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WHO飲料水水質ガイドライン

第 2巻健康クライテリアと関連情報

(日本語版)に寄せて

我が国をはじめとする先進工業国では，産業活動に伴う化学物質の排出や農薬の散布に

よる水道水源の汚染，水源水質の富栄養化による異臭味の問題，消毒による副生成物の健

康への影響なとう水道水質問題は複雑・多様化してきている。一方，多くの開発途上国で

は，細菌感染症を引き起こさない安全な飲料水の供給が急務となっている。

いずれの国においても水道は人の健康と生活にとって重要な基盤施設であることから水

道水質に関する関心は世界的にも高まっており，このような背景の中で WHO (世界保健

機構)の飲料水水質ガイドラインに対する期待も大きいものとなってきている。

WHOは1984年に加盟各国に対して WHO飲料水水質ガイドラインを勧告したが，今般，

その後の新しい科学的知見を取り入れて旧来のガイドラインを再評価し，新たに飲料水水

質ガイドラインをとりまとめた。

我が国としては，国際的な視野に立ち，厚生省をはじめとした関係機関の専門家が，今

回の WHO飲料水水質ガイドライン改訂作業に参画し，専門的な実験データの提供や専門

家会議への参加等の支援を行ってきた。

ガイドラインの策定に当たって，数多くの化学物質の性状や毒性に関する最新データを

盛り込むとともに膨大な資料の整理が行われたが，ここで日本が果たした役割は大きく，

国際的にも高い評価を受けたところである。これに尽力された多くの研究機関，水道事業

体等の関係諸氏に改めて感謝の意を表したい。

このたび， WHOから発刊された飲料水水質ガイドラインの日本語版が出版されること

となったのは大きな慶びであり，本書が水道のみならず広く関係の分野において活用され

ることを希望する次第である。

厚生省生活衛生局水道環境部

部長浜田康敬





WHO飲料水水質ガイドライン(第 2版)

第 2巻健康クライテリアと関連情報

(日本語版)刊行に当たって

国際的にも水道水質に関する関心は多様化している。開発途上国では消化器感染症対策

として水道水を供給することが，工業先進国では健康影響リスクが少なく快適な水道水を

供給することが強く求められている。このような背景を考慮しつつ世界各国が水道整備を

行う上で参考とするために設定されたのがWHO飲料水水質ガイドラインである。

WHOでは従来水質基準を定めていたが， 1984年に加盟各国の水道・飲料水に係わる行

政上の規範となる水質基準を定めるより，水道として望ましいレベルをガイドラインとし

て勧告することとした。したがって，世界各国は社会的，経済的あるいは地勢的な諸条件

を勘案して，実行可能で適切な水質基準を定めることが期待されることとなる。

1984年に勧告された WHO飲料水水質ガイドラインは1980年頃までの科学的な知見に基

づいて定められており，勧告の中でもガイドライン値は定期的に見直されるべきものであ

るとされていた。事実，それ以降の科学技術，特に環境発ガン物質に係わる化学物質の進

歩はめざましく， WHO等関係国際機関では多くの化学物質の毒性評価についてクライテ

リアを明らかにしている。また ECの統合が具体的になるにつれてヨーロッパ各国が

ECの飲料水水質指令を改正する作業を WHOの下で行うということになり， WHOヨーロ

ッパ事務局がWHOガイドラインの改正作業の実務を行うこととなった。しかし， WHO 

の財政的な理由により工業先進国が改正作業を分担して行うこととなり，ヨーロッパ地域

事務局各国に加えてアメリカ合衆国，カナダ，日本も参加して改訂作業が進められること

となった。

この改訂作業は， 1988年から1992年にかけて行われた。 1988年10月に改訂方針や改訂作

業の分担に関する会議が開催され，この方針に沿ってその後の分野別専門家会議等が合計

17回開催された。それを受けて日本国内でも専門家会議を聞き検討を行った。 92年 9月に

改正案を最終的にとりまとめる会議が WHO本部で開催され 新たな勧告案がまとまっ

た。

改正ガイドラインは， 1984年ガイドラインに比べより健康に係わるガイドラインであ

る。旧ガイドラインでは微生物学的性状，快適・利便性に関する項目，健康影響を有する

無機物質，健康影響を有する有機物質と放射性物質から構成されていたが，ガイドライン

では健康影響項目についてのみガイドライン値を定め，快適・利便性に関する項目はガイ

ドライン値ではなく目標値を示すにとどまっている。

有機無機化学物質，細菌学的性状など 150項目以上について工業先進国が分担してクラ

イテリアを作成した。その後，環境化学物質の専門家会議においてそれらのクライテリア

を審議し，必要があれば修正を加える等してクライテリアをまとめあげるとともにガイド



ライン値案を定めた。これらに関して日本政府は総合的に大きな役割を果たしたほかに，

水銀，アクリルアミド，ヘキサクロロブタジェン，エピクロロヒドリンのクライテリアと

ガイドライン値案の策定に関与するとともに，その他 25項目についてはそれらの案を支

援する役割も務めた。これらに参加された方々のお名前を後に示してご協力を感謝した

、、。

ガイドライン値の導出方法については本文で詳述しているが，このガイドライン値の原

則について簡単に記しておく。

1) 毒性データ等をもとに最大無作用量 (NOAEL)，最小作用量 (LOAEL)の値につ

いて専門家会議で検討し，一日受忍摂取量 (TDI) を求め，これからガイドライン値

を定める。

2) 飲料水からの摂取量について十分なデータがある場合をのぞいて TDIの 10%が飲

料水を通じて摂取されるとして計算する。

3) 国際ガン研究機関 (IARC)の行った評価結果でグループ 1，2Aとされたものについ

ては闇値なしの統計モデル(線形多段階モデル)を用いて生涯リスクの増加を 10-5

としてガイドライン値を求める。

4) 毒性データの確度が低いこと等により不確実係数に 10，000が適用された物質や，

分析法の精度，工学的に達成可能なレベルを配慮してガイドライン値が定められた場

合には暫定ガイドライン値とする。

動物実験のデータの利用については注意が払われたが，旧ガイドラインで行われていた

動物とヒトとの体重当たりの体表面積の差異についての修正はここでは行われなかった。

統計モデルによる手法それ自体が十分安全側にあり，更に体表面積修正を行うのは過剰で

あるとの専門家会議の判断があったためである。

一方，日本国内では，これと並行して厚生省生活環境審議会を中心として日本の水道水

質基準の見直しが行われ，平成 4年 (1992年)には最終答申が出されたが，その際にもこ

のWHOガイドラインの策定に用いられた毒性データ等が活用された。これらの毒性に関

する詳しい文献は WHOガイドライン第 2巻として1996年に発刊された。

WHOガイドラインは，世界中の多くの国々の飲料水の質を向上させることを目的とし

て勧告されており，飲料水の安全性にもっとも不可欠な細菌学的側面に重点を置いている

のが特徴であるが，先進国特有の化学物質汚染や消毒副生成物に関しでも詳しいデータを

基に考慮がなされている。また，現在のデータが不十分で、今後の検討が必要な物質に関し

でも暫定ガイドライン値が設けられているため，将来の水質にとってどのような配慮が必

要かを知ることができる。このような考え方は，このたび設定された日本の水道水質基準

でもみられ，従来と同じように常に測定を行う基準項目のほかに，監視項目を設け，測定

データを集積し，今後の水質の管理に役立てられるようになっている。

今日の水質分析に関する技術の進歩はめざましく，今後もガイドラインや基準の改訂は



行われていくと思われるが，そのためには体系的に物性や毒性，環境中での挙動などにつ

いで情報を集積していく必要がある。特に今回の改訂でわが国の研究者の業績が反映され

たのは英語で発表された論文にとどまったが，わが国の研究者の地道な努力が国際的に評

価された。今後もこのような努力を積み重ねていかなければならないと考えている。

最後に，本書の翻訳に携った，水質問題研究会の有志の方々始め関係各位に深くその労

に感謝の意を表します。

WHO飲料水水質ガイドライン改訂に関する専門家会議日本代表

北 海 道 大学大学院工学研究科教授真柄泰基

WHO飲料水水質ガイドライン改訂に関する専門家会議委員(所属は当時)

相沢貴子 国立公衆衛生院水道工学部

曾田喜崇 国立衛生試験所総合評価研究室

安藤正典 国立衛生試験所環境衛生化学部

川島邦夫 国立衛生試験所薬理部

河 村清史 国立公衆衛生院廃棄物工学部

黒川雄二 国立衛生試験所毒性部

小島茂雄 国立衛生試験所環境衛生化学部

白水 暢 社団法人日本水道協会工務部

高橋 惇 国立衛生試験所代謝生化学部

能美健彦 国立衛生試験所変異遺伝部

長谷川隆一 国立衛生試験所毒性部

辰巳俊一 社団法人日本水道協会

森本和滋 国立衛生試験所生物薬品部

嶺岸謙一郎 国立衛生試験所代謝生化学部

箕輪虞i登 国立公衆衛生院疫学部

その他会議に出席された方々(所属は当時)

武田明治 国立衛生試験所環境化学部

木村繁夫 福岡県南水道企業団

大久保勉 八戸圏域水道企業団

針間矢研二 神戸市水道局

佐々木春代 札幌市水道局

平田綾子 東京都水道局

柳沢武光 東京都水道局

一戸正憲 東京都水道局

辻 昌美 厚生省生活衛生局水道整備課



巻 頭 仁1

1984年から 1985年に，世界保健機構 (WHO)では 3巻にわたる飲料水質ガイドライ

ン(第 1版)を刊行した。このガイドラインに関する検討は， WHOとEURO(世界保健

機構ヨーロッパ支部)との共同で行われた。

1988年には， WHO内でガイドラインの修正に着手するという決定があり， WHOと

EUROの分担で見直し作業が開始された。本部内では，環境汚染保護ユニット (PEP)

とILO/UNEP/WHO化学物質安全国際プログラム(IPCS) が担当し， IPCSが飲料水中

の化学物質のリスクアセスメントに関する情報を主に担当した。

新しいガイドライン(第 2版)は 3巻にわけで出版されることとなっている。第 1巻

「勧告 (Recommendations)Jでは飲料水中の様々な物質等に関するガイドライン値とそ

れらの値の基礎に関する情報が要約されている。第 2巻「健康クライテリアと関連情報」

では，それぞれの汚染物質に関する研究についてまとめであり，ガイドライン値はこれら

に基づいて決定されている。第 3巻「水道供給の監視と制御」の目的はこれらと違い，主

に発展途上国の集落などで安全な水道を供給するためにどのように対策をたでればよいの

かについて書かれている。

この飲料水ガイドラインの準備には 4年が費やされ，多くの組織が参加し， 40ヶ国を

超える先進国，発展途上国から 200人以上の専門家が参加し， 18回もの会合が行われた。

このガイドラインの完成に当たり，これらの組織や参加者の方々には，大いなるご尽力を

いただいた。付録 1にお名前を掲載している。

検討された個々の汚染物質に関しては，それぞれの代表国が，飲料水からの曝露に対す

る人間への健康影響のリスクを評価する試案を作成した。カナダ，デンマーク，フィンラ

ンド， ドイツ，イタリア，日本，オランダ，ノルウェー，ポーランド，スウェーデン，イ

ギリス，アメリカといった国々である。

試案に対して，それぞれの重要な項目ごとにコーディネーターが責任をもち，科学研究

機関や専門家グループがリスクアセスメントを行い，ガイドライン値を決定した。

準備期間中，環境健康クライテリア (EHC)研究委員会，国際ガン研究機関(IARC)， 

国連食糧農業機構 (FAO)/世界保健機構 (WHO)合同食品添加物委員会， FAO/WHO合

同農薬専門委員会の中で IPCSにより行われてきたリスクアセスメントに関して深く検討

を行い，食品添加物に加え，鉛やカドミウムといった汚染物質に関しても評価を行った。

このガイドラインにおいて飲料水中のすべての化学物質を網羅しているわけではないこ

とは明らかであり，今回評価されていない重要な化学物質は， WHOの今後の見直しに生

かされねばならない。



飲料水質ガイドラインの見直しは，評価が必要な多くの物質について毎年継続するよう

計画されており，必要に応じて，新規物質や新たな科学的知見が得られた物質に関する評

価が追加される。特に，暫定ガイドライン値を設定されている物質に関しては優先的に見

直しが行われることになっている。
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飲料水水質ガイドラインの完成にご尽力をいただいたすべての方々に深く感謝する次第

である。



本文中の略称

AAS 原子吸光法

A/C アスベストセメント

ADA アンピシリンーデキストリン寒天

ADI 1日許容摂取量

a. 1. 活性成分

AIDS 後天性免疫不全症候群

ALAD アミノレプリン酸脱水素酵素

ALAT アラニンアミノトランスフエラーゼ

AOC 同化性有機炭素

APHA 米国公衆衛生協会

BOD 生物化学的酸素要求量

Bq ベクレル(放射性物質量の単位)

BSP ブロモスルフオフタレイン

BUN 血中尿素窒素

bw 体重

CAS ケミカルアブストラクトサービス

cfu コロニー形成単位

CHO チャイニーズ、ハムスター卵巣

CMC カルボキシメチル (CM)セルロース

DENA ジエチルニトロソアミン

DMAA ジメチルアルシン酸

DNA デオキシリボ核酸

DOPA 3， 4-ジヒドロキシフェニルアラニン

ECG 心電図

EDTA エチレンジアミン四酢酸

EEG 脳波図

EIEC 腸管侵入性大腸菌(病原大腸菌)

EP 赤血球プロトポルフイリン

EPA 環境保護局(米国)

ETEC 腸管毒素性大腸菌(病原大腸菌)

FAO 国連食糧農業機構



FPD 炎光検出器

GC ガスクロマトグラフィ-

GCI 一般認知指標

GEMS 地球環境監視システム

GOT グルタミン酸・オキザロ酢酸トランスアミナーゼ

GPT 

h 

HD 

HDL 

HPLC 

IARC 

ICRP 

ID 

Ig 

IgG 

IgM 

ILO 

IPCS 

IQ 

ISO 

jECFA 

jMPR 

LC50 

LD50 

LH 

LOAEL 

LT 

MAC 

MAIS 

MDI 

MFL 

MIB 

(訳注:アスパラギン酸アミノトランスフエラーゼ (AST)と同義)

グルタミン酸・ピルビン酸トランスアミナーゼ

(訳注:アラニンアミノトランスフエラーゼ (ALT)と同義)

時間

Hodgkin病

高密度リポ蛋白

高速液体クロマトグラフイ一

国際ガン研究機関

国際放射線防護委員会

感染量

免疫グロプリン

免疫グロプリン G

免疫グロプリン M

国際労働機構

化学物質安全国際プログラム

知能指数

国際規格機構

FAO/WHO合同食品添加物委員会

FAO/WHO合同残留農薬専門委員会

半数致死濃度

半数致死量

黄体形成ホルモン

最少作用量

非耐熱性腸毒素

Mycobacterium avium (鳥型結核菌)群

Mycobacterium avium， Mycobacterium intracellulare， Mycobacterium scro-

fulaceum群

精神発達指標

100万本繊維/1
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第 1章はじめに

飲料水の水質に関するこの WHOガイドラインには，ガイドライン値の利用の仕方，さ

まざまな化学的・物理的・微生物学的そして放射線化学的な汚染物質の中からこの中で取

り上げる物質の選定基準の定義，ガイドライン値を導き出すのに使われた手法の説明，そ

してガイドラインの勧告及び現在は健康影響に基づくガイドライン値が設定されない理由

に関する要約説明が示されている。

飲料水の水質に関するガイドラインの第 2版は， 1984年のガイドライン以降追加され

た多くの飲料水中の汚染物質を盛り込んでいる。また，新たに得られた科学的情報に基づ

き，多くのガイドライン値が前ガイドライン値より変更されている。この第 2版のガイド

ライン値は， 1984年版のガイドライン値に代わるものである。

ガイドライン値が勧告されている化学物質の数は，第 1版より多くなっているが，これ

らの化学汚染物質のすべてが，すべての給水系，すべての固において存在するというわけ

ではない。従って，各々の国で水質基準を策定する際には，物質の選定に注意を払い，そ

の地域の地理的条件や生活様式などの因子について考慮、しなくてはならない。たとえば，

ある特定の農薬がその地域で使われていないのなら，飲料水中には存在することはないと

考えることができる。

消毒副生成物のような場合には，ガイドライン値が提案されているすべての物質に対し

て水質基準を設定する必要はない。塩素消毒を行った場合，クロロホルムを主成分とする

トリハロメタン類が主な消毒副生成物となるが，同時に塩素化酢酸を生じる。多くの場

合，クロロホルムやトリクロロ酢酸の濃度の制御が適切に行われれば，塩素消毒により生

ずる他の副生成物の制御をすることができる。

様々な資源、が乏しい場合には，比較的影響の少ない物質の基準値やモニタリングは，必

ずしも必要ではないということを水質基準を策定する際に考慮する必要がある。

ガイドライン値が勧告されている無機物質の中には，ヒトの栄養分としての必須成分も

含まれるが，このガイドラインでは，そのような物質の理想的な濃度下限については検討

されていない。

1.1概 論

飲料水の水質に関するガイドラインの第一の目的は，ヒトの健康を保護することであ

る。このガイドラインは， もし適切に履行されるのであれば，健康に対して影響を及ほす

ことが知られている水中の汚染物質を除去すること，あるいは，最低のレベルまで低減し

て供給する飲料水の安全性を保証する各国の水質基準を策定する際の基礎として使用され
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ることを意図したものである。勧告されたガイドライン値は，義務的な規制値ではないと

いう点を強調しておかなければならない。そのような規制値を決定するためには，地域的

あるいは国家的な環境の状況，社会的，経済的，文化的な状況を背景にガイドライン値を

考慮する必要がある。

飲料水の水質に関する国際的な水質基準の策定を積極的に進めない主な理由は，それぞ

れの国の基準や規制を制定する際には， (質的・量的な)リスク便益手法を用いることに

よってもたらされる利点があるからである。この手法を用いることにより，容易に実行で

き，また遵守可能な基準や規制を制定できるからである。例えば，水不足の地域で，あま

りにも厳しい基準を採用することは，それらの基準に適合させるために水道供給を困難に

することにさえなるからである。従って，個々の国々が策定する基準は，その国の政策や

経済的要因に影響されることとなる。しかしながら，政策や利益を考慮するあまり，ヒト

の健康が危険にさらされるようなことがあってはならない。また，基準やその施行には，

適切な法律的な枠組みばかりでなく，適当な施設や専門的技術にも裏付けされていなけれ

ばならない。

安全性の判断すなわち特定の状況下におけるリスクの許容値はどのくらいであるかは，

全体として社会の役割に帰存する課題である。ここで与えられたガイドライン値のどの値

を基準として採用するかによって得られる便益がコストに見合っているか否かの最終的な

判断は，それぞれの国が決定することである。強調されねばならないことは，ガイドライ

ン値はフレキシピリティを有する値であり，許容水質の飲料水が供給されているか否かを

判断できるようにするための数値であるということである。

水は，生命を維持するために必須のものであり，満足のいく十分な量の供給がなされね

ばならない。また，飲料水の水質をできる限り良くするためのあらゆる努力がなされなけ

ればならない。水道施設を汚染させないように保護することが第一の防御である。水源の

保護が，安全な飲料水を保証する最も良い方法であることは常に変わりなく，汚染された

水を使用可能なレベルまで処理するよりも優先されるべきである。しかし，ひとたび健康

に影響を及ぼす状態が確かめられたなら，健康へのリスク，代替水源の可能性，適切な対

策の可能性について検討しどのようにして要件を満たした水を供給すべきかの判断をし

なければならない。

水源は多くの種類のバクテリア，ウイルス，病原菌，寄生虫を含むヒト及ぴ動物の排他

物による汚染からできる限り保護されなければならない。適切な保護及び効果的な処理を

しそこなうと，腸管性の細菌感染症や伝染性疾患の集団発生のリスクを高めることにな

る。水系感染症に対して最もリスクが高い集団は，幼児，子供，衰弱した人，非衛生的状

況下で生活している人，病人そして高齢者である。これらの人々の発症に至る暴露量は，

普通の成人に比べて明らかに低い。

微生物汚染が有する危険性とそれによる健康影響を見れば，その制御は常に最優先で扱
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われるべきであり，決して妥協してはならないものである。

微生物によるリスクの評価は，微生物の質の多様性もあって，疫学的証拠が不十分であ

ること，関連する因子の数が多くそれらの相互関係などもあり，難しくかっ議論の的であ

る。一般に，微生物によるリスクで最も高いのは，ヒト及び動物の排植物で汚染された水

を摂取することである。微生物によるリスクは，完全に取り除くことはできない。すなわ

ち，水系感染症は，人と人との接触，エアロゾル(大気中に浮遊している微粒子)，食物

の摂取によっても伝染し，また，微生物は保菌者やキャリァー内に存在し続けるからであ

る。したがって，安全な水を供給することは，これら経路による感染の機会を減らすこと

になる。水系感染症は，その地域の多くの人々が同時に多発するものであり，その発生が

ないように格段の配慮をしなければならない。

飲料水中の毒性化学物質による健康リスクは，微生物由来のものとは異なる。突発的な

事故による多量の化学物質による汚染は別として，水中には急性毒性を有する化学物質は

ほとんどない。また，経験的にそのような場合には，その水は味，臭い，外観の面から飲

用することが出来ないようになる。

化学物質による汚染は，一般的に急性影響を生じないため，急性でかつ多くの人に影響

を与える微生物汚染よりもプライオリティ(優先順位)が低い。事実，飲料水中の化学物質

についての基準は，影響の大きな微生物汚染の次に考慮されているということができる。

飲料水中の化学物質に関連した問題は，長期間の暴露の後に健康影響が発現する可能性

から重要なこととなる。特に注意しなければならないのは，重金属や発ガン性物質のよう

な蓄積毒性を持った物質についてである。

浄水処理で化学物質を消毒剤として用いると，副生成物としての化学物質が通常生成さ

れ，そのうちのいくつかは，毒性を有しているということに注意しなければならない。し

かし，これらの副生成物による健康リスクは，不十分な消毒によって生じるリスクに比べ

て極めて小さいものであり，そのような副生成物を制御しようとするため，消毒をなおざ

りにしてはならない。

飲料水の天然由来の放射性核種による健康へのリスクは考慮の対象にしなければならな

いが，総暴露量のうち飲料水の寄与する割合は非常に少ない。この版の中で勧告している

ガイドライン値は，事故によって環境へ放出されたことにより汚染された水に対しては適

用されない。

飲料水の質を評価する際に，使用者は自分の感覚にまず頼っている。水中の汚染物質

は，水の外観，臭い，味に影響を与えることもあり，使用者は，これらに対する判断基準

でもって水質や摂取しでも障害がないかを評価する。濁った水，着色した水あるいは受け

つけられない臭いや味を持った水を，使用者は飲用に適さない水とみなす。従って，使用

者にとって違和感を生じさせない水質を維持することが不可欠である。もっとも，感覚的

にみて特に支障がないことが水の安全性を保証しているわけではないことにも注意してお

3 

Eヨ



かなければならない。

固として飲料水に関する規制あるいは基準を策定しようとする国は，水の快適さに係る

水質を保持するために必要なコストと便益との関係を十分評価しなければならない。

健康影響を有する物質に対しては道守義務を求める規制値が定められているのに対し，

水の快適性や利便性に係る物質については，ガイドライン値のみしか定められないことも

よくあるが，色々な意味で資源が非常に少ない国では，政策的に優先順位を確立する方が

さらに重要であり，それぞれのケースで健康に与える影響を考慮して，優先順位を決めな

ければならない。このアプローチは 飲料水の快適性や利便性の重要性を過小に評価する

のではないが，使用者は安全な水道を利用しないようになりかねない。味，臭い，色は健

康に悪影響を及ぼす可能性を示唆する最も重要な因子であることを強調しておく。

水源の保護，処理の効率及び信頼性，配水管網の保護(配管の腐食の制御など)のよう

な多くのパラメータが，水質の評価において考慮されなければならない。水質の監視や，

制御に関連したコストもまた，それぞれの国で基準を定める際に十分評価しておかなけれ

ばならない。これらのことに関しては，種々の文献を参考にしていただきたい(参考文献

参照)。

1.2 ガイドライン値の特性

ガイドライン値は，健康に影響を及ぼす可能性のある水中の汚染物質に対して設定され

たものであり，飲料水の水質を評価するための基礎情報からなっている。

(a) ガイドライン値は，生涯にわたって消費したとしてもヒトの健康にいかなるリスク

も生じさせない汚染物質の濃度である。

(b) このガイドラインによって定義された水質は，個人の衛生も含めて，ヒトが飲用す

る場合にも，一般的な生活用に用いる場合にあっても，適合する水質のことである。

しかし，より質の高い水は，腎臓透析のような特殊な目的のためには要求されるであ

ろう。

(c) ガイドライン値を超過するということは，①対策を講じることを念頭において，そ

の原因を調査することや，②ヒトの健康に対して責任のある関係当局にアドバイスを

求めて相談することを始める信号である。

(d) ガイドライン値は，生涯にわたって飲用しでも影響のない水質を示しているが，こ

れらのガイドライン値を定めたからといって，そのレベルで飲料水の水質を悪くして

もいいということにはならない。むしろ，飲料水の水質を最も良いレベルに維持する

ための努力を絶えず払うべきである。

(e) 飲料水が，ガイドライン値を短時間でも超えたら，その水は飲用に供せないという

ことを意味するわけではない。いかなるガイドライン値においても，ヒトの健康に影

響を及ぼすことなく超過できる量や期間は，その水に含まれる汚染物質ごとによって
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決まるものである。化学物質に対してはガイドライン値を超えた時には，監視当局

(通常はヒトの健康に対して責任のある関係当局である)が，飲料水以外の経路から

の汚染物質の摂取量を考慮したうえで，健康影響の可能性やその性状，毒性，水質改

善策の実行可能性，及びその他必要な事項等について，適切な指導を行えるようにし

ておかなければならない。

(f) このガイドライン値を基として，それぞれの固で飲料水に関する基準を策定する際

には，それぞれの地理的，社会的，経済的，食習慣など化学物質の暴露に関係する要

因を考慮しなければならない。このことから，各国の基準はガイドライン値とはかな

り異なるものが策定されることになるであろう。

(g) 放射性物質による汚染の場合，暴露の参照値に基づいて，総アルファ及び総ベータ

放射能に対するスクリーニング値を示した。

勧告されたガイドライン値は，ヒトの健康を保護するばかりでなく，実務的で達成可能

なものであるということは重要である。ガイドライン値は，一般的な試験機関の日常の操

作条件で達成できる検出限界より低い濃度には設定されていなし当。さらに，ガイドライン

値は，現行の制御技術によって望ましいレベルまで低減あるいは除去することができるレ

ベルが勧告されている。

項目によっては，有害と思われる証拠はあるものの，健康影響に関する情報が十分で、な

い汚染物質に対しては，暫定的なガイドライン値が設定された。また，暫定ガイドライン

値は，毒性影響等を基に算定されたガイドライン値が，定量下限より低い物質，あるいは

実用的な処理によって得られるレベルより低い物質に対しても設定されている。

快適性に係る水の特性は，社会的，経済的及び文化的な面ばかりでなく，個人の好みに

よっても左右される。この理由から，快適性の観点から満足のいくようにするためのレベ

ルを示すべきではあるが，健康影響と係らない物質に対しては，ガイドライン値は設定さ

れていない。

勧告されたガイドライン値は，ヒトの健康を保護するためのレベルに設定されている。

従って，それらの値は，水棲生物の保護には適していないかもしれない。ガイドライン

は，直接飲用に用いるボトル水や氷にも適用できるが，その語句の普通の使い方の意味あ

いから飲料水というよりも清涼飲料水として扱うべきミネラルウォーターには，ガイドラ

インは適用されない。そのようなナチュラルミネラルウォーターに対しては Codexスタ

ンダードがすでに策定されている。

1.3 健康に影響を及ぼす汚染物質の選定基準

し尿に汚染された水は，微生物性疾患を流行させることにつながるという認識から，ヒ

トが消費する水にはし尿による汚染がないことを確認するための日常試験での感度の高い

試験方法が開発されてきた。水中に存在する多くの病原性生物が存在していることを検出
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することが可能となったが，それらを同定したり計数したりする方法は，複雑でかつ時間

を要することが多い。従って 汚染の可能性があるすべての微生物を監視することは実用

的でない。し尿汚染の指標や浄水処理及び消毒の効果の指標として，ヒト及び他の温血動

物の排植物中に一般的に存在する微生物を検知することは，より理にかなったことであ

る。このような目的に用いることができる指標細菌類については，第9章に示す。そのよ

うな微生物が存在することは，排植物由来の物質が存在すること，すなわち，腸内細菌が

存在することも示している。逆に，微生物が検出されなければ，病原菌もまた存在しない

ことを意味している。

世界中の飲料水供給システムから何千種類もの有機及び無機物が，極めて低い濃度で存

在していることが確認されている。ガイドライン値を策定するとして選定された化学物質

は，ヒトの健康に影響を及ぼす可能性があり，飲料水中から高い頻度で検出され， しかも

比較的高濃度で検出される物質である。

飲料水中に存在する健康に影響を及ぼす可能性のある物質の中には，浄水処理に使用さ

れる化学物質や，給配水系で使用されている材料に由来するものもある。そのような物質

は，使用されている化学物質や材料についての仕様を適切に定めることによって，最も良

く制御することができる。例えば，水処理には種々の多価電解質が説集助剤として使用さ

れているが，未反応の残留モノマーが存在することが問題となっている。多くの多価電解

質は，アクリルアミドポリマー及びコポリマーをベースとしているカえそれらの中には{故

量不純物として，アクリルアミドモノマーが存在しているのである。消毒用の塩素から

は，四塩化炭素がしばしば検出されている。飲料水中のこの種の汚染物質は，飲料水の水

質よりもむしろ，薬品や消毒剤自体の品質の規制により最も良く制御することができる。

同様に，配管材料の質に関しても厳しい規制を施せば，プラスチックパイプ中の微量物質

による飲料水の汚染を防ぐことができる。給配水系のポリマーによる現場塗覆や溶剤を用

いる塗覆による汚染を制御するには，使用材料の質を制御することに加えて，施工方法に

ついての規則も策定する必要がある。
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第 2章微生物学的側面:はじめに

飲料水による最も普遍的で広範囲な健康リスクは人間や動物の排植物とくに糞便による

直接的又は間接的な汚染である。そのような汚染が新しいものであり，汚染の原因者中に

腸管系感染症の原因微生物の保有者がいれば，その疾病を引き起こす病原微生物が水の中

に存在することになるであろう。このような水を飲むことあるいは食事の準備で使うこと

は新しい感染者をもたらすことになろう。

問題になる病原微生物には細菌 ウイルス 原生動物があり これらは軽度な胃腸炎

から深刻でときには致命的な下痢，赤痢，肝炎，腸チフスまでのいろいろな激しさの症状

を引き起こすこともある。それらのほとんどは世界中に広く分布している。飲料水の糞便

汚染はヒトから他のヒトへあるいは動物からヒトへ伝播するいくつかの糞口感染メカニズ

ムのひとつにしか過ぎない。

水系病原体のひとつである，メジナ虫 (Dracunculusmedinensis) は糞便起源ではない

ため特筆に値する。この嬬虫類は地理的分布は限定されているが，流行地域では公衆衛生

的に重要である。水を媒体とする経路によってだけ感染する唯一のヒト感染症であり，

世界保健議会 (WorldHealth Assembly) は1995年の終わりまでにメジナ虫症を撲滅す

ることにした (WHA決議 44.5， 1991)。

他の病原体には，経口ルートよりもそれらを含んでいる水がレクリエーションや水浴の

ように接触する形で利用されるときのほうが感染症を引き起こすものがある。いくつかの

病原体は，シャワー，空調システム，農地潅j慨によって生成される水滴の中に多数いる場

合，これらを吸入することにより感染症を引き起こすこともある。

飲料水中の微生物がヒトの健康に影響するのは感染によるだけではない。シアノバクテ

リアは，ある状況ではそれ自身が除去された後でも，水に残存できる毒素を生産する。さ

らに，水中に存在すると不快ではあるが，公衆衛生上は有害でない生物がいる。

2.1 重要な病原体

飲料水で伝播する可能性のあるヒトの病原体を衰 2.1に示した。これに関するいくつ

かの一般的な情報を以下に示した。

2.1.1 健康に重大な影響のある病原体

水を媒体とするヒトの病原体すべてが公衆衛生に等しく重要であるわけではない(表

2.1)。摂取される病原体の大半が含まれているが，これらのうちのあるものは，飲料水

中に存在したときは常に深刻な疾病リスクを示すため，除去に高い優先度を与えられるべ
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表2.1 水系病原体と水道における重要度

図書
病原体

健康上の 主な暴 水道での 塩素への 相対的 汚染源と

重要度 露経路 a) 生残性 b) 抵抗性c) 感染量 d) なる動物

細菌

Cam;拘lobacteγjej叫叫i，C. coli 高 。 中 低 中 有

病原性大腸菌 高 。 中 {忌 多 有

Salmonella typhi 高 。 中 f民 多 主E

他のサルモネラ 高 。 長 f民 多 有

Shigella spp. EI司" 
。 短 低 中 鉦

Vibrio cholerae 高 。 短 低 多 鉦

Yersinia enterocolitica 高 。 長 f民 多(?) 有

Legionella 中 I 増殖可能性有 中 多 鉦

緑i農菌 中 C.IN 増殖可能性有 中 多(?) 鉦

Aeromonas spp. 中 O，C 増殖可能性有 {民 多(?) 鑑

Mycobacterium atYPical 中 1， C 増殖可能性有 壬存生羽 ワ 鉦

ウイルス

アデノウイルス 高 0，1， C ワ 中 少 無

エンテロウイルス 高 。 長 中 少 主正

A型肝炎ウイルス 高 。 長 中 少 金正

E型肝炎ウイルス 高 。 勺 ワ 少 おそらく有

ノjレウオークウイ lレス 主F主~ 。 つ ワ 少 無

ロタウイルス 高 。 つ ワ 中 無(つ)

小型球形ウイルス 中 。 ワ ワ 少(?) 主正

(ノルウオークウイルスを除く)

原生動物

Entamoeba histoかtica 高 。 中 高 少 主正

Gtardia mtestinalis 高 。 中 高 少 有

Cryp初sportdiu問 parvum 主I司主 。 長 主F主軍6 少 有

Acanthamoeba spp 中 C，I 増殖可能性有 主F主可r つ 無

Naegleria fowleri 中 C 増殖可能性有 中 少 鉦

Balandiutidium coli 中 。 ワ 中 少 有

嬬虫類

メジナ虫 主I司主r 。 中 中 少 有

Schistosoma spp. 中 C 短 f!_i; 少 有

?=不明あるいは未確定

a) 0 =経口(摂取) ; 1 =エアロゾルで吸入 ;C=皮膚との接触 IN=免役抑制療法患者の摂取

b) 20.Cの水中で感染期として検出される期間;短=1週間以下;中=1週間一 1ヶ月間;長=1ヶ

月間以上

c) 通常の注入濃度と接触時間で処理された水に感染期の微生物が自由状態で懸濁しているとき，中

=微生物は完全には壊れない;低=完全に壊れる

d) 健康な成人ボランテイアの 50%に感染を引き起こす必要量
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きものである。その例としては，Escherichia coli， Salmonella， Shigella， Vibrio cholerae， 

Yersinia enterocolitica， Campylobacter jejuniの細菌株，第 4章で述べるウイルス及び寄

生虫のジアルジア，クリプトスポリジウム，赤痢アメーパ，メジナ虫がある。

表2.1中の重要な病原体のほとんどが世界中で見られる一方 メジナ虫がアフリカと

アジアのある国々でだけ見られるように，いくつかは世界の限定された地域だけの公衆衛

生上の問題である。歴史的にみると コレラの大流行は最初に起こった極めて限られた地

域から広がっている。飲料水中のこれらの病原体を制御することに高い優先度が与えられ

るべきではあるが，これは地域的に重要性があるにすぎない。

2.1.2 日和見病原体

ある種の生物は環境中に広く存在していて通常は病原体とみなされないが，日和見的に

病気を引き起こすことがある。このような生物が飲料水に存在しているとき，主として地

域的あるいは一般的な自然の防御機構が損なわれた人々の間で優先的に感染を引き起こ

す。老人，乳幼児，火傷あるいは免疫抑制療法を受けている入院患者，後天性免役不全症

候群(エイズ)患者といった人々に最もリスクがある。もしそのような患者の飲用あるい

は浴用の水にこれらの因子が多数含まれているならば， 目，耳，鼻，喉の粘膜や皮膚にお

いて様々な感染症を引き起こすことになるであろう。そのような日和見感染菌には

Pseudomonas， Flavobacterium， Acinetoba町 ter，Klebsiella， Serratiaがあり，水滴で吸い

込まれ，肺に感染する他方，Legionellaもそうである。他方，LegionllaとAeromonas等

の微生物は，給水システム内で異常に高い濃度に増殖したとき，健康な個人にも病気を引

き起こすことがある。これらの生物は明らかに医学的に重要ではあるが，特定の条件下で

のみ公衆衛生上の重要性がある。それゆえに，飲料水からのこれらの除去は中ぐらいの優

先度が与えられよう。

2.1.3 不快生物

不快生物には定義からみて公衆衛生上の重要性はない。しかしながら，それらは濁度や

臭味に問題を起こしたり，目に見える大きさの水中動物を出現させたりする。これらは審

美的に問題があるだけでなく，浄水処理や配水系の保守や補修が不完全で、あることを示

す。

2.2 暴露経路

糞口感染病原体にとって飲料水は唯一の伝播媒体である。ただし家庭内の衛生状態、が

悪い場合には食物，手，家庭用品，衣類の汚染も同様な役割を果たす。このように伝播経

路が多様であるため，水質と水の利用性，排世物の処分，大衆の衛生改善すべてが下痢の

擢患率と致死率を減少させるのに重要な要因である(1 )。
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多くの糞口感染病原体が水系感染症の流行を引き起こすことがわかっているが，この経

路だけが流行を引き起こすのではない。それゆえに，飲料水中で特定の病原体を同定した

としても，また共通感染源の流行が生じたとしても，それらを水系感染症の伝播の証拠に

することはできない。確実な証拠を得るためには，疫学的な調査が必要で、ある。表 2.1

には水系伝播をするという疫学的な証拠がある感染症を示した。

水ルートの重要性は疾病の種類と地域の条件の両方でかなり変わる。ジアルジア症，腸

チフス，コレラの水系流行がしばしば報告される一方，ポリオの水系伝播は決定論的には

明らかにされなかった。その理由の一つは，水中での生残性，従来型の浄水処理プロセス

によるそれらの除去，最少感染量すなわち経口摂取で感染症を引き起こすのに必要な生物

数において，微生物聞に大きな相違があることである。

2.3 水中における耐性

病原体の水中での生残性は，排出された後どれくらい速く死ぬかの尺度である。実際

に，ある条件下に置かれた病原体の数は指数的に減少しある時聞が経過すると有意でな

く，かつ検出レベル以下になる(表2.1参照)。

排出後，短時間しか生残できない病原体は新たに適切な宿主を見っけなければならな

い。そのため，清潔さが十分で、なく，感染がヒトからヒトへ伝播するような家族や密接な

接触のある集団に比べ給水システムで伝播する事例は少ない。

ほとんどの病原体の水中での生残性は種々の要因によって影響を受け，特に太陽光線と

温度が最も重要である。暖かい温度では生残時間は短く，時には非常に短い。例えば，腸

管系ウイルスは約1O"Cでは 9ヶ月間検出されるのに対して， 20"Cの最大検出期間は 2ヶ

月程度である(2)。

いくつかの病原体は，従来型の浄水処理プロセス特に通常の注入量と接触時間でなされ

る塩素処理において，他の病原体よりも抵抗性がある。これは表 2.1でも示され，第 11

章の中でさらに詳細に考察する。

2.4 感染量

いくつかの腸管系病原体について，被験者に対して臨床上明白な感染症あるいは腸管で

の増殖を引き起こすのに必要な生物数を求める試みがなされた(表 2.2参照)。これらの

研究結果の意義ははっきりしない。これらは明らかに相対的感染量を与えるが，得られた

感染量が自然感染の場合と一致しているかどうか不明である。実験研究では当然のことな

がら被験者の数は少なく，実験はそれらの大勢が感染するよう計画されている。実際の流

行では暴露された対象数は非常に多く，極一部だけが感染する。従って，発症最少感染量

と侵襲率はおそらく実験研究の場合に比べてかなり低いであろう。多くの腸チフスの流行

においては，その発症率は感染量が低いと仮定することによってのみ説明することができ
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表2.2 ボランティアに対する各種病原体の感染性に関する研究

病 原 体 文献番号

Salmonella typhi 3， 4 

他のサルモネラ 3 

Escherichia coli 5 -12 

Shigella spp. 13 

Campylobacter jejuni 14 

Vibrio cholerae 15 -17 

Giardia intestinalis 18， 19 

エコウイルス 12型 20 

ポリオウイルス 1型(弱毒ワクチン株) 21， 22 

ロタウイルス CJNt朱 23 

一般的方法論 24 

表2.3 臨床的に重要な腸内感染の発現確率を決定する要因

宿 主 感染段階 病 原 体

社会経済的要因 摂取 環境での生残

(食品衛生衆，飲料生水の利合)用，排植物
の 処 分 ， 公 衛の度

抗微生物防御作用，胃の酸性度等 感染 増殖期，付着やコロニー化因子

免役システム，抗毒素免役 水分の損失 エンテロトキシン産生，粘膜侵入性

腸管における水分摂取の恒常性機構 下痢

る。

腸管系病原体が通常は水中で増殖できないことと，水がそれらを分散させる傾向がある

ということの二つの理由から，飲料水から 1回に非常に多数の病原体を摂取する可能性は

比較的小さい。一方，もし汚染水が食品を汚染するならば，初めには少数しか存在しなか

った細菌性病原体は増殖して非常に大きい摂取量をもたらすことができる。

腸管感染症を引き起こす細菌は侵入して腸管で増殖することができる。それゆえ，適切

な状況下で 1個の感染性生物が臨床的に有意な感染を引き起こすことを示す感染症モデル

の開発は役に立つ。感染量 (ID) とは，対象のある一定の割合例えば半分 (ID閃)に感染

を生じさせるのに必要な量を示しているが，特定の細菌種にとっては， 1個が好適な環境

下で腸管の正しい部分に到達し，臨床上明白な症状を引き起こす確率を示しているとも考

えられる。

自然感染においては，表 2.3に示すように，この確率に影響を及ぼす変数は多くかっ

変動する。ある患者から他のヒトへの病原体の伝播は単純に見えることもあるが，環境で

生残する能力や宿主に利用できる環境の性質等の多数の要因が重要な役割を果たす。さら

に，食品衛生，清浄な水の利用可能性，排植物の処分の適切性といった社会経済的要因が
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図式を複雑にする。

病原体の摂取後における感染の進展は，病原体を除去しようとする宿主の要因例えば胃

の酸性度や腸管免疫と細菌が腸管に定着することを手助けする要因例えばコロニー化因子

の保有や付着能力との聞の均衡に依存する。動物による研究では，増殖期と増殖速度が重

要であることを示唆している。

感染が生じた直後はその臨床症状はまだ明瞭とならない。エンテロトキシン産生や侵入

性といった細菌毒力因子が病理的変化を引き起こすが，それらの明白な発現は消化器官の

恒常性機構によって阻害される。細菌の増殖が病変領域を拡大するが，一方で免疫機能の

発現が細菌の毒力の拡大を阻止し，ついには病原体が消失する。実験で得られた感染量

は，はっきりとは断言できないまでも宿主防御が打ち勝つまでに疾病の成立を許すのに必

要な細菌数を示しているに違いない。潜伏期間に及ぼす感染量の影響は腸チフスの研究で

示されており，それによると，投与量が多いほど潜伏期聞が短くなっており(4)，このこ

とは先ほどの結論を支持するものである。

宿主の生理的状態は， もう一つの重要な要因である。ほとんどの感染量研究の対象(表

2.2)である健康な北米成人の感染応答がアジア，アフリカ，南米の栄養不良の幼児のそ

れとは異なるのは疑いない。胃の酸性度と免疫反応といった要因は栄養状態によって影響

される。それゆえに，感染量から疫学的機構を外挿的に推定する際は注意が必要である。
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第 3章細 菌 1)

3.1 糞便由来の病原性細菌

3.1.1 サルモネラ (Salmonellα)

一般情報

サルモネラ属は腸内細菌科に属する。現在，この属は生化学的性状によって I~IV の亜

属に分けられている。ヒトや恒温脊椎動物から分離されるサルモネラ株の大半は亜属 Iに

属し，亜属 11，III (Arizonaとも呼ばれる)， IVは聴虫類と偏利共生関係にあるものが多

い。現在 2，000以上の血清型が命名されている。血清型の分布は地理的な偏りが大きい

(1)。

サルモネラの毒性は，血清型，菌株の宿主範囲，感染量，宿主の状態によって決まる。

S. typhi (チフス菌)はヒトに特異的な病原性細菌である。特に S.typhi， S.ρaratyphi 

A(パラチフス A菌)， S. paratYPhi B (パラチフス B菌)は組織に侵入することができ，

下痢よりもむしろ高熱を伴う敗血症を起こす。これは腸熱として知られている。他の血清

型の大半は，ヒトに対して，下痢を伴った急性の胃腸炎という症状のある一過性の腸管感

染症を起こす。一部の血清型はヒトに強い病原性を示すが，それ以外のものは病原性がな

い。サルモネラ感染の多くは無症候性である (2)。

暴露経路

S. typhi， S.ρaratyphi Aではヒトの保菌者が感染源となるが， S.ρaratyphi Bの場合は

牛乳を介した伝播も起きる可能性がある。管理がなされた下水道や水道が整備され，低温

殺菌された牛乳や乳製品が供給される地域では，腸熱の擢病率は減少する。多くのサルモ

ネラは基本的には動物の病原性細菌であり，これらの動物はこの感染症の重要な感染源と

なる (2)。

サルモネラは糞便で汚染された環境中で生育したすべての食品に存在する可能性があ

り，家禽，家畜やそれらから製造された食品から頻繁に検出される。さらに動物起源の飼

料や肥料もサルモネラによって著しく汚染されている可能性があり，それらによっても環

境中に拡散していく。サルモネラで汚染された水による食品や飼料の汚染は付加的な危険

因子と考えられる (3，4)。未処理の屠殺場排水の河川への放流はサルモネラ感染の原因と

なることが報告されている。食品，飼料，飲料水の生産，輸送，保存，調理のどの段階に

1) 本章の作成にあたっては，ジ、ュネーブにある WHO，下痢・呼吸器感染症対策部の Dr.N. F. Pierce 

の貴重な貢献があった。厚く謝意を表する。
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おいても，サルモネラによる汚染や再増殖に好適な状況は避けなくてはならない。汚泥の

処分や濯概にあたっては，適切な衛生学的予防策を講じなくてはならない。

サルモネラの感染経路は非常に複雑である。ヒトからヒトへの感染も起きる可能性があ

るが，ヒト及びヒト以外の感染源の相対的重要性は，地域の食生活，農業及ぴ衛生状態に

依存している (2)。

飲料水中での重要性

水系感染による流行は主として S.typhiが関連しているが，一部はS.ρara収phiBや他

の血清型のサルモネラでも起きる (2)。感染例の疫学調査によれば，比較的少量の S.

typhiの摂取によって腸チフスを発症する可能性が示されているが，ボランティアを使っ

た研究(表2.2，p.13) によれば，他の血清型のサルモネラでは胃腸炎の発症には通常

数百万の菌体が必要である。

サルモネラは感染したヒトや動物の糞便中に排j世される。 Salmonellaspp.の水系感染

による流行の主な原因は，地下水や表流水が糞便で汚染されることや，飲料水の処理が不

十分だったり消毒が不完全なことである。

通常，著しい汚染が原因となる水系感染による流行は，爆発的に始まることが特徴であ

る。患者の大部分は 2-3日のうちに発症し，続いて接触感染した二次的感染者の集団が

出現する可能性がある (2)。大きな流行における感染者の地理的な分布は， しばしば水道

の配水管網の配置と密接に関係している。

開放型の井戸では，保護されていない井戸の縦坑に汚水が流入したり，汚染された表流

水が洪水によって流入するとサルモネラが検出される可能性がある。処理，未処理を問わ

ず水道管からサルモネラが検出されることは稀であり，検出される場合は施設の設計や管

理に重大な欠陥があることを示唆している (2)。

水源への病原性細菌の侵入は，地下水や表流水の流域を保全することによって阻止され

なくてはならない。文献によれば，石灰岩など割れ目の多い岩石や著しい亀裂のある土壌

を除けば，病原性細菌は地下水が 10日間で流れる距離以上は移動しないと思われる (5)。

十分な塩素処理を行うためには，処理後の飲料水の濁度は低くなければならない。ま

た，処理水中の資化性有機炭素 (AOC)が低濃度であることも，配水施設中のサルモネ

ラの生残期間を短くし，再増殖を防ぐために重要である。飲料水中で、のサルモネラの生存

期間については， 2-3日から 100日以上の範囲にわたることが報告されている。

いくつかの流行は飲料水の配水施設，特に配水池や配水管に，汚染された沈殿物が堆積

したために発生している。沈殿物は水圧の変化や一時的な水量減少により施設内の別の場

所に移動する可能性がある。このため配水施設を定期的に洗浄することが勧められる。
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3.1.2 工ルシニア (Yersinia)

一般情報

エルシニア属は現在，腸内細菌科に属し， 7種で構成されている。 Y.pestis， Y. pseudo-

tuberculosis及び Y.enterocoliticaの一部の血清型はヒトに対して病原性がある。環境試

料から頻繁に分離される Y.enterocolitica中の非定型的な株も Y.enterocolitica様細菌と

して一緒に類別されている。これらの菌はヒトに対する病原性がなく，生化学的試験で

Y. intermedia， Y. frederiksenii， Y. kristensenii及ぴ Y.αldovaeに細分することが可能で

ある。

Y. enterocoliticaはグラム陰性の梓菌で， 25
0

Cでは運動性があるが， 37
0

C培養では非運

動性である。 Y.enterocoliticaの一部の株は下痢を伴った急性胃腸炎を起こすが，Y. en-

terocoliticaがそれ以外の病気の原因にもなることが知られている。腸由来の Y.enteroco-

litica株を生化学的及び血清学的に分類すると，アフリカ，アジア，カナダ及びヨーロッ

パでは 0:3と0:9の血清型が一般に検出されるが，アメリカ合衆国では専ら 0:8が

検出される (6-8)。

Y. enterocolitica感染が水に由来することを示す証拠がいくつかある。以下の論議はこ

の種のものに限定している。

暴露経路

Y. enterocoliticaの自然界における感染源からヒトへの感染経路については，論議の的

となっている。多くの家畜や野生動物から Y.enterocoliticaが高率で検出されるため，こ

れらの動物が感染源ではないかと考えられている。野生動物，特にトガリネズミ，ノウサ

ギ，キツネ，ビーバーなどが自然界における Y.enterocoliticaの感染源となっているらし

い。ブタはヒトに感染症をもたらす血清型の Y.enterocoliticaの重要な感染源とみなされ

ている。

信頼できる証拠に基づくと，食品，特に肉類，肉加工品，牛乳及び乳製品が Y.entero-

coliticaの伝播の重要な媒体となっている。さらに Y.enterocoliticaは様々な環境サンプ

ル，特に水から検出されるが，その血清型はヒトの疾病と関連するものとは異なってい

る。

Y. enterocoliticaの感染経路として様々なものが示唆されているが，汚染された食品や

水の摂取はもっとも可能性が高いと思われる (8)。ヒ卜からヒ卜，動物からヒトへの直接

伝播も生じるが，その相対的重要性は明確でない。 Y.enterocoliticaの“環境"株の疫学

的重要性を明確にするためには，さらに研究を行う必要がある。

飲料水中での重要性

明らかに水系由来の Y.enterocolitica感染症についての報告が数多く出されている。病
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原性の Y.enterocolitica株が汚染された表流水を通じて，また下水による汚染の結果とし

て飲料水中に入り込んだという証拠がいくつか出されている (9)。最近の研究で，ヒトに

対して病原性のある Y.enterocoliticaの血清型が汚染された表流水や下水中に存在するこ

とが報告されている (10，11)。

一般に，処理，未処理を問わず糞便汚染を受けていない飲料水から病原性のある Y.en-

terocoliticaの菌株は検出されない。病原性のない血清型の Y.enterocoliticaや病原性のな

い Y.enterocolitica様細菌 (Y.intermedia， Y. Jrederiksenii， Y. kristensenii) は，時折飲

料水から検出される可能性がある。しかし，このような分離菌はいずれも典型的な毒性を

示さない。このような菌は公衆衛生上重要でない環境由来株であろう (12)。

Y. enterocoliticaが検出された試料水において， しばしば大腸菌群による汚染が非常に

軽度な場合がある。ある研究によれば，Y. enterocolitica陽性試料の 25%で大腸菌群と糞

便性大腸菌群が陰性であった (9)。このような場合，処理の強化は必要ない。別の研究に

よれば Y.enterocoliticaの検出率と糞便汚染の聞に密接な関係が認められている (13)。

処理水の濁度が低い場合，エルシニアの伝播は標準的な塩素処理で十分回避できる。

pH7.0で 10分間の接触で行う場合，水の消毒に必要とされる遊離塩素濃度 (0.2-0.5

mg/l) で，この菌は完全に殺菌することができる;オゾンでは pHの知何に関わらず

0.05mg/1で1分間接触させれば殺菌できる (14)。

Y. enterocoliticaや Y.enterocolitica様細菌の特徴は， 4
0

Cという低温でも増殖できる

能力である。したがって これらの菌は水環境中で長期間生存することができる。例え

ば，あらかじめ滅菌した蒸留水では， 4
0

Cで 18カ月経過した後でも Y.enterocoliticaが検

出されている(15)。このように生存期間が長いことは，エルシニアが検出された場合の汚

染原因の判定を困難なものにしている。

3.1.3 カンピロパクター (Cαmpylobαcter)

一般情報

近年，腸炎，胃炎をはじめ他のヒトの病気の重要な原因菌としてカンピロパクターが大

きな関心を集めている。

カンピロパクターはグラム陰性で，細長いコンマ状梓菌である。二つが一組になって S

字形やカモメの翼型にもなる (7，16)。この菌は特徴的な螺旋運動をし，位相差顕微鏡で

容易に観察することができる。カンピロパクターは微好気性細菌であり，増殖に際しては

低酸素分圧 (3-6%) である必要がある。増殖に不適な条件下では細胞が球状になる場

合がある。

最近のレビューでは， 14種が論議されている (17)。このうち数種はヒトや動物に病原

性を示す(例えば， C. jejuni， C. coli， C. Jetus)が，他の種は非病原性と考えられている

(例えば， C. stutorum， C. concisus) (16， 17)。カンピロパクターの高温性の種類 (42
0

C
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で増殖)の多くは，ヒトに腸炎を起こす。世界的に見て，カンピロパクターは急性胃腸炎

の原因菌としてサルモネラよりも重要であるが，赤痢菌ほどではない。いくつかの主要な

カンピロパクターによる腸炎の流行は，汚染された食品，牛乳あるいは水の摂取と関連し

ている。

水の衛生の見地からは，高温性カンピロバクターは重要な意味を持っており，以下の検

討はこの菌に限定して行った。

暴露経路

高温性カンピロパクターは経口的に伝播される。カンピロパクターの感染源として最も

重要なものに野鳥や家禽があり，他にブタ，ウシ，イヌ，ネコなどの家畜も含まれる。こ

のため，肉，特に家禽加工品や低温殺菌されていない牛乳がカンピロパクターの感染源と

して重要である (16)。午乳は糞便で汚染されたり，乳腺炎を患っている牛からの菌の分泌

によって汚染を受けている可能性がある (18)。開発途上国では，感染動物の糞便が重要な

感染源となっている。感染量は少い (19)。

最近の研究によれば，生下水はしばしば 100ml中に 10-105の高温性カンピロパク

ターを含んで、いることが示されている (20，21)。しかし，著しく汚染されている下水中の

カンピロパクターの菌数は，下水処理工程でかなり減らすことができる。高温性カンピロ

パクターは生汚泥中からは検出されたが，脱水のために調質した消化汚泥からは検出され

なかった (21)。表流水におけるカンピロパクターの出現は降悶，水温及び水鳥の存在に強

く影響されることが確認されている。

飲料水中での重要性

過去十年間に水系感染によって流行したカンピロパクター感染症が数例報告されてい

る。その感染者数は 2-3人から数千人の範囲である。これらの流行のうち 2例だけは，

患者と水試料の両方からカンピロパクターが検出されている。塩素処理されていない表流

水や野鳥による貯水槽の糞便持染が主な原因である。塩素処理されていない，もしくは塩

素処理が不十分な飲料水を摂取する場合，カンピロパクター症の発生リスクがかなり高

い。飲料水の貯水槽の水鳥の糞便による汚染は どのような場合であっても避けなくては

ならない。水質のよい表流水を水源としている場合でも塩素処理せずに給水される可能性

があるため，飲料水に関しては厳しい衛生学的要件を課すことを考慮すべきである。

他の病原性細菌と同様，カンピロパクターは低温では長期間生残するため，水温の低い

水は格好の伝播媒体となる可能性がある。水温の低い地下水や塩素処理していない水道水

では数週間生残できる (22)。濁度が低い場合，標準的な塩素処理によって水道によるカン

ピロパクターの広がりを防ぐことが十分可能である。
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3.1.4 大腸菌 (Escherichiαcoli)

ヒトをはじめほとんどすべての温血動物の糞便は多数の大腸菌を含んでおり，そのため

大腸菌は近い過去の水の糞便汚染についての信頼できる指標として役立つている。この点

については第 9-11章で扱っている。一部の菌株はヒトに病原性があり，この点について

以下に述べる。

一般情報

大腸菌はグラム陰性で，芽胞を作らない梓菌であり，運動性と非運動性の両方が存在す

る(運動性細胞は周毛を持つ)。好気性ないし通性嫌気性で増殖する。代謝は呼吸と発酵

の両方を行い，ブドウ糖と乳酸の発酵により酸を産生する。カタラーゼは産生するが，オ

キシダーゼを産生せず，硝酸塩を亜硝酸塩に還元する。水の微生物学的試験では，こうし

た生化学的性状が用いられている (9.2.1-9.2.3参照)。

血清学的な分類は，体細胞の O抗原，英膜の K抗原，鞭毛の H抗原に基づいて行われ

る。実際は 0抗原による血清学的分類がしばしば単独で用いられるが，疫学的な利用に

はこれで十分であろう。生化学試験のみでは大腸菌の病原株を確実に分離することはでき

ない。

健康影響

大腸菌は腸内に普通に棲息する細菌であり，大半の株は非病原性である。しかし，胃腸

疾患を起こす様々な亜型が存在することも知られている。このような病原性の大腸菌株は

様々なメカニズムで腸疾患を起こす。症状はコレラ，赤痢あるいはサルモネラによる胃腸

炎と似ている。下痢を引き起こす病原性の大腸菌として，腸管病原性，腸管侵入性，腸管

毒素原性及びVero細胞毒素産生性の 4種類が認められている (23)。

腸管病原性をもっ大腸菌の亜型は，最初，幼児の聞に流行した下痢症から分離された株

の血清学的試験の結果，認知された。特定の血清型と下痢症の聞に関係が認められたが，

これらのほとんどの菌について病原メカニズムは十分には解明されていない。これらの株

は特に幼児の胃腸炎と関係している (24)。

大腸菌の腸管侵入性株 (EIEC) は，赤痢菌と同様なメカニズムで赤痢症状を生じさせ

る。この菌は結腸粘膜に侵入し血液混じりの下痢を起こす。この特性は少数の O群の菌

に限定されるようである。赤痢菌と大腸菌は非常に近縁であり，両者間で遺伝物質が容易

に交換されることを想起する必要がある。

腸管病原性や腸管侵入性の株も激しい症状を示す可能性はあるが，疫学的証拠による

と，大腸菌による下痢症のほとんどは，特に開発途上国においては腸管毒素原性の株が原

因であることが示唆される。腸管毒素原性の大腸菌 (ETEC) は幼児，児童及び成人にコ

レラ様の症状を起こす可能性がある。
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ETECはコレラの腸管毒に似た熱に不安定な腸管毒 (LT)ないしは熱に安定な腸管毒

(ST)を産生し，株によっては両毒素を産生する。 LTの作用はコレラ毒素と同じである。

腸管毒の産生はプラスミドに支配されている。

ETECの発病能力は，腸管毒の産生だけでなく，小腸内に定着する能力にも影響され

る。細菌を腸粘膜に付着させる定着因子あるいは付着因子には種々のものが報告されてい

る。

4番目に分類された Vero細胞毒素産生性大腸菌は，最初，培養 Vero細胞に対して細

胞毒素活性を示す物質を産生することで認知された。この菌は，ほとんどが血清型 0157

に属し，軽い下痢から，通常発熱せずに腹痛を伴う血液混じりの下痢によって特徴づけら

れる出血性大腸炎までの症状を示す。幼児や小さな子供に最も一般的であり，急性腎不全

や貧血によって特徴づけられる出血性尿毒症も起こす。

飲料水中での重要性

水道水からの大腸菌の分離は糞便汚染を示している。しかし，大腸菌は腸内細菌科に含

まれる多くの菌のうちの一種にすぎない。このグループの乳糖発酵性の細菌を，一般に

“大腸菌群"と呼ぶが，様々な生態的に適した所に存在しており全部が腸由来ではない。

このため，例えばある種のものは水中のスライムや植物と関係している。この状況は大腸

菌群の大腸菌以外の構成種が腸内にも存在することでさらに複雑なものとなっている。こ

のため，水道における“大腸菌群"の意義を明らかにするためには，大腸菌を厳密に同定

することが必要かもしれない。

便宜上，耐熱性大腸菌群は 44-45
0

Cでの増殖により確認されているが，Klebsiella， 

Citrobacfer及び、Enterobacterの一部の株も増殖し，この条件下で乳糖を発酵する。しば

しばこのグループに対して“糞便性大腸菌群"の用語が使われるが，すべてが糞便由来で

あると証明できないため，“糞便性"の用語は適当でない。

水道水で大腸菌の病原性の亜型の試験を行うことはあまりない。この試験が疫学調査で

必要とされても，現在の方法は水試料の定期的な試験には適していない。

3.1.5 コレラ菌 (Vibriocholerae) 

一般情報

Vibrio spp.の菌は運動性があり，無芽胞で 1本の極鞭毛を持つ，僅かに湾曲したグラ

ム陰性梓菌である。好気性と通性嫌気性の両方の性質を持ち，代謝は呼吸とガス発生を伴

わない発酵の両方がある。カタラーゼとオキシダーゼを産生し，硝酸塩を亜硝酸塩に還元

する。

ピブリオの中で，コレラの原因菌を同定することが特に注目されてきた。長い間，Vib-

rio choleraeはヒトの病気と関係する独特で、他とは明らかに異なる菌で， 01抗原を持つ
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ていると信じられてきた。この菌はさらに“古典型"と“エルトール型"の生物型に分け

られ，エルトール型はヤギやヒツジの赤血球に対し活性がある透析可能で熱に不安定な溶

血素を産生することで区別される (25)。

現在では，Vibrio choleraeについてもっと幅広い定義が採用されている。生化学的に

はVibriocholerae 0 1と同じであるが， 01抗原を欠くピブリオが水環境中から検出され

ることが以前から知られていた。これらは非コレラピブリオ (NCV) または非凝集性

(NAG) ピブリオと呼ばれている。これらの一部はコレラ毒素を産生する可能性があり，

Vibrio cholerae， NCVs及びNAGビブリオ聞の DNA/DNAの一致性の試験によってこれ

らが非常に近縁であることが立証されているため， "non-O 1 V. cholerae"の用語が提唱

されている。現在ではすべて Vibriocholeraeという単一種であり， 0抗原すなわち体細

胞抗原に基づいて 80以上の血清型に分けられている。 H抗原すなわち鞭毛抗原は V.

cholerae 0群すべてに共通であり H凝集は診断試験として用いられている。

V. choleraeの血清群 01のみがコレラを引き起こす。 01群は O抗原因子の違いに基

づいた小川型(因子AとB)，稲葉型(因子AとC) と呼ばれるこつの血清型を含んでい

る。これらの血清型は古典型及びエルトール型のいずれの生物型にも存在するであろう。

暴露経路

コレラは歴史上，世界的な流行のある主要な疾病の一つである。以前と異なり，現在の

大規模な流行は Vibriocholerae 01のエルトール型によって起きる。

コレラは一般的には水系感染症であり，おびただしい数の水系感染例が立証されてい

る。しかし，食品を通じての感染や院内感染も重要で，極端に過密で衛生状態が悪ければ

ヒトからヒトへの伝播も起きる可能性がある。コレラの伝播については多くのレビューが

あり，水系伝播は疑いなく重要であるが，コレラの疫学における多くの側面については論

争の余地がある。ある種の環境の下では，血清型 01を含めて V.choleraeが自然水中の

固有の微生物相を構成している可能性があることを示唆する証拠が積み上げられている

(25， 26)。

健康彰響

V. cholerae 0 1は小腸や大腸に感染する。小腸では，ピブリオは械毛上皮を覆う粘液

層に付着し，上皮への定着には走化プロセスが一定の役割を果たしていることは間違いな

い。付着後，ピ、ブリオは粘i夜層に侵入し上皮細胞の表面に固着する。粘液層への侵入に

は，運動性が不可欠のようである。粘膜表面への固着は特異的であり，レクチンーリガン

ド反応と類似した受容体 付着反応を含んでいる。多量の菌が存在する場合は，V. 

cholerae 01が産生する腸管毒(コレラ毒素)により粘膜を通るイオン流束が変化して，

水様性の便となり，水分や電解質の急激で大幅な欠乏を来す。コレラ毒素は腸管毒素原性
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E. coliが産生する熱に不安定な毒素と酷似している。

その他の粘液酵素や蛋白酵素のような，補助的な毒性因子もコレラの発病には重要なよ

うだ。他の毒素も存在するかもしれない。 02群の 84のV.choleraeは， ETECが産生す

る熱に安定な毒素と類似した腸管毒を産生することが知られており ，V. cholerae 0 1も

何種類かの毒素を産生する可能性がある。また V.cholerae 0 1のすべての株がコレラ毒

素を産生するわけではなく，毒素非産生株は病原性がないと考えられる。

飲料水中での重要性

飲用に使われている水から V.cholerae 0 1が検出された場合は，公衆衛生上極めて重

要な意味を持っており，糞便汚染があった証拠である。しかし，他の血清型の V.

choleraeは，水によっては通常の細菌相を構成している細菌である可能性がある。

3.1.6 赤痢菌 (Shigella)

一般情報

赤痢菌はグラム陰性，無芽胞，非運動性の梓菌で，好気性と嫌気性の両条件下で増殖で

きる。代謝は呼吸と発酵の両方を行ない，ブドウ糖から酸を産生するが，通常ガスは産生

しない。乳糖は稀にしか発酵されない。カタラーゼは Shigelladysenteriae 1型を除き，

通常産生されるが，オキシダーゼは一つの血清型によって産生されるだけである。硝酸塩

を亜硝酸塩に還元する。

赤痢菌は体細胞 O抗原によって血清型が分けられる。群抗原と型抗原の両方で分類さ

れ，群抗原決定要素は関連する多くの型に共通である。 Shigellaβexneriにおける型抗原

特性は，溶原性パクテリオファージの存在によって判定されることが立証されている。生

物型や血清型の変異株もファージの存在やプラスミドの運び手によって判定できるようで

ある。プラスミド(移動可能な染色体外遺伝要素)は，最初にこの属で記載された。あま

り使われていないが，ファージによる型分類システムはすべての群に存在する。しかし

Shigella sonneiを除けば，どの種についても血清型分類で十分である。

健康影響と感染経路

赤痢感染が水系伝播によって広がることはあまり頻繁にはないが，このような伝播によ

る大きな流行が報告されている。特徴的な血液混じりの下痢は，菌によって結腸粘膜が侵

されることによって生じる。このプロセスは非常に種特異性が強いと考えられている。赤

痢菌は高等な霊長類以外の自然界の宿主を持っておらず，実質的にはヒトが唯一の効果的

な感染源である。腸管系の病原性細菌のうちで赤痢菌はヒトに病気を起こさせる点でもっ

とも適応したものであるように見える。感受性を有するヒト同士の間での直接伝播が一般

的な感染経路であり，感染量は他の細菌よりも少ない。
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飲料水中での重要性

飲料水からの赤痢菌の検出は近い過去にヒトの糞便による汚染があったことを示してお

り，この菌の非常に強い病原性から考えて，公衆衛生上極めて重大な意味を持つ。しか

しこれらの菌の検出のための有効な増菌培地や選択培地がないことも一因して，このよ

うな例は稀である。通常使われている培地はサルモネラを検出するために作られたもので

あり，赤痢菌については最適なものではない。さらに確認試験がなく ，E. coliの一部の

嫌気性株が誤って赤痢菌と同定されてしまう可能性がある。

3.2 水道で増殖する病原性細菌

すべての飲料水には，ある程度の細菌増殖が起こる資化性有機物が含まれている。飲料

水中の細菌数は第 8章で示した理由から制御され得るし，またされるべきである。

飲料水中のいくつかの細菌は，ヒトに対する日和見感染菌であり，すなわち感受性のあ

るヒトに感染症を起こす能力を持つため、特に注意を払う必要がある。ここでは，このタ

イプの最も重要な微生物，すなわちレジオネラとアエロモナスについて考察する。なお，

緑濃菌や日和見感染性のマイコバクテリアのような別の微生物も水道で検出される。

3.2.1 レジオネラ (Legionella)

一般情報

レジオネラ科のレジオネラ属には現在 22種が知られ，その中の L.ρneumoPhila血清型

1がヒトの疾病に最も頻繁に関係している。 L.pneumoPhilaの他の血清型や時にはレジオ

ネラの他の種も，疾病を引き起こすことが報告されている。レジオネラは無芽胞のグラム

陰性梓菌で，増殖及び初代の分離には Lーシステインを要求する。レジオネラの細胞質脂

肪酸は，グラム陰性梓菌に見られるものの中では独特で，基本的には分岐鎖で構成されて

いる。環境試料について，低濃度の菌の検出には，レジオネラの前濃縮が必要である。免

疫蛍光法も環境中のレジオネラの検出に利用される。

健康影響

レジオネラ感染は二つの型の疾病，すなわち在郷軍人病(レジオネラ症)と肺炎を併発

しない在郷軍人病(ポンティアック熱)を引き起こす。在郷軍人病は肺炎を併発し，通常

潜伏期間が3-6日である。女性より男性の方が発症しやすく， 40-70歳が最も発症しや

すい。リスク要因には喫煙，アルコールの乱用，ガン，糖尿病，慢性呼吸器病，慢性腎臓

病や被臓器移植者に見られるような厳しい免疫抑制などがある。未処置の患者の致死率は

10%かそれ以上だが，エリスロマイシンやリファンビシンのような抗生物質によって効

果的な治療ができる。

在郷軍人病はまれな疾病であるが，共通感染源による流行によって大きな注目を浴ぴて
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いる。イングランドとウエールズやドイツでは，毎年 100-200例が報告され，フランス

での発生はやや高く，毎年 400例にのぼる (27)。温帯にすむ人々にとって亜熱帯地域への

旅行はリスク要因であり ホテルのエアコンや給湯施設に関係のある流行があると思われ

る。衰弱したヒトに影響し，死亡率が高いので，病院に関連した在郷軍人病は最も危険な

ものである。肺炎を併発しないものは，症状が比較的軽いが，高い発症率で，急性 (5時

聞から 3日間)であり，インフルエンザと似ていて，熱，頭痛，吐き気， 0匝吐，筋肉痛，

咳を伴う。これまでに致命的な症例はなく，少数の流行が認められたにすぎないのは，お

そらくこの疾病に特徴的な症状がないため，診断を妨げているのであろう。

暴露経路

レジオネラは自然水源に広く分布し 土壌中にも存在している。それらは通常人工のシ

ステム，特に給湯システムや冷却水システムに発生する。肺に入り込み，肺胞に留まるほ

ど細かいエアロゾルを吸入することによって，感染が起こる。リスクの程度は四つの重要

な要因によって決まる。すなわち， (i)感染源の細菌濃度， (ii)エアロゾル発生の程度，

(iii)吸入した細菌数，及び、(iv)暴露した人の感受性である。

レジオネラは，実験室内では 20-46'Cで増殖する。 46'C以上でも生残できるが， 60'C 

での生残時間は数分である (28)。増殖に適した温度は，冷却塔，温泉，ピルの冷水供給施

設， 60'C以下で運転される給湯施設あるいはそれ以上の温度で運転される給湯施設等で

の“滞留箇所"で見られるであろう。エアロゾルは冷却塔での散水や温泉での撹杵によっ

て生じる。給湯施設についても，シャワールームの中でのノズルのヘッドを通じであるい

は流しゃ風日等での水の跳ね返りによってもエアロゾルが生じる可能性がある。吸入され

る細菌数は，生じたエアロゾルの大きさ(最も危険なのは 5μm未満)，空気中でのエア

ロゾルの分散及び暴露時間に依存する。宿主の防御は，レジオネラへの暴露が臨床的な疾

病を引き起こすかどうかを決定する重要な要因である。疾病がないにもかかわらず水シス

テムで大きな L.pneumoPhila数が報告されている一方で，同程度かもしくはより小さな

数でも流行と関係があることは，主としてこのためである。また，十分証明されたわけで

はないが，菌株間の毒性の違いもまたこうした観測結果を部分的に説明するものと思われ

る。

レジオネラがいくつかのアメーパ (Acanthamoeba，Hartmanella， Valkampfia，及び

Naegleria)の栄養体に摂取され，細胞内で増殖し，それらのシストに内包されることが

最近明らかにされた (29)。このことは，水施設からレジオネラを根絶することの困難さを

説明し，また非肺炎型の病因のーっとなるかもしれない (30)。

一般に，以下のものについて消毒の必要性が認められる。

在郷軍人病あるいはポンティアック熱の流行があったとみられる土地

臓器移植を行った患者のような高リスクの患者がいる病院の病室
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一水システムがしばらく使用されなかったり，多数のレジオネラが存在しそうなピル

消毒によって対応するようにしても レジオネラの侵入を最大限防ぐようにシステムを

設計し，維持管理していくことが賢明である。このことを行うのに必要で詳細な指示はい

くつかの成書(31-34)に示されているが，以下の諸点を強調している。

汚泥，スケール，錆，藻類，スライムの蓄積を防ぎ，定期的にこうした堆積物を除

去する。

温水の温度は常に 60
0

C以上に保っか定期的に 70
0

C以上に上げ，冷水は 20
0

C以下

に保ちつつ供給する。

水と接触する部分は，レジオネラの増殖を促すような栄養物が遊離しない材料を選

ふミ。

一般的には殺生物剤の利用は，ピルの水供給においてレジオネラの制御には効果が薄

く，望ましくないものとみなされている。しかしそれらの利用は，水冷式の冷却塔を使

用している空調システム中で微生物スライムの形成を防ぐためには必須である。このよう

なシステムは清潔に保ち，十分な維持管理を行い，毎週汚れ，スライムやスケールの蓄積

及び腐食を点検すべきである。そして，年に 2回徹底的に洗浄と消毒を行うべきである。

殺生物剤は，清潔にした施設で断続的に使用するのが最も望ましい (33，34)。

3.2.2 ア工ロモナス (Aeromonas) 

一般情報

Aeromonas spp.は，無芽胞のグラム陰性梓菌であり，腸内細菌科とも多くの共通点を

持っているが，現在ピブリオ科に入れられている。 MacDonnell他 (35)は，新しくアエロ

モナス科の創設を提案している。アエロモナス属は二つのグループに分けられ，その一つ

は好冷性，非運動性アエロモナスで，A. salmonicidaのみから成っているが，魚類特有の

病原菌なので，ここではこれ以上考察しない。中温性，運動性アエロモナスは， Popoff 

によって生化学的に A.hydroPhila， A. sobria及びA.caviaeの三つに分類された (36)。

これらの 3種は各々少なくとも三つの異なった DNAハイブリダイゼーション群で構成さ

れ，後に研究者によって A.veronii， A. media， A. schubertii及びA.eucrenoPhilaのよう

な新しい種が示された。近い将来，中温性のアエロモナス群の分類はさらに変わるだろう

と予想されるが， 目下 Popoffの分類が国際的にもっとも広く受け入れられている。

健康影響

中温性アエロモナスは魚類や両生類のような冷血動物の病原体として知られてきたが，

最近 20-30年間でヒトに対する病原性に対して大きな注意が払われるようになってきた。

大きな三つの感染タイプが示されている (37)。すなわち (i)通常深刻な免疫不全患者にみ

られる全身感染， (ii)傷感染(主に表流水に接触した後)及び(iii)下痢である。特に腸管
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病原性微生物としてのアエロモナスの意義が議論の中心になっている。乳飲みマウステス

