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2-エチル-1-ヘキサノール
（2-エチルヘキシルアルコール）

C8H18O
［CAS No. 104-76-7］

許容濃度　1 ppm（5.3 mg/m3）

1．物理化学的性質ならびに用途 1-3）

　2-エチル-1-ヘキサノールは，沸点 184.34℃，融点－
76℃，密度 0.8344 g/cm3（20℃），分子量 130.22，蒸気密
度 4.5，飽和蒸気圧 0.36 mmHg（20℃）の特徴的な臭気
のある無色透明な液体である．水にはほとんど溶解しな
いが，多くの有機溶媒に溶解する．臭覚閾値としては
0.075-0.137 ppm（0.4～0.73 mg/m3）4）あるいは 0.013 ppm

（70 µg/m3（20℃））5）とする報告がある．濃度単位の換算
（25℃，1013 hPa）は 1 ppm＝5.32 mg/m3 である．ポリ
塩化ビニルの主な可塑剤であるフタル酸ビス（2-エチル
ヘキシル）やアジピン酸ビス（2-エチルヘキシル），アク
リル酸 2-エチルヘキシルの原料，接着剤や塗料として使
用されている6）．食品添加物や化粧品類の香料としても使
用されている7）8）．

2．吸収，代謝，分布，蓄積，排泄
　2-エチル-1-ヘキサノールは，消化管から速やかに吸収
される．皮膚からも吸収され，吸収速度には種差がある．
体内に吸収された 2-エチル-1-ヘキサノールは，アルコー
ル脱水素酵素によって速やかに水酸基が酸化されて 2-エ
チル-1-ヘキサナールになる．さらに酸化されて 2-エチル
-1-ヘキサン酸に代謝され，主に尿中からグルクロン酸抱
合体として排泄される．
　ウサギに経口投与後，24 時間後の尿中に 2-エチル-1-ヘ
キサン酸のグルクロン酸抱合体が確認された9）10）．ラット
に経口投与された 2-エチル-1-ヘキサノールは効率良く吸
収され，二酸化炭素として呼気中（6-7％）に，代謝物と
してふん便（8-9％）および尿（80-82％）中に急速に排泄
される．尿中の主代謝物は 2-エチル-1-ヘキサン酸であっ
た．投与後 28 時間以内に 96.1％が排泄された11）．ラット
に 500 および 50 mg/kg 単回経口投与及び連続投与した
場合，その多くは 24 時間以内に尿中に排泄された．1 g/
kg の 6 時間経皮曝露では 5％しか吸収されなかった．経
口及び経皮的にラットに投与された 2-エチル-1-ヘキサ
ノールの尿中代謝物は主に 2-エチルヘキサン酸などの 2-
エチル-1-ヘキサノールの酸化代謝物で，尿中にグルクロ

ン酸抱合体として急速に排泄された12）．
　健康な成人 54 名の呼気 987 試料の 17.6％から 2-エチル- 
1-ヘキサノールが検出され，幾何平均は 0.0008 ppm（4 
µg/m3）であった13）．
　ラット皮膚での浸透速度（220 µg/cm2・時間）はヒト
皮膚（38 µg/cm2・時間）より 5.8 倍大きかった14）．

3．ヒトに対する影響
3.1　職業的曝露
　職業的曝露による重大な健康影響は観察されていな
い．濃度不明の急性曝露により頭痛，目まい，疲労，腸
障害，軽度の血圧低下が生じると報告されている1）．
3.2　一般的な建物室内環境での曝露
　床が多湿でフタル酸ビス（2-エチルヘキシル）の分解
物である 2-エチル-1-ヘキサノールが 0.0009-0.0037 ppm

（5-20 µg/mg3）の濃度で検出される建物では，検出限界
値未満の建物に比べて建物使用者の鼻粘膜からのリゾ
チーム分泌と眼と鼻の症状の訴えが有意に多かった15）．
在室者の喘息様症状は，コンクリート床中湿度の増加と
可塑剤のアルカリ加水分解を示す 2-エチル-1-ヘキサノー
ルの室内濃度に関連があった16）．鼻粘膜炎症が引き起こ
された多湿の建物ではカビや細菌が多かったが，2-エチ
ル-1-ヘキサノール濃度も平均 0.0018 ppm（9.8 µg/mg3）

（最大 0.0031 ppm（17 µg/mg3））と増加していた17）．咳，
喉や眼の刺激感を主訴とする，多種の化学物質にパッチ
テスト陽性であった化学物質過敏症患者の発生した日本
の大学の室内では，測定した揮発性有機化合物の中で 2-
エチル-1-ヘキサノールの濃度が 0.077-0.204 ppm（408-
1,086 µg/mg3）と突出して高く，この濃度の高低は他の
有訴者の粘膜刺激症状等からなるシックビル症状の有無
とも関連していた18）．ポリ塩化ビニル製床材から 2-エチ
ル-1-ヘキサノールが放散し室内濃度が平均 0.0004 ppm

（2 µg/mg3）の多湿の建物では，追跡した 4 年間の喘息
罹患のリスク比がフィンランドの同種の職域集団に比べ
9.2 倍であった19）．ポリ塩化ビニル製床材から 2-エチル-1-
ヘキサノールが放散し，濃度が 0.292 ppm（1,556 µg/
mg3）に達したフィンランドの多湿の学校では，気道や
眼の刺激症状が 2-エチル-1-ヘキサノールを主とする室内
空気汚染と関連していた20）．日本の大学の調査でも，や
はりプラスチック床材とコンクリート下地との接触によ
り 2-エチル-1-ヘキサノールが発生することが示された．
また，エチル-1-ヘキサノール濃度が 0.012 ppm（65.5 µg/
mg3）に達する講義室と 0.0009 ppm（4.8 µg/mg3）の講
義室との間で学生の有訴率の有意な差はみられなかった
が，鼻やのど，下気道の症状は濃度の高いビル講義室だ
けでみられた．測定値が 0.063 ppm（336 µg/mg3）以上
の会議室に出入りする教職員の有訴率が高い調査結果と
あわせ，集団として症状が過剰に出現する閾値は 0.012-
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0.063 ppm（65.5-336 µg/m3）の間にあると推定した21）．
スウェーデンのヘルスケア施設では，床での湿気ならび
に 2-エチル-1-ヘキサノールの室内への放散を確認した．
湿った床材では放散量の顕著な増加があったが，室内濃
度は 0.00006-0.00011 ppm（0.3-0.6 µg/m3）と痕跡的であ
り低かった．ヘルスケア職員では，眼，鼻，気道症状の
増加と鼻腔開存減少がみられた22）．日本の新築大学校舎
では，2-エチル-1-ヘキサノールの室内濃度が 0.0029-0.012 
ppm（15.5-62.1 µg/m3）から 0.0008-0.005 ppm（4.2-27.0 
µg/m3）に低下するとともに，体調の悪化を訴える者お
よび具体的な自覚症状の訴えは減少していた23）．
　以上のように，一般生活環境においても室内で 2-エチ
ル-1-ヘキサノールが発生する場合があり，気道や鼻腔な
どの粘膜に刺激や炎症を生じうるという複数の研究グ
ループからの報告がある．しかし，日本と北欧の多くの
報告の間には報告された空気中濃度に若干の差がある．
また，他の物理化学的因子の寄与の有無が同一かなど，
不明な点も存在する．
3.3　ヒトボランティアを対象とした実験的曝露
　眼に対する刺激を評価するために，化学物質過敏症と
自己申告した男性群と対照者群（各群 n＝8-12）に 2-エ
チル-1-ヘキサノールを時間加重平均濃度 1.5 ppm，10 
ppm，20 ppm で 4 時間，濃度変動条件下（後 2 者のピー
ク濃度各 20 および 40 ppm）あるいは濃度一定条件下で
曝露した．化学物質過敏症群と対照群との間に瞬目回数
に有意差はなかったが，曝露濃度変動の有無を問わず，
両群ともに濃度依存的な回数の増加が認められた．刺激
への慣れは認められず，2-エチル-1-ヘキサノールの眼へ
の刺激作用は強いことが示されるとともに，症状が問題
となる濃度は短時間ピーク濃度曝露として 20 ppm，1 時
間曝露で 10-20 ppm の間，4 時間曝露で 10 ppm 未満で
あることが示唆された24）．
　自覚症状と刺激感覚の尺度としての生理的マーカーと
の関連を調べるために，若い男性 24 名に 2-エチル-1-ヘキ
サノールの気体を 4 時間曝露した（平均・範囲，低濃度
群：1.53・1.39-1.58 ppm， 中 濃 度 群：10.63・1.23-20.2 
ppm，高濃度群：21.88・1.76-42.07 ppm）．眼と鼻の刺
激・嗅覚症状・イライラ感を 4 時間曝露の前後と途中で
評価した結果，2-エチル-1-ヘキサノールに起因する，鼻
腔流速の低下と鼻腔洗浄液中のサブスタンス P 増加で示
される鼻の刺激は，高濃度曝露群で有意に強かった25）．
　神経行動学的作業に及ぼす影響を検討するために，2-
エチル-1-ヘキサノールを 1.5 ppm，10 ppm，20 ppm で，
濃度変動条件（24 名）または濃度一定条件（22 名）で 4
時間気中曝露した研究では，刺激感が濃度依存的に増加
した．また，多種化学物質過敏症を自己申告した者では，
一部の神経行動学的テストで濃度依存的に正確さが低下
したが，全体としては確実な低下と結論するには至らな

かった．10 ppm ではイライラ感と鼻刺激が時間ととも
に増加し，20 ppm はイライラ感が顕著となった．また，
注意力低下は約 20 ppm で生じると考えられた26）．
　急性影響を評価するために，男性 16 名，女性 14 名に
2-エチル-1-ヘキサノールを 0.19 ppm（1 mg/m3），2 時間
気中曝露した．臭気感覚と眼の不快刺激感は曝露中に有
意に増加した．鼻および咽喉の刺激，頭痛，呼吸困難，
疲労，目まい，悪心，酩酊は 0 mg/m3 の時と有意差がみ
られなかった．瞬き回数，眼の涙液層破壊時間，角膜及
び結膜の生体染色，鼻腔洗浄液のバイオマーカー，一酸
化炭素肺拡散能力，スパイロメーター，ライノメーター
の測定結果に曝露の影響はなかった．性差とアトピー有
無による症状の違いはみられなかった27）．
　2-エチル-1-ヘキサノールの感作性を評価するために，
ボランティア 29 名に 2-エチル-1-ヘキサノールを 4％含む
ワセリンを皮膚に塗布した実験では軽微な炎症があった
が，感作性はみとめられなかった28）．

4．実験動物における毒性
4.1　急性毒性
　経口投与による半数致死量（以下，LD50）は，ラット
では 3.3 g/kg29），2.049 g/kg30），2.05（1.52-2.77）g/kg31），
7.1（5.5-9.1）g/kg32），3.2 g/kg33），3.29（2.87-3.79）g/kg34）

および 3.73 g/kg35），マウスでは，2.500 g/kg31）であった．
　経皮投与による LD50 は，ラットでは 2.38（1.51-2.76）
g/kg32），ウサギでは 2.6 g/kg 超36），1.970 g/kg31）であっ
た．ラットに妊娠第 6～15 日に 0～3 ml/kg/day（0～
2,520 mg/kg/day）を 1 日 6 時間，反復貼付した実験で
は，252 mg/kg 以上で母動物に皮膚の炎症が認められ
た37）．
　腹腔内投与による LD50 は，ラットでは 0.67 g/kg，マ
ウスでは 0.78 g/kg であった30）．
　ラット，マウス，モルモットに 227 ppm（1,210 mg/
m3）で単回 6 時間気中曝露した実験では，粘膜刺激症
状，中枢神経抑制，努力性呼吸が観察され，これらの症
状は曝露中止によって速やかに消失した．なお，剖検で
は肺に軽度の出血が認められた36）．
　ウサギに点眼した場合の刺激性は強度であった32）36）38）39）．
4.2　吸入曝露による嗅覚器系への影響
　マウスに 0，20，60，150 ppm で 1 日 8 時間 7 日間，
1 日 8 時間週 5 日 1 ヶ月間または 3 ヶ月間吸入曝露した
実験40）では，1週間曝露後には好中球浸潤による鼻腔嗅上
皮の炎症と変性が濃度依存的に認められ，嗅覚受容体を
発現している神経と球状基底細胞の減少が 20 ppm 以上
で有意であった．1 ヶ月曝露後には変性した嗅上皮は再
生したが，3 ヶ月曝露後にはリンパ球浸潤による炎症が
濃度依存的に見られ，嗅覚受容体発現神経が 20 ppm 以
上で有意に減少していた．3 ヶ月曝露後には嗅神経が投
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射する嗅球糸球体の直径，嗅神経の密度，嗅神経ニュー
ロンの抑制性シナプスの濃度依存的な減少，ミクログリ
アおよび新生ニューロンの増加がみとめられ，嗅神経密
度の減少は 60 ppm 以上で有意であった．すなわち，2-
エチル-1-ヘキサノールは嗅覚器系への毒物であり，嗅覚
に影響を与えることが示唆された40）．
4.3　反復投与毒性
　マウスおよびラットに，0，25，125，250，500 mg/
kg/day の用量で 13 週間経口投与した実験では，マウス，
ラットともに 250 mg/kg/day 以上の群で影響がみられ
た．雄マウスで肝および胃の相対重量の有意な増加，雌
雄ラットで腎，肝の相対重量の有意な増加が認められた．
ラットでは 250 mg/kg/day 以上の群で血液生化学指標
の変化があったが，マウスでは有意な変化はみられな
かった．ペルオキシソーム増加（パルミトイル CoA 酸化
酵素の増加）はラットの 500 mg/kg/day 群のみでみら
れた．この実験での NOAEL は 125 mg/kg/day と評価
された41）．
　マウス（7 週齢）に，0，50，200，750 mg/kg/day を
18 か月間，週 5 回強制経口投与し，その間の死亡率，体
重変化，飼料摂取量，状態変化，血液学的所見，剖検に
よる各種臓器重量と顕微鏡所見などを検討した．体重増
加抑制は雄では 200 mg/kg/day 以上の群で量依存的に，
雌では 750 mg/kg/day の群にみられた．精巣の相対重
量は 50 mg/kg/day 以上の群でわずかに上昇した．750 
mg/kg/day投与されたマウスでは体重減少，肝と胃の相
対重量の増加，肝の脂肪蓄積の増加，肝の好塩基性細胞
巣がみられ，死亡率が高かった42）．同様に，雌雄の F344
ラット（6 週齢）に 0，50，150，500 mg/kg/day を 24
か月間，週 5 回経口投与した実験では，50 mg/kg/day
の投与では変化はなかった．150 および 500 mg/kg/day
投与されたラットでは体重減少を伴い，500 mg/kg/day
投与された雌ラットでの死亡率が高かった42）．
　2-エチル-1-ヘキサノールを 2％含む餌を雄ラットに 3
週間混餌投与した実験では，血清中のコレステロールと
トリグリセリドが有意に減少した43）．
　0，15，40，120 ppm の 2-エチル-1-ヘキサノールを 1 日
6 時間，90 日間ラットに吸入曝露した実験では，死亡率，
体重増加，臓器重量，臨床生化学的検査，血液学的検査，
臓器の肉眼的・顕微鏡的検索において曝露が原因とみら
れる変化は認められなかった．この試験での無毒性量

（NOAEL）は 120 ppm（638 mg/m3）であった44）．
4.4　発がん性
　マウスに 0，50，200，750 mg/kg/day で 18 か月間，
ラットに 0，50，150，500 mg/kg/day で 24 か月間，週
5 回経口投与した実験では，雌マウスの 750 mg/kg/kg
投与群で肝細胞癌の有意な増加がみられたが，生物学的
変動の範囲内と解釈された．ラットでは腫瘍の発生率の

増加はみられなかった41）．
4.5　生殖毒性・催奇形性
　生殖次世代影響に関して，ヒトにおける報告はない．
動物実験では胎児の成長や骨格形成に影響がみられると
する報告がある．
　雄ラットに 350 mg/kg，5 日間経口投与した実験では，
精巣への影響はみられなかった45）．雄ラットに 0，50，
150，500 mg/kg/day・24 か月間，雄マウスに 0，50，
200，750 mg/kg/day・18 か月間経口投与した実験にお
いて，ラットでは体重が対照群に比べ有意に低かった
500 mg/kg/day 群で精巣の相対重量が増加し，前立腺萎
縮発現率が増加した．マウスでは 750 mg/kg/day 群で
体重が対照群に比べ有意に低く，50，200，750 mg/kg/
day 群で精巣の相対重量が増加した42）．雌ラットの妊娠
第 12 日に 1 ml/kg（830 mg/kg）又は 2 ml/kg（1,660 
mg/kg）経口投与した実験では，胎児奇形の増加が観察
され，催奇形性陽性と判断された46）が，この研究では対
照群との適切な比較が行われているかはっきりしない．
雌マウスの妊娠 6-15 日の間に 1,525 mg/kg/day 経口投
与した実験では，母動物 49 匹中 17 匹が死亡し，母体重
量減少，出生児数，児の生存率および重量が有意に減少
した47）．雌ラットの妊娠 6-15 日の間に 0，1，5，10 mmol/
kg（0，130，650 and 1,300 mg/kg）を強制経口投与し
た実験では，10 mmol/kg（1,300 mg/kg）群で顕著な母
動物に対する毒性（10 匹中 6 匹が死亡，生存母動物の有
意な体重減少）と着床後吸収胚の増加，胎児体重の減少
とともに，骨格奇形，骨格変異，骨化遅延のみられる胎
児割合の有意な上昇を認めた．5 mmol/kg（650 mg/kg）
群では投与による母動物の死亡や体重減少はみられな
かったが，胎児体重は有意に減少し，骨格変異増加およ
び骨化遅延の傾向がみられた．母体・胎児への NOAEL
は 130 mg/kg/day であった48）．
　雌ラット（妊娠 6-15 日）に 0-3.0 ml/kg/day（0-2,520 
mg/kg/day）を 6 時間/日皮膚に塗布した実験では，252 
mg/kg 以上で母動物に皮膚の炎症が，1,680 mg/kg 以上
では母動物体重増加抑制が認められたが，胎児の奇形は
なかった．母体の皮膚炎症に基づいた NOAEL は 252 
mg/kg/day，母体の全身毒性に基づいた NOAEL は 840 
mg/kg/day，胎児への催奇形性に基づいた NOAEL は
2,520 mg/kg/day であった．母体に毒性を生じない濃度
でのラットへの皮膚塗布では生殖毒性（催奇形性）を生
じなかった37）．
　雌ラットに妊娠期間 19 日間，160 ppm（850 mg/m3）
で 7 時間/日経気道曝露した実験では，餌摂取量は減少し
たが，胎児数・胎児重量に変化はなく・胎児に奇形はな
かった49）．
4.6　遺伝毒性・変異原性
　In vitroでのサルモネラ菌突然変異試験についてはいく
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つかの報告があるが，Seed JL（1982）が陽性と報告50）し
た以外は全て陰性であった51）～56）．2-エチル-1-ヘキサノー
ルそのものによる試験ではないが，ラットに 1,000 mg/
kg/day，15 日間経口投与し，その尿を用いて行った
Ames 試験は陰性であった．また，ラット肝ミクロゾー
ム添加の有無，アリルスルファターゼや β-グルクロニ
ダーゼによる前処理の有無に関係なく変異原性を示さな
かった57）．
　雄ラットに 0.02，0.07，0.21 ml/kg/day（16.7，58.4，
175 mg/kg/day）を 5 日間経口投与した実験では，染色
体異常は生じず58），チャイニーズハムスター卵巣由来細
胞に対して染色体異常誘発活性を示さなかった59）．Ames
試験やマウスリンパ腫細胞を用いた変異原性試験におい
ても，S-9 添加による代謝活性化の有無にかかわらず有
意な変異原性を示さなかった54）．
4.7　刺激性・腐食性
　ウサギ下腹に 24 時間塗布した場合，中等度の炎症がみ
られた32）．ウサギ腹部に 0.10，0.316，1.00，3.16 ml/kg を
24 時間塗布した場合，ウサギの皮膚に対する刺激性は軽
度～中等度であった36）．雌ラットに妊娠第 6～15 日に 0～
3 ml/kg/日（0～2,520 mg/kg/日）反復皮膚貼付（6 時
間/日）した実験では，252 mg/kg 以上で母動物に皮膚
の炎症が認められた37）．
　ウサギに点眼した場合，10 段階で第 5 段階の刺激で
あった32）38）．ウサギに点眼した場合の刺激性は強度であっ
た36）．1％，3％，10％，30％，100％の 2-エチル-1-ヘキサ
ノールをウサギに点眼した実験では，全ての濃度で眼の
炎症を観察した39）．
　マウスでの RD50（気道刺激のために呼吸数が 1/2 に
なる濃度）は 44 ppm（234 mg/m3）であった60）．
4.8　神経毒性
　神経毒性検索を目的とした動物実験の結果は報告がな
い．ラット，マウス，モルモットに 227 ppm で単回 6 時
間経気道曝露した実験では，粘膜刺激症状，中枢神経抑
制，努力性呼吸が観察された．これらの症状は曝露中止
によって速やかに消失した36）．

