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Einleitung 
Zahlreiche Studien belegen das Vorkommen perfluorierter Verbindungen in der belebten und 
unbelebten Umwelt. Die Perfluoroctansulfonsäure (PFOS) stellt unter den perfluorierten Ver-
bindungen die vorherrschende Kontaminante in biologischen Proben dar (Giesy & Kannan, 
2001b; Martin et al., 2004b; Morikawa et al., 2006). Die in der Literatur verfügbaren toxikolo-
gischen Daten widmen sich ebenfalls in erster Linie potentiellen toxischen Wirkungen von 
PFOS. An Ratten durchgeführte Untersuchungen deuten auf eine relativ geringe akute Toxi-
zität von PFOS hin (Dean et al., 1978). In Studien zur subchronischen Toxizität an Säugetie-
ren erwies sich die Leber als das Hauptzielorgan für toxische Wirkungen von PFOS (Seacat 
et al., 2003). In der Literatur finden sich zudem Hinweise auf eine Beeinflussung der Schild-
drüse und deren hormonelle Regelkreise durch PFOS (Gutshall et al., 1989; Lau et al., 2003; 
Luebker et al., 2005b; Martin et al., 2007; Seacat et al., 2002; Thibodeaux et al., 2003; 
Thomford, 2002). Darüber hinaus werden PFOS-bedingte reproduktionstoxische Effekte und 
Entwicklungsstörungen bei Laborsäugetieren beschrieben. (Era et al., 2009; Luebker et al., 
2005a; Luebker et al., 2005b). Bei Menschen belegen Nachweise von PFOS im Nabel-
schnurblut neugeborener Kinder (Apelberg et al., 2007; Midasch et al., 2007) eine Passage-
fähigkeit der Plazentarschranke und damit eine PFOS-Exposition Neugeborener bereits im 
Mutterleib. Zudem wurden Störungen der Fruchtbarkeitsparameter durch PFOS bei Frauen 
nachgewiesen (Fei et al., 2009). 

Für den aquatischen Bereich wurden deutliche Unterschiede in der Empfindlichkeit der Or-
ganismen verschiedener Trophiestufen gegenüber PFOS festgestellt werden. Hinsichtlich 
der akuten Toxizität reagieren Fische deutlich empfindlicher als andere Organismen. Die 
niedrigste LC50/96h für PFOS bei Fischen wurde an Dickkopfelritzen (Pimephales promelas) 
ermittelt und liegt bei 4,7 mg PFOS/L (OECD, 2002). Bezüglich der längerfristigen Toxizität 
von PFOS wurde die mit Abstand niedrigste NOEC (no observed effect concentration) an 
Zuckmückenlarven (Chironomus tentans) erarbeitet. Diese liegt unter Berücksichtigung des 
Endpunktes Wachstum nach 20-tägiger PFOS-Exposition bei 21,7 µg/L (MacDonald et al., 
2004). Auf der Grundlage dieses NOEC-Wertes wurde für PFOS eine vorläufige PNEC (pre-
dicted no observed effect concentration) von 2 µg/L abgeleitet. 

Für Fische liegen neben den genannten klassischen Toxizitätsdaten auch Untersuchungser-
gebnisse zu möglichen Auswirkungen von PFOS auf Wachstum, reproduktionsrelevante 
Parameter, pathologische Organveränderungen sowie endokrine Wirkungen vor (Ankley et 
al., 2005; Du et al., 2009; Hoff et al., 2003; Liu et al., 2007; Oakes et al., 2005; Shi et al., 
2009). Allerdings besteht ein Defizit hinsichtlich aussagekräftiger Daten zu langfristigen Wir-
kungen umweltrelevanter Konzentrationen von PFOS auf Fische. 