ト (thesuckling mouse test)，ウサギ回腸ループテスト (therabbit ilealloop test) の

ような動物実験系において，アエロモナスの純粋培養菌が強力な体液の蓄積をもたらすこ

とが認められているが，これは部分的には細胞外に産生される細胞毒によると考えられ

る。しかし，動物実験系でいくつかのアエロモナス株の培養ろ液が腸管病原性を示さない

のに，生細胞の懸濁液にこの性質があるという報告もある。また，細胞が保持している因

子もまた重要で、あるらしい (38)0 Asao他 (39)は，強い腸毒と細胞毒を示す相対分子量約

50，000の蛋白質であるアエロモナス溶血素を精製し，特性を調べた。他の毒素について

は，培養ろ液を処理している聞に活性が急速に失われるため，まだ精製と特性が調べられ

ていない。 invitroではアエロモナス株による毒素産生が著しいにもかかわらず，実験動

物やヒトのボランティアでは下痢を引き起こさず こうした菌株は胃腸管内ではほとんど

定着できないと考えられている (40)。胃腸管内でのアエロモナスの付着因子あるいはレセ

プターとの相互作用についてはほとんど知られていない。

疫学的な調査もまた，アエロモナスの腸管病原性微生物としての意義については矛盾し

た結果をもたらしている。いくつかの研究では下痢患者の糞便中のアエロモナス数が対照

検体の糞便より多かったとする一方，両者が違わないばかりか対照検体の方が多かったと

する研究もいくつかある。一般的に，アエロモナスの腸管病原性微生物としての意義は温

帯より熱帯で大きいということができる。しかし，少数ながら温帯でも感染は発生するこ

とがある。アエロモナス関連の下痢は通常急性で合併症を伴わない胃腸炎をもたらすが，

重篤な合併症を伴う慢性病を起こすこともある。オランダでヒトの下痢糞便中のアエロモ

ナスの出現率は冬期での 0.5%から夏での 3%までの間で変化したことが見い出された。

最も多く分離されたのは， 5歳以下の子供と 70歳以上の老人である。幼い子供からは主

にA.caviaeが分離され初老の人からは通常A.sobriaが分離された (41)。

暴露経路

アエロモナスは，水，土，食物特に肉，魚， ミルクに見い出される。飲料水中のアエロ

モナスの存在はいろいろな方法で研究できる。選択培地としてアンピシリンーデキストリ

ン寒天 (ADA) を用いるメンブランフィルタ一法が示されている (42)。もし，家屋の配

管からの水試料の試験をするならば，50mg/1の濃度になるようにエチレンジアミン四酢

酸二ナトリウム (Na2EDTA) のような錯体を試料に添加する必要がある。アエロモナス

は，微量の銅に極めて敏感であるが，その程度の銅は鋼管を使用した家屋の配管の水に存

在し得る。銅の錯体化は，大腸菌群や従属栄養細菌の生残を向上させることも分かってい

る(43)。

表流水中のアエロモナス数は 0.01cfu/mlから 1，000cfu/mlまで変化している。泉水や

下水放流によって汚染されていない海水中では少数である。もし下水放流があった場合，
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アエロモナス数は海水で 100cfu/mlにまでなり，淡水では 1，000cfu/ml以上にものぼり，

その時の優占種はA.caviaeである。下水汚染のない淡水で、は アエロモナス数は通常 10

cfu/mlから 100cfu/mlである。こうした水では冬より夏の方が数が多く，水の富栄養化

と夏のアエロモナス濃度に相聞がある。停滞した淡水では，通常A.sobriaが優占種であ

る。河川水を貯水池にj留めた場合，アエロモナス数は減少するが，併せてA.caviaeから

A. sobriaに構成種が遷移する。アエロモナスは通常地下水には見られないか，見られで

も極少数である (44)。

原水の汚濁レベルと関係なく，ほとんどの浄水処理工程でアエロモナス数を 100ml中

1 cfu以下まで除去できると思われる。しかし，長い滞留時間を持つ貯水池や，汚染され

たろ過砂での再増殖，あるいは原水水量の急激な変化によって最大約 100ml中1，000cfu

という数を処理水に含むことがある。アエロモナスの再増殖は大抵の浄水処理施設の配水

管網中で起こる。アエロモナス群落の大きさに関係するものとして多くの要因があるが，

主なものは水中の有機物量，水温，配水管網内で、の滞留時間及び、残留塩素の存在で、ある。

水道水中のアエロモナスの栄養源の種類と濃度についてはほとんど分かっていない。

Van der Kooij (45)は，アエロモナスが例えば浄水処理施設で増加する硝化細菌やメタン

酸化細菌の分解あるいは配水管網内の生物膜に起因する有機物でよく増殖することを示唆

している。

水道水中のアエロモナスの制御には多様な働きかけが必要であり，そしてそれは細菌の

再増殖を制御するための一般的な働きかけと同じである(第 8，9章参照)。処理工程で

は，細菌増殖のための炭素源とエネルギー源となる有機物を効果的に除去すべきである。

さらに，処理工程中で産生され，それに続いて放出されるバイオマスの量をできる限り少

なくすべきである。配水施設は滞留時間を短くするように設計し，流速の小さい区間での

沈殿物の蓄積を防ぐため定期的に洗浄すべきである。水道水と接触する材料は生分解性物

質の源となるものであってはならない。以上のことは，消毒しないあるいは何らかの理由

によって残留塩素の維持が望めないような水道において非常に重要である。配水管網内の

水のアエロモナスの濃度の制御には，通常 0.2-0.5mg/1の有効残留塩素で十分である

(46， 47)。塩素や他の消毒剤は管壁の生物膜を乱し，かえって初期段階では細菌量を減ら

すどころか増加させることになるだろうから，普段消毒をしていない水道では，たまにア

エロモナス量が増加しでもそれを制御するのにこれらを用いるべきではない。また，こう

した施設では塩素消費量は高く，残留塩素が適切に維持できないため，配水管綱の遠い場

所では再増殖をさせることになろう。

飲料水中のアエロモナスの存在がヒトの健康に対してリスクがあるかどうかという問題

に確かな回答.を出すことはできないが，多くの固でアエロモナスは下痢の原因因子として

は重要ではなく，ヒトの胃腸管ではたまにしか増殖できないため もしリスクがあっても

小さなものであろう。また，飲料水中に存在する数は他の摂取源に比べて少ない。例え
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ば，食物では通常その数は 103-105cfu/gのオーダーにのぼる。しかし，飲料水は感染症

に抵抗力が減じている人々を含めあらゆる人が日常消費しているものである。こうした水

の一部はアエロモナスで汚染されているほとんどの食物とは異なり，熱処理を行わずに消

費される。そのため注意深く取り扱うべきである。飲料水中のアエロモナス数はできる限

り制御すべきである。飲料水中のアエロモナスの制御のためという公衆衛生学的な理由と

は別に，アエロモナスは浄水処理及び配水過程における一般的な衛生の観点から有用で鋭

敏な指標となることが経験的に分かつている。地域的な状況(水温や水源)が飲料水のア

エロモナス数に大きな影響を与えるので 現在のところガイドライン値は定められない。

3.2.3 緑濃菌 (Pseudomonωαeruginosα)

一般情報

緑j農菌はシュードモナス科の l種で，鞭毛を一つ持つグラム陰性梓菌である。この菌は

寒天培養において培地中に拡散する青緑の蛍光色素(ピオシアニン)の産生があることに

よって認識される。色素は臨床標本から得られた緑濃菌株では産生せず，色素産生活性は

継代培養で失われるのかもしれない。自然水中に存在する他の蛍光シュードモナスと同

様，緑j農菌株はカタラーゼとオキシダーゼを産生し，アルギニンからアンモニアを産生

し，単一の炭素源としてクエン酸で増殖し，好気性菌である。しかし，緑濃菌は 41-

42
0

Cでも増殖可能で，水中で見い出される蛍光シュードモナスの他の種類が産生する明

るい緑色の蛍光色素(フルオレシン)とは異なる青緑の色素を産生する。硝酸塩寒天によ

る穿刺培養で，嫌気的に増殖することも可能である。

緑i農菌は，糞便，土，水，下水に普通に見られるが，糞便や下水中に一定した数では存

在せず，汚染された水環境中及び水と接触している外来の有機物の表面でも増殖するた

め，糞便汚染の指標として利用することはできない。しかし，その存在は配水施設の一般

的な意味での清潔さや瓶詰め水の水質を評価するための要素のーっとなる (9.3.2参

照)。

暴露経路

緑濃菌は日和見感染菌である。これが原因となるヒ卜の疾病のほとんどは飲料水による

ものではなく，接触によって起こる。これらの細菌を含む水は，食物や飲み物，薬剤を汚

染し，品質の低下を招くとともに伝搬の二次媒体となる。流し台や流しの排水管，蛇口に

付けた付属器具，シャワーヘッドのような水と接触する備品が緑濃菌によって汚染され，

病院内では感染源となる。

健康影響と飲料水中での重要性

健康なヒトにとって緑濃菌がヲ|き起こす疾病は，通常おだやかで，大したことはない。
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水系感染症は通常高温多湿の環境と関係があり，細菌数が多いとか消毒が不十分な屋内の

水泳用プールや環流プールの利用者について度膚の発疹や膿庖あるいは外耳炎の報告があ

る(48，49)。緑濃菌は傷や火傷の時の感染症において普通にみられる病原性細菌であり，

汚染した目薬の使用は重篤な目の感染症の原因となるため，病院に供給される水や薬剤の

調合や傷の手当に使われる水にこの微生物が存在することは関心事である (50)。緑j農菌の

病院株は，ガンの化学療法を受けている患者にとり付き，感染する (51)。

水道水中にこの微生物が存在することは，微生物学的な水質という点で深刻な低下を意

味し，配水施設での遅い流速や水温の上昇と関連がある味，臭気，濁度についての苦情と

も関係している (9.3.2参照)。

3.2.4 マイコバクテリウム (Mycobαcterium)

一般情報

マイコパクテリウム属は脂質の含有量が高い細胞壁を持つ梓菌で，このことより酸洗浄

を用いる染色法でも染色が可能で，そのため抗酸菌とも呼ばれている。その細胞壁の構造

は，消毒剤に対して比較的抵抗性が高いという特徴をもたらす。全てのマイコバクテリア

は増殖速度が遅い(世代時間は最適環境下で 2-20時間)という特徴があるが，この範囲

内で増殖速度が遅いものと速いものとに分類できる。病原性のある種のほとんどは増殖速

度が遅いものの中に見られ，その中には偏性病原性細菌の M.tuberculosis， M. bovis， M. 

ajヤzcanum，及びM.lepraeが含まれ，これらは水によっては伝播されず，ヒトや動物のみ

に存在している。他のマイコバクテリアは“非定形型"とも呼ばれ，環境中に存在する。

多くは非病原性と考えられているが，いくつかの種はヒトに対して日和見感染菌で，増殖

速度が遅いのものでは M.kansasii， M. marinum， M. avium， M. intracellulare， M. scro-

fulaceum及び M.xenopiが，また増殖速度が速いものでは M.chelonae及ぴM.for-

tuitumが最も重要である。これらの種のいくつかは近縁であり，文献ではよく個別の種

としてではなく種群として扱われている。例えば，“M.bovis種群"(M. africanumを含

む)，“M. avium種群" (または MAC，M. intracellulareを含む)，“M. avium， M. in-

tracellulare， M. scrofulaceum種群" (または MAIS)及ぴ“M.fortuitum-chelonae種群"

カfある。

健康影響

偏性病原性マイコバクテリアは 結核や癒病といった古典的な感染症と関係がある。環

境中のマイコバクテリアは，結核性肺疾患や骨を含む播種性感染 (M.kansasii， M. 

avzum種群)，リンパ節への感染 (MAIS種群)，皮膚や柔組織への感染 (M.marinum， 

M. fortuitum-chelonae種群)としミった疾病を引き起こす (52，53)。日和見感染マイコバ

クテリアによって引き起こされる疾病は，通常ヒトからヒトへの媒介で、はなく，感染を起
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こしやすい要因を伴った状況の下で環境に暴露されることによって起こる。その要因に

は，肺に残った挨，怪我，薬物治療(臓器移植患者)や被っている疾病 (AIDS，悪性腫

蕩)による免疫抑制などがある。マイコバクテリアは，通常多くの抗菌物質に抵抗性があ

るため，有効な処置が難しい。

暴露経路

環境におけるマイコバクテリアの存在に関しては，広範なレビューが発表されている

(54)。水道水には腐'性マイコバクテリアが潜んでいることが長い間知られ，事実最も普通

に存在する種の一つ M.gordonaeは水道水中の梓菌として知られている。水道水での日

和見感染菌種の存在は，いろいろな研究者によって発表されている (55，56)。これらの微

生物は，採集中，採集後あるいは研究室での取扱い中に臨床標本を汚染することがあり得

るので，このことが関係する患者がマイコバクテリア感染症にかかっているといった誤っ

た示唆をもたらしているかもしれない (57，58)。水道水でのマイコバクテリアの存在と疾

病の関連がたまに言われる。チェコスロパキアの M.kansasiiによる風土病は， 1968年

から研究が進み，病気のピークの発生が鉱業，重工業や発電業に従事する労働者が多くい

る小規模な人口密集地域で見つかった。 M.kansasiiはまた，炭坑のシャワーの出口から

分離され，全地域の水道施設が広範に汚染されていることが後に判明した。水道水からの

マイコバクテリアが，エアロゾルを経て広がったことが示唆されれた (59)。オランダのロ

ッテルダムで臨床標本に高い頻度で M.kansasiiが分離され，水道施設の調査が行われ

た。この細菌は，水道水から高頻度で分離され，臨床標本から得られた株と同じファージ

型で，同様な弱い亜硝酸酸化酵素活性を示した (60)。米国のマサチューセッツで M.

avium種群の分離頻度が増加したが，これもまた水道水にそれらが存在したためであっ

た(61)。これら全ての場合において，水道水でのマイコバクテリアの存在とヒトの疾病と

の聞の関係について状況証拠があるにすぎないことに注意すべきである。確かに，環境中

のマイコバクテリアは感染力が低いため，基準の設定や撲滅計画の作定の必要性は認めら

れない。

水道における日和見感染症をもたらすマイコバクテリアの生態はほとんど判っていな

い。この細菌は処理水や幹線水からはまれにしか分離されないが(52，57)，蛇口はもちろ

んピルに敷設された配管内でも増殖するようである。分離頻度の増加は比較的高い温度

(給湯施設やセントラルヒーティング付近の冷水管)と関係がある。古いピルでは新しい

ビルでより高い頻度で増殖するようであり (61)，長い距離を経た水道水の送水もまたマイ

コバクテリア量を増加させるようである (58)0 Haasら(62)は，物理化学指標と抗酸菌

(したがって病原性と腐性の両方の種を含む)の検鏡による全細菌数との相聞を求める試

みをした。総残留塩素とは負の相聞が，濁度と全有機炭素 (TOC) とは正の相聞が立証

されたが，これらの変数は全ての計数値の変動の一部分を説明するにすぎない。配管に使
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用される材料が，こうしたマイコバクテリア濃度に影響すると予想されているが，こうし

た影響はまだ実験的に証明されたわけではない。
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第 4章ウイ ル ス 1)

4.1 一般情報

感染症の水系伝播で非常に重要な意義を持つウイルスは，ヒトの腸管で増殖し，感染者

の糞便中に多量に排出されるようなウイルスである。ウイルスは感染した宿主の組織以外

では増殖できないが，腸管系ウイルスの中には環境中での生残性が高く，感染力を保持し

たものがある。下水やヒトの排地物を放出することが，水環境への腸管系ウイルスの主な

供給源となっている。現行の様々な試験方法を駆使することによって，下水中には多種類

のウイルスが混入していることが判明している。これらのウイルスは表 4.1に示した科

に属している。ウイルス量及ぴ種類の分布は，その集団の保有状況を反映している。処理

方法や程度によっても差があるが，下水処理を行うことによって，ウイルス量を 10-

1，000分の 1程度減少させることができる。しかし，ウイルスを完全に死滅させることは

できず，下水処理過程で発生した汚泥にはしばしば多量のウイルスが混入してくる。下水

が環境水に混入すると，ウイルスは下流に流され，気温，沈殿物への吸着程度，太陽光線

の差し込む深さ，その他の要因でその期間は異なるが，ある期間検出されることになる。

表4.1 汚水中のヒ卜病原ウイルスの種類とその臨床症状

ウイルス科 ウイルス種 血の清数型 臨床症状

ピコルナウイルス ヒトポリオウイルス 3 麻痔，髄膜炎，発熱

ヒトエコーウイルス 32 髄膜炎，呼吸器疾患，発疹，発熱，胃腸炎

ヒトコクサツキーウイルス 23 ウイルス性咽頭炎，呼吸器疾患，髄膜炎，
Al-22，24 ウイルス性口内炎(手足口病)

ヒトコクサヅキーウイルス 6 心筋炎，先天性心疾患 発疹，発(胸熱膜，髄膜
81-6 炎，呼吸器疾患，流行性筋痛症( 痛)

ヒトエンテロウイルス 4 髄膜炎膜，脳炎発，呼吸器疾患，発疹，急性出
68-71 血性結炎， 熱

A型肝炎ウイルス 1 A型肝炎

レオウイ yレス ヒトレオウイルス 3 不明

ヒトロタウイルス 5 胃腸炎，下痢

アデノウイルス ヒトアデノウイルス 41 呼吸器疾患，結膜炎，胃腸炎

ノ{)レボウイルス アデノ関連ウイルス 4 細胞内潜伏感染

カリシウイ Jレス ヒトカリシウイ 1レス 5 幼小児の胃腸炎

小型球形ウイルス 14 胃腸炎，急性胃腸炎(冬季曜吐症)
(含ノーウオークウイルス)

カリシウイ 1レスワ E型肝炎ウイルス つ E型肝炎

未分類 アストロウイルス 1 胃腸炎，新生児小腸結腸炎

パポーパウイルス ノfピローマウイルス 2 f主

1) 本章の作成にあたっては，ジュネープにある WHO，下痢，呼吸器感染症対策部の Dr.N. F. Pierce 

の貴重な貢献があった。厚く謝意を表する。
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したがって，腸管系ウイルスが，浄水場の取水口で下水に汚染された水から検出されるこ

とも起こりうる。

水中ウイルスと健康影響の関連は単純ではない。関連している要因については 4.3項

で検討する。表4.1には，下水で汚染された水から検出されたヒトに感染性のあるウイ

ルスの種類とその病原性についてまとめた。

4.1.1ウイルスの性状

ウイルスは複製によって増殖する感染性因子であり，微生物の中で最も小さいものであ

る。本質的には，細胞内に侵入して増殖し，自身の周りを保護する被膜となる蛋白質を

コードする能力のある核酸分子である。以下に示す特徴はすべてのウイルスに共通してみ

られる。

1. ウイルス粒子いいかえるとピリオンは， RNAあるいは DNAのゲノムと，それを囲

むカプシドと呼ばれる蛋白被膜で構成されている。多くの例では，この被膜自体が，蛋

白質と脂質の両者を含むエンベロープによって固まれている。

2. ウイルスは特定の宿主細胞内でのみ複製される。この過程は宿主細胞のもつ合成機構

とエネルギー源に完全依存しており，遺伝レベルで寄生する。

4.1.2 動物ウイルスの分類

現在ウイルスの分類に広く用いられている分類体系は，ウイルス分類国際委員会が人為

的に科，属ならびに種の階層構造に分類したものである (1)。分類に用いた基本的な基準

は，ウイルスゲノムの核酸のタイプと鎖及びリボ蛋白のエンベロープをもっているかいな

いかである。

-viridaeの語尾をつけて命名するウイルスの科は，遺伝的起源が共通と思われる属の

集合である。ウイルスの属は， -virusの語尾をつけて命名し，遺伝的起源が共通である

ことと生物物理化学的および血清学的性状が共通であることに基づいている(表 4.1参

照)。ウイルスの種は，アデノウイルス科以外ではこれまで正式には定義されていなかっ

たが，現在では免疫学的な差異を基にして定義されている。

4.1.3 水中に存在するウイルス科

ピコルナウイルス科は，直径 27-28nmの粒子で，プラス鎖の一本鎖 RNAが正二十面

体の蛋白被膜で覆われており， pH3でも安定である。この科に属する A型肝炎ウイルス

は，特に安定で，たとえばpH1でも数時間生存できる。様々な環境要因に対して何週間

も不活化されにくく，自然水系で底泥と共にあるときは特にそうである。ピコルナウイル

ス科のなかでヒトに対して病原性のある 3種類の属のうちの 1種であるエンテロウイルス

属には， 6種の主な群が含まれる。ヒトポリオウイルス，ヒトエコーウイルス，ヒトコク
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サツキー A群及びB群，新しいエンテロウイルス血清型 68-71，ならびにすでに述べた

A型肝炎ウイルス(訳者注:現在はへパトウイルス属)である。

レオウイルス科には 6属あり，このうち 2属ーヒトレオウイルス(オルソウイルス)と

ヒトロタウイルスーが汚水から検出されている。ウイルス粒子は直径約 70nmで，正二

十面体の対称性をもち，分節 2本鎖のゲノムを覆う 50-65nmの内殻カプシドと形状が

属ごとに大きく異なる外殻カプシドをもっている。オルソウイルスには，明瞭な形状の外

殻カプシドがあり，六角形と五角形のサブユニットで構成されている。ロタウイルスの外

殻カプシドは，明瞭なサブユニット構造を欠いている。両方の属とも常温でも感染力の低

下は緩やかで，広い pH域で安定である。

アデノウイルス科には 2つの属がある。晴乳類アデノウイルスには 41種のヒトアデノ

ウイルスがあり，生物物理学的，生化学的，生物学的ならびに免疫学的特性に基づいて 6

種の亜型 (A-F)に分けられる。ピリオンはエンベロープを持たない完全な正二十面体

(20個の三角面と 12個の頂点)で，直径約 65-80nmである。各々の頂点は，繊維状の

放射構造を有している。ゲノムは二本鎖 DNAの直線状分子である。

パルボウイルス科は， DNA動物ウイルス科のなかで最も小さい。ピリオンは，直径 18

-26nmで，正二十面体の対称性を有しており，一本鎖の DNAをもっ。パルボウイルス

科には 3属あり，そのうち 2属，パルボウイルス属とデイベンドウイルス属が水系感染す

る可能性がある。ピリオンは不活化に対して非常に抵抗性が強く， pH3ないし 9，56
0

C 

で60分間も安定である。デイベンドウイルス属(アデノ関連ウイルス， AAV) は，宿主

の範囲が比較的広く，一般的なヒト集団で感染がみられる。 AAVは，ヒトの細胞に潜伏

して感染するのみで顕性感染は認められない。ノーウオークウイルスを含む，いわゆる

“小型球形ウイルス"は， RNAをもっており，また，カリシウイルスに特徴的な l個のポ

リペプチドカプシドを有するため，現在のところカリシウイルス科に属している (p.39 

も参照)。

E型肝炎ウイルスは，熱帯及び亜熱帯地方における急性肝炎の重要な原因となってい

る。このウイルスの分類は困難であるが，多くの研究者がカリシウイルス科に含めている

(2)。

パポーパウイルス科にはいくつかの属が含まれており，その中の一つにパピローマウイ

ルスがある。パポーパウイルス科は，エンベロープをもたない裸の正二十面体で，直径が

45-55nmであり，二本鎖の DNA分子を 1個もっている。不活化作用のある環境条件に

対して抵抗性が大きい。自然界での伝播経路は接触感染であると考えられており，水泳

プールでの感染が知られている。
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4.2 暴露経路

4.2.1 概論

急性胃腸炎及び下痢症が，世界中で引き続き主要な水系感染症となっている。近年，病

因の究明方法が急速に進展し，ウイルス性下痢症の診断が画期的に向上した。ウイルスに

よる水系感染症の集団発生は，世界中の先進国ならぴに発展途上国で報告されている

(2-5)。多種類のウイルスが，未処理及び処理済の飲料水から分離されている (6)。水か

らウイルスが分離されても，そのこと自体は危険性があることを示唆するが，水が疾病の

伝播経路であることを証明するものではない。適切な処理と消毒によって，飲料水中のウ

イルスは除去可能である。以下に示すような様々な理由で，ウイルス性疾患の水系伝播を

疫学的に証明することは困難である (7)。

症状からは典型的な水系感染症と判断できない場合がある。

感染者の大部分が不顕性感染によるキャリアーとなる。

A型肝炎ウイルスによる肝炎など，潜伏期間の長い感染がある。

水系伝播が低濃度で生じても，他の経路で二次感染が起こる場合がある。

水中の病原体を検出するのに十分な感度をもっ検査方法がない。

A型及びE型肝炎ウイルス，ロタウイルス，ノーウオークウイルスの水系伝播は明確

に証明されており，これらのウイルスを原因とする爆発的な流行が確認されている。表

4.1に示した他のウイルスについては，水系伝播の可能性はあるが明らかな証拠はない。

飲料水中に一過性あるいは連続的に微量のウイルスが混入することによって，低レベル

の伝播が起こり，不顕性感染を起こすことがある。このような感染者から同一地域内のヒ

トへウイルスが伝播して，見かけは水と関連のない集団発生を起こし得る。しかし，この

ような事実はまだ確認されていない。

細菌学的に問題のない飲料水を飲んでいる市街地の住民を対象とした疫学調査の結果，

使用段階で逆浸透膜処理をしていない水を飲んでいる群では 逆浸透膜処理をした水を飲

んでいる群に比較して胃腸炎の症状が 25%多く認められた(8)。観察された症状は，ノー

ウオークウイルスまたはアストロウイルスによる感染症と同様なものであり，水源として

使用している下水で汚染された河川水からウイルスが完全に除去されていなかったと推定

される。

一部の地域では，水源がひどく汚染されており，使用している浄水処理プロセスも信頼

性の低いものがある。このような状態でしかもハイリスクのヒトが多い場合は，飲料水が

生活環境における腸管系ウイルスの伝播媒体となる可能性が非常に高いと考えるべきであ

る。他の微生物感染症の場合と同様，腸管系ウイルスは汚染した食物やエアロゾルでも伝

播し，通常の伝播様式である接触感染によっても伝播する。

一部の都市では，排水を生活用途に再利用する構想がある。一方，他の多くの都市で

は，相当量の排水を含む汚染表流水から飲料水を得ている。汚染水をこのような方法で再
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利用する場合は，常に水処理過程(前処理のための貯留や消毒を含む)をウイルスが通過

してしまう危険性について慎重に評価する必要がある。

4.2.2 特筆すべきウイルス科

エンテロウイルスは世界中に分布しており，温暖な地域では暖かい季節に擢患率が増加

する。疫学調査の結果，糞口感染が主要な伝播経路であるが，水系伝播した場合は，様々

な種類のエンテロウイルスが大規模な集団発生を引き起こすことが示唆されている。

ロタウイルスとオルソレオウイルスは，下水，河川水及ぴ湖水から，またいくつかの国

では浄水から検出されている (9~12) 。伝播経路は糞口感染である。この感染症は，通常

散発的であるが，何例かの大規模な水系感染事例が記録されている(13，14)。ロタウイル

スは，急性下痢症の一般的な原因として公衆衛生上重要なものであり，特に小児において

重要なものである。十二指腸や小腸の繊毛の成熟した，あるいは分化した腸細胞に感染し

て増殖し多量に排出される。症状が認められてから約 8日間は糞便 19中1，000粒子(訳

者注:通常は 106~1010 といわれている)ものウイルスが存在する。

アデノウイルスは，一般的には結膜，呼吸器及び腸の内皮に感染し，加えて隣接してい

るリンパ組識に感染する。咽頭及び腸管から長期にわたってウイルスが排出される。いく

つかの種，特に B，C，D，E亜群及び1，2， 3， 4， 5， 6， 7， 15型の血清型が，下水，河川水，

湖水，地下水及び飲料水や水泳プール水から分離されている。水系感染は，糞口感染，ア

デノウイルスを含むエアロゾルを下気道まで吸入すること及び精膜表面が軽度に刺激を受

けている場合に目と接触することで起こる。咽頭結膜熱の何例かの大規模な集団発生が水

泳プールを介して起こっている (15，16)。

非細菌性胃腸炎患者の糞便の電子顕微鏡検査で，すでに p.36に説明しであるような直

径 20ないし 40nmの“小型球形ウイルス"が多数観察された。これらのウイルスで最初

に記述されたものがノーウオークウイルスであり，冬季に集団発生した恒吐症の患者から

得られた糞便懸濁液の漉液を有志に経口投与して検出された。その後，ハワイ，ウォラ

ン，デイッチング，パラマッタ，スノーマウンテン及びモンゴメリ一因子として知られる

同様のウイルスが検出された。これらの因子は，十分な培養ができなかったため，明確な

分類が遅れたが，現在ではすでに示したカリシウイルス科に分類されている。

ノーウオークウイルスは空腸繊毛部に感染する。症状が認められて最初の 72時間にウ

イルスが糞便中へ排出される。このウイルスは糞口感染する。ノーウオークウイルスに関

連したすべての集団発生のうち，約 40%は水が関与していると思われる。関与している

水には，飲料用水，レクリエーション用水及び員類の養殖用水がある (17)。

4.3 健康影響

腸管系ウイルスは，発疹，発熱，胃腸炎，心筋炎，呼吸器疾患及び肝炎など多様な症候
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群を引き起こす(表 4.1)。一般的には，不顕性感染であり重篤な症状が発現することは

稀である。しかし，飲料水が下水で汚染されると，胃腸炎や肝炎が地域的に流行する可能

性がある。このような感染を除くと 十分に処理された飲料水がウイルス感染の伝播に関

与していることを示す疫学的証拠ほほとんどない。

ウイルス起因の胃腸炎には様々なウイルスが関与している(表 4.1)。通常は悪心， p匝

吐，下痢が24-72時間継続する。これらの症状はすべての年齢で起こるが，非常に若い

層と非常に老いた層の場合は重篤であり，脱水症状と電解質平衡異常が急激に起こり迅速

に処置しなければ生命に危険が及ぶ。

デイベンドウイルス(アデノ関連ウイルス)は，アデノウイルスとともに表流水から検

出される (18)。したがって，これらのウイルスは水系感染すると考えられている。

A型肝炎ウイルス(ヒトエンテロウイルス 72型) (訳者注:現在はヘパトウイルス属ヒ

トA型肝炎ウイルスに分類されている)と腸管感染性 E型肝炎ウイルスは肝臓に感染し，

典型的には，倦怠，食欲不振，衰弱，悪心， p匝吐，頭痛，腹部不快感，発熱，暗色尿及び

黄痘を伴う。軽症の肝炎では，休養と 1，2週間激しい運動をしないことが必要であるが，

重症の場合は，肝不全により死に至るか慢性肝炎になる場合がある。年をとるにつれ重症

肝炎に対して抵抗性が低下し，中年を過ぎると死亡率が急速に高まる。死亡率は，悪性腫

傷や肝硬変が既往の患者で高い (19)。数日中に死に至る劇症肝炎は全症例の 0.1-0.6% 

で起こる。妊娠中の女性がE型肝炎に催ると死亡率が高い。局地的な流行は，通常食物

か水の汚染に起因している。このウイルスは汚染した河川水(20)及び飲料水(21)で検出さ

れている。飲料水を介した非常に大規模な肝炎の集団発生が，インド (2)，中国

(Mendong，私信)，アルジエリア (22)及び旧ソビエト連邦(23)で発生している。

アデノウイルスは，急性非細菌性胃腸炎を起こすウイルスの一つである。様々な種のう

ち， 2種類 (40型と 41型)は通常の細胞培養系では増殖せずfastidious変種と呼ばれて

いる(訳者注:現在は腸管アデノウイルスと呼ばれている)。このような fastidiousアデ

ノウイルスは，世界各地で検出されており，小児における胃腸炎の原因としてロタウイル

スに次ぐものであろうと考えられている。流行性であるよりむしろ風土病的な集団発生が

起こっている。細胞変性アデノウイルスは様々な水系から検出されている。したがって，

fastidiousウイルスの水系感染も疑われている (6)。

ロタウイルスは，小児及び乳児における重症下痢症の多くに関与しており，初老の人で

の官腸炎の原因にもなる (24)。このウイルスは，温暖な気候の地域で寒冷期に入院する乳

児及び小児の胃腸炎の病因の約 50%を占める。ロタウイルスは，一部の固では時々飲料

水からも検出されるが，下水からはしばしば検出される (9，25)。急性の場合は，激しい

水様性の下痢が急速に始まり発熱と匝吐を伴う。脱水症状と代謝性アシドージスが起こる

場合があり，処置をしなければ死に至る。重篤な症状がでるのは生後 6か月から 24か月

の範囲である。
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ノーウオークウイルスは， 24-48時間持続する官腸炎をもたらし通常，局所的で爆

発的な集団発生の形態をとり，就学児童，家族内及び成人で流行する。胃腸炎のおよそ 3

分の lはノーウオークウイルスによるものである。感染すると，胃内停滞，悪心，日匝吐及

び腹部痘撃を伴う。感染者の約 50%で下痢が認められ，中には発熱や悪寒を伴う。一過

性のリンパ球減少も認められる。ノーウオークウイルスとノーウオーク様ウイルス(小型

球形ウイルス)は，主に年長児と成人に感染して症状を起こす急性非細菌性胃腸炎の集団

発生のうちのかなりな部分を占める。感染は都市水道，半公的な水道 (semi-publicwa-

ter supplies)，娯楽用水泳プール及び、貯留水を介して起こる可能性がある (4，26， 27)。し

かし，通常はヒトからヒトへの感染など他の感染経路が重要である。
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第 5章原虫類

飲料水はヒトの腸管に寄生する 3種類の原虫の主要な伝播経路となっている。これら 3

種の原虫とは，Giardia intestinalis (G. lambliaは異名同種，ヒトのランプル鞭毛虫症の

原因微生物)， Cryptosporidiumρarvum (ヒトのクリプトスポリジウム症の原因微生物)， 

そして Entamoebahistolytica (アメーパ赤痢の原因微生物)である。 Balantidiumcoliに

よる感染症(パランチジウム症)は，この寄生虫が全世界的に分布しているものの，一般

的ではない。これらの腸管病原性原虫類は，それがどのようなメカニズムであれ，すでに

感染している患者から排i世された成育活性のある生物を含む糞便で汚染された物が，他の

者の口に入ることで，つぎつぎと伝播する。しかし，病原性のNaeg leria fowleri (ネグレ

リア症あるいは原発性アメーパ性髄膜脳炎の原因微生物)と Acanthamoebaspp. (髄膜

炎，角膜炎の原因微生物)は，基本的にはレクリエーション活動及び土壌で汚染された温

水の吸入に関係しており，その感染は比較的まれである。

5.1 ジアルジア (Giardia)

5.1.1 一般情報

生活史

Giardia属 (Lamblia属とも呼ばれる)の生物は鞭毛を持った原虫であり，ヒト及び動

物の腸管に寄生する。この鞭毛虫は，生殖を行う栄養体期と環境耐性の大きなシスト期か

らなる，単純な 2相の生活史を持つ。感受性のある宿主にシストが摂取されると，胃の中

で酸に暴露され，そしておそらく消化酵素あるいはその他のまだ明確にはされていない消

化剤との接触により，脱シストが誘導される (1)。脱シスト後，栄養体はシスト壁から離

れ，活発な細胞運動を始め， 2分裂によって 2つの娘栄養体に分裂する (2)。娘栄養体は

縦方向に左右対称であり，形は楕円形から洋梨形まで様々である (3)。前端部は丸く， 2 

個の核を有している。一方，後端部は細くとがっている。背面は膨らみ，腹面は吸着ある

いは吸引のための円盤を持ち，これで腸管の表面にへばり付くことができる。それぞれの

栄養体は， 2本の細い軸索 (medianrodsあるいは axostyles)，4対の鞭毛，そして 1対

の中央小体 (medianbodies) を持っている。栄養体の大きさは，大略長さ 9-21μm，

幅 5-15μm，厚さ 2-4μmである。

寄生虫の個体数が増加してくると，栄養体は腸管上皮から離れ，管腔を進んでいく。腸

管を下るにつれて，胆汁，アルカリ性の pH，そしておそらく細菌類の代謝物に暴露され

ることで，シスト形成が誘導される。形成されたシストは卵形で，長さ 8-12μm，幅

7-10μm，そして栄養体と同様な構造(核，軸索，中央小体)を持っている。しかし，
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シストでは核は 4個まで観察される。シストは糞便と共に体外に排植され，再び環境へ戻

っていく。

シストの生残期間の長さは温度に依存する。 10
0

C以下の水に懸濁させた場合の生残期

間は， G. intestinalisのシストでは少なくとも 77日間， G. murisのシストでは少なくと

も84日間であった。 20
0

C以上ではシストの不活化は比較的早い。すなわち、シストの成

育活性は， 20
0

Cで 3日間，あるいは 37
0Cではわずか 1日間の貯蔵後に，急激に低下し

た。 G.murisのシス卜の致死温度は 54
0

Cと報告されており， G. intestinalisでは 55
0

Cに

5分間暴露することで不活化された。水を沸騰点まで加熱すればシストは不活化されるだ

ろう (5-8)。

宿主の範囲

Giardiaは自然界に広く分布しており，両生類，鳥類， p甫乳類を含む 40種類以上の動

物から見い出されることが報告されている (9)。しかし，それらがランプル鞭毛虫症ある

いは動物寄生体症に擢患するかどうかは，議論のあるところである。いくつかの研究で

は，イヌ，ビーバー，ジャコウネズミ，アレチネズミおよびラットを含む様々な動物が，

ヒト由来のシストに感染することが報告されている (10-12)が，他のいくつかの研究では

同様なシストを，マウス，ハムスター，ラット，ネコ，およびイヌへ感染させることが不

可能であった (13)。しかしながら，それらの研究のすべてで，何種類かの動物を，それと

異なる動物に由来するシストに感染させることができた。シカ，ビーバー，ジャコウネズ

ミのシストがヒトに感染するかもしれないということを示唆する，世間にあまり知られて

いない報告(14)がある一方，よく制御された条件のもとでヒトのボランティアに動物由来

のシストを投与した研究は，いまだに報告されていない。 Giardiaのいくつかの種が宿主

特異性を示す一方，他の種ではそうではないことが明らかになっている。加えて，水源流

域に生息する少なくとも何種類かの動物はヒトのシストに感染することから，それらは原

虫の主要な感染源としてよりも，むしろヒトの Giardia感染の媒介者としての役割を果た

すだろうと考えられる。環境試料中に見い出されるシストがヒトに感染するものであるか

どうかを区別できる方法が必要である。そうした方法が開発されるまでは，すでに示唆さ

れているように (15)，より下等な動物に感染する多くの Giardiaに対しても，ヒトは感受

性があると仮定することが賢明であろう。

北米からの文献は，原虫を保菌する動物が，ヒトがほとんど近づけない流域及ぴ水域に

おける汚染源となっているという考えを強く支持している。

5.1.2 暴露経路

Giardiaは他の腸管系病原性原虫と同様に，どのような経路であるにせよ，すでに感染

している患者から排植された成育活性のある生物を含む糞便で汚染された物が，他の者の
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口に入ることで伝播する。感染経路としては，飲料水， レクリエーション用水，食物，ヒ

トとヒトとの接触などがこれまで証明されている。

水

汚染された飲料水が関係するランブル鞭毛虫症の流行は，米国 (16)，カナダ(17)，イン

グランド (18)，スコットランド (19)及びスウェーデン (20)から報告されている。飲料水は

また，旧ソ連への旅行者の間で発生した流行において，感染を媒介したことが疑われてい

る(21)。米国では，多数の水系流行があったことが報告されており， 1986年から 1988年

の聞に 25件を越える発生があった (22)。それらの流行のいくつかでは，水道がヒトの下

水で汚染されており，他の場合では，流域の動物からの糞便が汚染源と疑われた。それら

の動物の調査によって，水棲のノネズミ (23)やジャコウネズミ (24)が極めて高率で Giar-

diaに感染していることが示された。米国における流行の大部分が，消毒のみの処理しか

施されていない汚染された表流水にその原因が帰せられている (16)。

シストは消毒によって不活化が可能であるが，Giardiaシストは最も消毒耐性のある水

系病原性微生物のうちの一つであり，効果的な消毒には，消毒剤の量と接触時間のほか，

水の pH，濁度，そして水温などを考慮する必要がある (25)。米国では，Giardiaがヒト

と動物に広く分布すること，異種間感染が不確定であること，シストが消毒による不活化

に耐性があること，そして流行の発生を何回か経験していることなどから，圏内の表流水

を水源とするすべての水道について消毒を義務づける規制が制定された (26)。確率モデル

を用いたリスク評価では，年間の感染リスクを 1万人に 1人以下のレベルに抑えるために

は，原水のシスト濃度が 1001中 0.7-70個のとき，浄水処理によって 103-105の減少が

達成されなければならないことが示唆された (27)。

米国 (16)や南アフリカ (28)で見られるような地域性のあるランブル鞭毛虫症は，そうし

たいくつかの地域における汚染された飲料水の消費とも関係している。飲料水による地域

性があったり流行的であったりするランブル鞭毛虫症に加えて 水泳プールの水を原因と

した子供や大人の感染の発生が，米国 (29)やカナダ(30)で報告されている。これらの感染

の発生の汚染源は，感染した子供のプール内での排便であることは明らかである。

暴露経路の相対的重要性

ランブル鞭毛虫症の様々な伝播経路について，その重要性の程度を定量化することは，

感染あるいは疾病の全体の広がりあるいは発生についての情報が欠落しているため，困難

である。 Bennettとその共同研究者のグループ(31)は，国立保健統計センター (National

Center for Health Statistics)から公表された資料と調査データを用いて，米国で発生し

たランフ、、ル鞭毛虫症の患者の 60%が水系感染であったと評価した。 KappusとJuranek

(32)は，米国のランブル鞭毛虫症の患者の 45-50%が未ろ過の都市水道の飲用と関係し
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ていたことを示唆した。彼らはまた 45-50%の患者が，直接あるいは間接的に保育所

(day-care center) でのヒトからヒトへの接触に関係していること，そして残りの約

10%には，旅行中におけるシストへの暴露，糞便への暴露のある性的な業務への従事，

あるいはハイキング又はキャンプ中の無処理表流水の摂取などが含まれることを示唆し

た。ヒトからヒトへの伝播に並ぶ重要な感染経路で、ある水系感染の寄与は，浄水処理のレ

ベル，衛生施設，そして地域の習慣など多くの要因が関与しており，その程度は固によっ

て異なるものと思われる。しかし，Cryptosporidium (p. 47参照)は別として，Giardia 

はすべての水系病原性原虫のなかで，飲料水を通じた伝播という点においてもっとも大き

な潜在力を持っていると思われる。それは以下のような理由による。

ー ヒトから排j世されたシストは，広い範囲の家畜や野生動物に感染し，それらの動物

は環境中に広く分布している。

いくつかの水系流行は，ヒト由来でないシストによる飲料水の汚染が原因と考えら

れている。

シストは消毒耐性が大きい。

5.1.3 健康影響

Giardiaの病原性については長い間論争されてきたが，今では疾病の原因であることが

受け入れられており，ヒトの感染実験によってコッホの原則 (Koch's postulate) は満足

されている (33)。論争の多くは明らかに 感染による疾病の発生割合の変動が大きいとい

う観察から生じたものである。 Giardiaの不顕性感染は流行発生時で全体の 76%に達す

ることが報告されている (34)0 Giardiaの摂取と糞便中にこれが出現するまでの聞には約

9-14日の時間差があり，一方潜伏期間は 1日から 75日，平均 8-15日の範囲である

(35)。感染症状は，急性，亜急性及び慢性のものがあり，診断と処置がなされなければ，

そうした状態が数ヶ月続くだろう。通常報告される症状は，下痢，鼓腸，悪臭の強い便，

急激な腹痛，腹部膨満，疲労，食欲不振，むかつき，体重減少，そして恒吐などである。

感染の間，乳糖不耐性となり，この生物が駆逐された後もそれが続く (35)。子供の感染は

成長や正常な発達と共に低下する (36)が，どの年齢層の患者からもまれに死亡が報告され

る。

ランブル鞭毛虫症の病理生理学的なメカニズムは十分明らかにされていない。臨床的な

影響と同様に，腸管粘膜における組織病理学的な変化も広い範囲にわたっており，ささい

なものから腸管細胞のダメージ，純毛の萎縮及び凹嵩過形成 (crypthyperplasia) まで

を伴なう重大なものまで腸管に病変がみられる (37)。

臨床的及び病理理学的影響が広い範囲に及ぶことについての説明はされていないが，お

そらく寄生虫と宿主の双方それぞれの要因が関係しているのだろう。系統による病原性の

違いはヒトにおいて証明されており (33)，その一方，系統と宿主による差異は動物におい
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て観察されている (38)。寄生虫が直接及ぼす局所的な影響，その代謝活性(39)，分泌物に

加えて，幸田哉の損傷の程度に関わる宿主側の要因としては，栄養状態，全身的免疫反応，

粘膜性免疫などがある (37，40)。ヒ卜及び動物から分離された Giardiaは，細菌，ウイル

ス様粒子及び、マイコプラズマ様生物と関連していることが見い出されている (41)。この見

かけ上の共生微生物は，Giardiaシストを通じて伝播するのかもしれない。加えて， 2本

鎖 RNAを持つウイルスが Giardia中に見いだされている (42)0 G. intestinalisのいくつ

かの分離株はこのウイルスに感受性があり，他の株は感受性がない (43)。これらの微生物

が Giardiaの毒性に与える影響が，もしあるとしても，どのようなものなのかは不明であ

る。

5.2 クリプトスポリジウム (Cryptosporidiumspp.) 

5.2.1 一般情報

Cη，ptosporidium spp.は，暗乳類，鳥類，及び魚類を含む多種類の動物の胃腸及び呼吸

器管の細胞内に寄生する胞子虫類であり，全世界に広く分布する。現在， 6種が知られて

おり， C.ρarvumとC.murisは晴乳類に感染し， C. baileyiとC.meleagridisは鳥類に，

また C.serpent俗と C.nasorumはそれぞれ腿虫類と魚類に感染する。 C.ρarvumはヒト

と家畜の感染の原因として主要な種である (44)0 E. histolyticaやG.intestinalisと同様，

生活史のなかで感染力のある時期の生物，すなわち Cη'ptosporidiumspp.の場合はオー

シストを摂取することで感染する。ヒトからヒトへの感染も起こり (45)，ヒト起源のオー

シストはウシやヒツジを含む多種類の晴乳類に感染する (46)。その一方，家畜や野生動物

はともにヒトの感染源となる (47)。感染したヒトは 1日に 109個のオーシストを排i世し，

子ウシや子ヒツジでは 1日あたり 1010個のオーシストを 14日間も排置する (48)。生下水

中のオーシストの平均濃度は， 5，000個/1と見積もられている (49)。宿主の範囲が広いこ

とと排出されるオーシストの数が多いことが，環境中の汚染レベルを高いものにしてい

る。 Cryptosporidiumは完全な寄生虫であり，生きた宿主の細胞の中でしか発育しない。

飲料水で伝播する他の原虫とは異なるものの，胞子虫類においては一般的な，いくつかの

特徴的な生活ステージを持つ (44)。感染はオーシス卜の摂取により始まる。オーシスト

は，運動性のある 4個の裸のスポロゾイトを含んでいる。トリプシンと胆汁酸塩への暴露

の後，スポロゾイトはオーシスト壁の縫合線を通って放出され，近くの上皮細胞の表面に

密着する。スポロゾイトは，細胞内で細胞質外に形成された寄生胞中で，始めは不動の栄

養体として発育し，その後無性及び有性の生殖段階を経てオーシストとなる。

Cryptosporidiumは単一の宿主内で生活史を完結する。しかし，E. histolyticaや G.

lambliaと異なり，内因性の再感染(自家感染)を起こし，無性生殖段階を繰り返すこと

とあいまって，虫体数を高いレベルに至らしめることを可能にしている。加えて，オーシ

ストは外界で成熟することを必要とせず，全体の数の 20%に達する壁の薄いオーシスト
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は，腸を通過する聞に脱シストし，スポロゾイトを放出し，これがさらに感染を広げる。

オーシストの大部分は吸着箇所から離れ，腸を通る聞にオーシストの成熟が進み，排j世さ

れた時には感染力を持つ壁の厚いオーシストとなっている。 C.parvumのオーシストは

球形で，その一般的な大きさは 4.5X 5.0μm(範囲は 4-6μm)である。

世界中で行われた数多くの調査で，免疫が正常なヒトにおける Cryptosporidium感染は

26ヶ国でみられており，先進国では 0.6-20%，開発途上国では 4-20%に感染が広がっ

ていると報告されている。 Cryptosporidium感染は大人よりも子供に多いのが一般的であ

る(50)0 AIDS患者では，米国で 3-4%に，アフリカのいくつかの国々とハイチでは

50%以上に，クリプトスポリジウム症が広がっている。無症候感染状態の保菌者もいる

が，保菌者に対する患者の比率はわかっていない。現在のところ，クリプトスポリジウム

症の治療に有効な薬はない。

5.2.2 暴露経路

他の腸管系病原性原虫と同様に，Cryptosporidiumも，どのような経路であるにせよ，

すでに感染している患者や動物から排植された成育活性のある生物を含む糞便で汚染され

た物が，他の者の口に入ることで伝播する。

飲料水

ヒトやその他の晴乳類は Cryptosporidiumの感染源であり，ヒトあるいは動物が係わる

排水による水道の汚染は，飲料水を通じた Cryptosporidiumの伝播につながる。流行の発

生は，ヒトや動物が係わる排水で飲料水が汚染されたことが原因であることが明らかにさ

れている (51-54)。オーシストは 4
0Cの水中で数ヶ月間生残し，これまで知られている病

原体のなかで最も塩素耐性が大きい (55)。クリプトスポリジウム症の水系流行は，米国及

ぴ英国から報告されており，最近報告された流行の大部分で，飲料水からオーシストが同

定されている。これまでの流行は，未処理の飲料水，塩素処理のみの水，及び通常の処理

(凝集，沈殿，砂ろ過及ぴ塩素処理)を受けた水のいずれでも生じていた。オーシストは

その大きさがわずか 4-6μmであるため，原水中に存在するオーシストが様々な浄水処

理プロセスによってどこまで除去されているのかは，未だに不明である。他のヒト腸管系

病原性原虫と同様に，Cryptosporidiumの感染量は小さいものと考えられている。 2種類

の霊長類に 10個のオーシストを投与した実験では，両方とも催患した (56)。環境中での

オーシストの生残と消毒耐性に関する情報は，ともに現時点では不完全である。しかしな

がら， OoC以下の温度の場合や 45
0

C以上で 5-20分間加熱される場合には，オーシスト

は感染性を失う (55-57)。

Giardiaは別として (p.43参照)， Cryptosporidiumは水系病原'性原虫の中で、飲料水を

介して伝播する可能性が最も大きいと思われる。それは以下のような理由による。
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ヒトからのオーシストは，広い範囲の家畜や野生動物に感染し，環境中に広く分布

している。

いくつかの水系流行で，ヒト由来でないオーシストによる飲料水の汚染にその原因

が求められている。

一検討されている原虫の中で， Cηptosporidiumのオーシストは最も小さく，塩素耐

性が最も大きい。

その他の感染経路

水泳プールはクリプトスポリジウム症の伝播の原因とされている (54)。しかし，屋外の

レクリエーション用水が感染伝播の経路となっている証拠は状況的なものである (52，

53)。しかしながら，オーシストがレクリエーション用水域から検出されること，またそ

うした水域が水中スポーツにますます利用されつつあることから，こうした感染経路は将

来その重要性が増すものと思われる。

ヒトや動物は感染源であり ，E. histolyticaや G.intestinalisの双方とも食物により伝

播するので，こうした感染経路は Cryptosporidiumに対しでもあてはまるだろう。

子供と大人の聞における Cryptosporidium感染の伝播は，個人レベルでの衛生管理が良

好に行われているならばまれであると思われるが，保育所(46，58)及び同様な施設での，

就学前の児童の間での感染の伝播は，おそらく一般的に起こり得ると思われる。

5.2.3 健康影響

免疫が正常な患者

無症候感染であることもあるが，感染は通常下痢を伴う(患者の 80-90%)。胃腸症状

としては，インフルエンザ様の症状を伴うこともあり(患者の 20-40%)，恒吐，食欲不

振，鼓腸等がみられる。症状は通常は 7-14日間でおさまるが，オーシストの排植はこれ

より長く続くことが通常である。

免疫が正常でない患者

AIDS患者， AIDS以外の後天性Tリンパ球異常患者，先天性低ガンマグロプリン血症

患者，重症の複合性免疫不全症候群患者，免疫抑制治療を受けている患者，ひどい栄養失

調の患者等においては，激しいコレラ様の症状が表れ，激しい吐き気，体重減少，激しい

脱水症状を呈する(1日あたり約 201の水様便として水分が失われる)。

それらの患者では，免疫抑制治療を中止することで免疫機構の抑制が解除できる患者を

除いて，症状は激しいままであり，ついには死亡する (59)。
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5.3 エントアメーパ・ヒストリティカ (Ent，αmoebαhistolyticα)

5.3.1 一般情報

E. histolyticaは世界中に分布し，栄養体とシストの 2つの生活史を持つ。シストの摂

取により感染し，シストの大きさは 10-20μm (平均 12μm)である。 E.histolyticaは

基本的に霊長類の寄生虫であり ヒトはこの原虫の感染源となる。赤痢状態の患者は栄養

体のみを排植するが，栄養体は乾燥や温度変化，及び塩類濃度などの環境中の各種要因に

よって生残を阻害される。また，このアメーパ期の運動型虫体のほとんどは，胃液によっ

て破壊される (60)。したがって，より重要な感染源は，慢性患者及び保菌者が排植するシ

ストである。世界中で行われた様々な調査は，E. histolytica感染が 10-45%にみられる

こと，及び保菌者は 1日あたり1.5X 107個のシストを排出することを示している (61)。

5.3.2 暴露経路

ヒトは E.histolyticaの主たる感染源であることから，水道が都市下水で汚染されるこ

とは，飲料水を通じたこの原虫の伝播を招くことになる。いくつもの流行の原因は飲料水

の下水汚染によるものである (61)。水系伝播の可能性は熱帯地方により大きく，そうした

地域では保菌者の割合は時おり 50%を越える。これと比較して，温帯地方では，人口全

体における感染率は一般に 10%以下である。シストは Oocの水中で数ヶ月間， 30
0Cの水

中で 3日間， 45
0

Cの水中で 30分間， 50
0

Cの水中で 5分間，それぞれ生残し (55)，塩素処

理に対して極めて耐性がある (62)。

E. histolyticaはまた生野菜を含む食物でも伝播し，食物を扱う人たちは伝播に大きく

係わっている (61)。水泳プールは確実には原因とされていないが，感染経路となる可能性

はある。

E. histolyticaは最も世界的に広がっている腸管系の病原性原虫である。汚染された飲

料水もまた感染原因であるが，最も重要な伝播経路は，ヒトからヒトへの感染や，感染者

が食物を取扱うことによる汚染であることが明らかである。

5.3.3 健康影響

E. histolyticaの感染の大部分は，無症候感染かわずかな症状しか示さないが，死亡例

もある。通常の臨床症状は胃腸炎で，軽度の下痢から猛烈な出血性の赤痢症状までを伴

う。虫体の転移による最も一般的な併発症状は肝臓の膿場である。病原性は原虫の毒力

と，宿主の栄養状態や関連する細菌相等の宿主側の要因によって異なる (61)。

53一



5.4 パランチジウム・コリ (Balantidiumcoli) 

5.4.1 一般情報

Balantidium coliは世界的に分布する繊毛虫であり，栄養体とシストの両方が感染性を

有する。シストは球形から卵形で直径 40-60μm，黄色から緑色， 2枚の膜からなるシス

ト壁を有する。ヒトの感染は通常，感染したブタの糞便で汚染された食物や水の摂取によ

り起こる。その他の宿主としては小型の霊長類及びまれにイヌやラットである。 B.coli 

感染はブタには極めて一般的であるが，ヒトにおける感染はそれほど広がっていない。無

症候の保菌者となっている感染者もあり，世界での発生率は 0.7%未満と見積られている

(60)。

5.4.2 暴露経路

報告されているパランチジウム症の水系流行例は， 1971年にミクロネシアの Truk地

区で起きたものである。この流行の原因は 台風によってブタの置と脆弱な集水施設が破

壊され，水道がブタの糞便で汚染されたためであると結論されている (63)。

5.4.3 健康影響

ヒトのパランチジウム症の発生率は低く，原因生物の主な伝播経路はブタへの直接接触

であると考えられている。ブタの糞便で汚染された食物や水を介して原因生物が伝播する

ことも，可能性としてはあり得る。

パランチジウム症の症状は急J性の出血性赤痢症状であるが，ヒトでは無症候の保菌状態

となることもある。

5.5 ネグレリア (Nαegleria)及びアカントアメーバ (Acαnthαmoebα)

5.5.1 一般情報

自由生活アメーパはヒトに重大な水系疾患を引き起こす。 Naegleriafowleriはアメー

パ性髄膜脳炎の原因微生物である (64)0 Naegleriaの他の種である N.australiensisは，

実験動物に致命的な脳感染を引き起こすことが知られているが，この種によるヒトの患者

は報告されていない (65)0 Acanthamoebaの様々な種が角膜炎，皮膚や肺の感染，そして

肉芽腫性アメーパ性髄膜炎を引き起こす (66)。古い文献でHartmanne llaによる感染と報

告されているものは，すべて Acanthamoebaによるものである。 N.fowleriの感染は，水

の飲用よりも，ほとんど常にレクリエーション活動に伴う水への接触が原因である。

Acanthamoebaによる目への感染のほとんどは，コンタクトレンズの不適切な洗浄あるい

は消毒に関係している。

Naegleria spp.は3様の形態で存在し，これらは栄養体期，鞭毛期，シスト期と呼ばれ
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る(67)。栄養体 (10-20μm) は伸出形成される偽足で運動する。核は単一で中心核小体

を有するが， 2個以上の核を持つものも現れる。有性生殖は知られておらず，単純な 2分

裂で増殖する。栄養体は先端に 2本の鞭毛を有する鞭毛期に変化する。鞭毛期の生物は分

裂することは無いが，栄養体期に戻ることがある。環境が悪化すると，栄養体は円形で直

径 7-15μmのシストに変化する。シストは塩素処理に大きな耐性があるが，接触時間を

長くすれば殺すことができる。

Acanthamoeba spp.は2様の形態で存在する (67)。栄養体 (10-30μm) は，フィロボ

ディアあるいはアカントボディアと呼ばれる針状の突起を持つ特徴がある。 Naegleriaと

同様に，栄養体は通常，中心核小体を有する単一の核を持ち， 2分裂で増殖する。ほとん

どの種のシスト (14-25μm) は，典型的には多角形あるいは星形であり，容易に区別で

きる 2層の細胞壁を持つ。最も毒性の強いものを含むいくつかの種では，シストは多少丸

く， 2層の細胞壁は区別しづらい。 Acanthamoebaのシストは塩素処理に非常に抵抗性が

強し当。

病原性を有する種と非病原性の種との区別は，継代培養細胞による予備スクリーニング

を行い，さらに培養したアメーパのマウス鼻腔内点滴によって可能である。病原性の

NaegleriaとAcanthamoebaの種の同定は，抗原型，アイソザイムおよびDNAの分析あ

るいはそのいずれかによって行われる。 Naegleriafowleriは典型的には好温性であり，

45
0

Cの水中で増殖する。病原性のAcanthamoebaではこうした高温で増殖することはま

れである。

5.5.2 暴露経路

N. foωleriは好温性であるため，太陽によって自然に温められる表流水や，工場のクー

リングタワー，そして地熱で温められる湧水中などに，世界的に分布する (68)。感染事例

のほとんどは工業国から報告されている。オーストラリアでは多くの死亡患者が，ろ過さ

れずに塩素消毒のみで処理された水を洗濯と水浴に用いたことで発生した (69)。開発途上

国における患者の大部分はおそらく未報告のままであろう。

Acanthamoeba感染のいくつかは水と係わっているが，角膜炎を除いて，そのほとんど

が体力の弱ったヒトで発生している。角膜炎は目に小さな外傷を負った後で目を洗った

か，あるいはコンタクトレンズを装着したことで発生する。特に，洗浄と消毒が不十分な

コンタクトレンズは，Acanthamoeba角膜炎の発生に絶好の機会を与える。コンタクトレ

ンズの容器はこの生物の繁殖の温床となっている。

Acanthamoebaはあらゆる環境中から見い出される。特に塩素処理された水泳プールと

飲料水からは頻繁に検出される。自由生活アメーパの空気伝播はあるが，このような経路

による感染の証拠については議論のあるところである。
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5.5.3 健康影響

Naegleria fowleriは，水泳あるいは汚染された水を吸入する可能性があるその他の活

動の後に，特に若くて健康的なヒトに，致死的な髄膜脳炎を引き起こす。アメーパは鼻粘

膜及び飾板に穿入して脳に浸入する (70)。感染は非常に重症となり， しばしば患者は病原

体の診断がつく前に死亡する(浸入されてから 5-10日後)。加えて治療は困難であり，

わずかにアンフォテリン Bのみが有効である。他の抗生物質をアンフォテリン Bと併用

すると成功率が増加する。感染はまれ (1980年までの患者数は約 100人)であるものの，

新たな患者が毎年報告されている。

Acanthamoebaは髄膜炎から肺や外傷からの感染まで広い範囲の疾病を引き起こすが，

わずかな患者しかこれまで報告されていなかった。しかしながら， 1980年代には角膜炎

患者の数が相当に増加した。 1984年までにはわずか 20例であった角膜炎患者が，米国で

は1989年までに 200例を越えるようになった (71)。過去には角膜移植が通常必要であっ

た角膜炎患者については，現在では有効に治療できるようになっているものの，Acan-

thamoeba感染に有効な治療法はわずかしかない。

Legionella菌は，NaegleriaやAcanthamoeba(72) ，及びその他の自由生活アメーパの

細胞内で増殖し，これらのアメーパのシスト中に存在する場合は，消毒剤から保護され

る。これについては p.26で考察している。
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第 6章嬬 虫

嬬虫といわれる寄生虫は，扇形動物門に属する扇形動物と線形動物門に属する線虫の互

いに関連のない二つの生物群から成る。飲料水からのみ伝播するメジナ虫 (Dracunculus

medinensis) は例外として，表6.1に示した種類のいずれも飲料水から伝播することは

まれである。しかし，水質の悪い井戸水や水道水を継続して使用すると，その他の嬬虫に

感染するリスクが大きくなる。

表 6.1 飲料水から伝播する可能性のある嶋虫類

動物界の分類 種 名 感染段階と一般的な感染形態

線形動物 Dracunculus medinensis ケンミジンコ中の幼虫を水から摂取

(線虫類) Ascaris lumbricoides 卵を土壌から摂取

Toxocara canis 卵を土壌から摂取

Trichuris trichiura 卵を土壌から摂取

Necator americanus 土壌虫の幼虫が侵入

Ancylostoma duodenale 土壌虫の幼虫が侵入

Strongyloides stercoralis 水中の幼虫が侵入

扇形動物門 Schistosoma spp. 自由遊泳セルカリア幼虫が皮膚から侵入

吸虫網 FasclOla spp. 野菜に被嚢したセルカリア幼虫を摂取

(吸虫類)

条虫網 Taenia solium 豚や野生の猪の生肉中のキスチセルクス

(嚢尾虫)を摂取

多節条虫亜網

(条虫類) Echinococcus spp. 卵を土壌から摂取

Spirometra spp. ケンミジンコ中の幼虫を水や土壌から摂取

6.1 メジナ虫 1) (Dracunculus medinensis) 

6.1.1 一般情報

メジナ虫はヒトに寄生する線虫のうち最長であり，雌は体長が 700mmになる。雌は幼

虫を排出する準備が整うと，通常は足や下肢にある水泡から前端を現し患部が水中に浸

かると，数千の幼虫を排出する。雄はわずか 25mmの長さで，組織内に残留し，現れる

ことはない。飲料水源として使用されている池や大きな開放型の階段式井戸の水と接触し

たときに幼虫が数回にわたり放出されうる。成虫は数週間後に感染者の体から排出され

る。幼虫は約 3日間水中に棲息できるが，ある種の淡水性ケンミジンコ(甲殻網，榛脚亜

網)に摂取されると血体腔に侵入し， 2回脱皮して約 2週間で新しい宿主に感染可能とな

る。もし，体長 O.5-2mmのケンミジンコが飲料水とともに飲み込まれると，幼虫は胃

1) 本節の作成にあたっては，ジュネーブにある WHO，メジナ虫症撲滅部の Dr.P. ]. A. Ranqueの貴

重な貢献があった。厚く謝意を表する。
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内に放出され，腸壁と腹膜壁に侵入し，皮下組織に住み着く。卵を抱いた雌の成虫は感染

して約 1年後に出現する (1)。

メジナ虫の感染がみられる地域は，インド，パキスタン及びサハラ砂漠周辺のアフリカ

16か国(ベナン，ブルキナファソ，カメルーン，チャド，コートジボアール，エチオピ

ア，ガーナ，ケニヤ，マリ，モーリタニア，ニジエール，ナイジエリア，セネガル，スー

ダン， トーゴ，ウガンダ)の田園地帯に地理的に限定される。メジナ虫症の年開催患者数

は200万人以下と推定され，約 1億 4千万人が感染の危険にさらされている (2)。

6.1.2 暴露経路

感染したケンミジンコを含んだ‘飲料水がメジナ虫の唯一の感染源なので，安全な飲料水

を供給することによってのみ撲滅できる唯一のヒトの寄生虫である。メジナ虫の感染を

1995年までに世界から撲滅することが国連水と衛生の 10カ年計画(lnternationalDrink-

ing Water Supply and Sanitation Decade (1981-1990))の目標であり， WHA は 1991年

に公式にこの目標を決議した (WHA決議 44.5)。

この病気は，配管給水による水道水が常に利用できるとは限らない田舎で発生する。制

御はさく井や安全な井戸の供給が主たるものであるが，水源の汚染防止を目的とした処

理，利用者による水のろ過，状況によっては池や開放型の井戸の薬品処理も含まれる。感

染した場合の臨床的な処置に有効な抗嬬虫薬はない。

伝播は一般に非常に季節変化があり，水源の変化に依存する。例えば，年間降水量が

800mm以下のマリ共和国の乾燥サバンナでは，雨期の初期に最も高く，年間降水量が

1300mmを超えるナイジエリア南部の湿潤なサバンナでは，乾期に最も高くなる。

6.1.3 健康影響

前述したように，雌のメジナ虫が出てくると水泡ができ，破れると虫の一部が現れる。

患者の約 50%では， 2~3 週間以内に虫体全部が押し出され，その後病巣は急速に治り，

障害は短期間である。しかし残りの患者では併発症が起こり，虫の通った跡は二次感染

を起こして発病し，数ヶ月間続く。死亡することはきわめてまれだが，臆のれん縮や慢性

の関節炎により永久的な障害となる。 1988年の推定ではナイジエリアで毎年 60万人以上

が感染し，そのうち 12，000人にこのような障害が起きている。

一般に，虫は 1匹だけ現れるが， 2匹， 3匹，時として多数の場合もある。虫はー伝播

季節以上は生残できないが，獲得免疫は生じないので，同一人物が何度も感染しうる。感

染地域の発生率は非常に高く， 14~45 歳の年齢層の 30%がしばしば感染する。農業生産

性に関する経済的影響は重大になりうる。例えば，東ナイジエリアのある地域では毎年

11%の米の減産が報告されており，二千万 US$に相当する (3)。
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6.2 住血吸虫1) (Schistosomα) 

6.2.1 一般情報

住血吸虫 (5chistosomaSpp.) は吸虫網に属し，その感染性を有する幼虫はヒトの皮膚

や粘膜から侵入し，住血吸虫症を引き起こす。飲料水を介して伝播するが，水が洗濯や水

浴に使用されるときの方がもっと危険である。

住血吸虫の卵は，感染者の尿や糞便中に排植され，淡水に達すると卵の殻が破け，小さ

な寄生体(ミラキジウム)が放出される。ミラキジウムはさらに成長するためには 8-12

時間以内に淡水性の巻き貝に侵入しなければならない。巻き貝に侵入するとすぐに寄生体

は何度も分裂し，種類にもよるが， 4-7週間もしくはそれより長い期間のうちに，数千

のセルカリアという新しい形態に変化して巻き貝から水中に排出される。セルカリアは

48時間まで生きられ，数秒のうちにヒトの皮膚に侵入する。

侵入後，若い寄生体はリンパ組織を通って門脈系の血管に移行し，腸(腸住血吸虫症)

や跨脱の周りの血管を冒し(泌尿器住血吸虫症)，約 4週間以内に雄や雌の成虫となる。

成虫の平均寿命は 5年以内だが， 40年生きるものもある。雌虫が生んだ卵は一一種によ

っては 1日に 200個以上産卵する一ーその約半数が糞便(腸住血吸虫症)または尿(泌尿

器住血吸虫症)中に排出され，残りは体内に埋棲して残存し，重要な器官に損傷を与え

る。住血吸虫の重症感染は主に子供に起こり，実際に疾患(訳者注;原文ママ (actual

desease)。急性疾患 (acutedesease)の誤植かと思われる)をもたらす。

マンソン住血吸虫によって引き起こされる腸住血吸虫症は，アフリカ，東地中海地域，

カリブ海諸国及び南アメリカの 52ヶ国で発生している。日本住血吸虫 (5.japonicum) 

群(メコン河流域の 5.mekongiを含む)によって起こる東洋あるいはアジアの腸住血吸

虫症は，東南アジアと西太平洋地域の 7ヶ国の風土病である。 (5.intercalatumによって

起こる別な種類の腸住血吸虫症が中央アフリカの 10ヶ国で報告されている。)ビルハルツ

住血吸虫 (5.haematobium) によって起こる泌尿器住血吸虫症は，アフリカと東地中海

地域の 54カ国の風土病である。

6.2.2 暴露経路

住血吸虫によって汚染された水を家事，水浴，洗濯等に使用したり，あるいは水と接触

する仕事をするうちに感染する。摂取されたセルカリアは口睦の粘膜に侵入するが，この

経路はあまり重要ではなしミ。もし，安全な飲料水が簡単に利用でき，洗濯に使われるなら

ば，汚染された表流水を使用する必要性は減少する。

未処理表流水の配管給水によって住血吸虫症が伝播する可能性もあるが，大部分はプー

1) 本項の作成にあたっては，ジュネーブにある WHO，住血吸虫症対策部の Dr.K. E. Mottの貴重な

貢献があった。厚く謝意を表する c
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ル，井戸，ため池等の水から伝播する。住血吸虫症が風土病となっている地域では，ダム

や大きな貯水池を建設すると，宿主である淡水性の巻き貝が繁殖し，病気が流行すること

がある。また，潅j献の結果，住血吸虫症の発生率が増加する例も多く，最も劇的な例はエ

ジプトとスーダンのナイル川流域に見られる (4)。

住血吸虫の感染は，飲料水に起因するというよりむしろレクリエーション水や濯蹴用水

の使用による障害である。しかし，特に住血吸虫症の発生率が高い地域では，水道の普及

によって発生率を減少させることができるであろう (4，5)。

6.2.3 健康影響

ヒト住血吸虫は世界中で 2億人が感染し，重篤な症状を引き起こし，時には死に至る

こともある。熱帯及び亜熱帯地域では社会経済上や公衆衛生上の重要性において，現在こ

の病気はマラリアに次いで、二番目に位置づけられている (4)。

ヒト住血吸虫症が風土病になっている地域では，感染率は 10-14歳の子供が最も高く，

アフリカの多数の集落では，村の子供達の 70%以上が感染している。病状は体内に残っ

た卵に対する宿主の反応による。主な障害は肝臓，腸及び腸脱周辺に現れるが，最も重篤

な病理学上の影響は上部泌尿管への二次障害，跨脱ガン，肝臓繊維症とその血液機能障害

である。

住血吸虫症は健康に重大な影響を及ぼす (6)。臨床的症状の現れない感染者では，日本

住血吸虫 (5.japonicum)に感染すると年間 30日，ピ、ルハルツ住血吸虫に感染すると年

間4日間の労働日数の損失があると推定される。 5-15年の潜伏期間の後，感染者の約

10%に重い症状が現れる。重症のマンソン住血吸虫症 (5.mansoni)の患者の労働生産

性は 18%減少すると予測される。ジンパブエ共和国ではピルハルツ住血吸虫に感染した

子供達は運動能力が 12%以上減少したが，治療後 1ヶ月後に回復した。同様にケニヤで

は，ピルハルツ住血吸虫に感染した子供達は治療後1ヶ月後に運動能力が7-10%向上し

た (KEMott，私信)。

泌尿器住血吸虫症が風土病となっている国々では，特異的な腸耽ガンが発生し，エジプ

トでは 20-44歳の男性のガンによる死の主因となっている。脊髄を冒す中枢神経系の病

気は，一般に認識されているよりも発生頻度が高く，衰弱を引き起こす。特にマンソン住

血吸虫症が風土病となっている地域に移住した者の間で顕著である。

住血吸虫症と B型肝炎または腸チフスを併発した患者は，その両方の症状の重篤性と

感染期聞が著しく増加し，慢性肝疾患となる危険が増す。

1匹のセルカリアでも感染するので，安全レベルは無く，セルカリアは飲料水中にあっ

てはならない。ルーチンによる監視分析方法がないので 飲料水からのリスクが大きいと

予想される地域では，予防的措置をよりどころとすべきである。セルカリアは 48時間自

由生活をするので，この期間貯留すれば水は安全になる (7)0 24時間の貯留でも感染性は
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かなり減少すると考えられる。続速砂ろ過が適切に運転されていれば，セルカリアの大部

分は除去され，遊離残留塩素 O.5mg/lで 1時間消毒すれば，ヒト住血吸虫症を起こすセ

ルカリアは死滅する (8)。もっと確実な方法は，宿主となる巻き貝のいない，排j世物によ

る汚染を受けていない水源を使用することである。

6.3 その他の嬬虫

さまざまな嬬虫の卵と幼虫が飲料水から検出されているが飲料水が安全であるために

は，ヒトに感染するこれらのものが存在してはならないことは明らかである。しかし，こ

のような幅虫の大部分は本来水系由来ではなく，日常的に水中の嬬虫を監視することは実

現不可能であるし，その必要性もない (9)。

飲料水を通して伝播すると考えられる隔虫は表 6.1に示した。 Fasciolaspp.は住血吸

虫と同じ網(吸虫網)に属し，主に牧畜や家畜の寄生虫である。 淡水産の巻き貝から排出

されるセルカリアは水棲植物上で被轟し，摂取されればヒトに感染する。サナダムシ(条

虫網)の中には，非常に耐性のある卵を持つものがあり ，Taenia solium (ブタサナダム

シ)と Echinococcusspp.の卵はヒトの体内で成長する。卵は卵をはらんだ片節 (gravid

prolottids) から出て，糞便中に排出される。卵は土壌やサラダ用野菜から摂取される

が，T. soliumの通常の感染経路は嚢尾虫段階の幼虫を含む生の豚肉の摂取である。

Echinococcusの卵は東アフリカの一地域の井戸から検出されており，飲料水で伝播する

と考えられる。別の条虫類である Spirometraは食肉動物中でサナダムシとなる。二つの

中間宿主があり，第一宿主は榛脚類のケンミジンコで，第二宿主は種にもよるが両生類，

Jf~虫類，茜歯類または草食動物である。ヒトが池の水を飲んだ時，ケンミジンコ中の第一

段階の幼虫を摂取することによって，幼虫 (spargana)の中間宿主となることがある。

AscarisとTrichuris(そして通常イヌの回虫として一般的な Toxocara，その卵はヒト

の体内でふ化し，幼虫は内臓障害を引き起こす)のような，一般的で至る所に存在するさ

まざまな種類のヒト腸内線虫類の耐性卵は 糞便中に排i世され 一般に土やサラダ用野菜

から摂取される。卵は時として水中に入るが，比重が比較的大きいので速やかに沈降す

る。したがって，飲料水は伝播に重要な役割を果たしていない。

熱帯や亜熱帯で数百万のヒトに感染するその他の腸内線虫には，NecatorやAncylosto-

ma (鈎虫類)及び、Strongy loidesがある。卵 (Strongyloidesの場合は幼虫)は糞便中に排

出され，幼虫は土壌中で感染段階まで成長し，新しい宿主の皮膚に侵入する。 Ancylosto-

maの幼虫は時々サラダ用野菜から摂取されるが，これらの土壌経路で感染する線虫にと

って飲料水が感染源になるという証拠はほとんどない。
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第 7章 シアノバクテリアの毒素

