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1. Einleitung

Zur Bewuchsverhinderung an den Unterwasserrimpfen von Schiffen werden biozidhaltige
Antifoulinganstriche verwendet, die in der Handelsschifffahrt iberwiegend das hochgiftige
Tributylzinn (TBT) aus der Familie der Organozinnverbindungen enthalten. Durch die gifti-
ge Wirkung des TBT werden Algen, Seepocken und Muscheln bei Kontakt mit der Farbe
abgetotet.

Aus dem Farbanstrich der Schiffe gelangt TBT tiber den Strémungsabrieb ins Wasser. Dort
lagert es sich an Schwebstoffe und sinkt auf den Meeresgrund, wo es sich in den Sedimenten
anreichert und dort zahlreiche Arten, die nicht zu den Bewuchsorganismen gehoren, schi-
digen kann. Am Meeresboden lebende Tiere wie Schnecken und Muscheln nehmen TBT
iber die Nahrung und den Kontakt mitWasser und Sedimenten auf. DieVerbindung reichert
sich in dem Gewebe der Tiere an und fithrt zu Schidigungen wie z.B. ausbleibenden Larven-
fall oder Schalenmissbildungen.

Bereits in den 80er Jahren wurde in franzdsischen Austernbanken ein Riickgang der Pazifi-
schen Auster beobachtet. Die franzésischen Austernziichter erlitten Verluste in Millionen-
hohe, als die jungen Larven abstarben und erwachsene Tiere ballonartige Schalenmissbil-
dungen aufwiesen, wodurch sie unverkduflich wurden. Nach intensiven Untersuchungen
stellte sich heraus, dass TBT die Schaden an denAustern verursacht hatte. Auch in deutschen
Gewdssern wirkt sich die TBT-Belastung negativ auf die Bestinde aus, das zeigten Untersu-
chungen der Fortpflanzungssysteme bestimmter Schneckenarten der Nord- und Ostsee. Die
frither in der Nordsee hdufig vorkommendeWellhornschnecke ist selten geworden, bei der
Wattschnecke fithrt TBT bei den weiblichen Tieren zur zusdtzlichen Ausbildung méannlicher
Geschlechtsorgane (Imposex) und bewirkt eine hochgradige Unfruchtbarkeit, bei der
Strandschnecke verursacht TBT eine Riickbildung des weiblichen Geschlechtssystems und
dessen Umwandlung in méinnliche Geschlechtsorgane. Diese Missbildungen fithren hiufig
zur Sterilitdt des Organismus. Entsprechenden Stérungen in der Entwicklung und der Fort-
pflanzung sind auch bei der Nordischen Purpurschnecke und der Netzreusenschnecke fest-
gestellt worden, die auch au3erhalb von Kiistengewdssern leben (Cameron et al. 1998).
Tributylzinnverbindungen sind in der Lage, in das Hormonsystem einzugreifen und dieses
durch falsche Signalgebung zu beeinflussen. Bei vielen Organismen werden bei beiden Ge-
schlechtern sowohl Ostrogen (weibliches Geschlechtshormon) als auch Testosteron (minn-
liches Geschlechtshormon) produziert. Uberwiegt die Testosteronproduktion, entstehen
minnliche Merkmale, {iberwiegt die Ostrogenproduktion, werden weibliche Merkmale
ausgebildet. Der Wirkungsmechanismus des TBT basiert auf einer Blockierung der Ostro-
gen- und einer Erh6hung der Testosteronproduktion. Dieses kann bei weiblichen Tieren zu
den unterschiedlichenVermannlichungserscheinungen fithren.

Nach dem Bekanntwerden der extremen Gefihrlichkeit von Tributylzinn wurde im Jahr
1989 von der Europdischen Union einVerbot derVerwendung von organozinnhaltigen Far-
ben fiir Boote unter 25 Metern erlassen, da die stirksten Schidigungen von Organismen im
Bereich von Jachthidfen und in Kiistenregionen festgestellt wurden. Bis heute, 10 Jahre nach
dem Verbot, finden sich in den Sedimenten der Sportboothdfen aber immer noch hohe
Konzentrationen dieser Verbindung. Gleiches gilt fiir die von der Schifffahrt stark frequen-
tierten Gebiete wie Hifen und Fahrrinnen. Organozinnverbindungen werden in sauerstoff-
freien Sedimenten nur sehr langsam abgebaut, so dass sie noch nach 10-20 Jahren in hohen
Konzentrationen festzustellen sind. Hieraus kommt es auch ohne weitere Eintrage tber das
Wasser zu einer permanentenAbgabe. Bei stromungsbedingten Bewegungen der Sedimente,
wie Baggerungen, Aufwirbelungen durch Schiffsmanéver o. 4., wird dieser Effekt noch ver-

stirkt. In allen Ktistengewdssern mit dichtem Schiffsverkehr liegt die Organozinn-Belastung



inzwischen weit iiber den Werten, fiir die in Laborexperimenten schddliche Effekte auf
Meeresorganismen nachgewiesen werden konnten.

In den Jahren 1997/1998 wurden Sedimentmessungen in mehreren Hafen der deutschen
Nord- und Ostseekiiste (Sylt, Cuxhaven, Bisum, Husum, Kiel Schilksee, Heiligenhafen,
Flensburg, Kappeln, Warnemiinde, Niendorf) auf ihren Gehalt an Organozinnverbindungen
vorgenommen (Bisellietal. 1999).Wie auch bei den bereits 1994 durchgefiihrten Untersu-
chungen (Oehlmann etal. 1996) waren dabei die stromungsarmen Ostseehdfen stirker be-
lastet, mit Konzentrationen zwischen 600 Mikrogramm pro Kilogramm (ug/kg) Trocken-
gewicht in Heiligenhafen bis zu Spitzenwerten von 17000 nug/kg in Warnemiinde. Durch
die Tidenbewegung sind die Nordseehifen nicht so hoch belastet wie die der Ostseekiiste
mit einem geringen Wasseraustausch. So waren die TBT-Belastungen an den Probenah-
mestellen der Nordsee mit Werten zwischen 80 ug/kg in Cuxhaven und 740 nug/kg
Trockengewicht im Sediment deutlich geringer, lagen jedoch auch hier iiber den Konzen-
trationen, bei denen bereits schddliche Effekte auf Meeresorganismen auftreten.

Obwohl die in 1997/1998 in Hifen gefundenen Konzentrationen geringer zu sein schei-
nen als diejenigen, die noch 1994 gemessen wurden, kénnen dieWerte jedoch leider nicht
firVergleiche und zeitliche Trends herangezogen werden. Abgesehen davon, dass sie tiber-
wiegend in anderen Hifen stattfanden, haben die seit 1994 in erheblichem Umfang durch-
gefiihrten Ausbaggerungen des Sediments dazu beigetragen, die Konzentrationen in den
Hafenbereichen zu verringern. Da jedoch weder die Frequenzen der Baggerungsarbeiten,
noch die vorher im Sediment vorhandenen Werte, offengelegt werden, und Sediment-
konzentrationen immer ein Ergebnis von Eintrag und Austrag sind, kénnen aus diesen Daten
keine Schliisse iiber moglicherweise abnehmende TBT-Belastungen durch verbesserte
Regulierungsmassnahmen gezogen werden. Wenn auch in anderen Teilen derWelt dhnliche
Trends zu beobachten sind, so gibt es auch viele Regionen, deren Belastung unverandert
hoch ist, mit weiterhin schddlichen Auswirkungen auf die dort lebenden Meeresorga-
nismen, im wesentlichen Schnecken. Abnahmen der TBT-Konzentrationen kénnen haupt-
sachlich in Gegenden mit Hartbodensubstraten und hohen Wasseraustausch beobachtet
werden, wohingegen die Belastungen von Weichbdden, wie Schlick und Sand, weiterhin
hoch bleiben oder sogar noch zunehmen und der Riickgang von Schadstoffeffekten gerin-
ger als erwartet ausfiel (Oehlmann etal. 1997).

Wenn auch Hifen auf Grund der dort stattfindenden Bootsarbeiten besonders hohen TBT-
Belastungen ausgesetzt sind, entstehen Organozinneintrage ins Wasser und ins Sediment
auch durch normalen Schiffsverkehr. Um hiertiber Informationen zu erhalten, wurden im
Rahmen des Bund-Linder-Messprogramms fiir die Nordsee von 1997 an insgesamt 10
Messprofilen im Kiistenbereich Sedimentuntersuchungen auf zinnorganischeVerbindungen
durchgefiihrt (Steffen 1998). Dabei wurden die héchsten TBT-Werte in den besonders fre-
quentierten Bereichen der Schifffahrtswege von Weser und Elbe nachgewiesen. Fir die We-
ser bei Nordenham konnten im Sediment TBT-Konzentrationen von 124 ug/kg Trocken-
gewicht, fiir die Elbe bei Cuxhaven von 44 pg/kg, fir den Jadebusen von 36 ug/kg und fur
die Ems bei Gandersum 24 pg/kg gemessen werden. Auch diese Werte liegen alle iiber den
Konzentrationen, die nachweislich schidlich fiir Meeresschnecken sind.

Die o6kotoxikologische Problematik dieser Werte wird deutlich, wenn man sich die TBT-
Konzentrationen anschaut, die schidliche Effekte auf Meeresorganismen hervorzurufen ver-
mogen. Dabei wurden fiir die GroB3e Pfeffermuschel Werte von 300 ng/kg ermittelt, fiir die
Wattschnecke von 50 pg/kg und fiir die Strandschnecke sogar von nur 10 pg/kg Dennoch
existieren fir die tolerable Belastung von Gewdssersedimenten mit Organozinnverbin-
dungen bisher keine offiziellen Grenzwerte. Hierfiir sollte als Richtwert jedoch der von

Oehlmann (1999) vorgeschlagene Wert von 0,5 ug/kg Trockengewicht gelten, bei dessen



Uberschreitung es bei empfindlichen Schneckenarten der deutschen Kiisten zu ersten Schi-
digungen kommen kénnte. Die ,,Oslo und Paris Kommission zum Schutze der Meeresum-
welt des Nord-Ost-Atlantiks” sieht im Rahmen der Entwicklung von ékotoxikologischen
Bewertungskriterien als vorldufigen Grenzwert fir TBT-Gehalte in Sedimenten sogar nur
eine Konzentration von 0,005-0,05 pg/kg Trockengewicht vor, da nur hiermit schadliche
Effekte auf sensible Meeresgemeinschaften ausgeschlossen werden kénnen (Oslo und Paris
Commission 1997).

Auch fur TBT-Konzentrationen, die fiir dasWasser zugelassen werden sollen, werden inter-
national Vorschlige unterbreitet. Dabei wird hiufig der Wert von 0,001 Mikrogramm pro
Liter (ug/1) gehandelt, unter dem keine Effekte mehr auf Meerestiere auftreten sollen. Wer-
te, die 1986-1995 im Rahmen verschiedener Untersuchungen an vielen Orten der Welt in
Wasser von Kiistengewdssern gefunden wurden und 0,01-0,1 pg/1 betrugen, tiberschritten
diese Konzentration (Anonymus 1997). Da die entsprechenden Grenzwerte fir akute Gif-
tigkeit mit 0,1 ug/1 und fiir chronische Giftigkeit mit 0,001-0,1 pg/1 festgelegt wurden, ist
zu beflirchten, dass die vielerorts in den Meeren vorhandene Belastung neben dem
Imposex-Phinomen auf Meeresschnecken auch chronische Auswirkungen wie verminder-
ten Wuchs und geringere Vermehrung auf verschiedene andere Meerestiere haben kann. Zu
bedenken ist auBerdem die Mdglichkeit von Kombinationswirkungen der Organozinn-
verbindungen mit anderen giftigen Chemikalien, wie z.B. den Organochlorverbindungen.
Inzwischen gibt es zunehmend Berichte tber dasVorkommen von Organozinnverbindun-
gen einschlieBlich seinerAbbauprodukte in Seevégeln, Fischen und Meeressdugern (Linley-
Adams 1999). Eine Belastung von Tiefseetieren mit Organozinn wurde in der Suruga-Bucht
von Japan nachgewiesen. Organismen aus der lichtfreien Zone in 135-980 m Tiefe wurden
mit solchen aus dem Flachwasser verglichen. Die Gesamt-Butylzinnkonzentration im Gewe-
be von Fischen, Krebsen, Tintenfischen, Stachelhdutern und Schnecken aus der Tiefsee lagen
bei 980, 460, 460, 130 bzw. 21 pg/kg Frischgewicht. Die Werte waren niedriger als dieje-
nigen in Flachwasserorganismen aus derselben Bucht, jedoch in der gleichen GréBenord-
nung von Werten, die in industrialisierten Gebieten wie der Bucht von Tokio gefunden
wurden. Dies lisst auf eine Ausbreitung derVerschmutzung mit Butylzinn auf Tiefsee-Oko-
systeme schlieBen. TBT war mitAusnahme der Tintenfische imVerhdltnis zu seinen Abbau-
produkten Dibutylzinn (DBT) und Monobutylzinn (MBT) das vorherrschende Organozinn,
was auf einen frischen Eintrag von TBT in die Tiefsee hinweist (Takahashietal. 1997).Alles
dieses sind bedrohliche Anzeichen fiir eine weitverbreitete Verteilung von Organozinn in
der marinen Nahrungskette.

