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Zusammenfassung  Hintergrund, Ziel und Zweck Organo-
zinnverbindungen werden als Biozide, Kunststoffadditive 
und Katalysatoren eingesetzt. Bezüglich der Umweltrele-
vanz am wichtigsten sind Tributylzinn- (TBT) und Triphe-
nylzinnverbindungen (TPT), die bei Einträgen in Gewässer 
über eine hohe Toxizität verfügen und endokrine Wirkun-
gen in Muscheln und Schnecken auslösen können. TBT 
wurde hauptsächlich als Antifouling-Wirkstoff in Schiffs-
anstrichmitteln eingesetzt. Diese Anwendung ist seit 1989 
in Deutschland für Schiffe mit weniger als 25 m Länge un-
tersagt. Seit 2003 ist in der Europäischen Union (EU) eine 
Richtlinie in Kraft, die die Anwendung von organozinnba-
sierten Antifouling-Anstrichen generell verbietet. Die hier 
vorgestellten Untersuchungen sollten überprüfen, ob die 
erlassenen Verbote zu einer Reduktion der Einträge in die 
marine Umwelt geführt haben.
Material und Methoden Für die Untersuchung wurden tief-
gefrorene Homogenatproben von Miesmuscheln (Mytilus 
edulis) und Muskulatur von Aalmuttern (Zoarces viviparus) 
aus Nord- und Ostsee aus dem Archiv der Umweltproben-
bank verwendet. Die Organozinnverbindungen wurden aus 
den biologischen Proben mit n-Hexan extrahiert und an-
schließend mit Natriumtetraethylborat derivatisiert. Nach 

kapillargaschromatografischer Trennung wurden die Deri-
vate mit einem Atomemissionsdetektor quantifiziert.
Ergebnisse und Diskussion Zusammen mit einer früheren 
Untersuchung (Rüdel et al. 2003) umfassten die Zeitreihen 
Miesmuschel- und Fischmuskulaturproben der Jahre 1985 
bis 2006. Die Daten zeigen, dass die TBT-Gehalte bis Ende 
der 1990er-Jahre unverändert blieben (z. B. in Miesmuscheln 
aus dem Jadebusen/Nordsee: 17 ± 3 ng/g Frischgewicht, 
FG). Offensichtlich zeigte das seit 1989 in Deutschland gel-
tende Verbot der TBT-Anwendung bei kleinen Schiffen in 
dieser Meeresregion keine Wirkung, da hier der Verkehr mit 
großen Schiffen dominiert. Der weitere Verlauf der Zeitrei-
hen belegt jedoch, dass die TBT-Konzentrationen in Mies-
muscheln und Aalmuttern nach 2003, als die EU-Richtlinie 
zum generellen Verbot der Organozinnverbindungen in Kraft 
trat, signifikant abnehmen. 2004 und 2005 wurden in den 
Muscheln aus dem Jadebusen nur noch TBT-Gehalte von 14 
bzw. 6 ng/g FG gefunden. In Aalmuttern aus derselben Re-
gion sanken die Gehalte an TBT zwischen Ende der 1990er-
Jahre und 2006 auf ca. 30 % des Ausgangswertes. Auch für 
TPT, das zeitweise ebenfalls als Antifouling-Wirkstoff ein-
gesetzt wurde, sind deutliche Abnahmen in Muscheln und 
Fischen zu beobachten. Der statistisch signifikante Rück-
gang der OZV-Belastungen in den untersuchten Nordseere-
gionen wird durch Messungen in Muscheln und Fischen von 
einem küstennahen Ostseestandort bestätigt. 
Schlussfolgerungen Insgesamt belegen die Untersuchungen 
den Erfolg der regulatorischer Maßnahmen zur Minderung 
der Einträge von Organozinnverbindungen in die aquatische 
Umwelt. Trotz der Reduktion zeigen die Gewebekonzen
trationen aber auch, dass OZV nach wie vor Relevanz als 
marine Schadstoffe haben. Eine Umrechnung der Gewe-
bekonzentrationen auf Wasserkonzentrationen ergibt, dass 
diese noch über der im Kontext der Wasserrahmenrichtlinie 
abgeleiteten Umweltqualitätsnorm von 0,2 ng/l liegen. Auch 
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von OSPAR publizierte Bewertungskriterien (Environmen-
tal Assessment Criteria, EAC; 2,4 ng/g FG) werden aktuell 
noch überschritten. Insofern sind schädliche Wirkungen auf 
marine Organismen durch TBT nicht auszuschließen.
Empfehlungen und Ausblick Weitere Untersuchungen sol-
len zeigen, ob die abnehmenden Trends andauern. Hierzu 
sollte eine empfindlichere Methode wie z. B. speziesspezi-
fische Isotopenverdünnungsanalytik verwendet werden, um 
niedrigere Bestimmungsgrenzen zu erreichen und die in-
zwischen abgesunkenen Konzentrationen mit ausreichender 
Sicherheit quantifizieren zu können.
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Chemikalienverbot · Miesmuscheln · Marines Monitoring ·  
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Retrospective monitoring of organotin compounds  
in biological samples from North Sea and Baltic Sea –  
are the use restrictions successful?

Abstract  Background, aim, and scope Organotin com-
pounds are used as biocides, plastic additives and catalysts. 
With respect to environmental effects, tributyltin (TBT) and 
triphenyltin (TPT) compounds are the most relevant, because 
of their high aquatic toxicity and endocrine effects on mus-
sels and snails. TBT was mainly used as antifouling agents 
in coatings of ships and boats. In 1989, Germany banned the 
application to ships < 25 m length. Finally, in 2003, the use 
of organotin-based antifoulants within the European Union 
was completely banned. To verify the effectiveness of the 
restrictions a retrospective monitoring study was initiated. 
Material and methods A set of appropriate archived sam-
ples was retrieved from the German environmental speci-
men bank (ESB) comprising standardized pooled samples 
of eelpout (Zoarces viviparus) muscle tissue and of soft 
bodies of common mussels (Mytilus edulis) sampled at two 
locations in the North Sea and one in the Baltic Sea. Analy-
sis of organotin compounds included n-hexane extraction, 
derivatisation with sodium tetraethyl borate, capillary gas-
chromatographic separation and atomic emission detection. 
Results and Discussion Altogether, time series cover the pe-
riod 1985 to 2006, including data of an earlier study (Rüdel 
et al. 2003). Until the late 1990s, TBT remained more or 
less constant in all samples (e. g. 17 ± 3 ng/g wet weight, ww, 
in mussels from Jadebay/North Sea). The German ban of 
TBT-based antifoulings for small ships had no effects on 
environmental concentrations because large ships dominate 
in the investigated North Sea regions. After the EU-wide 
ban of TBT in 2003, however, significant decreases in mus-

