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INLEIDING

De laatste decennia wordt wereldwijd een specta-
culaire daling van de vruchtbaarheid van hoogproduc-
tief melkvee waargenomen. Dit uit zich vooral in een
verlengde tussenkalftijd (Opsomer et al., 1998 ;
Shrestha et al., 2004) en een toename van het aantal in-
seminaties per dracht. In België zijn deze parameters
de laatste jaren toegenomen van respectievelijk 409
naar 420 dagen en van 1,53 naar 1,71 (CRV, 2010).
Deze neerwaartse fertiliteitstrend wordt veroorzaakt
door verschillende factoren, zoals het toegediende
hoogenergetische en proteïnerijke dieet (Butler, 1998),
de toename van de bedrijfsgrootte (Fahey et al., 2002),
de genetische selectie ten voordele van de melkop-
brengst (Snijders et al., 2000) en door de negatieve in-
vloed van metabole stoornissen tijdens de periode van
de negatieve energiebalans kort na de partus op de ei-
cel- en daaropvolgende embryokwaliteit (Leroy et al.,
2005).

Tezelfdertijd zijn wereldwijd de ontwikkeling en het
gebruik van chemicaliën sterk gestegen met als resul-
taat een verhoogde concentratie van deze stoffen in het
milieu. Sommige van deze chemicaliën blijken endo-
crien verstorende eigenschappen te bezitten (Colborn
et al., 1993). Deze ‘endocriene verstoorders’ zijn na-
tuurlijke of synthetische verbindingen die het vermo-
gen hebben om de synthese, de opslag en het metabo-
lisme van hormonen te verstoren (Sweeney, 2002).
Bovendien kunnen ze zich gedragen als agonisten en/of
antagonisten van deze natuurlijke hormonen (Pocar et
al., 2003). Mens en dier komen in contact met deze ver-
bindingen door het eten en drinken van gecontamineerd

voedsel en water, het inademen van verontreinigde
lucht, of via contact met vervuilde grond (Brevini et al.,
2005). Momenteel is bekend dat EVs een nadelige in-
vloed kunnen hebben op onder andere de schildklier-
functie, het immuunsysteem en de voortplanting (Gan-
dolfi et al., 2002). Bovendien bezitten verscheidene
EVs ook carcinogene eigenschappen (Colborn et al.,
1993 ; Helleday et al., 1999). De laatste jaren werd
door verscheidene onderzoekers geopperd dat EVs een
van de oorzaken zouden kunnen zijn van de vrucht-
baarheidsproblemen geobserveerd bij nutsdieren
(Sweeney, 2002 ; Rhind, 2005).

WELKE ENDOCRIENE VERSTOORDERS ZIJN
REEDS BESCHREVEN?

Momenteel zijn ongeveer 60 chemicaliën geïdenti-
ficeerd en gecatalogiseerd als endocriene verstoorders
(Brevini et al., 2005). Deze groep kan opgesplitst wor-
den in natuurlijke (fyto- en myco-oestrogenen) en syn-
thetische EVs (groeihormonen, detergenten, kunst-
stoffen, bewaarmiddelen, pesticiden en industriële
chemicaliën) (Figuur 1).

Natuurlijke endocriene verstoorders

Fyto-oestrogenen

Fyto-oestrogenen zijn endocrien actieve stoffen in
planten. De endocriene werking van deze verbindingen
berust in hoofdzaak op het feit dat ze kunnen binden op
de oestrogeenreceptor (Cos et al., 2003). De gevolgen
van een blootstelling aan fyto-oestrogenen zijn afhan-
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kelijk van het levensstadium van het blootgestelde or-
ganisme, de opnameduur en -dosis. Bovendien blijkt
het effect ook speciesafhankelijk te zijn, waarschijnlijk
mee bepaald door de concentratie van natuurlijke oe-
strogenen in het bloed. Fyto-oestrogenen werken ago-
nistisch bij species met een lage circulerende natuur-
lijke oestrogeenconcentratie (schapen, rundvee), terwijl
species met een relatief hoge circulerende oestrogeen-
concentratie, zoals de mens, eerder af te rekenen heb-
ben met antioestrogene effecten van deze fyto-oestro-
genen (Adams, 1995).

Fyto-oestrogenen blijken echter ook een positieve
werking te hebben bij allerlei oestrogeenafhankelijke
aandoeningen, zoals borst- en prostaatkanker, osteopo-
rose en cardiovasculaire aandoeningen (Cos et al.,
2003). Bovendien zouden fyto-oestrogenen werkzaam
zijn tegen aandoeningen die optreden tijdens de meno-
pauze. Een te grote opname van fyto-oestrogenen
wordt, niettegenstaande deze positieve effecten, wel
in vraag gesteld. Vleesvervangers worden vaak ver-
vaardigd op basis van soja (Glycine max), een bron van
fyto-oestrogenen, zoals de isoflavonen daidzeïne en
genisteïne (Baber, 2010). Bovendien drinkt een bedui-
dend aantal baby’s sojamelk. Momenteel wordt aange-
nomen dat de consumptie van sojaproducten veilig is
voor kinderen (Klein, 1998) maar toch is het nog steeds
onduidelijk of de hoge dosis fyto-oestrogenen die op
deze manier op zeer jonge leeftijd wordt opgenomen al
dan niet nefast kan zijn voor het latere leven van het
kind. Rode klaver (Trifolium pratense) en hop (Humu-
lus lupulus L.) zijn andere bronnen van fyto-oestroge-
nen, waarin respectievelijk de isoflavonen daidzeïne,
formononetine, biochanine A en genisteïne en de fla-
vonoiden 8- en 6- prenylnaringenine te vinden zijn
(Chadwick et al., 2006; Overk et al., 2008). 8- Prenyl-
naringenine is trouwens een van de meest potente fyto-
oestrogenen (Zanoli en Zavatti, 2008). Uit in vitro ex-

perimenten blijkt dat quasi alle fyto-oestrogenen, naast
een hormonale activiteit, ook proapoptotische effecten
vertonen en genotoxische eigenschappen bezitten door
onder andere de inductie van micronuclei, kleine ker-
nen die gevormd worden tijdens de celdeling wanneer
(delen van) chromosomen niet worden ingebouwd in de
dochtercellen (Stopper et al., 2005).