Das Bayerische Landesamt für Umwelt (LfU) führte deshalb in den Jahren 2007 bis 2009 im 
Auftrag des Bayerischen Staatsministeriums für Umwelt und Gesundheit ein umfangreiches 
Untersuchungsprogramm zu möglichen Auswirkungen von PFOS auf Fische durch. Darüber 
hinaus erfolgte eine Studie zu möglichen toxischen Wirkungen von DONA. Diese zur Substi-
tution der Perfluoroctansäure (PFOA) als Emulgator bei der Herstellung von Fluorpolymeren 
entwickelte Substanz besitzt laut Herstellerangaben deutlich günstigere ökotoxikologische 
Eigenschaften als PFOA. Auf der Grundlage von im Auftrag des Herstellers durchgeführten 
Studien zur Gewässertoxikologie wurde für DONA ein vorläufiger PNEC für Oberflächenge-
wässer von 2 mg/l festgelegt. Herstellerunabhängige Untersuchungen zu ökotoxikologischen 
Auswirkungen stehen bisher aus. 
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Ziel der Untersuchungen war eine Erarbeitung chronischer Toxizitätsdaten für beide Sub-
stanzen, um eine fundierte Risikoabschätzung und damit eine Festlegung ökotoxikologisch 
begründeter Grenzwerte für Oberflächengewässer zu ermöglichen. 

 
Material und Methoden 
Im ersten Abschnitt der Studie kamen zur Erfassung PFOS-induzierter toxischer Wirkungen 
klassische, medizinisch-toxikologische Untersuchungsmethoden wie Hämatologie, klinische 
Chemie und Histopathologie zum Einsatz. Darüber hinaus wurden chemische Analysen zum 
Nachweis von PFOS-Rückständen in verschiedenen Fischorganen durchgeführt (Fraunhofer 
Institut für Verfahrenstechnik und Verpackung, Freising). Zur Ermittlung potentieller endokri-
ner Wirkungen von PFOS erfolgte eine histologische Bestimmung von Geschlecht und go-
nadalem Reifegrad, die Analyse von Sexual- und Schilddrüsenhormonen sowie die Bestim-
mung von Vitellogenin, eines weitläufig zum Nachweis estrogener Wirkungen eingesetzten 
Biomarkers (Schwaiger & Negele, 1998). 

Zur Bearbeitung der unterschiedlichen Fragestellungen wurden in Anlehnung an OECD Gui-
deline 204 (OECD, 1984) zwei 28-tägige Expositionsversuche mit Regenbogenforellen unter 
identischen Versuchsbedingungen durchgeführt. Die Expositionskonzentrationen betrugen 
jeweils 0,5, 1, 5, 10, 25 und 50 µg PFOS/L. 

Im Rahmen der nachfolgenden Studie zur Erfassung möglicher längerfristiger toxischer Wir-
kungen des PFOA-Ersatzstoffes DONA auf Fische erfolgte ebenfalls ein 28-tägiger Expositi-
onsversuch unter vergleichbaren Versuchsbedingungen. Als Testsubstanz wurde das Kali-
umsalz von DONA (KDONA) in Konzentrationen von 0,5, 1, 5, 10, 25 und 50 µg/L eingesetzt. 
Das Untersuchungsspektrum umfasste mit Ausnahme der Bestimmung der Schilddrüsen-
hormone im Wesentlichen die bereits in der PFOS-Studie untersuchten Parameter. Die 
Rückstandsanalysen erfolgten durch Ref. 75, LfU (Herrn Wehrle). 

 

Untersuchungsergebnisse zur Fischtoxizität von PFOS 
Die Untersuchungen ergaben bei Fischen keine akut toxischen Wirkungen oder schwerwie-
gende histopathologische Organveränderungen. Erste hämatologische und histopathologi-
sche Veränderungen traten erst in relativ hohen PFOS-Konzentrationen auf, denen keine 
Umweltrelevanz zukommt. 

