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Stoffidentifikation, 
physikalische und chemische 
Eigenschaften

55 IUPAC-​Name: Benzo[d,e,f]chrysen
55 Synonyme:Benz[a]pyren, 3,4-Benzpy-
ren, Benzo[p,q,r]tetraphen
55 CLP-​Index-Nr.: 601-032-00-3
55 EC-Nr.: 200-028-5
55 CAS-Nr.: 50-32-8
55 Summenformel: C20H12

55 Strukturformel:

55 Molekulargewicht: 252,3 g/Mol
55 Schmelzpunkt: 178,1 °C
55 Siedepunkt: 496 °C
55 Dampfdruck:7,3 × 10–4 kPa (bei 
25 °C)
55 Wasserlöslichkeit: 0,0038 mg/l (bei 
25 °C)
55 Log POctanol/Wasser: 6,50
Daten aus [1, 2].

Exposition

Benzo[a]pyren (B[a]P) gehört zur Grup-
pe der polyzyklischen aromatischen Koh-
lenwasserstoffe (PAK), bei denen es sich 
um einige hundert organische Substan-
zen handelt, die sich aus zwei oder mehr 
aromatischen Ringen zusammensetzen. 
Diese können linear, angulär oder in 
Clustern angeordnet sein. In der Umwelt 
treten PAK in der Regel immer als kom-
plexe Mischungen der einzelnen Stoffe 
in unterschiedlichen Verhältnissen auf 
und bestehen aus mindestens zwei kon-

densierten Ringen. Bei vielen in die Luft 
emittierten partikelgebundenen und gas-
förmigen PAK handelt es sich um in der 
Umwelt langlebige Chemikalien, die in 
unterschiedlichem Maße durch Licht 
und Oxidantien (Hydroxylradikal, Ozon, 
Stickoxide) aber auch durch biologische 
Systeme umgesetzt werden können [3]. 
Besonders B[a]P unterliegt in der Atmo-
sphäre einem photolytischen Abbau.

PAK – einschließlich B[a]P – stammen 
überwiegend aus anthropogenen Aktivi-
täten. Sie entstehen bei der unvollständi-
gen Verbrennung von organischem Ma-
terial (sogenannte Pyrolyse) wie Holz, 
Kohle oder Öl. Außerdem treten sie in 
gasförmigen und flüssigen Destillations-
produkten auf, die durch Verkokung von 
Kohle oder Raffination von Erdöl durch 
Cracken entstehen können. Auch in Nah-
rungsmitteln können B[a]P und andere 
PAK enthalten sein, insbesondere wenn 
ihre Herstellung oder Zubereitung mit ei-
nem pyrolytischen Vorgang wie Räuchern 
oder Grillen verbunden ist oder eine Kon-
tamination durch PAK-​haltige Verunrei-
nigungen vorliegt.

Eine Abschätzung der Emissionshö-
hen durch die vorgenannten Quellen ist 
mit großen Unsicherheiten verbunden 
und variiert sehr stark zwischen verschie-
denen Ländern. Die Europäische Umwelt-
behörde (EEA) schätzt die PAK-​Emissio-
nen (B[a]P-Emissionen) in Deutschland 
für 2015 auf 164 Tonnen (26 Tonnen), 
während sie 1990 noch bei 373 Tonnen 
(139 Tonnen) lagen [4]. Sowohl für B[a]P 
als auch für die PAK insgesamt stellen der 
häusliche und gewerbliche Bereich mit zu-
sammen 141 Tonnen B[a]P bzw. 634 Ton-
nen PAK die mit Abstand bedeutsamsten 

Emittenten in der Europäischen Union 
dar (Gesamtemission: 188 Tonnen B[a]P; 
1132 Tonnen PAK) [4].

Innenraumluft

In der .  Tab.  1 sind die statistischen 
Kennwerte der B[a]P-Konzentrationen in 
der Innenraumluft aus europäischen Stu-
dien zusammengestellt. Je nach Untersu-
chung sind deutliche Unterschiede des 
Gehaltes in Wohninnenräumen zu finden. 
Auch in der Innenraumluft lässt sich ein 
Jahresgang mit einem höheren Gehalt im 
Winter (beim Heizen mit fossilen Brenn-
stoffen) und Frühjahr im Vergleich zum 
Sommer (kein Heizen) beschreiben. Die 
niedrigste mediane Konzentration wur-
den in Europa mit 0,01 ng B[a]P/m3 im 
Verlauf eines Jahres in 6 Apartments in 
Paris gemessen [5], die höchsten Innen-
raumluftkonzentrationen in den Monaten 
von Dezember bis Februar mit 7,4 ng/m3 
in Krakau [6].

Aus Deutschland liegen bisher nur 
begrenzt Untersuchungsergebnisse vor. 
So wurde in Berlin in 57 bzw. 58 Nicht-
raucher-Wohnungen ohne spezifische 
Quellen ein medianer B[a]P-Gehalt von 
0,25 ng/m3 im Winter bzw. 0,09 ng/m3 im 
Sommer gefunden [7]. Die 95. Perzen-
tile lagen bei 2,42 ng/m3 (Winter) bzw. 
0,58 ng/m3 (Sommer). Mit 111 Messun-
gen in 20 Objekten mit einem Konta-
minationsverdacht wurden 1997–2003 
deutschlandweit ein Median von 0,05 ng 
B[a]P/m3 und ein 90. Perzentil von 2,5 ng/
m3 berechnet [8]. Bei 7 Messungen in 
Wohnräumen mit Kaminöfen erfolgten 
Messungen vor bzw. nach Inbetriebnah-
me des Ofens [9]. Vor Inbetriebnahme der 
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Tab. 1  Konzentrationen von Benzo[a]pyren in der Innenraumluft in ng/m3

Ort, Zeit N Periode B[a]P Probenahme Referenz

Median 95. Per-
zentil

Wohnungen

Deutschland, 1997-03 20d n. a. 0,50 2,50 c Glasfaserfilter (TSP) und PU-​Schaum Köhler et al. 2004 [8]

Deutschland, 1997/98 57 Heiz 0,25 2,42 PM4 Fromme et al. 2004 [7]

Deutschland, 2000 58 nHeiz 0,09 0,58 PM4 Fromme et al. 2004 [7]

Schweden, 2003 10 Heiz 0,12 – Glasfaserfilter (TSP) und PU-​Schaum Gustafson et al. 2008 [91]

Großbritannien, 2003 5 n. a. 0,02 a – Glasfaserfilter (TSP) und PU-​Schaum Halsall et al. 2008 [92]

Frankreich, 2003–05 285 n. a. 0,14 1,10 PM10 Mandin et al. 2016 [93]

England 162 n. a. 0,09 b – Glasfaserfilter (TSP) Delgado-Saborit et al. 2011 
[13]

Polen, 2007 21 nHeiz 0,46 b – Quarzfaserfilter (TSP) und PU-​Schaum Choi et al. 2008 [6]

21 Heiz 7,35 b – n. a. n. a.

Portugal, 2009 1 n. a. 0,61 a – PM10 Castro et al. 2011 [20]

1 n. a. 0,57 – PM2,5 n. a.