シアノバクテリア(一般に藍藻と呼ばれている)による水の華は，飲料水の水源になっ

ている湖や貯水池にも多く発生する。このバクテリアは各種の毒素を産生することがあ

り，それは以下に述べる 3種類に分類される。 (i)肝臓毒は淡水域でMicrocystis，Oscilla-

toria， Anabaenaによって，また汽水域で Nodulariaによって産生される。 (ii)神経毒は

Anabaena， Oscillatoria， Nostoc， Cylindrospermum， Aphanizomenonのし 3くつかの種によ

って産生される。 (iii)多くの種からはリポ多糖類が産生される (1)。

最も一般的に見られるのは肝臓毒であり，それを多量に経口摂取した場合は， 2-24時

間以内に大量の肝臓出血の結果として生じる循環器系ショックによって死亡する (2-7)。

現在のところ毒素は相対分子量が約 800-1，050で， 7種のアミノ酸を含む環状構造物質

であり， 13種類以上存在すると考えられている。肝臓毒のうち，最もよく研究されてい

るものは相対分子量が994のミクロキスチン LR:Rである。

ミクロキスチン LR:Rの LD50は，腹腔内注射の場合マウスの体重に対して約 30

μg/kgであるとされている (8)。純毒素の致死量はマウス 1匹に対して約 1-2μgである

が，経口投与による毒性は約 1桁低いと考えられる。純毒素についての毒性データは他に

存在しないが，有毒な水の華の抽出物を希釈して用いた研究では，種類の不明なミクロキ

スチンを 56.6μg/ml含む抽出物を 1/4の濃度に希釈し，飲料水としてマウスに 1年間与

えると，肝臓障害を引き起こしたと報告されている (9)。ミクロキスチンは Ames試験で

変異原性は認められない (10)が，精製ミクロキスチン LRは腫虜プロモーターであるオカ

ダ酸と同じ活性と特異性を持ち.in vitroでプロテインホスファターゼを阻害した (11)。

Nodulariaから生成される環状ペプチドの肝臓毒はノジュラリンと呼ばれ， ミクロキス

チンの化学構造に類似している。しかし，含まれるアミノ酸は 5種類である。マウスの経

口投与による LD50は粗抽出物を 1日当りの飲料水である 4.5-7mlに混合して与えると，

メスで 67μg/ml，オスで 73μg/mlであった (7)。

飲料水供給においては，健康上問題となるような藍藻の毒素に関する数多くの原因・因

果関係が確定されていない報告があり，それにはオーストラリアの PalmIslandで集団発

生した肝腸炎が含まれる(12)0 Falconer他(13)によるオーストラリア地域社会の疫学調

査は最も説得力のあるものであり ，Microcystis aeruginosaの有毒な水の華が大規模に発

生している貯水池からの飲料水の供給が原因で病院患者に軽度の回復可能な肝臓障害を示

す血清酵素の上昇を確認した。世界的規模で多数の淡水域を調査したところ，シアノバク

テリアが大繁殖している地点の 60%以上からシアノバクテリアの毒素が検出された (14)。

藻類の水の華は非常に短時間において無毒から有毒に変化することがある。しかし，現在
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のところ飲料水中の毒素を分析する優れた方法は確立されていない。

報告によると，活性炭は十分な量のミクロキスチンを取り除き (15-17)，またオゾンは

l.O-1.5mg/1で毒性を破壊し (17)， ミクロキスチンをより毒性の少ない物質に変化させ

る(18)。水の華の最大増殖時において硫酸銅のような殺藻剤を使用することは好ましくな

い。これは水中に大量の毒素を放出することになり， Palm Islandのような異常な事例を

引き起こす恐れもある (12)。

現在のところ，飲料水に関して藻類の毒素による危険性の程度は明確ではなく，データ

もガイドラインの作成には不十分である。しかしながら，内陸の水域において富栄養化が

進行することは明らかであり，結果としてシアノバクテリアによる水の華の問題が生じ

る。ここで強調しておきたいことは，栄養塩の豊富な排水から水源，特に湖や貯水池を守

ることが必要である。
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第 8章不快生物

不快生物は形態的，生理的に多様なグループで構成されており，シアノバクテリア(藍

藻)，放線菌，鉄細菌，マンガン細菌，硫黄細菌，甲殻類，原生動物などの浮遊生物や底

棲生物を含んでいる。これらの生物は，貯水池や配水施設にこれらが生育できる状況があ

ると問題を引き起こす。飲料水中の有機物は細菌や真菌類の発育を助け，その結果，原生

動物や甲殻類の成長も維持する。多くの無脊椎動物は細菌，真菌類，原生動物を食物とし

ている。このため，浄水では細菌の増殖を抑制し，さらに配水中で、の他の生物の増殖も抑

える程度まで有機化合物の濃度が低いことが理想である。

8.1 微生物学的問題

原水中に多数の不快生物が含まれていることは通常あり得ないが，浄水工程において増

幅される可能性がある。不快生物はろ過池の表面やろ層内部に蓄積され，それらは自己分

解し，色度，濁度，味，臭気の原因となる細胞内物質を放出する。活性炭ろ過池は使用し

ていると，大量の有機物を含むようになり細菌に最高の基質を提供する。この細菌は給水

中の味，臭気，濁度の原因となり，また好気性従属栄養細菌数の増加をもたらす。さら

に，有機炭素量が多い水では年間の温暖な月において配水施設内に Aeromonasspp.が増

殖する可能性がある (3.2.2参照)。処理水中の多量の好気性従属栄養細菌は大腸菌群試

験の際にその存在をマスキングしたり，誤陽性反応によって判定を誤らせることがあるo

Aeromonas spp.のいくつかの種は，大腸菌群培地において 44
0

Cであっても酸とガスを産

生するという特有の問題をもたらす。

不快生物の多くは水処理施設の運転に気をつけることで比較的容易に制御できる。栄養

の豊富な原水については，適切な水処理で対応できない場合，その使用は避けるべきであ

る。

不快生物の産生する化合物は味や臭気の閲値が低い。たとえば，放線菌やシアノバクテ

リアの産生するジェオスミン (trans-l，lO-dimethyl-trans-9-decalol) や MIB

(2-methylisoborneol)のかび臭は，飲料水中でそれぞれ lOng/lと25ng/lが闇値である

ため，分析によって検出する前に消費者からの苦情の原因となる。そこで，飲料水の供給

によって問題を生じる前に，味と臭気について訓練した専門家によって化合物を検出して

適切な方法で取り除くことが望ましい。味や臭気の問題の原因となるこれら不快生物を予

防するもう一つの方法は 水中に存在する生物を顕微鏡で検鏡する方法である。このよう

な問題を引き起こす生物群が優占した場合，直ちに適切な措置を取ることが必要である。

ある種の生物は飲料水に色を着ける。シアノバクテリアや藻類のような生物はろ層上で
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破壊され色素を放出し，微小藻類はろ過池を通過して色度と濁度の双方の原因となる。

水中に鉄塩やマンガン塩が含まれている場合，これらは鉄細菌やマンガン細菌によって

酸化される。配水池や配水システム中の流速の遅い配管の壁面では赤水や黒い沈殿物が生

じる。その後流速が増加すると，これらの沈殿物は浮遊して利用者のところまで運ばれ

る。赤水の沈殿物は洗濯物を汚す。スラリーには有機物も含まれ，これが分解すると味や

臭気を生じる。マンガン酸化微生物(細菌，真菌類，そして非常にまれに原生動物)は，

帯水層，井戸及び導水管に沈殿物を生じる。このような沈殿物が引き起こす問題として

は，取水量の減少，井戸用パイプのスロットの閉塞，管内の乱流の増加に伴う流速の低

下，流量計へのダメージ，黒水，洗濯物の汚れ，さらには食物を扱う施設での問題があ

る。沈殿物はヒ素，鉛，亜鉛，銅のような重金属を含む場合がある。細菌はそれらに付着

しており，それが配水された場合，コロニー数が増加する原因となる。これに対する予防

策として，原水中の 2価のマンガンが約 0.1mg/lを超える場合は原水からマンガンを除

去する。

鉄細菌と硫黄細菌は鉄や鋼鉄の井戸用の管や水道の本管の腐食に寄与すると考えられ

る。微生物の作用による腐食は以下の結果として起こり得る。

一金属表面に蓄積した微生物集落による栄養分の吸着と酸素消費

有機酸や他の複合体形成物質のような腐食性のある代謝産物の放出

硫化物や硫黄元素からの硫酸の産生，そして

一嫌気性条件下での硫酸塩還元細菌の陰極反応系への関与

特定の生物が水中に存在することは，鋳鉄の腐食，ないしは微生物の増殖を支える物質

の形成をもたらす建材の生物的な劣化などが指標となる。後者にはプラスッチク，ラパー

ジョイント，ライニング材のような非金属の素材が含まれ，それは生物の栄養源となり，

微生物の増殖を促す。この微生物には，時には Escherichiacoli以外の大腸菌群や

Pseudomonas aeruginosaが含まれる。材質の劣化は地下水や表流水を輸送する管内で生

じる。塩素処理しない水や残留塩素の消失した水は，塩素が検出される水よりも一段と腐

食が生じやすいことは明確である。

不快生物は井戸のスクリーンを覆ってしまうため，取水量の減少や見た目の水質の悪化

など，地下水水源を利用する上で問題を生じる。それらの存在は帯水層の有機汚染の指標

ともなる。

細菌学者はこれら不快生物が水質を悪化させることを認識しておくべきであるが，これ

らは各々異なった性質を持っており，またその発生が予測できないため，日常的に監視を

することは推奨できない。また，不快微生物についてガイドライン値を設定することは実

用的ではない。
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8.2 無脊椎動物による問題点

無脊椎動物は浅くて開放状態の井戸に発生し，そこからバケツでくみ上げた水中に含ま

れていることがあるが，大規模な水道でも問題が発生することがある。これらの動物は水

中や水道管や配水池の壁面のスライム内に生息している細菌，藻類，原生動物を食物とし

ている。

防除の観点から問題となる動物は 2群に分類される。第一は自分自身で水中または水面

上を自由に泳ぐ甲殻類，Gammarus pulex (ヨコエピ類)， Crangonyxρseudogracilis， 

Cyclops spp.そして ChydorussPhaericusのような生物である。第二はその他の動物で，

物の表面を移動するかそこに固着しているもの (Asellusaquaticus (ミズムシ類)，腹足

類，DreissenaρolymorPha (ゼブラムマッスル)や他の二枚貝類，そして苔虫類 Plu-

matella sp.など)，またはスライムに棲むもの (Naisspp.，線虫類やユスリカの幼虫な

ど)である (1)。温暖な時期には緩速ろ層から蚊 (ChironomusやCulexspp.) の幼虫を

水中に放出するが，このことにより，ろ層の上層部が崩壊して，未処理水が漏出すること

がある。

確認されている唯一の健康被害は熱帯地方に発生しており，ケミジンコ (Cyc!ops)が

メジナ虫 (Dracunculusmedinensis)の中間宿主となっている (6.1項参照)。

水質の悪い原水を取水し，急速ろ過プロセスを用いる場合，水道の普及が問題となりや

すい。前塩素処理は動物を殺し，ろ過池での除去に有効である。しかし過剰に注入した

場合，消毒副生成物質を生成し，また全有機炭素を生物分解可能な形に分解する。配水シ

ステム中での残留塩素の維持，良質な水の生産，定期的な洗い流しゃふき取りによる水道

本管の洗浄によって動物の進入を防ぐことができる。

繁殖した苔虫類は，10mg/lの塩素濃度をおよそ 24時間維持し，その後，洗い流しを

することによって処理することができる。平均がO.01-0.02mg/lの濃度でベルメスリン

処理を 24-48時間行うと Asellusと他の甲殻類を駆除することができるが，処理された

水は水路に捨ててはならない。それはこの濃度において魚や他の水中生物には急性毒とな

るためである (2，3)。最も効果的な方法は薬品の注入地点より下流の消火栓を開けること

によって，薬品処理した水を本管内へ引き込む。次にそれを閉めて，甲殻類をマヒさせる

に十分な接触時間(理想的には 24時間)を与え，その後に本管を洗い流しとふき取りに

よって洗浄する。腎臓透析を利用する人にはベルメスリン処理水を供給してはいけない

し，さらに魚を飼育している人々には，ペルメスリン処理中に本管の水を飼育魚の水槽に

補充しないように警告すべきである。ベルメスリン処理水は下水道に排出し下水処理場で

処理する (2)。
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第 9章水質の微生物指標

9.1 原理

糞便汚染された水は腸管系疾患の伝播の原因であるという認識から，飲料水が糞便汚染

されていないことを確認する感度の良い方法が開発された。多くの水系病原体が現在では

検出可能となっているが，方法は難しく，比較的高価で、時間がかかる。しかも，病原体は

感染した人や動物からのみ水へ入り，存在する可能性のある病原体すべてについて水を試

験することは不可能である。腸管系の病原体が存在するかもしれないという理由から糞便

汚染を示す細菌を含む水は全て安全ではないとみなすことは慎重すぎる。糞便汚染の指標

として選定された細菌は，ヒトや温血動物の糞便中に多量かっ広く存在する必要がある。

糞便指標に望ましいその他の属性としては，簡便な方法で容易に検出できること，自然水

中で増殖しないこと，水中での生残性や水処理で除去される程度が水系病原体と類似して

いることがあげられる。

飲料水中の糞便指標細菌の試験は，非常に感度の高い水質評価方法である。汚染の程度

を調べるためだけでなく，最良の水源と最良の処理形態、の選択を可能とするためにも，原

水の水質を検査することが重要である。糞便指標の微生物試験は，少し前に生じた糞便汚

染，すなわち，潜在的に危険でLある汚染を検出するのに最も感度が良くて特異的な方法で

ある。なぜならば，単純な化学分析はこの目的に適当ではないからである。水は定期的か

っ頻繁に試験されなければならない。なぜなら，汚染はしばしば間欠的であり，試験が一

つまたは少数の試料にのみ限定されていると検出されないこともあるからである。このた

め，飲料水について，複数の試験や複雑な一つの試験をたまに行うよりも簡単な一つの試

験方法で頻繁に試験する方が良い。人や施設が十分でない場合は，糞便汚染の検査のため

の通常の微生物試験は常に最優先されなければならない (1)。

微生物試験は糞便汚染の程度を決定するばかりでなく，他の目的でもまた実施し得る。

微生物試験からは特定の微生物集団が処理プロセスで除去される効果に関して情報が得ら

れる。たとえば，パクテリオファージの存在は，ウイルスが除去されていないことを示す

可能性があり，また，亜硫酸還元クロストリジウムの芽胞の存在は抵抗性の高い微生物が

生残している可能性を示す。好気性細菌や従属栄養細菌の集落数，あるいは顕微鏡または

間接化学的方法による試験(たとえば，発光法によるアデノシン三リン酸の検出)からは，

美観上の問題や日和見病原体の存在につながる細菌の増殖を促進する水中の栄養の利用可

能性に関する情報が得られる。日和見病原体のうち，緑j農菌 (Pseudomonasaeruginosa)， 

レジオネラ (Legione lla )及びアエロモナス (Aeromonas)については特異な培養方法もま
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た使用されている (3.2項参照)。しかし，これらは日常的に用いられるべきではなく，

それぞれの生物の出現に関連する問題を解決する必要があるときにのみ使用されるべきで

ある。

9.2 糞便汚染の指標

水供給における微生物的安全性を監視したり評価したりするにあたって，病原体そのも

のでなく通常の腸内に存在する生物を糞便汚染の指標として使用することは広く認められ

ている。実際上の話になると，単一の生物では，理想的な指標が満足すべき基準 (9.1項

参照)の全てを満たしてはいない。しかし，大腸菌 (Escherichiacoli)はその多くを満た

している。また，耐熱性大腸菌群は少し劣りはするがやはり多くを満たしている。したが

って，補助的な微生物試験のための資源に限りがある場合は，大腸菌は選択すべき指標で

ある。これらの基準のいくつかを満たす他の微生物もまた，大腸菌や耐熱性大腸菌群ほど

ではないにしても，特定の状況下では糞便汚染の補助的指標として使用可能である。

エンテロウイルス及びある種の寄生虫のシストは大腸菌及び大腸菌群よりも消毒に耐性

があるため，消毒されただけの表流水中に大腸菌や大腸菌群がいなくても腸管系ウイルス

や休眠状態にある Cryptosρoridium，Giardia，アメーパ及び他の寄生虫がいないことを必

ずしも示すわけではない。

特定の糞便指標の存否の重要性は，各生物によって変化し，特にその生物が糞便と特異

的に関連する可能性の程度によって変化する。たとえば，耐熱性大腸菌群及び大腸菌群の

測定方法によって検出される属の中には，たとえば，土壌や腐りかけの草木のような環境

中にある非糞便性の排出源を持つものがあり，また水環境中で増殖可能なものさえある。

したがって，糞便汚染の指標としての有効性には限界がある。他の細菌指標には特定の目

的に用いることを可能とする有用な性質がある。たとえば，糞便性連鎖球菌，腸球菌，

C los tridiumρ。fringensIこ代表される亜硫酸還元クロストリジウムの芽胞は，糞便に汚染

された水中では大腸菌群より少ないながら より生残力が高く 大腸菌が検出されない場

合の糞便汚染の存在を確認するめに用いたり，処理プロセスの効率を評価したりするのに

用いたりすることが可能である。ピフィズス菌や Bacteroidesfragilisなどの嫌気性細菌

は糞便中では大腸菌群よりも多く存在するが，水中では速やかに減少しまた広く受入れ

られた検出・計数方法ゆまだない。これらの指標生物の完全な同定には日常の監視では実

行不可能な多くの一連の試験を必要とする。

9.2.1 大腸菌 (Escherichiacoli) 

大腸菌はヒト及び動物の糞便中に数多く存在し，その数は新鮮な糞便中では 109個/g

である。大腸菌は下水，下水処理水及びヒト，農場の動物または野生動物や鳥による糞便

汚染を受けて聞の無い全ての自然水及び土壌に存在する。水中に大腸菌が存在するという

76一



ことは，常に，迅速な処置が必要な危険な汚染が存在する可能性があるということを示

す。大腸菌の完全な同定は日常的に行うには複雑すぎるため，高い確率で迅速に大腸菌を

同定することを目的とした試験方法が開発されてきた。それらの中には，国際的あるいは

国内的な標準法となり日常的に使用されているものもあれば，未だ開発中あるいは評価中

のものもある。複合培地上における大腸菌の検出は，乳糖からの酸及びガスの産生をとも

なう選択的温度 (44~450C) での培養と，インドール産生， s-グルクロニダーゼ活性，ウ

レアーゼ活性欠如等を示す特定の生化学試験が必要である。他の試験では，大腸菌の増殖

とs-ガラクトシダーゼ及びs-グルクロニダーゼのような酵素の活性の検出を目的とした

特定の基質を含む，化学的な成分構成が明らかな培地が用いられる。これらの方法に示さ

れるように，大腸菌の存在の確認には多くの生化学的同定や他の市販の試験システムの使

用が必要で、ある。このような確認試験は日常的な定期的検査では推奨されないが，特定の

状況下では日常の定期検査での使用を認めることも必要である。

9.2.2 耐熱性(糞便性)大腸菌群

耐熱性(糞便性)大腸菌群は 44~450C で乳糖を発酵することのできる大腸菌群として

定義される。耐熱性大腸菌群は主として Escherichia属からなり ，Klebsiella， Enterobac-

ter及ぴCitrobaclerの各属の種が少し含まれている。耐熱性大腸菌群のなかでは大腸菌だ

けが糞便起源に特異的であり，ヒト，他の晴乳類及び鳥の糞便中には大量に常に存在し，

糞便汚染されていない水や土壌にはほとんど存在しない。大腸菌以外の耐熱性大腸菌群に

は，工場排水のような有機物の豊富な水，または腐敗しつつある植物や土壌に由来するも

のもある。熱帯及び、亜熱帯の水で、は耐熱性大腸菌群はヒトによる汚染とは明白な関係がな

くても存在することがあり，熱帯雨林の植物から検出されたことがある (2)。したがって，

熱帯または亜熱帯の水や有機性廃棄物に富む水の中に耐熱性大腸菌群が存在しても，烏を

含む野生動物に起源する可能性があるから，必ずしもヒトによる糞便汚染があったとは限

らない。しかし，温暖な気候下では水中における耐熱性大腸菌群の存在は無視されるべき

ではない。なぜ、ならば，病原体が存在する可能性があるという基本的な仮説，及び処理が

不十分であるという基本的な仮説は否定されていないからである。十分な細菌の栄養が存

在している(生物化学的酸素要求量 (BOD)が lOmg/lより大きい)か不適当な物質が浄

水と接触しており，水温が 15
0

C以上で，遊離残留塩素が存在しないという場合以外には，

耐熱性大腸菌群は配水システム中で再増殖することはない。

耐熱性大腸菌群は，糞便汚染の指標としては大腸菌ほどには信頼できないが，大部分の

状況下では，その水中での濃度は，直接大腸菌の濃度と相聞がある。したがって，水質試

験への使用も受入れられると考えられている。耐熱性大腸菌群検出を目的として国際的に

標準化された方法と培地があり，比較的簡便で広く利用できる。必要であれば，耐熱性大

腸菌群の単離株が推定大腸菌であるか否かを確認試験にかけることができる。通常は， 44 
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Cでトリプトファンからインドールを産生する能力の試験で十分である。耐熱性大

腸菌群について，それらが糞便性微生物または推定大腸菌であるとして検出・同定された

場合，そのことは糞便汚染があって問もないこと及ぴ迅速な調査が必要であることの強い

証拠となる。

耐熱性大腸菌群は一段階の方法で容易に検出されるため，各水処理プロセスにおける糞

便性細菌の除去効率の指標として有効であるという， 2番目に重要な役割がある。したが

って，耐熱性大腸菌群は，水質の異なる原水に必要となる処理の程度を評価したり，細菌

除去を目的とした性能を明らかにするのに使用される (11.3項参照)。

9.2.3 大腸菌群

大腸菌群は，主として，水中では検出と計数が容易であるという理由により，長い間，

飲料水水質の微生物指標として妥当で、あると考えられてきた。“大腸菌群"という用語は

胆汁酸塩または同様の増殖阻害性のあるその他の界面活性剤の存在下で増殖し， 35-37 

℃で乳糖を発酵して酸，ガス及びアルデヒドを 24-48時間以内に産生可能なグラム陰性

の梓菌を指す。また，大腸菌群はオキシダーゼ陰性で芽胞を形成しない。これらの定義

は，近年，大腸菌群の計数及び確認を目的とした迅速かつ直接的な酵素法の開発により拡

張されてきた。この方法の定義では，大腸菌群は s-ガラクトシダーゼ活性を示す。伝統

的には，大腸菌群を構生する細菌は Escherichia，Citrobacter， Enterobacter，及びKleb-

siella属に属すると認識されていた。しかし，現在の分類方法による定義では，大腸菌群

は雑多な細菌集団であり，糞便及び環境すなわち，栄養豊富な水，土壌，腐りかけの草

木，及び比較的多くの栄養を含む飲料水の双方に存在する可能性がある乳糖発酵細菌が含

まれている。たとえば，Enterobacter c/oacaeやCitrobacterfreundiiである。

大腸菌群には，ごくまれにしか糞便中に存在せず，比較的良好な水質の飲料水中でも増

殖可能な種，たとえば，Serratia fonticola， Rahnella aquatilis，及び、Buttiauxellaagrestis 

が含まれている。 Serratia及び Yersiniaのうち乳糖を発酵する種も汚染されていない水

や土壌から分離される可能性がある。また，乳糖を発酵しないこと以外は典型的な大腸菌

群である細菌の存在についても，多くの報告がある。乳糖陰性株は大腸菌群に似ている

が，乳糖パーミアーゼを欠いている。しかし，乳糖陰性株は s-ガラクトシダーゼを産生

し， もし3ガラクトシダーゼ試験を行うと大腸菌群として検出される。大腸菌群の定義

にあてはまる非糞便性細菌と乳糖非発酵性の大腸菌群が存在することから，大腸菌群の糞

便汚染指標としての適用性には限界がある。

大腸菌群は処理された浄水の中では検出されてはならないし， もし検出されたなら，そ

れは不適当な処理，処理後の汚染または栄養過多を示唆する。この意味で，大腸菌群試験

は処理効率と配水システムの統合を評価するのに使用可能である。大腸菌群は糞便汚染あ

るいは飲料水中の病原体の存在と直接の関連は必ずしもないが，それで、も大腸菌群試験は
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公共水道の微生物学的水質の監視に有用である。もしなにか疑念があれば，特に糞便性

大腸菌群や大腸菌の存在しないところで大腸菌群が検出されたならば，糞便汚染の有無を

決めるのには 2番目の指標微生物を使うのがよい。 2番目の指標微生物とは糞便性連鎖球

菌及び亜硫酸還元クロストリジウム特に Clostridiumperfringensである。

9.2.4 糞便性連鎖球菌

“糞便性連鎖球菌"という用語はヒト及ぴ動物の糞便中に一般的に存在する連鎖球菌を

指す。糞便性連鎖球菌はすべてランスフィールドのD群抗体がある。分類学的には，糞便

性連鎖球菌は Enterococcus及び、Streptococcus属に属する。 Enterococcus属は，近年ある

種の生化学性状を共有し，不利な増殖条件に広い耐性のあるすべての連鎖球菌を含むと定

義された。 Enterococcus属には E.avium， E. casseliflavus， E. cecorum， E. durans， E. 

faecalis， E. faecium， E.gallinarum， E. hirae， E. malodoratus， E. mundtii及ぴ E.

solitariusが含まれる。これらの種の大部分は糞便起源であり，一般に多くの実際の条件

下で，ヒトの糞便汚染に特異的な指標とみなすことができる。しかし，E. casseliflavus， 

E. faecalis var. liquefaciens， E. malodoratus及びE.solitariusのような種や亜種は基本

的には植物由来であるにもかかわらず，糞便性連鎖球菌は動物の糞便からも分離される可

能性がある。腸球菌の分類は近年重要な変更がなされており，多くの新種ではその生態の

詳細な知識が不足している。

S treptococcus属の中では， S. bovis及びS.equinusだけがD群抗体を持ち，糞便性連

鎖球菌である。これらは主として動物の糞便中に存在する。糞便性連鎖球菌の単離と同定

に従来から用いられてきた培地，たとえばm-エンテロコッカス寒天培地， KF-ストレプ

トコッカス寒天培地，及びアザイドーグルコース培地は，一般に全ての糞便性連鎖球菌の

増殖を支持する。しかし，特に温暖な気候下では，他の球菌もまたこれらの培地に増殖す

る可能性があるため，確定試験が必要である。連鎖球菌の増殖を特異的に支持するより選

択性の強い培地は既に提案されており，米国では広く使用されている (3)。これらの培地

の適用性と特異性は種々の条件下でさらに試験される必要がある。糞便性連鎖球菌は汚染

された水中で増殖することはまれであり，大腸菌及び大腸菌群よりも抵抗性がある。した

がって，水質評価における糞便性連鎖球菌の価値は，主として処理効率の追加指標という

点にある。また，連鎖球菌は乾燥に非常に強く，新規に配水本管が敷設された後や配水シ

ステムの修理の後の通常の管理に，あるいは地下水または表流水の地表面流出水による汚

染の検出に有用である。

9.2.5 ~硫酸還元クロストリジウム

亜硫酸還元クロストリジウムは嫌気性の芽胞形成生物である。そのなかで典型的なのは

Clostridium perfringens (C. welchii)であり，大腸菌よりもず、っと少ないながら，糞便中
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に通常存在する。しかし，嫌気性の芽胞形成生物は糞便起源のものだけではなく，他の環

境由来のものも存在しうる。クロストリジウムの芽胞は水中で大腸菌群よりもず、っと長期

間生残可能であり，消毒にも耐性がある。したがって，消毒された水の中にクロストリジ

ウムの芽胞が存在する場合は処理が不足していることを示す (4)。特に，ろ過された水中

にc.ρerfringe仰が存在することはろ過が十分に行われていないことを示し， c.ρer-

fringensの芽胞が存在する場合は原虫のシストの存在を示す可能性がある。クロストリジ

ウムの芽胞は生残性が高いため，断続的なまたは遠方での汚染を示すものとして最良であ

ると考えられており，特別な意義がある。配水システムにおける日常の監視には推奨され

ない。なぜならば，クロストリジウムの芽胞は生残してたまり込む傾向があるため，汚染

から長期間経過後や汚染源から遠く離れたところで検出されることがあり，その場合は誤

った汚染の警告になるからである。

9.2.6 パクテリオファージ

パクテリオファージは細菌を宿主細胞として感染するウイルスである。パクテリオフ

ァージは，通常核酸分子(ゲノム)とそれをとりまくコート蛋白質(カプシド)から構成

されている。パクテリオファージにはデオキシリボ核酸 (DNA)またはリボ核酸 (RNA)

のいずれかがゲノムとして存在しており，非常に単純な立体構造または頭部，尾部，尾部

繊維または他の付属物を含むより複雑な構造をしている。パクテリオファージの大きさは

25~ lOOnmの範囲である。パクテリオファージは，特にヒト腸管系ウイルスとの関連で

水質指標として提案されている。なぜ、ならば，その性質が似ており，また水試料からの検

出が比較的容易だからである (5)。さらに，ある種のパクテリオファージとヒト腸管系ウ

イルスの水環境中における生残性や水処理及び排水処理プロセスへの反応が類似している

ことを示すデータが蓄積されつつある。パクテリオファージの二つのグループに関して，

水中におけるウイルス指標という文脈で多くの研究がなされてきた。すなわち，標準的な

大腸菌宿主株に細胞壁(体細胞)受容体を経て感染する体細胞大腸菌ファージと大腸菌及

びこれと関連する細菌に F線毛または性線毛を通じて感染する F特異 RNAパクテリオ

ファージである。これらのどちらのグループも糞便中に高濃度では存在しないが，下水中

には常に存在する。したがって，パクテリオファージは基本的に下水による汚染の指標と

して，さらに指標細菌より生残性が高いため処理効率または地下水保護のための追加指標

として使用できる。

9.2.7 その他の指標

ピフィズス菌及びBacteroidesfragilis群は糞便に特異的な嫌気性細菌であり，糞便中

では大腸菌群よりも多数存在する。大腸菌群は暖く有機物に富む水で増殖可能で、あるが，

ピフィズス菌及び、Bacteroidesfragilisは自然水中では生残または増殖せず，熱帯及び亜
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熱帯地方では大腸菌群の代替として考えられている (6)。しかし，その数は，糞便から下

水道を経て汚染された水に至るなかで，耐熱性大腸菌群及ぴ大腸菌よりも迅速に減少す

る。すなわち，その減少速度は他の微生物指標よりも大きい (6)。大腸菌群に属する細菌

自体がウイルス及び原虫の病原体より減少が大きいため，これは短所である。さらに，水

中で検出する方法はあまり信頼性がなく，標準化されていない。

9.3 水質の指標と処理効率の指標

9.3.1 従属栄養細菌

従属栄養細菌は水の一般的な細菌の構成を評価することを目的として使用可能である。

従属栄養細菌は水中に存在する全細菌を指すものではなく，規定された培養時間と培養温

度の下，培地上に成育し，目に見える集落を形成することのできるものを指す。従属栄養

細菌は 22
0

C及び37
0

Cで培養した後に定量され，糞便汚染と無関係な自然に存在する細菌

とヒト及び温血動物に由来する細菌の相対的割合を評価するのに用いられる。 22
0Cにお

ける従属栄養細菌数は衛生学的にはほとんど無意味であるが，水処理，特に目的がその数

を可能な限り低く押えることにある凝集，ろ過及び消毒のプロセスを評価するのに有用で

ある。 22
0

Cにおける従属栄養細菌数は，配水システムの清浄さと完全性，及び食品及び

飲物の工場で使用される水の妥当性を評価するのにもまた使用可能である。これらにおい

て，従属栄養細菌数が大きいことは製品が台無しになることにつながる。 37
0

Cにおける

計数値が通常値よりも大きい場合，それは汚染の初期兆候である可能性がある。

9.3.2 アエロモナス (Aeromon倒)属及び緑濃菌 (Pseudomonasaeruginosa) 

従属栄養細菌とは別に，アエロモナス属及び緑濃菌を含む他の微生物を使用するという

ことが飲料水の衛生学的質を評価する方法として提唱されてきた (7，8)。しかしこれら

の生物の試験も従属栄養細菌の試験も衛生上の観点からは日常の監視において必須のもの

ではない。これらの生物は，ある状況下において，配水システムの一般的な清浄さを指標

化したりピン詰水の水質を評価する時に意義がある。しかし従属栄養細菌及びこれらの

細菌が多いと，大腸菌，大腸菌群及びその他の糞便汚染指標細菌の検出を妨害する可能性

がある。

9.4 試験方法

9.4.1 標準試験方法

微生物試験は飲料水供給における汚染について，最も迅速というわけではないが最も感

度の良い指標である。増殖培地及び培養条件は，水試料の性質や保存時間と同様，単離さ

れる種と計数値に影響するおそれがあるため，微生物試験の正確さはいろいろと変化す

る。したがって，もし異なる実験室や固において微生物試験に同ーの基準が用いられるな
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基準番号

5667-1 : 1980 

5667-2 : 1982 

5667-3 : 1985 

5667-4 : 1987 

5667-5 : 1991 

5667-6 : 1990 

6222 : 1988 

6461-1 : 1986 

6461-2 : 1986 

7704 : 1985 

7899-1 : 1984 

7899-2 : 1984 

8199 : 1988 

8360-1 : 1988 

8360-2 : 1988 

9308-1: 1990 

9308-2 : 1990 

6579 : 1990 

表 9.1 水質に関する ISOの標準

表 題

採水 1 :採水計画立案指針

採水 2:採水技術指針

採水 3:謝ヰの保存及ぴ取扱の指針

採水 4:自然及び人口湖の採水指針

採水 5:飲料水及び飲食物用水の採水指針

採水 6:河川の採水指針

生存微生物の計数一栄養寒天培地上または同培地中への接種によるコロニー計数

亜硫酸還元嫌気性生物(クロストリジウム)の芽胞の検出及び計数 1 :液体培養法

亜硫酸還元嫌気性生物(クロストリジウム)の芽胞の検出及ぴ計数 2 :メンブラ

ンフィルタ一法

微生物分析用メンプランフィルターの評価

糞便性連鎖球菌の検出及び計数 1 :液体培養法

糞便性連鎖球菌の検出及ぴ計数 2:メンブランフィルタ一法

培養法による微生物計数全般の指針

Pseudomonas aeruginosaの検出と計数 1 :液体培養法

Pseudomon asaeruginosaの検出と計数 2:メンブランフィルター法

大腸菌群，耐熱性大腸菌群及び大腸菌の検出及び計数方法 1 :メンブランフィル

ター法

大腸菌群，耐熱性大腸菌群及び大腸菌の検出及び計数方法 2:最確数法

Salmonellaの検出方法全般の指針

らば，方法及び実施手順の標準化が非常に重要である。国際的な標準法は，各国の調査プ

ログラムに採用する前に，各地域の条件下で評価される必要がある。確立された標準法に

ついての情報，特に国際標準化機構 OnternationalOrganization for Standardization 

(lSO)， Geneva)の方法について，その使用を促進するために表 9.1に示した。他にも

十分に確立された各国の標準法がある。たとえば，米国公衆衛生協会 (APHA)の標準法

(3)や英国の標準法(9)である。日常の分析には確立された標準法を使用すべきである。

大腸菌と大腸菌群の検出にどのような方法を選択しでも，低温における短時間の前培養

のような，環境または消毒剤により損傷を受けた株を生き返らせたり回復させたりする何

らかの方法が使用されなければならない。 (3，9) 

9.4.2 病原性細菌，原虫及び細胞変性工ンテロウイルスのための試験方法

特定の病原性細菌を直接検出することは，水の日常の微生物試験においては不要だが，

たとえば伝染病の流行中，汚染が疑われた時，また新規に使用する水源を評価する時のよ

うに，腸管系の病原体の試験が必要となることもある。病原体の検出可能性は大量の水を

試験し，特定の腸管系病原体に選択的な培地を用いることで増加する。細菌性病原体の試

験には，試料中の生物の濃縮，増菌培地への植種，選択培地への植継，疑わしい集落の生

化学及び血清学試験という段階が，すべてではないが，含まれている。病原体の検出に失

敗することのないように，単一の方法に依存するのではなく，できるだけ多くの方法を用
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いるのがよい (3，9)。これは，特に，Salmonellaの検出において重要である。なぜなら

ば，単一の方法だけでは全血清型に対して有効ではないからである。

Salmonella spp. (3， 9)， Shigella spp. (10)， Vibrio cholerae (11)， Yersinia enterocoli-

tica (12)， Campylobacter spp. (13-15)， Legionella spp. (16， 17)， P. aeruginosa (3， 9)， 

Aeromonas spp. (18)， Giardia spp. (19-22)， Crypωsporidium spp. (21-23)及び

Naegleria spp. (24)については，単離方法が入手可能である。

細胞変性効果を示すエンテロウイルスを大量の水 (10-1，0001)から濃縮・回収する標

準方法は，現在入手可能である (3，25-27)。水中の雄特異パクテリオファージの定量方

法は既に発表されており (28)，その回収に影響する要因についての総説がある (5)。
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第 10章微生物学的クライテリア

10.1 理論的根拠

10.1.1 戦略の全体像

飲料水供給の要件は，量が十分で健康によいこと，そして健康に有害でないことであ

る。それらの項目は，すべて互いに関連している。水道工学の歴史が繰り返し示してきた

ことであるが，水系感染症の伝播を防いで社会の健康を増進する最も重要な手段が，安全

な飲料水の供給である。

微生物学的監視(モニタリング)は，試料が採取されたその時において，水源の保護，

水処理，及び配水が水系感染症の病原体の伝播にどの程度効果的な障壁となっているかを

高感度で示す。微生物学的水質は水源保護と水処理によって保全されていること，また十

分な頻度でモニタリングを行わなければこの保全が突然に喪失したり徐々に悪化すること

を見逃す怖れがあることを理解することがまず重要である。試料採取計画の適切な設定が

重要である。

モニタリングの実施は飲料水供給機関に課せられており，一方，定期的な調査により公

衆衛生及び水供給の安全性・受容性を維持するという監査(サーベイランス)は，地方及

び国家の保健関係官庁の義務である。モニタリングとサーベイランスに責任のある両機関

相互の良好な意思疎通が不可欠である。使用者には，水質の悪化を防ぐために，貯水槽，

水栓及び関連する配管の適切な設計，建造及び維持を通じて，敷地内に供給された水の質

を維持するという重要な役割がある。

10.1. 2 水処理の目的と微生物学的クライテリア

水中に存在するある特定の濃度の病原体による健康リスクを，現在の疫学的知識をもっ

て評価するのは難しい。なぜなら，健康リスクは，病原体の感染力及び侵入力，水を消費

する個々人の後天的免疫に依存すると考えられるからである。それゆえ，病原微生物がど

んなに低い濃度であっても検出される水は安全でないと考えるのは，単に慎重であるにす

ぎない。

また，水中から確実に容易に検出できるのは特定の水系感染性病原体のみであって，検

出できないものもある。そのため，長年にわたり，糞便の指標 (9.2項参照)という概念

が採用され，糞便汚染に特有の最も適した微生物学的指標は大腸菌 (Escherichiacoli) 

であるという世界的合意がなされている。大腸菌を含む水は，糞便汚染を受けており安全

ではなく，迅速な改善行動を要すると見なされる。
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水源保護並ぴに，効果的な水処理と配水の設計と運転に対して厳しく目を向けることに

よってのみ，消費者へ供給される飲料水から病原体が排除されていることの保証がなされ

る。各水供給主体毎に，原水水質に応じた水処理工程が選択され，さらに，それらの工程

か蒋っている各種病原体除去能に相当の注意が払われなければならない(第 11章参照)。

ここで示された微生物学的水質クライテリアは，試料採取時にその工程がこのような条件

を満たしてきたことを示すための手段である。糞便由来の病原体を必要な程度減少させる

水処理工程を選択・設計しておけば，適切に運転されることによって望ましい水質の水が

常に得られることを保証するであろう。この戦略は，最終的な処理工程である消毒で大腸

菌よりも大きい耐性を示す Giardia，Cryptosporidium及びウイルスのような病原体に対

して採用することができる唯一のものである。

10.1. 3 遠隔地の小さなコミュニティにおける水道

遠隔地の小さなコミュニテイへの水道水の供給は，世界中で特有な問題に直面してい

る。すなわち，そうした地域では，使用可能な設備や財政的制約があるため未処理水しか

供給できない，地域の資源しか使えないので水処理がある程度限られる，あるいは，モニ

タリングの頻度が不十分であったり不可能であるという事態がしばしば生じる。そのよう

な状況では，水供給に係る衛生上の評価はすべて重要であり，そのような評価を定期的

に，少なくとも年に一度は行うべきである。加えて，ここで推奨するガイドライン値は，

将来的な目標値とみなされるべきもので，すぐに達成しなければならない値ではない。危

険をなくすために推奨されているこのガイドライン値は，ある条件では達成するのが非常

にむずかしいかもしれない。そのような場合，それらの条件と使用可能な資源に応じた適

切な方法で，満足できる排i世物処分の方法と併せて適用されねばならない。リスクの他の

発生源を十分に制御しないならば，清澄な水の供給による下痢症伝播の阻止は達成されな

いかもしれない。

遠隔地の小さなコミュニティにおける水供給の問題点とその管理方法は，本ガイドライ

ンの第三巻で論じる。

10.2 微生物学的水質

微生物学的水質のガイドライン値を，表 10.1にまとめた。これらの値は，本文中の情

報を参照せずにあいまいに扱われるべきではない。これらの値が採用された理由を正しく

理解することが最も重要である。

飲料水が水系感染症病原体を含んでいてはならないのは自明である。しかし，細菌，ウ

イルス，寄生虫を含む病原体の多くは検出することが難しく，あるいはできないことすら

ある。この理由により，第 9章で既に説明されているように，水質の微生物指標，すなわ

ち，糞便汚染の可能性あるいは糞便汚染の事実を示す細菌が用いられている。なぜ、なら，
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表 10.1 飲料水の微生物学的水質a)

徴生物種

全ての飲料水

大腸菌あるいは熱耐性大腸菌群b).c) 

配水システムに入る浄水

大腸菌あるいは熱耐性大腸菌群b)

大腸菌群

配水システム中の浄水

大腸菌あるいは熱耐性大腸菌群b)

大腸菌群

ガイドライン値

いかなる試涼ヰ 100rnlからも検出されないこと

いかなる試料 l00rnlからも検出されないこと

いかなる試料 l00rnlからも検出されないこと

いかなる試料 l00rnlからも検出されないこと

いかなる試料 l00rnlからも検出されないこと

十分な数の試料が検査されている大規模水道の場合，どの

12ヶ月においても試料数の 95%から検出されないこと

a) 大腸菌か大腸菌群のどちらかが検出された場合，即時に調査を行わねばならなし、。大腸菌群の場

合，少なくとも再検査を行わねばならない。再検査で検出された場合には，即時にさらに詳細な調査

を行い原因を特定しなければならない。

b) 大腸菌の方が正確な糞便汚染の指標であるが，熱耐性大腸菌群数は容認できる代替指標である。必

要であれば，適切な確定試験を行わねばならない。大腸菌群数は，田園地域の水道の衛生状態の指標

としては容認されない。特に，熱帯地域においては，ほとんど全ての未処理の水道水において衛生的

意味を持たない細菌が多く検出されるため，容認されない。

c) 発展途上国の田園地域の水道の大多数において，糞便汚染が広がっていることカT認識されている。

そのような状況では，国のサーベイランス機関は，本ガイドラインの第 3巻に推奨されているよう

に，水道の段階的な改善のための中間目標を設定すべきである。

指標微生物が存在している水には病原体が存在している可能性があるからである。糞便指

標となる細菌で最も数が多いものが大腸菌群であり，この大腸菌群の中で最適なのが，ヒ

トと温血動物の糞便から特異的に得られる大腸菌である。実務上，熱耐性大腸菌群あるい

は大腸菌は，飲料水のいかなる 100mlからも検出されるべきではない。

また，水処理によって容易に達成できるということも，このクライテリアが採用された

理由である。最後に消毒を行う効果的な水処理は，原水がどれだけ汚染されていようと

も，大腸菌群ゼロの水が得られるものでなければならなしミ。さらに，ほとんどすべての水

系感染症の発生においては，細菌学的水質が不十分なものであり，汚染があったかあるい

は最終の消毒が不備であったことが明らかである (1，2)。

実務上，大腸菌が野生あるいは飼育されている鳥や動物に見い出されるという事実は，

それらの動物もヒトに感染する病原体を持つ可能性があるので重要なことではない。

水が浄水場から消費者へ配水される聞に，その細菌学的水質は悪化する。大腸菌群を構

成する細菌は処理の不十分な浄水や浄水場以降に汚染された浄水に存在しているかもしれ

ない。その原因は，水に接触する不適当な材料(例えば，ワッシャー，パッキン材， 1閏i骨

斉1]，プラスチック，可塑剤等)上での増殖，あるいは，バルブやパッキンのゆるみ，修理

した本管，逆サイフォンを通して起こる土や自然水からの混入である。こうした処理後に

生じる汚染は，水が無処理であったり無消毒であった場合，あるいは残留消毒剤が不十分

であったり無い場合に，最も高率で見られるであろう。配水システムあるいは無処理水道
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の水において，大腸菌が検出されない場合，どの 12ヶ月中においても 5%以下の試料数

であれば，大腸菌群がまれに検出されることは，容認される。このような試料において，

大腸菌群が時々あるいは散発的ではなくいつも検出される場合，そのことは強く懸念され

ねばならない。

ボトル入りの天然、ミネラル水は特別な場合である。その水質は CodexAlimentarius 

(食品・医薬品等)の基準に従う。そのような水は，元来の水質を維持するような条件で，

採取されボトル詰めされねばならない。そのような水が商品となると， Codex (薬品類)

の基準により ，250mlの試料中に大腸菌，大腸菌群，連鎖球菌 D群，あるいはPseudo-

monas aeruginosaを含んではならず，250mlにおいて大腸菌群(大腸菌ではなく)が2

個以下か連鎖球菌 D群が検出された場合再検査するよう定められている。 (3) 

10.3 ウイルス学的水質

10.3.1 理論的根拠

水系感染するウイルス疾病の伝播のリスクが無視できないことから，供給される飲料水

にヒト腸管系ウイルスが含まれていないことが必須である。糞便汚染を受けやすい飲料水

はいずれも，消費者をウイルス疾病のリスクに曝していると考えられる。それゆえ，飲料

水のウイルス汚染を防ぐ二つの取り組み方がある。すなわち， (i)糞便汚染の無い水源か

ら飲料水を供給する， (ii)糞便汚染されている水源から腸管系ウイルスが無視できる程度

まで減じることのできる方法で処理して飲料水にする，の二つである。

水中の低濃度のウイルスを濃縮して検出する方法はあるが，日常のモニタリングには非

常に複雑，高価で，時間がかかりすぎる。さらに，現在利用できる方法では問題となるす

べてのウイルスを検出できるわけではない。その結果，非常に大量の水からウイルスが検

出されなかったからと言って，その水がウイルスを含まず消費者にウイルス疾病のリスク

がないとは言えない。実際，最近の疫学的ウイルス学的研究によれば，糞便汚染された表

流水を原水とし通常の浄水処理で得られる飲料水が，細菌学的水質を満たしている場合で

あっても，ウイルス性胃腸炎の 25%の原因となっている可能性がある (4)。

近年，様々な濃度のウイルスと原虫シストを含む飲料水による水系感染症のリスクのモ

デル化，評価及び予測に進歩が見られる (5)。これによって汚染された飲料水の消費に関

する健康リスクの計算ができるが モデル化とリスク分析は限られた用量と作用の関係の

データに基づいたものであり，さらに整理され確認される必要がある。それゆえ，これら

は，飲料水中のウイルス濃度について定量的な基準を与えるほどに十分に発展させられた

ものではない。もしそのような水中ウイルスの健康リスク評価が可能であったとしても，

飲料水中のウイルスを確実に監視できないので，実用には供されないであろう。

上記の点に鑑み，表 10.2に示された飲料水中のウイルスに関するガイドライン値は，

原水で生じ得るウイルス学的水質と，様々なレベルの糞便汚染すなわち様々なレベルのウ
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表 10.2 様々な水源に対してのウイルスリスクが無視できる水を

得るために推奨される浄水処理法a)

水 i原

地下水

保護された深井戸(実質的に糞便汚染無し)

保護されていない浅井戸(糞便汚染有り)

表流水

高地の保護された貯水(実質的に糞便汚染無し)

保護されていない貯水あるいは高地の川(糞便汚染有り)

保護されていない低地の川(糞便汚染有り)

保護されていない流域(ひどい糞便汚染有り)

保護されていない流域(はなはだしい糞便汚染有り)

推奨される浄水処理法

消毒b)

ろ過と消毒

消毒

ろ過と消毒

前消毒あるいは貯蔵，ろ過，消毒

前消毒あるいは貯蔵，ろ過，追加処理，消毒

飲料水供給に推奨されない

a) 全ての水源において，最終消毒前の濁度の中央値が lNTUを越えてはならず， 5NTUを超える試

料があってはならない。

最終消毒は， pHが 8.0より低い水において最低 30分の接触時間後に遊離残留塩素が0.5mg/1以

上であること，または，腸管系ウイルス不活化がそれと同程度 (99.99%以上)であることを示きね

ばムならない。

ろ過は，緩速砂ろ過か，十分な凝集(沈殿あるいは浮上分離付き)に続く急速ろ過(砂 2層ある

いは混合ろ材)でなくてはならない。珪藻土ろ過か，ウイルス除去がそれと同等でらあることが示され

たろ過工程も用いることができる。ウイルス除去率は 90%を越えねばならない。

追加処理は，緩速砂ろ過，粒状活性炭吸着付きのオゾン処理，あるいは腸管系ウイルス除去率が

99%を超える他の工程で構成されればよい。

b) 消毒は，モニタリングの結果大腸菌あるいは熱耐性大腸薗群の存在が示された場合に行うべきであ

る。

イルスを含む原水に対して必要とされる水処理の程度に基づいている。これらの水源保護

と水処理に係るガイドラインの目的は，非常に大量の飲料水にさえウイルスが存在してい

ないことを確実にすることにある。

10.3.2 地下水におけるガイドライン値

地下水が保護された水源から得られたものであって糞便汚染が無いのであれば，その水

は，他の必要なクライテリアを満たしていれば，飲料用としてウイルス学的に容認できる

水質であると考えられる。水源とその配水システム(井戸ケーシング，ポンプ，配水管そ

の他の装置)は，地表面(たとえば，廃棄物の浸透)や地下(たとえば，腐敗槽)からの

糞便汚染があってはならない。特に，その水は，濁度と pH(衰 10.2)，細菌学的水質

(表 10.1)，寄生虫学的水質 (10.4項)のガイドラインのクライテリアに適合していなけ

ればならない。

保護された水源から得られる地下水であっても，糞便汚染を示す (100ml中に大腸菌

が 1-20個)か，明らかな地上あるいは地下の糞便汚染源(たとえば，腐敗槽からの排水

の浸透)に間接的に曝されている場合，腸管系ウイルスを無視できるレベルに減少させる

ために十分な消毒をしなければならない。十分な消毒とは，濁度の中央値がlNTUを越

えず pHが 8.0より低い水において，最低 30分の接触時間後に遊離残留塩素が0.5mgll
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以上になるような塩素の注入か，ウイルス不活化に関してそれと同程度の効率をもたらす

消毒として定義されている(表 10.2参照)。そのような消毒工程は，腸管系ウイルスを

99.99%以上減少させるに違いない。

浅井戸，密閉されていない井戸あるいは枠組みされていない井戸のように，地上あるい

は地下の糞便汚染から十分に保護されていない地下水源とその配水システムは，大腸菌の

計数値が 100m!中に 2，000個を超えず，ろ過と消毒で処理をすれば，飲料水源として用

いることができるであろう。保護されておらず大腸菌の計数値が 100m!中に 2，000個を

超える地下水は，はなはだしく糞便汚染されていると考えられるので，よりよい水源がな

い場合以外では処理方法によらず、水道水源としては勧められない。このような状況の水に

ついては，汚染された表流水に対して規定されているように，それぞれがウイルスを減じ

ることのできる少なくとも三種の単位操作で処理されなくてはならない(表 10.2参照)。

10.3.3 衰流水源におけるガイドライン値

一般に，表流水は完全に清澄であることはなく，常に糞便汚染をある程度受けているの

で，ウイルスを無視できるレベルに低減できる処理が常に要求される。糞便汚染の程度

(原水中の大腸菌数で定義される)でみた原水水質により，要求される処理の程度が決定

される(表 10.2参照)。

実質的にヒトの糞便汚染が無く，あっても野生動物由来の低レベルの糞便汚染しかな

し大腸菌が 100m!中に 20個未満であるような，保護された流域から得られる表流水で

は，必要な処理は十分な消毒である。しかし，消毒によるウイルスの十分な不活化を保証

するために，原水は濁度の中央値が lNTUを超えず各試料の濁度の最大値が5NTUを超

えないことが必要である。それらのウイルス学的クライテリアを満たす表流水源であって

も，ウイルスを制御できる消毒処理によっては十分に制御されない Giardiaシストと

Cryptosporidiumオーシストにより容認されないレベルに汚染されている可能性がある。

原虫汚染のリスクがあるなら，これらの除去を保証するために，厳しく管理された凝集及

びろ過によって処理されねばならないであろう。必要であれば，原虫のシスト及びオーシ

ストによる表流水の汚染の可能性があるのかどうか確定するために，特別な検査を行うこ

とカfできる。

ヒトと動物の糞便で汚染されていて，大腸菌を 100m!中に 20-2，000個含むような，

保護の不十分な流域からの表流水は，腸管系ウイルスを無視できるレベルに減じるため

に，ろ過と消毒の両者によって処理されねばならない。そのような水は腸管系ウイルスと

共に原虫のシストやオーシストを含む可能性が高いので，ろ過と消毒がそれら両方の種類

の病原体を制御するのに十分でなくてはならない。

ヒト及び動物の糞便にひどく汚染されていて，大腸菌が 100m!中に 2，000個以上

20，000個未満である，保護の不十分な流域からの表流水は，ろ過と消毒に加えて，ウイ
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ルス除去率が99%を超える工程(たとえば，長期間の貯蔵，ろ過あるいは消毒の工程の

増設)の少なくとも一つを付加した高度処理を必要とする。そのような表流水は，飲料水

の水源としては明らかに劣っており，より良質の他の水源を利用できないときにのみ用い

るべきである。そのような水源を使用する場合，地方の水道機関は，ウイルス学的水質が

容認できる水を継続的に供給するために，処理が適切に設計され運転され維持されている

こと及び水道システムとその水質について十分なモニタリングとサーベイランスがあるこ

とを保証するためにかなりの負担を負わねばならない。

大腸菌が 100mlに20，000個を超える保護の不十分な水源からの表流水は，はなはだし

く糞便で汚染されており，処理の程度や方式によらず，飲料水供給には不適であると考え

られる。そのような水源から飲料水を得ることは，ウイルス学的に不適切な水質であると

いうリスクが大きく，極端な条件下でしか実施されるべきではない。

10.4 寄生虫学的水質

病原性の原虫，嬬虫及ぴ自由生活生物については，これらが 1個体または非常に少数で

ヒトに感染を引き起こすことから，飲料水中に存在してはならないという以外にガイドラ

イン値の設定は不可能である。原虫性病原体に対する試験方法は費用と時聞がかかり，日

常試験の目的には推奨できない。大量の水から GiardiaとCη'ptosporidiumの休眠段階の

生物(シスト及びオーシスト)を濃縮する標準的な方法はまだない。もし表流水中のこれ

らの寄生虫の出現を調査できる施設があれば，浄水処理の違いによるこれらの寄生虫の除

去効果を調べたり，水源地の宿主動物によるこれらの寄生虫の持ち込みが起きているかど

うかなどを明らかにすることに活用できるだろう。これによって，こうした寄生虫の疫学

や宿主動物の関係についてよりよく理解することが可能となろう。

寄生虫感染症や配水管内で、の無脊椎動物の制御は，浄水処理プロセスを適正に運転する

ことで最も良好に達成される。

10.5 モニタリング

10.5.1 手法及び戦略

飲料水の水質モニタリングは，理想的には次の二つからなっている。

一処理や配水が与えられた目標や規制に従っているかを確認するための，日常ベースで

の連続的な水質制御

微生物学的安全性の観点からの，水源から消費者までの水道システム全体について

の，通常一定間隔で行われるサーベイランス

連続的な制御は水道事業体に必須の責務であり，それによって水道管理者は，各工程で

の処理の達成度，浄水の水質，そして配水管網内での二次汚染のないことを確保する。水

道がその義務を正確に履行しているということは，水道事業に関係しない独立した組織体
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が確認するべきである。このサーベイランスは通常，地域，地方，国レベルでのそれぞれ

の保健当局の責務である。

10.5.2 採水頻度と手順

採水頻度は，利用可能な各種の資源によって異なる。頻繁に試験するほど，汚染を検出

する機会もふえる。二つの主要な観点がある。第ーには，試料採取を 1日のうちの複数の

時間に行ったり，週の複数の曜日に行ったりすれば，ランダムに発生する汚染よりもむし

ろ規則的に発生する汚染を検出する機会が増大する。第二には，複雑な試験や各種項目の

試験をしばしば行うよりも，単純な方法による試験を頻繁に行った方が価値がある。水源

についての採水頻度は，水源全体の水質，水源の大きさ，汚染の可能性，季節などに依存

する。それらは現地の監督機関によって設定されるべきであり，しばしば，国の規制やガ

イドラインで明らかにされている。それらの試験結果から，水源地の衛生調査から得られ

る情報と合わせ計画して，監視を増加させる必要があるかどうかを知ることができる場合

が多い。

水道から送り出される浄水の採水頻度は，その水源の質と処理方法により異なる。最低

の頻度は，地下水を水源とする水道では 2週間に 1試料，表流水を水源とする水道では週

に1言式キヰである。

給水人口が多い場合には，多くのヒトにリスクがでてくるので，採水頻度をより多くし

なければならない。採水計画の立案と採水頻度に関する提言は ISO標準(表9.1参照)

や多くの国の規則に定められている。配水管網内の水について， 1ヶ月あたりの最低採水

試料数を給水人口別に表 10.3に示す。

試料採取は，ポンプ場や貯水槽などの定点，配水系統全体からランダムに選定した地

点，クロスコネクションや吸い込みによる汚染リスクの大きい，家庭や大きな多目的ピル

の本管直結の給水栓から，毎月ランダムな間隔で行うべきである。感染症流行時，洪水

時，非常運転時，断水や修復作業の後といった場合には，採水頻度を増やすべきである。

小さなコミュニティに供給している水道では，時々の採水調査よりも定期的な衛生調査の

方が，より多くの情報が得られるようである。

管路によらない給水や，無処理給水については，水質や汚染の可能性が季節や地域的条

件によって異なるので，一般的な勧告はできない。その頻度は現地の監督機関によって定

表 1刊0.3 配水管網内での最低採水顛度

給 水 人 口 1ケ州月あ抗たり切の試制料数

刷

附 0ト 一 剛00人 | 人 目 別 人 あ た り 1試料

印刷00人超 l 人 口 剛00人あたり 1試料，さらに 10試料を加える
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められるべきであり，衛生調査の結果を含む現地の状態を反映させたものとすべきであ

る。

各種の水源，浄水場，配水系統，蛇口から試料を採水する場合の手順に係る詳細な勧告

は，本ガイドライン第三巻及び標準試験(6，7) (表 9.1参照)にある。しかしながら，次

の一般的事項にも注意すべきである。

試料が試験対象水の代表となるよう，また試料採取中に偶発的汚染が生じないことを確

保できるように注意を払わなければならない。したがって，謝斗採取担当者には，訓練を

受けさせ，その業務責任を認識させなければならない。試料には，地点，日付，時間及び

他の関連情報を明示したラベルを貼り，分析のために遅滞なく試験室に送付すべきであ

る。

試験水が塩素，クロラミン，二酸化塩素あるいはオゾンを含んでいる場合にはチオ硫酸

ナトリウムを加えて残留消毒剤を中和すべきである。適切な量であれば，塩素消毒の有無

に関係なくチオ硫酸ナトリウム濃度は試料の保存中に大腸菌群や大腸菌に有意な影響を与

えない (6)。重金属，特に銅が存在するときには，キレート剤(例えばエチレンジアミン

四酢酸(EDTA)か，ニトリロ酢酸 (NTA))を加えるべきである。

消毒した水を採取するときには，採取時の残留消毒剤の濃度と pHを現地で測定してお

くべきである。

同一の場所から多目的用に多数の試料を採取する場合には，採水地点が汚染されるおそ

れを回避するため，細菌試験用試料を最初に採取すべきである。

配水系統全体についての試験の場合は，配水系統内の様々な部分から試料を採取すべき

である。河川，湖，貯水槽での採水は，岸，貯水槽の側面及び停滞域をさけて，沈殿物を

巻き上げないように水面のすぐ下で採水しなければならない。蛇口，採水口，ポンプのオ

リフィスは，もし可能ならば，採水する前に消毒し，パイプの中の停滞水を洗い出すため

に一定量の水を排水する。浄水処理工程や水道本管の採水口は，試料が調査対象を確実に

代表できるように注意深く配置しなければならない。蛇口までのパイプの長さはできるだ

け短くする。

試料を冷暗所(好ましいのは冷凍せずに 4~ lOOC)に保存することで，貯蔵中の水の

細菌数の変化を最小lこ抑えることができる。試験は採水後可能な限りすみやかに，少なく

とも 24時間以内に始めるべきである。試料を冷やすことができない場合には，採水後2

時間以内に試験しなければならない。これらの条件を満たせない場合は，試験すべきでは

ない。

10.5.3 サーベイランスの必要条件

サーベイランスは連続的にかつ油断なく行うべき公衆衛生アセスメントであり，飲料水

供給の安全性と容認性を調査するものである。水道全システムの各々の構成要素一水源，
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処理，貯水，配水ーが失敗のリスクのないように機能していなければならない。一部分で

もうまくいかないと，水道システムが確実に機能するようにとの配慮を必要とするだけで

はなく，完全に機能している他の部分の効果も危うくし，かっ無効にさせる。水は，すべ

ての供給過程で汚染されやすいので，不断の警戒が必要である。同時に，水道を計画し，

建設する前に，リスクや故障が生じうる原因について，注意深くかっ理知的なアセスメン

トを行うが必要がある。その後は，状況の変化や，潜在的な汚染源に対する連続したサー

ベイランスが必要である。不慮の事態に備えるための計画は，事故，戦争，社会的混乱あ

るいは水処理用薬品の供給停止といった自然的あるいは人為的な災害において生じるあら

ゆる非常時について行っておかなければならない。

サーベイランスの最も重要な部分は，規制とその実施のための適当なネットワークを設

定することである。政府レベルでは，国の水質基準の設定と強化，及び法律や基準に対応

するための国のガイドラインを定めることを意味する。水道事業者のレベルでは，公的な

指導や訓練とともに，良好な水道業務のための地域的な運用指針を進めることを意味す

る。法的条件に合致し，基準に適合していることを保証するために，国の規制監視機関を

設定すべきである。この主体は，水道事業の利益を代表する組織から独立しているべきで

ある。

水道事業者と規制監視機関はともに，適正な資格を有する訓練された人を配備し，規制

に基づき要求されるモニタリングのレベルを維持するための適正な設備，さらに特別な要

請がある時に付加的な試験を行うのに十分余力のある，適正に装備された試験室を所有す

べきである。水道事業の運転操作員も十分訓練され，かつ資格を有すべきである。

情報及び指揮命令の系統が確立されねばならず，それらが最上級のレベルまでのすべて

の職員に十分に理解されていなければならない。そうすることによって日常業務が効果的

に機能するようになるほか，緊急時や汚染発見時に素速い対応ができることにもなる。細

菌学的な要件を満たしていないことが発見されたら直ちに行動しなければならないので，

それは微生物系スタッフに工学系技術者や運転作業従事者に必要な行動をとるように指示

する権限を持たせなければならない。緊急時に必要な連絡系統は，他の公的機関ばかりで

はなく近隣の関係部局も包含する複雑なものとなる。適切な連絡網の整備と，それぞれの

部署での十分な理解がなされなければならない。

サーベイランスの全体像は，本章で挙げた要点を含むとともに，別の WHO出版物で議

論されているので，それを参考にすべきである (8)。サーベイランスの重要性は，重大な

水系感染症の集団発生事例についての公的報告書に繰り返し強調されており，それによる

と通常，二つ以上の欠陥があるのが一般的である。サーベイランスの手順は，本ガイドラ

イン第三巻に詳細に述べられている。

飲料水水質のサーベイランスのレベルは，経済発展や公的な水道供給に差があるよう

に，開発途上国の状況により大きく異なっている。サーベイランスは，最終的なレベルに

95 



向けて段階的に実行，強化，発展することにより，その地域の状況や経済的資源のレベル

に合わせて漸次拡張すべきである。

10.6 汚染が検出されたときにとるべき行動

いかなる地表水も，ウイルスと寄生虫を含む腸管系病原体から免れることはできない。

ヒトの糞便汚染と同様に，流域に生息する野生，あるいは牧畜動物からも由来するからで

ある。自然水中での特定の病原体の地理的，季節的な分布は，生息する動物(群集)の疫

学とヒト集団への伝播のルートに関する重要な情報を提供する。また，そのような情報

は，水源保護に必要な予防措置理と必要な浄水処理レベルを示してくれる。

細菌，ウイルス，動物等いかなる病原体であっても，飲料水中に検出された場合は重大

であり，直ちに，処理に対して注意を払い，その原因追究を行う必要がある。特定の病原

体に関する飲料水試験は，その水が供給されている地域の病気の発生の原因であるという

疑いがあるとき，最も必要とされるものである。水から病因となった病原体が検出され，

その水を利用している集団に初発患者が分布していることがわかれば，給水が原因である

ことが証明される。それを使用していない集団には患者がでておらず，二次感染がない場

合には特にそうである。

10.6.1 糞便汚染の細菌学的指標

いかなる飲料用の水試料でも 大腸菌が検出されることは重大な問題である。その水が

最近，ヒ卜や動物の糞便により汚染され，そして病原体が存在している可能性があること

を示しているからである。その水が，処理されていて，パイプ給水による場合には，消毒

に問題があったか，消毒前の処理に失敗があったか，あるいは汚染された水がシステムに

混入したことを疑うのに十分な根拠となる。直ちに，汚染源の特定のための行動を起こす

とともに，問題が解決されるまで，消費者に給水される水に残留効果が確保されるように

消毒剤注入量を増加させなければならない。飲用に用いる場合は水を煮沸するように，消

費者に伝えることを考慮するべきである。浄水場を出て行く水の水質が良好で、ある場合に

は，配水管網の破損やそれに対する補修の結果として，あるいは圧力低下，逆サイホン，

クロスコネクションによる地下配水池や本管への浸透によって，汚染された水の流入が生

じている可能性が非常に大きい。通常，原水が良質であるため，最低限の処理しか行って

いないところでは，嵐，洪水，大汚染事故の結果水質悪化が急に生じる場合，消毒が不十

分となる。衛生調査，あるいは流域での“早期警戒"モニタリングシステムの確立によっ

て，危険の事前アセスメントを行うことがそのような事件の発生を避けるのに有用であ

る。

推定試験で，耐熱性大腸菌群または大腸菌群が検出された場合，即刻の注意が必要とな

る。陽性管または陽性コロニーについては，さらに確定試験と大腸菌の存在を試験しなけ
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ればならない。直ちに同じ所から再採水しなければならない。汚染原因を発見するための

調査がなされるように直ちに浄水場の技術者に知らせなければならない。浄水場を出てい

く水に問題がある場合には，確定試験結果を待つことなく，直ちに前述したような調査と

改善を行う必要がある。

処理され，パイフロ給水による水で，耐熱性大腸菌群または大腸菌は検出されず大腸菌群

が検出された場合，配水システムに入る処理水が良好であるときには，処理後の汚染また

はパイプや付属品での増殖が想定される。パイプ，ワッシャー，パイプスケール，パッキ

ン，あるいはその他の目的に使われるゴムやプラスチックなどの水に接触する物質が増殖

を助けているか，あるいは未処理水が配水システムに入ったことを示唆している。糞便由

来でない大腸菌群が自然水中に存在するので，パイフ。給水によらない水や無処理の水中に

それらが存在していても，耐熱性大腸菌群または大腸菌がいないならば，大目に見ること

ができる。もしそれらが，繰り返しまたは連続したサンプルで存在した場合は，表 10.2

に示すような，水源の衛生保護を進めるための行動をとらなくてはならない。

温帯や寒帯では，推定試験で大腸菌群または耐熱性大腸菌群が検出された場合は，多く

のケースで大腸菌が確認され糞便汚染の証拠となる。これは，熱帯または亜熱帯では，と

りわけ水が処理されていないところでは，一般的ではない。しかし，そうであっても，

9.2項に示した理由から，無視しではならない。希望するならば，そのような大腸菌群の

糞便起源は，糞便性連鎖球菌と亜硫酸還元クロストリジウム試験を用いて確認することが

できる。

10.6.2 様々な指標

時に，特に原水が低地のJIIから得られている所や，配水システムの温度が20'C以上で

ある所では.Aeromonas spp.が出現し，大腸菌群試験結果の解釈の妨げとなる。そのよ

うな温度で残留塩素が0.2mg/l以下の所では，この細菌は水中の有機炭素を同化して増

殖することができる。 Pseudomonasaeruginosaが給配水系統内で検出されたときも同様

の問題がある。これらの細菌は共に大腸菌群がいないときも出現し，大腸菌群試験の結果

についての判断の妨げとなる。これらは日和見病原体であり，これらを含む水が食物や飲

物を製造する工場で使われたり，病院に供給されることは望ましくないが，その衛生学的

意義は明確ではない。それらを根絶するための対策をとらなければならない。その方法に

は，水と接触している望ましくない物質の除去，給配水管網や影響を受けた建物の配管の

洗浄，供給水におけるの適切な残留消毒剤の保持などがある。

22'C培養で得られる細菌には，衛生学的な意義はない。しかし，そのような細菌が管

路で供給される水に 100ml中100個以上出現する場合は，同化可能な有機炭素が多いこ

との指標となろう。これらの数が多い水は，飲食物の調理，調整や瓶詰め水に使うには好

ましくない。 37'Cで計数されるコロニー数が通常レベルより増加した場合，特に 22'Cで
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の計数値の増加を伴わないときは，汚染の徴候を示すものであることから，疑いを持つ必

要がある。 37
0

Cでの計数値の増加は， しばしば好ましくない変化が生じたことを示す価

値のある指標であり，水が処理されていない場合，給水システムや流域の調査を迅速にす

べきである。

飲料水中に肉眼で見える動物が存在することは，他に何も問題がなくても，審美的に不

快である。管路による給水では，給配水系統のフラッシングと洗浄が必要であることを示

す (8.2項参照)。それらは水温が異常に高いときに時々生じることであり，たとえば緩

速ろ過池ではユスリカ幼虫が浄水中に出現することがある。
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第 11章水質の保全と改善

本章では飲料水の微生物学的水質の保全と改善に重点を置いている。病原性生物の伝播

に対して単一のバリアーでは飲料水の清浄さを確保するのに十分ではない。このことは，

水系感染症の大流行の事例から学んだ教訓として，古くから確立されている基本的な原則

である (1，2)。しかし，水道は清浄さが唯一の必要条件ではなく，予測される需要も満た

さなければならない。給水量が不足すると，地理的要因と相まって， しばしば微生物学的

水質が悪く，かなりの下水が混入している可能性のある原水を使用しなければならなくな

る。もう一つの原則は，供給する飲料水が病原体を含まないようにするために，処理レベ

ルが水源水の汚染の程度に見合ったものでなければならないということである。水源が汚

染されている場合，主にそのような水に対して設計された数段階の処理プロセスが必要で

ある。これらのプロセスが総合されて 原水中の病原体や他の汚染物質が継続的に除去さ

れ，安全で衛生的な飲料水が常時供給される。理想的には，安全は最終処理段階の前で達

成されるべきである。一つのプロセスが失敗しでも水系疾病の発生に至らず，システムが

安全装置になるからである。水源を汚染から守り，適切な処理プロセスを造り，それを適

正に運転管理することが疾病の伝播に対して必要不可欠なバリアーとなり，衛生的な水の

供給につながる (1，2)。

11.1 水源

11.1.1 水源の選定

新しい水道水源を選定する前に，次のことを確認することが重要である。 (1)水質が飲

用に適することまたは飲用に適するように処理可能であること。 (2)水源は平均的な年間

変動に対してだけでなく， 10年に 1度といった例外的な高需要に対しでも給水区域の需

要に見合った十分な量のあること。 (3)通常の取水条件において，水源地の流量変動によ

って取水する原水に許容できないような水質悪化を引き起こさないこと。 (4)取水する原

水を汚染から守ることができること。

集水域の衛生調査及び微生物学的調査を十分に行い，すべての汚染源を特定すべきであ

る。小さな汚染源の流出水は，処理するかまたは余所へもっていくことによって，大きな

水源を利用することができる (3)。遠隔の高地にある表流水を水源とする場合は，人や家

畜が近寄らないようにできるかどうか，また，野生動物がサルモネラ，Giardia. Cryp-

tosporidiumの運搬者となりうるかどうかを評価することが重要である。
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11.1. 2 水諌の保全

過去においては，集水域を人間の活動から分離することが水路や帯水層を汚染から守る

重要な手段であった。地価の上昇や人口の増加によって，この方法は高価となり困難とな

った。すでに開発された地域において新しい水源を見っけなければならないときは，特に

そうである。しかしながら，そうはいっても，水道事業体ができる限り土地を所有したり

管理することが望ましいことに変わりはない (1)。

もう一つの防御方法は，感染源となりうる地域での汚染行為を防止することである。例

えば，下水汚泥を投棄できない地域の指定，下水や農業排水の厳しい放流規制，家庭ごみ

や有害廃棄物の埋立場所，掘削，採鉱，採石場所の厳しい規制などである。このような行

為の規制は必ずしも禁止を意味するわけではなく，公衆衛生上の観点から許可制とし，水

質が影響を受ける恐れのあるときはいつでも検査や監視ができることを意味する。有害物

質を扱ったり，生産する所では，すべての排水が適切に処理されているか，集水域全域に

わたって安全に輸送されているかを保証するために，いくつかの手段を講じなければなら

ない (3)。

湧水や井戸のような地下水源は，地表の排水や洪水から保全されるような位置や構造と

すべきである。地下水揚水地帯は，人が近づけないように柵をし，ごみ等のないように保

ち，雨天時に水たまりのできないように勾配をつける。また，このような地帯での畜産業

は適正に規制すべきである (1，3)。

開放系の表流水の保全は困難である。貯水池を人間の主要な活動から保全することは可

能であるが，河川の場合はたとえ可能であるとしても範囲は限定される。河川や湖の利水

に係る現状と歴史を認め，それに応じた処理方法を計画することが必要となることもあ

る。下流で取水する場合は，水質を保全するために適切な下水処理が重要である (3)。

11.2 処理プロセス

浄水処理の基本的な目的は，人の健康に有害なまたは不快となる水中の病原体や不純物

から消費者を守ることである。また，人の健康に有害でなくても，飲む気をなくさせた

り，水が接触する配管，設備またはその他のものに損傷を与えたり，運転を困難にさせた

り，経費がかかるようにするような不純物は，処理によって除去すべきである。

これらの目的は，前述したょっに，病原体や不純物を除去するために，凝集，沈殿(ま

たは浮上分離)及びろ過のような一連のバリアーを導入することによって達せられる。最

終のバリアーは消毒である。実際の浄水処理の大部分の機能は，効果的で確実な消毒をす

るために水を調整することであるとみなすことができる (3)。

11.2.1 貯留

水を貯水池に貯留すると貯水の自浄作用で好ましい状態になるが，水質に好ましくない
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変化も生じる。貯留の利点は，水の連続的な供給，濁度の減少，日射や沈殿作用による病

