iiber

die Wurzel mit nachfolgender Translokation in die Blétter.

Aus diesen Griinden sind Blatter und auch Zweige von Biumen in atmosphirisch kon-

taminierten Wildern als Bioindikatoren fir Schwermetalle in Béden nicht geeignet.

Boden mit hohen Gehalten an Schwermetallen, wie z. B. auf Erz- und Haldenstandor-
ten, werden meist nicht von Biumen besiedelt; vereinzelt kommen Striucher und
kitmmerwiichsige Baume vor (Létschert 1969; Ernst 1974).

Arten der Gattung Betula (B. pendula, B. pubescens, B. papyrifera) hingegen sind hau-
fig auf schwermetallreichen Béden zu finden (Proctor & Woodwell 1971; Brown &
Wilkins 1985; Jones & Hutchinson 1986).

Naturliche Populationen von Betula pendula (Hingebirke) und Salix caprea (Sal-
Weide) wurden z. B. auf Boden mit sehr hohen Blei-Gehalten im Bereich ehemaliger
Bleibergwerk-Standorte in der Eifel (Mechernich) gefunden und von Eltrop et al.
(1991) untersucht (Tabelle 29).
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Tabelle 29: Bleigehalt in Feinwurzeln von Betula pendula und Salix caprea auf

bleikontaminierten Standorten (Eltrop et al. 1991, verindert)

Bodenparameter X sd X sd

Pb Gesamt (mg/kg TS) 6.425 2.143 8.613
Pb NHy-ac (mg/kg TS) 1.701 591 2.338
Pb H,0 (mg/kg TS) 212 89 195
Ca NHy-ac (mg/kg TS) 274 378
Ca H,0 (mg/kg TS) 358 66 104
P ALA (mg/kg TS) 12,6 3,11 8 | 190 9,4
pH (CaCl,) n.b. 3,7-6,2 (meist 6)
Feinwurzeln (0< 1mm)

Pb-Gehalt (mg/kg TS) 8.467 2.499 29.802  5.079 12,136  9.243
Transferfaktor

(Pb-Gehalt Wurzeln / 5,0 9,1 4,0
NH;-ac-Pb-Gehalt Boden)

Die Ergebnisse der Betula-Population (n=16) wurde in zwei Gruppen - A und B - unterteilt, die
Jeweils eine hoch signifikante Korrelation zwischen den NH4-ac-Pb-Gehalten des Bodens und
den entsprechenden Pb-Gehalten in den Feinwurzeln aufwiesen: (A) r = 0.96; (B) r = 0.95; die
Fraktion der 16slichen Phosphate (P ALA) unterschied sich in den 2 Gruppen um den Faktor 2

Die Untersuchungsergebnisse (Tabelle 29) lassen sich wie folgt zusammenfassen:

¢ Beide Baumarten akkumulierten hohe Pb-Gehalte in den Feinwurzeln. Der Transfer-
faktor betrug bei Betula pendula 9,1 bzw. 4,0, bei Salix caprea 5,0, wobei dieser auf
den mobilen Pb-Gehalt (NHy-ac) bezogen wurde.

o Betula pendula und Salix caprea bildeten keine Mischbestinde aus, sondern besie-
delten Bereiche mit unterschiedlich hohen Pb- wie auch Ca-Gehalten des Bodens
(Tabelle 29). Die Standorte mit Salix caprea enthielten etwa halb soviel Pb (NH;-
ac), aber doppelt so viel Ca (NH;-ac) wie die der Betula-Bestinde.

e Die Verfugbarkeit von Calcium (Ca NH;-ac) im Boden und weniger der gefingere

Pb-Gehalt scheint nach Ansicht der Autoren eine entscheidende Rolle fiir die sepa-
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rate Besiedlung zu spielen. Die Pb-Toleranz bei Salix caprea deutet auf einen cali-
cium-abhingigen Mechanismus hin, wie er auch schon fiir krautige Pflanzen be-
schrieben wurde (Ernst 1974; Simon 1978).

o Fir die Auswertung der Ergebnisse der Betula-Bestinde wurden die Daten in zwei
Gruppen - A und B — unterteilt, wobei die Gruppierung anhand der Korrelation zwi-
schen den NH,-ac-Pb-Gehalten des Bodens und den entsprechenden Pb-Gehalten in
den Feinwurzeln vorgenommen wurde. Dadurch konnte festgestellt werden, daB bei
Betula pendula das AusmaB} der Pb-Akkumulation in den Wurzeln bestimmt wird
durch den Gehalt an loslichem Phosphat (ALA=NH,-Lactat) im Boden. Der Blei-
Gehalt in den Birkenwurzeln war negativ korreliert mit dem Phosphat-Gehalt (ALA)

im Boden; diese Beziehung wurde bei Salix caprea nicht gefunden.

Eine verminderte Aufnahme von Blei unter dem EinfluB von Phosphat wurde auch
bei Koeppe (1981) beschrieben. An den Wurzeloberflichen wie auch im peripheren
Extracellularraum (einschlieBlich der Zellwinde) wird Blei durch Phosphate ge-

bunden.

Betula pendula, Populus tremula, Quercus robur, Q. petraea, Salix caprea, Sambucus
racemosa, Sorbus aria, S. aucuparia wurden von Da Cunha Bustamante (1993) auf ihre
Eignung als Bioindikatoren fiir Schwermetalle (Cd, Pb, Cu, Zn) in Béden auf ehemali-
gen Bergbaustandorten untersucht. Diese Arten sind Pionierpflanzen, die ehemalige
Abraumhalden besiedeln kénnen und z. B. in RekultivierungsmaBnahmen verwendet
werden.

In diesen Untersuchungen wird nur Betula pendula als geeignete Baumart fiir ein Bio-
monitoring von Schwermetallen in Boden von Pionierstandorten eingeschitzt, da posi-
tive Korrelationen zwischen den Pb-, Cu- und Zn-Gehalten der Blitter und den EDTA-
extrahierbaren Gehalten im Boden ermittelt wurden. |

Auch wird Betula pendula als geeignete Baumart fur die Wiederbesiedlung in Rekulti-

vierungsmafinahmen solcher Boden vorgeschlagen.
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Xylemsaft
Der Xylemsaft von Bdumen wird in der Literatur als méglicher Indikator fir Schwer-

metallbelastungen infolge atmospharischer Deposition eingeschitzt (Heimerich 1993).

Uber die Eignung des Xylemsaftes beziiglich Schwermetallgehalten in Boden liegen
kaum Angaben vor. Nach Untersuchungen von Ernst (unveréffentlicht, persénl. Mittei-
lung 1998) ist der Xylemsaft von Birken (Betula pendula) als Bioindikator auf punktu-
ell kontaminierten Standorten geeignet. Haufig ist der Zink-, Cadmium- und in gewis-
sem MaB auch der Kupfer-Gehalt im Xylemsaft eng korreliert mit den Schwermetallge-

halten in Boden.

Dendroanalyse

Béiume, die auf schwermetallkontaminiertem Boden wachsen, weisen in den Jahresrin-
gen hohere Gehalte an Schwermetallen auf als Bdume in nicht belasteten Boden (Ishi-
zaki et al. 1970; Rolfe 1974; Hall et al. 1975; Suzuki 1975; Kardell & Larsson 1978;
Symeonides 1979; Baes & Ragsdale 1981).

Diese Tatsache hat zu der Uberlegung gefithrt, inwieweit sich die Jahrringe durch
Dendroanalyse (Gilboy et al. 1976) zur Indikation von Kontaminationen in der Gegen-

wart und in fritheren Zeiten eignen.

Der Transpirationsstrom, der von den Wurzeln in die oberen Baumorgane aufsteigt, ist
der Hauptpfad fiirr die Aufnahme von Elementen in Baumen (Lepp 1975). Dartiber hin-
aus kénnen Schwermetalle wie z. B. Pb direkt von auBen in die Borke eindringen (Lepp
& Dollard 1974) und werden moglicherweise in das Holz verlagert (Hagemeyer 1993).

Das grofite Problem bei der Dendroanalyse von Schwermetallen ist die Mobili-
tit/Immobilit4t der Elemente und deren Translokation mit dem Xylemsaft innerhalb des
Baumes. (Hagemeyer 1993). Laterale Verlagerungen von Schwermetallen von Ring zu

Ring und unterschiedliche Schwermetallgehalte innerhalb eines Ringes erschweren
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zusétzlich eine Zuordnung zu Schwermetallgehalten in Boden (Seaward & Richardson
1990).

Jahresringe kénnen aus diesen Griinden nicht als geeignete Parameter fiir die Bioindi-

kation von Schwermetallen in Baden vorgeschlagen werden.

2.6 Pilze als Bioindikatoren fiir Schwermetalle in Béden

Aufgrund ihrer Lebensweise bieten sich Makromyceten (GroBpilze), vor allem Basi-
diomyceten, weniger Ascomyceten, als Indikatoren fiir Schwermetalle in Boden an, da
das ausgedehnte Pilzmycel ganzjihrig ein groBes Bodenvolumen durchdringt und der
zur Bioindikation verwendete junge Fruchtkorper in kurzer Zeit rasch heranwichst.

Die aufgenommenen Schwermetalle stammen somit im wesentlichen aus dem Boden,
d. h. meist aus der Streu- bzw. Humusauflage (Dietl 1986); eine Kontamination iiber die
Luft wird als gering eingeschitzt (Tyler 1980; Dietl 1986; Wondratschek & Roder
1993).

Viele Untersuchungen an Pilzen, die auf kiinstlich kontaminiertem Substrat kultiviert
wurden, haben eine positive Korrelation zwischen dem Schwermetallgehalt des Sub-
 strates und dem in den Pilzen gezeigt (Loughton & Frank 1974; Aichberger & Horak
1975; Lai 1977; Laub et al. 1977; Nishimoto et al. 1977; Enke et al. 1979, Hiitter 1979;
Fleckenstein & Grabbe 1981; Brunnert and Zadrazil 1983; Esser & Brunnert 1986;
Dietl 1987; Cresswell et al. 1990; Favero et al. 1990).

Obwohl die Eignung von hoheren Pilzen als Bioindikatoren fiir Schwermetallkontami-
nationen des Bodens vielfach in der Literatur diskutiert wird (Stegnar et al. 1973; Stijve
& Roschnik 1974; Rauter 1975; Bymne et al. 1976; Quinche 1976; Stijve & Besson
1976, Enke et al. 1977; Fleckenstein 1979; Mizushima et al. 1982; Tamura et al. 1982;
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1983; Bargagli & Baldi 1984; Fleckenstein & Grabbe 1984; Dietl 1987; Zurera-Cosano
et al. 1987; Gast et al. 1988), gibt es bis heute keine standardisierten Methoden fiir die
praktische Anwendung (Wondratschek & Roder 1993).

2.6.1 Pilze als Akkumulationsindikatoren

Im folgenden wird ein Uberblick iber die Akkumulation von Hg, Cd, Pb, Zn, Cu, As

und Ni in hoheren Pilze gegeben.
2.6.1.1 Quecksilber

Der Hg-Gehalt in hoheren Pilzen in unbelasteten Gebieten zeigt eine betrachtiche
Bandbreite zwischen verschiedenen Arten.

Folgende Hg-Konzentrationen wurden in verschiedenen Studien gemessen: 0,04 bis
21,6 mg Hg/kg TS in 236 untersuchten Pilzarten (Seeger 1976); 0,03 bis 33,6 mg Hg/kg
TS in der Schweiz (Quinche 1976); 0,04 bis 11,4 mg/kg TS in Italien (Pallotti et al.
1977). Die Untersuchungsergebnisse weisen auf hohe artspezifische Unterschiede in der
Akkumulation von Hg.

Extrem hohe Hg-Gehalte in Pilzen wurden in belasteten Gebieten gefunden:

Rauter (1975) hat in der Nahe eines Chloralkalibetriebes 10 - fach hohere Hg-Gehalte in
Pilzen gemessen: bis 100 mg/kg TS in der Nihe des Emittenten gegeniiber bis 8 mg/kg
TS 1n verschiedenen ,,unbelasteten Gebieten. Im Bereich von erzverarbeitenden Be-
trieben betrug der Hg-Gehalt in Pilzen bis zu 74 mg/kg TS (Stegar et al. 197 3).

Einige Pilzarten zeigen in verschiedenen Studien (Stijve & Roschnik 1974; Quinche
1976, Stijve & Besson 1976; Rauter 1975; Bargagli. & Baldi 1984) betrichtliche Hg-
Gehalte und werden als Hg-Akkumulatoren bezeichnet (Tabelle 30).
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Tabelle 30: Pilzarten, die Quecksilber akkumulieren

m——

Agaricus arvensis Lepista nuda

Agaricus campestris Lycoperdon perlatum
Agaricus edulis Lyophyllum connatum
Amanita muscaria Macrolepiota procera
Boletus edulis Macrolepiota rhacodes
Coprinus comatus Marasmius oreadus
Lepista nebularis Mycena pura

Vor allem Arten der Gattungen Agaricus, Amanita, Marasmius und Lycoperdon akku-
mulieren hohere Hg-Gehalte als z. B. Arten der Gattungen Russula, Cantharellus und
Clavaria (Mejstrik & Lep3ova 1993).

Lycoperdon perlatum, Agaricus arvensis und Agaricus campestris gelten wegen ihrer
weiten geographischen Verbreitung und ihrer Wachstumszeit von Mai bis November als

geeignete Bioindikatoren (Stegar et al. 1973; Bargagli & Baldi 1984).

Die Bestimmung von Transferfaktoren (Hg-Pilz / Hg-Boden) hat jedoch in mehreren
Studien an verschiedenen Pilzarten fast immer zu dem Resultat gefiihrt, daB es keine
klare Beziehung zwischen dem Hg-Gehalt des Bodens und dem im Pilzkorper gibt (Mi-
zushima et al. 1982; Tamura et al. 1983).

Grund dafir sind hohe Variationskoeffizienten der Hg-Gehalte innerhalb einer Pilzart
an ein und demselben Standort (Mizushima et al. 1982; Tamura et al. 1982, 1983; Kojo
& Lodenius 1989).

Diese Ergebnisse machen deutlich, daB Pilze fir die grobe Unterscheidung von unbela-
steten und belasteten Boden herangezogen werden konnen, sich fiir die Bioindikation
von Hg in Boden im Sinne einer Dosis-Wirkung Beziehung zum gegenwartigen Kennt-

nisstand wenig eignen.
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2.6.1.2 Cadmium

Die Cadmium-Gehalte in hoheren Pilzen weisen auf mehr oder weniger unbelasteten

Standorten ohne erkennbare Emissionsquellen deutliche Unterschiede auf:

In einer Vergleichsstudie an 402 Pilzarten in Siddeutschland lagen die Cd-
Konzentrationen zwischen < 0,1 und 120 mg/kg TS (Seeger 1976); in Schweden wur-
den an 130 Arten Cd-Gehalte zwischen 0,1 und 299 mg/kg TS festgestellt.

In Bielefeld wurde an 145 Arten, die aber z. T. auch von straBennahen Standorten ein-

gesammelt wurden, Cd-Gehalte bis zu 687 mg/kg TS ermittelt (Ginther et al. 1989).

Die groBe Variationsbreite der Cd-Gehalte in den nicht oder wenig belasteten Gebieten
weist auf artspezifische Unterschiede in der Cd-Aufnahme verschiedener Pilzarten hin
(Wondratschek & Roder 1993).

Nur einige Pilzarten werden als mogliche Bioindikatoren fiir Cd in Béden vorgeschla-
gen (Wondratschek & Réder 1993) (Tabelle 31).

Tabelle 31: Maogliche Bioindikatoren fiir Cadmium

Agaricus edulis (Stijve & Besson 1976)
Agaricus campestris (Zuerera-Cosano et al. 1987)
Lepista nebularis (Gast et al. 1988)

Mycena pura (Dietl et al. 1987).

Nach Untersuchungen von Dietl et al. (1987) in Nadel- und Laubwaldern der Schwibi-
schen Alb eignet sich besonders der weitverbreitete Rettichhelmling Mycena pura fir
die Bioindikation von Cadmium in Boden, z. B. im Rahmen eines passiven Monitorings

zur langfristigen Trendkontrolle. So zeigte diese Pilzart eine enge Beziehung zu den Cd-
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Gehalten der Humusauflage (Of-Schicht), in der sich das Pilzmycel vor allem ausbrei-

tet.

Ebenso konnten Gast et al. (1988) eine enge Korrelation zwischen Cd-Gehalt des Bo-
dens (im Bereich zwischen 0,1 und 10 mg Cd /kg TS) und des Pilzkorpers an Lepista
nebularis nachweisen. Amanita muscaria zeigte dahingegen im niedrigen wie auch im

hoheren Konzentrationsbereich dieser Untersuchung eine etwa gleich hohe Cd-
Akkumulation.

Einige Pilzarten konnen nach Mejstrik & LepSova (1993, Angabe verschiedener Auto-
ren) als Cd-Akkumulatoren bezeichnet werden; eine positive Korrelation zum Cd-

Gehalt des Substrates ist damit nicht unbedingt verbunden (Tabelle 32).

Tabelle 32: Pilzarten, die Cadmium akkumulieren

Agaricus macrosporus Amanita spissa
Agaricus arvensis Lactarius rufus
Agaricus augustus Lepista nebularis
Agaricus purpurellus Leccium scabrum
Agaricus silvicola Paxillus involutus
Amanita muscaria Xerocomus badius
Amanita rubescens

Insgesamt zeigen die genannten Ergebnisse, daB nicht jede Cd akkumulierende Pilzart
ein geeigneter Bioindikator ist. Pilze, die eine Abhangigkeit vom Cd-Gehalt des Sub-
strates zeigen, sind dann geeignet, wenn eine enge Korrelation dazu besteht wie in den
0. g. 4 Pilzarten in Tabelle 31 (Wondratschek & Roder 1993).
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2.6.1.3 Blei

Die Blei-Gehalte in hoheren Pilzen sind im allgemeinen niedrig (Tyler 1980; Gast et al.
1988; Mejstrik & LepSova 1993).

In mehr oder weniger unbelasteten Gebieten ohne erkennbare Pb-Emittenten sind fol-
gende Pb-Gehalte im Fruchtkérper von Pilzen gefunden worden:

In Untersuchungen von Seeger et al. (1976) an 222 Arten lagen die Pb-Gehalte zwi-
schen < 2,0 und 40,5 mg/kg TS; Tyler (1980) ermittelte an 130 Arten in Schweden
Werte zwischen 0,4 und 36 mg/kg TS.

In Bielefeld wurden an 145 Arten, die aber z. T. auch von straBennahen Standorten ein-

gesammelt wurden, Pb-Gehalte bis zu 67 mg/kg TS ermittelt (Giinther et al. 1989).

Im Gegensatz zu Cd und Hg scheint der Pb-Gehalt im Fruchtkérper von Pilzen weniger
artspezifisch zu sein, es treten eher dhnliche Gehalte in verschiedenen Arten auf (Seeger
et al. 1976), wenngleich einige Pilzarten hiufiger erhohte Pb-Gehalte aufweisen als
andere Arten:

Arten der Gattungen Agaricus (Tyler 1980; Kuusi et al. 1982) und Macrolepiota (See-
ger et al. 1976; Kalac et al. 1991) und einige Arten der Familie Lycoperdaceae (Tyler
1980; Fleckenstein & Grabbe 1984) weisen vor allem hohere Pb-Gehalte auf,

In einer Reihe von Feldstudien wurde bei hoherem Pb-Gehalt des Bodens die erwartete
Pb-Akkumulation im Pilzkorper nicht gefunden (Stijve & Besson 1976, Irlet & Rieder
1985). Ebenso berichten Dolischka & Wagner (1982) und Gast et al. (1988) von Trans-

ferfaktoren (Pb-Pilz : Pb-Boden) von < 1, die auf einen AusschluB von Pb hinweisen.

Hohe Blei-Gehalte in Pilzen wurden besonders in Studien mit Pb-Emittenten ermittelt
(Enke et al. 1977, Dolischka & Wagner 1982; Kulac et al. 1991):

In ca. 300 m Entfernung einer bleiverarbeitenden Fabrik wurden Pb-Konzentrationen
zwischen 11 und 300 mg/Kg TS gefunden (Luikkonen-Lilja et al. 1983); in der Néhe
einer Bleihutte wurden bis zu 370 mg Pb / kg TS in Pilzen gemessen (LepSova & Kral
1688).
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In den 80-er Jahren wurden in mehreren Studien hohe Pb-Gehalte in Pilzen in der Nihe
von dichtbefahrenen StraBen nachgewiesen (Laaksovirta & Alakuijala 1978; Dietl
1987).

Die Beobachtung, daB hohe Pb-Gehalte dann in Pilzen gefunden wurden, wenn Stra-
Benverkehr oder Pb-Emittenten in der Nahe waren, hat von mehreren Autoren zu der
begrindeten Annahme gefiihrt, daB3 Pb nicht nur iiber das Mycel in den Pilzkorper auf-
genommen wird, sondern auch durch trockene und nasse Deposition iiber die Luft
(McCreight & Schréder 1977; Dietl 1987).

So fand Dietl (1987) mit abnehmender Entfernung von einer stark befahrenen Autobahn
in Suddeutschland eine nahezu exponentielle Abnahme der Pb-Konzentration in My-
cena pura; die Gehalte in der untersuchten Humusauflage konnten damit jedoch nicht

korreliert werden.

Aus den dargestellten Untersuchungsergebnissen wird deutlich, daB fiir die Aufnahme
von Blei neben dem Pfad , Boden-Pilz* auch der Pfad , Luft-Pilz« angenommen werden
muB. Hohere Pilze sind somit fiir die Bioindikation von Blei in Béden nicht geeignet
(Dietl 1987).

2.6.1.4 Zink

Zink ist ein essentielles Element fiir Pilze. Der durchschnittliche Zn-Gehalt in Pilzen
liegt etwa bei 100 mg/kg TS und ist damit etwas hoher als in den meisten pflanzlichen
Geweben hoherer Pflanzen (Mejstrik & LepSova 1993).

In mehr oder weniger unbelasteten Gebieten ohne erkennbare Emissionsquellen fanden
Meisch et al. (1977) in 80 Pilzarten Zn-Gehalte zwischen 50 und 300 mg/kg TS; dhnli-
che Ergebnisse werden von Allen & Steinnes (1978), Bymne et al. (1976) und Tyler
(1980) mitgeteilt.
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Die Variabilitdt der Zn-Konzentration in verschiedenen Pilzarten ist im Vergleich zu
den nicht essentiellen Elementen Hg, Cd und auch Pb gering (Meisch et al. 1977).
Jedoch scheinen die Gattungen Lycoperdon (Stegnar et al. 1973, Byme et al. 1976; Al-
len & Steinnes 1978) und Agaricus (Hinneri 1975; Tyler 1980) vermehrt Zink aufzu-
nehmen.

Hohere Zn-Gehalte (> 200 mg/kg TS) sind nach Mejstrik & LepSova (1993, Angaben

verschiedener Autoren) in einigen Pilzarten zu finden (Tabelle 33).

Tabelle 33: Pilzarten, die erhthte Zink-Gehalte aufweisen kénnen

Agaricus bitorquis Hydrophoropsis aurantiaca
Agarius silvicola Hygrophorus nitratus
Amanita muscaria Lycoperdon perlatum
Amanita rubescens Paxillus involutus

Amanita umbrinolutea Suillus luteus

In mehreren Belastungsversuchen mit kontaminiertem Klarschlamm und Kompost wur-
de nachgewiesen, da mit zunehmendem Zn-Gehalt im Substrat nur eine sehr geringe
oder keine Zunahme des Zn Gehaltes im Pilz zu verzeichnen ist (Grabbe & Domsch
1974; Hasuk 1975; Hasuk et al. 1977, Wondratschek & Roder 1993).

Ebenso stellten Gast et al. (1988) in Feldversuchen fest, da die Zn-Konzentration im
Pilz relativ unabhéngig vom Zn-Gehalt des Substrates ist.

Die Autoren vermuten bei der Aufhahme von Zn einen Regulationsmechanismus.

Ein solcher Mechanismus lieBe die Verwendbarkeit von Pilzen als Bioindikatoren fiir
Zink in Boden nicht zu (Wondratschek & Roder 1993).
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2.6.1.5 Kupfer

Kupfer ist ebenso wie Zink ein essentielles Element, das von verschiedenen Pilzarten in
unterschiedlichem Maf} aufgenommen wird (Mejstrik & Lep3ova 1993)

In mehr oder weniger unbelasteten Gebieten ohne erkennbare Emissionsquellen liegt
der Cu-Gehalt in Pilzen nach Untersuchungen von Tyler (1980) an 130 Arten meist im
Bereich zwischen 12 und 140 mg Cu/kg TS; einige Arten weisen Gehalte bis 469 mg/kg
TS auf. Ahnliche Cu-Gehalte zwischen 20 und 450 mg/kg TS wurden von Meisch et al.
(1977) gemessen.

Vor allem Arten der Gattungen Lycoperdon (Stegnar et al. 1973, Byrne et al. 1976; Al-
len & Steinnes 1978) und Agaricus (Hinneri 1975; Tyler 1980) akkumulieren Kupfer.

So sind nach Mejstrik & LepSova (1993, Angaben verschiedener Autoren) hohe Cu-
Gehalte (> 140 mg/kg TS) in einigen Pilzarten, zusammengestellt in Tabelle 34 zu fin-

den:

Tabelle 34: Pilzarten, die Kupfer akkumulieren

. Cu-Akkumulatore

Agaricus arvensis Amanita umbrinolutea
Agaricus bisporus Lepista nebularis
Agaricus bitorquis Lycoperdon perlatum
Agaricus cretaceus Lyophyllum palustre
Agaricus fissuratus Macrolepiota procera
Agaricus haemorrhoidarius Mycena galopoga
Agaricus silvicola Russula ochroleuca

Experimente mit Cu-kontaminiertem Klarschlamm ergaben, daB mit zunehmendem Cu-
Gehalt im Substrat auch der Cu-Gehalt in Pilzen ansteigt (Grabbe & Domsch 1974;
Hasuk 1975; Miinger 1982; Cresswell et al. 1990).

In einer Untersuchung von Quinche (1979) wurde aufgrund von sehr hohen Kupfer-
Gehalten (1009 mg Cwkg TS) in Stadtchampignons (4dgaricus bitorquis) die Kontami-
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nation eines Bodens mit Kupfer entdeckt; Ursache war die frithere Anwendung von

kupferhaltigen Pestiziden.

Inwieweit bestimmte Pilzarten als Bioindikatoren von Kupfer in Boden geeignet sind,

ist zum gegenwirtigen Kenntnisstand noch unsicher (Wondratschek & Roder 1993).

2.6.1.6 Arsen und Nickel

Der durchschnittliche Arsen-Gehalt in Pilzen liegt mit 1,5 bis 2,0 mg/kg TS deutlich
uiber dem hoherer Pflanzen (0,2 mg As/kg TS) (Mejstrik & Lep3ova 1993).

Arsen wird von wenigen Pilzarten mit As-Gehalten tiber 200 mg/kg TS besonders ak-
kumuliert (Mejstrik & Lep3ova 1993), Tabelle 35.

Tabelle 35: Pilzarten, die Arsen akkumulieren

Laccaria amethystina

Laccaria fraterna

Sacrophaera coroniaria

Sechs andere Arten der Gattung Laccaria zeigen nur sehr geringe Arsen-Gehalte (Me-
jstrik & LepSova 1993).

Nickel kommt in Pilzen normalerweise in geringen Konzentrationen (Mejstrik &
LepSova 1993) zwischen 1,4 und 4,5 mg/kg TS vor (Tyler 1980).

Auf stark belasteten Erzstandorten im Erzgebirge wurde in verschiedenen Pilzen ein
hoher Ni-Gehalt von durchschnittlich 9 mg/kg TS ermittelt; in Dermocybe palustris var.
sphagneti, einer vom Aussterben bedrohten Pilzart (Rote Liste Brandenburg 1993) wur-
den sogar sehr hohe Ni-Gehalte bis 65,1 mgkg TS gefunden (Mejstrik & LepSova
1993).
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Pilzarten, die Nickel akkumulieren (> 10 mg/kg TS), werden von Mejstrik & LepSova
(1993) genannt (Tabelle 36).

Tabelle 36: Pilzarten, die Nickel akkumulieren

Mycena alcalina

Dermocybe uliginosa
Dermocybe palustris var. sphagneti Mycena galopoda

Lactarius mecytor Russula paludosa

Lyophyllum palustre

Inwieweit sich bestimmte Pilzarten als Bioindikatoren fiir Arsen und Nickel in Béden

eignen, kann zum derzeitigen Kenntnisstand nicht abgeschatzt werden.

2.6.2  Pilze als Reaktionsindikatoren

Hohere Pilze sind wenig als Reaktionsindikatoren untersucht worden (Wondratschek &
Roder 1993).

Die Verdnderung der Zusammensetzung einer Pilzgesellschaft in der Nahe einer
Schmelzhutte, die Cu und Zn emittiert, beschreiben Rithling et al. (1984): von 35
Pilzarten (pro 1000 m?) fanden sich nahe dem Emittenten noch 15 Arten; nur die Hau-

figkeit der Pilzart Laccaria laccata nahm mit zunehmendem Schwermetallgehalt zu.

2.6.3 Eignung von Pilzen zur Bioindikation von Schadstoffen in Béden

Viele Pilzarten erfiillen eine Reihe von Voraussetzungen (Klein & Paulus 1995, siehe
Tabelle 16), die gegeben sein miissen, damit ein Organismus als Bioindikator fiir

Schadstoffe geeignet ist (Byrne et al. 1976; Fleckenstein & Grabbe 1984):
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- weite Verbreitung;

- intensiver Kontakt mit dem zu untersuchenden Medium. Der Pilz steht iiber die gro-
BB Oberfliche des Mycels in direktem Kontakt zum Boden:;

- hohe Wachstumsraten des Pilzkérpers, der zur Indikation herangezogen wird,;

- haufig zahlreiches Vorkommen mit hoher Anzahl von Individuen;

- leichte Probenahme;

- Biomasse der Probe bietet ausreichendes Analysematerial;

- leichte Analysierbarkeit von Schwermetallen im pilzlichen Gewebe.

Folgende Sachverhalte, die in vielen Untersuchungen festgestellt wurden, erschweren

den Einsatz von Pilzen als Bioindikatoren fiir Schwermetalle in Béden:

- das Akkumulationsverhalten unterliegt starken Schwankungen; die Variation der
Schadstoffgehalte ist bei vielen Pilzarten auf ein und demselben Standort grof;

- das Bodenvolumen, aus dem das weitreichende Mpycel Schadstoffe aufnimmt, ist
schwer eingrenzbar, so daB die Schadstoffgehalte vor allem bei sehr inhomogener
Schadstoffverteilung nicht der Schadstoffexposition, denen die Pilze ausgesetzt wa-
ren, entsprechen;

- eine klar definierte Korrelation zwischen dem Schadstoffgehalt im Pilz und dem im
Boden 148t sich - auch bei Eingrenzung auf einen bestimmten Konzentrationsbereich

- nur selten herstellen.

Potentiell geeignete Pilzarten sind z. B.: Lepista nebularis, Lepista nuda; Lycoperdon
perlatum, Mycena pura (Wondratschek & Réder 1993) und Arten der Gattungen Agari-
cus und Amanita.

Weitere Untersuchungen sind notwendig, um in Habitaten mit unterschiedlichen Stand-
ortbedingungen die Variationskoeffizienten der Schadstoffgehalte in den einzelnen
Pilzarten zu ermitteln. Fiir die Beprobung des Bodens bzw. der Humusauflage ist ein
standardisiertes Verfahren zu entwickeln, daB o. g. Problem Rechnung trigt; die Ent-
nahme einer Mischprobe aus einer Vielzahl von kleinen Einzelproben im relevanten

Bereich wire denkbar.
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2.7 Wirkung organischer Schadstoffe auf héhere Pflanzen

2.7.1  Aufnahme von organischen Schadstoffen durch Pflanzen

Gr undsétzlich gibt es drei Mechanismen, durch die organische Umweltchemikalien aus
dem Boden in die Pflanze gelangen konnen (Topp et al. 1986, Topp 1986, Delschen et
al. 1996):

¢ Anlagerung an Wurzeln bzw. Aufnahme iiber das Waurzelsystem und u. U. anschlie-
Bende Translokation in andere Pflanzenorgane;

* Ausgasung aus dem Boden und Anlagerung an bzw. Aufnahme in oberirdische
Pflanzenorgane;

* Anlagerung von schadstoffhaltigen Bodenpartikeln an oberirdische Pflanzenorgane.

Daneben ist jedoch von groBer Bedeutung, daB die Belastung von oberirdisch wachsen-
den Pflanzenteilen mit organischen Schadstoffen priméir auf eine Aufnahme bzw. Abla-
gerung gasformiger oder partikelgebundener Schadstoffe iiber den Luftpfad (atmospha-
rische Deposition) zuriickzufithren ist (Sims & Overcash 1983; Jones & Peterson 1989;
Crossmann 1992; Delschen et al. 1992; Hembrock-Heger & Gieske 1994).

Die Wasserloslichkeit der organischen Schadstoffe ist der wichtigste substanzspezifi-
sche Faktor neben Dampfdruck, Molmasse und n-octanol-Wasser-Verteilungs-
koeffizient fur die Aufnahme iiber die Wurzel (Isnard & Lambert 1983). Unpolare Stof-
fe tendieren starker zur Adsorption an der Wurzeloberfliche als zur Absorbtion tiber die
Rhizodermis (Nash 1974). Die bodenspezifischen Faktoren, die die Pflanzenverfiigbar-

keit von Organika beeinflussen, wurden in Kap. 1.4.2 genannt.
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2.7.2  PAK (Polycyclische Aromatische Kohlenwasserstoffe)

Aufnahme von PAK durch Pflanzen

Zur Ermittlung von PAK-Gehalten in Pflanzen sowie des Transfers aus Boéden in Pflan-
zen sind eine groBe Anzahl an Untersuchungen unter sehr verschiedenen Bedingungen
durchgefiihrt worden (Ellwardt 1977; Linne & Martens 1978; Harms 1981; Konteye
1988; Hembrock-Heger et al. 1992; Hembrock-Heger & Gieske 1994, 1995).

Eine direkte Aufnahme von PAK aus dem Boden durch die Wurzel konnte zwar nach-
gewiesen werden, findet jedoch nur in sehr geringem Umfang statt. Im wesentlichen
verlauft die pflanzliche Aufnahme von PAK iiber die atmosphérische Deposition sowie
durch Anlagerung von Bodenpartikeln an Blitter, SproB3, Friichte und auch Wurzeln
(Nash 1974; Muller 1976; Edwards et al. 1982; Edwards 1983; Sims & Overcash 1983;
Hembrock-Heger & Konig 1990; Hattemer & Travis 1991; Crossmann 1992; Brunn &
Schuster 1996).

PAK-Gehalte in Pflanzen sind vor allem dann immissionsbedingt, wenn die PAK-
Bodengehalte im Bereich der Hintergrundwerte liegen (Hembrock-Heger et al. 1992;
Hembrock-Heger & Gieske 1994, 1995).

Von Fritz (1983a und b) wurden Angaben zum Transfer von Benzo(a)pyren in verschie-
dene Pflanzen zusammengestellt. Bei BaP-Gehalten von 5 bis 15 mg/kg TS im Boden
wurden in Mohren 40 pg/kg, in Weizen 8,1 ug/kg gemessen. Bei 1 bis 15 mg BaP/kg TS
im Boden enthielt Spinat 124 pg/kg, Kartoffelschalen 8,8 ug/kg, Kartoffelknolle 0,68
ug/kg und Griinkohl 15 pg BaP/kg TS. Ein Transfer von BaP (Benz(a)pyren) aus dem
Boden sowohl in Blatt- als auch Wurzelgemiise konnte von Fritz (1983) erst oberhalb
von 1 mg/kg Boden festgestellt werden.

Auch in nachfolgender Versuchsanstellung wurde erst bei einem BaP-Gehalt von mehr
als 1 mg/kg TS ein Transfer vom Boden in Pflanzen nachgewiesen (Konteye 1988).

So wurden in mehrjahrigen Versuchen auf einem humusreichen, sandigen Boden, der

durch Einmischen einer Teerlosung bzw. einem kontaminierten Bodenmaterial aus ei-
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nem Ruflwerk BaP-Gehalte von 2, 10, 30 und 35,5 mg/kg TS aufwies, in Mohren, Salat,
Spinat, Radieschen und Petersilie bis 100-fach hohere BaP-Gehalte festgestellt als in
Kontrollpflanzen auf unbelastetem Boden. Tomaten, Buschbohnen, weiBe Bohnen, Erb-
sen, Zwiebeln und Gurken wiesen eine geringere, aber ebenso wie in Weizenkérnern
und Sonnenblumenkernen noch deutlich mefbare Steigerung der BaP-Gehalte auf.
Vegetative Pflanzenteile wie Blatter und SproB weisen hohere BaP-Gehalte auf als ge-
nerative Pflanzenteile wie Samen und Frichte; oberirdische Pflanzenteile (z. B. von
Blattgemiise) sind meist hoher belastet als unterirdische Organe (z. B. Kartoffeln, Mch-
ren) (Sims & Overcash 1983; Konig et al. 1988; Jones & Peterson 1989). Jedoch fithren
Sims & Overcash (1983) die hoheren BaP-Gehalte in oberirdischen Pflanzenorganen
eher auf eine atmosphirische Deposition zuriick, als auf eine Aufnahme aus dem Bo-
den. Es zeigte sich auch keine signifikante Korrelation zwischen den BaP-Gehalten im
Boden und den jeweiligen BaP-Gehalten in den Pflanzen.

Bei Bodengehalten bis zu 1 mg PAK/kg TS (Summe von 14 Einzelsubstanzen) finden
sich in Méhren nach Klarschlammanwendung in den Mohrenblittern hohere PAK-
Gehalte als in der Riibe, was ebenfalls auf den PAK-Eintrag iiber die atmosphérische
Deposition zuriickgefithrt wird (Wild & Jones 1992).

In Kartoffeln werden in der Schale ca. 20-fach hohere Gehalte als in der geschélten
Knolle gefunden (Fritz 1983), was auf eine Adsorption an der Wurzeloberfliche hin-
deutet. In Untersuchungen von Delschen et al. (1996) weisen die Schalen von Kartof-
feln wie auch Méhren in kontaminiertem Boden einen relativ hohen Gehalt an BaP und
Fluoranthen im Vergleich zu dem geringen Gehalt im Innere der Friichte auf. Auch hier
wird aus den Ergebnissen geschlossen, daB die ,echte“ Aufnahme von BaP und Flu-
oranthen nur gering ist.

Ein moglicher Transport von PAK innerhalb der Pflanze konnte in Untersuchungen mit
C-markierten PAK nachgewiesen werden, d. h. sowohl von den Wurzeln in die ober-
irdischen Pflanzenteile als auch von den Bléttern in die Wurzeln (Miiller 1976; Edwards
et al. 1982; Harms & Sauerbeck 1984). Vor allem werden Lipide in der Pflanzenmatrix
z. B. von Mobhrriibe, Schwarzwurzel und auch Spargel fiir eine An- bzw. Einlagerung
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dieser lipophilen Substanzen in die Epidermis verantwortlich gemacht, so daB sie einem

weiteren Transport in das Innere der Wurzel entzogen werden (Crossmann 1992).

2.7.3  PCB (Polychlorierte Biphenyle)

Aufnabhme von PCB durch Pflanzen

Zum Verhalten der polycyclischen Biphenylen (PCB) im System Boden/Pflanze sind
zahlreiche Untersuchungen unter verschiedenen Bedingungen durchgefithrt worden
(Wallnofer et al. 1975; Moza et al. 1976; Jones et al. 1992; Hembrock-Heger & Gieske
1994, 1995).

Pflanzen nehmen PCB nur in geringen Mengen auf, der tiberwiegende Eintrag erfolgt
wie bei PAK durch Deposition und Anlagerung von Bodenpartikeln (Strek & Weber
1982; Hembrock-Heger et al. 1992).

Bei PCB-Bodengehalten, die im Bereich der Hintergrundwerte landlicher Rdume und
auch Ballungsraume liegen, sind die PCB-Gehalte in Pflanzen offensichtlich immissi-
onsbedingt (Hembrock-Heger et al. 1992; Hembrock-Heger & Gieske 1994, 1995).

Nach Jones et al. (1992) resultiert der groBte Teil der PCB in Pflanzen aus der direkten
atmospharischen Deposition sowie von Bodenverunreinigungen an Blattern und SproB3
wie aus einer Untersuchung in GrofBbritannien hervorgeht. Als Erkliarung wird angege-
ben, daB die PCB-Gehalte in Grasbestinden von 1965 bis 1989 rucklaufig waren, die
PCB-Gehalte in Boden jedoch im gleichen Zeitraum gestiegen sind.

Neben der Aufnahme von PCB tiber die Pflanze und der atmospharischen Deposition
tragt auch die Verdampfung aus dem Boden und anschlieBende Adsorption der PCB an
der Pflanzenoberflache wesentlich zur Kontaminatior_l der Pflanze bei (Fries & Marrow
1981; Buckley 1982). Aus diesem Grund wurde in Transferversuchen auch ein hoherer
Anteil an leichter fliichtigen niederchlorierten PCB - verglichen mit dem Boden - in

oberirdischen Pflanzenteilen festgestellt (Haque et al. 1974; Suzuki et al. 1977).
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Kampe et al. (1988) untersuchten die PCB-Aufnahme in Zuckerriiben, Gras, Weizen,
Kartoffeln, Klee, Kopfsalat und Rettich nach intensiver Klarschlammanwendung. In

keiner Pflanze konnte PCB nachgewiesen werden.

Wallnofer et al (1975) konnten in Gefiiversuchen eine meBbare PCB-Aufnahme in
Méhren und Radieschen erst ab einer Konzentration von 5 mg/kg Boden nachweisen.
Bei Mohren verblieben die Schadstoffe vorwiegend in der auBeren lipidhaltigen Epi-
dermis der Mohrriiben, wihrend bei Radieschen eine gleichméBige Verteilung im gan-
zen Rilbenkorper vorlag. Die insgesamt geringere PCB-Konzentration in den Radies-
chen verglichen mit der Méhre ist wahrscheinlich auf den hohen Lipidgehalt der Mohre

zuriickzufiihren.

In Gefaf3versuchen stellten Offenbacher & Poletschny (1992) bei PCB-Konzentrationen
bis zu 50 pg/kg je Kongener im Boden (PCB als Summe der 6 Kongenere: 300 pg/kg)
nur einen sehr geringen Transfer in Pflanzen fest. Lediglich bei unterirdisch wachsen-
den Pflanzenteilen - z. B. Méhrenwurzeln - konnten bei diesen Bodengehalten PCB-
Gehalte in den Pflanzen nachgewiesen werden, die auf den direkten Kontakt zwischen
Boden und Wurzelrinde und auf Verteilungsvorginge zwischen PCB’s in der Bodenlé-

sung und der lipidreichen Mohrenschale zuriickgefiihrt wurde.

274 HCH (Hexachlorcyclohexan)

Aufnahme von HCH durch Pflanzen

Pflanzen nehmen HCH tuber die Wurzeln aus dem Boden auf, sind aber auch in der La-
ge HCH in erheblichen Mengen aus der Atmosphére in kontaminierten Gebieten aufzu-
nehmen (Selenka & Eckrich 1983).

Vergleichende Untersuchungen mit vier HCH-Isomeren an Tabakpflanzen ergaben eine
hohere Resorption tber die Wurzel fir a- und y-HCH als fir B- und 8-HCH (Eichler
1983).
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In GefaBversuchen mit einem stark B-HCH belasteten Auenboden (200 mg/kg TS Bo-
den) aus der Region Bitterfeld nahmen Méhren, Ackerbohnen und Mais hohe Gehalte
an 3-HCH auf (Heinrich 1998). Der Hauptteil des Schadstoffes befand sich bei allen
drei Pflanzenarten in den Wurzeln, die Gehalte betrugen 46, 101 bzw. 105 mg B-HCH
mg/kg TS. In den Sprossen wurde ein B-HCH-Gehalt zwischen 8 und 14 % des Ge-
samtgehaltes in den Pflanzen festgestellt und weist auf eine systemische Aufnahme mit

anschlieBender Verlagerung mit dem Transpirationsstrom.

In dieser Untersuchung wurden Transferfaktoren fiir B-HCH in den Organen von
Ackerbohne, Mais und Méhren, ermittelt, die in Tabelle 37 wiedergegeben werden.

Obwohl die 3-HCH-Gehalte im Pflanzenmaterial nicht zu vernachléssigen sind, errech-
neten sich Transferfaktoren von < 1, d. h. eine Akkumulation von B-HCH konnte trotz

des sehr hohen Gehaltes im Boden bei diesen Pflanzen nicht festgestellt werden (Hein-
rich 1998).