5．許容濃度の提案
　体内に吸収された 2-エチル-1-ヘキサノールは速やかに
代謝されて尿中に排泄され，生体内に蓄積する可能性は
ほとんどない．作業者は通常，吸入により曝露されるこ
とをふまえ，2-エチル-1-ヘキサノールの許容濃度は，眼
や呼吸器など粘膜組織への刺激性や嗅覚器系への毒性影
響をエンドポイントとして設定する．ヒトでは刺激症状
の予防が問題となる．感作性試験結果は陰性であった28）．
ボランティアに対する 4 時間の実験的気中曝露による眼
への刺激の LOAEL は，ピーク濃度 20 ppm での濃度変
動条件下で 10 ppm であった24）．また，4 時間曝露による

イライラ感と鼻刺激の LOAEL は 10 ppm であった26）．
これらの刺激症状を予防するための濃度は，LOAEL を
用いることによる不確実係数を 10 として考慮すれば 1 
ppm になる．一方，動物実験では，発がん性はラットと
マウスにおいて陰性42）で，マウスに吸入曝露を行ったと
きの鼻腔嗅上皮の変性が毒性影響として最も低い濃度で
観察される変化である．嗅覚受容体発現神経の減少の
LOAEL は 20 ppm40）であるが，齧歯類とヒトでは鼻腔の
構造が異なり，マウスでは嗅上皮の占める面積（約 50%）
がヒト（約 3%）に比べ広く，より鼻孔に近い部分にま
で嗅上皮が分布すること，また，齧歯類は鼻呼吸のみを
行うがヒトでは鼻呼吸と口呼吸を行うことをふまえ，種
差の不確実係数は考慮しないこととする．すなわち，
LOAELを使用することによる不確実係数10のみを採用
すると，2 ppm となる．
　以上より，本学会は 2-エチル-1-ヘキサノールの許容濃
度として 1 ppm（5.3 mg/m3）を提案する．これは，ヒ
トに 0.19 ppm（1 mg/m3）で 2 時間経気道曝露した場合
に，鼻や咽頭の刺激や頭痛などが生じなかったという報
告27）と矛盾せず，また，この許容濃度のもとでは 20 ppm
気中曝露でマウスで確認されている鼻腔嗅上皮の変性40）

も生じないと考えられる．ただし，生活環境曝露におい
ては 1 ppm 以下の濃度においても眼，気道の症状や体調
不良が生じているとする報告が複数存在するので，許容
濃度以下で生じるそのような訴えには注意を払う必要が
ある．

6．他機関の提案値
　ヨーロッパ委員会61）は 8 時間職業的曝露限界（Occupa-
tional Exposure Limits）として 1 ppm を勧告している．
ドイツ研究振興協会（Deutsche Forschungsgemein-
schaft，DFG）は最大許容濃度（Maximale Arbeitsplatz 
Konzentration，MAK）として 10 ppm（54 mg/m3）を
設定している62）．米国産業衛生専門家会議（American 
Conference of Governmental Industrial Hygienists, 
ACGIH）では Threshold Limit Value（TLV）を設定し
ていない．
　国連食糧農業機関（Food and Agriculture Organiza-
tion，FAO）/世界保健機関（World Health Organization，
WHO）の合同食品添加物専門家委員会（Joint FAO/
WHO Expert Committee on Food Additives，JECFA）
は 1997 年に評価を行い，ヒトに対する 1 日摂取許容量

（ADI）を 0～0.5 mg/kg 体重とした63）．
　国際がん研究機関（International Agency for Research 
on Cancer：IARC）では評価されていない．

7．勧告の履歴
　2016 年度（新設）
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　　　許容濃度　1 ppm（5.3 mg/m3）
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ジメチルアミン
C2H7N

［CAS No. 124-40-3］
許容濃度　2 ppm（3.7 mg/m3）

感作性分類　第 3群

別名　  N-メチルメタンアミン，N,N-ジメチルアミン，
Dimethylamine, N-methylmethanamine, DMA

1．物理化学的性質ならびに用途
　分子量 45.1，融点－92.2℃，沸点 7.0℃，比重 0.7，蒸気
圧 203 kPa（25℃），水への溶解度 354 g/100 ml，発火温
度 400℃，爆発限界 2.8～14.4 vol％（空気中），log Pow

（オクタノール/水分配係数）－0.2，アンモニア様の刺激
臭を有する常温で無色の気体．気体は空気より重く地面
あるいは床に沿って移動することがある．燃焼すると分
解して窒素酸化物などの有毒なフュームを生じる．銅，
亜鉛合金，アルミニウム，亜鉛めっき表面，プラスチッ
クを侵す．この物質の水溶液は強塩基のため酸と激しく
反応し，腐食性を示す1）．1 ppm＝1.84 mg/m3（25℃気
体）；1 mg/m3＝0.54 ppm（25℃・760 torr）2）．臭気閾値
は 0.033 ppm3）または 0.046 ppm4），刺激閾値は 94 ppm4）

と報告されている．N,N-ジメチルホルムアミドの製造原
料が主な用途であり，その他，ゴムの加硫促進剤，殺虫・
殺菌剤，抗ヒスタミン剤などの医薬品，界面活性剤，溶

218 産衛誌 58 巻，2016



剤などの原料に使用されている5）．毒物及び劇物取締法に
より劇物に指定されている．

2．吸収，代謝，分布，蓄積，排泄
　雄の Fischer 344 ラットに14C でラベルした 10 ppm と
175 ppm の DMA を 6 時間吸入曝露させた結果，いずれ
の濃度においても72時間後に90%以上が尿と糞中，1.5%
が呼気中に排泄され，体内残留率は 10 ppm 群で 8.0%，
175 ppm 群で 6.7% であった．尿中の 98% 以上は未変化
の DMA であった．曝露直後の14C の放射活性は呼吸上皮
で最も高く，次いで嗅上皮で高く，肝臓，肺，腎臓，脳，
精巣では嗅上皮に比べて約 2 桁低かった．175 ppm 群で
血漿中の放射活性は二相性で減少し，第二相の半減期は
44.6 時間または 63.6 時間であった6）．吸入された DMA の
大半は未変化のまま排泄されるが6），一部は呼吸上皮と嗅
上皮でホルムアルデヒドへの酸化的代謝を生じていた7）．
　ヒトで14C でラベルした DMA の塩酸塩を経口投与し
た結果，24 時間で 87% が尿中に排泄され，72 時間では
尿中に 94％，糞中に 2％，呼気中に 2％が排泄された．
脱メチル化でメチルアミンに代謝されたのは 5% で残り
は未変化であった8）．同様に雄の Wistar ラットと CD1 マ
ウスで DMA の塩酸塩を経口投与した結果，両種とも 24
時間で 91％が尿中に排泄され，72 時間では尿中に 93％，
糞中に 2％，呼気中に 1％が排泄され，体内残留は約 1％
とわずかであった．脱メチル化によるメチルアミンへの
代謝はわずかであり，尿中では 96％が未変化であった9）．

3．ヒトに対する影響
　現在までのところ，ヒトでの疫学調査は極めて少なく，
ヒトでの感作性，神経毒性，生殖・発生毒性，発がん性
等他の毒性もほとんど知られていない．
　労働組合の要請により，米国ミシガン州の化学工場に
おいて，ホルムアルデヒド，エピクロロヒドリン，DMA，
アンモニア，塩酸，スチレン，無水マレイン酸，アクリ
ルアミド，硫酸，ビス（クロロメチル）エーテルへの曝
露と労働者における障害との関係が調査された．その結
果，DMA の濃度は最大 0.63 mg/m3 であり，OSHA の許
容濃度を下回っていた．労働者の障害発生率は州内の発
生率の 4 倍であり，0.04～1.91 mg/m3 の濃度で検出され
たホルムアルデヒドとともに，装置の故障や化学品の漏
洩に起因する DMA とホルムアルデヒドへの過度の曝露
による潜在的な健康への有害影響が懸念されたが，労働
者に高い割合で障害が発生した原因は不明であった10）．
　医療用ゴム手袋の使用歴があり，手や腕にアレルギー
性接触皮膚炎を生じた医療従事者 3 名において，そのう
ち 1 名は DMA のパッチテストで陽性反応を示し，パッ
チテストで陽性反応を示した手袋から DMA が検出され
た．他ではチウラム系化合物とジメチルジチオカーバ

メート亜鉛（ZDMC）で陽性反応を示し，手袋からZDMC
が検出された．他の 1 名は，パッチテストで陽性反応を
示した手袋から DMA が検出されたが DMA のパッチテ
ストでは陰性であった．他ではジエチルアミンとピペリ
ジンで陽性反応を示した．残りの 1 名はパッチテストで
陽性反応を示した手袋から DMA は検出されず，DMA
のパッチテストでは 2 日後陰性，3 日後擬陽性であった．
他ではチウラム系化合物と ZDMC で陽性反応を示し
た11）．
　DMA に対するヒトの曝露は，魚や発酵飲料の摂取で
主に生じる．体内では，ヒトで発がん性が懸念される N-
ニトロソジメチルアミン（IARC グループ 2A，1987 年）
へ代謝される可能性が懸念されている．通常レベルの 50
倍の DMA を含む魚をヒトに摂取させたところ，N-ニト
ロソジメチルアミンの生成量は検出限界未満であり，
DNA のアルキル化物である尿中 3-メチルアデニン濃度
も増加せず遺伝子の損傷はみられなかった12）．

4．動物に対する影響
1）急性毒性
　LD50（経口）は，ラットで 1,000 mg/kg，698 mg/kg，
マウスで 316 mg/kg，モルモットで 240 mg/kg，ウサギ
で 240 mg/kg であった．経気道曝露による LC50 はラッ
トで 4,540 ppm（8,354 mg/m3）（6 hr），4,700 ppm（8,800 
mg/m3）（4 hr），マウスで 7,650 ppm（14,076 mg/m3）（2 
hr）であった．ラットで 600～6,000 ppm の DMA に単
回（6 hr）で吸入曝露を行って気道への影響を評価した
ところ，鼻炎，気管炎及び肺気腫から潰瘍や壊死までの
影響が濃度に関連してみられた．経皮曝露の LD50 はラッ
トで 3,900 mg/kg であった13）．
2）刺激性
　DMA は感覚刺激を有し，10 分曝露での 50％呼吸数抑
制濃度の RD50 はラットで 573 ppm（1,070 mg/m3），マ
ウスで 511 ppm（950 mg/m3）であり，マウスでは 15 分
曝露で 70 ppm（130 mg/m3）の RD50 も報告されてい
る13）．マウスとウサギの皮膚では腐食性，マウスとウサ
ギの目では刺激性が報告されている13）．皮膚吸収性に関
する知見はこれまで報告されていない2）．
3）感作性
　Hartley 系白色雌モルモット 6 匹の側腹部に吸水軟膏
に配合した 0.5 モルの DMA を 48 時間塗布し，これを週
に 3 回 2 週間反復し，その後 2 週間の休止期間を設け，
次いで側腹部に DMA を 48 時間塗布して惹起したとこ
ろ，0.5 モルで惹起した場合の感作の陽性率は 100%，0.05
モルでは 64% であった14）．呼吸器感作性に関する情報は
みあたらなかった．
4）亜急性・慢性毒性
　雌雄の Fischer 344 ラット（各群 10 匹）に，0，10，
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30，100 ppm を 6 時間/日，5 日/週，90 日間吸入曝露し
た実験では，初めの1週で100 ppm群の雌雄及び30 ppm
群の雄において，軽度だが有意な体重減少を認め，100 
ppm 群の雄では翌週の体重も有意に低かったが，それ以
降の体重にはいずれの群にも有意な差はみられなかっ
た．血液や血液生化学，尿のパラメーターでわずかに有
意な変化がみられ，100 ppm 群で眼の病変がみられた
が，曝露に関連したものではないと考えられた．主要臓
器の重量には濃度に依存した変化はみられず，脳，肺，
鼻甲介などの組織では曝露に関連した損傷はみられな
かった15）．
　雌雄の Fischer 344 ラット（各群 10 匹）に，0，5，
10，20，40，80 ppm を 6 時間/日，5 日/週，90 日間吸
入曝露した実験では，80 ppm 群の雌雄で有意な体重増
加の抑制と肺の相対重量の増加がみられた．赤血球，平
均赤血球ヘモグロビン量（MCH），白血球，好中球，血
小板のパラメーターが 40 ppm 及び 80 ppm 群の雌雄で
有意に増加した．40 ppm 及び 80 ppm 群では，総タンパ
ク量と尿素窒素が雄で有意に増加し，クレアチンキナー
ゼと総タンパク量が雌で有意に増加した．腎臓では曝露
に関連した組織変化はなかったが，80 ppm 群の雌雄の
肺で過形成と鬱血がわずかにみられた16）．
　雌雄の Fischer 344 ラット及び B6C3F1 マウス（各群
95 匹）に，0，10，50，175 ppm を 6 時間/日，5 日/週，
2 年間吸入曝露した実験では，2 週目から 175 ppm 群の
ラットで有意な体重増加の抑制がみられ，その状態はマ
ウスでより顕著であった．曝露に関連した組織の変化は，
濃度に依存した鼻腔の病変に限られ，雌雄のラットとマ
ウスにおいて，鼻甲介の前庭付近と背面の端部に沿った
呼吸上皮，背部の鼻孔の嗅上皮などでみられた．鼻甲介
と鼻中隔の局所破壊，呼吸上皮の局所炎症と扁平上皮化
生がラットとマウスでみられ，杯細胞の過形成がラット
でみられた．嗅上皮では嗅覚細胞数の減少が明白にみら
れ，嗅神経の消失や嗅腺の肥大もみられた．また隣接す
る外分泌腺の導管では好酸性物質の蓄積もみられた．175 
ppm 群において，これらの病変はマウスよりもラットで
顕著であった．6 ヶ月から 12 ヶ月にかけてこれらの病変
の進行は微小であったが，10 ppm 群では 6 ヶ月後には
なかった嗅上皮における軽度の変化が 12 ヶ月後にみら
れた．ラットとマウスにおける鼻腔粘膜の損傷は，10 
ppm 群では局所的で軽度，50 ppm 群では中程度，175 
ppm 群では重度であった17）18）．
　雄の Fischer 344 ラット（各群 6 匹）に，0，175 ppm
を 6 時間/日で 1，2，4，9 日及び 2 年間吸入曝露して鼻
腔への影響を評価した結果，175 ppm の短期及び長期間
曝露で鼻甲介や上顎甲介前縁部の浸食，鼻中隔での穿孔
などがみられた．短期間と長期間のいずれにおいても鼻
腔組織の損傷は鼻の前部で最も顕著であった19）．

5）生殖毒性
　DMA の吸入曝露による生殖・発生毒性に関する研究
は，現在までのところみあたらない．雌の Swiss マウス

（各群 12 匹）に，0，13，45，135 mg/kg を妊娠 8 日に
腹腔内投与し，妊娠 18 日に屠殺して母マウスと胎児への
影響を調べた実験では，未着床率，胎児の体重，産児数，
胎盤重量，母体重量について，投与に関連した影響はい
ずれの群にもみられなかった20）．
　雌の CD-1 マウス（対照群 29 匹，曝露群各 9～13 匹）
に，0，0.25，1.0，2.5，5.0 mmol/kg/day（0，11，45，
113，226 mg/kg/day）を妊娠 1 日から 17 日まで腹腔内
投与し，妊娠 18 日に屠殺して母マウスと胎児への影響を
調べた実験では，胎児の体重，胎児の死亡数，産児数，
胎盤重量，母体重量等について，投与に関連した影響は
いずれの群にもみられなかったが，226 mg/kg/day 群で
は吸収胚数が対照群に比べて有意に多かった．妊娠 8 日
の未処置の雌から取り出した胎児（各群 5～12 匹）に，
0，0.5，0.75，1.0，2.0 mmol の濃度の培養液中で 48 時間
培養した実験では，胎児の頭殿長，頭長，卵黄嚢の直径，
生存率，DNA，RNA，タンパク質含有量が濃度に依存
して減少した21）．
6）遺伝毒性
　in vitro 試験系では，TA1531，TA1532，TA1964 のサ
ルモネラ菌株を用いた Ames 試験22），TA98，TA100 を
用いた Ames 試験23），TA98，TA100，TA1538 を用いた
Ames 試験24），TA1535，TA1537，TA98，TA100 を用
いた Ames 試験25）では，代謝活性化系（S9）の添加の有
無に関わらず陰性であった．但し S9 添加の TA1530 の
み弱い突然変異原性を示した22）．S9 の添加の有無に関わ
らず枯草菌を用いた DNA 損傷性試験23），大腸菌26），チャ
イニーズハムスター卵巣（CHO）細胞27），出芽酵母28）29）を
用いた遺伝子突然変異試験はいずれも陰性であった．S9
無添加の大腸菌で遺伝子突然変異を誘発しなかった30）．
但し S9 添加の出芽酵母で突然変異原性を示した31）．
　S9 添加の有無に関わらずチャイニーズハムスター肺
細胞で姉妹染色分体交換及び染色体異常を誘発しなかっ
た23）．S9添加の有無は不明だが，チャイニーズハムスター
肺細胞（D-6）32），チャイニーズハムスター肺細胞（KC-1）
と吉田腹水肉腫細胞26）で姉妹染色分体交換及び染色体異
常を誘発しなかった．S9 無添加の CHO 細胞で染色体異
常27）33）及び姉妹染色分体交換を誘発しなかった27）．S9 添
加ではわずかにそれらを誘発したが，何らかの汚染によ
るものと考えられた27）．S9 無添加のラットの肝細胞で不
定期 DNA 合成の増加はなかった34）．
　in vivo 試験系では，マウスでサルモネラ菌株を用いた
宿主経由試験で遺伝子突然変異を誘発しなかった22）35）36）．
経口投与したマウスの精巣で DNA 合成阻害をおこさな
かった37）．
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7）発がん性
　雌雄の Fischer 344 ラット及び B6C3F1 マウス（各群
95 匹）に，0，10，50，175 ppm を 6 時間/日，5 日/週，
2 年間吸入曝露した実験では，ラットとマウスで曝露に
関連した腫瘍の発生率の増加はなかった17）18）．
　ラットに 0，0.16％の濃度（各群 27 匹）で 2.5 年間混
餌投与した実験では腫瘍の発生はなかった38）．