sel and fish contamination could be observed. In mussels 
from Jadebay, TBT concentrations were 14 and 6 ng/g ww 
in 2004 and 2005, respectively. TBT contamination in eel-
pout of the same region decreased to about 30 percent of 
the initial concentrations in 2006. Corresponding decreases 
were detected for TPT. Declining trends were also found in 
fish and mussels sampled from a Baltic Sea offshore site.
Conclusions The results demonstrate the effectiveness of the 
legal measures undertaken to control organotin inputs into 
the aquatic environment. Nevertheless, organotin compounds 
are still relevant pollutants. Water concentrations calculated 
from the measured tissue concentrations by using the respec-
tive bioconcentration factors are still above the Environmen-
tal Quality Standards derived in the context of the Water 
Framework Directive (0.2 ng/l) and the OSPAR mussel EAC 
(Environmental Assessment Criteria; 2.4 ng/g ww). Thus ad-
verse effects to marine organisms cannot be excluded.
Recommendations and perspectives Further studies should 
be performed to verify the declining trends. More sensitive 
analytical methods, e. g. species-specific isotope dilution 
analysis, are recommended in order to detect lower environ-
mental concentrations. 
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1 Hintergrund, Ziel und Zweck

Organozinnverbindungen (OZV) haben seit Jahrzehnten 
eine große industrielle Bedeutung. Mitte der 1990er-Jahre 
lag der weltweite Verbrauch bei 40.000 t pro Jahr (Graf 
1996). OZV werden als Biozide (Wirkstoffe in Antifouling-
Anstrichen für Schiffe, Holz- und Materialschutzmittel bei-
spielsweise für Textilien und Leder, Pilzbekämpfungsmittel 
in der Landwirtschaft), als Wärme- und Lichtstabilisatoren 
für PVC-Kunststoffe, als Katalysatoren für spezielle Poly-
urethan-, Silikon- und Polyesterpolymere oder zur Vergü-
tung von Glasoberflächen verwendet. Als Kunststoffstabi-
lisatoren werden mono- und disubstituierte OZV eingesetzt 
(beispielsweise Mono- und Dioctylzinn- oder Mono- und 
Dibutylzinnverbindungen). OZV werden bei Gebrauch 
freigesetzt, können aber auch durch Emissionen aus der 
Produktion in die Umwelt gelangen. So lag zumindest in 
den 1990er-Jahren der weltweit bedeutendste Produktions-
standort für TBT im deutschen Rheineinzugsgebiet (IKSR 
2002). Die Nutzung der Triorganozinnverbindungen als 
Biozide (ca. 18 % der Gesamtproduktion; Graf 1996) führt 
aber zu den mengenmäßig höchsten Einträgen in die Um-
welt, da hier eine beabsichtigte Freisetzung erfolgt (z. B. in 
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die aquatische Umwelt: kurzfristig aus dem Run-off beim 
Einsatz als Fungizid oder langfristig über die Lebensdau-
er des Anstrichs bei Antifouling-Beschichtungen). Die 
beiden wichtigsten Klassen für diese Anwendungen sind 
Tributylzinn- (Tributyltin, TBT) und Triphenylzinnver-
bindungen (Triphenyltin, TPT). Mitte der 1990er-Jahre 
wurden in Europa ca. 1.330 t/a OZV für Antifouling-Be-
schichtungen verbraucht, davon  < 150 t/a in Deutschland 
(IKSR 2002). Im Wesentlichen handelte es sich hierbei um 
TBT-Verbindungen.

OZV sind mäßig persistent und in der Umwelt ubiqui-
tär zu finden. Der Verbleib im aquatischen Ökosystem ist 
abhängig von relativ schnellen biotischen Abbauprozessen 
unter aeroben Bedingungen (z. B. durch Mikroorganismen) 
und langsamer Degradierung im anaeroben Milieu. Auch 
langsam verlaufende abiotische Reaktionen, wie Photolyse, 
und rasche, reversible Adsorptions- und Desorptionsprozes-
se an Feststoffen spielen eine Rolle. Die Bioverfügbarkeit 
für Organismen und die Ökotoxizität sind am höchsten im 
neutralen bzw. leicht alkalischen pH-Bereich. Die Anwe-
senheit von gelöstem organischem Kohlenstoff reduziert 
die Toxizität. Da die Aufnahme vorwiegend über die Was-
serphase erfolgt, ist für rein aquatisch lebende Organismen 
die Biokonzentration aus der Wasserphase wichtiger als die 
Biomagnifikation über die Aufnahme OZV-belasteter Nah-
rung (Rüdel 2003).

Wegen ihrer toxischen Wirkung werden Organozinnver-
bindungen schon seit längerer Zeit intensiv untersucht (Fent 
1996). Eine aktuelle Übersicht zu Untersuchungen der aku-
ten Wirkungen zeigt Antizar-Ladislao (2008). Watermann 
et al. (2003) evaluierten endokrine Effekte von Tributylzinn 
auf Weichtiere und Säugetiere im Bereich der Nordsee. Hall 
et al. (2000) werteten alle für Salzwasserspezies verfügba-
ren Effektstudien aus und berechneten die 10er-Perzentile 
für Effekte bei den empfindlichsten Arten. Für akute Wir-
kungen ergab sich eine TBT-Konzentration von 320 ng/l und 
für chronische Effekte von 5 ng/l. Triorganozinnverbindun-
gen gelten wegen ihrer endokrinen Wirkung als besonders 
umweltrelevant. So führen TBT und TPT in Muscheln und 
Schnecken schon im ng/l-Bereich zu Sterilität (z. B. durch 
den Imposex-Effekt) und können damit eine verringerte Re-
produktion und Bedrohung von Populationen zur Folge ha-
ben (Gibbs und Bryan 1996; Schulte-Oehlmann et al. 2000). 
Im Kontext der europäischen Wasserrahmenrichtlinie (EU-
Richtlinie 2000/60/EG 2000) wurde TBT als prioritärer 
Stoff eingestuft und auf Basis der verfügbaren ökotoxikolo-
gischen Daten eine Umweltqualitätsnorm (UQN) in Wasser 
von 0,2 ng/l abgeleitet (EU-Kommission 2005). 

