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Stoffdatenblattentwurf für 17-beta-Estradiol nach Gutachten (Stand 
23/12/2010, update 04/03/11) 
 
Art QK (µg/L) Label für 

Mischungsrisikobeurteilung 
CQK (AA-EQS) 0.0004 V 
AQK (MAC-EQS) nicht vorgeschlagen  
 
 
Physikochemische Parameter 
 
Tab. 1: Geforderte Identitäts- und physikochemische Parameter nach dem TGD for EQS für 17-
beta-Estradiol. 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 17-beta-Estra-1,3,5(10)-trien-3,17-diol ARCEM 2003 
Pharmazeutische Produktgruppe ATC code: G03CA03 http://www.whocc.n

o/atc_ddd_index/ 
Chemische Gruppe steroidale Hormone  
Strukturformel 

 

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

CAS-Nummer 50-28-2 http://ecb.jrc.ec.euro
pa.eu/esis 

EINECS-Nummer 200-023-8 http://ecb.jrc.ec.euro
pa.eu/esis 

Summenformel C18H24O2 http://ecb.jrc.ec.euro
pa.eu/esis 

SMILES-code [H]C23(c1ccc(O)cc1CCC2([H])C4([H
])(CCC(O)C4(C)(CC3))) 

http://sparc.chem.ug
a.edu/sparc 

Molekulargewicht (g·mol-1) 272.4 US-EPA 2008 
Schmelzpunkt (°C) 221.5 (exp) US-EPA 2008 
Siedepunkt (°C) 395.47 (est) US-EPA 2008 
Dampfdruck (Pa) 2.65 E-07(est) US-EPA 2008 
Henry’s-Konstante (Pa·m3·mol-1) 3.69 E-06 (est); 1.43E-07(est), 8.82 E-

07 (est) 
US-EPA 2008 

Wasserlöslichkeit (mg·L-1) 3.6 (exp); 3.9 (exp);  
1.7 (exp) 

Yalkowski und 
Dannenfelser 1992; 
Schering AG 2000 

pKa 10.54 (est) http://sparc.chem.ug
a.edu/sparc 

n-Octanol/Wasser 
Verteilungskoeffizient(log Kow) 

log Kow=4.01 (exp); log Kow=4.03 
(exp) 

Hansch et al. 1995; 
Schering AG 2000 

Sediment/ Wasser Verteilungskoeffizient log Koc=2.9 (est); log Koc=3.4 (exp) US-EPA 2008; 
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Eigenschaften Wert Referenz 
(log Koc or log Kp) Bayer Schering 

Pharma AG 2007 
 
 
 
 
 
Allgemeines 
 
Anwendung:  Natürliches Estrogen (Ausscheidung über den Urin); Behandlung von 
Wechseljahresbeschwerden (Sächsisches Landesamt für Umwelt und Geologie 2005). Als 
Hauptquelle sind Exkrete, die über das Abwasser in die aquatische Umwelt gelangen, anzusehen. 
Als weitere Quelle natürlicher Steroid-Hormone sind Abläufe aus landwirtschaftlichen Nutzflächen 
in Betracht zu ziehen (Paumann und Vetter 2003). 
 
Wirkungsweise: 17-beta-Estradiol bindet agonistisch an Estrogenrezeptoren. 
 
Analytik: Eine derzeitige Bestimmungsgrenze kann durch SPE-LC–MS/MS Methoden mit 0.2 ng/l 
für Oberflächengewässer angegeben werden (Santos et al. 2010). 
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Ökotoxikologische Parameter  
 
Tab.2: Effektdatensammlung für 17-beta-Estradiol. 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. (GSI:= gonadosomatischer Index, VTG=: Vitellogenin, F0=: Parentalgeneration; F1=: erste Filialgeneration, usw.) 
 