Italien, 2011–12 3 nHeiz 0,08 – PM2,5 Romagnoli et al. 2014 [94]

Italien, 2011–12 6 Heiz 0,81 – PM2,5 Romagnoli et al. 2014 [94]

Frankreich, 2011–12 6 n. a. 0,01 – Quarzfaserfilter (TSP) und XAD-2 Harz Moreau-Guigon et al. 2016 [5]

Deutschland, 2012–13 7 Hintergrund < 0,6 – n. a. Salthammer et al. 2014 [9]

Deutschland, 2014–17 77 n. a. 0,11 0,79 PM2,5 Neumann et al. 2020 [10]

Spanien, 2017–18 1 n. a. 0,03 a – PM10 Madruga et al. 2019 [81]

Schulen

Deutschland, 2002–03 40 n. a. 0,75 5,70 PM4 Fromme et al. 2005 [12]

Litauen, 2011–12 5 Heiz 1,0–3,2 – PM2,5 Krugly et al. 2014 [95]

Italien, 2011–12 6 Heiz 1,13 – PM2,5 Romagnoli et al. 2014 [94]

Spanien, 2012–13 3 Verkehrsbelastet 0,11 a – PM2,5 Van Drooge et al. 2020 [96]

3 Hintergrund 0,03 a – n. a. n. a.

Frankreich, 2013 8 Heiz 0,08 a – Glasfaserfilter (TSP) Liaud et al. 2014 [97]

Portugal, 2014 10 Heiz 0,64 a – PM2,5 Oliveira et al. 2017b [98]

Kindertagesstätten

Deutschland, 2000–01 74 Heiz 0,97 3,10 PM4 Fromme et al. 2005 [12]

Polen, 2010 2 Heiz 4,0/3,6 – PM2,5 Blaszczyk et al. 2017 [11]

Portugal, 2011 1 n. a. 0,26 – PM2,5 Oliveira et al. 2015 [99]

Frankreich, 2011–12 6 n. a. 0,01 – Quarzfaserfilter (TSP) und XAD-2 Harz Moreau-Guigon et al. 2016 [5]

Portugal, 2015 2 nHeiz 0,05 – Polytetrafluorethylenfilter (TSP) Oliveira et al. 2017a [100]

Heiz Heizperiode, nHeiz außerhalb der Heizperiode, BG Bestimmungsgrenze, TSP Total suspended particulate, n. a. nicht angegeben
aarithmetisches Mittel
bgeometrisches Mittel
c90. Perzentil
d111 Messungen in 20 Objekten (überwiegend Verdachtsräume)
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Öfen wurde in allen Fällen < 0,6 ng/m3, 
nach Inbetriebnahme in zwei Wohnungen 
1,1 bzw. 2,8 ng/m3 B[a]P gemessen. Im 
Rahmen der Deutschen Umweltstudie zur 
Gesundheit (GerES V) 2014–2017 wurde 
bei wöchentlichen Messungen im PM2,5-
Staub von Wohninnenräumen ein Median 
von 0,11 ng/m3 und ein 95. Perzentil von 
0,79 ng/m3 (Maximum: 1,61 ng/m3) B[a]P 
bestimmt [10].

In Räumen von Gemeinschaftseinrich-
tungen wurden in Europa bisher ein me-
dianer B[a]P-Gehalt zwischen 0,01 ng/m3 
in französischen Kindertagesstätten [5] 
und 4,0 ng/m3 in einer Kindertagesstätte 
in Polen [11] gefunden. In der einzigen 
Untersuchung aus Deutschland wurden 
in 74 Kitas mediane B[a]P-Konzentratio-
nen von 0,97 ng/m3 (95. Perzentil: 3,1 ng/
m3) und in 40 Schulen von 0,75 ng/m3 (95. 
Perzentil: 5,7 ng/m3) gemessen [12].

Wenn wesentliche Innenraumquellen, 
wie z. B. das Rauchen oder offene Feuer-
stellen, fehlen, sind die Konzentrationen 
in Innenräumen stark von den jeweiligen 
Außenluftgehalten abhängig. In diesen 
Fällen liegen die Innenraumluft-Außen-
luft-Verhältnisse (I/​A-Verhältnisse) für 
B[a]P im Bereich um oder unter 1. In den 
zwei deutschen Studien wurden I/​A-Ver-
hältnisse von 0,9 [7] bzw. 0,8 [10] gefun-
den. Wenn hingegen offene Feuerstellen 
bzw. Heizöfen in den Wohnungen als Be-
lastungsquellen aktiv waren, wird ein I/​A-
Verhältnis von deutlich größer 1 berichtet 
(z. B. [13–15]).

Eine weitere wichtige B[a]P-Quelle in 
Innenräumen ist das Rauchen von Tabak-
produkten wie Zigaretten oder Shishas [7, 
16–23]. Auch Kochaktivitäten wie Braten 
oder Frittieren können in Innenräumen 
mit erhöhten B[a]P-Konzentrationen ein-
hergehen [24, 25].

Außenluft

Für die Außenluft liegen viele Ergebnis-
se im Rahmen wissenschaftlicher Studi-
en vor, die in verschiedenen Übersichts-
arbeiten zusammengestellt sind [26, 27]. 
Außerdem werden noch in folgenden ak-
tuelleren Veröffentlichungen weitere Er-
gebnisse berichtet [11, 28–30].

In den 15 Messstationen des „Euro-
pean Monitoring and Evaluation Pro-
gramme“ (EMEP) wurde 2010 der höchs-

te Jahresmittelwert mit 0,247 ng B[a]P/m3 
in Kosetice (Tschechien) und der nied-
rigste mit 0,004 ng B[a]P/m3 in Svalbard 
(Norwegen) gefunden [31].

Aus Deutschland liegen umfangreiche 
Ergebnisse für B[a]P aus den Messnetzen 
der Bundesländer und dem Umweltbun-
desamt vor. Es zeigt sich eine deutlich ab-
fallende Tendenz der Außenluftbelastung 
in den letzten Jahrzehnten. Hierbei ist je-
doch zu beachten, dass die Ergebnisse aus 
den 1960iger bis Mitte der 1970iger Jahre 
aufgrund der unterschiedlichen Sammel- 
und Analysetechniken nur bedingt mit 
den heutigen Werten vergleichbar sind. 
Eine Auswertung von 115 Messstationen 
ergab 2018  Jahresmittelwerte von 0,04–
1,1 ng/m3 (Hintergrund), 0,12–1,7 ng/m3 
(industrienah) und 0,12–1,1 ng/m3 (ver-
kehrsnah) [32].

Die europäische Umweltbehör-
de schätzt für das Jahr 2015, dass 23 % 
der urbanen Bevölkerung oberhalb des 
ab 2013 einzuhaltenden Zielwertes der 
39.  BImSchV von 1 ng/m3 (Jahreswert) 
belastet sind und 88 % der Bevölkerung 
Konzentrationen ausgesetzt sind, die über 
dem geschätzten Referenzwert liegen. Für 
diesen Referenzwert wurde ein zusätz-
liches Lebenszeitrisiko für Lungenkrebs 
von 1:100.000 abgeleitet [33].