5．許容濃度の提案
　DMA の許容濃度としては，1979 年に 10 ppm（18 mg/
m3）を提案している．今回はそれ以降の報告を検討した．
　前回の提案後に報告されたヒトの疫学調査では，定量
的な評価はできなかった．動物実験では，ラットとマウ
スの 2 年間の吸入曝露実験において，10 ppm の曝露濃
度で鼻腔内の組織における局所的な病変がラットとマウ
スで観察され，その状態は曝露濃度の上昇とともに広範
に悪化した17）18）．この結果から 10 ppm を LOAEL とし
た．ヒトへの推定に際しては，ラットとマウスにおける
10 ppm での鼻腔内での影響が呼吸上皮と嗅上皮におい
て局所的で軽度あったことから，LOAEL から NOAEL
と種差の dynamics を総じて不確実係数を 5 とし，許容
濃度として 2 ppm を提案する．DMA を取り扱うヒトで
は感作が報告されていないが，パッチテストによる症例
研究でアレルギー性接触皮膚炎の原因となる可能性が報
告されており11），モルモットを用いた皮膚感作性実験で
高い感作の陽性率が報告されていることから14），ヒトに
対する感作性が懸念されるため，皮膚感作性を第 3 群と
する．

6．他機関の提案値
　ACGIH：TLV-TWA 5 ppm（9.2 mg/m3）；TLV-STEL 
15 ppm（27.6 mg/m3）；DSEN，A4（ヒトに対する発が
ん性を分類できない）2）

NIOSH：REL-TWA 10 ppm（18 mg/m3）39）

OSHA：PEL-TWA 10 ppm（18 mg/m3）39）

EC：TWA 2 ppm（3.8 mg/m3）；STEL 5 ppm（9.4 mg/
m3）40）

EC SCOEL：TWA 2 ppm（3.8 mg/m3）；STEL 5 ppm
（9.4 mg/m3）41）

DFG（ドイツ）：MAK：2 ppm（3.7 mg/m3）；15 分平均
値＝4 ppm（最大曝露限界分類 I，係数 2）生殖毒性分類
D（データ不十分で分類できない）；経皮吸収及び感作性
の分類なし42）43）

HSE（英国）：TWA 2 ppm（3.8 mg/m3）；STEL 6 ppm
（11 mg/m3）44）

IARC 発がん性について評価対象としていない45）

7．勧告の履歴
　2016 年度（改定案）
　　　許容濃度 2 ppm（3.7 mg/m3）
　1979 年度（新設）
　　　許容濃度 10 ppm（18 mg/m3）
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鉛および鉛化合物（アルキル鉛を除く）
（Pb）として

Pb
［CAS No. 7439-92-1］
許容濃度 0.03 mg/m3

発がん性分類　第 2群 B

　日本産業衛生学会の許容濃度は，1982 年に 0.1 mg/m3

に定められ1），生物学的許容値（血液）は，2013 年に 15 
μg/100 ml が提案された2）．よって，生物学的許容値に対
応する許容濃度を検討した．また，IARC3）では，1987 年
以後のデータをもとに，2006 年に鉛（無機）を発がん分
類 2A に，有機鉛を 3 に分類している．こちらに関して
も見直しを検討した．
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1．物理化学的性質ならびに用途
　鉛は，原子番号 82，原子量 207.2，融点 327.5℃，沸点
1,749℃，比重 11.34（20℃）を示す青灰色または銀灰色
を呈する柔らかい金属である．4 種の安定な自然同位元
素（質量数 204，206，207，208）があり，主に硫化物で
ある方鉛鉱として産出する．鉛の化合物には 2 価と 4 価
があり，2 価の化合物（第一鉛化合物）の方が安定で，
第一鉛化合物が酸化されると 4 価の第二鉛化合物が得ら
れる．無機の鉛塩，硫化鉛及び鉛の酸化物は水に対する
溶解度が低いが，硝酸塩と塩酸鉛塩は例外的に易溶性で
ある．鉛の有機酸塩のうち酢酸鉛は易溶性であるが，シュ
ウ酸鉛は不溶性である．
　鉛は低融点で柔らかく加工しやすいこと，また高比重
で水中でも腐食されにくく，採鉱・精錬も簡単であるこ
とから，古代より陶磁器の釉薬，料理器具，塗料，化粧
品，水道管などに幅広く用いられてきた．国内でも昭和
の後半まで水道配管やガソリンのオクタン価改質剤とし
て使用されてきたが，徐々に無鉛化が進められ，現代で
は鉛蓄電池の電極，合金，光学レンズやクリスタルガラ
スの鉛ガラス，車錆止顔料（鉛丹，亜鉛化鉛，クロム酸
鉛），銃弾，防音・制振シート，放射線遮断材，美術工芸
品などに用いられている．現在の年間の鉛消費量は 29.8
万 t（2014 年，非鉄金属等需給動態統計）で，蓄電池用
がそのほとんどである．特殊健康診断受診者数は，59,057
名（2014 年）であり，近年減少傾向にある．血中鉛検査
結果の濃度分布は，分布1（20 μg/100 ml 以下）が95.2％，
分布 2（20～40 μg/100 ml 以下）が 4.0％，分布 3（40 
μg/100 ml 超過）が 0.8％であった4）．作業環境測定結果

（2013 年）は，管理濃度が 0.05 mg/m3 に対し，第 1 管理
区分が 77.4％，第 2 管理区分が 11.8％，第 3 管理区分が
10.8％であった5）．

2．吸収・分布・蓄積・排泄
　職業性曝露の際には，無機鉛は経気道および経口・消
化管により吸収されるが，特に呼吸器からの吸入が重視
される．空気中鉛の濃度が低い場合は，消化管から吸収
は無視できない6）．空気中鉛の成人肺内沈着率は 30～
50％であり7），肺胞に達した鉛粒子の 40～50％が吸収さ
れる8）．塩化鉛と水酸化鉛（粒径 0.25 μm）の沈着率は
各々 23％と 26％であり9），また酸化鉛では粒径 0.04 μm
で 45％，0.09 μm で 30％とされる10）．吸収されなかった
鉛はいずれも気道粘膜細胞の繊毛運動あるいはマクロ
ファージの捕捉等により肺外に排出される．経口的に摂
取された鉛は約 10％が吸収されるが，絶食状態やカルシ
ウム，セレン，亜鉛等の栄養素不足の場合に吸収率が高
くなる．吸収された鉛は，血液および肝・腎臓等の軟部
組織へ速やかに取り込まれた後，骨組織に緩慢に再分布
される．骨はヒトの生涯期間の大部分を通じて鉛を蓄積

し，鉛の内生的な曝露源となり，鉛作業からの離脱後で
あっても骨中鉛濃度を測定することにより過去の鉛曝露
状況を推定できる．鉛は主に腎と消化管から排泄され，
汗，脱落毛，落屑皮膚へも若干の鉛が排出される．血中
鉛の半減期は約 28～36 日であり，ヒトの骨中鉛の生物学
的半減期は約 7 年といわれている11）．
　気中鉛濃度と血中鉛濃度の関係に関する研究は，1970
年ころから，盛んに行われているが，近年の研究は多く
ない．1970 年代の一般住民を対象にした調査や実験的な
曝露実験の結果から，気中鉛濃度 μg/m3（X）と血中鉛
濃度 μg/100ml（Y）の回帰式が得られている12）．成人男
性を対象とした実験的な 3 つの曝露実験では，回帰式の
傾きは，1.25 から 2.14 であった．これらのデータをプー
ルした回帰式の傾きは，1.64±0.22 であった．一般住民
の調査では，傾きは 1.32 であった．Snee13）も，気中鉛濃
度が 10 μg/m3 程度またはそれ以下での気中濃度と血中
濃度の関係を検討した論文のレビューを行っている．成
人男性のデータを見てみると，Azar らは 150 名の個人曝
露測定を行っているが，気中濃度は 0.2～9.1 μg/m3 のと
き，回帰式の傾きは，0.9±0.5 であった．以下は個人曝
露でなく定点の気中鉛測定と住民の血中鉛から，回帰式
の傾きを見たものである．Johnson は，気中鉛濃度 6.34
と 0.64 μg/m3 の 2 地区の住民 65 名から，傾き 0.8±0.7 を
得た．Nordman は，気中濃度 0.025～1.32 μg/m3 の地区
の住民 536 名から，傾き 1.2±1.0 を得た．また Tuchiya
らは，傾き 3.1±2.2 を，Fugas らは 0.08～3.0 μg/m3 の気
中濃度から，傾き 2.2±0.7 を得ている．以上の結果から
回帰式の傾きの加重平均を 1.0±0.3 としている．切片は
0～6 μg/100 ml 程度とばらつく．しかし，これらのデー
タは一般住民を対象としたものであり，曝露レベルが低
く曝露作業者の推定には使えないであろう．
　一方，1980 年代の職業性曝露による気中鉛と血中鉛と
の関連が報告されている．曝露レベルは今よりかなり高
かったと思われる．King ら14）は，3 つの鉛工場で調査を行
い，気中鉛濃度 μg/m3（X）と血中鉛濃度 μg/100 ml（Y）の
回帰式の傾きは，0.014～0.068，切片は 30～46 を得ている
が，曝露濃度が高く，血中鉛の範囲は 20～90 μg/100 ml

程度で，我々が検討目的にしている血中鉛 15 μg/100 ml

付近のデータはない．Garside ら15）も，同様に回帰式 Y＝
0.0514X＋38.54 を得ているが，これも血中鉛 30 μg/100 
ml 以上の集団で，15 μg/100 ml 付近のデータはない．
Bishop と Hill16）の結果も同様である．
　近年では，Kononen ら17）は，自動車工場作業者約 1 万
人の血中鉛と約 2000 名の個人曝露測定を，4 つのプラン
ト別に 1980～85 年にかけて報告している．そのうち最新
の 85 年の 4 プラントの平均血中鉛（Y）は，11.8～23.6 
μg/100 ml，気中鉛はばらつきが非常に大きく，その中
央値は 8.1～13.6 μg/m3（X）であった．4 つのプラント
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の結果をプロットすると，Y＝1.26X＋4.97 が得られた．
この式から，15 μg/100 mlに対応する気中鉛濃度は9 μg/
m3 程度である．Ibiebele ら18）の蓄電池工場での調査は，
10 名の作業者について，年 2 回，6 か所の作業場所での
気中鉛濃度 μg/m3（X）と血中鉛 μg/100 ml（Y）の関係
をみている．2回の測定の回帰式はほぼ重なり，Y＝0.32X
＋7.29，Y＝0.28x＋8.99 が得られ，15 μg/100 ml に対応
する気中鉛濃度は 22 から 25 μg/m3 程度である．Park 
and Paik19）の 12 工場，117 名の個人曝露調査では，気中
総鉛濃度 μg/m3（X）と，血中鉛 μg/100 ml（Y）では Y
＝15.3 logX+7.6，吸入性鉛濃度 μg/m3（X）では，Y＝
19.2 logX＋13.1 が得られており，血中鉛 15 μg/100 ml に
対応する気中鉛は 1 から 3 μg/m3 となる．しかし，曝露
レベルが 1 mg/m3 とかなり高いものも含めた回帰式で
ある．Karita ら20）は，銅精錬工場における鉛曝露者の調
査を行っている．4 つの作業場所の 123 名の平均血中鉛
濃度（Y）は，8.9 から 25.7 μg/100 ml であり，作業場所
の平均気中鉛濃度（X）は，7 から 313 μg/m3 であった．
血中鉛（Y）と気中鉛（X）の回帰式は，Y＝10.34 logX
－0.64 であった．この式から，15 μg/100 ml に対応する
気中鉛濃度は 32 μg/m3 となる．これらの調査の保護具
の使用の有無は，詳細は不明である．

3．ヒトに対する影響
　ヒトの鉛曝露には，鉛を取り扱う産業現場で鉛粒子を
肺から吸収する場合と鉛含有物を経口的に消化管から吸
収する場合がある．いずれの場合でも，鉛曝露量が多く
なると，造血系（ヘム合成系デルタアミノレブリン酸脱
水酵素抑制，貧血等），神経系（末梢神経障害，脳症等），
消化器系（疝痛等），腎臓（腎症等）の障害が起こる21）．
この他，高血圧を含む心血管系の影響も報告されている．
1）生物学的許容値
　日本産業衛生学会の生物学的許容値（血液）は，2013
年に15 μg/100 mlが提案された2）．曝露作業者のLOAEL
および BMDL（BMD95％信頼下限値）から，臨界臓器
を神経系と考えた．神経系に影響を及ぼす血中鉛の
BMDL，BMD は，各研究の標本数加重平均値から 10.7
および 17.5 μg/100 ml と推定された．この根拠となる研
究結果は以下である．Araki と Honma22）による鉛作業者
38 名の正中および後脛骨神経の最大運動神経伝導速度
測定から，BMDL（BMD）を計算した結果，それぞれ
7.5（11.6），8.2（13.1）μg/100 ml であった23）．同様に，
Seppäläinen ら24）の 112 名の正中神経の運動神経伝導速
度の結果から，BMDL（BMD）は 8.4（12.0）μg/100 ml

と計算できた23）．Chuang ら25）は鉛蓄電池工場作業者 217
名から，振動感覚閾値を用いた知覚神経障害の BMD は，
31 μg/100 ml と推定した．砲金作業者 22 名の事象関連
電位 P300 潜時延長が観察され22），その BMDL（BMD）

は，6.1（11.3）μg/100 ml であった23）．Iwata ら27）は鉛作
業者 121 名において，身体重心動揺検査増加の BMDL

（BMD）は，12.1～16.9（平均 14.3）μg/100 ml（18.3～
30.7 μg/100 ml）としている．血清プロラクチンの異常
が現れ始める血中鉛濃度（BMDL 相当）は 11.2 μg/100 
ml（BMD 相当値 21.7 μg/100 ml）と推定された28）．下垂
体ホルモン FSH，LH，TSH なども，30～40 μg/100 ml

以上の鉛作業者で異常値を示している29）．ガラス細工作
業に従事する女性労働者 36 名（血中鉛濃度，25.8～79.3 
μg/100 ml）と紡績工の女性労働者15名（4.7～8.6 μg/100 
ml）の調査30）から，心電図 RR 間隔変動の BMDL（BMD）
を推定すると，10.3～15.4（15.2～27.8）μg/100 ml であっ
た19）．
2）生殖毒性
　米国 NTP31）は，女性の鉛曝露について＞5 μg/100 ml

の母体血中鉛レベルで胎児の成長遅延や出生体重の低下
との関連を示す十分な証拠があるとし，また男性では 
≥15 μg/100 ml で精子・精液への有害影響との関連を示
す．さらに≥ 20 μg/100 ml で配偶者の妊娠までの期間の
延長との関連を示す十分な証拠があると総括している．
よって，鉛はヒトにおいて生殖毒性を有すると考えられ，
日本産業衛生学会でも，生殖毒性第 1 群に分類してい
る28）．
3）発がん性
　日本産業衛生学会では，鉛および鉛化合物（無機）を
2B に分類している．IARC3）では，1987 年以後のデータ
をもとに，2006 年に鉛（無機）を 2A に，有機鉛を 3 に
分類していることから，見直しを検討した．鉛の発がん
分類に関しては，動物実験では，いくつかの陽性の結果
が出ているが，疫学調査の結果をどう評価するかが論点
となる．
　IARC は疫学調査の結果では，鉛の高濃度曝露がある
6 つコホート研究結果の評価が，重要であると考えてい
る．英国33）と米国34）の蓄電池作業者，米国34，35），スウェー
デン36）～38），イタリア39）40）の溶解作業者であり，また，フィ
ンランドでの生物学的モニタリング調査を主体としたコ
ホート研究41）42）も重視している．Faninng ら33）は，蓄電池
作業者群 867 名の死因を 1,206 名の対照者群と比較し，
全がんで OR 0.95，肺がんで OR 0.93，胃がんで OR 1.34
を得たが，統計学的に有意ではなかった．Wong and 
Harris34）は，蓄電池作業者群 4,518 名を 1947～95 年に追
跡し，全がんの SMR 104.7（CI 96.6-113.2），胃がん SMR 
152.8（111.5-204.5），肺がん SMR 113.9（99.0-130.4）を得
ている．しかし，nested ケースコントロール研究では，
有意な差は得られていない．この集団の平均血中鉛濃度
は，63 μg/100 ml，尿中鉛濃度は 130 μg/100 ml であっ
た．蓄電池作業は，他に強い発がん因子曝露はないと思
われる集団であるが，胃がんに関しては，人種，食習慣，
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ヘリコバクター感染，社会経済因子の影響は無視できな
いとしている．
　いくつかの鉛溶解作業者では，有意な結果もあるが，
有意でないか，あるいは鉛曝露と弱い関連が見られると
いう報告がある．Wong & Harris ら34）は，2,300 名のコ
ホートを 1947～95 年に追跡した．全がんの SMR101.8

（90.1-114.6），胃がん SMR 133.4（74.6-220.2），肺がん
SMR121.5（99.5-146.8）であった．平均血中鉛濃度は，80 
μg/100 ml，尿中鉛は 173 μg/100 ml であった．しかし，
鉛以外に，カドミウム，ヒ素，二酸化硫黄の曝露もあり，
他の要因の影響は無視できない．上記の蓄電池作業者群
と合わせた解析でも，有意な結果は得られなかった．別
の米国の 1,990 名の男性コホート35）からは，全がんの
SMR　98（84-112），胃がん SMR 136（74-224），肺がん
SMR 118（92-148）を得ている．この集団の内，高濃度
曝露のサブコホート（気中鉛 0.2 mg/m3）での分析でも，
SMR は変わらなかったが，腎がんは SMR239（103-471）
と有意な増加を見ている．個々人の鉛曝露のデータはな
いが，1975 年の鉛の 8 時間個人曝露濃度は 3.1 mg/m3，
ヒ素は 14 μg/m3 であった．ヒ素の環境濃度は，ヒ素に
よる肺がん発生がみられる集団より低い．Gerhardsson36）

は，スウェーデンの男性コホート 3,832 名を，1950～81
年に追跡した．うち高濃度曝露者のサブコホート集団
437 名の血中鉛は，1950 年の 58 μg/100 ml から 1974 年
の 34 μg/100 ml に低下しているが，全がんの SMR 114

（100-128），胃がん SMR 143（105-191），肺がん SMR 218
（176-269）を得ている．しかし，サブコホートでの分析
では，全がん SMR 87（55-131），胃がん SMR 94（19-
274），肺がん SMR160（69-315）となった．ヒ素，クロ
ム，ニッケル曝露も確認されており，喫煙の情報は不足
している．継続調査37）では，全がん SMR 120（100-150），
肺がん SMR280（200-380）を得ている．また，SIR は，
全がん 110（90-120），肺がん 340（220-520）であった．
しかし，喫煙の影響は不明である．また，Englyst ら38）の
継続調査では，鉛以外の重金属曝露の有無で，2 群に分
けても，肺がんの有意な増加を認めているが，ヒ素の曝
露の可能性はなお残る．イタリアの男性1,345名のコホー
トが，1973～91 年に追跡された．しかし，期待値以上の
がん発生は得られなかった39）．別のイタリアのコホート
1,388 名40）からも，期待値以上のがん発生は得られなかっ
た．フィンランドでは，生物学的モニタリング調査を主
体としたコホート調査が実施された41，42）．対象者は20,741
名（男 18,329，女 2,412）で，63,700 件のモニタリング測
定が 1973～83 年に行われた．発病が 1990 年まで追跡さ
れた．血中鉛の年平均値は，1973 年の 1.4 μmol/l（29 
μg/100 ml）から 82 年の 0.7 μmol/l（14 μg/100 ml）に
半減した．1,082 名の死亡が観察され，469 名にがんが発
症した．全がんの SIR は 99（90-108）であったが，血中