Die akute und chronische Giftigkeit von Organozinnverbindungen wurde fiir eine Reihe
von marinen Wirbellosen, wie z.B. Krebsen, Borstenwirmern, Muscheln und Schnecken
genau untersucht, ebenso wie der Eingriff dieser Substanzen in das Hormonsystem der
Tiere und die dadurch hervorgerufenen Schadwirkungen. Weniger bekannt ist dagegen der
okotoxikologische Effekt dieser Substanzen auf Fische, Végel, Seehunde, Wale und andere
Meeressduger. Auch fiir diese Tiergruppen konnte inzwischen eine das Hormonsystem be-
eintrichtigendeWirkung durch Organozinnverbindungen nachgewiesen werden.
Inzwischen wurden Organozinnverbindungen auch in einer Reihe von Meerestieren nachge-
wiesen, die der menschlichen Erndhrung dienen, unter ihnen Muscheln, Schnecken, Tintenfi-
sche, Krebse, Fische und Meeressduger. Es besteht daher berechtigte Sorge, dass auch Men-
schen durch den Verzehr dieser Meerestiere mit Organozinnverbindungen belastet werden.
Diese Studie soll einen Uberblick {iber die Gehalte und den Einfluss von Organozinn-
verbindungen auf Meeressduger, Fische und Seevogel geben, sowie Aufschluss tiber dieAuf-
nahme von Organozinnverbindungen durch Menschen iiber belastete Nahrung aus dem

Meer und deren mégliche gesundheitliche Folgen.



2. Organozinnverbindungen in Meeressaugern

2.1 Wale und Delfine aus
nordamerikanischen und
japanischen Kiistengewassern
Moglicherweise sind Organozinnverbin-
dungen mitverantwortlich fiir das Massen-
sterben von Delfinen in den vergangenen
Jahren in nordamerikanischen Kiistenge-
widssern. Die Butylzinnkonzentrationen in
den Lebern von Grossen Tummlern, die
1989-1994 an der Ostkiiste der USA ge-
strandet waren, bewegten sich bei 110-
11340 Mikrogramm pro Kilogramm (ug/
kg) Frischgewicht mit einem Durch-
schnittswert von 1400 ug/kg Diese Werte
sind hoher als diejenigen, die in anderen

Arten gefunden wurden (IVM 1998)

Tabelle 1:

(Tab.1). Obwohl Zwergpottwale und Atlan-
tische Fleckendelfine nicht von Massenster-
ben betroffen waren, konnten auch in ihren
Lebern Organozinnverbindungen, wenn
auch in geringerer Menge, nachgewiesen
werden. Die durchschnittlichen Werte bei
den Zwergpottwalen bzw. den Atlantischen
Fleckendelfinen beliefen sich bei 390 bzw.
360 pg/kg mit Spitzenwerten von 410 bzw.
630 pg/kg. Entsprechende Messungen in
Fettgeweben, Gehirn, Nieren, Muskeln und
Herz fielen wesentlich geringer aus, was
deutlich macht, dass Butylzinnverbindun-
gen dazu tendieren, sich in der Leber von
Meeressdugern anzureichern (Kannan et al.
1997).

Butylzinnverbindungen in Leberproben von Walen und Delfinen aus den USA und Japan

(ug/kg Frischgewicht)

Art Probeort Butylzinn
Zwergpottwal (Kogia simus) Japan 730
Zwergpottwal (Kogia briveceps) Japan 230
Zwergpottwal (Kogia briveceps) Ostkiiste USA 350-410
GroBer Killerwal (Orcinus orca) Japan 2200-2700
Indischer Grindwal (Globicephata macrorhyncus) Japan 1500-2600
GroBer Tummler (Tursiops truncatus) Japan 2600-3000
GrofBer Tummler (Tursiops truncatus) Ostkiste USA 110-11000
Rundkopfdelfin (Grampus griseus) Japan 550-6000
Atlantischer Fleckendelfin (Stenella frontalis) Florida/Atlantik 83-630
Dall’s Hafenschweinswal (Phocaenoides dalli) Japan 340-1000

Messungen von Butylzinn in japanischen
Meeressdugern ergaben tiberwiegend hohe
Werte (IVM 1998) (Tab.1). In den Lebern
von Rundkopfdelfinen aus Taiji in Japan
wurden durchschnittliche Konzentrationen
von 3600 pg/kg Frischgewicht nachgewie-
sen, mit Maximalwerten bis zu 6000 ug/kg
(Kim et al. 1996a). AuBBerdem wurden die
Butylzinnkonzentrationen in Abhéngigkeit
vom Geschlecht und vom Alter der Tiere be-
stimmt. Dabei stellte sich heraus, dass sie

zwar unabhdngig vom Geschlecht der Tiere

waren, jedoch mit dem Alter der Tiere bis
zu deren Geschlechtsreife mit 8-10 Jahren
anstiegen und danach konstant blieben.
Hieraus ldsst sich der sogenannte Anreiche-
rungsfaktor bestimmen, der bei den Rund-
kopfdelfinen denWert 6 hat.

Eine Ausnahme stellt die Probe eines
Zwergwals aus dem Arktischen Ozean dar,
in der keine Organozinnverbindungen
nachgewiesen werden konnten. Dies lasst
vermuten, dass dieser Ozean zur Zeit noch

relativ unbelastet ist (Iwata et al. 1994).



2.2 Nordamerikanische und

japanische Seeléwen und See-
hunde

Organozinnverbindungen wurden auch in
Seeldwen und Seehunden aus nordamerika-
nischen und japanischen Kiistengewdssern
nachgewiesen (IVM 1998) (Tab. 2). Dabei

waren die durchschnittlichen Konzentratio-

Tabelle 2:

nen von Butylzinnverbindungen in den Le-
bern von Stellerschen Seeléwen aus Alaska
mit 2-24 ug/kg Frischgewicht wesentlich
niedriger als die der Tiere aus dem 6stlichen
Hokkaido in Japan mit 75-300 ug/kg. Die
Belastung verschiedener Arten japanischer
Seehunde lag mit 50-330 pg/kg in der

gleichen GroBenordnung.

Butylzinnverbindungen in Leberproben von Seehunden (engl.: seals) und Seeléwen aus

den USA und Japan (ug/kg Frischgewicht)

Art Fundort Butylzinn
Larga seal (Phoca largha) Japan 50; 330
Ribbon seal (Histriophoca fasciata) Japan 75
Northern fur seal (Callorhinus ursinus) Japan 320
Stellerscher Seeléwe (Eumetopias jubatus) Japan 75-300
Stellerscher Seeldwe (Eumetopias jubatus) Alaska 2-24

Das Ergebnis zeigt deutlich, dass die Japani-
schen Kiistengewdsser stirker mit Butyl-
zinnverbindungen belastet sind als diejeni-
gen von Alaska. In den meisten Proben wa-
ren hohere Rickstinde von DBT als von
TBT zu finden. Dies lisst erneut auf einen
Abbau des TBT zu DBT in der Leber schlie-
Ben. Bei Stellerschen Seelowen aus Alaska/
USA (1976-1985) und aus Hokkaido/Ja-
pan (1994-1995) wurden Studien durch-
gefiihrt, um die Abhingigkeit der Anreiche-
rung von Butylzinn von Geschlecht und Al-
ter sowie in Alaska zusitzlich vom Jahr der
Probennahme zu bestimmen (Kim et al.
1996b). Wie bei Rundkopfdelfinen wurden
keine Unterschiede bei den Geschlechtern
beztiglich der Anreicherung von Butylzinn-
rickstinden gefunden. Im Gegensatz zu
den Delfinen konnte allerdings bei den
Stellerschen Seeléwen auch keine alters-
abhingige Anreicherung nachgewiesen
werden. Beim Vergleich der Konzentratio-
nen in Stellerschen Seelé6wen aus Alaska von
1976-1985 wurde kein eindeutiger zeitli-
cher Trend beobachtet, obwohl sich der
Verbrauch an Organozinnverbindungen in
den USA in diesem Zeitraum verdoppelte.

Diese Ergebnisse lassen vermuten, dass

Butylzinnverbindungen durch Stellersche
Seeléwen schneller abgebaut werden als
diese sie tber ihre Nahrung aufnehmen,
was zu einer unerwartet niedrigen und
konstanten Gesamtbelastung fiihrt.

Auch die Verteilung von Butylzinnverbin-
dungen in Proben verschiedener Gewebe/
Organe von Stellerschen Seeléwen aus Kii-
stengewdssern Hokkaidos in Japan zeigte,
dass die Konzentrationen in der Leber um
eine GroBenordnung hoher als in anderen
Koérpergeweben lagen, allerdings mit Aus-
nahme der Haare. In den Haaren wurden
von allen untersuchten Geweben mit 1500
pg/kg Frischgewicht die hochsten Werte
gefunden. Diese Ergebnisse lassen den
Schluss zu, dass 25% der Butylzinnbela-
stung des Korpers durch den Haarwechsel
ausgeschieden werden. Vermutlich ist die
selektive Anreicherung von Butylzinnver-
bindungen in der Leber und in den Haaren
eher auf die hohe EiweiBbindungskapazitat
der Substanzen als auf deren gute Fett-
loslichkeit  zurtickzufithren (Kim
1996¢).

Der Anreicherungsfaktor von Butylzinnver-

et al

bindungen in Stellerschen Seel6wen liegt

mit einem Durchschnittswert von 0,6 sehr



niedrig, was darauf hindeutet, dass fiir diese
Tiere aufgrund des schnelleren Abbaus und
der rascheren Ausscheidung keine starke
Anreicherung von Butylzinnverbindungen
erfolgt (Kim et al. 1996b).Wale und Delfine
sind damit eindeutig anfilliger fir die
altersabhdngige Anreicherung von Butyl-
zinnverbindungen. Vermutlich ist dieses auf
das geringere Vermogen dieser Tiere, Bu-
tylzinnverbindungen abzubauen, und das
Fehlen von physiologischen Vorgingen wie
dem Wechsel der Haare, die zur Ausschei-
dung von Butylzinn aus dem Korper fithren,

zuriickzufihren.

Tabelle 3:

2.3 Europaische Meeressauger
Fiir englische Gewdsser haben Studien iiber
Butylzinnverbindungen im Lebergewebe
von Finn-, Grind-, Zwerg- und Zwergpott-
walen sowie Timmlern, Delfinen und Ke-
gelrobben gezeigt, dass die Belastung mit
Butylzinnverbindungen auch unter Meeres-
sdugern an den englischen Kiisten weit ver-
breitet ist (IVM 1998; Law et al. 1998 und
1999) (Tab. 3). In Walen lagen die Konzen-
trationen bei 19-85 nug/kg, in Delfinen bei
29-312 ng/kg, in Schweinswalen bei 22-
640 ng/kg und in Kegelrobben bei <12 bis
22 png/kg Frischgewicht (Law et al. 1998).
Die unterschiedlichen GréBenordnungen
der Werte bei Walen/Delfinen verglichen
mit Robben bestdtigen die in anderen Teilen

derWelt gemachten Befunde.

