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Zusammenfassung

1 Zusammenfassung

Das Bayerische Landesamt fir Umwelt (LfU) flhrte in den Jahren 2007 bis 2009 im Auftrag des Baye-
rischen Staatsministeriums fir Umwelt und Gesundheit ein umfangreiches Untersuchungsprogramm
zu moglichen Auswirkungen der Perfluoroktansulfonsaure (PFOS) auf Fische durch. Ziel war eine Er-
arbeitung chronischer Toxizitatsdaten bei Fischen um eine fundierte Risikoabschatzung und damit ei-

ne Festlegung 6kotoxikologisch begriindeter Grenzwerte fir Oberflachengewasser zu ermdglichen.

Im ersten Abschnitt der Studie kamen zur Erfassung PFOS-induzierter toxischer Wirkungen klassi-
sche, medizinisch-toxikologische Untersuchungsmethoden wie Hamatologie, klinische Chemie und
Histopathologie zum Einsatz. Dariber hinaus wurden chemische Analysen zum Nachweis von PFOS-
Ruckstanden in verschiedenen Fischorganen durchgefihrt. Der zweite Untersuchungsabschnitt diente
der Ermittlung potentieller endokriner Wirkungen von PFOS. Diese Untersuchungen beinhalteten eine
histologische Bestimmung von Geschlecht und gonadalem Reifegrad, die Analyse von Sexual- und
Schilddriisenhormonen sowie die Bestimmung von Vitellogenin. Zur Bearbeitung der beiden unter-
schiedlichen Fragestellungen wurde je ein 28-tagiger Expositionsversuch mit Regenbogenforellen un-
ter identischen Versuchsbedingungen durchgefiihrt. Die Expositionskonzentrationen betrugen jeweils
0,5, 1,5, 10, 25 und 50 ug PFOS/L.

Die vorliegenden Untersuchungsergebnisse bestatigen das Akkumulationspotential von PFOS und
weisen auf eine Beeinflussung der Fischgesundheit durch die Substanz hin. Akut toxische Wirkungen
oder schwerwiegende histopathologische Organveranderungen wurden in den gepriften Konzentrati-
onsbereichen nicht beobachtet. Erste hamatologische und histopathologische Veranderungen traten
in relativ hohen PFOS-Konzentrationen auf, denen keine Umweltrelevanz zukommt. Jedoch wurden
bereits in niedrigen Testkonzentrationen Veranderungen beobachtet, die auf eine Beeinflussung hor-
moneller Regelkreise durch PFOS hinweisen. Von den Veranderungen waren in erster Linie weibliche
Individuen betroffen. Ab einer Expositionskonzentration von 0,5 ug PFOS/L waren deutliche Verande-
rungen sowohl der Geschlechts- als auch der Schilddriisenhormonspiegel nachweisbar. Dariiber hin-
aus wurden in diesem Konzentrationsbereich Veranderungen einzelner klinisch-chemischer Parame-
ter diagnostiziert, die auf eine Beeinflussung des Kohlenhydrat- bzw. des Proteinstoffwechsels hindeu-
ten. Da in der niedrigsten getesteten Konzentration noch Effekte zu beobachten waren, ist von einer

NOEC (no observed effect concentration) fur PFOS von < 0,5 pg/L auszugehen.

Aufgrund der aktuellen Ergebnisse bietet die vorlaufig fiir PFOS abgeleitete PNEC von 2 pl/L keinen
ausreichenden Schutz fir aquatische Organismen. Vor dem Hintergrund, dass neueste epidemiologi-
sche Untersuchungen auf eine Beeinflussung der Fruchtbarkeit beim Menschen durch PFOS hindeu-
ten, erscheint es angezeigt, die vorliegenden Untersuchungen um Studien zur Reproduktionstoxizitat
zu erganzen, um einen moglichen Zusammenhang zwischen hormonellen Effekten und potentiellen

Stoérungen reproduktionsbiologischer Parameter zu erfassen.
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Einleitung

2 Einleitung

Die in jungerer Zeit stetig wachsende Zahl an Verdffentlichungen zum Thema ,Perfluorierte Tenside*
belegt das wissenschaftliche und offentliche Interesse an dieser Stoffgruppe. Neben einer Vielzahl
von Belegen zu deren weltweiter Verbreitung in der belebten und unbelebten Umwelt findet sich auch
eine Reihe von Untersuchungen zur Toxizitat. Dabei stand bislang die Bedeutung der Perfluoroktan-
sulfonsaure (PFOS) als Hauptkontaminante bei verschiedenen Tierarten und auch beim Menschen im
Vordergrund. Die Kontaminationspfade sind aufgrund der ubiquitaren Verbreitung vielfaltig. Als

Haupteintragsweg in die Umwelt werden derzeit Einleitungen aus Klaranlagen angesehen.

Mit der Richtlinie 2006/122/EG (des Europaischen Parlaments und des Rates vom 27. Dezember
2006) wurden das Inverkehrbringen und die Verwendung von PFOS stark eingeschrankt. Seit dem 27.
Juni 2008 darf PFOS aufgrund der Einstufung als PBT-Stoff (Stoff mit den Eigenschaften: persistent,
bioakkumulativ und toxisch) nur noch in definierten Ausnahmen in Verkehr gebracht und verwendet
werden. PFOS wurde mittlerweile in die Liste der POPs (Persistent Organic Pollutants) nach der
Stockholmer Konvention aufgenommen. Nach der Novellierung des Chemikalienrechts in der EU
(REACH - VO (EG) Nr. 1907/ 2006) ist PFOS zulassungspflichtig. Die dort geforderten Nachweise
verlangen aber fir PFOS aufgrund des geringen Produktionsvolumens der Substanz keine Informati-
onen zur Toxikokinetik und zur Reproduktionstoxizitat. Eine umfassende Risikobeurteilung des Stoffes
ist damit auch nach der neuen Chemikalien-Gesetzgebung nicht gewahrleistet. Am Beispiel der PFOS
lasst sich deshalb zeigen, dass zusatzlich zu der in REACH geforderten Vorgehensweise bei der Be-
wertung von umweltrelevanten Chemikalien in Einzelfallen zusatzliche Untersuchungen sinnvoll sein

kdnnen, um eine sichere Risikobeurteilung zu erlangen.

Wahrend zu den Wirkungen von PFOS auf warmbliitige Wirbeltiere umfangreiche Literaturdaten ver-
fugbar sind, finden sich zu Effekten auf aquatische Organismen relativ wenige Hinweise. Die in der Li-
teratur angegebenen Daten beschranken sich auf die akute Toxizitat bei aquatischen Organismen ver-
schiedener Trophiestufen oder auf chronische Toxizitdtsdaten, denen Endpunkte wie Mortalitat oder
Reproduktionserfolg zugrunde liegen. Experimentelle Studien an Fischen ergaben dariber hinaus
Hinweise auf eine endokrine Wirksamkeit, eine Hepatotoxizitat, eine Entwicklungstoxizitat sowie ein
kanzerogenes Potential von PFOS. Aussagekraftige Daten zu langfristigen Wirkungen umweltrelevan-

ter Konzentrationen auf Fische liegen nicht vor.

Am Bayerischen Landesamt fur Umwelt wurden deshalb in den Jahren 2007 bis 2009 umfangreiche
Untersuchungen zur Erfassung toxischer Effekte von PFOS auf Fische durchgefiihrt. Neben hamato-
logischen, klinisch-chemischen und histopathologischen Untersuchungen erfolgten auch Studien zum
Akkumulationsverhalten der Substanz. Zur Erfassung endokriner Wirkungen wurden Analysen der

Sexual- und Schilddriisenhormonspiegel sowie des Biomarkers Vitellogenin durchgefihrt.
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Literaturiibersicht

3 Literaturlbersicht

3.1 Substanzcharakterisierung PFOS

Die Perfluoroktansulfonsaure (CAS-Nr. 1763-23-1, C8-H-F17-03-S) ist ein perfluoriertes Tensid aus
der Gruppe der perfluorierten Alkylsulfonate. Der molekulare Aufbau ist charakterisiert durch ein

perfluoriertes Kohlenstoffgerust das endstandig eine Sulfonat-Gruppe tragt (Abbildung 1).

FFFFFFFF Qg

~
&
L4
4

‘e

~ ~
L2 &~
L4 4
2 R

* * * *

F S S AN
FFFFF FFF

Abb. 1: Strukturformel von PFOS

Der amphiphile Charakter von PFOS ergibt sich einerseits aus der hydrophoben Eigenschaft des Koh-
lenstoffgerists, dessen Wasserstoffatome vollstéandig durch Fluoratome ersetzt sind und andererseits
aus der hydrophilen Eigenschaft der Sulfonat-Gruppe. Die Stabilitat der Kohlenstoff-Fluor-Bindung
bedingt dartiber hinaus die hohe thermische und chemische Stabilitat der PFOS sowie deren Bestan-
digkeit gegentber UV-Strahlung und Verwitterung. Das Molekll weist ein Gewicht von 500,13 gmol'1
auf. Der Oktanol/ Wasserkoeffizient (log Kow) ist auf Grund der Tensideigenschaft der Verbindung
nicht messbar (OECD, 2002). PFOS liegt unter Umweltbedingungen als freies Saureanion vor (3M,
2001) und weist infolgedessen eine gute Wasserldslichkeit (570 mg/L) auf. Darliber hinaus besitzt sie
einen sehr niedrigen Dampfdruck (3,31 x 10™* Pa bei 20 °C) und weist wegen der ausgepragten Fa-
higkeit zur Ausbildung von Wasserstoffbriickenbindungen einen sehr geringen Wasser-Luft-
Verteilungskoeffizienten auf. Die Tensidstruktur des Molekils bewirkt eine Anreicherung an der Pha-
sengrenze oder die Bildung von Mizellen, wobei der unpolare, perfluorierte Rest die Affinitat zur hyd-
rophoben Matrix bedingt. Die negative Ladung des Saureanions bewirkt dagegen starke Wechselwir-
kungen in biologischen Matrizes mit Proteinen, aber auch mit positiv geladenen mineralischen Ober-
flachen von Bdden und Sedimenten. Dies aulert sich einerseits in gegeniiber den perfluorierten Car-
bonsauren erhéhten Sorptionskoeffizienten (PFOA: 0,21; PFOS: 35,1) und damit einer Anreicherung
im Bodensediment von Gewassern (Becker et al., 2008a), andererseits aber auch in héheren Biokon-

zentrationsfaktoren in Organismen (Martin et al., 2003a; Morikawa et al., 2006).

Die Gesamtproduktion von PFOS wurde von 3M, dem friher wichtigsten Hersteller, fir die Jahre 1985
bis 2002 auf 13670 t geschatzt (UNEP, 2006). Die grofite Jahresproduktion wird mit 3665 t fir das
Jahr 2000 angegeben (3M, 2000). Aufgrund ihrer Stabilitat und der schmutz-, farb-, fett-, 6I- und was-
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serabweisenden Eigenschaften fand PFOS Anwendung in einer Vielzahl von Industrie- und Konsum-
produkten (RPA, 2004), so beispielsweise in der Oberflachenbehandlung von Textilien, Teppichen,
Leder- und Papierwaren, als Tensid in Oberflachenreinigungsmitteln, in Farben und Lacken, in Feuer-
I6schschaumen, in der Fotoindustrie, speziellen Hydraulikélen, in der Galvanotechnik und in geringem
Umfang dartber hinaus auch in Medizinprodukten (OECD, 2005). Im Jahr 2000 kiindigte 3M den
schrittweisen Ausstieg aus der PFOS-Produktion an (3M, 2000) und vollzog diesen bis Anfang 2003
(UNEP, 2006). Der weltweite Verbrauch hat sich einerseits durch die Substitution durch andere
Perfluoralkylverbindungen (z.B. Perfluorbutansulfonat) und andererseits durch den Ersatz durch véllig
andere Stoffe stark gewandelt. Dennoch ist von einer Restproduktion auszugehen (UNEP, 2006). Fir
die Jahre 2000 bis 2004 wird von einer Verminderung der EU-weiten Emissionen von PFOS und
PFOS-artigen Verbindungen von 175 t auf ca. 10 t ausgegangen (EU-SCHER, 2004). Mit der Richtli-
nie 2006/122/EG des Europaischen Parlaments und des Rates vom 27. Dezember 2006 wurden das
Inverkehrbringen und die Verwendung von PFOS stark reglementiert. Seit dem 27. Juni 2008 darf
PFOS aufgrund der Einstufung als PBT-Stoff (Stoff mit den Eigenschaften: persistent, bioakkumulativ
und toxisch (UNEP, 2006) nicht mehr in Verkehr gebracht und verwendet werden. Ausnahmen beste-
hen noch fir Spezialanwendungen wie Fototechnik, Galvanotechnik und Hydraulikflissigkeiten in Luft-
und Raumfahrt. PFOS-haltige Feuerléschschaume diirfen bis 27. Juni 2011 aufgebraucht werden
(EU, 2006). Somit wird auch kiinftig zumindest mit geringen Eintragen in die Umwelt zu rechnen sein.
Eine Verlagerung der Produktion von PFOS und verwandten Substanzen von den Industrienationen in
andere Lander ist jedoch zu beobachten. So wird z.B. fir China eine Produktionssteigerung von 50 t
PFOS im Jahr 2003 auf mehr als 200 t im Jahr 2006 angegeben (UNEP, 2008a). Die produzierte
Menge ist etwa zur Halfte fir den Export nach Japan, Brasilien und in die EU bestimmt und wird dort
in der Medizintechnik, in der Halbleiterindustrie, in Insektiziden und fiir weitere Spezialanwendungen
verbraucht. Da fir einige Entwicklungsléander und auch fir China von einem eingeschrankten PFOS-
Risikomanagement bzw. einem Mangel an dazu notwendigen Methoden zu dessen Uberwachung
ausgegangen werden muss, empfiehlt die Stockholm Convention einen intensiven Informationsaus-

tausch und Technologietransfer der ehemaligen mit den aktuellen Produktionslandern (UNEP, 2008b).

3.2 Vorkommen und Verhalten in der Umwelt

Perfluorierte Alkylsulfonate sind synthetische Chemikalien (Lehmler, 2005). Eine natlrliche Quelle fur
perfluorierte Verbindungen existiert nicht. Sie gelangen auf direktem Weg z.B. mit Léschschaumen
(Moody et al., 2002) oder aber indirekt Uber kommunale oder industrielle Klaranlagen in die Umwelt
(Becker et al., 2008b; Boulanger et al., 2005; Hansen et al., 2002). In Tabelle 1 sind Messdaten zur

PFOS-Belastung verschiedener Klaranlagenablaufe zusammengefasst.
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Tabelle 1: PFOS-Konzentrationen in Klaranlagenablaufen

PFOS-Konzentrationen (ng/L) Klaranlage Referenz
9 - 26 ng/L 5 kommunale Klaranlagen in Bayern (LFU, 2006)
<100 - 49000 ng/L 37 kommunale Klaranlagen in Bayern (LFU, 2009)
40 - 23500 ng/L 29 kommunale Klaranlagen in Nordrhein- (LAWA, 2009)
Westfalen
<1,5-18,1 ng/L 6 kommunale Klaranlagen in Danemark (Bossi et al., 2008)
<1,5-1115ng/L 4 Industrieklaranlagen in Danemark (Bossi et al., 2008)
12,7 ng/L 5 Klaranlagen in N-Europa (Medianwert) (Berger et al., 2004)
7,0 — 990 ng/L 1 Klaranlage in USA (Kentucky) (Loganathan et al., 2007)
3-68 ng/L 6 Klaranlagen in USA (New York) (Sinclair & Kannan, 2006)

Darlber hinaus wird eine Reihe von Vorlaufersubstanzen im Zuge der Biotransformation in der Um-
welt in PFOS als Endmetabolit umgewandelt. Auf der Basis eines Simulationsmodells zur Berechnung
mikrobieller Abbauvorgénge erwiesen sich von 171 perfluorierten Substanzen 46 als potentielle
PFOS-Vorlaufer (Dimitrov et al., 2004). Eine Anreicherung erfolgt dabei in Klaranlagen durch den
mikrobiellen Abbau von Vorlaufersubstanzen (z.B. N-Ethyl-Perfluoroctan-Sulfonamidethanol) in PFOS
(Rhoads et al., 2008). Verschiedene Untersuchungen belegen einen dadurch bedingten Anstieg der
PFOS-Mengen in Klaranlagenablaufen gegeniiber deren Zuldufen. In Untersuchungen der Universitat
Bayreuth fand sich eine Verdreifachung der PFOS-Gehalte im Ablaufwasser gegeniiber dem Zulauf
(Becker et al., 2008b) sowie eine Anreicherung von PFOS im Klarschlamm (LFU, 2010; Schultz et al.,

2006). Somit gelten Klaranlagen als wesentliche Eintragsquelle von PFOS in die Gewasser.

PFOS zeigt gegeniber atmospharischen und biologischen Abbaumechanismen eine hohe Persistenz
(Environment Agency, 2004; US-EPA, 2002). Unter Umweltbedingungen erfolgte weder ein hydrolyti-
scher oder photolytischer noch ein biologischer Abbau (OECD, 2002). Unter Laborbedingungen ermit-
telte Halbwertszeiten betrugen fiir den Abbau in der Atmosphare 114 Tage. Fir aquatische Systeme
wurden experimentell Halbwertzeiten von 41 Jahren bei hydrolytischem Abbau und 3,7 Jahre bei Pho-
tolyse ermittelt (RIKZ, 2002). Aufgrund ihrer Persistenz in der Umwelt haben perfluorierte Tenside
mittlerweile weltweite Verbreitung gefunden. Derzeit werden zwei Mechanismen der Verteilung und
des Transports perfluorierter Tenside diskutiert (Prevedouros et al., 2006): Zum einen vermag die Ver-
frachtung der Tenside mit den Meeresstromungen die Funde dieser Chemikalien in Atlantik, Pazifik,
der Siidchinesischen See, der Sulu See der Labrador See bis hin zur Tiefsee zu erklaren (Yamashita
et al., 2005). Zum anderen werden flichtige Vorlaufersubstanzen (z.B. Sulfonamidethanole) auf dem
Luftweg verfrachtet und letztendlich an emissionsfernen Orten zu PFOS metabolisiert (D'Eon et al.,
2006; Stock et al., 2007; Young et al., 2007). Aufgrund der chemischen Eigenschaften von PFOS (ge-
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ringer Dampfdruck, Ausbildung von Wasserstoffbriickenbindungen) verbleiben Emissionen in das
Kompartiment Wasser dort und werden mit diesem weltweit verfrachtet (LGL, 2006; RIKZ, 2002). Ta-

belle 2 vermittelt einen Uberblick (iber PFOS-Konzentrationen in Oberflachengewassern.

