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Stoffdatenblattentwurf für Estron (Stand 25/02/2010, Einarbeitung des 
externen Gutachtens am 07/09/2011) 
 
Physikochemische Parameter 
 
Tab. 1: Geforderte Identitäts- und physikochemische Parameter nach dem TGD for EQS für 

Estron. Zusätzliche Eigenschaften wurden kursiv angegeben. Die angegebenen Werte wurden 

soweit möglich zwischen experimentellen Werten (exp) und abgeschätzten, modellierten Werten 

(est) unterschieden. 

 
Eigenschaften Wert Referenz 
IUPAC Name 3-hydroxyestra-1,3,5(10)-trien-17-on Arcem 2003 
Chemische Gruppe Derivat des 17-beta-Estradiols, 

steroidale Hormone, ATC-
CodeG03CA07 

http://www.whocc.n
o/atc_ddd_index/ 

Strukturformel 

 

http://chem.sis.nlm.n
ih.gov/chemidplus 

CAS-Nummer 53-16-7 http://ecb.jrc.ec.euro
pa.eu/esis  

EINECS-Nummer 200-164-5 http://ecb.jrc.ec.euro
pa.eu/esis 

Summenformel C18H22O2 http://ecb.jrc.ec.euro
pa.eu/esis 

SMILES-code O=C(C(C(C(C(c(c(cc(O)c1)C2)c1)C3)
C2)C4)(C3)C)C4 

US-EPA 2008 

Molekulargewicht (g·mol-1) 270.37 US-EPA 2008 
Schmelzpunkt (°C) 260.2 (exp) US-EPA 2008 
Siedepunkt (°C) 154 (exp) US-EPA 2008 
Dampfdruck (Pa) 0.679 (est) US-EPA 2008 
Henry’s-Konstante (Pa·m3·mol-1) 1.25 (est) US-EPA 2008 
Wasserlöslichkeit (mg·l-1) 30 bei 25°C (exp); 146.8(est), 19.907 

(est) 
US-EPA 2008  

pKa -4.75 (est); 10.49 (est) http://sparc.chem.ug
a.edu 

n-Octanol/Wasser 
Verteilungskoeffizient(log Kow) 

log Kow= 3.13 (exp);  
log Kow= 3.43 (est) 

US-EPA 2008 

Sediment/ Wasser Verteilungskoeffizient 
(log Koc or log Kp) 

log Koc= 3.019 (est);  
log Koc= 4.375 (est) 
 

US-EPA 2008 
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Allgemeines 
 
Anwendung / Vorkommen: Estron (E1) ist ein natürliches Estrogen, es entsteht durch die 
Aromatisierung und Demethylierung von Androstendion mittels des Enzyms Aromatase. 
 
Wirkungsweise: Der primäre Wirkmechanismus beruht auf der Rezeptorbindung an humanen 
Estrogenrezeptoren. Bei Männern ist gegenüber den Frauen die Blutkonzentrationen von Estron 
höher als von Estradiol. Die Estronkonzentrationen werden von Aromataseaktivität beeinflusst, 
wobei hoher Alkoholkonsum, Übergewicht und eine Leberverfettung zu Erhöhungen des 
Estronspiegels führen. Die Auswirkungen bei Männern können Potenzstörungen, 
Brustvergrößerung und eine Zunahme von viszeraler Übergewichtigkeit sein.  
Hohe Dosen von Estrogenen können in Tier und Mensch Krebs induzieren (Schulte-Hermann et 
al. 1999) oder die Krebsentstehung begünstigen. Der wichtigste Effekt von Hormonen bei der 
Krebsentstehung dürfte allerdings auf ihrer wachstumsstimulierenden Wirkung im Zielorgan 
beruhen, die besonders präneoplastische Zellen betrifft und damit zu selektivem Wachstum der 
Präneoplasie führt (Tumorpromotion).  
Für aquatische Organismen wurde für Estron anhand des primären Wirkmechanismus über die 
estrogene Rezeptorbindung und der Vitellogenininduktion eine 3-5-fach geringere estrogene 
Wirkungsstärke als für 17-beta-Estradiol geschlussfolgert und es konnte für Estron ein vorläufiger 
PNEC-Wert im Bereich von 3 bis 5 ng/l vorgeschlagen werden (Arcem 2003, Young et al. 2004). 
 