Aufgrund der Hinweise auf die Ökotoxizität der OZV 
wurde schon 1989 die Anwendung von TBT für Schiffe 
mit Längen unter 25 m in den Mitgliedsstaaten der Europä-
ischen Gemeinschaft untersagt. Aber erst seit 2003 ist die 
Nutzung von organozinnhaltigen Antifouling-Produkten 

durch die EU-Richtlinie 2002/62/EG insgesamt verboten 
(EU-Kommission 2002). TPT wurde in Deutschland noch 
bis zum Jahr 2001 als Wirkstoff in Fungiziden, beispiels-
weise im Kartoffelanbau, verwendet. Zudem wurde TPT in 
früheren Jahren als (zusätzlicher) Wirkstoff in Antifouling-
Beschichtungen benutzt (IKSR 2002).

Zur Überprüfung, inwieweit die in der Vergangenheit ge-
troffenen gesetzlichen Regelungen tatsächlich zu Rückgän-
gen der Umweltkonzentrationen an OZV führen, wurde ein 
retrospektives Monitoring konzipiert (Arbeitskreis Umwelt-
monitoring 2007). Zu diesem Zweck wurde die Umweltpro-
benbank des Bundes (UPB) genutzt. Hierbei handelt es sich 
um ein Archiv von in regelmäßigen zeitlichen Abständen 
gesammelten repräsentativen Umweltproben (BMU 2000). 
Als Teil der ökologischen Umweltbeobachtung dient die 
UPB dazu, mögliche Fehlentwicklungen in Ökosystemen 
zu erkennen sowie Art und Umfang eventueller Schäden zu 
identifizieren. Außerdem kann die UPB Erkenntnisse für die 
Prioritätensetzung politischer Maßnahmen liefern und dazu 
beitragen, Grundlagen für die Vorsorgepolitik zu erarbeiten. 
Dabei können insbesondere solche Stoffe untersucht wer-
den, die bei der Archivierung der Proben nicht als gefährlich 
angesehen wurden oder die zum Zeitpunkt der Probennah-
me noch nicht mit genügender Empfindlichkeit analysierbar 
waren. Beispiele für die Nutzung der UPB im Rahmen der 
Expositionsbewertung von Chemikalien sind retrospektive 
Analysen auf Alkylphenole und -ethoxylate (Wenzel et al. 
2004), polycyclische Moschusverbindungen (Rüdel et al. 
2006) oder Triclosan/Methyltriclosan (Böhmer et al. 2004). 

Für OZV wurden im Rahmen der UPB bislang retros-
pektive Studien mit marinen Proben (Rüdel et al. 2003) und 
Süßwasserfischen (Rüdel et al. 2007) durchgeführt. Um eine 
frühere Untersuchung von Nord- und Ostseeorganismen zu 
ergänzen, die den Zeitraum 1985–1999 abdeckte (Rüdel 
et al. 2003), wurden Miesmuschel- und Aalmuttermuskula-
turproben der Jahre 1999 bis 2006 (Aalmutter) bzw. 2000 
bis 2005 (Miesmuschel) aus dem UPB-Archiv entnommen 
und für das retrospektive Monitoring eingesetzt. 

2 Material und Methoden

Um für die UPB eine hohe Kontinuität zu sichern, sind alle 
Arbeitsschritte von der Probennahme über den Transport 
und die Aufbereitung zu Jahreshomogenaten bis zur Lang-
zeitlagerung durch spezielle UPB-Verfahrensrichtlinien be-
schrieben (UBA 1996). 

2.1 Probenahme

Die marinen Probenahmegebiete der UPB liegen in küsten-
nahen Regionen von Nord- und Ostsee (BMU 2000). Als 
repräsentative Regionen des Wattenmeers wurden der Ja-
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debusen einschließlich Mellum (Nationalpark, NP, Nieder-
sächsisches Wattenmeer) sowie die Meldorfer Bucht und das 
Sylt-Rømø-Watt (NP Schleswig-Holsteinisches Wattenmeer) 
gewählt. In der Ostsee liegen die Probenahmeflächen im NP 
Vorpommersche Boddenlandschaft vor der Halbinsel Darß/
Zingst. Für diese Studie wurden Proben von Aalmuttern (Zo-
arces viviparus) und Miesmuscheln (Mytilus edulis) einge-
setzt. Aalmuttern werden im Juni nach der Laichzeit beprobt 
(Muskulatur und Leber), Miesmuscheln (Weichkörper) 
zweimonatlich (Nordsee) bzw. halbjährlich (Ostsee). Von 
jeder Probe werden jährlich 2–3 kg gesammelt und jeweils 
direkt vor Ort eingefroren (Klein et al. 1994). Die Biota-Pro-
benahmen, bei der auch wichtige biometrische Parameter der 
Organismen erfasst werden, erfolgen durch Mitarbeiter des 
Instituts für Biogeographie der Universität Trier.

2.2 Probenaufarbeitung

Aus den tiefgefrorenen Proben werden Jahreshomogenate 
erstellt, indem das Probenmaterial bei Tiefsttemperaturen 
mit einer Cryomühle zerkleinert und homogenisiert wird 
(Koglin et al. 1997). Anschließend werden jeweils 200 Teil-
proben zu ca. 10 g abgefüllt. Die Lagerung erfolgt in der 
Gasphase über Flüssigstickstoff, wobei sich durch den ver-
dampfenden Stickstoff eine inerte Gasatmosphäre bildet. 
Hierdurch sowie durch die niedrigen Temperaturen wird 
erreicht, dass die Proben über einen langen Zeitraum sta-
bil sind. Zurzeit sind ca. 250 marine Proben mit mehr als 
52.000 standardisierten UPB-Teilproben archiviert. 

2.3 Standards und OZV-Analysenmethode

Analysen wurden durchgeführt wie bei Rüdel et al. (2003, 
2007) beschrieben. Standards mit einer Reinheit zwischen 
95 und 99 % wurden von ABCR/Strem, ACROS, Aldrich 
und Witco GmbH bezogen. TBT-Chlorid (CAS 1461-22-9), 
Dibutylzinndichlorid (DBT; CAS 683-18-1), Monobu-
tylzinntrichlorid (MBT; CAS 1118-46-3), TPT-Chlorid (CAS 
639-58-7), Diphenylzinndichlorid (DPT; CAS 1135-99-5), 
Monophenylzinntrichlorid (MPT; CAS 1124-19-2), Monooc-
tylzinntrichlorid (MOT; CAS 3091-25-6) und Dioctylzinndi-
chlorid (DOT; CAS 3542-36-7) wurden als OZV-Standards 
verwendet. Um die Vollständigkeit der Derivatisierung auf 
jedem Alkylierungsniveau überprüfen zu können, wurden 
Tripropylzinnchlorid, Diheptylzinndichlorid und Monohep-
tylzinntrichlorid als interne Standards verwendet. Alle benö-
tigten Glasgeräte wurden vor Gebrauch bei 190 °C ausgeheizt 
und nur für diese Anwendung benutzt. Für die Analytik wurde 
je 1 g der Miesmuschel- und Aalmuttermuskulaturproben mit 
5 ml 25 %iger wässriger Tetramethylammoniumhydroxid-Lö-
sung zunächst 1 h bei 60 °C aufgelöst und mit einer Lösung 
der internen Standards versetzt. Nach dem Abkühlen wurden 
zu den aufgelösten Biotaproben 10 ml Wasser, 5 ml 10 %ige 