Butylzinnverbindungen in Leberproben von Walen, Delfinen und Robben aus Europa

(Mg/kg Frischgewicht)

Art Fundort Butylzinn
Kegelrobbe (Halichoerus grypus) England <12-22
GroBer Pottwal (Physeter macrocephalus) Danemark, Niederlande/ 42;76
Nordsee
Zwergpottwal (Kogia briveceps) England, sidwestl. Kiiste 85
Grindwal (Globicephala melans) England, Nordsee 22
Finnwal (Balaenoptera physalus) England, Nordsee 19
Zwergwal (Balaenoptera acutorostrata) England, Nordsee 56
Rundkopfdelfin (Grampus griseus) EnglandWestkiiste 66; 81
Gemeiner Delfin (Delphinus delphis) England, stidwestl. Kiiste | 185; 263
WeiBseitendelfin (Lagenorhyncus acutus) England, stidwestl. Kiiste 29
WeiBschnauzendelfin (Lagenorhyncus albirostris) England, Nordsee 139;170
BlauweiBer Delfin (Stenella coeruleoalba) England 161;312
GrofBer Tummler (Tursiops truncatus) Italien /Nordadria 1200-2200
Kleiner Tiimmler/Schweinswal (Phocoena phocoena) | England 22-640
Kleiner Tiimmler/Schweinswal (Phocoena phocoena) | Ttirkei / Schwarzes Meer 89-219
Kleiner Tiimmler (Phocoena phocoena), (neugeboren)| Polen / siidl. Ostsee 18-27

Auch in Lebern und Fettgewebe von Gro-
Ben Tummlern, die an der italienischen
Adriaktste gefunden wurden, konnten
Organozinnverbindungen nachgewiesen
werden (Tab. 3). Auch hier waren die Le-
bern mit 1200-2200 ng/kg Frischgewicht
um eine GroBenordnung hoher belastet als

die Fettgewebe der Tiere mit 48-320 ng/kg

(Kannan et al. 1996). In Leberproben von
Kleinen Timmlern aus tlirkischen Kiisten-
gewidssern des Schwarzen Meeres wurden
die Konzentrationen von Organozinnver-
bindungen bestimmt (Madhusree et dl.
1997). Sie bewegten sich im Bereich von
89-219 ng/kg Frischgewicht. Die Riick-

standsmengen von Dibutylzinn (DBT), ei-



nem Abbauprodukt des Tributylzinns, wa-
ren hoher als die von TBT, was annehmen
ldsst, dass in der Leber ein Abbau von TBT
zu DBT erfolgt. Die Ergebnisse zeigen, dass
das Schwarze Meer mit Organozinnverbin-
dungen belastet ist, verglichen mit dem
Mittelmeer oder den Kiistengewdssern der
Ostkiiste der USA oder gar denjenigen Ja-
pans jedoch in weniger starkem Male. Als
Anreicherungsfaktor fir TBT in Kleinen
Timmlern aus dem Schwarzen Meer wurde
entsprechend auch nur 0,8 ermittelt, was
niedriger ist als bei den meisten Walen und
Delfinen.

Die Lebern von Meeressdugern aus der Ost-
see wurden auf ihre Gehalte an Organo-
zinnverbindungen untersucht. Hierbei er-
gaben sich fiir die Schweinswale an der pol-
nischen Ostkiiste Belastungswerte von 18-
27 ng/kg Frischgewicht.

Gegen Ende des Jahres 1997 wurden in
mannlichen Pottwalen, die an den Kisten
von den Niederlanden und Dinemark ge-
strandet waren, hohe Organozinnwerte mit
42 bzw. 76 ng/kg Frischgewicht in der Le-
ber gefunden (IVM 1998) (Tab. 3). Auch
hier lagen die DBT-Konzentrationen mit 29
bzw. 61 ug/kg tiber denjenigen fiir TBT mit
5 bzw. 7 pg/kg (IVM 1998). Die Untersu-
chung des Mageninhalts der gestrandeten
Wale ergab, dass diese seit ihrem Eintritt in
die Nordsee nicht mehr gefressen hatten. Es
kann daher angenommen werden, dass sie
das Organozinn bereits zu Zeiten angerei-
chert hatten, wo sie sich noch aus der Tief-
see erndhrten. Dieses deutet auf eine weit-
verbreitete Verteilung von Organozinn in

der marinen Nahrungskette hin.

2.4 Nordamerikanische Seeotter
Fir Seeotter wurde ebenfalls eine Belastung
mit Organozinnverbindungen nachgewie-
sen. TBT und seineAbbauprodukte DBT und
MBT wurden in Lebern, Nieren und Hirn-
gewebe von Seeottern (Enhydra lutris nereis)
gefunden, deren tote Kérper 1992-1996
entlang der Kiiste von Kalifornien gestran-
det waren. Leberkonzentrationen von Butyl-

zinnverbindungen lagen bei 40-9200 pg/kg

Frischgewicht. Die Konzentrationen in See-
ottern waren vergleichbar mit denen, die
1989-1994 in

Tuimmlern vor der nordamerikanischen At-

gestrandeten  Grossen
lantikkiiste gemessen wurden. Eine hohe
Anreicherung von Organozinnverbindun-
gen in Seeottern mag daher riihren, dass
diese sich tiberwiegend von Tieren ernih-
ren, die am Meeresboden leben und ihre
Nahrung sich ausschlieBlich aus Wirbello-
sen wie z.B. Muscheln und Schnecken zu-
sammensetzt. Die Lebern von weiblichen
Seeottern enthielten eine etwa zweifach
hohere Konzentration als diejenigen der
mannlichen Tiere. Das Verhdltnis der Bu-
tylzinnverbindungen zueinander im Gewe-
be der Seeotter lisst darauf schlieBen, dass
sie den Substanzen nur kurz vorher ausge-
setzt waren. Es scheint, dass groBe Hifen
wie der von Monterey, in denen Schiffe ver-
kehren, die legal mit TBT-haltiger Antifou-
ling-Farbe gestrichen sind, auch weiterhin
eine so hohe Belastung mit Organozinnver-
bindungen erfahren, dass dieses fiir Meeres-
lebewesen gesundheitsschidlich ist. See-
otter, die von Infektionskrankheiten betrof-
fen waren, enthielten gréBere Organozinn-
konzentrationen in ihren Geweben als sol-
che, die an Verletzungen oder anderen un-
bekannten Ursachen gestorben waren
(Kannanetal. 1998b).

Von 1995-1998 war ein kontinuierlicher
Riickgang der Seeotterpopulation in den
USA festzustellen, erkenntlich an der hohen
Anzahl tot angeschwemmter Tiere. Da See-
otter sich vermutlich tber lange Zeitriume
von Meeresorganismen erndhren, die in der
Nihe von Hifen leben, sind sie somit be-
sonders anfillig fir Belastungen mit Or-
ganozinn. Vermutlich haben die Organo-
zinnverbindungen das Immunsystem der
Seeotter geschwicht und sie somit anfillig
fiir Infektionen gemacht, die eine erhdhte
Sterblichkeit zur Folge hatten (Henderson
1998).
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2.5 Quellen und schéadliche
Effekte der Organozinn-
belastung auf Saugetiere

Um herauszufinden, ob die Belastung der
Meeressduger mit Zinnverbindungen aus
natlirlichen Quellen oder von vom Men-
schen ins Meer entlassenen Schadstoffen
stammt, wurden in den Jahren 1983-1996
an 120 Leberproben von 16 Walarten aus
Kiistengewdssern Japans, den Philippinen,
Indiens und des Schwarzen Meeres die Ge-
halte an organischen Butylzinnverbindun-
gen im Vergleich zur Gesamtbelastung mit
Zinn bestimmt (Le Thi Ha Le et d. 1999).
Auch einige Walarten aus dem Nordpazifik
wurden in die Untersuchung mit einbezo-
gen. Wale haben, verglichen mit anderen
Sdugetieren, eine geringere Fahigkeit, Bu-
tylzinnverbindungen abzubauen (Tanabe et
al. 1988; Watanabe et al. 1989; Colborne &
Smolen 1996). Zinn wurde in der Leber
dieser Tiere vornehmlich in Form organi-
scher Verbindungen mit hoher Bioverfiig-
barkeit, wie z.B. Butylzinnverbindungen,
nachgewiesen, mit Spitzenwerten von 18
ng/kg Trockengewicht. Hieraus ldsst sich
schlieBen, dass die Belastung der Meeres-
sduger mit Organozinnverbindungen nicht
natiirlichen Ursprungs ist, sondern aus dem
Eintrag von Schadstoffen stammt. Dabei ent-
steht die wesentliche Belastung der Welt-
meeres durch ihren Einsatzbereich als Anti-
bewuchsmittel fiir Schiffsrimptfe.

Auf Grund der bekannten Eigenschaft der
Butylzinnverbindungen, in den Hormon-
haushalt von Organismen eingreifen zu
kénnen, liegt es nahe, dass dadurch auch in
Meeressdugern schddliche Effekte auftreten
konnen. Inzwischen bestehen keine Zweifel
mehr, dass Organozinnverbindungen im
Prinzip auch auf Meeressduger negative Ef-
fekte auszulésen vermogen, da inVersuchen
gezeigt werden konnte, dass hohe Konzen-
trationen die Fortpflanzung von Siugetieren

schadigen.

So konnte in Experimenten mit Ratten fest-
gestellt werden, dass ab einer tiglichen TBT-
Dosis von 12200 pg/kg Koérpergewicht in
den ersten sieben Tagen der Schwanger-
schaft eine signifikante Zunahme von Fehl-
geburten erfolgt (Harazono et d. 1996).
Auch ergaben Versuche mit Ratten und Ha-
sen, dass ahnlich hohe Konzentrationen in
der Lage sind, das Immunsystem dieser Sdu-
ger zu schddigen (Elferinketal. 1986; Snoeij
et a. 1986). Eine Beeintrichtigung des
Immunsystems von Sdugern kann aber auch
schon durch sehr viel geringere TBT-Konta-
minationen hervorgerufen werden. So wur-
de die Fahigkeit der weilen Blutkérperchen
von Kanninchen zur Immunabwehr bereits
durch TBT-Konzentrationen von 367,5 ug/1
im Versuchsmedium beeintrdchtigt (Fent
1996).

Bei Meeresiugern wurde eine Hemmung
der Enzymaktivitit und des Cytochrom
P450 Systems in Proben frischer Leber-
zellen von Dall’s Hafenschweinswalen und
Stellerschem Seeléwen bei Belastungen mit
iber 0,1 Mikromol pro Liter TBT in der
Versuchslésung nachgewiesen (Kim et dl.
1998). Dabei existiert das Cytochromsy-
stem nicht nur in diesen Arten von Meeres-
sdugern, sondern gilt vielmehr als zentrales
Entgiftungssystem von der Auster bis zum
Menschen, und ist eng verkntpft mit En-
zymsystemen zur Hormonregulierung und
zur Stimulierung oder auch Hemmung des
Immunsystems. Da das TBT in der Lage ist,
in dieses und auch andere (z.B. das MFO-
System der Fische, siehe Kapitel 4) zentrale
Entgiftungssysteme einzugreifen, werden in
vielen Tierarten Stérungen der Immunab-

wehr durch TBT hervorgerufen.



3. Organozinnverbindungen in Seevogeln

Fir Seevogel liegen weniger Daten iiber
Riickstinde und Effekte von Organozinn-
verbindungen vor als fiir Meeressduger.
Wissenschaftler untersuchten Lebern und
Nieren von Seevogeln aus Japan, Korea, dem
Nordpazifik sowie dem Indischen Ozean
und konnten Organozinn in fast allen Pro-
ben nachweisen, einschlieBlich der Tiere
aus entlegenen Gebieten. Die Tiere enthiel-
ten Butylzinnverbindungen von bis zu
300 pg/kg Frischgewicht in den Nieren. In
den Lebern kiistennah lebender Kormorane
wurde eine Belastung von 280 pg/kg
Frischgewicht ermittelt, in denjenigen von
kistenfern lebenden Laysan Albatrossen 43
pg/kg Frischgewicht. Die hohen Leber-
konzentrationen in denAlbatrossen aus dem
Nordpazifik weisen auf die weitverbreitete
Verteilung von Organozinnverbindungen in
der marinen Nahrungskette hin (Guruge et
al. 1997).