Tabelle 37: Transferfaktoren fiir B-HCH in Organen von Méhre, Mais und Ak-
kerbohne bei einem B-HCH Gehalt von 200 mg/kg TS im Boden

Pllanzenart/ Orga

Méhre (Daucus carota, G0O560)

Sprof3 0,02
Mohrenkorper 0,12
Feinwurzel 0,90
Mais (Zea mais, Anjou 09)

Sprof3 0,05
Wurzel 0,50
Ackerbohne (Vicia faba, Sacrocco)

Sprof3 0,18
Bohne - 0,004
Wurzel 0,52
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In Freilanduntersuchungen im Uberschwemmungsbereich der Dessauer Muldeauen
wurden auf unterschiedlich stark mit B-HCH kontaminierten Boden betrachtliche B-

HCH-Gehalte in auenspezifischen Grésern (keine Artenangaben der Autoren) festge-
stellt (Schulz & Klimanek 1996), (Tabelle 38).

Tabelle 38: B-HCH-Gehalte in auentypischen Griisern bei B-HCH-Gehalten im

Boden von 2 bis 35 mg/kg TS
Stoppeln: 3 bis 50
Wurzeln: 3 bis 23
Sprofiteile: 3bis 5

Der B-HCH-Gehalt der Wurzeln sowie der Stoppeln (oberirdischer Pflanzenteil direkt
iiber dem Boden) folgten dem Kontaminationsgrad des Bodens in den oberen 20 cm 2
bis 35 mg B-HCH/kg TS Boden), wohingegen der HCH-Gehalt der Sprofteile nicht auf
die unterschiedlichen Bodengehalte reagierte und deutlich geringer war.
Transferfaktoren wurden in dieser Publikation nicht errechnet. Nur in den Stoppeln
wurden z. T. hohere B-HCH-Gehalte als im Boden gefunden.

Ziel dieser Untersuchungen war es, eine kiinftige Nutzung dieser hochbelasteten Fli-
chen einzuschatzen und das Dekontaminationspotential auentypischer Gréser zu priifen.
Erste Ergebnisse lassen jedoch schon erkennen, daB fiir eine Dekontamination des Bo-
dens die Entziige durch diese Graser deutlich zu gering sind. (miindliche Mitteilung
Schulz 1999).

Zum Boden-Pflanze-Tansfer des Organoéhlorpestizids Lindan (y-HCH) wurden Unter-
suchungen an Mais in natiirlichem Boden, der im Gefifiversuch mit unterschiedlichen
y-HCH-Gehalten (5, 25, 50, 200 mg y-HCH /kg TS Boden kontaminiert wurde, durch-
gefiihrt (Heinrich 1998). |
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Steigende Gehalte im Boden fiihrten zu einer Gehaltserhéhung in den Pflanzen, wobei
sich der Hauptanteil der Schadstoffe in bzw. an den Wurzeln befand. Bei 50 mg y-HCH
/kg TS Boden wurde fiir die Maiswurzeln der hochste Transferfaktor von 0,12 errech-
net.
Bei 200 mg Lindan/kg TS Boden (= nicht realistischer Wert fiir Kontaminationen) wur-
de die Entwicklung der Pflanzen so stark gehemmt, daB der Trockenmasseertrag nur 10
% der unbehandelten Variante betrug. In einer weiteren Versuchsanstellung (50 mg y-
HCH /kg TS Boden) wurde ein deutlicher EinfluB} des Gehaltes an organischer Substanz
auf den Transferfaktor von y-HCH in den Maiswurzeln nachgewiesen:

bei einem C,,-Gehalt von 0,4 % betrug der Transferfaktor 1,5

bei einem C,,-Gehalt von 3 % betrug der Transferfaktor 0,01.

Die hier wiedergegeben Ergebnisse zu Transferfaktoren aus GefiBversuchen konnen

nur grobe Anhaltspunkte liefern. In GefiBversuchen wird im allgemeinen ein realer

Boden-Pflanze-Transfer durch die Versuchsdauer und die |, kiinstliche Kontamination

uiberbewertet (Pestemer 1986, Heinrich 1998). Unter diesem Aspekt sind auch die HCH

Transferfaktoren (ohne Angabe der Isomere) fiir Weidelgras von 0,9-11,1 zu sehen, die

ebenso in GefiBversuchen ermittelt wurden und deutlich hoher liegen als die hier ge-

nannten (Briine 1979).

Aus den genannten Untersuchungen lassen sich beziiglich der Pflanzenaufnahme von

HCH folgende Ergebnisse zusammenfassen:

e y-HCH (Lindan) wird groBtenteils in die Wurzel aufgenommen bzw. an die Wurzel-
oberfliache angelagert. ‘

¢ Hohere Gehalte an organischer Substanz des Bodens bewirken eine verstirkte Fest-
legung von Lindan (y-HCH) und somit eine Abnahme des pflanzenverfiigbaren
Schadstoffanteils.

e [B-HCH wird von Pflanzen (Mais, Ackerbohne, Méhre) trotz seiner geringen Was-
serloslichkeit aufgenommen und - wenn auch zu einem geringen Anteil - in oberir-
dische Pflanzenteile verlagert. Der groBere Teil wird an der Wurzeloberﬂéiche ad-

sorbiert oder/und tatsachlich aufgenommen.
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¢ Auch bei hohen B~-HCH-Gehalten im Boden liegt der Transferfaktor fir B8-HCH
bei Mais, Ackerbohne und Méhre bei < 1, d. h. eine Akkumulation in den Pflanzen
findet nicht statt.

Aus der bisherigen Datenlage bedeutet dies, daB Pflanzen fur die Bioindikation von

HCH-Isomeren in Boden im Sinne einer Dosis-Wirkung Beziehung nicht geeignet sind.

2.7.5  PCDD/PCDF (Polychlorierte Dibenzo-p-dioxine und -furane)

Aufnahme von PCDD/PCDF durch Pflanzen

Die Ergebnisse verschiedener Untersuchungsprogramme zum Transfer von PCDD/
PCDF aus Boden bzw. der Luft in Pflanzen wurden von Krause et al. (1995) zusam-
mengestellt.

Entsprechend den Freilanderhebungen konnte unter Verwendung aller verfiigbaren Da-
ten kein korrelativer Zusammenhang (n=56) zwischen PCDD/PCDF-Blattgehalten von
Nahrungs- und Futterpflanzen und PCDD/PCDF-Gehalten in Boden festgestellt werden
und damit auch kein Transferfaktor abgeleitet werden. Andererseits kann bei Frei-
landuntersuchungen nicht eindeutig zwischen dem Luft- und dem Bodenpfad hinsicht-
lich der Aufnahme unterschieden werden. Sofern es daher iiberhaupt zu einer mefbaren
Aufnahme kommt, liegt der Transferfaktor hochstens bei < 0,01 (ng TE BGA (kg Pflan-
ze)' / ng TE BGA (kg Boden)™).

Fur Gartengemiise wurden je nach Gemiiseart sehr unterschiedliche Transferfaktoren
ermittelt. Zum eine zeigte sich, daBl der PCDD/PCDF-Gehalt von Blattgemiisearten im
wesentlichen vom Lufteintrag abhingt, zum anderen aber der Bodengehalt fir die
PCDD/PCDF-Anreicherung bei Wurzelgemiisen verantwortlich ist. Die Transferrate fiir

Wurzelgemiise liegt nach Krause et al. 1995 meist bei < 0,01.

In Untersuchungen von Hagemeier (1988) wurden 5 Pflanzenarten (Salat, Klee, Kartof-
feln, Winterweizen, Sommerweizen) auf ihren PCDD/PCDF-Gehalt untersucht. Es han-
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delte sich um Aufwuchsproben von Boden mit teilweise massiver Kldrschlammausbrin-
gung und hohen PCDD/PCDF-Gehalten (bis 250 ng TE /kg).

Die PCDD/PCDF-Gehalte zeigten nur in Salat und Klee eine deutliche Korrelation zu
den PCDD/PCDF-Gehalten der Boden. Aufgrund der Untersuchungsergebnisse wird
angenommen, daB eine Aufnahme von PCDD/PCDF iiber die grofie Blattoberfliche
(Verhiltnis Oberfliche zu Gewicht) dieser Pflanzenarten infolge von ausgasender Bo-
denluft und Bodenpartikel erfolgte und nicht als systemische Aufnahme iber die Wur-
zeln. Nach Prinz et al. (1990) weisen beispielsweise Blattgemiise wesentlich hohere
Dioxingehalte auf als alle anderen Gemiisearten, einschlieBlich der unterirdisch wach-
senden. Im allgemeinen sind wegen der Lipophilie der Dioxine fiir den Kontaminati-
onspfad Luft/Blatt (wegen der lipophilen Kutikula) wesentlich hohere Transferfaktoren
zu erwarten als tiber den Pfad Boden/Wurzel.

Aus diesen Untersuchungen wird deutlich, daB die Einschitzung von PCDD/PCDF in
Boden mit Hilfe von Pflanzen als Akkumulationsindikatoren im Sinn einer Dosis-

Wirkung-Beziehung schwierig ist.

2.7.6 HCB (Hexachlorbenzol)

Aufnahme von HCB durch Pflanzen

Pflanzen konnen HCB sowohl aus dem Boden als auch aus der Luft aufnehmen (Greve
1986; Rippen 1994). Infolge einer sehr geringen Wasserloslichkeit ist HCB kaum fiir
Pflanzen verfiigbar (Welp 1987).

Die Mengen, die Pflanzen aus dem Boden aufnehmen, sind nur sehr gering und liegen
meist bei < 1 bis < 10 pg/ kg TS Boden. In belasteten Boden kann HCB aufgrund sei-
nes hohen Dampfdruckes in die Gasphase itbergehen und sich auf oberirdische Pflan-
zenteilen niederschlagen (Kampe et al. 1988). Toxische Wirkungen von HCB auf Pflan-
zen wurden nicht beobachtet (Welp 1987).

Pflanzen eignen sich somit nicht als Bioindikatoren fiir Hexachlorbenzol in Béden.
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2.7.7 Eignung von Pflanzen als Bioindikatoren fiir organische Schadstoffe

Landwirtschaftliche und girtnerische Kulturen eignen sich wenig als Akkumulationsin-
dikatoren fiir PAK und PCB in Béden.

Der Transferfaktor ist nach Crossmann (1992) ein grober Anhaltspunkt beziiglich der
Stoffakkumulation. Stoffanreicherungen konnen dann unterstellt werden, wenn der
Transferfaktor > 1 liegt. Fiir PAK’s werden ausschlieBlich Transferfaktoren unter 1 an-
gegeben. Fur BaP von Fritz (1983) werden Schwankungen zwischen 0,001 bis 0,008
berechnet; Heinrich (1998) gibt fir Maiswurzeln BaP-Transferfaktoren zwischen 0,02
und 0,07 und Fluoranthen-Transferfaktoren von 0,007 bis 0,13 an. Faktoren fiir BaP bis
0,33 scheinen allerdings mehr von PAK-Depositionen beeinfluBt zu sein (Crossmann
1992). Ein mefbarer Transfer von PCB’s in Pflanzen ist nur bei extremen Belastungen
festzustellen und der Transferfaktor liegt unter 0,1, wahrscheinlicher unter 0,01 (Konig
& Hembrock 1989). Crossmann (1993) fanden bei Mohren PCB-Transferfaktoren zwi-
schen 0,15 und 0,3 in Ritben oder im Laub.

Delschen et al. (1996) fassen die méglichen Eintragspfade beim Ubergang von PAK
und PCB in Pflanzen folgendermaBen zusammen:

Bei niedriger Bodenbelastung ist davon auszugehen, daB der PAK-Eintrag tber die Luft
in Verbindung mit Pflanzenfaktoren (Oberflichenstruktur, Blattflichenindex, Vegetati-
onszeit, Reifezustand) den Schadstoffgehalt in der Pflanze bestimmt.

In Boden, die PAK-Gehalte deutlich oberhalb der ubiquitiren aufweisen (> 2 mg/kg
Boden), tritt eindeutig ein PAK-Ubergang Boden — Pflanze hinzu; das in den Pflanzen
resultierende PAK-Profil und die Konzentration der Einzelsubstanzen zeigt das Zu-
sammenwirken beider Quellen an. In unterirdisch wachsenden Pflanzenteilen, vor allem
von Mohren und Kartoffeln, deuten die Autoren die hohen Gehalte an BaP (30 ug/kg
bzw. 15 pg/kg) und z. T. auch Fluoranthen als An- bzw. Einlagerung in die Rhizodermis
und weniger als ,,echte* Aufnahme.

Bei der Aufnahme von PCB in oberirdische Pflanzenorgane z. B. von Spinat, Mdhre,
Kartoffel und Blattsalat nehmen Delschen et al. (1996) aufgrund ihrer Untersuchungs-

ergebnisse an, daB eine ,,echte” Aufnahme iiber die Wurzeln nicht unwahrscheinlich ist,
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aber durch eine Ausgasung von PCB aus dem Boden und anschlieBende Aufnahme iiber
oberirdische Teile iiberlagert wird. Die Anreicherungen von PCB in unterirdische Or-
gane von Mohre und Kartoffel deuten die Autoren im wesentlichen als Sorption von
PCB an die Wurzeloberfliche, aber auch als systemische Aufnahme, wenn auch in weit
geringerem AusmaB.

Mit zunehmenden Gehalten an PAK bzw. PCB in Boden ist zwar eine Zunahme im

Pflanzenmaterial festzustellen, aber die Korrelation ist unsicher (Delschen et al. 1996).

Aus den genannten Griinden sind Pflanzen als Akkumulationsindikatoren zur Einschit-

zung von PAK und PCB in Béden nach bisherigem Kenntnisstand wenig geeignet.

Pflanzen sind ebenfalls nicht zur Akkumulationsindikation von HCB, HCH und
PCCD/PCDF aufgrund geringer Transferfaktoren und der Aufnahme dieser Organika

tiber die Blatter im Sinn einer Dosis-Wirkung Beziehung geeignet.
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3 TIERISCHE BIOINDIKATOREN

3.1 Abgrenzung des Gegenstands dieser Untersuchung

Nach Arndt et al. (1987) umfaBt die Bioindikation auBer dem Monitoring im Freiland
auch Biotests im Labor. Fiir Biotests an Bodenmaterial und Sickerwissern aus Boden
existiert eine Reihe von Vorschlagen (Rombke et al. 1995, DECHEMA 1995, Steinberg
et al. 1995, Debus et al. 1996). Das Ziel der vorliegenden Studie ist es dagegen, im
Freiland anwendbare Verfahren zu finden, die zur Entdeckung und Bewertung von Fli-
chen unter Schadstoffeinwirkung dienen. Dies stellt andere Anforderungen an die Erhe-

bungsmethoden und an die Auswahl der Organismen.

Ergebnisse aus Labortests werden insoweit beriicksichtigt, als sie iiber die Eignung von
Bodentier-Arten als Bioindikatoren AufschiuB geben. Dies ist dann der Fall, wenn sie
Erkenntnisse zum Grad der Exposition, der Empfindlichkeit und Regenerationsfihigkeit
bzw. dem Akkumulationsverhalten von Arten und zur Modifikation dieser GroBen

durch Bodeneigenschaften liefern.

Da die LCs, nicht stabil ist, solange sich kein Gleichgewicht der Kérperkonzentration
eingestellt hat (Ball 1967, Lanno & McCarty 1997, Lanno et al. 1997, van Gestel &
Doornekamp 1998) wurden in dieser Arbeit nur Tests in Béden mit mindestens 14 Ta-
gen Dauer berticksichtigt. Auch hier ist allerdings damit zu rechnen, daB sich in einem
Teil der Versuche noch kein Gleichgewicht eingestellt hatte. Bei aquatischen Tests mit

Vertretern der Mikrofauna werden vereinzelt auch Kurzzeit-Tests einbezogen.
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3.2 Eignung von Bodentieren als Bioindikatoren

3.2.1 Physiologische Eignung

Fur die Bioindikation nutzbare Wirkungen sind nur bei solchen Organismen zu erwar-
ten, die sich dem Einflul der Schadstoffe nicht entziehen kénnen. Van Straalen (1994)
nennt die Komplex-Eigenschaft, die Bodentiere als Indikatoren geeignet macht, ,,Ver-
wundbarkeit (vulnerability)“. Sie umfafit die Exposition gegeniiber dem Schadstoff,
hohe Empfindlichkeit gegeniiber dem Schadstoff und eine gering ausgeprigte Regene-
rationsfahigkeit bei Aussetzen des Schadstoffeinflusses. Sieht man von der Regenerati-
onsfahigkeit ab, die bei Kontamination von Boden mit persistenten Schadstoffen von
untergeordneter Bedeutung ist, dann wird die Verwundbarkeit einer Bodentier-Art

durch folgende Einzelprozesse bestimmt:

¢ Fihigkeit zur Vermeidung der Schadstoffaufnahme (Nahrungs- und Mikrohabitat-
wahl)

¢ Assimilation (Aneignung aus der Nahrung)

¢ Speicherung im Kérper in metabolisch nicht verfiigbarer Form

e Sekundire Exkretion

3.2.1.1 Nahrungswahl

Asseln, Schnecken und Hornmilben meiden in Laborversuchen Nahrung, die stark mit
Schwermetallen in Form 16slicher Salze kontaminiert ist (Van Cappelleveen et al. 1986,
Joosse & Verhoef 1987, van Straalen et al. 1989, Laskowski & Hopkin 1996). Dieses
Vermeidungsverhalten konnte im Fall des TausendfiiBers Glomeris marginata an Mate-
rial, das unter realen Bedingungen belastet wurde, bestitigt werden: der Konsum von
Feldahornstreu von einem Standort in der Umgebung eines Schwermetallemittente_n war

deutlich geringer als der Konsum von unbelasteter Streu (Hopkin et al. 1985).
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3.2.1.2 Assimilation von Schadstoffen

Befunde liegen nur fiir Schwermetalle und nur fiir eine sehr begrenzte Zahl von Tierar-
ten vor. Am umfangreichsten sind die Untersuchungen fiir Cadmium. Hier liegen Be-
funde fir Gehauseschnecken (Helix pomatia, Helix aspersa, Arianta arbustorum),
Hommilben (Platynothrus peltifer), Springschwinze (Orchesella cincta), Asseln
(Porcellio scaber), Hundertfuller (Lithobius variegatus), TausendfiuBer (Glomeris mar-
ginata), Pseudoskorpione (Neobisium muscorum) und Laufkéfer (Notiophilus bigutta-
tus) vor (Hopkin & Martin 1984, Hopkin et al. 1985, van Straalen et al. 1987, Berger &
Dallinger 1989, Janssen et al. 1991, Berger et al. 1993, Laskowski & Hopkin 1996). Die
Assimilationseffizienzen liegen zwischen 0 und 99 %. Insgesamt ist sie bei den Col-
lembolen und HundertfiiBern mit (0-)7-9 % sehr gering, bei der Hornmilben-Art deut-
lich héher (17 %), bei Asseln, TausendfiiBern, Laufkifern und Pseudoskorpionen mittel
(8-60 %) und bei den Gehiuseschnecken am hochsten 55-99 %. Ein Zusammenhang
mit der Trophiestufe ist nicht erkennbar. Zu beachten ist, daB einige Laborversuche mit
synthetischer Nahrung durchgefiihrt wurde, die u.U. leichter assimilierbar war als die
natirliche Nahrung der Tiere. In einigen Fillen nahm die Assimilationseffizienz fiir

Cadmium im Lauf des Versuchs ab.

Blei wird von Springschwanzen und von Gehauseschnecken nur in sehr geringem Um-
fang assimiliert (Van Straalen et al. 1987, Laskowski & Hopkin 1996).

Die Assimiliationseffizienz fir Kupfer ist bei Gehéuseschnecken (Helix aspersa) mit
90 % dagegen hoch (Laskowski & Hopkin 1996).

3.2.1.3 Formen der Speicherung
Die Speicherung in wenig verfiigbarer und damit unschidlicher Form ist eine bei wir-

bellosen Bodentieren verbreitete Strategie zum Umgang mit Schwermetallen. Sie er-

folgt in membranbegrenzten Vesikeln oder Granula in der Zelle. In den Zellen wirbello-
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ser Bodentiere wurden drei Typen von Vesikeln mit Speicherfunktion unterschieden,
die vermutlich alle dem lysosomalen System zuzuordnen sind (Hopkin 1989, Dallinger
1993). Lysosomen dienen der Lagerung von iiberschiissigen essentiellen Elementen
sowie nicht essentiellen Elementen und sonstigen Abbau- und Abfallprodukten der
Zelle. Fur die Speicherung von toxischen Schwermetallen sind die Ca-Phosphat-
haltigen A-Granula (Blei und Zink) und die schwefelhaltigen B-Granula (Blei, Cadmi-
um Kupfer, Zink, Quecksilber) von besonderer Bedeutung. Granula dieser Typen wur-
den bei Schnecken, Regenwiirmern, Diplopoden, Asseln, Spinnen, Nematoden, Dipte-

ren und Collembolen nachgewiesen (Hopkin 1989).

Eine kurzlebigere Speicherform fiir Metalle stellen die Metallothioneine dar. Dies sind

Proteine im Cytoplasma mit folgenden Eigenschaften (Cherian & Goyer 1978, Kigi &

Schaffer 1988, Hopkin 1989):

¢ Induktion ihrer Bildung durch Quecksilber, Cadmium, Zink, Silber und Kupfer

e Niedere Molekulargewichte (6.000 — 10.000)

* Hoher Cystein-Gehalt (30 %) und Affinitit fir die Metalle, die ihre Bildung indu-
zieren

e Fehlen von Disulfid-Briicken und aromatischen Aminosiuren

¢ Absorptionsmaximum bei 250 nm (Cadmium-Thionein)

o Hitzebestiandigkeit

e Fehlen in biologischen Fliissigkeiten

Metallothioneine wurden bei Schnecken, Regenwiirmern, Nematoden und Insekten
nachgewiesen. Sie kommen iiberdies bei Sdugetieren, in Pflanzen und in Pilzen vor

(Dallinger 1993).

Metallothioneine sind in der Regel sehr spezifisch fiir das Metall, durch das ihre Bil-
dung induziert wird. Bei der Enchytraen-Art Enchytraeus buchholzi induzierte die
Prdinkubation mit Cd die Bildung eines cysteinreichen Proteins eines anderen Typs.

Dies war von einer verringerten Empfindlichkeit gegeniiber Cu begleitet (Willuhn et al.
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1996). Die Autoren leiten daraus ab, daB dieses Protein nicht nur Cadmium, sondern
auch Kupfer bindet und damit entgiftet. Kupfer selbst kann die Bildung dieses Proteins

nicht induzieren, aber nach erfolgter Induktion verstirken.

Metallothioneine kénnen die Metalle an Orte des Bedarfs abgegeben (z.B. Zink an das
Enzym Carboanhydrase) oder in dauerhaftere Speicher (B-Granula) einschleusen
(Hopkin 1989).

Kupfer hat weder eine besonders hohe Affinitit zu einzelnen Organen noch zu be-
stimmten Bindungsformen. Es ist im Sauerstofftransportpigment Hémocyanin, in einem
Metallothionein und in Ca-Phosphat-Vesikeln (,,B-granules*) vorhanden (Dallinger
1993). In Hiamocyanin ist Cu ein konstituierender Bestandteil, der fiir die Erfiillung der
Funktion des Pigments erforderlich ist. Daneben kann das Hamocyanin aber auch als
Cu-Speicher fungieren. Die ,,B-granules“ und das in ihnen enthaltene Kupfer werden
bei Schnecken regelmaflig ausgeschieden, so daB der Akkumulation dieses Metalls in

Schnecken Grenzen gesetzt sind (Dallinger 1993, Bartosova 1998).

3.2.1.4 Exkretion

Bei Insekten und Diplopoden ist die Héutung ein effektiver Ausscheidungs-
mechanismus fiir Blei und Cadmium, da dabei auch das Mitteldarmepithel abgestoBen
wird, womit die dort gespeicherten Elemente eliminiert werden (Joosse & Buker 1979,
van Straalen & van Meerendonk 1987, van Straalen et al. 1987, Janssen et al. 1991,
Kohler et al. 1995).

Hohes Akkumulationsvermégen haben Arten mit Mitteldarmdriisen mit blind endenden
Divertikeln und dadurch bedingter geringer Exkretion. Dies sind Asseln, Mollusken und
Arachniden, darunter die Hornmilben (Prosi et al. 1988, Dallinger 1993, Crommentuijn
et al. 1994). Dagegen weisen Insekten solche Organe nicht auf, sie haben zudem effizi-

ente Ausscheidungsmechanismen. Danach sind fiir die Gehalte in Bodentieren phyloge-
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netische und taxonomische Beziehungen wichtiger als die Trophiestufe. Sowohl bei
saprophagen als auch bei rauberischen Arten gibt es Akkumulatoren und Arten mit sehr
effektiver Ausscheidung (Van Straalen & van Wensem 1986, Janssen 1991). Innerhalb
der groBen polyphyletischen taxonomischen Gruppen gibt es allerdings Ausnahmen. So
wird einerseits Giber Hornmilben berichtet, die keine Akkumulatoren sind, z.B. Diapter-
obates humeralis und Chamobates cuspidatus (Lebrun & van Straalen 1994), anderer-
seits iber Insekten mit sehr geringer Ausscheidungsrate fiir Cadmium (Janssen et al.
1991).

3.2.1.5 Adaptierte Populationen

Verschiedene Autoren fanden Hinweise auf eine Anderung des Akkumulationsverhal-
tens fur Blei bei massiver und lang anhaltender Blei-Exposition. Greville & Morgan
(1991) sowie Greville (1993) stellten bei Exposition der Nacktschnecken-Arten De-
roceras reticulatum und Arion subfuscus im Labor bei Individuen von kontaminierten
Standorten eine geringere Anreicherung von Blei als bei Individuen von unbelasteten
Standorten fest. Entsprechende Befunde liegen fiir die Gehauseschnecken-Art Helix
aspersa (Beeby & Richmond 1987) sowie fiir die Regenwurm-Arten Lumbricus rubel-
lus und Lumbricus castaneus vor (Terhivuo et al. 1994). Dagegen hatten Individuen der
Regenwurm-Art Aporrectodea caliginosa von einem kontaminierten Standort diese
Fahigkeit nicht. Sie wiesen auch am kontaminierten Standort die hichsten Gehalte die-

ser drei Arten auf,

Es wird diskutiert, daB sich an den kontaminierten Standorten unter dem durch die
Bleibelastung ausgeiibten Selektionsdruck ,,adaptierte Populationen™ mit genetisch fi-
xierter verringerter Bleiaufnahme herausgebildet haben. Der Nachweis fiirr die geneti-

sche Fixierung dieser Eigenschaft steht allerdings noch aus.

Dagegen wurde an Standorten mit geogen hohen Schwermetallgehalten bzw. Jahrtau-

sende alter Bergbaugeschichte bei einer Collembolen- und einer Asselart offenbar ge-
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netisch fixierte Adaptationen an erhohte Cadmiumgehalte festgestellt: Thr Wachstum
wurde durch erhohte Cd-Gehalte nicht beeinfluBt (Posthuma 1990, Donker und Bogert
1991). Die erhohte Toleranz ging hier mit einer erhohten Ausscheidungseffizienz fiir
Cadmium einher (Joosse & van Straalen 1991). Bei 100-jéhriger Einwirkung von
Schwermetallen durch Deposition aus der Luft zeigte die Kellerassel Porcellio scaber
eine Uberkompensationsreaktion. Thr Wachstum wurde durch Cd-Gehalte bis ca. 20
ppm in der Nahrung gefordert (Donker & Bogert 1991). Adaptierte Populationen in der
Umgebung eines Cd-Emittenten zeigten vorzeitige Reproduktion gegeniiber Individuen
von nicht belasteten Standorten. Dieses Merkmal war eine genetisch fixierte Adaptati-
on, da es auch ohne den SchadstoffeinfluB auftrat (Donker et al. 1993).

Von der Kellerassel sind auch an hohe Zinkgehalte angepaBte Populationen mit erhoh-
ten Zinkbedarf bekannt (Van Capelleveen 1985).

Das Auftreten ,adaptierter Populationen ist einer der Griinde dafiir, daB beim Ver-
gleich verschiedener Populationen einer Art kein linearer Zusammenhang zwischen
Exposition und Wirkung auf Organismen (Akkumulation und Toxizitdt) gefunden wird.

Es stellt damit eine Erschwernis fiir die Bioindikation dar.

3.2.2  Handhabbarkeit der Organismen

Uber die physiologische Eignung hinaus miissen tierische Bioindikatoren fiir einen rou-
tineméaBigen Einsatz auch ,handhabbar, also z.B. leicht zu fangen und zu bestimmen
sein. Die in der Literatur genannten Eignungskriterien fiir Bodentiere als Bioindikatoren

fiir Schadstoftbelastung des Bodens sind in Tabelle 39 zusammengestellt.
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Tabelle 39: Zusammenstellung der Kriterien fiir tierische Bioindikatoren
nach Dunger (1983), Arndt et al. (1987), Jones (1991), Eijsackers & Lokke
(1992 Spang (1992, 1996), Pearson (1994), Klein & Paulus (1995a), Ed-
wards et al. (1996) und eigenen Uberlegungen

Systematisch-taxonomische Stabilitit
(wenige Taxa mit umstrittenem oder hiu-
fig wechselndem Status)

Reprodﬁzierbarkeit gefundener Effekte,
Vergleich verschiedener Untersuchungs-
gebiete

Weite geographische Verbreitung

Moglichkeit eines weitgehend einheitli-
chen Monitoring in verschiedenen Gebie-
ten

Exposition iiber den Boden

Aussage iiber den Boden

Vorkommen in unterschiedlich genutzten
Boden

Moglichkeit der Bioindikation im gesam-
ten Untersuchungsgebiet

Genetische Einheitlichkeit, im besten Fall
monotypische Arten mit klarer taxono-
mischer und phylogenetischer Zuordnung

Verringerung der natiirlichenVariabilitit
des Wirkungsparameters — hohe Zuver-
lassig-keit und Empfindlichkeit beim Er-
fassen der Wirkung

Eurydkie Geringe Interferenz mit Wirkungen ande-
rer Faktoren

Ortstreue Bezug der Aussage zum untersuchten
Standort

Hohe Populationsdichte Verfugbarkeit

Leichte Bestimmbarkeit Verfiigbarkeit

Standardisierbare Probennahme

Hohe Zuverlassigkeit und Empfindlichkeit
beim Erfassen der Wirkung

Mindestgrofe

Leichter Fang, leichte Bestimmung, fiir
Akkumulationsindikatoren: geringer
Aufwand fur die Gewinnung der erforder-
lichen Probenmenge

Kenntnisstand beziiglich Biologie, Bio-
geographie und Okologie

Reaktionsindikatoren: Vermeidung von
Fehlinterpretationen des Fehlens der Art
Akkumulationsindikatoren: Kenntnis der
Expositionswege

Hohe Empfindlichkeit gegeniiber dem
Schadstoff

Reaktionsindikatoren: hohe Zuverlissig-
keit und Empfindlichkeit beim Erfassen
der Wirkung

Geringes Exkretionsvermoégen fiir Schad-
stoffe

Akkumulationsindikatoren: Beziehung
des Korpergehalts zur Exposition
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Tabelle 40 gibt eine erste Grobeinschitzung, innerhalb welcher Taxa Arten, die die An-
forderungen an Bioindikatoren erfiillen, mit hoher Wahrscheinlichkeit gefunden wer-

den.

Von der geographischen Verbreitung her gibt es bei diesen taxonomischen Gruppen

kaum Einschrankungen. Ebenso gibt es in jeder dieser Gruppen euryoke Arten.

GroBere Unterschiede treten beim Vorkommen in Boden unterschiedlicher Nutzungs-
formen auf. In Ackern sind die meisten Taxa mit weniger Arten vertreten als im Wald
und im Griinland. Bei den Regenwiirmern fehlen einige epigaische Arten, die endogii-
schen Arten sind hier in groBen Individuendichten vorhanden, die anezischen Arten
kommen ebenfalls vor, wenn auch mit verringerter Individuenzahl. Besonders stark
eingeschrénkt ist das Vorkommen der Hornmilben und der Wimpertiere da die meisten
Arten dieser Taxa eine Humusauflage benotigen, so daB sie nicht nur im Acker, sondern
auch im Grinland und in Stadtbdden nur mit wenigen Arten und in geringen Individu-
enzahlen vertreten sind. Nematoden, insbesondere Parasiten an Nutzpflanzen, sind in
landwirtschaftlich genutzten Boden stark vertreten. Viele dieser Arten haben Wild-
pflanzen als zusitzliche Wirte und treten damit an forstlich genutzten und naturnahen

Standorten auf,
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Bei Spinnen ist damit zu rechnen, daB die Kontamination nicht iiber den Boden, son-
dern aus der Luft bzw. iiber oberirdische Pflanzenteile erfolgt. Die asselverzehrende
Spinnen-Art Dysdera crocota erhlt, unabhingig von der Kontamination der Nahrung
grundsitzlich hohe Gehalte an Schwermetallen im Korper aufrecht, vermutlich als Ab-
wehr gegen Riuber (Hopkin & Martin 1985). Damit ist sie fiir die Differenzierung von
Standorten nach ihrer Schwermetallbelastung ungeeignet. Auch bei Schnecken ist der

Boden nicht der einzige Expositionspfad.

Protozoen (Schalenamében und Wimpertiere) reagieren in sehr kurzen Zeitraumen.
Dies macht sie fiir Biotests zur Einschitzung der Bodenqualitiat geeignet (Foissner
1999). DaB sie auch auf Schwankungen der sonstigen Umweltbedingungen sehr rasch
reagieren, schrinkt ihre Eignung fiir die Verwendung fiir die Bioindikation im Freiland

stark ein.

Fadenwiirmer (Nematoden) erwiesen sich gegeniiber Schwermetallen als unempfind-
lich, vor allem im Vergleich mit Regenwiirmern (Samoiloff 1987, Donkin & Dusenbery
1993, 1994, Kammenga et al. 1994, Traunspurger et al. 1995).

Die Methoden der Probennahme sind danach zu unterscheiden, ob sie nur die aktiven
Stadien erfassen (Austreibmethoden bei Makro- und Mesofauna, Direktmethoden bei
den Protozoen) oder auch die inaktiven Stadien (Handauslese bei der Makrofauna,
Kulturmethoden bei den Protozoen). Fiir die Reaktionsindikation sind die Individuen-
dichten pro Fliache oder Volumen zu erheben. Firr die Akkumulationsindikation ist die
Gewinnung einer ausreichenden Probenmenge wichtig, hier kann auf den Flichenbezug
verzichtet werden. Regenwiirmer werden mit elektrischem Strom oder mit Formalin
ausgetrieben oder durch Ausgraben und Handauslese erfafit. Ist der Flichenbezug erfor-
derlich, so ist die Formalinmethode, bei der der Reizstoff in einen Stechrahmen mit
0.25 m* GroBe gegossen wird, oder die Elektromethode nach Thielemann (1989) zu
wihlen. Die Elektromethode nach Riss & Miiller (1989) erfaBt groBere Flichen, erfor-
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dert aber mehr Personal. Ein Flichenbezug ist hier nicht moglich. Bei den Elektro-
methoden besteht auch ein gewisses Unfallrisiko.

Fir die Erfassung der Protozoen werden gegenwirtig Direktmethoden den Kulturme-
thoden vorgezogen. Bei den Direktmethoden werden die Organismen ohne Vermehrung
in Kultur, also unmittelbar nach der Probennahme im wissrigen Bodenextrakt unter
dem Lichtmikroskop untersucht. Die klassische Direktmethode ist von Foissner (1987)
weiterentwickelt worden. Direktmethoden bieten gegeniiber Kulturmethoden die Vor-
teile des geringeren Zeitaufwands und der groBeren Aussage-kraft fir den Bodenzu-
stand zur Zeit der Probennahme (Cowling 1994, Foissner 1994). Der Ubergang von en-
zystierten Formen wihrend der Kultur in aktive Stadien fiihrt zur Uberschitzung der
aktiven Stadien und zur Verwischung von Unterschieden zwischen Standorten (Foissner
1994, 1999).

Uber die genetische Einheitlichkeit der Tiere ist wenig bekannt. Von verschiedenen
Regenwurm-Arten gibt es Unterarten mit zum Teil abweichender Lebensweise. Dies
trifft auch fur den Rotwurm Lumbricus rubellus und den Gemeinen Ackerregenwurm
Aporrectodea caliginosa 2 (Bouché 1972, Sims & Gerard 1985, Briones 1996). Bei
Aporrectodea caliginosa gibt es zusitzlich noch parthenogenetische polyploide Klone
(Lee 1987). Bei Nacktschnecken sind selbstbefruchtende Stimme verbreitet. Bei eini-
gen Arten wird gelegentlich ein Wechsel zur Fremdbefruchtung beobachtet (McCracken
& Selander 1980).

Unter den Hornmilben gibt es Familien, die ausschlieBlich aus parthenogenetischen
Arten bestehen (Norton 1994). Der Anteil parthenogenetischer Arten bei den Oribatiden
wird auf 10 % geschitzt und ist damit ungewohnlich hoch (Lebrun & van Straalen
1995). Bei Klonen ist die genetische Einheitlichkeit nur innerhalb des Klons gegeben,

die Klone untereinander konnen sich aber stark unterscheiden.
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3.3 Akkumulationsindikation

3.3.1  Ziele, Moglichkeiten und Grenzen der Akkumulatonsindikation

Bei der Akkumulationsindikation werden die Gehalte von Schadstoffen in Organismen
als Wirkungsparameter verwendet. Die Bedeutung dieses Parameters bei der Ableitung

z.B. von Priifwerten ist umstritten.

Verschiedene Autoren messen dem Gehalt im Organismus die grofere Relevanz ge-
genuber dem Gehalt im Boden zu, weil er die Konzentration am Ort der Wirkung dar-
stelle (Hopkin et al. 1986, Morgan & Morgan 1988b, Paulus & Klein 1995). Die Aussa-
ge, daf} der Schadstoffgehalt den fiir Biota relevanten Teil der Schadstoffbelastung wi-
derspiegele (Paulus & Klein 1995), ist jedoch nur von begrenzter Giiltigkeit. Der Gehalt
mancher Schadstoffe im Korper wird unter hohem Energieaufwand durch Exkretion
(bei organischen Stoffen in Verbindung mit Biotransformation) begrenzt, was auf Ko-
sten des Wachstums oder der Reproduktion geht. Hier findet eine Schadigung der Tiere
statt, die gerade nicht vom Schadstoffgehalt widergespiegelt wird. Andererseits sind
Schadstoffe, die in nicht verfiigbarer Form in Tieren gespeichert werden, fiir diese nicht

mehr  relevant®,

Abdul Rida & Bouché (1997) schlagen Regenwiirmer zur Erfassung der Bioverfiigbar-
keit von Schadstoffen unter den jeweiligen Standortbedingungen vor. Der Aussagekraft
der Korpergehalte beziiglich der Bioverfiigbarkeit der Stoffe ist ebenfalls durch Regu-
lation der Korpergehalte an essentiellen Stoffen Grenzen gesetzt. Vor allem bei nicht
essentiellen Schwermetallen, z.B. Blei, erlauben die Gehalte in Bodentieren jedoch eine
Differenzierung der Standorte. Dies soll anhand eines Beispiels von Ireland & Wooton
(1976) gezeigt werden. Die Autoren verfolgten an 4 Terminen die Gehalte an Blei und
Zink in der epigaischen Regenwurm-Art Dendrodrilus rubidus an drei Standorten mit
unterschiedlichen Gehalten dieser Elemente im Boden sowie Unterschieden in den mo-

bilitatsbestimmenden Bodeneigenschaften Humusgehalt und pH (Tabelle 41).
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Tabelle 41: Schwermetallgehalte und mobilitiitsbestimmende Eigenschaften von

Boden in einer Bergbauregion (Ireland & Wooton 1976)

152 04 | 1960

Blei (mgkg)

Zink (mg/kg) 172 286 880
pH (1,0, 1-1) 5360 4351 3,640
Humusgehalt (%) 224273 82.2-85.9 165-18.7

Der Standort Ystwyth hat 1.9 mal hohere Bleigehalte im Boden als der Kontrollstandort
Campus, die Quotienten der Gehalte in den Regenwiirmern liegen dagegen zwischen 30
und 100. Dies ist die Folge der stirkeren Verfiigbarkeit des Bleis am saureren Standort
Ystwyth. Beim Vergleich des stark kontaminierten und sehr stark sauren Standorts
Cwmystwyth mit der Kontrolle ergibt sich fiir die Boden ein Verhaltnis von 13, fiir die
Regenwiirmer ein Verhiltnis von 300 bis 1000, je nach Probennahmezeitpunkt. Die
Gehalte an dem essentiellen Zink in den Tieren differenzieren dagegen mit Faktor 8 die

Standorte nur geringfiigig mehr als die Gehalte in den Boden (Faktor 5).

Hopkin et al. (1986) sehen als weiteren Vorteil der Bioindikation mit Akkumulatoren
gegeniiber der Messung des Schadstoffgehalts im Boden, daB die Gehalte in den Orga-
nismen besser reproduzierbar und vergleichbar seien als die Gehalte im Boden bzw.
der Streu. Bei der Beprobung von Boden und Streu hingt der ermittelte Gehalt namlich
sehr stark von der Tiefe der Beprobung und von der Auswahl der Probennahmestellen
ab. Bewegliche Tiere integrieren iiber eine bestimmte Fliche und gleichen so die klein-
raumige Heterogenitit der Kontamination z.T. aus. Dies konnten Tarradellas et al.
(1982) anhand der PCB-Gehalte in anezischen Regenwiirmern zeigen. Diese okologi-
sche Gruppe der Regenwiirmer sammelt ihre Nahruhg in der Umgebung ihrer Gang-
miindung an der Bodenoberfliche. Die Gehalte in den Wiirmern zeigten geringere Va-

riabilitit als die Gehalte im Boden.
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Das Ausmaf der Akkumulation in Organismen wird durch den Bioakkumulationsfaktor
(BAF) charakterisiert. Er ist als das Verhéltnis des Gehalts im Organismus zum Gehalt
im Substrat definiert. Die Bioakkumulation von Stoffen setzt sich aus Prozessen der
Biokonzentration (Aufnahme iber die Korperoberflache) und der Biomagnifikation
(Aufnahme tiber die Nahrung) zusammen (Walker 1990, Rémbke et al. 1998).

Bei organischen Stoffen, die in der Natur nicht vorkommen, wird die Akkumulation im
Tierkorper als Moglichkeit gesehen, geringe Eintrége in ein Okosystem frither zu ent-
decken als bei Untersuchung des nur gering kontaminierten Bodens (Curry & Good
1992). Eine derartige ,,Biodetektion“ (Abdul Rida 1992) ist allerdings nur méglich,
wenn der Bioakkumulationsfaktor groBer ist als der Quotient aus der Nachweisgrenze
im Organismus und der Nachweisgrenze im Boden. Bei TCDD ist dies zB. nicht der
Fall: Hier betrugen die in der Umgebung von Seveso gefundenen BAF maximal 42, das
Verhaltnis der Nachweisgrenzen ist jedoch 50 (0.005 pg/kg im Boden, 0.25 pg/kg in

Regenwiirmern, Martinucci et al. 1983).

Nach Marinussen (1997) wird durch die Akkumulationsindikation der Nachweis der
Exposition des Organismus gefiihrt. Relevanz im Hinblick auf die Notwendigkeit von
GegenmafBnahmen besitzen solche Aussagen jedoch nur in Verbindung mit Daten, aus
denen sich die Gefihrdung der Tiere durch diesen Gehalt im Korper ableiten 148t Als
Referenzwert wird die artspezifische letale Korperkonzentration (lethal body concen-
tration, LBC) vorgeschlagen (Van Straalen 1996, Lanno & McCarty 1997). Crommen-
tuijn et al. (1995) fanden eine viel hohere Stabilitat der LBC von Cadmium in der
Hornmilbe Platynothrus peltifer gegenitber der LCs, unter verschiedenen Testbedingun-
gen. Der Quotient aus gemessener Konzentration und letaler Kérper-konzentration stellt
ein MaB fur die Gefahrdung der Art durch den Schadstoff am Standort dar. Allerdings
gibt es bisher nur fiir einige Schwermetalle, vor allem Cadmium, und fiir wenige Bo-
dentier-Arten Angaben zu LBC. Fraglich ist, ob LBC fiir Metalle, deren Gehalte regu-
liert werden, praktikabel sind.
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Noch wichtiger im Sinne einer Frithindikation der Gefihrdung von Populationen wiire
die Kenntnis von Kérpergehalten, bei denen subletale Schiadigungen einsetzen. Kennt-
nisse ber diese subletalen kritschen Korpergehalte fehlen weitgehend. Ohne einen Er-
kenntniszuwachs auf diesem Gebiet ist die Bestimmung der Korpergehalte in Bodentie-

ren kaum sinnvoll.