Lebensmittel

Es existiert eine Vielfalt an Messergebnis-
sen zum Vorkommen von PAK in einzel-
nen Lebensmitteln, die eine erhebliche 
Schwankungsbreite über mehrere Grö-
ßenordnungen zeigen [34–39].

Die Abschätzung der täglichen Auf-
nahme von PAK über den Nahrungs-
mittelpfad ist schwierig und mit erheb-
lichen Unsicherheiten verbunden. Dies 
liegt neben den vielfältigen Einflussmög-
lichkeiten auf die Belastungshöhe einzel-
ner Lebensmittel (z. B. durch Umweltbe-
dingungen, Kontamination im Rahmen 
der Produktion und der küchenmäßigen 
Bearbeitung) auch daran, dass die Essge-
wohnheiten in einem weiten Bereich va-
riieren und die Auswahl der betrachteten 
Lebensmittel bzw. Lebensmittelgruppen 
die Ergebnisse mitbestimmen.

Insgesamt kann davon ausgegangen 
werden, dass für die nichtrauchende Be-
völkerung Lebensmittel die bedeutsams-

te PAK-​Quelle darstellen. Die europäische 
Lebensmittelbehörde (EFSA) geht für die 
Mitgliedsstaaten davon aus, dass Getrei-
de- und Getreideprodukte mit 24 %, Ge-
müse, Nüsse und Hülsenfrüchte mit 18 % 
und Fleisch und Fleischprodukte mit 15 % 
die wesentlichen Zufuhrquellen sind [34]. 
Unter Zugrundelegung von medianen 
Verzehrmengen wird von der EFSA für 
Europa von einer mittleren (hohen) tägli-
chen B[a]P-Aufnahme von 3,9 ng/kg Kör-
pergewicht (KG) (6,5 ng/kgKG) und für 
ΣPAK4 (Benzo[a]pyren, Chrysen, Benz[a]
anthracen und Benzo[b]fluoranthen) von 
19,5 ng/kgKG (34,5 ng/kgKG) ausgegan-
gen [34].

Toxikokinetik

Absorption/Verteilung

Benzo[a]pyren kann bei inhalativer, ora-
ler und dermaler Exposition in den Or-
ganismus aufgenommen werden. In der 
Umwelt ist B[a]P typischerweise an koh-
lenstoffhaltige Partikel gebunden, was die 
Absorptionsrate und -menge beeinflusst. 
Zudem scheint Größe und Material der 
Trägerpartikel bei inhalativer Exposition 
einen Einfluss auf die Absorption zu ha-
ben [40].

Zur Absorption von B[a]P gibt es eine 
Studie mit F344-Ratten. In dieser Studie 
wurden je 22 weibliche und 22 männliche 
44 für Tiere 30 Minuten einem [3H]B[a]P-
haltigem Aerosol von 0,6 mg/m3 ausge-
setzt. Das Aerosol war entweder reines 
homogenes kondensiertes B[a]P-Aero-
sol oder ein heterogenes mit an Gallium 
(III)-oxid-Partikeln kondensierten B[a]P, 
beide Aerosole (MMAD ~0,1 µm) [41]. 
Die Ergebnisse deuten darauf hin, dass 
an Ultrafeinstaub gebundenes B[a]P 
besser absorbiert wird (22 %) als reines 
B[a]P-Aerosol (10 %). Zudem waren 
die Retentionszeiten in der Lunge für an 
Ga2O3-adsorbiertes B[a]P deutlich län-
ger als für reines B[a]P-Aerosol. So dau-
erte die Entfernung von 90 % der initialen 
Lungenbelastung 1,5 h beim B[a]P-Ae-
rosol bzw. einen Tag beim an Ga2O3 ge-
bundenen B[a]P. Die Analysen in ande-
ren Körpergeweben in dieser Studie lassen 
vermuten, dass reines B[a]P direkt ins Blut 
aufgenommen wird, während an Ga2O3 
adsorbiertes B[a]P zum großen Teil durch 
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die mukoziliäre Clearance wieder aus der 
Lunge entfernt wird und anschließend 
partiell durch Ingestion den Verdauungs-
trakt erreicht.

In einem zweiten Versuch derselben 
Arbeitsgruppe inhalierten F344-Ratten 
über 30 Minuten Dieselmotorpartikel (26 
Ratten pro Geschlecht, nose-only, MMD 
~0,14 µm) mit einer B[a]P-Konzentration 
von 0,006 mg/m3 [42]. In diesem Fall wur-
den initial 16 % der Partikel in der Lun-
ge deponiert. Im Vergleich zu reinem Ae-
rosol und Ga2O3-Partikel verbleiben die 
Dieselrußpartikel deutlich länger in der 
Lunge, mit einer Halbwertszeit von ca. 18 
Tagen.

Bei Untersuchungen an F344-Ratten 
(fünf Tiere je Konzentration, Geschlecht 
und Zeitpunkt), die an Ruß (Carbon 
Black) adsorbiertes B[a]P inhaliert hat-
ten (nose-only, vier Stunden, 0, 0,1, 1,0 
und 2,5 mg/m3, MMAD ~1,7 µm), wur-
den eine Stunde nach Expositionsende die 
höchsten B[a]P-Konzentrationen im Plas-
ma bestimmt [43]. Die Plasmahalbwerts-
zeit lag in allen Dosisstufen bei 0,6 Stun-
den.

Intratracheal verabreichtes radioaktiv 
markiertes B[a]P ist systemisch verfügbar 
und in diversen Spezies in verschiedenen 
Organen und Geweben (z. B. lungenna-
he Lymphknoten, Blut, Leber, Niere, Kör-
perfett) gefunden worden [44]. PAK ein-
schließlich B[a]P und die Metabolite sind 
in der Lage, die Plazentaschranke zu über-
winden [44, 45] und können beim Men-
schen auch die Muttermilch erreichen 
[46–48].

Metabolismus/Ausscheidung

B[a]P kann prinzipiell in allen Geweben 
metabolisiert werden, wobei neben den 
hohen Kapazitäten in der Leber auch die 
Metabolisierungsraten in den Eintritts-
geweben (Lunge, Haut und Verdauungs-
trakt) und in den Fortpflanzungsgeweben 
als relevant angesehen werden [44].

In einem ersten Schritt wird B[a]P 
über mikrosomale Cytochrom-P450-Mo-
nooxygenasen oxidiert, wobei B[a]P wie 
andere PAKs seine eigene Verstoffwechse-
lung durch Induktion der entsprechenden 
P450-Monooxygenasen und Epoxidhyd-
rolasen über die Bindung an den zytosoli-
schen Ah-Rezeptor [49–51] fördert.

Der B[a]P-Metabolismus ist sehr kom-
plex und es entsteht eine Vielzahl von Me-
taboliten. Im ersten Reaktionsschritt wer-
den Epoxide gebildet, die sich spontan 
umlagern oder durch Enzyme wie z. B. 
Hydrolasen oder Oxygenasen zu Pheno-
len, Chinonen, Dihydrodiolen, Tetrolen 
oder weiteren Folgeprodukten umgewan-
delt werden. Zudem wird die Vielzahl der 
Metabolite durch die Bildung von Enan-
tiomeren erhöht [50], deren Verhältnisse 
in den verschiedenen biologischen Syste-
men variieren [44]. Von den B[a]P-7,8-
Dihydrodiol-9,10-Epoxiden (BPDP) ist 
das (+)-B[a]P-7R,8S-diol-9S,10R-epoxid 
das potenteste Karzinogen dieser vier Iso-
mere. Es wird in den meisten Geweben 
gebildet und das entsprechende kovalen-
te DNA-​Addukt wird überwiegend gefun-
den [44, 50, 51].