Tabelle 2: PFOS-Konzentrationen in Oberflachengewassern

PFOS-Konzentrationen (ng/L)

Gewasser

Referenz

<1 -39 ng/L

36 Uberblicksmessstellen in Bayern

(LFU, 2010)

<2,0 - 192 ng/L

Rhein, Ruhr und Méhne (NRW)

(Skutlarek et al., 2006)

405 ng/L Moéhne (Skutlarek et al., 2006)
3160 ng/L Steinbecke (NRW) (Skutlarek et al., 2006)
0,03 -7,3 ng/L Nordsee im Bereich der Elbemiindung (UBA, 2006)

0,01 - 0,09 ng/L

(0,072 — 0,137 ng/L)

Nordatlantik (Grénland)

Gronland (Schnee)

0,003 — 0,086 ng/L

Arktis (Schnee)

(Young et al., 2007)

<21,7 ng/L

Nordatlantik (Finnland, Norwegen,
Schweden, Farder Inseln, Island)

(Kallenborn et al., 2004)

16,8 — 54,1 ng/L

Tennessee (USA)

(Hansen et al., 2002)

6 — 121 ng/L

Ontario-See (USA)

(Boulanger et al., 2004)

0,037 - 0,073 ng/L

0,0011 — 0,02 ng/L

Mittlerer Atlantik

Zentral-/ Ost-Pazifik

(Yamashita et al., 2005)

<2,5 - 59 ng/L

5 marine Probestellen um Japan

(Taniyasu et al., 2003)

0,04 — 730 ng/L

Hong Kong, Stdchina, Korea

(So et al., 2004)

3.3 Vorkommen in Organismen

PFQOS stellt unter den perfluorierten Verbindungen die vorherrschende Kontaminante in biologischen
Proben dar (Giesy & Kannan, 2001b; Martin et al., 2004b; Morikawa et al., 2006). Giesy & Kannan
(2001b) berichteten Uber weltweite Funde von PFOS in Blut- und Leberproben von Wildtieren. Mittler-

weile existiert eine Reihe von Ubersichtsarbeiten zur Verbreitung von PFOS in Wildtieren, die weltweit

Anreicherungen von PFOS insbesondere in aquatischen Nahrungsketten beschreiben (Environment
Canada, 2006; Houde et al., 2006b; Kallenborn et al., 2004). Die héchsten Werte wurden in der Regel
bei Predatoren an der Spitze der jeweiligen Nahrungsketten gefunden (Bossi et al., 2005a; Bossi et
al., 2005b; De Silva & Mabury, 2004; Falandysz et al., 2006; Giesy & Kannan, 2001b; Kannan et al.,

10

Bayerisches Landesamt fur Umwelt 2011




Literaturiibersicht

2002a; Kannan et al., 2002b). Auf der Basis einer geschatzten PFOS-Exposition Uber Tranke- und
Nahrungsaufnahme wurde zum Schutz von Wildvdgeln (Silberméwe, WeilRkopfseeadler, Eisvogel),
die sich am Ende aquatischer Nahrungsketten befinden, eine ,safe water concentration* von 0,043
Mg/L berechnet (Newsted et al., 2004), zitiert nach (So et al., 2004) und (Nakayama et al., 2007). Eine
Zusammenstellung von PFOS-Gehalten in Blut- und Leberproben aquatischer und terrestrischer Wir-

beltiere enthalt Tabelle 3.

Tabelle 3: Maximalkonzentrationen bzw. Konzentrationsbereiche von PFOS in Blut und Leber von Wirbeltieren

PFOS-Konzentration Probenmaterial Tierart Region Referenz
(Mg/L bzw. ug/kg)
<1 ug/kg — 985 pg/kg Leber verschd. Fischarten Bayern (LFU, 2008)
896 ug/L Blut Rotauge Nordbayern (LFU, 2008)
4300 ug/kg Leber Aal Nordbayern (LFU, 2008)
7900 ug/kg Leber Fische Japan (Taniyasu et al.,
2003)
130 — 1100 pg/L Blut Robben Ostsee (Kannan et al.,
2002b)
470 — 178550 pg/kg Leber Waldmause Belgien (Hoff et al., 2004)
11,2 - 9031 pg/kg Leber Giebel, Karpfen, Aal Belgien (Hoff et al., 2005a)
173 ug/kg Leber Kénigslachs USA (Giesy & Kannan,
2001a)
25 - 994 pg/kg Leber Fischotter USA (Kannan et al.,
2002c)
1520 pg/kg Leber Delfine USA (Kannan et al., 2001)
1400 pg/kg Leber Polarfuchs kanad. Arktis (Martin et al., 2004a)
>4000 pg’kg Leber Polarbar Groénland (Martin et al., 2004a)
0,08 — 3,52 pg/L Blut See-Elefant Antarktis (Tao et al., 2006)

Laborstudien haben gezeigt, dass bei Fischen fir die Bioakkumulation sowohl die Aufnahme Gber die
Kiemen aus dem Wasser als auch Uber die Nahrung von Bedeutung sind (Martin et al., 2003a; Martin
et al., 2003b). In Untersuchungen der Nahrungskette des Ontariosees wurde fir Namaycush-
Saiblinge ein Bioakkumulationsfaktor von 34000 und ein Biomagnifikationsfaktor (Namaycush-
Saibling: Zooplankton) von 60 flr lineares PFOS ermittelt (Houde et al., 2008). Fir verzweigtkettige

PFOS-Isomere lagen die Werte niedriger. Beziiglich des Anreicherungsverhaltens ergaben Rick-
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standsanalysen an Dickkopfelritzen nach 21-tagiger PFOS-Exposition die hdchste Anreicherung im
Blut, gefolgt von Leber und Gonadengewebe (Ankley et al., 2005). Die Biokonzentrationsfaktoren in
der Leber lagen bei einer Expositionskonzentration von 0,1 mg/L bei weiblichen Tieren bei 830, bei
mannlichen Individuen hingegen bei 210. Generell waren die weiblichen Fische héher belastet als die
mannlichen Tiere. Als Ursache hierfur wurden geschlechtsspezifische Unterschiede in der Elimination
von PFOS bei Fischen vermutet. Neben den genannten Organen wurde PFOS auch in Fischeiern ge-
funden. Hieraus wurde ein aktiver Transfer von PFOS von adulten weiblichen Tieren in die Eier abge-
leitet (Sinclair & Taniyasu, 2004). Bei Regenbogenforelle wurde folgende Organverteilung von PFOS
ermittelt. Die héchste Belastung wurde im Blut der Tier nachgewiesen, gefolgt von Niere, Leber und
Gallenblase. Die niedrigsten PFOS-Konzentrationen fanden sich in Gonadengewebe, Korperfett und
Muskulatur (Martin et al., 2003b). Die Biokonzentrationsfaktoren fiir Blut und Leber wurden mit 4300
bzw. 5400 angegeben. Ein Vergleich von experimentell ermittelten Bioakkumulationsdaten mit Rick-
standswerten bei freilebenden Fischpopulationen ergab deutlich niedrigere Konzentrationen bei Fi-
schen aus dem Freiland (Ankley et al., 2005). Im Gegensatz dazu ist nach Becker et al. (2010) bei Fi-

schen aus dem Freiland von einer hdheren Anreicherung von PFOS in der Leber auszugehen.

Auch in menschlichen Blutproben stellte PFOS den am haufigsten nachgewiesenen Vertreter perfluo-
rierter Verbindungen dar (Houde et al., 2006b). Messdaten zufolge lagen die PFOS-Gehalte im Blut
der allgemeinen Bevélkerung in der Regel eine Gréflienordnung unter denen von Menschen mit be-
rufsbedingter Exposition (Lau et al., 2007). Dartber hinaus liegen Untersuchungsergebnisse vor, die
einen Ubergang von PFOS in die Muttermilch (Karrman et al., 2006; Kuklenyik et al., 2004; Suchen-
wirth et al., 2006), ein Auftreten von PFOS im Nabelschnurblut (Apelberg et al., 2007; Inoue et al.,
2004) und damit die Fahigkeit zur Uberwindung der Plazentarschranke (Midasch et al., 2007) sowie
ein Auftreten in menschlichem Lebergewebe (Olsen et al., 2003b) belegen. Tabelle 4 vermittelt einen

Uberblick Giber in Humanblutproben nachgewiesene PFOS-Konzentrationen.

Literaturangaben zufolge wurden als wichtige menschliche Expositionsquelle PFOS-
Vorlaufersubstanzen (z.B. Perfluoroctansulfonamide), die aus Lebensmitteln und Bedarfsgegenstan-
den, wie z.B. Nahrungsmittelverpackungen, Teppichbdden usw. emittiert werden, angesehen. Diese
Verbindungen, die zu PFOS metabolisiert werden kénnen (Tomy et al., 2004; Xu et al., 2004), wurden
in erhdhten Konzentrationen in der Raumluft und in Hausstaub gefunden (Fromme et al., 2008; Mori-
waki et al., 2003; Shoeib et al., 2008; Strynar & Lindstrom, 2008). Demgegeniiber kommt der mensch-
lichen Exposition mit direkt emittiertem PFOS aufgrund der Tatsache, dass die Substanz in nur weni-
gen kommerziellen Produkten wie z.B. Feuerléschschaumen Anwendung findet, eine untergeordnete
Bedeutung zu (Olsen et al., 2003a). Von anderer Seite wurde die Bedeutung der Aufnahme von PFOS
mit Nahrungsmitteln und Trinkwasser hervorgehoben (Fromme et al., 2008; Skutlarek et al., 2006; Titt-
lemier et al., 2007; Trudel et al., 2008). Eine besondere Rolle spielen dabei regionale Verzehrsge-
wohnheiten von Verbrauchern. So kdnnen beispielsweise Fische aus besonders belasteten Gewas-
sern eine Belastungsquelle fir bestimmte Bevdlkerungsgruppen darstellen. In einer vom Umweltminis-
terium des Landes Nordrheinwestfalen (2008) an die Ruhr-Universitat Bochum in Auftrag gegebenen

Studie wiesen Angler mit regelmafigem Verzehr belasteter Fische aus dem Mohnesee héhere PFOS-
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Konzentrationen im Blut auf als die allgemeine Bevdlkerung. Falandysz et al. (2006) fand in einer bal-

tischen Bevolkerungsgruppe, die sich von anderen Bevdlkerungsgruppen durch eine hohe Verzehrs-

menge von regionalem Fisch unterschied, signifikant erhohte PFOS-Konzentrationen im Blut.

Tabelle 4: PFOS-Konzentrationen in menschlichem Blut

12,7 — 29,5 pg/L

PFOS-Konzentration Region Referenz
(in ug/L)
Allgemeine Bevdlkerung
6,2 - 131 pg/L Nordbayern (Midasch et al., 2006)
2,1-55,0 pg/L Sudbayern (Fromme et al., 2007)
32 -45,6 pg/L Deutschland (OECD, 2002)
16 - 116 pg/L Polen (Kannan et al., 2004)
19 - -41 pg/L Japan (Taniyasu et al., 2003)
32 -310 pg/L China (Yeung et al., 2006)
Australien (Karrman et al., 2006)

<4,3 - 1656 pg/L

USA (6 Stadte)

(Olsen et al., 2003a)

Menschen mit beruflich bedingter Expositi

40 - 9930 pg/L

Antwerpen/ Niederlande

zitiert in (LGL, 2006)

n.n. - 114100 pg/L

Cottage Grove/ USA

zitiert in (LGL, 2006)

Menschen mit besonderen Expositionen:

1 - 695 pglL

Studie an Anglern mit erhdhtem
Verzehr von Fisch aus dem
Mohnesee (NRW)

(Umweltministerium NRW, 2008)

n.n.: nicht nachweisbar

34 Toxikokinetik

Perfluorierte Tenside werden nach oraler Aufnahme nahezu vollstandig resorbiert (Lau et al., 2004;

OECD, 2002). Nach der Aufnahme in den Organismus erfolgt nicht, wie bei vielen anderen persisten-

ten organischen Schadstoffen, eine Umverteilung in das Fettgewebe, sondern aufgrund ihrer
hydrophilen Eigenschaften eine Bindung an Proteine (Albumin und andere Proteine) (Jones et al.,
2003). Sie akkumulieren in der Leber, den Nieren, der Lunge, aber auch in den Gonaden und im Ge-
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hirn und unterliegen keinem endogenen Metabolismus (Vanden Heuvel et al., 1991). Fur Ratten wur-

de eine Rickresorption nach der Exkretion mit dem Gallensaft im Sinne eines enterohepatischen

Kreislaufes beschrieben (Johnson et al., 1984). Die Ausscheidung von PFOS erfolgt langsam und

beim Saugerorganismus Uiberwiegend renal. Daneben wird eine Ausscheidung Uber die Faeces be-

schrieben. Die Halbwertszeiten weichen je nach Spezies und Geschlecht deutlich voneinander ab
(Harada et al., 2005). Tabelle 5 vermittelt einen Uberblick tiber die Halbwertszeiten von PFOS bei ver-

schiedenen Spezies und die renale Elimination von PFOS beim Menschen.

Im Vergleich zu Saugetieren wurden bei Fischen relativ kurze Halbwertszeiten beschrieben. Nach ei-

ner Studie von Martin et al. (2003b), in der juvenilen Regenbogenforellen fiir 34 Tage 0,54 ug PFOS/g

Uber die Nahrung verabreicht wurde, lag die Halbwertszeit in der Leber bei 20 Tagen. Gleichzeitig

wurde eine dulerst effiziente Absorption von PFOS aus dem aufgenommenen Futter beobachtet und

als Indiz fur eine enterohepatische Rezirkulation gewertet. Im Blut der Fische, dem am hdchsten be-

lasteten Probenmaterial, waren 94 — 99% des PFOS Plasma-assoziiert und nur geringe Menge an zel-

lulare Blutbestandteile gebunden. Auch in den Kiemen wurde PFOS nachgewiesen, denen somit

ebenfalls eine Bedeutung bei der Aufnahme und Abgabe von PFOS zukommt.

Die geschilderten Besonderheiten beziiglich der Aufnahme, der Verteilung, des Metabolismus und der

Ausscheidung bedingen die hohen Bioakkumulationsfaktoren, die in aquatischen (Houde et al., 2008)

und terrestrischen (Hoff et al., 2004; Houde et al., 2006b) Organismen ermittelt wurden. Darutber hin-

aus wurde eine Umwandlung von PFOS-Vorlaufersubstanzen im Organismus zu PFOS beobachtet.
Xu et al. (2004) und Tomy et al. (2004) beschrieben die biotische Bildung von PFOS aus N-Et-FOSE

in Lebermikrosomen von Ratten bzw. Regenbogenforellen. Somit stellen Vorlaufersubstanzen eine

zusatzliche Expositionsquelle fir Organismen dar.

Tabelle 5: Halbwertszeiten und renale Clearance von PFOS (nach Pabel et al. (2008))

Spezies Probenmaterial Halbwertszeit renale Clearance Referenz
Regenbogenforelle Leber 20 Tage k.D.* (Martin et al.,
2003b)
Ratte (mannlich) Serum/Plasma >89 Tage k.D.* (Johnson et al.,
1979)
Cynomolgus-Affen Serum/Plasma 110 Tage k.D.* (Noker & Gorman,
(weiblich) 2003)
Cynomolgus-Affen Serum/Plasma 132 Tage k.D.* (Noker & Gorman,
(mannlich) 2003)
Mensch (weiblich) Serum/Plasma k.D.* 0,019 ml/kgKG/ Tag (Harada et al.,
2005)
Mensch (mannlich) Serum/Plasma 5,4 Jahre 0,012 mi/lkgKG/ Tag | (Olsen et al., 2007)/

(Harada et al.,
2005)

*k.D.: keine Literaturdaten vorhanden;
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3.5 Toxische Wirkungen von PFOS bei Saugetieren

Die an Laborsdugetieren ermittelten Toxizitatsdaten sprechen fur eine relativ geringe akute Toxizitat
von PFOS. So wurde in Versuchen an Ratten eine LDs, von 251 mg/kg bestimmt (Dean et al., 1978).

In Untersuchungen zur subchronischen Toxizitat bei warmblitigen Wirbeltieren erwies sich die Leber
als das Hauptzielorgan fir eine toxische Wirkung von PFOS (Seacat et al., 2003). PFOS stellt einen
Agonist des Peroxisome Proliferator-activated receptor-alpha (PPARa) dar. Der Aktivierung dieses
Komplexes kommt eine wesentliche Bedeutung im Zusammenhang mit der Entwicklung lebertoxischer
Wirkungen im Sinne von Hypertrophie und Vakuolisierung von Leberzellen sowie der Induktion von
Lebertumoren zu (Lau et al., 2007). Die Effekte beruhen dabei auf einer Aktivierung der Expression
von Genen, die zu einer Peroxisomen-Proliferation, Veranderungen im Zellzyklus sowie Apoptose fih-
ren (Klaunig et al., 2003). Der Tumorgenese liegt kein genotoxischer Effekt zugrunde (Andersen et al.,
2008; OECD, 2002), da PFOS nicht in der Lage ist, direkt auf die DNA einzuwirken. Neben den ge-
nannten Mechanismen wird zudem ein Tumor-Promotor-Effekt vermutet, der darauf beruht, dass
PFOS die Durchlassigkeit der Zellmembranen flur Stoffe mit primar genotoxischem Potential erhéht
(Jernbro et al., 2007). Die niedrigste Dosis, bei der histopathologische Leberverdanderungen bei mann-
lichen Ratten beobachtet wurden, lag bei 0,37 mg/kg KG/Tag nach taglicher oraler Applikation Gber 14
Wochen (Seacat et al., 2003). Nach einer Studie von Thomford et al. (2002) wurde bei weiblichen Ra-

ten durch PFOS die Entstehung hepatozellularer Adenome induziert.

In der Literatur finden sich Hinweise darauf, dass neben der Leber auch die Schilddriise und deren
hormonelle Regelkreise durch eine PFOS-Exposition beeinflusst werden. So ergab eine Studie an
mannlichen Ratten ein Auftreten von Schilddrisenadenomen als Folge einer Einwirkung von PFOS
(Thomford, 2002). In anderen, ebenfalls an Ratten durchgefihrten Untersuchungen wurde eine Ab-
nahme der Serumspiegel der Schilddriisenhormone T3 (Trijodthyronin) und T4 (Thyroxin) nachgewie-
sen, wobei ein eigentlich aufgrund einer Feedback-Stimulation der Hypothalamus-Hypophysen-
Schildrisenachse zu erwartender Anstieg von TSH ausblieb (Lau et al., 2003; Luebker et al., 2005b;
Thibodeaux et al., 2003). Als Ursache daflir wurden eine Verdrangung der Schilddriisenhormone von
ihren Transportproteinen (Gutshall et al., 1989) oder eine Veranderung des Schilddrisenhormonme-
tabolismus (Martin et al., 2007) genannt. Im Gegensatz zu Ratten zeigten Cynomolgus-Affen nach 26-
wochiger oraler Exposition mit 0,15 mg/kg KG/ Tag eine Abnahme von T3 und eine Zunahme von
TSH (Thyreoidea stimulierendes Hormon). Diese Veranderungen waren ab einer Konzentration von
0,75 mg/kg KG/Tag von eine Beeintrachtigung der Gewichtszunahme sowie einem Anstieg der Morta-
litat begleitet (Seacat et al., 2002). Diese somit fir PFOS gegebene steile Dosis-Wirkungskurve weist

auf eine gesundheitliche Gefahrdung insbesondere bei wiederholter Aufnahme hin.

Neben den genannten Veranderungen werden in der Literatur auch PFOS-bedingte reproduktionsto-
xische Effekte und Entwicklungsstérungen beschrieben. So ergab eine Zwei-Generationenstudie an

Ratten bereits bei Elterntieren der FO-Generation ab einer Dosis von 1,6 mg/kg KG/Tag eine deutliche
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Verminderung der Zahl lebensféahiger Nachkommen (Luebker et al., 2005a). WeiterfiUhrende Untersu-
chungen ergaben, dass die Sterblichkeit bei den Nachkommen in erster Linie durch die pranatale Ex-
position im Uterus verursacht wurde (Luebker et al., 2005b). Untersuchungen an Mausen und Huih-
nerembryonen lieferten ebenfalls Hinweise darauf, dass eine PFOS-Exposition zu Stérungen wahrend
der Embryonalentwicklung und dadurch bedingten Missbildungen bzw. verminderten Schlupfraten fih-
ren kann (Era et al., 2009) (Molina et al., 2006). Auch bei Menschen belegen Nachweise von PFOS im
Nabelschnurblut neugeborener Kinder (Apelberg et al., 2007; Midasch et al., 2007) eine Passagefa-
higkeit der Plazentarschranke und damit eine PFOS-Exposition Neugeborener bereits im Mutterleib.
Nach Untersuchungen von Apelberg et al.(2007) konnte eine negative Korrelation zwischen dem
PFOS-Gehalt im miitterlichen Blut und Veranderungen des Geburtsgewichtes und verschiedener
Grolenparameter Neugeborener festgestellt werden. In einer neueren Studie wurden dariber hinaus
Stoérungen der Fruchtbarkeitsparameter durch PFOS bei Frauen nachgewiesen. Fei et al. (2009) fan-
den eine positive Korrelation zwischen PFOS-Gehalten im Blut von Frauen und einer verlangerten
Dauer bis zum Einsetzen einer Schwangerschaft. Die gemessenen PFOS-Gehalte im Blut dieser
Frauen bewegten sich dabei im Bereich der bei der allgemeinen Bevdlkerung ohne besondere Exposi-

tion ermittelten Werte (Mittelwert der untersuchten Gruppe: 33,7 ng PFOS/ml).