3.3.2  Auswahl der Individuen fiir die Akkumulationsindikation

Die Schadstoffgehalte in den Indikatororganismen werden stark von Kérpergewicht und
vom Entwicklungsstadium beeinflut (Coughtrey & Martin 1977, Cougthrey et al.
1977, Williamson 1979, 1980, Hartenstein et al. 1980, Popham & D’Auria 1980,
Bengtsson et al. 1983, Ma 1983). In der Regel haben altere Exemplare aufgrund ihrer
langeren Exposition hohere Schadstoffgehalte. In der Nihe einer Kupferhiitte waren
jedoch die Cu- und Zn-Gehalte in der Regenwurm-Art Dendrobaena octaedra bei Juve-
nilen tendenziell hoher als bei den Adulten (Bengtsson et al. 1983). Insekten konnen
Metalle mit der Larven- bzw. Puppenbaut bei der Hiutung eliminieren, so daB Adulte
geringere Ganzkorpergehalte haben konnen als die vorhergehenden Entwicklungsstadi-
en (Frind 1993). Innerhalb einer Altersklasse konnen groBere Tiere geringere Gehalte
haben als kleinere Tiere, wie z.B. von Williamson (1979) bei Cd in Gehiuseschnecken
festgestellt wurde. Moglicherweise spielt hier ,,Verdinnung® durch Wachstum eine
Rolle.

Die Losung dieses Problems beim Einsatz in der Praxis kann darin bestehen, daB bei der
Verarbeitung der Daten durch Normierung oder Parameterwahl die Varianz aufgrund
unterschiedlicher GroBe und unterschiedlichen Alters minimiert wird. Coughtrey et al.
(1977) schlagen vor, die Steigung der Regressionsgerade der Cadmiummenge pro Indi-
viduum gegen das Korpergewicht der Mauerassel (Oniscus asellus) zur Charakterisie-
rung der Kontamination der Standorte zu verwenden. Dieser Parameter ist ziemlich

stabil, da er von der aktuellen Populationsstruktur unabhéngig ist.
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Eine andere Moglichkeit besteht darin, nur bestimmte Stadien oder GroBenklassen zu
verwenden, etwa Asseln mit einer bestimmten Korperliange oder adulte Regenwiirmer
(Wieser et al. 1977, Ma et al. 1983, Hopkin et al. 1986, Paulus et al. 1994, Back et al.
1995). Bei groflen Regenwurmarten, deren adultes Leben mehrere Jahre dauern kann,
wird dadurch Gleichaltrigkeit und damit gleiche Expositionsdauer nicht gewibhrleistet.

Spang & Miiller (1990) und Spang (1995) empfehlen die GroBe Rote Wegschnecke
Arion rufus als Indikatororganismus. Werden bei Probennahme im Herbst nur adulte
Individuen erfaft, so haben sie nach Angaben der Autoren einheitliches Alter von 12 bis
15 Monaten, da die ca. 1-jahrigen Adulten nach der Eiablage im Herbst sterben. Nach
Fromming (1954) muf jedoch in einer gewissen Zahl der Falle mit 2-jahrigen Tieren
gerechnet werden, da manche Adulte auch einen zweiten Winter tiberleben und Eiabla-

ge auch im Fruhjahr vorkommen kann.

Die Bestimmung der Schwermetallgehalte in den Schalen der Gehiuseschnecken ist
aufgrund der Interferenz mit dem Ca mit Schwierigkeiten behaftet und damit unzuver-
lassig (Graham 1972). Deshalb empfiehlt Samiullah (1990), die Schalen nicht in die
Analysen einzubeziehen. Dies kann jedoch zu einer Verzerrung der Ergebnisse fiihren,
da die Schale als Zwischenspeicher fiir Schwermetalle fungiert (Beeby & Richmond
1989) und deshalb ein zeitlich wechselnder Anteil in den Schalen enthalten ist. Schra-
mel et al. (1984) lehnen deshalb Gehduseschnecken als Akkumulationsindikatoren fiir

Schwermetalle ganz ab.

3.3.3  Aufbereitung der Proben bei der Akkumulationsindikation

Bei Regenwiirmern aus Mineralboden macht der Darminhalt 14-18 % des Gesamtge-
wichts aus (Davis 1971, Tarradellas et al. 1982, Paulus et al. 1994). Werden die im Kot
der Tiere enthaltenen Schadstoffe mitanalysiert und das Ergebnis auf das Korperge-

wicht der Tiere bezogen, dann erhdlt man ein fehlerhaftes Resultat firr die Gehalte im
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Tierkorper. Fur Aussagen iiber die Verfugbarkeit des Schadstoffs bzw. die Gefihrdung

der Tiere sind jedoch die Gehalte im tierischen Gewebe ausschlaggebend.

Es wurden verschiedene Methoden zur Vermeidung bzw. Korrektur dieses Fehlers vor-

geschlagen:

3.3.3.1 Methode 1: Darmentleerung durch Hungern

Dabei werden die Tiere in Petrischalen mit etwas Wasser gehalten. Wahrend dieser Zeit
geben sie Kot ab. Bei der Abtétung bei — 20°C wird noch einmal Kot abgegeben.

Bei dieser Methode treten zwei gegensétzlich wirkende Fehlerquellen auf. Bei zu kurzer
Halterung (etwa iiber Nacht) bleiben noch erhebliche Mengen an Darminhalt zuriick.
Bei zu langer Hilterung in Verbindung mit zu hohen Temperaturen findet Remobilisie-
rung und Ausscheidung von Schadstoffen aus dem Kérpergewebe statt (Ireland & Ri-
chards 1978, Tarradellas et al. 1982, Miiller & Wagner 1986, Riss & Miiller 1989,
Klein & Paulus 1995b).

Um sowohl Verfilschung durch die Gehalte im Darminhalt als auch Verluste wihrend
der Halterung zu minimieren, wird von Klein & Paulus (1995b) folgendes Verfahren
vorgeschlagen: Die Regenwiirmer werden bei 8-12°C in Petrischalen 5 Tage gehalten
und anschlieBend bei —20 °C in einer Kithitruhe abgetotet. Der Kot wird nach 24 und
120 Stunden abgesammelt. Die Darmentleerung durch Hungern und anschlieBendes
Abtdten ist jedoch niemals vollstindig. Bei Lumbricus terrestris und Aporrectodea lon-
ga ist mit 5-10 % Restkot zu rechnen (Klein & Paulus 1995b, Neuhauser et al. 1995).
Bei Asseln sind nach Hames & Hopkin (1989) 24 Stunden ausreichend zur Darmentlee-
rung. Nach van Straalen et al. (1993) ist bei 48-stiindiger Darmentleerungsdauer bei
Porcellio scaber bereits die Gefahr des Verlusts von PAK aus dem Korpergewebe ge-
geben.

Bei der Nacktschnecken-Art Arion rufus empfehlen Spang & Miiller (1990) eine 3-
tigige Halterung bei 18 °C. Nach Spang (1995) sind unter diesen Umst4nden keine Mo-

difizierung des Schadstoffmetabolismus und der Exkretion bekannt.
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Ein Variante zur Darmentleerung durch Hungern ist der Ersatz des Darminhalts durch
nicht kontaminiertes Material. Nach Tarradellas et al. (1982) ist dafiir Silikatpulver
geeignet. Bei Haltung der Tiere bei einer Temperatur von 13 °C in diesem Substrat war

nach 2 Tagen der Darminhalt durch Levilit ersetzt.

3.3.3.2 Methode 2: Herauspriiparieren des Darminhalts

Eine weitere Methode ist das Herauspraparieren des Darminhalts aus den abgetoteten
Tieren (Andersen 1979, Tarradellas et al. 1982). Das Typhlosolis erschwert das Heraus-
praparieren, was einen hohen Zeitaufwand verursacht und erhebliche Fehlerquellen mit
sich bringt. Entweder ist die Entfernung des Darminhalts unvollstandig oder es werden
Teile des Darmepithels mit den darin gespeicherten Metallen mit entfernt (Stafford &
McGrath 1986, Miller & Wagner 1986). Diese Methode zur Darmentleerung kann des-
halb nicht empfohlen werden.

3.3.3.3 Methode 3: Rechnerische Korrektur

Stafford & McGrath (1986) schlagen vor, den saureunléslichen Riickstand (acid inso-
luble residue, AIR) als Indikator fiir die Menge des Restbodens zu verwenden und eine
rechnerische Korrektur vorzunchmen. Zunichst wird die Bodenmenge, die in der

Wurmprobe enthalten ist, nach folgender Gleichung ermittelt:

B= G(AIR, — AIR;) 0
(AIRy — AIRy)

Dabei ist B die in der Probe enthaltene Bodenmenge in g, G ist das Gewicht der ge-

samten Probe in g, AIRp, AIRp und AIRy, sind jeweils der saureunlosliche Riickstand in

der gesamten Probe, im Boden und in den Wiirmem in Prozent. Mit der so bestimmten

Bodenmenge und dem Schadstoffgehalt im Boden kann der gemessene Schadstoffge-

halt in den Wirmern um den im Boden enthaltenen Anteil rechnerisch korrigiert wer-

den. Zur Ermittlung des AIRw muf der Darminhalt herauspripariert werden. Fir die
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Bestimmung des AIR sind die dabei praktisch unvermeidlichen Fehler weniger kritisch,
da der Fehler nicht, wie beim Schadstoffgehalt, vom Grad der Kontamination des im
Darm verbleibenden Bodens abhingig ist. Tabelle 42 gibt die von den Autoren ermit-

telten saureunldslichen Riickstéinde fiir einige Arten wieder.

Tabelle 42: Siureunldsliche Riickstiinde verschiedener Regenwurm-Arten (Staf-
ford & McGrath 1986)

~ Regenwurm-Art | AIR(%) | Zahl der Wiederholungen

| Lumbricus té}‘restris — Boden1 0.9 7 4
Boden2 1.0 5

Boden3 0.8 3

Boden4 1.0 5

Aporrectodea longa Boden1 0.9 3
Aporrectodea caliginosa Boden1 1.1 3
Allolobophora chlorotica Boden2 1.0 3
Eisenia fetida Boden1 1.1 3

Helmke et al. (1979) schlagen eine Variante der rechnerischen Korrektur vor. Sie be-
stimmen in der Gesamtprobe, die zu unbekannten Anteilen aus Regenwurmgewebe und
Darminhalt besteht, und in Regenwurmkot Elemente, die nicht aufgenommen werden,
sich also nur im Darminhalt befinden konnen (Hafnium, Scandium, Terbium). Aus dem
Grad der ,,Verdiinnung™ dieser Elemente in der Gesamtprobe im Vergleich zum Re-
genwurmkot lassen sich die Mengenverhiltnisse in der Gesamtprobe ermitteln und die
Gehalte der tibrigen Elemente im Regenwurmgewebe korrigieren.

Fir die Probennahme und Aufbereitung der Proben gibt es eine Richtlinie des Bundes-
ministeriums fir Umwelt, Naturschutz und Reaktorsicherheit, in der auch die Methode

der Darmentleerung (nach Methode 1) festgelegt ist (Klein et al. 1993).
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3.4 Aktives Monitoring mit Regenwiirmern

Callahan et al. (1991) lokalisierten mit Hilfe aktiven Monitorings mit Regenwiirmern
die Schwerpunkte der Belastung an dem ehemaligen Standort einer Pestizidfabrik. Da-
bei wurden als Wirkungsparameter die Gehalte an DDT und seinen Derivaten (DDD,
DDE) im Wurmkorper sowie die Mortalitit, auBerlich sichtbare Schadsymptome und
abnormes Verhalten der Tiere verwendet. Die Autoren gaben Lumbricus terrestris ge-
geniiber Eisenia fetida den Vorzug, da die Art aufgrund ihrer GroBe leichter wiederzu-

finden und einfacher zu handhaben war.

Die Exposition erfolgte in 4-Liter-Plastikrahmen, die in ein 20 cm tiefes Loch im Boden
eingepaBBt wurden. Der Boden wurde wieder eingefiillt, wobei seine natiirliche Lagerung
moglichst erhalten wurde. Die obersten Zentimeter wurden als intakter Block abgeho-
ben ﬁnd wieder aufgesetzt. Der Rahmen wurde mit perforierter Plastikfolie ausgelegt
und mit einem Nesseltuch bedeckt, um das Entweichen der Regenwiirmer zu verhin-
dern, aber Wasser- und Luftaustausch zu gewihrleisten. Fiinf Exemplare von Lumbricus
terrestris wurden pro Kammer eingesetzt. Bei den hohen Gehalten in Boden geniigten 7

Tage Exposition, um Symptome bzw. erh6hte Mortalitit hervorzurufen.

Im Gegensatz dazu verwendeten Rhett et al. (1988) geschlossene GefiBe, die mit dem
Boden der Untersuchungsfliche befiillt und dort eingegraben wurden. Sie exponierten
damit Eisenia fetida in kontaminiertem und umgelagerten Bodenmaterial, um die Ak-

kumulation von Schwermetallen, PCB und PAK innerhalb von 28 Tagen zu ermitteln.
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3.5 Anorganische Schadstoffe

In der nachfolgenden Darstellung werden die anorganischen Schadstoffe danach grup-
piert, ob sie essentielle Funktionen im Stoffwechsel wirbelloser Bodentiere ausiiben.
Dies ist von entscheidender Bedeutung fiir die Regulation der Gehalte und damit von

hoher Relevanz fiir die Bioindikation.

3.5.1 Nicht essentielle Metalle und Metalloide
3.5.1.1 Cadmium

Wirkung im Stoffwechsel

Cadmium hat keine Funktion im Stoffwechsel von Organismen. Bei Vorliegen in hohen
Gehalten in der Nahrung stért es den Kupfer- und Zinkstoffwechsel der Tiere (Johnson
1986, van Straalen et al. 1989). Es kann, ebenso wie Nickel, Zink aus der Carboanhy-
drase verdriangen, was zu einer Funktionsminderung dieses Enzyms fiihrt (Beeby 1991).
Regenwiirmer weisen engere Ca/Cd-Quotienten auf als der Boden, in dem sie leben,
reichern also Cd stirker an als Ca. Bei epigdischen und anezischen Arten, die aktive
Kalkdriisen und daher hohere Ca-Gehalte haben, ist dies deutlicher ausgepragt als bei
den endogiisch lebenden Arten mit inaktiven Kalkdriisen (Ireland 1979a, Morgan &
Morgan 1991, 1992). Stirkere Anreicherung des Ca als des Cd kommt nur in extrem

Ca-armen Béden vor.

Gesamtkirpergehalte und Bioakkumulationsfaktoren

Cadmium ist in Bodentieren von nicht kontaminierten Standorten mit Gehalten mit 0.2
bis 15 mg/kg TS enthalten, an stark kontaminierten Standorten werden in Schnecken 80
mg/kg TS, in Asseln iiber 200 mg/kg TS erreicht. Die hochsten Gehalte wurden in Re-
genwiirmern und Enchytrden von stark kontaminierten Standorten (Bergbau, Schwer-
industrie) gefunden. Sie lagen bei mehreren 100 mg/kg, in einem Extremfall iiber
1000 mg/kg (Tabelle 43).
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Tabelle 43: Cadmiumgehalte in Bodentieren aus natiirlichen und kontaminierten

Boden

1. Regenwurmer

Lumbricus terrestris 012 58 : 48 | Nicht ~+ Ramseier et al.
(Tauwurm) . - { kontaminiert | 1989 :
Juvenile .Spuren* 391 . |Beyer&Cro-
Juvenile ..Spuren” 87 b I martie 1987
0.29 16.9 58 | Klarschlamm, | Andersen 1979
0.29 29.1 100 | StraBenverkehr
0.45 125 28
0.65 16.8 26
0.72 325 45
0.76 30.8 41
0.99 8.8 9
1.04 21.0 20
2.8 23 8 | Bergbau Beyer & Cro-
martie 1987
3.0 53 18 1 Laborversuch | Ramseier et al.
1989
6.5 78 12 | Bergbau Morgan &
10.5 44 4 Morgan 1992,
11.0 18 1.6 Beyer & Cro-
14.7 117 8 martie 1987
Juvenile 1.7 16 9
Lumbricus rubellus{ 04} 61 15Nicht kontami-|Carter 1983 | ,
Juvenile _ Keine Angabe| 04} b . iMal983
Oh: 0.78 10 13 | Straflenverkehr | Weigmann
0.83 8 10 1991
Ah: 0.08 10 125
0.30 8 27
0.09 8 89 | Bergbau, Morgan &
0.5 9 18 | Kupferhiitte Morgan 1991,
0.84 14 17 1992
0.9 14 16 Pohla & Kas-
1.0 20 20 perowski 1994
1.2 17 14
1.5 10 7
1.8 17 9
1.8 31 17 | diffuse Quellen | Hendriks et al.
1995
2.0 15 7.5 | Bergbau Ireland 1979a
4.0 4 1 Morgan &
4.0 25 6 Morgan 1992
27 46 17
38 26 7 | Bergbau Morgan &

Morgan 1992
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Tabelle 43: Fortsetzung - Cadmiumgehalte in Bodentieren

| Cadmiumgehalt

Ca
B(ﬂm »i foRh

F7:-1;7;1bricus rubellus ) Bergbau,
(Fortsetzung) 6.4 5.5 { Kupferhiitte, Morgan 1991,
6.5 22 | diffuse Quellen | 1992,
6.5 37 6 Pohla & Kas-
10.5 57 5 perowski 1994,
14.0 35 2.5 Hendriks et al.
1477 . 123 8 1995
17.0 147 9
19 130 7
50 160 3
80 180 2
90 220 2
280 120 04
350 580 2
Lumbricus terrestris 1.0 12 12 | Klarschlamm Pietz et al.
und Aporrectodea 35 36 10 1984
caliginosa
Lumbricus rubellus |Keine Angabe |~  <05| = |Nicht kontami- | Kratz 1994
und Aporrectodea- | - - b b et p
Arten Keine Angabe Kratz 1994
Aporrectodea  cali-| Spuren*} 231  INicht kontami- | Beyer & Cro-
(Gemeiner Acker- b "'{;,’,Spuren“ . 1 S e
regenwurm) Spuren” Spu-{
 ren”  Spuren”|
~Spuren® . Spu-{
o rent}
Juvenile i 1 E B : et . .
0.46 9 | Industrie Beyer & Cro-
martie 1987
0.60 3.8 6 | Klarschlamm Pietz et al.
1984
0.65 6.9 11 | Klarschlamm Andersen 1979
0.99 10.9 11
2.0 22 11 | diffuse Quellen | Paoletti et al.
1988
28 83 3 | Bergbau Beyer & Cro-
martie 1987
2.7 214 79 | Bergbau Morgan &
Juvenile 6.5 135 21 Morgan 1992
10.5 229 22
14.7 223 15
17.0 344 20
0.46 6.5 14 | Industrie Beyer & Cro-
. martie 1987
Aporrectodea rosea 0.14 21.2 151 | Klarschlamm | Andersen 1979
(Rotlicher Acker- 0.29 269 93
regenwurm) 0.65 10.9 17
0.99 19.0 19
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Tabelle 43: Cadmiumgehalte in Bodentieren aus natiirlichen und kontaminierten

Bioden (Fortsetzung)

Allolobophora 0401 20 I Nicht kontami- | Carter 1983
Chlorotica ‘ ' . iniert 1 o
0.65 10.9 17 | Klarschlamm Andersen 1979
0.99 16.2 16
2.7 122 45 | Bergbau Morgan &
6.5 145 22 Morgan 1992
10.5 261 25
14.7 164 11
Aporrectodea »Spuren‘ 7.9 Bergbau Beyer & Cro-
longa 6.5 76 12 martie 1987,
10.5 102 10 Morgan &
14.7 80 5 Morgan 1992
6.14 10.0 71 | Klarschlamm Andersen 1979
0.29 11.8 41
0.65 5.7 9
»3puren’ 75 Industrie Beyer & Cro-
047 10 21 martie 1987
2.7 12 4
Dendrodrilus rubi- 0.09 10.0 111 | Bergbau Morgan &
dus 0.84 17 20 Morgan 1991
0.90 30 33
19 430 23
50 320 6
80 190 2
90 410 5
280 270 1
350 1790 5
Dendrobaena Oh: 0.78 4 5| StraBenverkehr | Weigmann
octaedra 0.83 10 12 1991
Ah: 0.08 4 50
0.30 10 33
Dendrobaena 4 7 1.8 | Bergbau Ireland 1979a
veneta
Eiseniella tetrae- 4 3 0.7 | Bergbau Ireland 1979a
dra
Eisenoides  Spuren 501 | Nicht komann |Beyer & Cro-
carolinensis Lo b b et |martie 1987
27 62 23 kaschmelze Beyer et al.
1985
Eisenoides © Spurem} | Nicht kontami- | Bever & Cro-
loennbergi S ,,Spuren“, jert: o "’vmartie‘vaQS"'f.‘f e
. ,,Spuren“ ,,Sp .
Sparganophilus ,,Spuren‘ . {Nicht. f-komami_- -,Beyer& Cro-*_f.'
eiseni . inmiert lmartie 1987
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Tabelle 43: Cadmiumgehalte in Bodentieren aus natiirlichen und kontaminierten

Biden (Fortsetzung)

Keine Angabe - 4| Nicht kontami- | reta :
0.07 1.5 21 | diffuse Quellen | Diercxsens et
0.11 56 51 | diffuse Quellen |al 1985
+ Klarschiamm
6.4 34 S | Hiittenindustrie | Hunter et al.
16 107 7 1987a, b
2. Enchytriien
Cognettia L:0.36 3 8 | Straflenverkehr | Heck et al
sphagnetorum L:0.40 9 23 1995
Achaeta affinoides Of/Oh: 0.65 16 25
Of/Oh: 0.84 28 33
Achaeta bohemica Of/Oh: 0.65 14 22
Of/Oh: 0.84 10 12
Acheta abulba Of/Oh: 0.84 42 50
Oconnorella Of/Oh: 0.65 6 9
cambrensis
3. Asseln
Porcellio scaber L: 06 1.7 3 | Huttenindustrie | Hopkin et al.
(Kellerassel) L: 54 70 13 1986
L. 124 146 12
L. 132 55 0.4
L: 2438 106 4
L: 036 11 31| StraBenverkehr | Heck et al.
1995
Oniscus asellus 046} - 875 - 19} Nicht kontami- |Hopkin& =
(Mauerassel) o075 92! 12{mert | Martin 1982
. kor . 147y - 15f . IHunteretal
143 208 sy 119%7ab
1.75 403 23 | Bergbau, Hopkin &
1.82 11.5 6 | Hiittenindustrie | Martin
6.40 130 20 1982 Hunter et
7.41 80 11 al. 1987a, b
16.0 231 14
23.7 139 6
29.3 140 5
Philoscia L:0.36 36 100 | StraB8enverkehr | Heck et al.
muscorum 1995
4. Wiesenschnaken
Keine Angabe L:036 2 6 { StraBBenverkehr | Heck et al.
1995
6.4 11.7 1.8 | Huttenindustrie | Hunter et al.
16 51.7 3 1987a, b
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Tabelle 43: Cadmiumgehalte in Bodentieren aus natiirlichen und kontaminierten

Boden (Fortsetzung)

5. DoppelfiiBer

Keine Angabe oo b s 56F . 6iNicht - Hunter et al.
b b Hkontaminiert . [1987a b
Julus scandinavius L:0.40 0.43 1.1 StraBenverkehr | Heck et al.
0.36 0.57 1.6 1995
Keine Angabe 6.4 14.2 2 | Huttenindustrie | Hunter et al.
16 18.9 1.2 1987a, b
6. Springschwiinze
Orchesellavillosa | 1} .21y 2INieht - lHunteretal
und Isotomaviridis| - {4 \lonaminiert |1987ab
6.4 11.7 1.8 | Hiittenindustrie | Hunter et al.
16 51.7 3 1987a, b

Cadmium wird gegeniiber dem Boden fast immer angereichert und zwar sowohl in Bo-
den mit natiirlichen Gehalten als auch in kontaminierten Béden. Dabei werden haufig
Bioakkumulationsfaktoren von iiber 10, im Extremfall sogar iiber 100 erreicht (s. Ta-
belle 48 sowie Gish & Christensen 1973, van Hook 1974, Czarnowska & Jopkiewicz
1978, Dmowski & Karolewski 1979, Ireland 1979a, 1983, Carter et al. 1980, Spurgeon
& Hopkin 1996, Emmerling et al. 1997). Der Bioakkumulationsfaktor nimmt allerdings
bei hohen Gehalten im Substrat (ab ca. 20 mg/kg) auf 3-5 ab, bei extrem hohen Gehal-
ten kann er unter 1 fallen. Gelegentlich ermittelte hohere BAF (5-10) in diesem Bereich
kommen méglicherweise dadurch zustande, daB nicht der exakte Aufenthaltsort der

Tiere beprobt wurde.

Anhand der in Tabelle 43 wiedergegebenen Daten von Weigmann (1991) aus zwei
Mischwildern unter verschieden starkem VerkehrseinfluB wird der EinfluB des Bezugs-
horizonts bzw. der Beprobungstiefe auf die Auspragung der BAF von Lumbricus rubel-
lus und Dendrobaena octaedra deutlich. Wird der Schadstoffgehalt in den Regenwiir-
mern auf den Gehalt im Ah-Horiziont bezogen, der bei Belastung aus der Luft geringer
ist als der Gehalt im Oh-Horizont, so erhilt man hohere Werte fiir die BAF. Beriick-

sichtigt man die Lebensweise der beiden Arten (Wolters & Schauermann 1989), so ist
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bei Dendrobaena octaedra der Oh-Horizont der angemessene Bezugshorizont, bei

Lumbricus rubellus ist der Ah-Horizont in die Beprobung mit einzubeziehen.

Aufnahme, Exkretion und Speicherung

Im Vergleich zu Blei wird Cadmium zu relativen hohen Anteilen aus der Nahrung assi-
miliert: Die Collembolen-Art Orchesella cincta nahm 8.3 % des Cadmiums aus konta-
minierter Nahrung (Algensuspension) auf, aber nur 0.4 % des Pb (Van Straalen et al.
1987). Andererseits wird einmal aufgenommenes Cadmium im Korper sehr effektiv
zuriickgehalten. Bei Asseln und Schnecken konnte in Laborexperimenten praktisch kei-
ne Exkretion des mit der Nahrung zugefithrten Cadmiums nachgewiesen werden (Wil-
liamson 1980, Berger & Dallinger 1989, Hames & Hopkin 1991, Berger et al. 1993).
Auch der bei Insekten sehr effektive Ausscheidungsmechanismus der Hautung fithrte in
dem Experiment mit Orchesella cincta nur zur Abgabe von 30 % des assimilierten
Cadmium pro Hautung, Blei wurde dagegen zu 48 % ausgeschieden (Van Straalen et al.
1987). Sowohl die Assimilationseffizienz als auch die Ausscheidungsrate sind aller-

dings gruppen- und artspezifisch sehr verschieden (vgl. Abschnitt 1.1.3).

Abhiingigkeit der Gehalte von Bodeneigenschaften

Bei niedrigen pH-Werten sind die Cd-Gehalte in Regenwiirmern erhoht (Ma 1982,
1984, Ma et al. 1983). Der pH-Wert ist der Einzelfaktor mit dem starksten EinfluB auf
den BAF von Cadmium (Van Gestel et al. 1995). Bei sehr hohen Gehalten an organi-
scher Substanz (30 % und mehr) im Boden ist die Akkumulation von Cd in Regenwiir-
mern stark verringert (Morgan & Morgan 1988b, Streit et al. 1990, van Gestel et al.
1995). Auch die KAK trigt signifikant zur Erklarung der BAF von Cd in Regenwiir-
mern bei (Van Gestel et al. 1995).

Vergleich verschiedener Taxa
Heck et al. (1995) fanden folgende Reihung der Cadmium-Gehalte in taxonomischen
Gruppen saprophager wirbelloser Bodentiere an einem autobahnnahen Standort und

einem Vergleichsstandort: Enchytréaen > Asseln > Regenwiirmer > Tipula-Larven >
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Diplopoden. Hohe Affinitit von Enchytriaen zu Cd (und Pb) wurde auch von Riither &
Greven (1990) in Laborversuchen mit kiinstlicher Nahrung gefunden. Unter den Asseln
fiel die Art Philoscia muscorum durch besonders hohe Gehalte auf. Die Gruppe der
Zoophagen hatte geringe Gehalte. Eine Ausnahme stellte die Wolfsspinne 7rochosa
terricola mit 10mg/kg TS dar. Maelfait (1996) fand dagegen in Spinnen-Arten aus
StuBwassermarschen Cadmiumgehalte, die z.T. erheblich hoher waren als die von As-
seln von diesen Standorten. Die hochsten Gehalte wiesen Juvenile der Art Trochosa
ruricola (55 mg/kg) sowie die Arten Clubiona phragmitis (45 mg/kg), Pardosa purbek-
kensis (28 mg/kg), Pirata piraticus (21 mg/kg) und Pardosa amentata (19 mg/kg) auf.
Bei den Asseln lagen die hochsten Gehalte bei 27 mg/kg (Philoscia muscorum). Van
Straalen & van Wensem (1986) fanden in der Spinnen-Art Centro-merus sylvaticus die
héchsten Cadmiumgehalte (um 20 mg/kg) aller untersuchten Tierarten in der Umge-
bung einer Zinkschmelze.

Toxizitit

Hopkin & Hames (1994) bestimmten im 1-jahrigen Laborexperiment die Cd-Gehalte in
der Nahrung (Laub des Feldahorns), bei dem Individuen der Assel-Art Porcellio scaber
vor der Reproduktion starben. Dieser kritische Gehalt lag zwischen 50 und 100 mg/kg.
In diesen Bereich fillt auch die von Crommentuijn et al. (1995) ermittelte LCs, bei ei-

ner Versuchsdauer von 308 Tagen: 86 mg/kg.

Bei Werten tiber 20 mg/kg in der Nahrung (Blattstreu + Hundefutter) kam es bei dieser
Art zu einer stark verkiirzten Zeit zwischen Paarung und erster Trachtigkeit (von 40 auf
20 Tage) (Crommentuijn et al. 1995). Adaptierte Populationen in der Umgebung eines
Emittenten zeigten ebenfalls vorzeitige Reproduktion gegeniiber Individuen von nicht

belasteten Standorten (Donker et al. 1993).

Crommentuijn et al. (1995) ermittelten die LCs fur Cd bei den Collembolen Orchesella
cincta und Folsomia candida, der Hornmilbe Platynothrus peltifer und der Assel

Porcellio scaber. Bei Folsomia candida und bei der Hornmilbe trat eine signifikante
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Reduktion der Eizahl im Bereich 100 bis 1000 mg/kg und damit bei deutlich unter der
LCs liegenden Gehalten auf. Bei den beiden anderen Arten erwiesen sich Reproduktion

und Wachstum in diesen 63 Tage dauernden Versuchen als unempfindlich.

Subletale kritische Korpergehalte

Van Gestel et al. (1995) fanden bei Eisenia andrei in Artificial Soil einen kritischen
Kérpergehalt fur die Reproduktion von 115-150 mg/kg. Diese Korpergehalte blieben
langer bestehen als die Reproduktionshemmung. Die Autoren vermuten Entgiftung des
Metalls durch Bindung an Metallothioneine. Dieser Entgiftungsmechanismus wird erst
nach einiger Zeit wirksam, da die Bildung des Metallothioneins durch Cd erst induziert

wird.

Letale Kérpergehalte (LBC)
Letale Korpergehalte (lethal body concentrations, LBC) an Cadmium werden von
Crommentuijn et al. (1994) mitgeteilt (Tabelle 44).

Tabelle 44: Letale Korpergehalte an Cadmium in Bodentieren (Crommentuijn et
al. 1994)

;Springschwéinze Orchesella cincta 37
Tomocerus minor 75
Folsomia candida 387
Hornmilben Platynothrus peltifer 234
Asseln Porcellio scaber 2117
Oniscus asellus 4582
Doppelfiier Tulus scandinavius 153
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Eignung als Akkumulationsindikator und Eignung als Reaktionsindikator verlaufen
gegensinnig. Nur unempfindliche Arten konnen stark akkumulieren. Dies zeigt der Ver-
gleich der Cd-akkumulierenden Asseln mit den anderen taxonomischen Gruppen und es
bestatigt sich beim Vergleich der Assel-Arten miteinander. Die von Hopkin (1990) als
der stirkere Cd-Akkumulator identifizierte Art Oniscus asellus hat eine hohere LBC, ist

also weniger empfindlich als die schwicher akkumulierende Art Porcellio scaber.
3.5.1.2 Blei

Wirkung im Stoffwechsel

Blei hat keine Funktion im Organismus, interagiert aber in komplizierter und gruppen-
spezifischer Weise mit Ca bei Aufnahme und Exkretion. In Ca-armen Boden scheint der
Zwang zu forcierter Ca-Aufnahme die Aufnahme von Blei durch Regenwiirmer zu for-
dern (Ireland 1975). Kalkung bzw. Umsetzen der Tiere auf kalkreichere Standorte fiihrt
zu verringerten Bleigehalten in den Regenwiirmern (Ireland 1975, Weigmann et al.
1991, Heck et al. 1995). Ma (1983) interpretiert diese Befunde so, daB in Boéden mit
niedrigem Ca-Gehalt die Calcium- und damit auch die Blei-Exkretion verhindert ist. In
anderen Untersuchungen an Regenwiirmern wurde teils Konkurrenz um Speicherung im
Chloragoggewebe, teils gleichzeitige Zunahme der Gehalte in diesem Gewebe gefunden
(Morgan 1985, Morgan & Morgan 1988c). Das Chloragog ist der dem Darm anliegende
Teil des Coelomepithels, seine Zellen enthalten die metallspeichernden Chloragoso-

men.

Beeby (1978) stellte bei Asseln (Porcellio scaber) erthohte Aufnahme und Speicherung
von Blei bei erhohtem Ca-Angebot fest.

Gesamtkorpergehalte und Bioakkumulationsfaktoren
Bleigehalte und Bioakkumulationsfaktoren in Bodentieren sind in Tabelle 45 zusam-
mengestellt. Die hochsten Gehalte wurden bei Enchytrien und Asseln an Standorten

unter dem Einflu} von Immissionen aus dem StraBenverkehr gefunden (Williamson &
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Evans 1972, Heck et al. 1995). Die Enchytraen hatten Maximalgehalte bei 1500 mg/kg.
Es handelte sich um die Arten Achaeta affinoides und Achaeta abulba, die tiefere
Schichten des Humusprofils besiedeln. Der Tiefenbewohner Oconnorella (friher Ma-
rionina) cambrensis und die im oberen Teil der Auflage lebende Art Cognettia
sphagnetorum hatten Gehalte von 200 bzw. 1000 mg/kg (Heck et al. 1995). Bei den
Asseln wies die Art Philoscia muscorum mit 440 mg/kg (Heck et al. 1995) bzw. 680
mg/kg (Williamson & Evans 1972) die hochsten Bleigehalte auf Die Bioakkumu-
lationsfaktoren fiir Blei sind bei Bodentieren fast immer kleiner als 1 (Czamowska &
Jopkiewicz 1978, Carter et al. 1980, Hopkin & Martin 1982, Ireland 1983, Roth 1993,
Spurgeon & Hopkin 1996). Ausnahmen sind die oben genannten Enchytraen-Arten und
Asseln in Autobahnnihe (BAF 2-10) sowie Regenwiirmer an stark sauren Standorten
mit starker Kontamination durch Bergbauhalden (Ireland 1975, 1983, Morris & Morgan
1986, Morgan & Morgan 1991). Amerikanische Regenwurm-Arten der Gattung Ei-
senoides haben nach Beyer & Cromartie (1987) allerdings sowohl an nicht kontami-

nierten als auch an stark kontaminierten Standorten BAF von 50 bis 230,

Aufnahme, Exkretion und Speicherung

Blei wird einerseits aus der Nahrung kaum aufgenommen (geringe Assimilation, van
Straalen et al. 1987, Laskowski & Hopkin 1996), andererseits effektiv ausgeschieden
(Williamson 1980, van Straalen et al. 1987). Bei Collembolen ist - wie bei den meisten
Insekten - die Hautung ein wichtiger Weg zur Ausscheidung von Blei (Joosse & Buker
1979, van Straalen & van Meerendonk 1987, van Straalen et al. 1987, Kronshage 1994).
Auch bei Diplopoden spielt die Hautung eine Rolle. Das Mitteldarmepithel, in dem Blei
und Cadmium gespeichert werden (Hopkin 1989, Kohler et al. 1995), wird bei jeder
Hautung abgestofen (Hubert 1979).



158

Tabelle 45: Bleigehalte in Bodentieren aus natiirlichen und kontaminierten Boden

1. Rggenwiirmer

ku- | Quelle der Kon- |
ori | o

Lumbricus terrestris 15 11.5 0.77 | Klarschlamm Andersen 1979
(Tauwurm) 28 11.0 0.39
39 5.1 0.13
66 7.2 0.11 | StrafBenverkehr | Andersen 1979
90 8.9 0.10
140 7.2 0.05 | Bergbau Beyer & Cro-
148 18.9 0.13 martie 1987
179 133 0.07 | StraBenverkehr | Andersen 1979
203 23.7 0.12
2370 591 0.25 | Bergbau Morgan &
2700 49 0.02 Morgan 1992,
3820 245 0.06 Beyer & Cro-
10110 907 0.09 martie 1987
Juvenile 120 32 0.03 | Bergbau Beyer & Cro-
Juvenile 120 9.4 0.08 martie 1987
Juvenile 120 15 0.13 | Industrie
Lumbricus  rubellus| 11} . 36 3.27 Nicht kontami- | Beyer & Cro-
(Rotwurm) Keine Angabe | . 9 . {mert  Imartie 1987
Juvenile _Keine Angabe <21 i IMa1983
26 4.7 0.18 | diffuse Quellen | Paoletti et al.
29 88 0.30 1988
43 22.6 0.53
42 28 0.67 | Bergbau, diffu- | Ireland 1979a,
46 33 0.72 | se Quellen Beyer & Cro-
90 13 0.14 martie 1987
170 4 0.02 Morgan &
220 14 0.06 Morgan 1991,
300 16 0.05 1992, Hendriks
570 71 0.12 et al. 1995
629 9 0.01
850 2580 3.04
1314 3592 2.73
2370 330 0.14
3820 297 0.08
5090 900 0.18
5330 630 0.12
6730 899 0.13
6930 780 0.11
10050 2150 0.21
10110 459 0.05
12370 10410 0.84
16590 700 0.04
24550 1240 0.05
L/Of: 48 57.6 "1.20 | StraBenverkehr | Roth 1993
Oh: 1164 57.6 0.05
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Tabelle 45: Fortsetzung - Bleigehalte in Bodentieren

| Bleigehaltim | Bioakku- | Quelle der Kon- | Literatur
| Tierkérper | mulations- | tamination | =
Lumbricus rubellus Oh: 119 50 0.42 | StraBBenverkehr | Weigmann
(Fortsetzung) 236 85 0.36 1991
Ah: 33 50 1.52
103 85 0.83
Lumbricus ferrestris 18 0.20 0.01 [ Kldrschlamm Pietz et al.
und  Aporrectodea 28 0.55 0.02 1984
caliginosa
Lumbricus  rubellus | Keine Angabe <5 Nicht kontami- | Kratz 1994
und Aporrectodea- o ' niert ~
Arten Keine Angabe 5-121 Kratz 1994
Aporrectodea  cali- | 30 2 +0.07 | Nicht kontami- | Beyer & Cro-
ginosa ' ' niert " I'martie 1987
(Gemeiner Acker- 7 0.8 0.11 | Bergbau, Beyer & Cro-
regenwurmy) 11 6 0.55 | Industrie martie 1987
13 0.44 0.03 { Klarschlamm Pietz et al.
18 0.50 0.03 1984
26 9.0 0.35 | diffuse Quellen | Paoletti et al.
29 5.6 0.19 1988
28 6.4 0.23 | Straflenverkehr } Andersen 1979
39 9.2 0.24
38 300 0.79 | Bergbau, Beyer & Cro-
38 8.9 0.23 | Industrie martie 1987
43 9.6 0.22 | diffuse Quellen | Paoletti et al.
43 14.2 0.33 1988
47 15.2 0.32
46 18 0.39 | Bergbau, Beyer & Cro-
51 1.2 0.02 | Industrie martie 1987
570 662 1.16 | Bergbau Morgan &
2370 1272 0.54 Morgan 1992
3820 307 0.08
6730 1462 0.22
. 10110 1930 0.19
Juvenile 38 76 0.20 | Bergbau, Beyer & Cro-
Juvenile 51 1.4 0.03 | Industrie martie 1987
Aporrectodea rosea 26 94 0.36 | diffuse Quellen | Paoletti et al.
(Rotlicher Acker- 29 7.1 0.24 1988
regenwurm) 43 17.9 0.42
43 18.5 0.43
47 21.9 0.47
15 32 0.21 | StraBenverkehr | Andersen 1979
16 32 0.20
28 4.7 0.17
39 5.5 0.14
Allolobophora chio- 26 48 -0.18 | diffuse Quellen | Paoletti et al.
rotica 43 7.1 0.17 1988
43 42 0.10
47 12.6 0.27 | Straflenverkehr | Andersen 1979
28 4.6 0.16
39 5.8 0.15
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Tabelle 45: Fortsetzung - Bleigehalte in Bodentieren

- | tamination
Allolobophora chlo- Bergbau Beyer & Cro-
rotica (Fortsetzung) Industrie martie 1987
Aporrectodea longa StraBBenverkehr | Andersen 1979
570 234 0.41 { Bergbau Morgan &
2370 584 0.25 Morgan 1992
3820 397 0.10
10110 682 0.07
Dendrobaena octae- Oh: 119 100 0.84 | StraBenverkehr | Weigmann
dra 236 135 0.57 1991
Ah: 33 100 3.03
103 135 1.31
Dendrobaena veneta 629 18 0.03 Ireland 1979a
Dendrodrilus  rubi- 127 100 0.79 | Bergbau Ireland 1975,
dus 170 12 0.07 Morgan &
220 40 0.18 Morgan 1991
850 7780 9.15
1713 4160 2.43
2370 493 0.21
3820 283 0.07
5090 2050 0.40
5330 3380 0.63
6930 1340 0.19
10050 3080 0.31
10110 575 0.06
12370 13042 1.05
16590 2620 0.16
24550 3070 0.13
LEiseniella tetraedra 629 20 0.03 Ireland 1979a
Eisenoides 921 2100 228 | Nicht kontami- | Beyer & Cro-
Carolinensis o '  {niert  |martie1987
150 310 2.07 | Zinkschmelze | Beyer et al.
1985
Eisenoides 421 . 240 §7 | Nicht kontami- | Bever & Cro- ¢
Loennbergi oMy 4801 44 |nient - | martie 1987
sy 130f 9}
Juvenile 15 67 4l o
14 1200 - 85 Beyer & Cro-
Juvenile 6.1 800 131 martie 1987
Juvenile 9.7 560 58
Juvenile 11 190 17 :
Sparganophilus Sy 14 0.27 | Nicht kontami- | Beyer & Cro-
eiseni G oo hnjert martie 1987
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Tabelle 45: Bleigehalte in Bodentieren aus natiirlichen und kontaminierten Boden

(Fortsetzung)

Regenwiirmer: L/Of: 48 Straflenverkehr | Roth 1993
Keine Angabe der
Art
55 45 0.82 | diffuse Quellen | Diercxsens et al.
diffuse Quellen | 1985
50 67 1.33 | + Klarschiamm
2. Enchytriien
Cognettia sphagne- L:10 800 80 | Stralenverkehr | Heck et al. 1995
torum L:50 429 9
L/Of: 48 9.1 0.19 Roth 1993
Achaeta affinoides Of/Oh: 123 1600 13 Heck et al. 1995
Of/Oh: 230 1300 6
Achaeta bohemica Of/Oh: 123 1000 8
Of/Oh: 230 720 3
Acheta abulba Of/Oh: 230 1820 8
Oconnorella  cam- Of/Oh: 123 170 1.4
brensis
3. Asseln
Porcellio scaber L. 187 0.7 0.04 | Metallschmelze | Hopkin et al.
(Kellerassel) L: 315 515 1.63 1986
L: 925 101 1.09
L: 101 6.9 0.07
L. 530 142 0.27
L. 890 31.6 0.04
L: 1290 328 0.25
L: 1790 113 0.06
L: 50 80 1.60 | Straflenverkehr | Heck et al. 1995
Oniscus asellus o784 1350 017 Nicht kontami- | Hopkin & Martin
ki 020}
. 250) 046} 4
648 0.41 | Bergbau, Hopkin & Martin
2080 0.22 | Metallschmelze | 1982
2390 0.17
Philoscia muscorum L: 50 8.76 | StraBenverkehr | Heck et al. 1995
70 411 Williamson &
70 6.67 Evans 1972
100 6.65 ‘
110 6.20
130 292
145 1.93
4. Wiesenschnaken
Tipula scripta L/Of 8 0.5 0.06 | StraBenverkehr | Roth 1993
Keine Angabe L:50 145 2.90 Heck et al. 1995
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Tabelle 45: Bleigehalte in Bodentieren aus natiirlichen und kontaminierten Biden

(Fortsetzung)

5. Doppelfiifier

Julus scandinavius L/Of: 48 5.5 0.11 | StraBlenverkehr | Roth 1993
L:10 6 0.60 Heck et al.
L:50 11 0.22 1995
Keine Angabe 70 42 0.60 Williamson &
70 69 0.99 Evans 1972
100 80 0.80
110 82 0.75
120 48 0.40
130 43 0.33
145 41 0.28
6. Springgchwiinze
Entomobrya nivalis L/Of: 48 52 0.11 | StraBenverkehr | Roth 1993
Entomobrya Of/Oh: 123 10 0.08 Heck et al.
muscorum Of/Oh: 230 13 0.06 1995
Lepidocyrtus L/Of 48 13 0.03 Roth 1993
lignorum L:55 11 0.20 Heck et al.
1995
Orchesella Sla- L/Of: 48 7.5 0.16 Roth 1993
vescens
Tomocerus fla- Of/Oh: 123 4 0.03 Heck et al.
vescens Of/Oh: 230 5 0.02 1995
Isotoma trispinata Of/Oh; 123 8 0.07 Heck et al.
Of/Oh: 230 75 0.33 1995
7. Hornmilben
Keine Angabe (meh- L/Of: 48 386 0.80 | Straflenverkehr | Roth 1993
rere Arten)
Spatiodamaeus ver- Of/Oh: 123 5 0.04 Heck et al.
ticillipes Of/Oh: 230 10 0.04 1995
Adoristes ovatus Of/Oh: 123 30 0.24
Camisia spinifer Of/Oh: 123 30 0.24
Platynothrus peltifer Of/Oh: 230 150 0.65

Vergleich verschiedener Taxa und trophischer Gruppen v ’

In allen Untersuchungen, in denen Enchytrien oder Asseln einbezogen waren, fielen
diese durch hohe Gehalte auf (besonders die Assel-Art Philoscia muscorum und En-
chytrden der Gattung Achaeta). Auf dem nichsten Rang kommen Regenwiirmer und
Tipula-Larven sowie die Oribatiden-Art Platynothrus peltifer mit Bleigehalten von 100
bis 200 mg/kg TS.
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Die iibrigen Oribatiden-Arten und die Collembolen haben Gehalte unter 100 mg/kg TS
(Williamson & Evans 1972, Roth 1993, Kronshage 1994, Heck et al. 1995).