Weiterhin konnte in Seeenten nordamerika-
nischer Kiistenregionen 1100 pg/kg
Frischgewicht Butylzinn nachgewiesen

werden. Vogel, wie beispielsweise die Ente,

Tabelle 5:

die sich von Muscheln und Schnecken er-
nihren, scheinen groBeren Konzentratio-
nen von Butylzinnverbindungen ausgesetzt
zu sein als solche, die sich von Fisch, ande-
ren Vogeln oder Siugetieren erndhren. Da-
bei werden Vogelpopulationen, die sich in
der Nahe von Hifen oder kleineren Jacht-
hifen ernihren, am stirksten belastet
(Kannanetal. 1998a).
Butylzinnverbindungen wurden auch in
Zug- und Standvdgeln in Stidindien und auf
den Philippinen gefunden (Tab. 5). Die Er-
gebnisse veranschaulichen deutlich die Fa-
higkeit vonVégeln, Butylzinnverbindungen
iber die Mauser und denVerlust von Federn
aus dem Korper zu entfernen (Senthilkumar
etal. 1998b;1999). Seevogel scheinen somit
weniger anfillig fiir die Anreicherung ho-
her Mengen an Butylzinnverbindungen zu
sein als andere Tiere, die ihre Nahrung aus
dem Meer beziehen, da sie offenbar in der
Lage sind, Butylzinnverbindungen abzubau-
en sowie Uber den Weg der Mauser auszu-
scheiden (Gurugeetd. 1996).

Konzentrationsbereiche von Butylzinn in Geweben und Federn von Zug- und Standvogel

aus Indien und den Philippinen (pug/kg Frischgewicht)

Butylzinn
Land Gruppe Gewebe Federn
Indien Zugvogel <8-28 <9,9-300
Standvogel <8-<27 14-190
Philippinen Zugvogel 6,1-23 12-94
Standvogel 6,3-32 39-290

1998 wurden sehr hohe Werte fiir Butyl-
zinnverbindungen in den Lebern von V6-
geln aus dem Gebiet der Danziger Bucht
in Polen gemessen (Kannan & Falandysz
1997) (Tab. 6). Dabei wurde die maximale
Belastung mit 4600 pg/kg Frischgewicht in
den Lebern von Eisenten gefunden. Andere
Vogelarten wiesen Belastungen im Bereich
von 35 pg/kg fur die Seeadler und bis zu
870 ug/kg Frischgewicht fiir die Kormora-

ne auf. Die Werte sind vergleichbar mit de-
nen, die 1986 fir Austernfischer (Haerna-
topus ostralegus) der Exe-Miindung in Grof3-
britannien gemessen wurden (Osborn &
Leach 1987). Sie liegen jedoch hoher als die
Werte fir Kormorane (Phalacrocorax carbo)
vom Biwa-See in Japan (Gurugeetal. 1996)
sowie fir Lappentaucher (Podicipedidae) und
Kormorane vom Westeinder-See in den
Niederlanden (Stdb et al. 1996). Die Tatsa-
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che, dass eine derart hohe Belastungen der
Vogel mit Butylzinnverbindungen besteht,
obwohl diese in der Lage sind, Butylzinn-

verbindungen relativ schnell auszuscheiden

Tabelle 6:

und abzubauen, weist auf eine hohe Bela-
stung der stidlichen Ostsee mit Butylzinn-
verbindungen hin (Kannan & Falandysz
1997).

Konzentrationen von Butylzinnverbindungen in Lebern Fisch fressender Végel aus der

Danziger Bucht in der stidlichen Ostsee, 1989 (ug/kg Frischgewicht)

Art Butylzinn
Sterntaucher (Gavia stellata) 610
Tordalk (Alca torda) 330
Haubentaucher (Podiceps cristatus) 540
Kormoran (Phalacrocorax carbo) 870
Seeadler (Haliaetus albicilla) 35
Eisente (Clangula hyemalis) 4600
Eisente (Clangula hyemalis) 280
Trottellumme (Uria aalge) 500

Auf der Basis der wenigen bisher durchge-
fiihrten Studien wird deutlich, dass See-
vogel trotz ihrer Fahigkeit, Butylzinnver-
bindungen tber die Mauser und sonstige
Federverluste ausscheiden zu kénnen, eine
hohe Belastung mit diesen Stoffen aufwei-
sen. In Laborexperimenten konnte gezeigt
werden, dass TBT giftig auf Embryonen
wirkt, den Schlupf- und Bruterfolg und die

Fruchtbarkeit mindert, sowie die Enzym-
und Hormonaktivitdt in ausgewachsenen
Vogeln beeinflusst (Schlatterer et al. 1993).
In Untersuchungen an der Japanischen
Wachtel verminderte TBT deren Enzym-
und Hormonaktivititen bei Konzentratio-
nen von nur wenigen hundert Mikro-
gramm pro Kilogramm Korpergewicht
(Coenonetal. 1992).



4. Organozinnverbindungen in Meeresfischen

4.1 Weltweite Organozinn-
belastung diverser Fischarten
Organozinnverbindungen wurden in vielen
Fischarten aus der ganzen Welt mit unter-
schiedlicher Verteilung auf die inneren Or-
gane und Gewebe nachgewiesen.

108 Leberproben von 11 Fischarten, die
von 1986-1991 an der Ost- und Westkiiste
der USA gesammelt wurden, sowie 10
Mischproben von deren Fischmageninhal-
ten wurden auf ihren Gehalt an Butylzinn-
verbindungen untersucht. Viele dieser Pro-
ben enthielten Butylzinnverbindungen. Die
Konzentrationen im Mageninhalt weisen
darauf hin, dass viele Butylzinnverbindun-
gen bei Fischen iber die Nahrung aufge-
nommen werden (Krone et d. 1996). Die
Konzentration von Butylzinnverbindungen
in Fischen, die 1994 am Golf von Mexiko
gesammelt wurden, bewegten sich bei
158-289 pg/kg Frischgewicht. Dies zeigt,
das trotz der 1988 in den USA fiir Organo-
zinnverbindungen in Kraft getretenen Kon-
trollmechanismen nach wie vor wesentli-
che Quellen der TBT-Belastung verbleiben
(Kannan & Falandysz 1997).

Fische aus Australien, Papua Neuguinea
und den Solomon Inseln wurden 1990-
1992 untersucht, um Informationen iber
die Verteilung der Butylzinnverbindungen
zwischen Muskel- und Lebergewebe zu er-
halten. Dabei wiesen die Fischlebern eine
Anreicherung von Organozinnverbindun-
gen von bis zu 570 pg/kg Frischgewicht
mit Monobutylzinn als vorherrschender
Organozinnverbindung auf (Kannan et al.
1995c¢). Die Konzentrationen in den Lebern

lagen durchschnittlich um eine GréBenord-

nung hoher als in den Muskeln. Auch das
Serum oder Blutplasma stellt bei Fischen ei-
nen bedeutenden Ort fiir die Belastung mit
Butylzinnverbindungen dar. So waren die
TBT-Konzentrationen im Blut von Zucht-
fischarten aus Seewasserkulturen (u.a. Japa-
nische Flundern, Meerbrassen) und wildle-
benden Plattfischen um 52,5-fach hoher als
die Konzentrationen in den Muskeln der
Tiere (Oshimaetal. 1997).

Auch flir Meerédschen (Liza qurata) und Meer-
barben (Mullus barbatus) des Mittelmeeres
wurde eine Anreicherung von Organozinn-
verbindungen im Lebergewebe nachgewie-
sen. Die Werte waren allerdings nicht so
hoch wie diejenigen von Muscheln und
Schnecken im selben Gewdsser. Im Muskel-
gewebe der Fische wurden dagegen keine
Organozinnverbindungen gefunden (Mor-
cillo et al. 1997). Organozinnverbindungen
wurden auch in Lebern und Muskeln von
Thunfischen (Thunnus thynnus) mit Werten
von 210 bzw. 62 ug/kg und in Lebern und
Nieren von Groflen Blauhaien (Prionace
glauca) der italienischen Adriakiiste in Hohe
von 30 bzw. 140 ug/kg gefunden (Kannan
etal. 1996).

In der siidlichen Ostsee wurde 1997 die Be-
lastung von Fischen mit Butylzinnverbin-
dungen gemessen. Dort traten Belastungen
im Bereich von 440-4800 pg/kg Frisch-
gewicht in der Leber der Fische und Bela-
stungen von 44-3300 pg/kg Frischgewicht
in deren Muskeln auf (Senthilkumar et al.
1998a) (Tab. 7). Die hochsten gemessenen
Werte waren in der Leber des Herings
(4800 pg/kg) und im Muskelfleisch der
Plotze zu finden (3300 pg/kg).
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Tabelle 7:

Konzentrationen von Butylzinnverbindungen in Lebern und Muskeln von Fischen aus der
sudlichen Ostsee, 1997 (ug/kg Frischgewicht)

Art Gewebe Butylzinn

Hering (Clupea harengus) Leber 4800

Muskel 78
Georgia-Lachs (Acerina cernua) Leber 1200

Muskel 44
Stint (Eperlanus eperlanus) Leber 440

Muskel 170
Flunder (Platichthys flesus) Muskel 83
Steinbutt (Psetta maxima) Muskel 110
Meerforelle (Salmo trutta) Muskel 78
Plotze (Rutilus rutilus) Muskel 3300

Messungen in der deutschen Nordsee erga-
ben Belastungswerte von Fischen mit
Butylzinn von bis zu 4600 png/kg Frisch-
gewicht in der Leber von Heringen (Clupea
harengus) (Senthilkumar et al. 1998a) und bis
zu 102 pg/kg Frischgewicht in den Lebern
von Quappen (Zoarces viviparus) (Shawky &
Emons 1998).

4.2 Schadstoffeffekte durch
die Belastung mit Organo-
zinnverbindungen

Die akute Giftigkeit von Organozinnver-
bindungen wurde fiir zahlreiche Fischarten
in Laborversuchen festgestellt (Anonymus
1997). Es gibt aber auch Belege dafir, dass
Organozinnverbindungen das Hormonsy-
stem von Fischen beeinflussen kénnen und
schddliche Auswirkungen, wie krankhafte
Verdnderungen, insbesondere bei den emp-
findlichen Larvenstadien, oder eine Beein-
trichtigung des Immunsystems verursa-
chen kénnen. In Laborversuchen an Zell-
kulturen der Meerbarbe des westlichen Mit-
telmeeres wurde die Hemmung eines En-
zymsystems (MFO), das der Entgiftung
dient, durch TBT nachgewiesen, analog der
Hemmung eines entsprechenden Enzym-
systems bei Meeressiugern (siehe Kapitel

2). Das System ist bedeutsam fiir den Abbau

von synthetischen Chemikalien wie poly-
aromatischen Kohlenwasserstoffen (PAHs),
polychlorierten Biphenylen (PCBs) und an-
deren Schadstoffen, in dem es eine Entgif-
tung oder Bioaktivierung dieser Substanzen
bewirkt. Somit kénnte die Hemmung dieses
MFO-Systems durch TBT insbesondere ne-
gative Auswirkungen auf Fische haben, die
in verschmutzten Gewdssern leben (Mor-
cillo & Porte 1995). Besonders problema-
tisch ist dabei auch die Kombinations-
wirkung des TBT mit den anderen Schad-
stoffen zu sehen, die ihrerseits zu einer Be-
eintrichtigung der Immunabwehr beitra-
gen koénnen, so dass hier mit mindestens ei-
ner additiven Wirkung zu rechnen ist. Bei
Flundern (Platichthys flesus), die TBT-Konzen-
trationen vergleichbar mit im Meer gemes-
senen Spitzenwerten ausgesetzt waren,
fithrte diese Belastung nach 7-12 Tagen zu
Sterblichkeit und Verletzungen an den Kie-
men und rief eine bedeutende Verminde-
rung der Widerstandskrifte hervor. AuBler-
dem ldsst die bedeutende Abnahme des
Schilddriisenvolumens von Flundern, die
TBT ausgesetzt waren, auf eine das
Hormonsystem beeinflussende Wirkung
schlieBen, auch wenn keine direkten auffal-
ligen Effekte auf das Immunsystem festge-

stellt werden konnten (Grinwiset al. 1998).