Die gebildeten reaktiven Metabolite 
müssen durch verschiedene Phase II-​Re-
aktionen eliminiert werden, wie z. B. der 
Glutathion-Konjugation der Diolepoxide 
oder der Sulfatierung und der Glucuroni-
dierung der Phenole. Bei der Reduktion 
der aus den phenolischen Verbindungen 
gebildeten Chinone durch die Chinon-
Oxidoreduktase entstehen Hydrochino-
ne, aber auch radikalische Semichinone 
die wiederum bei Sauerstoffmangel ei-
nem Redox-Cycling mit der Bildung re-
aktiver Sauerstoffspezies unterliegen [50]. 
Das Gleichgewicht zwischen den Enzy-
men der 1. und 2. Metabolisierungsphase 
ist somit ein entscheidender Faktor für die 
toxische Wirkung des B[a]P [44].

Die Ausscheidung von B[a]P erfolgt 
überwiegend über die Fäzes und nur in 
geringem Umfang über den Urin. So 
schieden Ratten, die gegenüber 4,8 mg/
m3 radioaktiv markiertem B[a]P einma-
lig oder mehrmals über 4 Wochen ex-
poniert wurden, nur ca. 4 % der Radio-
aktivität über den Urin aus [45]. Das 
3-Hydroxy-B[a]P(3-OH- B[a]P) wurde 
als Marker einer Entgiftungsreaktion und 
das Benzo[a]pyrentetrol als Marker eines 
aktivierenden Stoffwechselwegs vorge-
schlagen [50]. In zwei Studien der Allge-
meinbevölkerung in Frankreich wurden 
bisher mediane 3-OH- B[a]P Konzen-
trationen von 0,02 ng/​g Kreatinin (23 
Nichtraucher) und 0,03 ng/​g Kreatinin 
(27 Nichtraucher) bzw. 0,06 ng/​g Kreati-
nin (13 Raucher) berichtet [52, 53]. In ei-

ner umfangreichen Untersuchung an 1016 
Personen aus Italien wurden jedoch Me-
diane von 0,08 ng/​g Kreatinin bei Nicht-
rauchern und 0,07 ng/​g Kreatinin bei 
Rauchern gemessen [54]. Mittlerweile 
wurden sensitivere analytische Methoden 
mit anderen Markern entwickelt, die eine 
sichere Bestimmung auch bei umwelt-
bezogenen Fragestellungen und geringer 
Exposition ermöglichen [55]. So fanden 
Luo et al. (2019) 3-OH-B[a]P-Sulfat und 
3-OH-B[a]P-Glucuronid mit Mittelwer-
ten von 0,67 ng/​g Kreatinin bzw. 6,73 ng/​
g Kreatinin in 150 Urinproben [56]. Die 
freie Form des Metaboliten machte dabei 
nur ca. 1 % der Gesamtkonzentration an 
Metaboliten aus.

Wirkungen

Es liegen umfangreiche Übersichtsarbei-
ten von internationalen Organisationen 
zum Gefährdungspotenzial und zu den 
Risiken für Umwelt und Gesundheit von 
PAK bzw. B[a]P vor [1, 2, 34, 40, 44, 45, 
49, 50, 57–60]. Der wesentliche und mitt-
lerweile hinreichend belegte Endpunkt 
in der Wirkung von B[a]P und B[a]P-
haltigen PAK-​Gemischen ist die Kanze-
rogenität. Nicht-kanzerogene Wirkun-
gen von B[a]P sind dagegen sowohl beim 
Menschen wie auch im Tiermodell wenig 
untersucht. Der Hauptaufnahmeweg für 
B[a]P ist der orale Pfad. Bei der Ableitung 
eines Leitwertes für die Innenraumluft 
steht jedoch die inhalative Aufnahme im 
Fokus. Deshalb werden nachfolgend nur 
biologische Wirkungen betrachtet, die im 
Zusammenhang mit der Aufnahme von 
B[a]P über die Atemwege stehen oder, so-
fern keine Daten zur Inhalation vorliegen, 
systemische Effekte nach oraler Aufnah-
me erkennen lassen.

Immuntoxizität

Evidenzen auf immuntoxische Wirkun-
gen nach B[a]P-Exposition stammen 
hauptsächlich aus Fütterungsstudien an 
Ratten (10–90 mg B[a]P/kg/Tag durch 
Gavage, 5 Tage/Woche). Nach subchro-
nischer Exposition waren bei den Ver-
suchstieren adverse Effekte auf Thymus 
(Gewicht, Histologie) und Milz (Abnah-
me der B-Zellen) sowie Veränderungen 
im Immunglobulinspiegel zu beobachten 
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[44]. Epidemiologische Untersuchungen, 
die Hinweise auf eine Immuntoxizität von 
B[a]P beim Menschen liefern, liegen nicht 
vor. Zwar berichten einige Studien über 
eine immunsuppressive Wirkung bei be-
ruflicher Exposition gegenüber PAK-​Ge-
mischen [44], allerdings ist die Bedeutung 
von B[a]P für diesen Endpunkt unklar, da 
die Arbeiter gleichzeitig auch gegenüber 
anderen PAK exponiert waren.

Reproduktionstoxizität

Tierexperimentelle Studien liefern Hin-
weise darauf, dass B[a]P bei inhalativer 
Exposition toxische Wirkungen auf das 
männliche und weibliche Reprodukti-
onssystem entfalten kann [44]. So zeig-
ten männliche Ratten, die über 60 Tage 
mit 75 µg B[a]P/m3 Luft (adsorbiert an 
Carbon Black, 4 Stunden/Tag) behandelt 
wurden, im Vergleich zur Kontrollgruppe 
ein deutlich vermindertes Hodengewicht, 
eine verminderte Spermienmotilität so-
wie einen starken Abfall der Spermienzahl 
und des Testosteronspiegels [61, 62]. Ei-
nen signifikanten Rückgang der Spermi-
enmotilität wurde auch in einer subaku-
ten Inhalationsstudie beobachtet, in der 
männliche Ratten über zehn Tage (4 Stun-
den/Tag) mit 75 µg oder 100 µg B[a]P/m3 
Luft behandelt wurden [63]. Weitere Stu-
dien zeigten, dass die tägliche Inhalation 
von B[a]P 14 Tage vor Verpaarung (0, 25, 
75, 100 µg B[a]P/m3, adsorbiert an Car-
bon Black, 4 Stunden/Tag) bei weiblichen 
Ratten zu Veränderungen der Fortpflan-
zungshormone, der Östruszykluslänge, 
zu einer verringerten Ovulationsrate so-
wie zur Produktion kleinerer Würfe führ-
te [64].