Diplopoden weisen unter dem EinfluB von Verkehrsimmissionen deutlich geringere
Bleigehalte auf: Julus scandinavius hatte Gehalte von 5 bis 20 mg/kg TS (Roth 1993,
Heck et al. 1995), nicht identifizierte Arten in der Studie von Williamson & Evans
(1972) enthielten 80 mg/kg TS.

Réuberische Arten haben im allgemeinen geringere Pb-Gehalte als Saprophage und
Mikrophytophage (Clausen 1989, Weigmann 1991, Roth 1993). Unter den Mikrophyto-
phagen sind die Pilzfresser besonders stark exponiert, da manche Pilzarten Pb sehr stark
akkumulieren (Roth 1993).

Abhiingigkeit der Gehalte von Bodeneigenschaften

Die Gehalte von Blei in Regenwiirmern sind bei niedrigen pH-Werten und geringen
Gehalten an Calcium und organischer Substanz erhoht (Ma 1982, Ma et al. 1983, Mot-
ris & Morgan 1986, Morgan & Morgan 1988a, Peramiki et al. 1992, van Gestel et al.
1995). Nach van Gestel et al. (1995) tragt auch der Tongehalt erheblich zur Erklarung
des BAF fiir Pb bei. Die Ca/Pb-Verhiltnisse in Lumbricus rubellus und Dendrodrilus
rubidus sind in Pb-kontaminierten Béden bei geringen Ca-Gehalten im Boden (bis ca.
1-3 %) weiter als in den Boden, das heifit, dal die Regenwiirmer Ca im Vergleich zu Pb
anreichern. Bei hoheren Ca-Gehalten im Boden schwankt der Quotient bei Lumbricus
rubellus um den Quotienten im Boden, withrend er bei Dendrodrilus rubidus konstant
bei etwa 1.25 und immer unter dem Quotienten im Boden liegt (Ireland 1979a, Morris

& Morgan 1986, Morgan & Morgan 1991).

Artspezifische Unterschiede bei Regenwiirmern

Endogiische Regenwiirmer mit inaktiven Kalkdrﬁseh reichern Blei stirker an als die
anezische Art Lumbricus terrestris mit aktiven Kalkdriisen (Morris & Morgan 1986,
Morgan & Morgan 1992).



164

Die Ca/Pb-Verhiltnisse im Korper verschiedener Lumbriciden-Arten unterscheiden
sich, wobei ein EinfluB der okologischen Gruppen deutlich wird: Die anezische Art
Lumbricus terrestris erhielt an einem kontaminierten Standort mit einem Ca/Pb-
Quotienten im Boden von 0.57 ein Ca/Pb-Verhiltnis im Korper von 21.6 aufrecht, wih-
rend die endogiischen Arten Aporrectodea caliginosa und Octolasion lacteum Ca/Pb-
Quotienten um 1 aufwiesen (Morris & Morgan 1986). Lumbricus rubellus und
Dendrodrilus rubidus hatten unter vergleichbaren Verhiltnissen Ca/Pb-Verhiltnisse von
6.5 bzw. 3.0, nehmen also eine Zwischenstellung zwischen Lumbricus terrestris und

den endogiischen Arten ein (Morgan & Morgan 1991).

Toxizitit

Die Toxizitat von Blei ist generell gering. Der kritische Pb-Gehalt in der Nahrung fiir
die Kellerassel Porcellio scaber (Tod vor der Reproduktion) lag zwischen 1000 und
2000 mg/kg (1-jéhriges Laborexperiment, Hopkin & Hames 1994).

Auswirkungen von Bleibelastung auf die Dominanzstruktur von Bodenarthropoden
Hégvar (1994) untersuchte einen Bleigradienten in Boden die aus der Verwitterung blei-
haltiger Minerale entstanden waren. Hier traten extreme Bleigehalte bis zu ca. 10 %
auf. Bei Gehalten um 3 % dominierte die vorher unbedeutende Art Folsomia qua-
drioculata, bei den hochsten Gehalten verschwand diese Art vollig. Hier war Isofoma
olivacea, die erst bei hoheren Bleigehalten in Erscheinung trat, mit 80 % der Individuen
absolut dominant. Die Artenzahl ging von Werten um 15 bis auf 4 bei der hochsten Be-
lastung zuriick. Die Gesamtindividuenzahl 4nderte sich dagegen kaum. Isotoma oliva-
cea 1st eine epedaphische bis epiphytisch lebende Art, die aufgrund ihrer GroBe (bis 3.1
mm Lénge) nicht tief in den Boden eindringen kann. Sie kann auch in gestorten und
verdichteten Boden, z.B. unter Schipisten eudominant werden (Kopezki & Trockner

1994),

Bei den Oribatiden war der Verlauf der Artenzahlen ganz ahnlich, gleichzeitig ging

auch die Individuenzahl drastisch zuriick. Die Oribatiden als Gruppe erwiesen sich da-
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mit deutlich weniger bleitolerant als die Collembolen. Die bei der héchsten Belastung
noch gefundenen Taxa waren Oppia bicarinata, Oppiella nova und Suctobelba sp.
(Hagvar 1994). Bei diesen als extrem zu bezeichnenden und vermutlich selektions-
wirksamen Gehalten (da das Blei aus dem Ausgangsgestein stammt, besteht Selektions-
druck seit Beginn der Bodenbildung) ist mit adaptierten Populationen bei den unter-

suchten Arten zu rechnen.

3.5.1.3 Nickel

Wirkung im Stoffwechsel
Eine Funktion von Nickel im Stoffwechsel terrestrischer Invertebraten ist nicht bekannt.
Nickel kann, wie Cadmium, Zink aus der Carboanhydrase verdringen, was zu einer

Funktionsminderung dieses Enzyms fiihrt (Beeby 1991).

Akkumulation

Nickel wird in Regenwiirmern nicht akkumuliert (Bioakkumulationsfaktor < 1), wie Ma
(1982), Abdul Rida (1992), Frind (1993) sowie Neuhauser et al. (1995) iibereinstim-
mend feststellten. Friind (1993) untersuchte epigéische Arten, die iibrigen Autoren en-
dogdische und anezische Arten. Nickel lag dabei jeweils als eine Komponente in einer
Mischbelastung mit Schwermetallen vor. Bei Ma (1982) und Neuhauser et al. (1995)
stammte die Belastung aus Klarschlammausbringung, bei Abdul Rida (1992) aus diffu-
sen Quellen, Friind (1993) untersuchte eine Deponie firr Sedimente aus Stauseen. Im
Bereich von Gehalten im Boden zwischen 10 und 1000 mg/kg verlief in den Untersu-
chungen von Ma (1982) sowie Neuhauser et al. (1995) der Anstieg der Gehalte im
Wurmkorper linear mit dem Anstieg der Gehalte im Boden. Oberhalb dieses Bereichs
erreichten die Gehalte im Wurmkérper eine Sattigung (Ma 1984). Abdul Rida (1992),
der unterschiedliche Standorte mit unterschiedlicher Herkunft der Belastung und unter-

schiedlichen Regenwurm-Zénosen untersuchte, konnte dagegen im Bereich von 2 bis 50
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mg/kg Ni im Boden keine Beziehung zwischen den Gehalten im Boden und den Gehal-

ten im Wurmkorper feststellen.

Die Ergebnisse der Studie von Gish & Christensen (1973) iiber Gesamtgehalte in Béden
und Regenwirmern an Standorten in verschiedenen Entfernungen zu StraBen unter-
scheiden sich von denen der anderen Autoren. Der Bioakkumulationsfaktor lag im
Durchschnitt bei 1.9. Im Gegensatz zu Pb, Cd und Zn bestand keine positive Korrelation
zu den Bodengehalten. Die unangemessen kurze Dauer der Entkotung kann diese Dis-

krepanz nur zum Teil erklaren.

Hohere Gehalte als in Regenwiirmern traten in belasteten Boden bei Tipula-Larven auf

(47 mg/kg, Frind 1993). Auch hier lag der Bioakkumulationsfaktor jedoch unter 1.

Abhingigkeit der Gehalte und der Toxizitiit von Bodeneigenschaften

Im Gegensatz zu den iibrigen Schwermetallen nehmen die Bioakkumulationsfaktoren
fur Ni in Regenwiirmern mit steigendem pH zu. Eine Besonderheit von Nickel ist zu-
dem, daB der Zusammenhang zwischen pH und BAF linear zu sein scheint. Die Daten-
basis fiir die Akkumulation von Nickel durch Regenwiirmer ist aber sehr begrenzt (Van
Gestel et al. 1995).

Toxizitéit

Die akute Toxizitat von Nickel fur Eisenia fetida (LCsy: 757 mg/kg) war in Artificial
Soil groBer als die von Cadmium (1843 mg/kg) und lag in der gleichen GroBenordnung
wie die Toxizitat von Kupfer und Zink (643 bzw. 662 mg/kg) (Neuhauser et al. 1985).
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3.5.1.4 Chrom

Wirkung im Stoffwechsel
Nach derzeitigem Wissensstand hat Chrom keine Funktion im Stoffwechsel wirbelloser

Bodentiere.

Korpergehalte, Akkumulation und Exkretion

Bei der Regenwurm-Art Eisenia andrei liegen die Gehalte im Korper ohne Belastung
bei 0.03 mg/kg. Unter Belastung wurden bis zu 18 mg/kg erreicht (Van Gestel et al.
1993). Bei Gehalten bis zu einigen 100 mg/kg waren die BAF im Laborversuch 0.03 bis
0.05, bei Gehalten von 50 bis 100g/kg fielen sie auf 0.02 mg/kg. Die geringen Gehalte
sind Resultat rascher Exkretion.

Beyer & Cromartie (1987) ermittelten in Monitoringprogrammen in unbelasteten Béden
maximale Cr-Gehalte in Regenwiirmern (4porrectodea caliginosa) um 2, in belasteten
bis zu 53 mg/kg. Die BAF lagen mit einigen Ausnahmen deutlich unter 1. Diercxsens et
al. (1985) fanden in Boden mit geringer Chrom-Belastung mit Klarschlamm BAF um
0.75.

Toxizitit
Ab Cr-Gehalten in Artificial Soil von 100 mg/kg ist die Reproduktion von Eisenia
andrei signifikant reduziert (Van Gestel et al. 1993).

Subletale kritische Kérpergehalte
Van Gestel et al. (1993) schatzten, daB ab Cr-Gehalten von 3 mg/kg im Koérper von Ei-

senia andrei toxische Effekte aufireten (Verminderung der Reproduktion).
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3.5.1.5 Quecksilber

Wirkung im Stoffwechsel
Nach derzeitigem Wissensstand hat Quecksilber keine Funktion im Stoffwechsel wir-

belloser Bodentiere.

Akkumulation

Rhett et al. (1988) fanden im aktiven Monitoring Freiland mit der Regenwurm-Art Ei-
senia fetida in Baggergut-Deponien Bioakkumulationsfaktoren zwischen 0.10 und 0.35
bei Gehalten im Boden zwischen 2 und 9 mg/kg TS. In unbelastetem Vergleichsboden
betrug der BAF 0.08. Die Tiere waren 28 Tage exponiert worden.

Im Gegensatz dazu ermittelten Bull et al. (1977) in Lumbricus terrestris in der Umge-
bung eines Quecksilber-Emittenten (Chlor-Alkali-Werk) Quecksilbergehalte von 6.5 +
1.6 mg/kg TS, in einem unbelasteten Gebiet 0.2 + 0.03 mg/kg TS. Die Gehalte im Bo-
den (0-2 cm) waren 3.81% 0.95 bzw. 0.106 £ 0.009 mg/kg TS. Die BAF lagen damit bei
1.7 bis 2.0.

Die Unterschiede in der Akkumulation zwischen Labor und Freiland kénnen artspezi-

fisch oder durch die langere Expositionsdauer der autochthonen Tiere bedingt sein.

Toxizitat

In Biotests mit Quecksilber (als Chlorid) in Sand fanden Schmidt (1984, 1986) und
Schmidt & Fielbrand (1987) verminderte Schlupfraten und erhohte Mortalitit der Lar-
ven bei Heuschrecken-Arten, deren Eier sich im Boden entwickeln (Tabelle 46) im La-
borversuch. In die Versuche waren die mediterranen Arten Acrotylus patruelis und
Aiolopus thalassinus sowie die einheimischen Arten Oedipula caerulescens, Glyptobo-
thrys biguttulus und Glyptobothrys brunneus einbezogen. Von Aiolopus thalassinus gibt

es auch einige Vorkommen in Siiddeutschland.
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Tabelle 46: Wirkung von Quecksilber auf Eier und Larven von Heuschrecken-

Arten

Acrotylus pdiruelis | T 7 | ’ >05
Aiolopus thalassinus 5 0.605
Oedipula caerulescens 6.05 0.12

Heuschrecken sind allerdings nur sehr bedingt als Indikator-Arten geeignet, da aufgrund
der hohen Mobilitéit der Tiere auch solche Gebiete, in denen die Larven nicht schlipfen

oder absterben, aus angrenzenden Gebieten rasch mit adulten Tieren besiedelt werden.

3.5.1.6 Arsen

Gesamtkorpergehalte, Bioakkumulationsfaktoren

Arsen wird von Regenwiirmern nicht akkumuliert (Beyer & Cromartie 1987). In unbe-
lasteten Boden erreichten die Korpergehalte maximal 0.2 mg/kg, in belasteten Boden
0.8.

3.5.2 Essentielle Metalle

3.5.2.1 Kupfer

Wirkung im Stdffwechsel

Kupfer ist fiir viele Wirbellose als Bestandteil des Sauerstofftransportpigments Hiamo-
cyanin essentiell. Unter den Bodentieren sind dies die Spinnen, Schnecken und Asseln.
Die Regulation der Kupfergehalte im Koérpergewebe ist bei Collembolen (Van Straalen
et al. 1987), Feldheuschrecken (Johnson 1986) und Regenwiirmern (Tabelle 47) nach-
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gewiesen. Die Hausgrille Acheta domestica benotigt fiir ein normales Wachstum einen

Kupfergehalt in der Nahrung von mindestens 14 mg/kg (McFarlane 1976).

Gesamtkorpergehalte, Bioakkumulationsfaktoren

Gehalte und Bioakkumulationsfaktoren in Bodentieren von natiirlichen und kontami-
nierten Standorten sind in Tabelle 47 zusammengestellt. Die Bioakkumuationsfaktoren
sind nur bei geringen Gehalten im Boden groBer als 1, bei hohen Gehalten immer klei-
ner 1.

In rauberischen Wirbellosen (Laufkéfer und Raubmilben) fanden Butovsky & van
Straalen (1995) relativ niedrige Gehalte und Bioakkumulationsfaktoren < 1 (gegeniiber

Collembolen, gepoolte Proben). Spinnen haben dagegen z. T. hohe Gehalte.

Aufnahme, Exkretion und Speicherung

Bei den Gehauseschnecken 4rianta arbustorum und Helix aspersa wurde hohe Assimi-
lationseffizienz fiir Kupfer von 69-98 % ermittelt (Berger & Dallinger 1989, Laskowski
& Hopkin 1996). Die Nacktschnecken-Art Arion ater hat dagegen sehr wirksame Aus-
scheidungs-mechanismen fiir Kupfer, die die Akkumulation begrenzen (Marigomez et
al. 1986a).

Toxizitét

Ma (1988) fand eine Beeintrachtigung der Reproduktion verschiedener Regenwurm-
Arten durch Kupfer im Laborversuch mit Sandboéden (pH 5, Humusgehalfe 4-6 %). Da-
bei erwiesen sich Aporrectodea- und Allolobophora-Arten als kupferempfindlicher als
Lumbricus rubellus. Wahrend der Gehalt, der die Kokonproduktion um 10 % beein-
trachtigte, bei Aporrectodea caliginosa 27 mg/kg und bei Allolobophora chiorotica 28
mg/kg betrug, lag der entsprechende Wert fir Zumbricus rubellus bei 80 mg/kg.

Hopkin & Hames (1994) bestimmten in einem 1-jahrigen Laborexperiment die Cu-
Gehalte in der Nahrung (Laub des Feldahomns), bei dem Individuen der Assel-Art
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Porceiiiv scaber vor der Reproduktion starben. Dieser kritische Gehalt lag zwischen 50
und100 mg/kg.

Haight et al. (1982) ermittelten im 72-Stunden-Test eine LCs, in physiologischer Salz-
l6sung von 1.37 mg/1 firr adulte Tiere der pflanzenparasitischen Nematoden-Art Panag-
rellus silusiae und 0.28 m/l fir juvenile Tiere. Subletale Effekte wurden anhand des
Wachstum juveniler Tiere in einem Niahrmedium geprift, dem Kupfer in unterschiedli-
chen Gehalten beigefiigt waren (als CuCl,.) Ab 50 mg/l waren Wachstums-
verzogerungen nachweisbar. Bei 200 mg/l wurden kaum reversible Reifungs-
verzogerungen an den Populationen festgestellt. Hohe Gehalte fithrten bei dieser Art zu
einer Einstellung der Fraflaktivitit, die anhand der Schlundkontraktionen erfaBt wurde,
allerdings nicht bei allen Individuen (Mudry et al. 1982). Bei einem Cu-Gehalt im Me-
dium von 400 mg/l stellten 90% der Tiere die FraBaktivitit ein.

Hafkenscheid (1971) stellte im aquatischen Test eine signifikante Erhéhung der Morta-
litat ab Cu®*-Gehalten von 0.06 mg/l bei dem pflanzenparasitischen Nematoden-Art
Paratrichodorus pachydermus fest. In Boden wurde allerdings durch dessen puffernde
Wirkung auch nach Gieflen mit Leitungswasser, das 0.35 mg/l Cu enthielt, kein Effekt
beobachtet.

Als sehr kupferempfindlich erwies sich in Versuchen von Pitcher & Macnamara (1972)
der Pflanzenparasit Xiphinema diversicaudatum. Er wies im aquatischen Test (24 h)
bereits bei Kupferkonzentrationen von 0.1 mg/l eine Mortalitit bei 50 % auf Diese
blieb bis 10 mg/l praktisch unverdndert. Bei Pratylenchus penetrans war die Mortalitit
bei 0.1 mg/kg ebenfalls signifikant erhoht, aber nur um 12,5 %, wahrend Aphelenchoi-
des ritzemabosi erst bei 10 mg/l einen signifikanten, dann allerdings bereits sehr starken
Effekt zeigte (70 % Mortalitét).

Korthals et al. (1996) fanden in einem Feldversuch, in dem der Boden experimentell
mit Kupfer angereichert wurde (250, 500 oder 750 kg/ha als Sulfat) einen signifikanten
Riickgang der rauberischen und ommivoren Nematoden, wenn die Cu-Gehalte im

CaCl,-Extrakt 0.8 bis 1.4 mg/l betrugen.
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Tabelle 47: Kupfergehalte in Bodentieren aus natiirlichen und kontaminierten
Boden

’ /Kupfergehalt

Kupfagehalt | Bioakku-
orper mulanons- Kontam

Quelleder

. Iatemtur

. _ |faktor  jmation = |
1. Regenwiirmer
Lumbricus  terre- 13 o8 0.38 | Nicht - konta: Wlttassek 19873., b
stris L oo miniert .
(Tauwurm) 14 39 0.28 | Bergbau Beyer & Cromame
1987
22 7 0.32 | Klarschlamm | Pietz et al. 1984
27 11 0.41 | Bergbau Morgan & Morgan
30 9 0.30 1992
38 6.6 0.17 Beyer & Cromartie
1987
40 7.8 0.20 | Industrie Beyer & Cromartie
1987
49 10 0.20 | Cu-Fungi- Wittassek 1987a, b
62 12 0.19| zide, Bergbau | Morgan & Morgan
345 12 0.03 1992
820 31 0.04 | Bergbau Beyer & Cromartie
1000 13 0.01 1987
Lumbricus rubellus 5.1 7.2 1.41 | Nicht konta- Beyer&Cromartxe'
(Rotwurm) 1 | fminer  f1987
20 13/ 065  lireland 1979
131 131 100f |VWittassek 1987a, b
26 10| 038  |Carter9s3
Keine Angabe 12y Malogs
Juvenile Keine Angabe 251 . ..
12 8.8 0.73 | Industrie Beyer & Cromartie
1987
24-88 10-12| 0.14-0.42 | Bergbau Morgan & Morgan
1990
44 30-34| 0.68-0.77 | diffuse Quel- | Paoletti et al. 1988,
53 25 0.47 | len Hendriks et al.
1995
53 8 0.15 | Kupferhiitte  { Pohla & Kas-
perowski 1994
90 62 0.69 | Cu-Fungizide | Paoletti et al. 1988
160 32 0.20 | diffuse Quel- | Hendriks et al.
len 1995
165 22 0.13 | Kupferhiitte | Pohla & Kas-
perowski 1994
252 11 0.04 | Bergbau Ireland 1979a
335 11 0.03
345 28 0.08 | Cu-Fungizide | Wittassek 1987a, b
530 40 0.08 | Kupferhiitte | Pohla & Kas-
perowski 1994
2500 80 0.03 | Kupferhiitte | Pohla & Kas-
perowski 1994
2760 39 0.01 | Bergbau Morgan & Morgan

1990
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Tabelle 47: Kupfergehalte in Bodentieren aus natiirlichen und kontaminierten

Boden (Fortsetzung)
i | Queeder |
Lumbricus  rubellus Oh: 27 13 0.48 | Stralenverkehr | Weigmann
(Fortsetzung) 70 11 0.16 1991
Ah: 15 13 0.87
34 11 0.32
23 16 0.70 | Bergbau Morgan &
27 10 0.37 Morgan 1992
30 13 0.43
31 11 0.35
62 14 0.23
Lumbricus rubellus | . 7{ 10 1.43 | Nicht kontami-| Van Rhee 1977
und dporrectodea- | Keine Angabe | = <3 . |nert 1Kratz 1994
Arten 14 12 0.86 | Cu-Fungizide | Van Rhee
25 19 0.76 1977, Wittas-
44 20 0.45 sek 1987 a,b
49 18 0.37
99 39 0.39
109 63 0.58
Keine Angabe 10-36 diffuse Quellen | Kratz 1994
Aporrectodea cali- 45 4.1 0.91 | Bergbau, Indu-| Beyer & Cro-
ginosa 9.1 6.3 0.69 | strie martie 1987
(Gemeiner Acker- 12 53 0.44 Morgan &
regenwurm) 21 12 0.57 Morgan 1992
23 7.1 0.31
23 12 0.52
23 4.8 0.21
27 14 0.52
28 12 0.43
30 12 0.40
31 13 042
38 5.5 0.14
62 20 0.32
46 32-38| 0.70-0.83 | Klarschlamm | Beyer et al.
1982
24-36 7-11} 0.29-0.31 Pietz et al.
1984
90 68 0.76 | Cu-Fungizide | Paoletti et al.
1988
Keine Angabe Miillkompost | Ma 1982
Allolobophora | 26 | [ Nicht kontami- | Carter 1983
Chlorotica ] ] o ojelert . L
23 11 0.48 | Bergbau Morgan &
27 12 044 Morgan 1992
30 10 0.33
62 17 0.27
44 23 0.52 | Cu-Fungizide | Wittassek
49 17 0.35 1987a, b,
90 29 0.32 Paoletti et al.
345 19 0.06 1988
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Tabelle 47: Kupfergehalte in Bodentieren aus natiirlichen und kontaminierten

Boden (Fortsetzung)

u- [Quelleder | Literatar
ions- | Kontamination |

Aporrectodea longa . Bergbau, Beyer & Cro-

27 10 0.37 | Industrie martie 1987
30 10 0.33 Morgan &
32 15 0.47 Morgan 1992
45 9.9 0.22
62 15 0.24
76 18 0.24
Dendrobaena octae- Oh: 27 11 0.41 Weigmann
dra 70 13 0.19 1991
Ah: 15 11 0.73
34 13 0.38
Dendrobaena veneta 252 11 0.04 | Bergbau Ireland 1979a
Liseniella tetraedra 252 8 0.03 | Bergbau Ireland 1979a
Eisenoides  caroli- L3S e R 9 3 Nicht kontami- Beyer & Cro-
nensis . L b pjep martie 1987
18 12 0.67 | Zinkschmelze | Beyer et al.
1985
Eisenoides  loenn-} 51} 13|  255INicht kontami- Beyer & Cro-
bergi . 594 8AL 147|niert  |martie 1987 ,
... . -
o gl el gl
Juvenile 82t 51 ge2) b
Sparganophilus . ’%0f 50f  056}Nicht kontami- | Beyer & Cro-
eiseni L Loy » niert | martie 1987
Keine Angabe e 132 Nicht kontami- | Hunteretal.
Gt i e b e e 1987a.b
34 35 1.03 | diffuse Quellen | Diercxsens et
37 30 1.23 { diffuse Quellen | al. 1985
+ Klarschlamm
615 155 0.25 | Huttenindustrie | Hunter et al.
9720 1170 0.12 19872, b
2. Asseln
Porcellio scaber Industrie Hopkin et al.
(Kellerassel) 1986
Oniscus asellus 3 | Nicht kontami-{Hopkin& =

(Mauerassel)




175

Tabelle 47: Kupfergehalte in Bodentieren aus natiirlichen und kontaminierten

Biden (Fortsetzung)

Oniscus asellus Metallschmelze
(Fortsetzung) 132 Bergbau Martin 1982
615 Hiittenindustrie | Hunter et al.
9720 1987a, b
3. Doppelfiifier
Keine Angabe 184 . 1384 BINicht = |Hunteretal |
- b b lkontaminiert  [1987ab
Keine Angabe 615 511 0.83 | Huttenindustrie | Hunter et al.
9720 780 0.08 1987a, b
4. Springschwiinze
Orchesella villosa 18 495] . 275iNicht - Hunteretal
und b b ikontaminiert | 1987a b
Isotoma viridis 615 175 0.28 | Hiittenindustrie | Hunter et al.
9720 2370 0.24 1987a, b

Abhiingigkeit der Gehalte und der Toxizitit von Bodeneigenschaften

Im Bereich der natiirlichen Gehalte des Bodens und bei relativ geringer Kontamination
(10 -100 mg/kg) sind die Cu-Gehalte in Lumbricus rubellus bei pH-Werten zwischen 4
und 7 sowie Gehalten an organischer Substanz unter 10% von diesen Bodenparametern
unabhéngig. Zunahme der Bodengehalte in diesem Bereich fithrte zu hochstens geringer
Zunahme des Cu-Gehaltes in Lumbricus rubellus (Carter et al. 1980, 1983, Ma 1982,
Ma et al. 1983, Morgan 1985). Dagegen wurden die Gehalte in den Losungen und damit
die Cu-Ausscheidung erhoht (Carter et al. 1983).

Bei Kupfergehalten im Boden, die viel hoher als 100 mg/kg waren, wurden unter-
schiedliche Befunde ermittelt (Tabelle 52): Morgan (1985) stellte beim Vergleich un-
terschiedlich stark durch Bergbau kontaminierter Standorte und Streit et al. (1990) im
Laborversuch starke Anreicherung im Korper von Lumbricus rubellus bzw. Octolasion
lacteum fest. Ireland (1979) fand bei Lumbricus rubellus auch in Boden, deren Kupfer-
gehalte durch Klarschlamm oder Abfille aus dem Kupferbergbau auf 250 bzw. 335
mg/kg erhoht waren, normale Korpergehalte von 11 mg/kg. Curry & Cotton (1980)
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hielten Regenwirmer in Kompost aus Schweinegiille mit Kupfergehalten bei 483

mg/kg. Hier wurden Gehalte im Kérper bis zu 200 mg/kg erreicht.

Van Gestel & Doomekamp (1998) fanden bei der Hornmilben-Art Platynothrus peltifer
bei Exposition in einem Standardboden mit 4 % organischer Substanz LCsp-Werte von
288 bis 351 mg/kg Cu Boden niedrigere und ECso-Werte fiir die Reproduktion von 71
bis 131 mg/kg (unterschiedliche Werte bei unterschiedliche Temperaturen). Wurde
Kupfer iiber die Algennahrung verabreicht (bei Haltung der Tiere auf Gips) dann lagen
die LCs-Werte bei 1477 bis 5406 mg/kg. Die wahrscheinlichste Erkldrung ist, daB8 die
Nahrung zu 100 % aus organischer Substanz besteht und deshalb das Kupfer viel stirker
bindet.

Die Beeintriachtigung der Kokonproduktion durch Kupfer auf Lumbricus rubellus im
Laborversuch von Ma (1988) wurde in ihrem AusmaB durch den experimentell verin-
dertem pH-Wert beeinfluBit. Bei pH 4.0 und 5.0 wirkt derselbe Cu-Gesamtgehalt deut-
lich stérker reproduktionsmindernd als bei pH 6.0.

In Torf sind Regenwiirmer auch bei sehr hohen Gehalten (mehrere 100 mg/kg) vor einer
Anreicherung im Koérper geschiitzt, da Kupfer sehr stark an organische Substanz gebun-
den wird (Jaggy & Streit 1982, Streit & Jaggy 1983, Streit et al. 1990).

Vergleich verschiedener Taxa

Regenwiirmer reichern aufgrund ihrer hohen Empfindlichkeit Kupfer nur bei sehr nied-
rigen Gehalten gegeniiber dem Boden an (Tabelle 52). Geringe bis méBige Gehalte so-
wie Bioakkumulationsfaktoren unter 1 weisen auch Laufkifer, HundertfiiBer (Chilo-

poden) und viele Spinnen auf (Wittassek 1987a, b).

Spinnen, Schnecken und Asseln haben aufgrund ihres spezifischen Bedarfs relativ hohe
Kupfergehalte mit Werten um 100 mg/kg (Hopkin 1989). Besonders starke Akkumu-
latoren sind die Asseln (Wieser et al. 1977, Hopkin et al. 1986). Ihre Bioakku-

mulationsfaktoren fiir Kupfer reichen von 6 bis 49. Der Cu-Gehalt in Asseln zeigt einen
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engen Zusammenhang mit dem Cu-Gehalt in der Streu, jedoch nicht mit dem Gehalt im
Mineralboden (Wieser et al. 1977).

Diplopoden haben aus unbekannten Griinden ebenfalls hohe Kupfer-Gehalte (Carter
1983). Besonders Polydesmiden sind effektive Akkumulatoren (Wittassek 1987 a und b,
Frund 1993). Polydesmus denticulatus wies in Weinbergsboden mit unterschiedlich

starker Kupferkontamination BAF um 3 auf

Maelfait (1996) fand in Marschen Kupfergehalte in Spinnen, die an die von Asseln von
denselben Standorten heranreichen. Die hochsten Gehalte hatten Adulte von Pardosa
purbeckensis (Adulte: 338 mg/kg) und Tegenaria picta (311 mg/kg) sowie Clubiona
phragmitis und Pirata piraticus (170 bis 200 mg/kg, je nach Standort).

Zeitliche Schwankungen der Korpergehalte

Bei Schnecken gibt es Zyklen der Speicherung und der Freisetzung von Kupfer (Ma-
rigobmez et al. 1986a). Die Gehalte schwanken sehr stark mit der Jahreszeit (im Herbst
hohere Gehalte als im Friithjahr, Moser & Wieser 1979, Williamson 1979, Wittassek
1987a, b). Dies hingt mit den Gehalten in den Nahrungspflanzen zusammen, die mit
zunehmender Seneszenz stark steigen (Williamson 1979). Ein zusétzlicher Grund kann
erhohte FraBaktivitat im Sommer sein (Williamson 1980). Auch Asseln zeigen jahres-
zeitliche Schwankungen der Kupfergehalte mit einem Maximum im Oktober und No-

vember und einem Minimum im Mérz bis Mai (Wieser et al. 1977).

Subletale kritische Korpergehalte
Bei der Collembolen-Art Onychiurus armatus begann eine Reduktion des Wachstums

bei Cu-Gehalten im Korper von 200 mg/kg (Bengtsson et al. 1983).

Letale Korpergehalte (LBC)
Cu-Gehalte von mehr als 100-120 mg/kg im Kérper von Octolasion lacteum sind nach

Streit (1984) todlich. Hunter et al. (1987) fanden in Regenwiirmern an einem kontami-
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nierten Standort Cu-Gehalte um die 1200 mg/kg. Die Abundanzen waren hier allerdings

sehr gering. Vermutlich war auch die Lebensdauer dieser Tiere herabgesetzt.
3.5.2.2 Zink

Wirkung im Stoffwechsel
Zink ist wegen seiner Funktion als Bestandteil von Metalloproteinen, die an der DNA-
Replikation beteiligt sind, fiir alle Lebewesen essentiell. Fiir Bodenwirbellose wichtige

Enzyme sind die Zn-haltigen Carboanhydrasen: Sie werden zur Bildung von CaCO,

bendtigt und spielen bei der Regulierung des Gasaustauschs, des Saure-Basen-
Gleichgewichts, des Ionentransports und beim Aufbau von Kalkskeletten eine zentrale
Rolle (Roth-Holzapfel 1991). Der fiir ein normales Wachstum erforderliche Mindest-
Zinkgehalt in der Nahrung betragt bei der Hausgrille Acheta domestica 23 mg/kg
(McFarlane 1976). Regulation der Zn-Aufnahme gibt es nach van Straalen et al. (1987)
bei Collembolen, nach Kay & Haller (1986) bei Riisselkéfern, nach Hopkin & Martin
(1983) bei Chilopoden, nach Ireland (1979) sowie Morgan & Morgan (1988b) bei Re-

genwiirmern.

Gesamtkorpergehalte, Bioakkumulationsfaktoren

Die normalen Zn-Gehalte im Korpergewebe wirbelloser Bodentiere sind im allgemei-
nen hoher als die Kupfer-Gehalte. Sie liegen bei der Bodenmakrofauna im Bereich von
100 bis 700 mg/kg (Carter et al. 1980, Carter 1983, Beyer & Cromartie 1987). Bei
Collembolen sind sie mit 30 bis 100 mg/kg deutlich niedriger (Carter 1983, Posthuma
1990). Die Bioakkumulationsfaktoren liegen bei niedrigen Gehalten im Boden iiber I,
bei hohen Gehalten z. T. unter 1 (Czarnowska & Jopkiewicz 1978, Hopkin & Martin
1982, Carter 1983, Hopkin et al. 1986, Morgan & Morgan 1992, Spurgeon & Hopkin
1996).

Die hochsten Werte (iiber 1000 mg/kg) wurden bei Regenwiirmern und Asseln aus Bo-

den, die durch Bergbau und Industrie kontaminiert waren, gefunden (Tabelle 48). |
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In rauberischen Wirbellosen (Laufkédfer und Raubmilben) fanden Butovsky & van
Straalen (1995) Bioakkumulationsfaktoren < 1 (gegeniiber Collembolen, gepoolte Pro-
ben). Spinnen der Arten Pardosa purbeckensis, Pirata piraticus und Clubiona phrag-
mitis hatten in Marschen die hochsten Zinkgehalte (meistens > 300, haufig > 700
mg/kg) und damit deutlich héhere Gehalte als die Asseln. Diese wiesen Spitzenwerte
von 453 mg/kg (Trachelipus rathkei) bzw. 397 mg/kg (Armadillidium vulgare) auf
(Maelfait 1996).

Aufnahme, Exkretion und Speicherung

Bei Zink ist das Verhiltnis von Retention und Ausscheidung nach Belastung zwischen
den Tiergruppen sehr unterschiedlich. Diplopoden speichern Zink in oder nahe an der
Endokutikula (Hopkin 1989) und weisen ein hohes MaB an Retention auf (Kohler et al.
1995). Isopoden verhalten sich unterschiedlich: Die Mauerassel Oniscus asellus hat eine
sehr effiziente Zn-Exkretion und daher geringere Gehalte als die Kellerassel (Hames &
Hopkin 1991).

Bei der Gehduseschnecke Cepaea hortensis (Williamson 1980) und der Nacktschnecke
Arion ater (Recio et al. 1988) wurden hohe Exkretionsraten ermittelt. Cepaea hortensis
gab im Laborversuch innerhalb eines Zeitraums von 30 Tagen den groften Teil des in
der vorangegangenen Belastungsphase angereicherten Zinks wieder ab: der Zinkgehalt

ging in diesem Zeitraum von 490 auf 200 mg/kg zuriick (Williamson 1980).

Abhingigkeit der Gehalte von Bodeneigenschaften

Nach Van Gestel et al. (1995) sowie Ma (1982) und Ma et al. (1983) ist fiir die Zink-
Akkumulation in Regenwiirmern (gemessen am BAF) der pH-Wert von ausschlag-
gebender Bedeutung. Die EinfluBfaktoren mit dem néchstgroBten EinfluB sind Humus-

gehalt und Kationenaustauschkapazitit.

Toxizitit
Im 1-jéhrigen Laborexperiment, bei dem Porcellio scaber mit kontaminiertem Laub

gefuttert wurde, erwies sich die Toxizitit von Zink als viel geringer als die von Cu und
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Cd (Hopkin & Hames 1994). Der kritische Gehalt (Tod der Tiere vor der Reproduktion)
lag zwischen 500 und 1000 mg/kg. Der von Beyer & Anderson (1985) ermittelte
Schwellenwert fiir erhhte Mortalitat fir diese Art lag zwischen 800 und 1600 mg/kg.
Die Reproduktion sprach in Laborversuchen von Joosse et al. (1981) bereits bei gerin-
geren Gehalten an (zwischen 150 und 900 mg/kg). Im Gegensatz zu anderen Assel-
Arten scheidet Porcellio scaber Zink kaum aus. Obwohl ihr letaler Gehalt in der Mit-
teldarmdriise relativ hoch ist, ist sie deshalb bei Dauerbelastung stiarker gefihrdet als
die anderen Arten (Hopkin 1990, Hames & Hopkin 1991).

Bei Zn-Gehalten oberhalb von 2000 mg/kg ist die Nahrungsaufnahme der Kellerassel
Porcellio scaber und der Mauerassel Oniscus asellus reduziert (Drobne & Hopkin 1995,
Laborbefunde). Die Hautungsfrequenz von Porcellio scaber verringert sich bei Zn-
Gehalten im Futter (Hasellaub) von 500 mg/kg (Drobne & Strus 1996).

Bei Regenwiirmern der Art Eisenia fetida war in Artificial Soil ein kritischer Gehalt an
wasserldslichem Zink bei 40 mg/kg beziiglich der Mortalitit und bei 20 mg/kg bezig-
lich der Kokonproduktion erreicht. Im Gegensatz zu den Gesamtgehalten ergab sich bei
dieser Fraktion eine gute Ubereinstimmung zwischen kritischen Gehalten in natiirlichen
Boden und kritischen Gehalten in Artificial Soil. Zwischen den Gehalten im Kérper und
der Toxizitit (gemessen an der Reproduktion) ergab sich tiberhaupt keine Relation, da
die Korpergehalte des Zn in sehr hohem MaBe reguliert werden, also unabhingig von
der Kontamination des Substrats sind (Spurgeon & Hopkin 1995b).

Bei den Schnecken-Arten Arion ater und Helix aspersa trat eine Verringerung der Nah-
rungsaufnahme bei hohen Gehalten der Nahrung an Zink ein (Marigémez et al. 1986b,
Simkiss & Watkins 1990, Laskowski & Hopkin 1996). Der Schwellenwert, ab dem
deutliche Effekte meBbar wurden, betrug 1000 mg/kg bzw. 1240 mg/kg Zn, fur Jung-
tiere 855 mg/kg. Simkiss & Watkins (1990) stellten eine Hemmung der Nahrungs-
aufnahme bei Helix aspersa bereits bei 100 mg/kg fest.

Letale Korpergehalte (LBC)
Letale Zn-Gehalte in der Mitteldarmdriise sind 15 mg/g fir Oniscus asellus und
25 mg/g fur Porcellio scaber (Hopkin 1990).
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Tabelle 48: Zinkgehalte in Bodentieren aus natiirlichen und kontaminierten Béden

1. Regenwiirmer
Lumbricus  terre- 700 670 1.0 | Bergbau, Beyer & Cromartie
stris 770 1681 2.2 | Industrie 1987, Morgan &
{Tauwurm) 830 1252 1.5 Morgan 1992
1550 2290 1.5
2500 680 03
Juvenile 100 3590 3.9
Juvenile 110 960 8.7
Juvenile 120 390 33
Lumbricus rubellus | . 8 . 3200 30INicht konta-|Carter 1983 ,
(Rotwurm) : o281 6501 - 26 | minjert Beyer & Cromartie
KeineAngabe| 639 . |Malegz
Juvenile Keine Angabe} 0 0 336 Gl b
64 1600 25 | Bergbau, Ireland 1979a,
70 421 6.0 | Industrie, Beyer & Cromartie
104 724 7.0 | diffuse Quel-| 1987
125 635 5.1]len Paoletti et al. 1988
100 416 42 Morgan & Morgan
138 739 54 1991, 1992
125 490 39 Pohla & Kas-
160 460 29 perowski 1994
190 390 2.1 Hendriks et al.
210 610 2.9 1995
270 890 33
320 900 2.8
460 768 1.7
690 1140 1.7
730 711 1.0
770 1122 1.5
830 1351 1.6
880 990 1.1
992 676 0.7
1550 1375 0.9
1960 1746 0.9
2030 1300 0.6
2900 440 0.2
5470 2360 04
6910 3870 0.6
12410 1500 0.1
. 16370 3110 0.2
44970 1300 0.03
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Tabelle 48: Zinkgehalte in Bodentieren aus natiirlichen und kontaminierten Béden

(Fortsetzung)

Aporrectodea cali- .5 [ Klarschlamm, | Pietz et al.
ginosa 7.7 | diffuse Quellen | 1984, Paoletti
(Gemeiner Acker- 3.0 et al. 1988
regenwurm)
Aporrectodea  cali- 28 320 11.4 { Industrie, Beyer & Cro-
ginosa 34 660 19.4 | Bergbau martie 1987
(Fortsetzung) 52 480 9.2
64 580 9.1
100 390 39
Juvenile 100 830 83
Juvenile 100 890 8.9
700 950 14
52 670 12.9
100 660 6.6
460 1315 2.9 | Bergbau Morgan &
770 1203 1.6 Morgan 1992
830 771 0.9
1550 1162 0.8
1960 1505 0.8
Aporrectodea rosea 70 458 6.5 | diffuse Quellen | Paoletti et al.
(Rotlicher Acker- 104 490 47 1988
regenwurm) 108 496 4.6
108 416 39
125 402 3.2
Allolobophora chlo- 8¢ 210} 25!|Nicht kontami-|Carter 1983
rotica | 1l . fmiert o
70 306 4.4 | diffuse Quellen | Paoletti et al.
104 501 4.8 1988
108 311 29
108 466 43
125 515 4.1
460 645 1.4 | Bergbau Morgan &
770 585 0.8 Morgan 1992
830 638 0.8
1550 681 0.4
Aporrectodea longa 100 510 5.1 [ Bergbau Beyer & Cro-
100 700 7.0 | Industrie martie 1987
260 890 34
320 1100 34
770 1472 1.9 | Bergbau Morgan &
830 1120 1.3 Morgan 1992
1550 1746 1.1 '
Lumbricus rubellus | Keine Angabe i <s00f Nicht kontami- | Kratz 1994
und Aporrectodea- »:_,} L : - v.: o niert S G :‘:J_ ,‘
Arten Keine Angabe 500 - 1170 Kratz 1994
Lumbricus terrestris 72 264 3.7 | Klirschlamm | Pietz et al.
und Aporrectodea 87 329 3.8 1984
caliginosa
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Tabelle 48: Fortsetzung - Zinkgehalte in Bodentieren

krDendrobaena

992

134

Bergbau

Ireland 1979a

veneta
Dendrodrilus rubi- 160 460 2.9 | Bergbau Ireland 1975,
dus 172 114 0.7 Morgan &
190 310 1.6 Morgan 1991
210 470 2.2 | Bergbau Ireland 1975,
690 490 0.7 Morgan &
1975 584 0.30 Morgan 1991
2030 765 0.38
5470 870 0.16
6910 1130 0.16
12410 690 0.06
16370 1680 0.10
44970 1110 0.02
Eiseniella fetrae- 992 353 0.36 | Bergbau Ireland 19792
dra
Eisenoides © 23 . 200] 87|Nicht kontami-|Beyer & Cro-
carolinensis ot . iniet imartie 1987
230 280 1.2 Beyer et al.
1985
Eisenoides 254 240 96/|Nicht kontami- | Beyer & Cro-
loennbergi 440  176|niet = |martie1987
2804 704
Juvenile o325 iz S
380 13.6 | Industrie Beyer & Cro-
460 42 martie 1987
340 13
690 2.6
Sparganophilus o ~120{ 1.6/ Nichtkontami- | Beyer & Cro- -
eiseni : e © o iniert . imartie 1987
Keine Angabe 64 450 7 | diffuse Quellen | Diercxsens et
79 700 9 | diffuse Quellen | al. 1985
+ Kldrschlamm
2. Asseln
Porcellio scaber L: 178 215 1.2 | Industrie Hopkin et al.
(Kellerassel) L: 417 961 23 1986
L. 799 900 1.1
L. 856 1440 1.7
L
Oniscus asellus ' L1|Nicht kontami- | Hopkin&
(Mauerassel) {nert = - {Martin 1982
.2 | Bergbau Hopkin &
305 131 0.4 | Metallschmelze | Martin 1982
380 139 0.4 | Bergbau
816 178 02
2104 358 02
2250 499§ 0.2
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3.53 Auswirkungen von Mischkontaminationen mit Schwermetallen

In der Umgebung der Metallschmelze Avonmouth in Siidwest-England sind die Boden
stark mit Blei, Cadmium, Kupfer und Zink kontaminiert (Hopkin et al. 1986, Spurgeon
& Hopkin 1995a). Im Griinland mit pH-Werten im Boden von 6.3 bis 7.3 wurden bis in
0.9 km Entfernung keine Regenwiirmer gefunden (Spurgeon & Hopkin 1995b). Die
Schwermetallgehalte betrugen in dieser Entfernung 32 mg/kg Cd, 159 mg/kg Cu,
842 mg/kg Pb und 1987 mg/kg Zn. Erst in 1.8 km Entfernung traten Lumbricus-Arten
auf. Die Gehalte an Cd und Cu waren hier unverindert, die Gehalte an Pb und Zn sogar
heher als in 0.9 km Entfernung (1245 bzw. 2793 mg/kg). Erst in 3 km Entfernung waren
Allolobophora chlorotica und Aporrectodea rosea vorhanden. Die Gesamt-abundanz
der Regenwiirmer war hier wieder im standorts- und nutzungstypischen Normalbereich
(> 200 Individuen/m?). Der Cd-Gehalt betrug hier 14 mg/kg, der Cu-Gehalt 107 mg/kg,
wihrend die Gehalte an Pb und Zn immer noch in der GroBenordnung der emittenten-
nahen regenwurmfreien Flache waren. Entgegen der Annahme der Autoren, die Zink fiir
entscheidend fiir die Abwesenheit der Regenwiirmer halten, spricht dies fur Cd

und/oder Cu als Elemente mit toxischen Gehalten.