EFFEKTDATENRECHERECHE  
Sammelbezeichnung Organismus Endpunkt Dauer Dimension Parameter Operator Wert Einheit Valid

ität 
Literaturquelle 

akute Effektdaten 
Algen Desmodesmus subspicatus Wachstum 72 h EC50 > 3100 µg/l 1 Schering 2002 

Krebstiere Acartia tonsa Mortalität 48 h LC50 ≥ 1000 µg/l 2 Andersen et al. 2001 
Fische Cyprinus carpio VTG-Induktion in Hepatocyten 3 d EC50 = 24.52 µg/l 2 Segner et al. 2003 
Fische Oncorhynchus mykiss Mortalität 96 h LC50 > 500 µg/l 1 Schering AG 1995 
Fische Oncorhynchus mykiss VTG-Induktion in Hepatocyten 3 d EC50 = 7.08 µg/l 2 Segner et al. 2003 
Fische Oryzias latipes Ei- und Embryo-Mortalität 72 h LC50 = 460 µg/l 2 Kashiwada et al. 2002 
Fische Oryzias latipes Adulte 72 h LC50 = 3500 µg/l 2 Kashiwada et al. 2002 

subchronische und chronische Daten 
Algen Desmodesmus subspicatus Wachstum 72 h NOEC > 3100 µg/l 1 Schering 2002 
Algen Pseudokirchneriella 

subcapitata 
Wachstum 72 h NOEC > 526 µg/l 2 Winther-Nielsen et al. 

2002 
Arthropoda Balanus amphrite larvale Besiedlung 2 d NOEC < 0.1 µg/l 2 Billinghurst et al. 1998 
Krebstiere Acartia tonsa Entwicklung 5 d EC10 = 370 µg/l 2 Andersen et al. 2001 
Krebstiere Acartia tonsa Entwicklung 5 d EC50 = 720 µg/l 2 Andersen et al. 2001 
Krebstiere Acartia tonsa Reproduktion 21 d NOEC ≥ 368 µg/l 2 Bjørnestad et al. 2002 
Krebstiere Ceriodaphnia dubia Reproduktion 7 d NOEC > 10000 µg/l 2 Tatarazako et al. 

2002 
Copepoda Nitocra spinipes Reproduktion 18 d NOEC ≥ 160 µg/l 2 Breitholtz und 

Bengtsson 2001 
Copepoda Tisbe battagliai Reproduktion 21 d NOEC ≥ 100 µg/l 2 Hutchinson et al. 

1999 
Amphibien Xenopus laevis Verweiblichung 84 d LOEC = 2.74 µg/l 2 Kloas et al. 1999 
Amphibien Rana pipiens Intersex 162 d LOEC ≤ 1 µg/l 2 Mackenzie et al. 2003 

Fische Cyprinodon variegatus Anteil lebensfähiger Eier F1 und F2 280 d LOEC = 0.04 µg/l 2 Cripe et al. 2009 
Fische Cyprinodon variegatus Anteil lebensfähiger Eier F1 und F2 280 d NOEC = 0.01 µg/l 2 Cripe et al. 2009 
Fische Danio rerio veränderte Gonadenhistologie, 

Geschlechterverhältnis 
21 d LOEC = 0.1 µg/l 2 Brion et al. 2004 

Fische Danio rerio veränderte Gonadenhistologie, 
Geschlechterverhältnis 

21 d NOEC = 0.025 µg/l 2 Brion et al. 2004 

Fische Danio rerio Reproduktion 200 d NOEC ≥ 0.005 µg/l 2 Nash et al. 2004 
Fische Danio rerio Eizahl im Gelege 21 d NOEC = 0.087 µg/l 2 Van der Ven et al. 

2007 
Fische Gabiocypris rarus Geschlechterverhältnis 21 d LOEC = 0.025 µg/l 2 Liao et al. 2009 
Fische Gabiocypris rarus Geschlechterverhältnis 21 d NOEC = 0.005 µg/l 2 Liao et al. 2009 
Fische Gambusia holbrooki Fortpflanzungserfolg 84 d LOEC = 0.1 µg/l 2 Doyle und Lim 2005 
Fische Gambusia holbrooki Fortpflanzungserfolg 84 d NOEC = 0.02 µg/l 2 Doyle und Lim 2005 
Fische Melanotaenia fluviatilis Eiproduktion 14 d LOEC = 0.3 µg/l 2 Polino et al. 2008 
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Fische Melanotaenia fluviatilis Eiproduktion 14 d NOEC = 0.1 µg/l 2 Pollino et al. 2007 
Fische Oncorhynchus mykiss Sperma-Volumen, Spermien-Dichte und 

Befruchtungserfolg 
35-50 d LOEC = 0.001 µg/l 2 Lahnsteiner et al. 

2006 
Fische Oncorhynchus mykiss Sperma-Volumen, Spermien-Dichte und 

Befruchtungserfolg 
35-50 d NOEC = 0.0005 µg/l 2 Lahnsteiner et al. 