Analytik: Eine derzeitige Bestimmungsgrenze kann durch SPE-LC–MS/MS Methoden mit 0.1 ng/l 
für Oberflächengewässer angegeben werden und 0.2 bis 1 ng/l für verschiedene 
Abwassermatrizen angegeben werden (Santos et al. 2010). 
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Ökotoxikologische Parameter  
 
Tab.2: Effektdatensammlung für Estron. Literaturdaten die in grau dargestellt wurden können nach dem TGD for EQS nicht direkt zur EQS-
Herleitung verwendet werden, sollen aber als zusätzliche Information genannt werden. Eine Bewertung der Validität wurde nach den Klimisch-
Kriterien (Klimisch et al. 1997) durchgeführt. Eine Unterscheidung in nominale und tatsächliche Testkonzentration wurde in der Tabelle nicht 
vollzogen, aber für die EQS-relevanten Studien (siehe Tab. 3 + 4) wurden nur Studien verwendet bei denen eine signifikante Abweichung 
unwahrscheinlich ist. (VTG=: Vitellogenin). Literaturdaten die in grau dargestellt wurden können nach dem TGD for EQS nicht direkt zur EQS-
Herleitung verwendet werden, sollen aber als zusätzliche Information genannt werden. Arcartia tonsa, Neomysis integer, Strongylocentrotus 
purpuratus, Tisbe battagliai sind marine Organismen und gehören zu den Primärkonsumenten. 
 

EFFEKTDATENRECHERECHE  
Sammelbezeichnung Organismus Endpunkt Dauer Dimension Parameter Operator Wert Einheit Valid

ität 
Literaturquelle 

akute Effektdaten 
Algen Pseudokichneriella 

subcapitata 
Wachstum 72 h EC50 > 451 µg/l 1 Winther-Nielsen 

2002 
Krebstiere Arcartia tonsa Überleben 48 h NOEC ≥ 1000 µg/l 2 Andersen et al. 2001 
Krebstiere Neomysis integer Vitellin-Produktion 96 h LOEC = 1 µg/l 2 Ghekiere et al. 2006 
Krebstiere Neomysis integer Vitellin-Produktion 96 h NOEC = 0.1 µg/l 2 Ghekiere et al. 2006 
Krebstiere Neomysis integer Überleben 96 h NOEC ≥ 1 µg/l 2 Ghekiere et al. 2006 

Echinodermata Strongylocentrotus 
purpuratus 

Entwicklung 96 h EC50 = 604.4 µg/l 2 Roepke et al. 2005 

Fische Oryzias latipes, transgen Estrogen abhängige Green Fluorescent Protein 
(GFP)-Induktion 

24 h LOEC = 3.998 µg/l 2 Kurauchi et al. 2005 

subchronische und chronische Daten 
Algen Pseudokichneriella 

subcapitata 
Wachstum 72 h NOEC ≥ 451 µg/l 1 Winther-Nielsen 

2002 
Krebstiere Arcartia tonsa Entwicklungshemmung 5 d EC10 = 250 µg/l 2 Andersen et al. 2001 
Krebstiere Arcartia tonsa Entwicklungshemmung 5 d EC50 = 410 µg/l 2 Andersen et al. 2001 
Krebstiere Tisbe battagliai Überleben 21 d NOEC ≥ 100 µg/l 3 Hutchinson et al. 