Die Kellerassel wurde bis in sehr geringer Entfernung vom Emittenten gefunden. Erst in
Bereichen mit Zn-Gehalten in der Laubstreu im Bereich von 5000 mg/kg und Blei-
gehalten deutlich tiber 1000 mg/kg fehlte sie. Die Cu-Gehalte in der Streu lagen an die-
sen Standorten um 100 mg/kg, die Cd-Gehalte unter 50 mg/kg (Hopkin & Hames 1994).

In Laubwildern in der Umgebung der Schmelze trat der TausendfiBer Tachypodoiulus
niger zuriick. Bei Fiitterung juveniler Tiere dieser Art mit Laub von belasteten Stand-
orten betrug ihr Wachstum nur 22 % im Vergleich zu Tieren, die Laub von einem un-
belasteten Standort erhalten hatten (Read & Martin 1990). Damit ist die Schwer-
metallbelastung als Ursache fiir den nahezu volligen Ausfall an manchen Standorten

wahrscheinlich.
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Alberti et al. (1996) untersuchten zwei unterschiedlich stark durch Bergbau mit Schwer-
metallen kontaminierte Laubwaldstandorte im Raum Heidelberg. Die Bleigehalte im
Ah-Horizont lagen bei 350 mg/kg bzw. 1250 mg/kg, die Cadmium-Gehalte bei 25 bzw.
100 mg/kg, die Zink-Gehalte bei 1200 bzw. 5000 mg/kg. Auch hier war die Aktivitits-
dichte der Diplopoden-Art Tachypodoiulus niger auf dem starker belasteten Standort
stark vermindert. Eine weitere TausendfiiBer-Art, bei der ein Riickgang zu verzeichnen
war, war Glomeris undulata. Bei den Hornmilben (Oribatida) waren Oppiella nova und
Suctobelba-Arten am hoch belasteten Standort stirker vertreten, Oppia ornata, Minunt-
hozetes semirufus und Chamobates cuspidatus gingen dagegen zuriick. Dieser Befund
wird durch die von Hagvar (1994) gefundene hohe Bleiresistenz von Oppiella nova und
Suctobelba-Arten unterstiitzt. Bei den Raubmilben (Gamasida) waren zwei Arten (Dis-
couriella cordieri und Pergamasus suecicus) am belasteten Standort stérker vertreten,

eine Art (Uropoda erlangensis) dagegen schwicher.

Abdul Rida (1992) und Abdul Rida & Bouché (1995) fanden bei einer Untersuchung
von insgesamt 186 Standorten die mediterrane Regenwurm-Gattung Scherotheca nur an
Standorten mit geringen Schwermetaligehalten. Die Kontamination konnte als Ursache
des Fehlens wahrscheinlich gemacht werden, da andere Faktoren (Ausbreitung der Bo-
denfauna nach der Eiszeit, Klima und Basenversorgung der Boden) das Verbrei-
tungsmuster nicht erkldren konnten. Wahrscheinlich waren Pb und Cu die wirksamen
Metalle. Die Obergrenze des Vorkommens der Gattung lag bei Pb-Gehalten um 410 und
Cu-Gehalten um 134 mg/kg.

Im Laborexperiment wurde die fraBhemmende Wirkung von Zn auf die Gehiuse-
schnecken-Art Helix aspersa verstirkt, wenn die Nahrung gleichzeitig mit Cu, Pb und
Cd angereichert war (Laskowski & Hopkin 1996). Der Zn-Gehalt, der eine FraBredukti-
on um 20 % bewirkte, wurde dadurch fir Adulte von 1240 mg/kg auf
661 mg/kg, fir Juvenile von 855 auf 321 mg/kg reduziert.

Senizak et al. (1997) untersuchten in stark sauren Kiefernwaldboden die Gemein-
schaften der Hornmilben und der Raubmilben entlang eines Gradienten der Belastung

mit Cu, Pb, Zn, Cr, Ni und Cd durch ein Kupferschmelzwerk. Bei den Hornmilben-
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Gemeinschaften (Oribatida) waren Artenzahl und Gesamt-Individuendichte mit zuneh-
mender Anndherung an den Emittenten zunichst erhoht und erst an dem Standort mit
der hochsten Belastung (1 km Entfernung vom Emittenten) verringert, hier allerdings
drastisch. Die Schwermetallgehalte betrugen hier im unteren Teil der Humusauflage:
Cu 2491 mg/kg, Pb 1561 mg/kg, Zn 152 mg/kg, Cr 12.3, Ni 12.5 mg/kg, Cd 8.2 mg/kg.
Eine vollig unbeeinfluite Vergleichsfliche gab es in dieser Serie nicht. Auch die Ge-
halte auf der Flache mit der groBten Entfernung zum Emittenten (37 km) lagen mit
Ausnahme von Nickel und Chrom {iber dem 90-Perzentil der landeriibergreifenden
Hintergrundwerte fiir Humusauflagen der Wilder in Deutschland (LABO 1995). Der
Cadmiumgehalt war mit 5.8 mg/kg fast ebenso hoch wie am Emittenten. Vom Standort
mit der geringsten zum Standort mit der héchsten Belastung nahm die Artenzahl von 32
auf 11 und die Gesamtzahl der Individuen von 150.000 auf 50.000 pro m? ab. Die Pio-
nierart Oribatula tibialis hatte am emittentennahen Standort sogar erhéhte Indivi-

duenzahlen und steigerte ihren Dominanzanteil von 4 % auf 67 %.

Die Raubmilben-Art Zercon zelawaiensis war nur an den beiden Standorten mit der
geringsten Belastung vorhanden. Dagegen nahm die Abundanz von Rhodacarus coro-
natus bei erh6hten Schwermetallgehalten zu. U.U. ist das Verhiltnis der Populations-
dichten der beiden Arten ein geeigneter Parameter zur Frithindikation von Schwerme-
tallbelastung. Das Verhaltnis Rhodacarus/Zercon nahm vom ersten zum zweiten Stand-
ort von 0.03 auf 15 zu. Die Gesamtabundanz und die Artenzahl waren erst nahe am

Emittenten vermindert.

Bei einer Mischbelastung aus Kupfer und Zink (Gusum-Hitte in Schweden) iibernahm
Folsomia fimetarioides bei der hochsten Belastung die Spitzenposition in der Domi-
nanzstruktur der Collembolen-Zonose, die in der Kontrolle dominante Folsomia qua-
drioculata ging stark zurtck, wihrend sich Onychiurus armatus gut behaupten konnte

(Bengtsson & Rundgren 1988).
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3.54  Anorganische Schadstoffe in Biden: Zwischenbilanz
3.5.4.1 Akkumulation

Regenwiirmer, Enchytraen und Asseln sind besonders effiziente Anreicherer von Me-

tallen (Martin & Coughtrey 1982, Hopkin 1989).

Dabei reichert die Kellerassel Porcellio scaber die essentiellen Metalle Kupfer und
Zink besonders stark an (Hopkin et al. 1986, Wittassek 1987a,b, Hopkin 1990, Donker
et al. 1993), wihrend die Mauerassel Oniscus asellus sowie Philoscia muscorum effek-
tive Akkumulatoren fiir Blei und Cadmium sind (Williamson & Evans 1972, Martin et
al. 1976, Martin & Coughtrey 1982, Hopkin 1990, Heck et al. 1995).

Regenwiirmer reichern nur Cadmium stark an, dies aber zum Teil noch stirker als die
Mauerassel. Die Unterschiede zwischen den Arten sind in dieser Hinsicht relativ gering.
Als Hauptkriterium fiir die Auswahl der Arten sind deshalb Euryskie und weite Ver-
breitung zu beriicksichtigen (Abschnitt 4.1).

Auch Enchytréen (vor allem 4chaeta-Arten) reichern Cadmium stark an, z.T. in stirke-
rem Maf als die Mauerassel. Bei Blei sind die Befunde widerspriichlich. Aufgrund ihrer
geringen Grof3e ist der Einsatz von Enchytréen in der Bioindikation aber aufwendig und

schwierig.

Unter den TausendfiiBern reichern BandfiiBer (Polydesmidae) Kupfer relativ stark an
(BAF bei 3).

Bei Spinnen wurden zum Teil sehr hohe Gehalte an. Schwermetallen gefunden, die die
der Asseln deutlich tberstiegen. Die Bindung der Spinnen an den Boden ist jedoch ge-

ring, so daB sie zur Indikation von Belastungen des Bodens nicht geeignet sind.
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3.5.4.2 Toxizitit

Die Regenwurm-Arten Aporrectodea caliginosa, Aporrectodea rosea und Allolobopho-
ra chlorotica sind sehr empfindlich gegeniiber Kupfer. Ihr Fehlen oder Zuriicktreten an
Standorten, die von ihrer natiirlichen Ausstattung geeignet sind, kann deshalb zur spezi-
fischen Bioindikation von Kupfer genutzt werden (Belotti 1997, 1998). Die Verwen-
dung der drei Arten als Gruppe anstatt einzelner Arten erlaubt den Einsatz auf einer
breiteren Palette von Standorten (Abschnitt 3.8). Da nur in seltenen Fillen Kupferbela-
stung zum volligen Verschwinden der Arten fithrt, ist es notwendig, standortsspezifi-
sche Schwellenwerte der Abundanz zu erarbeiten, bei deren Unterschreitung eine Kup-
ferbelastung angenommen werden muB. Dies bedeutet, dal zunichst die Spanne der

normalen Abundanzen fiir verschiedene Standorte und Regionen zu erarbeiten ist.

Die Raubmilben-Art Zercon zelawaiensis trat bereits bei relativ geringer Belastung mit
Schwermetallen (Mischbelastung) zuriick und fehlte bei starker Belastung ganz. Zu
klaren ist auch hier allerdings noch die Konstanz des Vorkommens an Standorten ohne
Belastung. Als Bezugsbasis kidme eventuell die Abundanz der unempfindlichen Art
Rhodacarus coronatus in Frage. Auch hier ist die Verbreitung noch abzukliren. Nach
ersten Ergebnissen scheinen die beiden Arten in Wildern aber nicht allgemein verbrei-
tet zu sein (Schulz 1987, Karg 1993, Alberti et al. 1996.) Zercon zelawaiensis ist nach
Karg (1993) sogar eine seltene Art. Dasselbe trifft fir die von Alberti et al. (1996) vor-

geschlagenen Raubmilben-Arten (Gamasina und Uropodina) zu.

Einige Collembolen-Arten sind empfindlich fir Cadmium (niedrige LBC, Abschnitt
3.5.1.1). Die Gruppe der Collembolen ist aber insgesamt fiir die Bioindikation weniger
geeignet (Abschnitt 3.2).

Im aquatischen Test erwiesen sich die Nematoden-Arten Paratrichodorus pachydermus

und Xiphinema diversicaudatum als kupferempfindlich.
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3.6 Organische Schadstoffe

Fir die Wirkung organischer Schadstoffe sind Biotransformation im Tierkérper und
Ausscheidung von groBer Bedeutung. Sie wirken einerseits der Akkumulation des
Schadstoffs entgegen und kénnen andererseits durch starke Beanspruchung der Energie-
reserven zu subletalen toxischen Effekten fithren. Die Biotransformation kann Produkte
mit hoherer oder geringerer Toxizitat bzw. Akkumulationsneigung als die Ausgangs-
substanzen ergeben. Aus diesen Griinden sollen zunichst diese beiden Prozesse be-

trachtet werden.

3.6.1 Biotransformation und Ausscheidung organischer Schadstoffe

Lipophile organische Schadstoffe werden in Fischen und hoheren Wirbeltieren durch
ein zweiphasiges Biotransformationssystem umgewandelt (Achazi 1989, Kohler & Al-
berti 1997). In Phase I erfolgt eine Oxidation durch Cytochrom-P-450-abhéingige En-
zymsysteme. Diese gehoren zu den sogenannten mischfunktionellen Oxidasen (MFO).
Enzymsysteme dieses Typs, die sehr frith in der Stammesgeschichte entwickelt wurden
(Nelson et a. 1993), sind auch fiir die Biosynthese der Steroidhormone verantwortlich.
In Phase II erfolgt die Konjugation mit hydrophileren Substanzen, z.B. dem Tripeptid
Glutathion. Diese Reaktion fithrt zu Produkten mit hoherer Wasserloslichkeit, die

leichter aus dem Korper ausgeschieden werden kénnen (Viswanathan 1992).

Inzwischen wurden auch in terrestrischen Wirbellosen Enzymsysteme nachgewiesen,
die dem P-450 analog sind, darunter in Regenwiirmern (Nelson et al. 1976, Stenersen
1984, Milligan et al. 1986, Berghout et al. 1991), Diplopoden (Zanger et al. 1997) und
Asseln (Kéhler & Alberti 1997) sowie Insekten (Lindroth et al. 1993). Auch das Leiten-
zym der Phase II Glutathion-S-Transferase (GST) bzw. ein analoges System konnte in
Regenwiirmern (Stenersen & Qien 1981) und Asseln (Kohler & Alberti 1997) néchge-

wiesen werden. Die Aktivitdt der GST ist bei Regenwiirmern artspezifisch sehr ver-
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schieden. Im Unterschied zu den Enzymen bei der Ratte und der Stubenfliege waren die
GST-analogen Enzyme jedoch sehr substratspezifisch. Thre Rolle in der Entgiftung von
Fremdstoffen ist deshalb bei Regenwiirmern méglicherweise stark beschriankt. Stener-
sen (1984) vermutet, daBl ihre Funktion in der Ausscheidung ganz spezifischer Stoff-

wechselprodukte der Regenwiirmer besteht.

Innerhalb der Gruppe der P-450-Systeme werden unterschiedliche Gruppen durch Mo-
dellchemikalien, die die Enzymsysteme induzieren oder hemmen, charakterisiert. Es
werden die durch Phenobarbital induzierbaren Systeme (PB-Typ), die durch 3-Methyl-
cholanthren, eine polyzyklische aromatische Kohlenwasserstoffverbindung, induzier-
baren Systeme (3-MC-Typ) und die durch beide Chemikalien induzierbaren Systeme
(Mischtyp) unterschieden.

Bei wirbellosen Bodentieren wurden die Systeme zum Teil durch keine der beiden
Chemikalien induziert (Milligan et al. 1986). Bei Diplopoden und Asseln war eine In-
duktion durch B-Naphtoflavon nachweisbar (Zanger et al. 1997), eine Substanz, die in
ihren induzierenden Eigenschaften dem 3-Methylcholanthren nahesteht (McFarland &
Clarke 1989). Bei Diplopoden fithrte auch Pentachlorphenol zu einer Induktion des En-
zymsystems (Kohler & Alberti 1997), allerdings erst bei sehr hohen Gehalten. Die ver-
schiedenen Systeme unterscheiden sich in den Substraten, die sie transformieren und in
den Positionen, an denen sie Sauerstoff einfiigen, was zu Produkten mit unterschiedli-
cher Toxizitat fithrt. Die Oxidationsprodukte kénnen weniger toxisch sein als der Aus-
gangsstoff. Die Transformation kann aber auch zur Entstehung der eigentlichen toxi-
schen Substanzen aus Vorgingersubstanzen fithren (Bioaktivierung). So werden durch
3-MC-induzierbare MFO aus Benzo(a)pyren (BaP) die karzinogenen BaP-7,8-diol-9,10-
Epoxide (Thakker et al. 1985). LePatourel & Wright (1976) zeigten, daB die groBere
Phorat-Empfindlichkeit der Nematoden-Art Aphelenchus avenae gegenitber Panagrel-
lus redivivus zum groBen Teil auf einer geringeren Rate der Oxidation des Pestizids
einerseits und in einer Umwandlung in noch giftigere Produkte andererseits beruht.
Wihrend in Panagrellus redivivus nur Phoratsulfoxid und Phorat-sulfon nachweisbar

waren, die eine geringere Wirkung als Acetylcholinesterase-Hemmer als der Ausgangs-
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stoff aufweisen, wurden bei Aphelenchus avenae zusitzlich Phoratoxon-sulfoxid und

Phoratoxon-sulfon gefunden, die noch effektivere Hemmer als das Phorat darstellen.

3.6.2  BestimmungsgriBen der Akkumulation organischer Schadstoffe in Boden-

tieren

In aquatischen Systemen zeigte sich eine starke Abhingigkeit der Akkumulation von
organischen Schadstoffen in Organismen und der unspezifischen Fischtoxizitit von der
Hydrophobie dieser Stoffe.

Diese wird durch den Octanol-Wasser-Verteilungs-koeffizienten K., charakterisiert.
Das ist der Quotient aus den Konzentrationen in 1-Octanol und Wasser im Gleichge-
wichtszustand, der unabhingig vom Gehalt des Stoffes im Wasser ist. Da dieser Para-
meter extrem hohe Werte annehmen kann, wird gewohnlich der log K,,,, angegeben. Die
Bestimmung des log K, ist im Bereich von 2 bis 6 sehr zuverlissig. In diesem Bereich
bestehen positive lineare Zusammenhéinge zwischen dem log K,,, und dem Logarithmus
der Bioakkumulationsfaktoren und der LCso-Werte. Bei log Ko, > 6 (superhydrophobe
Substanzen) nimmt der Standardfehler der Ermittlung des K,,, rasch zu. AuBerdem
konnten in diesem Bereich die o.g. linearen Beziehungen zwischen dem log K., und
Anreicherung bzw. Toxizitit nicht bestitigt werden (Connell 1994). Einige Autoren
nahmen an, da3 dieses Phinomen nur durch die hohe Fehlerrate bei der Ermittlung des
Kow vorgetduscht wird. Es gibt aber auch stereochemische Erklarungen fiir diesen Be-
fund. Danach konnen nur Molekiile bis zu einem Durchmesser von 0.95 nm Biomem-
branen durchdringen (Opperhuizen et al. 1985). Shaw & Connell (1984) fanden Hin-
weise auf eine Bevorzugung planarer Mole-kiile bei der Aufnahme. Chessels et al.
(1993) gehen von einer geringeren Loslichkeit superhydrophober Substanzen im Ver-

gleich zu hydrophoben Substanzen in den Lipiden der Organismen aus.

Beim Versuch, den in aquatischen Systemen gefundenen Zusammenhang zwischen K.,
und Bioakkumulationsfaktor auf Béden zu ubertragen, fand Pflugmacher (1992) nur

relativ schwach ausgeprégte lineare Zusammenhange zwischen dem Logarithmus der
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Octanol-Wasser-Partitionskoeffizienten verschiedener Pestizide und dem Logarithmus
ihres BAF in der Regenwurm-Art Lumbricus terrestris. In einem humusreichen Boden
war er noch schwacher als in einem humusarmen Sandboden, da die hydrophobe orga-
nische Substanz des Bodens und das Regenwurmgewebe um die Pestizide konkurrieren.
Dagegen zeigte der log BAF bezogen auf die - errechneten - Gehalte im Porenwasser
eine klare Abhingigkeit vom log K, (Korrelationskoeffizienten > 0.95). Bei Regen-
wirmern erwies sich der Durchmesser von 0.95 nm nicht als absolute Obergrenze der
Membrangangigkeit (Belfroid et al. 1994).

Die Niutzlichkeit des log K, fiir die Prognose des Akkumulationsverhaltens in Regen-
wirmern wird in jingster Zeit in Frage gestellt (Fill 1996, Rombke et al. 1998). Vor
allem die bevorzugte Akkumulation hydrophober Substanzen kann nicht generell besta-

tigt werden.

Terytze & Klaus (1998) fanden bei Untersuchungen an Regenwiirmern aus iiberwiegend
sandigen Boden unterschiedlicher Nutzung in Brandenburg signifikante positive Bezie-
hungen der Bioakkumulationsfaktoren zur Wasserloslichkeit der polyzyklischen aroma-
tischen Kohlenwasserstoffe. Zum log K., der Stoffe bestanden in dieser Untersuchung
keine signifikanten Beziehungen. Auch Rombke et al. (1998) weisen auf die Akkumu-
lation gut wasserloslicher Substanzen in Regenwiirmern hin, die durch das Modell nicht

vorhergesagt wird.

Van Brummelen et al. (1996a und b) fanden fiir Asseln (Porcellio scaber, Oniscus
asellus, Philoscia muscorum) sogar negative Korrelationen der BAF mit dem K, von
PAK. Sie untersuchten Regenwiirmer und Asseln in einer Serie von Boden um einen
Hochofen, die in unterschiedlichem AusmaB mit PAK kontaminiert waren. Eine mogli-
che Erklédrung ist die kurze Verweildauer der Nahrung im Darm der Asseln, die die Ein-
stellung eines Gleichgewichts verhindert. Dies trifft in besonderem MaBe fiir Stoffe mit
hohem K., zu, die nach Karickhoff (1980) sehr geringe Desorptionsraten besitzen. Un-
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ter diesen Bedingungen wiaren die Stoffe mit hohem K. bei der Authahme sogar dis-

kriminiert, was die negative Korrelation erklaren wiirde.

Analog zum K., gibt es auch Ansatze zur Definition des Verteilungskoeffizienten zwi-
schen Bodenfestsubstanz und Porenwasser Ky bzw. zwischen dem organischen Kohlen-
stoff im Boden und dem Wasser K, (Briggs 1990, Connell & Markwell 1990). Zwi-
schen dem log K. und dem log K., wurde von verschiedenen Autoren ein linearer Zu-
sammenhang gefunden (zusammengestellt bei Briggs 1990).

Aufgrund der Tatsache, daB3 der Prognosewert des log K., fiir Akkumulation organi-
scher Schadstoffe in Bodentieren unbefriedigend ist, haben verschiedene Autoren an
einer Verbesserung des Modells durch Beriicksichtigung weiterer relevanter EinfluB-

taktoren gearbeitet.

Connell & Markwell (1990) schlagen folgende Gleichung vor:

BAF =( L J* Kow™ 2)
X-h
Dabei bedeuten: a Nichtlinearitdtskonstante fiir
die Verteilung im System Was-
YL Lipidgehalt des Organismus ser-Boden
X Proportionalitatskonstante b Nichtlinearititskonstante fiir
h Humusgehalt des Bodens die Verteilung im System Was-

ser-Organismus.

Fur Stoffe, deren Nichtlinearitatskonstanten a und b sich nur wenig unterscheiden, liegt
der Wert fiir den zweiten Term bei 1. In diesem Fall ist der Bioakkumulationsfaktor
kaum vom Octanol-Wasser-Verteilungskoeffizienten abhingig, sondern wird in erster

Linie vom Verhaltnis des Lipidgehalts des Organismus zum Humusgehalt des Bodenho-
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rizonts, in dem sich der Organismus aufhilt, bestimmt. Voraussetzung fir die Anwend-

barkeit des Modells ist, daf3 die Stoffe nicht transformiert werden.

Fur organische Schadstoftfe ist danach der Gehalt im Tierfett auf die Gehalte in der or-
ganischen Substanz des Bodens zu beziehen. Dieser Quotient miifite bei Zutreffen des
Modells vom K, der Substanz unabhangig sein. Diese Vorhersage des Modells konnte
fur Lumbricus rubellus bestatigt werden (Hendriks et al. 1995, van Brummelen et al.
1996b). Hendriks et al. (1995) untersuchten ein sehr breites Spektrum von Organo-
chlorverbindungen (PCB, Pentachlorbenzol, Hexachlorbenzol, die a-, 3- und y-Isomere
des HCH, DDT und seine Folgeprodukte, Dieldrin und Heptachlorepoxid) in zwei
Uberschwemmungsgebieten des Rhein-Deltas. Van Brummelen et al. (1996) unter-
suchten PAK in der Umgebung eines Emittenten. Fir Lumbricus rubellus wiesen — wie
durch das Modell prognostiziert — die Bioakkumulationsfaktoren keine Beziehung zum
K, der PAK auf. Fir Asseln traf diese Prognose des Modells nicht zu (Van Brummelen

et al. 1996b). Mogliche Erklarungen fiir diesen Befund wurden oben (S. 192) diskutiert.

Da auch die organische Substanz des Bodens in unterschiedlichem Ausmal lipophil
sein kann, liegt es nahe, in das Modell noch einen Term einzufiithren, der die Lipophilie
der organischen Substanz des Bodens charakterisiert. Xing et al. (1994) versuchten,
diese durch das Mengen-Verhaltnis der polaren Atome O und N zu dem apolaren Atom

C zu charakterisieren. Sie definierten den Polaritatsindex (PI) als

(3).

Allerdings uberlagert der Einfluf3 der rdumlichen Konfiguration und der Struktur den

Einflufl der chemischen Zusammensetzung. Deswegen schlagen die Autoren vor, den
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Polaritatsindex aus dem experimentell ermittelten K, zu errechnen, und zwar nach der

empirisch ermittelten Beziehung:

_ 1.83+0.625-log Kow ~ log Koc

2.34

lf)[

(4),

In einem spéteren Ansatz stellt Xing (1997) eine weitere Methode zur Berechnung des
PI aus der Aromatizitit (AR, Anteil des C in aromatischer Bindung am Gesamt-C, er-
mittelt mit *C NMR) vor:

PI=0.702-0.00353- AR (5).

Die beiden Berechnungsmethoden lieferten fiir 3 Mineralbdden, einen Torf und einen

kohlehaltigen Schiefer fast exakt dieselben Polarititsindices.

Umgekehrt versuchten Capriel et al. (1995) die Hydrophobie des Humus durch den
Anteil von aliphatischem C zu Gesamt-C zu erfassen. Das Ausmal} der Hydrophobie
wird nach diesen Autoren durch den Anteil schwer zersetzlicher organischer Verbin-

dungen bestimmt.
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Belfroid et al. (1995) versuchten eine Vorhersage der Korpergehalte im Gleichgewichts-
zustand C,,, in Regenwiirmern der Art Lisenia andrei mit Hilfe der folgenden Modell-

Gleichung:

s ~
f¥E . BCF .

(wg =+——(%
e Kd (6).
Dabet1 bedeuten:
f Nahrungsautnahmerate Cs Gehalt im Boden
E Assimilationseffizienz Ke Eliminationsrate
BCF  Biokonzentrationsfaktor K4 Boden-Wasser-Verteilungs-
Koettizient

Von diesen GroBen hangen BCF, Ky und k., vom Octanol-Wasser-Verteilungs-
Koetfizienten ab (BCF und Kd positiv, k. negativ). Im Vergleich von drei Chemikalien,
fiir die alle Daten vorlagen, nahmen die Gleichgewichtskorpergehalte mit dem K, zu.
Ky 1st fur nichtionische Verbindungen generell proportional zum Humusgehalt des Bo-

dens (Briggs 1990).

Da der erste Term den Anteil des Korpergehalts aus der Nahrung, der zweite den aus
dem Bodenwasser wiedergibt, konnen diese getrennt berechnet werden. Das Modell
sagt uberwiegend vernachlissigbar geringe Anteile der Aufnahme Gber die Nahrung
voraus. Dies gilt jedoch nicht fiir stark hydrophobe Substanzen in anmoorigen und or-

ganischen Béden, in denen die Aufnahme aus der Nahrung 50 % ausmachen kann.
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3.6.3 Auswirkungen organischer Schadstoffe auf Bodentiere

3.6.3.1 Chlorierte Kohlenwasserstoffe

Im folgenden Abschnitt werden DDT, Aldrin, Dieldrin, Heptachlor, Chlordan sowie

Lindan und weitere Isomere des HCH behandelt.

Biotransformation, Exkretion, Akkumulation
Aus DDT entsteht im tierischen Stoffwechsel das Biotransformationsprodukt DDE, das
sowohl in Ratten als auch in vielen Bodentieren getunden wurde. In Tierproben ist des-

halb auf DDE und DDD zu analysieren.

Ein Gleichgewicht des DDT-Gehalts war im Korper von Regenwirmern (Lumbricus
ferrestris) im Laborversuch bei einem DDT-Gehalt im Boden von 1 mg/kg nach einem
Monat erreicht (Edwards & Jeffs 1974). Der Gleichgewichtsgehalt lag bei 2.5 mg/kg.
Der Gehalt an DDE lag hier unter dem von DDT, bei langzeitexponierten Exemplaren
dieser Art aus dem Freiland daruber. Bei Haltung in DDT-freiem Boden war im Wurm-

korper nach einem Monat nur noch DDE nachweisbar.

Unter den wirbellosen Zoophagen erwiesen sich Laufkifer, vor allem Harpalus rufipes
und Nebria brevicollis, Elateridenlarven sowie Vertreter der Spinnenfamilie der Thomi-
sidae als besonders effektive Umwandler von DDT in DDE (Dempster 1968, Davis &
French 1969, Manley et al. 1976). Innerhalb weniger Tage war nur noch DDE in ihrem

Korper nachweisbar. Das DDE wurde nur sehr langsam ausgeschieden.

In Nackt- und Gehauseschnecken wurde zusitzlich zu DDE ein weiteres Biotransforma-
tionsprodukt nachgewiesen, nimlich DDD, das chemisch identisch mit dem Insektizid
TDE 1st (Davis & French 1969, Cooke & Pollard 1973). In Obstgirten wurden hohe
Gehalte an DDT, DDE und TDE in Schnecken gefunden (Stringer & Pickard 1965,
Stringer et al. 1970, Gish 1970). Ihr Gehalt an diesen Stoffen im Korpergewebe zeich-
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nete die jahreszeitlichen Schwankungen infolge der Anwendung der Mittel nach (Strin-

ger 1966).

In Belgien wurden mehr als 10 Jahre nach dem Verbot dieser Mittel maximal 0.42
mg/kg DDT-Metaboliten (hauptsachlich DDE) und 0.27 mg/kg Dieldrin in saprophagen
Kéfern (Geotrupes stercorosus, Silpha granulata, Necrophorus vespilloides) gefunden
(Thomé et al. 1987). Die Mittelwerte fir Heptachlor lagen zwischen 0.002 und 0.005
mg/kg, fur sein Folgeprodukt Heptachlor-Epoxid zwischen 0.003 und 0.009 mg/kg.
DDT und Dieldrin wurden auch in Wildern gefunden, wo sie nie angewendet wurden,

so daf3 Ferntransport stattgetunden haben muf.

Regenwiirmer (Aporrectodea caliginosa) reichern DDT (bzw. DDE), Dieldrin und
Heptachlor-Epoxid mit Faktoren zwischen 2 und 9 gegeniiber dem Boden an (Davis
1968, Davis & French 1969, Beyer & Gish 1980, Ma 1985, zit. nach Hendriks et al.
1995, Beyer & Krynitzki 1989, Riss & Miller 1989). Eine Akkumulation ist auch noch
20 Jahre nach der letzten Applikation feststellbar (Beyer & Krinitzky 1989). DDT/DDE
und Dieldrin werden auch von Nacktschnecken (Deroceras reticularum) angereichert
(Davis 1968, Davis & French 1969). Im Gegensatz zu den Laufkéfern zeigte sich Re-
genwiirmern und Schnecken ein streng linearer Zusammenhang zwischen den Gehalten
im Boden und den Gehalten im Korper, was mit threr groferen Ortstreue erklart wird

(Davis 1968). -

Hendriks et al. (1995) fanden in einem Monitoring in zwei Uberflutungsrdumen im
Rheindelta mit Lumbricus rubellus die in Tabelle 49 wiedergegebenen BAF-Werte.
Auffallig sind die niedrigen Werte in dem stédrker belasteten Gebiet, die von den Ergeb-

nissen aller anderen Untersuchungen stark abweichen.

Ebing et al. (1984) fanden im 55-tagigen Laborversuch mit pp‘-DDE-Gehalten im Bo-
den von 0.38 mg/kg einen BAF bei Lumbricus terrestris von 3.0 und Gehalte von 1.15

mg/kg. Fur Heptachlor-Epoxid betrugen diese Werte 7.2 und 0.29 mg/kg.
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Das instabile Aldrin akkumuliert in Regenwiirmern nicht, da es in Dieldrin umgewan-

delt wird (Davis & French 1969).

Tabelle 49: Bioakkumulationsfaktoren chlorierter Kohlenwasserstoffe und ihrer
Abbauprodukte in Lumbricus rubellus in einem Monitoring zweier
Uberflutungsriume am Rhein mit unterschiedlicher Belastung (Daten

aus Hendriks et al. 1995)

Stoff Geringer belasteter Uber- | Stirker belasteter Uberflu-
flutungsraum tungsraum
p.p-DDT | 29 0.4
o,p"-DDD 7.2 n.b.
p.p°-DDE ‘ 12.2 1.1
Gesamt-DDT 3.8 02
Dieldrin 2.6 0.9
Heptachlor-Epoxid 5.1 n.b.

Anmerkung: Gehalte von Bezugsbasis Fett auf Bezugsbasis Trockensubstanz umge-
rechnet aus Angaben bei Ma et al. (1995) fur Lumbricus rubellus:16 % TS, 1.2 % Fett.

Davis (1971) untersuchte in einer Serie von Laborversuchen die Nettospeicherung von
DDT und seinen Abbauprodukten sowie von Dieldrin in Lumbricus terrestris und Apor-
rectodea caliginosa. Die beiden Arten unterschieden sich deutlich im Expositionspfad:
Wenn die Pestizide im Substrat enthalten waren, wies Aporrectodea caliginosa die ho-
heren Gehalte im Korper auf, da fiir diese Art das Substrat gleichzeitig die Nahrung
darstellt. Wurden dagegen mit DDT behandelte Apfelblitter unbehandeltem Boden bei-
gegeben, dann waren die Gehalte in Lumbricus terrestris hoher, da diese anezische Art
Pflanzenreste frifit. Der Dieldrin-Gehalt und die Gehalte an DDD und DDE in Apor-

rectodea caliginosa nahmen mit zunehmendem Humusgehalt des Substrats ab.

Ebing et al. (1984) fanden im 55-tagigen Laborversuch mit y-HCH-Gehalten im Boden

von 0.03 mg/kg einen BAF bei Lumbricus terrestris von 2.7. Das B-Isomer des HCH



wurde sogar noch starker akkumuliert (BAF 5.1). Es war in einem Gehalt von 0.04
mg/kg dem Boden zugegeben worden. Die resultierenden Gehalte in den Tieren waren

damit 0.08 mg/kg fur Lindan und 0.21 fir 3-HCH.

[m Monitoringprogramm im Rheindelta von Hendriks et al. (1995) wurde y-HCH durch
Lumbricus rubellus mit einem BAF von 6 angereichert (von Gehalten im Fett auf Gehalt
in TS umgerechnet). Die beiden Gebiete unterscheiden sich nicht im Gehalt an v-HCH
1m Boden, er war mit 0,88 mg/kg relativ gering. Das B-Isomer des HCH war dagegen im
schwicher kontaminierten Gebiet mit 3.5 mg/kg im starker kontaminierten sogar mit 32
mg/kg 1im Boden vorhanden. Die BAF fiur Lumbricus rubellus betrugen hier 1.5 und

0.22.

In landwirschaftlich und forstlich genutzten Flachen in Siid-Belgien wurde Lindan in
rauberischen und saprophagen Kifern aus Barberfallen-Fingen mit Mittelwerten von
0.0003 bis 0.016 mg/kg gefunden (Thomé et al. 1987). Die Maximalwerte (nicht mit-
geteilt) wiesen Proben auf, in denen die saprophagen Arten Geotrupes stercorosus, Sil-
pha granulata und Necrophorus vespilloides dominierten. Eine Differenzierung zwi-

schen den Nutzungen war nicht zu erkennen.

Ameisen der Arten Myrmica laevinodis, Myrmica ruginodis und Lasius niger aus land-
wirtschaftlich genutzten Gebieten enthielten im Mittel 0.013 bis 0.025 mg/kg Lindan,
Formica rufa und Formica polyctena aus Wildern 0.006 bis 0.035 mg/kg (Thomé et al.
1987).
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Toxizitit
Dempster (1968) stellte bei Individuen der omnivoren Laufkédfer-Art Harpalus rufipes
im Laborversuch eine Verringerung des Fraes an Grassamen fest, wenn der Boden, 1n

dem sie gehaiten wurden, subletale DDT-Gehalte (2.5 bis 20 mg/kg) enthielt.

Arbeiten von Cooke und Mitarbeitern (Cooke 1978, Cooke & Pollard 1973) zeigten
eine Verringerung der SchalengroBBe bzw. -dicke bei DDT-Einwirkung und erhdhten
DDT-Gehalten im Korpergewebe der Weinbergschnecke Helix pomatia. Die Ultra-
struktur der Schalen zeigt dhnliche Beeintrachtigung wie bei Mangel an Calciumcarbo-

nat. Dies legt nahe, daB3 DDT in den Ca-Stoffwechsel eingreift.

Chlordan hatte bei einer Dosierung von 10 kg/ha in einem Boden mit 5 % Humus ei-
nen mehr als 6 Monate andauernden Effekt auf die Abundanzen von Lumbricus terre-
stris und Aporrectodea longa, nicht aber in einem Boden mit 7 % Humus (Goats & Ed-
wards 1988). Die nach 6 Monaten erhobenen Abundanzen betrugen 52 % bzw. 6 % der

Kontrolle.

Eine Erhohung der Mortalitdt bei der Collembolen-Art Folsomia candida setzte bei
Lindan-Gehalten im Substrat iiber 0.05 mg/kg ein (1-Tages-Test, Thompson & Gore
1972). Auf Blatter appliziert, hatte Lindan Repellent-Wirkung auf Lumbricus terrestris
bei Gehalten > 1.7 mg/kg (Fayolle 1979). Die LCs, im 14-Tagestest fiir Lumbricus ter-
restris wurde von Haque & Ebing (1983) mit 113 mg/kg ermittelt.

Die Kokonproduktion von Lumbricus rubellus wurde bei Gehalten im Boden iiber 10

mg/kg beeintrachtigt (Van Straalen & van Rijn 1998).

In einem Experiment im Fichtenforst wurden die Auswirkungen einer Lindan-
Applikation in praxisiiblicher Menge (96mg/m?) und des Zehnfachen davon auf die Ci-
liaten und Testaceen untersucht (Petz & Foissner 1989). Drei Monate nach der Appli-

kation der einfachen Dosis war der Artenbestand unveriandert, das Verhéltnis der Arten



Avestina ludwigi zu Pseudoplatvophora nana war von 4 aut 1 abgesunken. Bei der
zehnfachen Dosis war nach 3 Monaten Avestina ludwigi verschwunden. Die Abundanz
von Colpoda inflata und Pseudoplatyophora nana hatte signifikant zuge-nommer  Jie
vorher unbedeutende Art Colpoda steinii hatte mit 45 % den gréf3ten Anteil an der Ge-

samtabundanz.

Die Schalenamoben zeigten weder bei der einfachen noch bei der zehnfachen Dosie-

rung deutliche Veranderungen.

3.6.3.2 Carbamate

Die Carbamate sind i. A. von geringer Persistenz. Eine Ausnahme bildet das Carbofuran
mit Halbwertszeiten von bis zu 188 Tagen (Van Straalen & van Rijn 1998). Im folgen-
den werden deshalb nur Carbofuran und das extrem regenwurmtoxische Carbaryl be-

handelt.

Toxizitit
Stenersen (1979) ermittelte sowohl fur Aporrectodea caliginosa als auch fur Allolobo-
phora chlorotica 1.Cs-Werte fiir Carbofuran < 4 mg/kg. In Untersuchungen von Martin

(1986) lag die LCs, fir Aporrectodea caliginosa bet 0.5 mg/kg.

Bei Carbofuran-Gehalten > 0.1 mg/kg ging die Reproduktion von Aporrectodea cali-
ginosa von Werten um 2 Kokons pro Tier auf 0 zuriick (14-tagige Exposition im Labor

in Sandboden, Martin 1986).



Als LCsy von Carbaryl fir dporrectodea caliginosa wurde von Stenersen (1979)
< 4 mg/kg ermittelt, von Neuhauser et al. (1986) 22 mg/kg. Goats & Edwards (1988)
fanden in Freilandversuchen mit praxisiiblicher Aufwandmenge von Carbaryl (2.5
kg/ha) nach einem Monat keine Verringerung der Abundanzen von Lumbricus terre-
stris, jedoch eine drastische Verminderung der Abundanz von Aporrectodea longa auf
20 %. Aufgrund der geringen Persistenz des Mittels war jedoch bereits nach 6 Monaten
kein Effekt mehr nachweisbar. Sogar die 10-fache Aufwandmenge hatte keinen Effekt,

der 6 Monate andauerte.

Eisenia fetida erwies sich in den Akuttoxizitatstests als deutlich weniger emptindlich
gegenuiber Carbaryl und Carbofuran als Aporrectodea caliginosa, Allolobophora chlo-

rotica und Lumbricus rubellus (Stenersen 1979, Neuhauser er al. 1986).
3.6.3.3 Hexachlorbenzol

Akkumulation

Regenwirmer akkumulieren Hexachlorbenzol stark. Fiur Lumbricus terrestris lag der
Bioakkumulationsfaktor im 55-tdgigen Versuch bei 7 (nach Angaben von Ebing et al.
1984 auf Trockengewicht umgerechnet). Lord et al. (1980) fanden in einem fast identi-
schen Ansatz einen BAF von 3. Belfroid et al. (1993) ermittelten fiir £isenia andrei
einen BAF bei 21 (von Gehalt im Fett auf TS umgerechnet unter der Annahme von 9 %

Fett in der TS).

In einem Monitoringprogramm mit Lumbricus rubellus in Uberflutungsrdumen des
Rheins stellten Hendriks et al. (1995) allerdings nur BAF von 0.88 im geringer belaste-
ten Raum und 0.42 im starker belasteten Raum fest (von Gehalt im Fett auf TS umge-

rechnet).

Die Genetzte Ackerschnecke Deroceras reticulatum reicherte im Vergleich zu Regen-

wiirmern Hexachlorbenzol in geringerem Maf} an: Sie nahm aus Boden (1 mg/kg) HCB



auf bis zu einer Sittigungskonzentration von 1.4 mg/kg, die nach 17 Tagen erreicht
wurde. Ber Verabreichung tber die Nahrung (Mohrenscheiben) wurden noch hohere
Gehalte erreicht. In beiden Fallen wurden nur 7% des HCB mit dem Kot ausgeschieden

(Ebing et al. 1984).