鉛レベルで 3 曝露群に分けると，全がんの SIR は，曝露
が低い方から 80（70-100），120（100-140），100（70-140）
であった．同様に肺がんの SIR は，70（50-110），140（100-
190），110（60-200）であった．この集団の Nested ケー
スコントロール研究では，肺がん発症と鉛累積曝露との
関連が，コホートと同様に見られたが，有意ではなかっ
た．胃がんや，腎臓がんでは関連は見られなかった．し
かし，脳神経系では，16 例のグリオーマの有意な増加が
見られた（p＝0.037）．
　動物実験においては，ほとんどの実験は経口投与であ
り，経気道曝露実験はごく一部である．化学形態は，酢
酸鉛，塩基性酢酸鉛，酸化鉛，リン酸鉛が使われている．
クロム酸鉛のデータもあるが，クロムの発がん性の区別
ができない．主な結果を見ると，酢酸鉛の経口摂取によ
るラット腎臓がんおよびグリオーマが多く見られてい
る43）～51）．以下概要を示す．Boyland ら43）は，20 匹の Wistar
ラットに1％酢酸鉛食を1年投与し，14匹の腎carcinoma
を報告した．Schroederら44，45）は，50匹の雌雄LongEvants
ラットに 5 ppm 飲水を生涯投与したが，対照群との間に
発がんに有意な差はなかった．Zawirska and Medras46）

は，酢酸鉛を Wister ラット雄 94 匹，雌 32 匹に，鉛とし
て 3 mg/日，2 か月投与し，続けて 4 mg/日で 16 か月投
与した．雄で，腎腫瘍 58 匹（腺腫 43，癌腫 15），副腎腫
瘍 23 匹（腺腫 22，癌腫 1），精巣腫瘍 23 匹，前立腺腫瘍
22 匹（腺腫 21，癌腫 1）などが観察された．雌では，腎
腫瘍 14 匹（腺腫 12，癌腫 2），副腎腫瘍 9 匹が見られた．
同じく Zawirsk と Medras47）は，47 匹の雌雄 Wister ラッ
トに，3 mg/日で，60～504 日酢酸鉛を投与し，雌雄計
94 匹から，102 の腫瘍を得た．内訳は腎腺腫 12，肺腺腫
15，下垂体 17，脳 glioma10，甲状腺 11，乳腺 8 などで
あった．Azar ら48）は，50 匹の雌雄ラットに 10，50，100，
500 ppm酢酸鉛を，20匹の雌雄ラットに1000，2000 ppm
酢酸鉛を 2 年間投与した．対照群は，雌雄各 100 匹であっ
た．腎腫瘍の発症率は，雄ラットにおいて 500，1000，
2000 ppm 投与群で，5/50，10/20，16/20 であった．雌
では，0/50，0/20，7/20 であった．対照群は発症してい
ない．組織系は，主に腺腫であった．血中鉛は，対照群で
12.7 μg/100 ml，10 ppm 群で 11.0，50 ppm 群で 18.5，100 
ppm で 35.2，500 ppm 群 で 77.8 で あ っ た．Waszynski49）

は，各群約 20 匹の雌雄 Wister ラットに，3 mg/日の酢
酸鉛を 18 か月投与し，14 匹の腎腫瘍（内 5 匹は癌腫）お
よび雌 1 匹に癌腫をみた．Nogeira50）は，Wister ラット
に，0，0.5，1.0％酢酸鉛（n＝10-12）を 24 週投与し，1％
群で 10 匹に腎腫瘍を認めた．Fears51）らは，24 匹の雌雄
Fischer ラットに，鉛として 500，2000，8000 ppm の酢
酸鉛を与えた．腎がんの発症は，500 ppm 群 0/24，2000 
ppm 群 11/24，8000 ppm 群 19/24 であり，雌は，同じ
く各群 0/24，1/24，4/24 であった．この実験では，ニト
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ロアミン，アフラトキシン，チオウラシルの並行投与も
行われたが，相互作用は見られなかった．塩基性酢酸
鉛52）～56）の経口投与でも，腎臓がんが見られた．鉛粉の経
口投与では，発がんは見られていない57）．酸化鉛の経気
道投与が Monchaux らにより行われた58）．12W 齢，50 匹
のラットに，チャンバー内の鉛濃度として，5.3±1.7 mg/
m3 で，6 時間/日，週 5 日，1 年間投与した．投与レベル
は，Azar ら48）が腎臓がんを観察した経口投与実験と同レ
ベルと考えている．投与群から，結果として肺がんは見
られず，1 例の腎臓がんが見られた．対照群では，肺が
ん，腎臓がんの発症率は 0.64％であった（n＝785）．今実
験では，酸化鉛投与前の中性子照射，投与後のベンゾフ
ラボン投与による，鉛のイニシエーター，プロモーター
作用を検討したが，そのような効果は見られなかった．
また，生存期間の減少もなかった．
　鉛の人における変異原性に関しては，様々なアッセイ
が行われている．結果は，血中鉛との相関で評価されて
いるが，他の変異原物質との混合曝露が多く，鉛単独の
評価は難しいといえる．細菌では，酢酸鉛，塩化鉛での
変異原性は見られないが，クロム酸鉛，ヨウ化鉛では陽
性である．培養細胞では，鉛塩による遺伝子損傷の結果
があるが，実験条件により反応の違いはある．

4．許容濃度の提案
　鉛の許容濃度を決定するために気中鉛と血中鉛の量反
応関係から，生物学的許容値である血中鉛 15 μg/100 ml

に対応する気中鉛濃度を推定することとした．有機溶剤
曝露研究のように作業環境濃度と健康影響を比較した研
究は，鉛ばく露に関してはほとんどなく，多くは血中鉛
が曝露指標として使われている．そのため，個人ばく露
濃度を測定した結果はわずかである．場の測定を使った
結果を利用せざるを得ない．吸収・分布・蓄積・排泄の
項で，記載したように，気中濃度と血中濃度の回帰式の
傾きは，気中鉛の曝露レベルによりばらつきが大きい．
1970～80 年代の曝露調査は，曝露濃度レベルが高く，今
日のわが国の状況には当てはまらないと思われるので採
用しない．また低濃度曝露の住民調査から 15 μg/100 ml

の曝露を推定することも難しい．そこで近年の低濃度曝
露作業者の結果から評価した．血中鉛 15 μg/100 ml に対
応する気中鉛濃度は，Ibiebeleの式からは22～25 μg/m3，
Karita らの調査からは 32 μg/m3 が得られている．Park 
and Paik の調査からは 3.0 μg/m3 が得られたが，曝露レ
ベルがかなり高いものも含むので除く．これらの数値か
ら 30 μg/m3 程度が妥当ではないか．しかし，今回血中
鉛 15 μg/100 ml から推定したが，生殖毒性の評価から
は，15 μg/100 ml 以下での影響があることも示唆されて
いるので，今後の見直しも検討課題である．
　発がん分類は，IARC は，人に対する発がんの事実は，

疫学調査から限定的ではあるが存在し，動物実験では十
分であるとの評価から 2A と判断している．これらの動
物実験では，経口曝露が主体で，主に腎臓がんが発生し
ている．しかし，一例だけであるが経気道曝露実験では，
発がんは観察されていない．一方，経気道曝露での疫学
調査では，胃がん，肺がんが主で，腎臓がんは多くない．
また有意でない結果もある．有意なものでも，他の発が
ん要因の十分な検証が行われているとは，言えないので
はないか．これより疫学の結果は限定的で，動物実験の
結果は十分でないとし，2B のままとする考えもある．有
機鉛は，3 の評価であるが，4 エチル鉛，4 メチル鉛の記
載があるが，国内では職業性曝露の機会はほとんどない．

5．他機関の提案値
　ACGIH は，BEI 血中鉛 30 μg/100 ml に対応する値と
し て TLV0.05 mg/m3 を 提 案 し て い る が， 血 中 鉛 10 
μg/100 ml 以上の女性の子の認知機能低下に関して注意
書きがある．OSHA は 50 μg/m3 を提案している．MAK
は，環境濃度でなく血中鉛濃度を指標としている．発が
ん分類は，ACGIH は A3 としている．

6．勧告の履歴
　2016 年度（改定案）
　　　許容濃度　0.03 mg/m3

　　　発がん性分類　第 2 群 B
　1982 年度（新設）
　　　許容濃度　0.1 mg/m3

　　　発がん分類　第 2 群 B
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ノルマル-ブチル-2,3-エポキシプロピルエーテル
C7H14O2

［CAS No. 2426-08-6］
許容濃度　0.25 ppm（1.33 mg/m3）（皮）

発がん性分類　第 2群 B
感作性分類　皮膚 2群
生殖毒性分類　第 3群

別名　  n-ブチルグリシジルエーテル（n-Butyl glycidyl 
ether，BGE）

　　　1-ブトキシ-2,3-エポキシプロパン

1．物理化学的性質ならびに用途 1～3）

　常温では臭気のある無色の液体で，分子量 130.2，比重
0.91，融点－31℃，沸点 164℃，飽和蒸気圧 0.43 kPa

（25℃），水への溶解性 2 g/100 ml（20℃），引火性があ
り（引火点 54℃），空気と接触すると爆発性過酸化物を
生成することがある．
　エポキシ樹脂やアルキド樹脂の反応性希釈剤，塩素系
溶剤の安定剤（樹脂農薬など），分散染料，木綿・羊毛な
どの改質剤，反応性染料の染色性改良剤などに用いられ
る．

2．吸収，代謝，分布，蓄積，排泄 4～6）

　ヒトでの体内動態に関する報告は見当たらないが，動
物での経口投与実験では速やかに吸収・代謝・排泄され
ることが知られている．14C でラベルしたノルマル-ブチ
ル-2,3-エポキシプロピルエーテル（以下 BGE）を単回経
口投与した実験では，マウスで 64～73％，ラットで 84～
92％，ウサギで 78％の BGE が 24 時間以内に尿中排泄さ
れた．ラット経口投与実験での主な尿中代謝産物は，3-
ブトキシル-2-アセチルアミノプロプリオン酸（23%），ブ
トキシ酢酸（10%），3-ブトキシル-2-ヒドロキシプロピオ
ン酸（9%）であった．ウサギでは 3-ブトキシル-2-ヒドロ
キシプロピオン酸（35％），ブトキシ酢酸（5％）として
尿中排泄されたが，3-ブトキシル-2-アセチルアミノプロ
プリオンは排泄されなかった．生物体内では，ブチル 2,3-
エポキシプロピルエーテルが加水分解されることで始ま
る反応系と生体内アンモニウムやアミンによりアミノ化
されて始まる反応系の，2 種の代謝経路があると推測さ
れている．

3．ヒトに対する影響
　ヒトでは事故症例，および皮膚感作性・刺激性を調べ
た報告のみがあり，疫学調査は行われていない．
　誤って床に撒き散らした BGE 含有注入剤（濃度不明；
缶 3/4 量）を清掃した 21 歳の男性が，1～1.5 時間後に
眼・鼻の刺激症状，咳，頭痛，吐き気を訴えた．入院後
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も嘔吐が 18 時間止まず，頭痛は 6～7 日間，食欲不振は
10 日間続き，9 週間後まで嘔吐と吐血が繰り返され，そ
の後激しい下腹部痛と盲腸炎を発症した．一緒に清掃を
行ったもう一人の42歳の男性作業者は1時間半後にめま
い・立ちくらみを自覚したため，休憩して 2 時間の睡眠
をとったが悪心と吐き気で目覚めた．その後病院を受診
した時点で嘔吐，咳，ふらつき，激しい頭痛，充血眼，
複視などの症状があった．眼の症状は翌日緩和したが，
頭痛と集中力低下はその後 1 週間続き，4 週間後には労
働中に吐血と下血により昏倒した．潰瘍や炎症症状は見
られなかったが，ヘモグロビン値の低下と断続的な頭痛，
無気力，食欲不振，嘔吐が約 3 ヶ月間続いた7）．
　23～35 歳の白人男女 5 名を対象に，BGE をワセリン
に含ませた脱脂綿を背中に 48 時間塗布（閉塞）し，皮膚
への刺激性を調べたところ，100% 原液を適用した全員
の皮膚に潰瘍，水疱丘疹，水腫，紅斑などの強い皮膚刺
激反応がみられた．BGE 濃度 10% の場合は 68%（17/25
人），濃度 5% では 32%（8/25 人），濃度 2.5% では 4%

（1/25 人）に皮膚刺激症状が確認されたが，濃度 1.25％
では一人も症状はみられなかった8）．
　18～50 歳の男性 24 人（うち白人 2 名）における皮膚
感作試験で，10％ BGE 溶液 1 ml を 48 時間，隔日で 5
回，額に貼付したところ，19 人に皮膚感作性（5 段階評
価で 4 の強度）が認められた9）．
　皮膚症状があり接着剤や樹脂類への職業性曝露が疑わ
れた 310 人の患者に対し，白色ワセリン基剤 0.25％ BGE
の 48 時間閉塞貼布によるパッチテストを行ったところ，
2 名に BGE への陽性反応が認められた10）．

4．動物に対する影響
1）急性毒性
　LD50（経口）はマウスで 1,530 mg/kg 体重，ラットで
1,660 mg/kg 体重であり，7 時間経皮 LD50 はウサギで
4,930 mg/kg 体重，また，8 時間吸入 LC50 はラットで
1,030 ppm と報告されている11）．
　ラットに4000 ppmのBGE蒸気を単回曝露させた場合
では，中枢神経抑制による呼吸困難症状がみられ，4 時
間後に 6 匹中 1 匹が死亡しており12），また 1030 ppm の
BGE 蒸気に 8 時間曝露されたラット，および 3500 ppm
に 4 時間曝露されたマウスでは，肝臓に炎症細胞が観察
された13）．
2）慢性毒性
　雌雄ラットに BGE 蒸気 18.5，92.5，185 ppm（各群 200
～450 匹）を 6 時間/日・5 日/週で計 28 日間曝露させた
ところ，すべての群でリンパ球が有意に増加したほか，
92.5 ppm 以上の群では鼻腔粘膜の変性および気道線毛
上皮に過形成・化生性の病変がみられ，それらは特に雄
ラットで顕著であった．18.5 ppm 以上の群の雄では曝露

2 週間後に体重低下と肝臓・脳重量の低下が認められ
た14）．
　雌雄ラットに BGE 蒸気 12.5，25，50，100，200 ppm

（各群 10 匹）を 6 時間/日・5 日/週で計 13 週間吸入曝露
させたところ，100 ppm 以上の群で体重増加抑制がみら
れ，剖検観察では 200 ppm 群で胸線の萎縮が，また 100 
ppm 以上の群の雄と 200 ppm 群の雌で胸線重量の低下，
および 100 ppm 以上の群の雌で副腎重量の増加が認め
られた．病理組織学的検査では，200 ppm 群で鼻腔，眼
球，胸腺，精巣，腎臓に変化がみられ，鼻腔の病変（上
皮傷害，炎症，修復・増殖性変化など）は 50 ppm 群ま
でみられたが，25 ppm 以下の群ではみられなかった15）．
　雌雄マウスに BGE 蒸気 12.5，25，50，100，200 ppm

（各群 10 匹）を 6 時間/日・5 日/週で計 13 週間吸入曝露
させたところ，50 ppm 以上の群の雄と 100 ppm 以上の
群の雌では体重増加抑制がみられ，剖検では胸腺と脾臓
重量の低下が認められた．病理組織学的検査では，100 
ppm 以上の群で鼻腔の変化と前胃過形成がみられ，鼻腔
の変化は主に呼吸上皮の壊死，嗅上皮の萎縮，呼吸上皮
化生および壊死であり 25 ppm 群までみられたが，12.5 
ppm 群では認められなかった16）．
3）遺伝毒性（変異原性）
　微生物を用いた変異原性試験（エームス試験）におけ
る最大比活性値は 2.2×103 revertants/mg［TA100，S9

（－）］，ほ乳類培養細胞を用いた染色体異常試験の D20 値
は 0.075 mg/mL［CHL，S9（+）］であった17）．またヒト
白血球細胞の in vitro 実験では，BGE は不定期 DNA 合成
を有意に増加させた18）．その他複数の復帰突然変異試験，
不定期 DNA 合成試験および染色体異常試験において，
BGE は in vitro 試験系で明らかな変異原性を示してい
る17）～19）．
　雄マウスを用いた in vivo 優性致死試験では，BGE1.5
および 3.0 g/kg をバリカンで剃毛した背部に週 3 度，計
16 週間（計 48 回）貼付して吸収させ，処置完了後に生
殖能力のある雌マウスと 1：3 の割合で毎週（計 3 週間）
交配させたところ，両処置群ともに着床率と妊娠率の低
下がみられ（2 週間後の妊娠率はトリエチレンメラミン
処置対照群で 83.5％，BGE 処置群 75.8％；p＝0.05），3.0 
g/kg 処置群では胚・胎児死亡率が対照群より有意に高
かった18）19）．
　雄マウスを用いた in vivo 優性致死試験では，BGE 
0.375，0.75，1.5 g/kg を週 3 度（月・水・金曜），計 8 週
間皮膚に貼付・吸収させ，毎週生殖能力のある雌マウス
と 1：3 の割合で計 3 週間（1 週間ごとに，計 3 回）交配
させた．妊娠率や着床率はいずれの群も対照群と差はみ
られなかったが，1.5 g/kg 投与群（処置雄計 39 匹）では
1 週間後，処理群の初回交配時の胚・胎児死亡率が対照
群（36 匹）の 5.2%（41/794）に対し 7.8%（68/874）と
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有意に高かった．処置2週および3週間後交配時での胚・
胎児死亡率は BGE 処置群・対照群ともに 4% となり，有
意差はみられなかった20）．
　雌マウスを用いた in vivo 小核試験では，BGE 225，
450，675，900 mg/kg を 2 日間（計 2 回）腹腔内投与し
たところ，初回および 2 回目投与時ともに 675 mg/kg 以
上の群で骨髄細胞の小核形成の有意な増加を示した．
BGE 200 mg/kg を雌マウスに 5 日間経口投与した実験
では，小核試験結果は陰性であった19）．
4）発がん性
　安衛法および OECD GLP（優良試験所規範）に準拠し
て実施された日本バイオアッセイ研究センターのがん原
性試験21）において，雌雄ラットに 0，10，30，90 ppm の
BGE 蒸気を 6 時間/日・5 日/週で 2 年間（104 週間，各
群 50 匹）全身吸入曝露したところ，雌雄とも鼻腔に腫瘍
の発生増加が認められた．90 ppm 群では雌雄に扁平上
皮癌の有意な発生増加がみられ（雄 35/50，雌 28/50 匹），
さらに雄に扁平上皮乳頭腫，鼻腔神経上皮腫が，また雌
に腺扁平上皮癌，鼻腔神経上皮腫及び肉腫の発生がみら
れた（雌の鼻腔神経上皮腫は 2 例，他は各 1 例）．30 ppm
群では雌雄とも鼻腔の腺腫の発生増加がみられた（雄
5/50，雌 2/50 匹）．また鼻腔の呼吸上皮（扁平上皮化生，
異型を伴う扁平上皮過形成，炎症，呼吸部の移行上皮の
過形成），嗅上皮（萎縮，呼吸上皮化生，扁平上皮化生）
および粘膜下腺（過形成）に病変がみられたほか，角膜
炎の発生も認められた．
　同様の GLP 対応の試験22）で，雌雄マウスに 0，5，15，
45 ppm の BGE 蒸気を 6 時間/日・5 日/週で 2 年間（104
週間，各群 50 匹）全身吸入曝露したところ，雄は 5 ppm
以上，雌は 15 ppm 以上の群で鼻腔に血管腫の発生が有
意に増加し（雄 5 ppm 群：2/49 匹，15 ppm：14/50，45 
ppm：8/49，雌 5 ppm：0/50，15 ppm：2/50，45 ppm：
7/50），雄 2 例，雌 1 例に鼻腔に扁平上皮癌の発生が認め
られた．そのほか鼻腔の呼吸上皮（立方化，呼吸部の移
行上皮の結節状過形成，エオジン好性変化の増強），呼吸
上皮下の血管（血管拡張），嗅上皮（呼吸上皮化生）およ
び粘膜下腺（呼吸上皮化生）に病変の発生がみられた．
5）感作性
　モルモットに 10％ BGE 0.1 mL を隔日 3 回/週で 8 回
反復皮下注射したところ，17 匹中 16 匹に皮膚感作性が
認められた12）．また，皮膚感作能の評価のためのマキシ
マイゼーション法を用いて，10% の BGE 0.1mL をモル
モットに皮下注射し，1 週間後に 0.1%BGE 惹起用パッチ
を 48 時間閉塞適用したところ，12 匹中 6 匹に陽性反応
がみられた23）．一方，モルモット 10 匹の剃毛腹部に BGE 
0.1 mL を 10 日間で 4 回皮膚適用し，3 回目以降に 0.2 mL
のフロインドアジュバントを同部位に皮下投与した実験
では，2 週間の観察期間中に陽性反応はみられなかっ