Myco-oestrogenen: zearalenone

Zearalenone, een niet-steroïdaal mycotoxine met
oestrogene activiteit, wordt gesynthetiseerd door Fu-
sarium fungi (Bennett en Klich, 2003). Deze schim-
mels kunnen verschillende soorten granen infecteren
zowel tijdens de groei als tijdens de opslag ervan in een
vochtige omgeving. Hierdoor kan zearalenone ook
aanwezig zijn in allerlei graanproducten, zoals bloem,
mout en bier (Zinedine et al., 2007). 

Zearalenone bezit een lage acute toxiciteit. Lang-
durige toxiciteitstudies met muizen gaven echter aan
dat deze verbinding wel een chronische toxiciteit kan
bezitten met onder meer een mogelijke rol bij het ont-
staan van leverkanker; ratten vertoonden echter geen
stijging van het aantal tumoren (NTP, 1982). Boven-
dien blijkt dat zearalenone kan binden aan beide oes-
trogeenreceptorsubtypes (ERα en ERβ) (Kuiper et al.,
1998) en dat het een van de sterkste natuurlijk voor-
komende oestrogenen is (Stopper et al., 2005). Zeara-
lenone wordt na orale toediening snel geabsorbeerd en
gereduceerd tot α- en β-zearalenol. Deze worden op
hun beurt nog verder gemetaboliseerd tot α- en β-zea-
ralanol. De observatie dat enerzijds α-zearalenol een
grotere oestrogene activiteit bezit dan zearalenone of β-
zearalenol (Shier et al., 2001) en dat anderzijds de ra-
tio tussen α- en β-zearalenol speciesafhankelijk is, kan
een verklaring zijn voor het verschil in sensitiviteit tus-
sen species na blootstelling aan zearalenone (Fink-

Figuur 1. Overzicht van de verschillende groepen endocriene verstoorders.
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Gremmels en Malekinejad, 2007). Door de combina-
tie van enerzijds wereldwijde hoge concentraties in
voedsel en anderzijds de vaststelling dat zearalenone in
staat is om in vitro MCF-7 borstkankercellen te laten
prolifereren in afwezigheid van oestrogenen rijst de
vraag of deze verbinding bijdraagt tot de stijgende in-
cidentie van borstkanker gedurende de afgelopen de-
cennia (Yu et al., 2005).

Synthetische endocriene verstoorders

Synthetische hormonen

In tegenstelling tot de VS en Canada, waar het toe-
gelaten is om bepaalde synthetische groeihormonen te
gebruiken in de veeteelt, is dit gebruik reeds sinds
1988 in Europa verboden (Wilson et al., 2002). Een
van de meest toegediende groeihormonen is trenbolone
acetaat, een anabool steroïde. Onderhuidse implantaten
zorgen voor een geleidelijke vrijstelling in het bloed
waar het gehydrolyseerd wordt tot 17β-trenbolone,
een agonist van de androgeenreceptor (Schiffer et al.,
2001; Wilson et al., 2002). Via de uitwerpselen komen
17β-trenbolone en metabolieten vervolgens in de om-
geving terecht. Andere toegelaten groeihormonen in de
Noord-Amerikaanse veeteelt zijn melengestrol acetaat
(enkel VS) en zeranol (= α-zearalanol) (Shier et al.,
2001; Chung en Johnson, 2009). 

In de (dier)geneeskunde worden synthetische
oestrogenen voor allerlei doeleinden gebruikt, soms
met onverwachte, schadelijke gevolgen. Zo werd vanaf
1948 diethylstilbestrol (DES) voorgeschreven aan
vrouwen om spontane abortus te vermijden. Toen ech-
ter bleek dat er zich bij de dochters van moeders die
DES hadden gebruikt, allerlei reproductieve stoornis-
sen ontwikkelden, werd DES in 1971 van de markt ge-
haald (Colborn et al., 1993). Een van de meest bekende
toepassingen van synthetische oestrogenen is het ge-
bruik als anticonceptiemiddel. Evenals de natuurlijke
oestrogenen worden deze synthetische varianten via de
feces uitgescheiden en komen ze in het rioolwater te-
recht. Onderzoek heeft uitgewezen dat ze aanwezig
blijven in de effluenten van waterzuiveringsstations en
dus in het milieu terechtkomen (Ternes et al., 1999).

Zowel synthetische androgenen als oestrogenen
blijken dus, bovenop de reeds aanwezige uitgescheide
natuurlijke geslachtshormonen, in de vrije natuur te-
recht te komen. Of deze extra hoeveelheid schadelijk
is voor het ecosysteem, is een groot discussiepunt in de
wetenschap (Caliman en Gavrilescu, 2009).

Detergenten en kunststoffen

In deze grote groep chemicaliën bezitten enkele
veelgebruikte verbindingen een endocriene activiteit.
De belangrijkste en/of meest bekende zijn de ftalaten,
bisfenol-A en de alkylfenol polyethoxylaten.

Ftalaten

Ftalaten worden vooral gebruikt als plasticizers om

plastic of andere materialen plooibaar te houden, bij-
voorbeeld in de voedsel- en bouwindustrie, bij de fa-
bricatie van speelgoed, medische apparatuur en far-
maceutica (Lovekamp-Swan en Davis, 2003; Latini et
al., 2006). Bovendien zijn ze ook aanwezig in verzor-
gingsproducten en verf. Per jaar wordt meer dan 8
miljoen ton ftalaten verbruikt (Lovekamp-Swan en
Davis, 2003). Doordat ftalaten niet covalent gebonden
zijn aan kunststoffen, worden ze gemakkelijk losgela-
ten in het milieu (Latini et al., 2006). Van alle ftalaten
is di-(2-ethylhexyl) ftalaat (DEHP) het meest verspreid
in de natuur en wordt ook het meeste onderzocht (Har-
ris en Sumpter, 2001). 

Prenatale blootstelling van proefdieren aan ftalaten
geeft aanleiding tot een verminderde foetale testoste-
ronsynthese (Parks et al., 2000). Onderzoekers spreken
over het ‘het ftalaatsyndroom’ dat wordt gekenmerkt
door vervormingen van de epididymis, het vas defe-
rens, de zaadblaasjes, de prostaat en externe genitaliën,
en verder door cryptorchidisme en feminisatie (Latini
et al., 2006). Ftalaten zijn via de ‘peroxisoom prolife-
rator-geactiveerde receptoren’ (PPARs) een familie
van nucleaire receptoren, en via de inhibitie van FSH
gestimuleerde cAMP-productie ook in staat om de fol-
liculogenese te verstoren (Lovekamp-Swan en Davis,
2003).