1999 und Pounds et 
al. 2002 

Krebstiere Tisbe battagliai Reproduktion 21 d NOEC ≥ 100 µg/l 3 Hutchinson et al. 
1999 und Pounds et 

al. 2002 
Fische Danio rerio Geschlechterverhältnis im Fish Sexual 

Development Test 
40 d NOEC = 0.036 µg/l 1 Petersen et al. 2002 

und Holbech et al. 
2006  

Fische Danio rerio Geschlechterverhältnis im Fish Sexual 
Development Test 

40 d LOEC = 0.0498 µg/l 1 Petersen et al. 2002 
und Holbech et al. 

2006 
Fische Danio rerio Ovarian Somatic Index (OSI) 21 d EC50 = 0.465 µg/l 2 Van den Belt et al. 

2004 
Fische Danio rerio Ovarian Somatic Index (OSI) 21 d EC10 = 0.195 µg/l 2 Van den Belt et al. 

2004 
Fische Danio rerio VTG-Induktion in Weibchen 21 d EC50 = 0.204 µg/l 2 Van den Belt et al. 

2004 
Fische Danio rerio VTG-Induktion in Weibchen 21 d EC10 = 0.139 µg/l 2 Van den Belt et al. 
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2004 
Fische Leuciscus idus VTG-Induktion (adulte) 7 d LOEC = 0.066 µg/l 2 Allner et al. 2001 
Fische Oncorhynchus mykiss VTG-Induktion (adulte) 21 d LOEC = 0.066 µg/l 2 Routledge et al 1998 
Fische Oncorhynchus mykiss VTG-Induktion (adulte) 21 d NOEC = 0.048 µg/l 2 Routledge et al. 

1998 
Fische Oncorhynchus mykiss VTG-Induktion (juvenile) 14 d NOEC = 0.0032 µg/l 3 Thorpe et al. 2001 
Fische Oryzias javanicus VTG-Induktion 239 d LOEC = 0.484 µg/l 2 Imai et al. 2007 
Fische Oryzias javanicus VTG-Induktion 239 d NOEC = 0.198 µg/l 2 Imai et al. 2007 
Fische Oryzias javanicus Eizahl 239 d LOEC = 1.188 µg/l 2 Imai et al. 2007 
Fische Oryzias javanicus Eizahl 239 d NOEC = 0.484 µg/l 2 Imai et al. 2007 
Fische Oryzias javanicus Anzahl befruchteter Eier pro Fisch und Tag 239 d LOEC = 1.188 µg/l 2 Imai et al. 2007 
Fische Oryzias javanicus Anzahl befruchteter Eier pro Fisch und Tag 239 d NOEC = 0.484 µg/l 2 Imai et al. 2007 
Fische Oryzias javanicus Testis-ova, Geschlechterverhältnis, Wachstum 239 d LOEC > 3.701 µg/l 2 Imai et al. 2007 
Fische Oryzias javanicus Testis-ova, Geschlechterverhältnis, Wachstum 239 d NOEC ≤ 3.701 µg/l 2 Imai et al. 2007 
Fische Oryzias javanicus Hepatosomatischer Index der Männchen 239 d LOEC > 3.701 µg/l 2 Imai et al. 2007 
Fische Oryzias javanicus Hepatosomatischer Index der Männchen 239 d NOEC = 1.188 µg/l 2 Imai et al. 2007 
Fische Oryzias javanicus Schlupfzeitpunkt 239 d LOEC = 0.484 µg/l 2 Imai et al. 2007 
Fische Oryzias javanicus Schlupfzeitpunkt 239 d NOEC = 0.198 µg/l 2 Imai et al. 2007 
Fische Oryzias latipes Geschlechterverhältnis Verweiblichung 85-110 d LOEC = 1 µg/l 2 Metcalfe et al. 2001 
Fische Oryzias latipes Geschlechterverhältnis Verweiblichung, Länge 