3.6 Toxikologie bei aquatischen Organismen

In Studien zur akuten Toxizitat von PFOS konnten deutliche Unterschiede bezlglich der Empfindlich-
keit aquatischer Organismen verschiedener Trophiestufen gegeniber der Substanz festgestellt wer-
den. Eine Ubersicht zu akuten Toxizitatsdaten fiir PFOS findet sich in Tabelle 6A. Die niedrigste
LCs0/96h fiir PFOS bei Fischen wurde an Dickkopfelritzen (Pimephales promelas) ermittelt und liegt
bei 4,7 mg PFOS/L (OECD, 2002). An anderer Stelle wurde eine LCs,/96h von 9,1 mg/L angegeben
(Drottar & Krueger, 2000a). Zudem wurde an Dickkopfelritzen eine NOEC in Hohe von 3,3 mg/L etab-
liert (OECD, 2002). Fur Regenbogenforellen wurde eine LC5,/96h von 7,8 mg/L angegeben. Bei Was-
serfléhen (Daphnia magna) liegt die LC50/48h mit 67 mg/L (Robertson, 1986) bzw. 130 mg/L
(Boudreau et al., 2003) deutlich hdher. Zudem wurde auf der Basis des Parameters Mobilitat bei Was-
serfléhen eine EC5¢/48h von 27 mg/L etabliert (OECD, 2002). Kurzzeittests an Grinalgen (Selenast-
rum capricornutum) ergaben fir den Endpunkt Zelldichte eine EC5,/96h von 71 mg/L; hinsichtlich des
Parameters Wachstumsrate lag die EC5,/96h bei 126 mg/L (OECD, 2002).
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Tabelle 6A: Zusammenfassung akuter Toxizitatsdaten fir PFOS bei Stisswasserorganismen

Spezies Dauer Endpunkt Konzentration Referenz

Dickkopfelritze (Pimephales 96 h LCso - Mortalitat 4,7 mg/L (OECD, 2002)
promelas)

Dickkopfelritze (Pimephales 96 h LCso - Mortalitat 9,1 mg/L (Drottar & Krueger,
promelas) 2000a)

Dickkopfelritze (Pimephales 96 h NOEC 3,3 mg/L (OECD, 2002)
promelas)

Regenbogenforelle 96 h LCso - Mortalitat 7,8 mg/L (Robertson, 1986)

(Oncorhynchus mykiss)

Regenbogenforelle 96 h LCso - Mortalitat 9,9 mg/L (Robertson, 1986)
(Oncorhynchus mykiss)

Wasserfloh 48 h LCso - Mortalitat 130 mg/L (Boudreau et al.,
(Daphnia magna) 2003)
Wasserfloh 48 h LCso - Mortalitat 67 mg/L (Robertson, 1986)

(Daphnia magna)

Wasserfloh 48 h ECs - Mobilitat 27 mg/L (OECD, 2002)
(Daphnia magna)

Grunalge 96 h ECso - Wachstum 126 mg/L (OECD, 2002)
(Selenastrum capricornutum)

Grinalge 96 h ECsp - Zelldichte 71 mg/L (OECD, 2002)
(Selenastrum capricornutum)

LCso: Konzentration, die Uber einen definierten Zeitraum bei 50 % der Organismen letal wirkt;
ECso: Konzentration, die Uber einen definierten Zeitraum bei 50 % der Organismen einen bestimmten Effekt bewirkt
NOEC: no observed effect concentration; héchste getestete Konzentration bei der keine Effekte mehr auftreten

Daten zu langerfristigen bzw. chronischen Toxizitdt von PFOS, die auf der Basis 6kotoxikologischer
Standardtests erarbeitet wurden, sind in Tabelle 6B zusammengefasst. Fir Dickkopfelritzen (Pi-
mephales promelas) wurde eine LCsy/28d von 7,2 mg/L ermittelt (Oakes et al., 2005). Im Rahmen ei-
nes 42-tagigen Early-life-stage Test mit Dickkopfelritzen wurde - basierend auf den Endpunkten Mor-
talitdt und Wachstum - eine NOEC von 0,3 mg PFOS/L etabliert (OECD, 2002). Drottar & Krtiger
(2000b) ermittelten in einem weiteren 47-tagigen Early-life-stage Test eine vergleichbare NOEC von
0,29 mg/L. Die ebenfalls an Dickkopfelritzen nach 5-tagiger Exposition ermittelte NOEC bezuglich ei-
ner Beeinflussung der Schlupfrate lag bei 4,6 mg/L (OECD, 2002). Die mit Abstand niedrigste NOEC
wurde fur Zuckmickenlarven (Chironomus tentans) erarbeitet. Diese liegt unter Berlicksichtigung des
Endpunktes Wachstum nach 20-tagiger PFOS-Exposition bei 21,7 ug/L (MacDonald et al., 2004). Ein
Reproduktionstest mit Wasserflohen (Daphnia magna) tiber 21 Tage ergab eine NOEC von 7 mg
PFOS/L (OECD, 2002). Hinsichtlich des Endpunktes Mortalitat wurde eine NOEC von 5,3 mg/L ange-
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geben (Boudreau et al., 2003). Grinalgen erwiesen sich als relativ unempfindlich gegentber langer-
fristigen toxischen Wirkungen von PFOS. Fir die Griinalge Selenastrum capricornutum wurde nach
14-tagiger Exposition eine NOEC von < 26 mg/L ermittelt (OECD, 2002).

Tabelle 6B: Zusammenfassung chronischer Toxizitatsdaten fur PFOS bei Stisswasserorganismen

Spezies Dauer Endpunkt Konzentration Referenz
Dickkopfelritze (Pimephales 28d d LCso - Mortalitat 7,2 mg/L Oakes et al. (2005)
promelas)
Dickkopfelritze (Pimephales 42d NOEC — Mortalitat 0,3 mg/L (OECD, 2002)
promelas) und Wachstum
Dickkopfelritze (Pimephales 5d NOEC - Schlupfrate 4,6 mg/L (OECD, 2002)
promelas)
Dickkopfelritze (Pimephales 47d NOEC - Early life 0,29 mg/L (Drottar & Krueger,
promelas) stage 2000b)
Zuckmicke 20d NOEC - Wachstum 21,7 pg/L (MacDonald et al.,
(Chironomus tentans) 2004)
Wasserfloh 28d NOEC - 7 mg/L (OECD, 2002)
(Daphnia magna) Reproduktion
Wasserfloh 21d NOEC - Mortalitat 5,3 mg/L (Boudreau et al.,
(Daphnia magna) 2003)
Griinalge 14 d NOEC - Zelldichte <26 mg/L (OECD, 2002)
(Selenastrum capricornutum)

LCso: Konzentration, die Uber einen definierten Zeitraum bei 50 % der Organismen letal wirkt;
NOEC: no observed effect concentration; héchste getestete Konzentration bei der keine Effekte mehr auftreten

Neben den genannten klassischen Toxizitdtsdaten liegen Untersuchungsergebnisse zu moéglichen
Auswirkungen von PFOS auf Wachstum, reproduktionsrelevante Parameter, pathologische Organver-

anderungen sowie endokrine Wirkungen vor.

Nach Oakes et al. (2005) fihrt PFOS bei zu keiner eindeutigen Beeintrachtigung der somatischen Fit-
ness bei verschiedenen Fischarten. Eine Studie von Ankley et al. (2005) in der adulte Dickkopfelritzen
fur 21 Tage, deren Nachkommen fiir 24 Tage PFOS-Konzentrationen von 0,03, 0,1, 0,3 und 1 mg/L
ausgesetzt wurden, ergaben eine Verminderung der Eiablage. Bezlglich der Fekunditat wurde eine
ECs0/21d von 0,23 mg PFOS/L ermittelt. Allerdings hatte PFOS keinen konzentrationsabhangigen Ef-
fekt auf den Schlupf, das Uberleben sowie die Gewichtsentwicklung der Fischbrut (Ankley et al.,
2005). Nach Oakes et al.(2005) fiihrte eine PFOS-Exposition von adulten Dickkopfelritzen zu keinen
Veranderungen im Hinblick auf die Eiablage. Andere an Zebrabarblingen ermittelte Untersuchungser-
gebnisse weisen auf eine Beeinflussung der Eireife in Form eines PFOS-bedingten verminderten go-

nadosomatischen Indexes (GSI) hin. Eine PFOS-Exposition wahrend der Embryo-Larval-Phase fiihrte
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zu keiner Verschiebung des Geschlechterverhaltnisses bei dieser Fischart (Du et al., 2009).

Lichtmikroskopische Untersuchungen an Dickkopfelritzen ergaben ausschlieRlich bei adulten weibli-
chen Individuen histologische Organveranderungen (Ankley et al., 2005). Im Bereich der Ovarien war
bei PFOS-exponierten Tieren ein Fehlen postovulatorischer Follikel sowie eine erhéhte Inzidenz prao-
vulatorischer atretischer und spater vitellogener Follikel zu beobachten. Dies deutete auf eine Verspa-
tung der Eireife hin und lieferte damit eine Erklarung fur die in dieser Studie ebenfalls nachgewiesene
verminderte Eiablage. Weiter histopathologische Veranderungen nach PFOS-Exposition beschrankten
sich auf eine vermehrte Vakuolisierung von Leberzellen und ein erhéhtes Auftreten von Melano-
makrophagen. Generell waren die Fettdepots in der Korperhohle reduziert. Im Gegensatz dazu flihrte
eine PFOS-Exposition von Zebrabarblingen nach einer Studie von Du et al. (2009) ausschlieRlich bei
mannlichen Tiere zu histologischen Leberveranderungen. Diese bestanden in einer Vakuolisierung
von Leberzellen, welche auf eine Akkumulation von Fett zurtickgefiihrt wurde. Die histopathologische
Untersuchung des Hodengewebes der Tiere ergab nach 70-tagiger Exposition in 250 ug/L Verande-

rungen, die im Sinne einer verzogerten Gonadenreife interpretiert wurden.

Wie unter 3.5 fir Laborsaugetiere ausgefihrt wurde, wird PFOS eine peroxisomen-proliferierende Wir-
kung und damit eine Bedeutung bei der Entstehung lebertoxischer Effekte zugeschrieben (Lau et al.,
2007; Seacat et al., 2003). Fur Fische liegen diesbezlglich uneinheitliche Untersuchungsergebnisse
vor. Bei Karpfen induzierte die Substanz nach Hoff et al. (2003) nur eine geringe peroxisomale Aktivi-
tat. Untersuchungen an Dickkopfelritzen, Regenbogenforellen und anderen Fischarten ergaben hin-
gegen Ubereinstimmend eine Induktion der Aktivitat der FAO (fatty acyl-CoA oxidase) und damit Hin-
weise auf eine malige Zunahme der Peroxisomenproliferation in der Leber. Dartiber hinaus wurden in
Abhangigkeit von der Fischart, dem Geschlecht und dem untersuchten Gewebe Anzeichen fiir einen

erhdhten oxidativen Stress beobachtet (Oakes et al., 2005).

Des Weiteren liegen fir Fische experimentelle Daten zu méglichen endokrinen Wirkungen von PFOS
vor. Die nachgewiesenen Effekte betreffen sowohl Regelkreise der Geschlechtshormone als auch der

Schilddriisenhormone.

Nach einer Studie von Oakes et al. (2005) variierten die Blutspiegel von Testosteron, 11-Keto-
testosteron sowie 17R-Estradiol nach PFOS-Exposition je nach eingesetzter PFOS-Konzentration und
-Dauer, Geschlecht und Fischspezies sowie innerhalb einer Spezies in Abhangigkeit von Alter bzw.
Entwicklungsstadium der Testtiere. Die Untersuchungen, bei denen Dickkopfelritzen PFOS-
Konzentrationen von 0,3, 3, 10 und 30 mg/L entweder 28 Tage (adulte Tiere) oder 12 Tage (juvenile
Tiere) ausgesetzt wurden, ergaben kein einheitliches Bild. So war bei adulten weiblichen Dickkopfel-
ritzen nach Exposition in 3 mg PFOS/L ein signifikanter Abfall von Testosteron nachweisbar. Bei juve-
nilen weiblichen Dickkopfelritzen fiihrte die gleiche PFOS-Konzentration zu einem signifikanten An-
stieg der Testosteron-Spiegel. Bei mannlichen adulten Dickkopfelritzen fiihrten 0,3 mg/L, bei mannli-
chen juvenilen Individuen hingegen erst 3 mg/L zu einem Anstieg der Testosteron-Spiegel. Die Blut-

spiegel von 11-Ketotestosteron waren bei adulten Fischen beiderlei Geschlechts insbesondere im
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niedrigen Konzentrationsbereich von 0,3 mg/L deutlich erhdht. Bei juvenilen Weibchen war ein Anstieg
von 11-Ketotestosteron ab 3 mg/L nachweisbar, wahrend bei mannlichen Tieren gleichen Alters keine
Veranderungen zu beobachten waren. Hinsichtlich der Blutspiegel von 17R3-Estradiol wiesen weibliche
adulte Individuen einen Anstieg ab einer PFOS-Konzentration vom 0,3 mg/L auf wahrend bei juvenilen
Tieren beiderlei Geschlechts erst ab einer Konzentration von 3 mg/L eine Zunahme zu verzeichnen
war. Die Vitellogeninspiegel waren bei juvenilen Dickkopfelritzen beider Geschlechter nach Exposition
in 3 mg/L erhdht. Ebenfalls an adulten Dickkopfelritzen durchgefiihrte Untersuchungen von Ankley et
al. (2005) ergaben bei mannlichen Individuen nach 21-tagiger Exposition in 0,3 mg PFOS/L erhdhte
Konzentrationen von Testosteron und 11-Ketotestosteron im Blut sowie eine verminderte Aromatase-
Aktivitdt im Gehirn. Bei weiblichen Tieren traten keine Veranderungen der Geschlechtshormonspiegel
sowie der Aromataseaktivitat auf. Die Konzentration von Vitellogenin im Blut wurde bei beiden Ge-
schlechtern nicht beeinflusst. Bei geschlechtsreifen weiblichen Regenbogenforellen, die tiber einen
Zeitraum von 14 Tagen einer PFOS-Konzentration von 1 mg/L ausgesetzt wurden, ergaben sich keine
Veranderungen der Blutspiegel von Testosteron, 17R-Estradiol und Vitellogenin, wahrend 11-
Ketotestosteron signifikant vermindert war (Oakes et al., 2005). Untersuchungen an Zebrabarblingen
wiesen auf eine erhdhte Vitellogenin-Genexpression in der Leber sowohl bei weiblichen als auch bei
mannlichen Individuen hin (Du et al., 2009). In vitro fihrte PFOS an primaren Leberzellkulturen mann-
licher Tilapien (Oreochromis niloticus) zu einer Induktion von Vitellogenin. Ein in diesem Zusammen-
hang durchgefihrter Estrogenrezeptor-Inhibitionstest lieferte Hinweise fiir einen Rezeptor-vermittelten
estrogenen Effekt (Liu et al., 2007).

Neben einer Beeinflussung der Geschlechtshormone wurden auch Effekte auf den thyreotropen Re-
gelkreis bei Fischen durch PFOS beobachtet. Untersuchungen von Shi et al. (2009) an Embryonen
des Zebrabarblings ergaben Veranderungen der Expression bestimmter Gene der Hypothalamus-
Hypophysen-Schildrisen-Achse. So wurde beispielsweise eine Hochregulation der Gentranskription
von Dio1(mikrosomale Typ | lodothyronin Deiodinase), einem Enzym, welches die Umwandlung von
T4 (Thyroxin) zu T3 (Trijodthyronin) katalysiert, beobachtet. Die Analyse von Ganzkdrperextrakten der
Zebrabarblinge ergaben z.T eine Zunahme von T3, wahrend die Werte flir T4 unverandert blieben.
Aus diesen Ergebnissen wurde gefolgert, dass PFOS zu einer Stérung des Gleichgewichtes der
Schilddrisenhormone flihrt, ohne dass eine Adaption und Autoregulation Gber die Hypothalamus-
Hypophysen-Schildrisen-Achse erfolgt. In ebenfalls an Zebrabarblingen durchgefiihrten Untersu-

chungen von Du et al. (2009) wurde keine Beeinflussung von T3 beobachtet.
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4 Material und Methoden
4.1 Versuch I: Untersuchungen zur toxischen Wirkung von PFOS
41.1 Versuchsdurchfiihrung

Um magliche toxische Wirkungen umweltrelevanter Konzentrationen von PFOS zu erfassen, wurde in
Anlehnung an die OECD Guideline 204 (OECD, 1984) ein 28-tagiger Expositionsversuch durchge-
fuhrt (Versuchszeitraum: 11.06 -09.07.2007). Als Versuchsfische kamen 1,5 Jahre alte Regenbogen-
forellen aus dem institutseigenen Bestand zum Einsatz. Die Tiere wiesen ein durchschnittliches Kor-
pergewicht von 196,9 + 23,1 g und eine durchschnittliche Kérperlange von 27,5 £ 0,94 cm auf und
zeigten bei der Erhebung des allgemeinen Gesundheitszustandes vor Versuchsbeginn keinerlei

Krankheitszeichen.

Die Exposition der Fische wurde in kontinuierlich durchstromten 150 I-Aquarien vorgenommen. Dabei
wurde fur jede untersuchte Konzentration ein Doppelansatz mit je 16 Tieren durchgefuhrt (Becken A
und Becken B). Als Testsubstanz fand das Kaliumsalz der PFOS Verwendung. Die nominalen Exposi-
tionskonzentrationen betrugen 0,5, 1, 5, 10, 25 und 50 pyg PFOS/L. Die Kontrollgruppe wurde in unbe-
handeltem Quellwasser gehalten. Die Fische wurden jeden zweiten Tag mit handelstblichem Fertig-
futter fur Forellen (Biomar EcoLife 3.0) von Hand gefiittert. Die Futtermenge entsprach etwa 1 % des
Kérpergewichtes. Uber eine Lichtanlage wurde ein 12-Stunden-Tag mit zuséatzlichen Ddmmerungs-

phasen am Morgen und am Abend simuliert.

Die Aquarien wurden mit Quellwasser, welches vor der Verwendung zum Zweck der Entgasung tber
eine Kaskade aus Lochblechen geleitet wurde, versorgt. Das Wasser wurde zudem mit Hilfe einer UV-
Entkeimungsanlage (Thyssen Wassertechnik GmbH) entkeimt und mit Hilfe eines Aktivkohlefilters von
moglichen chemischen Verunreinigungen befreit. Die chemisch-physikalischen Wasserparameter
wurden wahrend des gesamten Versuchszeitraumes kontinuierlich tberprift. Die Durchschnittswerte
sind in Tabelle 7 dargestellit.

Tabelle 7: Durchschnittliche chemisch-physikalische Parameter des Wielenbacher Quellwassers

Parameter Parameter

Temperatur 10,3 °C Kalium 3,5 mg/L
Elektrische Leitfahigkeit 730 uS/cm Magnesium 27,2 mg/L
pH-Wert 7,4 Kalzium 105,8 mg/L
Saurekapazitat 4.3 (SBV) 6,5 mmol/L Nitrat 29,1 mg/L
Gesamtharte 21,2 dGH BSBs 0,9 mg/L
Natrium 8,2 mg/L CSB 6,5 mg/L

Die Exposition erfolgte im Durchflussverfahren. Um die jeweils notwendigen Testkonzentrationen her-
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zustellen, wurde zunachst eine Stammldsung angesetzt. Die fur jeden Testansatz errechneten Men-
gen an Stammldsung férderte eine Prazisionsschlauchpumpe in ein Mischgefal® mit Magnetrihrer, wo
sie mit Quellwasser vermischt und von dort aus in dem gewinschten Mischungsverhaltnis in das je-
weilige Aquarium geférdert wurde. Der Ablauf aus den Aquarien erfolgte Gber ein Sammelrohr und
Uber dieses zunachst zur mechanischen Reinigung in ein Klarbecken und von dort aus zur Elimination
von PFOS durch einen Aktivkohlefilter. Abbildung zwei stellt schematisch die Wasserfiihrung bei toxi-

kologischen Fischtests im Durchflussverfahren dar.