In einer Untersuchung derselben Ar-
beitsgruppe [65] wurden trächtige Rat-
ten zwischen dem 11. und 20. Gestations-
tag täglich B[a]P über die Luft ausgesetzt 
(0, 25, 75, 100 µg B[a]P/m3, adsorbiert an 
Carbon Black, 4 Stunden/Tag). Die Be-
handlung führte bei den Tieren zu ei-
ner konzentrationsabhängigen Vermin-
derung der Zahl lebender Feten (78,3 %, 
38 %, 33,8 %) im Vergleich zu den Kon-
trollgruppen (unbehandelt: 98,8 %, nur 
Carbon Black: 96,7 % lebende Feten/
Wurf). Auch die Konzentration von Pro-
gesteron, Östrogen und Prolaktin im Blut-
plasma waren in den B[a]P-exponierten 

Tieren gegenüber den Kontrollen ernied-
rigt.

Die tierexperimentellen Befunde stüt-
zen Berichte über mögliche adverse Effek-
te von PAK, insbesondere von B[a]P, auf 
die Fortpflanzungsfähigkeit beim Men-
schen. So wurden bei Männern, die be-
ruflich oder durch Zigarettenrauch mit 
PAK inhalativ exponiert waren, erhöhte 
Mengen an B[a]P-7,8-Dihydrodiol-9,10-
Epoxid (BPDE) induzierten DNA-​Ad-
duktspiegeln in Spermazellen nachgewie-
sen [66–68]. In Fertilitätskliniken wurden 
gerade in solchen Spermien hohe BPDE 
induzierte Adduktspiegel festgestellt, die 
Veränderungen in der Motilität und Mor-
phologie aufwiesen und deswegen nicht 
für die intrauterine Insemination oder In-
vitro-Fertilisation ausgewählt wurden [69, 
70]. Auch war die Konzentration an B[a]P 
in der Follikelflüssigkeit von Raucherin-
nen, die sich einer künstlichen Befruch-
tung unterzogen und nicht schwanger 
wurden, signifikant höher als bei Frauen, 
die nicht rauchten und auf künstlichem 
Weg schwanger wurden. Ein Zusammen-
hang zwischen der Empfängnis und den 
Serumspiegeln von B[a]P wurde jedoch 
nicht festgestellt [71]. In einer anderen 
Studie war ein starker Zusammenhang 
zwischen den B[a]P induzierten DNA-​
Adduktspiegeln im mütterlichen Blut und 
dem Risiko einer Fehlgeburt feststellbar, 
wobei das Abortrisiko für Adduktspiegel 
über dem Median im Vergleich zu Ad-
duktspiegeln unter dem Median vierfach 
erhöht war [72].

Tierexperimentelle Studien legen zwar 
nahe, dass B[a]P bei inhalativer Expo-
sition reproduktionstoxische Wirkun-
gen entfalten kann. Die Bedeutung für 
den Menschen ist aber insgesamt unklar, 
da die Tiere unrealistisch hohen B[a]P-
Konzentrationen ausgesetzt waren und 
Wirkungen von epidemiologischen Un-
tersuchungen nicht ursächlich mit der 
Einzelsubstanz B[a]P in Verbindung ge-
bracht werden können, sondern auf Ex-
positionen gegenüber komplexen Ge-
mischen beruhen, die neben B[a]P und 
anderen PAK auch weitere Schadstoffe 
enthalten [44].

Gentoxizität

Die Gentoxizität von B[a]P ist eindeutig 
belegt [44]. B[a]P dient in toxikologischen 
Untersuchungen zur Mutagenität oft als 
positive Kontrollsubstanz. Es liegen zahl-
reiche positive Befunde aus unterschiedli-
chen In-vitro- und In-vivo-Testsystemen 
einschließlich menschlicher Zellen vor, in 
denen verschiedene Endpunkte wie DNA-​
Bindung, Induktion von DNA-​Strangbrü-
chen und DNA-​Reparatur, Punktmuta-
tionen, Schwesterchromatidaustausch, 
Mikrokernbildung, chromosomale Aber-
rationen und morphologische Zelltrans-
formation untersucht wurden [56]. Für 
die gentoxische Wirkung ist eine metabo-
lische Aktivierung zu reaktiven Metaboli-
ten erforderlich.

Kanzerogenität

Die kanzerogene Wirkung von B[a]P 
wurde in verschiedenen Tiermodellen 
auf allen Expositionspfaden gezeigt, über 
die auch der Mensch mit B[a]P in Kontakt 
kommen kann (inhalativ, oral, dermal, 
transplazental) [56]. Induziert werden in 
erster Linie lokale Tumoren am Eintritts-
weg der Exposition [73]. B[a]P erweist 
sich im Initiator-/Promotor-Versuch als 
komplettes Kanzerogen. Langzeitexposi-
tionen gegenüber B[a]P induzierten im 
Tierversuch Tumoren in unterschiedli-
chen Körpergeweben, wie Vormagen, Le-
ber, Speiseröhre, Zunge, Kehlkopf, Mund-
höhle, Haut und Brustdrüse [45]. Nager, 
die gegenüber kondensiertem B[a]P-
haltigem Aerosol aus Steinkohlenteer/
Pech oder Kokereigas exponiert waren 
(B[a]P: 20–90 µg/m3), entwickelten nach 
chronischer Behandlung im Vergleich 
zur Kontrollgruppe gehäuft Lungentu-
moren [44].

Zur Wirkung von B[a]P beim Men-
schen liegen umfangreiche Daten aus ver-
schiedenen Arbeitsplatzuntersuchungen 
vor, bei denen je nach Industriezweig aber 
auch immer eine Koexposition gegenüber 
anderen PAK bzw. PAK-​Mustern bestand. 
Zielorgan einer inhalativen PAK-​Exposi-
tion ist in erster Linie die Lunge. Epide-
miologische Befunde belegen einen kla-
ren Zusammenhang zwischen beruflicher 
B[a]P- bzw. PAK-​Exposition und dem 
Auftreten von Lungenkrebs. Für diese Tu-
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morlokalisation liegen zahlreiche Kohor-
tenstudien vor, die auf Basis einer Meta-
analyse die Ableitung einer quantitativen 
Dosis-Wirkungs-Beziehung für die inha-
lative B[a]P-Exposition ermöglichen [74, 
75]. Die Metaanalyse von 39 Kohorten er-
gab für alle betrachteten Industriezweige, 
Tätigkeiten bzw. Expositionen (Koksöfen, 
Gaswerke, Aluminiumschmelzen, Ener-
giewirtschaft, Schornsteinfeger, Industrie-
ruß, Asphalt und Teer) ein mittleres Unit 
Relative Risk (URR) für Lungenkrebs von 
1,20 (95 % KI 1,11–1,29). Das URR gibt 
die Erhöhung des relativen Risikos (RR) 
bei einem Anstieg der kumulativen Ex-
position um 100 µg B[a]P/m3 × Jahre an 
(entsprechend einer durchschnittlichen 
Konzentration von 2,5 µg B[a]P/m3 über 
40 Jahre Beschäftigung). In einer Nachun-
tersuchung an 16.431 Beschäftigten, die 
durchschnittlich 30 Jahre in der Alumini-
umindustrie gearbeitet hatten, war bei 677 
Lungenkrebsfällen das Risiko mit der ku-
mulierten PAK-​Exposition (gemessen als 
B[a]P) korreliert [76]. Bei Annahme einer 
linearen Dosis-Wirkungsbeziehung lag 
das URR für Lungenkrebs mit 1,35 (95 % 
KI 1,22–1,51) bei 100 µg B[a]P/m3 × Jah-
ren sogar noch über dem ursprünglichen 
Wert von 1,16 (95 % KI 1,05–1,28) aus 8 
Kohorten, die in die Metaanalyse einge-
flossen waren [74].