Salzsäure und 20 ml Na-Diethyldithiocarbamat-Lösung in 
Aceton (393 mg/l) sowie 20 ml n-Hexan gegeben, um die 
enthaltenen OZV durch Schütteln in die organische Phase zu 
überführen. Die organische Phase wurde durch Dekantieren 
oder Zentrifugieren abgetrennt, mit 10 ml Wasser, 10 ml Etha-
nol, 2 ml Acetatpuffer, 5 g Natriumchlorid und 0,5 ml Derivati-
sierungsmittel (5 g Natriumtetraethylborat, von ABCR/Strem 
oder GALAB, in 50 ml Tetrahydrofuran) versetzt und der pH 
auf 4,5 eingestellt. Nach 30 min Schütteln wurde die Hexan-
phase abgenommen, mit ca. 2 g Natriumsulfat getrocknet und 
auf ca. 1–2 ml eingeengt. Der Extrakt wurde auf einer Silica-
gel-Säule (5 g, überschichtet mit 2 g Natriumsulfat) gereinigt. 
Die Analyten wurden mit 5 % Aceton in Hexan eluiert, das 
Eluat auf 1 ml eingeengt und die OZV-Derivate dann kapillar-
gaschromatografisch getrennt (HP-5 Säule, 30 m × 0,32 mm; 
0,25 µm Film, HP 5890 Series 2 GC). Quantifiziert wurde 
mit einem Atomemissionsdetektor (AED; HP 5921 oder HP 
2350A; Messung der zinnspezifischen Wellenlängen 271 nm 
und 303 nm). Die Einstellungen am GC waren: Trägergas-
druck 85 kPa, Fluss 2,5 ml/min, Anfangstemperatur 60 °C für 
1 min, mit 10 °C/min auf 200 °C, 6 min halten, dann mit 20 °C/
min auf 300 °C, 9 min Halten. Die Kalibrierung erfolgte über 
das Gesamtverfahren einschließlich Matrix. Die OZV-Kon-
zentrationen werden als ng Organozinnkation (OZK) pro g 
Frischgewicht (FG) angegeben. 

2.4 Qualitätssicherung

Bei jeder Messserie wurden Leerwertproben sowie Referenz-
materialproben mitgeführt. Die Leerwertproben zeigten keine 
Hinweise auf eine mögliche Kontamination aus Reagenzien 
oder Geräten. Die mittleren OZV-Wiederfindungsergebnisse 
für das Verfahren ohne Matrix lagen im Bereich 88–107 % 
(n = 9 –10). Als zertifiziertes Referenzmaterial (certified re-
ference material, CRM) wurde ERM-CE 477 (Muschelge-
webe) verwendet, das für Butylzinnverbindungen zertifiziert 
ist. Die Ergebnisse des jeweils parallel zu den UPB-Proben 
untersuchten CRM ergaben 1,87 ± 0,23 µg/g für TBT (Wie-
derfindung 84,9 %), 1,45 ± 0,35 µg/g für DBT (93,9 %) und 
2,04 ± 0,23 µg/g für MBT (136 %). Die Wiederfindungen für 
TBT und DBT sind zufriedenstellend, während die für MBT 
zu hoch liegt. Dieses Ergebnis zeigte sich schon in früheren 
Untersuchungen (Rüdel et al. 2003); allerdings ist auch die 
Unsicherheit des zertifizierten MBT-Gehalts mit ca. 20 % re-
lativ hoch. Insgesamt liegt das Belastungsniveau des CRM 
deutlich oberhalb der Konzentrationen, die in Nord- und 
Ostseemuscheln zu finden sind (µg/g im Vergleich zu ng/g), 
sodass die Aussagekraft für die hier untersuchten Proben 
eingeschränkt ist. Deshalb wurden zusätzlich aufgestockte 
UPB-Proben mit niedrigeren OZV-Belastungen als laborin-
terne Referenzmaterialien verwendet (Miesmuscheln Eck-
warderhörne 1990, Aalmuttermuskulatur Jadebusen 1997). 
Die mittleren Wiederfindungen für beide Matrices, berechnet 
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als Gehalt vor Aufstockung im Verhältnis zur Probe inklusive 
Aufstockung in %, betrugen: MBT 65 ± 12 % (n = 10); DBT 
72 ± 13 % (n = 10); MPT 72 ± 18 % (n = 9); TBT 101 ± 16 % 
(n = 10); MOT 69 ± 16 % (n = 10); DPT 119 ± 42 % (n = 8); 
DOT 115 ± 33 % (n = 9); TPT 113 ± 35 % (n = 10). Die Be-
stimmungsgrenzen (BG) des Verfahrens wurden nach DIN 
32645 (1994) aus den Kalibrationsdaten (8 Niveaus) mit der 
Software SQS 2000 berechnet (Lernhardt und Kleiner 2000). 
Folgende BG wurden erreicht: 1 ng/g für MBT; 1–2 ng/g für 
TBT; je 2 ng/g für MOT, DOT und MPT; je 3 ng/g für DBT 
und DPT; 3–5 ng/g für TPT. Routinemäßig wurde jede Probe 
einmal aufgeschlossen und extrahiert, aber zweimal analy-
siert. Um die Wiederholbarkeit zu überprüfen, wurden Pro-
ben mehrfach untersucht (n = 3; siehe Ergebnisse in Tabelle 1 
und Tabelle  2). Die durchschnittliche relative Standardab-
weichung für die Mehrfachbestimmungen betrug für TBT 
12 % (n = 9) und für TPT 23 % (n = 7). Insgesamt kann die 
Wiederholbarkeit als Maß für die Höhe der Messunsicherheit 

angesehen werden (die Richtigkeit wurde durch die Messung 
des CRM sowie die Wiederfindungsexperimente belegt). 