Die realen Konzentrationen von PFOS in den Testbecken wurden einmal wdchentlich durch das
Fraunhofer-Institut flir Verfahrenstechnik und Verpackung IVV bestimmt. Da fiir jede Konzentration ein
Doppelansatz vorhanden war, wurden die Proben im wdchentlichen Wechsel entweder aus Becken A
oder aus Becken B entnommen. Die chromatographische Trennung erfolgte durch Festphasenanrei-
cherung (SPE) auf einer Mercury Trennsaule (Phenomenex) mit Synergi Fusion-RP Packmaterial. Als
mobile Phase diente ein Gemisch aus wassriger Ammoniumacetatlésung und Methanol. Die anschlie-
Rende Messung erfolgte nach Elektrospray-lonisierung im negativ-lonen-Modus mittels mas-
senspektrometrischer Detektion (LC-MS/ MS). Als interner Standard wurde "*C-PFOS verwendet. Die
Bestimmungsgrenze fir PFOS betrug 10 ng/L. In Tabelle 8 sind die Nominal- den Realkonzentratio-
nen von PFOS in den einzelnen Testbecken gegeniibergestellt. Abbildung 3 zeigt die Versuchsein-

richtungen im fischtoxikologischen Labor des LfU in Wielenbach.

Tabelle 8: Vergleich der Nominal- und Realkonzentrationen in den Testbecken

Nominalkonzentration (in pg/L)

Kontrolle 0,5 pg/L 1 g/l 5 pg/L 10 pg/L 25 pg/L 50 pg/L
Realkonzentration (in pg/L)
1. Woche 0,05 0,47 0,93 4,23 8,57 22,53 47,62
(Becken A)
2. Woche 0,00 0,43 0,97 4,44 8,48 20,50 47,85
(Becken B)
3. Woche 0,00 0,54 1,13 4,56 10,90 25,47 48,79
(Becken A)
4. Woche 0,02 0,66 1,13 5,25 9,59 26,65 54,79
(Becken B)
Mittelwert 0,02 0,53 1,04 4,62 9,38 23,78 49,76
SD* 0,02 0,09 0,09 0,38 0,98 2,42 2,93
Abweichung 0 53 3,9 7,6 6,2 4,9 0,5
in %"

*SD: Standardabweichung; “Abweichung der Real- von der Nominalkonzentration in %
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1-7 Wasserflhrung bis zu den Priifanséatzen:

8-14 Prifanséatze:

1 Hochbehalter

8 Rotameter mit Kugelventil

a) Ablaufrohr mit Kunststoffgeflechten

9 Mischgefal

b) Schwimmerventil

10 Prazisionsschlauchpumpe

2 Forderpumpe

11 Magnetriihrer

3 Wasserdurchflussmesser mit Kugelventil

12 Stammldsungsbehalter

4 UV-Entkeimungsanlage

13 PTFE-Zuleitungsschlauch

5 Aktivkonhlefilter

14 Prufgefal mit Abdeckung

6 Messkette fiir O,, pH, Temperatur und Leitfahigkeit

7 Melstation mit ProzeRschreiber

15-20 Ablauf und Reinigung des Testwassers:

15 Ablaufschlauch

18 Pumpbecken

16 Sammelrohr

19a) Férderpumpe

19b) Schwimmerschaltung fiir 19a

17 Klarbecken

20 Aktivkohlefilter

Abbildung 2: Schematische Darstellung der Wasserfuhrung bei toxikologischen Fischtests im Durchflussverfah-

ren
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Abbildung. 3: Testanlage zur Exposition von Regenbogenforellen

4.1.2 Untersuchungsmethoden

4.1.2.1 Hamatologische Untersuchungen

Im Anschluss an die Expositionen wurden jeweils 10 Tiere pro Testgruppe aus den jeweiligen Becken
A einer hamatologischen Untersuchung unterzogen. Die Blutentnahme erfolgte unmittelbar nach Be-
taubung in Ethylenglycolmonophenylether (Konzentration: 1:1000; Merck, Darmstadt) mit heparinisier-
ten Einmalinjektionskanulen und -spritzen durch Punktion der Vena caudalis. Die Hamatokritbestim-
mung wurde mit heparinisierten Hia'matokrit-KapiIIarenR fur Hamatokritzentrifugen (75 mm, Auf3en-
durchmesser 1,3 — 1,4 mm; Hettich) unter Verwendung einer Hamatokritzentrifuge (Haematokrit 210,
Hettich) durchgefiihrt. Zur Absicherung der Messgenauigkeit erfolgten jeweils Doppelmessungen. Die
Bestimmung des Hamoglobingehaltes (Hb) wurde mit Hilfe der standardisierten Hamoglobin-Zyanid-
Methode (Dr. Lange Kiivettentest LKM 143®, Dr. Lange, Berlin) durchgefiihrt. Die Messungen erfolg-
ten mit einem Dr. Lange Miniphotometer LP2 (Dr. Lange, Berlin) bei 546 nm. Zur Anfertigung von Dif-
ferentialblutbildern wurden weile Blutkérperchen anhand von nach Pappenheim gefarbten Blutaus-
strichen bei 1000facher VergréRerung differenziert. Zur Ermittlung der Gesamtzahl der Leukozyten
und Erythrozyten wurde Blut in spezielle Mischpipetten aufgezogen und mit der Farbelésung nach
Natt und Herrick (1952) verdiinnt. Die Auszahlung erfolgte mikroskopisch bei 250facher Vergré3erung
in einer Z&hlkammer nach Neubauer (Neubauer improved brightline). Aus den ermittelten Blutwerten

wurden folgende Erythrozytenindices berechnet:
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- Das mittlere Erythrozytenvolumen, MCV (mean corpuscular volume)
- Der mittlere Hamoglobingehalt der Einzelerythrozyten, MCH (mean corpuscular hemoglobin)

- Die mittlere Himoglobinkonzentration der Erythrozyten, MCHC (mean corpuscular hemoglo-

bin concentration)

4.1.2.2 Klinisch-chemische Untersuchungen

Bei 10 Fischen pro Ansatz (Becken A) wurden klinisch-chemische Analysen durchgefihrt. Daftr wur-
den etwa 1,5 ml Blut in 2 ml Li-Heparinréhrchen (Sarstedt, Nirnbrecht) Gberfihrt und bei 3500 U/min
und 4 °C fur 20 Minuten zentrifugiert (Kihlzentrifuge 320R, Hettich). Das Uberstehende Plasma wurde
abpipettiert und zur Aktivitatsmessung der Enzyme Glutamat-Pyruvat-Transaminase (GPT), Glutamat-
Oxalacetat-Transaminase (GOT), Alkalische Phosphatase (AP), y-Glutamat-Transaminase (y-GT)
sowie der Laktat-Dehydrogenase (LDH) verwendet. Zudem wurden die Gehalte an Gesamteiweil3,
Harnstoff, Kreatinin, Bilirubin, Triglyzeriden, Cholesterin, Kalzium und Glukose im Plasma bestimmt.
Die Analyse der genannten Parameter erfolgte im Nasschemieverfahren (Dr. Lange Klvettentest)

durch photometrische Bestimmung (Photometer: Dr. Lange, LP 800).

4.1.2.3 Histopathologische Untersuchungen

Im Anschluss an die Blutprobenentnahme fir die unter 4.1.2.1. und 4.1.2.2. beschriebenen Untersu-
chungen wurden jeweils 10 Tiere pro Gruppe in tiefer Narkose per Genickschnitt getotet. Die Fische
wurden nach Eréffnung der Leibeshdhle einer vollstandigen Sektion unterzogen. Ernahrungszustand
sowie auftretende pathologisch-anatomische Organveranderungen der Tiere wurden makroskopisch
beurteilt. Im Anschluss daran wurden Gewebeproben von Haut und Muskulatur, Kiemen, Herz, Leber,
Milz, Gonaden, Magen-Darmtrakt, Pankreas, Niere und Schwimmblase entnommen und in neutral ge-
puffertem Formalin (4 %) fixiert, im Autotechnicon weiterverarbeitet und in Paraffin eingebettet. Die
angefertigten Schnitte (3 um) wurden im Wasserbad gestreckt, auf Objekttrager tberfuhrt und zur mik-
roskopischen Beurteilung mit Hamatoxylin-Eosin (HE) gefarbt (Denk et al., 1989). Die qualitative Beur-
teilung der histopathologischen Befunde erfolgte lichtmikroskopisch bei 400facher Vergrélierung. Zur
semiquantitativen Bewertung wurden die Organveranderungen unter Bertcksichtigung der Haufigkeit
des Auftretens und des Schweregrades der Veranderung in 4 Schadigungskategorien eingeteilt: Grad
0: keine pathologischen Veranderungen; Grad 1: geringgradige pathologische Veranderungen; Grad
2: mittelgradige pathologische Veranderungen; Grad 3: hochgradige pathologische Veranderungen.
Aus der Bewertung der pathologischen Einzelbefunde pro Tier und Organ wurde ein Gesamtschadi-

gungsgrad pro Organ und Versuchsgruppe berechnet. Nicht primar als pathologisch einzustufende
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Beobachtungen wie z.B. die Menge des Speicherstoffes Glykogen in der Leber oder die Dichte von
Melanomakrophagen im Nierengewebe wurden ebenfalls semiquantitativ bewertet. In Anlehnung an
die Vorgehensweise flr pathologische Befunde wurde folgende Einstufung vorgenommen: Grad 1:
kein Glykogen (bzw. Melanomakrophagen); Grad 2: gering- bis mittelgradige Glykogenspeicherung
(bzw. Melanomakrophagen); Grad 3: hochgradige Glykogenspeicherung (bzw. Melanomakrophagen).
An ausgewahlten Schnittpraparaten der Leber wurde der Nachweis des Speicherstoffes Glykogen an-

hand der Karminfarbung nach Best bestatigt (Denk et al., 1989).

Im Rahmen der hamatologischen (4.1.2.1) und klinisch-chemischen (4.1.2.2) Untersuchungen wurde

das histologisch ermittelte Geschlecht der Versuchs— und Kontrolltiere beriicksichtigt.

4.1.2.4 Rickstandsanalysen

Zur Untersuchung auf PFOS-Rickstande wurden von den jeweils verbliebenen 6 Regenbogenforellen
aus den verschiedenen Testgruppen (Becken A) Proben von Blut, Leber, Niere, Kiemen und Muskula-
tur entnommen, in Aluminiumfolie verpackt und bis zur Analyse bei -20 °C gelagert. Die Untersuchun-

gen wurden am Fraunhofer-Institut fir Verfahrenstechnik und Verpackung IVV durchgefiihrt. Nach der
Probenaufbereitung und Zugabe des internen Standards (130—PFOS) erfolgte die chromatographische
Trennung durch Festphasenanreicherung (SPE) auf einer Mercury Trennsdule (Phenomenex) mit Sy-
nergi Fusion-RP Packmaterial. Als mobile Phase diente ein Gemisch aus wassriger Ammoniumacetat-
I6sung und Methanol. Die anschlieRende Messung erfolgte nach Elektrospray-lonisierung im negativ-

lonen-Modus mittels massenspektrometrischer Detektion (LC-MS/ MS). Eine detaillierte Beschreibung
der Methodik findet sich in Gruber et al. (2007). In gleicher Weise wurde eine Probe der verwendeten

Futtermittelcharge auf einen moglichen Gehalt an PFOS untersucht.

4.1.3 Statistische Auswertung

Die statistische Auswertung der Untersuchungsergebnisse aller Versuchsansatze erfolgte mit Hilfe der
SPSS Software (Version 15.0). Fur die hamatologischen, klinisch-chemischen, semiquantitativen
histopathologischen und riickstandsanalytischen Daten wurde zunachst eine explorative Datenanaly-
se durchgefihrt und die Normalverteilung mittels des Shapiro-Wilk-Tests geprift. Im Falle einer Nor-
malverteilung der Werte und einer Homogenitét der Varianzen wurde zur Uberpriifung méglicher Un-
terschiede zwischen den Gruppen die ANOVA Varianzanalyse, gefolgt vom Dunnett-T-Test, herange-
zogen. Lag keine Normalverteilung der Werte vor oder waren sie inhomogen wurde der nicht-

parametrische Kruskal-Wallis Test sowie der Mann-Whitney U-Test durchgefiihrt.
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4.2 Versuch II: Untersuchungen zur endokrinen Wirkung von PFOS

4.2.1 Versuchsdurchftihrung

Um mogliche endokrine Wirkungen umweltrelevanter Konzentrationen von PFOS zu erfassen, wurde
in Anlehnung an die OECD Guideline 204 (OECD, 1984) ein 28-tagiger Expositionsversuch durchge-
fuhrt (Versuchszeitraum: 02.06.- 30.06.2009). Als Versuchsfische kamen 1,5 Jahre alte Regenbogen-
forellen aus dem institutseigenen Bestand zum Einsatz. Die Tiere wiesen ein durchschnittliches Kor-
pergewicht von 204,7 + 23,1 g und eine durchschnittliche Kérperlange von 28,7 + 1 cm auf und wie-

sen zu Versuchsbeginn keinerlei Krankheitsanzeichen auf.

Die Exposition der Fische erfolgte unter identischen Versuchsbedingungen wie unter 4.1.1 beschrie-
ben. Als Testsubstanz wurde wiederum das Kaliumsalz von POS eingesetzt. Die realen Konzentratio-
nen von PFOS in den Testaquarien wurden einmal wéchentlich hausintern durch Ref. 75, LfU, be-
stimmt. Die Bestimmung von PFOS erfolgte entweder direkt aus der mit Methanol im Verhaltnis 1:1
verdiinnten Probe oder bei Bedarf nach Festphasenextraktion an einem schwachen Anionenaustau-
scher-Material (OasisWAX, Fa. Waters). Die hochdruckfliissigchromatographische Trennung erfolgte
mit der Trennsaule Synergi Polar-RP 80A (4um Korngrofie, 150 x 2,0 mm, Fa. Phenomenex). Als mo-
bile Phase diente ein Gradientengemisch zweier Eluenten (Eluent A: 95% Methanol/5% Was-
ser/0,05% Ameisensaure - Eluent B: 95% Wasser/5% Methanol/0,05% Ameisensaure). Die Messung
erfolgte an einem Triple-Quadrupol-Massenspektrometer mit negativer Elektrospray-lonisierung (TSQ
Quantum, Fa. ThermoFisher Scientific). Die Bestimmungsgrenze fir PFOS lag bei Messung der 1:1
verdiinnten Probe bei 2 pg/l, nach Festphasenanreicherung bei 10 ng/l. In Tabelle 8 sind die Nominal-

den Realkonzentrationen von PFOS in den einzelnen Testbecken gegeniibergestellt.

Tabelle 8: Vergleich der Nominal- und Realkonzentrationen in den Testbecken

Nominalkonzentration (in pg/L)

Kontrolle 0,5 pg/L 1 pg/L 5 ug/L 10 ug/L 25 ug/L 50 pg/L
Realkonzentration (in pg/L)
(|13'e ‘(’:Y(%%hﬁ) n.n. 0,33 0,73 4,90 7,80 22,00 43,00
(é-e \é\{(%%hg) n.n. 0,19 0,75 8,00 15,00 20,00 41,00
(g-e ‘é\{(%%hx) n.n. 0,18 0,35 2,60 4,60 19,00 42,00
(‘é-e \(’:\l’(%f]hg) n.n. 0,15 0,33 3,60 6,20 17,00 36,00
Mittelwert n.n. 0,21 0,54 4,78 8,40 19,50 40,50
SD* 0,07 0,20 2,03 3,97 1,80 2,69

Ab“i'r?i%h,ung 57,50 46,00 4,50 16,00 22,00 19,00

*SD: Standardabweichung; *Abweichung der Real- von der Nominalkonzentration in %
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4.2.2 Untersuchungsmethoden

4.2.2.1 Histologische Geschlechtsbestimmung und Untersuchungen zum gonadalen
Reifegrad

Alle insgesamt 32 Fische der Becken A und B jeder Testgruppe wurden nach der Blutentnahme fur
die unter 4.2.2.2 beschriebenen Hormonbestimmungen sowie die Vitellogeninanalysen in tiefer Nar-
kose per Genickstich getotet. Vor der Sektion wurden Koérperlange und -gewicht sowie der Ernah-
rungszustand der Tiere bestimmt. Aufgrund der Tatsache, dass Sexualhormonspiegel und Vitelloge-
ninwerte je nach Geschlecht und Entwicklungsgrad deutlich variieren, war zur Interpretation der Ana-
lysenwerte eine eindeutige Geschlechtszuordnung unverzichtbar. Nur so war es méglich, zwischen
physiologisch bedingten und PFOS-induzierten Untersuchungsbefunden zu unterscheiden. Da eine
ausschlieRlich makroskopische Geschlechtsbestimmung fehlerbehaftet sein kann, wurde eine histolo-
gische Geschlechtsbestimmung durchgefiihrt. Hierzu wurde Gonadengewebe entnommen und in
neutral gepuffertem Formalin (4 %) fixiert. Nach histotechnischer Aufarbeitung (siehe 4.1.2.3) wurden
die von Gonadengewebe angefertigten Schnitte zur mikroskopischen Beurteilung mit Hamatoxylin-
Eosin (HE) gefarbt. Neben der Bestimmung des Geschlechts wurde eine Einstufung des Reifezu-
stands in Anlehnung an einen Richtlinienentwurf der OECD (Johnson et al., 2009) vorgenommen. Die
Bewertungskriterien wurden, angepasst an die Morphologie von Eierstock bzw. Hoden bei Regenbo-
genforellen, entsprechend modifiziert. In den Tabellen 9 und 10 sind die morphologischen Bewer-

tungskriterien fir Gonadengewebe von mannlichen bzw. weiblichen Tiere aufgefiihrt.

Tabelle 9: Morphologische Kriterien zur Beurteilung des gonadalen Reifegrades bei weiblichen Regenbogenforel-
len, modifiziert nach OECD (Johnson et al., 2009)

Reifestadiums Bewertungskriterien
0 juvenil, ausschlieflich Oogonien
1 unreife Gonaden, Oogonien bis perinukleare Oozyten (kein kortikal aveolares Stadium)
2 frhes Entwicklungsstadium, mehrheitlich (> 90%) previtellogene Follikel (v.a. Oozyten

im perinukledren bis kortikal alveolaren Stadium)

3 mittleres Entwicklungsstadium, mindestens 50% fruhe bis mittlere vitellogene Follikel
4 spates Entwicklungsstadium, mehrheitlich spate vitellogene Follikel
5 spates Entwicklungsstadium, mehrheitlich spate vitellogene sowie laichreife Follikel

(groRer als in Stadium 4)

6 postovulatorische Ovarien
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Tabelle 10: Morphologische Kriterien zur Beurteilung des gonadalen Reifegrades bei mannlichen Regenbogenfo-
rellen, modifiziert nach OECD (Johnson et al., 2009)

Reifestadium Bewertungskriterien
0 juvenil, ausschlieRlich Spermatogonien
1 unreif, Spermatogonien, Spermatozyten, Spermatiden (keine Spermien)
2 frihe spermatogene Phase, Gberwiegend unreif, jedoch einige Spermien vorhanden
3 mittlere spermatogene Phase, Spermatozyten, Spermatiden und Spermien in etwa in

gleichen Verhaltnissen vorhanden

4 spate spermatogene Phase, alle Stadien kénnen vorhanden sein, jedoch Uberwiegend
reife Spermien

5 postspermatogene Phase, lockeres Bindegewebe mit wenigen verbleibenden
Spermien

4.2.2.2 Analyse von Sexualhormonen, Vitellogenin und Schilddrisenhormonen

Von insgesamt 32 Fischen der Becken A und B jeder Testgruppe wurden Blutproben von 2,5 -3 ml
fur den Nachweis von Sexualhormonen, Schilddriisenhormonen und Vitellogenin entnommen. Die
Plasmagewinnung erfolgte wie unter 4.1.2.2 bereits beschrieben. Das Plasma wurde auf sieben Cryo-
gefalde (Brand) verteilt, auf Trockeneis eingefroren und bis zur weiteren Verarbeitung bei -80 °C gela-
gert.