た24）5）．
6）生殖毒性
　雄ラットに BGE 蒸気 38，75，150，300 ppm（各群 10
匹）を 7 時間/日・5 日/週で計 10 週間吸入曝露させたと
ころ，300 ppm 群では曝露 50 日までに 5 匹が死亡し，
生存した 5 匹のうち 4 匹のラット精巣に萎縮が観察され
た．精巣萎縮がみられた 300 ppm 群のラットでは 1 匹を
除くすべてに肺炎と限局性肝病変も認められた．75 ppm
群では 1 匹の精巣に軽度の限局性萎縮病変が認められ，
150 ppm 群では 9 匹中 1 匹に精巣萎縮と体重増加抑制が
みられた26）27）．
　雄マウスの背部を剃毛し，BGE 0.375，0.75，1.5 g/kg
体重を 1 週間に 3 回計 8 週間皮膚に貼付・吸収させ，毎
週生殖能力のある雌マウスと計 3 週間（1 週間ごとに，
計 3 回）交配させた．妊娠率や着床率はいずれの群も対
照群と差はみられなかったが，1.5 g/kg 投与群（処置雄
計 39 匹）では 1 週間後処理群の初回交配時の胚・胎児死
亡率が対照群（36 匹）の 5.2% に対し 7.8% へと有意に上
昇した．処置 2 週および 3 週間後交配時での胚・胎児死
亡率は BGE 処置群・対照群ともに 4% となり，有意差は
みられなかった20）．
　雌ラットの妊娠 0～19 日に 0，40，100，250 mg/kg 体
重/日（各群 25 匹）の BGE を強制経口投与した実験で，
母動物の体重増加量や摂餌量にはどの投与群とも差異は
なかったが，250 mg/kg 投与群では胎児発育不全と胎児
数および着床率の有意な減少がみられた28）．

5．許容濃度の提案
　BGE の職業性曝露に関する疫学研究がないため，動物
実験の NOAEL を外挿して許容濃度の提案を行う．雌雄
マウスに 12.5～200 ppm の BGE を 6 時間/日・5 日/週で
計 13 週間吸入曝露させたところ，25 ppm 群まで鼻腔の
病変（呼吸上皮の壊死，嗅上皮の萎縮，呼吸上皮化生な
ど）がみられたが，12.5 ppm 群では認められなかった16）．
また，雌雄マウスに 5，15，45 ppm の BGE を 6 時間/
日・5 日/週で 2 年間全身吸入曝露させた実験では，15 
ppm 以上の群で鼻腔血管腫の発生が有意に増加した22）．
よって後者の動物実験における最小曝露濃度 5 ppm を
NOAEL とみなし，種差の不確実性係数は dynamics を
考慮して 2，さらに動物での発がん影響の重大性を考慮
した不確実係数 10 を加味し，許容濃度として 0.25 ppm
を提案する．
　GLP 準拠のがん原性試験で，ラット鼻腔での扁平上皮
癌の発生増加，およびマウスの鼻腔血管腫と扁平上皮癌
の発生を認めたが，疫学研究からの証拠が報告されてい
ないため，発がん性分類を第 2 群 B とする．生殖毒性に
ついては，動物実験において限定的な証拠があることか
ら，生殖毒性物質の第 3 群に分類する．感作性について
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ヒトでの明白な疫学証拠はないが，症例報告と動物実験
の結果から，皮膚感作性物質第 2 群を提案する．

6．他機関の提案値
　ACGIH では，雄マウスにおける吸入曝露実験26）27）で，
生殖毒性（精巣萎縮）を指標とした NOAEL が 38 ppm
であり，in vitro，in vivo での変異原性試験で陽性結果が
でていることから，1981～2004 年まで 25 ppm であった
許容濃度の設定値を見直し，2005 年に 3 ppm（TLV-
TWA）へ変更した．また，ヒトや動物における経皮吸
収と皮膚感作性が報告されていることから，“Skin；
SEN”としている29）．
　DFG MAK では，1987 年まで許容濃度は 50 ml/m3 と
されていたが，入手可能なデータからは証明できないと
して撤回され，現在設定はない（「経皮吸収および感作性
注意」表示のみ）．化学構造と変異原性試験から，BGE
はフェニルグリシジルエーテル，ジグリシジルエーテル
と同様にがん原性の可能性が示唆されることに基づき，
発がん性カテゴリーを 3B，生殖細胞変異原性グループ 2
に分類している（2005）30）．
　NIOSH では，グリシジルエーテル類の in vitro 変異原
性試験を基に，動物での精巣萎縮および造血障害の実験
結果を考慮して，REL C 値を 5.6 ppm（30 mg/m3；15 
minute）と設定した（1978 年）．また，ラットで 10 週間
吸入曝露試験を行った際の生殖毒性（精巣萎縮）に対す
る NOAEL が 38 ppm であったことより26）27），（OSHA 設
定の TWA 50 ppm を）25 ppm に下げることが推奨され
るとした3）11）

　発がん性については MAK で 3B としているほか，EU
でヒト発がん性の疑いのある物質としてカテゴリー 3 に
分類しているが，IARC，ACGIH では発がん性分類の情
報を出していない．

7．勧告の履歴
　2016 年度（新設）
　　　許容濃度　0.25 ppm（1.33 mg/m3）（皮）
　　　発がん性分類　第 2 群 B
　　　感作性分類　皮膚 2 群
　　　生殖毒性分類　第 3 群
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発がん性分類暫定物質（2016）の提案理由

平成 28 年 5 月 24 日
日本産業衛生学会

許容濃度等に関する委員会

オルト-トルイジン
C6H4（NH2）CH3

［CAS No. 95-53-4］
発がん性分類　第 1群

　日本産業衛生学会では，1991 年にオルト-トルイジン
（以下，o-トルイジン）の許容濃度を設定1）し，1986 年に
は発がん分類について第 2 群 A2）としてきたが 1995 年に
第 2 群 B に引き下げ，再度，2001 年に第 2 群 A3）とした．
その後コホート研究による発がん性に関する報告が増
え，2015 年 12 月には，わが国において o-トルイジン取
扱作業者の膀胱癌の報告があり4），また国際がん研究機関

（IARC）では 2010 年発行のモノグラフ vol.99 において
発がん性について十分な証拠があるとして Group 1 に変
更5）していることから，発がん性分類について検討した．

1．IARCの発がん分類変更理由
　IARC モノグラフ vol.995）では，モノグラフ vol.776）以
降，ドイツ，イタリア，英国，米国などの 5 つのコホー
ト研究が増え，ヒトにおける知見として，膀胱癌につい
て発がん性を示す十分な根拠があると判断した．また，
動物実験においても発がん性を示す十分な根拠があると
判断された．これにより，発がん分類を Group 1 に変更
している．

2．ヒト発がんに関する知見
　IARC では，2010 年の発がん分類 Group 1 変更5）に加
えて，2012 年（モノグラフ vol. 100F）7）においても再度検
討している．参照された主要なコホート研究および最新
の再解析されたコホート研究について以下に検討した．
　Rubino ら8）は，イタリアの 1922 年から 1970 年にかけ
て染料工場に従事していた o-トルイジンおよび 4,4’-メチ
レンビス（2-メチルアニリン）に曝露されていた作業者
53 名において，5 名の膀胱癌死亡例が観察され，標準化
死亡比は 62.5（95% 信頼区間：20.3-145.9）であったとし
ているが，混合曝露であるので正しく評価することは困
難であると報告している．Stasik ら9）は，ドイツにおいて
1929 年から 1982 年にかけて 4-クロロ-o-トルイジン製造
に従事していた男性作業者 335 名（4-または 6-クロロ-o-
トルイジン，N-アセチル-o-トルイジンおよび o-トルイジ
ンの複合曝露）を 1986 年まで観察した結果，8 名の膀胱
癌死亡例が観察され，標準化罹患比が 72.7（95% 信頼区
間：31.4-143.3）と膀胱癌の増加を報告している．Ward
ら10）は，米国において 1957 年から 1988 年にゴム用薬品
合成作業に従事していた作業者 1,749 名のうち，明らか
に o-トルイジンおよびアニリン曝露があった 708 名につ
いて解析した結果，膀胱癌に罹患したものは 7 名で標準
化罹患比が 6.48（90% 信頼区間：3.04-12.2）であり，こ
れらを曝露期間で層別化すると曝露 5 年未満に比して 10
年以上の曝露者では標準化罹患比が 27.2（90% 信頼区
間：11.8-53.7）となり，明らかに曝露により膀胱癌の発
生率が増加していることを報告している．なお，1975 年
以前の曝露濃度は不明であるが，1988 年に NIOSH が室
内空気中の濃度を測定しており，1ppm 以下であったと
報告している．Carreon ら11，12）は Ward ら10）のデータを用
いて再評価を 2 度実施している．1988 年までの解析結
果11）では，明らかに o-トルイジンおよびアニリン曝露が
あった男性作業者 962 名中 11 名の膀胱癌が観察され，標
準化罹患比は 5.8（95% 信頼区間：2.9-10.5），さらに 10 年
以上の曝露者では標準化罹患比が 11.1（95% 信頼区間：
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5.07-21.05）であった．追跡期間を 2007 年まで延長して
解析した結果12），900 名中 27 名の膀胱癌が観察され，標
準化罹患比は 3.90（95% 信頼区間：2.57-5.68），o-トルイ
ジンおよびアニリンに曝露されていない作業者 562 名で
は膀胱癌に罹患したものは 5 名未満であり，標準化罹患
比が 0.59（95% 信頼区間：0.07-2.12）であった．曝露濃
度については，1990 年に NIOSH により測定された呼吸
エリアの o-トルイジンの個人曝露濃度は，0.02-0.37 ppm

（88-1628 μg/m3），GM：0.051-0.096 ppm（220-430 μg/m3）
であったことが示されている．なお，このプラントは
1970 年には化学物質曝露を軽減させるため作業のプロ
セスなどを変更しているが，膀胱癌の発生は明らかに増
加している12）．
　また Ward ら13）は，1996 年に上記同プラントのゴム用
薬品合成作業に従事していた作業者 73 名（曝露群 n＝
46，対照群 n＝27）について，作業前後の尿中 o-トルイ
ジン濃度を測定した結果，曝露群の作業前が 15.4±27.1 
μg/L であったのに対し，作業後では 98.7±119.4 μg/L で
あった．また，o-トルイジンのヘモグロビン（Hb）付加
体量は，曝露群で 40,830±32,518，対照群で 3,515±6,036 
pg/gHb であった．なお，Hb 付加体が検出された群（n
＝28）と検出されなかった群（n＝7）では，o-トルイジ
ン 曝 露 濃 度 は 各 々 412±366 μg/m3，516±513 μg/m3

（0.09-0.12 ppm）で有意差はなかった．同対象者に対し，
このプラントで複合曝露が考えられる発がん性の高い 4-
アミノビフェニルの Hb 付加体も測定した結果，曝露の
有無によって付加体濃度に有意差は認められず，対照群

（非喫煙）と同程度であった．またアニリンの発がん性も
報告されていない事から，膀胱癌への罹患の原因は o-ト
ルイジン曝露ではないかと考察している7，13）．
　Sorahan ら14，15）は，英国において 1955 年から 1984 年に
かけてゴム用薬品合成作業に 6 ヶ月以上従事していた男
性作業者 2,160 名中，特に o-トルイジン曝露があった 53
名について評価している．3 名の膀胱癌による死亡が観
察され標準化死亡比が 15.9（95% 信頼区間：3.3-46.4）で，
5 年以上曝露では相対危険度が 7.7（95% 信頼区間：1.0-
56.9）と，年齢や曝露期間で調整後でも膀胱癌の有意な
リスク増加が示されたとしている．
　なお，Ott ら16）は，米国において 1940 年から 1958 年に
染料合成工場に従事していた男性作業者 342 名中特に o-
トルイジンに曝露されている117名について1975年まで
観察した結果，膀胱癌死亡者数は 0 人であり，また 1948
年当時の工場内の気中 o-トルイジン濃度は 0.5 ppm 以下
であったと報告したが，膀胱癌との因果関係なしと結論
づけるには対象者数が少なすぎると IARC5）は評価して
いる．
　以上，コホート研究のいくつかでは膀胱癌の原因とな
り得る他の化学物質への曝露もあったが，全体的な証拠

として o-トルイジンへの曝露による膀胱癌との関連につ
いて，概ね一致した有意なリスク増加が観察され，o-ト
ルイジンの発がん性については，疫学研究からの証拠が
十分であると考えられた．

3．動物発がんに関する知見
　動物実験における発がん性に関する情報については，
o-トルイジンの塩酸塩の経口投与によりラットに脾臓や
膀胱等の複数の臓器に悪性腫瘍の発生増加，またマウス
に肝臓と腹腔に悪性腫瘍または良性と悪性を合わせた腫
瘍の発生が増加することが複数の試験で報告されてい
る．すなわち，F344 ラット雌雄に o-トルイジンの塩酸塩
を 3,000，6,000 ppm の濃度（ラットは 1 日に体重の 5%
の飼料を摂取すると仮定して約 150，300 mg/kg 体重/日
に相当）で 101～104 週間混餌投与した試験において，脾
臓や腹膜の間葉系腫瘍（血管肉腫，線維腫，線維肉腫，
骨肉腫等）が雌雄に，腹膜や陰嚢の中皮腫と皮下組織の
線維腫が雄に，膀胱の移行上皮癌と乳腺の線維腺腫が雌
で発生増加したことが報告されている．膀胱の移行上皮
癌の発生増加が認められた用量は 3,000 ppm 以上であ
り，この用量では雌雄とも膀胱に上皮の過形成がみられ
ている17）．また，F344 ラット雄に o-トルイジンの塩酸塩
を 0.028 mol/kg 飼料（約 4,000 ppm，約 200 mg/kg 体
重/日に相当）の濃度で 72 週間混餌投与した試験で腹膜
に肉腫，皮膚と脾臓に線維腫，乳腺に線維腺腫の発生増
加が報告されている18）．SD ラット雄に o-トルイジンの塩
酸塩を 8,000，16,000 ppm の濃度で 3 ヵ月，その後 4,000，
8,000 ppm に濃度（約 200，400 mg/kg 体重/日に相当）
を下げ 15 ヵ月混餌投与した試験でも，皮下に線維腫と線
維肉腫を合わせた発生の増加，また，膀胱に移行上皮癌
の発生増加が報告されている19）．B6C3F1 マウス雌雄に
o-トルイジンの塩酸塩を 1000，3000 ppm の濃度（マウ
スは 1 日に体重の 10% の飼料を摂取すると仮定して約
100，300 mg/kg 体重/日に相当）で 102～103 週間混餌
投与した試験では，雄に腹腔の生殖器周囲（主に精巣上
体周囲の脂肪組織）の血管肉腫の発生増加，雌に肝臓の
肝細胞腺腫と肝細胞がんを合わせた発生の増加が報告さ
れている17）．また，ICR マウス雌雄に o-トルイジンの塩
酸塩を16,000，32,000 ppmの濃度で3ヵ月，その後8,000，
16,000 ppm に濃度（約 800，1,600 mg/kg 体重/日に相
当）を下げ 15 ヵ月混餌投与した試験でも，雌雄とも腹部
臓器に血管腫と血管肉腫を合わせた発生の増加が認めら
れている19）．従って，o-トルイジンの発がん性は，動物実
験からの証拠が十分であると考えられる．

4．発がんメカニズムについて
　発がんメカニズムに係る事項として以下が報告されて
いる5，7）．すなわち，o-トルイジンの吸収，体内分布，代
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謝，排泄が，実験動物およびヒトにおいて明らかになっ
ていること，実験動物において o-トルイジンはヘモグロ
ビン・アルブミン・DNA との付加体を形成し，曝露者
でも検出されていること，実験動物において o-トルイジ
ン代謝物の 4-アミノ-3-メチルフェノールは銅（CuII）存
在下で，8-オキソ-7,8-ジヒドロ-2’-デオキシグアノシンを
生成すること，アルカリ溶出法により DNA 損傷が誘導
されることなど，o-トルイジンによる腫瘍誘発には遺伝
毒性が関与していると考えられる．

5．発がん性分類の提案
　日本産業衛生学会では，1991 年に o-トルイジンの許容
濃度を設定1）し，1986 年には発がん性分類について第 2
群 A2）としてきたが，その後のコホート研究により発が
ん性に関する報告が増え，膀胱癌についてはヒトに対す
る有意なリスク増加が確認されたことから，疫学研究か
らの十分な証拠があると判断した．なお，動物実験にお
いても脾臓，肝臓，膀胱など複数の臓器において腫瘍の
発生を認める十分な証拠があると判断した．また IARC
は，2000 年（モノグラフ vol. 77）において Group 2A6）と
していたが，2010 年（モノグラフ vol. 99）5）において発が
ん性について十分な証拠があるとして Group 1 に変更し
ており，2012 年（モノグラフ vol. 100F）7）でも再度検討し
同様の結論を得ている．
　以上より，o-トルイジンの発がん性分類を，第 2 群 A
から第 1 群へ変更することを提案する．

6．許容濃度について
　日本産業衛生学会では，許容濃度 1 ppm（4.4 mg/m3）
としているが，これはヒトへの吸入または皮膚接触によ
るメトヘモグロビン形成，頭痛，疲労感，血尿などの中
毒作用および，アニリンの許容濃度が現行 1 ppm である
ことや実際の管理面を考慮して設定されている1）．しか
し，o-トルイジンの腫瘍発生は遺伝毒性が関与している
と考えられることより，表中に「ψ」のマークを付し，
発がん以外の健康影響を指標として許容濃度が設定され
ている物質として，注意を喚起することとしたが，許容
濃度は別途検討する必要があると思われる．

7．勧告の履歴
　2016 年度（改定案） 第 1 群
　2001 年度（改定） 第 2 群 A
　1995 年度（改定） 第 2 群 B
　1986 年度（新設） 第 2 群 A
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ベリリウムおよびその化合物
Be