4.3 Untersuchungen der
Muskulatur von Speisefischen
Die Konzentrationen von Butylzinnverbin-
dungen wurden fir Muskelgewebe von Fi-
schen, die 1990-1994 auf Fischmairkten
und in Fischliden in Indien, Bangladesh,
Thailand, Indonesien, Vietnam und Taiwan
sowie Australien, Papua Neuguinea und
den Solomon Inseln gesammelt wurden,
bestimmt. Die Ergebnisse zeigen eine weit-

verbreitete Belastung von Speisefisch mit

Tabelle 8:

Butylzinn (Tab. 8). Butylzinnverbindungen
wurden in den meisten Muskelgewebe-
proben im Bereich von 0,2-190 ug/kg
Frischgewicht gefunden, was auf eine weit-
verbreitete Belastung der Gewdsser Asiens
und Ozeaniens mit Organozinnverbindun-
gen schlieBen lisst. Insgesamt waren die
Konzentrationen in Fischen aus Asien und
Ozeanien niedriger als in diejenigen aus Ja-
pan, USA und Kanada (Kannanetal. 1995a).

Konzentrationen von Butylzinnverbindungen in Muskeln von Fischen aus verschiedenen

asiatischen Landern, Australien, Papua Neuguinea und den Solomon Inseln (ug/kg Frisch-

gewicht) (n.d. = not detectable = unterhalb der Messgrenze)

(d = deutsche Gattungsbezeichnung)

Land Art Butylzinn
Australien Shovelnose ray (Aptchotrema rostrata) (d: Rochen) 20
Blue groper (Achoerodus viridis) 1,5-47
Sea mullet (Mugil cephalus) (d: Seebarbe) 1,5;25;12
Spiny tailed leatherjacket (Bigener brownii) 19
Australian herring (Arripis georgianus) (d: Hering) 27
Striped seaperch (Lutjanus vitta) (d: Seebarsch) 25
Black bream (Acanthopagrus butcheri) 1,5-27
Rainbow trout (Oncorhynchus mykiss) (d: Forelle) 21
Atlantic salmon (Salmo salar) (d: Lachs) 16-21
Silver bream (Acanthopagrus australis) (d: Blicke) 12
Mud flathead (Platycephalus fuscus) 12-29
Silver trevally (Caranx sexfasciatus) 40
Black pomfret (Apolectus niger) 25
Seabass (Dicentrarcus labrax) 28
Papua Neuguinea Sea mullet (Mugil cephalus) (d: Seebarbe) 9
Tilapia (Tilapia nilotica) 0,13
Solomon Inseln Greenspotted kingfish (Caranx papuensis) 0,2
Indian mackerel (Rastrelliger kanagurta) (d: Makrele) 1,4
Paddletail snapper (Lutjanus gibbus) 0,2-1,4
Indien Catfish (Clarias sp.) (d:Wels) 11
Jawfish (Otolithus sp.) 9,2
Indian mackerel (Rastrelliger kanagurta) (d: Makrele) n.d.-56
Sea mullet (Mugil cephalus) (d: Seebarbe) 18
Catla (Catla catla) 7
Black bream (Acanthopagrus sp.) (d: Brasse) 33
Threadfins (Eleutheronema tetradactylum) 47
Perch (Lates calcarifer) (d: Barsch) 33-47
Bangladesh Flounder (Wallago attu) (d: Flunder) 92
Catla (Catla catla) 190
Hilsa (Hilsha ilisha) 15

15



16

Land Art Butylzinn
Bangladesh Aor (Mystus aor) 0,47-190
Thailand Silver pomfret (Pampus argenteus) 2,9

Indian mackerel (Rastrelliger kanagurta) (d: Makrele) 4,4
Giant seaperch (Lates calcarifer) (d: Barsch) 16
Vietnam Bream (Evynnis japonica) (d: Brasse) 0,93
Perch (Lates calcarifer) (d: Barsch) 0,24
Tilapia (Tilapia nilotica) 0,23
Indonesien Big-eyed scad (Selar crumenophthalmus) 19
Deep-bodied crucian carp (Carassius cuvieri) 0,41-19
Taiwan Tilapia (Tilapia nilotica) 0,49
Seabream (Gymnocranius elongatus) (d: Brasse) 18

1990 wurden 58 Fische von neun Arten aus
der Danziger Bucht an der Ostseekiiste Po-
lens auf Butylzinnriickstinde in der Musku-
latur untersucht. Dabei konnten Belastun-
gen von 14-455 ug/kg Frischgewicht nach-

gewiesen werden (Tab. 9) (Kannan & Fa-

Tabelle 9:

landysz 1997). Analysen von 1997 ergaben
fir die stdliche Ostsee eine gleichbleibend
hohe Belastung der Fischgewebe mit Bu-
tylzinn (Senthilkumar et ad. 1998a) (siehe
Tab. 7).

Konzentrationen von Butylzinnverbindungen in Muskeln von Fischen aus der stdlichen

Ostsee, 1990 (ug/kg Frischgewicht)

Art Butylzinn
Flunder (Platichthys flesus) 316
Hering (Clupea harengus) 40
Aal (Anguilla anguilla) 188
Meerforelle (Salmo trutta) 45-57
Steinbutt (Psetta maxima) 39
Dorsch (Gadus morhua) 14-24
Quappe (Zoarces viviparus) 130
Zander (Stizostedion luciperca) 455
Makrele (Scomber scombrus) 23-20

Aus den vorliegenden Arbeiten muss ge-
schlossen werden, dass Speisefische welt-
weit mit Organozinn belastet sind. Die weit
verbreitete Organozinnbelastung dieser
Speisefische gibt Anlass zur Sorge, dass fir
Menschen, deren Erndhrung zu groBen Tei-

len auf diesen Fischen basiert, eine Ge-

sundheitsgefahr besteht. Ein besonders
hohes Risiko besteht fiir Menschen, die
Fischleber verzehren, da diese im Vergleich
zu Muskelgewebe eine um eine GréBenord-
nung hohere Konzentrationen an Organo-

zinnverbindungen enthalt.



5. Organozinnverbindungen im Menschen

5.1 Mégliche Schadwirkungen
Auch fir den Menschen wurde inzwischen
eine das Hormonsystem beeinflussende
Wirkung durch Organozinnverbindungen
festgestellt. So konnten z.B. schddliche Aus-
wirkungen von Butylzinnverbindungen auf
das menschliche Immunsystem nachgewie-
sen werden, die zuvor nur fiir Ratten be-
kannt waren (Loganathan & Whalen 1999).
Bei Versuchen tber die Wirkung der Bu-
tylzinnverbindungen auf die menschlichen
Blutzellen stellte sich heraus, dass Butyl-
zinnverbindungen die Funktionen wichti-
ger Blutzellen stéren kénnen. Diese als Kil-
lerzellen bezeichneten Bestandteile der
menschlichen Immunabwehr sind verant-
wortlich fiir die Bekimpfung von Viren und
Tumoren im Koérper. Fallen sie aus, so kann
dies zu schweren Infektionserkrankungen
und Krebs fihren. In den Versuchen trat
eine Hemmung der Tumor bekimpfenden
Eigenschaft der Killerzellen auf, nachdem
sie fir nur eine Stunde Konzentrationen
von Tributylzinn ausgesetzt waren, wie sie
in der Umwelt zu finden sind. Fiir Mono-
und Dibutylzinnverbindungen wurde eine
nur wenig niedrigere Schiddlichkeit ermit-
telt.

Inzwischen wurden auch Effekte von TBT
auf das Aromatase-Enzymsystem von Men-
schen nachgewiesen, das verantwortlich fiir
die Bildung von weiblichen Geschlechts-
hormonen (Ostrogenen) ist (Heidrich et al.
1999). Wird das Enzymsystem durch TBT
gehemmt, werden nur mainnliche Ge-
schlechtshormone (Testosterone) gebildet.
Weiterhin fanden die Forscher heraus, dass
TBT bereits die menschlichen Gene daran
hindert, das Enzym zu bilden, das die Ge-
schlechtshormonproduktion aktiviert. Bis-
her wurden diese Mechanismen nur bei
Meeresschnecken nachgewiesen. Bei diesen
treten durch die Hemmung des gleichen
Enzymsystems Vermadnnlichungserschei-
nungen bei weiblichen Tieren bis hin zur
Penisbildung und Unfruchtbarkeit auf.
Mogliche Folgen fir den Menschen kénn-

ten demnach ebenfalls in Verméinnli-
chungserscheinungen und Unfruchtbarkeit
liegen.

Unter Berticksichtigung der zugidnglichen
Literatur iiber die Giftigkeit von TBT wurde
eine flir den Menschen tolerierbare tigliche
Aufnahmemenge (Tolerable Daily Intake =
TDI) von 0,25 pug/kg Koérpergewicht pro
Tag festgelegt (Penninks 1993). Fir einen
Menschen mit 60 kg Korpergewicht ent-
spricht dies 15 ug TBT pro Tag. Dieser Wert
basiert auf den beobachtbaren Effekten von
TBT auf die Immunfunktion von Ratten und
wurde fiir die Umrechnung auf den Men-
schen mit einem Sicherheitsfaktor von 100
versehen. Dieser von Penninks festgelegte
Grenzwert ist allgemein akzeptiert. Andere
Autoren berufen sich darauf (Kannan &
Falandysz 1997), aber er wurde auch vom
Dénischen Nationalinstitut fiir Gesundheit
und Umwelt (Belfroid et al. 1999) sowie
von der Amerikanischen Umweltbehorde
(US-EPA 1997) iibernommen. Der von der
Weltgesundheitsorganisation (WHO) fest-
gelegte, nahezu identische Wert von 0,3
pg/kg Korpergewicht pro Tag (WHO
1993) beruht auf denselben Daten. In Japan
wurde der Grenzwert mit 1,6 ug/kg Kor-
pergewicht pro Tag hoher angesetzt. Unter
Berticksichtigung der inzwischen schon bei
wesentlich niedrigeren Mengen im Versuch
festgestellten hormonellen Wirksamkeit
(Heidrichet al. 1999) missten diese Grenz-
werte allerdings dringend tberdacht wer-
den.

Obwohl diese Grenzwerte nur fiir TBT exi-
stieren und nicht far die Gesamtheit der
Organozinnverbindungen, versucht man
dennoch auf dieser Basis zu ermitteln, ob
die durch den Menschen aufgenommenen
Mengen an Organozinnverbindungen ge-
sundheitliche Folgen haben kénnen. Wih-
rend einige Arbeiten zu dem Schluss kom-
men, dass die Belastung mit Organozinn-
verbindungen als Folge des Verzehrs bela-
steter Meerestiere die tolerierbaren tdgli-

chen Aufnahmemengen unterschreitet,
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sprechen andere Studien von einer Uber-
schreitung dieses Grenzwertes in manchen
Teilen der Welt, und insbesondere bei Be-
volkerungsgruppen, die einen GroBteil ih-

rer Nahrung aus dem Meer beziehen.

5.2 Belastung des Menschen
mit Organozinn liber Nahrung
aus dem Meer

Die Effekte auf das Aromatase-Enzymsystem
von Menschen, das verantwortlich fiir die
Umwandlung von Testosteron in Ostrogen
ist, treten bei einem TBT-Gehalt von 6,3
Mikromol pro Liter im Versuchsmedium
auf (Heidrich et d. 1999), die Blockade der
entsprechenden Gene erfolgt jedoch bereits
bei 0,025 Mikromol pro Liter. Dieses ent-
spriche umgerechnet in etwa einer TBT-
Konzentration von 8 pg/1 Wasser. Obwohl
sich in deutschen Kiistengewdssern zwar
nur Werte von 2 ug/l1 finden lassen, konnte
aber doch iiber die Nahrungskette eine An-
reicherung bis zu fiir den Menschen kriti-
schen Werten erfolgen.