In zwei weiteren Metaanalysen wur-
de 13 Studien zwischen 2006 und 2014 
[77] bzw. 24 Studien zwischen 1977 und 
2017 [78] einbezogen. Während die erste 
im Bereich der Eisen- und Stahlproduk-
tion ein gepooltes relatives Risiko (RR) 
von 1,31 (95 % KI 1,08–1,59) fand, wurde 
in der zweiten ein signifikantes Lungen-
krebsrisiko von 1,55 (95 % KI 1,01–2,37) 
in der Kohle- und Hochofenindustrie und 
von 1,52 (95 % KI 1,05–2,20) in der Eisen- 
und Stahlproduktion nachgewiesen.

Weitere Arbeitsplatzstudien weisen 
darauf hin, dass die inhalative bzw. der-
male Exposition gegenüber B[a]P-hal-
tigen PAK-​Gemischen auch das Risiko 
für Krebserkrankungen in anderen Orga-
nen erhöht. Am stärksten ist die Evidenz 
für Harnblasentumoren, wobei auch hier 
quantitative Dosis-Wirkungs-Beziehun-
gen für inhalative Exposition abgeleitet 
werden können, die jedoch weniger be-
lastbar sind als im Falle der Lungentumo-
ren. Auch für Hauttumoren ist ein Zusam-

menhang mit der lokalen Einwirkung von 
PAK-​Gemischen bekannt, sowie für Tu-
moren des Kehlkopfs, des Rachens und 
der Mundhöhle. Für andere Tumorar-
ten wie Nierenzellkrebs und Kopf-Hals-
Tumoren sind Zusammenhänge mit be-
ruflicher Exposition möglich, aber nicht 
hinreichend gesichert [44]. Zusätzlich 
wurden in einigen Studien Genpolymor-
phismen als Determinanten für ein erhöh-
tes individuelles Krebsrisiko in Betracht 
gezogen. So lieferten Untersuchungen an 
Arbeitern, die PAK (einschließlich B[a]P) 
ausgesetzt waren, Hinweise darauf, dass 
bestimmte Polymorphismen das Risi-
ko für Krebs erhöhen (z. B. die P187S-
Stelle des Gens NAD(P)H-Quinon-Oxi-
doreduktase 1 (NQO1, das die Bildung 
von B[a]P-Quinon-Addukten mit der 
DNA verhindert) oder die Nullvariante 
des Glutathion-S-transferase-Gens M1 
(GSTM1) oder erniedrigen (z. B. Allelva-
riante an der H113Y-Stelle des Epoxidhy-
drolase-Gens) können [44].

In einer Vielzahl von Arbeitsplatzstu-
dien wurde übereinstimmend ein Zusam-
menhang zwischen der Exposition gegen-
über B[a]P-haltigen Schadstoffgemischen 
und der Häufigkeit von Lungen-, Harn-
blasen- und Hauttumoren festgestellt. 
Die umfangreichste Datenlage besteht für 
Lungentumoren nach beruflicher Exposi-
tion gegenüber PAK. Zusätzlich belegen 
experimentelle Untersuchungen in ver-
schiedenen Tierspezies die kanzeroge-
ne Wirkung auf allen Expositionspfaden. 
Aufgrund der überzeugenden Datenbasis 
wird B[a]P von internationalen Organisa-
tionen als krebserzeugend für den Men-
schen eingestuft.

Bewertung

Begründung des AIR zur 
Verwendung von B[a]P als 
Ableitungsgrundlage

PAK liegen in der Umwelt und an Arbeits-
plätzen immer als komplexe Mischung 
vor. Vor diesem Hintergrund ist auch die 
kanzerogene Wirkung, die z. B. in den Ar-
beitsplatzstudien beobachtet wurde, antei-
lig immer auch auf das Vorliegen anderer 
PAK neben B[a]P zurückzuführen. Ver-
schiedene Studien legen nahe, dass PAK 
mit 3–4 Ringen eine geringere und solche 

mit 5–6 Ringen eine höhere kanzeroge-
ne Potenz besitzen [59, 79]. Eine Erklä-
rung sind strukturelle Unterschiede der 
gebildeten PAK-​Addukte, die, z. B. auf-
grund von Änderungen in den Repara-
turmechanismen an der DNA, zu Effekt
unterschieden führen. In den bisherigen 
Bewertungskonzepten wird im Allgemei-
nen B[a]P als Leitsubstanz für die Be-
wertung unterschiedlicher PAK-​Gemi-
sche herangezogen. Änderungen in den 
B[a]P-Konzentrationen führen dabei 
auch zu proportionalen Änderungen der 
anderen PAK.

Vor diesem Hintergrund hat der Aus-
schuss geprüft, ob die in Innenräumen 
vorkommenden PAK-​Gemische in ihrer 
kanzerogenen Wirkung mit dem in der 
Außenluft und insbesondere mit dem in 
den epidemiologischen Studien beobach-
teten Profil vergleichbar ist. Zu diesem 
Zweck wurden die Konzentrationen der 
wichtigsten kanzerogenen PAK mit Hilfe 
des TEF-Konzeptes (Toxizitäts-Äquiva-
lentfaktor) in TEQ (Toxizitätsäquivalen-
te) umgerechnet und die Profile miteinan-
der verglichen. Mit dem TEF-​Wert wird 
das Verhältnis eines einzelnen PAK zu 
der kanzerogenen Wirkstärke des B[a]P 
angegeben, wobei der Wert für B[a]P da-
bei konventionsgemäß auf 1 gesetzt wird. 
In der wissenschaftlichen Literatur wur-
den unterschiedlichen TEF-​Werte publi-
ziert, je nachdem welche Datengrundlage 
gewählt wurde (Zusammenfassungen in 
DFG 2008, 2012 [58, 81] und Delgado-Sa-
borit et al. 2011 [13]). In der vorliegenden 
Publikation wurden die von Nisbet & La-
Goy (1992) [80] abgeleiteten TEF benutzt. 
Die Autoren betonen, dass mit dem Kon-
zept Unsicherheiten verbunden sind, da 
nicht ausgeschlossen werden kann, dass 
verschiedene PAK-​Gemische sich z. B. in 
Bioverfügbarkeit, Metabolismus und ant-
agonistischen Effekten unterscheiden.