Bei allen weiblichen und mannlichen Fischen jeder Testgruppe erfolgte eine Bestimmung von 1713-
Estradiol, Testosteron, 11-keto-Testosteron, T3 (Trijodthyronin), T4 (Thyroxin), TSH (Thyreoidea sti-
mulierendes Hormon) sowie Vitellogenin im Plasma. Die Analysen der genannten Parameter in den
Plasmaproben wurden als Triplikate durchgefihrt. Die Proben wurden vor der Untersuchung auf Eis
aufgetaut, um Verluste durch thermische Einfliusse zu vermeiden. Da globuldre Proteine eine hohe Af-
finitdt zu Steroiden haben, wurden diese durch Proteinfallung mittels Diethylether bzw. Ethylace-
tat/Hexan-Gemisch entfernt. Die steroidhaltige Diethylether- bzw. Ethylacetat/Hexan-Phase wurde in
einem Vakuumkonzentrator (Concentrator 5301, Eppendorf Hamburg) bei 30°C getrocknet und der
Ruckstand zur weiteren Verwendung in ELISA-Puffer geldst. Zur Analyse von 17[3-Estradiol, Testoste-
ron, 11-keto-Testosteron, T3 und T4 kamen kompetitive ELISA-Tests, die als Fertigtestsets kommer-
ziell erhaltlich sind, zur Anwendung (Estradiol EIA Kit, Katalog-Nr.: 582251.1(Solid Plate), Cayman
Chemical; Testosterone EIA Kit; Katalog-Nr. 582701.1 (Solid Plate), Cayman Chemical; 11-keto Tes-
tosteron EIA Kit Katalog-Nr. 582751.1 (Solid Plate), Cayman Chemical; T3 EIA Kit, Katalog-Nr.
RE55251, IBL GmbH; T4 EIA Kit, Katalog-Nr. RE55261, IBL GmbH). Aus den ermittelten Estradiol-
und Testosteronwerten wurde fur jeden Einzelfisch der Hormonquotient berechnet. Die Analyse der

Vitellogenin- und TSH-Gehalte erfolgte mittels Sandwich-ELISA. Zur Verwendung kamen kommerziel-
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le Fertigtests (Rainbow trout Vitellogenin ELISA Kit, Biosense, Prod. Nr.: VO 1004402; TSH EIA Kit,
Katalog-Nr. RE55111, IBL GmbH). Die photometrische Bestimmung von Vitellogenin bzw. den Ste-
roidhormonen erfolgte an einem Mikrotiterplattenlesegerat (Sunrise, TECAN Deutschland, Crailsheim)

bei 405 nm. Die photometrische Messung der Schilddriisenhormone wurde bei 450 nm durchgefihrt.

4.2.2.3 Statistische Auswertung

Die statistische Auswertung der Untersuchungsergebnisse aus den Hormonbestimmungen bzw. dem
Vitellogeninnachweis erfolgte mit Hilfe der SPSS Software (Version 15.0) wie unter 4.1.3 beschrieben.
Zur Ermittlung moglicher Zusammenhange zwischen der Héhe der Hormon- bzw. Vitellogeninspiegel
im Blut und dem gonadalen Reifegrad wurde eine bivariate Korrelationsberechnung nach Spearman
durchgefiihrt.
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5 Ergebnisse
51 Versuch I: Untersuchungsergebnisse zur toxischen Wirkung von
PFOS

Die im Folgenden dargestellten Ergebnisse der hdmatologischen (5.1.1) und klinisch-chemischen
(5.1.2) Untersuchungen wurden nach Geschlechtern differenziert ausgewertet.

In Tabelle 11 ist die Anzahl mannlicher und weiblicher Tiere in den verschiedenen Versuchsgruppen
sowie innerhalb des Kontrollkollektives wiedergegeben.

Tabelle 11: Ergebnisse der histologischen Geschlechtsbestimmung, absolute Anzahl mannlicher und weiblicher

Fische

Befunde Kontrolle 0,5 pg/L 1 ug/L 5 pg/L 10 ug/L 25 pg/L 50 pg/L
Gesamttierzahl n 10 10 9 10 10 10 10
Anzahl & 5 6 5 7 6 8 6
Anzahl @ 5 4 4 3 4 2 4
5.1.1 Hamatologische Untersuchungsergebnisse

Die hamatologischen Untersuchungen lieRen ausschlieRlich bei PFOS-exponierten weiblichen Tieren
Veranderungen gegentber Kontrolltieren erkennen. So war nach Exposition in 50 pg/L ein Anstieg der
Gesamterythrozytenzahl nachweisbar (Abbildung 4). Die Parameter Hadmoglobingehalt, Hamatokrit,
Gesamtleukozytenzahl sowie das weil3e Differentialblutbild wurden durch eine PFOS-Exposition nicht
beeinflusst (Abbildungen 5, 6, 7 und 8). Die Berechnung der Erythrozytenindices MCH und MCV er-
gab bei weiblichen Tieren nach Exposition in 50 ug PFOS/L eine signifikante Abnahme gegeniber
Kontrollfischen (Tabelle 12), wahrend MCHC unverandert blieb. Bei mannlichen Fischen traten nach

PFOS-Exposition keine hamatologischen Veranderungen auf.
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Abbildung 4: Gesamterythrozytenzahl bei Regenbogenforellen nach 28-tagiger Exposition in PFOS (Mittelwerte +

Standardabweichung); *: Kontrolle versus 0,5, 1, 5, 10, 25, 50 yg PFOS/L; *p<0,05
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Abbildung 5: Hdmoglobingehalt bei Regenbogenforellen nach 28-tagiger Exposition in PFOS (Mittelwerte + Stan-
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Abbildung 6: Hamatokrit bei Regenbogenforellen nach 28-tagiger Exposition in PFOS (Mittelwerte + Standardab-

weichung)
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Abbildung 7: Gesamtleukozytenzahl bei Regenbogenforellen nach 28-tagiger Exposition in PFOS (Mittelwerte +

Standardabweichung)
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Abbildung 8: Weilkes Differentialblutbild (Anteil von Lymphozyten, stabkernigen und segmentkernigen Granulozy-
ten in %) bei Regenbogenforellen nach 28-tagiger Exposition in PFOS (Mittelwerte + Standardabweichung)

Tabelle 12: Erythrozytenindices bei Regenbogenforellen nach 28-tagiger Exposition in PFOS

Testgruppe MCHC (g/ dI) MCH (pg) MCV (uma)
Geschlecht a Q 3 Q 3 Q
Kontrolle 23,4+21 22,8+0,6 77,8+ 12,1 79,8176 333,8+49,2 | 350,8+36,5
0,5 ug/L 252+0,2 229+1,6 92+11,5 71,5+6,9 365,2+43,3 | 311,7+18,5
1 pg/L 226+0,3 228+1,5 82,3+27 76,9+9,1 364,3+14,4 | 337,1x+29,8
5 ug/L 21,8+0,8 22,2+0,8 75,6 £ 8,3 729+6,5 347,9 £43,1 329,3+31,1
10 pg/L 21,8+1,8 23,3+2,.2 73,4 +10,8 76,9+9,1 342,4x+70,9 | 331,6+37,7
25 pg/L 229+1,8 227+1,4 71,9191 72,8+4,8 3154 +37,4 | 321,3+17,9
50 pg/L 22,1+0,9 21,2+24 67,4+29 61,8+ 11,7 | 3056+225 | 289,3*+24,6

MCHC: mittlere Hdmoglobinkonzentration der Einzelerythrozyten (mean corpuscular hemoglobin concentration); MCH/Farbe-
koeffizient Hbe: mittlerer absoluter Hidmoglobingehalt eines Erythrozyten (mean corpuscular hemoglobin); MCV: mittleres
Erythrozyteneinzelvolumen (mean corpuscular volume); *: Kontrolle versus 0,5, 1, 5, 10, 25, 50 yg PFOSI/L; *p < 0,05
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5.1.2 Klinisch-chemische Untersuchungsergebnisse

Die Bestimmung der Plasmaenzyme y-Glutamat-Transaminase (y-GT), Glutamat-Oxalacetat-
Transaminase (GOT), Alkalische Phosphatase (AP), Glutamat-Pyruvat-Transaminase (GPT) sowie
Laktat-Dehydrogenase (LDH) ergab fur die einzelnen Enzyme unterschiedliche Reaktionsmuster. So-
wohl bei mannlichen als auch bei weiblichen Versuchstieren wurde nach Exposition in 5, 10 und 50 ug
PFOSI/L eine signifikante Zunahme der Aktivitat der y-GT im Plasma festgestellt (Abbildung 9). Hin-
gegen war die Enzymaktivitat der GOT ausschlieBlich bei weiblichen Fischen nach Exposition in 5, 10
und 50 pg PFOSI/L signifikant vermindert (Abbildung 10). Hinsichtlich der Aktivitat der AP wurde nur
bei weiblichen Tieren der 50 ug/L-Gruppe eine Abnahme gegeniber Kontrollwerten ermittelt (Abbil-
dung 11). Die Werte fliir GPT waren bei beiden Geschlechtern nach Exposition in 50 ug PFOS/L signi-
fikant vermindert (Abbildung 12). Die Bestimmung der Enzymaktivitéat der LDH ergab weder bei weibli-
chen noch bei mannlichen PFOS-exponierten Tieren Unterschiede zum Kontrollkollektiv (Abbildung
13).

12 - = 12
Weibchen Mannchen
11 4 -+ 11
*kk *kk

U/L
U/L

Abbildung 9: Enzymaktivitat der y-GT im Plasma von Regenbogenforellen nach 28-tagiger Exposition in PFOS
(Mittelwerte + Standardabweichung); *: Kontrolle versus 0,5, 1, 5, 10, 25, 50 uyg PFOS/L;*p>0,05, **p>0,01,
***p<0,001
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Abbildung 10: Enzymaktivitat der GOT im Plasma von Regenbogenforellen nach 28-tagiger Exposition in PFOS
(Mittelwerte + Standardabweichung); *: Kontrolle versus 0,5, 1, 5, 10, 25, 50 ug PFOS/L; *p<0,05, **p<0,01
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Abbildung 11: Enzymaktivitat der AP im Plasma von Regenbogenforellen nach 28-tagiger Exposition in PFOS
(Mittelwerte + Standardabweichung); *: Kontrolle versus 0,5, 1, 5, 10, 25, 50 uyg PFOS/L; *p<0,05

36 Bayerisches Landesamt fur Umwelt 2011



Ergebnisse

22 22

Weibchen T| Mannchen
20 20

U/L
U/L

&S S S RO M e M M
& & K LK LK KL K § K KL KL K KL J
A R D NN SN I A R D SN I R SRS
Q(?Q N R \Q\} (f/o\} (OQQ RN R \Q\} rﬁj} 930\}

Abbildung 12: Enzymaktivitat der GPT im Plasma von Regenbogenforellen nach 28-tagiger Exposition in PFOS
(Mittelwerte + Standardabweichung); *: Kontrolle versus 0,5, 1, 5, 10, 25, 50 ug PFOS/L; *p<0,05
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Abbildung 13: Enzymaktivitat der LDH im Plasma von Regenbogenforellen nach 28-tagiger Exposition in PFOS
(Mittelwerte + Standardabweichung)
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Der Glukosegehalt im Blut war ausschlieRlich bei weiblichen Fischen ab einer Exposition in 0,5 ug
PFOSI/L signifikant vermindert (Abbildung 14). Eine Ausnahme bildeten die Tiere der 5 ug/L-Gruppe,
bei denen die Glukosewerte keine statistisch gesicherten Abweichungen von den Kontrollwerten auf-
wiesen. Die Bestimmung des Gesamtproteingehaltes ergab nach Exposition in 1 und 25 ug PFOS/L
bei Fischen beiderlei Geschlechts, bei mannlichen Individuen dartber hinaus auch nach Exposition in
50 ug/L eine signifikante Erhdhung gegeniber Kontrolltieren (Abbildung 15). Der Kreatiningehalt war
nur bei mannlichen Fischen nach Exposition in 5 pg/L erhdht (Abbildung 16). Eine signifikante Ab-
nahme des Harnstoffgehaltes im Blut ab einer Expositionskonzentration von 0,5 pg/L wurde aus-
schlief3lich bei weiblichen Fischen beobachtet (Abbildung 17). Der Gehalt an Triglyzeriden war bei
weiblichen Tieren, die 5 bzw. 50 ug PFOS/L ausgesetzt waren, deutlich reduziert, wahrend mannliche
Fische diesbeziiglich keine Abweichungen von den Kontrollwerten aufwiesen (Abbildung 18). Hinsicht-
lich der Cholesterin- und Bilirubinwerte wurden weder fiir mannliche noch fiir weibliche PFOS-
exponierte Fische Unterschiede zu den Kontrollindividuen ermittelt (Abbildung 19 und 20). Die Kalzi-
umspiegel im Blut waren ausschlieRlich bei weiblichen Fischen nach Exposition in 0,5, 1, 10 und 50
pug PFOS/L erhéht (Abbildung 21).
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Abbildung 14: Konzentration von Glukose im Plasma von Regenbogenforellen nach 28-tagiger Exposition in
PFOS (Mittelwerte + Standardabweichung); *: Kontrolle versus 0,5, 1, 5, 10, 25, 50 uyg PFOS/L; *p<0,05,
**p<0,01
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Abbildung 15: Konzentration von Gesamtprotein im Plasma von Regenbogenforellen nach 28-tagiger Exposition
in PFOS (Mittelwerte + Standardabweichung); *: Kontrolle versus 0,5, 1, 5, 10, 25, 50 uyg PFOS/L; *p<0,05,

**p<0,01
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Abbildung 16: Konzentration von Kreatinin im Plasma von Regenbogenforellen nach 28-tagiger Exposition in
PFOS (Mittelwerte + Standardabweichung); *: Kontrolle versus 0,5, 1, 5, 10, 25, 50 ug PFOSI/L; *p<0,05
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Abbildung 17: Konzentration von Harnstoff im Plasma von Regenbogenforellen nach 28-tagiger Exposition in
PFOS (Mittelwerte + Standardabweichung); *: Kontrolle versus 0,5, 1, 5, 10, 25, 50 uyg PFOS/L; *p<0,05,
**p<0,01
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Abbildung 18: Konzentration von Triglyzerid im Plasma von Regenbogenforellen nach 28-tagiger Exposition in
PFOS (Mittelwerte + Standardabweichung); *: Kontrolle versus 0,5, 1, 5, 10, 25, 50 uyg PFOS/L; *p<0,05,
**p<0,01
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Abbildung 19: Konzentration von Cholesterin im Plasma von Regenbogenforellen nach 28-tagiger Exposition in

PFOS (Mittelwerte + Standardabweichung)
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Abbildung 20: Konzentration von Bilirubin im Plasma von Regenbogenforellen nach 28-tagiger Exposition in

PFOS (Mittelwerte + Standardabweichung)
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Abbildung 21: Konzentration von Kalzium im Plasma von Regenbogenforellen nach 28-tagiger Exposition in
PFOS (Mittelwerte + Standardabweichung); *: Kontrolle versus 0,5, 1, 5, 10, 25, 50 ug PFOS/L; *p<0,05,
**p<0,01, ***p>0,001

5.1.3 Histopathologische Untersuchungsergebnisse

Die histologischen Untersuchungen ergaben im Bereich von Leber und Niere signifikante Unterschie-

de zwischen PFOS-exponierten Tieren und Kontrollindividuen.

In der Leber der Fische wurde ab einer Exposition von 10 yg PFOS/L eine hochsignifikante Abnahme
(p<0,001) des Speicherstoffs Glykogen beobachtet (Abbildung 22 und 23). Pathologische Leberver-
anderungen im engeren Sinne beschrankten sich auf entziindliche Infiltrationen, welche sowohl dis-
seminiert im Leberparenchym als auch in perivaskularer und peribilidrer Lokalisation zu beobachten
waren. Die entziindlichen Veranderungen traten in geringer Auspragung gleichermalfien bei PFOS-
exponierten und Kontrolltieren auf, sodass der Gesamtschadigungsgrad der Leber bei allen Gruppen

vergleichbar war (Tabelle 13A).

Im Bereich der Niere wurde bei Tieren, die 50 ug/L PFOS ausgesetzt waren, ein gegentiber den Kon-
trolltieren leicht erhdhter Gesamtschadigungsgrad (p<0,05) ermittelt. Dies ergibt sich aus der Tatsa-
che, dass bei dieser Gruppe eine vermehrte hyalintropfige Speicherung in den Tubulusepithelien zu
beobachten war (p<0,05) (Abbildung 24 und 25). Andere Nierenbefunde wie das Auftreten von Tubu-
lusregeneraten, gelegentliche Einzelzelluntergange im Tubulusepithel sowie die durchschnittliche Me-
lanomakrophagendichte im Nierenparenchym waren bei PFOS-exponierten Fischen und Kontrolltieren
vergleichbar (Tabelle 13A).
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Die Untersuchung von Milz, Magen-Darm-Trakt, Pankreas, Gonaden und Haut ergab ebenfalls dezent
ausgepragte histopathologische Veranderungen. Allerdings ergab eine semiquantitative Bewertung
der pathologischen Einzelbefunde wie auch des Gesamtschadigungsgrades der genannten Organe
keine Unterschiede zwischen PFOS-exponierten Fischen und Kontrolltieren (Tabellen 13A und 13B).
Die diagnostizierten Veranderungen umfassten eine lymphozytare Entspeicherung der Milz, Verkal-
kungsherde in Lamina propria und Submukosa der Magenwand sowie ein sehr seltenes Auftreten von
Einzelzellnekrosen und dezenten entzlindlichen Infiltraten im Bereich des exokrinen Pankreas bzw.
des Inselapparates. Die Beurteilung des Hodengewebes der mannlichen Fische ergab keine patholo-
gischen Veranderungen. Im Bereich der Ovarien war bei einzelnen Tieren fast aller Gruppen eine fo-
kale Degeneration von Oozyten nachweisbar. Die Untersuchung der Haut ergab in seltenen Fallen

dezente, subepidermal bzw. subkutan lokalisierte, fokale entziindliche Infiltrate.