Bisfenol-A

Bisfenol-A (BPA) wordt aangewend bij de produc-
tie van polycarbonaat kunststoffen en epoxyharsen en
toegevoegd als additief bij andere kunststoffen, zoals
polyvinylchloride (PVC) en polyethyleen tereftalaat
(PET), waardoor BPA te vinden is in allerlei plastic
voorwerpen, zoals bewaardozen, flessen en speelgoed.
BPA is ook aanwezig in de binnenbekleding van voed-
selconserven en in tandheelkundige harsen (Maffini et
al., 2006 ; Welshons et al., 2006). In 2003 werd we-
reldwijd bijna 3 miljoen ton BPA geproduceerd (Wel-
shons et al., 2006). Bij het veelvuldig wassen, ver-
warmen en/of bij contact met zure of basische
bestanddelen kunnen BPA-monomeren weglekken en
zo in de voedselketen terechtkomen (Brotons et al.,
1995 ; Lim et al., 2009).

Bisfenol-A is in staat te binden aan beide subtypes
van de oestrogeenreceptor en kan bovendien snelle cel-
lulaire responsen uitlokken door te binden aan mem-
braangebonden oestrogeenreceptoren (Kuiper et al.,
1998 ; Wozniak et al., 2005). Bovendien zou BPA de
spermaproductie en motiliteit verlagen, de expressie
van de oestrogeen- en progesteronreceptor in het endo-
metrium verhogen en aneuploïdie bij oocyten veroor-
zaken (Maffini et al., 2006). BPA zou ook de werking
van de schildklier beïnvloeden als antagonist van het
schildklierhormoon trijodothyronine (T3) (Moriyama
et al., 2002). De metabolisatie van BPA gebeurt bij
zoogdieren via glucuronisatie of sulfatie van BPA in de
lever. Bovendien is een vlotte afbraak van BPA species-
en zuurstofafhankelijk. Zo wordt BPA in rivierwater
afgebroken onder aërobe, maar niet onder anaërobe
condities (Kang et al., 2006).  Verontrustend is het feit
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dat tijdens muriene in vivo experimenten BPA fysiolo-
gische effecten induceert bij concentraties die lager lig-
gen dan de vastgestelde referentiedosis (50µg/kg/dag)
(Nagel et al., 1999). Bovendien liggen de BPA-waarden
in humane bloedstalen hoger dan de schadelijke con-
centraties uit in vitro studies (Welshons et al., 2006). On-
derzoekers pleiten daarom voor een nieuwe, meer vol-
ledige BPA-risicoanalyse (vom Saal en Hughes, 2005). 

Alkylfenol polyethoxylaten

Een laatste groep chemicaliën binnen deze groep
zijn de alkylfenol polyethoxylaten (APEOs). Deze ver-
bindingen worden gebruikt voor de productie van
kunststoffen en papier, in de textielindustrie en als
emulgator tijdens de fabricage van vloeibare pestici-
den. Ook zijn APEOs aanwezig in reinigingsmiddelen
en verzorgingsproducten (Markey et al., 2001). We-
reldwijd wordt de productie van deze verbindingen
geschat op meer dan 500 000 ton per jaar (Ying et al.,
2002). Algemeen wordt aangenomen dat APEOs
hoofdzakelijk via biodegradatie verdwijnen uit het mi-
lieu met de vorming van kortketenAPEO-metabolieten
die op hun beurt volledig kunnen deëthoxyleren tot al-
kylfenolen, zoals nonylfenol en octylfenol (Montgo-
mery-Brown en Reinhard, 2003).

De oestrogene werking van APEOs kan verklaard
worden door hun bindingscapaciteit op de oestrogeen-
receptor (White et al., 1994), waarbij octylfenol de
sterkste oestrogene eigenschappen heeft. Omdat APEOs
hoofdzakelijk via het afvalwater van waterzuiverings-
stations in het milieu verschijnen, worden deze verbin-
dingen veelal gevonden in het oppervlaktewater en in
waterorganismen (Ying et al., 2002). Vissen die stroom-
afwaarts van deze zuiveringsstations leven, blijken tal-
rijke reproductieve stoornissen te vertonen waarbij in-
terseksualiteit een van de voornaamste is (Jobling en
Tyler, 2003). Mannelijke vissen produceren bijvoor-
beeld vitellogenine, een eiwit dat in normale omstan-
digheden enkel door vrouwelijke vissen wordt aange-
maakt (Purdom et al., 1994). Uit analysen uitgevoerd
in Groot-Brittannië bleek dat APEOs en APEO-meta-
bolieten samen met natuurlijke en synthetische oe-
strogenen de belangrijkste oestrogeen actieve chemi-
caliën zijn in dit ‘gezuiverd water’ (Jobling en Tyler,
2003). De concentratie van APEOs en APEO-metabo-
lieten bleek zelfs hoger te liggen (ng/ml) dan de na-
tuurlijke en synthetische oestrogenen (pg/ml) (Ternes
et al., 1999 ; Ying et al., 2002). Naast reproductieve
stoornissen vertonen deze vissen ook aandoeningen
van de nieren, het immuunsysteem en zijn er aanwij-
zingen voor genotoxiciteit (Liney et al., 2006). In wa-
terzuiveringsstations hechten APEO-metabolieten zich
ook aan het aanwezige slib (Ahel et al., 1994 ; La Gu-
ardia et al., 2001), waardoor ze onze voedselketen
kunnen binnendringen, aangezien dit slib onder be-
paalde voorwaarden mag gebruikt worden als bemes-
ting voor landbouwgronden. Om die reden adviseerde
het Wetenschappelijk Comité van het FAVV om de lijst
van chemische contaminanten, waarvoor maximum-
waarden in slib worden opgesteld, uit te breiden met

chemicaliën die in een Europees werkdocument wor-
den vernoemd (EC, 2000 ; FAVV, 2002). Tot deze
groep behoren onder meer DEHP, PCBs, dioxines en
nonylfenol(ethoxylaten).

Bewaarmiddelen

Parabenen

Parabenen zijn een groep bewaarmiddelen be-
staande uit zeven alkylesters van p-hydroxybenzoe-
zuur, hun gezamenlijke metaboliet. Ze worden vooral
in cosmetica en toiletartikelen gebruikt en ze worden
ook toegevoegd aan voedsel wegens hun antimicro-
biële activiteit (Byford et al., 2002; Darbre en Harvey,
2008). Parabenen treden dus voornamelijk via de orale
en dermale weg het lichaam binnen, waarbij vooral
deze laatste blootstellingsroute van belang blijkt te
zijn (Darbre en Harvey, 2008). De gedetecteerde pa-
rabeenconcentraties in urine zijn overwegend hoger
dan degene in bloed, wat wijst op een snelle metabo-
lisatie en verwijdering uit het lichaam van deze stoffen
(Boberg et al., 2010).