Die histologische Untersuchung von Gonadengewebe männlicher und weiblicher Versuchsfi-
sche ergab keine Hinweise auf eine PFOS-bedingte Beeinflussung der Gonadenreife. Je-
doch wurden bereits in niedrigen Testkonzentrationen Veränderungen beobachtet, die auf 
endokrine Wirkungen von PFOS hinweisen. Von Veränderungen der Geschlechtshormon-
spiegel waren in erster Linie weibliche Individuen betroffen. So war die Konzentration von 
Testosteron im Blut bereits nach Exposition in 0,5 µg PFOS/L statistisch signifikant erhöht. 
Ab einer PFOS-Konzentration von 1 µg/L wurde darüber hinaus ein deutlicher Anstieg von 
11-keto-Testosteron beobachtet. Es wurden keine Korrelationen zwischen der Höhe der 
Hormonspiegel und dem gonadalen Reifegrad ermittelt, sodass die Veränderungen eindeutig 
auf eine Einwirkung von PFOS zurückzuführen sind. Hingegen korrelierten die Werte für 
17ß-Estradiol sowie Vitellogenin mit dem gonadalen Reifegrad der weiblichen Versuchs- und 
Kontrolltiere und spiegelten damit den Entwicklungszustand der Einzelindividuen und keine 
PFOS-bedingten hormonellen Effekte wider. Bei männlichen Regenbogenforellen wurden 
hinsichtlich der Sexualhormonspiegel keine Veränderungen beobachtet, die auf eine Einwir-
kung von PFOS zurückgeführt werden können. Zudem hatte PFOS keinen Einfluss auf die 
Vitellogeninsynthese bei männlichen Tieren. Tabelle 1 gibt einen Überblick über den gonada-
len Reifegrad und die Hormon- sowie Vitellogeninkonzentrationen im Blut der Tiere. Gleich-
zeitig ist dargestellt, inwieweit die Hormonwerte bzw. die Vitellogeninkonzentrationen mit 
dem gonadalen Reifegrad korrelieren. 
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Tabelle 1: Gonadaler Reifegrad, Sexualhormon- bzw. Vitellogeninspiegel bei Regenbogenfo-
rellen nach 28-tägiger Exposition in PFOS sowie Korrelationskoeffizient r (Reife-
grad : Hormonspiegel bzw. Vitellogenin ) auf einem Signifikanzniveau von 0,01 
(Rangkorrelationtest nach Spearman) 

Parameter PFOS-Testkonzentrationen 

weiblich Kontrolle 0,5 µg/L 1 µg/L 5 µg/L 10 µg/L 25 µg/L 50 µg/L r 

Reifegrad 2,11 

± 0,31 

2  

± 0 

2  

± 0 

2,08  

± 0,27 

2,06  

± 0,24 

2  

± 0 

2,08  

 ±0,28 

 

Testosteron 
(pg/ml) 

129,5  

± 41,1 

203,4 *** 

± 46,7 

162,2* 

± 30,2 

199,7**  

± 80,7 

185,3*  

± 67,4 

176,7*  

± 54 

266,9***  

± 135,8 

0,067 

11-keto-
Testosteron 
(pg/ml) 

5,74  

± 2,1 

4,77  

± 3,4 

11,43* 

± 12,3 

9,37*** 

± 2,5 

7,46  

± 5,4 

11,85*** 

5,2 ± 

14,17***  

11,9 ± 

0,204 

17ß-Estradiol 
(pg/ml) 

535,7  

± 604,8 

432,5*  

± 81,7 

393,2 

± 85,9 

393,6  

± 184,4 

492,7  

± 314,8 

457,5*  

± 72,3 

513,7*  

± 138,5 

0,374## 

Vitellogenin 
(ng/ml) 

4256,6  

± 7935 

587,4**  

± 922 

757,6* 

± 513 

2490,5 

± 5726 

2370,2 

± 5552 

866,1  

± 609 

3020** 

± 8674 

0,376## 

männlich Kontrolle 0,5 µg/L 1 µg/L 5 µg/L 10 µg/L 25 µg/L 50 µg/L r 

Reifegrad 0,64  

± 0,89 

1  

± 1,3 

1  

± 1,26 

1,68* 

± 1,26 

1,25  

± 1,2 

0,9  

± 1,19 

1,21  

± 1,28 

 

Testosteron 
(pg/ml) 

718,3  

± 736,6 

846,7  

± 1076 

1059,2 

± 2841 

560,6 

± 396 

941,4  

± 822,3 

704,3  

± 1194 

646,3  

± 589 

0,737## 

11-keto-
Testosteron 
(pg/ml) 

760,2  

± 774,1 

1207,2 

± 1656 

1490,5 

± 1795 

2010,6* 

± 1475 

2019,9* 

± 1645 

1696,4 

± 2255 

2500,4* 

± 2094 

0,667## 

17ß-Estradiol 
(pg/ml) 

104,5  

± 42,3 

104,2  

± 27,4 

92,9  

± 25,7 

77,1*  

± 41 

99,8  

± 50,1 

105,4  

± 33,2 

118,1  

± 34,5 

0,008 

Vitellogenin 
(ng/ml) 