［CAS No. 7440-41-7］
発がん性分類　第 1群

　日本産業衛生学会では，1963 年に許容濃度を設定1）し，
1986 年には発がん分類第 2 群 A2）としてきたが，その後
のコホート研究による発がん性に関する報告が増え，国
際がん研究機関（IARC）においても 1993 年発行のモノ
グラフ Vol. 58 において発がん性について十分な証拠が
あるとして Group 1 に変更3）していることから，発がん
性分類について検討した．

1．IARCの発がん分類変更理由
　IARC monograph では，Supplement 7（1987）4）以降，
米国のベリリウム症例登録（Beryllium Case Registry）
を中心とするコホート研究の追跡期間が延長され，金属
ベリリウムと合金を扱う労働環境が肺がんのリスク増加
の原因になる，との結論を支持しているとした．その理
由として，肺がん死亡リスク比が安定して増加している，
複数の場所で同様に増加している，1950 年以前の曝露量
が大きいと考えられる期間の従事者でよりリスクが高
い，曝露量が高いと考えられる急性ベリリウム肺炎患者
でよりリスクが高い，などをあげ，ヒトにおける発がん
性について十分な証拠があると判断して，Group 1 に変
更している．

2．ヒト発がんに関する知見
　疫学研究における発がん性に関する情報は，主として，
米国のベリリウム症例登録の追跡調査5）6）と米国における
7 か所のベリリウム加工工場従業員のコホート研究7）に
基づいており，肺がん死亡リスク増加が示されている．
7 か所の中には，過去に報告された個別の工場のコホー
ト研究8）～10）のデータが含まれている．
　ベリリウム症例登録では，689 例の急性ベリリウム関
連肺炎と慢性ベリリウム関連非腫瘍性疾患が登録され
た．ベリリウム曝露開始年と終了年の平均は，それぞれ
1944 年と 1950 年であった（平均ベリリウム曝露期間 6
年）．さらに死亡についても追跡され，1988 年までに 158
例の死亡が観察された（平均観察期間 20 年）．このうち
28 例が肺がん死亡であり，標準化死亡比は 2.00（95% 信
頼区間：1.33-2.89）であった．
　7 か所のベリリウム加工工場コホート研究では，1940
年から 1969 年までの間に少なくとも 2 日間従事した

9,225 人の従業員（従事期間 1 年未満 4,583 人，1-5 年 2,156
人，5-10 年 727 人，10 年以上 1,759 人）が 1988 年まで追
跡され，280 例の肺がん死亡が観察された（平均観察期
間 30 年）．標準化死亡比は 1.26（95% 信頼区間：1.12-1.42）
であった．また，標準化死亡比の値は工場別にみても大
きなばらつきはなく，従事期間の長い従業員でリスクが
高い傾向があった．ただし，これはベリリウム症例登録
のデータとオーバラップしている．
　さらに，7 か所のベリリウム加工工場コホート研究の
うち，過去の曝露情報が利用可能な 2 か所において，コ
ホート内症例対照研究が実施された11，12）．142 例の肺がん
死亡症例と各 5 例の対照とで検討したところ，10 年の潜
伏期間を仮定した場合の曝露と肺がん死亡との関連が最
も強く観察され，喫煙を調整した場合でも関連は変わら
なかった．
　これらの結果から，ベリリウムおよびその化合物の発
がん性は，疫学研究からの証拠が十分であると考えられ
た．

3．動物発がんに関する知見
　動物実験における発がん性に関する情報については，
ベリリウム金属，硫酸ベリリウム四水和物，水酸化ベリ
リウム，酸化ベリリウムおよびベリリウム鉱石を吸入曝
露あるいは気管内投与したラットに肺の悪性腫瘍が発生
したことが報告されている．
　すなわち，ベリリウム金属およびパシベート処理（不
動態化処理）したベリリウムの粒子をラットに，0.5，2.5 
mg の用量で 1 回気管内投与した試験において，肺腫瘍

（主に腺癌と腺腫）の発生が増加したことが報告されてい
る13）．また，ベリリウム金属をラットに1回吸入曝露（410
～980 mg/m3 の濃度で 8～48 分）した結果，肺腫瘍（腺
癌，腺扁平上皮癌，扁平上皮癌）が発生したと報告され
ている14）．なお，ヘテロ接合体 p53 ノックアウトマウス
にベリリウム金属を 34 μg/L の濃度で 112 分間×3 回吸
入曝露した試験においても，肺腫瘍（扁平上皮癌，腺癌）
の発生増加が報告されている15）．硫酸ベリリウム四水和
物は，エアロゾルをラットに 35.8 μg/m3（ベリリウムと
して）の濃度で 180 日間吸入曝露した試験において，肺
腫瘍（腺癌，腺腫，扁平上皮癌）の発生増加が報告され
ている16）．また，ラットに硫酸ベリリウム四水和物のエ
アロゾルを 34.25 μg/m3（ベリリウムとして）の濃度で
72 週間吸入曝露した試験でも，肺腫瘍（腺癌）の発生増
加が報告されている17）．水酸化ベリリウムは，ラットに
50 μg（ベリリウムとして）の用量で 1 回気管内投与し，
さらに 10 ヵ月後に 25 μg を気管内投与した試験におい
て，肺腫瘍（腺癌，腺腫，類表皮癌）の発生増加が報告
されている13）．酸化ベリリウムは，ラットに 1 mg（ベリ
リウムとして）の用量で 1 回/週，15 週間，気管内投与
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した試験において，肺腫瘍（腺癌，腺腫，扁平上皮癌）
の発生が増加したことが報告されている18）．ベリリウム
鉱石（ベリリウムとアルミニウムの珪酸塩）の粒子をラッ
トに 15 mg/m3（ベリリウムとして 620 μg/m3）の濃度で
17 ヵ月吸入曝露した試験においても，肺腫瘍（細気管支
肺胞上皮腺腫，細気管支肺胞上皮癌，類表皮腫瘍）の発
生増加が報告されている19）．
　これらの結果から，ベリリウムおよびその化合物の発
がん性は，動物実験からの証拠が十分であると考えられ
る．

4．発がんメカニズムについて
　データが少ないためメカニズムは明らかではないが，
遺伝毒性はないか，あっても弱いことが示唆されてお
り20），慢性炎症に関連する複数のメカニズムが関与して
いる可能性が指摘されている．

5．発がん性分類の提案
　日本産業衛生学会では，1963 年に許容濃度を設定1）し
ており，1986 年に発がん分類第 2 群 A2）としてきたが，
その後の研究により，コホート研究による発がん性に関
する報告が増え，肺がんについては有意なリスク増加が
確認され，発がん性に関して十分な証拠があると判断し
た．また，動物実験においてもベリリウムおよびその化
合物を経気道投与したラットにおいて悪性の肺腫瘍の発
生増加を認める十分な証拠がある．また IARC は，1987
年（Supplement 7）において Group 2A4）としていたが，
1993 年（vol. 58）において発がん性について十分な証拠
があるとして Group 13）に変更している．
　以上より，ベリリウムおよびその化合物の発がん分類
を第 2 群 A から第 1 群へ変更することを提案する．

6．許容濃度について
　許容濃度 0.002 mg/m3（1963 年提案）1）は，ヒトへの気
道感作性をエンドポイントとして設定されている．発が
ん性に関するほとんどの疫学論文で曝露濃度が示されて
いない．動物実験においては，硫酸ベリリウム四水和物
エアロゾル亜慢性吸入曝露35.8 μg/m3 16）または慢性吸入
曝露 34.25 μg/m3 17）で肺腫瘍の発生増加が報告されてお
り，ベリリウム鉱石粒子慢性曝露では 620 μg/m3 で肺腫
瘍の発生増加が報告されている19）．“これらの曝露濃度
は，許容濃度よりも明らかに高値であるとまでははいえ
ないこと”および“動物実験では発がんの閾値が得られ
ていないこと”により，表中に「ψ」のマークを付し，
発がん以外の健康影響を指標として許容濃度が設定され
ている物質として，注意を喚起することとした．

7．勧告の履歴
　2016 年度（改定案） 第 1 群
　1986 年度（新設） 第 2 群 A
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ポリ塩素化ビフェニル類（PCB）
C12H10-nCln（n＝1～10）

［CAS No. PCB類：1336-36-3，42%塩素化ビフェ
ニル：53469-21-9，54%塩素化ビフェニル：

11097-69-1］
発がん性分類　第 1群

　日本産業衛生学会では，2006 年にポリ塩化ビフェニル
（以下，PCB）の許容濃度を設定1）し，発がん分類につい
ては 1986 年に第 2 群 B2），1991 年に第 2 群 A3）とした．
その後，コホート研究および症例対照研究による発がん
性に関する報告が増え，また国際がん研究機関（IARC）
では 2015 年発行のモノグラフ vol.107 でヒトへの発がん
性について十分な証拠があるとして Group 1 に変更4）し
ていることから，発がん性分類について検討した．

1．IARCの発がん分類変更理由
　IARC は，1987 年に PCB の発がん性評価を Group 2A
と決定した5）．その後，コホート研究および症例対照研究
が増えたため，2013 年に再評価を行い，ヒトにおける知
見として，悪性黒色腫を引き起こす十分な根拠があると
判断した．また Aryl hydrocarbon（Ah）受容体がメラ
ニン形成を調整することから，メカニズム的にも関連性
を説明できるとしている．一方，非ホジキンリンパ腫お
よび乳がんのリスクが高まることにも言及している．た
だし，これらはいずれも生物学的には生じうるが，疫学
調査結果にばらつきがあり，証拠は限定的とみなされた．
また，動物実験においても発がん性を示す十分な根拠が
あると判断した．これにより，発がん分類を Group 1 に
変更している4）．

2．ヒト発がんに関する知見
　市販されていた PCB は同属体の混合物である．わが国
の産業現場で主に使用されてきたのはカネクロール
300，400，500 および 600（商品名，略して KC300，
KC400，KC500，KC600）であり，それぞれ三塩素化ビ
フェニル，四塩素化ビフェニル，五塩素化ビフェニル，
六塩素化ビフェニルが主成分である6）．海外では Aroclor 
1016，1242，1248，1254 および 1260（商品名）がよく使
用されてきたが，それぞれ KC300，KC300，KC400，
KC500 および KC600 に相当する1）．その他に Clophen，
Phenoclor，Pyralene，Fenclor，Delor などの商品名が
ある7）．なお，油症（Yusho，Yu-Cheng）については，
PCB が変性して生成されたポリ塩素化ジベンゾフラン

などの毒性の影響が大きく8），通常使用されていた PCB
の影響だけではないため，検討対象としなかった．
1）コホート研究
　Prince ら9）は，Aroclor1254，1242，1016 を使用してい
た 2 つのコンデンサー製造工場の労働者の調査を行って
い る． こ の 調 査 は，Prince ら10）（Brown ら11）お よ び
Brown12）の最新版）の調査対象者と Kimbrough ら13，14）の
調査対象者を合わせ，かつ対象範囲を拡張して実施した
ものである．対象者は，工場 1 で 1946 年から 1977 年，
および工場 2 で 1939 年から 1976 年までに各々 1 週間以
上勤務した者であり，男性 6,497 名および女性 7,961 名で
ある．観察期間は 1940 年から 1998 年までである．全が
んの過剰死亡は見られなかったが（SMR＝1.00（95% CI：
0.94-1.06）），多発性骨髄腫および女性の大腸がん（直腸
を除く，ICD-9：152-153）の SMR がそれぞれ 1.85（95% 
CI：1.23-2.67）および 1.31（95% CI：1.02-1.66）と有意に
高く，累積曝露（NIOSH の Job-exposure matrix に基づ
き，経気道および経皮取り込みを考慮して曝露推定して
いる）の増加とともにリスクの上昇傾向が見られた．ま
た，肝臓・胆管・胆嚢がん（ICD-9：155-156），男性の胃
がんおよび前立腺がんについては，有意な過剰死亡は見
られなかったが，累積曝露との間に正の関連が見られた．
　Ruder ら15）は，Aroclor 1242 および 1016 を使用してい
たコンデンサー製造工場で 1957 年から 1977 年までに 1
日以上勤務した男性労働者 2,717 名および女性労働者
852 名の調査を行っている（Sinks ら16）の調査の最新版）．
観察期間は 1957 年から 1998 年までである．全がんの過
剰死亡は見られなかったが（SMR＝0.90（95% CI：0.8-
1.0）），悪性黒色腫および脳・神経系（ICD-9：191-192）
のがんの SMR がそれぞれ 2.43（95% CI：1.1-4.6）および
1.91（95% CI：1.0-3.3）と有意に上昇し，累積曝露との間
には有意ではないが正の関連が見られた．
　Ruder ら17）は，上記 2 つの調査7，15）の対象者を合わせ，
追跡期間を延長したコホート研究を行っている．対象者
は，3 つの工場で 1 日以上勤務した者であり，男性 11,788
名および女性 13,077 名である．観察期間は 1960 年から
2008 年までである．全がんの有意な過剰死亡が見られ

（SMR＝1.06（95% CI：1.02-1.10）），3 ヶ月以上の長期間
勤務者では，悪性黒色腫の SMR が 1.41（95% CI：1.01-
1.91）と有意に高かった．ただし累積曝露との関連は見
られなかった．また，胃がんおよび多発性骨髄腫につい
ては，有意な過剰死亡は見られなかったが，累積曝露の
増加とともにリスクの有意な上昇が見られた．
　Mallin ら18）は，Aroclor 1242，1254 および 1016 を使用
していたコンデンサー製造工場で 1944 年から 1977 年ま
でに 1 日以上勤務した男性 1,178 名および女性 1,707 名の
調査を行っている．観察期間は 1979 年から 2000 年まで
である．全がんの有意な過剰死亡（男 SMR＝1.14（95% 
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CI：0.95-1.36），女 SMR＝1.08（95% CI：0.95-1.23））は
見られなかったが，男性の胃がんおよび甲状腺がんの
SMR がそれぞれ 2.25（95% CI：1.03-4.27）および 15.2

（95% CI：3.14-44.5）と有意に上昇していた．また肝臓・
胆管・胆嚢がん（ICD-9：155.0，155.1，156）について
は，女性の SMR が 2.27（95% CI：1.04-4.31）と有意に上
昇しており，男性の SMR も有意ではないが上昇が見ら
れた（SMR＝2.60（95% CI：0.84-6.09））．また，男女合
わせた肝臓・胆管がんは，勤務年数の増加と共にリスク
が上昇していた．
　Pesatori ら19）は，Aroclor 1254，Pyralene 1476，3010，
3011 を使用していた 2 つのコンデンサー製造工場の労働
者の調査を行っている．この調査は，Tironiら20）（Bertazzi
ら21）の最新版）の調査対象者と別の工場の労働者を合わ
せて実施したものである．対象者は，工場 1 で 1946 年か
ら 1978 年までに 1 週間以上勤務した者，および工場 2 で
1950 年から 1982 年まで勤務した全員であり，男性 917
名および女性 1,648 名である．観察期間は 1954 年から
2006 年までである．全がんの過剰死亡は見られないが

（SMR＝1.0（95% CI：0.9-1.0）），男性の胆道がん（ICD-9：
156）の SMR が 3.91（95% CI：1.47-10.41）と有意に上昇
していた5）．
　Yassi ら22，23）は，トランス製造工場で 1946 年から 1975
年までに 1 ヶ月以上勤務した男性労働者 2,222 名の調査
を行っている．観察期間は 1950 年から 1995 年までであ
る．全がんの有意な過剰死亡は見られなかったが（SMR
＝1.23（95% CI：0.99-1.52）），膵臓がんの SMR が 3.56

（95% CI：1.90-6.09）と有意に上昇していた．また，がん
罹患では，全がん，膵臓がん，および胆嚢がんで SIR が
有意に上昇していた．著者らは，PCB 曝露だけでなく，
鉱油曝露による影響の可能性も示唆している．
　Loomis ら24）は，米国の 5 つの電力会社で 1950 年から
1986 年までに 6 ヶ月以上勤務した男性労働者 138,905 名
の調査を行っている．観察期間は 1955 年から 1988 年ま
でである．全がんおよび部位別のがんによる有意な過剰
死亡はいずれも見られなかった．さらに，職種と PCB 曝
露時間に基づいて各労働者の PCB 曝露評価を行い，死亡
との関連を検討した．その結果，全がん死亡は PCB 曝露
と関連していなかったが，悪性黒色腫については，累積
曝露時間が長くなるほど相対危険度が高くなった．
　以上のように，研究結果にばらつきが見られるが，2
つの研究の対象者を合わせた Ruder ら17）の研究を除く
と，3 つの研究で肝臓・胆道系の悪性腫瘍（肝臓・胆管・
胆嚢がん18，23），胆道がん19））の有意なリスク上昇が報告さ
れ，また別の研究9）では累積曝露の増加とともに肝臓・胆
管・胆嚢がんのリスクが上昇している．悪性黒色腫につ
いては，1 つの研究15）でリスクが有意に上昇し，別の研
究24）では曝露時間の増加と共にリスクが上昇している．

また胃がんについては，1つの研究18）で男性のリスクが有
意に上昇し，別の研究9）では曝露期間の増加と共にリスク
が上昇している．
2）症例対照研究
　多くの症例対照研究があるが，複数のコホート研究で
リスク上昇が見られた肝臓・胆道系がん，胃がんおよび
悪性黒色腫に絞って検討する．
　Ahrens ら25）は，男性の肝外胆管がん患者 183 人および
コントロール 1,938 人（年齢と地域でマッチング）を対
象として症例対照研究を実施している．PCB を含む化学
物質（PCB 含有オイル，フタル酸，アルキルフェノー
ル，農薬，ビスフェノール A，クロロフェノール，フェ
ニルフェノール，ホルモン類，内分泌かく乱化学物質）
への職業性の曝露に関する情報はインタビューにより取
得した．対象者を曝露の有無で分類し，年齢，地域，胆
石の有無で調整したオッズ比を算出している．PCB 含有
オイルへの曝露のオッズ比は 2.8（95% CI：1.3-5.9）と有
意に上昇していた．その他にはビスフェノール A および
内分泌かく乱化学物質への曝露のオッズ比がそれぞれ
2.1（95% CI：1.0-4.3）および 1.7（95% CI：1.1-2.8）と有
意に上昇していた．
　Gallagher ら26）は，白人の悪性黒色腫の患者 80 人およ
びコントロール 310 人（年齢と居住地でマッチング）を
対象として症例対照研究を実施している．対象者を血漿
中 PCB 濃度で 4 群に分類し，年齢，性別，教育，日射へ
の皮膚感受性，娯楽的日射時間（recreational sun expo-
sure hours）で調整したオッズ比を算出している．総PCB
濃度の最低群（＜98.01 ng/g脂肪）に対する最高群（213.44 
ng/g 脂肪＜）のオッズ比は 6.02（95% CI：2.00-18.17）で
あり，4 群間で有意な正のトレンドが見られた．ダイオ
キシン様 PCB および非ダイオキシン様 PCB についても
同様の結果が得られた（最高群のオッズ比：ダイオキシ
ン様 PCB 2.84（95% CI：1.01-7.97），非ダイオキシン様
PCB 7.02（2.30-21.43））．その他にヘキサクロロベンゼ
ン，cis-ノナクロル（殺虫剤），trans-ノナクロル（殺虫剤）
およびマイレックス（殺虫剤，難燃剤）の最高群のオッ
ズ比がそれぞれ 3.11（95% CI：1.05-9.18），2.27（95% CI：
1.11-4.62），4.26（95% CI：1.37-13.26）および 2.71（95% 
CI：1.35-5.41）と有意に上昇していた．
　胃がんについては，PCB 曝露との関連を検討した症例
対照研究は見当たらなかった．