2.5 Trendprüfung

Die Zeitreihen wurden mit dem nicht-parametrischen Mann-
Kendall-Test (Uhlig et al. 2002) auf statistisch signifikante 
Trends untersucht (p < 0,05); hierzu wurden Konzentrati-
onen unterhalb der Bestimmungsgrenze auf 50 % des Werts 
der jeweiligen Bestimmungsgrenze gesetzt.

3 Ergebnisse und Diskussion 

3.1 Monitoring-Ergebnisse

Archivierte Biotaproben der Umweltprobenbank aus Nord- 
und Ostsee wurden bereits früher auf Organozinnverbindun-

Tabelle 1  Ergebnisse Miesmuscheln, Angaben in ng OZK/g Frischgewicht; Werte unterhalb der BG sind mit < xx angegeben. Für DOT, MOT, 
DPT und MPT waren alle Werte unterhalb der BG

Mies-
mu-
scheln

Nordsee, Eckwarderhörne (Jadebusen) Nordsee, Königshafen/Sylt Ostsee, Darßer Ort

Probe-
nahme-
jahr

TBT 
[ng/g FG]

DBT 
[ng/g FG]

MBT 
[ng/g FG]

TPT 
[ng/g FG]

TBT 
[ng/g FG]

DBT 
[ng/g FG]

MBT 
[ng/g FG]

TPT 
[ng/g FG]

TBT 
[ng/g FG]

DBT 
[ng/g FG]

MBT 
[ng/g FG]

TPT 
[ng/g FG]

2000 21 4 4 8 9  < 3 2 5 15  < 3 2  < 3
2001 27 3 4 6 10 ± 1*  < 3 2 ± < 1* 4 ± < 1* 15  < 3 2  < 3
2002 24 ± 3 * 3 ± 1 * 4 ± < 1 * 3 ± 1 * 8  < 3 2  < 3 14 ± < 1*  < 3* 2 ± < 1 *  < 3 *
2003 23 4 4  < 3 9 ± 2 *  < 3* 2 ± < 1*  < 3* 10  < 3 2  < 3
2004 14  < 3 3  < 3 3  < 3 2  < 3 5 ± < 1 *  < 3 * 1 ± < 1 *  < 3 *
2005 6  < 3 3  < 3 3  < 3 2  < 3 4  < 3 1  < 3
BG 2 3 1 3 2 3 1 3 2 3 1 3

* Für diese Proben wurden je drei Replikate extrahiert und analysiert (angegeben als Mittelwert ± Standardabweichung)

Tabelle 2  Ergebnisse Aalmuttermuskulatur, Angaben in ng OZK/g Frischgewicht; Werte unterhalb der BG sind mit < xx angegeben. Für DBT, 
DOT, MOT, DPT und MPT waren alle Werte unterhalb der BG

Aalmutter
muskulatur

Nordsee, Transekt Varel-Mellum 
(Jadebusen)

Nordsee, Meldorfer Bucht Ostsee, Darßer Ort

Probenahmejahr TBT 
[ng/g FG]

MBT 
[ng/g FG]

TPT 
[ng/g FG]

TBT 
[ng/g FG]

MBT 
[ng/g FG]

TPT 
[ng/g FG]

TBT 
[ng/g FG]

MBT 
[ng/g FG]

TPT 
[ng/g FG]

1999 21  < 1 37 18 2 24 7  < 1 5
2000 11  < 1 14 13 2 12 9  < 1 5
2001 13 ± 2*  < 1* 12 ± 1* 12 2 10 8 ± < 1*  < 1 * 5 ± < 1 *
2002 6  < 1 8 15 ± 2 * 1 ± < 1* 9 ± < 1* 10  < 1 3
2003 10 ± 1* 2 ± 1* 9 ± 1* 12 1 9 11 ± 1*  < 1*  < 3 *
2004 9 2 7 9 1 3 5  < 1  < 3
2005 6 3 7 7 1 4 5  < 1  < 3
2006 6 1 4 5 1 4  < 2  < 1  < 3
BG 2 1 3 2 1 3 2 1 3

* Für diese Proben wurden je drei Replikate extrahiert und analysiert (angegeben als Mittelwert ± Standardabweichung)
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gen untersucht (Rüdel et al. 2003). Dabei wurden TBT und 
TPT in fast allen Proben nachgewiesen. Eine Abnahme der 
TPT-Belastung wurde für Blasentang, Miesmuscheln und 
Aalmuttern für den Zeitraum 1985–1999 beobachtet. In die-
ser Zeit verringerten sich die TPT-Konzentrationen in den 
Nordseemuscheln von 98 auf 7 ng/g FG. Konzentrationen 
von TBT in Miesmuscheln blieben dagegen verhältnismäßig 
konstant; die Werte lagen bei 17 ± 3 ng/g FG im Jadebusen, 
der durch den Verkehr großer Seeschiffe auf einer nahege-
legenen Hauptschifffahrtsroute der Nordsee beeinflusst ist, 
bzw. bei 8 ± 2 ng/g FG nahe Sylt. Erwartungsgemäß wirk-
te sich in der Nordsee das auf kleine Schiffe (< 25 m) be-
schränkte Verbot der TBT-Anwendung von 1989 nicht aus. 

Im Rahmen der hier vorgestellten Untersuchungen 
wurden die entsprechenden Zeitreihen verlängert. Auf 
diese Weise sollte überprüft werden, ob die EU-Richtlinie 
2002/62/EG (EU-Kommission 2002), die weitere Schritte 
zur Verminderung der Einträge von OZV in Gewässer regelt, 
eine Verringerung der Umweltkonzentrationen dieser Stoffe 
bewirkt. Wie Tabelle 1 und Abb. 1 zeigen, weisen die 2005 
beprobten Miesmuscheln tatsächlich die niedrigsten OZV-
Gehalte der jeweiligen Zeitreihe auf. Zuvor steigen die TBT-
Gehalte im Zeitraum 2000 –2003 aber sogar an (Abb.  1). 
Hier könnte eine Rolle spielen, dass in diesem Zeitraum, 
als schon über ein TBT-Verbot diskutiert wurde, Reedereien 
ihre Schiffe noch mit OZV-haltigen Antifouling-Anstrichen 
behandeln ließen, um die Wirkung möglichst lange zu si-
chern oder um Restbestände aufzubrauchen. Der Vergleich 
der drei Untersuchungsgebiete belegt, dass die OZV-Belas-
tung der Muscheln aus dem Jadebusen am höchsten und die 
der nahe Sylt beprobten Muscheln am niedrigsten ist. Die 
Ostseemuscheln liegen in ihrer Belastung dazwischen. Die 
Zeitreihen wurden mittels Mann-Kendall-Test auf Trends 
untersucht. Während die TBT-Trends für den Gesamtzeit-
raum 1985–2001 nicht signifikant sind, ist die Abnahme im 
Zeitraum 2001–2005 signifikant (p < 0,05; für Muscheln aus 
dem Jadebusen und der Ostsee). Für die Muscheln aus dem 
Gebiet Königshafen nahe Sylt ist 2004 und 2005 ebenfalls 

ein deutlicher Rückgang der TBT-Gehalte zu erkennen, der 
aber noch nicht statistisch signifikant ist.