7,86  

± 5,7 

6,66  

± 4 

6,34  

± 4,1 

6,8  

± 3,7 

10,58  

± 5,6 

8,85  

± 5,7 

5,33  

± 4 

0,163 

*: Kontrolle versus 0,5, 1, 5, 10, 25, 50 µg PFOS/L; * : p < 0,05; ** : p < 0,01; *** : p < 0,001; 

r: Korrelationskoeffizient; ## : Signifikanzniveau der Korrelation 0,01 

 

Neben einer Beeinflussung der Sexualhormone sprechen die vorliegenden Ergebnisse für 
eine Beeinflussung der Schilddrüsenhormone. Auch hiervon waren die weiblichen Fische 
deutlich stärker betroffen als die männlichen Individuen. So waren die Blutspiegel vonT4 
(Thyroxin) ab einer PFOS-Konzentration von 1 µg/L bei allen Versuchsgruppen deutlich ver-
ringert. Die Blutgehalte an TSH (Thyreoidea stimulierendes Hormon) lagen bereits ab einer 
PFOS-Konzentration von 0,5 µg/L deutlich unter den Kontrollwerten. Hingegen wurden hin-
sichtlich der Konzentrationen von T3 (Trijodthyronin) im Blut keine Veränderungen nachge-
wiesen, die eindeutig auf eine Einwirkung von PFOS zurückzuführen sind. Bei männlichen 
Versuchsfischen lagen die Gehalte an TSH im Blut, vergleichbar den weiblichen Tieren, be-
reits ab einer Einwirkung von 0,5 µg PFOS/L deutlich unter den Kontrollwerten. Hingegen 
wurden bezüglich der Blutspiegel von T3 und T4 keine Veränderungen nachgewiesen, die 
auf eine Einwirkung von PFOS zurückzuführen sind. In Tabelle 2 sind die Konzentrationen 
der Schilddrüsenhormone bei weiblichen und männlichen Fischen wiedergegeben. 
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Tabelle 2: Schilddrüsenhormonspiegel bei Regenbogenforellen nach 28-tägiger Exposition in 
PFOS 

Geschlecht PFOS-Testkonzentrationen 

weiblich Kontrolle 0,5 µg/L 1 µg/L 5 µg/L 10 µg/L 25 µg/L 50 µg/L 

T3 (ng/ml) 0,68 

± 0,23 

1,25*** 

± 0,4 

0,82 

± 0,51 

0,76 

± 0,53 

0,78 

± 0,35 

0,69 

± 0,25 

0,46* 

± 0,16 

T4 (µg/dl) 3,38 

± 1,57 

2,4 

± 0,75 

1,86** 

± 0,58 

1,94** 

± 1,76 

1,94** 

± 0,79 

1,84** 

± 0,78 

1,3*** 

± 0,49 

TSH (µU/ml) 0,58 

± 0,37 

0,18** 

± 0,27 

0,14** 

± 0,24 

0,06*** 

± 0,17 

0,14*** 

± 0,32 

0,05*** 

± 0,15 

0,0*** 

± 0,0 

männlich Kontrolle 0,5 µg/L 1 µg/L 5 µg/L 10 µg/L 25 µg/L 50 µg/L 

T3 (ng/ml) 0,9 

± 0,35 

1,39* 

± 0,55 

1,08 

± 0,64 

0,72 

± 0,34 

0,9 

± 0,29 

0,67 

± 0,35 

0,71 

± 0,34 

T4 (µg/dl) 2,77 

± 2,16 

2,18 

± 0,77 

2,22 

± 1,29 

1,95 

± 1,78 

2,51 

± 0,88 

1,46** 

± 0,58 

1,95 

± 1,14 

TSH (µU/ml) 0,64  

± 0,34 

0,19**  

± 0,2 

0,16***  

± 0,23 

0,03***  

± 0,09 

0,1***  

± 0,15 

0,06***  

± 0,12 

0,0***  

± 0,0 

*: Kontrolle versus 0,5, 1, 5, 10, 25, 50 µg PFOS/L; * : p < 0,05; ** : p < 0,01; *** : p < 0,001 

 

Im Rahmen der klinisch-chemischen Untersuchungen wurde ausschließlich bei weiblichen 
Fischen ab einer Expositionskonzentration von 0,5 µg PFOS/L in der Mehrzahl der Ver-
suchsgruppen ein signifikant verminderter Blutglukose-Spiegel ermittelt. Ebenso wurde bei 
weiblichen Tieren eine Abnahme des Harnstoffgehaltes im Blut ab einer Expositionskonzent-
ration von 0,5 µg/L beobachtet. 