Eine vom niederldndischen Institut fiir Um-
weltstudien durchgefithrte Studie iber das
Risiko einer Organozinnbelastung durch
Nahrung aus dem Meer fiir den Menschen
kam zu dem Ergebnis, dass die Riickstinde
in vielen Lindern den Grenzwert fir die
tolerierbare  tigliche Aufnahmemenge
ibersteigen. Die Studie wertet Literatur-
daten der vergangenen 15 Jahre zur TBT-
Belastung von Meerestieren, die der
menschlichen Erndhrung dienen, aus. Da-
bei wurde u.a. deutlich, dass fiir viele Lin-
der, und insbesondere auch fiir diejenigen,
in denen in groBem Umfang Nahrungsmit-
tel aus dem Meer gewonnen werden, keine
Untersuchungen iber die Belastung dieser
Nahrung mit Organozinnverbindungen
vorliegen. Fiir 22 Linder lagen in begrenz-
tem Umfang Daten vor, wobei bei mehr als
einem Drittel der Grenzwert in einer oder
mehreren Proben iberschritten wurde.
Dies betrifft Kanada, Frankreich, Italien, Ja-
pan, Korea, Polen, Taiwan, Thailand und
die USA (Belfroid et al. 1999) (Tab. 10).
Wenngleich auch das Risiko fir die

menschliche Gesundheit im allgemeinen als
gering eingestuft wurde, so tiberschritt z.B.
in Italien schon die durchschnittliche TBT-
Konzentration in Muscheln den Grenzwert
um den Faktor 2,5. Mehr als 90% der in Ita-
lien untersuchten Muscheln enthielten TBT-
Riickstinde, welche die tolerierbare tigli-
che Aufnahmemenge bis zum 10-fachen
iberstiegen. Wurde DBT in die Berechnung
einbezogen, tiberstiegen die Rickstinde
den Grenzwert sogar bis zu 25-fach. Fast
ein Drittel der Proben, die aus verschiede-
nen auf Fischmdrkten angebotenen Fisch-
arten gewonnen wurden, iiberschritten den
Grenzwert um das bis zu 5,8-fache, in Ja-
pan erreichte die durchschnittliche Riick-
standsmenge von TBT in Nahrung aus dem
Meer immerhin annihernd den Wert fur
die tolerierbare tigliche Aufnahmemenge.

Organozinn fand sich in den meisten Mus-
kelproben von Fischen, die auf lokalen
Markten oder in Fischgeschiften in Indien,
Bangladesh, Thailand, Indonesien, Viet-
nam, Australien, Papua Neuguinea und den
Solomon-Inseln genommen wurden (Kan-
nan et ad. 1995b). Obwohl die Anzahl der
untersuchten Proben pro Land gering war,
berechnete man auf der Basis dieser Studien
einen Wert tber die vermutliche Aufnahme
von Butylzinnverbindungen durch den
Menschen iiber den Verzehr dieser Fische.
Dabei wurde z.B. die tigliche Butylzinn-
Aufnahme der australischen Bevoélkerung
durch einen durchschnittlichen Fischkon-
sumvon 21 g pro Tag auf 0,416 ug pro Per-
son pro Tag geschitzt. Dieser liegt niedriger
als der fiir eine Gesundheitsgefdhrdung an-
genommene Wert. Daraus zog das Natio-
nale Australische Lebensmittelamt den
Schluss, dass durch den Konsum von TBT-
belasteter Nahrung aus dem Meer kein
Gesundheitsrisiko fir die Bevolkerung er-
wachst (Australian and New Zealand Envi-
ronment and Conservation Council 1995).
Es gibt andere Arbeiten, u.a. aus Europa, die
aufzeigen, dass der Konsum von belastetem
Fisch eine reale Gefahr fiir Menschen dar-
stellen kann. So werfen die Ergebnisse der

Untersuchungen von Fischproben aus der



Tabelle 10:

TBT-Belastung von verschiedenen Nahrungsmitteln aus europaischen Kiistengewassern

(pg/kg Frischgewicht)

Herkunft Art Jahr Butylzinn
Deutschland/Nordsee Muscheln 1993 54
Italien Thunfisch (Thunnus thynnus thynnus) 1993 39

Muscheln, diverse 1991 114-2724
Miesmuscheln (Mytilus galloprovincialis) | 1994 250-1060
Portugal/Sado-Miindung | Miesmuscheln (Mytilus galloprovincialis) | 1986 2-17
Schweden Aal (Anguille anguilla) 1997 3
Atlantischer Hering (Clupea harengus) |1997 36
Miesmuscheln (Mytilus edulis) 1997 22
Scholle (Pleuronectes platessa) 1997 2
Niederlande Wellhornschnecke (Buccinum undatum) | 1995 2-20
England Atlantischer Hering (Clupea harengus) |1997 11
Auster (Crassostrea sp.) 1997 43
Garnele (Crangon alaskensis) 1997 14

Danziger Bucht die Frage nach der Sicher-
heit des Fischkonsums fiir die polnische Be-
volkerung auf (Kannan & Falandysz 1997;
Senthilkumar et al. 1998a). Die Belastung
mit Organozinnverbindungen in Seefischen
vor der polnischen Kiiste in der Bucht von
Danzig betrug je nach Art zwischen 14-24
pug/kg (Dorsch) und 455 ug/kg Frisch-
gewicht (Zander). Dabei stellen Hering
(40 pg/kg), Dorsch und Flunder (316 ug/
kg) 90% des in der Ostsee gefangenen
Fischs, der von der polnischen Bevolkerung
verzehrt wird. Basierend auf einem ange-
nommenen tiglichen Fischkonsum von
50 g pro Person betrigt die geschitzte tagli-
che Aufnahmemenge von Butylzinnverbin-
dungen somit 0,8-22,8 ug pro Person, wo-
bei der fiir die Zander gemessene obere
Wert die tolerierbare tigliche Aufnahme-
menge von 15 ug pro Person tibersteigt. Fiir
einen durchaus iblichen héheren Fisch-
konsum von Teilen der polnischen Bevolke-
rung, der z.B. bis zu 350 g Fisch pro Person
pro Tag fiir die Ndhe der Stadt Danzig be-
trigt, wurde der Grenzwert fir alle in der
Studie untersuchten, reguldr verzehrten Fi-
sche aus der Danziger Bucht iiberschritten.
Eine zusitzliche Gefihrdung besteht in die-
sen Kiistenlindern durch den traditionellen

Verzehr von Fischleber, da Butylzinnver-

bindungen sich bevorzugt in der Fischleber
anreichern (Senthilkumar et al. 1998a) und
damit wesentlich héhere Mengen als im
Muskelgewebe erreichen. Somit bestehen
ernstzunehmende Griinde zur Sorge iber
Auswirkungen auf die menschliche Ge-
sundheit, insbesondere wenn man den
Konsum der polnischen Bevdlkerung an
Fischleber sowie den hohen Anteil an Fisch
in der Erndhrung von Teilen der Bevolke-
rung in Betracht zieht.

Auch Seevogel, die sich von Wirbellosen
und insbesondere Muscheln und Schnecken
erndhren, sind Bestandteil der menschli-
chen Erndhrung, was eine zusitzliche Auf-
nahmequelle von Butylzinnverbindungen
fir Menschen bedeuten kann. Obwohl
nicht alle Meeressiuger dem Menschen als
Nahrung dienen, werden auBlerdem ver-
schiedene Seehunde, Wale und in geringe-
rem Ausmal} auch Delfine von Menschen
gegessen. Dies erfolgt besonders, aber nicht
ausschlieBlich, in den traditionellen Hand-
werks- oder Subsistenzfischerei-Gesell-
schaften, wie z.B. den Inuit, wo Meeres-
sduger sogar den bedeutendsten Anteil an
der Versorgung mit Fett und Eiweil3 stellen.
Da es auch hier wahrscheinlich ist, dass die
Belastung dieser Tiere mit Organozinnver-

bindungen an die Menschen weitergegeben
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wird, kann es insbesondere bei denjenigen,
die sich in groBem Umfang von Meeres-
saugern ernahren, zu gesundheitlichen Pro-
blemen kommen.

Insgesamt zeigen die Studien deutlich, dass
in vielen Lindern die TBT-Belastung der
Nahrung aus dem Meer die tolerablen
Riickstandsmengen tbersteigt und somit
ein Risiko fiir die Bevolkerung darzustellen
vermag. Deutlich wird auch, dass fiir viele
Lander die reale Belastung der Nahrung mit
Organozinnverbindungen voéllig unbekannt
ist und dass die Festlegung eines landes-
spezifischen Grenzwerts fiir die maximale
Riickstandsmenge von TBT und anderen
Organozinnverbindungen in Nahrung aus
dem Meer dringend erforderlich wire.
Dennoch vertrat die europdische Vereini-
gung der chemischen Industrie (CEFIC) auf
der Basis von 1989-1990 durchgefiihrten
Untersuchungen in einem 1997 bei der
Weltschifffahrtsorganisation (IMO) einge-
reichten Papier die Auffassung, dass eine
Gesundheitsgefihrdung durch TBT tber die
Nahrungsaufnahme aus dem Meer unwahr-
scheinlich sei. Dabei wurde der durch-
schnittliche Pro-Kopf-Verbrauch, basierend
auf Verkaufszahlen von 1997 aus Stock-
holm/Schweden, London/England, Mar-
seille/Frankreich, Singapore, Ulsan/Korea,
Sydney/Australien, Galveston/USA und
Halifax/Kanada zugrunde gelegt. Es wurde
geschlossen, dass es unwahrscheinlich sei,
dass die aufgenommene TBT-Menge den
Grenzwert fiir chronische Effekte tber-
schreiten wiirde, was gleichbedeutend mit
einem vernachldssigbaren Risiko flir den
Durchschnittskonsumenten sei. Jedoch be-
riicksichtigt die Studie nicht den Fisch-
konsum von Bevolkerungsgruppen, die sich
hauptsichlich durch Nahrung aus dem
Meer erndhren, wie z.B. die Inuit, deren Be-
lastung deutlich tiber den Schitzungen die-
ser Studie ldge (CEFIC 1997).

5.3 Andere Eintragspfade
Mit Sicherheit ist es unzuldssig, die Abschit-
zung der Aufnahme von Organozinnver-

bindungen durch den Menschen lediglich

auf die Belastung der Nahrungsmittel aus
dem Meer zu beschrinken.

Neben ihrem Einsatz im Antifoulingbereich
werden Organozinnverbindungen in einer
Reihe von Konsumgiitern und Industrie-
produkten, wie z.B. in Pflanzenschutzmit-
teln, Holzschutzmitteln und Hitzestabili-
satoren fiir PVC-Kunststoffe sowie als Faul-
nishemmer zu Desinfektionszwecken ver-
wendet. Statistiken tiber die Produktions-
mengen der Butylzinnverbindungen, die in
Gegenstanden des tiglichen Gebrauchs ver-
wendet werden, sind jedoch leider nicht
verfugbar (Loganathan & Whalen 1999).
Dialkyl-, verschnitten mit Monoalkylzinn-
verbindungen, werden als PVC-Stabilisator
eingesetzt, Octyl-, Butyl- und Phenylzinn
sind als Stabilisator in Plastikprodukten, die
mit Lebensmitteln in Kontakt kommen, zu-
gelassen. TBT wird auBerdem als Desinfek-
tionsmittel in Wachsen, Polituren, Sprays
und Waschereien, als Schleimhemmer in
der Papierindustrie, zur Behandlung von
Textilien, Leder und Holz sowie bei der Be-
handlung von Kithlwasser eingesetzt. Kiirz-
lich durchgefiihrte Studien haben Butyl-
zinnverbindungen in einer Reihe von Haus-
haltstextilien wie z.B. Windelhosen, Sa-
nititsunterwasche, Socken, Duschvorhin-
gen, Servietten, Fruchtsiften und Gefliigel
nachgewiesen. Dieses fithrt zu einer Bela-
stung von Haushaltsabwdssern und Klir-
schlamm. Da Kldrschlamm in vielen Teilen
der Welt als Diinger in der Landwirtschaft
eingesetzt wird, kénnen Butylzinnverbin-
dungen in den Boden und dadurch auch in
Agrarprodukte gelangen (Kannan et dl.
1995b; Loganathan & Whalen 1999). Von
Kuballaetal. (1998) wurde 1994 und 1996
der TBT-Gehalt von Kldrschlimmen aus 6
niedersdchsischen Kliranlagen bestimmt. In
nahezu simtlichen Proben war TBT mit
Konzentrationen im Bereich von 30-351
ng/kg Trockengewicht nachweisbar.