Die Konzentrationen von TPT in Muscheln sinken seit 
Mitte der 1980er-Jahre, nachdem es anscheinend nicht mehr 
als Co-Wirkstoff in Antifouling-Präparaten eingesetzt wur-
de (IKSR 2002; Rüdel et al. 2003). Die Abnahme der TPT-
Konzentration in Muscheln aus dem Jadebusen im Zeitraum 
1985–2005 ist signifikant (p < 0,05; Abnahme von 98 ng/g 
FG in 1985 auf Werte < 3 ng/g FG 2005), wie auch die – bei 
einem insgesamt niedrigeren Belastungsniveau – für den 
Nordseestandort nahe Sylt (p < 0,05; Abnahme von 20 ng/g 
FG in 1986 auf Werte < 3 ng/g FG in 2005). Neben TBT und 
TPT sind noch MBT sowie in einzelnen Jahren DBT (Jade-
busen) in niedrigen Konzentrationen nachweisbar. 

Die Analysen von Aalmuttermuskulaturen bestätigen die 
Ergebnisse der Muscheluntersuchungen. Auch für Aalmut-
tern ist ein Rückgang der TBT- und TPT-Gehalte zu beob-
achten (Tabelle 2). Die TBT-Belastung der Aalmuttern an 
beiden Nordseestandorten ist ähnlich, während die Fische 
aus der Ostsee geringer belastet waren (insbesondere in den 
1990er-Jahren; Abb. 2). Auch die TPT-Gehalte der Nordsee-
proben waren höher als in Ostsee-Fischen, wo in den letzten 
Jahren kein TPT mehr nachweisbar war. Die Abnahme der 
TBT- und TPT-Konzentrationen ist an allen UPB-Standor-
ten statistisch signifikant (p < 0,05).

Im Gegensatz zu den Muscheln konnte in den Aalmut-
termuskulatur-Proben DBT nicht nachgewiesen werden. 
Hier scheint somit eine schnelle Elimination oder eine di-
rekte Metabolisierung zu MBT zu erfolgen. Generell ist die 
Metabolisierung von OZV in Fischen (vorwiegend in der 
Leber) offenbar höher als in Muscheln. So wurde in Fischen 
innerhalb von 48 h ein TBT-Abbau von bis zu 50 % beo-
bachtet, wobei DBT und MBT als Metaboliten identifiziert 
wurden. Dagegen war der Abbau in Muscheln deutlich ge-
ringer (Lee 1985; Fent 1996). DPT als potenzielles Abbau-
produkt von TPT war nur in früheren Jahren in Aalmuttern 
und Miesmuscheln nachweisbar, als die TPT-Rückstände 
noch höher waren (Rüdel et al. 2003). Die hier gefundenen 

Abb. 1  Zeitreihe der TBT-Ge-
halte in Miesmuscheln von den 
UPB-Standorten in Nord- und 
Ostsee. Daten aus dem Zeitraum 
vor dem Jahr 2000 stammen aus 
Rüdel et al. (2003). Die Probe-
nahmen in der Ostsee erfolgten 
erst ab 1992
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niedrigen Gehalte an TPT-Abbauprodukten werden durch 
Untersuchungen von Fent (1996) bestätigt, wonach bei der 
Exposition von Fischen mit TPT nur geringe Mengen der 
Abbauprodukte DPT und MPT gefunden wurden. 

3.2 Vergleich mit anderen Monitoring-Daten

Zur Einordnung der aktuellen OZV-Belastung der Biotapro-
ben aus Nord- und Ostsee wurde ein Vergleich mit anderen 
Monitoring-Daten für Biota aus europäischen Gewässern 
aus dem Zeitraum 2000 –2005 durchgeführt (ein Vergleich 
der Ergebnisse bis 1999 mit anderen Literaturdaten geben 
Rüdel et al. 2003). Speziell für Butylzinnverbindungen 
hat kürzlich Antizar-Ladislao (2008) eine Übersicht publi-
ziert. Generell wird in den dort ausgewerteten Studien von 
einem Rückgang der TBT-Belastungen berichtet. Höhere 
OZV-Konzentrationen bis zu maximal 790 ng/g TG bezo-
gen auf Sn finden sich vor allem noch in Muscheln in der 
Nähe von Häfen und Werften. Dagegen sind in Regionen, 
die nicht oder nur wenig durch Schiffsverkehr beeinflusst 
sind, nur Konzentrationen im Bereich der analytischen Be-
stimmungsgrenze nachzuweisen. Für die hier untersuchten 
Proben aus dem UPB-Archiv lagen die höchsten Belastun-
gen der vergangenen Jahre bei ca. 110 ng/g TG bezogen auf 
Sn für Muscheln (Nordsee, Jadebusen 2001) und ca. 25 ng/g 
TG bezogen auf Sn für Fische (Nordsee, Meldorfer Bucht, 
2002). 

Birchenough et al. (2002) untersuchten 1998 und 2000 
die Butylzinn-Belastung von Neogastropoden sowie das 
Ausmaß an endokrinen Effekten (Imposex und Intersex) 
in verschiedenen Regionen der Nordsee. Dabei zeigte sich 
generell ein Rückgang der OZV-Belastung sowie auch der 
endokrinen Effekte im Vergleich zu zehn Jahren vorher. 
Höchste Belastungen und stärkste endokrine Effekte fanden 
sich an der englischen Küste in der Nähe von großen Werf-
ten. In der Nordseeregion, in der auch die UPB-Probenah-
mestellen liegen, wurden die Spezies Buccinum undatum 
und Neptunea antiqua auf hoher See beprobt. Hier waren 

sowohl die TBT-Belastung (im Bereich der Bestimmungs-
grenze von 50 ng/g TG bzw. 2–5 ng/g FG) als auch die Aus-
prägung von Imposex nur gering (unter 30 % für B. undatum 
und unter 10 % für N. antiqua; jeweils vorwiegend nur nied-
rigste Stufe der Imposex-Ausprägung). 