Rückstandsanalytische Untersuchungen wurden an Blut, Leber, Niere, Kiemen und Muskula-
tur durchgeführt. Nach 28-tägiger PFOS-Exposition kam es zu einer konzentrationsabhängi-
gen Anreicherung von PFOS in allen untersuchten Geweben. Dabei war in allen Versuchs-
gruppen die stärkste Anreicherung in der Leber zu beobachten. Die zweithöchste PFOS-
Belastung wies das Blut der Versuchsfische der einzelnen Gruppen auf. An dritter Stelle ran-
gierten Niere und Kiemen. Die niedrigsten Konzentrationen innerhalb der Versuchsgruppen 
wurden im Muskelgewebe nachgewiesen. In Tabelle 3 sind die PFOS-Konzentrationen in 
den verschiedenen Fischgeweben dargestellt. 
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Tabelle 3: PFOS-Konzentrationen in Fischgeweben (µg/kg Frischgewicht) nach 28-tägiger 
Exposition 

Geschlecht PFOS-Testkonzentrationen 

Kontrolle Kontrolle 0,5 µg/L 1 µg/L 5 µg/L 10 µg/L 25 µg/L 50 µg/L 

Muskulatur 0,00 

± 0,00 

1,18 

± 0,54 

5,83 

± 1,75 

11,02 

± 3,88 

26,80 

± 14,70 

63,67 

± 25,69 

385,6 

± 238,52 

Kiemen 0,00 

± 0,00 

14,02 

± 1,02 

60,98 

± 15,64 

263,9 

± 108,26 

489,62 

± 172,38 

1472,97 

± 896,02 

6890,33 

± 4832,62 

Niere 0,00 

± 0,00 

23,23 

± 5,76 

119,8 

± 20,96 

284,55 

± 72,21 

674,18 

± 149,96 

1325,77 

± 126,98 

5572,0 

± 2480,34 

Blut 5,73 

± 2,40 

30,3 

± 6,16 

158,85 

± 45,46 

420,2 

± 193,28 

832,27 

± 359,41 

2445,88 

± 547,26 

8682,77 

± 5109,58 

Leber 6,12 

± 4,47 

38,77 

± 6,83 

176,04 

± 14,58 

581,77 

± 192,63 

2461,12 

± 614,38 

5846,12 

± 1285,98 

18343,27 

± 2351,41 

Nachweisgrenze 1 µg/kg Frischgewicht; 

 

Untersuchungsergebnisse zur Fischtoxizität von KDONA 
Die hämatologischen, klinisch-chemischen und histopathologischen Untersuchungen von 
Fischen, die über einen Zeitraum von 4 Wochen unterschiedlichen Konzentrationen des 
PFOA-Ersatzstoffes DONA ausgesetzt wurden, ergaben keine Befunde, die auf eine ge-
sundheitsschädigende Wirkung der Substanz auf die Tiere hinweisen. Die Analysenergeb-
nisse von Sexualhormonen im Blut der Fische ließen keine Rückschlüsse auf eine endokrine 
Wirksamkeit von DONA zu. In der Studie wurde allerdings keine Bestimmung von Schilddrü-
senhormonen vorgenommen. Anhand von Rückstandsanalysen wurde eine äußerst geringe, 
konzentrationsabhängige Anreicherung von DONA in verschiedenen Fischgeweben nach-
gewiesen. Dabei wurden die höchsten Konzentrationen in Niere und Blut gemessen, gefolgt 
von Leber und Kiemen. Die niedrigsten Konzentrationen wurden in der Muskulatur nachge-
wiesen. Tabelle 4 gibt einen Überblick über die Konzentrationen von DONA in den verschie-
denen Fischgeweben. 
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Tabelle 4: DONA-Konzentrationen in Fischgeweben (µg/kg Frischgewicht) nach 28-tägiger 
Exposition 

 DONA-Testkonzentrationen 

Gewebe Kontrolle 0,5 µg/L 1 µg/L 5 µg/L 10 µg/L 25 µg/L 50 µg/L 

Muskulatur 

n.n. 