und Konditionfaktor 
85-110 d NOEC = 0.1 µg/l 2 Metcalfe et al. 2001 

Fische Oryzias latipes Intersex Gonaden 85-110 d LOEC = 0.01 µg/l 3 Metcalfe et al. 2001 
Fische Oryzias latipes Intersex Gonaden 85-110 d NOEC < 0.01 µg/l 3 Metcalfe et al. 2001 
Fische Oryzias latipes Gesamtstudie 85-110 d LOEC = 0.008 µg/l 3 Metcalfe et al. 2001 
Fische Oryzias latipes Gesamtstudie 85-110 d NOEC < 0.008 µg/l 3 Metcalfe et al. 2001 
Fische Pimephales promelas VTG-Induktion in adulten Männchen 21 d LOEC = 0.0318 µg/l 2 Panter et al. 1998 
Fische Pimephales promelas VTG-Induktion in adulten Männchen 21 d NOEC = 0.0099 µg/l 2 Panter et al. 1998 
Fische Pimephales promelas Gonadosomatischer Index in adulten 

Männchen  
21 d LOEC = 0.318 µg/l 2 Panter et al. 1998 

Fische Pimephales promelas Gonadosomatischer Index in adulten 
Männchen 

21 d NOEC = 0.0993 µg/l 2 Panter et al. 1998 

Fische Pimephales promelas Eizahl 21 d LOEC = 0.781 µg/l 3 Thorpe et al. 2003a 
Fische Pimephales promelas Eizahl 21 d NOEC = 0.307 µg/l 3 Thorpe et al. 2003a 
Fische Pimephales promelas Plasma VTG in juvenilen Weibchen 21 d LOEC = 0.0033 µg/l 2 Thorpe et al. 2003b 
Fische Pimephales promelas Plasma VTG in juvenilen Weibchen 21 d NOEC = 0.00074 µg/l 2 Thorpe et al. 2003b 
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Graphische Darstellung der Toxizitätsdaten 
 

  
Abb.1: Kurzzeit (KZ) und Langzeit(LZ)-Effektdaten von Estron für aquatische Organismen. Um 
die Sensitivitätsunterschiede zwischen akuten und (sub)chronischen Daten illustrieren zu können 
wurden auch Werte aufgetragen die grösser oder grösser gleich dem numerischen Wert sind und 
ebenfalls die Vitellogenininduktion aufgeführt (siehe Tab. 2). 
 
Zusammenstellung der kritischen Toxizitätswerte für Estron 
 

Tab.3: Übersicht zu den kritischen Toxizitätswerten von Estron auf Wasserorganismen aus 
längerfristigen Untersuchungen. Werte in Klammern wurden nur als nominative Konzentrationen 
ermittelt.  

 

Gruppe Spezies Wert Konz. in 
µg/l 

Literatur 

Algen/Wasser-

pflanzen 

Pseudokichneriella 

subcapitata 

NOEC ≥ 450 Winther-Nielsen 

2002 

Krebstiere Acartia tonsa EC 10 250 Andersen et al. 

2001 

Fische Danio rerio NOEC 0.036 Holbech et al 

2006 und 

Petersen et al. 

2002 

Sonstige Oryzias latipes  NOEC 0.1 Metcalfe et al. 

2001 
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Es liegen NOEC-Werte für die Organismengruppen der Algen, Kleinkrebse, Fische vor. Der 

empfindlichste belastbare Endpunkt liegt bei dem NOEC für das Geschlechterverhältnis von 

Danio rerio von 36 ng/l. Nach der AF-Methode ergibt sich daraus ein Langzeit-Qualitätskriterium 

von: 

AA-EQS = 36 ng/l / 10 = 3.6 ng/l 
 

Allerdings liegt ein sehr spezifischer Wirkmechanismus der Rezeptorbindung an den 

Estrogenrezeptoren vor, der zu einer wesentlich höheren Sensitivität in den Langzeittests führt 

(siehe Abb.1). Da weitgehend unbekannt ist bei welcher Expositionszeit diese Rezeptorbindung 

an aquatische Organismen schon erfolgen kann, wird von der Herleitung eines MAC-EQS 

abgesehen und ausschliesslich eine Anwendung des AA-EQS empfohlen. Ebenfalls reagiert der 