Die ausgewerteten Literaturdaten bestätigen den Rück-
gang der OZV-Belastung in europäischen Gewässern in den 
vergangenen Jahren. Die OZV-Belastung der UPB-Probe-
nahmegebiete in Nord- und Ostsee ist im Vergleich mit an-
deren Regionen eher als gering einzustufen. Dies ist wahr-
scheinlich darauf zurückzuführen, dass die Proben der UPB 
in Nationalparks gesammelt werden, die nur wenig von 
direkten Emissionen durch Häfen und Werften und nur mä-
ßig durch Seeschiffsverkehr beeinflusst sind. Insbesondere 
das Ostsee-Probenahmegebiet im Bodden-Nationalpark ist 
weitgehend frei von potenziellen OZV-Quellen (im Gegen-
satz zu anderen Regionen der Ostsee).

3.3 OZV-Einträge aus Flüssen

Neben direkten Einträgen von OZV in die Meere, können 
insbesondere für die hier untersuchten Nordseegebiete auch 
Einträge aus Flüssen eine Rolle spielen. In einem Moni-
toring mit Süßwasserfischen waren im Rahmen der UPB 
ebenfalls OZV untersucht worden (Rüdel et al. 2007). Fast 
alle Proben aus Rhein, Elbe, Saale, Mulde und Saar wie-
sen Rückstände von TBT auf, mit überwiegend abnehmen-
dem Trend. So waren für die im Rhein beprobten Brassen 
an allen Probenahmestellen signifikante Rückgänge der 
TBT-Konzentrationen zu beobachten (z. B. Koblenz und 
Weil: ca. −85 %). Die weitaus höchsten TBT-Belastungen 
wurden in Brassen aus der Elbe nahe Blankenese nachge-
wiesen (185 ng/g FG im Jahr 2003). Hier ist der Einfluss 
des Schiffsverkehrs mit großen Frachtschiffen im Bereich 
des Hamburger Hafens zu erkennen. Mehr als 90 % der 
TBT-Emissionen wird durch Schiffe verursacht, die länger 
als 100 m sind (IKSR 2002). Zusammengefasst belegte die 
Studie, dass TBT-Einträge aus Flüssen in die Nordsee in 

Abb. 2  Zeitreihe der TBT-Ge-
halte in Aalmuttern (Muskula-
tur) von den UPB-Standorten 
in Nord- und Ostsee. Daten aus 
dem Zeitraum vor dem Jahr 
1999 stammen aus Rüdel et al. 
(2003). Proben aus der Mel-
dorfer Bucht vor 1999 wurden 
nicht untersucht
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den letzten Jahren rückläufig sind. Ähnlich ist die Situation 
bei TPT. Die Belastung der untersuchten Fischproben nahm 
ebenfalls ab und trat in den letzten Jahren nur noch spo-
radisch auf. In den 1990er-Jahren korrelierten die Befunde 
mit der Verwendung von TPT als Fungizid in der Landwirt-
schaft, die 2001 mit der Rücknahme der Zulassung endete. 
Nur Elbe-Brassen, die bei Zehren gefangen wurden, zeig-
ten danach noch höhere TPT-Gehalte (14 ng/g FG im Jahr 
2003). Vor diesem Hintergrund ist der Eintrag von TPT über 
Flüsse in die Nordsee als Ursache der Belastung der mari-
nen Proben wohl zu vernachlässigen. 

3.4 Abschätzung der Relevanz der OZV-Belastung  
des marinen Ökosystems

Der Rückgang der OZV-Konzentrationen in den Geweben 
von marinen Organismen in den letzten Jahren ist deutlich. 
Von Interesse ist nun, ob die aktuell gemessenen Konzentra-
tionen noch relevant sind hinsichtlich möglicher Effekte auf 
empfindliche Organismen. Hierzu wird mittels geeigneter 
Biokonzentrationsfaktoren (bioconcentration factor, BCF) 
von der Gewebekonzentration auf die mittlere Wasserkon-
zentration, der die Organismen ausgesetzt waren, umge-
rechnet (Tabelle 3). In der Ostsee lagen die so abgeschätzten 
OZV-Gehalte im Wasser im Jahr 2005 bei ca. 0,4 – 0,8 ng/l 

TBT und < 0,1 ng/l TPT (auf Basis der Rückstände in Mies-
muscheln) bzw. 0,5 ng/l TBT und  < 1 ng/l TPT (auf Basis 
der Rückstände in Aalmuttermuskulatur). Für die Nord-
see betragen die entsprechenden Werte 0,3– 0,6 ng/l TBT 
und < 0,1 ng/l TPT (Miesmuscheln) bzw. 0,5– 0,7 ng/l TBT 
und 1,0 –2,3 ng/l TPT (Aalmutter). Während für TBT damit 
eine gute Übereinstimmung zwischen den aus Gewebekon-
zentrationen von Muscheln und Fischen berechneten Was-
serkonzentrationen besteht, sind für TPT deutliche Unter-
schiede zu erkennen. Ursache hierfür könnte eventuell ein 
zu hoher BCF für Muscheln sein; da nur ein Wert für M. 
edulis verfügbar ist (Suzuki et al. 1998). Aber auch die un-
terschiedliche Exposition von Miesmuscheln und Aalmut-
tern könnte eine Rolle spielen. Da Aalmuttern sedimentbe-
wohnende Fische sind, ist hier die Exposition vermutlich 
höher als für Muscheln (Desorption von sedimentgebunde-
nem TPT). Insgesamt zeigen die Ergebnisse dieser Berech-
nungen, dass die Wasserkonzentrationen für TBT und TPT 
in der Nordsee durchaus noch in einem Bereich liegen, in 
dem Effekte an sensiblen Organismen beobachtet werden. 
So liegen die TBT-Konzentrationen oberhalb der nach EU-
Wasserrahmenrichtlinie vorgeschlagenen UQN von 0,2 ng/l 
(EU-Kommission 2005). 