In folgenden europäischen Studi-
en wurden zeitgleich PAK-​Profile in der 
Wohninnenraumluft und in der Außen-
luft bestimmt: Fromme et al. (2005) [12] 
(Deutschland, 1997/8 und 2000, PM4), 
Delgado-Saborit et al. (2011) [13] (Eng-
land, 2006–2007), Madruga et al. (2019) 
[82] (Spanien, 2017–2018, PM10) und 
Neumann et al. (2020) [10] (Deutschland, 
2014–2017, PM2,5). Insgesamt ergab sich 
in beiden Umweltmedien ein vergleich-
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bares Muster. In den Innenräumen hatten 
B[a]P und Dibenzo[a,h]anthracen (D[ah]
A) einen Anteil von 43–53 % bzw. von 18–
26 % an den Gesamt-TEQ. In der Außen-
luft waren es für beide Substanzen 39–
50 % bzw. 15–29 %. Daneben hatte noch 
Indeno[1–3-cd]pyren mit 6–10 % sowohl 
im Innenraum als auch in der Außenluft 
einen bedeutsamen Anteil.

Es liegt eine Vielzahl an Ergebnissen 
aus epidemiologischen Arbeitsplatzstu-
dien vor, allerdings werden in der Regel 
keine Konzentrationsangaben zum PAK-​
Muster gemacht. Sehr oft sind nur Mess-
ergebnisse für B[a]P oder sogenannte 
B[a]P-Äquivalente veröffentlicht worden. 
Aus Deutschland liegen aber drei Studi-
en vor, die ein vollständiges PAK-​Muster 
beschreiben. Im Rahmen von 4 Messun-
gen, jeweils über eine 8-stündige Arbeits-
schicht, wurden bei vier Hochofenarbei-
tern im Rahmen personenbezogenen 
Messungen mittlere B[a]P-Konzentratio-
nen von 9,91 µg/m3 (0,9–15,7 µg/m3) er-
mittelt [83]. Strunk et al. [101] untersuch-
ten die personenbezogene Exposition von 
Hochofenarbeitern (n = 11) in Deutsch-
land gegenüber 16 PAK. Sie fanden einen 
mittleren B[a]P-Gehalt von 0,94 µg/m3 
(< BG – 5,27 µg/m3). Marczynski et  al. 
(2009) [84] untersuchten die personen-
bezogene PAK-​Exposition von 171 Ar-
beitern aus unterschiedlichen Industri-
en und fanden in der Gesamtkohorte für 
B[a]P einen Median von 0,2 µg/m3 und 
bei den 37 Hochofenarbeitern von 1,0 µg/
m3 1. Retrospektiv liegen nur PAK-​Mus-
ter von 18 Messungen vor, die insbeson-
dere aus Kokereien und angrenzenden 
Industriebereichen stammen. In diesem 
Fall ergab sich ein Median für B[a]P von 
0,14 µg/m3 (0,02–12,3 µg/m3).

In einer umfassenden Studie in 9 fran-
zösischen Industriebereichen wurde bei 
84 Messungen im Bereich von Hochofen-
arbeitsplätzen ein geometrisches Mittel 
für B[a]P von 0,93 µg/m3 (95. Perzentil: 
11,3 µg/m3) beobachtet2. Für diese Unter-
gruppe liegt die prozentuale Verteilung 
der PAK vor. In China wurde bei der Un-

1  Käfferlein HU (2020) Messergebnisse zu PAK 
aus der Studie von Marczynski et al. (2009). 
Persönliche Mitteilung.
2  Petit P (2020) Messergebnisse zu PAK bei 
Hochofenarbeitern aus der Studie von Petit 
et al. (2019) [85]. Persönliche Mitteilung.

tersuchung von 1333 Hochofenarbeitern 
im Rahmen von 16 Arbeitsplatzmessun-
gen in moderat belasteten Bereichen im 
Mittel 0,58 µg/m3 B[a]P gemessen [87].

Unter Anwendung der TEF von Nisbet 
& LaGoy (1992) ergibt sich aus den vor-
genannten Arbeitsplatzstudien ein Anteil 
zwischen 57 und 75 % (B[a]P), 5 bis 24 % 
(D[ah]A) und 1 bis 5 % für Indeno[1–3-
cd]pyren an den Gesamt-TEQ [80]. Ins-
gesamt ist das Verteilungsmuster der PAK 
an exponierten Arbeitsplätzen und in In-
nenräumen vergleichbar, wobei der Anteil 
des B[a]P in deutschen Innenräumen bei 
43–47 % liegt. Vor diesem Hintergrund 
erscheinen die an Arbeitsplatz gewonne-
nen Erkenntnisse auch auf PAK in Innen-
räumen übertragbar und B[a]P ein geeig-
neter Indikator für die Bewertungen der 
kanzerogenen Wirkungen von PAKs in 
Innenräumen.

Bestehende Einstufungen und 
Regelungen für Benzo[a]pyren

In der 39. BImSchV ist ein Zielwert (Jah-
resmittelwert) von 1 ng B[a]P/m3 in der 
Außenluft festgelegt [86]. B[a]P wur-
de von der IARC als karzinogen für den 
Menschen (Gruppe 1) eingestuft [60]. Die 
IARC sah eine starke experimentelle Evi-
denz für die Kanzerogenität in verschie-
denen Tierspezies, eine konsistente Evi-
denz von epidemiologischen Studien und 
einen biologisch plausiblen Mechanis-
mus. B[a]P ist als krebserzeugend (Carc. 
1B) und keimzellmutagen (Muta. 1B) so-
wie reproduktionstoxisch (Repr. 1B) ein-
gestuft. Durch die Bildung von Dihydro-
diolepoxiden ist ein primäres indirektes 
gentoxisches Potenzial gegeben [50].

Zur Höhe des Lungenkrebsrisikos lie-
gen Angaben verschiedener Organisatio-
nen vor:

Die Weltgesundheitsorganisation 
(WHO) hat auf der Basis von Studien an 
Hochofenarbeitern einen – lebenslan-
gen – Risikowert von 8,7 × 10–5 pro 1 ng 
B[a]P/m3 bzw. eine B[a]P-Konzentration 
0,012 ng/m3 von für ein Risiko von 10–6 
abgeleitet [40, 51, 88].

Die Niederländische Expertengrup-
pe für Arbeitsplatzstandards hat 2006 für 
eine 40-jährige Arbeitsplatzexposition ein 
Risikowert von 4 × 10–5 bei 5,7 ng B[a]P/
m3 angegeben [79]. Die Ableitung des so-

genannten gesundheitsbasierten arbeits-
platzbezogenen Risikowertes basiert in 
diesem Fall auf der Metaanalyse von Arm-
strong et al. (2003), Übernahme des log-
linearen Modells zur Extrapolation in den 
Niedrigdosisbereich und Zugrundelegung 
der niederländischen Lungenkrebsrate 
zwischen 1996–2002 von 9,7 % [74].