Expositionsbiomarker Vitellogenin schon nach wenigen Tagen in Fischen auf Estron (siehe Allner 

et al. 2001 in Tab. 2), der Endpunkt ist direkt nicht belastbar, aber als mechanistischer 

Warnhinweisgeber weist er darauf hin, dass Veränderungen in Fischen auch bei relativ kurzen 

Expositionszeiten in niedrigen Konzentrationsbereichen stattfinden können und somit auch für 

andere Lebensstadien eine Relevanz besitzen können. Da der Basisdatensatz mit Vetretern der 

3 trophischen Ebenen bereits durch (sub)chronische Effektdaten abgedeckt ist und die akuten 

Effektdaten eine deutlich geringere Sensitivität aufweisen (siehe Tab.2) ist eine 

Qualitätszielherleitung gerechtfertigt.  

 
Bioakkumulationsabschätzung:  
Mit einem Wert von 3.13 liegt der log KOW geringfügig über 3 und eine Bioakkumulations-

abschätzung ist erforderlich. Allerdings liegen keine Bioakkumulationsstudien oder besondere 

Hinweise für eine besondere Säugertoxizität vor. Eine Abschätzung des BKF kann mit dem log 

Kow von 3.13 erstellt werden: 

log BKFFisch = 0.85 x log Kow - 0.70 = 1.9605 
BKFFisch = 91.3, nach dem TGD for EQS entspricht ein BKF < 2000 einem BMF von 1. 
Ein experimenteller BKF für Fische konnte nicht recherchiert were, lediglich die Arbeit von (Lai et 
al. 2001) stellt mögliche Biokonzentrationen von Estron in verschiedenen trophischen Ebenen mit 
verschiedenen Biokonzentrationsmodellen gegenüber und weist auf die kritischen Punkte bei 
Bioakkumulationsabschätzungen hin. Nach dem TGD for EQS können ausschliesslich 
experimentelle Daten für die Herleitung eines auf secondary poisoning basierenden EQS 
herangezogen werden, was in diesem Fall nicht möglich ist. Im Vergleich zu den anderen 
estrogenenen Substanzen wie EE2 und E2 kann sowohl von den log KOWs abgeschätzt, dass ein 
geringeres Bioakkumulationspotential für Estron wahrscheinlich zumal Estron ebenfalls eine 
bessere Wasserlöslichkeit besitzt und daher auch besser ausgeschieden werden sollte. Anhand 
der estrogenen Potenz kann geschlussfolgert werden, dass ebenfalls ein geringeres Risiko auch 
bei einer gleichwertigen Biokonzentration von Estron ausgehen würde. Ingesamt wird daher ein 
zusätzliches Risiko über ein secondary poisoning als geringer im Vergleich zu EE2 und E2 
erachtet. 
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Schutz der aquatischen Organismen 
 