原体の除去，取水口に偶然流入する好ましくない物質の希釈，不純物の酸化である。ま

た，河川で起こる汚染に対しては緩衝作用を及ぼす。貯留によって起こる好ましくない状

態には，藻類の増殖によるもの，鳥や動物による汚染，蒸発，土壌や岩石からの鉄やマン

ガンの浸出がある (2，3)。

貯水池は直列に建設するかまたは短絡流を防ぐように設計し，病原体の除去や自浄作用

を促進すべきである。貯水池による貯留の利点は，夏季に最もよく発揮され，滞留時聞が

約 3-4週間のときに最大となる。

11.2.2 前沈殿

高濁度の表流水を処理するには前沈殿が必要である。前沈殿池は，地面を掘削して造る

か，鋼鉄またはコンクリートで造られる。濁度が高すぎて沈殿処理だけでは清澄にならな

い場合は，薬品を添加して凝集させるための装置を予め設置する。

11.2.3 前塩素

ブレークポイントまで前塩素処理することは，低地の河川水を取水して貯留する方法の

代替として広く行われており，貯留水に多量のプランクトンがいる場合にも適用されてい

る。その目的は，糞便性細菌や病原体数の減少，動物や藻類の破壊，除去しやすくするた

めのアンモニア性窒素，鉄及びマンガンの酸化である。残留の結合塩素や遊離塩素は，そ

の後のろ過処理における微生物の増殖，原生動物による捕食や硝化のような微生物活動を

抑制する。塩素やさらに強力なオゾンが原水の消毒に用いられると，その酸化作用によっ

て全有機炭素の一部は生物分解性有機炭素に変化する。この生物分解性有機炭素は，処理

過程(例えば，緩速ろ過や粒状活性炭ろ過)で生物学的作用によって除去されないと，配

水管路で障害生物の増殖をもたらす。有機物の多い表流水を前塩素処理すると， トリハロ

メタン濃度が著しく増大し，注入塩素の浪費にもなる。飲料水の微生物学的安全性の維持

と消毒副生成物による有害物質の生成とのバランスに配慮することが大切であるO

11.2.4 凝集とフロック形成

懸濁物質を除去するために，浄水場には一般に，凝集，フロック形成，沈殿及びろ過設

備がある。

凝集処理は，薬品(硫酸アルミニウム，硫酸第二鉄など)を添加して粒子表面の電荷を

中和し，フロック形成段階における緩速撹枠で集塊化を促進する (1)。このようにして形

成されたフロックは，自然由来の色度や無機物粒子を共沈，吸着，捕捉し，原生動物，糞

便性細菌，病原体及びウイルスの数を大きく減少させる。

凝集処理とフロック形成は高度な運転管理技術を必要とする。薬品注入率と pH制御は
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正確でなければならないし，施設は適切なフロック形成ができるように設計されていなけ

ればならない。処理プロセスの一部として凝集処理の採用を決定する前に，処理の安定

性，薬品の安定的供給，有能な職員の確保について注意深く検討する必要がある (3)。

11.2.5 沈殿または浮上分離

沈殿処理の目的は，フロックを沈殿させ ろ過池で除去しなければならない懸濁物質濃

度を減少させることである (2)。浮上分離は沈殿処理の代替法で，フロック量が少ないと

きに有利である O

沈殿処理に影響を与える要因には，フロックの大きさ，形及び重さ，水の粘度と温度，

沈殿池の滞留時間，数，深さ及び面積，表面負荷率，流速，流入口と流出口の形状がある

(1， 2)。

沈殿地からの汚泥の収集と安全な処分が可能となるように配慮することも必要である。

11.2.6 急速ろ過

通常，急速ろ過池は下部集水装置と砂利の上に有効径が0.5-1.0mmの砂を 0.4-1.2m

の深さに敷き詰めである。近年，単層ろ過池は二層あるいは複層ろ過池に更新されてい

る。ろ過過程では，沈殿で除去されなかった残留フロック粒子はろ層の空隙に捕捉され，

さらなる粒子のフロック化も生じる。前塩素処理や速いろ過速度による抑制がなければ，

生物学的作用も多少起こる。砂ろ過池や複層ろ過池は，通常，ろ層を通る水の流れを逆転

させることによって洗浄する(逆洗)。逆洗水は下水道または天日乾燥床に放流するか，

汚泥を除去した後再利用する。

急速ろ過池の微生物と濁度の除去効率は 逆洗の聞のろ過継続時間によって変化する。

逆洗直後はろ層が安定するまで効率が悪い。浄水場によっては，ろ過初期のブレイクス

ルーを防ぐために，ろ過開始後 15-30分間ろ過水を循環させたり，運転開始後 30分間緩

速でろ過するところもある。また，効率が次第に悪化すると，フロックがろ層から処理水

中に漏洩して濁度が上昇してくるので，逆洗が必要となる。したがって，浄水場ではろ過

処理の適切な管理と制御が大切である。

11.2.7 緩速ろ過

通常，緩速ろ過池は有効径が0.3-0.6mmの珪砂を 0.5-1.5mの深さに敷き詰めであ

る。砂層は砂利層と下部集水装置で支持されている。

緩速ろ過池は，逆洗を頻繁に行う必要がないので，急速ろ過池より操作は容易である

(4， 5)。したがって，開発途上国や小規模な地方の水道に特に適しているが，土地が十分

にある場合にのみ適用できる。一方，ろ過池は増殖した藻類によって詰まりやすく，また

重金属や多くの微量汚染物質を有効的に除去できない。しかし生物分解性有機炭素をよ
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く除去し、アンモニアを酸化する。

ろ過池を初めて使用するとき，ろ層表面に微生物粘質層 (schmutzdeckeという)が生

成する。これは細菌，自由生活性の繊毛虫類とアメーバ類，甲殻類や食物連鎖で機能して

いる無脊椎動物の幼虫からなり，水中の有機物を酸化し，アンモニア性窒素を硝酸塩に酸

化する。病原性の細菌，ウイルス及び休止期の寄生虫は，主にこの微生物粘質層上への吸

着と，その後の捕食により除去される。負荷と運転管理が適正であれば，緩速ろ過は水質

を著しく向上させることができる (6)。水温が6-11
0

Cのとき，ろ過速度が1.1-4.2m/日

の緩速ろ過池でエンテロウイルスの 97-99%が除去された。この除去率はE.coliよりわ

ずかに大きく，水温が高いとき最大となった (7)。緩速ろ過池は，他の方法に比べて，寄

生虫(嬬虫や原虫)の除去に最も効果的な処理プロセスである。しかし，特に運転開始時

期において，ろ過水に E.coliとウイルスがわずかに流出する恐れがある。通常，ろ層を

稼働したり洗浄した直後は，生物粘質層が生成して有効になるまでろ過水を排水したり循

環する。

11.2.8 浸透ろ過

表流水をそのまままたは部分的に処理した水を提内や砂丘に浸透させ，地下を通過させ

ることによって処理することもできる。これは好ましくない微生物やウイルスを除去する

有効的な方法である。浸透ろ過は適切な地質学的条件が存在するところでしか適用できな

い。浸透地帯の目詰まりを防ぐためには前処理が必要である。さらに，帯水層から揚水し

た水は嫌気性の地下水に存在する鉄やマンガンなどを除去するために，通常，エアレーシ

ョン，ろ過のような特別な処理が必要である。地下浸透の滞留時間は，地下水と同等の水

質を得るために，できるだけ長くする必要がある。

11. 2.9 消 毒

消毒の目的は，一般に，表 10.1(p. 79)に記載された水質クライテリアに，常に適合

するようにすることである。

配管給水による水道において，最終消毒は細菌性やウイルス性の水系感染症の伝播に対

して最終的なバリアーとなるので，最も重要で、あり，どこでも実施されている。塩素と次

亜塩素酸塩が最も多く用いられているが，クロラミン，二酸化塩素，オゾン及び紫外線照

射によっても消毒することができる (3，8)。

消毒剤は非常に活性があり，程度の差はあっても水中の有機物や被酸化性物質によって

中和されるので，消毒プロセスの効果は，その前の処理によってどの程度まで浄化されて

いるかに依存する。集塊化した微生物や懸濁物質に吸着された微生物は，一部が消毒から

保護される。したがって、消毒の前の水の濁度は，その中央値がlNTUを越えず，また，

常に 5NTUを超えないようにすることが推奨される。
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飲料水の消毒の動力学は，経験的にチックの法則である一次反応モデルに従う。 t時間

後の微生物生残濃度の初期濃度に対する割合は次式で与えられる。

Xt/Xo = e -kt 

ここで、 kは比死減速度である。この法則は，除去されるすべての微生物は消毒剤に対

して感受性が等しく，完全に分散しており，集塊化していないという仮定に基づいてい

る。

最初の微生物濃度の一定の割合を死滅させるのに要する比死減速度 k，あるいは接触時

間tは，通常，消毒剤の濃度 Cに比例し，ワトソンの経験希釈則として次のように示さ

れる。

Cnt = k 

ここで， kは比例定数であり， nは希釈指数である。水の消毒では， nの値はほぼ1な

ので，ある微生物を 99%除去するのに必要な濃度と時間の積を， C.t値として表現する

と便利である。しかし，この値を用いるときは，チックの法則に従うことと消毒の条件

(温度， pH，水の化学的組成，消毒剤要求量及び消毒される微生物の生理状態)が一定で

あるという仮定があるので注意を要する (9)。表 11.1にいろいろな微生物と消毒剤の

c.t値を示した。表中の微生物の中では一般に E.coliの感受性が最も高いこと， 3種類

のウイルスはお互いに感受性が異なるだけでなく，消毒剤によっても感受性が異なるこ

と，寄生虫の GiardiaとCrypωsporidiumの耐性が最も高いことがわかる (10-12)。ま

た，通常の塩素処理条件(すなわち，遊離残留塩素が0.5mg/l，接触時間が 30分， pH 

が 8.0以下，濁度が lNTU以下)では，E. coliと特定のウイルスは 99%をかなり上回っ

て減少することが期待されるが，寄生性原虫ではそうではない。

表 11.1 5'Cにおける 99%不活化に要する C・t値 (mg・min/l)a)

I自 毒 剤

{故 生 物 遊離塩素 クロラミン 三酸化塩素 オソ守ン

pH6-7 pH8-9 pH6-7 pH6-7 

E. coli 0.034-0.05 95-180 0.4-0.75 0.02 

ポリオウイルス 1型 1.1-2.5 768-3，740 0.2-6.7 0.1-0.2 

A型肝炎ウイルス 1.8 約 590 1.7 

ロタウイルス 0.01-0.05 3，810-6，480 0.2-2.1 0.006-0.06 

Giardia lambliaシスト 47-> 150 0.5-0.6 

Giardza murisシスト 30-630 7.2-18.5 1.8-2.0 

Cγゆtostoγidi，叫制 仰向um
6.5-8.9 <3.3-6.4 

オーシスト

ヒトの糞便由来の 7.7 X 106 

Cγyttostorzdzumオーシスト -8.7 X 106 

a)参考文献 10-12のデータから算出
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このように，病原体の有効的な除去を確実に行うには，最終消毒の前の処理プロセスを

細心の注意を払って適切に運転管理することが重要である。濁度が5NTU以上のときに

消毒に失敗した例が多数ある。消毒をうまく行うには，濁度は常に 5NTU以下とし、な

るべく 1NTU以下にすべきであることは自明の理である。

紫外線による消毒は，化学的消毒と同様，ウイルスや細菌芽胞より栄養型の細菌に対し

て効果的であるが，原虫のシストは最も耐性が強い。最低照射線量は 16mW.s/cm2が推

奨されている。栄養型の細菌を 99.9%以上不活化するにはこれで十分であるが，他の微

生物では不十分で、あることを示すデータもある (10)。紫外椋照射による消毒は，濁度や溶

存有機炭素がわずかでもあると線量が減衰するので，清澄な水にしか適用できない。紫外

線照射による消毒には残留効果がないが，このことは高度な処理によって生物分解性有機

炭素が除去されているときや配水システムがよく管理されているところでは欠点にはなら

ない。

11.3 処理の選択

11.3.1 微生物学的条件

地方の小さな集落に供給される水道では 水源の保全が実行可能な唯一の処理方法であ

る。このような水道は本ガイドライン第 3巻で詳細に検討されている。大きな都市では水

の需要が多く，しばしば微生物学的水質の悪い水源を利用せざるを得ない場合も多い。

次の 2点を考慮することが非常に重要でLある。第一に，飲料水の水質は総合的に水源の

保全，浄水処理，配水システムの維持に依存する。第二に，微生物のモニタリングは，そ

の結果や監視担当部局の調査結果が水道技術者に知らされ，必要な改善策が実施されては

じめて水質に影響を与えることになる。

11.3.2 地下水の処理

よく保全された帯水層から揚水される地下水は，通常，病原性微生物が存在しないの

で，このような地下水は処理をせずに給水している国が多い。しかし，集水域は効果的な

規制措置によって保全されなければならない。また，配水システムは飲料水が二次汚染を

受けないよう十分に保全されなければならない。水源から消費者に届くまで常時保全でき

ないときは，消毒と適切な残留塩素の維持が肝要となる。

11.3.3 表流水の処理

凝集，フロック形成，沈殿及び急速ろ過の各施設は適切に設計され，運転管理されるな

らば，糞便性の細菌，ウイルス及び寄生虫は緩速ろ過と同程度に除去できる。

オゾン処理のような追加的処理は，かなり強い消毒効果を有する以外に，全有機炭素の

一部を生物分解性に変える。したがって，その後に活性炭処理やその他の生物学的ろ過処
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表 11.2 通常の都市水道の浄水処理によって達成できる

濁度と熱耐性大腸菌群の除去レベルの例

t萄 度 熱耐性大腸菌群

処理プロセス 除去率 al 平均負荷 最大負荷 除去率 al 平均負荷 最大負荷

(%) (NTU) bl (NTU) bl (h)% (個/100mL)(1固/100mL)

マイクロストレーナ NA"I NA NA NA NA NA 

前処理 dl NA NA NA >99.9 1，000 10，000 

凝集/沈殿 el 90 50 300 NA NA NA 

急速ろ過 e) >80 5 30 80 1 10 

最終塩素処理 NA 1 5 >99.9 <1 2 

配水本管 NA <1 <5 NA <1 <1 

a)必要とされる除去率

b) NTUはnephelometricturbidity units (濁度単位)

c) NAは当てはまらないの意味。濁度または細菌の除去のための処理フ。ロセスではない。マイクロスト

レーナでは微細藻類と動物プランクトンが除去される。

d)耐熱性大腸菌群を大幅に減少できる前処理には，貯水池における 3-4週間の貯留又は前消毒処理が

ある。

e)凝集，沈殿及び急速ろ過を組み合わせれば，耐熱性大腸菌群が99.9%除去できると予想される。

理を行えば，生物分解性有機炭素の一部は微生物活動によって除去され，配水管網内で不

快細菌が再増殖する可能性が減少する。

汚染のない良質な水源から取水する場合でも，表流水を配管給水するすべての水道は消

毒が必須であると考えるべきである。水道による感染症伝播に対するバリアーは，常に一

つ以上なければならないからである。適切に運転管理された大規模水道では，E. coliと

大腸菌群が不検出というクライテリアに適合する確率が非常に高い。

表 11.2は，通常の都市水道の浄水処理では，微生物汚染の多くが前処理と最終消毒に

よって除去されていることを示す。それにもかかわらず，通常の処理は， (1)凝集と沈殿

または浮上分離， (2)急速ろ過， (3)最終消毒から成る 3段階の多重バリアーシステムと

して有効的に機能しうる。

河川を水源とする都市水道では， (1)原水貯留(または普通沈殿)， (2)急速ろ過， (3)緩

速ろ過， (4)最終消毒からなる多重バリアーシステムもある。 (1)ー(3)で濁度が除去され，

(1) ， (3)及び(4)で微生物が除去される。 浸透ろ過は，細菌，ウイルス及び有機炭素の除

去に非常に効果的であり，貯留及び急速ろ過の後の追加的フ。ロセスとして，特にオランダ

で用いられている。

11.3.4 表流水の小規模処理

多重バリアーの考え方は，表流水を水源とする都市水道と同様に，地方の遠隔の地域で

も適用できる。典型的な一連の処理プロセスは， (1)貯留，沈殿またはスクリーニング，
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表 11.3 小規模水道の浄水処理における濁度と熱耐性大腸菌群除去目標の例

濁 度 熱耐性大腸菌群

処理プロセス 除去率 a) 平均負荷 最大負荷 除去率 a) 平均負荷 最大負荷

(%) (NTU) bl (NTU) bl (h)% ( 1固/lOOmL)(1固/100mL)

スクリーニング NN) NA NA NA NA NA 

普通沈殿 50 60 600 50 1，000 10，000 

砂利前ろ過 (3段階) 80 30 300 90 500 5，000 

緩速ろ過 >90 6 60 95 50 500 

1背 毒 NA <1 <5 >99.9 <3 25 

t争 水 NA <1 <5 NA <1 <1 

a)必要とされる除去率

b) NTUはnephelometricturbidity units (濁度単位)

c) NAは当てはまらないの意味。 i萄度または細菌の除去のための処理プロセスではなし'0

(2) 3段階の砂利前ろ過， (3)緩速ろ過， (4)消毒から成る。このような処理施設における

濁度と熱耐性大腸菌群の典型的な除去目標を表 11.3に示した。

地方の小さな集落の浄水処理と水道については，本ガイドライン第 3巻で詳細に検討さ

れている。

11.4 配水管網

配水管網は水道水を浄水場から消費者に運搬するものである。その計画と規模は地形と

給水区域の位置及び、大きさによって決定される。その目的は，消費者に絶えず十分な量の

水を供給し，配水中に汚染が生じないようにすることである。管網の形は消費者の居住場

所によって影響を受ける。

配水システムでは，特に水圧が低下したときに汚染を受けやすい。発展途上国では多く

の都市で間欠運転をしているので，この現象が顕著である。本管から個人の貯留槽にポン

プで直接吸引して使用されることもしばしばあり，禁止すべき慣行である。

細菌的水質は配水の過程でら劣化しうるものであり，汚染が生じうるところは多数ある。

水中の資化性有機炭素濃度が高くて，消毒剤の残留濃度を適切に維持できなかったり，本

管が頻繁にフラッシングや洗浄されずにいると，不快細菌やその他の生物の増殖が起こり

うる。資化性有機炭素濃度が高く，水温が 20
0

Cを超えるところでは，アエロモナスやそ

の他の不快細菌の増殖を抑制するのに O.25rng/lの残留塩素が必要で、ある。付着微生物は

残留塩素があっても増殖する。

地下貯水タンクや配水池については，劣化と表流水や地下水の浸透の有無を点検しなけ

ればならなし、。地下貯水タンクのまわりの土地は人や動物が近づかないように，また構造

物が破損を受けないように柵で囲むことが望ましい。

本管の補修作業でも汚染が生じることがある。消費者の水道施設で、は，観賞用の池，庭
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の散水，便所等への給水といった汚染を受けやすい地点には逆止弁を付けないと，水圧が

局部的に低下したときに汚染水が逆流する。本管の補修が終了したときや新しく本管を敷

設したときは，管を洗浄，消毒して排水し，再度充水することが必要である。その 24時

間後に細菌検査をして細菌学的に満足で、きる水質が得られるまで給水に供すべきではな

い。本管に損傷があり，破損した下水管や排水管から汚水が流入すると極めて重大な事態

となる。補修した本管中の水を塩素処理するだけでなく，塩素処理を強化し，満足できる

水質が得られるまで本管は使用すべきではない。これらの処置は，固の実施規則と水道事

業体の職員に対する指針の両面で規定しておく必要がある。

既に述べたように，微生物汚染は水と接触する部品に不適切な材料を用いることによっ

て起こる。このような材料には，座金，継手やパッキングに用いられる物質，パイプやタ

ンクのライニング剤，パイプ，タンクや蛇口に用いられるプラスチックがあり，これらの

材料はすべて劣化すると微生物の増殖を助ける物質となる。このような材料は水道事業の

責任当局の承認を受けるようにするべきである。
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第 2編化学的及 び物理的側面



第 12章物理と化学的性状:はじめに

12.1 ガイドライン策定に用いた資料

飲料水の汚染物質の毒性を評価する基礎として，公表された文献，政府やその他の関係

機関によって公開された報告及び未公開のデータを用いた。今回のガイドライン値を策定

するにあたっては，他の国際機関によるガイドラインの考え方を踏まえ，化学物質安全国

際プログラム(IPCS)のクライテリアモノグラフシリーズ，国際ガン研究機関 (IARC)，

FAO/WHO合同残留農薬専門委員会リMPR)， FAO/WHO合同食品添加物委員会

OECFA)のリスクアセスメントを再調査した。そして，アセスメントが新しい情報によ

って訂正された場合を除き，今回のガイドライン値の設定においてもこれらのアセスメン

トは正しいものとして用いることとした。また、新しいデータは， リスクアセスメントに

使われる前に厳密に検証した。

12.2 飲料水の消費と体重

飲料水の消費に関する世界的なデータは限られている。カナダ，オランダ，イギリス，

アメリカで行われた調査では，一日の平均的な一人当たりの飲料水の消費量は 21以下で

あったが，かなり大きな個人差があった。飲料水の消費量は，気候，運動量，文化によっ

て大きく変動する。これらの調査は温暖な地域で行われたため，世界の飲料水の消費パ

ターンのほんの一部を示しているにすぎない。たとえば，気温が25
0

Cを越えると，発汗

量が増加することなどから，水分の摂取量が急激に増加する (1)。

潜在的に有害な化学物質のガイドライン値を決定するにあたって，体重 60kgの人が一

日平均 21の飲料水を消費すると仮定したことは，平均的には安全側の誤差を十分とるこ

とになる。この仮定を用いて，飲料水のガイドライン値を設定する。しかしながら，この

仮定はヒトの単位体重当たり消費量と暴露量を過小評価する場合がある。例えば，暑い地

域に住む人，幼児，子供は標準の大人より単位体重当たり水分を多く消費する。

その結果，幼児，子供は飲料水の消費量が多く，暴露量が多くなる。しかも，この時期

は短期間であるが，ある種の毒性物質に対しての感受性が高くなる時期と一致する。幼少

期に及ぼす不可逆的影響は，幼少期後に及ぼす影響よりも，社会的にも公衆衛生上でも重

大な意味を持つ。幼少期において特定の化学物質の暴露に対して特に高いリスクがあると

判断された場合，体重 10kgの子供が1日当たり 11の水分を消費するか，あるいは体重5

kgの幼児が1日当たり 0.751の水分を消費することを，ガイドライン値の根拠とした。

その理由は，体重当たりの水分の消費量が大人よりも多いためである。



12.3 吸入及び経皮吸収

1日の暴露に対する飲料水の寄与は，直接的な消化吸収によるものだけでなく，入浴や

シャワーを浴ぴるときの揮発性物質の吸入や経皮吸収などのように間接的なルートもあ

る。

ほとんどの場合，飲料水の汚染物質の吸入と経皮吸収による暴露量に関するデータは不

十分である。従って，ガイドライン値の設定の際にこれらの経路による影響を特定するこ

とは不可能である。しかしながら，飲料水に割り当てられた 1日受忍摂取量 (TDI)はこ

れらの付加的経路による暴露を含む十分な量である (12.4.1)。様々な室内での水の利用

(たとえばシャワーのような)からの揮発性化合物の潜在的吸入と間接的な経皮吸収が問

題となったとき，ガイドライン値は訂正する必要がある。

12.4 リスクアセスメン卜

ガイドライン値の決定に利用される化学物質の暴露による健康影響に関する情報源は 2

種類ある。一つはヒトの集団についての研究である。対象となった集団の暴露量あるいは

他の化学物質と同時に暴露したときの定量的な情報が少ないため，このように求められた

値は非常に少ない。一般的に用いられている値は，動物実験による毒性研究からの情報に

基づいている。使用される実験動物の数が相対的に少ないことと実験動物に投与される化

学物質が相対的に多いことから，これらの研究は限定的なものになっている。さらに，ヒ

トが通常暴露する低いレベルに外挿する必要がある。ヒトの健康を守るガイドライン値を

設定するためには，外挿の根拠となる最も適切な実験動物の研究を選択する必要がある。

化学物資の投与量と影響の関係がはっきり示されるように体系立てて行われた実験データ

であることが望ましい。利用可能な情報源から最も適切な研究を選択する判断は，専門家

が行った。

12.4.1 1日受忍摂取量に用いたガイドライン値設定方法

ほとんどの毒物においては，ある一定の投与量以下では影響がない限界投与量があると

考えられている。毒性効果を示す化学物資の 1日受忍摂取量 (TDI) は以下の式で求めら

れる。

TDI = 
NOAEL or LOAEL 

UF 

NOAEL 最大無作用量

LOAEL 最小作用量

UF 不確実係数

内
ノ
ム
】



ガイドライン値(GV)はTDIから以下の式で求められる。

TDI x bw x P 
GV = 

bw 体重(大人:60kg，子供:lOkg，幼児:5 kg) 

P TDIのうち飲料水が占める割合

C 1日の飲料水消費量(大人:21，子供:lt，幼児:0.751) 

1日受忍摂取量

TDIは健康に影響を与えることなく生涯にわたって 1日に摂取することができる食物

または飲料水中の化学物質量を体重 1kgあたりで示したものである (mg/kg体重または

μg/kg体重) (2)。

JECFAとJMPRは長年にわたって， 1日許容摂取量 (ADI)の設定の際の基本的な考え

方を確立した。その考え方は，飲料水のガイドラインを設定する際のTDIを求めるとき

にも採用した (3，4)。

ADIは必要な技術的目的または農作物を保護するために食品中の添加物と農薬残留量

を定めたものである。飲料水中でなんの役割も果たさない化学物質の汚染は， 1日許容摂

取量というよりも 1日受忍摂取量の単語を用いる方がより適切と考えられる (3)。

TDIは生涯にわたる受忍摂取量を示すもので，短期間に超過することができないこと

を意味してしない (4)。長期間の平均摂取量がセットレベルを大きく越えない場合，短期

間でTDIレベルを越えたとしても問題とはならない(5)0 TDIを越える短期間の暴露で健

康に悪影響を起こさないことを保証するため，一般的に TDI値の設定には大きな不確実

係数を含んでいる (101ページ参照)。しかし，短期間でも TDIを実質的に越える場合，

急性毒性の可能性も考慮すべきである。

計算で求めた TDIを用いてガイドライン値を決定するためには， TDIは一つの数値に

まとめなければならない。 JECFAまたはJMPRで求められた ADIを基に，ガイドライン

値を定めている (4)。一般的に動物実験の毒性データと推定暴露環境の不確実性を反映さ

せて，ガイドライン値は一般的に一つの数値に集約されている。毒性やヒトへの暴露に関

して精度が高いデータがある場合については，集約された値ではなく，それらの複数の値

を用いてガイドライン値を設定した。

最大無作用量 (NOAEL)と最小作用量 (LOAEL)

NOAELは， 1つの実験で検出可能な健康に影響を与えないことが確認された化学物質

の最大投与量または濃度として定義している。その場合，可能な限り， NOAELは飲料水

摂取の長期間暴露の研究データに基づいていることが望ましい。しかし， NOAELは短期

間暴露の研究データまたは他の経路による暴露(例えば，食物，大気)の研究データが用
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いられることもある。

NOAELが利用できない場合，検出可能な健康に影響を与えた化学物質の最小投与量ま

たは濃度である LOAELを用いる。一般に LOAELが NOAELの代わりに用いられると

き，不確実係数を付加する。

不確実係数

不確実係数は食品添加物，農薬，環境汚染物質の ADIの設定のときに広く用いられて

いる。この係数の設定には，専門家の判断と利用可能な科学的事例の慎重な調査を必要と

する。 WHOの飲料水水質に関するガイドライン値の決定の際に生物学的に最も重要であ

ると考えられる反応に対する最も低い NOAELまたは LOAELに対して，不確実係数を適

用した。そして不確実係数は下記のアウトラインに基づいて専門家グループの合意によっ

て決定した。

不確実性の要因 係数

種聞の差異(動物ーヒト) 1-10 

種内の差異(個人差異) 1-10 

研究またはデータベース妥当性 1-10 

影響の性質と深刻度 1-10 

不十分な研究またはデータベースとは， NOAELの代わりに LOAELを適用した場合や

必要とする研究期間より短い場合である。最終的な影響が胎児に対する奇形であったり，

NOAELの設定が対象物質の発ガン性と直接的に関係している場合，対象物質の影響と深

刻度に応じて，不確実係数を加算した。後者の場合， TDI法 (12.4.2参照)によって設

定された発ガン性物質のガイドライン値には，更に，不確実係数を加算する。例えば，ヒ

トが実験動物より感受性が低いことが既知の場合， 10以下の不確実係数が用いられる場

合がある。

不確実係数の総積が 10，000を越えではならない。もしリスクアセスメントが10，000以

上の不確実係数を算出した場合， TDIから求めた結果に信頼がおけず，なんらかの欠陥が

あることを意味する。不確実係数が1，000を越える物質については，ガイドライン値は高

い不確実性要因を有するため，暫定値とする。

化学物質のガイドライン値を設定する上で，不確実係数の選定と適用は重要である。な

ぜなら，不確実係数によってガイドライン値は大きく変動する。比較的不確実性が小さい

汚染物質に対しては，ガイドライン値は小さな不確実係数をもとに設定した。しかしなが

ら，ほとんどの汚染物質は，科学的に判断して大きな不確実性を有しているため，ガイド

ライン値の設定の際には，大きな不確実性係数を適用した。従って，たいていの場合，ガ

イドライン値を越えたとしても健康に影響を与えるまでには，ガイドライン値にはかなり

の安全性を見込んでいる。
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大きな自由度を前提とした方法を使うことにはそれなりのメリットがある。しかしなが

ら，ガイドライン値を算出するときに適用した不確実係数を設定した根拠について，可能

な限り，論理的に明確に示すことは重要である。このことによって，ガイドライン値を使

用する際に，地域環境を考慮して安全な幅を見込むことが可能となる。同時に，ガイドラ

イン値を越える事態が生じたときに，緊急的に取り組むべき対策の内容を決定する上で有

効である。

摂取量の割り当て

ガイドライン値を設定している物質のヒトへの暴露経路は必ず、しも飲料水のみではな

い。多くの場合，飲料水からの摂取は食品や大気などの他の経路と比較して小さい。 TDI

法によってガイドライン値を設定する場合，全ての暴露経路を考慮して全体の一部分を飲

料水に割り当てることになる。この方法によると，飲料水の汚染物質濃度がTDIに近い

場合を含め，全ての暴露経路による合計暴露量の値は， TDIを越えることはない。

食品，大気，飲料水の汚染物質の平均的な濃度に基づいて求めるか，対象汚染物質の物

理化学的性質に基づいて推定した総摂取量のうち，飲料水からの通常摂取する量を割り当

てて，ガイドライン値を設定した。このような手順を踏むのに必要な情報がない場合に

は，ガイドライン値の設定にあたって，総摂取量の 10%を飲料水に割り当てた。この設

定値は，ほとんどの化学物質に対して，飲料水からの付加的な暴露経路(吸入や経皮吸

収)も含めて十分な値である。

暴露経路の多様性は，地域環境に大きく依存している。従って，設定されたガイドライ

ン値は典型的な暴露経路による場合に適用されるべきであり，全ての地域でそのまま適用

されるべきものではない。暴露経路に関して適切なデータを用いることができる地域にお

いては，行政機関は地域の環境上の特性に合った固有のガイドライン値を設定すべきであ

る。たとえば，ある汚染物質について食品や大気などの他の暴露経路に比べて，飲料水か

らの暴露が高い場合は，地域の実情に合うように， TDIに占める飲料水の割合をより高

くすることが望ましい。さらに，ガイドライン値がTDIを越えてしまっている場合は，

他の暴露経路による寄与等を求める。もし可能ならば，他の経路からの暴露量を減らさな

ければならない。

12.4.2 発ガン性物質のガイドライン値の設定

化学物質の発ガン性の評価は通常長期間暴露による動物実験結果に基づいている。ま

た，職業暴露によるヒトの発ガン性に関するデータが用いられる場合もときどきある。利

用可能なデータに基づいて， IARCは化学物質の発ガン性に関して次のグループに分類し

た(6) (分類の詳細な説明については， pp. 106-108の囲み参照のこと)。

グループ 1 ヒトに対して発ガン性のある物質

p
h
d
 



グループ 2A ヒトに対して発ガン性の可能性が高い物質

グループ 2B ヒトに対して発ガン性を示す可能性がある物質

グループ3 ヒトに対して発ガン性による分類ができない物質

グループ4 ヒトに対して発ガン性がおそらくない物質

今回の飲料水のガイドライン値の設定にあたって， IARCの発ガン性物質に対する分類

を考慮にいれた。多くの物質については，それを補完する情報も同時に利用した。

化学物質の発ガンのプロセスは，精子や卵子以外の体細胞の遺伝物質 (DNA) に突然

変異を誘発することによって始まると考えられている。このような遺伝毒性メカニズムに

は理論的には闘値は存在しないので，どのような暴露レベルであっても有害性は存在する

可能性がある。従って， TDIを設定することは適切でないと考えられるので，低投与量

におけるリスクを数学的な外挿法によって扱うことになる。一方，間接的なメカニズムの

作用によって，遺伝毒性を示すことなく動物やヒトに腫蕩を生じさせる発ガン性物質が存

在する。後者の発ガン性物質に対しては，閲値が存在すると一般的に考えられている。

発ガン性を示すメカニズムによって物質を区別するために，遺伝毒性を示すかどうか

や，影響を及ぼす対象動物の範囲や実験動物にみられた腫傷とヒトの腫湯との関連を考慮

して，発ガン性を示す物質それぞれについて評価した。

発ガン性を示すが遺伝毒性によらないことが明らかな物質に対しては， 12.4.1に記し

たように TDI法によってガイドライン値を算出した。

遺伝毒性と発ガン性があると考えられる物質の場合 ガイドライン値は数学的モデルを

用いて求めらることができる。そして，生涯にわたる発ガン性リスクの増加を 10-5 (70 

年間にわたり飲料水中に含まれる物質をガイドライン値程度に摂取した場合， 10万に 1

人の割合で発ガンする)として，第 1巻で示したように飲料水中のガイドライン値が設定

されている。生涯にわたる発ガン性リスク 10-4の濃度はガイドライン値に 10をかけ，

10-6の濃度はガイドライン値を 10で割れば，計算することができる。各国の事情に合わ

せたリスクレベルを設定する必要があるということを再度示すため，この巻でもこのリス

クの値を示した。

現状の分析技術や処理技術が不十分なため，生涯にわたる発ガンリスク 10-5のガイド

ライン値が実質的に達成できない場合には，実行可能なレベルで暫定ガイドライン値を設

定し，その発ガンリスクを示すこととした。

いくつかのモデルはあるが，線形多段階モデルが一般的にガイドライン値の設定の際に

用いられている。他のモデルは幾つかのケースで一致することもある。

しかし，数学的モデルを用いて求められた発ガン性物質についてのガイドライン値は，

大まかな発ガン性リスクを示しているにすぎないことを強調しておく。これらのモデル

は，薬理学，DNA修復，または免疫学的防御機構のような生物学的に重要な点を考慮に

いれているわけではないが，誤ったとしても安全側に立って考えられたモデルである。



実験動物とヒトの聞の代謝速度の違いを説明するためには，体重よりも体重当たりの体

表面積の方が密接に関係している。発ガン性を定量的に見積もるときに，低投与量におけ

る実験結果を外挿する場合は，しばしば，体重当たりの体表面積を用いて修正を加えてい

る。この係数を考慮すると(データの基になった動物の種類にもよるが)リスクは約 1

桁増加する。通常，ラットよりマウスのデータを基に計算したリスクの方が大きい。この

係数を使って求めた値は，かなり安全サイドに立っているものであり，外挿を行うことに

よって，低投与量におけるリスクを過度に見積もっている。 Crump他 (7)によると，体重

当たりの投与量を基準に用いる場合を除いて，あらゆる薬物投与に係わる指標は，ヒトへ

のリスクを過剰に見積もる可能性がある。そのため，発ガン性物質に対するガイドライン

値の設定にあたっては，体重当たりの体表面積を用いた補正を行わずに定量的に求めたリ

スクを基にして行った。

ヒトに対する発ガン性のリスク評価

IARCは化学物質，それらの混合物や環境による暴露のヒトへの発ガン性を全体的

に評価するためにあらゆる資料を総合的に評価した。

化学物質，それらの混合物，環境による暴露の程度について，次に示すように分類

している。それぞれの定義を次に詳細に述べる。化学物質，それらの混合物，環境に

対する暴露による分類は科学的判断に基づくものであり，ヒトや実験動物に対する研

究成果やその他の関連するデータによって求められた発ガン性の程度を反映してい

る。

グループ 1

ヒトに対して発ガン性を有する物質(混合物)

暴露がヒ卜に対して発ガン性を有する暴露環境

このグループに分類される物質は，ヒトに対して発ガン性を示す十分なデータがあ

る場合である。例外的には，化学物質がヒトに対しての発ガン性のデータが十分に示

されていなくても，実験動物に対して発ガン性を示すデータが十分にあって，これら

の物質の暴露によって発ガン性に関連するメカニズムによりヒトが影響を受けたとい

う有力な証拠がある場合も含まれている。

グループ2

このグループに分類される物質は，ヒトに対して発ガン性を示す十分なデータがあ

る場合から，ヒトに対する発ガン性を示すデータは全くないが実験動物に対して発ガ

ン性を示す事例がある場合である。このグループに分類される物質は，疫学的な側面

や発ガン性を示す実験結果や他の関連したデータに基づいて，グループ2A (ヒトに

巧
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対して発ガンを示す可能性が高い物質)またはグループ 2B (ヒトに対して発ガン性

を示す可能性がある物質)のいずれかに分類される。

グループ 2A

ヒトに対して発ガン性を示す可能性が高い化学物質(混合物)

暴露がヒ卜に対して発ガン性を示す可能性が高い環境

化学物質がこのグループに入るのは，ヒトに対する発ガン性を示すデータは限られ

るが，実験動物に対して発ガン性を示すデータは十分にある場合である。このグルー

プには例えば，ある化学物質(混合物)がヒトに対して発ガン性を示すデータは不十

分であるが，実験動物に対して発ガン性を示すデータは十分にそろっていて，実験動

物に対してガンを発生するメカニズムと同じ機構でヒトに対して発ガン性を示すこと

がはっきりしている場合も含まれる。例外的に 化学物質または暴露環境がヒトに対

して発ガン性を示すデータが少しあるだけでもこのグループに含まれる。

グループ 2B

ヒトに対して発ガン性を示す可能性がある化学物質(混合物)

暴露がヒトに対して発ガン性を示す可能性がある環境

このグループに入るのは，化学物質のヒトに対する発ガン性を示すデータが限られ

ていて，実験動物に対する発ガン性を示すデータも少し不十分な場合である。化学物

質がヒトに対して発ガン性を示すデータが不十分で、，実験動物に対して発ガン性を示

すデータが十分にある場合でも，この分類に入ることがある。例えば，化学物質また

は暴露環境のヒトに対する発ガン性に関するデータが不十分で，実験動物に対する発

ガン性を示すデータも不十分で それを補完する他のデータがある場合もこのグルー

プに含まれる。

グループ3

ヒトに対する発ガン性によって分類できない化学物質(混合物あるいは暴露環境)

このグループに入るのは，化学物質のヒトに対する発ガン性を示すデータが不十分

で，実験動物に対する発ガン性を示すデータも不十分か限られている場合である。

例外的に，化学物質(混合物)のヒトに対する発ガン性を示すデータが不十分で、，

実験動物に対する発ガン性を示すデータが十分な場合でも，この物質が実験動物にガ

ンを発生するのと同じメカニズムではヒトに影響を与えないことが明らかな場合が含

まれる。他のグループに分類できない化学物質，混合物及び暴露環境はこの分類に入

る。
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グループ4

ヒ卜に対して発ガン性がない可能性が高い化学物質(混合物)

このグループに入るのは，ヒトと実験動物に対する発ガン性がないとするデータが

ある化学物質の場合である。また，化学物質のヒトに対する発ガン性ははっきりしな

いが，実験動物に対して発ガン性を示さないデータがあり，関連データによっても常

に発ガン性を示さない場合である。

12.5 混合物

飲料水中の汚染化学物質は，数え切れないほど多くの他の無機化合物や有機化合物と共

存している。ガイドライン値は，個々の化学物質について算出されており，その際に飲料

水中の他の物質と相互作用を起こす可能性については特別に考慮していなし、しかし，大

部分のガイドライン値は大きな安全率を見込んでいるので，他の化学物質との相互作用に

よる影響も十分に見込んでいると考えられる。さらに，飲料水中のほとんどの汚染物質

は，ガイドライン値ぎりぎりの濃度では存在していない。

しかしながら，同じような毒性を示す多くの汚染物質が飲料水中にそれぞれのガイドラ

イン値の近くで存在する場合があるかもしれない。そのような場合には，地域環境を考慮

に入れて，適切な対策を実施しなければならない。相互作用などがなければ，これらの化

学物質の毒性効果は加算可能なものとして考えることが妥当で、ある。

12.6 各節の化学物質の記述形式

この巻の節に採用した記述形式を下記に示す。必ずしも各節に全ての項目が記載されて

いるとは限らない。

一般情報

存在形態

物理化学的性質

快適・利便上の性質

主な用途

環境中の挙動

分析方法

環境中の濃度及びヒ卜の暴露

大気

水
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食物

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

実験動物とヒトでの挙動と代謝

実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

短期暴露

長期暴露

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

変異原性及びその他の関連症状

発ガン性

ヒトへの影響

ガイドライン値
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第 13章無機物とその物理的性質

13.1 アルミニウム

13.1.1 一般情報

存在形態

アルミニウムは，豊富で広範囲に存在する元素であり，地殻のおよそ 8%を占める。ま

た，土壌中及び植物と動物の組織中に構成成分として存在する。

化合物 CAS no. 分子式

アルミニウム 7429-90-5 Al 

酸化アルミニウム 1344-28-1 Al203 

塩化アルミニウム (6水和物) 7446-70-0 AICh・6H20

硫酸アルミニウム 10043-01-3 Alz (S04) 3 

水酸化アルミニウム 21645-51-2 Al (OH) 3 

物理化学的性質(1)

性質 Al Alz03 AIC13・6H20 Al2 (S04) 3 Al (OH) 3 

融点(OC) 660.37 2072 100 770 300 

(分解物) (分解物)

沸点(Oc) 2467 2980 

200Cの密度(g/cm3
) 2.702 3.965 2.398 2.71 2.42 

水溶解度(g/l) 不溶 不溶 可溶 31. 3 WC) 

快適・利便上の性質

通常では問題のない低濃度の鉄が，アルミニウムの存在下では，明白な水の変色を起こ

すことがある。最終処理水(finalwater)中のアルミニウム濃度が0.1-O. 2mg/l程度を

超える場合には，配水システム中で変色現象が発生しやすく，そのために消費者からの苦

情も増加する。

主な用途

アルミニウムは，工業的にまた生活用品として多くの用途がある。アルミニウム化合物

は，酸中和剤，止汗剤，食品添加物及びワクチンの補助薬として使用される。また，アル

ミニウム塩は凝集剤として広く水処理に用いられる。

環境中の挙動

アルミニウムは，浄水処理した飲料水中では通常比較的低分子量の反応種 (reactive

species)の形で存在している;自然、水中では，通常粒子状物質あるいは比較的高分子量の
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有機複合体と会合している (2)。

13.1. 2 分析方法

アルミニウムは比色法(検出下限値 5μg/l) や，高周波誘導結合プラズマ発光分光法

(検出下限値 40μg/l) により測定される。

13.1. 3 環境中の濃度及びヒトの暴露

大気

アルミニウムは，アルミナケイ酸塩岩石の風化や産業活動による排出，自動車及びたば

この煙からの放出により， ng/m3レベルで大気中に存在する (3)。

水

アルミニウムは，土や岩石からの浸出によって自然水中に存在する。米国で行われた原

水中のアルミニウム濃度についての調査では，地下水中で 14-290μg/l，表流水中で 16

-1170μg/lと報告された (4)。イギリスでは， pH値が低い水中での濃度は 200-300 

μg/l，植林した集水池での濃度は 400-600μg/lと報告された (5)。

アルミニウム塩は凝集剤として水処理に用いられる。最終処理水中に残留するアルミニ

ウムの濃度は，原水中のアルミニウム濃度，使用したアルミニウム凝集剤の量及びアルミ

ニウムフロックのろ過効率により決まる。残留濃度か高い場合，アルミニウムが配水シス

テム中で析出する可能性があり，その場合処理場からの距離が長くなるにつれ，水中のア

ルミニウム濃度が減少していくのが観測されることもある。流速の変化により析出物が撹

乱されると，蛇口水中のアルミニウム濃度が高くなり，外観上許容出来なくなる場合もあ

る(6)。

食物

食物中のアルミニウム濃度は，食材の性質により大きく変わる。茶葉から浸出されるア

ルミニウムは経口摂取量に大いに寄与するという研究がある (7)。また，アルミニウムを

含む食品添加物，例えば防腐剤，増量剤，着色剤，抗ケーキング剤，乳化剤及びふくらし

粉の使用も経口摂取量を増加させる。

食物中それ自体に存在するアルミニウムに加えて，調理器具から溶出するアルミニウム

は，潜在的な経口暴露源となる (8，9)。食品製造業での容器や包装材としてのアルミニウ

ムの使用も，別の経口暴露源となる (10)。

アルミニウムはいたるところに存在するので，様々な分析の過程を通じてコンタミネー

ションを防ぐのは困難であることに注意を払うべきである。土壌による汚染を受け易い野

菜のような食材中のアルミニウム濃度の分析値は，分析技術が向上するに従って減少して

いるようである。
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薬物動態学

酸中和剤，鎮痛剤及び他のアルミニウムを含む薬剤の使用は，使用者にとっては大きな

暴露源となる (11，12)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

“典型的"な一日当たりのアルミニウム摂取量として， 20mg/日という値が提示され

た(13，14)。しかしながら，個人的あるいは地理的な飲食習慣の違いを考慮すると一日当

たり 5~ 20mgのアルミニウム摂取量がより現実的であろう。通常飲料水中のアルミニ

ウムは，一日当たりの全摂取量にわずかな割合で寄与していると思われる。食物からの寄

与を 20mg/日と仮定するならば，アルミニウム濃度が200μg点である水を一日 21飲む成

人は，全摂取量のわずか 2%程度を飲料水から摂取することになる。

13.1. 4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

経口投与した無機アルミニウムの 1%未満しか吸収されないことが示された (15，16)。

吸収に影響を与える要素としては，ビタミン D，フッ化物 (17)及ぴ錯化剤の存在 (18)が

考えられる。いったん吸収されたアルミニウムは，血清蛋白質に結合し (19)，腎臓を通っ

て体外へと排j世される (17)。腎機能が十分でないヒトは，腎臓を経由してアルミニウムを

排世することができないために，アルミニウムを体内に蓄積する傾向がある (20)。

13.1. 5 実験動物と invitro試験での影響

短期暴露

25匹の雄の Sprague-Dawleyラット群に，塩基性リン酸アルミニウムナトリウムある

いは水酸化アルミニウムを平均アルミニウム量として 67~ 302 mg/ kg体重/日含有する

食餌を， 28日間経口投与した。体重，臓器の重量，血液学的検査及び臨床化学検査の結

果には，投与に関連した影響は認められなかった。また骨中のアルミニウム濃度が増加す

ることもなかった (21)。

ラットに硝酸アルミニウムを含む飲料水を 1ヶ月間飲ませた研究において，アルミニウ

ム投与量が 54と108mg/kg体重/日では，心臓と牌臓でアルミニウム濃度が上昇し，肝

臓と牌臓に組織学的な変化が認められた。 27mg/kg体重/日のアルミニウム投与量では，

いかなる悪影響も観測されなかった (22)。

水酸化アルミニウムを，アルミニウムとして 257あるいは 1075mg/kg食餌で， 67日

間経口投与(アルミニウム 13あるいは 54mg/kg体重/日に相当)したラットの腔骨，肝

臓そして腎臓でアルミニウム濃度が上昇した。また，最高投与量で骨強度が減少した

(23)。

10匹の雌の Sprague-Dawleyラット群に，硝酸アルミニウムを投与量として 0，360， 

720， 3600 mg/ kg体重(アルミニウムとして 0，26， 52， 260 mg/ kg体重/日に相当)含

-123-

Eヨ



む飲料水を 100日間与えた。観測された唯一の影響は，最高投与量での水と食餌の摂取量

の減少に伴う体重の低下であった。臓器重量の測定，脳，心臓，肺，腎臓，肝臓及び牌臓

の組織病理学的検査，血液学的検査，いくつかの臨床化学検査も行われた (24)。

0.0025， 0.25， 2.5rng/kg体重のアルミニウムを 6ヶ月間経口投与したラットでは，

最高投与量で，行動にいくつかの変化と生化学的試験に軽度の変化が認められた。しかし

ながら他の低い投与量では有意な影響は認められなかった (25)。

イヌ(各投与量当たり雌雄各 4匹)に， 0， 3000， 10000， 30000 rng/kg (日平均アルミ

ニウム量として，雄で 4，10， 27， 75 rng/kg体重，雌で 3，10， 22， 80 rng/kg体重)の

塩基性リン酸アルミニウムナトリウムを含有する食餌を 26週間与えた研究では，最高投

与量群の雄の肝臓，腎臓及び精巣に軽い組織病理学的変化が認められたのに対し，最高投

与量群の雌では脳のアルミニウム濃度がわずかに上昇した。最高投与量以外の投与量群に

は，いかなる影響も認められなかった (26)。

長期暴露

約 50または 100rng/kg体重/日のアルミニウムを含む食餌を，ラットに長期間経口投

与したところ，歩行性運動反応が減退し，回避行動の習得が遅くなった (27)。ラットを用

いた他の研究では，アルミニウムは骨軟化症(28)と小赤血球貧血症(29)を引き起こし，腎

機能に障害(30)を，そして肝臓，牌臓および腎臓のリソソームに損傷(31)をもたらした。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

妊娠マウスに旺娠 7-16日の期間，塩化アルミニウムを経口投与(アルミニウム量と

して， 0， 40， 60 rng/kg体重/日に相当)した場合，胎盤と胎仔中のアルミニウム濃度に

増加が認められた (32)。妊娠ラットに妊娠 6-19日の期間，約 5あるいはlOrng/kg体

重/日のアルミニウム量で，食餌中の塩化アルミニウムを経口投与した研究では，胎仔毒

性あるいは催奇形性は認められなかった (33)。妊娠 8日から出産まで塩化アルミニウム

(アルミニウム量として， 155あるいは 192rng/kg体重/日に相当)を経口投与したラット

の仔に，体重の増加と運動神経系の発達の遅れが認められた (34)。

アルミニウムを 500あるいは 1000rng/kg (75， 150 rng/kg体重/日)含む食餌を経口

投与した母マウスに神経毒性が認められ，その仔には母マウスに表れた毒性と一致する神

経学的変化と二次的な成長の遅延が認められた (35)0 10匹の妊娠ラットの群に妊娠 14日

目から授乳 21日固まで， 0， 180， 360あるいは 720rng/kg体重/日の硝酸アルミニウムを

経口投与した研究では，最高投与量の母ラットの群から生まれた仔の体重の増加に抑制が

認められた (36)。

約 0.5，5あるいは 50rng/kg体重/日のアルミニウム濃度で塩化アルミニウムを含む飲

料水を，雄ラットに 90日間与えたが，生殖能力が損なわれたような形跡は全くなかった

(37)。
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13.1. 6 ヒ卜への影響

1970年代初期，透析を受けている患者に透析痴呆として知られる症候群があることが

報告された。その症候群は，不審な挙動，痴呆，言語障害，筋肉の不規則で軽度な撃縮，

虚撃が徐々に起こることを特徴とし，通常死にいたる。患者の血清中のアルミニウム濃度

が著しく上昇し，大脳皮質を含む多くの組織中でアルミニウム濃度が増加した (38)。透析

液を調製するのに用いた水中のアルミニウム濃度と症候群の発現に相関関係があることが

調査により明らかになった (39，40)。また，リン酸塩ー結合ゲル，アルブミン，腹膜透析

液といった他の汚染源からのアルミニウムが，透析患者のアルミニウム濃度を上昇させて

いる可能性もある。

アルミニウムは激烈な神経組織変性を起こす二つの病気，すなわちグアム島のチャモロ

族の人々に非常に高い頻度で見られる筋萎縮性側索硬化症とパーキンソン症候群の痴呆，

の病因に関係している。次のような一つの仮説が提案された。カルシウムとマグネシウム

の慢性的な栄養欠乏が，アルミニウムの吸収を増加させ，結果としてニューロン中へアル

ミニウムを沈着させる (41)。アルミニウムの沈着により，ニューロンの構造が干渉を受

け，二つの病気の特徴である神経原線維のもつれが脳に形成される (42)。

アルツハイマー病で最初に認識される症状は，記憶違い，見当識障害，混乱，及び頻繁

な抑うつである。これらの症状は，いかなる治療法もない進行性の精神の荒廃の始まりを

示している。アルミニウムは，アルツハイマー病に関して提案された数多くの誘発要素の

一つである。アルツハイマー病の患者の脳では，数多くの神経原線維のもつれが存在する

部位にアルミニウム濃度の上昇があるように思われる (43，44)。

アルツハイマー病におけるアルミニウムの役割を説明するために，いくつかの仮説が提

案された。アルミニウムに対する正常な血液一脳髄液関門および細胞質問門には，脳のニ

ューロンの核にアルミニウムが侵入するのを許してしまうという欠点があるのかもしれな

い(45)。アルツハイマー病の脳のアミロイド斑の中核 (amyloidplaque cores)にアルミ

ニウムが局在することから，斑の形成を引き起こすような出来事に何らかの形でアルミニ

ウムが係わっているという説が導かれた (46)。このような脳の冒された部位にある細胞核

のDNAを含む構造中に存在するアルミニウムが，転写を抑制し，多くの細胞の過程で機

能の混乱を起こす可能性がある (47)。また，アルミニウムがカルシウム代謝を妨害してい

るという説も出された (48)。

アルツハイマー病とアルミニウム暴露との関連についての疫学的な研究は少ししかな

い。 Vogt(49)は，ノルウェー南部の水中のアルミニウム濃度とアルツハイマー病の発病

頻度との関係について調査した。死亡証明書に痴呆が死亡原因と記載されている死亡率

と，地理的に異なる地域の水中のアルミニウム濃度との聞に正の相聞があることに気が付

いた。しかしながらこの研究には，配管水より原水のデータを多く用いている，信頼性に
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乏しい疫学的統計，他の交絡因子な補正といった多くの問題点があった。

ノルウェーにおけるアルツハイマー病と飲料水中のアルミニウム濃度に関してさらに過

去に遡って行った疫学的研究では，飲料水中のアルミニウム濃度と痴呆による登録死亡率

との聞には地理的な関連があるとの結論に達した (50)。しかしながら，痴呆による死亡率

は人口密度や他の社会経済的変数にも相関しており，この研究で得られた結論は，非常に

弱いものと見なされなければならない。

飲料水からのアルミニウム暴露があるイギリスで，地方の水供給企業(localwater 

undertaking)から提供されたデータを用いて疫学的研究が行われた (51)。アルツハイ

マー病の発病率は，コンピュータ処理機能付き断層撮影走査装置の記録から統計的に推定

した。飲料水中のアルミニウム濃度が， 0.01 mg/lを超える地域 (4部分集合:0.02-

0.04mg/l， 0.05 -0.07 mg/l， 0.08 -0.11 mg/l， >0.11 mg/l )でのアルツハイマー病の

発病率は，アルミニウム濃度が0.01mg/lより低い地域 (1集合のみ)に比べて，およそ

50%程度高いことが明らかになった。アルツハイマー病の発病率は， 40-64才の患者群

ではアルミニウム濃度の増加と共にわずかにしかしながら疑問点もある増加傾向を示した

が， 40 -69才の患者群では増加傾向は認められなかった。アルミニウム濃度が 0.01

mg/lより高い地域の 4集合とも， 0.01 mg/lより濃度が低い地域の 1集合と比べて，アル

ツハイマー病の発病率はより高いか同程度であったというこの研究の結論は，O.Olmg/1 

より低い地域でのアルツハイマー病の発病率が研究に用いたデータで適切に示されている

ことが条件であるように思われる。

以上の 3研究は，飲料水中のアルミニウム濃度とアルツハイマー病の発病率との聞に正

の関連があるという仮説をある程度支持している。しかしながら，疫学的手法でアルミニ

ウムとアルツハイマー病との関係を評価するには特定の難しさ，すなわちアルミニウムの

暴露データの信頼性への懸念，異なる地域におけるアルツハイマー病の発病頻度を正確に

知る方法，未知の交絡因子の可能性，があるのでこの結果を決定的なものと考えることは

出来ない。

13.1. 7 結論

アルミニウムは実験動物では低毒性を示す。 JECFAは1988年に，暫定週受忍摂取量

(PTWI)を 7mg/kg体重と定めた (52)。しかしながら，この値はリン酸アルミニウム塩

(酸性)での研究に基づいており，この化学形態は飲料水中に存在するアルミニウムの化学

形態ではない。

いくつかの研究では，アルミニウムはアルツハイマー病の脳の病変特性と関連している

と思われ，また二，三の生態学的な疫学的研究では，この病気の発病率は飲料水中のアル

ミニウムと関連していた。これらの生態学的分析の結果は慎重に解釈されねばならず，さ

らに解析的な疫学的研究により確認されることが必要である。
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一層の研究が必要であるが，疫学的研究と生理学的研究の結果を比較検討すると，現時

点ではアルミニウムがアルツハイマー病の原因としての役割を果たしているとは言えな

い。それゆえに，健康に基づくガイドライン値を設定することは出来ない。しかしながら

水処理での実用的なアルミニウム塩の使用と配水中の水の変色との兼ね合いから，飲料水

中のアルミニウム濃度を 0.2mg点と定めた。
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13.2 アンモニア

13.2.1 一般情報

CAS no. 7664-41-7 

分子式 NH3

本章中では特に断らない限り，アンモニアという用語は非電離態 (NH3)とアンモニウム

イオン (NH4+)の両者を示す。
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物理化学的性質(1，2) 

性質 値

融点

沸点

-77. 76
0

C 

33. 43
0

C 

0.6g点(20
0C)蒸気密度

水溶解度 421 g/l (20
0C) ; 706 g/l (OOC) 

蒸気圧 882 kPa (20
0

C) 

快適・利便上の性質

水中のアンモニアの臭気開値は，約1.5mg庁である 1)。アンモニウムイオンの味閲値

は， 35mg点が提案されている (1)。

主な用途

アンモニアは，肥料及び動物飼料中で，また繊維・プラスチック・爆薬・紙・ゴムの製

造に使われる。金属加工での冷却剤として，多くの窒素含有化合物を製造するための出発

物質として使用される (3)。アンモニアとアンモニウム塩は洗浄剤中で，また食物添加物

として使用される (1，4)。塩化アンモニウムは利尿剤として使用される 2)。

環境中の挙動

水に溶解すると，アンモニアはアンモニウムイオンを形成する;同時に水酸基イオンも

形成される。この反応の平衡定数KBは 1.78 X 10-5である (3)。イオン化の程度は，温

度， pHおよび水に溶解している塩類濃度に依存する。

窒素の環境循環は，アンモニアとアンモニウムイオンを経由して，優先形態である硝酸

塩になる。アンモニウムイオンは土壌中や水中で，アンモニアより安定であり，窒素固

定，無機化および、硝化といった生物学的過程に係わっている (2)。

13.2.2 分析方法

アンモニアとアンモニウムイオンは，インドフェノール反応により 0.025-3 mg/lの

濃度範囲で定量可能である (1，2， 5， 6)。滴定法と同様にアンモニア選択性電極も使用可

能であるが，測定感度は劣る (2，5， 6)。

13.2.3 環境中の温度とヒトの暴露

大気

都市部の大気中には， m3当たり最大 20μgのアンモニアが含まれる。家畜を集約的に

飼育している地域の大気中には， 300μg/m3程度の高濃度で含まれることがある (7)。

1) 出典 HazardousSubstances Data Bank Ammonia. Bethesda， MD， National Library of 

Medicine， 1990. 

2) 出典 HazardousSubstances Data Bank Ammonium chloride. Bethesda， MD， National 

Library of Medicine， 1990. 
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水

地下水中の自然のアンモニア濃度は，通常 0.2mg/l以下である。もっと高い濃度(最大

3mg/l)は，腐植質や鉄に富む地層中，あるいは森林の中で検出される (8)。表流水では

濃度が最大 12mg/1になることもある (1)。アンモニアはクロラミンによる消毒の結果と

して飲料水中に存在することもある。

地質由来の濃度より高いアンモニア濃度の検出は，糞便による汚染の重要な指標となる

(5) 0 II当たり 0.2mg以上のアンモニアを含む飲料水を塩素処理した場合，消毒の効果

が減少するだけでなく，味や臭気の問題が起こることが予期される (9)。この場合消毒の

効果が減少するのは，最大 68%の塩素がアンモニアと反応し消毒に役立たなくなるため

である (10)。水道管の内側にコーティングされたセメントモルタルから相当量のアンモニ

アが飲料水中に放出されることがあり，塩素消毒の効果を危険にさらす(10)。

原水中のアンモニア濃度が上昇すると多量の酸素が硝化のために消費されるので，マン

ガン除去用ろ層の働きが妨げられ，カビあるいは土の味のする水となる (8)。原水中のア

ンモニウムイオンは，触媒反応により (11)あるいはろ層でのアンモニア酸化細菌の偶発的

な繁殖のために，飲料水中で亜硝酸塩となる。

食物

アンモニウムイオンは多種の食物に自然に含まれている成分である。また，小量のアン

モニウム化合物(<0.001-3.2%)が酸中和剤，安定化剤，調味料及び発酵促進剤として

食物に加えられる (1)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

食物と飲料水からの 1日当たりの推定アンモニア摂取量は 18mg，吸気からは 1mg未

満であり，喫煙(タバコ 20本/日)由来も 1mg未満である。対照的に， 1日当たり 4000

mgのアンモニアが，ヒトの腸内で発生する (1)。

13.2.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

アンモニアは， p甫乳動物の重要な代謝産物である。アンモニアは，酸一塩基調整及びプ

リン，ピリミジン，非必須アミノ酸の生合成において不可欠な役割を果たしている (2)。

アンモニアは，神経興奮や筋肉活動における代謝産物として肝臓でのアミノ酸の脱アミノ

化により体内に生成し，また細菌叢の働きの下で食物成分の酵素分解により胃腸管中に生

成する1)。代謝により生成したアンモニアの約 99%は胃腸管から吸収され肝臓へ運ばれ，

そこで尿素サイクルの一部分として取りこまれ尿素となる。肝臓で生成した尿素は血液中

に吸収され，腎臓に運ばれ尿中に排世される (2)。尿中に検出されるアンモニアの 2/3は，

腎臓の細管上皮から発生する。そこではアンモニアは，グルタミナーゼ反応の生成物とし

1) 出典 HazardousSubstances Data Bank Ammonia. Bethesda， MD， National Library of 

Medicine， 1990. 
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て，水素イオンを消費し酸ー塩基平衡を維持している (1)。

13.2.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

アンモニウム塩の経口 LD50値は，350ー750mg/kg体重の範囲にある (4)。異なるア

ンモニウム塩を 200-500 mg/kg体重で一回投与したところ，肺水腫，神経系の機能不

全，アシドーシス及び腎臓の損傷が起こった (1)。

短期暴露

飲料水中の異なるアンモニウム塩(アンモニウムイオンとして 75-360 mg/kg体重)を

亜慢性的に暴露した動物に，アシドーシス，軽微な器官への影響あるいは血圧の上昇とい

った生理学的な適応が現れた (1，2)。

長期暴露

1.5%塩化アンモニウム(約 478mgアンモニウムイオン/kg体重/日)濃度の飲料水を，

330日間以上与えた雄の Sprague-Dawleyラットの骨量，カルシウム含量及び血液の pH

に，有意な減少が認められた。また，投与された動物群は対照群に比べて体重が軽く，脂

肪の蓄積が少なかった (1)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

異なるアンモニウム化合物を 100~ 200 mg/kg体重の投与量で経口投与した未成熟の

雌のウサギに，卵巣と子宮の拡大，乳分泌を伴う胸の肥大，卵胞成熟及び黄体形成が起こ

った。 0.9%塩化アンモニウム(約 290mgのアンモニア/kg体重/日)濃度の飲料水を妊娠

ラットへ投与すると，胎仔の成長が抑制されたが，催奇形性的な影響はなかった (1)。

変異原性及びその他の関連症状

高濃度では， Balb e/3T3-形質転換試験と性ー関連性の優'性/致死変異試験の結果が陽性

となり，またチャイニーズハムスターの線維芽細胞に染色体異常が認められた。他の遺伝

毒性試験の結果は陰性であった (2)。

発ガン性

アンモニアに発ガン性があるという証拠はない (2)。

13.2.6 ヒトへの影響

アンモニアは，摂取量が解毒容量を超えた場合にのみ健康なヒトへ毒性を示す。 アン

モニアをアンモニウム塩の形で投与した場合，陰イオンの影響もまた考慮しなければなら

ない。塩化アンモニウムを投与した場合，塩素イオンの酸性効果の方がアンモニウムイオ

ンの影響より重大であるように思われる (1)0 100 mg/kg体重/日 (33.7mgアンモニウム

イオン/kg体重/日)以上の投与量で，塩化アンモニウムは，酸ー塩基平衡を変化させ，ブ

ドウ糖耐性を妨げ，さらにインシュリンに対する組織感度を減少させ，代謝に影響を与え
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る(2)。

13.2.7 結論

アンモニアは飲料水中に予期される程度の濃度では，健康に直接的な影響を与えない。

従って，健康影響に基づくガイドラインは定められていない。

しかしながら，アンモニアは糞便汚染の指標であり，消毒効果を減少させ，味や匂いの

原因物質となり，配水系で亜硝酸塩となり，マンカボン除去用ろ層の働きを妨げる。
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13.3 アンチモン

13.3.1 一般情報

存在形態

化合物 CAS no. 分子式

アンチモン 7440-36-0 Sb 

酒石酸アンチモニルカリウム 28300一74-5 KSbOC4H406 

酒石酸アンチモニルナトリウム 34521-09-0 NaSbOC4H406 

2，4一二硫化アンチモン・ピス 15489-16-4 C12H1SNas023S4Sb 

(ピロカテコール)ナトリウム

物理化学的性質(1，..， 3) 1) 

性質 Sb KSbOC4H406 NaSbOC4H406 C12H1SNas023S4Sb 

融点 (OC)

沸点 (OC)

630.5 

1635 

200

Cの密度 (gjcm3) 6. 691 

8860C の蒸気圧 (kPa) 0.133 

水溶解度 (g点) 不溶

快適・利便上の性質

100 

2.6 

83 666.7 

酒石酸アンチモニルカリウムは無臭であり，甘い金属味を有する (2)。

主な用途

可溶

アンチモンは半導体，蓄電池，減摩材，弾薬，電線被膜，耐火材，セラミック，ガラ

ス，陶器，広告印刷用の活字鋳型，合金接合剤，及び花火に利用されている。ある種のア

ンチモン化合物は，寄生虫疾患の治療や殺虫剤として用いられている (1-3)。

環境中の挙動

アンチモンは，ガス，蒸気，及び微粒子の状態で大気中に存在していると考えられる。

水中では， pHと他のイオンの存在に依存して酸化，あるいは還元を受けていると考えら

れる。可溶態は水中でかなり可動性である傾向があるが，可溶性でない化合物は粘土，あ

るいは，土壌粒子に吸着される。アンチモンは，埋め立て地や下水汚泥から地下水，表流

水，あるいは，底質に溶け込み (4)，最終的には嫌気性状態下で微生物活動によって大気

1) 出典 HazardousSubstances Data Bank. Bethesda， MD， National Library of Medicine， 

1990. 
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中に放出されると考えられる (5)。底質中での自然由来アンチモンの半分以上は，抽出可

能な鉄やアルミニウムと結合している (6)。アンチモンはわずかではあるが生体に蓄積さ

れる。

13.3.2 分析方法

アンチモンは黒鉛炉原子吸光分析法(検出下限値 0.8μg点， EPAメソッド 204.2)，又

は誘導結合プラズマ発光分光分析法(検出下限値 0.02μg/l， EPAメソッド 6020)により

検出することができる。アンチモン (III) とアンチモン (V)はN-(pーメトキシフェニル)

-2-フリルアクリロヒドロキサム酸を用いて分離し，電気加熱原子吸光分析法により，そ

れぞれ 0.01μg点以下まで検出することができる (7)。

13.3.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

大気

アンチモンは米国 58都市中 4都市の空気中に O.42 ~ 0.85μg/m3の濃度で存在してい

た。 29の非都市部中 3地域では 1~ 2ng/m3の濃度で存在していた (8)。喫煙は，室内空

気のアンチモン汚染源となる (9)。

水

アンチモンは，自然水においては，アンチモン (III)又はアンチモン (V)の酸化状態で存

在し，メチル態アンチモン化合物として検出される。海水中の濃度は，約 0.2μg/lである

(10， 11)。米国での調査では，地下水を処理した飲料水 988例中 3例だけが41から 45

μg点の濃度幅でアンチモンが検出された(検出下限値 9μg/l)(12)。飲料水 3834例の調

査では，アンチモンは 16.5%の検体で認められ， (平均1.87μg/l濃度範囲は 0.6~4μg/l)

であった(13)。

食物

食品中には微量のアンチモンが含まれており，典型的な成人男性の食事中のアンチモン

濃度は，食品成分分析法に基づいて調べると， 9.3μg/kg乾燥重量であった (14)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

食物からのアンチモンの平均摂取量は，およそ 18μg/日であり (14)，通常，飲料水か

らは 8μg/日未満と考えられる。

13.3.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

アンチモンは，原子価状態にかかわらず胃腸管から容易に吸収されず(15)，吸収率は，

ウシでは 5%以下 (16)，ラットでは 15%である(17)。アンチモンの大部分は牌臓，肝臓，

及び骨に蓄積された (18，19)。アンチモンは母親から胎児の血液に移行することが証明

されている (20)。三価のアンチモンは，容易に赤血球に取り込まれるが，五価のアンチモ
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ンは取り込まれない (21，22)。アンチモン (V)化合物がmvwoでアンチモン (III) に還

元されるかどうかについては，十分な証明がなされていない。非経口的に投与された三価

のアンチモンは，マウス，シロネズミ，ハムスター，モルモット，ウサギ，イヌ及びヒト

では，糞便と尿に排植された (23)。五価のアンチモンは，主として尿中に排植された。ゥ

シでは，経口投与された三塩化アンチモンは，主として糞便に排植された (16)。成人男性

では，ごく少量 (0.8-8.4%)が糞便に排植され，一日に摂取されたアンチモンの 21.6 

-70%は尿中に排植された。三価のアンチモンより五価のアンチモンの方が速やかに尿

中に排世された (22，24)。

13.3.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

マウスとラットにおける酒石酸アンチモニルカリウムの急性経口毒性 LD50値は，115 

-600mgアンチモン/kg体重であるが，ウサギでは 15mgアンチモン/kg体重であった

(4)。

短期暴露

4羽のウサギに酒石酸アンチモニルカリウムを 15mg/kg体重/日の濃度 (5.6mgアン

チモン/kg体重/日)で 7-22日間投与した (25)。その結果，血中及び尿中の非蛋白態窒

素のわずかな増加と尿中アンモニア態窒素の増加が観察され，蛋白質異化作用が増加した

と解釈された。肉眼的及び顕微鏡的観察の結果，胃と小腸の出血巣，脂肪蓄積とうっ血を

伴う肝萎縮，管状壊死を伴う腎皮質の出血が認められた。この研究から， LOAELのーっ

として，組織学的損傷の最小量に基づき， 5.6mgアンチモン/kg体重/日が提案された。

二種類のアンチモンを含む顔料の濃度が最大 10000mg/kg (36又は 22mg/kg体重/

日)である食餌を雌雄の Wistarラットに 91日間投与したところ，行動，食餌消費量，

成長，死亡率，血液像，臨床経過，及び，臓器重量に何ら影響は見られなかった (26)。ラ

ットに酒石酸アンチモニルカリウム，カリウムアンチモン，三酸化アンチモン，又は五酸

化アンチモンを 0.1-4mg/日の濃度で 107日間食餌に混ぜて投与したが，いかなる毒性

も認められなかった (1)。

長期暴露

雌雄の CharlesRiver CDマウスに酒石酸アンチモニルカリウム (0又は 5mgアンチモ

ンバ)を含む水を離乳期から死亡するまで投与した (27)。雄では 18か月後，雌では 12と

18か月後に体重減少が認められた。寿命は雌で減少したが，雄では減少は見られなかっ

た。肝臓には脂肪変性等の変化は観察されなかった。この研究から， LOAELのーっとし

て0.5mg/kg体重/日が見積もられた。

同様の研究で， Long-Evansラットの雌雄それぞれ 50頭に酒石酸アンチモニルカリウ

ム(0又は 5mgアンチモン点)を含む水を離乳期から死亡するまで投与した (28)0 0.43mg 
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アンチモン/kg体重/日の濃度，平均体重 0.35kg，平均水消費量 30rd/日では，糖尿，蛋

白態窒素，絶食時の血中ブドウ糖値，体重，心臓重量，又は，体重当たりの心臓の重量比

の何れにおいても有意な差は観察されなかった。平均寿命は雌雄とも減少が見られた。血

清コレステロール値は，雄ラットで増加し，雌ラットで減少した。非絶食時血中ブドウ糖

値は雌雄とも低かった。アンチモンは，加齢と投与量の増加に伴って腎臓，肝臓，心臓，

肺臓，及び牌臓に蓄積した。この研究における寿命の減少，血中ブドウ糖値及ぴ血清コレ

ステロール値の低下の結果から LOAELのーっとして 0.43mgアンチモン/kg体重/日が

定められた。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

45日間又は妊娠期間中， 2mg/kg体重/日の濃度の酒石酸アンチモニルカリウムを投与

した雌羊 4頭は，正常に仔羊を出産した (29)0 2か月間以上三酸化アンチモンに吸入暴露

したラットで不妊症と少産が観察された (1，30)。酒石酸アンチモニルナトリウム，又は

未知の有機アンチモン化合物に 16-77日間暴露した雌ウサギと雌ラットで，不妊，流産，

又は胎仔への傷害がみられたが，雄マウスで不妊症は観察されなかった (31)0 Wistar 

ラットの雌に妊娠期間中デキストラングリコシドアンチモンを筋肉内注射で投与したが，

胎仔には何ら異常は見られなかった (19)。

変異原性及びその他の関連症状

Bacillus subtilis (H17及びM45株)を用いた rec変異原性試験で，三塩化アンチモン，

五塩化アンチモン，及び三酸化アンチモンは，変異原性を示した (1，32， 33)。酒石酸ア

ンチモニルカリウムと酒石酸アンチモニルナトリウムは，培養ヒト白血球に染色体異常を

誘発した (34，35)。酒石酸アンチモニルピベラジルンは，in vivoでラット骨髄細胞に染

色体異常を誘発した (36)。

発ガン性

腫蕩発生頻度に関して，酒石酸アンチモニルカリウム (Omg又は 5mgアンチモン点)

を含む水を離乳期から死亡するまで投与された CharlesRiver CDマウスを用いて，ア

ンチモンによる生涯暴露の影響を調べた (27)。腫場(良性と悪性)は対照群(無投与)の

34.8%に認められ，アンチモン投与群の 18.8%に認められた。さらに，アンチモン暴露

は雌雄ラットの両方で腫虜の発生頻度に有意な影響は見られなかった (28)。この結果か

ら，著者は，アンチモン暴露は自然発生腫場の発生頻度及び発生腫傷の種類には何ら影響

しないと結論している。

吸入によって三酸化アンチモンとアンチモン鉱石濃縮物に暴露した雌ラットで肺腫蕩の

発生がみられた (1，37， 38)。

13.3.6 ヒ卜への影響

急性アンチモン中毒は，おう吐と下痢を引き起こし，時には，死に至る場合もある
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(39， 40)。グルコン酸アンチモニルナトリウムを 600mgアンチモン (V)/日の濃度で 10