3．動物発がんに関する知見
　dd マウスの雌雄各 20 匹に 0，100，250，500 ppm の
KC300，KC400 または KC500 を含む食餌を 32 週間与え
る実験が行われている．KC500 の 500 ppm 群では，肝腫
瘍が雄 17 匹中 9 匹に，雌 17 匹中 4 匹に認められ，対照
群（雄 20 匹中 0 匹，雌 12 匹中 0 匹）と比較して有意に
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増加していた（p＜0.05）．一方，KC300 および KC400 で
は，肝腫瘍はいずれの投与群にも認められなかった4，27）．
　BALB/cJ マウスの雄 50 匹に 300 ppm の Aroclor 1254
を含む食餌を 11 ヶ月与える実験が行われている4，28）．投
与群では，生存した 22 匹中 9 匹に hepatoma が認めら
れ，対照群（34 匹中 0 匹）と比較して有意に高かった（p

＜0.001）（IARC は，この研究の「hepatoma」について，
当時は良性あるいは悪性の肝腫瘍を表す用語であり，論
文にはどちらかは示されていないとしている）．
　F344 ラットの雌雄各 24 匹に 0，25，50，100 ppm の
Aroclor 1254 を含む食餌を 105 週間与えた実験が行われ
ている4，29）．肝細胞腺腫・がんは，雄ではそれぞれ 0，1，
2，7 匹，雌ではそれぞれ 0，0，3，2 匹であり，雄の最
高投与群の発生率が有意に高かった（p＜0.05）．
　Shermanラットの雌200匹に100 ppmのAroclor 1260
を含む食餌を 21 ヶ月与えた実験が行われている4，30）．投
与群では，肝細胞がんが 184 匹中 26 匹に見られ，対照群

（173 匹中 1 匹）と比較し有意に高かった（p＜0.0001）．
　SDラットの雌約50匹の7群に，3,3’,4,4’,5-五塩化ビフェ
ニル（PCB-126）の 0，30，100，175，300，550，1,000 
ng/kg 体重を週 5 日間，104 週間にわたり強制経口投与
する実験が行われている4，31）．1,000 ng/kg 体重群では，
胆管がんが 53 匹中 22 匹（p＜0.001），肝細胞腺腫が 53
匹中 7 匹（p＝0.033），肺の嚢胞状角化上皮腫が 51 匹中
35 匹（p＜0.001），口内粘膜の歯肉扁平上皮がんが 53 匹
中 7 匹（p＝0.01）と対照群に比べ有意に増加しており，
いずれも投与量とともに発生率も高くなる傾向が認めら
れた（いずれも p＜0.001）．
　SDラットの雌約50匹の6群に，2,3,4,4’,5-五塩化ビフェ
ニル（PCB-118）の 0，100，220，460，1,000，4,600 μg/
kg 体重を週 5 日間，105 週間にわたり強制経口投与する
実験が行われている4）32）．4,600 μg/kg 体重群では，胆管
がんが 49 匹中 36 匹（p＜0.001），肝細胞腺腫が 49 匹中
24 匹（p＜0.001），肺の嚢胞状角化上皮腫が 50 匹中 20 匹

（p＜0.001）と対照群に比べ有意に増加しており，いずれ
も投与量とともに発生率も高くなる傾向が認められた

（いずれも p＜0.001）．
　これら以外にも多くの動物実験が実施されており，
IARC はそれらの研究結果を総括した上で，PCB が動物
に対して発がん性を持っていると結論している4）．

4．発がんメカニズムについて
　多くの変異原性試験の報告があるが，ほとんどが陰性
である4）．ただし，一部の PCB は DNA 損傷試験や染色
体切断試験で陽性である．例えば，3,3’,4,4’-四塩素化ビ
フェニルが染色体切断を引き起こすことが，ヒトリンパ
球で見られた33）．また，IARC は，Ah 受容体がメラニン
形成を調整することから，PCB と悪性黒色腫の関連をメ

カニズム的にも説明できるとしている4）．

5．発がん性分類の提案
　日本産業衛生学会では，2006 年に PCB の許容濃度を
設定1）し，発がん分類については 1991 年に第 2 群 A3）と
してきたが，その後コホート研究および症例対照研究に
よる発がん性に関する報告が増え，複数の疫学研究にお
いて，肝臓・胆道系の悪性腫瘍および悪性黒色腫の有意
な関連が報告されたことから，ヒトへの発がん性の十分
な証拠があると判断した．一方，動物実験においても，
マウスおよびラットで肝細胞腺腫・がんの発生を認める
証拠がある．また，2013 年に，国際がん研究機関（IARC）
は発がん性について十分な証拠があるとして Group 1 に
変更4）している．
　以上により，PCB の発がん性分類を，第 2 群 A から
第 1 群へ変更することを提案する．

6．許容濃度について
　日本産業衛生学会では，塩素挫瘡など皮膚への影響な
どに基づき，PCB の許容濃度を 0.01 mg/m3 に設定して
いる1）．今回検討したコホート研究の中で，曝露濃度が示
されているのは3論文であったが，その範囲は0.016～6.8 
mg/m3 であった．これらの曝露濃度は，許容濃度よりも
明らかに高値であるとは言えないことにより，表中に

「ψ」のマークを付し，発がん以外の健康影響を指標とし
て許容濃度が設定されている物質として，注意を喚起す
ることとした．

7．勧告の履歴
　2016 年度（改定案） 発がん性分類　第 1 群
　1991 年度（改定） 発がん性分類　第 2 群 A3）

　1986 年度（新設） 発がん性分類　第 2 群 B2）
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シクロペンタ［c,d］ピレン
C18H10

［CAS No. 27208-37-3］
発がん性分類　第 2群 A

1．発がん性分類の提案
　IARC はシクロペンタ［c,d］ピレンをモノグラフ 32

「Polynuclear Aromatic Compounds, Part 1: Chemical, 
Environmental and Experimental Data」1）でマウスの皮
膚への塗布で少数の腫瘍発生例およびイニシエータであ
るとの報告から動物での発がんは限定的な証拠があると
し，2010 年のモノグラフ 92「Some Non-heterocyclic 
Polycyclic Aromatic Hydrocarbons and Some Related 
Exposures」2）で追加のデータから Group 2A とした．
　シクロペンタ［c,d］ピレンについてのヒトの疫学デー
タは示されていない．動物実験については，マウスでの
腫瘍増加が報告されている．すなわち 9 週齢の雌 Swiss
マウスにベンゾ（a）ピレンとともに週 2 回 48 週間に総
量として 0，5，15 および 45 μg を塗布したところ，皮膚
腫 瘍 の 量 反 応 関 係 が 認 め ら れ た3）． 新 生 仔 の 雌 雄

240 産衛誌 58 巻，2016



Swiss-Webster BLU: ha マウスに 1/7，2/7，4/7 の割合
で 3 回に分けて総量として 0，350，700，1,050，1,400 お
よび 1,750 μg を腹腔内投与した 26 週後に肺腫瘍が有意
に増加した4）．6 から 8 週齢の雄 A/J マウスへ 10，50，
100 および 200 mg/kg を 1 回腹腔内投与したところ 10 
mg/kg体重以上の腹腔内投与で8ヶ月後に肺腺腫が有意
に増加した5，6）．以上の結果より，シクロペンタ［c,d］ピ
レンの発がん性は動物実験の強い証拠があると考えられ
た．
　シクロペンタ［c,d］ピレンは代謝され，3,4-dihydrodiol
体および 9,10-dihydrodiol 体となるが，とくに 3,4-dihy-
drocyclopenta（c,d）pyrene の発がん性が指摘されてい
る7）．以上の結果より，シクロペンタ［c,d］ピレンは代
謝活性化された物質が発がん性を示す証拠があると考え
られた．
　以上より，日本産業衛生学会はシクロペンタ［c,d］ピ
レンを第 2 群 A とすることを提案する．

2．勧告の履歴
　2016 年度（新設）発がん性分類　第 2 群 A

文　献
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ジベンゾ［a,h］アントラセン
C22H14

［CAS No. 53-70-3］
発がん性分類　第 2群 A

1．発がん性分類の提案
　IARC は 1973 年のモノグラフ 3「Certain Polycyclic 
Aromatic Hydrocarbons and Heterocyclic Com-
pounds」1）において，ジベンゾ［a,h］アントラセンをヒト
のデータはないが動物実験により多種動物での投与およ
び皮膚への塗布により発がん性が認められているとし，
モノグラフ 32「Polynuclear Aromatic Compounds, Part 
1: Chemical, Environmental and Experimental Data」2）

で動物での発がんは十分な証拠があることを再確認し
Group 2A に 分 類，2010 年 の モ ノ グ ラ フ 92「Some 
Non-heterocyclic Polycyclic Aromatic Hydrocarbons 
and Some Related Exposures」3）で追加のデータをまと
めた．
　ジベンゾ［a,h］アントラセンについてのヒトの疫学
データは示されていない．動物実験については，マウス，
ラットおよびハムスターなどでの腫瘍増加が報告されて
いる．4 から 5 週齢の雌 BALB/c マウスに 15 mg を胃内
投与で 60 週後に乳腺腺腫が有意に増加した4）．30 日齢の
雌 Sprague-Dawley ラットに週 3 回で 20 回投与で総量と
して 6 mg を皮下投与で 37 週後に，全匹に肉腫が発生し
た5）．以上の結果より，ジベンゾ［a,h］アントラセンの
発がん性は動物実験の強い証拠があると考えられた．
　ジベンゾ［a,h］アントラセンは代謝活性化され，代謝
物の中でも 3,4-diol-1,2-epoxide 体の活性が高く6），7 から
8 週齢の雌 CD-1 マウスへの 0.28～45 μg の 1 回皮膚塗布
およびその後プロモータの皮膚塗布により皮膚がんの増
加が示されている7）．以上の結果より，ジベンゾ［a,h］ア
ントラセンは代謝活性化された物質が発がん性を示す証
拠があると考えられた．
　以上より，日本産業衛生学会はジベンゾ［a,h］アント
ラセンを第 2 群 A とすることを提案する．

2．勧告の履歴
　2016 年度（新設）発がん性分類　第 2 群 A
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ジベンゾ［a,j］アクリジン
C21H13N

［CAS No. 224-42-0］
発がん性分類　第 2群 A

1．発がん性分類の提案
　IARC は 1973 年のモノグラフ 3「Certain Polycyclic 
Aromatic Hydrocarbons and Heterocyclic Com-
pounds」1）において，ジベンゾ［a,j］アクリジンをヒトの
データはないがマウスの皮膚塗布で皮膚がん，皮下投与
で肉腫，経口投与で肺腫瘍の発生が認められ動物での発
がん性は十分な証拠があるとし，モノグラフ 32「Polynu-
clear Aromatic Compounds, Part 1：Chemical, Environ-
mental and Experimental Data」2）で動物での発がんは十
分な証拠があり Group 2B に分類し，2013 年のモノグラ
フ 103「Bitumens and Bitumen Emissions, and Some N- 
and S-Heterocyclic Polycyclic Aromatic Hydrocar-
bons」3）で追加のデータをまとめ Group 2A に分類した．
　ジベンゾ［a,j］アクリジンについてのヒトの疫学デー
タは示されていない．動物実験については，マウスでの
腫瘍増加が報告されている．7 から 8 週齢の雌 Hsd：

（ICR）BR マウスに 13.95 μg を週 2 回皮膚塗布し 99 週後
に皮膚腫瘍が有意に増加した4）．7 から 8 週齢の雌 Hsd：

（ICR）BR マウスに 55.8 μg を 1 回皮膚塗布した後，プロ
モータとして TPA（12-O-Tetradecanoylphorbol 13-ace-
tate）を皮膚塗布した結果，皮膚の乳頭腫が有意に増加
した5）．以上の結果より，ジベンゾ［a,j］アクリジンの発
がん性は動物実験の証拠があると考えられた．
　ジベンゾ［a,j］アクリジンの代謝物である trans-3,4-di-
hydroxy-anti-1,2-epoxy-1,2,3,4-tetrahydrodibenz［a,j］
acridine が DNA アダクトに関与している6）ことが示され
ている．以上の結果より，ジベンゾ［a,j］アクリジンは
代謝活性化された物質が発がん性を示す証拠があると考
えられた．
　以上より，日本産業衛生学会はジベンゾ［a,j］アクリ

ジンを第 2 群 A とすることを提案する．

2．勧告の履歴
　2016 年度（新設）発がん性分類　第 2 群 A
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ジベンゾ［a,l］ピレン
C24H14

［CAS No. 191-30-0］
発がん性分類　第 2群 A

1．発がん性分類の提案
　IARC はモノグラフ 32「Polynuclear Aromatic Com-
pounds, Part 1：Chemical, Environmental and Experi-
mental Data」1）で動物での発がん性は十分な証拠がある
とし Group 2B に分類し，2010 年のモノグラフ 92「Some 
Non-heterocyclic Polycyclic Aromatic Hydrocarbons 
and Some Related Exposures」2）で追加のデータをまと
め Group 2A に分類した．
　ジベンゾ［a,l］ピレンについてのヒトの疫学データは
示されていない．動物実験については，マウスおよびラッ
ト な ど で 腫 瘍 増 加 が 報 告 さ れ て い る．8 週 齢 の 雌
SENCAR マウスに各々 0.30，1.2，2.4 μg を週 1 回 40 週
間皮膚塗布し 48 週間後に扁平上皮乳頭腫と癌および肺
腺腫などが有意に増加した3）．8 週齢の雌 SENCAR マウ
スの皮膚でのイニシエーション・プロモーション試験で
242 μg を 1 回皮膚塗布し 26 週後に有意に乳頭腫が増加
した4）．また，8 週齢の雌 SD ラットに各々 605，2,420 μg
を乳腺内に1回投与し24週後に乳腺の腺癌と線維肉腫が
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有意に増加した5）．以上の結果より，ジベンゾ［a,l］ピレ
ンの発がん性は動物実験の強い証拠があると考えられた．
　ジベンゾ［a,l］ピレンの一部は代謝活性化され anti-
dibenzo［a,l］pyrene-11,12-diol-13,14-oxide-DNA アダク
トを形成する6）ことが示されている．以上の結果より，ジ
ベンゾ［a,l］ピレンは代謝活性化された物質が発がん性
を示す証拠があると考えられた．
　以上より，日本産業衛生学会はジベンゾ［a,l］ピレン
を第 2 群 A とすることを提案する．

2．勧告の履歴
　2016 年度（新設）発がん性分類　第 2 群 A
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1-ニトロピレン
C16H9NO2

［CAS No. 5522-43-0］
発がん性分類　第 2群 A

1．発がん性分類の提案
　IARC は 1989 年のモノグラフ 46「Diesel and Gasoline 
Engine Exhausts and Some Nitroarenes」1）において，1-
ニトロピレンを Group 2B に分類した．その後の動物実
験による体内動態および代謝についての報告を踏まえ，
2014 年のモノグラフ 105「Diesel and Gasoline Engine 
Exhausts and Some Nitroarenes」2）で，動物実験につい
て十分な証拠があると評価して，1-ニトロピレンを

Group 2A に分類した．
　1-ニトロピレンについてのヒトの疫学データは示され
ていない．動物実験については，マウスおよびラットで
の腫瘍増加が報告されている．新生仔の雄 CD-1 マウス
に 1/7，2/7，4/7 の割合で 3 回に分けて総量として 173
あるいは692 μgを腹腔内投与した1年後に肝腫瘍が有意
に増加した3）．また，6 から 8 週齢の雌雄 A/J マウスに 6
週の間に 17 回に分けて総量として 175，525 および 1,575 
mg/kg 体重を各々腹腔内投与した結果，24 週後に高曝
露群に肺腫瘍の有意な増加があった4）．また，雌 SD ラッ
トに出生後 4 時間以内に 1 回，その後週 1 回，16 週間，
1 回あたり 0，24，62 mg/kg 体重を経口投与した結果，
96 週後，対照群に比べ乳腺癌が有意に増加し，高曝露群
で肺腺腫および肺腺癌を合わせた発生が有意に増加し
た5）．以上の結果より，1-ニトロピレンの発がん性は動物
実験の強い証拠があると考えられた．
　1-ニトロピレンは環の酸化やニトロ基の還元によって
代謝され，ヒドロキシルアミノ代謝物が DNA と付加体

（N-（deoxyguanosin-8-yl）-1-aminopyrene）などを生成6，7），
サルモネラ菌あるいはヒト細胞で GC から TA への塩基
置換による DNA ダメージを起こし8），また酸化代謝物が
変異原性を示す9）ことが示されている．以上の結果より，
1-ニトロピレンは代謝活性化された物質が発がん性を示
す証拠があると考えられた．
　以上より，日本産業衛生学会は 1-ニトロピレンを第 2
群 A とすることを提案する．

2．勧告の履歴
　2016 年度（新設）発がん性分類　第 2 群 A
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6-ニトロクリセン
C16H9NO2

［CAS No. 7496-02-8］
発がん性分類　第 2群 A

1．発がん性分類の提案
　IARC は 1989 年のモノグラフ 46「Diesel and Gasoline 
Engine Exhausts and Some Nitroarenes」において，6-
ニトロクリセンを Group 2B に分類した．その後の動物
実験の結果の体内動態および代謝についての報告を踏ま
え，2014年のモノグラフ105「Diesel and Gasoline Engine 
Exhausts and Some Nitroarenes」2）で，動物実験につい
て十分な証拠があると評価して，6-ニトロクリセンを
Group 2A に分類した．
　6-ニトロクリセンについてのヒトの疫学データは示さ
れていない．動物実験については，マウスおよびラット
で の 腫 瘍 増 加 が 報 告 さ れ て い る． 新 生 仔 の 雌 雄
Swiss-Webster BLU-Ha マウスに 3 回に分けて総量とし
て 0，38，189 μg を腹腔内投与し 26 週後で肺腫瘍が有意
に増加した3）．新生仔の雌雄 CD-1 マウスに 3 回に分けて
総量として 0，692 μg を腹腔内投与した 1 年後に肝臓の
腺腫と腺癌および悪性リンパ腫の有意な増加が見られ
た．また 10 週齢の雌雄 CD-1 マウスに 173 μg を 1 回腹
腔内投与した 1 年後に肝腫瘍，肺腫瘍および悪性リンパ
腫が有意に増加した4）．50 から 55 日齢の雌 CD-1 マウス
の皮膚に 10 回に分けて総量として 1 mg を塗布後，プロ
モータとして TPA（12-O-Tetradecanoylphorbol 13-ace-
tate）を 25 週塗布した結果，扁平上皮乳頭腫が有意に増
加した5）．また，30 日齢の雌仔 CD-1 ラットに毎週 1 回投
与を 8 週間続けて総量として 0，24.7，49.5 および 989 μg
を経口投与した 23 週後に乳腺癌などが有意に増加し
た6）．以上の結果より，6-ニトロクリセンの発がん性は動
物実験の強い証拠があると考えられた．
　6-ニトロクリセンは環酸化などの代謝を経て，ヒドロ
キシルアミノ代謝物が DNA との付加体 5-（deoxyguano-
sin-N2-yl）-1,2-dihydroxy-1,2-dihydro-6-aminochrysene な
どを生成する7，8）ことが示されている．以上の結果より，

6-ニトロクリセンは代謝活性化された物質が発がん性を
示す証拠があると考えられた．
　以上より，日本産業衛生学会は 6-ニトロクリセンを第
2 群 A とすることを提案する．

2．勧告の履歴
　2016 年度（新設）発がん性分類　第 2 群 A
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タングステンカーバイドを含むコバルト金属
Co［CAS No. 7440-48-4］