Um die mogliche Herkunft einer Butyl-
zinnbelastung des Menschen aufzukliren,
wurden 22 Proben von in japanischen Su-
permirkten erhdltlichen Plastikartikeln aus

dem Haushaltsbereich sowie einem Feuer-



loschpulver auf ihren Gehalt an Organo-
zinnverbindungen untersucht (Takahashi et
al. 1999). Darunter befanden sich u.a. Back-
papier, Haushaltshandschuhe, Abwasch-
schwiamme, Frischhaltefolien, Plastikbeu-
tel, Einwegteller aus Plastik sowie eine
Zahnbiirste. 11 Proben der untersuchten
Materialien enthielten groBere Mengen an
Butylzinnverbindungen. Insbesondere ein
Backtrennpapier aus silikonisiertem Papier
und Handschuhe aus Polyurethan wiesen
extrem hohe Konzentrationen von DBT (bis
zu 140000 upg/kg) und MBT (bis zu
130000 pg/kg) auf. Auch TBT wurde bis zu
800 ng/kg nachgewiesen. Bei der Herstel-
lung von Silikonharzen fiir das Backtrenn-
papier kommt DBT als Katalysator zum Ein-
satz, wobei MBT ein Abbauprodukt und
TBT vermutlich ein Beiprodukt der DBT-
Herstellung darstellt. Fir die im Backtrenn-
papier enthaltenen Butylzinnverbindungen
wurde eine Ubertragung auf Backwaren
wdahrend des Backens nachgewiesen. Auf
dem Backpapier gebackene Kekse wiesen
Konzentrationen bis zu 260 ug/kg MBT,
720 ug/kg DBT und 15 pg/kg TBT auf. Ob-
wohl die chemische Form des auf die Kekse
ibertragenen Butylzinns unbekannt ist, darf
davon ausgegangen werden, dass im sauren
Milieu des Magens daraus bioverfiigbare
Formen gebildet werden.

Auch wurde in Japan die tigliche Aufnahme
von Butylzinnverbindungen tiber den Ver-
zehr von Reis, Getreide, Kartoffeln, Zucker,
Kuchen, Fetten und Olen, Bohnen, Friich-
ten, Gemiise, Seegras, Gewtirzen, Fisch und
Meeresfriichten, Fleisch, Eiern, Milch und
Milchprodukten untersucht. Als tigliche
TBT-Aufnahmemengen pro Person wurden
4,7 ug/g (1991) sowie 2,2 ug/g (1992)
berechnet, eine andere Methode ergab ent-
sprechend 6,9 sowie 6,7 ug/g. Alle Werte
lagen unterhalb der Konzentration, die das
Japanische Gesundheitsministerium als ak-
zeptable tigliche Aufnahmemenge festleg-
te. 1988-1990 war dieser Wert tiberschrit-
ten worden (Tsudaetal. 1995).

Neben der Nahrung kann auch Trinkwasser

mit Organozinnverbindungen belastet sein.

In einer Untersuchung zur Auswaschung
der in Trinkwasserleitungen aus PVC als
Hitzestabilisator in der Produktion einge-
setzten Butylzinnverbindungen konnte ge-
zeigt werden, dass aus der Oberfliche der
PVC-Rohre zu Beginn der Nutzung erhebli-
che Mengen an Butylzinnverbindungen
austreten (Wuetal. 1989). Dadurch kénnen
die Konzentrationen in Wasser, das bereits
mehrere hundert Meter durch neue Rohr-
leitungen geflossen ist, den empfohlenen
Grenzwert von 20 Milligramm pro Kubik-
meter dennoch iberschreiten. Erst nach
mehrstiindigem Sptilen der Leitungen ging
die Auswaschungsrate zurtick.

Fir PVC-Beschichtungen der Transport-
tanks fiir Wein, die in Kanada zum Einsatz
kommen, konnte ebenfalls eine Auswa-
schung der im PVC enthaltenen Butylzinn-
verbindungen nachgewiesen werden. Eini-
ge Weinproben, die in derartigen Tanks
transportiert wurden, wiesen eine deutliche
Dibutylzinnbelastung mit bis zu 138 ug/1
auf. (Forsyth et al. 1992). Auch in transpa-
rentem PVC, das fir Babyflaschen und Kin-
derspielzeug verwendet wird, konnten
TBT-Gehalte nachgewiesen werden (Fent
1996).

Der Nachweis von Butylzinnverbindungen
in Plastikerzeugnissen und ihr Ubergang in
Nahrungsmittel zeigt, dass Belastungen und
Effekte auf Tiere und Menschen nicht aus-
schlieBlich auf deren Gebrauch als Anti-
bewuchsmittel in der Seeschifffahrt, son-
dern auch auf deren industrielle Anwen-
dung als Stabilisator und Katalysator fiir
Kunststoffe zuriickgefithrt werden kann.
Bei der Betrachtung der Grenzwerte fiir die
tolerable tigliche Aufhahmemenge fiir Bu-
tylzinnverbindungen miissen daher neben
der Nahrung aus dem Meer weitere Ein-
tragspfade einbezogen werden, um zu gil-
tigen Schliissen tiber das bestehende Risiko
fiir den Menschen zu kommen. Obwohl die
Butylzinnbelastung von Nahrung aus dem
Meer weiter verbreitet ist, kann und darf die
Belastung tber andere Quellen keineswegs
ausser Acht gelassen werden (Kannan et al.
1995 b; Loganathan & Whalen 1999).
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5.4 Nachweise von Organo-
zinnverbindungen in mensch-
lichen Geweben

Inzwischen konnten Organozinnverbin-
dungen auch im Menschen nachgewiesen
werden. In Leberproben von Polen, die
1994 in Danzig verstorben waren, wurden
Butylzinnkonzentrationen (Tri-, Di- und
Monobutylzinn/TBT, DBT und MBT) in
Hohe von 2,4-11,0 ug/kg Frischgewicht
nachgewiesen (Kannan & Falandysz 1997).
Weiterhin konnten in simtlichen unter-

suchten Leberproben von 1992-1998 in Ja-

Tabelle 11:

pan verstorbenen Menschen und Hunden
(Nyctereutes procyonoids) Riickstinde von Bu-
tylzinnverbindungen mit Werten bis zu
360 pg/kg Frischgewicht nachgewiesen
werden (Tab. 11) (Takahashi et al. 1999).
Gleichzeitig untersuchte Lebern von Affen
(Macaca fuscata) enthielten dagegen deutlich
geringere Mengen von Organozinnverbin-
dungen.

Diese Werte zeigen, dass Butylzinnverbin-
dungen sich in bestimmten landlebenden
Saugetieren, den Menschen eingeschlossen,

anreichern, wobei die Hohe der Belastung

Konzentrationen von Butylzinnverbindungen in menschlichen Lebern sowie Lebern land-

lebender Saugetiere in Japan (ug/kg Frischgewicht)

Art Jahr MBT DBT TBT Summe
Butylzinn
Mensch | 1997-98 18(14-22) 66(45-78) <2 84(59-96)
Hund | 1992-93 17(9-32) 59(6-120) 6,2(5-7) | 83(41-160)
1992 58(20-120) 120(18-280) 6(3-10) | 190(41-360)
Affe 1992-94 <4 <3 2 2
1992 <4 <3 |2,1(<2,0-2,7) 2,1

vermutlich mit der Ernihrungsweise und
dem Lebensraum der jeweiligen Art zusam-
menhdngt. Fiir Hunde und Menschen gilt,
dass, im Gegensatz zu freilebenden Affen,
Fisch und Fleisch zu ihrem Speiseplan ge-
horen, und sie in Kontakt mit diversen in-
dustriellen Erzeugnissen wie z.B. Kunststof-
fen kommen. Die Konzentrationen von
Butylzinnverbindungen in den Lebern von
Menschen und Hunden entsprechen in
etwa denen, die flir Fisch fressende Vogel,
wie z.B. Kormorane, bestimmt wurden.
Hieraus wird deutlich, dass sich die Bela-
stung mit Butylzinnverbindungen nicht nur
auf Tiere im Meer, sondern auch auf hohere
Tiere auf dem Land und den Menschen aus-
geweitet hat.

In Blutproben von 17 Minnern und 15
Frauen, die 1998 im Rahmen einer Blut-
spende in Michigan/USA gewonnen wur-
den, wurden Riickstinde von Butylzinn-
verbindungen (TBT, DBT und MBT) be-

stimmt (Kannan et al. 1999). Da sich Butyl-
zinnverbindungen an Bluteiweil binden,
ist Blut ein guter Indikator fiir die Belastung
mit diesen Schadstoffen. Die Butylzinn-
konzentrationen bewegten sich im Bereich
von 0-0,101 ug/1 Blut. In 70% der Proben
wurde TBT, in 81% DBT und in 53% der
Proben MBT nachgewiesen. Abhingigkei-
ten der Werte von Alter oder Geschlecht
liessen sich nicht nachweisen. Die Konzen-
trationen tberschritten zwar den Wert fir
eine Beeintrichtigung der Immunabwehr
nicht, miissen jedoch als héchst besorgnis-
erregend eingestuft werden, da das Risiko
einer TBT-Belastung des Blutes fiir den
Menschen noch weitgehend unbekannt ist.
Dies gilt insbesondere in den Fillen einer
noch héheren Belastung sowie einer Kom-
binationswirkung mit schidlichen Effekten
auf das Immunsystem durch andere Schad-
stoffe, denen der Mensch gleichzeitig aus-

gesetzt ist.



In einer weiteren Studie wurde versucht, ei-
nen Eindruck tber die durchschnittliche
Belastung der US-amerikanischen Bevolke-
rung zu erhalten, indem Blutproben von
Menschen auf ihren Gehalt an Butylzinn-
verbindungen untersucht wurden. Dabei
enthielten Blutproben von acht Personen,
die keiner besonderen Belastung mit Bu-
tylzinnverbindungen ausgesetzt waren,
Konzentrationen in einer Hohe, flir die in
Versuchen schidliche Effekte ermittelt wor-

den waren. Die Messungen ergaben eine

verbreitete Belastung der Bevolkerung in ei-
ner GréBenordnung, die Anlass zu Sorgen
iber mogliche gesundheitliche Auswirkun-
gen gibt (Loganathan & Whalen 1999). Vor
dem Hintergrund, dass der menschliche
Koérper diese Verbindungen recht gut ab-
bauen und innerhalb von 2448 Stunden
ausscheiden kann, muss davon ausgegan-
gen werden, dass selbst die zufillig ausge-
wihlten Versuchspersonen dieser Studie of-
fensichtlich einer stindigen Belastung mit

Butylzinnverbindungen ausgesetzt sind.
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6. Zusammenfassung und Forderungen

Die Studie ,,Organozinnbelastung von Mee-
ressdugern, Seevogeln und Speisefischen”
gibt einen Uberblick iiber Organozinnge-
halte von Meeressdugern, Seevégeln und Fi-
schen aus vielen Teilen der Welt sowie iiber
die damit verbundenen schidlichen Effekte
auf diese Meerestiere. Aulerdem werden
die Aufnahme von Organozinnverbindun-
gen durch den Menschen tber belastete
Nahrung aus dem Meer dargestellt sowie
die moglicherweise damit verbundenen ge-
sundheitlichen Folgen diskutiert.