日間，寄生性原生動物により皮膚病変が起きた 16人の患者に静脈内投与をしたが，腎糸

球体及び腎機能の何れにも影響は見られなかった (41)。三価と五価のアンチモン化合物に

より，住血吸虫症治療患者の心電図に異常が認められた (42，43)。

アンチモンの精錬に 2-13年間従事した 6名の成人男性は，心臓，腸脱，腎臓，血液

の何れにも影響は見られず，一般的健康への影響も認められなかった (1，44)。三硫化ア

ンチモンを使用している工場労働者に，血圧上昇 (113人中 14人)，心電図の有意な変化

(75人中 37人)，及び，潰蕩(111人中 7人，総工場労働者では 1000人中 15人)が認めら

れた (1，45)。アンチモン製造に従事する女性労働者は，アンチモン粉塵にさらされてい

ない女性労働者における突発性後期流産 (4.1%) に比べて，その頻度が増加した

(12.5%) (30)。

三酸化アンチモンと五酸化アンチモンの混合物を含む粉塵に 9-31年間暴露した労働

者に，慢性の咳，気管支炎，肺気腫，結膜炎，前歯表面の変色，非活動性結核，胸膜の癒

着が認められ，半数以上の労働者に小水泡性又は膿泡性の病変を特徴とするアンチモン皮

膚炎症状が見られた (1，46)。

13.3.7 暫定ガイドライン値

IARCは，吸入暴露による総合的評価から，三酸化アンチモンを，ヒトに対して発ガン

性のある物質(グループ2B)，三硫化アンチモンをヒトに対して発ガン性があるかどうか

不明の物質(グループ3) に分類している (1)。

限定された生存期間における研究で，アンチモン 0.43mg/kg体重/日を含む水を投与

したラットは，寿命，血中グルコース値，及び血中コレステロール値の減少が見られた

(28)。良性又は悪性腫蕩の発生頻度に対する影響は認められなかった。 500の不確定要素

(同種内異種間の差異に対しては 100，NOAELの代わりに LOAELの使用に対しては 5)

により， TDI 0.86μg/kg体重が算出された。飲料水に対しては， TDIの 10%として

0.003mg/t (丸めた値)が算出された。この値は定量限界以下である。

そのため，アンチモンの暫定的ガイドライン値として 0.005mg/tが示された。この値

は，健康影響を及ぼす可能性に対して約 250倍安全側であり，ラットでの生涯毒性試験に

おける研究で得られた LOAEL値 0.43mg/kg体重/日に基づいている。
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13.4 ヒ素

13.4.1 一般情報

存在形態

ヒ素は-3，0， 3及び5価の酸化状態、で存在する。地殻中で広範囲に分布しており，そ

の多くは硫化ヒ素，金属ヒ素，又は金属亜ヒ酸として存在している。

化合物

ヒ素

二酸化ヒ素

五酸化ヒ素

硫化ヒ素

ジメチルヒ酸

ヒ酸鉛

ヒ酸カリウム

亜ヒ酸カリウム

物理化学的性質(1，2)

化合物 融点

(OC) 

As 613 

ASZ03 312.3 

AS205 315 

(分解物)

ASZS3 300 

(CH3) zAsO (OH) 200 

PbHAs04 720 

(分解物)

KHzAs04 288 

KAsOzHAsOz 

CAS no. 分子式

7440-38-2 

1327-53-3 

1303-28-2 

1303-33-9 

75-60-5 

10102-48-4 

7784-41-0 

10124-50-2 

沸点

(OC) 

465 

707 

143 

密度

(g/cm3) 

As 

ASZ03 

ASZ05 

AS2S3 

(CH3) 2AsO (OH) 

PbHAs04 

KH2As04 

KAsOz・HAs02

水溶解度

(g点)

5.727 (14
0

C) 不溶

3.738 37 (200C) 

4.32 1500 (16t) 

3.43 5 X 10-4 (180C) 

829 (22
0

C) 

5.79 ごく僅か可溶

2.867 190 (60C) 

可溶



主な用途

ヒ素剤は， トランジスター類，皮革品，半導体類，ガラス，顔料，織物，紙，金属の接

着剤，木材の防腐剤，弾薬などの製造に利用されている。また，皮革なめし行程に用いら

れており，まれに，農薬，食品添加物，及び医薬品にも利用されている。

環境中の挙動

ヒ素は，鉱物や鉱石の溶解，産業排水由来，又は大気中からの降下により水に溶け込む

(3 -5)。一般に，十分に酸化された表流水中では，ヒ素 (V)の状態で存在している (6，

7)。深い湖のたい積物や地下水でしばしば見られるような還元条件のもとでは，主として

ヒ素 (III)の状態で存在している (8，9) 0 pHの上昇により，水中における溶存ヒ素の濃

度は増大すると思われる (10)。

13.4.2 分析方法

ジエチルジチオカルパミン酸銀による吸光度測定法 (DDTC銀法)は，ヒ素の検出に

有効であり，検出限界は，およそ 1μg/lである (11)。種々のヒ素化合物を検出するため

に，高速液体クロマトグラフ法と黒鉛炉原子吸光光度法を組み合わせた分析方法が用いら

れる (6)。

13.4.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

大気

大気中のヒ素の濃度範囲は， 0.4-30ng/m3であり (12-14)，排出工場近辺に高濃度

のヒ素が存在する (12，15)。

水

一般に，自然、水中のヒ素濃度は， 1-2μg/lである (3)。しかしながら，自然由来のヒ

素源がある地域では，報告されている値 12mg/1と同程度の値に上昇する可能性がある

(16)。

食物

ヒ素の主たる摂取源となる食物は，魚と肉である (17)。ヒトが食用に供する海洋魚、のヒ

素濃度は， 0.4 -118 mg/kgの範囲であり，肉と家禽における濃度は 0.44mg/kg程度ま

で高くなりうると報告されている (18)。

成人にとって，食物からのヒ素の一日平均摂取量は， 16.7-129μgと見積もられてお

り(17，19-21)，幼児と子供にあてはめると1.26 -15.5μgである (22，23)。

種々の食材のヒ素含有量に関するデータ (20，24)をもとに，食物からのヒ素の摂取量

の約 25%が無機態であり，約 75%が有機態であると推定される。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

食品からのヒ素の一日平均摂取推定値は，およそ 40μgであり，そのうち，約 10μgは
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無機のヒ素である。自然由来のヒ素源のない地域の飲料水中の 5μg/I未満であり，飲料

水の一日平均消費量を 21とすると，通常，飲料水からのヒ素の平均摂取量は， 10μg/日

未満となる。また，通常，大気からの摂取量は 1μg/日未満とみられる。

13.4.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

経口摂取されたヒ素は，ごくわずか吸収されるが，大部分はそのまま排植される。水溶

性ヒ素化合物は，胃腸管系から速やかに吸収され(3)，ヒ素 (V)と有機態ヒ素は，腎臓を

経て速やかにほぼ完全に排植される (25-27)。無機のヒ素は，皮膚，骨，及び筋肉に蓄

積すると思われ(28)，ヒトにおける半減期は 2-40日である (29)。

ヒ素 (III)は，三価及ぴ五価の非メチル態ヒ素として，尿の急速な排油機構により，ま

た，肝臓における連続メチル化による解毒作用によりモノメチルヒ酸(MMAA) とジメチ

ルヒ酸(DMAA)に変化し，体内から排除される (30，31)。ヒトに関する限定された短期

間の調査で，無機のヒ素をメチル化する能力は増大するが，十分ではなく，日摂取量が

0.5mgを超えると飽和状態になることが示された (32)。ヒトでは，無機のヒ素は，血液ー

脳関門を通過しないが，胎盤は通過すると報告されている (33)。

13.4.5 実験動物と invitro試験での影響

長期暴露

50μg/mlのヒ素 (III)を含む飲料水を 18か月あるいは 10か月間投与した雄の Wistar

ラットと雌 New Zealandウサギで，それぞれ心拍出量と拍動量の有意な減少が見られ

たが，同量のヒ素 (V)を含む食餌を 18か月間投与したラットでは，心機能への影響は認

められなかった (34)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

ニワトリ，ゴールデンハムスター，マウスにおいて，ヒ素の催奇形性が報告されている

(35， 36)。妊娠中のハムスターに， ミニポンプによる皮下注入法でヒ酸塩を 4-7日間

投与したところ，仔に催奇形性を示し (37)，催奇形性を示す血中濃度の闇値は， 4.3 

μmol/kgであった (38)。催奇形性の原因となるヒ素の特定形態はわかっていないが，お

そらくヒ酸と思われる (39)。

変異原性及びその他の関連症状

ヒ素は，細菌検定では変異原性を示さないが，ホ乳動物検定では染色体損傷を引き起こ

し，ヒト細胞を含めた各種培養細胞に対し，投与量に比例して濃度に依存して染色体異常

と姉妹染色分体交換を誘発する (24，40)。ヒ素 (III)は，この点で， ヒ素(V)に比べて，よ

り強力で、ある (24)。

発ガン性

ヒ素は，一つの例外はあるものの，動物を用いた生物検定で，発ガン性は証明されてい
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ない。ヒ素化合物の発ガンプロモータ一作用の可能性に関する研究で，ジエチルニトロソ

アミン単一濃度 (30mg/kg)を腹腔内注入後， 7日目から最大許容量 (160mg/l)のヒ素

(III)を含む飲料水を 25週間投与した雄の Wistarラットで，腎腫傷の発生頻度の有意な

増加が見られた (41)。

13.4.6 ヒトへの影響

利用可能な研究結果では，ヒ素がある種の動物(例えば，ヤギ，ラット，ニワトリ)に

は不可欠要素であるが，ヒトに関しては不可欠である証拠はない (24)。

ヒトにおいては，ヒ素化合物の急性毒性に対して，体内からの除去機能がすぐれてい

る。ヒ化水素は最も毒性が高い形態であると考えられており，その次は，亜ヒ酸，ヒ素

(III) ，ヒ素(V)，ヒ酸塩，及び有機ヒ素化合物である。ヒトでは， 1. 5mg/kg体重(三酸

化二ヒ素)から 500mg/kg体重(DMAA)が致死量である (42)。急性ヒ素中毒は， 1. 2及

ぴ21.Omg/lのヒ素を含む井戸水の摂取と関連性があると報告されている (43，44)。

急性中毒の早期の臨床症状は，皮膚の潮紅を伴う腹痛，おう吐，下痢，筋肉痛，及び，

衰弱であり，四肢の麻療と刺痛，筋肉の痘撃， li疹状の紅斑性皮疹の出現である (45)。

さらに， 1か月以内に強烈な四肢の感覚異常，手足の過角化症，手指の爪のミーズ線，運

動と感覚の進行性不調が現れる (45~ 47)。

皮膚病変，末梢神経障害，皮膚ガン，末梢血管症を含む慢性ヒ素中毒の兆候がヒ素汚染

飲料水を摂取している集団で認められた (48~ 55)。皮膚病変は，通常，暴露後，およそ

最低 5年後にみられる症状である。ヒ素汚染水 (i農度 0.6mg/1 7年間飲んでいる

子供で，心臓血管系への影響が認められた (51，52)。

中国(台湾地域)で実施された大規模調査で， 井戸水中のヒ素含有量にもとづいて，

40421人を 3群に分類した (0.60mg/1以上の高濃度群， o. 30 ~ 0.59mg/1の中濃度群，

0.29mg/1以下の低濃度群) (48)。ヒ素の暴露と度膚病変の頻度，鳥足症，末梢血管病変，

皮膚ガンは，濃度に依存した明瞭な相関性が認められた。しかし，方法論的いくつかの弱

点(例えば，調査者は盲検を行っていない)が結果の解釈を複雑にした。さらに，給水に

存在する他の化合物が鳥足症の原因である可能性を考慮しなかった。例えば，ヒ素のみな

らず，堀抜き井戸の水に含まれるフミン酸も疾患を引き起こしている可能性のあることが

示唆されている (56)。

中国の同一集落(台湾地域)における汚染井戸水のヒ素含有量とガン死亡率との関連性

が調べられた。その結果，腸脱，腎臓，皮膚，肺臓のガンの年齢別割合と男性での前立腺

ガン，肝臓ガンの割合は，濃度と有意な相聞が認められた (57)。井戸水のヒ素濃度と中国

(台湾地域)における種々の悪性新生物との聞の疫学的相聞の研究から，井戸水のヒ素濃

度と男女における肝臓，鼻腔，肺臓，皮膚及び腎臓のガン，男性における前立腺ガンとの

有意な相関性が示された (58)。
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中国の限られた地域(台湾地域)でのガン発生率とヒ素汚染水摂取との相関性の調査

で，時脱，腎臓，皮膚，肺臓，及び肝臓のガンにたいする標準致死率 (SMRs)がヒ素汚染

地域で有意に上昇していた。また， SMRsに無関係に大腸ガンは，鳥足症の擢患率とよ

く相関していた (59)。ガン死 204症例(腸脱ガン 69例，肺ガン 76例，肝臓ガン 59例)

と，年齢と性別をマッチさせた 368例の対照例を調べたところ， 40年間以上，掘り抜き

井戸の水を使用していた人々に対して，これらのガンの発生推測オッズ比は，それぞれ

3.90， 3.39及び2.67であった。 dose-responseの相関関係は，暴露継続期間にかかわ

らず，上記三種類のガンのオッズ比に有意な変化は見られなかった (60)。これらの調査か

らヒ素汚染水と内部ガンとの相聞が証明されたが，そのデータは dose-responseの相聞

を評価するに不十分であると，米国環境保護庁のヒ素に関する技術的委員会は結論した

(24)。

メキシコで行われた調査で，田舎町の 2集団について健康状態が調査され，給水にお

けるヒ素濃度の平均値は，町間で異なり，暴露群では 0.41士0.114mg/lであり，対照群

では， 0.005::l:: 0.007 mgiUであった (54)。暴露した集団では，吐き気，腹痛，及び下痢な

どの非特異的症状か有意に多く，皮膚疾患の発症は 3.6-36の範囲であるのに対し，こ

れらの症状の相対的危険率は1.9 -4.8の範囲であった。中国(台湾地域， 0.30 -0.59 

mg/lの群)における類似の暴露集団での1.06%と比較すると，メキシコでの集団におけ

る皮膚ガンの擢患率は， 6.4%であった (48)。しかし，この調査は方法論的に弱点があり，

例えば，調査は盲検せずに，ヒ素の唯一の汚染源は飲料水であろうと仮定している。

先天的に心臓病をもっ 270人の子供と， 665人の健康な子供との症例ー対照比較調査で，

妊娠期間中の母親が検出可能なヒ素濃度を含む飲料水の摂取は，大動脈狭窄症の発症を三

倍に増加させることと関連性があった。測定されたすべての汚染物質と，飲料水源に対す

る擢患率のオッズ比は， 95%の信頼限界で1.3-8.9，平均値は 3.4であった (35)。しか

しながら，母親の年齢，社会的経済的状態，あるいは妊娠出産歴に関しては何ら考慮され

ず，暴露量は直接決定されなかった。

マサチューセッツにおける 286人の女性の突発性流産と正常出産した 1391人の女性に

ついて行われた症例ー対照調査では，流産の可能性のオッズ比の上昇は，飲料水によるヒ

素暴露と関連していた (61)。突発性流産における母親の年齢，教育水準，以前の突発性流

産歴を考慮すると，飲料水中のヒ素の濃度が検出限界以下， 0.8-1. 3μg/l及び1.4-

1.9μg/lに暴露された場合のオッズ比は，それぞれ1.0，1.1，1.5であった。しかしな

がら，暴露量は間接的に決定されており，より正確に暴露量を評価するよう計画を立て，

さらに調査を継続することが望ましいと思われる。

13.4.7 暫定ガイドライン値

無機のヒ素化合物のヒトに対する発ガン性は，動物における発ガン性の証明に基づい
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て， IARCによってグループ 1 (ヒトに発ガン性がある)に分類されている (62)。有機ヒ

素剤の発ガン性に関しては，いかなる適切な証拠もない。ガイドライン値は，生涯にわた

るガン危険率の予測を基に決められた。

内部ガンと飲料水からのヒ素摂取との関係に関するデータは，暴露と発ガンとの関係の

定量的評価に限界があり，不十分である (24)。しかし，中国(台湾地域)の住民で認めら

れた皮膚ガン擢患率の増大に基づいて，米国環境保護庁 (USEPA)は，多段階モデルを

採用した。すなわち，多段階モデルは，飲料水中のヒ素摂取と関連した生涯皮膚ガンに対

する危険性を計算するために，用量に対し一次関数と二次関数を用いている。このモデル

と男性のデータ (24) から，生涯の皮膚ガンの危険率を 10-4， 10 -5， 10 -6として飲料

水中のヒ素濃度を計算すると各々1.7，0.17及び0.017μg/lである。

しかしながら，これらの値は，皮膚ガンの実際の危険性を過大評価していると思われ

る。なぜなら，水中の他の化合物による同時暴露の可能性，代謝による濃度依存性の変動

の可能性を考慮に入れていなしミ。さらに，推定皮膚ガン危険度 10-5の飲料水中のヒ素濃

度は，定量限界値の 10μg/l以下である。

飲料水には， 20%が割り当てられると仮定すれば， 1983年の FAO/WHO合同食品添加

物委員会QECFA)によって決められた無機ヒ素の暫定最大 1日受忍摂取量 (PMTDI)2 

μg/kg体重に基づいて， 13μg/lの値が導かれた。また， 1988年には，暫定週受忍摂取量

(PTWI)として 15μg/kg体重が決められた (63)。しかしながら， JECFAは， PTWIと疫

学調査で毒性作用があると報告された摂取量との聞に差異のないことに注目した。

飲料水におけるヒ素濃度を減少させるという見地から，暫定的ガイドライン値として

0.01 mg/lが勧告された。この濃度における，皮膚ガンの予想生涯危険度は 6XlO-4で

ある。
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13.5 アスベスト

13.5.1 一般情報

存在形態

アスベストは鉄，マグネシウム，カルシウム，またはナトリウムを含む繊維質珪酸塩鉱

物の一般用語である。アスベストは蛇紋石(クリソタイルなど)と角閃石(アモサイト，

クロシドライト，及びトレモライトなど)の 2つのグループに分類することができる。

物理化学的性質

クリソタイルは強酸によって容易に分解するが，角閃石は，分解しにくい。アスベスト

は，アルカリに強い。アスベストは引っ張り強さ，耐久性，柔軟性，耐熱性，耐薬品性が

高いという特性と結晶構造を持っている (1)。

主な用途

アスベストの中でも特にクリソタイルは多くの分野で使用される。アスベストセメント

(A/C)の板及び、パイプなどの建築材，電気絶縁材及び断熱材，そして，ブレーキライニン

グやクラッチパッドなどの摩擦材として使用される (1)。

13.5.2 分析方法

環境中の空気と水におけるアスベストの定量法は，エネルギ一分散型 X線分析分光器
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付き透過型電子顕微鏡(TEM)法と電子線回折付き透過型電子顕微鏡(TEM/SAED)法があ

る。 TEM/SAED法は費用がかかるので，予備のスクリーニングには水 11中に 10万本繊

維 (0.1MFL)以下の検出限界を持っている TEM法が単独で用いられる (2，3)。

13.5.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

大気

南オンタリオ州(カナダ)の 24調査地点での平均クリソタイル濃度は 11中に 5μmよ

り長い繊維が2本未満から 11本の範囲であった。この調査で 10ヶ所の人里離れた田舎で

は全て検出限界 (2本未満点)以下であった (1，4)。ストックホルム(スウェーデン)の

商業地域と郊外のサンプルのレベルは 11あたり， 5μmより長い繊維が 1-3本であった

(1， 4)。

家庭内の空中アスベストは蛇口水から放出される可能性がある。水に高い濃度のアスベ

ストを含む 3軒の家の空中アスベストの平均濃度(l.7 ng/m3) は3軒の対照とした家庭

(0.31 ng/m3
) より著しく高かった。しかしながら，濃度の相違は主として短い繊維(<

1μm) の増加によるものであり，短い繊維はほとんど健康影響を引き起こさないと考え

られる。さらに，この調査における全ての繊維濃度は，他の調査における屋内および屋外

の測定とほぼ同様であった (5)。水に含まれている 40::!:::lOMFLのアスベスト繊維は，従

来のドラムタイプ加湿器から微量に空気中に放出された (6)。

水

アスベストはアスベストを含んでいる鉱物と鉱石の溶解，産業廃棄物，大気汚染及び給

配水システムの石綿セメント管から水に混入する。石綿セメント管からのアスベスト繊維

の剥離は水道水の腐食性に関連する (3)。石綿セメント管はカナダの給配水システムの

19%に用いられているが，配管の腐食によるアスベストは 71ヶ所中 2ヶ所の給水から検

出されたにすぎない (7)。これとは対照的に，ニューヨーク州ウッドストック市(米国)で

クリソタイルとクロシドライトを使用した石綿セメント管の著しい劣化による高濃度のア

スベストが記録された (8)。

クリソタイルはカナダの上水道 71ヶ所の国家調査で検出された代表的なアスベストで

ある。濃度は不検出(<O.lMFL)から 2000MFLの範囲 繊維の長さの中央値は 0.5-

0.8μmにあった。給水人口の 25%は >lMFL，給水人口の 5%は>lOMFL，及び給水

人口の 0.6%は >100MFLであることが予測された。原水中の濃度は浄水中の濃度より

高かった (7)。

多くの調査の結果は，米国の人口の大部分が 1MFL以下の濃度でアスベストを含む飲

料水を摂取していることを示している (9)0 1974年に，光学的に目に見える繊維で最大33

MFLの濃度がオランダ、の水道水に検出された (10)。イギリスで行われた原水と水道水の

アスベスト濃度の調査結果は，ほとんどの水道水が不検出から 1MFLの濃度でアスベス
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ト繊維を含むことを示している (11)。

食物

固形食糧中のアスベスト含有量に関する研究は，簡単で信頼性の高い分析方法がないた

め行われていない。土の微粒子，又はほこりを含む食物はおそらくアスベスト繊維を含

む。大ざっぱな予測では，食物からのアスベストの摂取は飲料水からの摂取に比べて重要

であるだろうと示唆される (12)。ある報告によればビールで 0.151MFLないし 4.3-

6.6MFL，ソフトドリンクで1.7 -12. 2MFLであった (13)。

13.5.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

摂取されたアスベストが胃腸管から他の組織へ移動するという情報は否定されている

(1， 3)。浸透が少しでも起こるならば，それは極く限られたものであることを示すデータ

がある。

13.5.5 実験動物と invitro試験での影響

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

妊娠 1-15日の CD-1のマウスへの体重 1kg当たり 4-400mgのクリソタイルの投

与では，子孫に対する影響は見られなかった。 invitroでの投与は，暴露された胞匹の雌

への移植のときに着床を妨げなかったが，着床後，生存率の減少をもたらした。著者は，

これらの研究からアスベストに催奇形性がないと結論した (14)。

変異原性及びその他の関連症状

すべてのタイプのアスベストは invitroの研究で変異原性はないが，染色体異常を誘導

した (15)。仰のvoの研究では，クリソタイルの 1回の経口投与はマウスの小核の出現率

を増加させない。また，サルのクリソタイルの摂食による経口投与で染色体異常の増加も

観察されなかった (10)。

発ガン性

吸入によるアスベストの発ガン性は，確実なものであるが，摂食されたアスベストに発

ガン性があるといういかなる決定的な証拠もない (1，3， 16)。雌雄 250匹の動物を使用し

た一連の研究で (17-19)， 1%のアモサイトまたはクリソタイルの短小範囲 (98%が 10

μmより短い)又は中間範囲 (65%が 10μmより長い)を含む食餌を与えた Syriangolden 

ハムスターでは，投与とは関係ない腫蕩発生率の増加が観測された。 1%のトレモライト

またはアモサイトまたは短小範囲のクリソタイルを Fischer344ラットの食餌に入れた一

生涯にわたる実験でも同様に観測された。雌の Fischer344ラットに 1%の中間範囲のク

リソタイルを含んだ食餌を与えると，胃腸管上度の良性新生物の発生率は，同じ実験室で

飼育された生涯にわたる食餌実験用にプールされた対照群と比較すると著しく増加した。

しかし，発生率の増加はコンカレント対照群のデータと比較すると統計的に有意ではな
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く，かつ一方の性に限られたものであった。

13.5.6 ヒトへの影響

職場環境におけるアスベストの吸入による健康への危険性は石綿症，気管支ガン，胸膜

と腹膜の悪性中皮腫，及び胃腸管と喉頭のガンとして長い間認められてきた。これとは対

照的に，高い濃度のアスベストを含む飲料水を摂取していた集団に対する疫学的研究では

アスベストの発ガン性について説得力のある証拠はほとんど得られてない (1，15， 19 ~ 

26)。そのうえ，飲料水に含まれるアスベストが局所的又は全身に有害作用を生ずるほど

大量に胃腸管壁を通って移動することもない(1，27， 28)。

生態学的な住民調査(すなわち，個々の暴露の評価ではなく，また人口動態が適切に記

述されない研究)によると (1，20， 22 ~ 25)，ガンの死亡率又は発生率と飲料水中のアス

ベストの摂取の聞に関連はなかった。生態学的研究よりも本質的に感度が良い疫学的解析

(症例ー対照群)によれば，ピュージェット湾地域での飲料水中のアスベスト(ここでは，

200MFLが検出された)の摂取と発ガンリスクに関連は見られなかった (26)。

13.5.7 結論

アスベストを吸入することにより，ヒトにガンを起こすことは知られている。しかし，

飲料水中のアスベストの摂取が発ガンを引き起こすという疫学的な確証はない。更に，動

物を用いた研究でも，アスベストは胃腸管に腫蕩の発生増加をもたらさない。従って，摂

取されたアスベストが健康に有害であるという確かな証拠はなく，飲料水中のアスベスト

についての健康影響の観点からガイドライン値を定める必要はないと結論できる。
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13.6 バリウム

13.6.1 一般情報

存在形態

バリウムは，火成岩や堆積岩の中に微量元素として存在している。バリウム元素は自然界

において単体としては存在しないが(1)，最も一般的には硫酸バリウム(重昌石)，そして

存在比率は少ないけれども炭酸バリウム(毒重石)として種々の化合物の中に存在してい

る。
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化合物 CAS no. 分子式

硫化バリウム 21109-95-5 BaS 

塩化バリウム 10361-37-2 BaCIz 

酸化バリウム 1304-28-5 BaO 

水酸化ノfリウム 17194-00-2 Ba (OH) z 

臭化バリウム 10553-31-8 BaBrz 

硝酸バリウム 10022-31-8 Ba (N03) z 

亜硝酸バリウム 13465-94-6 Ba (NOz) z 

硫酸バリウム 7727-43-7 BaS04 

酢酸バリウム 543-80-6 Ba (CZH30Z) Z 

物理化学的性質(2，3)

化合物 融点 i弗点 密度 水溶解度

(OC) (OC) (g/cm3) (gバ)

BaS 1200 4.25 直ちに溶ける

BaCIz 960 1560 3.856 (240

C) 310 (OOC) 

BaO 1923 2000 5.32 -5.72 15 (U"C) 

Ba (OH) z 77.9 800 2. 18 (160

C) 38.9 (200C) 

BaBrz 847 分解する 4. 781 (240

C) 980 (U"C) 

Ba (N03) 2 592 分解する 3.24 (230

C) 92 (200C) 

Ba (N02) z 217 分解する 3.23 675 (200

C) 

BaS04 1580 4.50 (150C) 0.00285 (300

C) 

Ba (CZH30Z) z 2.47 770 (260

C) 

主な用途

硫酸バリウム，炭酸バリウムを含むバリウム化合物は，プラスチック，ゴム製品，電子

機器，繊維製品の製造工業，また陶磁器のうわ薬，ガラス製造業，煉瓦製造業，製紙業，

薬剤や化粧品の添加滑剤，スチールの表面硬化斉11，石油やガス産業での掘削泥水の湿潤剤

などに使用される (4，5)。

環境中の挙動

水中のバリウムは主として自然由来のものである。酢酸塩，硝酸塩，ハロゲン化物は水

に溶けやすく，炭酸塩，クロム酸塩，フッ化物，シュウ酸塩， リン酸塩，硫酸塩は全く水

に溶けない。バリウム化合物の溶解度は pH値が減少すると大きくなる (1)。

バリウムの有機化合物は水中で電離し加水分解する (6)。自然水系でのバリウムイオン

濃度は自然に存在する陰イオンや，おそらくこれらのイオンの金属酸化物や金属水酸化物

表面への吸着にも依存している (7)。
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13.6.2 分析方法

水中のバリウム濃度は，空気ーアセチレン炎中に直接噴霧する方法(検出限界 100μg/l)

又は炭素炉で原子化させる方法(検出限界 2μg/l) を使うことにより，原子吸光光度計に

よって検出される (1)。

また水中のバリウムは，誘導結合プラズ、マ発光分光計でも定量することができ，その検

出限界はフレーム原子吸光光度計と同等又はそれ以上である (8)。

13.6.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

大気

バリウムは，特に石炭やディーゼルオイルの燃焼，廃棄物の焼却などの産業活動に伴っ

て放出された結果，一般に粒子状物質として大気中に存在する。その濃度は 0.0015-

0.95μg/m3の範囲であることが報告されている。成人男子の呼吸での一日摂取量は，

0.03 -22μg/日である。(米国環境保護局，未公表データ， 1984) 

水

オランダにおいて地下水中のバリウム濃度が60ヶ所で測定され，その平均及び最高濃

度はそれぞれ0.23mg/lと2.5mg/lであった (9)。

カナダの給水栓水のバリウム濃度は，不検出(検出下限 5μg/l)から 600μg/lの範囲

であったが，中央値は 18μg/lであり， 122ヶ所の測定地点の 86%は濃度が 100μg/l以下

であった (10)。

1983年にオランダで調査された 262ヶ所のうち 83%において，飲料水中のバリウム濃

度が50μg/l以下であり，最大濃度も 200μg/l以下であった (11)。また，米国都市部の水

道水の研究では，中央値は 43μg/l，そして全測定の 94%において，検出濃度は 100μg/l

未満であったと報告されている (12)。スウェーデンの市営水道水のバリウムは， 1から 20

μg/lまで差があった (12)。

バリウム濃度約 30μg/lの水を 1日平均 21飲むと仮定すると，飲料水から摂取されるバ

リウムは来ヲ 60μgとなる。

食物

ほとんどの食物には 0.002mg/g以下のバリウムが含まれている (13)。穀物製品やナッ

ツの中には，バリウムを豊富に含んでいるものもある。例えば， もみ殻フレーク (bran

flakes)には 0.0039mg/g，ベカンの実には 0.0067mg/g，ブラジル産ナッツには 4mg/g

までのバリウムが含まれている (14)。

成人についての食事からのバリウム摂取量の長期間平均値は，飲食物含めて 0.75mg/

日 (0.44-1. 8 mg/日の範囲) (15)，食事全体から 0.6mg/日(12)，食物のみの1.24 

mg/日(0.65-1.8mg/日の範囲) (16)の報告がある。
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全暴露量の推定値と飲料水の寄与

上述した考察に基づくと，食物，水，そして大気から 1日に摂取するバリウムの平均量

は1mg/日よりわずかに多いと考えられており，職業上の暴露を受けた人を除けば，食物

が主なバリウム摂取源であろう。しかしながら，水中のバリウム濃度が高いところでは，

飲料水もバリウム摂取量にかなり寄与しているものと考えられる。

13.6.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

可溶性のバリウム塩はほとんどすぐに吸収され，不溶性のバリウム化合物もかなりの範

囲では吸収されるであろう (17，18)。胃腸管から吸収されるバリウムの量は，動物の種，

胃腸管の容積，食事，年齢に依存する (17-19)。

バリウムは血禁中に急速に現れて，主に骨に蓄積する (20)。カルシウムに対するバリウ

ムの比(バリウム/カルシウム)が高いのは，バリウム濃度 lOmg/lの飲料水に暴露され

た乳歯であることがわかっている (21)。バリウムはヒトの胎盤関門を通過すると報告され

ている (16)。

ヒトと動物の最も重要なバリウム排地経路は糞中であり (22)，ヒトにおいて 24時間以

内に摂取量の 20%が糞便中に， 7%が尿中に排出された (12，20)。

13.6.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

塩化バリウムのラットにおける経口 LD50は，118mg/kg体重であると報告されている

(23)。

短期暴露

Sprague-Dawleyラットに 20週間にわたり塩化バリウムとして 100mgバリウムバの

飲料水(1.5mg/kg体重/日に相当)を投与したところ，血圧に何ら影響は見られなかっ

た(24)。

関連する研究では高血圧症感受性 Dahl及び片方の腎を切除したラットにバリウム濃度

1000mg/lまでの蒸留水又は 0.9%生理食塩水を 16週間投与したところ，血圧に変化は見

られなかった。しかし最高投与量 1000mg/lでは，電子顕微鏡検査で腎糸球体の限外構造

変化が認められた。さらに Sprague-Dawleyラットに 250mgバリウム/1を含む水を 5ヶ

月間与えたところ， (ー)一ノルエピネフリン試験期間中に，心電図に有意な変化は観察され

なかった。

長期暴露

Long-Evansラットに酢酸バリウムとして 5mgバリウム/1を含む飲料水に生涯暴露さ

せた研究において，雄ラットに唯一有意な影響としてタンパク尿が増加していることがわ

かった (25)。また，酢酸バリウム 5mg/lを含む飲料水を CharlesRiver CDマウスに寿命
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を完全に超える期間投与したことと類似の実験を行った研究では，雄の生存数はわずかに

少なかったが，体重増加や浮腫，切歯が白くなる影響は見られなかった (26)0 68週間以

上もの間，塩化バリウムとして 1，10， 100， 250mgバリウム /1の飲料水を雌雄

Sprague-Dawleyラットに与えた実験では， 34組織を組織病理学的に観察したが影響は

見られなかった (24)。

雌の Long-Evansラットのグループに，塩化バリウムとして 1，10， 100mgバリウム/1

の飲料水を 1，4， 16ヶ月暴露させた (27)。これは 0.051，0.51， 5. 1 mg/kg体重/日の平

均投与量に相当する (2)。その結果， 16ヶ月間最も低用量の水を飲んでいたラットの心臓

収縮時の平均血圧に変化はなかった。中間用量の水を飲んだラットは，約 8ヶ月後に平均

O. 533 ~ O. 933kPa (4 ~ 7mmHg)の血圧増加が見られ，その後も続いた。最高用量の水

を飲んでいたラットは，たった 1ヶ月後に平均l.60 kPa (12 mmHg)もの心臓収縮時血圧

の顕著で持続性のある増加が見られ，暴露した 16ヶ月後には平均 2.13kPa (16mmHg) 

にまで増加した。心臓収縮率，電気に対する興奮性，高エネルギーリン酸塩やリン酸化ポ

テンシャルは減少した。 O.533 ~ O. 933kPa (4 ~ 7mmHg)の心臓収縮時の血圧増加は十

分小さく有害作用は起こらないと思われるので， NOAELは0.51mgバリウム/kg体重/

日また LOAELは5.1mgバリウム/kg体重/日と考えられる。

アメリカ合衆国では 6年間以上も冠状動脈性心疾患の臨床上出現率が0.1~ 1%ずつ増

加していると推定されている。(心臓収縮時の平均血圧が2kPa(15mmHg)増加している

ため)。アメリカ合衆国では心臓収縮時の血圧が0.67kPa (5 mmHg)増えるぐらいでは，

35才以下の人にとって短期間の臨床上の影響はほとんどないが65才ではl.33 kPa (10 

mmHg)程度の血圧増加で心臓発作を起こす危険度は約 14%増加する (28)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

食物や飲料水に含まれるバリウムの摂取による生殖毒性，胎児毒性，催奇形性への影響

の研究は見当たらない。それに対して，炭酸バリウム粉末の吸入は 22.6mg/m3の濃度に

暴露された雄ラットにおいて，精子形成に有害な影響を及ぼし，4ヶ月間 13.4mg/m3及

ぴ3.1mg/m3に暴露された雌のラットにおいてそれぞれ発情周期が短くなったり，卵巣

の形態学的構造に障害が起きた (29)。

変異原性及びその他の関連症状

塩化バリウムは Bacillussubtilis (30)の修復欠損株での突然変異の頻度を増加させず，

また invitroでのウイルスの DNA転写に異常を引き起こすこともなかった (31)。

発ガン性

5mg/lの飲料水中に暴露したラットやマウスのきわめて制限された生涯生物検定試験で

行った剖検において，肉眼的検査ではバリウムが発ガン性を有する証拠は見つからなかっ

た(25，26)。
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13.6.6 ヒ卜への影響

バリウムはヒトの必須栄養素の元素とは考えられてない (16)。

高濃度においてバリウムは，動脈血管筋を直接刺激し血管収縮を引き起こしたり，平滑

筋への激しい刺激によるぜん動や中枢神経系への刺激による痘撃と麻薄を引き起こす

(32)。バリウム塩の用量と溶解性によっては，数時間から数日で死に至ることもある。ヒ

トに対する塩化バリウムの急性経口毒性を呈する用量は， 0.2-0.5gであり，急性経口

致死量は 3-4gと推定されている (33)。食卓塩中に塩化バリウムを反復暴露したとき

は，中国では pa-pingという病気(家族性周期麻庫に似た一時的な麻棒)の再発を引き起

こすと信じられている (34)が，回復は普通早い (12)。

う蝕症の流行は， 8 -10mgバリウム庁を含む飲料水を摂取している地域の 39人の子

供たちの方が， 0.03mg点以下のバリウムを含む飲料水を摂取している他の地域の 36人

の子供たちと比較すると明らかに少なかったと報告されている (35)。しかしこの研究は，

対象人数が少なく，歯科検診がブラインド法で行われていなかった。

飲料水のバリウム含有量と心臓血管症による死亡率との関係は幾つかの生態学的疫学調

査によって研究されていた。それによれば飲料水中のバリウム濃度とアテローム性動脈

硬化症(36)や全ての心臓血管症 (37)による死亡率との聞には，あまり相聞がないと報告さ

れている。一方では，すべての心臓血管症，心臓病に対し性別，年齢に応じて死亡率があ

きらかに高いということが，高濃度のバリウム水 (2- 10mg/l)を飲むイリノイ州の不特

定多数の人々と低濃度のバリウム水(0.2mg点以下)を飲む人々を 1971-75年に比較して

報告されている (38)。しかしながらここで，幾つかの注意すべき要素を記しておくと，こ

れらの調査地域は人口統計学上の特質や社会経済学上の状態が類似しているが人口動態が

バリウム濃度の高い地域と低い地域とでは異なる。さらに付け加えると各家庭の軟水化装

置の使用をコントロールすることはできない (39)。

イリノイの生態学的調査では，イリノイのウエストダンデイ (飲料水の平均バリウム濃

度 7.3mg点， 2 -10mg!lの範囲)に住む 1175人の成人定住者と，マクヘンリー(飲料

水中の平均バリウム濃度 O.lmg点)に住む 1203人の成人定住者を比較した横断的調査研

究において，心臓血管症の流行を確認することはできなかった (40)0 2つの町の社会経済

学的状態と人口統計学的な特徴はよく似ていた。対象者の血圧は測定され，また心臓血管

症，脳血管症そして腎臓病の発現データや可能な限りの要素が，熟練の調査団によって行

われたアンケートによる方法で得られた。軟水化装置や医療，暴露期間，喫煙，肥満など

を考慮に入れても，高血圧，発作，心臓病，腎臓病にかかっている 2地域の人々に有意な

違いはなかった。この論文の著者は 7mg点以上のバリウム水をもっと長い期間飲み続け

たとしても血圧に影響はないと結論づけている。

最近の医学研究で， 11人の健康な男性に対し飲料水中のバリウム(塩化バリウムとし

て)に暴露させた(最初の 2週間は Omg!z，次の 4週間には 5mg!l，最後の 4週間には
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10mgバ) (41)。この試みは研究期間中ずっと食事，運動，喫煙，アルコール摂取のよう

な心臓血管症を引き起こす危険のある要素を制御しながら行われた(けれども終始モニ

ターで監視していたわけではない)011人の中で有害な影響が一致して現れることはなか

った。しかし，血清カルシウムが0から 5mg点の間で増加する傾向を示し，最終的に 10

mg/lが残存した。ここで全カルシウム量はアルブミン量の違いで規格化しである。この

増加は統計学的に有意である。研究論文の著者はこの増加は医学的には重要であるとはい

えないと述べている。研究で有害な影響が現れなかったことは，対象人数が少なかったこ

とや暴露期間が短かったことによるかもしれない。

13.6.7 ガイドライン値

ノtリウムが発ガン性を有するという証拠はないため (12)，飲料水中のバリウムのガイド

ライン値は TDIを用いる方法を使って得られる。

今日まで行われた疫学研究のうち最も精度の高い研究において 飲料水中のバリウム濃

度の平均値が7.3mg/lの母集団と 0.1mg/lの母集団との聞に，血圧や心臓血管症の発生

率に有意差は見られなかった (40)。この研究から得られた 7.3mg/lのNOAELと種間差

を考慮した不確実係数 10を用いて 0.7mgβ(丸めた数値)のガイドライン値が飲料水中

のバリウムのために得られた。

この値は動物における毒性言出験の結果から導かれる値に近い。よく計画された疫学研究

(40)において，ヒトがラットよりも飲料水中のバリウムに敏感でないと示された結果か

ら，ラットの慢性毒性試験(27)から得られる 0.51mg/kg体重/日の NOAELと種間差と

して 10及ぴ種内差として 1の不確実係数をあてはめ， 51μg/kg体重/日の TDI値が算出

される。この TDI値の 20%を飲料水に割り当てると，ガイドライン値は 0.3mg/l (丸め

た数値)となる。
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13.7 ベリリウム

13.7.1 一般情報

存在形態

ベリリウムはアルカリ土類金属であり，緑柱石やベリロナイトのような多くの普通の鉱

物を構成している(1)。

物理化学的性質(2)

性質 値

物理的状態

融点

沸点

密度

灰色の固体

1278
0C 

29700

C 

1. 848 g/ cm3 (20
0

C) 
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快適・利便上の性質

塩化ベリリウムの味の闘値は 0.24g点と報告されている (3)。

主な用途

ベリリウムやその合金は，主としてその耐熱性のために多くの重要な用途に用いられて

いる。例えば，宇宙飛行体， X線装置，そして電子部品などに使われている (1)。

13.7.2 分析方法

ベリリウムは，酸性溶液中で直接電熱原子吸光光度計によって検出される。この方法で

は鉄，マグネシウム，アルミニウム，マンガンのようなその他の金属に干渉される。ベリ

リウムの検出範囲は 0.22-4μg点である (4)。その他の分析方法としてはグラファイ卜

炉原子吸光光度法やフレーム原子吸光光度法(5)そして電子捕獲型検出器付ガスクロマト

グラフ法がある (6)。

13.7.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

大気

ベリリウムは主として化石燃料の燃焼によって大気に放出される (7)。しかし，濃度は

普通 5ng/m3以下で大気中ではほとんど検出されない (8)。

水

ベリリウムは，岩石の風化や大気中の放射性降下物，産業や都市活動に伴う排出物・廃

棄物から自然界の水に入り込む (1)。自然水中の濃度は，普通 1μg点以下である (1，7)。

ベリリウムは飲料水中にまれに検出されるが，濃度はかなり低い。米国で行われた広範囲

の調査では，濃度の平均値，最大値はそれぞれ 0.2，1.2μg/lであったと報告されている

(9)。

食物

様々な食品のベリリウム含有量は， 0.06 -0.17mg/kgと報告されている (10)。ごく

普通の食事による摂取量は 100μg/日であると考えられている。しかし，英国の研究によ

れば，食事による摂取量は 15μg/日以下であると見積もられている (1)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

ベリリウムの一般の人々への主な暴露経路は，食物からのものであり，大気からの寄与

は比較的無視できる。成人の 1日の食事によるベリリウム摂取量を 100μg，飲料水中の

ベリリウム濃度を 1μg/Zと仮定すると，全暴露量のうち飲料水の全寄与率は 2%となる

(1)。食事による摂取量が少ないと，飲料水からの寄与は相対的に増加するだろう。

13.7.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

ベリリウムとその化合物は，生理的 pHで不溶性化合物を形成する傾向があるため，経

-168-



日経路では直ちには吸収されない (11)。塩化物や硫酸塩に暴露した結果，摂取したベリリ

ウムのそれぞれ 1%及び20%以下が実験動物により吸収された (1，12)。無傷の皮膚から

吸収されるベリリウムは無視できるほど小さい (1)。経口投与により吸収されたベリリウ

ムは，胃腸管や肝臓，血液，腎臓に局在し最終的に骨に蓄積される (12，13)。吸入又は食

餌から摂取されたベリリウムは主に大便により排出される(14)。

13.7.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

一般にベリリウム化合物は，動物において経口経路の方が，他の経路から投与されるよ

り急性毒性が少ない (1)。醤歯類などの実験で，多くのベリリウム化合物について経口

LD50は18-200 mg/kg体重であると報告されている (1)。

長期暴露

雌雄 Long-Evansラットに， 5mg硫酸ベリリウム点の飲料水を一生涯与え続ける研究

を行った。生後 2-6ヶ月の間，雄ラットの成長がわずかに低下した他は，肉眼的病理

学，顕微鏡的病理学，臨床化学，尿分析において変化はなかった (15)。同様に硫酸ベリリ

ウム 5mg点の飲料水を CharlesRiverマウスに一生涯与えた研究で雌の体重にわずかな

影響が見られたが，その他の影響は観察されなかった (16)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

ベリリウムの生殖毒性に関する研究結果は得られていない。しかし塩化ベリリウム，酸

化ベリリウムは，気管内投与後の胎児に対する毒性や静脈内投与後の匹子毒性があるとわ

かっている (17)。

変異原性及びその他の関連症状

ベリリウムは様々な SalmonellatYPhimurium株では，変異原性は認められてない

(18)。ベリリウムは DNAに影響を及ほし(19)，遺伝子の突然変異や染色体異常をもたら

し(20)，培養された晴乳類の体細胞において姉妹染色分体交換を引き起こす(21)。姉妹染

色分体交換はまた，マウスのマクロファージでも起こるという報告もある (22)。ベリリウ

ムの摂取量に依存する明確な形質転換は，晴乳類の細胞系で引き起こされたけれども

(23) ，ベリリウムはラットの肝細胞で DNA修復を引き起こさなかった (24)。また，

tn vzvoでは，マウスの骨髄で小核多染性赤血球 (micronucleatedpolychromic 

erythrocytes)の発生を増加させることはなかった (18)。

発ガン性

注射又は吸入によって投与されたベリリウム化合物は，実験動物に悪性腫傷を引き起こ

すことがある (1)。しかし，動物実験でベリリウム化合物が経口投与によって発ガン性を

有するかどうかを評価するにはまだ不十分である。 2つの生涯実験で， 5mg点のベリリウ

ムを含む飲料水を摂取したラットやマウスには，対照群との比較で腫場に有意な増加は見
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られなかった(15，16) 0 Wistarラットに食餌として， 5， 50， 500 mg/kgのベリリウムを

与えた実験では，対照群に比べて処置に関連した腫傷の増加は認められていない (1)。

13.7.6 ヒトへの影響

ベリリウム摂取の健康影響を研究したものは得られていない。しかし，胃腸管の吸収力

は僅かなので，この経路での毒性は低くなると予想される。職業的な暴露によるベリリウ

ム化合物の吸入により，急性肺炎や慢性ベリリウム病として知られる慢性肉芽腫性肺疾患

を引き起こすことが示されている (25)。慢性疾患は免疫学的に媒介されるという証拠があ

る(25)。皮膚に不溶性ベリリウム化合物を塗布すると，アレルギー性皮膚炎や肉芽腫性皮

膚潰傷，結膜炎の症状が出ると報告されている (1)。

IARCは職業的な暴露や動物を使った吸入実験の結果に基づき ベリリウムやベリリウ

ム化合物を人体に対し発ガン性を有するもの(グループ2A)として分類した (25)。しか

し，この結論を導いた疫学研究は批判されている (26)。

13.7.7 結論

毒性学的な知見によって，ガイドライン値を得るのに十分で適切な経口データはない。

しかし通常の飲料水に存在する極低濃度のベリリウムが，飲料水を利用する人に対して

有害性を有することはないと考えられる。
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13.8 ホウ素

13.8.1 一般情報

存在形態

ホウ素は環境中に広く分布しており，ホウ砂，ケルナイト， トルマリンの 3つは，よ

り一般的に採掘されるホウ素鉱物である。自然界でのホウ素の化学的形態は，ホウ酸であ

ったり四ホウ酸塩のように濃縮されていたりする (1)。
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物理化学的性質(2)

性質 ホウ素 ホウ酸(H3Bu3) ホウ砂(Na2B4u710H2u) 

物理的状態 固体 固体 固体

融点 (OC) 2300 169 75 

密度 (g/cm3) 2.35 1. 43 1. 73 

水溶解度 (g点) 不溶性 63.5 20.1 (冷水)

主な用途

ホウ素元素とそのカーバイドは，複合した構造材料や高温研磨斉1]，特殊目的の合金，ス

チール製造などに使われる。ホウ素のハロゲン化物は，マグネシウム合金製造工場の触

媒，金属の精錬，そしてロケットの燃料として使われている。ホウ素の水素化合物は，排

水に重金属が流出しないように制御するための還元剤，触媒，ジェット機やロケットの燃

料として使用される (1，2)。

ホウ酸やホウ酸塩は，ガラス製造や木，皮の防腐剤，防火剤，化粧品，原子炉の中性子

吸収剤として使われる。ホウ酸，ホウ酸塩，過ホウ酸塩は洗眼薬，うがい薬，火傷の手当

用品，及びベビーパウダー (nappyrash powders)に配合される温和な殺菌剤もしくは静

菌剤として使われるが，ホウ酸はこれらの目的にあまり効果的でないとみなされている。

ホウ砂は，洗浄剤として広く用いられ，ホウ酸塩は農業用肥料として使われる。ホウ素化

合物はまた殺藻剤，除草剤，そして殺虫剤としても使用されている (1，2)。

環境中の挙動

ホウ素の環境中の化学変化はよく分かつていなしミ。水中で、はおそらく主にホウ酸となっ

ており，生理的 pHですぐに解離することはない (3)。

13.8.2 分析方法

ホウ素はフレーム中への直接噴霧または炭素炉法による原子吸収法によって検出できる

が，後者の方がず、っと検出感度がよい。誘導結合プラズマ発光分光法でも検出することが

できる。検出下限値は1.25 -5μgバの範囲である (2，4) 0 0.01 -1 mg/lの濃度では，分

光光度法でも検出可能である (5)。

13.8.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

大気

大気中のホウ素の存在量は，海塩粒子 (seaspray)や火山活動，粉じんの蓄積，産業

公害に依存する。海洋上の大気でのホウ素濃度は 0.17μg/m3であると報告されている

(3)。

水

海水中にはホウ酸として 4- 5mg/lのホウ素が存在する。カナダの海岸の水は，ホウ
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素濃度が3.7 ~ 4.3mgバであった。感潮域の水は海水と入れ替わるため，ホウ素を豊富

に含んでいる (3)。アメリカ合衆国の表流水のホウ素濃度は o~ 6.5mg点であったが，ほ

とんどが 1mg/l以下であった (3)。北イタリアでは，湖水のホウ素濃度は 0.09mg点以下

であり，河川水の約 65%は自然界のパックグラウンド濃度(O.lmg点)に近かった (6)。

米国のある水道では，ホウ素濃度がo~ o. 74mg点(中央値 0.12mg点)で検出された。

高濃度の水は，海水の混入や肥料によるものであった (3)0 1987 ~ 89年にカナダで行わ

れた調査では，浄水及び給水栓水の 3842試料における平均ホウ素濃度が 0.042~ 235 

μgバであり，最大は 570μg点であった (7)。オランダでは， 1984年に全ての浄水場におい

てホウ素濃度を調べたところ， 0.005mg/l以下から 0.61mg/lもの差異があった(中央値

0.02mg点) (4)。旧ソ連でのある水道のホウ素濃度は o~ 6. Omg点であった (8)。シエ

ラレオネ地区では， 9つの異なった飲料水源のホウ素濃度は， 4.6 ~ 18.1mg点であった。

そのうち最も高い濃度が，水道管で運ばれた未処理の小川の水で検出された (9)。ミネラ

ルウォーター 37銘柄のホウ素濃度は， 0.005mg点以下から 4.2mg/lまであった。このう

ち7銘柄はその濃度が 1mg/lを超えていた (10)。

食物

食品成分として，ホウ素は主に植物の細胞組織に存在し，マメ類が最も高いホウ素濃度

(25 ~ 50μg/g乾燥重量)を含み，次に果物と野菜 (5~ 20μg/g) ，穀類及び穀物 (1~ 5 

μg/g)と続く。動物の筋肉や軟組織には 1μg/g以下しかない。牛乳は通常 O.5 ~ 1. 0 

mg点を含んでおり，その濃度は牛のホウ素摂取量に依存する。飲み物のホウ素濃度は

fi長々でコーヒーは 0.16mg/l，アップルジュースは1.2mg/l， オレンジジュースは 0.53

mg/l， レモンジュースは 0.59mg点を含んでいる (3，11)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

一般の人の食事で 1日に摂取する全ホウ素量は， 1965年は 2.1~ 4.3mg/日， 1972年

には1. 3~4.4mg/ 日であると報告されている (2) 。カナダでは，成人のホウ素摂取量は，

食事におけるホウ素を含む野菜の数により 1~ 3mgと見積もられていた。飲料水からの

寄与はアメリカ合衆国で測定された中央値に基づくと 0.24mg/日と推定された (3)。大気

からの寄与は無視できる量である。これらより 1日の全ホウ素摂取量は 1~ 5mgと推定

される。

13.8.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

食品中のホウ素又は可溶性ホウ酸塩(ホウ砂)又はホウ酸は，急速にほぼ完全に吸収さ

れる。ホウ酸 750mgをボランティアによるヒトに投与した時の一回経口投与量の 93%以

上が96時間以内に尿中に排出された (2)。また，ウサギに経口投与したホウ酸(17.1~ 

119.9mg/kg体重/日)の 50~ 66%は尿中に排池された (2)。無傷の正常皮膚から吸収さ

れるホウ素は少ないが，損傷度膚からはかなり多く吸収される (12)。ホウ素は胎盤を通過
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して分布していくことも報告されている (2)。

13.8.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

ホウ酸やホウ砂の経口摂取による急性毒性は弱い。マウス，ラット，イヌの LD50値は

2000から 6000mg/kg体重以上の範囲である (7，13)。ホウ砂とホウ酸の急性毒性症状は，

うつ病，運動失調，塵撃そして死がある。また腎臓の変成，皐丸の委縮などが観察されて

いる (1)。

短期暴冨

ラットやイヌにホウ砂又はホウ酸を反復経口投与したところ，成長の抑制や器官重量の

変化そして皐丸の委縮が最もよく現れた影響であった。ラットやイヌに 90日間 17.5-

5250mgホウ素/kg食物(ホウ砂やホウ酸として)を投与した実験では，明確な NOAEL

は求められなかった(13)。

一方 13週間の実験中に，マウスに 1200-20000 mg/kg食物のホウ酸を含む飼料を与

えた。高投与群 (5000mg/kg食物以上)で死亡率や病的変質の増加又は輸精管の委縮が

観察された。すべての投与群において，牌臓の髄質外造血が最小から軽度の範囲で見られ

た(14)。

長期暴露

スイスにおける制限付生涯実験(limitedlifetime study)では飲料水中に 5mgホウ素点

(メタホウ酸ナトリウムとして)を与えられたマウスは，体重及び寿命に影響は観察され

なかった (2)。

103週間にわたり食事に 0，2500， 5000mgホウ酸/kgを与えられた B6C3F1マウスの

研究では，2500， 5000 mg/kgを摂取したグループの死亡率が有意に増加していた。最も

高い投与量において皐丸の委縮や間質細胞の増生が雄のマウスに観察された (14)。

2年間にわたり雌雄の Sprague-Dawleyラットに対し 0，117， 350， 1170mgホウ素

/kg食物(ホウ砂，ホウ酸として)を含む食餌を与えた。最も高い投与量で脳と甲状腺の

重さが増し，体重と皐丸の重さが減り，さらに皐丸の組織病理学的変化が見られた。この

研究での NOAELは350mgホウ素/kg食物 (17.5mgホウ素/kg体重/日に相当)である

ことが分かった (13)。

イヌに 2年間にわたり 0，58， 117， 350mgホウ素/kg (ホウ砂，ホウ酸として)を含

む食事を与え続けた時に，体重，食物摂取量，器官の重量，臨床検査値，組織病理学的検

査などで影響は見られなかった。またイヌに 38週間， 1170mgホウ素/kg食物(ホウ酸

として)を含む飼料を与えたところ， 26週日で重症な皐丸委縮や精子形成阻止を示した。

この研究での NOAELは， 350mgホウ素/kg食物 (8.8mgホウ素/kg体重/日に相当)で

あった (13)。
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生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

雄のラットを用いた 90日間の飲料水試験において， 6.0mgホウ素点(ホウ酸として)

(0. 426mgホウ素/kg体重/日)の最高投与量でも，受精力，生殖力，皐丸の重量，前立

腺，貯精嚢に影響は見られなかった。また前立腺での果糖，亜鉛，酸性ホスファターゼ濃

度にも変化はなかった (15)。

ホウ砂(投与段階0，25， 50， 100 mgホウ素/kg体重/日)をラットに対して 90日間の

食物投与した実験で， 25mgホウ素/kg体重/日の LOAELが，匪尿細管形成不全服用量

依存性であることに基づき推定された (16)。

多世代にわたる実験で， 0， 117， 350， 1170mgホウ素/kg食物(ホウ砂又はホウ酸と

して)を雌雄のラットに投与した (13)。最高投与量において，ラットは生殖能力がなくな

った。雄ラットは皐丸が委縮し精子が作られなくなり，雌ラットは排卵の減少が見られた

(NOAELは350mgホウ素/kg食物であり，これは 17.5mgホウ素/kg体重/日に相当す

る)。

変異原性及びその他の関連症状

ホウ酸の変異原性物質活性は SalmonellatYPhimurium株とマウスリンホーマ法で、試験

されたが，結果は陰性であった。チャイニーズハムスターの卵細胞では，姉妹染色分体交

換や染色体異常が誘発されることはなかった (14)。ホウ酸ナトリウムがS.のIPhimurium

株を用いたプレインキュベーション法において遺伝子の突然変異を引き起こすことはなか

った (2)。チャイニーズ、ハムスターの細胞，マウスの匹細胞，ヒトの繊維芽細胞を用いた

細胞形質転換試験で，ホウ砂は変異原性を示すことはなかった (17)。

発ガン性

103週間にわたって 0，2500， 5000mgホウ酸/kg食物を与えられた B6C3F1マウス

(14)やSprague-Dawleyラットに 2年間にわたって 0，117， 350， 1170mgホウ素/kg食

物(ホウ砂又はホウ酸として)を含んだ飼料を与えた (13)研究において，腫療の発生が増

大することはなかった。

13.8.6 ヒ卜への影響

火傷や損傷度膚の広い範囲にホウ砂やホウ酸を含んだ包帯，粉末，軟膏を適用したとき

のホウ素の急性毒性が報告されている。ホウ酸の経皮致死量は，最低で 8600mg/kg体重

(1505mgホウ素/kg体重)であると報告されている。ホウ素の摂取もまた急性毒性を引

き起こす。同様の毒性を引き起こすホウ酸の経口投与量は，最低で 640mg/kg体重(112

mgホウ素/kg体重)であったと報告されている (1，16)。ホウ素による中毒症状は，胃腸

障害，皮膚紅疹，抑うつ病を伴う中枢神経系刺激の症状である (1，3)。

ホウ酸やホウ砂のような四ホウ酸塩の慢性暴露は，胃腸刺激を起こして食欲減退，吐き

気，日匝吐，紅疹を引き起こすことがある (12，16)。閉経期後の女性が，基礎的な食事に含
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まれる 0.25mgホウ素/日に加えて 3mgホウ素/日を 119日間取り続けたヒトの栄養学的

実験では，尿中のカルシウムとマグネシウムの排出が減り，ステロイドの量が増加したと

報告されている (2)。

13.8.7 ガイドライン値

変異原性の研究で陰性の結果が示され，発ガン性も観察されなかったので， 2年間にわ

たるイヌの食物投与実験による皐丸委縮の発現を対象として， NOAEL 8.8mg/kg体重/

日より，不確実係数 100 (異種間，同種聞の差異による)をあてはめ，この TDI88 

μg/kg体重/日が得られた (13)0 TDIの 10%を飲料水に割り当てると，ホウ素のガイドラ

イン値 0.3mg/l (丸めた数値)が得られる。しかし，食物からのホウ素の摂取は十分に

明らかにされていないばかりでなく 浄水処理での除去に効果が現れていないことに注意

すべきである。
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13.9 カドミウム

13.9.1 一般情報

存在形態

カドミウムは， + 2価の金属である。化学的に亜鉛に似て，自然界で硫化物鉱石中に亜

鉛と鉛と共に存在する。

物理化学的性質(1-3) 

性質 値

物理的状態

密度

融点

沸点

溶解度

主な用途

柔らかで，白い固体

8.64 g/cm3 

320. goC 

76S
o
C (100 kPa) 

希硝酸，濃硫酸に可溶。

金属カドミウムは，主に防腐のため鋼の電気めっきに使われる。硫化カドミウムとセレ

ン化カドミウムは，プラスチックの色素として通常使われる。カドミウム化合物は，電
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池，電子部品，および.原子炉に使われる (2，4)。

環境中の挙動

燐鉱石から生産した肥料は，カドミウム汚染を拡散する主な源である。水へのカドミウ

ムの溶解度は，その酸性度に大きく影響を受ける。浮遊物や沈殿物に付着したカドミウム

は酸性度の増加があると溶解する (2)。自然水中では，カドミウムは底泥中と浮遊粒子中

に存在する (4)。

13.9.2 分析方法

カドミウムの検出には原子吸収分光光度法を用いる。フレーム法とファーネス法があ

る。検出下限は，フレーム法で 5μg点，ファーネス法で 0.1μg点である (1，5)。

13.9.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

大気

カドミウムは，大気中に粒子状で存在しており，その主な成分は酸化カドミウムである

(4) 0 1981年から 82年のドイツの 4つの都市での年間平均濃度は， 1-3ng/m3であっ

た。オランダでは，1980年から 83年の年間平均濃度は， 0.7 -2ng/m3であった。濃度

は一般的に，冶金工場の近くで一層高かった。 ベルギーの産業地帯における 1985年から

86年の年間平均濃度は 10-60ng/m3だった (2)。そのような地域に暮らさない一般的な

ヒトに対して，大気からのカドミウム摂取量は 0.8μg/日を超すことはほとんどない (6)。

喫煙は室内でのカドミウム濃度を増加させる。喫煙 (1日当り 20本)からの 1日平均暴

露量は，カドミウム 2-4μgである (2)。

水

汚染を受けていない自然の川のカドミウム濃度は通常 1μg/l以下である (4)。世界中の

110箇所で測定した溶存態カドミウム濃度の中央値は， 1μd未満であり，最大値はベ

ルーのリオリマオの 100μg点であった (7)0 1988年のライン川とドナウJIIの平均濃度は，

それぞれO.1μg/l (範囲は 0.02-0.3μg点)(8)と0.025μg点(9)であった。ロッテルダム

港近くの堆積物のうち，泥中濃度は， 1985年から 86年では 1-10mg/kg乾燥重量であ

ったが， 1981年には 5-19m9/kg乾燥重量と低くなった (2)。

飲料水のカドミウム汚染は，亜鉛めっき鋼管の亜鉛中の不純物としてのカドミウム，ま

たは接続器具，温水器，ウォータークーラー，および，蛇口に使うはんだ中に存在するカ

ドミウムが引き起こす。スウェーデンでの土壌が酸性化している浅井戸を水源とする飲料

水は， 5μg点近くのカドミウム濃度であった (4)。サウジアラビアの飲料水中に検出され

た平均濃度は 1-26μg点であったが，私設井戸や腐食した配管からのものもいくつかあ

った (10)0 pH値の低い軟水を供給している地域では，カドミウム濃度は一層高いかもし

れない。というのは，カドミウムを含む配管系統で腐食性が高くなる傾向があるからであ
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る。 1982年，オランダで 256の浄水場の調査を行ったが，カドミウム (0.1-0.2μg点)

が検出されたのは，サンプル中わずか 1%であった (2)。

食物

食物は，職業以外で暴露されるカドミウム摂取源である。汚染された土壌で育てられた

か，または，汚染された水で濯概され生育した穀類は，より高濃度を含む可能性がある。

汚染された草を食べる動物の肉もその可能性が高い (3)。動物の腎臓と肝臓はカドミウム

を濃縮する。果物，肉，および，野菜中のカドミウム濃度は通常 10μg/kgより以下であ

り，肝臓中では 10-100μg/kg，腎臓では 100-1000μg/kgである。穀物では，約 25

μg/kg湿重量である。 1980年から 88年における魚の平均カドミウム濃度は 20μg/kg湿

重量であった。高濃度は，貝類・甲殻類(200-1000μg/kg)でみられた (11)。

1977年から 84年に測定されたカドミウム濃度に基づいた食物からの推定一日摂取量は

オランダ人では， 20μg/ヒトである (3)。カドミウムの食事からの一日摂取量の推定値は，

10 -35μgであるとの概算もある (11)。日本の汚染された地域の 1980年における一日の

摂取量は， 150 -250μgの範囲にあった (4)。これは，糞便中のカドミウム測定を基にし

て求めたものである。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

食物は，カドミウムの職業以外での主な暴露源である。前途したように，食事による一

日摂取量は， 10 -35μgの範囲である。飲料水からの摂取は，通常 2μg/日以下である

(6)。喫煙は，カドミウムの一日摂取量を増加させる。西ヨーロッパ，米国，および，

オーストラリアで汚染を受けていない地域に居住する非喫煙者の平均一日経口摂取量は，

10 -25μgである (12)。

13.9.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

胃腸管経由の吸収は，カドミウム化合物の溶解度によって影響される。健康なヒトでは

摂取したカドミウムの 3-7%が吸収される。鉄が不足しているヒトでは， 15 -20%の

吸収となる (13)。吸収されたカドミウムは血流に入り，他の部分へ輸送される。メタロチ

オネインに結合した後，腎臓の糸球体を通してろ過され，初期の尿に含まれ，付近の管状

の細胞に再吸収される。そこではカドミウムーメタロチオネイン結合が壊れる。結合して

いないカドミウムは新しいメタロチオネインの産生を刺激し，腎臓の管状細胞中でカドミ

ウムと結合し，遊離カドミウムの有害作用を妨げる。メタロチオネイン産成能が過剰であ

れば，近位管状細胞が損傷し，低分子量の蛋白尿生成が最初の徴候となる (4)。

組織へのカドミウム濃縮は，年齢とともに増加する。腎臓と肝臓はカドミウム貯蔵の働

きをする。体への蓄積量の 50-85%は，腎臓と肝臓においてである。腎臓だけで 30-

60%貯蔵する。ヒトにおける生物学的半減期は， 10 -35年の範囲にある。人体への蓄積

がかなり年齢と関連があり，吸収されたカドミウムは僅かしか尿へ排出されない。成人へ
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の蓄積量の 0.007%が毎日排植されるが，個人差は大きい (6，12， 13)。

13.9.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

カドミウム化合物は，急性経口毒性が穏やかで、ある。マウスとラットの経口 LD50値

は，60から 5000mg/kg体重。主な傷害は上皮の剥離，胃および腸の粘膜の壊死，そし

て，肝臓，心臓，および，腎臓の栄養失調からくる変化である (13)。

短期暴露

反復経口投与を行うと，動物の臨界効果として腎近位細管の特徴的損傷が起こり，その

結果，損傷した管から再吸収が行われ低分子量蛋白質が尿へ排植される。以上の効果か

ら，カドミウムの NOAELはアカゲザルで 3mg/kg(塩化カドミウムとして添加した食

餌)，ラットにおいても同様に，飲料水では 10mg点，食餌では 10mg/kg(塩化カドミウ

ムとして添加)以上とされた。骨(骨多孔症)への効果は， 10 -30 mg/kg食餌での暴露に

てしばしば見られ，飲料水では 10mg点以上でみられた。肝臓，造血系，および，免疫系

への効果が，同じく報告された (13)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

経口暴露についての研究では，母獣へ有毒な投与レベル以下でも催奇形性を生じる証拠

がなかった。胎児毒性と匪毒性の効果は，有毒投与量だけで観察された。ラットの多世代

動物実験では， 100mg/kg食餌までの投与量では，生殖毒性に対する効果を引き起こさな

かった。 4世代動物実験では，飲料水 Eにつきカドミウム 1mgでマウス受精率に影響が

起こり，食餌に 1キログラムにつきカドミウム 0.125mgでラット受精率に影響が起こっ

た。 15ヶ月間ラットにカドミウム 50mg/kg体重の経口投与を行うと穏やかな皐丸の変化

が観察された。 5mg/kg体重の経口投与，または， 70日間の 70mg点飲料水暴露で、は効果

は見られなかった (13)。

変異原性及びその他の関連症状

以下に関して陰性，陽性，両方の結果が報告されている。 DNAの減成， DNA合成の適

合度の減少，微生物の DNA修復，遺伝子の突然変異，晴乳動物細胞培養基中や背の高い

植物，去勢された動物での染色体異常。特筆すべきは，陽性の結果はしばしば弱く，高濃

度では細胞毒性を引き起こした (13)。

発ガン性

ラットの経口の発ガン性は，カドミウム塩化物で研究 (1-50mg/kg食餌)されたが，

顕著な腫蕩出現率の増加は明らかにならなかった。ラットの長期経口毒性実験では，腫虜

出現率の増加は見られなかった (13)。ラットの肺腫蕩は，カドミウム無機化合物の吸入に

より引き起こされた (13，14)。
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13.9.6 ヒトへの影響

カドミウムにおけるヒトの推定経口致死量は， 350 -3500 mgで，成人への 3mgのカ

ドミウム投与は，何の影響もない (13)。

慢性経口暴露によって，腎臓は最も感受性の高い臓器であることがわかった。カドミウ

ムは，近位尿細管の再吸収機能に影響を与え，初期症状として細管蛋白尿として知られる

低分子量蛋白質の尿排出を増加させる (13) (13.9.4参照)。年配の人にはカドミウムを

140 -255μg/日摂取すると低分子量蛋白尿を引き起こす。腎皮質での推定最小(臨界)濃

度は，尿細管機能不全の兆候に関連しているが， 100 -450 mg/kg湿重量 (6)である。一

般的な母集団で，低分子量蛋白尿出現率が 10%である腎皮質における推定臨界濃度は，

約 200mg/kgである。これは，様々な国のカドミウム摂取量の回帰分析と平均腎臓カド

ミウム濃度によって計算されるように 1人あたり約 175μgの毎日の食物摂取で 50年聞か

かる (6)。この研究の推定値として，一人当たり毎日摂取量 100μgとすると，腎皮質にお

ける臨海濃度では，出現率が 2%を超える (6)。もっと重大なカドミウムによる損傷は，

糸球体に表れ，イヌリンクリアランスの増加に寄与する。他の可能性のある影響として，

アミノ酸尿(症)，糖尿， リン酸塩尿(症)がある。腎臓でのリン酸塩やカルシウムの利用が

妨害されると骨からミネラルの再吸収が引き起こされ，その結果，腎結石や骨軟化(症)を

誘発する。

イタイイタイ病(痛烈な腎臓管疾患による種々の段階の管多孔症を伴う骨軟化症)と低分

子量蛋白尿症の多くの事例は，日本の汚染された地域に住み，食物や飲料水からカドミウ

ムの暴露を受けているヒトの中から報告されてきた。もっとも激しく汚染された地域にお

けるカドミウムの毎日摂取量は， 600 -2000μg/日で，それより汚染の度合いが低い地域

では， 100 -390μg/日であることがわかっている(12)。カドミウムの慢性的職業上での

暴露または汚染された地域における慢性経口暴露と緊張克進(症)との関係は示されなかっ

た(13)。

疫学的研究から，環境汚染のためカドミウムを食事から慢性的に暴露したヒトについて

は，発ガンの危険性が示されなかった。食事によりカドミウムを慢性的に暴露したイタイ

イタイ病患者における末梢のリンパ球の染色体異常についての研究で、は，矛盾した結論で

あった。ヒトにおける生殖毒性，催奇形性，匹毒性に関する研究で信頼性のあるものはな

い。職場で比較的高いカドミウム濃度の吸入による暴露を受けたヒトの疫学調査では，肺

ガンの危険性が増加した証拠がしミくつかある。しかし，明確な結論には達していない

(13)。

13.9.7 ガイドライン値

カドミウムの吸入経路による発ガン性の証拠がいくつかあり， IARCは，カドミウムと

カドミウム化合物をグループ 2Aに分類した (15)。しかし，経口経路による発ガン性の証
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拠はなく，遺伝子毒性の明確な証拠もない。

カドミウムの食事からの吸収率を 5%，1日あたりの排出率を体内蓄積の 0.005%と仮

定して， ]ECFAは，腎皮質におけるカドミウム濃度が50mg/kgを超えないために，カド

ミウムの総摂取量は 1日1μg/kg体重を超えるべきではないと結論した。それ故，暫定週

受忍摂取量(PWTI)は 1989年に 7μg/kgに設定され(6)，1993年に再確認された (16)。ま

た， PWTIと一般の母集団による実際のカドミウム週間摂取量との差は 10倍以下と小さ

く，この差は喫煙者ではさらに小さくなる。飲料水のカドミウムのガイドライン値は，

PWTIの 10%の割り当てに基づき 0.003mgバである。
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13.10 塩化物

13.10.1 一般情報

存在形態

塩化物は，塩化ナトリウム (NaCI)，塩化カリウム (KCl)，塩化カルシウム (CaCIz)

などの塩として，自然界に広く分布している。

物理化学的性質(1 ) 

冷水への溶解度 温水への溶解度

(g点) (g/l ) 

塩化ナトリウム 357 391 

塩化カリウム 344 567 

塩化カルシウム 745 1590 

快適・利便上の性質

水中の塩素イオンの味の閲値は対応する陽イオンに依存する。水中の塩化ナトリウムと

塩化カルシウムの味の開値は 200-300 mg/lの範囲である (2)。コーヒーの味が変わるの

は，水中に塩化ナトリウムとして 400mg点，塩化カルシウムとして 530mg/l含んでいる

場合である (3)。
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主な用途

塩化ナトリウムは，苛性ソーダ，塩素，亜塩素酸ナトリウム，次亜塩素酸ナトリウム等

の工業薬品の製造に広く用いられている。塩化ナトリウム，塩化カルシウム，塩化マグネ

シウムは，雪や氷の制御に広く用いられている。塩化カリウムは，肥料の製造に用いられ

ている (4)。

環境中の挙動

塩化物は，風化を受けて岩石から土壌や水中に浸出する。塩素イオンは高い移動性を示

し，内湾や海洋へ輸送される。

13.10.2 分析方法

水中の塩化物の分析方法は，適切なものが多種あり，クロム酸塩指示薬による硝酸銀滴

定法(5)，ジフェニルカルパゾン指示薬による硝酸第二水銀滴定法，硝酸銀による電位差

滴定法，チオシアン酸鉄(III)水銀(11)による自動比色分析，塩素イオン選択電極法，銀比

色分析法，イオンクロマトグラフ法である。検出限界は，比色分析法の 50μg庁から滴定

法の 5mg点の範囲にある。

13.10.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

大気

大気による塩化物の暴露は無視しうると報告されている (4)。

水

表流水及び地下水中の塩化物は，自然由来のものと人間に起因するものとがある。例え

ば，道路に凍結防止のため撒く塩類を含む雨水の流出，無機肥料の使用，ゴミの埋め立て

地からの流出液，浄化槽からの排水，動物の食餌，工業排水， i韮i蹴排水，およぴ沿岸にお

ける海水の侵入等である (4)。

英国のいくつかの河川における平均的な塩化物濃度は 1974年から 81年の間では 11

-42mg/lであった (7)。地下水や飲料水中の塩化物濃度の全般的な上昇が報告されてい

る(8)が，例外もまた報告されている (9)。米国では海水の侵入を受けやすい帯水層の塩化

物濃度が5-460mg点である (10)のに対し，フィリピンの汚染された井戸では，平均塩

化物濃度が 141mg点であると報告されている (11)。汚染を受けていない水の塩化物濃度

はいつもはlOmg/l以下であるが，1mg/l以下の時もある (4)。

水中の塩化物濃度は，水処理工程で塩素もしくは塩化物が用いられた場合，かなり上昇

する。例えば，水処理に塩素 40g/m3，塩化鉄 0.6mol/l使用すると，これは，鉄(II)が

多量に存在する地下水の処理やコロイドに汚染された表流水の処理に必要なものである

が，処理水中の塩化物濃度の上昇は，それぞれ， 40及び、63mg点であった (8)。
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食物