Epidemiologisch onderzoek heeft uitgewezen dat
meer kankergezwellen worden aangetroffen in het
kwadrant het dichtst bij de oksel, de plaats die het
meeste in contact komt met deodorants. Alle parabenen
worden ook in borstkankerweefsel gevonden (Darbre
en Harvey, 2008). In utero blootstelling van ratten aan
butylparabeen veroorzaakt een verlaagde expressie
van zowel ERβ in de ovaria als van het Steroidogenic
Acute Regularory-protein (StAR) in de bijnieren bij
vrouwelijke foeti. Deze verstoorde StAR-expressie
kan de steroïdogenese beïnvloeden aangezien StAR
verantwoordelijk is voor het transport van cholesterol
naar het binnenste mitochondriaal membraan, een es-
sentiële stap in de steroïdogenese (Taxvig et al., 2008).
Zowel (anti-)oestrogene als anti-androgene effecten
worden toegeschreven aan parabenen (Chen et al.,
2007). De oestrogene werking van parabenen zou toe-
nemen met de ketenlengte en de vertakking ervan
(Okubo et al., 2001 ; Byford et al., 2002). Via de inhi-
bitie van sulfotransferasen hebben parabenen ook een
indirecte oestrogene werking, doordat deze inhibitie re-
sulteert in hogere vrije oestradiolconcentraties (Prusa-
kiewicz et al., 2007). In contrast hiermee staat het in-
hiberende effect van deze stoffen op aromatase, het
enzym verantwoordelijk voor de omzetting van tes-
tosteron naar oestradiol (Boberg et al., 2010).

Pesticiden

Pesticiden zijn in staat om allerlei schadelijke ef-
fecten te veroorzaken, zoals hoofdpijn, ademhalings-
problemen, neurologische of psychische klachten en
huidirritatie (Bretveld et al., 2006). De blootstelling aan
pesticiden werd ook in verband gebracht met een ver-
traagde foetale groei, een verkorte zwangerschap en
spontane abortus (Stillerman et al., 2008). Verschei-
dene pesticiden vertonen ook endocrien verstorende ei-
genschappen: in vitro inhiberen of induceren verschil-
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lende imidazole fungiciden bijvoorbeeld aromatase
(Vinggaard et al., 2000). Andere pesticiden, zoals on-
der meer methoxychloor, chloordecon (Kepone), diel-
drin en endosulfan, bezitten oestrogene eigenschappen
(Bretveld et al., 2006).

Wegens deze brede waaier van schadelijke effecten
werden de afgelopen jaren talrijke pesticiden van de
markt gehaald en vervangen door minder schadelijke
producten. Enkele pesticiden hebben echter een zodanig
efficiënte werking waardoor een verbod van deze pro-
ducten in derdewereldlanden niet zo vanzelfsprekend is.
Zo is dichloordifenyltrichloorethaan (DDT) tot op van-
daag nog altijd een van de meest doeltreffende en tege-
lijk goedkope producten in de strijd tegen anopheles-
muggen, verantwoordelijk voor de transmissie van de
malariaparasiet die nog elk jaar meer dan één miljoen
slachtoffers maakt (IEH, 1999 ; WHO, 2006). In 2006
heeft de wereldgezondheidsorganisatie (WHO) daarom
beslist om de behandeling van muren en daken met
DDT in risicogebieden opnieuw aan te bevelen in de
strijd tegen malaria (WHO, 2006).

Industriële chemicaliën

In deze groep chemische verbindingen zijn polyge-
chlorineerde bifenylen (PCBs) en dioxines veruit de
bekendste endocriene verstoorders. In België kent het
grote publiek deze verbindingen vooral van de ‘dioxi-
necrisis’ in 1999, waarbij gerecycleerd vet dat werd
gebruikt voor de productie van diervoeding, geconta-
mineerd werd met een dioxinebevattend PCB-mengsel
(Bernard et al., 2001). Minder bekend maar daarom
niet minder overvloedig aanwezig, zijn de zogenaamde
‘vlamvertragers’ en de aan belangstelling winnende per-
fluoralkylverbindingen.

Polygechlorineerde dibenzo-p-dioxines

Polygechlorineerde dibenzo-p-dioxines (PCDDs)
zijn een groep van milieucontaminanten waarvan
2,3,7,8-tetrachlorodibenzo-p-dioxine (TCDD) het pro-
totype en de meest toxische verbinding is. Dioxines
worden gevormd in verbrandingsovens, tijdens bos-
branden en bij industriële processen, zoals de produc-
tie van herbiciden en het bleken van papierpulp (Boer-
jan et al., 2002). De blootstelling aan dioxines kan
onder andere leiden tot chlooracne bij mensen, een
gespleten verhemelte bij muizen, een verstoorde wer-
king van het immuunsysteem en een verhoogd risico op
kanker (Bock en Kohle, 2006). Dioxines bezitten ook
teratogene, embryotoxische en neurotoxische eigen-
schappen (Mandal, 2005). 

Dioxines oefenen hun negatieve invloed hoofdza-
kelijk uit via binding op de arylhydrocarbonreceptor
(AhR), ook wel de dioxinereceptor genoemd (Figuur
2). Deze receptor is een ligand geactiveerde transcrip-
tiefactor die zich na de binding van een ligand ver-
plaatst van het cytoplasma naar de nucleus, waar de re-
ceptor dimeriseert met de AhR-nucleaire translocator
(Arnt). De heterodimeer bindt op zijn beurt specifieke
DNA enhancer sequenties, bekend als xenobiotische
respons elementen (XREs) (Pocar et al., 2006).
Hoogstwaarschijnlijk is de toxiciteit van dioxines toe
te schrijven aan een gestoorde activering van de AhR
door de binding van deze toxische liganden, met een
verstoring van de fysiologische functies van de re-
ceptor als gevolg (Bock en Kohle, 2006). Om de toxi-
citeit van verbindingen die werken via de AhR te ‘sco-
ren’, maakt men gebruik van een toxische
equivalentiefactor (TEF) waarbij de toxiciteit van deze
verbindingen uitgedrukt wordt in functie van die van
TCDD (TEF van TCDD = 1) (Larsen, 2006). 