0,00 

±0,00 

0,00 

±0,00 

0,09 

±0,01 

0,32 

±0,14 

0,48 

±0,13 

1,05 

±0,23 

Kiemen 

n.n. 

0,00 

±0,00 

0,00 

±0,00 

0,52 

±0,02 

1,80 

±0,54 

3,37 

±1,04 

6,37 

±0,93 

Niere 0,00 

±0,00 

0,32 

±0,13 

0,47 

±0,17 

1,63 

±0,58 

7,33 

±4,03 

15,17 

±4,34 

37,17 

±16,21 

Blut 

n.n. 

0,34 

±0,06 

0,25 

±0,00 

1,80 

±0,44 

6,50 

±2,24 

13,98 

±3,85 

26,33 

6,32 

Leber 

n.n. 

0,23 

±0,02 

0,22 

±0,01 

1,39 

±0,52 

3,33 

±1,10 

9,25 

±2,03 

17,17 

±2,79 

Bestimmungsgrenze 0,07 µg/kg Frischgewicht (Muskulatur) bzw. 0,2 µg/kg Frischgewicht (übrige Organe); n.n. 
nicht nachgewiesen; 

 

Diskussion 
Die vorliegende Studie wurde durchgeführt, um längerfristige toxische Wirkungen von PFOS 
sowie von DONA, eines zur Substitution von PFOA entwickelten Ersatzstoffes, auf Fische zu 
ermitteln. Ziel war eine Erarbeitung chronischer Toxizitätsdaten um eine fundierte Risikoab-
schätzung und damit eine Festlegung ökotoxikologisch begründeter Grenzwerte für Oberflä-
chengewässer zu ermöglichen. 

Im Hinblick auf die Substanz PFOS ergaben die Rückstandsuntersuchungen ein deutliches 
Anreicherungspotential von PFOS und bestätigten damit die Ergebnisse anderer Autoren 
(Houde et al., 2006a; Martin et al., 2003a; Martin et al., 2004b; Sinclair & Kannan, 2006). 

Aufgrund der medizinisch-toxikologischen Untersuchungsergebnisse ist davon auszugehen, 
dass PFOS in umweltrelevanten Konzentrationsbereichen bei weiblichen Fischen eine Be-
einflussung der Sexualhormone in Form einer Zunahme der Testosteron– und 11-keto-
Testosteronspiegel zur Folge haben kann. In der Literatur finden sich experimentell ermittelte 
Daten zu einer PFOS-bedingten Beeinflussung von Hormonwerten bei verschiedenen Fisch-
arten. In der Regel wurden die Untersuchungen an Aquarienfischarten wie Dickkopfelritze 
(Ankley et al., 2005; Oakes et al., 2005) oder Zebrabärbling (Du et al., 2009) durchgeführt. 
Insgesamt ergeben die veröffentlichten Daten kein einheitliches Bild hinsichtlich PFOS-
induzierter Veränderungen der Sexualhormonspiegel. Die Untersuchungsergebnisse variie-
ren je nach eingesetzter Fischspezies, Geschlecht und Alter bzw. Entwicklungsstadium der 
Testtiere. Ein Vergleich der aktuellen Ergebnisse mit den vorhandenen Literaturdaten führt 
z.T. zu einer unterschiedlichen Bewertung der endokrinen Wirksamkeit von PFOS. Ein direk-
ter Vergleich der Daten ist nicht möglich, da in den bisher veröffentlichten Studien meist 
Testkonzentrationen von PFOS eingesetzt wurden, die deutlich über den aktuell verwende-
ten lagen. Zudem wurde im Rahmen bisheriger Untersuchungen bei der Interpretation von 
Hormonwerten der gonadale Reifegrad der Versuchsfische nicht berücksichtigt. Es hat sich 
jedoch gezeigt, dass diese Vorgehensweise unverzichtbar ist, um eindeutig zwischen PFOS-
bedingten Veränderungen und natürlichen hormonellen Schwankungen, die durch den indi-
viduellen Reifegrad der Versuchstiere bedingt sind, zu unterscheiden. 
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Im Gegensatz zu anderen Studien, die auf eine Beeinflussung von Vitellogenin , einem weit-
läufig als Biomarker für estrogene Wirkungen eingesetzten Biomarkers, und damit auf eine 
estrogene Wirksamkeit von PFOS hindeuten (Du et al., 2009; Liu et al., 2007; Oakes et al., 
2005), ergaben vorliegende Untersuchungen keine Hinweise auf eine estrogene Wirksam-
keit. 