Toxizitit

Die Toxizitdt von Hexachlorbenzol fur Regenwiirmer ist nach Untersuchungen von
Scheubel (1984) gering. Danach wurden bei Eisenia fetida im 28-Tage-Test bis zu ei-
nem Gehalt von 1000 mgkg keine Effekte auf Mortalitat, Kokonproduktion und

Wachstumsrate gefunden.

Letale Korpergehaite (LBC)
Der letale Kérpergehalt fir Zisenia andrei betragt nach Belfroid et al. (1993) 380 mg/kg
FG (von FG auf TS umgerechnet unter Annahme von 15 % TS).

3.6.3.4 Polychlorierte Biphenyle (PCB)

Von den 209 moglichen Congeneren der PCB haben die 112 mittel chlorierten Isomere
(Penta-, Hexa- und Hepta-Chlorbiphenyle) das hochste Bioakkumulationspotential. Die-
se Gruppe enthalt auch die meisten MFO-induzierenden PCB. Die hochsten Gehalte in
Organismen sind fur mittel chlorierte PCB (5 bis 8 Cl-Atome) zu erwarten. Die hoher
chlorierten Congenere sind selten und wenig bioverfiigbar, da sie von Boden und Sedi-
menten stirker gebunden werden. Die niedriger chlorierten Congenere werden in Orga-
nismen leichter transtormiert und ausgeschieden und akkumulieren deshalb nicht so
stark. PCB muit nicht-chlorierten benachbarten p- und m-Positionen im Biphenyl-Geriist
unterliegen leicht der Epoxidation und anschlieenden Hydroxylierung. Die so entste-
henden Hydroxy-PCB sind leichter wasserldslich und werden eliminiert (McFarland &

Clarke 1989).
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Die genannten Autoren betrachten die in Tabelle 50 aufgefithrten Congenere aufgrund
ihrer Verbreitung und Toxizitat als prioritar. Die Toxizitit ist vom Induktionstyp abge-
leitet. Die Nummern sind die von der International Union of Pure and Applied Chemists

(IUPAC) zur Kennzeichnung der Congenere verwendeten Nummern.

Tabelle 50: Prioritire PCB (aufgrund von Verbreitung und Toxizit:it, McFarland

& Clarke 1989)
Gruppe Congenere (TUPAC- Verbreitung | Toxizitit /‘Indﬁktionstypx i
1A 77,126, 169 k Gering Extrem 3-Methyicholanthren |
hoch
1B 105, 118, 128, 138, weit, Unter- Phenobarbital und
156, 170 105; mattel schiedlich, | 3-Methylcholanthren
105: hoch | (Mischtyp)
2 87,99, 101, 153, 180, | Weit MaiBig Phenobarbital
183, 194

Hauptbestandteile technischer PCB-Formulierungen sind die Congenere 138 und 153.
Die Congenere 138, 153 und 180 wurden von Johann et al. (1993) in Boden bei der Er-
stellung eines Bodenbelastungskatasters fir Rheinland-Pfalz verbreitet gefunden, wobei
die Gehalte in Gebieten mit gemischter Nutzung, in Wéldern und an StraBen besonders

hoch waren.

Akkumulation

Verschiedene Autoren stellten in belasteten Boden eine starke Anreicherung von PCB
in Regenwiirmern gegeniiber dem Boden fest (Diercxsens et al. 1985, Kreis et al. 1987,
Larsen et al. 1992). Die BAF betrugen zwischen 2 und 20. Die von McFarland & Clarke
(1989) postulierte Diskriminierung der hoch und niedrig chlorierten PCB gegeniiber den
mittel chlorierten PCB lieB sich fiir die hoch chlorierten Congenere eindeutig bestiti-
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gen. Bei den niedrig chlorierten Congeneren waren die Befunde nicht einheitlich. Lar-
sen et al. (1992) untersuchten nur PCB mit 4 bis 8 Chloratomen. Die drei Congenere

138, 149 und 153 machen dabei zusammen 25 % des PCB in den Regenwiirmern aus.

Kreis et al. (1987) verglichen die PCB-Gehalte in Regenwiirmern verschiedener 6kolo-
gischer Gruppen in einem Acker, in dem fliissiger PCB-belasteter Klirschlamm mit den
Emteriickstanden vermischt und 15 cm tief eingearbeitet worden war und einem Ver-
gleichsacker. Der Acker hatte innerhalb von 10 Jahren drei Kl4rschlamm-Gaben erhal-
ten, die letzte zwei Jahre vor der Probennahme. Die Gesamt PCB-Gehalte in den Boden
und den Regenwiirmern der verschiedenen 6kologischen Gruppen sowie die Bioakku-

mulationsfaktoren gibt Tabelle 51 wieder.

Tabelle 51: PCB-Gehalte in Boden und Regenwiirmern eines mit Klirschlamm
gediingten Ackers und einer Kontrolle sowie Bioakkumulations-

faktoren (Kreis et al. 1987)

'QJUnbehandelter‘Acker | Behandelter Acker |

Boden 2.6 6.8
(5-10 cm) 0.9 36
Boden n.b. 7.1
(35-40 cm) 5.1
Aporrectodea longa, Aporrectodea 19 7.3 78 11.5
caliginosa (adult) 8 57
Aporrectodea longa, Aporrectodea 54 20.8 79 11.6
caliginosa (juvenil) 16 43
Aporrectodea rosea, Aporrectodea 31 11.9 51 7.5
cupulifera, Aporrectodea icterica, 5 20
Octolasion cyaneum (adult und
Jjuvenil)
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Es zeigt sich eine Tendenz zur Abnahme des BAF mit zunehmender Belastung. Davon
sind allerdings die Adulten der anezischen Arten ausgenommen. Eine Erklarung dafir
14Bt sich derzeit nicht geben.

Hendriks et al. (1995) fanden wie bereits bei DDT und seinen Folgeprodukten deutlich
niedrigere BAF fiir polychlorierte Biphenyle in ihrem Monitoringprogramm mit Lum-
bricus rubellus. Im schwicher belasteten Gebiet lagen sie fiir verschiedene Congenere
uberwiegend zwischen 1 und 2, im stérker belasteten Gebiet grundsétzlich unter 1. Die
Werte fiir die Summe der PCB lagen bei 1.46 und 0.38. Von den prioritiren Gruppen
nach McFarland & Clarke (1989) in Tabelle 51 wurden Vertreter der Gruppe 1A mit
der hochsten Toxizitét nicht gefunden, aus den Gruppen 1B und 2 nur einige. Fir die
Congenere 118, 138, 170, 87, 99, 101 und 153 konnten BAF errechnet werden. Dabei
fiel PCB 87 mit seinem besonders hohen BAF von 2.5 auf (Gehalte von Bezugsbasis
Fett auf Bezugsbasis Trockensubstanz umgerechnet aus Angaben bei Ma et al. ( 1995)
fur Lumbricus rubellus: 16 % TS, 1.2 % Fett).

Nach Spang & Miiller (1990) akkumulieren auch Nacktschnecken (GroBe rote Weg-
schnecke: Arion rufus) PCB gegeniiber dem Boden. Aus den Angaben der Autoren geht

aber nicht hervor, ob die Exposition der Tiere tatsichlich iiber den Boden erfolgt ist.
3.6.3.5 Chlorphenole und Chloranisole

Akkumulation

Van Gestel & Ma (1988) fanden in einer Studie zur Toxizitat und Bioakkumulation ver-
schieden stark chlorierter Chlorphenole (1 bis 5 Chloratome) an Regenwiirmern in zwei
Sandboden mit unterschiedlichem pH und Humusgehalt steigende Bindung an die Bo-
den mit zunechmender Zahl der Chloratome (ausgedriickt durch Freundlich’'sche Ad-
sorptionskoeffizienten). Die Bindung war im humusreicheren, schwicher sauren Boden
generell stirker. Die Bioakkumulation in Eisernia andrei und Lumbricus rubellus folgte
diesem Muster nicht (Tabelle 52).

Auffallig ist besonders die starke Anreicherung von Pentachlorphenol in allen Varian-
ten, die im Widerspruch zur starken Sorption an den Boden steht. Bei den pH-Werten
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der Boden liegt PCP zu einem erheblichen Teil in dissoziierter Form vor, vor allem im
Boden mit pH 5.6, was zu erhohten Gehalten im Porenwasser fithren miiBite. Dies spie-
gelt sich allerdings nicht im Freundlich-Koeffizienten wieder, der fir PCP in beiden
Boden hoher ist als fur die niedriger chlorierten Phenole in diesem Versuch. Uberdies
liegen die Koeffizienten fiir PCP in den beiden Boden nahe beieinander, wihrend die
Bioakkumulationsfaktoren fir die beiden Boden stark verschieden sind. Das 3-
Trichlorphenol auf der anderen Seite des Spektrums zeigt jedoch die durch seine
schwache Sorption nahegelegte hohe Anreicherung im Wurmkoérper. Im humusreiche-
ren Boden mit dem hoheren pH fillt noch 2,4,5-T durch hohe Anreicherung auf, wih-
rend im saureren humusidrmeren Boden das 2,3,4,5-T in Lumbricus rubellus ebenso
stark angereichert wird wie das PCP. Eine Erkldrung dafiir fallt schwer. Daf} Eisenia
andrei generell geringere Akkumulation zeigt, kann daran liegen, daB diese kompost-

bewohnende Art kaum Boden aufnimmt.

Tabelle 52: Anreicherung von Chlorphenolen gegeniiber dem Boden durch zwei
Regenwurm-Arten (Van Gestel & Ma 1988)

3M
3.4.D 32 8.62 0.8 14 1.8 1.3

2,45-T 3.9 6.72 0.4 1.5 25
2345-Te| 45 5.64
PCP 5.0 474

M = Monochlorphenol, D= Dichlorphenbl,
0.01 NKCl
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Die Biokonzentrationsfaktoren, die durch Umrechnung der Bodengehalte auf die Ge-
halte in der Bodenlosung ermittelt wurden, zeigten ebenfalls groBe Unterschiede zwi-

schen den beiden Boden.

Haque & Ebing (1988) exponierten Aporrectodea caliginosa 14 Tage lang in Artificial
Soil mit unterschiedlichen Gehalten an Na-Pentachlorphenat. Aufgrund hoher Aufnah-
merate und starker Bindung an das Gewebe wurden hohe Bioakkumulations-faktoren
erreicht. Bei der hoheren Konzentration im Substrat (11.2 mg/kg) war der Faktor mit
12.8 sogar noch hoher als bei der geringeren Konzentration von 2.2 mg/kg, bei der er
8.0 betrug. Exposition von Aporrectodea caliginosa und Lumbricus terrestris in Frei-
land-Lysimetern (Hortisol-Pararendzina, pH 6.8, Humusgehalt 2 %, sandiger Lehm) mit
1.8 mg/kg uber 131 Tage ergab Gehalte in der gleichen GroBenordnung. Hier war der
Bioakkumulationsfaktor bei Lumbricus terrestris mit 22.2 fast viermal so hoch wie der
von Aporrectodea caliginosa (6.3). PCP wird im K6rper von Aporrectodea caliginosa
in polare Metaboliten umgewandelt. Dies geschieht mit geringerer Rate, wenn das Na-
Salz appliziert wird (Exposition jeweils in Wasser). PCP wird im Gewebe der Tiere
auch stirker gebunden als Na-PCP, wie Extraktionsversuche mit einem Gemisch aus

Methanol, Wasser und 5 N Schwefelsaure ergaben.

In einem Monitoring von organischen Schadstoffen in Miilldeponien zeigte Aporrecto-
dea caliginosa generell hohe Gehalte an Trichlorphenolen, Tetrachlorphenolen und
Pentachlorphenol (Friind et al. 1986). Dabei waren an einem Waldstandort die Gehalte
an Trichlorphenolen und Pentachlorphenol sogar noch héher als an den beiden Depo-
niestandorten. Dies konnte auf eine Anwendung von Holz-schutzmitteln im Forst zu-

riickzufiihren sein.

Haimi et al. (1992) untersuchten mit Sdgemehl vermischte Humusauflage in der Umge-
bung von Tauchbecken eines Sagewerks, in denen Holz mit Holzschutzmitteln behan-
delt wurde. Sie war mit 2,3,4,6-Tetrachlorphenol, 2,4,6-Trichlorpheno! und Pentachlor-
phenol kontaminiert. Die Gehalte an Tetrachlorphenol lagen bei 150 bis 350 mg/kg. Die
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Regenwirmer enthielten maximal 149 mg/kg TS. Bei PCP lagen die Werte zwischen
100 und 140 mg/kg im Boden und zwischen 10 und 112 mg/kg in den Regenwiirmern.
Damit wurden im Gegensatz zu den Laborbefunden von van Gestel & Ma (1988)
Chlorphenole und speziell PCP nicht akkumuliert. Aporrectodea caliginosa hatte an
den am stirksten kontaminierten Stellen fast fiinfmal so hohe Gehalte an TCP und PCP
wie Lumbricus-Arten (hier wohl hauptsachlich Lumbricus rubellus). Die Autoren erkla-
ren dies damit, daB8 die erste Art, die endogiisch ist, sich von kontaminiertem Boden,

die anderen Arten aber von nur schwach kontaminierter Streu ernihren.

Chloranisole (2,3,4,6-TCA und PCA) spielten im Boden mit 0.2 bis 0.4 mg/kg eine un-
tergeordnete Rolle. In den Regenwiirmern waren sie mit Gehalten von 0.075 bis 1.5
mg/kg vorhanden. Der Bioakkumulationsfaktor betragt 0.5 bis 7.5 und ist damit deutlich
hoher als bei den Chlorphenolen. Haimi et al. (1992) vermuten, daB die Chloranisole
aus den Chlorphenolen im Verdauungstrakt der Regenwiirmer als Produkt der Methylie-
rung durch Mikroorganismen entstehen. (Gehalte von Bezugsbasis Fett auf Bezugsbasis
Trockensubstanz umgerechnet aus Angaben bei Ma et al. (1995) fir Lumbricus rubel-
lus:16 % TS, 1.2 % Fett.)

Toxizitit
Van Gestel & Ma (1988) untersuchten im Laborversuch mit Sandbsden neben der Ver-
fugbarkeit auch die Toxizitat von Chlorphenolen gegeniiber den Regenwurm-Arten Ei-

senia andrei und Lumbricus rubellus.

Die Bodeneigenschaften beeinfluBiten nicht nur die Akkumulation, sondern auch die
akute Toxizitat, die als LCsy ermittelt wurde (Tabelle 53). Im humusirmeren Boden ist
bei allen Chlorphenolen auer PCP eine héhere Toxizitat zu verzeichnen. Der Unter-
schied bei PCP ist nicht signifikant. Lumbricus rubellus erwies sich hier als weniger
empfindlich als Eisenia andrei, vermutlich auch deshalb, weil die Versuchsbedingun-

gen seinem natiirlichen Milieu eher entsprachen als dem von Eisenia andrei.
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In dem Boden, in dem die Verbindungen schwicher sorbiert waren, war ihre Toxizitit
hoher. Auch beim Vergleich zwischen den Verbindungen im gleichen Boden verlaufen
Verfiigbarkeit und Toxizitat generell gleichsinnig. Wie bereits bei der Akkumulation
nimmt das 2,4,5-T auch bei der Toxizitit eine Sonderstellung ein: Es erwies sich als

toxischer als aufgrund seines Chlorierungsgrads anzunehmen war.

PCP zeigte die geringste Toxizitat. Ein Unterschied in der Toxizitat zwischen dem Bo-
den mit dem pH nahe der Siaurekonstante von PCP und dem Boden mit dem hoheren pH
war nicht nachweisbar. Fisher (1991) fand an Zuckmiicken in Wasser eine starke Ab-
nahme der Toxizitat bei Erhohung des pH-Werts von 4 auf 6 bzw. 8. Er erklirte diesen
Befund mit der zunehmenden Ionisation und damit verminderten Lipophilie der Ver-

bindung.

Tabelle 53: Toxizitit (als LCs) von Chlorphenolen gegeniiber zwei Regenwurm-
Arten (Van Gestel & Ma 1988)

3-M 25 937 | 100-180 296 | 56100 | 150

34-D 32 862 | 180-320 486 100-180 303

245T 3.9 6.72 90 290 52 201

2345T | 45 5.64 176 828 116 514

PCP 5.0 4747 143 883 94 | 1094
5.25°

M = Monochlorphenol, D= Dichlorphenol, T = Tri- bzw. Tetrachlorphenol, pH in 0.01 N KCl

! nach Schellenberg et al. (1984)
? nach Callahan et al. (1979)
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Die Umrechnung der Gehalte im Boden auf Gehalte in der Bodenlosung anhand der

Beziehung

logq=kf+ I/n+logC, @)

kf = Feundlich’scher Adsorptionskoeffizient, q = Gehalt im Boden, C, = Gehalt im
Wasser, 1/n = Intensitatsfaktor

beseitigte nur einen Teil der erheblichen Varibilitit der LCs in verschiedenen Boden,
bei manchen Substanzen nahm sie sogar zu (Van Gestel & Ma 1990, 1993).

Im 6-wdchigen Versuch mit Artificial Soil ermittelten van Gestel et al. (1992) fiir Eise-
nia andrei LCso-Werte von 50 bis 87 mg/kg und NOEC-Werte von 10 bis 40 mg/kg fur
PCP. Der empfindlichste Parameter war die Anzahl von Juvenilen pro fertilem Kokon.
Die Kokonproduktion war deutlich weniger empfindlich, das Wachstum war bei héhe-
ren Konzentrationen sogar stimuliert.

2,4,6-Trichlorphenol war im Akkuttoxizitits-Test in Artificial Soil mit einer LCs, von
58 mg/kg fiir Eisenia fetida deutlich toxischer als fir Aporrectodea caliginosa (108
mg/kg, Neuhauser et al. 1986).

Kammenga et al. (1994) untersuchten die Akuttoxizitit (LCsy) von Pentachlorphenol fiir
Nematoden unterschiedlicher trophischer Gruppen im 72-Stunden-Test (Tabelle 54).
Sie fanden eine hohere Empfindlichkeit bei Raubern, Allesfressern und Pflanzenpara-

siten als bei Bakterienfressem.

Die Empfindlichkeit variiert innerhalb der untersuchten Gruppe um den Faktor 50. Der
Unterstamm Penetrantia schien empfindlicher zu sein als der Unterstamm Secernentia.
Dies liegt u.U. an dem unterschiedlichen Aufbau der Cuticula und den dadurch beding-
ten Unterschieden in der Permeabilitit fiir PCP. Insgesamt ist die PCP-Empfindlichkeit

von Nematoden in der gleichen GréBenordnung wie die der Regenwiirmer.
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Tabelle 54: PCP-Empfindlichkeit verschiedener Nematoden-Arten im aquatischen

Akuttoxizitiitstest, gruppiert nach trophischen Gruppen (Kammenga
et al. 1994)

vRé‘iuber — - Prionmus;z;ctaius O.‘l13
Tobrilus gracilis 0.51

Allesfresser Dorylaimus stagnalis 0.96
Aporcelaimellus obtusicaudatus 0.96

Pflanzenparasiten Tylenchus elegans 1.20
Bakterienfresser Rhabditis-Arten 242
Cephalobus persegnis 2.56

Plectus acuminatus 4.98

Diplogasteritus-Arten 6.77

3.6.3.6 Polyzyklische Aromatische Kohlenwasserstoffe (PAK)

Akkumulation

Polyzyklische aromatische Kohlenwasserstoffe werden von Regenwiirmern und Asseln
nicht akkumuliert. Dies wurde fiir die Regenwurm-Arten Aporrectodea longa (Riss &
Muller 1989), Lumbricus rubellus (Riss & Miiller 1989, Ma et al. 1995) und Eisenia
fetida (Rhett et al. 1988) sowie fiir die Assel-Arten Porcellio scaber, Oniscus asellus
und Philoscia muscorum (Van Brummelen et al. 1996a,b) festgestellt. Dabei hatten Re-
genwiirmer vom natiirlichen Standort sowie Regenwiirmern im Biotest (28 bis 56 Tage
Exposition) BAF in derselben Grofenordnung. Sie reichten von < 0.1 bis 0.6. Eine Aus-
nahme bildete Pyren, das in Individuen von Eisenia fetida nach 28-tigiger Exposition in
Bdoden in einer Deponie von Hafenbaggergut in hoheren Gehalten vorhanden war als in

den Boden.



214

Assimilation, Transformation und Exkretion

Benzo(a)pyren wurde von der Kellerassel (Porcellio scaber) im Laborversuch aus expe-
rimentell kontaminierter Nahrung rasch aufgenommen, aber auch sehr rasch wieder
ausgeschieden (Van Brummelen & van Straalen 1996). Die Halbwertszeit betrug nur
0.6 Tage (bei einer wasserlebenden Assel 6.9 Tage). Die Autoren vermuten, daB die im
Vergleich zu aquatischen Arten hohe Aktivitat an mischfunktionellen Oxidasen hierfiir

verantwortlich ist.

Abhiingigkeit der Gehalte von Bodeneigenschaften

Die Gehalte in der Regenwurm-Art Eisenia fetida bei Haltung in natirlichen Boden
nahm mit zunehmendem Humusgehalt der Boden ab. Zum Tongehalt wurde kein ver-
gleichbarer Zusammenhang gefunden (White et al. 1997).

Vergleich trophischer Gruppen

In Auenwildern in den Niederlanden wurden saprophage Bodentierarten auf PAK un-
tersucht (Faber & Heijmans 1996). Dabei hatten Holzfresser die hoheren Gehalte und
ein von Phenanthren dominiertes PAK-Profil, wihrend streuverzehrende Arten geringe-

re Gehalte und ein von Fluoranthen dominiertes Profil aufwiesen.

Toxizitit

Van Straalen & Verweij (1991) untersuchten den EinfluB von Benzo(a)pyren in der
Nahrung auf den Energiemetabolismus von Asseln der Art Porcellio scaber. Dem Ver-
such lag die Arbeitshypothese zugrunde, daB der Schadstoff Biotransformationsreaktio-
nen auslosen konnte, die einen erheblichen Teil der assimilierten Energie beanspruchen
und so auf Kosten des Wachstums gehen. Beim héchsten Gehalt (125 mg/kg) wurde von
den ménnlichen Tieren sogar ein hoherer Anteil der Energie in der Nahrung assimiliert

(34 anstatt 26 %). Das Wachstum pro assimilierter Energie war dagegen verringert.

Van Brummelen & Stuifzand (1993) fanden in einem #hnlichen Experiment eine Beein-

trachtigung des Wachstums bei den Assel-Arten Oniscus asellus und Porcellio scaber
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bei 100 mg/kg BaP in der Nahrung (Pappelblattmehl + Hundefutter). Bei 316 mg/kg
war bei Oniscus asellus der Lipidpool, bei Porcellio scaber der Proteinpool verringert.
Das bedeutet, daB bei beiden Arten die Metabolisierung des Schadstoffs auf Kosten der
Energiereserven gegangen war. Bei diesem sehr hohen Gehalt in der Nahrung war bei

Oniscus asellus 29 %, bei Porcellio scaber 24 % Mortalitit zu verzeichnen.

Die Schlupfrate der Kokons von Enchytraeus crypticus war ab 2520 mg/kg Boden be-
eintréchtigt. Bei diesem Gehalt im Boden zeigte auch Eisenia fetida verringerte Uberle-

bensrate und Reproduktion (Achazi et al. 1995).

Die Toxizitit von Fluoranthen erwies sich in Tests unter naturnahen Bedingungen als
duberst gering. In Standardboden (LUFA 2.2 mit ca. 4.5 % organischer Substanz) waren
erst ab einem Gehalt von 1213 mg/kg TS Effekte auf die Schlupfrate der Kokons von
Enchytraeus crypticus zu beobachten, wenn eine 6-monatige Gleichgewichtseinstellung
(--ageing") zwischen Substanz und Testboden dem Test vorausging (Achazi et al. 1995).
Bei der Kellerassel und der Mauerassel hatten 267 mg/kg in der Nahrung (Laubstreu +
Hundefutter) keine Effekte auf Wachstum, Reproduktion und Mortalitit im Verlauf von
16 (Porcellio scaber) bzw. 47 Wochen (Oniscus asellus) (Van Brummelen, van Gestel

&Verweij 1996).

Phenanthren war fur Oniscus asellus ebenfalls nicht toxisch. Bei Eisenia fetida war ab
1132.7 mg/kg ein Effekt auf die Mortalitit zu beobachten (Van Brummelen, van Gestel
& Verweij 1996).

Deutlich empfindlicher war die Springschwanz-Art Folsomia candida mit einer LCs,

von 163.8 mg/kg und einer ECs fur die Reproduktion liegt bei 141.6 mg/kg.

Die akute Regenwurm-Toxizitit von Fluoren erwies sich im 14-tigigen Test mit Artifi-
cial Soil als mittel. Die LCs, betrug fiir Aporrectodea caliginosa 206 mg/kg, fiir Eisenia
fetida 173 mg/kg (Neuhauser al. 1986).
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Die Mauerassel zeigte ab 70 mg/kg in der Nahrung Beeintrachtigungen des Wachstums
(Van Brummelen, van Gestel & Verweij 1996). Fur die Kellerassel war auch das Drei-

fache dieses Gehalts nicht toxisch.

Die hochste Toxizitit unter den PAK zeigte Benzanthracen: Ab 9.6 mg/kg in der Nah-
rung zeigte Oniscus asellus Beeintrachtigungen des Wachstums. Bei Porcellio scaber
war auch beim Zehnfachen dieses Werts keine Beeintrachtigung nachzuweisen (Van

Brummelen, van Gestel & Verweij 1996).
3.6.3.7 Benzimidazole und Thiophanate

Die fungiziden Wirkstoffgruppen der Benzimidazole und Thiophanate haben ein weit-
gehend ubereinstimmendes Wirkungsspektrum gegeniiber Pilzen. Dies beruht darauf,
daf sie alle dem Abbau zu einem gemeinsamen Metaboliten, dem Methylbenzimidazol-
2-yl-Carbamat (MBC, Carbendazim) unterliegen (Hoffmann et al. 1976). Carbendazim

wird aber auch selbst als fungizider Wirkstoff ausgebracht.

In Boden entsteht bei ausreichendem Wasserangebot relativ rasch Carbendazim aus
Benomyl (Clemons & Sisler 1969, Baude et al. 1974). Benomyl ist damit zwar von ge-
ringer Persistenz, da aber sein Folgeprodukt an der Wirkung zumindest beteiligt, wenn
nicht gar ausschlielich fiirr die Wirkung verantwortlich ist, ist es angemessen, dieses
miteinzubeziehen. Die Kombination Benomyl/Carbendazim ist aber mit Halbwertszei-
ten von 0.5 bis 1 Jahr als persistent zu betrachten (Van Straalen & van Rijn 1998). Aus
diesem Grund werden Benomyl und die anderen Pestizide, die als Folgeprodukt Car-

bendazim haben, in diese Studie einbezogen.

Wirkungen auf Regenwiirmer
Die Benzimidazole und Thiophanate erwiesen sich in einer groBen Zahl von Untersu-

chungen als stark regenwurmtoxisch. In einem Vorschlag fiir einen Reproduktionstest
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mit der Regenwurm-Art Aporrectodea caliginosa wurden Benomyl und Carbendazim
deshalb als Referenzchemikalien vorgeschlagen (Kula & Larink 1998).

Durch Benomylanwendung in Obstanlagen und Baumschulen wurden die Populationen
der Regenwurm-Arten Lumbricus terrestris, Lumbricus castaneus, Lumbricus rubellus,
Aporrectodea caliginosa, Aporrectodea longa, Aporrectodea rosea und Allolobophora
chlorotica um ca. 90 % reduziert (Stringer & Lions 1974, Black & Neely 1975, Tomlin
& Gore 1976, Niklas & Kennel 1978, Niklas 1980). Dieser Effekt trat bei mehrjahriger
Anwendung bereits bei Aufwandmengen zwischen 1 und 2 kg/ha auf. Wurde die An-
wendung eingestellt, waren nach 2 Jahren die Populationen der meisten Regenwurm-
Arten wieder auf dem urspriinglichen Niveau. Die Population von Lumbricus terrestris
war allerdings noch nach 2 Jahren stark reduziert, da die Art eine sehr langsames Po-

pulationswachstum hat (Wright 1977).

Edwards & Brown (1982) berichten von einem besonders sorgfaltig durchgefiihrten
Versuch zur Auswirkung von Benomyl auf Regenwurm-Zoénosen im Grinland. Das
Mittel wurde in einer randomisierten Blockanlage ausgebracht (3 Blocke pro Versuchs-
variante). In der Kontrolle wurde Paraquat ausgebracht, um die Wirkung des Benomyls
auf die Bodenvegetation zu simulieren. Die Regenwurm-Abundanzen bei jedem Bepro-
bungstermin wurden relativ zu den gleichzeitig beprobten Kontrollplots angegeben. Bei
Ausbringung von Benomyl in einer jahrlichen Aufwandmenge von 5 kg/ha in 3 aufein-
anderfolgenden Jahren sank die Gesamt-Abundanz der Regenwiirmer (Summe iiber alle
Arten) zunéchst drastisch ab, nach 12 Monaten hatte sie jeweils wieder 60 bis 80 % des
Werts der Kontrolle erreicht. Lumbricus terrestris ging jedoch auf nahezu 0 zuriick und
blieb dies auch 12 Monate nach der Anwendung, wihrend Lumbricus festivus nach ei-
nem Monat wieder das Niveau der Kontrolle erreicht hatte und nach einem Jahr sogar
das 16-fache der Kontrolle. Das Beispiel zeigt, daB auch eine hohe Abundanz einer
Art Ausdruck einer Schiidigung der Zonose sein kann. Bei einer Verdoppelung der
Aufwandmenge zeigten auch die Gesamt-Abundanzen nach einem Jahr noch kein An-

zeichen einer Erholung.
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Van Gestel et al. (1992) ermittelten im 6-wochigen Versuch mit Eisenia andrei in Arti-
ficial Soil Benomyl und fiir Carbendazim identische Kennwerte der Toxizitit. Die
LCso-Werte betrug 5.7 mg/kg Die NOEC-Werte fiir Wirkungen auf Wachstum und Re-
produktion lagen fiir beide Substanzen bei 1.0 mg/kg.

Rombke (1989) ermittelte als LCsy fiir Eisenia fetida im Test mit Artificial Soil 27

mg/kg.

1-minitiges Eintauchen von Lumbricus terrestris in 0.5 % wisserige Benomyl-
Suspension fiithrte innerhalb von 13 Tagen zum Tode, bei 0.05 % dauerte innerhalb von
27 Tagen. Nach Eintauchen in Suspensionen geringerer Gehalte stellten die Tiere fiir 14
Tage die Nahrungsaufnahme ein. Die Ergebnisse der Eintauchversuche mit Carbenda-
zim, Thiophanat-methyl und Thiabendazol waren den mit Benomyl erzielten sehr 4hn-
lich (Stringer & Wright 1973).

Bei Kontamination der Nahrung mit Benomyl, Carbendazim oder Thiophanat-methyl
wurde bei Lumbricus terrestris verringerte Nahrungsaufnahme beobachtet (Stringer &
Wright 1973, Wright 1977, Fayolle 1979). Ob dies auf einer Abschreckung oder einer
subletalen Vergiftung durch den Stoff (vgl. Eintauchversuche) beruht ist unklar. Die auf
die Blattflache bezogenen Gehalte, ab denen die FraBtitigkeit eingestellt wurde, lagen
fur Benomyl bei 1.75 pg/em’ (Stringer & Wright 1973) bzw. 5 pg/cm? (Fayolle 1979).

Thiabendazol bewirkte bei diesen Gehalten nicht die Einstellung der Nahrungsaufnah-
me von Lumbricus terrestris. Der Konsum wurde bis zur Inkorporation von 25 pg des
Stoffs pro Individuum fortgesetzt. Dann stellten die Tiere die FraBtitigkeit ein und star-
ben innerhalb von 14 Tagen (Wright 1977).

Abhéngigkeit der Wirkung von Bodeneigenschaften
Lofs-Holmin (1980) fithrte einen Labortest zur toxischen Wirkung von Benomyl auf die
Regenwurm-Arten Aporrectodea caliginosa, Aporrectodea rosea, Allolobophora chlo-

rotica und Lumbricus terrestris durch. Als Wirkungsparameter verwendete sie das Kor-
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pergewicht, die Entwicklung der Pubertitstuberkeln und des Clitellums sowie die Mor-
talitit (Tabelle 55). Die Testsubstrate, in denen die Tiere den Pestiziden exponiert wur-
den, waren Mischungen von Mineralboden und Mist (1:1, w/w). Um den Einflu der
Bodenart auf die Wirkung zu testen, wurde der Mineralboden in zwei Varianten gege-
ben und zwar "Ton" und "Sand" (exakte Bodenart und Herkunft des Materials nicht
angegeben). Der pH-Wert der Boden lag bei 7, die Temperatur wurde konstant bei 15
°C gehalten. Jede Versuchsvariante wurde in 5 Wiederholungen (250 ml-T6pfe mit je 1
Regenwurm) durchgefiihrt. Die Versuchsdauer betrug 100 bis 120 Tage. Die Ergebnisse
wurden mit dem t-Test auf Signifikanz geprift.

Die nominalen Gehalte im Substrat betrugen 0, 0.25 und 0.5 mg/kg Benomyl (gege-
ben als Handelspraparat Benlate, 50 % Wirkstoff). Die realen Gehalte wurden nicht

ermittelt,

Tabelle S5: Wirkung von Benomyl auf Wachstum und Reifung verschiedener Re-
genwurm-Arten (Lofs-Holmin 1980)

Aporrectodea  cali- W:O W: + W:O- MW:+

ginosa R: 0 R: + R: 0 R: +
Allolobophora chlo-|W: 0 W:+ W:0 W: +
rotica R: 0 R: + R: 0 R: +

Aporrectodea rosea |W: 0 W+ W: 0 W: + Sand: 100 % Morta-
R: 0 R: + R: 0 R: + litat in allen Vari-

anten

Lumbricus terrestris |W: 0 W: + W: + W: + Sand: Mortalitit bei
Rinb. |R:nb. |R:nb |R:nb |0.5mgkg60%

Erklarung der Zeichen: W: Wachstum R: Reife, 0 kein signifikanter Effekt, + signifi-
kanter Effekt (jeweils im Vergleich zur Kontrolle, t-Test, p < 0.05)
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Die Bodenart modifiziert die Wirkung entscheidend. Die Unterschiede kénnen in besse-
rer Verfugbarkeit, aber auch hoherer Persistenz der Wirkstoffe im Sandboden begriindet
sein. In Freilanduntersuchungen derselben Autorin (Lofs-Holmin 1981) wies ein tonar-
merer Boden 161 Tage nach der Applikation von Benomy! viermal so hohe Gehalte auf
wie ein tonreicherer Boden (6.2 bzw. 1.6 mg/kg). Der Versuch unterstreicht die Bedeu-
tung der Definition der Randbedingungen und der Soll-Werte des Wirkungsparameters

in der praktischen Bioindikation.

Wirkungen auf Enchytriien
Rombke (1989) ermittelte als LCs, fiir Enchytraeus albidus im Test mit Artificial Soil

22 mg/kg.

»

In 24-tagigen Laborversuchen von Puurtinen & Martikainen (1997) lag die Grenzkon-
zentration im Versuchsboden, die zum Totalausfall von Enchyrraeus sp. (neue, noch
nicht abschlieSend beschriebene Art) fithrte, zwischen 16 und 32 mg/kg. Bei sehr hohen
Wassergehalten des Bodens (70 %) trat dieser Effekt erst zwischen 32 und 64 mg/kg

auf

3.6.3.8 PCDD/F

Akkumulation

Martinucci et al. (1983) untersuchten die TCDD-Gehalte in Regenwiirmern in Boden,
die durch den Industrieunfall von Seveso in der Lombardei stark mit TCDD kontami-
niert worden waren (Zone A) sowie in den Boden zweier schwicher betroffenen Zonen
(B und R) und einer nicht betroffenen Zone (C). In Zone A betrugen die TCDD-Gehalte
im Oberboden (0-7 cm) 0.04-9.3 pg/kg.

Fur die Arten Aporrectodea caliginosa, Aporrectodea rosea und Allolobophora chloro-
tica wurden die Bioakkumulationsfaktoren bestimmt. In R und C war weder in den Bo-

den noch in den Regenwirmen TCDD nachweisbar (Nachweisgrenze: Boden
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0.005ug/kg, Regenwiirmer 0.25 pg/kg). In Zone A war TCDD in den Wiirmern stark
angereichert (BAF 5-42, im Mittel 14.5). Es zeigte sich ein linearer Zusammenhang
zwischen den Gehalten in den Béden und den Gehalten in den Regenwiirmern (Daten

von allen Arten zusammengefal3t).

Reinecke & Nash (1984) fithrten einen Laborversuch zur Akkumulation von 2,3,7,8-
TCDD durch die Regenwurm-Art Aporrectodea caliginosa durch. Dabei wurde TCDD
einem Versuchsboden beigemischt (sL, pH 6.7, 5.2 % Humus, 15.6 % Wasser bei 33
kPa). Der Versuch wurde bei 20-30 % Wassergehalt des Bodens und einer Temperatur
von 20 °C durchgefithrt. Vermittelt durch Aceton wurden Mischungen mit dem Boden
hergestellt, die zu folgenden Gehalten fithrten: 0.05, 0.5, 1.5 und 5.0 mg/kg Boden.
Nach 85 Tagen enthielten die Tiere in den verschiedenen Varianten 4.0, 0.63, 0.4 und
0.15 mg/kg. Bei Gehalten, die 1 bis 3 GroBenordnungen iiber denen der Boden bei Se-
veso liegen, nehmen demnach nur die BAF, sondern auch die absoluten Gehalte in den

Regenwiirmern mit steigenden Gehalt im Boden ab.

Toxizitat

Martinucci et al. (1983) untersuchten auch die Zusammensetzung der Regenwurm-
Zonosen in den vom Seveso-Unfall betroffenen Boden. In allen Zonen wurden zahlrei-
che Arten gefunden (Lumbricus terrestris, Lumbricus rubellus, Lumbricus castaneus,
Aporrectodea caliginiosa, Aporrectodea rosea, Allolobophora chlorotica, Octolasion
lacteum). Der Ausfall einer Art in der stark betroffenen Zone A war nicht zu verzeich-
nen. Die Gesamtzahl der Individuen aller Regenwurm-Arten war hier sogar hoher. (Es
wird allerdings nicht mitgeteilt, wie groB die Flache war, auf der die Tiere gefunden
wurden.) Das Verhiltnis zwischen A4/lolobophora chlorotica und Apor-rectodea rosea
verschiebt sich allerdings von Zone C und R mit einem starken Uber-wiegen von Apor-

rectodea rosea mit 7.1 zu Zone A mit Dominanz von Allolobophora chlorotica (1: 1.5).

Reinecke & Nash (1984) fiihrten einen Laborversuch zur Wirkung von 2,3,7,8-TCDD

auf die Regenwurm-Art Aporrectodea caliginosa durch. In Boden mit TCDD-Gehalten
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bis zu 5 mg/kg war keine Mortalitét festzustellen. Erst bei dem sehr hohen Gehalt von
10 mg/kg (vgl. dazu die Bodengehalte in Seveso) starben innerhalb von 30 Tagen 100 %

der Tiere,

Unterschiedliche Wirkungsmechanismen bei Siiugetieren und Wirbellosen

Fur Saugetiere ist TCDD stark toxisch. Hier induziert das TCDD nach Bindung an ein
Protein, den Ah-Rezeptor, ein Cytochrom-P450-Enzymsystem (Josephy 1997, Kap. 15).
Der Ah (= aromatic hydrocarbon)-Rezeptor ist ein ligandenabhéngiger Transkriptions-
faktor, der in den meisten bisher untersuchten Saugetier-Arten gefunden wurde (Hahn
1996). Wirbellose Tiere, darunter auch terrestrische Ringelwiirmer, sind nach den we-
nigen bisher verfiigbaren Daten unempfindlich gegeniiber Dioxinen (Stenersen 1992,
Reinecke & Nash 1984, Hahn 1996, World Health Organization 1997). Stenersen
(1992) erklart die geringe Empfindlichkeit von Regenwiirmern gegeniiber TCDD mit
dem Fehlen dieses Induktionsmechanismus. Hahn et al. (1992, 1994) konnten in den
bisher untersuchten marinen Wirbellosen (3 Mollusken-, 2 Anneliden-, 3 Arthropoden-
Arten und 1 Stachelhauter-Art) keinen Ah-Rezeptor nachweisen.

Letale Korpergehalte
Die toten Individuen von Aporrectodea caliginosa im Versuch von Reinecke & Nash

(1984) wiesen 2,3,7,8-TCDD-Gehalte im Korper von 9-15 mg/kg FG auf (von FG auf
TS umgerechnet unter Annahme von 20 % TS).

3.6.4  Organische Schadstoffe in Béden: Zwischenbilanz

3.6.4.1 Akkumulation

DDT und DDE, Dieldrin, Chlorphenole, polychlorierte Biphenyle und Hexachlorbenzol

werden von Regenwiirmern und Schnecken akkumuliert. Beide Gtuppen enthalten
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grofikorperige Arten, was fiir einfache Gewinnung einer ausreichenden Probenmenge
von Bedeutung ist. Schnecken haben gegeniiber Regenwiirmem den Vorteil der einfa-
chen Gewinnung (Absammeln). Dagegen ist der Bezug der Gehalte in Schnecken zu
den Gehalten in Béden weniger eng, da Kontamination teilweise iiber die Pflanzennah-
rung erfolgt. Bioindikation der oben genannten Gruppen organischer Schadstoffe er-
scheint mit den Regenwurm-Arten Lumbricus rubellus und Aporrectodea caliginosa
praktikabel. Die Begriindung fiir die Auswah! der Indikator-Arten erfolgt in Abschnitt
3.8

3.6.4.2 Toxizitit

Totalausfall oder sehr geringe Abundanzen aller Regenwiirmer deutet auf hohe Gehalte
von Carbamaten oder Benzimidazolen hin. Fehlt nur Lumbricus terrestris, kann eine
linger zuruckliegende Applikation dieser Mittel die Ursache sein. Auch untypische
Dominanzstrukturen der Regenwurm-Zénosen, z.B. hohe Dominanzanteile seltener und
gewohnlich in geringen Dichten auftretender Arten, kann auf Benomyl/Carbendazim-
Belastung hindeuten (Edwards & Brown 1982). Ein Beispiel fiir eine solche Art ist

Lumbricus festivus.

Die Mauerassel Oniscus asellus ist relativ empfindlich gegeniiber PAK, vor allem ge-
geniber Benzanthracen. Der betroffene Wirkungsparameter, das Wachstum, scheint

aber in der praktischen Bioindikation kaum einsetzbar.
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3.7 Anorganisch-organische Mischkontamination: Der Fall Brixlegg

An einem alten Bergbau- und Industriestandort in Brixlegg (Vorarlberg, Osterreich)
wurden die Auswirkungen langjahriger Anreicherung von Schwermetallen und einer
Vielzahl organischer Schadstoffe auf das Bodenleben untersucht. Hauptziel des Pro-
Jjektes war es, den Indikatorwert einzelner Organismengruppen des Bodens abzuschiit-
zen. Dabei wurden Wimpertierchen, Schalenamében, Ridertierchen, Fadenwiirmer,
Homnmilben, Raubmilben, Springschwinze, Spinnen, Kurzfliugelkifer und Regenwiir-
mer erfafit. Vier Standorte mit unterschiedlicher Entfernung vom Hauptemittenten (ei-
ner Anlage zur Riickgewinnung von Kupfer als Altmaterial) wurden untersucht. Alle
Standorte lagen in der Innaue und wurden als Griinland genutzt. Am Standort mit der
geringsten Entfernung zum Emittenten war eine kalkfreie Lockersedimentbraunerde
ausgebildet, die Boden an den drei anderen Standorten waren kalkhaltige graue Auen-

boden. Die Bodeneigenschaften der Standorte gibt Tabelle 56 wieder.

Tabelle 56: Eigenschaften der Béden am Bergbau- und Industriestandort Brixlegg

A [05om 11.8 46.2 62 | 209 | 10
5-10 om 108 476 58 105 05

B |0-5om 88 300 68 109 0.6
5-10 om 78 788 7.0 59 03

C |05 om 30 | 566 6.9 6.0 03
5-10 om 38 56.8 7.0 44 03

D |0-5cm 8.0 320 6.9 79 0.5
5-10 om 64 | 320 69 56 04

Von A nach D zunehmende Entfernung zum Hauptemittenten
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Standort A ist etwas saurer als die iibrigen Standorte, Standort C ist deutlich tondrmer
und sandreicher und als Folge davon trockener, was sich auch im Graserbestand aus-

druckt. Die Kontamination mit Schwermetallen und Arsen gibt Tabelle 57 wieder.