WC［CAS No. 12070-12-1］
発がん性分類　第 2群 A

1．発がん性分類の提案
　日本産業衛生学会は，1995 年に「コバルトおよびコバ
ルト化合物」を第 2 群 B としている1）．また，脚注とし
て「発がんに関与する物質のすべてが同定されているわ
けではない」と記載している．その後のコホート研究に
よる発がん性に関する報告が増え，国際がん研究機関

（IARC）においても，2006 年のモノグラフ（Vol. 86）2）に
おいて，「タングステンカーバイドを含むコバルト金属」
を Group2A に変更し，「タングステンカーバイドを含ま

244 産衛誌 58 巻，2016



ないコバルト金属」，「硫酸コバルトおよび他の水溶性コ
バルト（II）塩」を Group2B と分類していることから，
発がん性分類について検討した．
　コバルトは，携帯電話やノートパソコン等に使用され
るリチウムイオン二次電池として主に使われている．こ
の他，合金材料として幅広い用途で使われており，ニッ
ケル，モリブデン，クロム，鉄，タングステン等との合
金は，超硬合金として切削工具や耐磨工具に利用された
り，特殊鋼部品として工作機械部品や航空機エンジン部
品等に利用されている．炭化タングステン（タングステ
ンカーバイド）とコバルトを焼結させたものは，その代
表的なものである．炭酸コバルトは，永久磁石や VTR
テープ等の磁性材料のほか，パソコン・携帯電話や電気
自動車等の蓄電池，重油脱硫用等の触媒等に使われてい
る．酸化コバルトは，古くから磁器の染付けに用いられ
ている藍色の顔料（呉須）の主な成分で，塩化コバルト
とともに陶磁器やガラスの青色の顔料，触媒に使われて
いる．塩化コバルト（無水和物）は，塗料，陶磁器の着
色剤のほか，メッキ，インキ乾燥剤用原料等に使われて
いるほか，乾湿指示薬として利用されており，乾燥剤の
シリカゲルにも，塩化コバルトを染み込ませている青い
タイプのものがある．また，塩化コバルトは，触媒の製
造，保健用医薬品，毒ガスの吸着剤にも用いられている．
硫酸コバルトは，触媒，磁性粉（磁気テープの原料），蓄
電池やメッキ等の表面処理薬剤等に使われているほか，
食欲不振等を防ぐため家畜等の飼料にも添加されてい
る3）．

2．IARCの発がん分類変更理由
　2006 年のモノグラフ2）における疫学の証拠は，超硬合
金製造工場での「タングステンカーバイドを含むコバル
ト金属」の粉塵への曝露等による肺がんリスクの増加に
基づいているが，これらの報告には喫煙や他の発がん物
質による交絡等の可能性があると考えられることから限
定された証拠と評価している．また，コバルト金属粉末
は筋肉内投与によってラットに肉腫の発生が報告されて
いる．

3．ヒト発がんに関する知見
　スウェーデンとフランスの超硬合金工場作業者コホー
トの調査結果が報告されている．
　スウェーデンの超硬合金工場作業者男性 3,163 名

（1940-82 年に従事）を，1951 から 82 年に追跡した4）．曝
露レベルは 4 段階で，気中コバルト濃度が，2 以下，1～
5，10～30，60～11,000μg/m3 で，粉じんは，タングステ
ンカーバイドを含む．292 名の死亡がみられ，SMR は
0.96，がん死は 73 名で，SMR1.05（0.82-1.32），その内肺
がんは 17 名で，SMR1.34（0.77-2.13）であった．曝露レ

ベルで差はなかったが，10 年以上の従事者で，曝露開始
から 20 年以上の作業者では，肺がんの SMR は 2.78（1.11-
5.72）であった．喫煙は一般集団と同じであったとされ
るが，他の要因の調整は，十分ではない．
　フランスの709名の超硬合金男性作業者の1956～89年
の追跡調査5）では，曝露レベルを，非曝露群，低濃度曝露
群（気中コバルト濃度＜10 μg/m3，尿中コバルト 0.01～
0.02 μmol/L），中濃度曝露群（気中コバルト 15～40 μg/
m3；尿中コバルト 0.01～0.10 μmol/L），高濃度曝露群（気
中コバルト＞50 μg/m3；尿中コバルト 0.02～0.28 μmol/
L）の 4 群に分けている．総死亡の SMR は 1.05（0.82-
1.31），肺がん死 10 名の SMR は 2.13（1.02-3.93），その
内，高濃度曝露群では，肺がん死 6 名で SMR5.03（1.85-
10.95）であったが，低，中濃度曝露群では，それぞれ 0，
3 名であり有意ではなかった．
　この継続調査6）では，上記工場を含む 10 工場で，タン
グステンカーバイドを含むコバルト金属曝露者 7,459 名

（男 5,777，女 1,682）を，1945～91 年まで追跡し，総死
亡 684 名の SMR0.93，肺がん死 63 名の SMR1.30（1.00-
1.66）を得ている．この中から，肺がん 61 名，対照 180
名の Nested case control 研究がなされた．タングステン
カーバイドを含むコバルト金属曝露のオッズ比は，1.93

（1.03-3.62）で，累積曝露により 4 群に分けると，オッズ
比は，低い群から，1.00，2.64，2.59，4.13 であった．焼
結前粉じんの曝露者ではオッズ比は 1.69（0.88-3.27）で
あり，累積曝露との関連があった．焼結後粉じん曝露者
のオッズ比は 1.26（0.66-2.40）で，累積曝露との関連は
なかった．タングステンカーバイドを含まないコバルト
金属のみの曝露者では，オッズ比 2.21（0.99-4.90）であっ
た．
　Wild らは7），上記 10 工場の内最大の工場で，より詳細
な曝露推定を行い，1968-92 年に，2,860 名を追跡し，総
死亡 399 名から SMR1.02（0.92-1.13），肺がん死 46 名か
ら SMR1.70（1.24-2.26），内，低度曝露者では肺がん死 20
名から SMR1.41（0.86-2.17），高濃度曝露者では肺がん死
26 名から SMR2.02（1.32-2.96）を得た．焼結前曝露では，
2.42（1.10-4.59），焼結後では 1.28（0.41-2.98）であった．
　国内では，肺癌が合併したとみられるコバルトタング
ステン合金作業者のびまん性肺疾患の症例報告がある8）．
　その他，コバルト金属製造工場9），コバルト尖硝石工
場10）の調査では，肺がんに関して有意な結果を見ていな
い．

4．動物発がんに関する知見
　金属コバルトの吸入試験は NTP により実施されてい
る11）．雌雄各 50 匹のラットとマウスに，0，1.25，2.5，5 
mg/m3 の濃度で 6 時間/日，週 5 日，計 105 週間曝露し
た．ラットは，肺に細気管支-肺胞上皮がんが濃度依存的
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に発生し（雄で 0，16，34，36，雌で 0，9，17，30 匹），
雌雄とも最低濃度の 1.25 mg 群まで有意な増加であっ
た．また，副腎に良性と悪性の褐色細胞腫が雌雄で，膵
臓に膵島腫瘍が雄で濃度依存的に発生増加し，主に 2.5 
mg 以上の群で有意な増加が認められた．マウスでも肺
に細気管支-肺胞上皮がんが濃度依存的に発生増加し（雄
で 11，38，42，46，雌で 5，25，38，43 匹），雌雄とも
最低濃度の 1.25 mg 群まで有意な増加であった．
　コバルト金属の筋注投与試験が行われている．雌雄各
10 匹のラットに，コバルト金属粉末 28 mg を 1 回筋注し
た結果，雄 4/10，雌 5/10 の投与部に肉腫が見られた12）13）．
2 群の 10 匹のラットで胸腔内（横隔膜と肋間）に 28 mg
コバルト金属粉末を投与し，生存した 12 匹の内 4 匹に肉
腫が見られた14）．ウサギ 15 から 20 匹に，コバルト金属
粉末が，大腿骨に投与され，2 匹に肉腫が見られた15）．
　コバルト-クロム-モリブデン合金 28 mg の，80 匹雌
ラットへの筋注では，16 匹に肉腫が見られた16）17）．しか
し，同量のより大きな粒子の筋肉内移植では，ラット，
モルモットに，腫瘍は見られなかった18）．コバルト-クロ
ム-モリブデン合金 2 mm 径ペレットの皮下投与では腫
瘍は見られなかった19）．コバルトとクロム，ニッケル，
モリブデン，タングステン，ジルコニウムの各合金が，
ラットとウサギ大腿骨に投与されたが，腫瘍はできな
かった20）．コバルト-クロム-モリブデン合金を，ラット 20
匹の腹腔に，600 mg/kg 投与し，組織球腫，肉腫が各 1
匹に見られた21）．
　コバルト-アルミニウム-クロム尖硝石を，50 匹のラッ
トに，10 mg/kg を 2 週ごと，18 回気管内投与した実験
では，扁平上皮がんが雄 1，雌 2 匹に見られた21）．
　ラットに，5 mg のコバルトおよびコバルト硫酸を，腎
投与したが，腫瘍はできなかった22）．

5．発がんメカニズムについて
　遺伝毒性試験の結果は，金属コバルトおよび合金は，
DNA 鎖切断，コメットアッセイ，小核試験で陽性を示
している．発がんのメカニズムとしては，活性酸素の生
成や金属から溶出されるコバルトイオンにより修復酵素
の成分である亜鉛が，コバルトに置き換わることによる
活性の抑制が考えられ，特にタングステンカーバイドと
共存する場合は，コバルト単体の場合よりも活性酸素を
作り，より強い変異原性を示すようである．

6．発がん性分類の提案
　日本産業衛生学会では，1995 年に発がん分類第 2 群 B
としてきた1）が，その後の研究により，コホート研究によ
る「タングステンカーバイドを含むコバルト金属」の発
がん性に関する報告が増え，発がん性に関して限定的な
証拠があり，動物実験ではコバルト金属曝露により肺の

発がんを確認した．またIARCは，1987年においてGroup 
2B としていたが，2006 年（Vol. 83）において発がん性
について十分な証拠があるとして「タングステンカーバ
イドを含むコバルト金属」を Group 2A に変更している．
タングステンカーバイドの有無が，発がん作用に重要な
役割を示すようであり，従来のコバルト化合物とは，別
扱いとしたい．以上より，「コバルトおよびコバルト化合
物」として第 2 群 B としていたものとは別に，「タング
ステンカーバイドを含むコバルト金属」を第 2 群 A とす
ることを新規に提案する．

7．勧告の履歴
　2016 年度（新設）発がん性分類　第 2 群 A
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塩化ベンゾイル
C6H5COCl

［CAS No. 98-88-4］
発がん性分類　第 2群 B

1．発がん性分類の提案
　IARC は，1999 年のモノグラフ vol.711）で，英国と米国
における α-塩素化トルエン類と塩化ベンゾイルへの労
働曝露についての小規模なコホート研究で肺がんの増加
が報告されていることからヒトで限定された証拠がある
とし，また，動物実験について塩化ベンジルとベンゾト
リクロリドは十分な証拠，塩化ベンザルは限定された証
拠，塩化ベンゾイルについては不十分な証拠と評価し，

「α-塩素化トルエン類と塩化ベンゾイルの混合曝露」とし
て Group 2A に分類している．
　日本産業衛生学会は，IARCの分類変更をうけて，2001
年に α-塩素化トルエン類の発がん性分類の見直しを行
い，塩化ベンジルと塩化ベンザルを第 2 群 B から第 2 群
A に変更した2，3）．なお，ベンゾトリクロリドについては，
我が国の工場でベンゾトリクロリド合成作業者に高率に
肺がんの発生を認め，動物実験で発がん性が確認され，
遺伝毒性でも陽性の結果が得られていることから，肺が
んはベンゾトリクロリド曝露に由来すると考えるのが妥
当と判断し，第 1 群のままとした4）．しかし，塩化ベンゾ
イルについては検討されていなかったことから，今回そ
の発がん性分類について検討した．
　ヒトの知見については，日本における塩化ベンゾイル
製造工場での肺がんの症例報告5，6），および英国7，8）と米国9）

における塩素化トルエン製造工程に従事した作業者の疫
学調査での肺がん増加を示唆する報告がある．しかし，
塩化ベンゾイルと各種塩素化トルエンへの混合曝露であ

り，その発がん性が塩化ベンゾイルに起因するか否かに
ついては確認できないため，限定された証拠と考える．
動物実験における発がん性に関する情報については，マ
ウスを用いた吸入曝露10）および皮膚塗布11）による実験の
報告があり，肺腫瘍と皮膚腫瘍の発生がみられている．
しかし，いずれの腫瘍も発生匹数が少なく，統計学的有
意差が認められないことから，限定された証拠と考える．
遺伝毒性については，細菌を用いた試験で変異原性が陰
性であることが報告されている12）．
　以上より，IARC では Group 2A（α-塩素化トルエン類
と塩化ベンゾイルの混合曝露として）に分類しているが，
日本産業衛生学会では塩化ベンゾイルの発がん性分類を
第 2 群 B とするのが妥当と判断し，発がん性分類表の第
2 群 B に新規で掲載することを提案する．

2．勧告の履歴
　2016 年度（新設）発がん性分類　第 2 群 B
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感作性物質暫定物質（2016）の提案理由

平成 28 年 5 月 24 日
日本産業衛生学会

許容濃度等に関する委員会

トリクロロエチレン
CHCl＝CCl2

［CAS No. 79-01-6 ］
感作性分類　皮膚第 1群

1．感作性分類の変更理由
　近年，トリクロロエチレン（TCE）の非特異的な神経
系への影響以外に，Stevens-Johnson 症候群を含む感作
性皮膚障害がアジア諸国で多発し，全身性皮膚・肝障害

（generalized dermatitis complicated with hepatitis）ま
たは TCE 過敏症症候群（hypersensitivity dermatitis あ
るいは hypersensitivity syndrome，HS）として知られ
ている．この疾病は，抗生物質，カルバマゼピンやフェ
ノバルビタール等の抗けいれん薬，アセチルサリチル酸
やパラセタモール等の解熱鎮痛薬，アルベンダゾールや
チニダゾール等の包虫駆除薬等の薬物やウイルス，マイ
コプラズマ，細菌感染によって引き起こされる．これら
の医薬品以外の原因化学物質としては，TCE のみならず
殺虫剤スプレー，9-ブロモフルオレン，ホルムアルデヒ
ドなどが知られている1）2）．
　国別発症を見ると，日本からの報告は多くないが，1960
年から 1980 年代にかけて，5 名の患者が発生した2）．加
えて，2009 年に池岡ら3）により，2010 年には Watanabe
ら4）5）により合計 2 名の症例が報告された．韓国では 1990
年代から 2000 年代にかけて 2 名報告され，さらに，2012
年に Jung ら6）により 1 例が報告されている．その他，
フィリピンで 7 名，シンガポールで 8 名，タイで 3 名，
アジア以外では，スペインで 1 名，米国で 5 名報告され
ている．報告数が圧倒的に多いのが中国であり，1990 年
代から 2000 年代にかけて 200 名以上の患者が発生し，
Huang et al7）の 30 症例等を合わせると，これまでに 300
名を超える症例が把握されている．治癒後職場に戻り
TCE に再曝露して死亡した例もある6）．
　HS 患者の皮膚病型は剥脱性皮膚炎が最も多く，全体
の 50～70％である7）．次いで多形紅斑が 20～30％である．
Stevens-Johnson 症候群と中毒性表皮壊死融解症は少な
く，10％以下である．仕事の内容は，脱脂洗浄，成型，
包装，研磨，製品検査，溶接等であった．脱脂洗浄作業
に従事していた者が圧倒的に多く，この作業が HS に対
するリスクが高いと解される．
　HS は TCE 使用開始から平均約 1 ヶ月後に発症してい
る．性差はなく，比較的若い年齢層に発生している．肝

障害は全員に観察され，38℃以上の熱発，白血球，特に
好酸球の増多，表在リンパ節の腫脹を伴うことが多い．
7 割の患者で皮疹発症直前の薬物の使用は認められず，
マイコプラズマ，単純ヘルペスウイルス，サイトメガロ
ウイルス，風疹，肝炎ウイルスの急性感染は認めていな
い．患者 30 名中 2 名で麻疹の，また 28 名中 1 名で EB
ウイルスの IgM 抗体が陽性であるが，対照群との有意差
は認められない．一方，57 名中 14 名（25％）でヒトヘ
ルペスウイルス 6 型（HHV6）の抗体価上昇を認め，乳
児期の初感染後潜伏感染している同ウイルスの再活性化
を認めた．HHV6 の再活性化は日本国内で発見された症
例でも証明され，Watanabe ら4）が報告した症例では，
HHV6 の再活性化に続き，サイトメガロウイルスの再活
性化も見いだされている．これらの病態は，抗痙攣薬カ
ルバマゼピン等により5000人に1人の頻度で発生する遅
延型重症薬疹のサブタイプの 1 つ（drug-induced hyper-
sensitivity syndrome（DIHS）または drug reaction with 
eosinophilia and systemic symptoms（DRESS））と同一
であり，DIHS/DRESS の中心的な特徴である HHV6 の
再活性化は，この疾病の臨床経過に関係していると考え
られている5）8）．
　Phoon ら9）は 5% の TCE をオリーブ油に溶かして 1 名
の患者にパッチテストを行ったが，結果は陰性であった．
しかし，Nakayama ら10）は TCE，トリクロロエタノール

（TCOH），トリクロロ酢酸（TCA）によるパッチテスト
を行った．10%，25% の TCE で弱陽性であったが，5%
では陰性であった．0.005%-5% の TCOH では中程度の陽
性であったが，5% の TCA は陰性であった．また，
Watanabe ら4）は TCE とその代謝物（抱水クロラール

（CH），TCOH，TCA）のパッチテストを行ったところ，
全化学物質が陽性を示した．
　Huang らは TCE による HS 患者 19 名，12 週間以上
TCE に曝露されたが過敏症症候群を発症していない健
康労働者 22 名，曝露期間が 12 週未満の健康労働者 20 名
を対象として，TCE，代謝物の CH，TCOH および TCA
のパッチテストを行った11）．患者において CH（5，10，
15％）の陽性率は 100％であった．TCOH（0.05，0.5，
5%）の陽性率は 52.6％から 89.5％で，用量依存的であっ
た．TCE（5，10，25，50％）と TCA（0.5，5％）の陽
性率は最高用量でそれぞれ 10.5％と 47.4％であった．22
名の健康労働者の陽性者は観察されず，20 名のトリクロ
ロエチレン曝露 12 週間未満の労働者の CH の陽性率は
15％であった．
　Tang ら12）は対照群 10 匹，TCE 群 50 匹の雌モルモッ
ト（FMMU 系）を用いて，Guinea Pig Maximization 
Test（GPMT）を行った．皮膚感作性が認められたのは
50 匹中 33 匹（66％）であった．感作した動物の肝/体重
比は増大し，血清 AST と ALT の上昇が認められた．感
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作した動物の皮膚の病理を観察したところ，皮下に炎症
細胞の浸潤が認められた．肝臓には HE 染色により，肝
細胞のバルーニングが観察された．Hibino らは 10 匹の
雌雄のモルモットを用いて TCE，TCA および TCOH の
GPMT を行った13）．TCE の場合雌の 9 匹，雄の 7 匹に，
TCOH の場合，雌の 5 匹に感作性が観察された．TCA
には雌雄のモルモットに感作性は観察されなかった．
　以上の結果より，TCE の感作性は疫学的にも動物実験
でも明らかであり，感作性分類を現行の皮膚第 2 群から
皮膚第 1 群として提案する．

2．許容濃度等
　日本産業衛生学会：25 ppm14）（1997 年）
　ACGIH：10 ppm15）（2007 年）

3．勧告の履歴
　2016 年度（改定案） 皮膚第 1 群
　2015 年度（新設） 皮膚第 2 群
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