食品中に自然に含まれる塩化物濃度は， 0.36mg/g以下である。塩抜きの食事では，平

均 100mg点目の摂取量と報じられている。しかし，加工や料理，食事のときに塩を使え

ば，著しく食物中の塩化物濃度が上昇し，平均的な食事による摂取量が6g点日になり，

場合によっては 12g/1日まで上昇する (4)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

毎日の水の消費量を 2/，水中の塩化物濃度を 10mg/lと仮定して，飲料水からの塩化物

の一日摂取量は，およそ 20mg点ヒトである (4)。しかし，ほほ 100mg/l日の数値も提案

されている (8)。これらの推定値と，毎日の食事からの摂取量(塩なしの)， 6g点日に基づ

くと，飲料水からの摂取量は全摂取量の 0.33-1. 6%である。

13.10.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

ヒトでは，塩化物の 88%が細胞外にあり，体液の浸透活性に寄与している。体内の電

解質のバランスは，毎日の摂取量と腎臓と官腸管からの排出の調整で保たれている。塩化

物は普通のヒトにはほぼ完全に吸収される。それは小腸の半分ほどで行われる。普通体液

は1.5-2//日失われるが，それと同時に約 4gの塩化物が排出される。尿からがほとん

どで(90-95%)，糞便(4-8%)や汗(2%)からはわずかである (4)。

13.10.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

ラットにおける塩化カルシウム，塩化ナトリウム，塩化カリウムの経口 LD50値は，そ

れぞれ 1000，3000， 2430 mg/kg体重である (8)。

短期暴露

塩化物の毒性は，陽イオンの存在による。それは，塩化物自身の毒性はわかっていな

い。塩化ナトリウム濃度 2.5g/l以上の飲料水を過剰に摂取すると高血圧になると報じら

れている (12)。この効果はナトリウム濃度に関係していると信じられている。

13.10.6 ヒ卜への影響

普通の成人体にはおよそ 81.7 gの塩化物が含まれている。塩化物約 530mg/日が必ず

排出されるので，成人の食事の一日摂取量は 9mg塩化物/kg体重が勧告されている(大人

1人当たり食卓塩 19少々に相当)0 18歳までの子供では， 45mg/kgで十分である (4)。

塩化ナトリウム 19/kgの投与は， 9週間の子供には致死量であると報告されている (8)。

塩化物の毒性は，塩化ナトリウムの代謝が害される，欝血による心臓の機能不全(13)な

ど特別な場合をのぞいては観察されていない。健康な個々人は，飲料水を付随して摂取す

れば，多量の塩化物の摂取にも耐えられる。食餌中の塩化物の多量摂取の長期的な影響
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は，あまり知られていない。実験用動物では塩化物の摂取による高血圧は，塩素イオンよ

りナトリウムイオンに関係があることが明らかになっている (4)。

13.10.7 他の考察

塩化物は，水の電気伝導率を上昇させる。これは腐食性である。金属パイプでは，塩化

物は金属イオンと反応し，溶解性の塩を形成する (8)。これは，飲料水中の金属濃度を上

昇させる。鉛管では，酸化物の保護膜ができるが，塩化物は電食を増加させる (14)。金属

パイプではさらに腐食率を増加させる (8)。

13.10.8 結論

250mgバ超す塩化物濃度は，水に味を付ける。しかし，闇値は付随した陽イオンによ

る。しかし，消費者は，250mg!lを超えた濃度にも慣れてしまう。飲料水中の塩化物の健

康に基づいたガイドライン値は提案されていない。
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13.11 クロム

13.11.1 一般情報

存在形態

クロムは，地殻中に広く分布している。 +2から +6までの酸化状態で存在しうる。土

壌や岩石中にもクロムはわずかに存在しており，そのほとんどは 3価の状態である。

物理化学的性質(1""4) 

性質 Cr CrCh K2Cr04 Cr203 Cr03 

融点(OC) 1857 1152 968.3 2266 196 

沸点("C) 2672 4000 

溶解度(g点) 不溶 僅かに溶解 790 不溶 624 

密度(g/cm3) 7. 14 2.76 2.73 5.21 2.70 

主な用途

クロムとその塩類の主な用途は，革産業，触媒製造工業，顔料及び塗料，殺菌剤，窯

(ょう)業及びガラス工業，写真，クロム合金・金属クロム製造，クロムメッキや防食であ

る(1， 3， 4)。

環境中の挙動

クロム (III)とクロム (VI)を含む化合物の分布は，酸化還元電位， pH値，酸化剤または

還元剤の存在，酸化還元反応の動力学，クロム (III)錯体または不溶のクロム (III)塩の生

成，総クロム濃度などに依存する。環境中では，クロム (VI)は，ほほCrolーや HCr04と
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して，クロム (III)はCr(OH) n (3-n) +として存在している。土壌中では，クロム (III)が優

占しており，例えば，クロム (VI)は有機物によって容易に還元されてクロム (III)になる。

土壌中にそれが存在しているのは，多くの場合人間活動の結果である O 水中では，クロム

(III)は水酸化物や錯体を形成する陽イオンであり， pH値が比較的高いと吸着される。表

流水中では，クロム (VI)に対するクロム (111)の比率は，さまざまであるが，後者の濃度

が高い地域がみられる。一般にクロム (VI)塩は，クロム (111)塩よりも溶解性であり，よ

ってクロム (VI)の方が移動性が高い。

空気中では，クロムはエアロゾルの形で存在する。湿式及び乾式デポジットにより大気

中から除去できる。三価も六価もクロムは大気中に放出される。分析が困難なため大気中

のクロム種を分離したデータは希である。しかしある研究では，クロム (VI)としての

存在する比率は， 0.01-30%である (4)。

13.11. 2 分析方法

生物試料及び環境試料中のクロムの測定方法は，急速に開発が進んでいる。初期の頃の

結果(特に低濃度のもの)についてはすべて，注意して解釈しなければならない。

総クロムの測定には多くの技術が用いられている。原子吸光光度法，炎光光度法， X線

蛍光光度法，中性子放射化分析法である。原子吸光光度法の検出限界は， 0.05 -0.2 

μg/lである (5)。

キレート化したクロムや三価もしくは六価のみの検出方法は，ガスクロマトグラフ法

(種々の検出技術がある)，ポーラログラフ法，分光光度法である (3-5)。クロム種の定

量方法は現在非常に手の込んだ方法となっており，分析データは少ない(4)。

13.11.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

大気

北極の大気中のクロム濃度は， 5 -70pg/m3である。米国 (USA)の多くの場所での大

気中では，クロムはごく僅かしか検出されていない。平均値は，一般的に 300ng/m3以下

であり，中央値は，20ng/m3以下である (6)。工業化されていない地域では， 10ng/m3を

超えることはまれである (7)。都市部の濃度は，地方のパックグラウンド濃度の 2-4倍

である (8)。オランダ大気中の平均総クロム濃度は， 2 -5ng/m3である (4)。

喫煙の結果，室内空気中の濃度は，外気中のそれの 10-400倍(約 1000ng/m3)にな

る。

水

雨水中の平均クロム濃度は， 0.2-1μg/lである (4，9 - 11)。海水中の自然のクロム

濃度は， 0.04 -0.5μg/lである (3)。北海での濃度は， 0.7μg/lである (4)。

表流水中の自然の総クロム含有量は，約 0.5-2μg/lで，溶存クロムの含有量は，
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0.02 -0.3μg/lである (4，10， 12)。南極の湖では，深さと共に<0.6から 30μg/lまで

クロム濃度が増加する (13)。多くの表流水中のクロム濃度は， 1 -10μg/lである。一般

に，表流水のクロム含有量は，産業活動の大きさを反映している。米国の表流水中には，

84μg/lまで認められている (1)。中央カナダの，表流水濃度は， 0.2 -44μg/lであ

る1)。ライン川では， 10μg/l以下であり (14)，インドでは，自然流水中の 50%が2μg/l

以下である (9)。

一般的に，地下水中のクロム濃度は，低い(<1μg/l)。オランダでは，最大値 5μg/l，

平均値 0.7μg/lが測定されている (4)。インドでは， 1473の掘削井からの水試料の 50%

が2μg/l以下である (9)。米国の地下水中の濃度は， 50μg/lまでが報告されている。そ

のうち，浅井戸では，中央値が2-10μg/lである (1，15)。米国のほとんどの水道で、は，

5μg/l以下である。 1986年では， 17の地下水源水道と 1つの表流水源水道が50μg/lを

超えた (1)。

米国の人口の約 18%が，飲料水濃度 2-60μg/lの暴露を受けている。 0.1%未満の

人々が60-120μg/lの暴露を受けている (1)。オランダでは，水道の 76%がクロム濃度

1μg/l以下， 98%が2μg/l以下である (16)。カナ夕、の水道の調査では，すべての中央値

は2μg/lで，最大値は原水で、 14μg/l，浄水で 9μg/lである (17)。

食物

食物には，クロムが(10から 1300μg/kg含まれている (4，18， 19)。最高濃度は，肉，

魚，果物，野菜から検出された (18)。食物の調理に使う用具がクロム濃度に寄与している

かもしれない。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

食物と水からの平均クロム摂取量は， 52から 943μg/日である (3)。英国における一般

人の大気，水，食物からの推定クロム総摂取量は， 78 -106μg/日である。食物の寄与は

全摂取量の 93-98%で，水は1.9 -7%である。大気からの寄与は無視しうるものであ

る(18)。オランダでは，推定平均一日摂取量は 100μgで， 50 -200μgの範囲にある

(4)。

一般的に，食物は主要な摂取源である。しかしながら，飲料水も，総クロム濃度が25

μg/lを超えると実質的に寄与しうる。

13.11.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

動物における経口暴露の研究では，吸収されたクロム化合物は (0.5-6%であった。

ヒトでの研究では， 10%であった。吸収は，クロムの型に依存する。クロム (VI)は，ク

1) :データは NationalWater Quality Data Bank (NAQUADAT) ，lnland Waters Directorate En-

vironrnent Canada 1985 
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ロム (III)に比べ多量に胃腸管から吸収される。クロム (VI)をラットに(クロム酸カリウム

として)飲料水にて暴露したときの組織内濃度は，クロム (III)(三塩化物として)の時の 4

~ 15倍高かった。クロム (VI)の吸収は部分的な腹腔内でのクロム (III)への還元により低

くなる (20)。食事中(生物学的に合同の)のクロム (III)とクロム (VI)，及び有機クロムの

胃腸管での平均の吸収率の推定値は，それぞれ， 5%と25%である (21)0 5%という数値

は，溶解性の無機クロム化合物の胃腸管からの吸収についてはよい推定値であると考えら

れるが，顔料である三酸化クロムのような不溶性の無機クロム化合物に対しては， 0.5% 

がより適正である (20)。

一度吸収されると，クロムの挙動は，酸化状態に依存する。クロム (vl)はすぐに細胞

膜を通過するが，クロム (III)はそうではない。つまり，胃腸管吸収後のクロム (VI)は赤

血球と血紫中にみられるが，クロム (III)は血禁中のみである。一度細胞膜を通過すると，

クロム (VI)はすぐに還元されてクロム (III)になり，同時に高分子と結合する。動物によ

る研究では，クロムは異なる化合物の経口及び非経口投与により肝臓，腎臓，牌臓，骨髄

に蓄積することがわかった。そしてその分布は種に依存する。ヒトでは，最も高い濃度

は，リンパ節や肺にみられ，それに牌臓，肝臓，腎臓が続く (20)。組織内のクロム濃度

は，年齢と共に低下する。実験動物とヒト両方とも，水に溶解性の化合物は，長期間で不

溶になる。

クロム化合物を経口投与すると，特にクロム (III)は，吸収率が低いため，ほとんどす

べて便により回収される。動物実験が示すところ，尿は吸収されたクロムの主な排出源で

ある。 2人のヒトによる 1年の平衡実験によると，クロムを食事により平均 200及び290

μg摂取すると，尿及び便から回収された総排出量は，それぞれ， 60及び 40%である

(20)。

13.11.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

ラットにおける経口 LD50値は，クロム (VI)では 20~ 250 mg/kg体重で，クロム (III)

では 185~ 615 mg/kg体重で，これらはそれぞれ重クロム酸塩やクロム (III)の化合物か

ら試験されたものである (20)。

短期暴露

3ヶ月の同系交配 BDラット(各投与量に対してオスメス 5~ 14匹)に 90日間，週 5日

食餌に顔料で水に不溶の無水酸化クロム (Cr203)を0，2， 5%暴露した (22)。この投与量

は， 0， 480， 1210 mgクロム (III)/kg体重/日に相当する (20)。生存ラット，食餌摂取量，

臓器重量，血液分析，主要臓器の肉眼及び顕微鏡での観察では，影響がなかった。唯一の

効果は，肝臓と牌臓が投与量に応じて 15~ 35%減少した (22)。
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長期暴露

クロム (III)

1年間の研究によると， 5週の Sprague-Dawleyアルビノラット(オス 9匹，メス 12

匹)にクロム (111)を飲料水に 25mg/1(三塩化クロム CrChとして)暴露した。これは 2.5

mg/kg体重/日に相当する。食餌の消費量，体重，組織の肉眼的及び顕微鏡での観察も影

響はなかった。唯一の影響は いろいろな組織にいくらかのクロムの濃縮があったことで

ある (23)。

クロム (VI)

1年間の研究によると， 5週の Sprague-Dawleyアルビノラット(各投与量に対してオ

スメス各 8-12匹)にクロム (VI)を飲料水に 25mg/1(クロム酸カリウムとして)まで暴露

した。最も高い投与量は 2.5mg/kg体重/日に相当する。食餌の消費量，体重，血液のパ

ラメーター，器官の肉眼的及び顕微鏡での観察も影響はなかった。唯一の影響は，水の消

費量の減少(20%)といろいろな組織におけるクロムの濃縮である (23)。

限定された生存期間による毒性実験によると， Charles River CD株(性ごとに 54匹)の

Swissマウスに，離乳から死まで，クロム (VI)を飲料水に 5mg/1(クロム酸カリウムとし

て)暴露した。生存のパラメーター，体重は影響を受けなかった (24)0 NMRIマウスに，

3代 29ヶ月クロム (VI)を飲料水に 135mg/1(クロム酸カリウムとして)暴露したが，生育

や生存には影響を与えなかった (25)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

90日間の実験期間にて，限定数の 3ヶ月の同系交配 BDラットに， 60日の交配期及び

妊娠期間を通して，オスメスに， 0， 2， 5%の濃度で水に不溶の顔料である無水酸化クロ

ム(11)を食餌中投与したが，生殖毒性，胎児毒性，催奇形性はみられなかった (22)。ハム

スターやマウスを使った実験では，妊娠期間中に，クロム (III)やクロム (VI)を非経口投

与したところ，生殖毒性，胎児毒性，催奇形性はみられなかった。これらの効果は，妊娠

毒性に関係していると考えられるが，決定的な結論は得られない (20)。

変異原性及びその他の関連症状

クロム (VI)化合物は変異原性を引き起こすが，類似の効果として，広い範囲での原核

生物(主に細菌，藍藻)や真核生物(原核生物以外)を用いた試験で，in vitro及びinvivo 

両方で染色体の異常を起こす。クロム (III)化合物は，同様な系では，活性はなく，高濃

度でのみ細胞毒性を示す。これらから，クロム (VI)は変異原性であるが，クロム (III)は，

そうではない。

クロム (VI)の変異原活性は，還元試薬により低くなったり，なくなったりする O 例え

ば，ヒトの胃液やラットの肝臓のミクロゾーム成分である。不活性なクロム (III)化合物

は，生物の系では変異原性物質には変わらない。しかし，強力な酸化剤で処理すると変わ

る。クロム (VI)とクロム (III)の変異原活性の差は，物理化学特性の差で説明できる。ク
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ロム (VI)は，細胞膜をすぐに通過し作用の原因となるが，強力な適応として，細胞内

でクロム (VI)が還元する聞に形成するクロム (III)やクロム (V)のような中間体がDNAの

ような高分子と配位子を形成し遺伝学的活性作用をもっ (20)。

発ガン性

生涯の発ガン性実験で， 3ヶ月の同系交配 BDラットのオスメス(各投与量当たり 60

匹)に週 5日で 600日間水に不溶の顔料無水酸化クロム (III)を0，2， 5%で食餌中に暴露

したが，腫療の発生は影響されなかった (22)。最大投与量は， 1210mgクロム (III)/kg体

重/日に相当する (20)。

限定された生存期間による発ガン性実験によると， Charles River CD株(オスメス各

54匹)の Swissマウスに，離乳から死まで，クロム (VI)を飲料水に 5mg/l (クロム酸カリ

ウムとして)暴露した。著者らによると (24)，この研究の示すところ，クロム (VI)は発ガ

ン性であるが，報じられたデータは限られており，評価できない (20)。

NMRIマウスに， 3代 29ヶ月クロム (VI)を飲料水に 135mg/l (クロム酸カリウムとし

て)暴露したが，胃に発ガン活性を示さなかった (25)。

クロムの発ガン性は，特に肺の腫傷について，多くの吸入に関する研究がなされた。他

の研究では(体内)移植や注射による投与がある。すべての有益な研究に基づいて結論づけ

られることは，カルシウム，鉛，ストロンチウム，亜鉛，クロム酸塩(クロム (VI))の発

ガン性に，実験動物では十分な証拠がある。三酸化クロム(クロム酸)や重クロム酸ナトリ

ウムの発ガン性には限定された証拠しかない。他のクロム (VI)やクロム (III)化合物と金

属クロムの発ガン性については，不十分な証拠しかない (2，26)。

13.11.6 ヒ卜への影響

必要量

成人の推定クロム必要量は，吸収しうるクロム (III)0.5 -2μgである。食餌における

クロム (III)の吸収の割合を 25%と仮定すると，毎日の食事による摂取量は，クロム (III)

2-8μgで，これは 60kgの成人の 0.03-0.13μg/kg体重/日に相当する (20)。

急性暴露

クロム酸塩(詳述されていなしミ)を 1-5g食物摂取すると，激しい急性毒性があり，胃

腸疾患，出血性体質，塵撃を引き起こす。心臓血管衝撃に続き死が起きることもある

(20)。

変異原性

いくつかの職業上の研究によると，クロム (VI)化合物を暴露した労働者には染色体異

常や姉妹染色分体交換のような遺伝子毒性効果が増す(20)。

発ガン性

疫学研究では，職業上のクロム (VI)化合物の暴露と肺ガンによる死亡率との聞に関連
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があることがわかった。これらの研究を基に結論されることは，これらの職業上の環境で

暴露されるヒトの呼吸器の発ガン性の十分な証拠である。他のクロムの関連の職場環境で

の肺ガンリスクについてのデータや肺以外の器官でのガンのデータは，不十分である。疫

学データは，金属クロム，クロム (III)，クロム (VI)の発ガンリスクへの相対寄与の評価

や溶解性対不溶性クロムの評価に用いられないが，異なる溶解度のクロム (VI)化合物の

混合物を暴露すると，ヒトには最も高いリスクが生ずる (2，26)。

IARCは，クロム (VI)を Group1(ヒトに対する発ガン物質)に，金属クロムとクロム

(111)をGroup3(ヒトに対する発ガン性によって分類できない)に分類した (2，26)。

13.11.7 暫定ガイドライン値

原理的には，健康影響は酸化状態で大きく決定されるため，クロム (III)とクロム (VI)

の異なるガイドライン値が導かれるべきである。しかし，現在の分析方法や水中のクロム

の多様な酸化型から，ガイドライン値を総クロムとすることがのぞましい。

クロム (VI)の吸入発ガン性と遺伝子毒性を考慮すると，現在のガイドライン値 0.05

mg/lは疑問である。しかし，新しい値を導く毒性学的データはサポートされていない。

実務的な対応として 0.05mg/1は，健康に重大なリスクを与えるとは考えられないので，

今後新しいデータが入手可能となり，クロムが再評価されるまで暫定ガイドライン値とす

る。
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13.12 色度

13.12.1 一般情報

存在形態

水中の色度は，着色した物質によるもの (1真のJ色度)と懸濁した物質による光の散乱

によって，通常の光のある波長，また，これら成分が合わさったものが「見かけの」色度

である (1-3)。浄水処理はほとんどの懸濁物質を除去し，残りの色の大半が真の色度に

起因するものであり，一般的に見かけの色度よりかなり低い (4)。

快適・利便上の性質

過去の研究によると，一般的に飲料水の色度の原因である有機物質(主に，フミン酸と

フルボ酸)は，土の臭味をつけるが，この明白な証明はない。色度の高い汚染された水は，

不快な味を持つが，これらの詳細な関係はわからない。水中の有機着色物質は，多くの水

棲微生物の成育を刺激することが知られている。そのあるものは，水中の臭気の生成と直

接関連する (5)。

13.12.2 分析方法

飲料水の色度測定には，本質的には つの方法がある。 1つは，目視で標準列と比較す

る方法で，いま 1つは吸光光度法である (6)。



目視比較法では，色度は，真の色度単位 (TCU又は Hazen単位)で測定されるが，

lTCUは，塩化コバルト 2mg/l存在下の 11中に白金 1mg(塩化白金酸として)の発色と

して定義されている (4，6)。目視法では，試料水をろ過し，既知の標準列と比較する。こ

の方法は自然の水の色度(黄褐色)の測定用に考案されているため，他の色度への応用は難

しい。自然の表流水中の色度は，一般的に， pHの上昇と共に増加する (1)。よって，色

度の測定には，試料水の pHも記録することが推奨される (4，6)。

吸光光度法も，セルロースアセテートメンプランフィルターによりろ過し，ろi夜の吸光

光度分析を行う (6)。

13.12.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

水

既述したが，自然水中の色度は，主に有機物質によるもので，特に溶存するフミン酸，

フルボ酸であるが，それは土やピートや腐敗した草木からのものである。加えて，無機の

鉄やマンガンは，地下水や表流水中に存在し，それぞれ赤や黒の色相を持つ。特にパル

プ，紙，染料，織物工業からの色度の高い排水は，着色水の原因となりうる。

水道水の着色は，配水管内の鉄(赤)や銅(青)の溶解により生ずる可能性があり，それら

の色は微生物学的過程により強くなりうる。微生物の活動は， I赤水」を造る。つまり，

「鉄バクテリア」が2価の鉄を 3価の鉄に酸化するからである。同様に，黒い着色は，バ

クテリアが溶解性のマンガンを酸化し不溶の形にするからである。

13.12.4 実験動物と invitro試験での影響実験

短期暴露

土壌フルボ酸の低灰分製剤を飲料水に 10，100又は 1000mg/lの濃度でメスのラットに

90日間投与した (Becking& Yagminas， 1978，未発表データ)。体重，食餌や水の摂取量，

器官/体重比率や組織構造について重大な変化はなかった。同じフルボ酸をラットに毎日

14日間 1000mg/kg体重で投与した，致死量ではなかったが，体重の増加率の減少や腎臓

酵素濃度のわずかな変化があった。

飲料水中にフミン物質のうち塩素化されていないもの(全有機体炭素 (TOC)1. 0 g/l )と

塩素化されているもの (TOCo. 1， 0.5， 1. 0 g/l )を調製し， 90日間 Sprague-Dawleyラ

ットのメスのグループに投与した (7)。平均体重増加量と最終体重が1.0 g/lの塩素化フ

ミン物質では極端に減じたが，0.5g/1の塩素化フミン物質と1.0 g/lの塩素化されてい

ないフミン物質では僅かであった。食餌の消費量ではほとんとマ変化がなかった。しかし，

液体の消費量はかなり減じた。1.0 g/lの塩素化されていないフミン物質， 1. 0 g/lと0.5

g/lの塩素化フミン物質では，それぞれ， 14%， 16%， 17%であった。この研究における

最も重要な発見は， 1. 0 g/l塩素化フミン物質における血尿の発生の増加と激しさである。
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これらの研究の提示するところは，目的器官の影響に関する限り，フミン酸の塩素化副生

成物の暴露のリスクは少ない。

変異原性及びその他の関連症状

塩素化及び塩素化されていないフミン酸(TOC19/1蒸留水)にて invitro及び invivo 

の変異原性試験が行われた。Ames試験では，塩素化後の試験のみ変異原性を示したが，

姉妹染色分体交換の誘導が，塩素化及ぴ塩素化されていないフミン酸両方で観察された。

それに対し，tn vwo試験では，塩素化及び塩素化されていないフミン酸両方で変異原活

性の明確な証拠はなかった (8)。

13.12.5 ヒ卜への影響

色度を生成する有機物質は，それ自身健康に有害であるとは考えられていない。しか

し，それらは塩素と反応して望ましくない量のトリハロメタンを含む消毒副生成物を造

る。

多くの金属は水中のフミン物質とすぐに錯体を形成するが，それらは溶解度を極端に増

加させる (9，10)。例えば，自然にあるフミン物質では，鉄の溶解度は係数で 109増加す

る(10)。

フミン物質と毒性金属であるアルミニウム，銅，カドミウム及ぴ水銀などとの錯体の生

物への作用とヒトへの毒性についての研究はほとんどない (11)。

13.12.6 結論

飲料水中の色度は，普通，腐植土からの着色有機酸(フミン及びフルボ酸)による。色度

は，鉄や他の金属の存在に大いに影響を受けるが，それらは，自然の不純物であり錆の生

成物である。またそれらの原因は，産業排水による汚染であり，害のある地域であること

を最初に示すことになる。水道における色度の原因については調査をしなければならない

が，本質的な変化があったときはなおさらである。 15TCU以下の色度は，普通消費者に

受け入れられるが，地域の状況に応じて変化する。飲料水中の色度に関して，健康に基づ

いたガイドライン値は提案されていない。
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13.13 銅

13.13.1 一般情報

存在形態

広範囲にわたって用いられる銅化合物は， CuCIz・2HzO(CAS no. 7447-39-4)， Cu 

(N03) 2・3HzO(CAS no.l0031-43-3)，及び CUS04・5H20(CAS no. 7758-99-8)を含んで

いる。

物理化学的性質 (1，2) 

化合物

CuCIz・2H20

Cu (N03) 2・3H20

CUS04・5H20

水溶解度(g点)

710 (O.C) ; 1080 (100.C) 

1380 (O.C) ; 12700 (100.C) 

320 (O.C) ; 2030 (100.C) 

-199-



快適・利便上の性質

溶存する銅は飲料水中に色度と不快な渋味をもたらす (3)。水中の銅濃度が1mg/lを超

えると洗濯物や配管設備に汚れが生じる。味覚の境界点は 5mg/l以上であるが，蒸留水

中では 2.6mg/lで感知できる (4)。溶存する Cu2+の感覚器官への刺激の境界点はミネラ

ルウォーター中では 0.8-1. Omg/lであり ，5mmol/lのしょ糖中では 2.4-3.2 mg/l 

である (5)。

主な用途

銅は重要な熱・電気伝導体である。それは，水管，屋根材，家庭用品や化学設備，また

芸術品や多くの合金(例えば真ちゅうや青銅)にも用いられている。銅の酸化物，塩化

物，硫酸塩，酢酸塩，臭化物や炭酸塩は害虫の抑制，無機染料，食品添加剤，写真術，種

子消毒剤，殺菌剤や殺藻剤，電鋳として広く用いられている (1，2， 6)。

環境中の挙動

一価の銅は水溶液中では不安定である。水に不溶性である銅(1)化合物 (CU20，CU2S) 

とある種の銅 (1)錯体だけが水環境中では安定である。 Cu(II)はアンモニウムイオンや塩

化物イオン，あるいはフミン酸のような無機及び有機配位子と錯体を形成する (2)。

13.13.2 分析方法

最も重要な銅の定量方法及びその検出限界はフレーム検出器(1.5μg/l)かグラファイ

トファーネス (60ng/l) を用いた原子吸光分析法，あるいはパルスアノーデイックスト

リッピングボルタンメトリー (pulseinverse voltammetry) (1 ng/l )，分光光度法

(100μg/l )，中性子活性化法 (500mgの団体試料中に 0.2ngの銅)，発光分光分析法

(0.5μg/l)である (6，7)。

13.13.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

大気

アメリカやヨーロッパの田園地域における大気中の銅濃度は通常lOng/m3以下である。

都市地域ではほぼ1500ng/m3程度の濃度であるが(6，8)，約 25ng/m3というデータも得

られている (6)。

水

飲料水中に自然に存在する銅濃度は 11あたりおよそ数マイクログラムである (6)。硬

度， pH，陰イオン濃度，酸素濃度，温度及び、パイプ系統の技術的条件などの特質により

(1， 6)，鋼管中の水は 11あたり数ミリグラムの銅を含むことがある (1，9) 0 12時間滞留

していた飲料水の試料において，22mg/lという高濃度の銅が見られた (10)。

食物

銅が特に豊富(10-100mg/kg) な食物は子牛の肉や，豚，羊及び子午のレバーであ
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る。チョコレートやチョコレート製品，紅茶やコーヒー(ドライ)も lkgあたりlOmg

以上の銅を含有することがある。他の食物については 10mg/kg (ナッツ類)まで含有

し，中央値はおよそ 2mg/kgと評価される (1，11)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

銅は主に食物や飲料水を経由してヒトに摂取される。オランダでの 24時間摂取量につ

いての 2つの研究では，ヒトひとりあたりの銅の平均 1日摂取量は1.2 -1. 4mgであっ

た(1)。ドイツの西地区と東地区で，それぞれ1.82 -2. 38mg/日(11)及び0.95mg/日未

満の摂取量(対照調査) (12)が報告されている。また，アメリカにおける摂取量は 2-4

mg/日だった (6)。飲料水が銅製の設備を通過しているならば，それは日々の銅摂取量の

重要な一因となりうる (1，6)。

13.13.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

新生ラットで， 100%に至るまでの銅の吸収が観察された。いくつかの動物種における

銅の吸収率は，離乳後 10%以下にまで減少した (13)。ヒトの腸管からの銅の推定吸収率

は25%から 65%の範囲である (13)。成人の場合，銅の吸収率や保持率は一日当たりの摂

取量による。従って，銅の過剰摂取は起こりにくい。人工乳で育てられた幼児についての

収支研究では，摂取量に対する吸収と保持の割合は，それぞれ23.9%と21.9%であった

(14)。

銅は必須元素である。成人での収支研究では， 20-80μg/kg体重/日に相当する 1-5

mg/日の銅を摂取する必要があることが示された (15，16)。成人の正常な銅含有量は 1-

2mg/kg体重である。新生児の場合，総体内銅の 90%以上 (4-5mg/kg体重)が肝臓

に含まれている。新生児の肝臓中の銅濃度は成人の肝臓中より 6-10倍高い (17)が，生

後3ヶ月間で減少する (18)。

血禁中の正常な銅濃度は 0.9-1. 3mg/lである (17)。このうち 5-10%はアルブミン

と結合し， 90 -95%は特に銅運搬体蛋白質であるセルロプラスミンと結合する (8，13)。

肝臓中では，銅は主にメタロチオネインと結合するが，機能上，特定の酵素とも結合する

(19)。例えば，グルテシオンは有毒と考えられる銅の自由イオンを捕捉する緩衝剤として

働く (20)。新生児の肝臓中で，メタロチオネインが銅や亜鉛で偏って飽和されるのは，サ

イトソルの亜鉛:銅の比による (18)。

1日あたりおよそ lmgの銅がセルロプラスミンと結合する組織に輸送される (15，16)。

主に糞便を経由して排植される。尿中にはその日の摂取量のわずか 0.5-3%しか含まれ

ない (6，21， 22)。

-201 



13.13.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

動物種や投与された銅塩の陰イオンによって，経口 LDsoは15 (モルモット:CuClz) 

から 416 (ラット Cu(OH) Cl ; CU20) mg/kg体重の範囲で変化する (13，21， 22)。

短期暴露

蓄歯動物に 1年未満の期間， 50mg/kg体重までの銅を経口投与した研究では，ほとん

どの場合まるで影響を受けないか，あるいは一過性の毒性の徴候を示した後銅暴露に対し

順応した。ウサギ，ブタそしてヒツジには，そのような順応は認められなかった (13，21， 

22)。特にヒツジは銅の過剰摂取による急性影響のいくつかに敏感であった。

長期暴露

2つの経口投与研究から， 5mg/kg体重/日 (1年間;イヌ)と 160mg/kg体重/日 (2

年間;ラット)の NOAELが，肝機能に変化を示さない用量(イヌ)といくつかの肉眼

あるいは顕微鏡による病理学的パラメーター(ラット)に基づいて求められた。 16ヶ月

にわたるウサギの研究での肝硬変様の変化から， 12mg/kg体重/日という LOAELが算出

された (21，22)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

妊娠 6-14日と 5-15日のマウスとラットに 30mg/kg体重/日でグルコン酸銅を経

口投与したが，胎児毒性も催奇形性も認められなかった。同等の暴露による別の実験では

ラットの出産率に影響はなかった。硫酸銅を暴露された母親の胎児の骨格奇形からより高

い NOAELが報告された。しかしながら，母親の食物摂取量の減少をその原因として除

外することはできなかった (6，21， 22)。

変異原性及びその他の関連症状

変異原性試験の結果については結論に達していない (6)。銅の自由イオンを用いた tn

vitro試験から得られた正の結果を tnvwo条件に当てはめることはできない。 tnvwoで

は銅は常に低分子量や高分子量の配位子と強く結合している (18，19)。

発ガン性

種々の銅化合物を動物に経口あるいは腹腔内投与した数多くの研究の結果から，一般的に

銅やその塩類には動物に対する発ガン性が無いと認めている (6，21， 22)。

13.13.6 ヒ卜への影響

急性暴露

成人の経口致死量は，銅(11)塩濃度で 50-500 mg/kg体重の範囲にある。摂取した銅

(11)イオンによる恒吐，下痢，吐き気，及び局部的な炎症によると思われる急性症状がい

くつかのケース報告中で述べられている (6，21， 22)。このような症状を引き起こす飲料

水や飲み物中の銅(11)濃度は 30mg/lとされているが，そのときの銅の結合状態や化学的
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形態で変化する。

短期暴露

血液透析装置の銅管は，患者の全身性の銅中毒の原因となる (21，22)。新品の銅製ケト

ル中の飲料水を 3ヶ月以上にわたり食物や飲み物の調製に用いた場合，その飲料水は生後

15ヶ月の子供に対して，血清中の銅濃度の著しい上昇，行動上の変化，下痢，及び進行

性の体力喪失を起こすとされている (23)。

生後 14ヶ月の幼児が微細結節の存在を特徴とする肝硬変で死亡した。おそらく銅製の

装置を通過し，幼児の食事の準備に常に用いられていた超酸性水 (veryacid water)中

の 6.8mg/lまでの銅に暴露したためであろう (24)。幼児の肝硬変に関する 22の同様な

ケース全てが， ドイツの限られた二つの地域で報告されている (25)。生後数ヶ月の幼児に

肝硬変を引き起こす 1日当たりの銅摂取量は (26)，少なくとも 900μg/kg体重と見積もら

れており， 1日当たりの必要量の約 10倍である (21，22)。

長期暴露

胆汁中の銅の排j世の減少によって引き起こされる肝レンズ核の変性(ウィルソン病)で

は，数年間にわたり暴露を受けた場合を除いて， 1日当たりわずか数ミリグラムの銅摂取

量で，肝硬変や多くの器官に過度の銅蓄積が十分に起こる (6，27)。生後数ヶ月の健康な

新生児の肝臓中の銅の状態は，ウィルソン病を患っている人のそれに匹敵しており (28)， 

このことから幼児が子供や成人に比べて，銅のホメオスターシスをおびやかす因子に対し

てより敏感である理由を説明することができる (25)。

最近のフィンランドの報告では，心臓の冠状動脈病の発症率と，セレン不足の状態下で

の血柴中の銅濃度との聞には正の相聞があると主張された (29)。この研究では，過度の銅

暴露を受けた期間やその起源については明らかにされていなかった。

13.13.7 暫定ガイドライン値

イヌでのいくぶん古い 1年間にわたる研究や銅の特性により得られた肝毒性に対する 5

mg/kg体重/日の NOAELから， 1982年に JECFAは暫定最大 1日受忍摂取量 (PMTDI)

を0.5mg/kg体重と定めた (21，22) 0 PMTDIの 10%を飲料水から摂取するとすれば，

銅のガイドライン値は 2mg/l (丸めた数値)となる。この研究では新生児における銅代

謝の違いを考慮していないが，人工栄養児の他の経路からの銅摂取量は通常少ないので，

2mg/lという濃度は安全側に十分余裕があると考えられる。しかし，ヒトに対する銅の

毒性に関しては不確実な点があることを考慮して，ガイドライン値は暫定的な値とされて

いる。銅は味覚の問題を起こしうるが，健康影響に基づく暫定ガイドライン値は，味覚の

点でも許容範囲であろう。
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13.14 シアン化合物

13.14.1 一般情報

最近のシアン化合物に関する文献のほとんどが根菜作物キャッサパについての報告であ

る。キャッサパは，熱帯地方や亜熱帯地方の発展途上国に生活する 3から 5億人の人々に

とって，重要な主食である。キャッサパは，適切に加工・調整されなければ，大変高濃度

のシアン化合物を含有する可能性があり，病気の発生率はその消費量に関連している。

13.14.2 分析方法

水中のシアン化合物は滴定法と吸光光度法で定量でき，その定量限界は 2μg/lである

(1)。

13.14.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

水

シアン化合物は，主に工業汚染の影響で， しばしば飲料水中に発見される。

食物

最近の研究では.シアン化合物に対する食事による暴露は，発展した固より発展途上国

のほうがずっと大きいことを提議している。キャッサパを消費するリベリアの一群 73名

の被験者について，シアンイオンの 1日の平均摂取量は 0.61mg/kg体重と計算された

(2)。発展した国々における 1日の平均摂取量を計算するため，十分とはいえないデータ

が入手できたとしても，これほどまでに大きな値にはなりそうもない。

13.14.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

シアンイオンは胃腸管で直ちに吸収される，酵素ローダネーゼにより速やかにチオシア

ン酸塩に変換される。ラットにシアン化物を経口あるいは皮下投与すると，主として尿中

にチオシアン酸塩として排植される (3，4)。ゴールデンハムスターにシアン化物を皮下投

与した場合は，尿中にチオシアン酸塩として，投与量に対して比較的小さい割合 (10-

15%) で排池されるようだ (5)。その理由はハムスターのローダネーゼ活性はラットより
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低く，ハムスターはシアン化物をチオシアン酸塩により少量しか変換できないためである

(6)。

13.14.5 実験動物と invitro試験での影響

短期暴露

6匹の雄と 2匹の雌のAfricanラットの群に 2500mg/kgのシアン化カリウムを含む飼

料を 84日間与えたところ，飼料摂取量と体重の増加が減少した。甲状腺，肝臓，腎臓，

牌臓への病理学的な影響は認められず，血清中の総タンパク質，アルブミン，アスパラギ

ン酸アミノトランスフエラーゼ，アラニンアミノトランスフエラーゼにも何の影響も観察

されなかったが，血清尿素濃度は上昇した (7)。

7匹の雄の Sprague-Dawleyラットの群に，200mg/lの濃度でシアン化カリウムを添

加した飲料水を与えたところ，肝臓重量はわずかに増加したが， 21日後の体重の増加に

は影響はなかった。 200mg/kgのシアン化カリウムを添加した飼料を与えたところ，どち

らのパラメータにも影響はなかった。しかしながら，飼料に加えたシアン化物は速やかに

消失あるいは結合した形跡があり，実際の暴露量は予期したよりも少なかったようであ

る。この研究においても，シアン化物はラットでのセレンの毒性に対して，おそらく

SeCNイオン形態をとることにより，いくらかの防護作用を持つことが示された (8)。

6匹の離乳したブタに 56日間，シアン化カリウムを含む飼料 (500mgシアン化物/kg)

を与えた。飼料摂取量の減少が観察されたが体重増加には影響はなかった。甲状腺重量

に増加の形跡が認められた以外には，検査したいくつかの器官の重量に影響はなかった。

一連の組織の病理学的検査では，処理に関連した影響は認められなかった (9)。

ブタにシアン化物含量が0，96， 400mg/kgのキャッサパ飼料を 72日間与えた。血清チ

ロキシンの低下が，両投与量で認められた。血清中の総タンパク質，アルブミン，アラニ

ンアミノトランスフエラーゼ，アスパラギン酸アミノトランスフエラーゼに影響はなかっ

たが，血清尿素は上昇した (10)。

シアンイオンを 1.2mg/kg体重/日量で 0-12週間経口投与したミニチュアブタでは，

赤血球のグルコースー6ーリン酸脱水素酵素の活性が有意に低下したが，その活性の低下は

16週間後には，対照群と同レベルにまでもどった。シアンイオンを 0.4と0.7mg/kg体

重/日のより少ない量で経口投与すると，初期には酵素阻害の発現が遅くなったが， 20週

目には対照群や最高投与量群に比べて有意に活性が低くなった (11)。

ブタに 0，0.4， 0.7， 1. 2 mg/kg体重/日のシアンイオンを 6ヶ月間経口投与して，行

動に与えるシアン化物の影響を研究した。シアン化物への暴露により，その投与量の増加

につれ，二面価値 (ambivalence)が増加し刺激に対して反応時聞がより遅くなること

が報告された。高エネルギーを必要とする行動は，低エネルギーですむ行動より容易に影

響を受ける傾向にあった。グルコース代謝に与える影響が，この知見の説明を可能にする
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ものとして提案された。血清チロキシンや，より著しいトリヨードチロニンレベルの減少

が， 3投与量すべてで認められた (12)。しかしながら，明白な影響は最高投与量群にのみ

観察された。

10匹の雄のラットの群にほぼ1年間，メチオニン，ビタミン B12' ヨウ素及びシアン化

カリウム(1500mg/kg)を添加した 10%カゼイン飼料を与えた。シアン化物を与えない

対照群と比較すると，体重増加の抑制が研究期間中観察されたが，死亡や臨床的な毒性の

徴候はなかった。甲状腺機能の低下を示唆する血柴チロキシンとそのチロキシンの分泌速

度の低下は 4ヶ月では明白であったが， 1年後にははっきりしなくなった。死体解剖の結

果，動物達の甲状腺は肥大していることが明らかになった。それは適応機能であるのかも

しれない。脊髄，特に白質の組織病理検査では，対照群とシアン化物投与群との聞にいく

つかの相違もまた見いだされた (13)。

ヒヨコに 28日間，キャッサパの根茎粉 (cassavaroot meal)を 30%まで含む飼料を

与えた。キャッサパの根茎粉自体は総シアン化合物を 300mg/kg含んでいた。生存率，

授乳動作，体重増加あるいは血液学上の観点からの影響は認められなかった。 3%のキャ

ッサパの葉粉 (cassavafoliage meal) (156mg/kgの総シアン化物及び20μg/kgのアフ

ラトキシンを含む)を加えた飼料は，体重増加の低下をもたらした (14)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

シアン化カリウム (500mg/kg) を添加したキャッサパ飼料を， 20日間， 20匹の妊娠

ラット群に与えた。母親と子に，出産後 21日間の授乳期間中も同じ飼料を与えた。何匹

かの子には，離乳後も更に 28日間，同飼料を与えた。妊娠，授乳動作あるいは子の成長

に影響は見られなかった。しかしながら，シアン化物を投与しなかった母親の子に，離乳

期後投与した場合には，未処理の対照群と比較して，体重増加と飼料摂取量の低下が観察

された (15)。

6匹の妊娠したブタの群に，出産するまでの間， 0， 250， 500mg/kg (シアン化カリウ

ムとして)の濃度でシアン化物を添加したキャッサパ飼料を与えた。その後， 56日間の

授乳期間中はその雌ブタと子には標準飼料を与えた。シアン化物の食餌投与は，胎児の数

や体重に影響を与えなかった。母親の甲状腺重量がわずかに上昇した。病理学的変化も最

高投与群の器官に観察された (16)。この研究は，ラットでの短期間の研究で認められた影

響と比べ，ブタではより低い投与量で影響が起こりうることを示している。

妊娠したゴールデンハムスターに，妊娠の 6-9日目の間，浸透性のミニポンプにより

シアン化ナトリウム (0.126 -O. 1295 mmol/kg/時間)を皮下注入した。子の再吸収と奇

形が高い発生率で認められ 最も一般的な奇形は神経管の欠損であった (5)。

13.14.6 ヒトへの影響

シアン化合物はビタミン B12濃度を低下させ，このためビタミン B12不足を悪化させる
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可能性がある。また，甲状腺でのヨウ素の取り込みに影響を及ほし，ザイールでは甲状腺

腫(クレチン病)の発生率を増加させることにもつながった。栄養不足や先天的な代謝障

害のある人々は，特に障害を受けやすい(17)。高濃度のシアン化物を含む不十分な製法に

よるキャッサパを消費していた結果として，住民に甲状腺や特に神経系への慢性的な影響

が認められた。この問題は，製造方法の変更や栄養状態の全般的な改善が広く報じられた

西アフリカの住民については有意に減少したようである。

13.14.7 ガイドライン値

ガイドライン値を設定するのに適した毒性学上の研究は非常に限られた数しかない。し

かしながら，ブタはラットよりも感受性が高いようだと文献中で指摘されている。入手で

きるただ一つの報文によれば， 6ヶ月間， 1. 2mg/kg体重/日で暴露したブタに明白な影

響が認められた (12)。この影響は，行動パターンや血清の生化学的組成において認められ

た。

この研究結果から得られた LOAELに，種内及び干重聞の差異による不確実係数 100を適

用することにより (LOAELにさらに他の係数を加えることは，観測された変化の生物学

的意義を越えてしまうという疑いがあるので，必要ではない)TDI 12μg/kg体重が算出

された。

他の起源からのシアン化物の暴露は通常少なく，飲料水からの暴露が唯一断続的なもの

であるので， TDIの20%が飲料水に割り当てられた。従ってガイドライン値は 0.07mgバ

(丸めた数値)となり，この値は急性及び長期間の暴露に対応できると考えられる。
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13.15 フッ化物

13.15.1 一般情報

存在形態

フッ素はその高い反応性のため，自然界では元素状態では存在しないものの，ごくあり
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ふれた元素である。フッ素は地殻中に約 0.3g/kg含まれ，多くの鉱物中にフッ化物を形

成して存在する。ホタル石，氷晶石，フッ素リン灰石は最も一般的である。フッ化物イオ

ンの酸化状態は 1である。

物理化学的性質(1，2) 

↑生質 フッイヒナトリウム (NaF) フッ化水素 (HF)

物理的状態 白，結晶，粉末

融点 ("C) 993 

沸点 (OC) 1695 (100 kPa) 

密度 (g/cm3
) 2.56 

水溶解度 42 g/l (10
0

C) 

酸度

主な用途

無色液体か刺激臭をともなう気体

83 

19.5 

20
0C以下で容易に溶解

液体では強酸;水に溶解すると弱酸

無機フッ化物はアルミニウムの生産に用いられている。同様に，製鉄業やグラスファイ

パー産業で融剤として，また， リン酸肥料(平均 3.8%のフッ素を含んで、いる)， レンガ，

タイル，セラミックの生産にも用いられる。フルオロケイ酸は公営水道のフッ化物添加計

画に用いられる (1)。

環境中の挙動

フッ化ナトリウムは水に溶解するが(1)，フッ化アルミニウム，フッ化カルシウム，フ

ッ化マグネシウムはわずかに溶解するだけである (3)。

13.15.2 分析方法

フッ化物は通常，イオン選択性電極によって定量される。それは，水中に溶存する，遊

離及び錯結合したフッ化物の総量を測定可能である。その方法は少なくとも 20μg/l含む

水に対して用いることが可能である (2)。フッ化物を 10μg/lの濃度で含有する雨水につ

いて， 1μg/lの検出限界が報告された (4)。

フッ化物選択性電極を用いる方法や， O. 05 -O. 4 mg/lの濃度範囲でフッ化物を定量す

るイオン分析器が報告されている (5)。わずかな修正でその方法は 0.4-2.0 mg/lのフ

ッ化物の測定に用いることが可能である。

13.15.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

大気

自然界のパックグランド濃度は， 0.5ng/m3のオーダーである。もし，ヒトによる放出

を考慮するならば，世界的なパックグランド濃度は 3ng/m3のオーダーである。オランダ

では，起源となる要因のない地域の濃度が30-40ng/m3で，多くの起源のある地域では

70ng/m3にまで上昇している (2)。アメリカやカナダにおいていくつかの生活共同体の大
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気中のフッ化物の調査では，その濃度は 0.02-2.0μg/m3の範囲であった (6)。中国の

ある省では，室内空気中のフッ化物濃度は，料理や食物の乾燥や保存に用いる高フッ化物

石炭 (high-fluoride coal)の室内燃焼の影響で， 16 -46μg/m3の範囲である (7)。

水

フッ化物の痕跡は多くの水中に存在し，より高い濃度はしばしば地下起源に由来する。

海水では総フッ化物濃度は1.3mg/lと報告されている (2)。フッ素含有鉱物の豊富な地域

では，井戸水は Uあたり約 10mgまでのフッ化物を含む可能性がある。報告されている

自然濃度の最高値は 2800mg/lである。フッ化物は工業排出物として河川にも混入するだ

ろう (2)。地下水では，フッ化物濃度はその水が通過する岩石のタイプにより様々である

が，通常lOmg/lを超えることはない (3)。オランダのライン川では 0.2mg/l以下であ

る。マース川では様々な工業過程により濃度が変動する (0.2-1. 3 mg/l) (2)。

中国のある村の地下水中のフッ化物濃度は 8mg/lより高かった (8，9)。カナダでは公

τ 営水道について， < 0.05 -0.2 mg/l (フッ素添加なし)と 0.6-l. 1 mg/l (フッ素添

加)のフッ化物濃度が報告されている。井戸水からの飲料水では 3.3mg/lまでの濃度が

報告されている。アメリカでは人口の 0.2%が 2.0mg/l以上で暴露している (3)。オラン

ダでは全浄水場の年平均値は 0.2mg/l以下である (2)。土壌に含フッ化物鉱物が豊富であ

るアフリカの国では，飲料水中の濃度は比較的高い(例えばタンザニアでは 8mg/lであ

る) (3)。

食物

事実上すべての食料が，少なくとも，微量のフッ化物を含んでいる。すべての野菜が，

土壌や水から吸収することで，いくらかのファ化物を含んで、いる。畑で成長した野菜の最

高濃度は，カーリイケイル(訳注:キャベツに似た野菜) (新鮮重量で 40mg/1屯まで)

やエンダイブ(新鮮重量で 0.3-2. 8mg/kg)が見られている (2)。高濃度を含む他の食

品は，魚 (0.1 -30 mg/kg) やお茶である (2，3)。お茶が高濃度であるのは，お茶の草

木中に自然に高濃度で存在することや，成長や発酵の聞に添加剤を用いられることによっ

てもたらされることがある。乾燥茶中の濃度は 3-300 mg/kg (平均 100mg/kg)である

ので， 2 -3杯のお茶にほぼ0.4-O. 8mg含まれるだろう (2，6)。高濃度のフッ化物を

含む水をお茶に用いる地域では，お茶を経由して摂取される量は数倍以上になることがあ

る。

歯科利用

歯科的目的のフッ化物調剤に低濯度(錠剤に 0.25-1mg，練り歯磨きに 1000-1500 

mgフッ素/kg)，あるいは高濃度 (lOOOOmg/1含む液体や， 4000 -6000 mg/kg含むゲル

が部分的使用に用いられる)で含まれる (2)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

フッ化物に 1日で暴露する濃度は，主に地理学的な地域に依存する。オランダでは，フ
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ッ化物の 1日の総摂取量は1.4 -6. Omgと計算されている。フッ化物摂取量の 80-

85%は食物起源とみられる。飲料水からの摂取量は 0.03-O. 68mg/日で，歯磨き粉から

は0.2-0.3mgである。子供に対する食物や水からの総摂取量は消費量の低下のため減

少している。しかしながら，体重に比例して食物や水の摂取量は増加し，歯磨き粉やフッ

化物錠剤 (1日あたり 3.5mgに至るまでのフッ化物)の飲み込みが更に増加させている

(2)。

いくつかの研究で， 0.46から 3.6-5.4mg/日までの範囲で 1日の総摂取量が報告さ

れている (6)。火山地帯(例えばタンザニア)の 1日の暴露は，成人で 30mg程度になる

だろう。それは主に飲料水からの摂取である G.E. M. Smet，私信， 1990)。地下水中の

濃度が比較的高い地域では，飲料水はフッ化物の起源としてますます重要になる。石炭中

のフッ化物含有量の高い中国のある省では，フッ化物の 1日の平均摂取量は大気を経由し

て0.3から 2.3mgで，食物を経由しては1.8から 8.9mgの範囲である (10)。

13.15.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

経口摂取後，水溶性のフッ化物は素早くそしてほとんど完全に胃腸管で吸収される。水

への溶解度が小さいフッ化物は，吸収される割合も小さい。吸収されたフッ化物は血液で

輸送される。長時間にわたって飲料水からフッ化物を摂取すると，血液中の濃度は飲料水

中の濃度と等しくなり，その関係は飲料水中の濃度が 10mg/tまで成り立つ。フッ化物の

分布は急速な過程であり，歯や骨に取り込まれ，事実上，軟組織には蓄積されない。歯や

骨組織への取り込みは可逆的であり，暴露の停止後には，これらの組織から移動するフッ

化物は尿，糞便及び汗から排j世される (3，6， 11)。

13.15.5 実験動物と invitro試験での影響

長期暴露

大部分の長期間の研究は限られている。フッ化ナトリウムでの飲料水の研究では骨組織

への影響が観察された。ラットとマウスでの 2年間の研究(飲料水 11あたり 25mg，175 

mgのフッ化ナトリウム)では，象牙質の変色と形成異常が両投与量で発生した。高濃度

投与の雌にだけ長骨に硬骨化が見られた (12)。ラットでの別の新しい 2年間の研究では，

フッ化ナトリウムで 4mg/kg体重/日の最低投与量も含めて，すべての投与量において歯

(エナメル芽細胞の形成異常，破砕した切歯や奇形の切歯，エナメル質の形成不全)と骨

(骨膜下の角化症)に影響があった (13)。

変異原性及びその他の関連症状

フッ化物(通常フッ化ナトリウム)での変異原性についての研究が数多く行われてい

る。細菌や見虫での試験は陰性であり ，in vivoの研究でも同様に陰性であった (11，12， 

14)。哨乳動物の細胞での invitroの研究では，細胞毒の濃度でのみ 01Omg/l)フッ化
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物は遺伝子の損傷(染色体異常を含む)を引き起こすが，そのメカニズムは解明されてい

ない。この遺伝子への影響は，おそらく実際のヒトの暴露に対して限られた暴露である

(11)。

発ガン性

IARCは1987年に利用可能な研究を評価し，その限られたデータは実験動物に対して

の発ガン性の証拠としては不十分であると結論した (14)。ラットとマウスに(フッ素イオ

ンとして) 11， 45， 79 mg/lのフッ化ナトリウムを含む飲料水を与えた最近の研究では，

雄のラットにだけ骨肉腫の発生率が増加した(対照，低濃度，中濃度，高濃度投与の各群

に対して，それぞれ0/80 0/51， 1/50， 3/80の発生率であった)。この増加は，雄のラッ

トでの発ガン作用を証明するには不確かな結果であると考えられた。またこの研究では，

雌のラットや雌雄のマウスでは，類似の作用は認められなかった (12)0 2年間にわたり 4，

10， 25mg/kg体重/日の投与濃度でフッ化ナトリウムを含む飼料をラットに与えた別の新

しい研究では，発ガン作用は認められなかった (13)。

13.15.6 ヒトへの影響

フッ素は動物やヒトにとって，おそらく必須元素である。しかし，ヒトにとって必須で

あると明白には証明されておらず，最小栄養必要量を示すデータは得られていない。急性

フッ化物中毒の徴候を引き起こす最小経口投与量としては，少なくともフッ化物 1mg/kg

体重が必要である (11)。

飲料水経由でフッ化物を長期間摂取することによる有害な影響の可能性について，多く

の疫学的研究が行われている。これらの研究は，フッ化物が主として骨組織(骨や歯)に

影響を及ぼすことを明白に証明している。低濃度では虫歯，特に子供の虫歯，への防護作

用がある。飲料水中のフッ化物濃度が約 2mg/1までならばこの防護作用は強くなる。防

護するのに必要な飲料水中のフッ化物の最低濃度は約 0.5mg/1である。

フッ化物は，飲料水中の濃度が0.9から 1.2mg/1の問で，歯に軽いフッ素沈着症を生

じさせる可能性がある(有病率 12-33%) (15)。このことは，中国で最近行われた大規

模な調査も含めて (16)，非常に多くの研究で確認されている。調査では， ltあたり 1mg

のフッ化物を含む飲料水で，調査人口の 46%に歯のフッ素沈着症を見つけた。大雑把な

概算として，温帯性気候の地域では，明白な歯のフッ素沈着症は飲料水中のフッ化物濃度

が1.5 -2mg/1以上で生じている。より温暖な地域では，大量の水を消費するため，よ

り低濃度の飲料水で歯にフッ素沈着症が起こる (3，6， 10)。飲料水に比べ他の経路(例:

空気，食物)からのフッ化物摂取量が多い地域では， 1. 5mg/1以下の飲料水でも歯のフ

ッ素沈着症が発症することがあり得る (10)。

フッ化物は骨組織に，より深刻な影響もおよほしうる。骨のフッ素沈着症(骨構造に有

害な変化を持つ)は，飲料水が3-6mg/1のフッ化物を含有する場合に認められる。身
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体障害を起こすような骨のフッ素沈着症は，飲料水中のフッ化物濃度がlOmg/lを超える

地域で発生する (6)。米国環境保護庁は，身体障害を起こすような骨のフッ素沈着症を防

ぐ濃度は，4mg/lと見なしている (17)。

飲料水中のフッ化物と住民のガン発生率との関連の可能性に関して，いくつかの疫学的

な研究がある。 IARCは 1982年と 1987年にこれらの研究を評価し，ヒトでの発ガン性の

証拠としては不十分であると考察した (1，14)。飲料水中のフッ化物が，妊娠に与えうる

有害な影響に関する疫学的な研究は，結論に達していない (3，6， 11)。

ある種の腎臓障害に苦しむ患者は，平均的なヒトよりフッ化物の影響に対する安全性の

点で，余裕が少ないことが知られている。しかし，このことに関して利用可能なデータは

あまりに限られており，そのような人々がどの程度フッ化物の毒性に対して感受性が高い

のか定量的に評価することはできない (3，11)。

13.15.7 ガイドライン値

1987年に IARCは無機フッ化物をグループ3に分類した (14)。雄ラットでの研究では，

発ガン性の不十分な証拠があったが，詳細な疫学的研究では，ヒトに対し発ガン性の証拠

は認められなかった (12)。

1984年に定められた 1.5mg/lのガイドライン値を改正する必要性を示す証拠はない。

ガイドライン値以上の濃度では歯のフッ素沈着症のリスクが増大し，更に高濃度では骨の

フッ素沈着症が起こる。ガイドライン値は水道水への人工的なフッ素添加量として推奨さ

れている値よりも高い (18)。各国がフッ化物の基準を設定するに際し，気象条件，水の摂

取量，その他の摂取源(食物，大気など)からの摂取を考慮することが特に重要である。

天然のフッ化物濃度が高い地域では，適用可能な処理技術があるようなところでも，ガイ

ドライン値を達成することは困難であろうと認識されている。
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13.16 硬度

13.16.1 一般情報

存在形態

水の硬度は，セッケンと反応する水の能力の伝統的な単位である。硬水を泡立たせるた

めには大量のセッケンを必要とする。その原因は 1種類の物質によるのではなく，様々な

溶存多価金属イオンによって生じる。それは，バリウム，鉄，マンガン，ストロンチウ

ム，亜鉛など様々な陽イオンであるが，中でも主にカルシウム及びマグネシウム陽イオン

によって生じる。硬度は 11あたりの炭酸カルシウム相当のミリグラムとして表されるの

が最も一般的である。一般的に考えられている軟水は，60mgCaC03/1以下のものであ

る。硬度は陽イオンによって生じるが，炭酸塩(一時)や非炭酸塩(永久)硬度に換算し

ても論じられる。

起源

水中の硬度の主な天然起源は堆積岩からの多価金属イオンの溶出，浸透，土壌からの流

出である。 2つの主イオンであるカルシウムとマグネシウムは主に堆積岩に存在し，最も

一般的なものは石灰岩やチョークである。それらは広く様々な工業生産物中にも存在し，

食物の一般的な構成要素である。上記のように，他の多価イオンも水の総硬度にわずかに

寄与する。例えば，アルミニウム，バリウム，鉄，マグネシウム，ストロンチウム及び亜

鉛など。

快適・利便上の性質

カルシウムの味覚の限界値は 100-300 mg/lの範囲であり，会合陰イオンに依存する。

しかし，より高濃度のものが消費者に受け入れられている。 500mg/lを超える硬度は，

一般的には美学的に受け入れられないと考えられているが，この濃度はあるコミュニテイ

では許容されている (1)。

13.16.2 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

水

100mg/lまでのカルシウム濃度は自然の水源では一般的である。 200mg/lを超えるカ

ルシウムを含む水源はまれである。マグネシウム塩は溶解性があり，典型的な自然水源と

して 1伽ng/lまでの濃度を含んでいる。マグネシウムを 100mg/l以上含む水源はまれで，

優勢なものは通常カルシウム硬度である (2)。



飲料水中の硬度は 10-500 mgCaC03/1の範囲である (3)。成人が1日あたり 21の水を

飲むとする場合に，軟水地域と硬水地域で、のマグネシウムの 1日の摂取量は，それぞれ

2.3及び52.1mgといった見積もりが報告されている (4)。

食物

事実上，すべての食物がカルシウムとマグネシウムを含んでいる。そして食事による摂

取が主な暴露のルートである。典型的な食事は 1日あたり 1000mgのカルシウムと 200

-400mgのマグネシウムを供給する。乳製品は特にカルシウムが豊富である一方で，マ

グネシウムは肉や植物性の食品に，より含まれる傾向がある (4-6)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

カルシウムやマグネシウムに対して典型的な食事の寄与率は， 1日の総摂取量の 80%以

上になる。このうちカルシウムの約 30%とマグネシウムの約 35%が吸収されるだろう。

カルシウムとマグネシウムにおいて，水からの典型的な寄与率は 5-20%である (2，5， 

6)。

13.16.3 ヒトへの影響

水の硬度がヒトの健康に有害な影響を与えるという明確な証拠はない。対照的に，多く

の疫学的研究の結果から 水の硬度には疫病を防護する作用があるとされている。しかし

ながら，入手したデータは因果関係を証明するには不十分で、ある。

心血管疾患

多くの大規模な研究で，飲料水の硬度と心血管疾患との聞には負の相闘があると報告され

ている (7-13)。しかしながら，いくつかの研究ではこのような負の相関は認められず

(14， 15)，地理的に小さな地域を対象としてた研究でも，明確な関係はほとんどの場合認

められていない (16)。

気候，社会経済あるいは主要な危険因子といった混乱を増すような変数が，この負の相

聞を不明確にしているのかもしれない。それでも，気候や社会経済といった因子(17)，ま

た高血圧症，喫煙習慣，血清の高脂質といった主要な危険因子 (18，19)を考慮に入れて

も，いくつかの研究で弱い負の相聞が報告されている。硬度と心血管疾患との聞の負の相

聞が，ヒトで，気候や特定の杜会的因子を考慮して報告されているが，報告中における硬

度の濃度は約 170mgCaC03/1までであった (20)。

負の相関の可能性を説明するために様々な仮説が提案されている (21-27)。しかし，

十分に実証されている仮説はなく，心血管疾患と確実に関連があると分かつている特別な

元素もない。

その他の健康影響

いくつかの研究の結果として，無脳症 (28，29)や異なった種類のガン (30，31)を含む

種々の疾患もまた，水の硬度と負の相聞があると言われている。しかしながら，これらの
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相関の有意性は不明確であり，その関連性は水の硬度によるというよりはむしろ，社会，

気候，環境といった因子により説明される疫病傾向の反映であると推測される。硬度が

75mg/l以下の軟水は， ミネラルバランスに有害な影響を与える可能性があるというデー

タがあるが，詳細な研究はなされていない。

13.16.4 その他の考察

硬度が約 200mg/lを超えるような水は， pHやアルカリ度のような他の水質項目との相

互作用により，配水システム中にスケールを付着させたり，セッケンの消費量を増加させ

たりする。一方，硬度が約 100mg/l以下の軟水は配水管を腐食させやすく，その結果飲

料水中にカドミウム，銅，鉛，亜鉛のような重金属を溶出させることになる (2)。このよ

うな腐食作用や金属の可溶化が起こる程度もまた， pH，アルカリ度，溶存酸素濃度に依

存している。

13.16.5 結論

飲料水中の硬度と心血管疾患との聞には統計的に有意な負の相闘があるとする疫学的研

究はかなりあるが，入手したデータは因果関係があるという結論を出すには不十分であ

る。硬度にの健康に関するガイドライン値は提案されていない。
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13.17 硫化水素

13.17.1 一般情報

存在形態

CAS No.7783-06-4 

分子式 H2S
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物理化学的性質(1，2)1) 

性質 値

物理的状態

融点

i弗 点

比重

無色の気体

85.5
0

C 

-60.7
0

C 

1. 54 g/l (Q"C) 

溶解度 4370 ml/l (OOC) ; 1860 ml/l (400C) 

蒸気圧 1875 kPa (20
0

C) 

快適・利便上の性質

硫化水素は，空気中に 8μg/m3以下というごく僅かな濃度存在しでも感知できる腐っ

た卵のような臭気がする (3)。空気中に 50-150mg/m3存在すると，甘い臭気となり，

これ以上の濃度では，臭気を嘆く、、と死に至る (4)。水中では，硫化水素の臭味の聞値は，

0.05 -o. 1 mg/lと推定されている。硫化物の臭味の闇値は，約 0.2mg/lである (5)。

主な用途

硫化水素には，硫黄，硫酸，無機硫化物，チオフェン，チオール，チオアルデヒド及び

チオケトンの製造がある。染物業，製革業，パルプ製造，化学加工や化粧品製造にも用い

られている。硫化水素濃度が上昇した湧水は薬用温泉として使用されている (1)。

環境中の挙動

硫化水素は，溶解性硫化物が水中で加水分解するとき生成する。水中では，硫化水素は

モノ硫化水素イオン (HS-)と硫化物イオン (S勺に解離する。これらの相対的濃度は水の

pH値の関数で，硫化水素濃度は pHの低下と共に増加する。 pH7.4では解離しない硫化

水素はおよそ 1/3に減少し，ほとんどがモノ硫化水素イオンとして残留する (6)。硫化物

はpH10以上で検知できる濃度存在する (1)。エアレーションした地下水では，硫化水素

は容易に亜硫酸に酸化され，生物酸化されて硫黄になる。嫌気性の水では，硫酸塩は微生

物で還元されて硫化物になる (7)。

13.17.2 分析方法

硫化水素は酸置換法を使用した伝統的な測定法で検査することが出来る (8，9) ;硫化水

素は酸性にすることにより置換され FPDガスクロマトグラフを用いて分析される。この

方法は， 11中に 0 -2. Omgの硫化水素が含まれる水，下水及ひ事ド水の分析法として使用

されてきた。検出限界は硫黄としておよそ 0.25mg!lである (9)。同様の方法で，検出下

限を 0.06mg/1とする報告もある (10)。メチレンブルー比色法は，硫化水素濃度が 0.1

-20mg/1の濃度を測定するもう一つの標準試験法である (11)。多くの試験法が硫化物の

分析法として発展してきた (11，12)。

1) 空気中の換算係数 1 mg/m3 
= O. 670 ppm 
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13.17.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

大気

硫化水素は，主に自然界から放出され空気中に存在する。工場付近では空気 1m3当た

り100μg以上が報告されているが，一般的には環境中の大気での濃度は 0.1-1μg/m3 

の範囲である (3)。自然界の大気中濃度で硫化水素が含まれる空気 20m3を呼吸すると仮

定すると，硫化水素の毎日摂取する暴露量は，およそ 2-20μgと計算される。

水

原水に含まれる硫化水素のほとんどは，自然界の源や工場から流出してくることに起因

している。いくつかの地下水で、特に注意しなければならないことは，岩石の鉱物質や微生

物の存在で硫化水素が供給されることである (13)。米国では，淡水中から未解離の硫化水

素が最大 500μg点検出されたとの報告がある (14)。

食物

食品や飲料には硫化物が含まれていることがある。しかし，飲食物から暴露される概算

量は調理した食品中の硫化物の形成により複雑になる。加熱した酪農製品ではスキムミル

ク(脂肪分 0.1%)の 0.8mg/1からクリーム(脂肪分 30.5%)の 1.84mg/1の範囲にあ

る。調理した肉の硫化水素含有量は，牛肉の 0.276mg/kgから羊の肉の 0.394mg/kgの

範囲である。硫化水素は，肉のタンパク質の中に含まれる硫黄原子を含んだアミノ酸から

主に作られ，パック詰めされ嫌気性雰囲気にある物の方が高い濃度レベルにある。英国で

は，硫化ジメチルは，ゼリーやキャンデイ，ソフトドリンクやクリームの製造に使用さ

れ，英固での最大摂取量は概算で1.7mg/日と推定されている (15)。

13.17.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

硫化水素や溶解性の硫化アルカリは，摂取後にすぐ吸収される (7)。吸入された硫化水

素は脳，肝臓，腎臓，醇臓及び小腸に分布することが判明している (16)。硫化水素は主に

肝臓で酸化により硫酸塩となる，あるいはメチル化によりメタンチオールと硫化ジメチル

になるという 2つの経路で代謝される (17)。硫化物と硫酸塩は，実験動物では腎臓を経由

して素早く排世されるが，硫化物はわずかな割合で肺を経由しでも排池される。金属の硫

化物には糞便中に排植されるものもある (1)。

13.17.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

マウスとラットにおける硫化ナトリウムの経口投与による LD50は，体重 1kg当たりそ

れぞれ 205，208mgである。 (Registryof Toxic effects of Chemical Substances， 1989， 

未公表データ)
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短期暴露

ラットに 14週間毎日，硫化ジメチルを 250mg/kg体重を経口投与したところ，何ら悪

い影響は認められなかった。この投与量は，体重 60kgの大人に換算すると，毎日 15g

を摂取したことになる。しかし，硫化水素は，係数 50で硫化ジメチルより毒性が強いこ

とが報告されている (18)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

硫化水素濃度を 4-12mg/l含んでいる暖かいミネラルウォーターを摂取させたラット

では胎児毒性が現れたが， 2 -3mg/lの濃度であれば影響は現れなかった。しかしなが

ら，実験結果の詳細が殆ど公表されていないことやミネラルウォーターにはたくさんの物

質が含まれていることから，この知見の統計的有意性は大変疑わしい (19)。妊娠 6日目か

ら分娩後 21日目まで雌のラットに 112mg/m3の硫化水素を暴露させると，妊娠に関して

は出産時聞が投与量に依存して増加する以外他の影響は認められなかった。更に，ラット

の仔の成長と発育には重大な影響は認められなかった (20)。

変異原性及びその他の関連症状

硫化水素は，サルモネラ菌の TA97，TA98あるいは TA100株で代謝活性のあるなしに

係わらず変異原性は認められなかった (21)。成熟ラットに 3-4か月間 10mg/m3の硫化

水素を暴露させると骨随に染色体異常が起こると報告されている (22)。硫化水素は，サ

ルモネラ菌 TA102株での過酸化水素の変異原性を増加させる (23)。このことは，水処理

工程で酸化剤として過酸化水素を使用している場合には重大である。

発ガン性

雌雄の CharlesRiver CDラットに， 9 -18mg/kg体重の硫化ナトリウムを水に添加

して，週に 2回78週間強制投与しでも， 1%の甲状腺抽出物があるなしに係わらず，発ガ

ン性の証拠はなかった。すべての投与群及び対照群ともに死亡率が高かったので，この結

果の妥当性は疑わしい (24)。

13.17.6 ヒトへの影響

硫化水素の経口毒性に関する有用なデータはない。しかし，硫化アルカリを経口摂取す

ると粘膜を刺激し，悪心， n匝吐，上腹部の痛みが起こる。ヒトに対する硫化ナトリウムの

経口致死量は 10-15gである (1)。

吸入すると硫化水素はヒトに対し強い急性毒性を示す (25)。ミトコンドリア金属酵素で

あるチトクロム酸化酵素の鉄 (III) イオンと複合体を素早く生成し，それにより酸化的

代謝を遮断する (4，25)。硫化物により阻害されると報告されている他の酵素としてはコ

ハク酸脱水素酵素，アデノシントリホスファターゼ， DOPA酸化酵素，炭酸脱水素酵素，

ジベプチターゼ，ベンズアミダーゼ，そしてカタラーゼやベルオキシターゼのような鉄を

含む酵素がある (1)。タンパク質中の架橋した二硫化物の還元は，酵素の機能を変えうる
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メカニズムとして考えられてきた (3)。目と気道の炎症は 15~ 30mg/m3の漉度で観察さ

れ，700 ~ 1400mg/m3の濃度では意識が失われ，呼吸がマヒして死に至る (3)。

低濃度の硫化水素に長期間暴露された場合の研究はほとんどない。そのーっとして，紙

パルプ工業に従事し，硫化水素とメチルチオールに長期間暴露された 17人の労働者の網

状赤血球を調べたものがある (26)。色色素の生合成経路に含まれるいくつかの酵素活性が

阻害されたが，そのメカニズムは明かではない。

13.17.7 結論

水中の硫化水素の臭味の闘値は， 0.05mg/l以下である。経口毒性に関するデータが不

足しているので飲料水中の硫化水素の有害濃度は不明である。その結果，健康に関するガ

イドライン値は提案されなかった。しかしながら，硫化水素は，味や臭気を悪くするので

飲料水中に検出されるべきではない。
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13.18 鉄

13.18.1 一般情報

存在形態

鉄は，地殻にある金属中で 2番目に多い金属で，およそ 5%を占めている。金属原子の

鉄の状態で自然界に存在することは希で，二価の鉄イオンや三価の鉄イオンは，すぐ酸素

や硫黄を含有している化合物と結合し，酸化物，水酸化物，炭酸塩や硫化物を形成する。

一般的には自然界では，鉄は酸化物として存在する (1，2)。

物理化学的性質(3)

性質 値

融点 1535
0

C 

比重 7.86 (250

C) 

快適・利便上の性質

蒸留水中に 40μg/lの鉄(二価の鉄として)が存在すると，味で感知することが出来

る。 500mg/lの溶解性物質が含まれたミネラルウォーターの味の閲値は 0.12mg/lであっ

た。井戸水に含まれている鉄の濃度が0.3mg/l以下の場合には，気がつかない一方， 0.3 

-3mg/lのレベルで、は受け入れられることが判定された(E.Dahi，私信， 1991)。

上水道施設においては，鉄(二価)塩は不安定であり，不溶性の鉄(三価)水酸化物と

して沈澱する。嫌気性の地下水では，井戸から直接揚水するとき，濁度あるいは着色なし

に数mg/l以上の濃度の鉄(二価)が含まれていることもある。しかしながら，鉄が0.05

-O.lmg/l以上のレベルでは濁度や色度は水道管網に及ぶことになる。 0.3mg/l以上で

は，洗濯物や便器にしみが着くであろう (4)。

鉄はまた，水道の配水系統で好ましくない微生物(鉄バクテリア)の成長を促し，その

結果，水道管の表面にスライムの膜が付着する (4)。
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主な用途