Tabelle S7: Gehalte an Schwermetallen und Arsen der Boden am Bergbau- und

Industriestandort Brixlegg

e e INLTIRS S TV 7
. wmlenn..
2468] 35 | 66 |1410] 238 | 09
5-10em | 396 | 12 | 32 |2784] 53 | 71 |1522| 328 | 12
B |0-5cm | 43 | 4 | 30 | 535 | 07 | 46 | 174 | 14 | 038
S-10cm | 51 | 3 | 31 | 525 | 08 | 44 | 168 | 16 | 08 | 37 | 724
C [05em | 16 | 1 | 23 | 160 | 04 | 26 | 53 | 3 | 04 | 35 | 258
5-10em | 18 | 1 | 24 | 169 | 04 | 28 | 54 | 3 | 04 | 37 | 276
D [0-5em | 18 | 05 | 37 | 53 | 06 | 40 | 37 | 2 |05 ] 4 | 121
3

5-10 cm 19 | 05 39 52 | 0.6 | 41 39 0.5 53 | 131

Von A nach D zunehmende Entfernung zum Hauptemittenten

Daneben waren die emittentennahen Fliachen sehr stark mit PCDD/F belastet. Deutlich
erhohte Gehalte wiesen sie auch an PCB und PAK auf Di‘e Gehalte an Chlorbenzolen

(inclusiv Hexachlorbenzol) und HCH-Isomeren waren kaum oder gar nicht erhéht.

Im folgenden werden nur die Tiergruppen erwihnt, bei denen Effekte gefunden wurden.
Regenwiirmer: Die weit verbreitete anezische Art Lumbricus terrestris fehlte an allen
Standorten (Luftenegger & Seewald 1994). Inwiefern dies auf hohe Grundwasserstiande
in den Auenboden bzw. Schadstoffeinflu zuriickgeht, ist unklar. In der Lockersedi-
mentbraunerde ist Schadstoffeinflufl als Ursache anzunehmen. Welche Schadstoffe da-
fur verantwortlich sind, kann nicht abgeleitet werden. Die endogaischen Regenwurm-
Arten der Gattung Aporrectodea fehlten fast vollig: Aporrectodea rosea trat nur am

Standort D in geringer Abundanz auf. Hierfir sind mit hoher Wahrscheinlichkeit die
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hohen Kupfergehalte verantwortlich (Belotti 1998).

Die Oribatiden als Gruppe sind im Griinland von untergeordneter Bedeutung. In
Brixlegg nahmen sowohl die Artenzahl als auch die Gesamtabundanzen mit zuneh-
mender Anndherung an den Hauptemittenten zu (Schatz 1994). Am Standort A betrug
die Gesamtabundanz mehr als das Doppelte der Werte an den Standorten B,Cund D
(878 bzw. 210-295 Individuen/m?). Dieser Unterschied war hauptsachlich der Art
Minunthozetes semirufus zuzuschreiben, die praktisch nur am Standort A und dort mit
sehr hoher Abundanz auftrat (442 Individuen/m?). (In anderen Untersuchungen ging
Jedoch Minunthozetes semirufus unter dem EinfluB von Schwermetallbelastung eher
zuriick: Kratzmann et al. 1993 und dort zitierte weitere Literatur, Alberti et al. 1996).
Gegenlaufige Reaktion zeigte die Art Parachipteria willmanni, die am Kontrollstandort
D dominant war und an den Standorten B und A vollig fehlte. Bei der Interpretation der
Ergebnisse sind auBler dem SchadstoffeinfluB die Standortsunterschiede zu beriicksich-
tigen, die auch in dem unterschiedlichen Bodentyp zum Ausdruck kommen. Entschei-
dend fiur die hohe Gesamtabundanz der Oribatiden diirfte der hohe Humusgehalt am
Standort A sein. Es ist zu vermuten, daB die organische Substanz hier teilweise in Form

einer Humusauflage vorliegt. Dies begiinstigt die Oribatiden als Gruppe.

Bei den Spinnen zeigte die Art Pachygnatha degeeri eine 'stetige Zunahme mit zuneh-
mender Entfernung vom Emittenten (Zulka 1994). Pachygnatha degeeri hat eine aus-
geprégte Préferenz fur exponierte, trockene Offenlandhabitate (Freiflichen oder
Kurzrasen) mit unbedecktem Boden oder Gestein, Grasstreu, Gras- oder Krautvegetati-
on (Martin 1991). Die Zunahme der Grasstreu am emittentennahen Standort in Brixlegg

hitte die Art eigentlich fordern missen.

Berthold (1993, 1994) untersuchte die Ciliatenfauna. Artenzahl und Abundanz waren
vom Schadstoffgehalt unbeeinfluBit. Als empfindliche Art erwies sich Sterkiella hi-
striomuscorum. Sie war am Kontrollstandort regelméBig vorhanden, vereinzelt atch am

Standort C und fehlte an den Standorten A und B vellig.
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3.8 Anderungen der Dominanzstruktur als moglicher Wirkungsparame-
ter

Bei extremer Einwirkung verschiedener Schadstoffe tritt das Phinomen auf, dafl Arten
von untergeordneter Bedeutung zahlenmaBig stark hervortreten und sogar absolut do-
minant werden. Die Fille, iiber die in vorangegangenen Abschnitten berichtet wurde,
betreffen die Hommilben-Arten Oribatula tibialis, Oppiella nova und die Gattung Suc-
tobelba und die Springschwanz-Art Isotoma olivacea bei Einwirkung von Schwerme-
tallen in Waldern (Hagvar 1994, Senizak et al. 1997), die Hornmilben-Art Minunthoze-
tes semirufus bei Einwirkung einer Mischbelastung aus Schwermetallen, Arsen und
Organika im Griinland, die Regenwurm-Art Lumbricus festivus nach Einwirkung von
Benomyl (Edwards & Brown 1982) sowie das Wimpertierchen Colpoda steinii nach
Applikation extremer Dosen von Lindan (Petz & Foissner 1995).

Das starke Hervortreten einer oder weniger Arten von untergeordneter Bedeutung kann
generell als Vorliegen von extremen Bedingungen gelten. Sofern es sich nicht um natur-
bedingt extreme Habitate handelt und sonstige Stérungen ausgeschlossen werden kon-
nen, kann dies als allgemeiner Hinweis auf Schadstoffbelastung gewertet werden. Eine
stoffspezifischere Indikation anhand dieses Wirkungsparameters ist nicht moglich, au-

Ber evtl. mit den oben aufgelisteten Arten.
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3.9 Anderungen im Aufbau des Humusprofils als Folge der Schidigung
von Bodentieren (Wirkungsparameter 2. Ordnung)

Die saprophagen Bodentiere sind SteuerungsgroBen in den Okosystemaren Prozessen
der Streuzersetzung und des Nahrstoffkreislaufs. Dabei kommt Organismen mit der
Fihigkeit zur raschen Einmischung der Streu eine Schliisselrolle zu. Dies sind haupt-
sachlich die anezischen und endogaischen Regenwiirmer. Sie sind in dieser Funktion
kaum ersetzbar (Belotti & Babel 1993). Ihre Beeintrachtigung durch Schadstoffe miiite

sich deshalb in der Akkumulation einer Humusauflage bemerkbar machen.

In Obstgérten und Weiden, in denen aufgrund von Pestizidanwendung die Regenwiir-
mer dezimiert waren, kam es zur Bildung von mehreren cm starken Humusauflagen und
einer Verdichtung des mineralischen Oberbodens (Raw 1962, Westeringh 1972, Keogh
& Whitehead 1975, Ma 1983). Der Volumenanteil der Poren > 30 pum lag im Oberbo-
den unter 5 % (Westeringh 1972).

Der Effekt ist auch durch das Trockengewicht der Humusauflage erfaBbar: Kennel
(1972) ermittelte in Apfelanlagen am Ende der Vegetationsperiode in Parzellen, die mit
fungiziden Benzimidazolen und Thiophanaten behandelt worden waren, Auflage-

gewichte von 200 bis 300 g TS/m?, in der Kontrolle dagegen nur 8 g TS/m>.

Belotti (1997) fand in einem Griinlandboden, der aufgrund der vorausgegangen Nutzung
(Hopfen) mit Kupferfungiziden kontaminiert war, einen 2 c¢m michtigen organo-
mineralischen Ubergangshorizont, der auf einer benachbarten Fliche mit Kupfergehal-
ten im Bereich der Hintergrundgehalte fehlte. Als Ursache nahm er eine verringerte
Einmischungstiefe der organischen Substanz infolge des Fehlens endogiischer (und
anezischer) Regenwurm-Arten an. Auf der kontaminierten Flache war als einzige Re-
genwurm-Art der hemiepigaische Lumbricus rubellus vorhanden (allerdings mit hoher
Siedlungsdichte), wihrend auf der benachbarten Flache zusitzlich drei endogéiische

Arten (Aporrectodea caliginosa, Aporrectodea rosea, Octolasion lacteum) sowie Lum-
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bricus castaneus (und vermutlich Lumbricus terrestris) auftraten. Auf zwei Weinbergs-
brachen, die als Folge von Kupferkontamination fast regen-wurmfrei waren, wurde die
Bildung geringméchtiger Humusauflagen festgestellt, die auf den Referenzflichen mit
dem standortstypischen Arteninventar immer fehlten.

Auch an den beiden von Alberti et al. (1996) untersuchten Laubwaldstandorten unter
Schwermetallbelastung aus dem Bergbau zeichnet sich eine Zersetzungshemmung ab.
Aufgrund des hohen pH-Werts bei 7.0 wiire eine sehr rasche Verarbeitung der Streu zu
erwarten. Die hohen Humusgehalte 11 % bzw. 25 % in der Tiefenstufe 4-10 cm spre-
chen aber fir eine Zersetzungshemmung und daraus resultierende Humus-
akkumulation. Die geringen Lagerungsdichten in dieser Tiefe (0.74 bzw. 0.60 g/cm?)
sind eine Folge der Humusakkumulation.

Auch die hohen Humusgehalte an dem am stirksten kontaminierten Standort A in
Brixlegg und die daraus resultierende Begiinstigung der Hornmilben kann als Folge des

Schadstoffeinflusses interpretiert werden.

Als mogliche Wirkungsparameter 2. Ordnung sind zu nennen
s Michtigkeit der Humusauflage

* Gewicht der Humusauflage

¢ Humusgehalt in der Tiefenstufe 4-10 cm

¢ Grobporenvolumen im Mineralboden (0-5 cm)

* Anzahl von Regenwurmlosungen an der Oberfliche pro m?

Bei Boden mit pH-Werten von mindestens 6.0, die nicht unter dem EinfluB von extre-
mer Trockenheit oder Nasse stehen, sind Humusgehalte iiber 8 %, Lagerungsdichten
unter 1,0 g/cm® und Volumenanteile d¢r Grobporen im mineralischen Oberboden (0-5
cm) von < 5% als Ausdruck einer Beeintrachtigung anzusehen, die mit hoher Wahr-
scheinlichkeit auf Schadstoffeinflu zuriickzufiihren ist. Bei den Auflagegewichten ist
im Griinland unter den genannten Bedingungen eine Uberschreitung von 300 g/m?, im

Wald von 1 kg/m? als belastungsanzeigend zu werten.
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4 SCHLUSSFOLGERUNGEN

4.1 Arten mit bioindikativem Potential fiir Schadstoffe in Boden

Geeignete, praxiserprobte Methoden zur Einschatzung von Schadstoffen in Boden mit
Hilfe von pflanzlichen und tierischen Bioindikatoren sind nach bisherigem Kenntnis-
stand nicht vorhanden.

Es konnen aber Pflanzen- und Pilzarten sowie Bodentierarten genannt werden, die
aufgrund ihrer Reaktion gegenitber Schadstoffen, ihrer Fahigkeit Schadstoffe zu akku-
mulieren und ihres Vorkommens bzw. Fehlens auf belasteten Standorten grundsétzlich

ein bioindikatives Potential besitzen.

4.1.1 Pflanzenarten mit bioindikativem Potential fiir Schadstoffe in Biden

Metallophyten - Zeigerpflanzen

In Tabelle 58 sind Metallophyten genannt, die aufgrund ihres exclusiven Vorkommens
auf schwermetallreichen Standorten (meist Erzstandorte bzw. Erzabraumhalden), einen
sicheren Hinweis auf Schwermetalle, die meist als Mischkontamination vorliegen, ge-
ben. Wenige Arten zeigen nur ein bestimmtes Schwermetall an, wie z. B. Viola cala-
minaria, die auch Zinkveilchen genannt wird und ein Indikator fiir sehr hohe Zinkge-
halte ist. Diese Pflanzen stellen Zeigerpflanzen fiir sehr hohe Schwermetallgehalte in
Boden, weit oberhalb von Priif- und MaBnahmenwerten (siche Tabelle-A2, Anhang),
dar. Jedoch sind diese Arten wenig verbreitet und haben z. T. nur eine sehr lokale Be-
deutung. Da diese Pflanzen sehr hohe Schwermetallgehalte im Spro8 oder in Blittern
akkumulieren sind diese Pflanzen als Akkumulationsindikatoren geeignet, jedoch be-
darf es dazu weiterer Forschungen zu Transferfaktoren beziiglich pflanzenverfiigbarer
Schwermetalle und zur Beeinflussung der verschiedenen Schwermetalle bei der Auf-
nahme.
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Tabelle 58: Metallophyten, deren Verbreitung auf schwermetallreiche Standorte

beschrinkt ist - Zeigerpflanzen

Erzboden und -halden;—R-lTei-
Viola calaminaria Zn nisch-Belgisches Schieferge-
birge
Erzboden und -halden; Nord-
Minuartia verna Cu, Zn, (Pb) Harz, Rheinland-Pfalz, West-
falen; Mittel- und Siideuropa
Armeria maritima Erzbéden und -halden; Harz,
ssp. halleri Zn, Pb, Cu, Cd Westfalen, Polen
Arrtzgirtahtg;;:;izma Cu Erzboden und -halden; bei
P- Bottendorf/Unstrut

subvar. bottendorfensis
Armeria maritima

ssp. halleri Cu

subvar. hornburgensis

Erzboden und -halden; Harz-
vorland, bei Eisleben

Armeria maritima . Serpentmb'o‘deq .
ssp. serpentini Ni Oberfrar}ken, Flchtelgeblrge,
N-Amerika, Kalifornien
Erzbéden und -halden;
Thlaspi calaminare Zn, Cd, Cu, Pb Niederlande, Belgien, N-NW-
Europa

Metallovage - Metalltolerante Arten

Die Fahigkeit Schwermetalle zu tolerieren bzw. echte Resistenzmechanismen zu ent-
wickeln ist genotypisch verankert und adaptiv modifizierbar.

So haben eine Reihe von weitverbreiteten Pflanzenarten metallresistente Genotypen,
sogenannte Metallovage, ausgebildet, die sich infolge ihres genetischen und physiolo-
gischen Potentials an hohe Schwermetallkonzentrationen in Boden angepaBt haben,
ohne morphologische Verinderungen aufzuweisen, d. h. metall-tolerante und nicht-
metall-tolerante Genotypen derselben Art kénnen nicht an duBeren Merkmalen unter-
schieden werden (Ernst 1993).

In Tabelle 59 sind Arten zusammengestellt, deren Genotypen schwermetalltolerant wie

auch nicht-schwermetalltolerant reagieren konnen (= indifferente Metallovage). Die
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schwermetalltoleranten Genotypen kénnen Boéden mit hohen Gehalten an Schwerme-
tallen, wie sie auf Erzboden und Erzabraumhalden oder kontaminierten FluBterrassen
zu finden sind, besiedeln. Die weitaus haufiger vorkommenden nicht schwermetalltole-
ranten Genotypen dieser Arten, sind auf unbelasteten Standorten zu finden. Diese Arten
sind aufgrund ihrer mangelnden &uBeren Unterscheidbarkeit nur begrenzt als Bioindi-
katoren geeignet. Variables Verhalten beziiglich der Aufnahme und Translokation von
Schwermetallen erschwert erheblich den Einsatz von Pflanzen als Akkumulationsindi-
katoren. Nur Kenntnisse iiber das Reaktionsverhalten bestimmter Genotypen bzw. ge-
netisch einheitliches Material kann einen erfolgreichen Einsatz von Pflanzen vor allem

im aktiven Monitoring erméglichen.

Tabelle 59: Indifferente Metallovage - weitverbreitete Arten, die metallresistente

Genotypen ausbilden

Cu, Zn Wiesen
Zn, Cu, Pb, As

Agrostis stolonifera

Agrostis tenuis Trockenrasen, Heiden

ssp. cepaeifolium

Anthoxanthum odoratum Zn, Pb Wiesen, Wilder

Armeria maritima Cuy, Zn Trockenrasen, Strandwiesen
Betula pendula Zn, Pb Pionierstandorte

Betula pubescens Zn, Pb Pionierstandorte

Calluna vulgaris Cu, Pb Heiden

Cardaminopsis halleri Zn, Cu, Pb Feuchte Wiesen; montane Regionen
Deschampsia caespitosa Cu, Ni, Co, As | Feuchte Wiesen

Erysium sylvestre Zn Lichte Wilder

Festuca ovina Zn; Pb Trockenrasen

Festuca rubra Zn Wiesen, Weiden

Jasione montana As Trockenrasen

Salix caprea Pb Pionierstandorte

Silene cucubalus Zn, Cu Trockenrasen, Wiesen
Thlaspi rotundifolium 7n Schutthalden, Alpen
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In Tabelle 60 werden metalltolerante Arten genannt, die zwar schwermetallhaltige
Standorte besiedeln, aber besser auf unbelasteten Standorten gedeihen (= zufillige Me-
tallovage). Haufig kommen diese Arten in den wenig metallhaltigen Randbereichen
von Erzabraumhalden vor, in denen auch eine groBere Artenvielfalt anzutreffen ist.

Diese Arten kénnen als Teil einer Zonation, in der sich die Artenzusammensetzung von
metallresistenten zu metallsensitiven Arten entlang eines abnehmenden Schwermetall-
gradienten dndert, im Verbund mit den genannten Metallophyten und metalltoleranten

Genotypen ein bioindikatives Potential besitzen

Tabelle 60: Zufillige Metallovage - weitverbreitete Arten, die metalltolerante Ge-

notypen ausbilden, aber besser auf unbelasteten Boden wachsen

Achillea millefolium

Zn

Wiesen, Weiden

Brachipodium pinnatum Zn Trockene Wiesen

Campanula rotundifolia Zn, Pb Wiesen

Centaurea scabiosa Zn Trockenrasen, Odland, Wiesen
Euphorbia cyparissias Zn, (Cu) Trockenrasen, Weiden
Euphrasia stricta Zn, Pb, Cu Heiden, Halbtrockenrasen
Galium verum Zn Trockenrasen, Diinen
Hieracium pilosella Zn, Pb, Cu Halbtrockenrasen

Holcus lanatus Cd, As Fettwiesen, -weiden

Koeleria gracilis Zn Trockenrasen, Sanddiinen
Linum carthaticum Zn Wiesen

Pimpinella saxifraga Zn, Pb, Cu Trockenrasen

Plantago lanceolata Zn, (Cu), As Wiesen, Schuttplitze
Potentilla heptaphylia Zn Trockene Magerwiesen, NW-Dtschl.
Rumex acetosa Zn Wiesen, Weiden

Rumex acetosella Cu Trockenbrachen, Sandflure
Scabiosa canescens Zn Trockenrasen

Scabiosa ochroleuca Zn Steppenrasen, O.- u. S.- Dtschl.
Thymus serpyllum Pb, Zn, Cu, (Cd) |Sandflure
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Nur wenige Baumarten eignen sich potentiell zur Bioindikation von Schwermetallen in
Boden, wobei der Anwendungsbereich auf schwermetallreiche Béden beschrinkt ist:
Salix caprea (Salweide) und Betula pendula (Hangebirke) akkumulieren Blei in den
Feinwurzeln, bei Betula pendula ist der Blei-, Kupfer und Zink-Gehalt der Blatter posi-

tiv korreliert mit den EDTA-extrahierbaren Gehalten in Boéden.

Moglicherweise ist auch der Xylemsaft ein geeigneter Bioindikator fiir punktuelle
Schwermetallbelastungen, jedoch liegen kaum Angaben dafiir vor. Zumindest ist aus
bisher unverdffentlichten Untersuchungen (Ernst 1998, personliche Mitteilung) be-
kannt, daf der Zink,- Cadmium- und in gewissem MaB auch der Kupfer-Gehalt im Xy-

lemsaft von Birken eng korreliert ist mit den Schwermetallgehalten in Boden.

Transferfaktoren, die fiir eine Vielzahl von Kulturpflanzen ermittelt wurden, geben
einen groben Anhaltspunkt fiir die Anreicherung von Schwermetallen.

Transferfaktoren > 1 konnen einen Hinweis auf ein mogliches Akkumulationspotential
der Arten geben. In Tabelle 61 sind die Kulturpflanzen zusammengestellt, fur die Trans-
ferfaktoren > 1 berechnet wurden (Sauerbeck & Styperek 1988).

Tabelle 61: Kulturpflanzen, fiir die Transferfaktoren > 1 fiir Schwermetalle be-

rechnet wurden

éﬁ'mkohl Mais Griinkohl Salat

Riibenblatt Riiben Riiben
Sellerie Méhren Riibenblatt
Mgohren Salat Mohren
Salat Griinkohl
Spinat Riibenblatt

Spinat
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Fur die Bioindikation von Schwermetallen, wahrscheinlich nur Kupfer und Cadmium
sind nur wenige Pilzarten potentiell geeignet (Tabelle 62).

Der weitverbreitete Rettichhelmling, Mycena pura, eignet sich fir die Bioindikation
von Cadmium in Béden, z. B. im Rahmen eines passiven Monitorings zur langfristigen
Trendkontrolle. So zeigte diese Pilzart eine enge Beziehung zu den Cd-Gehalten der
Humusauflage (Of-Schicht), in der sich das Pilzmycel vor allem ausbreitet (Dietl et al.
1987).

Der nebelgraue Trichterling, Lepista nebularis kann aufgrund einer engen Korrelation
zwischen dem Cd-Gehalt des Bodens (im Bereich zwischen 0,1 und 10 mg Cd /kg TS)
und dem des Pilzkorpers Gast et al. (1988) eine geeignete Pilzart sein.

Der Flaschenstaubling, Lycoperdon perlatum und Arten der Gattung Agaricus, z. B.
Schafchampignon, Zuchtchampignon, Stadtchampignon akkumulieren Kupfer (Stegnar
et al. 1973, Hinneri 1975, Byrne et al. 1976; Allen & Steinnes 1978, Tyler 1980) und

werden als potentiell geeignete Akkumulationsindikatoren eingeschitzt.

Tabelle 62: Potentiell geeignete Pilzarten zur Bioindikation von Schwermetallen
(Cu, Cd)

zur Bioindikation von Cuund Cd _

Amanita umbrinolutea

Agaricus arvensis

Agaricus bisporus Lepista nebularis
Agaricus bitorquis Lepista nuda
Agaricus cretaceus Lycoperdon perlatum
Agaricus fissuratus Mycena pura

Agaricus haemorrhoidarius

Agaricus silvicola
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Fur organische Schadstoffe (PAK, PCB, HCB, HCH, PCCD/PCDF) kénnen keine
Pflanzenarten mit bioindikativem Potential angegeben werden. Aufgrund geringer
Transferfaktoren und vor allem aufgrund der Aufnahme von luftbirtigen organischen
Schadstoffen iiber die Blatter ist die Bioindikation von organischen Schadstoffen in

Boden im Sinn einer Dosis-Wirkung-Beziehung schwierig.

4.1.2  Bodentierarten mit bioindikativem Potential fiir Schadstoffe in Béden

Akkumulationsindikatoren

Als Akkumulationsindikatoren wurden die anezischen Regenwurm-Arten Lumbricus
terrestris und Aporrectodea longa vorgeschlagen (Riss & Miiller 1989, Klein & Paulus
1995b). Das Vorkommen von Aporrectodea longa ist vermutlich durch Konkurrenz mit
Lumbricus terrestris eingeschrankt (Stéhli et al. 1997). Die beiden Arten zusammen
konnten damit als Gruppe eingesetzt werden. Dagegen spricht, daB beide Arten auf
stark sauren Boden sowie flachgriindigen Boden oder Boden mit hoch anstehendem
Grundwasser fehlen.

Eine sehr viel stirkere Verbreitung haben die Arten Aporrectodea caliginosa und Lum-
bricus rubellus. Die Schwerpunkte des Vorkommens in verschiedenen Nutzungen lie-
gen bei den beiden Arten etwas unterschiedlich (Tabelle 64), was durch ihre unter-
schiedliche Empfindlichkeit gegeniiber bodenchemischen Faktoren erklirbar ist.
Aporrectodea caliginosa ist wenig empfindlich gegeniiber mechanischen Storungen
(Bodenbearbeitung, Verdichtung). Lumbricus rubellus toleriert auch pH-Werte unter
4.0.

Aporrectodea caliginosa ist ein reiner Mineralbodenbewohner (endogiische Lebens-
weise), wahrend Lumbricus rubellus ein Auflagebewohner ist, der in gewissem Umfang
auch den Mineralboden besiedelt. Weigmann (1981) weist darauf hin, daB diese Art

damit fir eine integrierende Erfassung von Kontaminationen in den Kompartimenten
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Humusauflage und Mineralboden geeignet ist. Lumbricus rubellus kommt auch im
Griinland in Boden ohne Humusauflage mit hoher Individuendichte vor. Eventuell han-
delt es sich in Wald und Griinland um verschiedene Unterarten. In Ackern mit wenden-

der Bodenbearbeitung ist er von untergeordneter Bedeutung.

Bei Aporrectodea caliginosa sind im Gegensatz zu Lumbricus rubellus und anderen
Arten keine an erhohte Bleigehalte adaptierten Populationen bekannt.

Aporrectodea caliginosa und Lumbricus rubellus gehoren zu den peregrinen Arten, also
solchen urspriinglich europdischen Arten, die durch den Menschen weltweit verbreitet
oder in ihrer Verbreitung unterstiitzt worden sind (Lee 1985). Peregrine Arten sind
heute in den gemaBigten Breiten ubiquitér und zudem in einigen tropischen Hochlén-
dern vorhanden (Lee 1985, 1987).

Lumbricus rubellus wird im Rahmen des Immissionstkologischen Wirkungskatasters
Baden-Wirttemberg bereits als Akkumulationsindikator fir Schwermetalle eingesetzt
(Kreimes 1991),

Im folgenden werden einige weitere Arten genannt, die moglicherweise zum bioindika-
tiven Nachweis von Schadstoffen in Béden geeignet sind. Dabei wurden nur Tiergrup-

pen beriicksichtigt, bei denen ein Einsatz in der Praxis denkbar erscheint.

FEisenia fetida, Dendrobaena veneta und Dendrodrilus rubidus var. subrubicundus ha-
ben hohe Lipidgehalte (Tabelle 63) und besitzen deshalb ein groBes Potential zur Ak-
kumulation hydrophober organischer Schadstoffe. Alle drei Arten haben jedoch nur
sehr eingeschrénkte Verbreitung, der warmeliebende Eisena fetida ist auf Kompost und
Mist beschrankt.
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Tabelle 63: Lipidgehalte von Regenwurm-, Schnecken- und Assel-Arten

| Stafford & Tacon 1’98‘97 o

Lumbricus terrestris

"Regenwiirmrer |
Aporrectodea longa 14
Dendrodrilus rubidus 12.4
var. subrubicundus
Dendrobaena veneta 19.2
Lumbricus rubellus 6.0* Hendriks et al. 1995

7.5 Ma et al. 1995
52 Full 1996

3.8 Van Brummelen et al
1996b
Eisenia fetida 17.5* Khalil 1990
9.0 Stafford & Tacon 1989
Aporrectodea sp. 4.0 Van Brummelen et al
Asseln Porcellio scaber 94 1996b
Oniscus asellus 4.9
Philoscia muscorum 6.3
Nacktschnecken |Arion ater (= Arion ru- 8.0 Godan 1979
fus ?)

* Von FG auf TS umgerechnet unter Annahme von 20 % TS

Reaktionsindikatoren

Zum Einsatz als Bioindikatoren fiir Kupfer mit Hilfe von Reaktionsindikation ist die
Gruppe der Regenwurm-Arten Aporrectodea caliginosa, Aporrectodea rosea und Allo-
lobophora chlorotica geeignet. Alle drei Arten sind sehr kupferempfindlich. Aporrecto-

dea caliginosa und Aporrectodea rosea kommen haufig gemeinsam vor, an manchen
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Standorten tritt aus nicht erkennbaren Griinden eine der beiden Arten stark zuriick. Al-
lolobophora chilorotica kommt auch an nassen Standorten vor und zeigt insgesamt eine
unregelméBigere Verbreitung als die beiden anderen Arten. Alle drei Arten kénnen
auch gemeinsam vorkommen. Wird die ganze Gruppe verwendet, so kann eine breitere
Palette von Standorten einbezogen werden. Die Summe der Abundanzen der drei Arten
ist ein stabilerer Parameter als die Abundanz der einzelnen Arten (Belotti 1997, 1998).

Die Gruppe insgesamt ist aber auf Standorte mit pH-Werten > 4.5 beschréinkt.

In Tabelle 64 sind die Arten und Artengruppen mit nachgewiesenem bioindikativem

Potential zur Indikation von Schadstoffen in Boden zusammengestellt.

Tabelle 64: Arten mit nachgewiesenem bioindikativen Potential zur Indikation von

Schadstoffen in Béden

1. Akkumulationsindikatoren

Regenwiirmer
Lumbricus rubellus Cadmium Wald, Grin- In Béden mit
Chlorierte Kohlen- |land, (Acker) |pH(CaCl,)-Werten >
wasserstoffe PCB, 3.0
Aporrectodea Chlorphenole, Acker, Grun- | In Béden mit pH
caliginosa Hexachlorbenzol land (Wald) (CaCly)-Werten >
Stadtbdden 4.5, nicht bei hoher
Kupferbelastung
2. Reaktionsindikatoren .S
Regenwiirmer
Aporrectodea caliginosa + . | Kupfer Acker, Griin- | Nur in Béden mit pH
Aporrectodea rosea + Al- | (auch m Mi‘sch- land (Wald) (CaCl,)-Werten > 4.5
lolobophora chlorotica kontaminationen)

Stadtboden

Im folgenden werden einige weitere Arten genannt, die moglicherweise zum bioindika-

tiven Nachweis von Schadstoffen in Boden geeignet sind.



Die Tausendfiiler-Arten 7Tachypodoiulus niger und Glomeris undulata scheinen
schwermetallempfindlich zu sein. Hierfur liegen fur 7achvpodoiulus niger zwei Hin-
weise aus der Literatur vor (Read & Martin 1990, Alberti et al. 1996), fur Glomeris un-
dulata einer (Alberti et al. 1996). Es handelte sich dabei jeweils um Mischbelastungen
von Schwermetallen in der Umgebung eines Schmelzwerks bzw. in Béden, die durch
Bergbau kontaminiert sind. Der Einsatz dieser Arten kommt allerdings wohl nur in

Laubwildern in Betracht.

Weitere Arten aus den Gruppen der Raubmilben, Springschwinze und Fadenwiirmer
mit vergleichsweise hoher Empfindlichkeit gegeniiber Schwermetallen (s. Abschnitt
3.5.5.2) werden hier nicht vorgeschlagen, da ihre Handhabbarkeit aufgrund ihrer gerin-

gen Grofe stark eingeschrankt ist.

Wirkungsparameter 2. Ordnung

Humusprofildnderungen sind die Folge von Anderungen der Aktivitit der Streuzerset-
zer, vor allem der leistungsfahigen Regenwurm-Arten (Lumbricus terrestris, Aporrecto-
dea longa, Aporrectodea caliginosa, Aporrectodea rosea). Sie folgen dem Riickgang
dieser Arten. Gut erfaflbare Merkmale (hohe Auflagemichtigkeit, starke Oberboden-
verdichtung) treten allerdings nur bei drastischen Wirkungen und dann mit starker Ver-
zogerung auf. Mit verfeinerten Methoden (mikroskopische Praparate aus in GieBharz
getrankten Proben) sind allerdings die Initialstadien der Auflagebildung bereits erkenn-
bar. Die Bestimmung der Regenwurm-Arten mit starkem Einflul auf die Auspragung
des Humusprofils erlaubt aber eine frithere und vermutlich auch besser reproduzierbare

Diagnose.
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4.2 AbschlieBende Bewertung, Forschungs- und Entwicklungsbedarf

Anwendungsreife Verfahren fiir die Bioindikation von Schadstoffen in Béden existieren
derzeit nicht. Die kritische Auswertung der Literatur hat zudem gezeigt, daf} die Mog-
lichkeiten der Bioindikation von Schadstoffen in Béden mit pflanzlichen und tierischen

Organismen sehr begrenzt sind.

Das Vorgehen und die moglichen Anwendungsbereiche sind bei Reaktionsindikation

und Akkumulationsindikation grundsatzlich verschieden.

Bei der Reaktionsindikation werden aus dem Fehlen bzw. dem Zuriicktreten von Or-
ganismen, dem Vorkommen von Arten oder dem Auftreten von Schadsymptomen Hin-
weise auf das Vorliegen von Schadstoffen in schiadlichen Konzentrationen abgeleitet.
Die Hohe dieser Konzentrationen kann aus dem Signal nicht entnommen werden. Die
Reaktionsindikation kann die Ermittlung von Schadstoffgehalten deshalb nicht ersetzen,
sie 10st vielmehr die chemische Analyse auf die entsprechenden Stoffe aus. Durch den
spezifischen Hinweis der Bioindikation wird jedoch das Spektrum der in Frage kom-

menden Stoffe und damit der Untersuchungsaufwand verringert.

Dagegen beginnt die Akkumulationsindikation mit der chemischen Analyse. Die Ent-
scheidung, nach welchen Stoffen zu suchen ist, muB also anhand von Kenntnissen aus
anderen Quellen schon getroffen worden sein. Die Funktion der Akkumulationsindika-
tion besteht in der Gewinnung von Aussagen iiber die Verfugbarkeit bzw. das Gefihr-

dungspotential der Stoffe im Hinblick auf die untersuchten Organismen.

4.2.1 Pflanzliche Bioindikatoren

Die in Kapitel 4.1.1 genannten Pflanzenarten besitzen aufgrund ihres Verhaltens ge-

geniiber Schwermetallen ein bioindikatives Potential. Inwieweit sie sich zur Einschét-
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zung von Schwermetallen in Béden als Bioindikatoren im Rahmen von standardisierba-

ren Verfahren einsetzen lassen, erfordert weitere Forschungen. Aufgrund des recher-

chierten Kenntnisstandes kénnen zusammenfassend Griinde aufgezeigt werden, die die

Bioindikation von Schwermetallen in Boden schwierig gestalten bzw. Moglichkeiten

offen lassen.

Wesentliche Faktoren, die die Aufnahme von Schwermetallen bzw. deren Gehalt in

Pflanzen und Pflanzenorganen komplex beeinflussen und deren Kenntnisse fiir einen

erfolgreichen Einsatz von Bioindikatoren eine entscheidende Rolle spielen, sind zur

Ubersicht tabellarisch zusammengestellt (Tabelle 65).

Tabelle 65: Faktoren, die die Aufnahme von Schwermetallen bzw. deren Gehalt in

Pflanzen und Pflanzenorganen komplex beeinflussen

Aufnahme | Aufnahme kann | Anreiche- | Trans- Toxizitdt | Auf-
. | kann gefor- | vermindertsein | runginder | lokationin | fiir | nahme
| dertsein durch | Wurzel | denSproB | Pflanzen | iiber die
' durch Bodenfaktoren | L o Laft
Boden- . - | mbglich
faktoren o
pPH <4.5;
As pH>7; ) gﬁggeﬁit gering-mittel | mittel-hoch mittel ?
Anaerobie |~ P
pH<6,5; |- Org. Substanz e . +
Cd Pb, Cu . Cu, Zn, Se mittel-hoch mittel hoch +
Cr pH hoch gering gering +
) - Org. Substanz
cu | <5 | mittel-hoch | mittel mittel +
Cd
- Cd, Zn
- Org. Substanz . .
Hg pH <4 . Tongehalt, Oxide hoch gering-mittel hoch ++
Tongehalt
Ni pH<5,5 Mn,- Fe,- Al-Oxide | gering-mittel hoch mittel +
- Zn, Cu
- Org. Substanz
pH < 4,0, Ca . . —
Pb | H~70 |. Phosphat hoch gerng genng
Zn '
Tongehalt
- Ca gering und ey .
Zn pH<6 Phosphat hoch mittel-hoch mittel +

- Cu, (Cd)
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Schwermetallwirkungen auf Pflanzen und Schwermetallgehalte in Pflanzen konnen
durch einen gleichzeitigen Aufnahmepfad iiber die Luft iiberlagert sein und lassen
dann keine Zuordnung bzw. Quantifizierung von Schwermetallgehalten in Boden zu. Da
die Schwermetalle Cd, Cr, Cu, Hg, Ni, Pb und Zn potentiell tber die Blatter aufge-
nommen werden kénnen, bedeutet dies fiir die Bioindikation von Schwermetallen in
Boden, daB aktuelle Schwermetalleintrige iiber die Luft ausgeschlossen sein miissen.
Dem kann begegnet werden durch Eingrenzung des Anwendungsbereiches pflanzlicher
Bioindikatoren auf bestimmte Belastungen, wie Altlasten, Schadstoffanreicherung in
Béden durch ehemalige Emittenten, Diinge- und Pflanzenschutzmittel, FluBiiber-

schwemmungen, natiirliche Erzboden und anthropogen bedingte Erzhaldenboden.

Schwermetalltolerante und nicht-schwermetalltolerante Genotypen von einer Viel-
zahl weitverbreiteter Pflanzenarten (Tabelle 58 und 60) sind duBerlich nicht zu unter-
scheiden. Das Vorkommen dieser Arten weist somit nicht zwangslaufig auf eine
Schwermetallbelastung hin und Schwermetallgehalte in den Pflanzen sind im passiven
Monitoring nicht zu interpretieren. Auch reagieren viele dieser Pflanzen auf mehrere

Schwermetalle gleichzeitig (Tabelle 10).

Da auf schwermetallreichen Standorten die genannten Pflanzenarten tolerante Genoty-
pen entwickelt haben, konnten hier Moglichkeiten fiir eine Bioindikation gegeben sein.
So koénnten auf Arealen mit bekannter Schwermetallbelastung diese Pflanzenarten ge-
eignet sein, hoher belastete von geringer belasteten Bereichen mit Hilfe von Vegetati-
onskartierungen auf Artenbasis abzugrenzen. Fir die Auswertung und Interpretation
solcher Kartierungen ist jedoch Forschungsbedarf gegeben. Ebenso wie fiir eine mogli-
che Quantifizierung der Schwermetallgehalte in Boden aufgrund der Gehalte in diesen

Pflanzen.

Weiterer Forschungsbedarf besteht hinsichtlich eines aktiven Monitorings mit
schwermetalltoleranten Genotypen der genannten Pflanzenarten. Geklontes, bekanntes

Pflanzenmaterial konnte durch Exposition auf belasteten Standorten, deren pedologi-
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sche Faktoren zu beriicksichtigen sind, Moglichkeiten fur eine Quantifizierung von

Schwermetallen in Boden bieten.

Es liegen noch zu wenige Kenntnisse iiber die bevorzugten Akkumulationsorgane po-
tentiell geeigneter Pflanzenarten fiir die einzelnen Schwermetalle vor. Da die Schwer-
metallfraktion und das Schwermetallangebot neben dem Pflanzenalter die Verteilung in

der Pflanze beeinflussen, sind hierzu weitere Untersuchungen notwendig.

Obwohl bestimmte Kulturpflanzen aufgrund ihres Akkumulationspotentials eine Eig-
nung als Bioindikatoren fiir Schwermetalle erkennen lassen, bedarf es fiir deren kon-
kreten Einsatz weiterer Forschungen. Da die Schwermetallaufnahme von pedologischen
Faktoren und entscheidend von der Pflanzensorte bzw. Varietit abhéngt, sind entspre-
chende Versuchsanstellungen notwendig, um zu ermitteln, unter welchen Bedingungen

Pflanzengehalte eine Quantifizierung von Schwermetallgehalten in Boden zulassen.

Synergismen und Antagonismen zwischen einzelnen Schwermetallen und zwischen
Schwermetallen und Nahrstoffen (z. B. Calcium, Eisen und Phosphat) beeinflussen die
Aufnahme und somit die Wirkung auf Pflanzen ebenso wie die Gehalte in Pflanzen und
erschweren erheblich die Bewertung einer Dosis-Wirkung-Bezichung von Schwerme-
tallen in Boden (Tabelle 65).

Waurzeln sind haufig das bevorzugte Akkumulationsorgan von Pflanzen. Die Analyse
von Schwermetallen in Wurzeln gestaltet sich schwierig, da die Priiparation der Waur-
zeln vom anhaftenden Bodenmaterial sehr aufwendig und mit Fehlern behaftet ist.

Moglicherweise kann eine Behandlung mit Ultraschall eine Alternative darstellen.

Schadsymptome von Pflanzen aufgrund toxischer Schwermetallgehalte sind nicht spe-
zifisch. Chlorosen und Nekrosen sowie verkiimmertes Sprof- und Wurzelwachstum
kann auch durch Nihrstoffmangel (z. B. Eisen, Phosphat), Pflanzenkrankheiten, Uber-

stauung oder Dirre verursacht werden. Das bloBe Auge ist zur Erkennung moglicher
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feiner Farbnuancen oder Strukturveranderungen des pflanzlichen Gewebes nicht ausrei-
chend sensitiv. Die Erfassung und Auswertung von Chlorosen und Nekrosen kénnte
moglicherweise durch den Einsatz hochauflésender Bilderkennungs- und verarbei-
tungsverfahren oder CIR-Aufnahmen (F arb-Infrarot-Filme) optimiert werden und dar-

iiber spezifische Schadbilder erkennen lassen.

Die Eignung von Pilzen als Bioindikatoren von Schwermetallen in Béden ist zum ge-
genwirtigen Kenntnisstand zumindest im Sinn einer Dosis-Wirkung-Beziehung als
schwierig zu bezeichnen, obwohl Pilze in der Lage sind, alle Schwermetalle sehr stark
zu akkumulieren. Die hohen Variationskoeffizienten der Schwermetallgehalte in Pilzen
auf ein und demselben Standort sowie das ausgedehnte Mycel erschweren eine Zuord-
nung zwischen Schwermetallgehalten im Boden und denen im Pilz.

Weitere Untersuchungen sind notwendig, um in Habitaten mit unterschiedlichen Stand-
ortbedingungen die Variationskoeffizienten der Schadstoffgehalte in den einzelnen
Pilzarten zu ermitteln. Fir die Beprobung des Bodens bzw. der Humusauflage ist ein
standardisiertes Verfahren zu entwickeln, das dem weitreichenden Mycelsystem Rech-
nung trigt. Die Entnahme einer Mischprobe aus einer Vielzahl von kleinen Einzelpro-

ben im relevanten Bereich wire denkbar.

4.2.2 Tierische Bioindikatoren

Akkumulationsindikation

Bei der Akkumulationsindikation wird der Schadstoffgehalt in den Organismen als
Wirkungsparameter verwendet. Schadstoffe, die von Bodentieren iiber das Niveau im
Boden hinaus angereichert werden, sind Cadmium, CKW, PCB, Chlorphenole und

Hexachlorbenzol, von Asseln auch Blei, Kupfer und Zink.

Da der Schadstoffgehalt im Tierkérper die Resultierende aus dem absoluten Gehalt im
Boden, der Verfiigbarkeit und der Ausscheidung darstellt, ist kein zweifelsfreier SchiuB
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auf den Schadstoffgehalt im Boden moglich. Eine Analyse der Bodentiere ist generell
nicht sinnvoll, wenn eigentlich der Schadstoffgehalt der Boden interessiert. Akkumula-
tionsindikation 148t sich nur dann sinnvoll begriinden, wenn relevante Informationen

iber die Tatsache einer Schadstoffexposition hinaus gewonnen werden konnen.

Eine solche Information, die Gehalte in Organismen liefern kénnen, ist eine Aussage
iber die Bioverfiigbarkeit des Schadstoffs, allerdings mit starken Einschrankungen.
Bei Stoffen, die starker Regulation bzw. Biotransformation unterliegen, spiegelt der
Gehalt im Korper die Belastung nicht wider. Die Gehalte ermoglichen bei Verwendung
derselben Art die Abbildung raumlicher Muster und die Erfassung zeitlicher Trends.

Eine weitere Information aus den Schadstoffgehalten der Organismen ist die Gefihr-
dung der Tiere durch die Schadstoffe. Hierzu werden aber als Referenzwerte kritische
Korpergehalte bendétigt. Dies konnen die todlichen Korpergehalte (lethal body concen-
trations, LBC) sein. Noch besser waren subletale Korpergehalte, also kritische Gehalte,
bei denen die Reproduktion beeintrichtigt wird. Unter diesem Aspekt sind die Indika-
tor-Arten nicht nach méglichst hohem Akkumulationspotential auszuwihlen, sondern
nach moglichst niedrigen kritischen Korpergehalten. Subletale kritische Korpergehalte
wurden kaum ermittelt, sie sind nur fiir wenige Schadstoffe und Organismen bekannt.
Beim Kompostwurm Lisenia fetida wurde im Fall von Cadmium gefunden, daB ein
anfangliCh schadlicher Cadmiumgehalt im Kérper diese Wirkung im Lauf der Zeit ver-
liert, da das Cadmium im Kérper offenbar in wenig verfiigbarer Form gebunden wird.
Experimente zur Ermittlung solcher kritischer Korpergehalte miiBten daher Langzeit-

versuche sein.