Figuur 2. Werkingsmechanisme van de arylhydrocarbonreceptor (AhR): L = ligand, AIF = AhR interactie factor, Hsp90
= heat shock proteïne 90, Arnt = AhR nucleaire translocator, XRE = xenobiotisch respons element. Gebaseerd op Pocar
et al., 2003.
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Polygechlorineerde bifenylen

Polygechlorineerde bifenylen (PCBs) zijn een groep
van aromatische verbindingen bestaande uit 209 ‘con-
generen’, waarbij het aantal en de plaats van de chloor-
atomen het congeneer-type bepalen. PCBs werden on-
geveer 50 jaar lang geproduceerd tot eind de jaren ‘70
van de vorige eeuw (Meeker, 2010). Wegens hun niet-
ontvlambaarheid en stabiliteit werden ze gebruikt voor
allerlei doeleinden, onder meer in transformators, bij
de productie van adhesieven, textielen en kunststoffen,
in drukkerijen en als koelvloeistof (Boerjan et al.,
2002). Hoewel de productie van PCBs in vele landen
verboden is, komen ze nog altijd in de natuur terecht
omdat ze weglekken uit verouderde installaties of op
een niet-correcte wijze worden afgevoerd (La Rocca en
Mantovani, 2006). 

Polygechlorineerde bifenylen kunnen op basis van
hun werkingsmechanisme opgesplitst worden in twee
groepen: dioxine gelijkende (coplanaire) en niet-di-
oxine gelijkende (niet-coplanaire) PCBs. Zoals de be-
naming zelf aangeeft, kunnen de dioxine gelijkende
PCBs eveneens binden op de AhR en zijn hun effecten
dus vergelijkbaar met deze veroorzaakt door dioxines.
Studies geven ook aan dat enkel coplanaire PCBs een
embryotoxische werking hebben bij verscheidene spe-
cies (Kuchenhoff et al., 1999; Pocar et al., 2005). Over
de endocrien verstorende eigenschappen van niet-co-
planaire PCBs heerst nog veel onduidelijkheid. Deels
zouden deze verklaard kunnen worden door de werking
van hun metabolieten: gehydroxyleerde PCB-metabo-
lieten inhiberen namelijk sulfotransferase-enzymen,
waardoor het gehalte van vrij oestradiol in het orga-
nisme toeneemt (Kester et al., 2000). PCBs kunnen ook
het schildklierhormoonmetabolisme verstoren (Miller
et al., 2009). Hoewel er nog geen maximumgehalten
werden vastgelegd voor niet-coplanaire PCBs, is het
vooral dit type PCBs dat in de voedselketen wordt
aangetroffen (La Rocca en Mantovani, 2006).

Vlamvertragers

Vlamvertragers zijn chemische verbindingen die
gebruikt worden in polymeren, textiel, bouwmateria-
len, meubels en elektrische installaties om de vuurbe-
stendighed ervan te verhogen (Vos et al., 2003). De we-
reldwijde productie van vlamvertragers werd in 1992
geschat op meer dan 600 000 ton per jaar (IPCS, 1997).
Bekende en veelgebruikte vlamvertragers zijn de
broomhoudende varianten, zoals de polygebromi-
neerde difenylethers (PBDEs), tetrabromobisfenol A
(TBBP-A) en hexabromocyclo dodecaan (HBCD). 

In tegenstelling tot bijvoorbeeld PCBs en DDT zijn
de concentraties van enkele broomhoudende vlamver-
tragers, zoals PBDEs, in het milieu de laatste decennia
sterk gestegen (Vos et al., 2003). Humane blootstelling
aan PBDEs gebeurt waarschijnlijk voornamelijk via het
voedsel. Zo wordt de dagelijkse hoeveelheid PBDE-in-
name in België via het voedsel geschat op 23-48 ng/dag
(Voorspoels et al., 2007). Studies geven aan dat broom-
houdende vlamvertragers in staat zijn het endocriene

systeem te beïnvloeden door te interageren met de
schildklierhormoonhomeostase, de AhR en de oestro-
geenreceptor (Darnerud et al., 2001; Meerts et al.,
2001). Doordat de meeste endocriene toxiciteitsstudies
werden uitgevoerd met PBDEs, is de kennis over mo-
gelijke endocriene stoornissen veroorzaakt door TBBP-
A en HCBD op dit moment quasi onbestaande. In ja-
nuari 2003 publiceerde het Europese Parlement een
richtlijn waarin werd vermeld dat vanaf 1 juli 2006
geen elektrische en elektronische apparatuur meer op
de markt mag worden gebracht waarin PBDEs zijn ver-
werkt (EC, 2003).

Perfluoralkylverbindingen

Een laatste groep chemicaliën die in deze groep
thuishoren, zijn de perfluoralkylverbindingen. Zoals de
naam laat vermoeden, zijn deze stoffen opgebouwd uit
een koolstofskelet waaraan meerdere fluoratomen co-
valent zijn gebonden. De koolstof-fluorbinding is de
sterkste covalente binding waardoor perfluoralkylver-
bindingen zeer stabiele en praktisch ondegradeerbare
chemicaliën zijn. Perfluoralkylverbindingen worden
gebruikt als surfactanten, polymeren en vuurbestendige
schuimen in industriële en commerciële producten
(Dauwe et al., 2007). Perfluoroctaansulfonaat (PFOS),
eindmetaboliet van de perfluoralkylverbindingen, werd
reeds aangetoond bij onder meer zoogdieren, vissen en
vogels over de hele planeet, waarbij de hoogste con-
centratie te vinden is in organismen die leven in dicht-
bevolkte en geïndustrialiseerde gebieden (Giesy en
Kannan, 2001). In het lichaam binden perfluoralkyl-
verbindingen aan serumproteïnen, zoals albumine (Han
et al., 2003). De lever blijkt het targetorgaan voor deze
verbindingen te zijn (OECD, 2002). 

Onderzoek heeft uitgewezen dat de toediening van
hoge dosissen PFOS en perfluoroctaanzuur (PFOA) tu-
moren induceert en ook leidt tot een verstoorde ont-
wikkeling, endocriene verstoring en neonatale morta-
liteit bij proefdieren (Betts, 2007). De onderliggende
mechanismen die deze afwijkingen veroorzaken, zijn
grotendeels nog onbekend. Een mogelijke verklaring is
de binding van perfluoralkylverbindingen aan de reeds
vernoemde PPARs (Abbott et al., 2007). Het is echter
waarschijnlijk dat deze verbindingen ook nog via
andere biochemische processen de normale fysiologie
kunnen verstoren.