Die Kiemen lieRen ein breites Spektrum von meist dezent ausgepragten Veranderungen erkennen.
Diese umfassten eine lamellare Odematisierung, eine Vakuolisierung respiratorischer Epithelzellen,
Einzelzelluntergange im Sekundarlamellenepithel, eine Hyperplasie des respiratorischen Epithels, ei-
ne Proliferation von interlamellaren Zellen und Schleimzellen, fokale entziindliche Infiltrate, Fusionen
einzelner Sekundarlamellen sowie gelegentliche Teleangiektasien. Ein statistischer Vergleich bezlig-
lich des Auftretens von Einzelbefunden ergab Unterschiede zwischen Kontroll- und PFOS-exponierten
Individuen. So waren bestimmte Veranderungen wie Vakuolisierung und Einzelzellnekrosen im Se-
kundarlamellenepithel nach Exposition in 0,5, 10, 25 und 50 ug PFOS/L geringer ausgepragt als bei
Kontrolltieren. Eine vermehrte Proliferation interlamellarer Zellen wurde hingegen nach Exposition in 1
und 50 ug PFOS/L beobachtet (p<0,05). Bei der 1 ug/L-Gruppe waren zudem vermehrt entzindliche
Infiltrate im Bereich der Kiemenlamellen nachweisbar (p<0,05). Im Hinblick auf den Gesamtschadi-
gungsgrad des Kiemengewebes waren jedoch bis auf eine geringfiigige Abnahme nach Exposition in
10 ug PFOS/L keine statistisch signifikanten Unterschiede zwischen PFOS-exponierten und Kontroll-
tieren nachweisbar. Die genannten pathologischen Einzelbefunde, deren semiquantitative Bewertung
sowie die Bewertung des Gesamtschadigungsgrades pro Organ und Versuchsgruppe enthalten die
Tabellen 13A und 13B. Auf die Darstellung der Ergebnisse von Herz und Schwimmblase wurde ver-

zichtet, da hier in keinem Fall pathologische Veranderungen diagnostiziert wurden.
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Tabelle 13A: Qualitat und semiquantitative Beurteilung des Schweregrads histologischer Befunde an Leber, Nie-

re, Milz, Magen-Darm-Trakt, Pankreas, Gonadengewebe (Mittelwerte + Standardabweichung)

Befunde Kontrolle 0,5 pg/L 1 pg/L 5 pg/L 10 pg/L 25 pg/L 50 pg/L
Leber

n 10 10 10 10 9 10 10
Glykogengehalt/ 3,00+0,00 | 2,70+0,46 | 2,80+0,40 | 2,80+0,40 | 2,33+0,66 | 2,20+0,75 | 1,80+0,75
Leber *%k *% *kk
Entzindliche 0,30+0,46 | 0,10+0,30 | 0,20+0,40 | 0,30+0,46 | 0,22+0,42 | 0,20+0,40 | 0,10+0,30
Infiltrate disseminiert

Entziindliche 0,50+0,50 | 0,10+0,30 | 0,50+0,50 | 0,40+0,66 | 0,44+0,50 | 0,30+0,46 | 0,60+0,66
Infiltrate perivaskular

Entziindliche 0,3+0,46 | 0,20+0,60 | 0,10+0,30 | 0,30+0,64 | 0,44+0,68 | 0,10+0,30 | 0,30+0,46

Infiltrate peribiliar

Schadigungsgrad/ 0,37+0,31 | 0,13%0,22 | 0,27+0,25 | 0,33+0,42 | 0,37+£0,19 | 0,20£0,22 | 0,33%0,26
Leber

Niere Kontrolle 0,5 pg/L 1 pg/L 5 pg/L 10 pg/L 25 pg/L 50 pg/L

n 10 10 10 10 10 10 10
Hyalintropfige 0,40+0,49 | 0,30+0,46 | 0,30+0,46 | 0,40+0,49 | 0,60+0,49 | 0,50+0,50 | 0,20+0,40
Speicherung/

geringgradig

Hyalintropfige 0,00+0,00 | 0,00+0,00 | 0,00+0,00 | 0,20+0,40 | 0,00+0,00 | 0,10+0,30 | 0,40+0,49
Speicherung/ *
mittel-/hochgradig

Melanomakropha- 1,60+0,66 | 1,70+0,46 | 1,50+0,50 | 1,90+0,54 | 2,10+0,54 | 1,90+0,30 | 2,20+0,60
gendichte

Regenerate/ 0,80+0,60 | 0,20+0,40 | 0,90+0,54 | 0,30+0,46 | 0,30+0,46 | 0,00+0,00 | 0,70+0,46
Nierentubuli

Einzelzellnekrosen/ 0,10+0,30 | 0,10+0,30 | 0,00+0,00 | 0,30+0,46 | 0,00+0,00 | 0,00+0,00 | 0,00+0,00
Tubulusepithel

Schadigungsgrad/ 0,58+0,17 | 0,46+0,16 | 0,54+0,18 | 0,62+0,27 | 0,60+0,18 | 0,50+0,10 | 0,70+0,18

Niere N
Milz Kontrolle | 0,5 pg/L 1 ug/L 5 pg/L 10 pg/L 25 pg/L 50 pg/L

n 9 10 10 9 10 9 9
Lymphozytare 0,00+0,00 | 0,00+0,00 | 0,20+0,60 | 0,00+0,00 | 0,00+0,00 | 0,00+0,00 | 0,25+0,66

Entspeicherung

Schadigungsgrad/ 0,00+0,00 | 0,00+0,00 | 0,20+0,60 | 0,00+0,00 | 0,00+0,00 | 0,00+0,00 | 0,25+0,66
Milz

Magen-Darmtrakt Kontrolle 0,5 pg/L 1 pg/L 5 ug/L 10 pg/L 25 ug/L 50 pg/L
(MDT)
n 10 9 9 10 10 10 10

Verkalkungsherde in | 0,20+0,40 | 0,50+0,67 | 0,60+0,80 | 0,30+0,46 | 0,20+0,60 | 0,20+0,40 | 0,00+0,00
Lamina propria und
Submukosa der
Magenwand

Schadigungsgrad/ 0,20+0,40 | 0,50+0,67 | 0,60+0,80 | 0,30+0,46 | 0,20+0,60 | 0,20+0,40 | 0,00+0,00
MDT

Pankreas Kontrolle 0,5 pg/L 1 pg/L 5 ug/L 10 pg/L 25 pg/L 50 pg/L

n 10 10 10 10 10 10 9
Einzellzellunter- 0,10+0,30 | 0,10+0,30 | 0,00+0,00 | 0,00+0,00 | 0,20+0,40 | 0,10+0,30 | 0,00+0,00
génge

entzundliche 0,10+0,30 | 0,10+0,30 | 0,00+0,00 | 0,00+0,00 | 0,00+0,00 | 0,10+0,30 | 0,00+0,00
Infiltrate

Schadigungsgrad/ 0,10£0,30 | 0,10+0,30 | 0,00+0,00 | 0,00+0,00 | 0,10£0,20 | 0,10£0,30 | 0,00£0,00
Pankreas

n: Anzahl der untersuchten Organe; *: Kontrolle versus 0,5, 1, 5, 10, 25, 50 pg PFOS/L; *p<0,05, **p<0,01***p<0,001
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Tabelle 13B: Qualitat und semiquantitative Beurteilung des Schweregrads histologischer Befunde an Gonaden-

gewebe, Kiemen und Haut (Mittelwerte + Standardabweichung)

Befunde Kontrolle 0,5 pg/L 1 pg/L 5 pg/L 10 pg/L 25 pg/L 50 pg/L
Gonadengewebe

n 10 10 9 10 10 10 10

Anteil 9 5/10 4/10 4/9 3/10 4/10 2/10 4/10
Anteil & 5/10 6/10 5/9 7/10 6/10 8/10 6/10
Schadigungsgrad/ 0,80 0,00 1,00 0,66 1,00 2,00 0,50
TR +0,98 +0,00 +1,00 +0,94 +,00 +0,00 +0,87
(fokale Oozytende-

generation)

Schadigungsgrad/ 0,00£0,00 | 0,00+0,00 | 0,00+0,00 | 0,00+0,00 | 0,00+0,00 | 0,00+0,00 | 0,00+0,00
Hoden

Kiemen Kontrolle 0,5 pg/L 1 pg/L 5 pg/L 10 pg/L 25 pg/L 50 pg/L

n 10 10 8 9 10 10 10
Lamellare 1,00+0,45 | 0,80+0,40 | 0,63+0,48 | 1,11+0,31 | 0,80+0,60 | 1,00+0,63 | 0,90+0,54
Odematisierung

Vakuolisierung von 1,40+0,49 | 1,00+0,00 | 1,38+0,70 | 1,11+0,57 | 1,00+0,00 | 1,00+0,00 | 0,80+0,40
Epithelzellen der * * * *
Sekundéarlamellen

Einzelzellnekrosen 1,50+£0,50 | 1,00+0,00 | 1,13+0,60 | 1,11+0,31 | 0,90+0,30 | 1,10+£0,30 | 0,90+0,30
im Sekundarlamel- * ** >
lenepithel

Hyperplasie des 0,90+0,54 | 0,80+0,40 | 1,00+0,71 | 1,00+0,00 | 0,50+5,00 | 0,60+0,49 | 0,80+0,75
respiratorischen

Epithels

Proliferation 0,00+0,00 | 0,20+0,40 | 0,50+0,71 | 0,44+0,68 | 0,10+0,30 | 0,20+0,40 | 0,50+0,67
interlamellarer Zellen * *
Proliferation von 1,00+0,45 | 0,80+0,40 | 0,88+0,33 | 1,11+0,31 | 0,90+0,30 | 0,80+0,40 | 0,90+0,83
Schleimzellen

Entziindliche 0,70+0,46 | 0,70+0,46 | 1,25+0,43 | 1,11+0,57 | 0,80+0,60 | 1,10+0,70 | 0,80+0,40
Infiltrate *

Fusion einzelner 0,40+0,66 | 0,20+0,40 | 0,13+0,33 | 0,33+0,66 | 0,00+0,00 | 0,00+0,00 | 0,00+0,00
Sekundarlamellen

Teleangiektasien 0,00+0,00 | 0,10+0,30 | 0,25+0,66 | 0,11+0,31 | 0,20+0,40 | 0,10+0,30 | 0,20+0,60
Schadigungsgrad/ 0,77+0,20 | 0,62+0,17 | 0,79+0,39 | 0,83+0,26 | 0,58+0,08 | 0,66+0,17 | 0,64+0,26
Kiemen o

Haut Kontrolle 0,5 pg/L 1 ug/L 5 ug/L 10 ug/L 25 ug/L 50 pg/L

n 10 10 10 10 10 10 10
Entziindliche 0,00+0,00 | 0,00+0,00 | 0,10+0,30 | 0,00+0,00 | 0,10+0,30 | 0,00+0,00 | 0,20+0,40
Infiltrate/subepider-

mal bzw. subkutan

Schadigungsgrad/ 0,00+0,00 | 0,00+0,00 | 0,10+0,30 | 0,00+0,00 | 0,10+0,30 | 0,00+0,00 | 0,20+0,40
Haut

n: Anzahl der untersuchten Organe;*: Kontrolle versus 0,5, 1, 5, 10, 25, 50 yg PFOSI/L; *p<0,05, **p<0,01
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Abbildung 22: Semiquantitative Bewertung des Glykogengehaltes der Leber (Grad 0-3; Mittelwerte + Standard-

abweichung); *: Kontrolle versus 0,5, 1, 5, 10, 25, 50 uyg PFOS/L; **p<0,01, ***p<0,001
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(C, D) Exposition in 50 ug PFOS/L: Lebergewebe mit geringem Glykogengehalt; Farbungen (A,C) Hamatoxylin-

Eosin; (B,D) Glykogenfarbung (Karminfarbung nach Best); Primarvergréf3erung 200 x
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Abbildung 24: Semiquantitative Bewertung des Schadigungsgrades der Niere (Grad 0-3; Mittelwerte + Standard-
abweichung); * Kontrolle versus 0,5, 1, 5, 10, 25, 50 ug PFOSI/L; *p<0,05

Abbildung 25: Rumpfnierengewebe von Regenbogenforellen. (A) Rumpfnierengewebe ohne pathologischen Be-
fund; (B) Rumpfnierengewebe einer Regenbogenforelle nach Exposition in 50 ug PFOS/L: Hyalintropfige Spei-
cherung; Farbung Hamatoxylin-Eosin; Primarvergréerung 200 x
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514 Ergebnisse der Rickstandsanalysen

Die riickstandsanalytischen Untersuchungen wurden an Gewebeproben von Blut, Leber, Niere, Kie-
men und Muskulatur sowie an einer Probe der wahrend des gesamten Versuchs verwendeten Futter-
mittelcharge durchgefiihrt. Die Uberpriifung des Futtermittels ergab einen PFOS-Gehalt von 0,7 pg
PFOS/kg Futter. Die in den Fischorganen ermittelten Rickstandswerte sind in Tabelle 14 zusammen-
gefasst. Bei Kontrolltieren wurden geringe Mengen von PFOS in Blut und Leber nachgewiesen. In
Niere, Kiemen und Muskulatur der Kontrollgruppe war dagegen kein PFOS vorhanden. Nach 28-
tagiger PFOS-Exposition kam es zu einer konzentrationsabhangigen Anreicherung von PFOS in allen
untersuchten Geweben. Dabei war in allen Versuchsgruppen die starkste Anreicherung in der Leber
zu beobachten. Die zweithéchste PFOS-Belastung wies das Blut der Versuchsfische der einzelnen
Gruppen auf. An dritter Stelle rangierten je nach Héhe der Expositionskonzentration entweder Niere
(0,5, 1, 5, 10 ug PFOS/L) oder Kiemen (25, 50 ug PFOS/L). Die niedrigsten Konzentrationen innerhalb
der Versuchsgruppen wurden im Muskelgewebe nachgewiesen. In Abbildung 26 sind die Biokonzent-

rationsfaktoren fir PFOS in den verschiedenen Fischgeweben dargestellt.

Tabelle 14: PFOS-Konzentrationen der untersuchten Fischgewebe ( in ug/ kg) nach 28-tagiger PFOS-Exposition

in den verschiedenen Testgruppen (Mittelwerte + Standardabweichung)

Kontrolle 0,5 pg/L 1 pg/L 5 ug/L 10 ug/L 25 ug/L 50 pg/L
Muskulatur 0,00 1,18 5,83 11,02 26,80 63,67 385,
+0,00 10,54 +1,75 13,88 14,70 125,69 6+238,52
Kiemen 0,00 14,02 60,98 263,9 489,62+17 1472,97 6890,33
2,38
+0,00 +1,02 115,64 +108,26 896,02 +4832,62
Niere 0,00 23,23 119,8 284,55 674,18+14 1325,77 5572
9,96
+0,00 15,76 +20,96 172,21 +126,98 +2480,34
Blut 573 30,3 158,85 420,2 832,27 2445,88 8682,77
+2,40 16,16 145,46 +193,28 +359,41 1547,26 +5109,58
Leber 6,12 38,77 176,04 581,77 2461,12 5846,12 18343,27
+4,47 16,83 114,58 +192,63 +614,38 +1285,98 +2351,41
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Abbildung 26: Biokonzentrationsfaktoren flir PFOS in verschiedenen Geweben von Regenbogenforellen nach 28-
tagiger Exposition

5.2 Versuch II: Untersuchungsergebnisse zur endokrinen Wirkung von
PFOS

5.2.1 Histologische Geschlechtsbestimmung und Untersuchungen zum gonadalen
Reifegrad

Die histologische Untersuchung von Gonadengewebe ermdglichte eine eindeutige Bestimmung des
Geschlechts der Versuchstiere. Die Anzahl mannlicher und weiblicher Fische in den verschiedenen

Versuchsgruppen sowie das Geschlechterverhaltnis sind in Tabelle 15 wiedergegeben.

Tabelle 15: Ergebnisse der histologischen Geschlechtsbestimmung, absolute Anzahl ménnlicher und weiblicher

Fische und Geschlechterverhaltnis

Befunde Kontrolle | 0,5 ug/L 1 pg/L 5 pg/L 10 pg/L 25 pg/L 50 pg/L
Gesamttierzahl n 32 32 32 32 32 32 31
Anzahl & 14 13 20 19 16 21 19
Anzahl @ 18 19 12 13 16 11 12
Prozentualer Anteil 3:Q 43 : 56 41 :59 63 .37 59 : 41 50:50 66 : 34 61:39
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Die Bestimmung des gonadalen Reifegrades ergab bei PFT-exponierten mannlichen Individuen im
Mittel meist keinen Unterschied zu Kontrolltieren. Eine Ausnahme bildete die 5 pg/L-Gruppe, bei der
aufgrund der Tatsache, dass Einzeltiere eine fortgeschrittene Reife des Hodengewebes aufwiesen,
ein gegenuber der Kontrollgruppe signifikant erhdhter mittlerer gonadaler Reifegrad beobachtet wur-
de. I.R. der Untersuchung von Eierstockgewebe wurden bei weiblichen Tieren keine Unterschiede im
gonadalen Reifegrad zwischen Kontrolltieren und PFOS-exponierten Individuen ermittelt. Einen Uber-
blick Gber die Reifegrade des Gonadengewebes bei mannlichen und weiblichen Tieren aller Ver-

suchsgruppen gibt Tabelle 16.

Tabelle 16: Ergebnisse der histologischen Bewertung des gonadalen Reifegrades bei mannlichen und weiblichen

Fischen (Mittelwerte + Standardabweichung)

Befunde Kontrolle | 0,5 pg/L 1 pg/L 5 pg/L 10 pg/L 25 pg/L 50 pg/L
Anzahl & 14 13 20 19 16 21 19
Gonadaler Reifegrad/

Hoden

Anzahl Reifegrad 0 9 8 12 6 7 13 9
Anzahl Reifegrad 1 1 0 0 1 1 0 2
Anzahl Reifegrad 2 4 2 4 5 5 5 3
Anzahl Reifegrad 3 0 3 4 7 3 3 5
Anzahl ¢ 18 19 12 13 16 11 12
Gonadaler Reifegrad/

Eierstock (Ovar)

Anzahl Reifegrad 2 16 19 12 12 15 11 11
Anzahl| Reifegrad 3 2 0 0 1 1 0 1
5.2.2 Ergebnisse der Analyse von Sexualhormonen, Vitellogenin und Schilddru-

senhormonen

Die biochemische Analyse der Blutspiegel von Sexualhormonen, Vitellogenin und Schilddriisenhor-
monen ergab zum Teil deutliche Unterschiede zwischen den Geschlechtern, sodass eine getrennte

Darstellung der Ergebnisse fir weibliche und mannliche Fische erfolgt.
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5221 Mannliche Tiere

Die Bestimmung des Testosterongehaltes im Blut mannlicher Fische ergab keine Unterschiede zwi-
schen PFOS-exponierten Fischen und Kontrolltieren (Abbildung 27). Die Blutspiegel von 11-keto-
Testosteron waren nach Exposition in 5, 10 und 50 ug PFOS/L signifikant gegeniiber Kontrollwerten
erhoht (Abbildung 28). Wie aus den Abbildungen 27 und 28 hervorgeht, wurde fiir beide Hormone ei-
ne hohe positive Korrelation (p < 0,001) zwischen der Hohe der Hormonspiegel im Blut und dem go-
nadalen Reifegrad ermittelt. Die 17R-Estradiolgehalte im Blut der PFOS-exponierten Fische waren in
der Regel mit den bei Kontrolltieren ermittelten Werten vergleichbar. Ausschlie3lich bei Tieren, die 5
Mg PFOS/L ausgesetzt waren, wurde eine signifikante Abnahme der 17R3-Estradiolspiegel beobachtet.
Generell korrelierten die 17R-Estradiolwerte bei den mannlichen Tieren nicht mit deren gonadalem
Reifegrad (Abbildung 29).

Die Analyse des Vitellogeningehaltes im Blut ergab keine Unterschiede zwischen PFOS-exponierten
und Kontrolltieren. Auch fur die Vitellogeninwerte wurde keine Korrelation zum Reifegrad des Hoden-

gewebes nachgewiesen (Abbildung 30).

Hinsichtlich der Schilddriisenhormone ergab sich bei mannlichen Fischen folgendes Bild. Die Blut-
spiegel fur T3 (Trijodthyronin) zeigten nach Einwirkung von PFOS in der Regel keine Veranderungen
gegeniber Kontrollwerten. Nur in der 0,5 ug/L-Gruppe wurden erhéhte Werte beobachtet (Abbildung
31). Ebenso ergab die Bestimmung von T4 (Thyroxin) bei PFOS-exponierten Fischen meist den Kon-
trolltieren vergleichbare Werte. Ausschliel3lich Fische, die 25 ug PFOS/L ausgesetzt waren, wiesen
niedrigere T4-Hormonspiegel auf (Abbildung 32). Im Gegensatz dazu lagen die Gehalte an TSH (Thy-
reoidea stimulierendes Hormon) im Blut der Fische bereits ab einer Einwirkung von 0,5 ug PFOS/L
deutlich niedriger als bei Kontrolltieren (Abbildung 33). Die Blutspiegel der Schilddriisenhormone kor-

relierten nicht mit dem gonadalen Reifegrad der mannlichen Versuchstiere (Abbildungen 31-33).