Der Ausschuss für Gefahrstoffe (AGS) 
kommt in seiner Begründung zur Expo-
sitions-Risikobeziehung von B[a]P zu ei-
nem vergleichbaren Ergebnis. Der AGS 
nutzt für die Risikoquantifizierung von 
B[a]P ebenfalls die Metaanalyse von 
Armstrong et  al. (2003, 2004) [74, 75], 
nach der bei einer Exposition von 100 µg/
m3 × Jahren ein um 20 % erhöhtes Risiko 
für Lungenkrebs zu erwarten ist vergli-
chen mit Nichtexponierten. Aus dem re-
lativen Risiko berechnete der AGS mittels 
des log-linearen Modells der Metaanaly-
se (URRX = [URR100](x/100)) ein absolutes 
Exzess-Risiko und nutzte für das Hinter-
grundrisiko für Lungenkrebs die Krebsin-
zidenzdaten für Männer von 2007, das bei 
7,45 % lag. Damit ergab sich ein Akzep-
tanzrisiko von 4 × 10–4 bei einer Arbeits-
platzkonzentration von 70 ng/m3 für eine 
Arbeitszeit von 40  Jahren. B[a]P ist als 
Leitsubstanz zu verstehen und das Risiko 
ist auf die gesamte PAK-​Exposition zu be-
ziehen [50].

Das Komitee für Risikoabschätzung 
der ECHA (RAC) nutzte ebenfalls die 
Metaanalyse von Armstrong et al. (2003, 
2004) [74, 75]. Neben einem arbeitsplatz-
bezogenen Risiko von 5,6 × 10–6 je ng/m3 
berechnete der RAC auch das Risiko für 
die Allgemeinbevölkerung bei lebens-
langer Exposition und verwendete hier-
für das lineare Extrapolationsmodell und 
die Hintergrundrate für Lungenkrebs der 
EU-28-Länder von 2012. Danach ergibt 
sich ein Risiko von 3,0 × 10–5 je ng/m3 bzw. 
eine B[a]P-Konzentration von 0,031 ng/
m3 für ein Risiko von 10–6 [49].

Die amerikanische Umweltschutzbe-
hörde US-EPA hat das kanzerogene Risiko 
durch inhalative Exposition, auf der Basis 
einer Langzeitstudie an Hamstern (Syri-
an Golden, bis zu 130 Wochen, B[a]P auf 
Natriumchlorid-Partikeln) abgeschätzt, 
in der Tumore im oberen Atemtrakt und 
im Vormagen auftraten [89]. Ausgehend 
von einer BMCL10 von 0,163 mg/m3 und 
mit Anwendung der linearen Extrapola-
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tion ergab sich ein inhalatives Risiko von 
6 × 10–4 je µg/m3. Damit entspricht eine 
B[a]P-Luftkonzentration von 1,6 ng/m3 
einem Risiko von 10–6 bei lebenslanger 
Exposition [1]. Bezüglich der epidemio-
logischen Studien kommt die US-EPA 
zu dem Schluss, dass zwar eine Vielzahl 
dieser Studien eine eindeutige Assoziati-
on zwischen PAK-​Exposition und Krebs 
beim Menschen gezeigt haben, aber dass 
die ursächliche Rolle für B[a]P und ande-
re PAKs noch zu klären bleibt, da in ei-
gentlich allen Studien entweder die B[a]P-
Exposition und/oder die interne Dosis 
nicht bekannt sind, oder der karzinogene 
B[a]P-Effekt nicht von den Effekten ande-
rer Karzinogenen (andere PAKs oder an-
dere Komponenten des PAK-​Gemisches, 
wie z. B. Metalle) differenziert werden 
kann [44].

Vorläufiger Leitwert für Benzo[a]
pyren in der Innenraumluft

Nach Auffassung des Ausschusses für In-
nenraumrichtwerte müssen zur gesund-
heitlichen Bewertung eines krebserzeu-
genden Stoffes in der Innenraumluft 
belastbare Angaben zu seinem üblichen 
Vorkommen in der Innenraumluft in 
Form des 95. Perzentils (Referenzwert) 
sowie zur Expositions-Risikobeziehung 
vorliegen [90]. Es wird diejenige Konzen-
tration des krebserzeugenden Stoffes in 
der Innenraumluft ermittelt, die nach le-
benslanger Exposition mit einem theoreti-
schen Krebsrisiko von 10–6 verbunden ist. 
Diese Konzentration soll mit dem Refe-
renzwert der Substanz verglichen werden. 
Liegt die aus der Expositions-Risikobezie-
hung abgeleitete Konzentration oberhalb 
des möglichst aktuellen Referenzwertes, 
wird sie als risikobezogener Leitwert für 
die Bewertung verwendet. Ist die Kon-
zentration des Referenzwertes mit einem 
höheren theoretischen Risiko als 10–6 ver-
knüpft, wird ein vorläufiger Leitwert an-
hand des Referenzwertes in der Innen-
raumluft festgelegt.

Als Schlüsselstudie zieht der AIR die 
Metaanalyse von Armstrong et al. (2003, 
2004) [74, 75] heran. In dieser Untersu-
chung wird über einen weiten Exposi-
tionsbereich (0,75 bis 805 µg/m3 B[a]P 
× Jahre) eine Assoziation zwischen Lun-
genkrebs und B[a]P-Exposition gefun-

den. Für 100 µg/m3 B[a]P × Jahre wurde 
basierend auf einem loglinearen Modell 
ein relatives Risiko von 1,2 bestimmt. Das 
heißt, die vorgenannte Risikoerhöhung 
für Lungenkrebs(-Mortalität) besteht bei 
einem kumulativen Anstieg der Exposi-
tion um 100 µg/m3 B[a]P × Jahren. Dies 
entspricht einer durchschnittlichen Kon-
zentration von 2,5 µg/m3 B[a]P über 40 
Arbeitsjahre.

Dreiviertel der verwendeten Studi-
en wurde in den 80er und 90er-Jahren 
veröffentlicht und zweidrittel wurden 
in Europa durchgeführt. Das Verhältnis 
zwischen Mortalität und Morbidität für 
Lungenkrebs bei Männern lag in diesem 
Zeitraum bei 0,92 (Morr und Seeger 1998, 
in [50]) und wird deshalb vernachlässigt.

Mit einer Hintergrundsterberate für 
Lungenkrebs von 7,2 % ergibt sich mit 
dem log-linearen Modell von Arm
strong (x = lg((0,072 + 10–6)/0,072)/lg(1,2) 
× 100 µg/m3 × Jahre) für ein Risiko von 
10–6 eine Exposition von 0,0076 µg/m3 
× Jahre bzw. für die Arbeitsplatzsituati-
on der Metaanalyse ein durchschnittli-
che Konzentration von 0,19 ng/m3 über 
40 Jahren. Extrapoliert auf eine kontinu-
ierliche lebenslange Exposition mit dem 
Faktor 5,7 (20 m3d–1/10 m3d–1 × 7d/5d 
× 52w/48w × 75a/40a) resultiert für ein 
zusätzliches B[a]P-assoziiertes Risiko von 
10–6 eine Konzentration von 0,033 ng/m3.

Aus der aktuellsten deutschen Studie 
von Neumann et al. (2020) [10] ergibt sich 
für B[a]P eine Raumluftbelastung, hier als 
95. Perzentil in Wohninnenräumen, von 
0,79 ng/m3. Da diese Konzentration mit 
einem höheren theoretischen Risiko als 
10–6 verknüpft ist, wird gemäß dem AIR-​
Schema zur Bewertung von Kanzeroge-
nen ein vorläufiger Leitwert von 0,80 ng 
B[a]P/m3 festgelegt.

Anmerkungen
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