2006 
Fische Oryzias javanicus Fruchtbarkeit der Eier 187 d LOEC = 0.016 µg/l 2 Imai et al. 2005 
Fische Oryzias javanicus Fruchtbarkeit der Eier 187 d NOEC = 0.0095 µg/l 2 Imai et al. 2005 
Fische Oryzias latipes Geschlechterverschiebung (testis-ova) 90 d LOEC = 0.1 µg/l 2 Metcalfe et al. 2001 
Fische Oryzias latipes Geschlechterverschiebung (testis-ova) 90 d NOEC = 0.01 µg/l 2 Metcalfe et al. 2001 
Fische Oryzias latipes Gesamtstudie 90 d LOEC = 0.004 µg/l 3 Metcalfe et al. 2001 
Fische Oryzias latipes Gesamtstudie 90 d NOEC = 0.0004 µg/l 3 Metcalfe et al. 2001 
Fische Oryzias latipes Verweiblichung 200-300 d NOEC = 0.1 µg/l 2 Tabata et al. 2001 
Fische Oryzias latipes reduzierte Fruchtbarkeit 59 d NOEC = 0.0029 µg/l 2 Seki et al. 2005 
Fische Oryzias latipes Verweiblichung 28 d LOEC ≤ 0.01 µg/l 2 Nimrod und Benson 

1998 
Fische Oryzias latipes Eizahl 14 d NOEC = 0.272 µg/l 2 Shioda und 

Wakabayashi 2000 
Fische Oryzias latipes reduzierte Fruchtbarkeit 21 d NOEC = 0.227 µg/l 2 Kang et al. 2002 
Fische Oryzias latipes Schlupfzeitpunkt 20 d LOEC = 0.034 µg/l 2 Hirai et al. 2006 
Fische Oryzias latipes diverse Reproduktionsendpunkte 14 d NOEC = 0.379 µg/l 3 Jukosky et al. 2008 
Fische Pimephales promelas Verweiblichung und Gewichtszunahme 91 d LOEC = 0.0279 µg/l 1 Schering AG 1995 
Fische Pimephales promelas Verweiblichung und Gewichtszunahme 91 d NOEC = 0.0087 µg/l 1 Schering AG 1995 
Fische Pimephales promelas reduzierte Eiproduktion 19 d EC10 = 0.0066 µg/l 2 Kramer et al. 1998 
Fische Poecilia reticulata Verweiblichung (GSI, Geschlechterverhältnis) 90 d LOEC = 0.5 µg/l 2 Toft et al. 2003 
Fische Poecilia reticulata Verweiblichung (GSI, Geschlechterverhältnis) 90 d NOEC = 0.1 µg/l 2 Toft et al. 2003 
Fische Pomatoschistus minutus Reproduktion 240 d NOEC = 0.097 µg/l 2 Robinson et al. 2007 
Fische Thymallus thymallus Sperma-Volumen, Beweglichkeit der Samenzellen 50 d LOEC ≥ 0.001 µg/l 2 Lahnsteiner et al. 

2006 
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Graphische Darstellung der Toxizitätsdaten 
 

 
Abb.1: Kurzzeit (KZ) und Langzeit(LZ)-Effektdaten von 17-beta-Estradiol für aquatische 
Organismen. Bei den Langzeit-Tests mit Bakterien können nur Cyanobakterien berücksichtigt 
werden. Um die Sensitivitätsunterschiede zwischen akuten und (sub)chronischen Daten 
illustrieren zu können wurden auch EC 50- und NOEC Werte aufgetragen die grösser oder 
grösser gleich dem numerischen Wert sind (siehe Tab. 2). 
 
 
Zusammenstellung der kritischen Toxizitätswerte für 17-beta-Estradiol 
 

Tab.3: Übersicht zu den kritischen Toxizitätswerten von 17-beta-Estradiol auf Wasserorganismen 
aus längerfristigen Untersuchungen. 