Reaktionsindikation
Eine in berschaubarer Zeit realisierbare Moglichkeit des Einsatzes von tierischen Re-

aktionsindikatoren zeichnet sich nur firr Kupfer ab.
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Kupfer greift in die Reproduktion der Regenwiirmer ein. Moglicherweise geht die Um-
steuerung von Ressourcen (Energie) in Abwehrreaktionen (erhohte Ausscheidungsrate)
auf Kosten der Reproduktion. Als besonders empfindiiche und damit fur die Reakti-
onsindikation geeignete Gruppe haben sich Regenwiirmer der Gattungen Aporrectodea
und Allolobophora erwiesen. In stark belasteten Boden gehen die Populationen dieser

Arten zurick.

Fir einige eng begrenzte Untersuchungsgebiete sind Daten aus einer Untersuchung vor-
handen, die der Ermittlung eines Kupfergrenzwerts in Boden diente (Tabelle 66, Belotti
1997, 1998). Der Sollwert, also die volumenbezogene Mindestabundanz der kupferemp-
findlichen Regenwurm-Arten (Summe der Individuen aller drei Arten) ist nur fir das
Untersuchungsgebiet und fir Boden mit pH > 4.5 unter Griinlandnutzung giiltig. In dem
Beispiel, das die Tabelle wiedergibt, ist der Sollwert deutlich unterschritten, was einen
Verdacht auf Kontamination mit Kupfer begriinden wiirde. Die als Beispiel gewéhlte
Flache hat einen Kupfergehalt im Oberboden, der beim 10-fachen der natiirlichen Ge-

halte im Untersuchungsgebiet liegt.

Da nur in seltenen Fallen Kupferbelastung zum volligen Verschwinden der Arten fihrt,
1st es notwendig, standortsspezifische Schwellenwerte der Abundanz zu erarbeiten, bei
deren Unterschreitung eine Kupferbelastung angenommen werden muB3. Dies bedeutet,
daf3 zunichst die Spanne der normalen Abundanzen fiir verschiedene Standorte und
Regionen zu erarbeiten ist. Interessant ist vor allem der niedrigste Wert, der noch als

durch die standortliche Variation verursacht gelten kann.
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Eine weiter von der Realisierung entfernte Moglichkeit ist die Reaktionsindikation von
Schwermetallen mit den TausendfiiBer-Arten Tachypodoiulus niger und Glomeris un-
dulata. Diese beiden Arten traten unter Mischbelastung mit Schwermetallen zuriick.
Hierfur liegen aber nur Einzelbefunde vor. Eventuell sind sie gerade firr die Indikation

von Mischkontaminationen mit Schwermetallen geeignet.

Die zunichst erforderlichen Schritte sind:

* Bestitigung der Empfindlichkeit der Arten in weiteren Fallstudien im Freiland und
in Laborexperimenten

® Detailliertere Ermittlung der Verbreitung der beiden Arten

Anhand der Ergebnisse dieser Untersuchungen kann entschieden werden, ob die Mog-
lichkeit der Entwicklung eines anwendungsreifen Verfahrens besteht. AuBerdem kann
eine der Arten nach den Kriterien Empfindlichkeit und Verbreitung ausgewihlt werden.
Bei annahernd gleicher Empfindlichkeit ist auch der kombinierte Einsatz beider Arten
denkbar, die die Anwendung in einem breiteren Spektrum von Standortsbedingungen
erméglichen wiirde. Es ist jedoch zu erwarten, daB der mogliche Einsatz auf Laubwil-

der mit relativ nihrstoffreichen Boden beschrankt bleibt.

Fur die Entwicklung eines anwendungsreifen Verfahrens sind analog zu der Indikation
von Kupfer mit Regenwiirmern die standortsspezifischen Spannen der , Normalabun-

danzen® der Arten zu ermitteln.

Fir 2 Gruppen von Pestiziden mit besonders hoher Regenwurmtoxizitit scheint die
Bioindikation mit Reaktionsindikatoren ebenfalls moglich. Dies sind einerseits die Car-
bamate, andererseits die Benzimidazole und Thiophanate mit ihrem gemeinsamen Ab-

bauprodukt Carbendazim. Beide Gruppen schadigen alle Regenwum-Arten.
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Werden diese Mittel nicht jahrlich ausgebracht, so erholen sich die Populationen der
Arten mit kurzen Generationszyklen rasch wieder. Der Effekt auf Lumbricus terrestris,
eine Art mit langem Regenerationszyklus, kann aber mehr als zwei Jahre anhalten. Die
Wirkung wird durch die Bodenart modifiziert. Der empfindlichste Wirkungsparameter
ist damit eine Dominanzstruktur, die durch das Vorherrschen normalerweise unbedeu-

tender Arten geprégt ist.

Auch dieses Verfahren ist von der Anwendungsreife noch sehr weit entfernt. Als Wir-

kungsparameter kommen in Betracht:

» Abundanzen aller Regenwurm-Arten

¢ Dominanzstruktur der Regenwurm-Zonosen

In beiden Fillen sind detaillierte Kenntnisse tiber die Regenwurmzénosen unter den
entsprechenden Standortsbedingungen ohne SchadstoffeinfluB erforderlich. Eine ge-
storte Dominanzstruktur ist am leichtesten an hohen Dominanzanteilen einer normaler-
weise unbedeutenden Art zu erkennen. Die hierfiir in Betracht kommenden Arten sind
in Abhangigkeit von Standortfaktoren und von biogeographischen Aspekten verschie-

den.

Eine weitere Erschwernis liegt in der Tatsache, daB die zu indizierenden Stoffe in erster
Linie in Boden unter landwirtschaftlicher Kultur zu erwarten sind. Mit den Bewirt-
schaftungsmafBnahmen, insbesondere der Bodenbearbeitung, kommt ein weiterer Faktor

mit starkem Einflul auf die Regenwurmzénosen hinzu.

Die Entwicklung eines anwendungsreifen Verfahrens ist damit vermutlich nur fiir be-

sondere Bedingungen, z.B. Kulturen mit Direktsaat moglich.
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4.3 Aspekte von grundsiitzlicher Bedeutung fiir die Entwicklung von
Verfahren zur Bioindikation von Schadstoffen mit Pflanzen und
Bodentieren

Querempfindlichkeiten
Bei der Erarbeitung aller Verfahren sind grundsatzlich die Querempfindlichkeiten abzu-
prifen, also die Empfindlichkeit gegeniiber weiteren Schadstoffen auBer dem, dessen

Indikation angestrebt wird, und weiteren nachteiligen Umwelteinfliissen.

Mischkontaminationen

Schadstoffe treten in belasteten Béden iiberwiegend in Mischungen auf. Trotzdem ist
das Problem der Modifikationen der Wirkung von Schadstoffen durch andere Schad-
stoffe bisher kaum bearbeitet worden. Fiir die praktische Anwendung ist dabei weniger
der Beitrag der einzelnen Komponenten zur Wirkung von Interesse als die Gesamtwir-
kung des Gemischs. Notwendig sind einerseits eine Typisierung der existierenden
Schadstoffmischungen und ihrer Wirkungen in realen Fallbeispielen, andererseits ge-
zielte Experimente zur Wirkung von Schadstoffmischungen auf Arten mit nachgewie-
senem bioindikativen Potential. Auch hier sind Mischungen zu verwenden, die in der
Realitdt vorkommen. Eine mindestens 6-monatige Gleichgewichtseinstellung im Ver-

suchsboden vor der Exposition der Organismen wird empfohlen.

Genotypen

Firr alle Arten, die als Indikatoren ausgewshlt werden, ist die Existenz von Genotypen
und adaptierten Populationen zu priifen, also von Populationen mit genetisch fixierten
Anpassungen, die zu verringerter Aufnahme der zu indizierenden Schadstoffe bzw. zu

verringerter Empfindlichkeit gegeniiber diesen fithren.
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5 ZUSAMMENFASSUNG / SUMMARY

Pflanzen und Bodentiere, die auf anorganische und organische Schadstoffe in Béden
reagieren, bieten iiber die Ermittlung von Schadstoffgehalten hinaus eine Moglichkeit,
die Wirkung von schidlichen Bodenverinderungen zu erfassen.

Ziel des vorliegenden F+E-Vorhabens war, Wissensstand und Kenntnisse iiber die Ein-
schitzung anorganischer und organischer Schadstoffe in Boden mit Hilfe von pflanzli-
chen und tierischen Bioindikatoren aus der Literatur zu recherchieren, darzustellen und
zu bewerten. Da zur Bioindikation von Schadstoffen in Boden keine erprobten Metho-
den und Verfahren vorhanden sind, sollten Untersuchungsergebnisse zusammengestellt
werden, aus denen die Moglichkeiten und Grenzen des Einsatzes von Pflanzen und Bo-

dentieren als Bioindikatoren abgeleitet werden kénnen.

Dieser Aufgabenstellung entsprechend werden einleitend Begriffe der Bioindikation
erlautert und Anforderungen an Bioindikationsmethoden formuliert. Im Hinblick auf
mogliche Schadstoffwirkungen auf Pflanzen und Bodentiere wird die Bedeutung der
prioritiren anorganischen und organischen Schadstoffe in Boden beschrieben und die
Beeinflussung ihrer Bioverfugbarkeit durch abiotische und biotische Faktoren aufge-
zeigt (Kapitel 1). Daran anschlieBend werden die recherchierten Untersuchungsergeb-
nisse zur Aufnahme und Wirkung von Schadstoffen sowie zu deren Reaktionen, ge-
trennt fiir pflanzliche und tierische Bioindikatoren, dargestellt und bewertet. Dabei wird
die Eignung von Pflanzen - Wildkriuter und -graser, Kulturpflanzen, Biaume, Pilze -
sowie von Bodentieren - Regenwiirmer, Asseln, Tausendfiisser, Milben, Springschwin-
ze, Spinnen, Fadenwiirmer, Enchytrden, Schnecken - als mogliche Bioindikatoren her-
ausgearbeitet (Kapitel 2 und 3). SchluBfolgernd aus den beiden Kapiteln werden Pflan-
zen- und Bodentierarten mit nachgewiesenem und méglichem bioindikativen Potential
hervorgehoben und Faktoren genannt, die den Einsatz von Bioindikatoren begrenzen.

Kenntnisliicken zur Dosis-Wirkung-Beziehung zwischen Schadstoffen und Pflanzen



253

bzw. Bodentieren sowie weiterer Forschungsbedarf zur Entwicklung geeigneter Bioin-
dikationsverfahren werden aufgezeigt (Kapitel 4).

Die Ergebnisse werden wie folgt zusammengefaft:

Wildkriuter und -griiser eigenen sich potentiell als Akkumulations- und Reaktionsin-
dikatoren schwermetallreicher Standorte, wie natirliche Erzbdden oder anthropogen
bedingte Erzhaldenboden. Metallophyten, wie Armeria maritima ssp. halleri, Viola ca-
laminaria, Thlaspi alpestre ssp. calaminare und Minuartia verna (auBerhalb der alpinen
Zone), die ausschlieBlich schwermetallreiche Standorte besiedeln, kénnen durch ihr
Vorkommen Hinweise auf Schwermetallbelastungen in Boden geben. Da diese Arten
hohe Schwermetallgehalte in den SproB und in die Blatter akkumulieren sind sie als
Akkumulationsindikatoren geeignet, jedoch besteht dazu weiterer Forschungsbedarf.
Anhand von Pflanzenzonationen, die von schwermetallresistenten iiber -toleranten zu -
empfindlichen Arten ausgebildet werden, konnen Schwermetalle entlang von Schwer-
metallgradienten mit Hilfe von Vegetationskartierungen bioindikativ erfaBt werden.

Nur bestimmte Genotypen einer (Wild-)Pflanzenart reagieren tolerant bzw. resistent
gegeniiber Schwermetallen. Da sich davon schwermetallempfindliche Genotypen der-
selben Art duflerlich nicht unterscheiden, ist die Akkumulationsindikation nur im akti-
ven Monitoring mit bekanntem genetischen Material méglich. Weiterer Forschungsbe-

darf dazu wird aufgezeigt.

Fur bestimmte Kulturpflanzen, insbesondere Gemiisearten, kann anhand von Transfer-
faktoren > 1 ein bioindikatives Potential beziiglich Cadmium, Zink, Nickel und Kupfer
abgeleitet werden. Weiterer Forschungsbedarf fir ihre Eignung in Bioindikationsverfah-

ren wird aufgezeigt.

Nur wenige Baumarten eignen sich potentiell zur Bioindikation von Schwermetallen in
Boden, wobei der Anwendungsbereich auf schwermetallreiche Béden beschrankt ist:

Salix caprea (Salweide) und Betula pendula (Hangebirke) akkumulieren Blei in den
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Feinwurzeln, bei Betula pendula ist der Blei-, Kupfer und Zink-Gehalt der Blitter posi-
tiv korreliert mit den EDTA-extrahierbaren Gehalten in Boden.

Das Akkumulationsverhalten von 45 Pilzarten wurde beziiglich Hg, Cd, Pb, Zn, Cu, As
und Ni dargestellt. Ein bioindikatives Potential besitzen die Arten Lepista nebularis
Lepista nuda, Lycoperdon perlatum und Mycena pura, Amanita umbrinolutea und Arten
der Gattung Agaricus wahrscheinlich nur fir Kupfer und Cadmium. Obwohl Pilze eine
Reihe von Anforderungen an Bioindikatoren erfiillen, stellt das groBte Problem fiir ihre
bioindikative Verwendung die geringe Korrelation zwischen Schwermetallgehalt im
Pilz und dem im Béden dar.

Da die Schwermetalle Cd, Cr, Cu, Hg, Ni, Pb und Zn potentiell iiber die Blitter
aufgenommen werden koénnen, bedeutet dies fir die Bioindikation von Schwermetallen

in Boden, daB aktuelle Schwermetalleintrége iiber die Luft ausgeschlossen sein miissen.

Fur organische Schadstoffe (PAK, PCB, HCB, HCH, PCCD/PCDF) konnen keine
Pflanzenarten mit bioindikativem Potential angegeben werden. Aufgrund geringer
Transferfaktoren und vor allem aufgrund der Aufnahme von luftbiirtigen organischen
Schadstoffen tber die Blatter ist die Bioindikation von organischen Schadstoffen in

Boden im Sinn einer Dosis-Wirkung-Beziehung schwierig.

Im Teil ,, Tierische Indikatoren* werden Daten zur Akkumulation und Toxizitit fir die
folgenden Stoffe und Stoffgruppen mitgetteilt und diskutiert: Cadmium, Blei, Nickel,
Chrom, Quecksilber, Arsen, Kupfer, Zink sowie Chlorierte Kohlenwasserstoffe, Carba-
mate, Polychlorierte Biphenyle, Chlorphenole und Chloranisole, Polyzyklische Aroma-

tische Kohlenwasserstoffe, Benzimidazole und Thiophanate sowie TCDD.

Kriterien fir die Eignung von Bodentier-Arten fiir die Bioindikation von Schadstoffen
in Boden werden genannt. Wichtige Eigenschaften sind Exponiertheit und Aufnahme-
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vermdgen fiir die Schadstoffe sowie Empfindlichkeit, auBerdem einfache Erhebbarkeit

und Bestimmbarkeit.

Die Korper-Gehalte der essentiellen Metalle Kupfer und Zink in Bodentieren sind in
geringerem Mafe von den Gehalten in den Béden abhingig als die Gehalte der nicht
essentiellen Metalle. Bei organischen Stoffen ist auch die Biotransformation in den Or-

ganismen zu beriicksichtigen.

Die Relevanz der Schadstoffgehalte in Bodentieren wird in jiingster Zeit zunehmend in
Frage gestellt. Bedeutung erlangen sie allenfalls durch den Vergleich mit kritischen
Korpergehalten. Als in der Reaktionsindikation einsetzbare Bodentier-Arten kommen

die Regenwiirmer Lumbricus rubellus und Aporrectodea caliginosa in Betracht.

Bei der Reaktionsindikation zeichnet sich als Verfahren, das schon nahe an der An-
wendbarkeit ist, die Indikation von Kupfer mit empfindlichen Regenwurm-Arten der
Gattungen Aporrectodea und Allolobophora ab. Einige weitere Arten und Gruppen mit
moglichen bioindikativem Potential fiir Schwermetalle, Carbamate sowie Benzimi-

dazole und Thiophanate werden genannt.

Als mogliche Wirkungsparameter werden auch die Dominanzstruktur von Tiergruppen
sowie der Aufbau des Humusprofils als Produkt der Aktivitiat von Bodentieren disku-
tiert.

Der Forschungsbedarf und Vorschlage fiir die Richtung der zukiinftigen Arbeiten wer-

den skizziert.
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Summary

Plants and soil animals which react to inorganic and organic pollutants in soils offer a
possibility to record the effects of harmful changes of soils above the determination of
pollutant contents.

The aim of the present F+E-projekt was to investigate the knowledge of assessment of
inorganic and organic pollutants in soils by plant and soil animals as bioindicators from
the national and international literature. As there are no proven methods and procedures
for bioindication of pollutants in soil, results of these investigations should be compiled
to denive possibilities and limits of the use of plants and soil animals as bioindicators.
Corresponding to this task indroductory definitions of bioindications are explained and
demands to bioindicative methods are fomulated. With regard to possible effects of
pollutants to plants and soil animals the significance of prior inorganic and organic
pollutants in soils are described and the influence of abiotic and biotic factors on bioa-
valibility of pollutants is schown. (Chapter 1). Subsequently to this the investigated re-
sults to the uptake of pollutants by plants and soil animals as well as to their effects and
reactions, shown seperately for plants and soil animals as bioindicators, are described
and valued. By that the suitibility of plants — wild herbs and grasses, cultivated plants,
trees and fungi — as well as of soil animals - earthworms, wood-lice, millepeds, mites,
springtails, enchytraids, spiders, slugs and snails, nematods and collembols - is worked
out (Chapter 2 and 3). As a conclusion from both chapters plant species and soil animal
species with a proven and a possible bioindicative potential are pointed out and factors
are mentioned which limit the use of bioindicators. The gaps in knowledge of the dose-
effect-relation between pollutants and plants respectively soil animals and requirements
for further investigations to develop suitable bioindication procedures are shown
(Chapter 4).

The results can be comprised as follows:



Wildherbs and -grasses are suited potentially as indicators of accumulation and reac-
tion of sites enriched with heavy metals, such as natureil ore sites and anthropogenic
ore dumps. The occurence of metallophytes, as Armeria maritima ssp. halleri, Viola
calaminaria, Thlaspi alpestre ssp. calaminare und Minuartia verna (out of the alpine
zone), which colonize exclusively heavy metal enriched soils, can give hints at heavy
metall pollution in soils. As these plants accumulate high contents of heavy metals in
shoots and leaves, they are suited as indicators of accumulation, but for this purpose
further investigations are required.

By means of zonation of plants from metal-resistent to metal-tolerant to metal-sensitive
plant species heavy metals can be detected bioindicatively along heavy metals gradients
with help of vegatation mapping.

Only certain genotypes of a (wild-) plant species react tolerant respective resistent to
heavy metals. As metal-sensitive genotypes of the same species don’t differ in appea-
rance from those. the indication of accumulation is only possible by active monitoring

with well known genetical material.

For certain cultivated plants, vegetables, a bioindicative potential can be derived by
transfer factors > 1 relating to cadmium, zinc, nickel and copper. Further investigations

to their suitibility in bioindicative procedures are shown.

Only few tree species are suited potentially for bioindication of heavy metals in soils, at
which the range of utilization is iimited to soils enriched by heavy metals: Salix caprea
(sallow) and Berula pendula (birch) accumulate lead in fine roots; for Betula pendula
the content of lead, copper and zinc in the leaves is positively correlated to the EDTA-

extractable content in soils.

The habit ot accumulation ot 45 species of fungi is described in relation to mercury,
cadmium, lead, zinc, copper, arsenic and nickel. The species Lepista nebularis Lepista
nuda, Lycoperdon perlatum, Mycena pura, Amanita umbrinolutea and species of the

familiy Agaricus possess a bioindicative potential relating probably only to copper and



cadmium. Although fungi meet several demands for bioindicators, the greatest problem
for their bioindicative use is the little correlation between the content of heavy metal in

fungi and that in soils.

As the heavy metals Cd, Cr, Cu, Hg, Ni, Pb and Zn can also be taken up potentially
via the leaves of plants. the utilization of bioindication of heavy metals in soils is only

suited if actual pollutants of the air are definitely excluded.

There can not be given any plant species with bioindicativ potential for organic pol-
lutants in soils (PAK, PCB, HCB, HCH, PCCD/PCDF). Because of the low tranfer
factors and especially the uptake of airborne oranic pollutants via the leaves, bioindica-

tton of organic pollutants in sotls is difficult within the meaning of dosis-effect relation.

For seil animals, accumulation and toxicity of the following chemicals and chemical
classes are considered: cadmium, lead, nickel, chromium, mercury, arsenic, copper,
zing, polychlorinated hydrocarbons, polychlorinated biphenyls, chlorophenols and chlo-
roantsols, polvcyclic aromatic hydrocarbons, benzimidazoles and thiophanates and

TCDD.

Criteria for the suitability of soii animal species for bioindication of contaminants in
sotls are presented. Essential properties are exposure to and reception of contaminants,

sensitivity as well as easy capture and determination.

Body concentrations of essential metals as copper and zinc depend to a lesser degree on
soil concentrations of these metals than body concentrations of non-essential metals.

For organic compounds biotranstormation in the organisms has to be considered.

Relevance of body concentrations has been questioned recently. Their use is considered

to be appropriate only in comparison with critical body concentrations. Suitable species
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for this purpose are the earthworm species Lumbricus rubellus and Aporrectodea cali-

ginosd.

A procedure already at the verge of applicability is the indication of copper with
earthworm species of the genera Aporrectodea and Allolobophora susceptible to cop-
per. Additional animal species and groups which possibly are suttable for the indication
of heavy metals, carbamates, benzimidazols and thiophanates are proposed. Their suita-

bility has to be veritied in turther research.

Community structure of soil animal groups and composition of humus profiles are

discussed as parameters with potential for use in bioindication.

Finally, need for additional work and suggestions for the directions of future research

are presented.
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6 VERZEICHNIS DER TAXA

6.1 Verzeichnis der Taxa - Pflanzen

Familien

Abkiirzung der Familiennamen in ()

Betulaceae S.F. Gray (Bet.)
Campanulaceae Juss. (Cam.)
Caprifoliaceae Juss. (Capr.)
Caryophyllaceae Juss. (Cary.)
Chenopodiaceae Vent. (Chen.)
Compositae Giseke (Com.)
Corylaceae Mirbel (Cory.)
Cruciferae Juss. (Cruc.)
Dipsacaceae Juss. (Dips.)
Ericaceae Juss. (Eri.)
Euphorbiaceae Juss. (Euph.)
Fagaceae (Fag.)

Gramineae Juss. (Gram.).
Labiatae Juss. (Lab.)
Leguminosae Juss. (Leg.)
Linaceae S.F.Gray (Lin.)
Oleaceae Hoffmsg. et Link (Olea.)
Orchidaceae Juss. (Orch.)
Pinaceae (Pin.)
Plantaginaceae Juss. (Plan.)
Plumbaginaceae Juss. (Plum.)
Polygonaceae Juss. (Pol.)
Rosaceae Juss. (Rosa.)
Rubiaceae Juss. (Rub.)
Salicaceae (Sal.)
Scrophulariaceae Juss. (Scro.)
Tiliaceae Juss. (Tili.)
Ulmaceae Mirbel (Ulm.)
Umbelliferae Juss. (Umb.)
Urticaceae Juss. (Urti.)
Violaceae Batsch (Viol.)

Birkengewichse
Glockenblumengewichse
GeiBblattgewichse
Nelkengewichse
Géansefufigewidchs
Korbblutler
HaselnuBgewichse
Kreuzblitlergewichse
Kardengewichse
Heidekrautgewichse
Wolfsmilchgewachse
Buchengewichse
SuBgraser
Lippenbliitler
Schmetterlingsbliitler
Leingewachse
Olbaumgewichse
Knabenkrautgewichse
Kiefern- und Tannengewichse
Wegerichgewichse
Grasnelkengewichse
Knoéterichgewichse
Rosengewichse
Rotegewichse
Weidengewichse
Rachenbliitler
Lindengewichse
Ulmengewichse
Doldenblitler
Nesselgewidchse
Veilchengewichse



Pflanzenarten

Achillea miliefolium (L.), Comp.
Agrostis gigantea (Roth), Gram.
Agrostis tenuis (Sibth.), Gram.
(= A. capillaris)
Agrostis stolonifera (L.), Gram.
Alnus glutinosa (L.), Bet.
Alyssum bertolonii (Desv.), Cruc.
Anthoxanthum odoratum (L.), Gram.
Armeria maritima (Willd.), Plum.
var. elongata (DC.)
var. halleri (Wallr.)
subvar. hornburgensis (A.Schulz)
subvar. bottendorfensis (A. Schulz)
var. serpentini (Gauckler)
Avena sativa (L.), Gram.
Avenella flexuosa (L.), Gram.
Beta vulgaris f. altissima (D611), Chen.
Betula papyrifera, Bet.
Betula pendula (1.), Bet..
Betula pubescens (Ehrh.), Bet.
Brachipodium pinnatum (L.), Gram.
Calluna vulgaris (L.), Eri.
Campanula rotundifolia (L.), Camp.
Cardaminopsis halleri (L.), Cruc.
Carpinus betula (L.), Cory.
Centaurea scabiosa (L.), Comp.
Cerastium uniflorum (Clairv.), Cary.
Cladonia rangiformis
Coryllus avellana (L.), Cory.
Daucus carota (L.), Umb.
Deschampsia caespitosa (L.), Gram.
Deschampsia flexuosa (L.), Gram.
Diploschistes scruposus
Echinochloa crus-galli (L.), Gram.
Echinochloa oryzicola (Ohwi), Gram.
Epipactis atrorubens (Hoffm.), Orch.
Erysium sylvestre (Cr.), Cruc.
Euphorbia cyparissias (L), Euph.

Euphrasia officinalis (L. em Hayne), Scro.

Fagus sylvatica (L.), Fag.
Festuca ovina (L.), Gram.
Festuca rubra (L.), Gram.
Fraxinus exelsior (L.), Olea.
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Gemeine Schafgarbe
Aufrechtes Straufigras
Rotes Strauflgras

WeiBes Straufigras
Schwarz-Erle
Bertolonii-Steinkresse
Gewohnliches Ruchgras
Grasnelke

Lange Grasnelke
Hallers Grasnelke
Hornburger Grasnelke
Bottendorfer Grasnelke
Serpentin-Grasnelke
Saat-Hafer
Draht-Schmiele
Zucker-Riibe
Papierbirke

Hangebirke

Moorbirke
Fieder-Zwenke
Heidekraut, Besenheide

Rundblittrige Glockenblume
Hallers Wiesenschaumkraut

Hain-(WeiB-)buche
Skabiosen-Flockenblume
Einbliitiges Hornkraut
Flechte

"Haselnuf

Mohre
Rasen-Schmiele
Draht-Schmiele
Flechte

Hiuhnerhirse
Reisquecke

Braunrote Sumpfwurz
Wald-Schéterich
Zypressen-Wolfsmilch
Echter Augentrost
Rotbuche
Schaf-Schwingel
Rot-Schwingel
Gemeine Esche



Galium verum (L.), Rubi.
Glycine max. (L.), Leg.
Holcus lanatus(L..), Gram.
Hylocomium splendens (Hedw.)
Jasione montana (L.), Cam.
Koeleria gracilis (Pers.), Gram.
Koelerion glaucae (DC.), Gram.,
Lecanora spec
Ledum palustre (L.), Eri.
Linaria alpina (L.), Scro.
Linum carthaticum (L.), Lina.
Lolium perenne (L.), Gram.
Lychnis alpina (L.), Cary.
Malus silvestris (Mill.), Ros.

var. domestica (Borkh.)
Molinia coerulea (L.), Gram.
Mimulus guttatus (DC.), Scro.
Minuartia verna (L.), Cary.
(= Alsine verna)

var. hercyna (Willk.)

ssp. gerardii (Willd.)
Pleurozium schreberi
Picea abies (L.), Pin.
Pimpinella saxifraga (L.), Umb.
Pinus sylvestris (L.), Pin.
Plantago lanceolata (L.), Plan.
Poa pratensis (L.), Gram.

262

Polygonum sachalinense (Fr. Schmidt), Pol.

Populus nigra (L.), Sal.

ssp. italica (Dur. Moench)
Populus tremula (L.), Sal.
Potentilla heptaphylla (Juslen.), Ros.
Quercus petraea (Matt.), Fag.
Quercus robur (L.), Fag.
Robinia pseudacacia (L.), Leg.
Rumex acetosa (L.), Pol.
Salix caprea (Roth.), Sal.
Sambucus racemosa (L.), Capr.
Scabiosa canescens (L), Dips.
Scabiosa ochroleuca (L.), Dips.

Silene vulgaris (Moench; Wib.), Cary.

(= S. cucubalus)
var. humilis

Silene vulgaris (Moench), Cary.
ssp. maritima (With.), Cary.

Echtes Labkraut
Sojabohne

Honiggras

Moos
Berg-Sandglockchen
Zierliches Schillergras
Blaugriines Schillergras
Krustenflechte
Sumpf-Porst
Alpen-Leinkraut
Purgier-Lein
Ausdauernder Lolch, Englisches Raygras
Alpen-Lichtnelke

Apfel

Pfeifengras
Gelbe Gauklerblume
Frithlingsmiere

Rotstengelmoos
Fichte

Grof3e Bibernelle
Waldkiefer
Spitz-Wegerich
Wiesen-Rispengras
Sachalinknéterich
Schwarzpappel
Pyramidenpappel
Zitter-Pappel, Espe
Rétliches Fingerkraut
Trauben-Eiche
Stiel-Eiche

Robinie

GroBer Sauer-Ampfer
Salweide
Trauben-Holunder
Graue Skabiose
Gelbe Skabiose
Taubenkropf-Leimkraut

Galmei-Taubenkropf
Aufgeblasenes Leimkraut



Sorbus aria (L.), Rosa.
Sorbus aucuparia (L.), Rosa.
Succisa pratensis (Moench), Dips.
Thlaspi alpestre (L.), Cruc.
Thlaspi coerulescens (L.), Cruc.
Thlaspi calaminare Lejeune, Cruc.
= Thlaspi alpestre (L.), Cruc.
ssp. calaminare
Thlaspi rotundifolium (L.), Cruc.
SSp. cepaeifolium
Thymus serpyllum (L. em. Mill.), Lab.
Tilia cordata (Mill.), Tili.
Trifolium repens (L.), Leg.
Triticum sativum (L.), Gram.
Ulmus spec., (L.), Ulm.
Urtica dioica (L.), Urti.
Vicia faba (L.), Leg
Viola calaminaria (Lej.), Viol.
Zea mais (L.), Gram.

Pilzklassen:
Ascomyceten
Basidiomyceten

Pilzarten
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Mehlbeere

Vogelbeere

Gewohnlicher Teufelsabbil3
Gebirgs-Taschelkraut
Téaschelkraut
Galmeitischelkraut
Gebirgs-Taschelkraut

Rundblittriges Taschelkraut

Sand-Thymian

Winter-Linde

Weill-Klee

Weizen

Ulme

Grofie Brennessel

Puff-, Buff-, Pferde-, Sau-, Dicke Bohne
Galmeiveilchen (= Zinkveilchen)

Mais

Schlauchpilze
Stianderpilze

Angabe der deutschen Namen, wenn vorhanden. Wuchsstandorte in ()

Agaricus arvensis Schff.

Agaricus augustus

Agaricus bisporus

Agaricus bitorquis (Quélet) Sacc.
Agaricus campestris L.

Agaricus cretaceus

Agaricus edulis

Agaricus fissuratus (Moell) Moell.
Agaricus haemorrhoidarius
Agaricus macrosporus (Moell. & Schif))
Agaricus silvicola

Agaricus purpurellus

Amanita muscaria (L.) Pers.
Amanita rubescens Pers. (:Fr.)
Amanita spissa

Amanita umbrinolutea

Schafchampignon (Wiesen)
Riesen-Champignon

Zuchtchampignon

Stadtchampignon (StraBenrinder)
Wiesenchampignon (Wiesen)
Champignon (keine deutsche Artangabe)
Champignon (keine deutsche Artangabe)
Rissigschuppiger Egerling

Blutegerling (Nadelwald)

GrofBsporiger Champignon
Waldanischampignon

Champignon (keine deutsche Artangabe)
Fliegenpilz (Laub- und Nadelwald)
Rotender Wulstling (Laub- und Nadelwald)
Grauer Wulstling

Verfarbender Scheidenstreifling
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Boletus edulis Bull. :Fr.

Coprinus comatus (Mill. . Fr.) Pers.
Dermocybe palustris var. sphagneti
(Orton) Mos.

Dermocybe uliginosa (Berk.) Mos.
Hydrophoropsis aurantiaca

(Wulf:Fr.) Maire

Hygrophorus nitratus

Laccaria amethystina (Bull.) Murrill
Laccaria fraterna

Laccaria laccata

Lactarius mecytor

Lactarius rufus (Scop.:Fr.) Fr.
Leccium scabrum (Bull.:Fr.) SF. Gray.
Lepista nebularis

(Batsch:Fr.) Harmaja

Lepista nuda (Bull..Fr.) Cke.
Lycoperdon perlatum Per.:Pers.
Lyophyllum connatum (Schum.:Fr.) Singer
Lyophyllum palustre

Macrolepiota procera (Scop.:Fr.) Singer
Macrolepiota rhacodes (Vitt.) Singer
Marasmius oreadus (Bolt.:Fr.) Fr.
Mycena alcalina

Mycena galopoga

Mycena pura (Pers..F.) Kummer
Paxillus involutus (Batsch:Fr.) Fr.
Russula ochroleuca Pers.

Russula paludosa

Sacrophaera coronaria (Jacq.) Schroeter
Suillus luteus (L.) S.F. Gray
Xerocomus badius (Fr.) Kiihn .ex Gilb.

Steinpilz (Nadelwald)
Schopftintling
Torfmoos-Hautkopf (Moorwilder)

Moor-Hautkopf (feuchte Weidengebiische)
Falscher Pfifferling

Schneckling (keine deutsche Artangabe)
Amethystblauer Lacktrichterling (Laubw.)
Lacktrichterling (keine deutsche Artangabe)
Roter Lacktrichterling

Milchling (keine deutsche Artangabe)
Rotbrauner Milchling

Birkenpilz, Birkenr6hrling

Nebelgrauer Trichterling (Laubwald)

Violetter Ratelritterling (Laubwald)
Flaschenstaubling (Laub- und Nadelwald)
Lerchenspornritterling (Laub- und Nadelw.)
Sumpf-Rasling

Riesenschirmling (Laubwaldrand)
Safranschirmling (Laub- und Nadelwald)
Feldschwindling (Wiesen, Laubwaldrand)
Alkalischer Helmling

WeiBmilchelnder Helmling
Rettichhelmling (Laub- und Nadelwald)
Kahler Krempling (Laub- und Nadelwald)
Ockertaubling (Laub- und Nadelwald)
Apfel-Taubling

Kronenbecherling (Nadelwilder, auf Kalk)
Butterrohrling (Kiefernwilder)
Maronenrohrling



6.2 Verzeichnis der Taxa - Tiere

Anmerkung: In das Verzeichnis wurden nur Arten aufgenommen, die im Text haufiger

erwihnt werden.

Diplopoda

Famlie Julidae

Tausendfiier

SchnurfiiBer

Tulus scandinavius Latzel
Tachypoiulus niger Leach
Familie Glomeridae

Saftkugler

Glomeris marginata (Villers)
Glomeris undulata C.L. Koch

Familie Polydesmidae

BandfiiBer

Polydesmus denticulatus C.L.Koch

Chilopoda

Lithobius forficatus L.

Gastropoda

Deroceras reticulatum (O.F. Miiller)
Arion rufus (L.)

Arion ater (L.)

Arion lusitanicus (Mabille)

Arion subfuscus (Draparnaud)
Helix pomatia L.

Helix aspersa O.F. Miiller

Arianta arbustorum (L.)

Cepacea hortensis (O.F. Miiller)

Gezihnter BandfiiBer

HundertfiiBler

Brauner Steinlaufer

Schnecken

Genetzte Ackerschnecke
GroBe rote Wegschnecke

Spanische Wegschnecke
Braune Wegschnecke
Weinbergschnecke

Gefleckte Weinbergschnecke

. Gefleckte Schnirkelschnecke

WeiBimiindige Banderschnecke
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Klasse Giirtelwiirmer

Familie Lumbricidae

Clitellata

Regenwiirmer

Lumbricus terrestris L.

Lumbricus rubellus Hoffmeister
Lumbricus festivus (Savigny)
Eisenia foetida (Savigny)

Eisenia andrei Bouché

Eiseniella tetraedra (Savigny)
Aporrectodea caliginosa (Savigny)

Aporrectodea rosea (Savigny)
Allolobophora chlorotica (Savigny)
Aporrectodea longa Ude
Dendrobaena octaedra (Savigny)
Dendrobaena veneta (Rosa)
Dendrodrilus rubidus (Savigny)

Isopoda

Porcellio scaber Latreille
Oniscus asellus L.

Philoscia muscorum (Scopoli)
Trachelipus rathkei (Brandt)
Armadillidium vulgare Latreille

GroBer Regenwurm, Tauwurm,
Aalwurm

Rotwurm, Roter Laubwurm
Kompostwurm, Mistwurm
Gemeiner Ackerregenwurm,

Feld- oder Wiesenwurm
Retlicher Ackerregenwurm

Asseln

Kellerassel
Mauerassel

Gemeine Rollassel
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Klasse Arachnida
Araneae

Familie Clubionidae

Spinnentiere
Spinnen

Sackspinnen

Clubiona phragmitis C.L. Koch

Familie Lycosidae

Wolfspinnen

Trochosa terricola Thorell

Trochosa ruricola (De Geer)

Pardosa purbeckensis O.P. Cambridge
Pardosa amentata (Clerck)

Pirata piraticus (Clerck)

Familie Tetragnathidae

Kiefer- oder Streckerspinnen

Pachygnatha degeeri Sundevall

Familie Liniphyidae

Zwerg- od. Baldachinspinnen

Centromerus sylvaticus (Blackwall)

Familie Agelenidae Trichterspinnen
Tegenaria picta Simon Hauswinkelspinne
Oribatida (Cryptostigmata) Hornmilben

Oppiella nova (Oudemans)

Opia bicarianta (Paoli)

Oppia ornata (Oudemans)
Platynothris peltifer C.L. Koch
Oribatula tibialis (Nicolet)
Chamobates schuetzi (Oudemans)
Chamobates cuspidatus (Michael)
Spatiodamaeus verticillipes (Nicolet)
Adoristes ovatus (C.L.Koch)

Camisia spinifer (C.L. Koch)
Minunthozetes semirufus (C.L. Koch)
Parachipteria willmanni Van der Hammen
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Gamasida
Gamasina

Zercon zelawaiensis (Sellnick)
Rhodacarus coronatus Berlese
Pergamasus suecicus Tragardh

Uropodina

Uropoda erlangensis Hirschmann & Zirngiebl-Nicol
Discouriella cordieri Berlese

Klasse Insecta

Collembola

Onychiurus armatus Tullberg
Entomobrya nivalis (L.)
Entomobrya muscorum (Nicolet)
Lepidocyrtus lignorum (Gmelin)
Orchesella cincta Lubbock
Orchesella flavescens (Bourlet)
Orchesella villosa (Geoffroy)
Isotoma viridis Bourlet

Isotoma violacea (Tullberg)
Folsomia candida Willem
Folsomia quadrioculata (Tullberg)
Tomocerus flavescens (Tullberg)
Tomocerus longicornis (Absolon)
Tomocerus minor (Lubbock)

Diptera

Familie Tipulidae

Raubmilben

Schildkrétenmilben

Kerbtiere

Springschwiinze

Zweifliigler

Wiesenschnaken

Tipula scripta Meigen
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7 GLOSSAR

anezisch s. Okologische Gruppen der Regenwiirmer

Arachniden Spinnentiere, Klasse des Tierreichs, enthilt u.a. die Ordnungen der
Milben (Acari), der Echten Spinnen (Araneae) und der Weber-
knechte (Opiliones)

Chloragog Der dem Darm anliegende Teil des Coelomepithels bei Regen-
wiirmern. Seine Zellen enthalten die metallspeichernden Chlorago-
somen.

endogiisch s. Okologische Gruppen der Regenwiirmer

epigdisch s. Okologische Gruppen der Regenwiirmer

Mollusken Weichtiere, Stamm des Tierreichs, enthilt u.a. die Klassen der
Schnecken (Gastropoda), Muscheln (Bivalvia) und Kopffifier (Ce-
phalopoda)

Okologische Gruppen der Regenwiirmer (nach Bouché 1972, 1977):

epigdische Bewohner der Humusauflage

endogéische Mineralbodenbewohner, die auch im Mineralboden fressen
anezische Mineralbodenbewohner, die an der Oberfliache fressen
Typhlosolis Mehrlappige Falte des Darmepithels bei Regenwiirmern, die von

der Riickenseite her in den Darmraum hineinreicht.
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Tabelle-A1l: Schwermetall- und Arsengehalte in Pflanzen
wNormal*“-Gehalte Kritische / , toxische* Gehalte
Schwer- in Pflanzen in Pflanzen
metall / mg/kg TS mg/kg TS
Metalloid Pflanzen Kultur- Toxischer Effekt | Ertragsminderung
allgemein’ pflanzen® moglich’® von % 10 % moglich*

As 1-1,7 0,1-1 5-20 1-20
Cd 0,05-0,2 0,05-0,2 5-30 4 -200
Cr 0,1-0,5 02-1 5-30 2-18
Cu 5-30 2-12 20-100 5-64
Hg - 0,005 - 0,01 1-3 1-8
Ni 0,1-5 0,4-3 10 - 100 8-220
Pb 5-10 0,1-5 30-300 -
Zn 27-150 15-100 100 - 400 100 - 900

! Kabata-Pendias & Pendias (1984); Schachtschabel et al. (1998), die Werte beziehen
sich nicht auf sehr empfindliche oder sehr tolerante Pflanzen

? El Bassam & Bramm (1982)

3 Kabata-Pendias & Pendias (1984); die Werte beziehen sich nicht auf sehr empfindli-
che oder sehr tolerante Pflanzen
* McNichol & Beckett (1985) in Alloway (1990)
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Tabelle-A2: Priif- und MaBnahmenwerte fiir den Schadstoffiibergang Boden -
Nutzpflanze (BBodSchV 1999)
Priif- und Mafinahmenwerte der Bundes-Bodenschutzverordnung
(1999) fiir den Wirkungspfad Boden-Nutzpflanze
Stoff auf Ackerbauflichen und | auf Ackerbaufliichen im| auf Griinland im
in Nutzgiirten Hinblick auf Wachstums- Hinblick auf die
im Hinblick auf die beeintrachtigungen bei Pflanzenqualitéit
Pflanzenqualitéit Kulturpflanzen
Priifwert Magnah- Priifwert MaBnahmenwert
1) menwert (1) ) (2)
mg kg TM| mg/kg T™M g kg TM mg / kg TM
As 200 ] 04 50
300 | L 06 75
ca 2 | 0ea/00r _ 20
3 0,06/0,15*% 30
Cr - - - -
. 1300
Cu - - s 1950
5,0 2
Hg 7,5 ) ) 3
: s 1900
Ni ) ) 2850
0,10 1200
Pb 0,15 ) ) 1800
0,10 ~ 15
nofos | ] R 22,5
1,0
BaP 1s - - -
0,2
PCB - - - 0.3

Analyse der Schwermetalle und Arsen: grau markiert =

nicht markiert = im Koénigswasser-Extrakt.

(1) Die Pruf- und MaBnahmenwerte gelten fiir die Beurteilung der Schadstoffgehalte

bei ,,Ackerbauflichen und Nutzgirten™ fiir 0-30 cm Tiefe = oberer Wert; fir 30-60

cm Tiefe ist der angegebene Wert mit 1,5 zu multiplizieren = unterer Wert.

Die MaBlnahmenwerte gelten fiir die Beurteilung der Schadstoffgehalte bei ,,Griin-

land® fir 0-10 cm Tiefe = oberer Wert; fiir 10-30 cm Tiefe ist der angegebene Wert

mit 1,5 zu multiplizieren = unterer Wert.

* auf Flachen mit Brotweizenanbau oder Anbau stark Cd-anreichernder Gemiisearten
gilt als MaBBnahmenwert 0,04 / 0,06 mg/kg TM, ansonsten gilt 0,1 /0,15 mg/kg TM.

im Ammoniumnitrat-Extrakt,

)