Bei diversen Meeressdugern, die an nord-
amerikanischen, japanischen und europdi-
schen Kiisten gefunden wurden, konnte
eine Belastung mit Organozinnverbindun-
gen nachgewiesen werden. TBT-Konzentra-
tionen einschlieBlich seiner Abbauprodukte
Dibutylzinn (DBT) und Monobutylzinn
(MBT) wurden in nahezu simtlichen Leber-
proben der Meeressauger, unabhingig vom
Fundort, und einschlieBlich der Arten, die
sich weit entfernt von den Kiisten ernahren,
nachgewiesen. Diese Ergebnisse zeigen die
weltweite Verbreitung von Organozinnver-
bindungen in den Ozeanen. Wale und Del-
fine weisen eine altersabhingige Anreiche-
rung von Butylzinnverbindungen auf, was
zu hoéheren Belastungen mit zunehmenden
Alter fiihrt. Seeldwen haben dagegen die Fa-
higkeit, Butylzinnverbindungen abzubauen
oder aus dem Koérper auszuscheiden, was zu
geringeren Belastungen fithrt. Auch in See-
ottern konnten Organozinnverbindungen
nachgewiesen werden.

Die Belastung der Meeressiuger mit Or-
ganozinnverbindungen ist menschlichen
Ursprungs und entstammt iberwiegend
aus deren Einsatz als Antibewuchsmittel fiir
die Schifffahrt. In Versuchen konnte gezeigt
werden, dass hohe Dosen von Organo-
zinnverbindungen eine schidigende Wir-
kung auf die Fortpflanzung von Sdugetieren
haben. Eine Stérung des Hormonsystems
wird bereits durch sehr viel geringere Men-
gen hervorgerufen. Bei Meeressiugern

konnten Beeintrachtigungen der Immunab-

wehr ermittelt werden. Somit ist es wahr-
scheinlich, dass durch eine Organozinn-
belastung schidliche Effekte bei Meeres-
sdugern auftreten koénnen.

Es gibt weniger Daten iiber Organozinn-
riickstinde und deren Auswirkungen auf
Seevogel als auf Meeressiuger. Aber auch
fiir Seevogel wurden hohe Belastungen mit
Organozinnverbindungen nachgewiesen,
obwohl sie Butylzinnverbindungen iiber
die Mauser und sonstige Federverluste aus-
scheiden kénnen. Arten, wie z.B. Enten, die
sich von mit Organozinn belasteten Wirbel-
losen ernihren, scheinen eine besonders
groBe Belastung mit Butylzinnverbindun-
gen aufzuweisen. In Laborstudien wurde
gezeigt, dass TBT giftig auf Embryonen
wirkt, den Schlupf-, Bruterfolg und die
Fruchtbarkeit mindert sowie die Enzym-
und Hormonaktivititen in erwachsenen
Végeln beeintrachtigt.
Organozinnverbindungen wurden in vielen

Fischarten aus aller Welt in verschiedenen

Organen und Geweben nachgewiesen. Die
Giftigkeit von Organozinnverbindungen fiir
Fische wurde belegt. Zudem gibt es Beweise
fir eine das Hormonsystem beeintrichti-
gendeWirkung von Organozinnverbindun-
gen bei Fischen. Insbesondere konnte eine
Beeintrichtigung der Immunabwehr und
der Entgiftungsfihigkeit des Korpers fiir an-
dere Schadstoffe nachgewiesen werden.
Organozinnverbindungen reichern sich
auch in verschiedenen Meerestieren an, die
der menschlichen Erndhrung dienen. So
wurden Organozinnverbindungen weltweit
in Speisefischen nachgewiesen, aber auch
in Vogeln und Sdugetieren, die von Men-
schen verzehrt werden, sowie in Wirbello-
sen wie Muscheln, Schnecken, Tintenfi-
schen und Krebsen. Daraus entsteht eine be-
rechtigte Sorge tiber das Ausmall der Or-
ganozinnbelastung von Menschen iber
Nahrung aus dem Meer und die moglicher-
weise damit verbundenen gesundheitlichen
Folgen.

Gefihrdet sind insbesondere Bevolkerungs-



gruppen aus Kiistenregionen, die verhilt-
nismifBig groBe Mengen an Fisch zu sich
nehmen. Ein besonderes Risiko besteht au-
Berdem fir Menschen, die Fischleber ver-
zehren, da die Butylzinnverbindungen in
der Fischleber in wesentlich hoheren Kon-
zentrationen als im Muskelgewebe auftre-
ten. DerVerzehr von Seevdgeln, die sich von
Wirbellosen, und dabei besonders von Mu-
scheln und Schnecken ernihren, fihrt zu
einer zusitzlichen Belastung der Menschen
mit Organozinnverbindungen. Obwohl
nicht alle Meeresiuger Bestandteil der
menschlichen Erndhrung sind, so werden
doch verschiedene Seehunde, Wale und in
geringerem Umfang auch Delfine von Men-
schen gegessen, insbesondere in Bevolke-
rungsgruppen, wie den Inuit, wo diese Tie-
re die wesentliche Fett- und EiweiBquelle
darstellen. Eine zusdtzliche Belastung des
Menschen kann aber auch durch andere
Quellen von Organozinnverbindungen in
diversen Konsumgiitern und Industriepro-
dukten entstehen.

Auch fir Menschen wurde inzwischen
nachgewiesen, dal Organozinnverbindun-
gen das Hormonsystem beeinflussen kén-
nen. So koénnen Butylzinnverbindungen
wichtige Funktionen der menschlichen
Immunzellen beintrichtigen. Neueste Un-
tersuchungen konnten zeigen, dass TBT

die Umwandlung von mainnlichen Ge-

schlechtshormonen (Testosteronen) in
weibliche Geschlechtshormone (Ostroge-
ne) behindert, woraus Vermdnnlichungs-
erscheinungen und Unfruchtbarkeit resul-
tieren kénnen.

Auf der Basis der Giftigkeit von TBT wurde
eine zuldssige tdglicle Aufnahmemenge
von 15 ug pro Person bei einem Koérperge-
wicht von 60 kg festgelegt. Dieser Wert
dient der Abschitzung, ob die vom Men-
schen aufgenommene Menge an Organo-
zinnverbindungen gesundheitliche Folgen
haben kénnte. Diverse Studien zeigen, dass
diese Werte in bestimmten Teilen der Welt
erreicht werden, insbesondere in Bevolke-
rungsgruppen, die groBe Mengen an Nah-
rung aus dem Meer zu sich nehmen. Unter
den neuesten Erkenntnissen der hormonel-
len Wirksamkeit von TBT in sehr viel gerin-
geren Mengen, auch fiir den Menschen, ist
es dringend erforderlich, diesen Grenzwert
neu zu iiberdenken.
Organozinnverbindungen konnten in men-
schlichen Geweben bereits nachgewiesen
werden. Sie fanden sich in Leberproben der
japanischen und polnischen Bevolkerung,
sowie in zufillig genommenen Blutproben
der nordamerikanischen Bevolkerung Hier-
aus wird deutlich, dass sich die weitverbrei-
tete Organozinnbelastung bereits auf den

Menschen ausgedehnt hat.
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Forderungen der Umweltstiftung WWEF-Deutschland:

Auf Grund dieser Erkenntnisse tiber das

weltweite Vorkommen von Organozinn-

verbindungen in Tieren und Menschen so-

wie deren schiddliche Auswirkungen fordert
der WWE:

Verabschiedung der im November
1998 vom Umweltrat (MEPC) der
Weltschifffahrtsorganisation ~ (IMO)
vorgeschlagenen Resolution fiir ein
Verbot der Applikation von Schiffsan-
strichen mit Organozinnverbindungen
zum 1. Januar 2003 sowie fiir ein Ver-
bot der Anwesenheit dieser Farben auf
Schiffsrimpfen ab dem Jahr 2008
durch die IMO-Hauptversammlung
vom 15.-26. November 1999
Erarbeitung einer eigenstindigen Kon-
vention zur rechtlichen Durchsetzung
dieses Verbots im Verlauf des Jahres
2000 und Verabschiedung dieser Kon-
vention auf einer Ministerkonferenz im
Sommer 2001

Einstellung der TBT-Produktion als
Rohstoft zur Herstellung var Anti-
bewuchsmitteln in der Schifffahrt und
Verarbeitungsstopp von TBT durch die

Farbindustrie

Freiwilliger Verzicht der Reedereien
auf die Verwendung organozinnhalti-
ger Antibewuchsmittel, insbesondere
der staatlichen Reedereien durch Ein-
nehmen einer Vorreiterrolle
Forderung der Entwicklung und Erpro-
bung von umweltvertriglichen Alter-
nativen

RoutinemiBige Uberwachung von
Kistensedimenten und Wassersdulen
auf Organozinngehalte

Keine Verklappung von Baggergut, das
iber dem fir die Meeresumwelt ge-
fihrlichen Grenzwert von 0,5 pg/kg
mit TBT belastet ist

RoutinemidBige Organozinnanalysen
von Fischen fir den menschlichen Ver-
zehr

Blutanalysen auf mogliche Organo-
zinngehalte von Menschen, die Bela-
stungen mit Organozinnverbindungen
im Berufsleben ausgesetzt sind, wie
z.B. Werftarbeitern

Einhaltung der Umweltauflagen und
Arbeitsschutzvorschriften in Werften
Untersuchung des AusmaBes der Or-
ganozinnbelastung anderer Industrie-

produkte und Konsumgtiter
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Der WWF — Word Wide Fund For Nature

Der WWF (World Wide Fund For Nature) ist die groB3te unabhdngige private Naturschutz-
organisation der Welt. Er wurde 1961 in der Schweiz gegriindet (damals als World Wildlife
Fund). Heute verfiigt der WWF {iber ein globales Netzwerk von 27 nationalen und finf
assoziierten Organisationen sowie 21 Programmbiiros. Seit seiner Griindung hat der WWF
iber 12.600 Projekte in rund 154 Lindern initiiert, durchgefithrt oder geférdert. Weltweit

unterstiitzen ihn rund fiinf Millionen Mitglieder und Forderer.

Die Umweltstiftung WWF-Deutschland

1963 wurde die Umweltstiftung WWE-Deutschland als gemeinniitzige, unabhingige und
iberparteiliche Stiftung mit Sitz in Frankfurt am Main gegriindet. Wie auch WWF Interna-
tional konzentriert die Umweltstiftung WWEF-Deutschland ihre Naturschutzarbeit auf drei
GroBlebensraume: Meere und Kiisten, Binnenlindische Feuchtgebiete und Walder. Sie
fithrt in Deutschland, Europa und weltweit Projekte und Aktionen zum Schutz bedrohter
Pflanzen- und Tierarten sowie gefihrdeter Naturlandschaften durch und setzt sich fir die
nachhaltige Nutzung unserer natiirlichen Ressourcen ein. Die fachliche Grundlage dazu
schaffen rund 100 iiberwiegend wissenschaftliche Mitarbeiter, die in der Frankfurter Zen-
trale und in den AuBenstellen in Berlin, Miinchen, Bremen, Husum, Stralsund, Rastatt,

Magdeburg, Potsdam und MéllIn titig sind.

Finanziert wird die WWEF-Naturschutzarbeit tiberwiegend durch Spenden. In der Bundes-
republik unterstiitzen uns rund 200.000 Mitglieder und Foérderer, wobei jede Spende aus-

schlieBlich fiir Naturschutzaufgaben verwendet wird.

Um seine Umwelt- und Naturschutzziele zu verwirklichen, nimmt der WWE Einfluss auf
Regierungen, Unternehmen, Handel und Verbraucher. In 6ffentlichen Gremien und bei
nationalen und internationalen Natur- und Umweltschutzkonferenzen bringt der WWE sei-
ne Forderungen und Vorschlige ein. Er kooperiert er mit weltweiten Organisationen wie
der Weltnaturschutzunion und der Weltbank sowie mit anderen Naturschutzverbinden in
Deutschland. Bei allen Projekten arbeitet die Umweltstiftung eng mit WWF International
und den WWE-Schwesterorganisationen in aller Welt zusammen.
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Adressen

Umweltstiftung WWF-Deutschland
Rebstocker Stralle 55

60326 Frankfurt am Main

Telefon: 069 / 79144-0

Telefax: 069 / 617221

E-Mail: info@wwf.de

Internet: http: /www.wwi.de

WWF Fachbereich Meere & Kiisten
Am Gtithpol 11

28757 Bremen

Telefon: 0421 / 65846-10

Telefax: 0421 / 65846-12

E-Mail: bremen@wwf.de

Spendenkonto:
Konto: 222000
Frankfurter Sparkasse
BLZ 50050201

o |mAuftrag
WWFEF der Natur.