 

Gruppe Spezies Wert Konz. in 
µg/l 

Literatur 

Algen/Wasser-

pflanzen 

Pseudokirchneriella 

subcapitata 

NOEC >526 Winther-Nielsen 

et al. 2002 

Krebstiere Acartia tonsa EC10= 

NOEC 

370 Andersen et al. 

2001 

Fische Oncorhynchus mykiss NOEC 0.0005 Lahnsteiner et 

al. 2006 

Weitere Oryzias latipes NOEC 0.0029 Seki et al. 2005 

 

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

empfindlichste belastbare Endpunkte liegen bei 0.5 ng/L in signifikanten Veränderungen des 

Sperma-Volumens, der Spermiendichte und dem Befruchtungserfolg von Oncorhynchus mykiss. 
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Es ist relativ wahrscheinlich, dass ein signifikanter Rückgang der Spermiendichte und des 

Spermavolumens populationsrelevante Folgen haben kann, ebenfalls zeigt sich dieses am 

reduzierten Befruchtungserfolg in dieser Studie Nach der AF-Methode ergibt sich daraus ein 

deterministisches Langzeit-Qualitätskriterium von: AA-EQS =0.5 ng/l / 10 = 0.05 ng/l 
Um diesen Effekt nicht überzubewerten wurde ebenfalls ein SSD Ansatz mit allen verfügbaren 

Fischeffektdaten durchgeführt, da dieser als robust gegenüber einer Überbewertung einer 

einzelnen Studie gilt. Aus anderen vergleichenden Stoffbewertungen für EE2 und E2 ist bekannt, 

dass Fischpezies trotz ihrer erheblichen Sensitivitätsunterschiede relativ empfindlich auf 

estrogene Substanzen reagieren und damit gleichzeitig potentielle Risiken für andere 

taxonomische Gruppen wie Mollusken oder Amphibien mit abzudecken vermögen, sofern eine 

ausreichende Anzahl an sensitiven Spezies im SSD Ansatz berücksichtigt werden. 

 
Tab.4: Übersicht der kritischen populationsrelevanten Toxizitätswerte für Fischpezies aus 

längerfristigen Untersuchungen für 17-beta-Estradiol für den SSD Ansatz. NOECs mit einem * 

basieren auf einer nominalen Expositionskonzentration, NOECS mit ** basieren auf einer 

nominalen Expositionskonzentration unter semistatischem Ansatz.  

Nummer Gruppe Spezies Versuchszeit Wert Konz. in 
µg/l 

Literatur 

1 Fische Cyprinodon 

variegatus 

280 d NOEC 0.01 Cripe et al. 2009 

2 Fische Danio rerio 21 d NOEC 0.025 Brion et al. 2004 

3 Fische Gabiocypris rarus 21d NOEC** 0.005 Liao et al. 2009 

4 Fische Gambusia holbrooki 84 d NOEC* 0.02 Doyle und Lim 

2005 

5 Fische Melanotaenia 

fluviatilis 

14 d NOEC* 0.100 Pollino et al. 

2007 

6 Fische Oncorhynchus 

mykiss 

50 d NOEC 0.0005 Lahnsteiner et al. 

2006 

7 Fische Oryzias javanicus 187 d NOEC 0.0095 Imai et al. 2005 

8 Fische Oryzias latipes 59 d NOEC 0.0029 Seki et a. 2005 

 

9 Fische Pimephales 

promelas 

19 d EC10=NOEC 0.0066 Kramer et al. 

1998 

10 Fische Poecilia reticulata 90 d NOEC* 0.1 Toft et al. 2003 

11 Fische Pomatoschistus 

minutus 

240 d NOEC 0.097 Robinson et al. 

2007 
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  Statisti k en   

accepted   0.564   Kolmogorov - Smirnov - Test   
accepted   0.0300   Cramer von Mises Test   

accepted   0.327   Anderson Darling Test   

Abb.2: Datenverteilung und Normalitätstests der NOECs aus längerfristigen Untersuchungen für  
17-beta-Estradiol. Es handelt sich um eine Normalverteilung der NOECs aus längerfristigen 
Untersuchungen für 17-beta-Estradiol 