Neben einer Beeinflussung der Sexualhormone sprechen die aktuellen Ergebnisse für eine 
Beeinflussung der Schilddrüsenhormone. Während bei weiblichen Tieren die Blutspiegel 
sowohl von T4 als auch von TSH bereits in niedrigen PFOS-Konzentrationen deutlich unter 
den Kontrollwerten lagen, waren bei männlichen Individuen ausschließlich die TSH-Werte 
vermindert. Effekte auf den thyreotropen Regelkreis bei Fischen durch PFOS wurden auch 
von Shi et al., (2009) beschrieben. Demnach ergaben Untersuchungen an Embryonen des 
Zebrabärblings Veränderungen der Genexpression bestimmter Enzyme der Hypothalamus-
Hypophysen-Schilddrüsen-Achse. Auch bei Säugetieren wurden PFOS-induzierte Störungen 
dieses hormonellen Regelkreises beschrieben (Lau et al., 2003; Martin et al., 2007). Als 
mögliche Ursache hierfür wurden eine Verdrängung der Schilddrüsenhormone von ihren 
Transportproteinen (Gutshall et al., 1989) sowie Veränderung des Schilddrüsenhormonme-
tabolismus diskutiert (Martin et al., 2007). 

Die klinisch-chemischen Untersuchungen ergaben bei weiblichen Tieren zudem Verände-
rungen einzelner klinisch-chemischer Parameter, die auf eine Beeinflussung des Kohlenhyd-
rat- bzw. des Proteinstoffwechsels hindeuten. 

Die ermittelten Befunde dürfen nicht isoliert betrachtet werden. So gilt es bei deren Interpre-
tation zu berücksichtigen, dass zwischen dem interrenalen und dem thyroidalen hormonellen 
Regelkreis (De Groef et al., 2006) sowie zwischen dem thyroidalen Hormonsystem und der 
Hypothalamus-Hypophysen-Gonaden-Achse (Mukhi et al., 2007) enge Wechselwirkungen 
bestehen. Vor dem Hintergrund, dass neueste epidemiologische Untersuchungen auf eine 
Beeinflussung der Fruchtbarkeit beim Menschen durch PFOS hinweisen (Fei et al., 2009), ist 
auch bei Fischen eine Beeinflussung der physiologischen Reproduktions- und Wachstums-
vorgänge durch die beobachteten Störungen des hormonellen Gleichgewichtes nicht auszu-
schließen. Da in der niedrigsten getesteten Konzentration noch Effekte zu beobachten wa-
ren, ist von einer NOEC (no observed effect concentration) für PFOS von < 0,5 µg/L auszu-
gehen. Somit bietet die vorläufig für PFOS abgeleitete PNEC (predicted no observed effect 
concentration) von 2 µI/L keinen ausreichenden Schutz für aquatische Organismen. 

Die Untersuchungen zur Fischtoxizität des PFOA-Ersatzstoffes KDONA lieferten keine An-
haltspunkte für eine nennenswerte Beeinflussung der Fischgesundheit durch diese Sub-
stanz. Ebenso konnten in den geprüften Konzentrationsbereichen keine Wirkungsschwellen 
für endokrine Wirkungen abgeleitet werden. Die aktuellen Untersuchungsergebnisse erga-
ben für KDONA ein äußerst geringes Anreicherungspotential. Unter Berücksichtigung der 
bisher vorliegenden chemisch-analytischen Untersuchungsergebnisse zum Vorkommen von 
DONA in Wasserproben aus Alz, Inn und Donau ist in umweltrelevanten Konzentrationsbe-
reichen derzeit nicht von einer Gefährdung der Fischgesundheit durch den PFOA-Ersatzstoff 
auszugehen. In wieweit der aufgrund von Herstellerangaben vorläufig festgelegte PNEC von 
2 mg/l für Oberflächengewässer tatsächlich einen ausreichenden Schutz für aquatische Le-
bensgemeinschaften bietet, ist aufgrund der aktuellen Untersuchungsergebnisse nicht zu 
beurteilen, da die aktuell eingesetzten Testkonzentrationen von KDONA um ein Vielfaches 
unter diesem Vorsorgewert lagen. 
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