鉄は建設資材として，とりわけ水道管として使用されている。酸化鉄はペイントやプラ

スチックの色素剤として使用されている。他の化合物は食品の色素やヒトの鉄欠乏症の治

療剤として使用されている。また，種々の鉄塩が水処理の凝集剤として使用されている。

環境中の挙動

もし，地下水面が低下したり，硝酸塩の浸出がおきていれば，土壌に鉄を含んだ層をエ

アレーションして地下水及び表流水の水質に影響を及ぼす事が出来る。鉄の溶解は酸化と

pH低下の結果として起こり得る。

13.18.2 分析方法

水中の鉄は原子吸光光度法(検出限界 1μg/l)か，比色法(検出限界 5μg/l)で分析す

ることが出来る (5)。

13.18.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

大気

人里離れたところでの大気中の鉄濃度は，およそ 50-90ng/m3であり，都市部ではお

よそ 1.3μg/m3である。製鉄所の付近では，12μg/m3までの濃度が報告されている (6)。

水

河川における鉄濃度の中央値は 0.7mg/lであると報告されている。嫌気性の地下水で

は鉄は二価の形で存在し，通常の濃度は 0.5-10mg/lであるが，時として 50mg/lまで

検出される場合もある (6)。飲料水中の鉄の濃度は，通常 0.3mg/l以下であるが，いく

つかの国では浄水場で使用する凝集剤が鉄塩であることや，配水管に鋳鉄管，鋼管，亜鉛

メッキ鋼管を使用しているために，鉄の濃度はそれ以上である。

食物

鉄は植物や動物において自然の構成要素として存在する。肝臓，腎臓，魚や青物野菜に

は20-150mg/kg，一方，赤肉や卵黄には 10-20mg/kg含まれている。米や多くの果

物及ぴ野菜には余り含まれていない (1-10 mg/kg)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

食品中にある鉄の量から，毎日摂取量が 10-14mgの範囲であることが報告されてい

るが，これが暴露量の主なものである (7，8)。鉄が0.3mg/l含まれている飲料水から毎

日およそ 0.6mg/l摂取することになる。都市部での空気から毎日およそ 25μgの鉄を摂

取している。

13.18.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

鉄は生物体の微量必須元素である。この章で用いたデータは，ヒトでの研究により得ら
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れたものである。実験動物はヒトよりかなり多量に鉄を摂取し，鉄化合物の吸収方法がヒ

トと同じではないので，モデルとして採用できない (6)。

大部分の鉄は，十二指腸と空腸上部で吸収される (9)。吸収は個々人の鉄の状態に左右

されるが，過剰な鉄が体内に蓄えられないように制御されている (10)。体内中の全鉄分

は，通常，成人男子で約 50mg/kg体重，成人女子で 34-42mg/kg体重である (10)。体

内で最も鉄を多く含む成分としては，ヘモグロビン， ミオグロビン及びヘムを含有する酵

素がある。その他には，主に牌臓，肝臓，骨髄，横絞筋にフェリチンやヘモシデリンとし

て貯蔵される (6)。

成人の鉄の 1日消失量は少量 (lmg/日)であり，主に細胞の剥離による。消失量のお

よそ 2/3は胃腸管で，残りの大部分は皮膚からの脱離である。尿や汗で消失する鉄はごく

僅かである (11)。成人女子では，さらに生理により毎月約 15-70mgの鉄を消失する

(12)。

13.18.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

鉄の毒性は，鉄の化学形態と動物種により大きく異なる。鉄塩の経口 LD50は，マウス

で300-600 mg/kg体重で，ラットでは 800-2000 mg/kg体重である (13)。鉄の急性毒

性としては，憂うつ，速く浅い呼吸，昏睡，症撃，呼吸障害及び心停止がある。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

鉄の化合物は，ニワトリの匹子を用いた試験で催奇形性を示さなかった (14)。硫酸鉄

(二価)及び二リン酸ナトリウム鉄(三価)をマウスとラットに投与した研究で，母体への毒

性と催奇形性はいずれも認められなかった (14，15)。ラットを用いた 8世代に及ぶ生殖

毒性試験で，鉄として 25mg/日に相当する酸化鉄を投与しでも毒性は認められず，生殖

行動は予期していたより良好であった (14，15)。デキストラン鉄を筋肉注射で投与する 5

世代に及ぶ研究では，同腹仔の匹数や成長に何ら影響はなかった (16)。

変異原性及びその他の関連症状

二価と三価のいくつかの鉄塩について，Saccharomyces cerevisiae D4株と Salmonella

tYPhimurium T A1535， T A1537， T A1538株を用いて，代謝活性化を伴う方法と伴わない

方法で、変異原性試験を行った。乳酸鉄(11)，二リン酸鉄(I1I)，オルトリン酸鉄(111)及び二

リン酸ナトリウム鉄(111)は，試験に用いたすべての系で不活性であった。硫酸鉄(II)は，

活性化を伴うサスベンジョン試験で活性が認められた。グルコン酸鉄(11)は，霊長類の肝

臓からの調製物を用いた活性化試験で TA1538株をインジケーターとした場合に変異原性

が認められた (14)。デキストラン鉄は，ヒトの培養白血球細胞に染色体異常を誘発しなか

った (17)。
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発ガン性

デキストラン鉄を動物に繰り返し皮下注射あるいは筋肉注射した研究に基づき， IARC 

は動物への発ガン性があると考察した (18)。

13.18.6 ヒ卜への影響

鉄はヒトの栄養に必須な元素である。鉄の最小必要量は年齢，性別，生理学的な状態及

び鉄の生物学的利用能により異なるがおよそ 10-50mg/日の範囲である (12)。

鉄の平均致死量は， 200 -250 mg/kg体重であるが， 40mg/kg体重という低い摂取量

でも死に至ることがある (6)。解剖所見では，胃の粘膜部分に出血性壊死と痢皮形成が認

められ。それらは粘膜下組織まで広がっていた。慢性的な鉄の過負荷は，主に鉄の吸収の

増加を特徴とする。遺伝的疾患(ヘモクロマトーシス)や頻発な輸血により起こる (10)。成

人はしばしば長期間鉄分補助剤を飲むが心身に有害な影響はない (10)0 0.4-1 mg/kg体

重/日の摂取では，健康なヒトには有害な影響は現れない (19)。

13.18.7 結論

嫌気状態の地下水ではポンプで揚水した直後は変色や濁りもなく数mg/l以上の鉄(11)

が含まれていることがある。鉄の濃度が 0.3mg/1以下では，通常，味が変であるとは気

がつかない。しかし，鉄の濃度が0.05-O.lmg/1以上では配水管中で濁度や色度が高

くなることがある。鉄の濃度が0.3mg/1以上では洗濯物や便器にしみが着く。

鉄は，ヒトの栄養に必須な元素である。最小必要量は年齢や性別，生理学的な状態及び

鉄の生物学的利用能により異なるが，およそ 10-50mg/日の範囲にある。

体内に過剰の鉄が蓄積されるのを防ぐために， JECFAは 1983年に暫定 1日最大受忍摂

取量 (PMTDI)を0.8mg/kg体重と定めた (14)。この値は着色剤として使用される酸化鉄

と妊娠や授乳期間中あるいは治療目的で服用する鉄分補助剤を除き，すべての供給源から

の鉄に適用される。 PMTDIの 10%を飲料水に割り当てると，およそ 2mg/1の値に相当

する。この値は，健康に危険なものではない。飲料水の外観や味については，通常このレ

ベル以下でも影響はある。しかしながら 嫌気状態の井戸水を飲んでいる人々については

1 -3mg/1の鉄濃度を適用することが出来る。

鉄については，健康に基づかないガイドライン値が提案された。
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13.19 鉛

13.19.1 一般情報

存在形態

鉛は重い元素の中で最も知られている元素である。地球の地殻には 13mg/kg含まれて

いる。鉛の安定同位元素が自然界にいくつか存在しており，存在量は多い順に 208Pb，

206Pb， 207Pb， 204Pbである。

物理化学的性質

性質

物理的性質

融点

主な用途

値

軟らかい金属

32TC 

鉛は鉛蓄電池，ハンダ，合金原料，電線被覆，顔料，弾薬，紬薬(ゅうやく)，プラス

チック安定剤等に使用されている (1)。テトラエチル鉛とテトラメチル鉛はガソリンのア

ンチノック剤として大量に使用されている。これらのアンチノック剤は北アメリカや西

ヨーロッパではほとんど使用されなくなったが，発展途上国や東ヨーロッパでは依然とし

て使用されている O 飲料水の観点から鉛をみると，給水管の継ぎ手や配水管の接合部に鉛

の化合物が普遍的に使用されている。昔に埋設された配水管や給水管には鉛管が使用され

ている (2)。

13.19.2 分析方法

原子吸光光度法と陽極揮散式電圧電流法(anodicstripping voltammetry)は環境や生物

内の鉛分析に最も多く使用されている方法である。原子吸光光度法では検出限界を 1μg/l

以下にすることができる (3)。水道水の鉛が増加する主な原因は給水管の腐食で五あるので，

ヒトの暴露量を推定するためには水道水源の監視よりも給水栓水の鉛検査を重視する必要

がある。

13.19.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

大気

大気に含まれる鉛の測定では，測定場所の近くに道路や工場等の特定発生源があるか否
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かで，結果が変わる。カナダ国内の 100か所以上の地点で鉛を測定した結果の幾何年平均

は， 1973年の 0.74μg/m3が 1989年には 0.10μg/m3にまで，着実に低下しており，有鉛

ガソリンの使用規制が効果を奏している (4，5) 0 1987年に米国で行われた都市の大気中

に含まれる鉛の測定で，特定発生源がない地点の 4半期平均は 0.1-0.3μg/m3であっ

たが，鉛製錬所や鉛蓄電池製造工場等の大きな発生源が近くにある地点では 0.3-4.0 

μg/m3であった (6)0 1985年の冬季にバルセロナ(スペイン)市内の 3地点で測定した鉛

は0.9-2.5μg/m3であった (7)。これは有鉛ガソリンが使用されている影響が反映され

たものであろう。 1984-1985年にかけて，ロンドンの市街地とサホーク郊外の田園で鉛

を調査した結果の総平均は前者が0.50μg/m3(範囲は 0.23-0.82μg/m3) ，後者が0.10

μg/m3 (範囲は 0.05-0.17μg/m3)であった (8)0 1983年に都市活動の影響を受けない地

点の大気中の鉛の調査がノルウェーの北極圏内にある一地点で行われた。その結果，鉛は

0.1 -O. 3ng/m3と0.3-9.0ng/m3の範囲にあった (9)。

大気中の鉛の平均濃度を 0.2μg/m3と仮定すると，呼吸によって空気から摂取する鉛

は幼児の 0.5μg/日から大人の 4μg/日までの範囲にあると推定できる。

水

米国では燃料への鉛の使用を制限する法律が導入されてから，大気中に排出される鉛の

量が減少した。このため，最も鉛摂取の削減が期待できる汚染源として，新たに水が注目

されだした (10)。

給水栓水には，自然界から溶け込んだ鉛がわずかに存在しているが，鉛の汚染源は，主

として，給水管に使用している鉛管とハンダや継ぎ手，家庭への接続部等で使用している

鉛を含有している材料である。塩化ピニル管にも鉛化合物が含まれているため，その鉛の

一部が溶けだすと水道水の鉛濃度が高くなる。給水管から鉛が溶け出す因子として塩素イ

オン， i容存酸素， pH値，水温，硬度，滞留(接触)時間等，いくつかの項目が存在する

が，最も鉛を溶かしやすい水は軟水で，かつ，酸性の水である (11，12)。鉛管からの鉛の

溶出は半永久的に継続するが，継ぎ手や真鎗製の蛇口等をハンダ付けした箇所から溶け出

す鉛は時間とともに減少するようである (10)。近年建てられた家屋では，鋼管の継ぎ手に

ハンダが使用されているものがある。ここから溶け出す鉛の中には，子供に中毒を起こさ

せるに十分な量の鉛(210-390μg/l)が含まれていることもある (13)。石灰添加や送水の

pH値をそれまでの 7以下から 8-9に上げること等の腐食を抑制する水質改善処置で水

道水に溶け込む鉛を減らすことが可能である (14，15)。

1988年に米国の公共水道で鉛が5μg/lを超えた水道はわずか1.1%であったと推定さ

れている (16)。米国における最新の水道水調査で，鉛の幾何平均は 2.8μg/lであった

(10)。カナダの 5都市から集められた水道水の鉛を検査した結果，中央値は 2.0μg/lで

あった (17)。オンタリオ州(カナダ)で最近行われた実際に飲まれた水道水の 1週間調査

で，水道水に含まれていた鉛は1.1-30.7μg/lの範囲で，中央値は 4.8μg/lであった
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(18) 0 1975 -1976年にかけて，英国の 2/3の家庭では水道水から鉛が検出されなかっ

た。しかし，イングランドでは 10%，スコットランドでは 33%の家庭で，水道水の鉛が

50μg/Zを超えていた (2)。グラスゴー(スコットランド)では，高濃度の鉛が溶出してい

ることが知られていて，検体の約 40%が 100μg/Zを超えていた (19)。

水道水の鉛が5μg/lであると仮定すると，水道水から摂取する鉛の量は，幼児の 3.8

μg/日から大人の 10μg/日までの範囲にあると計算される。

食物

鉛を多く含む一部の食物を除き，調理された食物に含まれる鉛は少ない。鉛を含む水や

調理器具で調理した食物や鉛を含む陶製容器あるいはハンダ付の缶で貯蔵していた食物は

鉛が多く含まれるが，溶液が酸性の場合には特に増加する。最近，食品工場では鉛を含ま

ないハンダが広く使用されるようになってきたため，ハンダを使用した缶に起因する鉛の

摂取は減少してきている (2，20)。

日常の食生活に基づき，食物から摂取する鉛の実態調査が行われ，スウェーデンでは

27μg/日(21)，フィンランドでは 66μg/日(22)，米国の 2才児は 23μg/日(23)など，数

多くの推定値がある。実際の食事と同じもので調査した研究でも，同様の鉛摂取量が見積

られている。摂取する全ての飲食物から取り込む鉛の量を推定すると，平均値は英国人の

母親が約 40μg/日， 5-7才児が約 30μg/日(8)，カナダの青年や大人が食物から摂取す

る鉛は 53.8μg/日 (0.8μg/kg体重/日)(17)であった。便を検査して大人が摂取する鉛の

量を調べた研究で，ベルギ一人が90μg/日，スウェーデン人が24μg/日，メキシコ人が

177μg/日であった (24)。世界の国の中には 500μg/日あるいはそれ以上の鉛を摂取して

いる国があることが報告されている (20)。常日頃，ワインを飲んでいる人は鉛の摂取量が

かなり高く，平均 73μg/Zを摂取していることが報告されている (25)。

その他の暴露経路

小さな子供にとっては土挨と家屋内の挨が大きな鉛の摂取源となっている (6，26， 27)。

しかし，挨に含まれる鉛は 5μg/g未満から汚染された地区の数十mg/gまで，かなりの

変動幅がある。鉛は移動しにくい性質を持っているため，鉛に汚染された土地では土壌を

排除する措置を取らないかぎり，本質的に鉛汚染土壌が変わることはない (28)。土壌で最

も鉛の濯度が高い部分は表面から 1-5cmの深さの場所である。

1984年から 1985年にかけて，ロンドン市内の 2つの学校近くにある道路と田園にある

道路から集めた壊に含まれる鉛が英国で調査された。この結果，幾何平均は前者が

1552-1881μg/g，後者が83-144μg/gであった。ロンドン市内とサフォークの田園地帯

の家庭で屋内の挨を 3年 (1983-1985)続けて調査した結果，幾何平均はそれぞれ 857

μg/gと333μg/gであった (8)。家屋内の挨調査でエジンパラでは 332μg/g(29)，パー

ミンガムでは 424μg/gであった (30)。

1-3才児が摂取する土挨の量はおよそ 40-55mg/日である (27，31，32)。都市に住んで
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いる 2才児のグループを幅広く調査した結果，挨から摂取する鉛の量は 42μg/日であっ

た。この量は食事で摂取する量の 2倍にあたることが分かった (30)。米国で行われた市内

地区の鉛の調査で，鉛を含む軸薬あるいは顔料が剥がれて生じる挨が，子供が暴露する鉛

のかなりの部分を占めていることが分かつた (33)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

1日にヒトが取り込む鉛の 80%以上が食物や土挨，挨の摂取に起因している。飲み水か

らヒトが1日に取り込む鉛は平均 5μgであり，この値は子供と大人が摂取する総量に占

める割合は小さいが，人工栄養の乳幼児にとってはかなりの割合になる。このような見積

りを出す場合，水道水を使用する時に，一般市民が管内に停滞している水を排出するか否

かで差が大きくなる。また，管内での水の滞留時間(そのために鉛の濃度)によっても差

が大きく変化する (10)。全ての取り込み量に占める挨と土挨の割合は年令で大きく変わる

ことが知られており， 2才前後がそのピークである (32)。

13.19.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

成人は食物中に含まれる鉛の約 10%を吸収する (6)が，小児はその 4-5倍も多く吸収

する (34，35)。子供では摂取した土や挨中の鉛を官腸管から吸収する割合は 30%近いと推

定されている (26)。食事からの鉄，カルシウム，隣の摂取量が少ないと鉛の吸収率は高ま

る(36-38)。鉄分は特に重要で，恵まれない家庭の子供が貧血症であることはよくあるこ

とで，その場合，鉛の吸収率はいっそう増加する (39)。

腸から体内のさまざまな組織に鉛を輸送する主な媒体は赤血球で (40)，鉛は主にヘモグ

ロビンと結合し，ベータ鎖やデルタ鎖と親和性を持つ，特に胎児ではガンマ鎖と親和性が

ある (41)。吸収された鉛は血液，肝臓，肺，牌臓，腎臓および骨髄からなる軟組織と骨に

貯留される。軟組織ではターンオーバー速度は速く 一方 骨ではターンオーバー速度は

はるかに遅い。血中と軟組織での鉛の半減期は，成人でおよそ 36-40日であり (42)，そ

れゆえ 3-5週間前に摂取した鉛だけが血中の鉛濃度に影響を及ぼす。骨では，鉛の半減

期はおよそ 17-27年である (42，43)。成人では鉛の全体内量のうち 80-95%が，子供で

は約 73%が骨にある (44，45)。鉛の生物学的半減期は，成人より子供の方がかなり長い

(46)。長期の慢性的暴露条件下では，異なる器官と器官系問での鉛の分配は，通常定常状

態にある (6)。それゆえ血中の鉛濃度は，あらゆる起源からの暴露の良き指標として用い

られる (47)。一般的に両者の関係は，曲線型であると考えられている (2，19)。ヒトでは

鉛の胎盤への移行は，妊娠 12週間目くらいに起こり，胎児の鉛の摂取は，発育期間中続

く(48)。隣帯血中鉛濃度は母親の血中鉛濃度の 80-100%に相当する。この濃度は胎児の

血中鉛濃度として適用される (49-52)。

無機鉛は体内では代謝されない。食事から摂取後吸収されなかった鉛は糞便中に排植さ

れる。吸収されても貯留されない鉛は腎臓あるいは胆管を経由してそのままの形で排池さ
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れる (53)。乳幼児と小児で、の代謝バランスの研究で， 5μg/kg体重/日以上の鉛を摂取す

ると，鉛の正味の貯留量は平均して摂取量の 32%であったが， 4μg/kg体重/日以下の摂

取では貯留はなかった(言い換えれば排推量が摂取量より多い)(35)。乳幼児が食事以外か

ら低濃度の鉛の暴露を受け，食事から平均 3-4μg/kg体重/日の鉛を摂取しでも血中の鉛

濃度は増加せず(54)，このような代謝データが確認された。

13.19.5 動物実験と invitro試験での影響

神経への影響

霊長類の仔を用いた研究で，鉛への暴露が行動と認識に重大な影響，例えば行動力，注

意力， }II頁応性，学習能力，記憶力の減退及び伸延性の進行を引き起こすことが示された。

このような影響は，出生後 29週間鉛の暴露を受け，血中の鉛濃度の範囲が 10.9-33

μg/dlとなったサルで観察された (55)。これらの影響は，血中鉛濃度が11-13μg/dlに戻

った後，成人早期まで 8-9年間も続いた (56)。サルの小群に，出生以後連続的に 50ない

し100μg/kg体重/日の鉛を投与した研究では， 7-8歳で短期間の記憶と空間認識のいず

れにも重大な欠損があることが示された (57)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

雄のラットでは精子数と皐丸(皐丸萎縮)への影響が，雌のラットでは性周期への影響

が， 30μg/100ml以上の血中鉛濃度で認められた (58，59)。

変異原性及びその他の関連症状

鉛の遺伝毒性に関する研究で得られた結果は一致していないが(54，60-62)，いくつか

の鉛塩には遺伝毒性があると示唆している研究は多い。塩化鉛，酢酸鉛，酸化鉛及び四酸

化鉛は，Salmonella tYPhimurium Saccharomyces cerevisiae等を含む原核生物や真菌類

を用いた変異原性試験では不活性であった。ヒト細胞を用いた invitro試験で，染色体損

傷により陽性であったのが 1例，他の 2例は陰性であった。マウス，ラット，ウシ及びサ

ルを用いた短期間の tnvzvo試験では， 3例が陽性(優性致死試験と骨髄細胞での染色体損

傷)であったが，他の 5例は陰性であった (60，61)。

発ガン性

ラット，マウス，ハムスターに高濃度の酢酸鉛，塩基性酢酸鉛あるいは燐酸鉛を食餌中

で経口暴露したところ，腎腫揚が誘発された。ある研究で 5，18， 62， 141， 500， 1000， 

2000mg/kg食餌の鉛(約 0.3，0.9， 3， 7， 27， 56及び105mg/kg体重/日に相当)をラ

ットに 2年間与えた。雄のラットでは 500，1000及び2000mg/kgに，雌のラットでは

2000mg/kgのみに，腎腫蕩(殆どが管上皮腺腫)の進行が認められた (53，62， 63)。

13.19.6 ヒトへの影響

鉛は蓄積性のある一般的な毒物で，乳幼児， 6歳までの子供，胎児および妊婦は鉛によ
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る健康への有害な影響に最も感受性が高い。特に中枢神経系に対する影響は深刻である。

急性暴露と長期暴露

急性中毒の明白な兆候としては，感情鈍麻，落ち着きのなさ，短気，注意力の散漫，頭

痛，筋肉の震え，腹部の痘撃，腎臓の損傷，幻覚，記憶の喪失があり，脳症は血中鉛濃度

が成人では 100-120μg/dl，子供では 80-100μg/dlで起こる。慢性毒性の兆候として

は，疲労，不眠，短気，頭痛，関節痛及び胃腸障害があり，成人では血中鉛濃度 50-80

μg/dlでこれらの症状が表れる。職業上暴露を受け血中鉛濃度が40-60μg/dlであるヒト

に，暴露の 1-2年後，筋肉の衰弱，胃腸障害，精神測定検査での低得点，不安及び抹消

神経障害が観察された (6)。

腎臓病は長い間鉛中毒と関連づけられていたが，成人や子供での慢性の腎障害は，血中

鉛濃度が40μg/dl以下では認められない (64，65)。腎臓の損傷には，近位尿細管の急性

機能不全も含まれており，血中鉛濃度 40-80μg/dlで近位尿細管上皮細胞中に表れる鉛ー

蛋白複合体からなる隆起封入体により特徴づけられる (66)。

血中鉛濃度が37μg/dlより高くなると高血圧症が増加するという指摘がある (67)。第 2

回全米健康と栄養試験調査 (TheSecond US National Health and Nutrition Examination 

Survey， NHANES II)のデータに基づいて，閥値の証拠はないが， 21-55歳の人々で

は， 7-34μg/dlの範囲の血中鉛濃度と高い拡張期圧との聞には有意な関連があるとされ

た(68，69)。これらの結果の有意性については異議が唱えられた (70)。

鉛はへムの生合成に関連する主要な酵素のうちのいくつかの活性を妨害する (6)。ヘム

の生合成の抑制と関連する臨床的に唯一明確な症状は，貧血症であり (40)，血中鉛濃度が

子供で 40μg/dl，成人で 50μg/dlを超える場合にのみ発症する (71)。鉛が貧血症を引き

起こすプロセスはふたつあり，ヘム合成の抑制と赤血球破壊の促進である (40)。ヘム合成

に係わる酵素には， oアミノレプリン酸シンセターゼ(本酵素の活性はフィードパック

の抑制により二次的に誘発され，その結果神経毒であるふアミノレプリン酸が蓄積す

る)，ふアミノレプリン酸デヒドロターゼ (o-ALAD)，コプロポルフィリノーゲン酸化酵

素及びフェロケラターゼがあり，これらの酵素の活性は全て抑制される (6，40)0 o-ALAD 

活性は，環境および産業からの暴露レベルの良き指標となり，子供では， o-ALAD活性

の抑制は 5μg/dl程度の低い血中鉛濃度で認められている (72)。しかしこのレベルでの抑

制は，健康への有害な影響とは関係しない。

鉛によるフエロケラターゼの抑制により赤血球プロトポルフィリン (EP)が蓄積するが，

このことはミトコンドリアの損傷を示している (47)。乳幼児や子供での EPレベルの上昇

に基づく NOAELは，約 15-17μg/dlである (73-75)。成人では， EPレベルの上昇に基

づく NOAELは25-30μg/dlの範囲にあり (76)，女性のみの NOAELは20-25μg/dlで，

子供のための NAOELに近い値である (74，77， 78)。月齢が42か月より小さい乳幼児の成

長パターンの変化は， EPレベルの上昇と関連していた。 EPレベルの持続的上昇は，ま
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ず初めに体重を急激に増加させたが，その後は成長の遅延をもたらした (79)0 NHANES 

Eのデータの解析により， 7歳およびそれより幼いの子供の身長と 5-35μg/dlの範囲の

血中鉛濃度との聞には，有意で高い負の相関があることが認められた (80)。

鉛はまた，直接あるいはビタミン Dの前駆物質である 1，25ジヒドロキシコレカルシ

フェロールのヘム中間体の産生を妨げることにより，カルシウム代謝を妨害することが知

られている。血中鉛濃度が 12-120μg/dlの範囲にある子供では，循環している 1，25ージ

ヒドロキシコレカルシフェロールのレベルが有意に低下していることは指摘されている

が，その闘値の証拠はない (81，82)。体内組織中の鉛量は，カルシウム不足の人では増加

する。この事実は，カルシウム不足の状態にある妊婦は鉛暴露に対する感受性が増大する

という考え方において非常に重要性を持つ。カルシウムと鉛との聞の相互作用は，総合知

能検査の評点の分散の重要な要因となっており，カルシウムは鉛の心身への有害な作用に

影響を及ぼす (83)。調説酵素脳蛋白質であるキナーゼ Cは，ピコモル濃度の鉛により zn

vitroで刺激される(マイクロモル濃度のカルシウムによって同じような効果が引き起こ

される)，この濃度は環境暴露で予想されるレベルである (84)。

中枢神経系，末梢神経系いずれも鉛毒性の主要な標的であることが，いくつかの分野で

証明されている。成人での鉛毒性には，下位脳障害 (subencephalopathic)の神経系およ

び行動への影響が含まれており，血中鉛濃度が30μg/dl以下の子供の神経系に与える影

響の電気生理学的な証拠もある。異常な脳波と 15μg/lまでの血中鉛濃度の聞には，有意

な相聞が認められた (85，86)。精錬所の近くに住む 5-9歳の子供に，最大運動神経伝導

速度 (MNCV)の有意な減少が観測され，血中鉛濃度約 20μg/dlが閲値で，鉛濃度が 10

μg/dl上昇するごとに MNCVは2%減少した (87)。子供の聴力が減少したという報告か

ら考えると，聴覚神経は鉛毒性の標的であるかもしれない (88)。米国の NHANES11の調

査において，血中鉛濃度 5-45μg/dlである 4-19歳の子供には，血中鉛濃度と聴力との

関係に高い有意性があり， 4μg/dlの子供と比較して 20μg/dlの子供は聴力の閲値が

10-20%上昇する可能性がある (89)。また， NHANES 11のデータから，血中鉛濃度と乳

幼児が初めて立ち上がったり，歩いたり，しゃべり始めたりする年齢には有意な関連があ

ることが示された。子供が歩き始める年齢には，閥f直は存在しなかったが，立ち上がった

り， しゃべったりする年齢には鉛濃度の百分順位の 29と28番目に各々闘値が存在した

(89)。

生殖への影響

精子数の減少を含む男性での生殖腺機能不全と， 40-50μg/dlの血中鉛濃度には関連が

あった (90-93)。女性での生殖機能不全もまた，職業的に鉛に暴露されることにより引き

起こされるようである (6，61)。

疫学的調査により，妊婦では鉛の暴露により早産児出産の危険性が増大することが示唆

された。ポートピリーの出産まで調査が可能で、あった 774人の妊婦を対象とする研究で，
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早産児出産の相対的リスクは血中鉛濃度が 14μg/dl以上の妊婦では 8μg/dl以下の妊婦

より 4倍以上も高かった (94)。

瞬帯血中鉛濃度の上昇は，全乳児の約 10%にあった血管腫，合指症，水癌のような軽

症の奇形と関連していた。奇形の相対的リスクは，血中鉛濃度約 7-10μg/dlで2倍にな

り，瞬帯の鉛濃度が 0.7-35.1μg/dlの範囲より高くなると，欠損の発生率も増大した

(95)。

変異原性

鉛に暴露したヒト(血中鉛濃度>40μg/dl)の細胞遺伝学的研究では，相反する結果

が得られている。 16研究例中 9例では，染色分体および染色体の異常，破壊，裂が報告

されているが，残りの研究では何の異常も報告されていない (60，61)。

発ガン性

ヒトでの鉛の発癌性については，いくつかの疫学的研究が行われたが，その結果は発癌

性無し，あるいはごく僅かな癌による死亡率の超過のいずれかであった。これらの研究の

殆どには，他の発癌性物質への同時暴露や，喫煙のような他の交絡因子への考察が欠如し

ていた (60，61)。精錬所労働者(平均血中濃度 79.7μg/l) とバッテリー工場労働者

(平均血中濃度 62.7μg点)700人を対象とする研究では，消化器系及び呼吸器系の癌によ

る死亡率の超過が示され (96)，この結果の有意性が討議された (97，98)。また，製造業

労働者に尿路腫傷の増加もあったが，この増加は有意で、はなかった。オーストラリアの鉛

精錬所労働者での研究では，有意な癌の増加は認められなかったが，慢性の腎臓病による

死亡率の明確な超過があった (99)0 IARCは，ヒトでの発癌性については包括的な証拠が

不十分であると考えている (60)。

乳幼児と子供への神経学的影響

鉛への暴露が小児の知能と行動に与える有害な影響を調べるために，いくつかの横断的

(cross-sectional)で長期にわたる疫学的研究が行われた。これらの研究では，明白な臨

床症状が認められない低レベルの鉛(言い換えれば，血中鉛<40μg/dl)への暴露により

引き起こされる影響を明らかにすることに関心が持たれた。研究から導かれた結論の有効

性には，いくつかの因子が影響を与えている (100)。因子としては，研究の統計的検出力，

調査及び対照集団の選択による偏りの影響，鉛暴露を評価するのに用いたパラメーターの

選択，暴露測定と心理学的評価との聞の時間的なつながり，用いた神経学的及び行動学的

検査でどの程度厳密で再現性のある定量がなされたか，重回帰分析にどの程度交絡共変量

が含まれているか，鉄やカルシウム摂取量のような栄養や食事の影響などがある (39)。

横断面調査研究

前述の多くの因子を考慮に入れて，いくつかの横断面研究が行われた。米国で行われた

研究では，歯の象牙質の鉛濃度が高い(血中鉛濃度でおよそ 30-50μg/dlに相当)6-7 

歳の 58人の子供群の動作能力は，鉛濃度が低い(平均血中鉛濃度で 24μg/dl)100人の
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子供群と比較して有意に低かった。子供達の動作能力は，視覚および聴覚検査，教師によ

る行動評価に加えて Wechslerの知能検査により測定評価された結果(101)，IQに4ポイ

ン卜の有意差が認められ 一定の低下傾向を示していた。象牙質の鉛瀧度が高い群の子供

のIQが80あるいはそれ以下である可能性は，低濃度群の子供の 3倍であることがこの

研究で示されたが，この影響については， 1986年のレビューで，象牙質の鉛濃度が最も

高い子供達(血中鉛濃度>40μg/dl)においてのみ統計的に有意で、あると主張された (6)。

400人の子供をコホートとし，象牙質の鉛を暴露の指標とする同様な研究が英国で行わ

れた (102)。鉛の高濃度群と低濃度群を比較すると， IQが2ポイントほど低く行動指標の

評点も劣るなど，米国の研究で認められた結果といくつかの点で一致したが，有意差はな

かった。英国での研究の高濃度暴露群の平均血中鉛濃度 (15.1μg/dl)は，米国の研究で

の低濃度群の平均鉛濃度 (24μg/dl)よりも低く，このことが統計的に有意差が認められ

なかった理由であろう。ドイツにおける子供での研究結果も，英国での研究結果と同様で

あり，行動への鉛の影響についての有意性は暖昧なものであった (103~105) 。

エデインパラの 6~9 歳の学童 500 人を対象とする他の研究では，僅かではあるが

(British Ability Scalesで5ポイントまで)有意な負の関係が，血中鉛濃度と知能検査の

評点，読書能力，数を数える能力との聞に認められた (106)05.6~22.1μg/dl の濃度範囲

で用量一作用関係があった。鉛の影響は，考察された他の 33の変数の中のいくつかの変

数が与える影響と比較検討された。英国の血中鉛濃度が 4~32μg/dl である約 800 人の子

供を対象とする一連の研究 (107~ 1O9) では，社会経済的あるいは家庭上の特性を考慮に入

れると，鉛濃度と知能指数や行動指数との聞にはいかなる有意な関連も認められなかっ

た。社会的に不利な立場(特に社会経済的な低地位や貧しい家庭環境)になりがちな他の

要素がある場合にのみ，鉛は顕著な影響を与えるようである (108~110) 。

ギリシャの Lavrionの鉛精錬所近くに住む 509人の小学生を対象とした横断面研究で

は，血中鉛濃度は 7.4~63.9μg/dl (平均で 23.7μg/dl)であった (111)。改訂された子供

用の Wechslerの知能検査で IQを測定し， 17の潜在的な交絡変数を考慮に入れると，血

中鉛濃度と IQとの間に有意な関連が認められ，その闇値は約 25μg/dlであった。 2つの

異なる検査では，注意動作 (attentionalperformance)と血中鉛濃度との聞にも関連があ

ったが，闘値は認められなかった。この研究は， WHOとヨーロッパ共同委員会 (the

Commission of the European Communities)がスポンサーとなり，学童を対象とし，複

数の研究機関が参加して行われた国際的な共同研究の一部である (112)。概ね一様な調査

計画案が用いられ，精度保証手順 (qualityassurance procedures)が暴露解析には適用

された。 BenderGestalt検査で測定されるような視覚 運動統合 (visualmotor 

integration) ，およびViennaReaction Deviceで測定されるような反応動作との関連が

最も一致した。残りの検査の多くの結果は，不一致であった。鉛の暴露と結果の関連の程

度は，統計的に有意な事例でも非常に弱い(<0.8%)ものであった。
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結局のところ，横断面研究では， 30μg/dlあるいはそれ以上の血中鉛濃度と，約 4ポイ

ントの IQの低下との間に認められた統計的に有意な関連については一致した。より低い

血中鉛濃度と約 2ポイントの IQの低下との関連もあったが，エデインパラでの調査を除

色統計的にはわずかな有意差でしかなかった。有意な影響が起こりうる最低濃度を決め

ることは非常に難しい。

縦断面研究

縦断面研究は横断面研究に比較して，暴露のより正確な評価が可能であり，その影響の

可逆性や因果関係の時間的なつながりを調べることも出来る点が優れている。しかしなが

ら，このような研究はまた確かに不利な面もある。例えば，心理学的試験を繰り返すと人

為的な結果を導く恐れがあるし 調査集団の自然減に関連する偏りの問題もある。

胎児期や早期の子供期に暴露した低濃度の鉛と，それがその後の乳幼児や子供の成長に

与える影響との関係を調査するために，米国(ボストン，シンシナテイ，クリーブラン

ド)，オーストラリア(ポートピリー，シドニー)及びスコットランド(グラスゴー)で少な

くとも六つの前進的な研究 (prospectivestudy)が行われた。比較を容易にするために，

幅広く類似の方法論がすべての研究で採用された。 Bayleyの乳幼児発育検査法 (Baley

Scales of Infant Development)あるいはこの検査の下位セットが，乳幼児や小児の言葉

や動作技能に関する初期的な認識の発育を評価するのに用いられた。一方，年長の子供に

は大部分の研究で， McCarthyの子供の能力検査法 (McCarthyScales Children's Abili-

ties， MSCA)が用いられた。グラスゴーでの研究を除く全ての研究で，母親と瞬帯の平均

血中鉛濃度は 10μg/dl以下(濃度幅は 6目 0-9.5μg/dl)であった。

ボストンの鉛研究では，乳幼児と小児を瞬帯血中鉛濃度により 3群に分けた。低濃度

群，中間濃度群，高濃度群各々の鉛濃度は， < 3μg/dl， 6-7μg/dl， 10-25μg/dl (平

均値 14.6μg/dl)であった。子供達は生後 6か月からほぼ5歳まで年に 2回検査を受け

た(113，114d) 0 12の潜在的交絡変数をコントロールすると，瞬帯血中鉛濃度の測定から

得られた胎児期の暴露量と， Bayleyの精神発育指数(MDI)により評価された 2歳時での

精神的発達との聞には，有意な逆の関係があった。子供達の最新の血中鉛濃度には有意な

相関は認められず，その濃度は 8.8μg/dlより低かった。しかしながら， McCarthy検査

法を用いたほぽ5年間に及ぶ検査の結果，この関連は弱くなっていることが示された。

生後 57か月では，交絡変数をコントロールした後に，知能指数と 3年前 (2歳時)の血中

鉛濃度との聞にのみ有意な関連が残った (114)。

シンシナティの 305人の妊婦を対象とする縦断的な研究(115)では，胎児期あるいは新

生児期いずれかの血中鉛濃度と，生後3および6か月での男の乳幼児と最貧家庭の乳幼児

のBaleyの精神運動発育指数 (PDI)やBayleyのMDIで表される動作との間に，逆の関

連が認められた。新生児とその母親の平均血中鉛濃度は，各々 4.6と8.2μg/dlであり，

全ての血中鉛濃度は 30μg/dl以下であった。男の子を対象とする重回帰分析により，胎
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児期の血中鉛濃度の 1μg/dl増加に対し，生後6か月での共変量訂正した BayleyのMDI

は0.84ポイント減少することが明らかになった。 MDIと胎児期の血中鉛濃度との聞のこ

の逆の関係は 1歳では消失しており，その理由は誕生時の体重への鉛の影響が原因であ

り，介在されていた。しかしながら， BayleyのPDIは，なお母親の血中鉛濃度と有意に

関連していた (116)。

ボストンでの研究と同じような計画で前向き研究が，オーストラリアの鉛精錬所がある

町ポートピリーで， 537人の子供を対象として誕生から 4歳まで行われた (117)。コホー

トは，母親と臓帯の血中鉛濃度に基づいて 4群に分けられた。その鉛の濃度範囲は，幾何

平均値で 0.21-0.72μmol/l(4.3-14.9μg/dl)であった。平均血中鉛濃度は，妊娠中期で

の9.1μg/dlから 2歳での 21.3μg/dl，4歳での 19μg/dlへと変化した。統合した生後の

平均血中鉛濃度は 19.1μg/dlであった。 6，15， 24及び36か月での子供の発育状態は

BayleyのMDIにより評価され， 4歳では MSCAが用いられた。各月齢及び年齢で，同一

時期の生後血中鉛濃度と MSCA評点との聞に一致しているが弱い逆の関係が認められた

が，交絡因子については考慮されていない。このような関係は，周産期の血中鉛では認め

られなかった。潜在的な交絡変数であると考えられる 18の共変量を多変量解析に取り入

れると，統合した血中鉛濃度は 4歳での一般認識指数(GeneralCognitive Index (GCI) ， 

McCarthy検査の下位セット)の評点と最も強い逆の関係を示した。このことは，子供の

発育への鉛の有害な影響は幼児期を通じて蓄積されることを示唆している。血中鉛濃度が

25μg/dl以下である子供だけに限定して繰り返し解析すると，この群の GCI評点との逆

の関係の強さは，欠けていない元のコホートでの強さと同じくらいであった。このこと

は，その濃度以下であれば子供の発育へ有害な影響を起こさない鉛の明白な闘値は存在し

ないことを示している。

多くの前進的な研究では，周産期あるいは幼年期いずれの期間内にも，精神的な発育と

血中鉛濃度との間に一致する関連を見いだすことは出来なかった。オハイオ州クリーブラ

ンド (USA)で社会的に極端に不利な条件におかれた母親と乳幼児を対象として実施され

た研究では，血中鉛濃度と 3歳時での言語の発達， MDIあるいは Stanford-Binetの知能

検査の結果との聞には，交絡因子を考慮に入れると，いかなる関係も認められなかった。

交絡因子として最も重要であったのは保護付与環境(care-givingenvironment)であった。

このコホートでは，半数の母親はアルコールに関係する問題を抱えており，彼らの平均

IQ値は 79であった (118)0 2番目のオーストラリアでの調査がシドニーで比較的富裕な

318人の母親と子供を対象として実施されたが，母親あるいはすべての年齢での子供の血

中鉛濃度と， 4歳時での精神あるいは運動の欠損との聞には， HOME評点(保護付与環境

の測定尺度)を含む 6個の共変量を考慮に入れると，いかなる関連も認められなかった

(119) 0 3番目の結果が否定的な研究はグラスゴー(スコットランド)で実施された。調査

地域では，高濃度の鉛を含有する水による暴露がもともとあったが，子供が生まれた直後
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に腐食抑制処理を行ったため，水中の鉛濃度は急激に減少した。コホートは母親の血中鉛

濃度に基づいて高，中，低の 3群に分けた。各群の平均値は各々 33.1，17.7， 7.0μg/dl 

であった。鉛の暴露量の増加につれて， 1歳と 2歳での BayleyのMDIとPDI評点は予

想通り減少したが，順次進行の重回帰分析(stepwisemultiple regression analysis)で明

らかになったように，この関係は誕生時の体重，家庭環境，杜会経済的な状態でよりうま

く説明出来た (120)。

前進的な研究の結果は，各研究の結果が不一致であったため多少期待はずれなものであ

った。胎児期の暴露は，精神的発育の早期に影響を与えるようだが，この影響は 4歳まで

は持続しない。少なくとも調査に用いた検査の結果には出ていない。これら早期の影響

は，出生時の体重あるいはその他の因子に介在されている可能性もある。いくつかの研究

では，生後 18から 36か月の子供への概してより高い濃度での暴露は，精神的発育と負の

関連があるようだが，これもまた他の研究では確認されていない。

13.19.7 ガイドライン値

ヒトに対する鉛の発癌性の証拠は，確定的なものではない。その理由としては，研究数

が限られていること，研究でのコホートサイズが小さいこと，潜在的な交絡変数を十分考

慮に入れていないことがあげられる。しかしながら 鉛塩の摂取と腎腫場との聞の関連

が，実験的に証明された。それゆえに鉛と無機の鉛化合物は， IARCの区分ではグループ

2B，すなわちヒトへの発癌性の可能性がある(ヒトでの証拠は十分でなく，動物では十

分)とされている (60)。

ヒトでの研究から，鉛は非常に低濃度で癌以外の有害な影響を引き起こすと証明されて

おり，そこから導かれるガイドライン値は発癌性への影響をも防護できるので， TDIの

手法を用いて鉛のガイドライン値を求めることは適切と考えられる。

1986年に， ]ECFAは乳幼児と子供のための暫定週受忍摂取量 (PTWI)を，鉛は蓄積性

毒物であり，鉛の体内負荷の増加は避けるべきであるとの観点から 25μg/kg体重 (3.5

μg/kg体重/日に相当)と定めた (71)0 PTWIは乳幼児での代謝研究に基づいており (35，

54)，この研究では，平均 3-4μg/kg体重/日の鉛摂取は血中鉛濃度あるいは鉛の体内負

荷の増加と関連していないが， 5μg/kg体重あるいはそれ以上の摂取では鉛が畜積される

ことが示された。この PTWIは1993年に ]ECFAにより再確認され，全年齢群に拡大適

用された (121)。

1日に 0.751の飲料水を消費する体重 5kgの人工栄養の乳児で，飲料水からの鉛摂取量

を50%と仮定すると，ガイドライン値は 0.01mgバとなる。乳幼児は母集団の中で最も感

受性が高い群と考えられるので，このガイドライン値は他の年齢群も防護できる。

鉛は，まれに建物の鉛管から飲料水中に混入するが，その対策としては第一に，鉛管や

鉛を含む取り付け部品を撤去することである。これには時間と資金が必要で，すぐにはガ
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イドライン値に適合しない場合もあることは認められている。その間，鉛の全暴露量を減

少させるために腐食防止を含む他の実用的な処置をとるべきである。
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zation， 1993何引oTechnica1 Report Series， No・837).

13.20 マンガン

13.20.1 一般情報

存在形態

化合物 CAS no 分子式

マンガン 7439-96-5 Mn 

二塩化マンガン (II) 7773-01-5 MnCIz 

四酸化三マンガン 1317-35-7 Mn304 

二酸化マンガン 1313-13-9 MnOz 

過マンガン酸カリウム 7722-64-7 KMn04 

マンガンは，地殻に豊富に含まれている金属のひとつで，通常，鉄と存在している。環

境面で最も重要なマンガン化合物は Mnz+，Mn4+， Mn7+を含む化合物である (1)。

物理化学的性質(1 ) 

性質 Mn MnClz Mn304 MnOz KMn04 

融点 (OC) 1244 650 1564 

沸点 (OC) 1962 1190 

密度 (g/cm3) 7.20 2.97 4.86 5.03 2.70 

水溶解度 (g/l) 不溶 723 不溶 不溶 63.8 

快適・利便上の性質

マンガンイオンが O.lmg/1以上存在すると，飲物に不快な味をつけ，配水管に付着し

たり、洗濯物を汚したりする (2)。溶液中で、マンガン(11)化合物が酸化されると，二酸化

マンガンとして沈殿し，壁面付着の問題を引き起こす。約 0.02mg/1であっても，二酸化

マンガンは配管内に皮膜を作り，後ではがれて黒い異物(黒水)を生じる (3)。ある種の

微生物がマンガンを濃縮し，水道水に異臭味や濁度の問題を引き起こす (2，4)。

主な用途

マンガンは鉄や鋼その他の合金の製造に使用されている。二酸化マンガンや他のマンガ

ン化合物はバッテリーやガラス、花火等の製造に使用されている。過マンガン酸カリウム

は清掃や漂白、消毒用酸化剤として使用されている (5)。
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環境中の挙動

元素及び無機体のマンガンは浮遊粒子として大気中に存在する (6)。表流水中のマンガ

ンは溶存体と懸濁体の両方の形で存在する。嫌気状態の地下水にはしばしば高濃度の溶解

性マンガンが含まれている。 pH4-7の水ではほとんどが二価のマンガンで占められてい

るが， pH値が高くなるとより酸化された(多価の)マンガンになる。あるいは生物によ

る酸化が生じる (5)。マンガンは有機物の含有量や有機物の陽イオン交換容量に依存して

一定限度まで土壌に吸着される。マンガンは有機体が低いと生物蓄積が生じるが、高くな

ると生じなくなる。このため，食物連鎖による生物濃縮は重要とはならない (1)。

13.20.2 分析方法

マンガン濃度がマイクロリットル単位の試料の分析には原子吸光光度計を使用する (7)。

ICPによる分析では約 2μg/lのマンガンが検出限界である (8)。水の分析には比色法も使

われており，その検出限界は約 10μg/lである (9)。

13.20.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

大気

工業地帯ではない大気中のマンガン濃度は平均 5ng/m3であり，工業地帯では 33

ng/m3に達する。発生源の影響を受けた空気中の濃度は 0.13μg/m3あるいはそれ以上に

達する (5)。

水

世界各地の湖沼水や河川水中のマンガンは 0.001から 0.6mg/lの範囲にある (6)1)。高

濃度のマンガンが検出される好気的水域では通常，工場からの汚染が関係している。還元

状態にある地下水や湖，貯水池水では濃度が高くなり，中性水で 1.3mg/l，酸性水で、 9.6

mg/lに達している (5)。アメリカ合衆国での数多くの公共水道水調査で，マンガン濃度の

平均値は 0.004から 0.03mg/lの範囲にあることが報告された (1，5)。ドイツでは全世帯

の 90%に供給されている水道水のマンガンは 0.02mg/l以下であった (10)。

食物

日常消費する食料品にはマンガンが0.02から 0.5mg/kg含まれていた。そのうち肉や

魚，卵は 0.1から 4mg/kgであった。野菜 (4.41-6.61mg/kg)，穀類及びコーンフレー

ク等のセリアル (0.41-41mg/kg) ，ナッツ類 (18-47mg/kg) は高い濃度であった。カ

ップ一杯の紅茶には 0.4から1.3mgのマンガンが含まれている (1)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

マンガンの最も高い暴露は通常，食物からである。成人は一日の食事で 2から 20mg

1) :データは NationalWater Quality Data Bank (NAQUADAT) ， Ottawa， EnVlronment Canada， lnland 

Waters Dlrectorate 1976に基づく。
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を摂取しており，最大値は菜食主義者によるものである (11，12)。正常な生理学的機能の

面から平均的な一日当たりのマンガンの必要量は成人で 2から 5mgであると推定されて

いる (13)。生後 6か月までの乳児は体重当たり 2.5から 25μg/kgのマンガンを消費する

(6)。

通常，飲料水からのマンガン摂取は食物からのそれよりも実質的に少ない。一般的な飲

料水には 4から 30μg/lのマンガンを含有しているので，成人のマンガン摂取量は 8から

60μg/日になる。それ以外のマンガン摂取源は水よりも一桁低い (5)。飲用のミネラルウ

ォーターにはマンガン摂取用にある程度の量が添加されている (14)。空気からのマンガン

暴露量は発生源からの距離に依存しているが，一般的には食事由来のものよりも数桁低

く，約 0.1から 3μgである。

13.20.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

胃腸管からのマンガンの吸収は マンガンの恒常性を維持している正常な生理作用によ

り調整されている。一般的に，摂取量の約 3~8%が吸収されるが (15) ，動物の仔や幼児

ではより多く吸収される (16)。マンガンの吸収は鉄の吸収と密接に関係しており，鉄分の

欠乏している食事は鉄とマンガン両方の吸収を増加させる(15)。食物中のカルシウム濃度

はマンガンの吸収と反比例しており (11)，カリウム濃度は正比例している (17)。

マンガンは体のすべての組織に存在し，通常，腎臓，醇臓，副腎に最も多く存在してい

る(18，19)。動物の仔や幼児では脳の一定の部位に優先的に蓄積される (20，21)。マンガ

ンはまた，ヒトの毛髪中に検出される (22)。

マンガンは体内中のいかなる有機金属化合物とも共有結合した形では発見されていな

い。マンガンは酸化状態で変化が起こる (23)。マンガンはピルビン酸カルボキシラーゼや

スーパーオキシド分子変位補酵素 (superoxidedismutase)の構成成分であり，いくつか

の酵素系の共同因子として必須である。またフラビン蛋白質の作用及び硫酸ムコ多糖類，

コレステロール，ヘモグロビンの合成に一定のの役割を果たしている (24，25)。

マンガンはほとんどすべて糞便中に排j世され，わずかな割合 (0.1~2%) でらのみ尿中へ

排i世される。ヒトでは，マンガンは二価の形で， 13から 34日の半減期で排世される (15，

16)。

13.20.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

経口 LD50は異なるマンガンの形態で 400から 830mg/kg体重/日と報告されている (1，

5)。

短期暴露

中枢神経系はマンガンの主な標的である。 1日当たり 1から 150mg/kg体重/日の範囲
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の投与量ではラットやマウスにいくつかの神経学的影響が見られ，主に脳の神経伝達と酵

素濃度に変化が起こる。これらの変化はしばしば協調運動不能や活動レベルの変化といっ

た臨床的な兆候を伴う。 striatalカテコールアミン類の入れ代わり (turnover)の初期のマ

ンガン中毒での活動克進の原因であるかもしれない (27)。

長期暴露

1-2mg/kg体重/日のマンガンの慢性的摂取はウサギ，ブタ，ウシの食欲を変化させ，

ヘモグロビン合成を減少させる (25)。ラットの脳中の生合成アミン濃度やドーパミン戸一

水酸化酵素活性，モノアミン酸化酵素活性に与える一過'性の影響がマンガンの長期間暴露

で注目された (28-30)。身体活動の克進やドーパミン作用の一過性の克進はラットへの

65週間， 40mg/kg体重/日の投与で観察された (31)。サルの 18か月， 25mg/kg体重/日

の経口投与では虚弱や硬直が観察された (32)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

ラットやマウスでのいくつかの研究で，マンガンの摂取は雄の動物の生殖成熟を遅らせ

ることが指摘されている。マンガンを 13mg/kg体重/日で， 100-224日間経口投与した

雄のラットではテストステロンの濃度が減少した (33)。一方，マンガンを 140mg/kg体

重/日で， 90日間摂取したラットの仔に成長の遅れが観察された (34)。これらの影響は精

子形成や雄の生殖機能へ影響を与えるほどひどいものではないと思われる (33，35， 36)。

マンガンのラットへの慢性的な非経口暴露では輸精管に顕著な退行性の変化が現れ，結果

として生殖不能となった (37)。

変異原性及びその他の関連症状

マンガンは，Saccharomyces cerevisiae，マウスのリンパ腫細胞，ハムスターの佐子細

胞を用いた試験で，また同様に SalmonellatYPhimurium TA1537株，Photobacterium fis-

cheri， Escherichia coliを用いた試験で，いずれも代謝活性化無しで突然変異の頻度を増

加させたo in vivo試験で，マンガンは Drosophilamelanogasterに突然変異の頻度を，ま

たラットの骨髄や精原細胞に染色体異常数を増大させた (1)。

発ガン性

ラットとマウスへの 2年間の経口投与実験で，不確かな腫療の発生率の増加が認めら

れた (35，36)。雄のラットへの 86，290， 930 mg/kg体重/のマンガンの経口投与では，醇

臓ガンの発生率がわずかに増加した(対照群に同種の腫蕩は現れなかったのと比較して，

各投与量当たり 4/50) (35) 0 810 mg/kg体重/日投与した雌のマウスでは，下垂体腺腫が

わずかに増加したが，この種の腫蕩の発生率としては史的対照値 (historicalcontorol 

value)の範囲内であった (36)。

いくつかの動物実験でマンガンは抗ガン効果を示している。アミノアゾ染料の代謝活性

を抑制すると報告されている (38)。
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13.20.6 ヒ卜への影響

マンガンはヒトを含む多くの生命体の必須元素である。従って，健康への有害作用は不

適当な摂取によって引き起こされる。マンガン不足の動物は成長阻害，骨の異常，生殖不

足，新生児の運動失調，脂質や炭水化物の代謝の不足を起こす(5，6， 25)。ヒトの特定の

マンガン欠乏症は報告されていないが，マンガン欠乏と貧血，子供の骨の変化，紅斑性濃

措のような疾病との関連が指摘されている (39)。

吸入したマンガンの神経病学的な影響は，仕事場で慢性的に高濃度の暴露を受けたヒト

で詳しく報告されている。マンガン中毒症として知られている症状は，衰弱，食欲不振，

筋肉痛，感情麻痔，遅い話し方，単調な声，無感情で能面のような表情，四肢のゆっくり

とした動作によって特徴づけられる。一般的にこれらの影響は不可逆的である。神経病学

的影響を与える最小暴露量は確定されていないが，おそらく 0.1-1mg/m3の範囲であろ

う(1)。

吸入暴露で認められた神経病学的影響が，経口暴露でも起こり得るのかという論議はあ

るが，経口暴露によるマンガンは最も毒性の低い元素のひとつであると考えられている。

1941年の日本の疫学調査で，マンガン濃度がおそらく 28mg/lに近い飲料水を飲んだ

ヒトに有害作用が見られた (38)。マンガンは飲料用井戸の近くに埋められた 400の乾電池

に由来していた。全部で 16の中毒事例が報告され，その症状としては，無気力，筋肉の

緊張の充進，ふるえ，精神障害があった。最もひどい影響は年長のヒトに現れたが，子供

には軽い影響のみであった。他の金属，特に亜鉛の濃度もまた極端に高く，マンガンのみ

がこの病気の原因物質であると明確に決定されているわけで、はない。

年長者において水からのマンガン暴露と神経病学的な影響との聞に相聞があるかどうか

を調査するためにギリシャで疫学調査が行われた (40)。マンガンの濃度は対照地域では

3.6-14.6μg/l，調査地域では 81-282μg/l及ぴ 1800-2300μg/lであった。飲料水中の

マンガン濃度の飛躍的な増加は.慢性的なマンガン中毒であることを示す神経病学的兆候

の有病率の飛躍的な上昇や，高齢者の毛髪中のより高いマンガン濃度と，関連していると

著者らは結論づけた。しかしながら，食品や挨といった暴露源のデータはなく，神経病学

的な状態や他の混同変数の可能性に関する情報はほとんどない。

日本のある地域では，水道水中のマンガン濃度が0.75mg/lであったつが，利用者の健

康状態に明確な有害影響は認められなかった (41)。何か月間も，一日当たりクエン酸マン

ガン 30mg (マンガン換算 9mg) を投与された患者に毒性の兆候は現れなかった (11)。

13.20.7 暫定ガイドライン値

20mg/日程度のマンガン摂取では明白な悪影響は現れない。 12mg/日の摂取量は，体

重 60kgの大人では， 0.2mg/kg体重/日に相当する。水由来のマンガンの生物学的利用能

(バイオアベイラピリティー)が増加することを考慮に入れて不確実係数3とし，摂取量
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の20%を水に割り当てると，これは O.4mg/lに相当する。

ガイドライン値を計算するのに用いることが出来る単独の研究はないが，実際の一日摂

取量や，飲料水中のマンガンを投与した動物実験で神経毒性及びその他の影響が認められ

たことから，健康に基づく暫定ガイドライン値 0.5mg/lが，公衆衛生の上で適当である

という見方を支持する。

マンガンが水道管中に沈殿したり，水の変色の原因となるならば，消費者には不快であ

ることに注意すべきである。 0.1mg/l以下の濃度は通常，消費者に受け入れられるが，地

域環境により異なる。
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13.21 水銀

13.21.1 一般情報

物理化学的性質

性質

物理的状態

蒸気圧

安定性

主な用途

値

高密度，銀白色の金属;常温，常圧で液体

0.16 Pa (200

C) 

有機水銀の炭素一水銀結合は化学的に安定

水銀は食塩の電気分解(塩素と苛性ソーダが生成)用陰極，電気器具(ランプ，アーク

整流器，水銀電池)，工業用計器や制御部品(スイソチ，温度計，気圧計)，実験器具，歯

利用のアマルガム，殺菌剤，防腐剤，保存剤，薬剤，電極，化学薬品等，いろいろな水銀

化合物の原材料として使用されている。

環境中の挙動

水に対する水銀化合物の溶解度は様々である。水銀の蒸気は不溶である。塩化第二水銀

の溶解性は高く，塩化第一水銀はそれほど溶けない。硫化水銀は難溶である。

無機水銀のメチル化は淡水と海水の境界付近で起こり (1)，魚の表面にある粘液や土壌

中から分離されたバクテリア (Pseudomonasspp.)が好気的条件下で水銀をメチル化する。

メタンシンセターゼを保有している数種の嫌機性菌もまた水銀をメチル化する (2)。メチ

ル水銀1)が微生物から放出されると，急速に拡散して食物連鎖に入り，その水域に生息し

ている生物の蛋白質と固く結合する。 CH3Hg+の加水分解酵素と 2価の水銀イオンの還元

酵素については詳細がいくらか判明してきている。環境中でのメチル水銀の濃度はバクテ

リアによるメチル化と脱メチル化とのバランスによって決定される (3)。

1) この本文中では.rメチル水銀」はモノメチル水銀化合物を指す。
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13.21. 2 分析方法

無機水銀はフレームレスの原子吸光光度計で測定される (4)。低蒸気原子吸光光度計

(Cold vapour AAS)と原子蛍光光度計(AtomicFluorescence Spectrometry)の検出限界

はそれぞれ 50と1ng/1である。

アルキル水銀の測定にはガスクロマトグラフが一般的に使用される。中性子放射化分析

は最も精密であると考えられているが，一般的には参考方法として使用される (3)。

13.21. 3 環境中の濃度及びヒトの暴露

大気

大気中の水銀濃度は 2-10ng/m3である。

水

無機水銀

雨水の水銀は 5-100ng/1の範囲にあるが， 1 ng/l程度の低い平均濃度が報告されてい

る(3)。自然のままの状態にある地下水や表流水の水銀は 0.5μg/lより低いが，鉱床のあ

る地域の地下水では濃度が高くなることもある。アメリカ合衆国の調査では， 16か所の

地下水と 16か所の浅井戸で 飲料水に対して米国環境保護庁が設定した水銀の最大汚染

濃度の 2μg/lを超えていた (5)。噴火活動が頻繁に起こる伊豆大島(日本)の井戸水で最

大 5.5μg/lの水銀が報告された (6)。飲料水の水銀濃度は間水と同程度で，平均約 25ng/1

である (3)。

有機水銀

カナダの汚染された湖の水系では総水銀に対して様々な割合でメチル水銀が見つかった

(3)。飲料水に関してはこれまでのところメチル水銀についての報告はない。

食物

職業上，水銀の暴露がないヒトの暴露源は食物である。魚介類及びそれらの加工品は食

物の中で有機水銀の最も高い暴露源であると考えられる。食物からの水銀の平均一日摂取

量は 2-20μg/日であるが，環境水が水銀で汚染された地域や魚を食べる割合が高い地域

ではより高くなる (7)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

環境大気中の濃度が 10ng/m3と仮定すると，呼吸による無機水銀の平均一日摂取量は

約 0.2μgになる。同様に飲料水の濃度を 0.5μg/lと仮定すると，無機水銀の平均一日摂取

量は 1μgとなる。食物からの水銀の平均一日摂取量は 2-20μg/日である。

13.21.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

無機水銀

食物から摂取した無機水銀の約 7-8%が吸収される。水から摂取した場合の吸収は化

-262-



合物によって異なるが， 15%以下である。吸入した金属水銀蒸気の約 80%が体内に保持

されるが，液体金属水銀は胃腸管からはそれ程吸収されない。吸入した無機水銀のエーロ

ゾルは呼吸器系にとどまり，粒子の大きさによって吸収される (8)。

無機水銀化合物は，主な標的器官である腎臓にすみやかに蓄積される。生物学的半減期

は動物でもヒトでも非常に長く，おそらく数年間である。水銀塩は腎臓，肝臓，腸粘膜，

汗腺，唾i夜腺，母乳を経由して排j世される。最も重要な排i世経路は尿及び糞便である (8)。

有機水銀

ジメチル水銀は胃腸管を通してほとんど完全に吸収される。吸収後，すみやかに血中に

現れ，ヒトでは 80-90%が赤血球と結合する。メチル水銀の無機水銀への脱メチル化は

速度は遅いが，確実に起こる。無機水銀と比較してメチル水銀の毒性が本質的に高いの

は，メチル水銀が脂溶性であることによる。生物膜をより簡単に通過し，特異的に脳，脊

髄，末梢神経に侵入し，胎盤を通過する (3)。

大部分のメチル水銀は無機の形で排植される。脱メチル化の部位や機構は今のところ解

明されていない (3)。

13.21.5 実験動物と invitro試験での影響

無機水銀

短期暴露

無機水銀化合物の毒性影響は主に腎臓に見られる。雄のラットに， 1μmol/kg体重の塩

化水銀(11)(水銀換算で 0.2mg/kg体重に相当)を一度腹膜内注射すると，近位曲尿細管細

胞の損傷が認められた。しかしながら腎臓での水銀の蓄積は，そこでの吸収効率が胃腸管

から予想されるよりもはるかに高いことを示している (9)。

塩化水銀(II)(3 mg/kg体重)を 60日間，週に二回ラットに摂取させたところ，蛍光抗

体検査法で IgCの沈着が腎糸球体に認められた。腸腺の基底膜への IgAの異常な沈着や

基底膜固有層への IgGの異常な沈着を伴った回腸や大腸での形態学的損傷も観察された

(10)。

塩化水銀(11)(1 mg/kg体重/日)を 11週間まで，ラットに挿管法あるいは皮下注射によ

り投与したところ， 20日後に体重増加の速度が減少し， 65-70日後には体重が減少した。

神経病理学的影響もあり，まず2週間後に後根神経節に細胞の周辺の空胞化が見られ，続

いて，神経節に多数の小さな損傷の発達が見られた (11)。

塩化水銀(11)あるいはメチル水銀(lmg/kg体重/日)を，経口あるいは度下注射により

一回投与すると， 12時間以内に神経の柔軟組織中に色素の漏出が起こった。このことは

両化合物が血液脳関門の透過性を高めることを示している (11)。

長期暴露

0.05から 2.5mg/kg体重/注射 (0.02-1.07mg/kg体重/日)の無機水銀を，週 3回で 8
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か月間まで，皮下注射したラットでは，腎臓に損傷が広がった。抗腎糸球体基底膜抗体

(antiglomerular basement membrane antibodies)が最初に生成し，続いて腎糸球体の小

血管束や小腎動脈中に免疫性の複雑な沈殿物が現れ，尿に蛋白質が出たり，血液中のアル

ブミンカf低くなったりした (12)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

雄のマウスに，単一量の塩化塩化水銀(II)(水銀換算で 1mg/kg体重)を注射した交配試

験では，対照群と比較して繁殖能力に有意な減少が見られた(13)。繁殖能力は約 2か月後

に正常に回復した。

90日間以上，塩化水銀(11)0.05あるいは O.lmg/kg体重を腹膜内に投与したラットで

は，精巣組織に変化が徐々に現れた (14)。対照群と比較して精細管の直径，精子形成細胞

数，ライジヒ細胞核の直径が減少した。

最初の性周期に合計3-4mgの塩化水銀を投与した雌のハムスターのうち 60%は，第

三周期の 1日目まで排卵しなかった (15)。性周期の 1日目に，高濃度 (6.4あるいは 12.8

mg水銀/kg体重)の塩化水銀(11)を注射した雌のハムスターでは，排卵が抑制された

(16)。性周期中に 1mg/日の塩化水銀(11)を注射した雌のハムスターは対照群と比較して

下垂体中の卵胞刺激ホルモンの濃度が有意に高かった (17)。

妊娠している Wistarラットの静脈内に，異なる妊娠日で，塩化水銀(11)を投与した。

妊娠中期に催奇形性に影響のでる水銀の最小量(0.79mg/kg体重)は，母獣の LD50に高い

相聞があり，胎仔奇形おもに脳の欠損の発生率は，全生存胎仔の 23%であった。妊娠日

齢の異なるラットでは，この投与量に対する胎仔による Hg2
+摂取量は， 12-13日目で急

激に減少した (18)。

有機水銀

短期暴露

1週間に 5日の割合で 59日間，メチル水銀ジ、シアナミドを食餌中で与えたラットでは，

0.6mg/kg体重/日の最低濃度でさえ腎皮質に広範囲の損傷が起こり，そこでの細管は広

範囲な炎症性反応に取り固まれ，さらに初期の繊維症も伴っていた (19)。腎臓の細管退化

もまた， 7日間連続の 10mg/kg体重/日の皮下注射後に明らかになった (20)。ラットで

の高濃度のメチル水銀の影響とは対照的に， 0.45mg/kg体重/日を暴露したネコ (21)，あ

るいは 0.05mg/kg体重/日暴露したサル (22)，血中濃度が4μg水銀/ml一血液まで暴露し

たサル (23)いずれも腎臓の損傷は報告されなかった。

0.45mg/kg体重/日のメチル水銀を暴露したネコでは， 60-83日後に産撃が起きた。

塵撃が起こる 4-11日前に進行性の行動の変化があった。子ネコに 11か月間， 0.3-0.5 

mg/kgの塩化メチル水銀(11)を市販のツナ缶に混ぜて与えた。この期間に摂取した全水銀

量は，平均してネコ 1匹当たり 6.3mg，1日当たり約 19μg/日であった。 7-11か月後に

3匹の子ネコに神経障害が認められた (24)。
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リスザルに硝酸メチル水銀(11)を食物に混ぜたり，胃管から 35日間まで繰り返し経口

投与した。行動及び中枢神経系の闘値は，血中の水銀濃度で 0.75-1.2mg/lの範囲であっ

た(25)。

長期暴露

魚、に塩化メチル水銀(11)を 0.003，0.008， 0.020， 0.046， 0.074， 0.176mg/kg体重/日混

ぜた餌を， 1週間に 7日の割合で 2年間，ネコに与えた研究で， 60週間後に 0.046mg/kg

体重/日を与えた群に検出可能な神経障害が認められた。この濃度はそのような障害が起

こる最低濃度であった。神経系の病理学的変化は脳と後根神経節に限定され， 0.074 

mg/kg体重/日以下の投与量では認められなかった (26)。

Stumptailザル，ブタオザル，リスザルに， 1000日間以上餌に塩化メチル水銀(11)を混

ぜて与えた。この場合，食餌の与え方としては，血中の水銀濃度が 1-4mg/ml-血液に

維持されるように計画した。重大な影響として低光量で視覚的刺激への感度が減少し，小

さな物体を手に取る際に震えが起きた。血中濃度が2mg/lを超えたすべてのサルは 20日

間以下から 200日間の潜伏期間でこれらの症状が現れた (23)。

カニクイザルに生後から 3-4年間， 0.05mg/kg体重/日のメチル水銀を食餌中で投与

した。血中の水銀濃度は 1.2-1.4mg/lでピークに達し，離乳後減少し，0.6-0.9mg/lの

濃度で安定した。明白な毒性の兆候は示されなかったが， 3-4年後に試験したサルには，

低光量と高光量いずれの条件下でも空間的視野に障害が現れた (22)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

受精後 9.5，12.5， 15.5日目のマウスに，塩化メチル水銀(11)を 3.6，5.3， 8 12， 18， 

27mg/kg体重を一度投与した (27)。胎仔期間中に塩化メチル水銀(Il)の暴露を受けた雌

の卵子形成に塩化メチル水銀が影響を及ぼすとするならば， F1の雌聞での同腹匹数に与

える投与量の有害な影響の傾向は，統計的に有意ではなかったが，予期した方向であっ

た。

酢酸水銀(11)2， 3， 4mg (水銀換算約1.3-2.5mg)を，妊娠8日目の 3群の雌のハムス

ターに腹膜注射した (28)。対照群の 4%と比較すると，暴露群では 12，34， 52%が再吸

収された。

妊娠中のネズミに高濃度のメチル水銀を投与すると，口蓋裂の仔が生まれた (29，30)。

ラットの胎仔への暴露は，生後 42日目で検出可能な腎機能の異常を引き起こした (31)。

妊娠6-9日目の雌のラットに， 0， 6， 10 mg/kg体重のメチル水銀(11)を注射した (32)

ところ， 10mg/kg体重を投与した母獣は出産に失敗したり，死産となったが，他のふた

つの低投与量のラットの外部形態は正常であった。メチル水銀は水頭症を引き起こし，頭

頂部の大脳皮質の厚みを減少させ，後頭部の海馬状隆起の厚みを増加させた。これらを例

外として，水銀を投与したラットの脳は正常に発育した。

メチル水銀を，妊娠 10日目のハムスターに 10mg/kg体重，妊娠 10-15日目のハムス
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ターに 2mg/kg体重投与した (33，34)。新生仔の大脳皮質では， リソソームの蓄積や綿状

の細胞質の変性部位 (areasof floccular cytoplasmic degradation)といった退行性の変化

が，分子層や内部頼粒層中のより分化した神経要素中に認められたのと同様に，神経芽細

胞の頼粒層中にも認められた。核濃縮した細胞核が，被験動物の外部頼粒層のいたるとこ

ろに単独あるいは集団で認められた。成熟した被験動物の小脳には，分子層中に星状神経

路症の病巣が見られた。

であり，これらによる中毒では肝臓や腎臓の障害は相対的に顕著ではない。後者は無機水

銀による中毒が特徴的である。

しかし，一般的にいかなる形態の水銀でも急性致死量を摂取すると，おなじような致命

的な兆候や症状を示す。即ち，ショック，心臓衰弱，急性の腎臓疾患，激しい胃腸障害等

である。急性の経口中毒では，最初に出血性の胃炎や大腸炎が起こり，最終的には腎臓に

障害が起こる。急性中毒の臨床的症状としては，咽頭炎，鴨下困難，腹部の痛み，悪心，

H匝吐，観血性下痢それにショックがある。その後，唾液腺の腫れ，口内炎，歯のぐらぐ

ら，腎炎，無尿症，肝炎が起こる (41)。

塩化水銀 (11)500mgの摂取は激しい中毒を起こし，ヒトを死に至らしめることもある

(42) 0 0.05~0.35mg/m3 の水銀蒸気を含む大気を吸入すると，急性の健康影響が起こる

(43， 44)0 1~3mg/m3 で数時間暴露すると，肺の炎症，肺組織の破壊，時として中枢神

経系障害が起こる (45)。

アルキル水銀剤への皮膚暴露は，急性毒性である皮膚炎や湿疹性の変化を引き起こす。

長期暴露

1000人以上の観察も含まれる多くの研究から，水銀蒸気中毒の古くからの兆候や症状

変異原性及びその他の関連症状

メチル水銀を，妊娠中のマウスに 5mg/kg体重経口投与 (16，35)，成熟のハムスター

に3週間毎日 2mg/kg体重を腹膜内投与 (36)，あるいは排卵中のゴールデンハムスター

に10mg/kg体重腹膜内投与する (37)といった動物や細胞培養による研究で，メチル水銀

が染色体を損傷することがわかっている。低濃度のメチル水銀 (0.05~0.1μmol/l )はグ

リオーム細胞の invitro培養で遺伝子発現を妨げると報告されている (38)。非分離や伴性

の劣性致死突然変異が，メチル水銀で処理した DrosoPhilamelanogasterに誘発された

(39)。

発ガン性

マウス群に 78週間まで， 15あるいは 30mg/kg食餌のメチル水銀を投与した。 30

mg/kg投与群の大部分が， 26週までに神経毒性のために死亡した。 53週間生存したすべ

てのマウスの腎組織の病理検査により， 15mg/kg投与群の 16匹の雄のうち 13匹が腎腫

蕩であることがわかった。これらのうち 11匹は腺ガンであり， 2匹は腺腫であると判定

された (40)。
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13.21.6 ヒトへの影響

無機水銀

急性暴露

水銀は充分な濃度で接触すると組織を激しく破壊するが，水銀中毒の主な影響として

は，神経障害と腎臓障害がある。前者はメチル及びエチル水銀(II)塩による中毒に特徴的

(他覚的な振せん，精神障害，歯肉炎)としては，大気中 0.lmg/m3を超える水銀濃度で

慢性的暴露を受けた後に現れることが示された (8)。特異的でない神経系及び生理的な症

状は，より低い暴露濃度でも起こる。

温度計製造従事者の子供への大量の水銀暴露が報告されている (46)。これらの子供 23

人の尿中の水銀濃度の中央値は， 39人の対照群の濃度が5μg/lであるのに対し， 25μg/l 

であった。水銀の中毒症状は，臨床検査でもわからなかったし，親たちからも報告されな

かった (3)。

有機水銀

アルキル水銀化合物の職業上の暴露による健康に有害な影響は HunterRussel症候群

(同心性視野狭窄，運動失調，どもり等)として知られており，これはメチル水銀殺菌剤

に暴露した 4人の工場従事者に見られた (47)。

メチル及びエチル水銀化合物は，水銀中毒例の最も多い原因化合物であり，汚染された

魚やアルキル水銀殺菌剤で処理した穀物から作られたパンを食べて，一般住民が死に至る

ような場合の原因化合物でもある。最も初期の影響は知覚異常，不定愁訴，不鮮明な視覚

などであり，特異的なものではない。更に進行すると，同心性視野狭窄，難聴，構語障

害，運動失調となる。最悪の場合，患者は昏睡状態となり，最終的には死に至る。高濃度

のメチル水銀はヒトの末梢神経系に影響を与える (48)。

日本では水俣湾と新潟で，メチル水銀中毒の大きな発生があり，両方とも水俣病として

知られている O いずれも水俣湾や阿賀野川にメチル水銀や他の水銀化合物を含む工場排水

が放流され，食用の魚に水銀が蓄積したことが原因であった。水俣病が発生している地域

を対象とする疫学的研究から，健康に有害な影響が表れないメチル水銀の最高血中濃度は

0.33μg/mlと推定された (49)0 1971年までに水俣と新潟で総計 269人の水俣病患者が報

告され，そのうち 55人が死亡した。 1989年3月までに水俣で 2，217人が，新潟で 911人

が公式に水俣病として認定された (50)。

イラクで 1971-72年の冬に，アルキル(メチルあるいはエチル)水銀殺菌剤で処理し

た小麦や他の穀物から作られた汚染したパンを食べたために記録上最も大規模な水銀中毒

が起こり， 6，000人以上の患者が入院し， 500人以上が死亡した (51)。それ以前にはグア

マラとイラク，パキスタンで大規模に起こっており，その他の国々でも限られた規模で起

こっている (3，8， 52)。

ケベック州北部のクリ一族インデイアンもまた，汚染された地元の魚を食べてメチル水
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銀に暴露したことが知られている。暴露量と神経系の異常との聞の関係がふたつの共同体

で調査された。どちらの共同体でも神経系の異常とメチル水銀の暴露量との聞には正の関

係が認められたが，その関係はひとつの共同体でのみ統計的に有意差があった (53，54)。

先天性の水俣病の最初の兆候は，限定された地域(人口約 1，700)で21か月の聞に， 9 

人もの幼児が脳性小児麻揮のような状態になるという異常事態に表れた。これらの幼児た

ちは重度の脳障害(麻埠と精神遅滞)を併発していたが，ごく軽度な症状は見落した可能性

もあるが，彼らの母親の中毒症状は軽いか，あるいは認められないかで、あった (3)。

イラクでの大規模な水銀中毒についての疫学的調査では，その臨床像は摂取量に依存し

ていた。血中のメチル水銀濃度が高い母親から暴露を受けた幼児たちの臨床像は，他の原

因により起こる脳性小児麻庫(盲や聾を伴った小頭症，過剰な反射運動，重度の運動性及

び知的障害)とは区別がつかなかった。軽症の場合，生後数か月間には診断を下すことは

容易で、はないが，時間の経過とともに明らかになってくる。この場合，主に精神運動の障

害と病的な反射運動の持続が認められた (53，55~57) 。メチル水銀への胎児期で、の暴露と

神経系の以上及び発育異常との聞の関係も調査された。臆の反射運動の異常とメチル水銀

暴露との聞には，少年たちにだけ正の関係があったが，用量作用関係はなかった (58)。軽

症の場合の所見は，微小脳症候群 (minimalbrain syndrome)の所見と非常によく似てい

た(3)。

Marsh他は，子供たちの神経学的な評点の悪化と母親の妊娠期間中の毛髪中の最高水銀

濃度との聞には用量作用関係があることを示した (59)。

13.21.7 ガイドライン値

汚染されていない飲料水中のほとんどの水銀は， Hg2
+の形で存在すると考えられてい

る。従って，有機水銀化合物，特にアルキル水銀を直接摂取する危険性はありそうにもな

い。しかし，メチル水銀が無機水銀に変化している可能性はある。

1972年JECFAは，総水銀として 5μg/kg体重，そのうち 3.3μg/kg体重以上はメチル

水銀として存在しではならないとする暫定週受忍摂取量 (PTWI)を定めた (60)。この

PTWIは1978年に再確認された (61)0 1988年JECFAは，有効な新しいデータが出たの

でメチル水銀を再評価し，一般的な人々については先に推奨した PTWIを再確認したが，

妊娠中の女性や育児中の母親についてはメチル水銀の有害な影響からの危険性が大きいよ

うだと注意を促した。しかしながら，妊娠あるいは育児中の女性に対するメチル水銀摂取

量を定めるには，入手可能なデータでは不十分であるとされた (62，63)。安全を考慮し

て，メチル水銀の PTWI値が，飲料水中の無機水銀のガイドライン値を導くのに使われ

た。主な暴露源は食物なので， PTWIの 10%が飲料水に割り当てられた。総水銀のガイ

ドライン値は 0.001mg/l (丸めた数字)である。
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13.22 モリブデン

13.22.1 一般情報

物理化学的性質(1，2) 

性質 値

融点

j弗点

密度

蒸気圧

水溶解度

2610
0

C 

5560
0

C 

10.2g/cm3 

0.133 kPa (3102
0

C) 

不溶
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快適・利便上の性質

モリブデン酸アンモニウムの水溶液の場合，約 10mgjl以上のモリブデンを含む水はわ

ずかに収敵味を感じさせる (2)。

主な用途

モリブデンは特殊鋼の製造，電気接点，点火プラグ， X線管，真空管，フィラメント，

スクリーン及びグリッドそしてタングステン，ガラスと金属とのシール剤，非鉄合金，顔

料等の製造に使用されている。二硫化モリブデンは潤滑油添加剤として特異な性質を持っ

ている。農業においては種子の直接処理やモリブデン欠乏防止用肥料の調合にモリブデン

化合物が使われている (1，3， 4)。

環境中の挙動

二硫化モリブデンは水にわずかしか溶けないがすぐに酸化されてより溶けやすいモリ

ブデン酸塩になる。モリブデン酸塩は還元剤がなければ水中で、安定している (2)。

13.22.2 分析方法

モリブデンはグラファイト炉原子吸光光度計で分析でき，その検出限界は 0.25μgjlで

ある。 ICPを用いた分析で検出限界は 2μgjlである (5)。

13.22.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

大気

大気中に浮遊しているモリブデンはヒトが摂取する主な暴露経路ではないと考えられる

(6)。

水

米国の主要な 15河川の流域から集めた表流水の試料 32.7%にモリブデンが2から

1500μgjl (平均値 60μgjl)の濃度範囲で存在していた (7，8)。米国の別の調査では地下

水は不検出から 270μgjlの範囲であった (9)。

米国内の浄水場の浄水の調査では不検出から 68μgjl(中央値は1.4μgjl)であった

(10)。別の調査によれば米国中の 380カ所の浄水場浄水で，モリブデンが検出されたのは

29.9%で，平均値が85.9μgjl，濃度は 3-1024μgjlの範囲であった (8)。

飲料水中のモリブデン濃度は通常 10μgjlを超えない(11)。しかし，モリブデン採掘現

場に近い地域では浄水のモリブデンは 200μgjl程度になることがある。コロラド州のあ

る水道の給水栓水で、は最高 580μgjlであったと報告されている (6)。

食物

豆類，穀類，内臓肉はモリブデンを豊富に含む食物である。これに対して，果実，根菜

類，茎野菜，赤身肉は比較的少ない食物である (12，13)。
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全暴露量の推定値と飲料水の寄与

米国でのモリブデン摂取量は成人男性が240μg/日，女性が 100μg/日である。平均の

摂取量は低所得者層で高い (13，14)。飲料水経由によるモリブデンの摂取量はほとんどの

地域でも 20μg/日を超えることはない (11)。

13.22.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

モリブデンの胃腸からの吸収速度はその化学的形態や動物種に影響される。 6価のモリ

ブデンは，経口投与により直ちに吸収され，反努動物よりも非反努動物の方が吸収量が多

い (15~17) 0 4価のモリブデンはすぐには吸収されない (15)。ヒトでは，食物由来のモリ

ブデンの 30~70%が胃腸管から吸収される (18， 19)。

胃腸での吸収の後，モリブデンは直ちに血液や大部分の器官に現れる。肝臓や腎臓，骨

で最も高い濃度になる (15，16， 20)。モリブデンは胎盤関門を通過する (21)。モリブデン

はヒトの組織では生物蓄積されない (20)。

ネズミでは，モリブデン化合物は主として尿中に排j世され，糞便中にはわずかしか排世

されない (15，16)。ポニーやウシ，ヒツジでは，モリブデンは胃腸でそれ程完全には吸収

されないが，糞便と尿中に分けて排j世される (17，22， 23)。モリブデンの摂取と排出は.