Abb.3: SSD der NOECs aus längerfristigen Untersuchungen für 17-beta-Estradiol. 
.           Der resultierende HC5-50 beträgt 0.8 ng/l.  
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Aufgrund des spezifischen Wirkmechanismus von 17-beta Estradiol ist die SSD nur mit den 
sensitivsten taxonomischen Gruppen und populationsrelevanten Endpunkten in Fischspezies 
durchgeführt worden. Es konnten keine Mollusken-und Amphibienstudien integriert werden, da 
keine belastbaren NOECs zur Verfügung standen. Insgesamt handelt es sich daher 
ausschliesslich, um einen auf Fischdaten basierte SSD für populationsrelevante Endpunkte. Der 
SSD Ansatz entspricht mit 11 NOECs den Anforderungen von 10 NOECs im TGD for EQS wird 
als robust gegenüber der Überbewertung von Einzelstudien bewertet. 
Bei dem Sub Working Group E Meeting (14.12.2010) wurde aufgrund des spezifischen 
Wirkmechanismus und der vorhandenen Datensatzcharakteristiken für diesen Ansatz ein 
mittlerer Assessmentfaktor von 3 vorgeschlagen, allerdings konnte im Anschluss für 
Oncorhynchus mykiss eine noch sensitivere valide und relevante Fischstudie gefunden werden 
sowie ebenfalls eine weitere Fischspezies im SSD Ansatz integriert werden. Daher ist eine 
Reduzierung des AF von 3 zu 2 auch im Vergleich zum EE2 Dossier gerechtfertigt, da die 
Datensatzgrössen vergleichbar sind und eine relative Potenz zwischen EE2 und E2 um den 
Faktor 10 gefunden wurde (Arcem 2003, Young et al. 2004). Neuere Berechnungen bezüglich 
der apikalen populationsrelevanten Endpunkte lassen ebenfalls einen Faktor zwischen 10-15 
abschätzen und stützen damit ebenfalls eine Anpassung des AF von 3 auf 2, solange es keine 
Indizien für noch sensitivere Studien gibt .Ebenfalls wird jeweils der sensitivste, valide und 
populationsrelevante Endpunkt im SSD Ansatz verwendet und nicht der geometrische Mittelwert 
pro Spezies was zu einer höheren Sicherheit führt. 
 
AA-EQSSSD= HC5-50 / AF = 0.8 ng/l / 2 = 0.4 ng/l 
 
Tab.5: Übersicht der kritischen Toxizitätswerte für Wasserorganismen aus kurzfristigen 

Untersuchungen für 17-beta-Estradiol 

 
Gruppe Spezies Wert Konz. in 

mg/l 
Literatur 

Algen/ 

Wasserpflanzen 

Desmodesmus subspicatus EC50 >3.1 Schering 2002 

Kleinkrebse Acartia tonsa LC50 ≥1 Andersen et al. 
2001 

Fische Oryzias latipes LC50 0.46 Kashiwada et al. 

2002 

Weitere Oncorhynchus mykiss LC50 >0.5 Schering AG 

1995 

 
Tab. 5: Risikoklassierung der akuten aquatischen Toxizität anhand der niedrigsten gemessenen 
EC 50-Werte nach der Kommission der europäischen Gemeinschaften 2001: 
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Risikoklasse niedrigster EC50-Wert erreichter 
Wert 

nicht eingestuft >100 mg/l  

schädlich >10 mg/l; <100mg/l  

giftig <10 mg/l;>1mg/l  

sehr giftig < 1mg/l X 

 
 
Es liegen EC50-Werte für die Organismengruppen der Algen, Kleinkrebse und Fische vor. Um 

Kurzzeit-Qualitätskriterien (MAC-EQS) herzuleiten, kann die AF-Methode auf der Datenbasis von 

akuten Toxizitätsdaten verwendet werden. Allerdings müssen mindestens 3 valide EC50-
Kurzzeittestergebnisse von Vertretern der 3 trophischen Ebenen (Fische, Krebstiere, Algen) 

vorhanden sein um einen Assessmentfaktor von 100 mit den EC 50 der sensitivsten Studie 

verwenden zu können. Allerdings liegt ein sehr spezifischer Wirkmechanismus der 

Rezeptorbindung an den Estrogenrezeptor 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 

und deren Zellen auf 17-beta-Estradiol (Segner et al. 2003), da dieser direkt nicht belastbar ist, 

aber als mechanistischer Warnhinweisgeber anzeigt, dass Veränderungen in Fischen auch bei 

kurzen Expositionszeiten stattfinden können.  

 

Bioakkumulationsabschätzung:  
Der experimentelle log Kow liegt über 3 (siehe Tab.1), daher ist eine 

Bioakkumulationsabschätzung relevant. 
 

Eine Abschätzung des BKF kann mit dem log Kow von 4.03 erstellt werden: 

log BKFFisch = 0.85 x log Kow - 0.70 = 2.7255 

BKFFisch = 531, nach dem TGD for EQS entspricht ein BKF < 2000 einem BMF von 1. 