ENDOCRIENE VERSTOORDERS, EEN ONDER-
SCHAT PROBLEEM?

De afgelopen jaren werden endocriene verstoor-
ders zowel via in vivo als in in vitro experimenten on-
derzocht. Allereerst toonden epidemiologische studies
een verband aan tussen reproductieve stoornissen bij
wildfauna en de blootstelling aan specifieke toxische
stoffen, later endocriene verstoorders genoemd (Col-
born et al., 1993). Deze studies werden meestal uitge-
voerd bij dieren waarbij reeds wijzigingen in de voort-
planting werden vastgesteld. Meestal betrof het dieren
die aan de top van de voedselketen stonden of leefden
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in een omgeving waar uitzonderlijke concentraties van
EVs werden aangetroffen (Guillette et al., 1994 ;
Rhind, 2005). Een bekend voorbeeld hiervan zijn de al-
ligators uit het Apopkameer in Florida. Na jarenlang
gebruik van pesticiden op aanpalende landbouwge-
bieden en door een lekkage van pesticiden op een na-
bijgelegen chemische site vertoonden de gonaden van
deze dieren verscheidene morfologische afwijkingen
(Milnes en Guillette, 2008). Zo werden multinucleaire
oocyten en follikels met meerdere oocyten aangetrof-
fen en was bij de mannelijke alligators de fallus klei-
ner dan bij dieren uit minder vervuilde meren. Boven-
dien werden een daling in de viabiliteit van de eieren
en een daarrop volgende terugval van het aantal jonge
alligators vastgesteld. 

Na deze vaststellingen in de natuur werd vervolgens
in het labo gestart met blootstellingsexperimenten
waarbij proefdieren werden blootgesteld aan bekende
EV-concentraties om daarna eventuele afwijkingen te
bestuderen en om verschillende toxiciteitslimieten van
chemicaliën te bepalen, zoals de no observed adverse
effect level en lowest observed adverse effect level,
respectievelijk NOAEL en LOAEL (Chaffin et al.,
1997 ; Fisher et al., 1999). Naast in vivo studies wer-
den ook in vitro studies uitgevoerd waarbij verschil-
lende celtypes werden blootgesteld aan EVs. Hierbij
probeerde men de moleculaire mechanismen die ver-
antwoordelijk zijn voor de schadelijke invloed van
EVs op te sporen en nieuwe EVs te identificeren (Todd
et al., 1995 ; Maras et al., 2006 ; Vanparys et al.,
2006).

De aandacht voor de potentieel nefaste gevolgen
van EVs op het welzijn en de gezondheid van mens en
dier is de laatste jaren, zo blijkt uit het stijgend aantal
publicaties, sterk toegenomen (Figuur 3). Lange tijd

heeft men echter het onderzoek naar EVs verwaar-
loosd omwille van verscheidene redenen. Zo werd ini-
tieel aangenomen dat EVs niet toxisch waren, vermits
ze in het milieu voorkomen in zeer lage concentraties
(IEH, 1999), ver beneden de concentraties die bij acute
toxiciteitstesten schadelijke fysiologische gevolgen
hebben. Bovendien is de productie van enkele bekende
EVs, zoals DDT en PCBs, al verboden sinds de jaren
’60 en ’70 van de vorige eeuw (Walker, 2001; Rhind,
2005). Daarenboven werden in de natuur enkel afwij-
kingen gesignaleerd bij die dieren die leefden in een
omgeving met uitzonderlijk hoge EV-concentraties
(Colborn et al., 1993; Guillette et al., 1994). Ten slotte
hebben EVs een veel lagere affiniteit voor de oestro-
geenreceptor dan de natuurlijke oestrogenen, waar-
door EVs minder biologisch potent zijn dan oestradiol
en andere oestrogenen (Rhind, 2005). 

Wanneer echter dieper wordt ingegaan op de ei-
genschappen van endocriene verstoorders, wordt dui-
delijk dat in het verleden het onderzoek naar de mo-
gelijk schadelijke gevolgen van deze verbindingen
misschien wel op een te oppervlakkige wijze werd be-
naderd. Vele EVs hebben een halfwaardetijd van meer-
dere jaren waardoor ze, ondanks hun lage concentra-
ties, gedurende lange tijd in het milieu aanwezig
blijven (Colborn et al., 1993; Pocar et al., 2003). De
productie van DDT en PCBs mag dan in vele landen al
tientallen jaren verboden zijn, toch worden deze stof-
fen wegens hun lange halfwaardetijd nog steeds aan-
getroffen in het milieu (Chu et al., 2003 ; Voorspoels
et al., 2004). Alle EVs hebben een zeer lipofiel karak-
ter waardoor ze accumuleren in vetweefsel (Brevini et
al., 2005). Bij zoogdieren worden tijdens de lactatie
grote hoeveelheden vet gemobiliseerd (Sweeney,
2002). Daardoor bestaat de mogelijkheid dat tijdens