Zur Umsetzung der OSPAR-Konvention (Oslo-Paris-
Vertrag zum Schutz der marinen Umwelt im Nordost-At-

Tabelle 3  Umrechnung gemessener OZV-Gewebe-Konzentrationen auf Wasserkonzentrationen mittels Biokonzentrationsfaktoren (BCF)a.  
Min./max.: minimaler/maximaler Wert der Umrechnung

Probenart/Probenahmestelle Jahr TBT Berechnete Wasserkonzentration TPT Berechnete Wasserkonzentration

� � [ng/g FG] [ng/l] TBT min. [ng/l] TBT max. [ng/g FG] [ng/l] TPT min. [ng/l] TPT max.
Miesmuschel � � BCF 5000 BCF 10400 � – BCF 36000
Nordsee, Transekt Varel-Mellum 2003 23 4,6 2,2 < 3 – < 0,1

2004 14 2,8 1,3 < 3 – < 0,1
2005 6 1,2 0,6 < 3 – < 0,1

Nordsee, Meldorfer Bucht 2003 9 1,8 0,9 < 3 – < 0,1
2004 3 0,6 0,3 < 3 – < 0,1
2005 3 0,6 0,3 < 3 – < 0,1

Ostsee, Darßer Ort 2003 10 2,0 1,0 < 3 – < 0,1
2004 5 1,0 0,5 < 3 – < 0,1
2005 4 0,8 0,4 < 3 – < 0,1

Aalmuttermuskulatur � � BCF 9400 BCF 11000 � BCF 3100 BCF 4100
Nordsee, Transekt Varel-Mellum 2004 9 1,0 0,8 7 2,3 1,7

2005 6 0,6 0,5 7 2,3 1,7
2006 6 0,6 0,5 4 1,3 1,0

Nordsee, Meldorfer Bucht 2004 9 1,0 0,8 3 1,0 0,7
2005 7 0,7 0,6 4 1,3 1,0
2006 5 0,5 0,5 4 1,3 1,0

Ostsee, Darßer Ort 2004 5 0,5 0,5 < 3 < 1,0 < 0,7
2005 5 0,5 0,5 < 3 < 1,0 < 0,7
2006 < 2 < 0,2 < 0,2 < 3 < 1,0 < 0,7

a	 Bereich der BCF: 5.000 –10.400 l/kg für TBT in M. edulis (Laughlin et al. 1986; Suzuki et al. 1998) und 9.400 –11.000 l/kg in verschiedenen 
marinen Fischen (Yamada und Takayanagi 1992); 36.000 l/kg für TPT in M. edulis (Suzuki et al. 1998) und 3.100 – 4.100 l/kg in marinen Fischen 
(Yamada und Takayanagi 1992)
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lantik) wurden für wichtige Schadstoffe ökotoxikologische 
Bewertungskriterien (Ecotoxicological bzw. Environmen-
tal Assessment Criteria, EAC; OSPAR 1997; Moffat et al. 
2004) abgeleitet. Als TBT-EAC für Muscheln wurde der 
Bereich 0,001– 0,01 mg/kg Trockengewicht (OSPAR 1998) 
vorgeschlagen. Bei Überschreiten des unteren Werts be-
steht die Möglichkeit chronischer Effekte und bei Über-
schreiten des oberen Werts sind diese wahrscheinlich. 
Unter Berücksichtigung der Wassergehalte der hier unter-
suchten Muscheln (Nordsee/Königshafen 92,5 ± 1,5 %, Ja-
debusen 91,4 ± 0,8 %, Ostsee 94,8 ± 1,0 %) ergeben sich im 
Zeitraum 2003–2005 Konzentrationen von umgerechnet ca. 
0,04 – 0,25 mg/kg TG in Muscheln aus dem Nordseeküsten-
bereich und ca. 0,08– 0,20 mg/kg TG in Muscheln aus der 
Ostsee (die OSPAR-Konvention schließt die Ostsee aller-
dings nicht ein). Damit überschreiten auch die für die letz-
ten Jahre nachgewiesenen TBT-Gehalte in Miesmuscheln 
den oberen EAC-Wert deutlich und chronische Effekte an 
Muscheln sind nicht auszuschließen. Derzeit findet eine 
Revision der TBT-EAC statt, und als neues Bewertungs-
kriterium wurde ein Wert von 2,4 ng/g FG vorgeschlagen 
(Moffat et al. 2004; OSPAR 2005). Zumindest im Jahr 2005 
lagen die TBT-Konzentrationen in Miesmuscheln sowohl 
in der Nord- als auch aus der Ostsee noch oberhalb dieses 
Wertes. 

4 Ausblick

Die Ergebnisse dieser Studie belegen den Wert der Umwelt-
probenbank zur Überprüfung von Verwendungsbeschrän-
kungen und zu Verboten von umweltrelevanten Chemi-
kalien. Eine weitere Reduktion der Einträge von OZV in 
marine Ökosysteme ist zu erwarten, da zum 17. September 
2008 eine im Rahmen der internationalen Seeschifffahrts-
organisation IMO (International Maritime Organisation) 
vereinbarte Konvention zum weltweiten Verbot von OZV-
haltigen Antifouling-Produkten in Kraft getreten ist (AFS 
2001: International Convention on the Control of Harmful 
Anti-Fouling Systems; IMO 2001). Um den Einfluss dieses 
Abkommens auf die OZV-Einträge in die Nord- und Ost-
see zu untersuchen, sollte in den nächsten Jahren – neben 
dem inzwischen im Rahmen des OSPAR Coordinated En-
vironment Monitoring Programme (CEMP) obligatorischen 
regelmäßigem Imposex-Monitoring – ein weiteres retros-
pektives Monitoring von TBT-Gehalten in marinen Biota 
im Rahmen der Umweltprobenbank durchgeführt werden. 
Idealerweise kann so der erwartete weitere Rückgang der 
OZV-Belastung in den Probenahmeregionen der Umwelt-
probenbank exemplarisch verifiziert werden.

Hierzu wäre allerdings die Etablierung eines neuen Ana-
lyseverfahrens notwendig, um niedrigere Bestimmungs-
grenzen zu erreichen und die inzwischen abgesunkenen 

Konzentrationen mit ausreichender Sicherheit quantifi-
zieren zu können. In Frage käme insbesondere die spezi-
esspezifische Isotopenverdünnungsanalytik mittels GC/
ICP-MS-Kopplung (Point et al. 2007). Durch Zugabe eines 
markierten Standards (z. B. 119Sn-markiertes TBT, DBT und 
MBT) ist das Zinnisotopenverhältnis nach dem Zeitpunkt 
der Addition und homogener Verteilung in der Aufschluss-
lösung weitgehend konstant, da sich die originär in der 
Probe vorhandenen und die zugegebene Butylzinnspezies 
nur noch über ihre Masse differenzieren lassen. Nach Er-
mittlung der resultierenden Verhältnisse der Isotope jeder 
Butylzinnspezies in der Probe und einem Vergleich mit den 
entsprechenden natürlichen Isotopenverhältnissen, kann 
dann eine sehr zuverlässige Gehaltsbestimmung durchge-
führt werden.
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