 

Experimentelle Daten belegen, dass Pimephales promelas 17-beta-Estradiol bei 19 tägiger 

Exposition von nominalen Konzentrationen zwischen 27.2 und 2740 ng/L mit einem 

abgeschätzten BKF von 174 E2 im Plasma von  männlichen akkumuliert, aufgrund einer 
fehlenden Effekt- Konzentrationsbeziehung konnte kein BKF für Weibchen errechnet werden 

(Kramer et al. 1998). Ein tatsächlicher BKF in aquatischen Organismen bei längeren 

Expositionszeiten konnte nicht recherchiert werden.  
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Säugertoxizitätsabschätzung: 
 

Der niedrigste gefundene NOAEL für die reproduktionsrelevanten Parameter liegt bei 0.0025 

mg/kg x Körpergewicht / d 17-beta-Estradiol aus einer 90 tägigen Rattenstudie mit einer 
Nahrungsaufnahme von ungefähr 0.05 mg/kg (Cook et al. 1998 aus EU Draft Dossier 

01.02.2011). Die Studie umfasst eine Reihe von Parametern wie Veränderungen des 

Körpergewichtes, Effekte auf Reproduktionsorgane und Spermaproduktion. 

 

Das TGD for EQS empfiehlt eine Anwendung von Umrechnungsfaktoren und Sicherheitsfaktoren 

um einen PNECOral zu errechnen, für diesen Fall beträgt der Umrechnungsfaktor 20 und der 

Sicherheitsfaktor 90. 

 
PNECOral= NOAELOral x Körpergewicht / tägliche Nahrungsaufnahme x Umrechnungsfaktor / 

Sicherheitsfaktor 

 

PNECOral = 0.0025 mg/kg x Körpergewicht  x 20 / 90 = 0.56 µg/kg = EQSBiota 

 
Sekundäres Intoxikationsrisiko: 
 
Eine Umrechnung in einen EQSSüsswasser basierend auf dem sekundärem Intoxikationsrisiko kann 
durch Einbezug der Biokonzentration und Biomagnifikation errechnet werden: 
 

 
 
Diese Berechnung wurde mit den experimentellen Daten (1) aus (Kramer et al. 1998) sowie mit 
dem abgeschätztem Bioakkumulationsfaktor (2) durchgeführt: 
 
(1) EQSSüsswasser= 0.56 µg/kg / 174 l/kg = 3.21 ng/l 
 
(2) EQSSüsswasser= 0.56 µg/kg / 531 l/kg = 1.05 ng/l 
 
Beide EQSSüsswasser liegen oberhalb des vorgeschlagenen AA-EQS von 0.4 ng/l daher ist ein 
sekundäres Intoxikationsrisiko nach derzeitigem Wissensstand auszuschliessen. 
 
 
 
 
 
 
 

1)/(
)/(

)/(
BMFkglBKF
kggEQS

lgEQS Biota
Süsswasser ×

=
µ

µ
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Schutz der aquatischen Organismen 
 
Der Effektdatensatz für 17-beta-Estradiol umfasst alle 3 trophischen Ebenen bei den Kurzzeit- 

und Langzeittoxizitäten. Bei den Kurzzeiteffektstudien und bei den Langzeiteffektstudien stellen 
Fische die empfindlichste Organismengruppen dar.  

Der hergeleitete AA-EQS von 0.4 ng/l sollte einen ausreichenden Schutz für aquatische 
Organismen unterschiedlicher trophischer Ebenen bieten. 
 
Aufgrund des spezifischen Wirkmechanismus von E2 und der Unkenntnis bei welcher 
Expositionszeit eine Rezeptorbindung an aquatische Organismen erfolgen kann, wird von der 
Herleitung eines MAC-EQS wie bei 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 kann 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). Es wird daher empfohlen auch die relevanten Metaboliten zu 
berücksichtigen. 
Bestehende Arbeiten zur estrogenen Potenz zwischen dem natürlichen Hormon E2 und dem 
Metaboliten E1 postulieren 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), 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 3.2 ng/L 
(Thorpe et al. 2001) 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 und 40 ng/L (Holbech et al. 2006, Petersen et al. 
2002) ca. eine Konzentrationsgrössenordnung oberhalb der NOECs für Vitellogeninduktion. 
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 
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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