Bayerisches Landesamt fir Umwelt 2011 51



Ergebnisse

4500

4000

Korrelation: *** : p < 0,001

3500

3000

2500

pg/ml

2000

1500

1000

500

Reifegrade

Abbildung 27: Konzentration von Testosteron im Plasma mannlicher Regenbogenforellen nach 28-tagiger Expo-

sition in PFOS (Mittelwerte + Standardabweichung)
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Abbildung 28: Konzentration von 11-keto Testosteron im Plasma mannlicher Regenbogenforellen nach 28-
tagiger Exposition in PFOS (Mittelwerte + Standardabweichung); *: Kontrolle versus 0,5, 1, 5, 10, 25, 50 ug
PFOSI/L; *p<0,05,
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Abbildung 29: Konzentration von Estradiol im Plasma mannlicher Regenbogenforellen nach 28-tagiger Exposition

in PFOS (Mittelwerte + Standardabweichung); *: Kontrolle versus 0,5, 1, 5, 10, 25, 50 ug PFOS/L; *p<0,05,
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Abbildung 30: Konzentration von Vitellogenin im Plasma mannlicher Regenbogenforellen nach 28-tagiger
Exposition in PFOS (Mittelwerte + Standardabweichung)
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Abbildung 31: Konzentration von T3 (Trijodthyronin) im Plasma mannlicher Regenbogenforellen nach 28-tagiger
Exposition in PFOS (Mittelwerte + Standardabweichung); *: Kontrolle versus 0,5, 1, 5, 10, 25, 50 ug PFOSI/L;
*p<0,05
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Abbildung 32: Konzentration von T4 (Thyroxin) im Plasma mannlicher Regenbogenforellen nach 28-tagiger Ex-
position in PFOS (Mittelwerte + Standardabweichung); *: Kontrolle versus 0,5, 1, 5, 10, 25, 50 ug PFOSI/L;
**p<0,01
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Abbildung 33: Konzentration von TSH (Thyreoidea stimulierendes Hormon) im Plasma mannlicher Regenbogen-
forellen nach 28-tagiger Exposition in PFOS (Mittelwerte + Standardabweichung); *: Kontrolle versus 0,5, 1, 5,
10, 25, 50 pg PFOS/L; **p<0,01, ***p<0,001

5222 Weibliche Tiere

Bei weiblichen Testfischen flihrte eine PFOS-Exposition bereits ab einer Konzentration von 0,5 pg/L
zu einer statistisch signifikanten Zunahme der Testosteron-Spiegel im Blut (Abbildung 34). Die Blut-
werte von 11-keto-Testosteron waren ab einer Konzentration von 1 uyg PFOS/L deutlich erhéht. Eine
Ausnahme bildeten die Individuen der 10 pg/L-Gruppe, bei denen der 11-keto-Testosterongehalt im
Mittel nur geringfligig Uber dem der Kontrollgruppe lag (Abbildung 35). Wie in den Abbildungen 34 und
35 dargestellt, korrelierten weder die Testosteronspiegel noch die Gehalte von 11-keto-Testosteron im
Blut mit dem Reifegrad der Ovarien. Die Bestimmung von 17R-Estradiol ergab bei Fischen, die 0,5, 25
und 50 ug PFOS/L ausgesetzt waren, niedrigere Werte als bei Kontrolltieren. Fir die tbrigen PFOS-
exponierten Versuchstiergruppen wurden den Kontrolltieren vergleichbare Werte ermittelt (Abbildung
36). Wie aus der Abbildung 36 hervorgeht, korrelierten die 17R-Estradiolwerte sehr stark (p < 0,001)

mit dem Reifegrad der Ovarien.

Die Bestimmung des Vitellogeningehaltes im Blut der weiblichen Fischen ergab bei Individuen, die 0,5
und 1 und 50 yg PFOS/L ausgesetzt waren, niedrigere Werte als bei Kontrolltieren. In den 5 bzw. 10
pg/L-exponierten Gruppen lagen die Vitellogeninkonzentrationen im Bereich der Kontrollwerte. Auch
fur die Vitellogeninwerte wurde eine enge positive Korrelation zum gonadalen Reifegrad der Tiere er-
mittelt (Abbildung 37).
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Unter den analysierten Schilddrisenhormonen erwies sich T3 bei Fischen nach Exposition in 0,5 ug
PFOSI/L erhoht, nach Exposition in 50 ug/L hingegen erniedrigt. Bei Fischen der tibrigen Versuchs-
gruppen wurden den Kontrolltieren vergleichbare Werte flr T3 ermittelt (Abbildung 38). Bei allen Ver-
suchsgruppen wurde ab einer Expositionskonzentration von 1 ug PFOS/L eine deutliche Absenkung
der Blutspiegel von T4 gegentber Kontrollwerten beobachtet (Abbildung 39). Die Blutgehalte an TSH
waren ab einer PFOS-Konzentration von 0,5 pg/L statistisch signifikant verringert (Abbildung 40).
Auch bei den weiblichen Tieren wurden hinsichtlich der Schilddrisenhormone keine Korrelationen

zwischen der Hohe der Hormonspiegel und dem gonadalen Reifegrad ermittelt (Abbildungen 38-40).
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Abbildung 34: Konzentration von Testosteron im Plasma weiblicher Regenbogenforellen nach 28-tagiger Exposi-
tion in PFOS (Mittelwerte + Standardabweichung); *: Kontrolle versus 0,5, 1, 5, 10, 25, 50 uyg PFOS/L; *p<0,05,
**p<0,01, ***p<0,001
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Abbildung 35: Konzentration von 11-keto Testosteron im Plasma weiblicher Regenbogenforellen nach 28-tagiger
Exposition in PFOS (Mittelwerte + Standardabweichung); *: Kontrolle versus 0,5, 1, 5, 10, 25, 50 ug PFOSI/L;
*p<0,05, ***p<0,001
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Abbildung 36: Konzentration von Estradiol im Plasma weiblicher Regenbogenforellen nach 28-tagiger Exposition
in PFOS (Mittelwerte + Standardabweichung); *: Kontrolle versus 0,5, 1, 5, 10, 25, 50 ug PFOS/L; *p<0,05,
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Abbildung 37: Konzentration von Vitellogenin im Plasma weiblicher Regenbogenforellen nach 28-tagiger Exposi-
tion in PFOS (Mittelwerte + Standardabweichung); *: Kontrolle versus 0,5, 1, 5, 10, 25, 50 ug PFOS/L; *p<0,05,
**p<0,01
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Abbildung 38: Konzentration von T3 (Trijodthyronin) im Plasma weiblicher Regenbogenforellen nach 28-tagiger
Exposition in PFOS (Mittelwerte + Standardabweichung); *: Kontrolle versus 0,5, 1, 5, 10, 25, 50 ug PFOS/L;
*p<0,05, ***p<0,001
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Abbildung 39: Konzentration von T4 (Thyroxin) im Plasma weiblicher Regenbogenforellen nach 28-tagiger Expo-
sition in PFOS (Mittelwerte + Standardabweichung); *: Kontrolle versus 0,5, 1, 5, 10, 25, 50 ug PFOS/L; **p<0,01
***p<0,001
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Abbildung 40: Konzentration von TSH (Thyreoidea stimulierendes Hormon) im Plasma weiblicher Regenbogenfo-

rellen nach 28-tagiger Exposition in PFOS (Mittelwerte + Standardabweichung); *: Kontrolle versus 0,5, 1, 5, 10,
25, 50 ug PFOS/L; **p<0,01, ***p<0,001
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6 Diskussion

Der vorliegende Abschlussbericht fasst die Ergebnisse der Untersuchungen zur Fischtoxizitat von
PFOS (Perfluoroktansulfonsaure), eines aufgrund seiner chemischen Eigenschaften vielfach einge-
setzten und mittlerweile weltweit in der belebten und unbelebten Umwelt verbreiteten perfluorierten
Tensides zusammen. Fir PFOS liegen bisher keine Daten aus Toxizitatsstudien an Fischen vor, die
eine unter Umweltbedingungen vorliegende langerfristige Expositionssituation und das daraus resul-
tierende Risiko abbilden. Ziel der Untersuchungen war eine Erarbeitung von adaquaten Expositions-
Wirkungsdaten, um eine fundierte Risikoabschatzung und damit eine Festlegung von 6kotoxikologisch

begriindeten Grenzwerten flir Oberflachengewasser zu ermdéglichen.

Die Studie gliederte sich in zwei Abschnitte. Im Rahmen eines ersten Expositionsversuches mit Re-
genbogenforellen kamen zur Erfassung PFOS-induzierter toxischer Wirkungen klassische, medizi-
nisch-toxikologische Untersuchungsmethoden wie Hamatologie, klinische Chemie und Histopathologie
zum Einsatz. Dartber hinaus wurden chemische Analysen zum Nachweis von PFOS-Rickstanden in
verschiedenen Fischorganen durchgefiihrt. Ein zweiter Expositionsversuch diente der Ermittlung po-

tentieller endokriner Wirkungen von PFOS.

6.1 Toxische Wirkungen von PFOS

Zur Ermittlung maoglicher fischtoxischer Wirkungen von PFOS wurden hamatologische Untersuchun-
gen durchgefuhrt. Ausschlief3lich bei weiblichen Tieren, die der héchsten PFOS-Konzentration von 50
Mg/L ausgesetzt waren, wurden dezente Veranderungen nachgewiesen. Neben einem Anstieg der
Gesamterythrozytenzahl wurde eine Abnahme des mittleren Erythrozytenvolumens MCV (mean cor-
puscular volume) sowie des mittleren Hamoglobingehalts der Einzelerythrozyten MCH (mean corpus-
cular hemoglobin) beobachtet. Die Gesamthamoglobinkonzentration im Blut blieb dabei unverandert.
Bei mannlichen Fischen traten nach PFOS-Exposition keine hamatologischen Veranderungen auf. Die
bei den weiblichen Fischen erhobenen Befunde sprechen fir eine Beeinflussung der Erythrozyten
durch PFOS. Der Anstieg der Gesamterythrozytenzahl stellt moglicherweise eine kompensatorische
Reaktion auf einen verminderten Hamoglobingehalt der Einzelerythrozyten (MCH) dar. Eine entspre-
chende Verminderung des MCH wurde auch bei Ratten nach oraler Applikation von PFOS nachge-
wiesen (Martin et al., 2007). Veranderungen der weifden Blutzellen im Sinne einer Vermehrung un-
segmentierter neutrophiler Granulozyten, wie sie ebenfalls bei Ratten nach oraler Aufnahme von
PFOS nachweisbar waren (Seacat et al., 2003), wurde in vorliegender Studie an Fischen nicht beo-
bachtet.

Anhand klinisch-chemischer Analysen im Blut der Regenbogenforellen wurden unterschiedliche Reak-
tionsmuster der Leberenzyme auf eine Exposition mit PFOS festgestellt. Hinsichtlich der Enzyme Glu-

tamat-Oxalacetat-Transaminase (GOT), Alkalische Phosphatase (AP) und Glutamat-Pyruvat-
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Transaminase (GPT) wurde bei einem Teil der PFOS-exponierten Versuchsgruppen eine geringgradi-
ge Abnahme der Enzymaktivitat im Blutplasma beobachtet. Im Zuge der Bewertung dieser Befunde
gilt es zu berticksichtigen, dass eine Erhéhungen dieser Enzyme von Bedeutung bei der Diagnose
von Lebererkrankungen sein kann. Verminderungen der Enzymaktivitat werden allgemein selten beo-
bachtet und besitzen keine diagnostische Bedeutung. Das Enzym Laktat-Dehydrogenase (LDH), das
im Falle einer Erhdhung ebenfalls als Indikator fir Leberzellschaden dient, war bei PFOS-exponierten
Fischen nicht verandert. Die Aktivitat der y-Glutamat-Transaminase (y-GT) war unabhangig vom Ge-
schlecht der Tiere in einzelnen PFOS-exponierten Versuchsgruppen erhdht. Eine Schadigung der Le-
ber Iasst sich aus diesem isolierten Befund nicht ableiten. In einer Studie an Ratten wurde nach oraler
Gabe von PFOS oder PFOA keine Veranderungen der GPT bzw. AP beobachtet (Martin et al., 2007).
Parallel durchgefiihrte Genexpressionsstudien lieferten jedoch Hinweise auf eine PFOS-induzierte In-
duktion AP- und GPT-spezifischer Gene. Nach Seacat et al. (2003) war bei mannlichen Ratten nach
Verabreichung von PFOS Uber das Futter ein Anstieg der GPT zu verzeichnen. Fur Fische wurde eine
Speziesspezifitat hinsichtlich einer Beeinflussung der Enzymaktivitat der GPT durch PFOS beschrie-
ben (Hoff et al., 2005a). Wahrend bei Giebeln aus dem Freiland kein Zusammenhang zwischen der
PFOS-Konzentration in der Leber und der GPT-Aktivitat bestand, korrelierte dieses Enzym bei Karp-
fen und Aalen mit dem PFOS-Gehalt der Leber. Bei der Interpretation der Enzymbefunde gilt es zu
berlcksichtigen, dass die genannten Enzyme zudem hohen individuellen Schwankungen unterliegen
(Scheinert & Hoffmann, 1987). Aufgrund der vorliegenden Ergebnisse ist davon auszugehen, dass
PFOS in den verwendeten Konzentrationen und bei der gewahlten Expositionsdauer keine nennens-
werten Leberschaden bei Regenbogenforellen verursacht. Hierfiir sprechen auch die histopathologi-
schen Untersuchungen die - abgesehen von einer Glykogenentspeicherung der Leber - keine patho-
logischen Leberveranderungen ergaben.

Weitere klinisch-chemische Untersuchungsergebnisse weisen auf eine Beeinflussung des Blutzucker-
spiegels bei weiblichen Fischen hin. So war der Glukosegehalt mit Ausnahme der 5 pg/L-Gruppe be-
reits ab einer Expositionskonzentration von 0,5 ug PFOS/L signifikant vermindert. In der Literatur fin-
den sich ebenfalls Hinweise auf eine PFOS-bedingte Stérung der Regulation des Blutzuckerspiegels.
So ermittelten Seacat et al. (2003) bei Sprague-Dawley Ratten nach oraler Verabreichung von PFOS
verminderte Glukosespiegel im Blut. Nach Untersuchungen von Lin et al. (2008) waren erhohte
PFOS-Konzentrationen im menschlichen Blut mit einer erhéhten B-Zellaktivitat in den Inselzellen der
Bauchspeicheldriise und damit erhéhten Insulinspiegeln und folglich verminderten Glukosespiegeln
korreliert. Bei Zebrafischen wurde im Zusammenhang mit einer PFOS-Exposition eine erhdhte Ge-
nexpression von Corticotropin-Releasing-Faktor (CRF) ermittelt (Shi et al., 2009). CRF vermittelt
stress-bedingte Reaktionen der Hypothalamus-Hypophysen-Nebennieren-Achse, indem es die Sekre-
tion von Adrenokortikotropem Hormon (ACTH) in der Hypophyse und in der Folge von Adrenalin und
Glukokortikoiden stimuliert (Mommsen et al., 1999). Es wird vermutet, dass CFR eine zweifache phy-
siotrope Rolle bei Fischen zukommt und sowohl in die Kontrolle der interrenalen als auch der thyroida-
len Achse involviert ist (De Groef et al., 2006).

Neben der Beeinflussung des Kohlenhydratstoffwechsels ergaben sich auch Hinweise auf Verande-
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rungen von Parametern des Proteinstoffwechsels durch PFOS. Bei weiblichen Fischen wurde bereits
ab einer Konzentration von 0,5 ug PFOS/L eine deutliche Abnahme der Harnstoffkonzentration im Blut
beobachtet. Eine Vermehrung des Gesamtproteingehaltes im Blut war sowohl bei mannlichen als
auch bei weiblichen Tieren einzelner Versuchsgruppen nachweisbar. Der Kreatiningehalt war nur bei
mannlichen Fischen nach Exposition in 5 pg/L erhdht. Literaturangaben zu derartigen Veranderungen
infolge einer PFOS-Einwirkung liegen nicht vor. Die genannten Parameter dienen in der labormedizi-
nischen Diagnostik der Beurteilung der Nierenfunktion. Die Befunde sprechen gegen eine Einschran-
kung der Nierenfunktion, da in diesem Fall sowohl Harnstoff als auch Kreatinin erhéht waren. Den-
noch kommt den Ergebnissen eine Bedeutung zu. So ist aufgrund der Befunde eine Beeinflussung

des Proteinstoffwechsels im Sinne einer anabolen Stoffwechsellage nicht auszuschlieRen.

Der Triglyzeridgehalt im Blut war nur bei weiblichen Tieren, die 5 bzw. 50 uyg PFOS/L ausgesetzt wa-
ren, deutlich reduziert. Es bestand somit keine Abhangigkeit zur Héhe der Expositionskonzentration
oder zur Héhe der PFOS-Gehalte in der Leber. Andere Untersuchungen weisen auf eine Beeinflus-
sung des Fettstoffwechsels durch PFOS hin. Hoff et al. (2005b) ermittelten bei Kohimeisen eine nega-
tive Korrelation zwischen Serumlipidwerten und hohen PFOS-Gehalten der Leber. Die Ursachen wur-
den auf biochemischer Ebene in einer gesteigerten -Oxidation der Fettsauren sowie einer verminder-
ten Lipoproteinsynthese vermutet (Haughom & Spydevold, 1992). Hinsichtlich der Cholesterin- und
Bilirubinwerte wurden weder flr mannliche noch fir weibliche PFOS-exponierte Fische Unterschiede
zu den Kontrollindividuen ermittelt. Die Kalziumspiegel im Blut waren mit Ausnahme der 25 pg/L-
Gruppe bei weiblichen Fischen aller Expositionsgruppen erhdht. Hoff et al. (2005a) ermittelten hinge-
gen bei Wildfischen in Belgien eine negative Korrelation zwischen PFOS-Gehalten in der Leber und
Kalziumkonzentrationen im Blut. Als Ursachen hierfiir wurden eine durch PFOS gesteigerte Memb-
ranpermeabilitdt bzw. strukturelle Veranderungen des Kiemengewebes und ein damit einhergehender

Elektrolytverlust diskutiert.

Die im Rahmen von Versuch | durchgefiihrten histopathologischen Untersuchungen ergaben aus-
schlief3lich im Bereich von Leber und Niere signifikante Unterschiede zwischen PFOS-exponierten
Tieren und Kontrollindividuen. Im Bereich der anderen untersuchten Organe wurde fur alle Gruppen

ein vergleichbarer, geringer Schadigungsgrad ermittelt.

In der Leber beschrankten sich die Veranderungen auf eine deutliche Reduktion des Speicherstoffes
Glykogen ab einer Expositionskonzentration von 10 ug PFOS/L. Dies steht im Einklang mit Untersu-
chungen von Hagenaars et al. (2008) an Karpfen, die nach PFOS-Exposition ebenfalls eine Verminde-
rung der Glykogendepots, begleitet von einer Verminderung des relativen Konditionsfaktors und des
hepatosomatischen Indexes ergaben. Fir einen PFOS-bedingten Einfluss auf den Energiehaushalt
spricht auch die bereits in geringen PFOS-Konzentrationen nachgewiesene Abnahme der Glukose-
spiegel im Blut. In anderen Studien erwies sich die Leber als primares Zielorgan toxischer PFOS-
Wirkungen (Butenhoff et al., 2006; Seacat et al., 2003). Makroskopische Veranderungen umfassten
eine Zunahme des Lebergewichtes und eine Schwellung des gesamten Organs bei Ratten bzw. Mau-

sen (Seacat et al., 2003; Yahia et al., 2008). Anhand histopathologischer Untersuchungen wurde eine
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Hyperplasie von Leberzellen, verbunden mit einer zytoplasmatischen Vakuolisierung, diagnostiziert
(Seacat et al., 2003). Eine Vakuolisierung von Leberzellen wurde auch bei Dickkopfelritzen und
Zebrabarblingen nach Einwirkung von PFOS beschrieben (Ankley et al., 2005; Du et al., 2009). Bei
Huhnerembryonen wurden ab einer Exposition in 1 ug PFOS/g Eigewicht periportale Entziindungen,
Gallengangshyperplasien sowie Leberzellnekrosen nachgewiesen (Molina et al., 2006). Im Rahmen
vorliegender Studie wurden derartige pathologische Leberveranderungen nicht beobachtet. Auch die
bereits diskutierten klinisch-chemischen Befunde sprechen nicht fir eine Schadigung des Leberpa-
renchyms. Es ist zu vermuten, dass die eingesetzten PFOS-Konzentrationen zu gering waren, um

derartige Veranderungen auszuldsen.