Der Effektdatensatz für Estron umfasst alle 3 trophischen Ebenen Langzeittoxizitäten und deckt 
diverse Fischspezies ab. Wie auch bei den anderen estrogenen Substanzen E2 und EE2 stellen 
Fische die empfindlichste Organismengruppen dar. Anhand aquatischer Ökotoxizitätstests für 
Estron wurde eine 3-5-fach geringere estrogene Wirkungsstärke von Estron gegenüber 17-beta-
Estradiol angenommen und ein vorläufiger PNEC-Wert im Bereich von 3 bis 5 ng/l vorgeschlagen 
(Arcem 2003, Young et al. 2004).  
Der mit dem aktualisiertem Datensatz hergeleitete AA-EQS von 3.6 ng/l sollte einen 
ausreichenden Schutz für aquatische Organismen unterschiedlicher trophischer Ebenen bieten 
für apikale Endpunkte in aquatischen Organismen bieten, jedoch wäre eine Risikobewertung 
aufgrund einer breiteren Effekt-Datenbasis mit weiteren Arten und unter Berücksichtigung von 
weiteren apikalen Endpunkten zu empfehlen, da der Datensatz von E1 weniger umfangreich als 
bei E2 und EE2 ist. Aufgrund des spezifischen Wirkmechanismus von Estron und der Unkenntnis 
bei welcher Expositionszeit eine Rezeptorbindung an aquatische Organismen erfolgen kann, wird 
von der Herleitung eines MAC-EQS wie bei E2 und EE2 abgesehen und ausschliesslich eine 
Anwendung des AA-EQS empfohlen. 
Anhand umfangreicher Expositionsmessungen der steroidalen Hormone EE2, E2 und E1 wird 
insgesamt abgeschätzt, dass E1 und E2 einen grösseren Beitrag zur rezeptorvermittelten 
Estrogenität beitragen als EE2 und andere Industriechemikalien (Danish-EPA 2005). Daher 
erfolgte 2010 auch die Empfehlung an die WG E Estron als zusätzliche prioritäre Substanz mit E2 
aufzunehmen (Danish-EPA 2010).  
Bestehende Arbeiten zur estrogenen Potenz zwischen dem natürlichen Hormon E2 und dem 
Metaboliten E1 postulieren wie bereits erwähnt eine ca. 3-5 fach niedrige Potenz (Arcem 2003 
und Young et al. 2004), bzw. eine 2-5 fach niedrigere Potenz von E1 gegenüber E2 (Routlegde et 
al. 1998) oder eine 2-3 fach niedrigere Potenz (Thorpe et al. 2003b). Die Abschätzungen 
erfolgten hauptsächlich anhand des Expositionsbiomarkers der Vitellogenininduktion. Die 
Vitellogenininduktion von E1 kann schon in relativ niedrigeren Konzentrationen erfolgen und die 
resultierenden niedrigsten NOECs liegen zwischen 0.74 ng/L (Thorpe et al. 2003b) und 9.9 ng/L 
(Panter et al. 1998). Vergleichsweise liegen die apikalen definitiv populationsrelevanten 
Endpunkte, die nach dem TGD for EQS direkt belastbar sind mit ihren entsprechend sensitivsten 
NOECs von 36 ng/L (Holbech et al. 2006, Petersen et al. 2002) mindestens eine 
Konzentrationsgrössenordnung oberhalb der NOECs für den physiologischen Endpunkt 
Vitellogeninduktion. Der EQS-Vorschlag ist aufgrund der hohen Validität der Schlüsselstudie sehr 
belastbar, hingegen aufgrund der relativ geringeren Datensatzquantität von E1 gegenüber E2 
und EE2 eine Revision intervallmässig vorgeschlagen wird, um auch weitere apikale Endpunkte 
anderer sensitiver Arten berücksichtigen zu können. Physiologische Veränderungen in 
Fischspezies können bereits bei tieferen Konzentrationen nachgewiesen werden. 
Insgesamt ist für eine Beurteilung der Gesamtestrogenität in Gewässern, eine integrative 
Erfassung der Einzelestrogenitäten mittels Mischungsvorhersagemodellen oder 
Biotestbewertungen (Kase et al. 2009) erforderlich und das Konzept der Konzentrationsadditivität 
für Estrogene mit ähnlichem Wirkmechanismus ist ausreichend präzise und auch für 
regulatorische Anforderungen abgesichert (Kortenkamp 2007). Da eine Gesamtbeurteilung der 
Estrogenität nicht immer möglich ist sollte als erster Schritt zumindest die Einhaltung der 
einzelnen AA-EQS für unterschiedliche Estrogene für eine Beurteilung der chemischen Qualität 
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herangezogen werden und zusätzlich biologische Screeningverfahren vorgeschaltet werden, um 
estrogene Potentiale frühzeitig anzeigen zu können (Kase et al. 2011).  
Liegen für Umweltproben ausreichend Monitoring Daten für estrogene Substanzen mit ähnlichem 
Wirkmechanismus vor, so kann eine einfache aber zuverlässige Risikoabschätzung über die 
Konzentrationsadditivität, bzw. über die Summation der Risikoquotienten oder dem „Toxic Unit  
approach“ erfolgen. 
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