Figuur 3. Aantal publicaties met endocrine disrupt* in de titel (web of science). De telling begint vanaf 1993, het jaar
waarin de allereerste review over endocriene verstoring werd gepubliceerd (Colborn et al., 1993). Een trapsgewijze
stijging in het aantal publicaties is duidelijk zichtbaar. Het dient opgemerkt te worden dat artikels waarin de specifieke
naam van de chemicaliën vermeld staat, niet werden opgenomen in de telling, waardoor het aantal gepubliceerde ar-
tikels over endocriene verstoring in realiteit veel groter is.
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deze fase het moederdier, en via de moedermelk ook de
neonaat, aan hogere, mogelijk schadelijke EV-con-
centraties worden blootgesteld. Door de combinatie
van de lange halfwaardetijd van EVs en hun lipofiliteit
wordt een bioaccumulatie-effect in de voedselketen
waargenomen. De hoogste EV-concentraties worden
gedetecteerd bij dieren aan de top van de voedselketen.
In het lichaam vertonen EVs bovendien een grotere bio-
beschikbaarheid en verdeling in het lichaam dan de en-
dogene geslachtshormonen aangezien ze, in tegenstel-
ling tot deze geslachtshormonen, een lage affiniteit
bezitten voor de bindingsproteïnen in het bloed (De-
chaud et al., 1999 ; Nagel et al., 1999). Mens en dier
worden blootgesteld aan voortdurend veranderende
complexe mengsels van EVs. Het is niet ondenkbaar
dat deze stoffen in staat zijn elkaars werking op een te-
gengestelde, additieve of synergistische manier te beïn-
vloeden. Bij de toediening van EV-mengsels in omge-
vingsrelevante concentraties blijkt zelfs dat de
schadelijke dosissen ervan beduidend lager liggen dan
wanneer individuele verbindingen worden toegediend
(Rajapakse et al., 2002). Metabolieten van EVs kunnen
een hogere endocriene activiteit vertonen dan de ori-
ginele verbindingen (Kester et al., 2000; Meerts et al.,
2001). Met deze metabolieten wordt echter geen reke-
ning gehouden wanneer tijdens in vitro experimenten
originele verbindingen worden toegediend. Meer nog,
de in vivo metabolisatie is voor vele verbindingen dik-
wijls nog niet bekend en is bovendien speciesafhan-
kelijk (Boerjan et al., 2002). Endocriene verstoorders
blijken ook transgeneratie-effecten te veroorzaken.
Daarbij worden de gevolgen van de blootstelling aan
EVs overgedragen naar de volgende generatie(s). In de
meeste van deze transgeneratiestudies worden de mo-
gelijke schadelijke effecten van deze EVs tot aan de
F1-generatie onderzocht (Wolf et al., 1999 ; Parks et
al., 2000 ; Schwaiger et al., 2002), maar recente data
suggereren dat de toediening van de pesticiden vinc-
lozoline en metoxychloor aan drachtige ratten zorgde
voor een verhoogde apoptosegraad van spermatogene
cellen, een daling van het aantal spermacellen en van
de motiliteit ervan bij de mannelijke nakomelingen
tot in de F4-generatie (Anway et al., 2005). De geob-
serveerde effecten worden mogelijk veroorzaakt door
een wijziging van het epigenetisch DNA-patroon. Het
epigenoom is het totaal van moleculaire mechanis-
men, zoals DNA-methylatie en covalente wijzigingen
van histonenproteïnen, die de genexpressie controleren
zonder wijzigingen in de DNA-sequentie aan te bren-
gen (Skinner, 2007). Verder zijn er studies voorhanden
die stellen dat een chronische blootstelling aan meer
omgevingsrelevante EV-concentraties dezelfde, of zelfs
meer schadelijke effecten kan induceren dan een acute
blootstelling aan uitzonderlijk hoge EV-concentraties
(Borman et al., 2000). Aangezien in het verleden voor-
namelijk acute toxiciteitstesten werden uitgevoerd en
men dus het effect van EVs op lange termijn heeft on-
derschat, bestaat de kans dat de huidige regelgeving
omtrent de maximaal toegelaten EV-concentraties be-
rust op een onvolledige of onjuiste kennis. Om onder
andere dit probleem te verhelpen heeft de Europese

Unie het REACH-project goedgekeurd, waarmee het
zich verplicht om een hele groep bestaande en nieuwe
chemicaliën te onderwerpen aan een nieuwe, volledige
toxicologische doorlichting (EC, 2007).

ENDOCRIENE VERSTOORDERS EN HUN MO-
GELIJKE EFFECTEN OP NUTSDIEREN

Literatuurgegevens over potentieel schadelijke ef-
fecten van endocriene verstoorders op nutsdieren zijn
zeer schaars (Boerjan et al., 2002). Nochtans is de
kans reëel dat deze dieren via voedsel en/of drinkwa-
ter aan EVs worden blootgesteld. Een van de weinige
zekerheden in dit onderzoeksveld is het schadelijke ef-
fect van een te grote opname van fyto-oestrogenen
door herkauwers. De effecten van fyto-oestrogenen
werden reeds in 1946 beschreven bij schapen die in
klaverrijke weiden graasden. Deze schapen vertoonden
allerlei reproductiestoornissen, waaronder een gedaald
geboortecijfer en uterusprolaps (Bennetts et al., 1946).
Later werd vastgesteld dat ook rundvee vatbaar is voor
de effecten van fyto-oestrogenen (Adler en Trainin,
1960). Koeien vertoonden onder andere een gezwollen
vulva, afscheiding van cervixslijm, een vergrote uterus
en onregelmatige oestruscycli met perioden van anoe-
strus en verlaagde bevruchtingscijfers. Zowel bij scha-
pen als koeien verdwenen deze effecten nadat de die-
ren werden verplaatst naar weiden waarop geen
fyto-oestrogeenbevattende planten groeiden. Bij scha-
pen kunnen de gevolgen echter blijvend zijn wanneer
ze langer dan drie jaar worden blootgesteld aan deze
planten (Adams, 1995). Nutsdieren blijken ook ge-
voelig te zijn voor zearalenone (Minervini en
Dell’Aquila, 2008). Zeugen gevoederd met door zea-
ralenone gecontamineerd voedsel vertonen bijvoor-
beeld een verlengd interoestrusinterval (Edwards et
al., 1987). Bovendien zijn varkens en schapen vat-
baarder dan knaagdieren voor de effecten van zearale-
none aangezien de NOAEL van deze laatste groep tij-
dens blootstellingsexperimenten hoger blijkt te liggen
dan bij varkens en schapen (Zinedine et al., 2007). Bij
koeien worden infertiliteit, een verminderde melkpro-
ductie en hyperoestrogenisme ook gelinkt aan de bloot-
stelling aan zearalenone (D’Mello et al., 1999). Noch
zearalenone noch de metabolieten ervan kunnen ech-
ter aangetoond worden in de spieren, de nieren, de le-
ver, de blaas of in het dorsaal vet van stieren gevoederd
met een 0,1mg zearalenone/dag/kg gecontamineerd
dieet (Dänicke et al., 2002). Onderzoek bij schapen
heeft aangetoond dat de verspreiding van rioolslib op
landbouwgronden als bemesting zorgt voor een dui-
delijke verstoring in de ontwikkeling van zowel de
ovaria als de testes bij de foetus (Paul et al., 2005;
Fowler et al., 2008). Daarenboven hebben koeien die
van oppervlaktewater drinken dat gecontamineerd is
met rioolslib, een lagere melkproductie en een hogere
leeftijd bij de eerste kalving (Meijer et al., 1999).