Im Bereich der Niere wurde bei Tieren, die der h6chsten Expositionskonzentration von 50 yg PFOS/L
ausgesetzt waren, ein signifikant erhdhter Schadigungsgrad ermittelt. Dies beruht darauf, dass bei
dieser Versuchsgruppe eine vermehrte Proteinspeicherung in den Nierentubuli zu beobachten war.
Weitere, schwerwiegendere Nierenbefunde wurden nicht diagnostiziert. Literaturdaten zu moglichen

Nierenveranderungen infolge einer Einwirkung von PFOS liegen nicht vor.

Die Ruckstandsuntersuchungen ergaben ein deutliches Anreicherungspotential von PFOS und besta-
tigen damit die Ergebnisse anderer Autoren (Houde et al., 2006a; Martin et al., 2003a; Martin et al.,
2004b; Sinclair & Kannan, 2006). Die hochsten Konzentrationen fanden sich in der Leber, gefolgt von
Blut, Niere und Kiemen. In der Muskulatur waren generell die niedrigsten PFOS-RUckstadnde nach-
weisbar. Im Vergleich dazu ergab eine Studie an Dickkopfelritzen die hochste PFOS-Akkumulation im
Blut, gefolgt von Leber und Gonadengewebe (Ankley et al., 2005). Die ermittelten Biokonzentrations-
faktoren (BCF) in vorliegender Studie lagen mit maximal 370 in der Leber am héchsten, insgesamt je-
doch deutlich unter den in der Literatur angegebenen BCFs von 1100 (Fischkorper), 4300 (Blut) und
5400 (Leber) (Martin et al., 2003a). Untersuchungen an Aiteln aus einem franzdsischen FlieRgewas-
ser ergaben BCFs von 158489 (Blutplasma), 19952 (Leber), 10000 (Kiemen), 10000 (Gonaden) sowie
2512 (Muskulatur) (Labadie & Chevreuil, 2011). Becker et al. (2010) ermittelten an Fischen aus dem
Roten Main bei Bayreuth BCFs von 4600 (Aitel, Leber) bzw. 11000 (Grindling, Organpool) und damit
erheblich héhere Werte als unter Laborbedingungen. Nach Becker et al. (2010) ist bei Fischen aus
dem Freiland von einer Anreicherung von PFOS in der Leber um den Faktor 10* auszugehen. Dies
deckt sich mit friiheren Untersuchungsergebnissen des LfU (2008), denen zufolge z.B. in der Musku-
latur von Fischen aus freien Gewassern eine deutlich héhere PFOS-Belastung vorlag als nach einer
4-wochigen PFOS-Exposition unter Laborbedingungen, obwohl die jeweilige Wasserbelastung mit
PFOS in etwa vergleichbar war. So wurden beispielsweise in Fischen aus dem Main bei Schweinfurt
bei einer dort vorhandenen Belastung von 0,011 ug PFOS/L bis zu 57 ug PFOS/kg in der Muskulatur
nachgewiesen. Im Vergleich dazu wurden in vorliegender Laborstudie bei einer 28-tagigen Exposition
in 0,5 ug PFOS/L nur 1,18 ug PFOS/kg in der Muskulatur ermittelt. Dies ist vermutlich darauf zuriick-
zufiihren, dass die im Rahmen des Laborversuches gewahlte Expositionsdauer von 28 Tagen zur kurz
war, um eine vollstandige Anreicherung von PFOS in den Fischgeweben zu erreichen, wahrend unter

Freilandbedingungen z.T. eine lebenslange Exposition stattfindet.
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6.2 Endokrine Wirkungen von PFOS

In der Literatur finden sich neben zahlreichen Daten zu endokrinen Wirkungen von PFOS bei Men-
schen und Saugetieren (Gutshall et al., 1989; Lau et al., 2003; Luebker et al., 2005b; Martin et al.,
2007; Thibodeaux et al., 2003) auch Hinweise auf eine Beeinflussung des Hormonsystems bei Fi-
schen (Ankley et al., 2005; Du et al., 2009; Oakes et al., 2005; Shi et al., 2009).

Die vorliegenden Untersuchungen an Regenbogenforellen zu mdglichen endokrinen Wirkungen von
PFOS umfassten neben der Analyse von Sexual- und Schilddrisenhormonen auch die histologische
Bestimmung von Geschlecht und gonadalem Reifegrad. Diese Vorgehensweise ermoglichte eine Un-
terscheidung zwischen tatsachlichen, PFOS-induzierten Effekten auf der hormonellen Ebene und au-
genscheinlich hormonellen Veranderungen, die in Wirklichkeit nur den individuellen Reifegrad der Ver-
suchstiere und den dadurch bedingten Hormonstatus widerspiegeln. Ein Vergleich der Ergebnisse mit
den vorhandenen Literaturdaten fuhrt z.T. zu einer unterschiedlichen Bewertung der endokrinen Wirk-
samkeit von PFOS. In keiner der bisher veréffentlichten Studien wurden jedoch die ermittelten Hor-
monspiegel im Blut mit dem Grad der Geschlechtsreife korreliert. Insbesondere bei der Interpretation
von Sexualhormonspiegeln hat sich jedoch gezeigt, dass diese Vorgehensweise unverzichtbar ist, um
eindeutig zwischen PFOS-bedingten Veranderungen und natirlichen hormonellen Schwankungen zu

unterscheiden.

Die im Rahmen der aktuellen Studie durchgeflihrten histologischen Untersuchungen lieferten keine
Hinweise auf eine Beeinflussung der Gonadenreife bei mannlichen und weiblichen Versuchsfischen

durch eine 4-wdchige PFOS-Exposition.

Die Ergebnisse der Hormonanalysen sprechen jedoch fiir eine Beeinflussung verschiedener hormo-

neller Regelkreise bei Regenbogenforellen.

Im Hinblick auf die Sexualhormone wurden PFOS-bedingte Veranderungen ausschlief3lich bei weibli-
chen Tieren beobachtet. Bei diesen war die Konzentration von Testosteron im Blut bereits nach Expo-
sition in 0,5 pg PFOSI/L statistisch signifikant erhéht. Ab einer PFOS-Konzentration von 1 pg/L wurde
daruber hinaus ein deutlicher Anstieg von 11-keto-Testosteron beobachtet. Es wurden keine Korrela-
tionen zwischen der Hohe der Hormonspiegel und dem gonadalen Reifegrad ermittelt, sodass die Ver-
anderungen eindeutig auf eine Einwirkung von PFOS zuriickgefihrt werden kénnen. Auch hinsichtlich
der 17R3-Estradiolwerte wurden bei einzelnen PFOS-exponierten Gruppen Unterschiede zu den Kon-
trolltieren ermittelt. Aufgrund der Tatsache, dass die 17R}-Estradiolwerte jedoch sehr stark mit dem go-
nadalen Reifegrad der weiblichen Versuchs- und Kontrolltiere korrelierten und damit den Entwick-
lungszustand der Einzelindividuen widerspiegelten, werden die beobachteten Schwankungen der
Blutspiegel von 17[-Estradiol nicht als PFOS-induzierte Effekte interpretiert. Neben den Hormonana-
lysen erfolgte eine Bestimmung von Vitellogenin im Blut. Vitellogenin stellt einen Eiweil’stoff dar, der
naturlicherweise unter Estrogeneinfluss aber auch nach Einwirkung estrogen wirksamer Umweltche-

mikalien als Vorlaufers des Dottersackproteins gebildet wird. Vitellogenin wird deshalb weitlaufig als
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Biomarker fur eine Einwirkung estrogener Stoffe eingesetzt (Schwaiger & Negele, 1998). Die Bestim-
mung von Vitellogenin im Blut ergab bei weiblichen Fischen einzelnen PFOS-exponierter Versuchs-
gruppen ebenfalls Veranderungen gegentiber der Kontrollgruppe. Auch fir die Vitellogeninwerte wur-
de eine hohe Korrelation zum gonadalen Reifegrad der Tiere ermittelt. Die vorliegenden Untersu-
chungsergebnisse sprechen demnach gegen eine PFOS-bedingte Beeinflussung der Vitellogenin-

synthese und damit gegen eine estrogene Wirksamkeit von PFOS.

Bei mannlichen Regenbogenforellen wurden hinsichtlich der Sexualhormonspiegel keine Veranderun-
gen beobachtet, die auf eine Einwirkung von PFOS zurtickgefiihrt werden kénnen. Die Konzentratio-
nen von Testosteron im Blut waren bei PFOS-exponierten Fischen und Kontrolltieren vergleichbar. Die
Blutspiegel von 11-keto-Testosteron waren zwar nach Einwirkung von 5, 10 und 50 ug PFOS/L ge-
genulber Kontrollwerten erhéht. Aber auch diese erhéhten Werte stellen keine PFOS-induzierten Ef-
fekte dar, sondern korrelieren eng mit dem Grad der individuellen Geschlechtsentwicklung. Die Kon-
zentration von 17R-Estradiol war ausschlieRlich bei Tieren, die 5 pg PFOS/L ausgesetzt war, signifi-
kant gegenuber Kontrollwerten vermindert. In allen anderen Versuchsgruppen wiesen die Fische den
Kontrolltieren vergleichbare Werte auf, sodass auch im Hinblick auf 173-Estradiol nicht von einer sig-
nifikanten Beeinflussung durch PFOS ausgegangen werden kann. PFOS hatte keinen Einfluss auf die

Vitellogeninsynthese bei mannlichen Tieren.

In der Literatur finden sich experimentell ermittelte Daten zu einer Beeinflussung von Sexualhormon-
spiegeln bei verschiedenen Fischarten. In der Regel wurden die Untersuchungen an Aquarienfischar-
ten wie Dickkopfelritze (Ankley et al., 2005; Oakes et al., 2005) oder Zebrabarbling (Du et al., 2009)
durchgefiihrt. Insgesamt ergeben die veroffentlichten Daten kein einheitliches Bild hinsichtlich PFOS-
induzierter Veranderungen der Hormonspiegel. Die Untersuchungsergebnisse variierten je nach ein-
gesetzter Fischspezies, Geschlecht und Alter bzw. Entwicklungsstadium der Testtiere. Die in den Stu-
dien eingesetzten Testkonzentrationen lagen meist Uiber den in vorliegender Studie verwendeten

PFOS-Konzentrationen, sodass ein Vergleich der Daten nur bedingt mdglich ist.

Ein Anstieg von Testosteron, wie aktuell an weiblichen Regenbogenforellen ermittelt, wurde auch bei
juvenilen weiblichen Dickkopfelritzen beobachtet. 11-keto-Testosteron war bei juvenilen und adulten
weiblichen Individuen erhéht (Oakes et al., 2005). Andere Untersuchungen an adulten Dickkopfelrit-
zen ergaben nach PFOS-Exposition nur bei mannlichen Individuen erhdhte Konzentrationen von Tes-
tosteron und 11-Ketotestosteron im Blut, wahrend weibliche Tiere keine Veranderungen erkennen lie-
Ren. Die mannlichen Versuchsfische wiesen zudem eine verminderte Aromatase-Aktivitat im Gehirn
auf, die nach Ansicht der Autoren in ursachlichem Zusammenhang mit den erhdhten Hormonspiegeln
stehen konnte (Ankley et al., 2005). Im Gegensatz zu den aktuellen, an Regenbogen ermittelten Un-
tersuchungsergebnissen, die gegen eine Beeinflussung der Hormonspiegel von 17R3-Estradiol spre-
chen, wurde bei adulten weiblichen Dickkopfelritzen sowie juvenilen Tieren beiderlei Geschlechts ein
Anstieg dieses Hormons nachgewiesen (Oakes et al., 2005). Als mégliche Ursachen fir erhdhte Se-
xualhormonspiegel v.a. nach Exposition in niedrigen PFOS-Konzentrationen wurden eine Stimulation

der Steroidsynthese sowie eine Verminderung von Steroidabbauvorgangen diskutiert (Ankley et al.,
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2005; Oakes et al., 2005). Im Gegensatz zu Regenbogenforellen waren somit bei Dickkopfelritzen

auch mannliche Individuen von Veranderungen der Sexualhormonspiegel betroffen.

Bezlglich einer méglichen Beeinflussung des Biomarkers Vitellogenin durch PFOS liegen in der Lite-
ratur ebenfalls widerspriichliche Daten vor. Wie bei Regenbogenforellen in vorliegender Studie wurde
nach Angaben von Ankley et al. (2005) auch bei mannlichen und weiblichen Dickkopfelritzen die Kon-
zentration von Vitellogenin im Blut nicht beeinflusst. Nach Oakes et al. (2005) fuhrte eine PFOS-
Exposition bei juvenilen Dickkopfelritzen beiderlei Geschlechts hingegen zu einer Erhéhung des Vitel-
logeninspiegel. Eine Induktion der Vitellogeninsynthese und damit eine estrogene Wirksamkeit von
PFOS ergaben auch Genexpressionsstudien an der Leber von Zebrabarblingen (Du et al., 2009) so-
wie in vitro Studien an primaren Leberzellkulturen mannlicher Tilapien (Oreochromis niloticus) (Liu et
al., 2007).

Neben einer Beeinflussung der Sexualhormone sprechen die vorliegenden Ergebnisse fiir eine Beein-
flussung der Schilddriisenhormone. Auch hiervon waren die weiblichen Fische deutlich starker betrof-
fen als die mannlichen Individuen. So waren die Blutspiegel vonT4 (Thyroxin) ab einer PFOS-
Konzentration von 1 ug/L bei allen Versuchsgruppen deutlich verringert. Die Blutgehalte an TSH (Thy-
reoidea stimulierendes Hormon) lagen bereits ab einer PFOS-Konzentration von 0,5 pg/L deutlich un-
ter den Kontrollwerten. Hingegen wurden hinsichtlich der Konzentrationen von T3 (Trijodthyronin) im

Blut keine Veranderungen nachgewiesen, die auf eine Einwirkung von PFOS zurtckzufihren sind.

Bei mannlichen Versuchsfischen lagen die Gehalte an TSH im Blut der Fische, vergleichbar den weib-
lichen Tieren, bereits ab einer Einwirkung von 0,5 ug PFOS/L deutlich unter den Kontrollwerten. Hin-
gegen wurden beziglich der Blutspiegel von T3 und T4 keine Veranderungen nachgewiesen, die auf
eine Einwirkung von PFOS zurlckzuflhren sind. Unabhangig vom Geschlecht der Tiere wurden hin-
sichtlich der Schilddriisenhormone keine Korrelationen zwischen der Hohe der Hormonspiegel und

dem gonadalen Reifegrad ermittelt.

Effekte auf den thyreotropen Regelkreis bei Fischen durch PFOS wurden bereits von Shi et al. (2009)
beschrieben. So ergaben Untersuchungen an Embryonen des Zebrabarblings Veranderungen der
Genexpression bestimmter Enzyme der Hypothalamus-Hypophysen-Schilddriisen-Achse. Unter ande-
rem wurde eine Erhéhung der Genexpression von Dio1(mikrosomale Typ | lodothyronin Deiodinase)
nachgewiesen, einem Enzym, das die Umwandlung von T4 zu T3 katalysiert. Dies wurde begleitet von
einer Zunahme von T3 in den Fischkorpern, wahrend die Werte fiir T4 unverandert blieben. Hieraus
wurde gefolgert, dass PFOS zu einer Storung des Gleichgewichtes der Schilddriisenhormone fiihrt,
ohne dass eine Adaption und Autoregulation tber die Hypothalamus-Hypophysen-Schildriisen-Achse
erfolgt. Bei Ratten wurde nach oraler Verabreichung von PFOS eine signifikante Abnahme von T3 und
T4 (Lau et al., 2003; Martin et al., 2007) im Blutserum ermittelt. Ein eigentlich aufgrund einer Feed-
back-Stimulation der Hypothalamus-Hypophysen-Schildriisenachse zu erwartender Anstieg von TSH
blieb aus (Lau et al., 2003; Martin et al., 2007). Als moégliche Ursache fir Stérungen der Schilddrisen-

hormonspiegel wurden eine Verdrangung der Schilddrisenhormone von ihren Transportproteinen
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(Gutshall et al., 1989) und eine Veranderung des Schilddrisenhormonmetabolismus diskutiert (Martin
et al., 2007).

Fazit

Die vorliegende Studie zur Erfassung langerfristiger toxischer Auswirkungen von PFOS auf Fische
wurde durchgefiihrt, um eine fundierte Risikoabschatzung und damit eine Festlegung von 6kotoxiko-
logisch begriindeten Grenzwerten fiir Oberflachengewasser zu ermdéglichen. Bisher wurde auf der Ba-
sis vorhandener, an Vertretern unterschiedlicher Trophiestufen ermittelter Toxizitatsdaten zum Schutz
aquatischer Lebensgemeinschaften eine vorlaufige PNEC (Predicted no effect concentration) fur
PFOS von 2 ug/L festgelegt.

Die vorliegenden Untersuchungsergebnisse bestatigen das hohe Akkumulationspotential von PFOS.
und weisen auf eine Beeinflussung der Fischgesundheit durch die Substanz hin. Akut toxische Wir-
kungen oder schwerwiegende histopathologische Organveranderungen wurden in den geprtften Kon-
zentrationsbereichen nicht beobachtet. Erste hamatologische und histopathologische Effekte traten
erst nach Exposition in relativ hohen PFOS-Konzentrationen auf, denen keine Umweltrelevanz zu-
kommt. Jedoch wurden bereits in niedrigen Testkonzentrationen Veranderungen beobachtet, die auf
eine Beeinflussung hormoneller Regelkreise durch PFOS hinweisen. Von den Veranderungen waren
in erster Linie weibliche Individuen betroffen. Bereits ab einer Expositionskonzentration von 0,5 ug
PFOS/L war eine Beeinflussung des Geschlechtshormonsystems sowie des thyroidalen hormonellen
Regelkreises nachweisbar. Zudem wurden in diesem Konzentrationsbereich Veranderungen einzelner
klinisch-chemischer Parameter diagnostiziert, die moglicherweise flir eine Beeinflussung des Kohlen-
hydrat- bzw. des Proteinstoffwechsels sprechen. Aufgrund dessen, dass in der niedrigsten getesteten
Konzentration noch Effekte nachweisbar waren, ist von einer NOEC (no observed effect concentrati-
on) fur PFOS von < 0,5 PFOS pg/L auszugehen. Somit ist durch die vorlaufig fir PFOS abgeleitete

PNEC von 2 pl/L kein ausreichender Schutz fur aquatische Organismen gewahrleistet.

Die Befunde diirfen nicht isoliert betrachtet werden. So gilt es bei der Interpretation zu beriicksichti-
gen, 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. Eine Beeinflussung der physiologi-
schen Reproduktions- und Wachstumsvorgange bei Fischen durch die beobachteten Veranderungen
des hormonellen Gleichgewichtes sind nicht auszuschlie3en. Vor dem Hintergrund, dass neueste epi-
demiologische Untersuchungen auf eine Beeinflussung der Fruchtbarkeit beim Menschen durch
PFOS hinweisen (Fei et al., 2009), erscheint es angezeigt, die vorliegenden Untersuchungsergebnis-
se zu moglichen endokrinen Effekten bei Fischen um Studien zur Reproduktionstoxizitat zu erganzen.
Literaturdaten weisen auf eine Beeinflussung der Eireife bzw. Eiablage bei Fischen hin (Ankley et al.,
2005; Du et al., 2009). Um einen moéglichen Zusammenhang zwischen den in der aktuellen Studie er-
mittelten hormonellen Effekten und potentiellen Stérungen reproduktionsbiologischer Parameter zu

erfassen, ist die Durchfihrung einer Mehr-Generationen-Studie an Fischen notwendig.
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