De laatste jaren werden ook in vitro experimenten
uitgevoerd om de rechtstreekse schadelijke invloed
van (mogelijke) EVs op de gameten van nutsdieren na
te gaan. De blootstelling van boviene en porciene cu-
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mulus-oocytcomplexen tijdens de in vitro maturatie-
periode aan respectievelijk Aroclor 1254 (een PCB-
mengsel) en een mix van chloorhoudende organische
chemicaliën gaf aanleiding tot een verstoring van zo-
wel de maturatie van de oocyten als de verdere em-
bryonale ontwikkeling (Campagna et al., 2001; Pocar
et al., 2001). Bovendien had deze chemicaliënmix ook
een mindere motiliteit en viabiliteit, een verhoogde
capacitatiegraad, het ontstaan van spontane acro-
soomreacties en een gestegen calciumconcentratie in
het cytosol bij porciene spermatozoa tot gevolg (Cam-
pagna et al., 2009). Porciene granulosacellen blijken
ook vatbaar te zijn voor de invloed van endocriene ver-
stoorders aangezien de steroïdeproductie verstoord
wordt  na blootstelling aan BPA (Mlynarcikova et al.,
2005). Aangezien de primordiale geslachtscellen reeds
in het foetaal stadium aanwezig zijn, bestaat de kans
dat deze cellen op een chronische wijze worden bloot-
gesteld aan EVs. Bovendien valt bij een aantal nuts-
dieren de lactatiepiek samen met het tijdstip waarop

men een nieuwe dracht tracht te bekomen (Leroy et al.,
2008). Het is dus goed mogelijk dat de eventueel vrij-
gestelde EVs tijdens de lactatie een negatieve invloed
hebben op de kwaliteit van de geovuleerde eicel en op
het embryo met een gestoorde dracht tot gevolg. On-
derzoek heeft overigens aangetoond dat embryo’s en
foetussen gevoeliger zijn voor EVs dan adulte dieren
(Boerjan et al., 2002; Sweeney, 2002; Brevini et al.,
2005). 

Bij in vitro onderzoek is het echter zeer belangrijk
om in de mate van het mogelijke de in vivo situatie na
te bootsen. Betrouwbare en recente data over de aan-
wezigheid en concentratie van EVs in verschillende
weefseltypes en lichaamsvloeistoffen van nutsdieren
zijn daarom onontbeerlijk, maar momenteel echter
zeer zeldzaam (Boerjan et al., 2002; Hirako et al.,
2005; Rhind, 2005). De behoefte aan descriptieve stu-
dies aangaande deze concentraties is dus van groot
belang om een gestructureerde mening te formuleren
over de mogelijke invloed van EVs op de fertiliteit van

Tabel 1. Concentratie (mediaan of range) van endocriene verstoorders in weefsels of lichaamsvochten van nutsdieren.

Species Weefsel Chemische Concentratie Jaar Land Referentie
verbinding staalname

Kalf Lever CB 153 10,5 ng/g ww 2006 Asturië, Spanje Blanco-Penedo
15,3 ng/g ww 2006 Galicië, Spanje et al., 2009

Rund Follikelvocht HCB 1,77 ng/ml ? Griekenland Kamarianos
p,p’-DDE 1,50 ng/ml et al., 2003
Som PCBs 3,05 ng/ml

Rund Spier Som PBDEs < 20 pg/g ww 2005 België Voorspoels et al.,
2007

Rund Vet CB 153 1,8 ng/g lw 2004 Zweden Glynn et al., 2009
HCB 2,7 ng/g lw
p,p’-DDE 2,4 ng/g lw

Schaap Follikelvocht Som PCBs 1,25 ng/ml ? Griekenland Kamarianos et al.,
HCB 0,73 ng/ml 2003
p,p’-DDE 2,97 ng/ml

Schaap Lever Alkylfenolen < 10- 400 µg/kg ? Groot-Brittannië Rhind, 2005
Spier Ftalaten > 20 000 µg/kg
Niervet

Varken Follikelvocht Som PCBs 0,78 ng/ml ? Griekenland Kamarianos et al., 
HCB 0,80 ng/ml 2003
p,p’-DDE 0,45 ng/ml

Varken Lever Som PCBs 27,8-145,9 ng/g lw ? Roemenië Covaci et al., 2004
p,p’-DDE 12,7-27,6 ng/g lw

Varken Vet Som PCBs 38,4-176,3 ng/g lw ? Roemenië Covaci et al., 2004
p,p’-DDE 2,6-6,3 ng/g lw

Varken Vet CB 153 0,5 ng/g lw 2004 Zweden Glynn et al., 2009
DDE 0,5 ng/g lw

ww = wet weight, concentratie in functie van het totaalgewicht van het weefsel
lw = lipid weight, concentratie in functie van het vetgehalte van het weefsel



124 Vlaams Diergeneeskundig Tijdschrift, 2011, 80

nutsdieren. Uit de weinige data die voorhanden zijn
(Tabel 1), blijkt dat de detecteerbare EVs in verschei-
dene Europese landen in dezelfde grootteorde liggen
(Kamarianos et al., 2003; Covaci et al., 2004; Rhind,
2005; Voorspoels et al., 2007; Blanco-Penedo et al.,
2008; Glynn et al., 2009). Ten slotte is onderzoek naar
de mogelijk schadelijke invloed van EVs op nutsdie-
ren uitermate belangrijk voor de algemene volksge-
zondheid aangezien de consument via dierlijke pro-
ducten en afgeleiden blootgesteld kan worden aan
EVs.

CONCLUSIE

Endocriene verstoorders zijn verbindingen die in
staat zijn het endocriene systeem van mens en dier te
beïnvloeden. Door hun relatief lage omgevingscon-
centratie en veelal chronische toxiciteit zijn de dikwijls
subtiele effecten van deze verbindingen jarenlang on-
opgemerkt gebleven. Regelmatig worden echter
nieuwe werkingsmechanismen van deze stoffen aan het
licht gebracht. Het onderzoek naar endocriene ver-
stoorders is complex, aangezien deze verbindingen in
de natuur voorkomen als mengsels van originele en ge-
metaboliseerde verbindingen die additief, tegengesteld
of synergistisch kunnen werken. Een doordachte ex-
perimentele in vitro set-up is dus onontbeerlijk. Studies
over de eventuele betrokkenheid van endocriene ver-
stoorders bij reproductieproblemen van nutsdieren zijn
weinig voorhanden. Bovendien zijn ook gegevens over
de in vivo concentraties van deze verbindingen zeer
zeldzaam. Een eerste stap naar een duidelijke risico-
analyse over het eventueel causaal verband tussen en-
docriene verstoorders en reproductieproblemen van
nutsdieren is dus het verzamelen van informatie over
de contaminatie van de veestapel met dergelijke ver-
stoorders.
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