ヒトも含めてほとんどの非反努動物で釣り合いがとれている (20)。

13.22.5 実験動物と invitro試験での影響

短期暴露

ラットでの，酸化モリブデン (VI)，モリブデン酸カルシウム，モリブデン酸アンモニ

ウムの経口亜慢性 LD50は，モリブデンとして各々 ，125， 101， 330mg/kg体重/日であ

った(15)0 8~232 日間で死亡した。

動物では，銅や硫酸塩と錯体として相互に作用するが，その反応機構はまだ分かつてい

ない。一般的に，銅が欠乏している餌を食べている動物は，銅の豊富な餌を食べている動

物に比べてモリブデンの毒性に敏感である。非反努動物では，食餌中の硫酸塩は中毒症状

に対し保護的に働くが，その動物が銅欠乏状態にあると，中毒症状を強める (24，26)。

Holtzmanラット(各投与量当たり 4匹)に， 75あるいは 300mg/kg (モリブデン換算

で 7.5あるいは 30mg/kg体重/日)のモリブデン酸を含む食餌を与えた研究では，モリ

ブデンは成長を抑制し，肝臓で銅とモリブデンの濃度が上昇した。これらの影響は硫酸塩

の添加により減少したり，逆転した (25)。大腿腔骨関節の拡大や，大腿骨と腔骨の骨端の

肥厚が両投与量で認められた。この研究から，体重の減少や骨の奇形に基づくモリブデン

のLOAELは7.5mg/kg体重/日と提案された。

離乳したモルモットに， 0， 200， 500， 1，000， 2000mgのモリブデン (8，20， 40， 80 

mg/kg体重/日)を添加した銅濃度の低い食餌を 8週間与えた (27)。血中や肝臓，腎臓の
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モリブデン濃度が，食餌中のモリブデン濃度の増加につれて上昇するのが観測された。血

中や腎臓の銅濃度も，モリブデン摂取量の増加とともに上昇するのが観測され，ふたつの

高投与量では肝臓の銅濃度は減少した。

離乳した Long-Evansラットにモリブデン酸ナトリウム(モリブデン換算で 50あるい

は80mg/kg体重/日)を 5-8週間以上食餌中投与すると，下痢が起こり，同時に体重が

増加し，肝臓の銅濃度が上昇した (28)。

反努動物では，銅欠乏がなくても硫酸塩はモリブデンの毒性を増大する傾向にある (26，

29， 30)。反努動物に 10mg/kgのモリブデンを加えた食餌を与えると，組織で銅が喪失

し，食餌中の硫酸塩によりこの傾向は強まる (31)。

モリブデン濃度として， 0， 1， 10， 50 mg/l (平均投与量で 0.01未満， 0.07， 0.7， 3.7 

mg/kg体重/日)となるようにモリブデン酸アンモニウムを添加した飲料水を 21日間，合

計 12頭のホルスタイン種の雄の子ウシ(各群当たり 3頭)に投与した (32)。成長に関して

は何の影響も認められなかったが，非セルロプラスミン銅濃度の上昇は有意であり，最高

投与量の子ウシでは血紫から肝臓へ取り込まれた銅の量は内在性の損失より少なかった。

著者はモリブデンの最低毒性濃度は 10から 50mg/1の間にあるとしたので， NOAELは

0.07mg/kg体重/日となる。

銅の摂取量の低い 4頭のホルスタイン種の雌ウシにモリブデン(1.7 g/日)を食餌中で投

与しその影響を試験した (30)06か月後，どのウシにも明白な毒性の兆候は認められな

かった。モリブデンの投与量を 3.4g/日(7mg/kg体重/日)に増加すると， 1頭のウシに

激しい下痢が起こり，晴眠の兆候があらわれ，母乳が停止し，全般的にやせた。モリブデ

ンの投与量を 5.1g/日(10mg/kg体重/日)に増加すると， 3頭のうち 2頭が下痢をしや

せた。 0.26%の硫酸塩を添加するとモリブデンの毒性は顕著に増大した。食餌中でのモリ

ブデンの投与は，腎臓や脳の銅含量を増加させ，肝臓での銅を減少させた。腎臓や牌臓で

は，肝臓あるいはその他の器官に比べてモリブデンは高濃度に濃縮される。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

5組の CharlesRiver CDマウスに 6か月間まで 脱イオン水にモリブデン濃度として

lOmg/1となるように(モリブデン換算で約1.5mg/kg体重/日)を加えて与えた (33)。過

多の胎仔死亡率が認められた。 F1世代では 238匹のうち 15匹の仔が死亡し Fz世代では

242匹のうち 7匹の仔， 5同腹仔で， 1匹の母獣が死亡した。子や親の死亡率及び生殖不

能率が増加したため， F3世代以降の実験は継続されなかった。

50mg/日のモリブデン(モリブデン酸アンモニウムとして)を加えた食餌を与えた 4匹

の妊娠 Cheviotヒツジから， 4匹の子ヒツジが生まれたが，そのうち 3匹は運動失調症で

あった (34)。組織検査で，大脳皮質の細胞構造に退行性の変化が，また皮質と脊髄に脱髄

が認められ，他の研究者たちが脊柱前湾症としている病変に似ていた。

食餌中で投与されたモリブデンが生殖能力と授乳期の仔の成長に与えるが， 0.1， 2， 8， 
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14 mg/kg体重/日のモリブデンと 5，20mg/kgの銅の両方を， Long-Evansラットに 13

週間投与することにより研究された (35)。高投与量の 2群で，雄の精細管に様々な変性が

起こり生殖不能となったため 同腹匹数が減少した。高投与量 2群の母獣の授乳期間中の

体重の減少は，モリブデンの最高投与量群の母獣から生まれた仔は他群の仔に比べて離乳

期に体重の増加が少なかった。これらの影響は おそらく食餌から高濃度のモリブデンを

摂取した母獣は，母乳の出が悪いためであろう。 NOAELは2mg/kg体重/日であった。

2頭の雄のホルスタイン種の子ウシに 129日間.4.1から 7.8mg/kg体重/日のモリブデ

ンをカプセル中で投与すると 精子形成組織と間質性組織が徐々に消失した。 LOAELは

4.1mg/kg体重/日であった (36)。低濃度の銅 (1mg/kg)，および高濃度のモリブデン (25

mg/kg)と硫酸塩 (0.53%)を加えた食餌を与えた雌のヒツジは，不妊症の兆候を示した

(37)。

変異原性及びその他の関連症状

モリブデン酸アンモニウムは，Escherichia coli 3株のうち 2株に変異原性を示した。

塩化モリブデン (V)は陰性であったが，モリブデン酸アンモニウムは， DNA修復機構を

もっ H17株と修復機構欠損の M45株を用いた Bacillussubtilis rec試験で強陽性であっ

た(38)。モリブデン酸アンモニウムとモリブデン酸ナトリウムは，Saccharomyces cere-

vzstaeによる復帰突然変異試験と遺伝子変換試験で，変異原性及び遺伝的組換えともに認

められなかった (39)。

発ガン性

A系マウスに酸化モリブデン (VI)を腹膜内注射すると，肺腺腫が有意に増加したが

(40) ，この研究は飲料水からのモリブデンの摂取には直接関連していない。最近の実験動

物による研究では，モリブデンは N ニトロソ化合物に誘発されるある種のガン，例え

ば，食道ガン，噴門洞ガンや乳腺ガンなどを妨ぐ働きがあるとされている (41，42)。

13.22.6 ヒトへの影響

モリブデンは，動物とヒトでは必須微量元素であると考えられている。安全で十分な量

は年齢によって違い，乳児で 0.015-0.04mg/日， 1-10歳の子供で 0.025-0.15mg/日，

10歳を超えるヒトで 0.075-0.25mg/日であると指摘されている (43)。

モリブド酵素亜硫酸酸化酵素(molybdoenzymessulfite oxidase)とキサンチン脱水素酵

素(xanthinedehydrogenase)が先天的に欠乏している乳幼児には，尿代謝産物の異常分

布，神経障害，眼の水晶体のずれ，発育不全が認められた (44)。非経口で全栄養分を摂取

しているクローン病患者には，頻脈頻呼吸，激しい頭痛，夜盲症，吐き気. p匝吐，中心

暗点，一般的な浮腫，噌眠，無気力，昏睡が起こるが，これらの症状は，食事中にモリブ

デンが欠乏して起因する 2種類のモリブド酵素 (molybdoenzyme)の機能障害によるもの

であった (45)。
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尿中のモリブデン及び銅の濃度と，血清中の尿酸及びセルロプラスミンの濃度は， 2年

以上にわたる飲料水中のモリブデン濃度により影響された (12)。モリブデン濃度が低い群

は，飲料水中のモリブデン濃度が1から 50μg/lの範囲にある米国のコロラド州デンバー

の 42人からなる。モリブデン濃度が高い群は，飲料水中のモリブデン濃度が200μg/l

か，それ以上であるコロラド州ゴールデンの 13人の大学生からなる。低濃度群の血禁中

のモリブデン濃度は正常な範囲であり，対象者には健康に有害な影響は認められなかっ

た。一日当たりの尿中のモリブデン量は，モリブデン摂取量に関連していた。デンバーの

対象者の尿中の平均モリブデン濃度は， 87μg/日であるのに対し，ゴールデンの対象者の

それは 187μg/日であった。モリブデンの摂取量が多いほど，血清セルロプラスミン濃度

(401 v. 30 mg/100 ml )は高く，血清尿酸濃度(4.4v. 5. 3 mg/100ml )は低かった。いずれ

の群にも健康に有害な影響が認められなかったので，この研究では，飲料水のモリブデン

のNOAELは200μg/lであるとしている。

モリブデンの摂取量が血清セルロプラスミン濃度に影響を与えるという説は，コロラド

州ゴールデンの 13人の学生たちの最初の研究から 2年後の追跡研究により証明された。

この期間に，ゴールデンの水道水中のモリブデンの平均濃度は， 40μg/lに減少していた

(12)。この低い飲料水中のモリブデン濃度では，血清モリブデン濃度はデンバーの住民の

平均値とほとんど同じであった。血清セルロプラスミン濃度は 20-35μg/dlの正常な範

囲であった。血清尿酸濃度は上昇したが，アルコール飲料の結果であると考えられた。尿

中の銅濃度には，有意差はなかった。

インドの 557人を対象とする疫学的調査は，人々の消費している穀類中のモリブデン含

有量が多いほど四肢の骨粗しょう症の発症が低いことが示された (46)。

旧ソヴイエトで，モリブデン濃度が高い州の 2カ所の開拓地の 400人を対象とするの横

断面調査(cross-sectionalstudy)では，痛風に似た病気の高い発病率 (18-31%)はモリ

ブデンの高い摂取量 (10-15mg/日)に関係しているという結果が得られた。この病気の

特徴としては，手足の関節痛，肝臓の肥大，胃腸管，肝臓，腎臓の不調，全血中のモリブ

デンや尿酸濃度の上昇，キサンチン酸化酵素活性の上昇，全血中の銅濃度の減少，尿中の

銅濃度の上昇がある。食事からの高濃度のモリブデンの摂取によりモリブド酵素

(molybdoenzyme)キサンチン酸化酵素の生成量が増大することが，この病気の発症機構

であると提案された (47)。

コロラドナト|デンバーのモリブデン製錬所で，塵中のモリブデン(主に酸化モリブデン

(VI)と他の可溶性酸化物)に暴露した 25人の労働者について横断面調査(cross-sectional

study)が行われた。計算により求めた一日当たりの最小負荷量は 0.15mg/kg体重/日で

あった。 15人の労働者の全血液中 (300μg/lまで)に，また 14人中 12人の尿中 (11mg/l 

まで)に高濃度モリブデンが検出された (48)。血清中のセルロプラスミンと尿酸の平均値

は，対照群よりも労働者たちの方が高かった。医学的な調査表に対し， 6人の労働者が調
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査前の 2週間で上部呼吸性感染症(upperrespiratory infections)にかかり， 15人が関節

痛，背中の痛み，頭痛，あるいは皮膚や毛髪の変化を報告した。

13.22.7 ガイドライン値

モリブデンの経口暴露による発ガン性に関して有効なデータはない。ヒトに 2年間，飲

料水由来で暴露した研究では， NOAELは0.2mg/lであった (12)，この研究の質について

は懸念がある。通常，種内変動を反映するには不確実係数 10が適用されるが，モリブデ

ンは必須元素であると認識されているので，係数3が適当であると考えられる。これによ

りガイドライン値は 0.07mg/l(丸めた数字)と算出される。動物での毒性実験結果から得

られた値と同ーの範囲にあり，モリブデンの一日必須要求量と一致している。
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13.23 ニッケル

13.23.1 一般情報

存在形態

自然界にあるニッケルは 5種の安定同位体で，すなわち 58，60， 61， 62及び64の相対

原子量のものが混合している。
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物理化学的性質

性質 値

融点 1453
0

C 

沸点 2732
0

C 

密度 8.90 g/ cm3 (25
0

C) 

主な用途

ニッケルは，ステンレス鋼を含む多くの合金や電池，化学薬品，触媒そしてクロムメッ

キした蛇口や給水装置の継手などの部品の電解メッキ原料として使用されている金属であ

る。

環境中での存在

ニッケルイオンは酸素や窒素，硫黄含有物と結合し，水酸化物，炭酸塩，カルボン酸

塩，アミン化合物及ぴチオール化合物などといろいろな錯体を形成する (1)。水溶液中で

大部分のニッケルは，緑色をしたニッケル・ 6水和物イオン (Ni(H20) 6
2+)として存在す

る(2)。ニッケルを含む硫化鉄の層が酸化されると地下水のニッケルイオンが増加する。

酸化は地下水位が低下したり 硝酸塩が土壌から地下水に溶け出すと生じる。

13.23.2 分析方法

ニッケルは原子吸光光度計で測定する。検出限界は 50ng/Zである (3)。

13.23.3 環境中の濃度とヒ卜の暴露

大気

空気中にあるニッケルは呼吸によりすべてが肺経由で暴露され，その量は 0.5μg/日で

ある。 1日に 20本のタバコ喫煙者が肺で暴露する量は 4μg/日である (4)。

水

地下水や飲料水に数百μg/Z以上のニッケルが含まれていることが報告されているが，

世界各地の飲料水に含まれるニッケルは，通常， 20μg/Z以下である (5，6)。地層や産業

廃棄物で原水がニッケルに汚染されていたり，あるいはニッケルークロムメッキされた蛇

口や器具継手からニッケルが溶け出すことによって飲料水のニッケル濃度は上昇する。一

晩，蛇口内に滞留した初流水のニッケルが1000μg/Zに近かったと報告されている (4)。

食物

種々の食物に含まれるニッケルは，一般的に 0-10mg/kgである。ココア，チョコ

レート，大豆，大豆加工品，その他の乾燥亘類，木の実，オートミール及びソパの実には

ニッケルが含まれている。酸性の沸騰水で調理をすると器具のニッケルが溶け出してくる

ことカfある (4)。
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全暴露量の推定値と飲料水の寄与

食物から摂取する 1日当たりのニッケル量は，平均が 100-300μgであり，恐らく 150

μg以下であろう。ニッケルを 1mg/kg以上含んでいるような食物を多量に食べると， 1 

日当たり 900μgのニッケルを摂取することになる (4)。食物から摂取する量は飲料水(お

よそ 40μg/日)や大気 (5μg未満)から摂取する量より多い。

13.23.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

ヒトでは，溶解'性のニッケル吸収量は食物より飲料水の方が40倍も多い (7)。腸管での

吸収は，ジスルフィラム (N，N， N'， N'テトラエチルチウラムジサルファイド)のような

キレート試薬によって数倍も増加する (6)。ニッケルは皮膚へ非常にゆっくりと浸透する

(7)。

ニッケルはすべての器官に分配され，主に腎臓，肺，肝臓に蓄積される。脂肪親和性の

あるニッケル化合物は，ニッケルの分布を部分的に変え，通常の状態下よりも脳への沈着

量を多くする (6)。ニッケルは人の胎盤を通過することができる (4)。ニッケルは主として

尿中に排j世される。血清での平均半減期はおよそ 60時間である (8)。

13.23.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

マウスあるいはラットでのニッケルの経口 LD50は， 67 -139 mg/kg体重の範囲である

(1)。

長期暴露

2年間の研究で，イヌにニッケルとしておよそ 3，29あるいは 70mg/kg体重/日に相当

する塩化ニッケルを餌に混ぜ投与した。最高投与量で体重の増加が低下し，臓器と体重の

重量比が変わり，肺に病理組織学的な影響が認められた。ニッケルの NOAELは 29

mg/kg体重/日であった (9)。

2年間， Wistarラットに，ニッケルとしておよそ 5，50あるいは 125mg/kg体重/日に

相当する塩化ニッケルを餌に混ぜて投与した。 2つの最高投与量で体重の増加の低下及び

臓器と体重の重量比の変化が認められたが，血液検査と病理組織検査ではなんら影響は認

められなかった。ニッケルの NOAELは5mg/kg体重/日であった (9)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

飲料水に， 12.5， 25， 50 mg/kg体重/日のニッケルを添加し， 3世代のラットに投与し

た研究で，最初の世代ではすべての投与群で死産が高い頻度でおこった。また最高投与群

では，全世代にわたり離乳したての仔の体重が減少した。

変異原性及びその他の関連症状

ニッケルイオンは，細胞内に入り DNAやRNAと結合することが認められている。ニ
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ッケルは，SalmonellaちIPhimurium C orynebacterium及びEscherichiacoliを用いた試

験で陽性であった。 Sprague-Dawleyラットへの卵巣細胞 (CHO)へ invitroで暴露さ

せた場合，いずれも DNAの損傷が観察された。 DNA合成の抑制と DNAの修復の誘導が

CHO細胞で観察された。重度の暴露を受けた労働者と同程度のニッケル濃度で，末梢血

のリンパ球での姉妹染色分体交換，ハムスターの細胞あるいはヒトの気管支の上皮細胞を

用いた invitro試験で、の細胞の形質転換及びハムスターの細胞での染色体異常が認められ

た(10)。

発ガン性

IARCは，溶解性ニッケル化合物の肺への暴露によるデータを評価し，動物に対する発

ガン性の証拠は限定されたものであるという結論を出した。いくつもの実験に基づく研究

で，ニッケル化合物には非経口投与(例えば吸入，筋肉注射，腎臓内注射)で発ガン性が

あることが示された。さらにこれらの研究では，いくつかのニッケル化合物，特に硫化ニ

ッケルには強い発ガン性(Carcinogenicpotential)があると示唆している (11)。

13.23.6 ヒ卜への影響

急性ニッケル中毒は希である。報告されている事例のほとんどは，工場労働者がニッケ

ルカルボニルによる暴露を受けた場合である。硫化ニッケルと塩化ニッケルで高濃度(ニ

ッケルとして 1.63g/l )に汚染された水を誤って飲んだ 32人の電気メッキ工場の労働者

のうちの 20人に症状(例えば，吐き気， u匝吐，腹部の不快，下痢，めまい，倦怠，頭

痛，咳，呼吸の充進)が表れ，その症状の持続時間は大部分のヒトでは数時間であったが

7人は 1-2日間も続いた。中毒症状を引き起こすニッケル量は 7.1-35.7 mg/kg体重の

範囲にあると見積もられた。実験室の試験では網状赤血球，尿中アルブミン，血清ピリル

ピン(胆赤素)の値が上昇した。すべての労働者は明かな後遺症もなく速やかに回復した

(8)。血液透析を受けている聞にニッケルで汚染された水による暴露を受け，血葉中のニ

ッケル濃度が約 3mg/1になった 23人の患者でも同様な症状が認められた。ニッケルは，

ニッケルメッキしたステンレス製の湯沸かしタンクから溶脱していた。もう一つの事故と

して， 2歳の少女が硫酸ニッケルの結晶をニッケルとして 2.2-3.3g飲み込んだ後，死亡

した (10)。

いくつかの疫学的研究で，ニッケル製造業に従事している労働者では，ニッケルとして

1mg/m3以上の溶解性のニッケル化合物，あるいは，ニッケルとして lOmg/m3以上の難

溶解性のニッケル化合物を吸入したヒトには，鼻，副鼻洞，肺に発ガン性のリスクがある

ことが示唆されている (12)0 IARCは最近，呼吸器からの暴露に関する疫学的データを再

評価し，吸入された硫化ニッケルはヒトへの発ガン性があると結論づけるのに十分有効な

データを発見した (11)。

ニッケルはまた皮膚にアレルギー現象を引き起こす。ニッケルによる刺激への感応性が
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高いヒトの割合は，成人女性で約 8~14.5% ，成人男性で約 1%である。ニッケルに敏感

な女性の約 50%は，手に湿疹ができ，重症な場合には手が使えなくなる。皮膚へニッケ

ルを連続的に暴露すると感作され，その後，皮膚へ極微量のニッケルの塗布，あるいは経

口摂取により，ニッケルに過敏となっている人々では湿疹ができる。乳糖カプセルに入れ

た 36~80μg/kg 体重のニッケルを一度経口投与すると，手の湿疹は一層悪化した。天然

のニッケルの入った食事を 5日間， 8.3μg/kg体重の用量で毎日食べさせた研究では， 12 

人の患者のうち 10人までが手の小胞性の湿疹が一層悪化した (13)。

13.23.7 ガイドラインイ直

ガイドライン値はラットへの食餌中投与による研究に基づいており，この研究では，臓

器と体重の重量比に変化が認められなかった。 5mg/kg体重/日という NOAELが示され

ている (9)0 TDIの5μg/kg体重は，不確実係数 1，000を用いて導き出されたものである。

不確実係数 1，000は，種内と種聞の変動を考慮して 100を，長期間の毒性と生殖への影響

に関する研究が不足していること，及び食物と一緒に摂取することより空腹時に飲料水か

ら摂取する場合の方が腸での吸収がより高いことを勘案して 10を掛けたものである。経

口暴露による発ガン性のデータは不足している(溶解性及び‘難溶解性のニッケル化合物は

両方とも肺への暴露で，ヒトでの発ガン物質であると現在は考えられている)。

TDIの 10%を飲料水に割り当てると，健康影響に基づくガイドライン値は 0.02mg/t

(丸めた数字)となる。ガイドライン値は，ニッケルに敏感なヒトに対しても十分な防御

を与えるものとすべきである。
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13.24 硝酸塩とE硝酸塩

13.24.1 一般情報

存在形態

硝酸塩と亜硝酸塩はイオンの形で自然界に存在し，窒素循環の一部を形成している。硝

酸イオン (N03
一)は酸化系で安定した結合窒素の形態である。化学的には不活性である

が，微生物の作用を受けて還元される。亜硝酸イオン (NOZ
-)は比較的不安定な酸化態窒

素で化学作用や生物作用を受けて様々な化合物に還元されたり，あるいは硝酸塩に酸化さ

れたりする (1)。
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物理化学的性質 (1)

性質

酸

塩

反応性

硝酸塩

強酸 HN03の共役塩基

pKa = - l.3 

水に易溶

不活性

窒素への換算 1 mgN03
一/1

= 0.226 mgN03 -- N/l 

主な用途

亜硝酸塩

弱酸 HNO2の共役塩基

pKa = 3.4 

水に易溶

活性;酸化防止剤を酸化，

ヘモグロビンの Fe2+をFe3+ 

一級アミンを酸化;

幾つかのアミンやアミドをニトロ

ソ化

lmgNOz一/1

= 0.304mgNOz --N/l 

硝酸塩は主に無機肥料として使用されている。また，酸化剤や火薬の製造にも使用さ

れ，精製硝酸カリウムはガラス製造に使用されている。亜硝酸ナトリウムは食品の酸化防

止剤として，特に加工肉製品に使用されている。亜硝酸塩の代わりに，硝酸塩が保存料と

して添加されることもある。

環境中の挙動

無機態窒素を含む肥料及び有機態窒素を含む廃棄物は，土壌中でまずアンモニアに分解

され，その後，亜硝酸塩および硝酸塩に酸化される。植物は成長過程で硝酸塩を吸収し，

有機窒素化合物を合成する。余剰の硝酸塩は容易に地下水に移動する (2，3)。好気的条件

下では，脱窒または分解が起こる度合いが少ないためにかなりの硝酸塩が帯水層に浸透す

る。嫌気的条件のもとでは，硝酸塩は脱窒され，ほほ完全に窒素まで分解される。

土壌中での硝酸塩の挙動を決定する上で，地下水位，降水量，有機物の有無，物理化学

的特性もまた重要である (4)。表流水で、も，水温と pH値の影響を受けて硝化と脱窒が起

こる。しかしながら，表流水中の塩が減少する主な原因は，植物が硝酸塩を吸収するため

である。

窒素化合物は，雷放電によって空気中で形成されたり，また，生産工程や自動車，集約

農業により空気中に排出される。硝酸塩は，硝酸ラジカルや揮発性有機物またはエアゾル

と同様，主に硝酸と無機エアゾルの形で空気中に存在している。これら硝酸塩除去には湿

式と乾式の方法がある。

13.24.2 分析方法

水中の硝酸塩の測定に用いられる方法は，亜硝酸塩に還元した後，吸光光度法による分

析が一般的である。検出限界は硝酸塩として 3~220μg/l の範囲である (5 ， 6)。
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13.24.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

大気

大気中の硝酸塩濃度は， 0.1-0.4μg/m3が報告されており，南太平洋において最も低い

濃度が観測された (7)。また 1-40μg/m3より高い濃度も報告され，年間の平均値は 1-8

μg/m3であった。オランダでは大気中の硝酸塩濃度の月平均値は 1-14μg/m3の聞を変

動している (8)。屋内での硝酸塩のエアゾル濃度は1.1-5.6μg/m3で屋外濃度と相関して

いることが観測された (9)。

水

雨水の硝酸塩濃度が，工場地帯で最大 5mg/l1
)で観測されている (2)。郊外では，その

濃度は幾分低い。

表流水の硝酸塩濃度は通常低いが (0-18mg/l )，農地からの流出水，廃棄物処分場か

らの流出水，あるいはヒトや動物の排i世物により，高い濃度に達することがある。その濯

度は季節によりしばしば変動する。硝酸塩を多く含む帯水層の水が河川に流入する場合

は，増加することもある。多くのヨーロッパ諸国では過去数十年の聞に硝酸塩濃度は徐々

に増加しこの 20年で 2倍以上になったところもある。例えば，イギリスのいくつかの

河川では年平均値で 0.7mg/lの増加が観測されている (10)。

好気的状態下にある，地下水の硝酸塩濃度は通常数mg/lであり，土壌の種類や地質の

状況に大きく依存している。アメリカの場合，通常，硝酸塩が4-9mg/l，亜硝酸塩が

0.3mg/lを超えることはない (3)。農業活動の結果，硝酸塩濃度が容易に数百 mg/lに達

することがある (5)。 例えば，最高 1，500mg/lがインドの農業地帯の地下水で観測され

た(11)。

アメリカでは，表流水及ぴ地下水を水源とするほとんどの水道において，硝酸塩が4

mg/l以下である。 20mg/lを超えるのは，表流水のおよそ 3%，地下水の 6%である。

1986年に硝酸塩が44mg/l (硝酸性窒素 10mg/l) を超えていた水道は表流水源が40，

地下水源が568であった。亜硝酸塩は調査されていないが，3.3mg/lよりはるかに低いと

推定される (3)。

化学肥料の増加，廃棄物(特に畜産系)，そして土地利用形態の変化が過去 20年以上に

わたって地下水を水源とする水道の硝酸塩を加速度的に増加させた主な原因である。例え

ば，デンマークとオランダでは，し 3くつかの地域で硝酸塩濃度が毎年 0.2-1.3mg/l程度

増加している (5)。土壌が変化しでも地下水への影響が遅れるため，窒素肥料やたい肥の

使用量の増加で予想される(硝酸塩濃度の)影響が危険に瀕した帯水層にまだ現れていな

い。しかし，いったん硝酸塩がその帯水層に達すると，たとえ地表で硝酸塩の負荷が実質

的に減少しでも，帯水層は何十年間も汚染された状態となる。

ほとんどの国で，表流水より得られる飲料水の硝酸塩は 10mg/lを超えることはない。

1) 特に記述のない限り，水中の濃度は硝酸塩(N03-) mg/l，亜硝酸塩(N02-) mg/lで表示する。
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しかしながら，いくつかの地域では，地表を流れる雨水や下水道放流水，ある種の工場排

水の影響で、(硝酸塩の)濃度はさらに高くなる。ヨーロッパの 15ヵ国では，50mg/1よ

り高い硝酸塩を含む飲料水を利用している人口は 0.5~10% に及び (5 ， 12)，これはおよ

そ1，000万人に相当する。世界中の農業地域にある個人井戸は特に汚染を受けやすく，硝

酸塩濃度はしばしば50mg/1を超える。

食物

一般に硝酸塩，亜硝酸塩を含む主な食品は，野菜と保存肉製品であるが，魚や乳製品に

も少量含まれる。

肉製品には硝酸塩が<2. 7 ~945 mg/kgと亜硝酸塩が<0.2~64mg/kg，そして乳製品

では硝酸塩が<3~27mg/kg と亜硝酸塩が< 0.2~ 1. 7 mg/kg含まれている (12)。大部分

の野菜と果実には硝酸塩が 200~2500 mg/kg含まれている (2)。野菜の硝酸塩含有量は食

品の製造工程，肥料の使用方法，成育条件の影響をうける。特に温室栽培の場合，サトウ

ダイコン， レタス，ハツカダイコン，ホウレンソウなどの野菜はしばしば2500mg/kg以

上の濃度になる。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

大気汚染は，発生源としては小さいと考えられる。一般に，飲料水の硝酸塩濃度が 10

mg/l以下のとき，野菜が主な硝酸塩の摂取源となる (3，12， 13)。飲料水の濃度が 50

mg/lを超える場合，特に人工乳育ちの乳児にとっては，飲料水が主な硝酸塩の摂取源に

なる。 オランダでは，平均的な人の硝酸塩暴露量はおよそ 140mg/日である(飲料水の

硝酸塩を含む)。硝酸塩摂取に関する飲料水の寄与率が 14%以下の水道が80%，45%以下

の水道が 5%である。人工乳育ちの乳児の場合，硝酸塩 50mg/1を含む水で調合した人工

乳を飲むと平均して， 1 日におよそ 8.3~8.5mg/kg 体重の硝酸塩を摂取することになる。

duplicate portion technique (14)によって求めた平均的な食物摂取量で， 1日あたりの

硝酸塩は 43~131mg，亜硝酸塩は1.2~3mg である。尿経由で排i世された硝酸塩の割合

から摂取した総硝酸塩を推定すると 39~268mg/ 日で(15) ，菜食主義者と硝酸塩を多く含

む食物を摂取している者とが高い値を示している (12)。アメリカ環境保護庁によると，男

性が食物から摂取する硝酸塩の平均はおよそ 40~100mg/ 日である。 また亜硝酸塩の摂

取量は 0.3~2.6mg/ 日で主に加工肉製品からの摂取である (16) 。

13.24.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

摂取された硝酸は，小腸の上部で容易に，また完全に吸収される。亜硝酸は直接胃と小

腸上部で吸収されると思われる。摂取された亜硝酸の一部は口腔内で還元されるか，また

は吸収される前に胃の内容物と反応する。

硝酸は速やかに組織中に移行する。摂取された硝酸のおよそ 25%は活発にだ液中に分

泌され，口腔内微生物類により一部 (20%)が亜硝酸に還元される。次に，硝酸と亜硝酸
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は飲み込まれ，再び胃にもどる。また，バクテリアによる硝酸の還元は，ヒトの胃腸管以

外の部位で起り，通常，胃では起こらないと考えられている。ヒトでも，人工晴乳児や塩

酸分泌が正常よりも少ない患者のように低酸性度の胃では例外が報告されている。ラット

では，硝酸のだ1夜への活発な分泌、と還元は実際には起こらなし 3。ラットでの総硝酸還元は

おそらくヒトにおけるよりもイ、さい。

吸収された亜硝酸は，血液中で急速に硝酸へ酸化される。血流中において，亜硝酸はヘ

モグロビンのメトヘモグロビンへの酸化にかかわっている。へムグループ(haemgroup) 

にある Fe2+はFe3+に酸化され 亜硝酸はこの酸化したヘムに固く結合する。ラットで

は，亜硝酸が胎盤を通過し，胎児でのメトヘモグロビン生成を引き起こすことが示されて

いる。亜硝酸は，胃でニトロソ化しうる化合物(例えば，食物中の二級，三級アミンまた

はアミド)と反応しN ニトロソ化合物を生成する。このような体内で、のニトロソ化は，

動物の主として pHの高い胃液の invivo in vitroと同様に，ヒトにおいても起こること

が示されている。

摂取された硝酸のほとんどは，最終的に硝酸，アンモニア，または尿素として尿中に排

出され，糞便による排出は少ない。亜硝酸はほとんど排出されることがない (1，5， 17)。

硝酸と亜硝酸摂取が少ない場合，後に余分な硝酸排出がしばしば観測されるが，これは生

体内での合成に起因する。その量は，普通の健康なヒトで平均 1mmol/日であり， 1日あ

たり， 62mg硝酸または 14mgの硝酸態窒素に相当する。胃腸の感染症により硝酸排出は

非常に増大し，その結果， p甫礼動物の細網内皮系の活性により，おそらく少なくとも部分

的には，生体内の(微生物によらない)硝酸合成の増加が引き起こされる (5，17)。

13.24.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

実験動物に対する硝酸の急性経口毒性は低く，硝酸ナトリウムの LD50値は

1600~9， 000mg/kg 体重と報告されている。反努動物では，反努胃での硝酸還元が多いた

め，硝酸の影響に対してより敏感である。牛の場合，硝酸ナトリウムの LD50は450

mg/kg一体重である。亜硝酸はより毒性があり，マウスとラットで亜硝酸ナトリウムの

LD50値は， 85~220mg/kg一体重と報告されている(17) 。

短期暴露

ラットに亜硝酸を含む飲料水を 13週間与えた研究では，投与により副腎球状帯の肥厚

がすべての投与量レベルで観察された(飲料水中の亜硝酸カリウム 100，300， 1，000， 

3， 000mg/l は亜硝酸 54~1， 620mg/l に相当する)。メ卜ヘモグロビンレベルの増加は最も

高い投与量のグループのみで見られた (18)。現在，この肥厚の病因と有意性を解明し，無

効果レベルを決定する研究が進行中である。
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長期暴露

ラットへの 2年間の経口投与により唯一観察された硝酸の影響は，成長抑制であった。

これは硝酸ナトリウムの食餌濃度が 5%，および、，それ以上の場合に見られた。この研究

における NOAELは1%であり，硝酸ナトリウム 500mg/kg体重に相当する。

さまざまな動物種において亜硝酸の長期影響が報告されているが，そのなかの一つにビ

タミン A欠乏症がある。これは，おそらく，ビタミン Aと亜硝酸の直接的な反応によっ

て引き起こされる。長期動物実験により報告された最も重要な影響は， 2年間，亜硝酸を

含む飲料水を与えられたラットにおける肺臓と心臓の病理組織学的変化を伴ったメ卜ヘモ

グロビンレベルの上昇であった。 5%のメトヘモグロビンレベルを示した LOAELは亜硝

酸ナトリウム 1000mg/lであり， NOAELは100mg/l，亜硝酸ナトリウムlOmg/kg体重

であった (17)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

非常に高い硝酸濃度 (30，000mg/l )においてのみ，モルモットの生殖行動が損なわれ

た。 NOAELは10，000mg/lであった。

亜硝酸は，ラットにおいて，母体のメトヘモグロビンレベルを増加させる飲料水濃度亜

硝酸ナトリウム 200-300 mg/kg体重相当で， 胎児毒性を引き起こすようである。しか

しながら，ラットによる他の研究では，同様の投与量ので胎児毒性はまったく認められな

かった。催奇形性は報告されてない (17)。

変異原性及びその他の関連症状

バクテリア及び晴乳類の細胞おいて，硝酸は invitroでの変異原性はない。染色体異常

は，経口硝酸摂取後，ラットの骨髄で観察されたが，これは外因性のNーニトロソ化合物

の形成によるものと考えられた。亜硝酸は変異原性がある。亜硝酸は invitro系で形態学

的形質転換を引き起こし，また invivo in vitroの併合実験から変異原性がシリアンハム

スターで観察された。 tnvzvoの実験結果は論議のあるところである (17)。

発ガン性

硝酸は，実験動物においては発がん性はない。マウスまたはラットに亜硝酸を投与した

研究では，わずかに腫蕩発生率の増加を示した。しかしながら，外国性による Nーニトロ

ソ化合物生成の可能性を排除することはできなかった。亜硝酸をニトロソ化しうる化合物

と共に投与した実験では (投与した化合物に)関連した推定しうる Nーニトロソ化合物

に特有の腫揚が発生した。しかしながら，これは飲料水中 1，000mg/lという極度に高い

亜硝酸レベルの時のみ観察された。より低い亜硝酸レベルでは，腫:房の発生率はニトロソ

化しうる化合物のみを投与した対照グルーフ。と類似していた。適切に実施し，報告された

研究に基づくと，亜硝酸自体は，実験動物に発がん性がないと結論づけられるかもしれな

い (17)。
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13.24.6 ヒトへの影響

メトヘモグロビン血症

ヒトに対する硝酸の毒性は，唯一，亜硝酸への還元に起因すると考えられている。ヒ卜

における亜硝酸の主な生物学的影響は，正常なヘモグロビンのメトヘモグロビンへの酸化

に関わる。メトヘモグロビンは酸素を組織に輸送することができなし 3。メトヘモグロビン

濃度がヘモグロビン濃度の 10%，またはそれ以上に達すると，酸素輸送の減少が臨床的

に明らかとなる。メトヘモグロビン血症と呼ばれるこの状態はチアノーゼを引き起こし，

より高い濃度では仮死を引き起こす。ヒトのメトヘモグロピンの正常値は 2%未満， 3か

月以下の乳児では 3%未満である。乳幼児のヘモグロビンは小児ゃ成人に比べメトヘモグ

ロビン生成に影響されやすい。ほかにメトヘモグロビン生成が特に影響されやすい集団と

して，より妊婦やグルコースー6-リン酸デヒドロゲナーゼかメトヘモグロビンリダクター

ゼの不足している人々が含まれる。

偶然に，または医療行為で多量の硝酸を摂取した成人で，いくつかメトヘモグロビン血

症が報告されている。 4-50gの硝酸単一摂取後の死亡例が報告されている。その多くが

ハイリスク集団に分類される胃の酸性度が低い人々で起こった。成人での対照研究とし

て，硝酸アンモニウム 7-10.5gの経口投与や硝酸ナトリウム 9.5gの静脈投与では，メ

トヘモグロビンレベルの上昇を引き起こさなかった (17)。

小児の場合，メトヘモグロビン血症はわずかなケースしか報告されていない。アメリカ

での 1-8歳の子供を対象にした研究から得られた相関関係から，高濃度硝酸(硝酸性窒

素 22-111mg/l)の井戸水を消費する子供 64人と低濃度硝酸(硝酸性窒素 lOmg/l未

満)の水を消費する子供 38人の聞には メトヘモグロビンレベルに違いのないことが示

された。これらの濃度はそれぞれ硝酸 100-500mg/l，44mg/lに相当する。メトヘモグ

ロビンレベルはすべて正常範囲内にあり，小児が硝酸の効果に比較的鈍感であることを示

唆している (19)。

少量の硝酸摂取に関連するメトヘモグロビン血症の事例は乳児に制限されるように見え

る。乳児メトヘモグロビン血症の臨床事例や潜在的なメトヘモグロビンレベルの増加と飲

料水の硝酸濃度との関わりの可能性を調査した研究では，通常，有意な相関関係が見ら

れ，ほとんどの臨床事例は 50mg/l以上の硝酸レベルで，もっぱら 3か月未満の乳児に見

られた (20)。これら大部分の研究では，他の摂取源からの硝酸または亜硝酸のさらなる摂

取や，生体内の硝酸合成を増加させる可能性をもっ感染を考慮していなしミ。硝酸を還元す

る細菌感染により生体内において亜硝酸の大規模な生産が起こる。唯一の原因的因子であ

ると考えられる胃腸への感染の結果，生体内での亜硝酸合成の増加が起こった乳児メトヘ

モグロビン血症の事例が実際にいくつか記述されている。文献で報告されている幼児メト

ヘモグロビン血症の事例のほとんどが，個人の井戸で， しばしば細菌汚染された井戸水を

摂取していることと関連していることから，感染の関与が非常に強いと言える。したがっ
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て，これらの研究の大部分は，健康な乳児の硝酸摂取危険性の量的算定の点からは適当で

ないかもしれない。他方，人工栄養で育てた乳児は，胃の酸性度が低いため，胃腸におけ

る感染が生じる確率が高く，そのため，この様な乳児をハイリスク集団として扱う所以で

ある。

健康な乳児に関する 2，3の対照研究が報告されている。 60mg/1以上の硝酸を含む水

で調製された人工乳を摂取した幼児で， 3%を越えるメトヘモグロビンレベルが見られ

た。硝酸 50mg/kg体重を越える濃度(または，およそ 300mg/1の飲料水)でのみ，チ

アノーゼが起こった。しかしながら，これらの研究が危険性の量的算定に対し適切かどう

かもまた疑わしい。なぜなら，いずれの研究も 3か月未満のようなハイリスク集団の年齢

に一部含まれる乳児の小集団に関する短期間の研究であるためである (1，5， 12， 17)。

発ガン性

亜硝酸はヒトの胃でニトロソ化しうる化合物と反応し N ニトロソ化合物を生成する

ことが示された。多くの疫学的研究データから示唆されるだけだがN-ニトロソ化合物の

大部分は，試験したすべての動物種で発がん性を有することがわかり，そのため，おそら

くヒトにも発がん性を有すると考えられる。やはり，癌の危険性と硝酸あるいはまた，亜

硝酸の多量摂取の結果おこる生体内のニトロソ化との聞に連聞がある可能性がある。

疫学的調査に関する検討書がいくつか発行されている。その大部分は地理学的相関関係

調査であり，胃癌の危険性と硝酸摂取推定量との間に関係があるとしている。米国国立研

究会議は，高い硝酸摂取と胃癌あるいはまた，食道癌との相関の示唆を得た (16)。しかし

ながら，個々の暴露データは欠落しているうえ，他に胃癌となるもっともらしい原因がい

くつかあった。後の WHO検討書(5)では，個々の暴露データの提出に続き，また社会経

済的要因に対する調整の後，この初期の相関性の内のいくつかは(相聞が)薄いとしてい

る。 硝酸濃度 45mg/1までの飲料水摂取と胃癌との相聞に関して，確証のある証拠は見

受けられず，さらに高い(硝酸)レベルでも確定的な証拠は見受けられなかったが，利用

可能なデータが不適性なため，相関を無視することまではできなかった。また，最近の地

理的相関と職業別暴露に関する調査でも，硝酸摂取と胃癌の危険性とに明確な関連性を見

出すことはできなかった。しかしながら，硝酸・亜硝酸に関する食生活暴露が詳細に試算

されたカナダでの症例一対照調査では，外国性の，主に保存肉からの亜硝酸摂取が胃癌発

生の危険性と有意に関連していることを示した (12)。

ビタミン CとEなど野菜に含まれるある種の食品成分の摂取により，胃癌の危険性が

減少することが明確に実証されている。これは，結果的に N ニトロソ化合物生成の減少

が少なくとも部分的に起因するためとされている。相関研究において，同時に摂取された

食品成分の中和作用により，高い硝酸摂取によるあらゆる作用も本質的にマスクされてし

まう可能性がある。くくしかしながら，職務上の暴露と癌とのどんな関係の欠如もこの理論

とは合致しない。)) (訳者注;< < ))内意味不明)
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胃酸性度の低い条件下では，既知の胃癌増加の危険性は N-ニトロソ化合物の生体内で

の形成と関連づけられるかもしれない。高い亜硝酸レベルと同様 N ニトロソ化合物の

高い平均レベルが塩酸欠乏症患者(または無遊離塩酸症患者)の胃液で見られたことか

ら，この患者は，硝酸・亜硝酸摂取の点から，胃癌のハイリスク集団とみなされるべきで

ある (5，12， 16， 17)。

その他の影響

オーストラリアでは，先天的奇形が飲料水中の高い硝酸レベルに関係していた。しかし

ながら，これらの所見は確認されていない。また 他の研究でも先天的奇形と硝酸摂取と

の関係は示されていない (5，12)。

<<飲料水中の硝酸レベルが心臓血管への影響に関係しているとする研究では矛盾した結

果が得られている (5)0)) (訳者注;< < ))内意味不明)

硝酸摂取と甲状腺への影響の可能性についての研究も行われ，硝酸がヨウ素の取り込み

を競合的に阻害することが知られている。しかしながら，硝酸がヒトの甲状腺腫の原因論

的要素であるという明確な証拠はない (5)。

13.24.7 ガイドライン値

動物の実験では，硝酸も亜硝酸も発がん物質として直接的に作用しないことが示唆され

ているが，その多くが動物に対して発がん性のある N-ニトロソ化合物であり，ヒトにお

いて内因性・外因性の生成による癌危険性増加の可能性に関しての懸念が残る。地理学的

相関または生態疫学的調査により，飲食による硝酸暴露と癌，特に胃癌との関連を示唆す

る証拠が提示されている。しかし，その結果はより明確な分析的研究では確認されてはい

ない。環境における硝酸暴露に加え，多くの要因が関わっているであろうことを認識して

おかなければならない。

概要として，食事による硝酸と癌との関係の疫学的証拠は不十分であり，飲料水の硝酸

のガイドライン値は，唯一，硝酸から亜硝酸への変化によるメトヘモグロビン血症を防ぐ

ために決められている。最も影響されやすいのは 3ヵ月未満の人工栄養で育てた乳児であ

るが，成人でもまれな事例としていくつか報告されている。

現在の硝酸性窒素 lOmg/1というガイドライン値は，広範囲にわたる疫学的データによ

り支持されている。しかしながら，この値は硝酸性窒素としてではなく，健康関連の化学

的本体としての硝酸で表記されるべきであり，硝酸のガイドライン値は 50mg/1となる。

最近の証拠によると，いくつかの水道水において亜硝酸か存在するため，亜硝酸のガイ

ドライン値が提唱されるべきであると結論づけられている。しかしながら，ラットにおけ

るメトヘモグロビン血症の確固たる NOAELを確立できる適当で利用可能な動物実験結

果は得られていない。したがって，実用的なアプローチとして，メトヘモグロビン生成に

関し亜硝酸と硝酸の相対的な潜在能力は 10: 1 (モル比)と想定した。これに基づき亜
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硝酸3mg/1の暫定ガイドライン値が提唱されている。飲料水中の亜硝酸と硝酸が同時に

存在する可能性があるため，ガイドライン値に対するそれぞれの濃度比の合計は 1を超

えるべきではない。つまり，

C亜硝酸 c硝酸 /唱

一 一GV亜硝酸 ，GV硝酸=ム

ここで，c=濃度

GV=ガイドライン値 である。
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13.25 溶存酸素

13.24.1 快適・利便上の性質

給水中の溶存酸素の減少は，亜硝酸塩から硝酸塩および亜硫酸塩から硫酸塩への微生物

還元で助長され，臭味問題を起こしている。また溶存酸素の減少は，溶液中の鉄(11)の濃

度の増加でも起こる。 80~85%飽和溶存酸素以下の水は，特に(金属管の腐食によって起

こる)色度に関して，消費者からの苦情の発生率を増加させていると報告されている (1)。

13.25.2 分析方法

水中の酸素濃度の測定に一般に使用されている 2つの方法は，ヨウ素還元滴定法(ウイ

一 297-



ンクラー法)と電気化学的測定法(ポーラログラフ法)あるいは溶存酸素計である (2，

3)。

13.25.3 環境中の濃度

水

水中の溶存酸素量は，物理的化学的要因(特に温度や塩類)に依存している。飽和溶存

酸素濃度は，温度や塩類の増加によって減少する。 5
0

C，lOoC， 20"Cでの淡水の飽和濃度

は，各々 12.8mg/l，113mg/l， 91mg/lで、ある (2)。

13.25.4 ヒトへの影響

飲料水中溶存酸素の欠乏および欠知により直接的な健康影響が起こっているという報告

はない。間接的な影響として，快適・利便上の問題，高濃度の暴露による(例えば，鉄，

カドミウム，鉛，亜鉛)腐食の問題，嫌気性状態の問題(硫化水素の節を参照)が考えら

れる。

13.25.5 結論

水中の溶存酸素量は，原水の温度，成分，処理，配水システムにおけるいくつかの化学

的，生物的処理過程によって影響される。飽和溶存酸素濃度よりも非常に低い量では，不

都合な過程が起こり，水質に悪影響を及しかねない。それ故，溶存酸素量は，出来うる限

り飽和に近い状態、で維持されていることが望ましい。健康ベースのガイドライン値は，勧

告されていない。
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13.26 pH 

13.26.1 一般情報

溶液の pHは，水素イオン活量の逆数の常用対数である。

pH = - log (H+) 
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薄い濃度において，水素イオン活量は，おおよそ水素イオン濃度と等しい。

水の pHは，酸塩基平衡の測定であり，たいていの自然界の水においデは，二酸化炭素

重炭酸塩一炭酸塩の平衡システムによって支配されている。それ故に，二酸化炭素濃度

の増加は pHを低くし，逆にその減少は pHを高くすることになる。また，温度もこの平

衡に影響を与える。純水において温度が25
0

C上昇すると，約 0.45のpHの減少が起きる。

重炭酸塩，炭酸塩，水酸化物イオンの緩衝能力のある水においては，温度による影響は緩

和される。たいていの原水の pHは， 6.5-8.5の範囲内である (1)。

13.26.2 分析方法

通常，水試料の pHは，ガラス電極を使用した電気測定方法で行っている。温度は，

pH 測定において重大な影響を及ぼす (1，2)。

13.26.3 水質項目との関係

pHは，水の腐食性を決定する最も重要な要因である。一般に低い pHほど，高い腐食

性がある。しかしながら， pHは，腐食に影響を与える様々な要因の一つでしかない

(3-8)。

13.26.4 実験動物での影響

pHの違う溶液をマウスの腹部皮膚に注入したところ，皮膚の炎症がpH= 10の溶液で

6時間後に明確に起こった (9)。ウサギにおいて，皮膚内炎症がpH= 9.0以上で観察され

た。それに加えて， pH = 10以上では，ウサギの目に炎症が起こったことが報告されて

いる (9)。ウサギに pH= 4.5の水に暴露させても， 目への顕著な影響はみられなかった

(10)。

13.26.5 ヒ卜への影響

極端な pH値の溶液の暴露は， 目，皮膚，粘膜に炎症がみられた。目の炎症と皮膚障害

の悪化は， pH = 11よりも高い値で起こると関連づけられる。それに加えて， pH値が

10-12.5の溶液は，毛髪繊維の膨脹することが報告されている (10)。神経過敏なヒトに

おいては，胃腸の炎症を引き起こすかもしれない。低い pH値の溶液の暴露でも同様な影

響があると報告されている。 pH= 4以下で，目の赤みと炎症が報告されていて，その激

しさは pHの低下とともに増加する。 pH= 2.5以下で，上皮損傷が回復不能で広範とな

る(10)。それに加えて， pH値が消毒効果と同様に金属腐食度に影響を及ぼすため，健康

に間接的な影響があるかもしれない。
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13.26.6 結論

普通 pHは，水の消費者に直接影響を与えないが，最も重要な管理上の水質項目の 1つ

である。 pH制御への十分な注意は，満足のいく水の浄化と消毒を可能にするために，す

べての水処理段階において必要である。塩素での効率的な消毒のためには， pHはできれ

ば 8以下にしたほうがよしミ。配水システムに入る水の pHは，家庭の給水システムの給水

本管や給水支管の腐食を最小限にするように制御されなくてならない。そうすることの失

敗は，飲料水の汚染や味覚，におい，外観において，悪影響を及ぼす。

最適な pHは，水の成分と消毒システムで使用されている建築資材の性質によって，異

なった供給において変化するだろうが，しかし， pH = 6.5-9.5の範囲である。極端な

pH値は，突然の漏水，処理不具合，不十分に修繕されたセメントモルタルライニング管

に起因している。 pHについては健康ベースのガイドライン値は設定していない。
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13.27 セレン

13.27.1 一般情報

存在形態

セレンは，硫黄含有鉱物と一緒に地殻中に存在する。セレンは， 4つの酸化状態(-2， 

0， + 4， + 6) があり，セレン元素，セレン酸塩，亜セレン酸塩などの様々な形態で存在

している (1)。

物理化学的性質(1)

性質 値

物理的状態 灰色の固体/赤色の無定形あるいはガラス状の粉末

沸点 685
0

C 

水溶解性 不溶

快適・利便上の性質

多くのセレン化合物は臭気があり，いくつかはニンニク臭がある (1)。

環境中の挙動

酸性や還元状態でセレン元素は無機の亜セレン酸塩になり，アルカリ性や酸化状態で無

機のセレン酸塩になる。亜セレン酸塩やセレン酸塩は，普通，水に可溶である。セレン元

素は水に不溶であり，自然界ではゆっくりと酸化または還元される。アルカリ性土壌にお

いて，セレンは，水溶性のセレン酸塩で存在し植物に吸収され，酸性土壌において，亜セ

レン酸塩鉄や酸化アルミニウムと結合して通常，非常に溶解度の低い化合物となっている

(2)。

13.27.2 分析方法

水素化物発生一原子吸光光度法は，飲料水中のセレン濃度を測定する最も感度の良い方

法の一つである。 lOmlの試料水を型通りに分析したときの検出限界は，約 0.5μg/lであ

る。低濃度を測定するには，多量の試料を使うことになる (3)。

13.27.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

大気

たいていの都市大気中のセレンの濃度(主として微粒子と結合している)は， 0.1~10 

ng/m3の範囲にあるが，例えば銅精錬所付近の特定地域では高濃度検出される (4)。

水

地下水中及び表流水中のセレン濃度は， 0.06~約 400μg/l の範囲にあり (5~7) ，地域に
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よっては地下水中の濃度が， 6，000μg/lに近いところもある (8)。高い水溶解度の化合物

の量は，高い pH値や低い pH値によって減少する。世界において公共水域から供給され

ている水道水のセレン濃度は，普通 10μg/lより低い (9，10)。中国における高濃度セレ

ン地域での飲料水には， 50-160μg/l含んでいると報告されている (1)。

食物

野菜や果物には，たいてい低濃度のセレン (O.Olmg/kg以下)を含んでいる。肉類や

魚介類中のセレン濃度は，約 0.3-0.5mg/kgである。穀類や穀物製品は，普通

0.01-0.67 mg/kg以下である。中国ではセレン含有量に大差があり， トウモロコシ，米，

大豆で高濃度の地域と低濃度の地域があり，それぞれ 4-12mg/kg及び 0.005-0.01

mg/kgであるという報告がある (1，2)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

一般の人々にとって食料品が，主なセレン摂取源になる。毎日の食事摂取量は，地理的

地域，食物供給量，食習慣によって大きく変わる。目標の日摂取量は，幼児で1.7μg/kg

体重，大人で 0.9μg/kg体重とされている (11)。

セレンを含む地域を除いては，たいていの飲料水中に， 10μg/l以下含まれている。 1

μg/lの量は， 2μg-Se/日の摂取量に相当する。従って，約 60μgSe/日の食物からの摂

取量に比べると，飲料水からの相対的関与は小さい。セレン濃度の高い地域において，そ

の土地で作られた食物と比較しても飲料水からのセレンの相対的関与は小さいと思われる

(1)。

一般の人々の大気や喫煙によるセレン摂取量は，極わずかであり， 1-2μg/日より低い

と推定される (12)。

13.27.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

食物由来のたいていの水溶性セレン化合物やセレンは，効率的に胃腸管系で吸収される

(13)。セレン元素(14)や硫化セレン(15)の吸収は悪い。吸収後，水溶性セレン化合物は，

速やかに各臓器に分布し，腎臓，肝臓，牌臓，皐丸に最も高い濃度で分布する (16. 17)。

セレン化合物は，高濃度ではメチル化されたセレン化物やトリメチルセレンイオンと同

様，未知物質を含む排j世代謝物に生体内変化する (1，12， 13， 18)。亜セレン酸塩は，体

内で金属と反応し，金属セレン化合物を形成すると思われる (12)。大部分のセレン

(49-70%) は，尿中に排j世される (19)。ヒトでは，亜セレン酸は半日， 8-20日， 100日

の三段階で排植される (13)。

セレンは，ヒトを含め多くの種で，微量必須元素である (2，11， 20)。フォスフォセリ

ンTRNAと無機セレンからセレノシステインへの共翻訳合成より，特定のセレノシステ

イン tRNAを経て，タンパク質中に取り込まれる (20，21)。セレンは，グルタチオンベ

ルオキシダーゼ中のセレノシスティンとして存在しており (2，20)，また，例えば，テト
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ラヨードチオニン酸脱ヨウ素酵素とセレノプロテイン Pのように他のタンパク質と結合

している (20，22， 23)。食物からの(一)ーセレノメチオニンは， (一)ーメチオニンと競合し

て，見かけ上，非特異的にタンパク質と結合している。

13.27.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

亜セレン酸塩，セレン酸塩，セレノシスティン，セレノメチオニンは，高い毒性があ

り，実験動物は， 1. 5~6mg/kg 体重の投与量で死亡する (1 ， 12)。

長期暴露

多くの農場や実験動物でのセレン欠乏の徴候として，様々な臓器の退行変性，成長阻

害，機能不全がみられる (2，24)。

ラットに， 5mg-Se/kgの食餌を投与すると，成長阻害がみられた (25，26) 0 6.4 

mg-Se/kgの食餌(亜セレン酸塩として投与)では，肝障害や牌腫がみられた。 8

mg-Se/kgで，貧血，醇臓肥大や死亡率の上昇が観察された (25)。セレンの局所蓄積によ

って，脳下垂体からの成長ホルモンの分泌の減少による成長阻害がみられ(27)，この結果

から， NOAEL約 0.4mg-Se/kg一体重/日が提唱された。セレンの食餌投与の研究で肝細

胞毒の影響が述べられている (28，29)。成長阻害や臓器毒性に基づいて， LOAELO.03 

mg/kg一体重/日が提唱された。

家畜類で「よろめきを伴うめまい(量倒病)Jや「アルカリ病」などの症候群が知られ

ており，蓄電池工場のセレン中毒と関連づけられている (30)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

セレン酸塩，亜セレン酸塩，アミノ酸セレノシスティン，セレノメチオニンは，鳥類

(31)や魚類(32)において催奇形性がある。また，催奇形性は，羊(33)やブタ (34)でも観察

された。器官形成中のサル (Macacafascicularis) にセレノメチオニン (25，150， 300 

μg/kg-体重/日)を食餌投与した最近の研究では，催奇形性の徴候は観察されなかった

(35)。

マウスとラットでセレン酸塩(水中に 3mgバ)の生殖に関する有害影響が報告されて

いる (36)が，ハムスターとマウスでは，亜セレン酸塩の影響に関して二編の陰性報告があ

る(37)。ウサギとハムスターで明白な母系中毒と栄養失調が関連付けられた濃度において

のみ，セレノメチオニン誘発匹毒性または胎児毒性の証拠が認められた (38，39)。

変異原性及びその他の関連症状

亜セレン酸塩やセレン酸塩の塩基対置換弱変異原性活性が，Salmonellaか'Phimurium

TA100株で実証された (40，41)。亜セレン酸塩，セレン酸塩，セレン化物は，in vitroで

の細胞培養において， しばしばグルタチオンの存在下，予想外の DNA合成，姉妹染色分

体交換，染色体異常を誘発した (42~44) 0 in vivoのある研究において，亜セレン酸塩処
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理後のハムスター骨髄細胞に染色体異常と姉妹染色分体交換が観察されたが，この変化

は，中毒量でのみ認められた (45)。

発ガン性

試験動物で腫揚が観察された初期の研究(46，47)は，研究に限界がある重要な疑問点が

あり (48)，またいくつかの結果については，決定的でないデータが見つかっている。マウ

スにおけるこつの研究で，亜セレン酸塩あるいはセレン酸塩 (3mg-Se庁一飲料水) (49)， 

あるいは酸化セレン (2mg-Se/l-飲料水) (50)の投与後，腫傷の発生率は，増加も減少

もしなかった。さらに，データは，特定セレン化合物の抗発ガン効果も示している。総合

的に見るとこれらのデータは，低濃度あるいは中濃度では発ガン物質として作用しないこ

とを示していると思われる (12)。

ラットとマウスで胃管栄養物として強制飼養で与えた硫化セレンは，肝細胞ガンを誘発

した (51)が，マウスの度膚に処理したところ，腫傷発生率の増加は起こらなかった (52)。

13.27.6 ヒ卜への影響

ヒトでのセレン欠乏症に関する臨床的証拠の報告が二三ある。セレンで，中国 Keshan

地方における地方特有の心筋症(克山病 iKeshandiseaseJ) や関節と筋肉の疾患

(Kaschin -Beck病)の要因であろうと言われている (1，12)。

亜セレン酸塩や他のセレン化合物の急性経口吸入は，吐気，下痢，腹痛，悪寒，震え，

手足のしびれ，不整出血，顕著な毛髪脱毛の症状を引き起こす (12，53)。

セレンの高濃度食事摂取の研究は 米国・サウスダコタ州のセレンを多く含む地域にお

いて行われている。尿中セレン濃度の高い人々の中毒の徴候は，胃腸障害，皮膚の変色，

虫歯などである (54)。

ベネズ、エラのセレン産出地域に住んでいる子供たちは，カラカスに住んでいる子供たち

よりも，病的爪の変形，毛髪の脱毛，皮膚炎が多い (55)。血中濃度で摂取量との相関に関

する中国のデータ (56)に基づいて，推定日摂取量は，約 0.66mg-Seであった。しかしな

がら，関連する集団は，様々な点において栄養的に異なっていた。

中国における地域流行性(地方病的)のセレン中毒は， Yangとその同僚によって研究

されている (57)。セレン日摂取量約 5mgの住民 248名(五つの村)における催患率は

49%であった。主な症状は，正常毛包を有するもろい毛髪，新毛髪の脱色，厚くもろい

爪，皮膚病変である。ひどい影響のあった村において 22人中 18人に神経障害の徴候が観

察された。冒された人々の徴候は，以前の食事を変えることで回復しその後この地域か

ら疎開した。

追跡調査で， Yangらは，一日平均摂取量 62-1438μgの範囲の人口約 400人について

研究をした (56，58)。一日摂取量 1260μg-Seに相当する平均血中セレン濃度 1346μgバの

成人 439人中 5人でセレン中毒の臨床徴候(毛髪または爪の脱落，爪の変形，斑状歯，皮
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膚病変，末梢神経の障害)が観察された。 750-850μgを超える一日摂取量でプロトンビ

ン時間(凝血塊形成に要する時間)や血中グルタチオン濃度の減少が観察された。

最近の研究において，平均セレン摂取量が239μg/日 (68-724μg/日)の地理的地域

の 142例を二年以上調査した (59)。セレン摂取量とアラニンアミノトランスフエラーゼ

(ALAT) レベルとの関連性が認められたが有意な差はみられなかった。爪の変形などは，

セレン摂取量と関係がなかった。

水源に直接基因するセレン毒性の一例が報告されている。一家族が9mg-Se/lを含む井

戸水に三カ月間，暴露した。毛髪の脱毛，爪の脆弱，精神薄弱の症状に冒されたが，井戸

水使用を止めたところ，その症状は回復した (33)。

二名が， 18カ月間にわたり，食材やセレン含有酵母経由で，約 350μg/日または 600

μg/日を摂取した。血液学上の異常や ALAT値の下限の上昇が認められた (60)。六カ月

間，食事からのセレンのほかにセレンを多く含む酵母で一日 256μgのセレンを添加した

食事をした慢性関節リウマチ患者の小群において，血中および赤血球中のセレン濃度が，

偽薬投与の群に比べかなり増加した (61)。

13.27.7 ガイドライン値

飲料水に存在しない硫化セレンを除いてセレンは，発ガン性は見られない。 IARCは，

セレンとセレン化合物をグループ3と定めた (62)。セレン化合物は，代謝活動を伴う tn

vitro系において，遺伝子毒性が見られた。サルで催奇形性の証拠は観察されなかった。

セレン化合物の長期暴露は，ラットに成長阻害や肝臓病変を引き起こすであろう。

ヒトにおけるセレンの長期暴露の毒性影響は，爪，毛髪，肝臓に現れる。中国のデータ

は，臨床的生化学的(目刊蔵プロトロンビン合成の減少)徴候が，一日の摂取量 0.8mg以

上で出ることを示している。臨床症状を伴うベネズエラの子供の一日の摂取量は，血中濃

度と摂取量との関連性に関する中国のデータに基づいて，約 0.66mgと見積もられた。

0.25mg/日(あらゆる摂取源からの全一日摂取量が約 0.35mg)の割合でセレンを投与し

た慢性関節リウマチに冒された患者の小集団肝臓プロテイン合成への影響がで観察され

た。食物からの平均一日摂取量 0.24mg (最大 O.72mg)の 142人のグループでは，セレ

ン中毒の臨床的生化学的徴候は，報告されていない。しかしながら肝酵素 ALATは，セ

レン摂取量と参考値以内で正の相関関係があった。

飲料水中の溶解性セレン塩が，食物中の有機結合セレンよりも毒性があるという仮定に

基づいて，ヒトの NOAELは約 4μg/kg体重であると見積もられた。セレン目標一日摂

取量は，成人で 0.9μg/kg一体重で、ある。飲料水について，ヒトの NOAELの 10%として

0.01 mg/lを健康基準のガイドライン値とした(丸め値)。

-305 



参考文献

1. S~lmium. Geneva， World Health Organization， 1987 (Environmental Health Cri-
teria， No.ラ8).

2. National Research Council. Selenium in nutrition. Washington， DC， National Acad-

emy Press， 1983. 

3. Verlinden M， Deelstra H， Adriaenssens E. The determination of selenium by atomic 

absorption spectrometry: a review. Talanta， 1981， 28:637. 

4. Zoller ~引， Reamer DC. Selenium in the atmosphere. 1n: Procudings 0/ the Sympo-
sium on Selenium and Tellurium in the Enviromηent. Pittsburgh， PA， 1ndustrial 

Health Foundation， 1976:54-66. 

う LindbergP. Selenium determination in plant and animal material， and in water. 

Acta v~Urinaria Scandinavica， 1968， Suppl. 23. 

6. Smith MJ， Westfall BB. Further field studies on the selenium problem in relation to 

public healrh. US public health report， 1937，ラ2:1375・1384.

7. Scott RC， Voegeli PT Jr. Radiochemical a仰が's0/ ground and su柿ceωterin Colora-

do. Boulder， Colorado Water Conservation Board， 1961 (Basic Data Report 7). 

8. Cannon HG. Geochemistry 0/ rocks and related soils and vegetation in伽ルIlowCat 

area， Grand Counσ" Utah. Washington， DC， US Geological Survey， 1964 (Bulletin 

No. 1176). 

9. National Academy of Sciences. Selenium. Washington， DC， 1976. 

10. National Academy of Sciences. Drinking water and health. Washington， DC， 1977. 

11. National Research Council. Recommended dietary allowances， 10th ed. Washington， 

DC， National Academy Press， 1989. 

12. HogbergJ， Alexander J. Selenium. 1n: Friberg L， Nordberg GF， Vouk VB， eds. Hand-

book on th~ toxicology 0/ metals， Vol. 2， 2nd ed. Amsterdam， Elsevier， 1986:482-520. 

13. Bopp BA， Sonders RC， Kesterson JW. Metabolic fate of selected selenium com-

pounds in laboratory animals and man. Drug metabolism r~views， 1982， 13:271-318. 

14. Medinsky MA. A simulation model describing the metabolism ofinhaled and ingest-

ed selenium com pounds. Toxicology and applied pharmacology， 1981， 59:う4-63.

15. Cummins LM， Kimura ET. Safety evaluation of selenium sulfide antidandruff sham-
poos. Toxicology and applied pharmacology， 1971， 20:89・96.

306 



16. Brown DG， Burk RF. Selenium retention in tissues and sperm of rats fed a torula 

yeast diet. Journalザnutrition，1973， 103: 1 02-1 08. 

17. Thomassen Y， Aaseth J. Selenium in human tissues. In: Ihnat M， ed. Occurrena and 

distribution ofulenium. Boca Raton， FL， CRC Press， 1986. 

18. Palmer IS， Olson OE. Relative toxicities of selenite and selenate in the drinking-

water of ra低 Journalof nutri・tion，1974， 104:306-314 

19. Levander OA. Selenium in foods. In: Proaedings of伽 Symposiumon Selenium and 

Tulurium in the Environment. Pittsburgh， PA， Industrial Health Foundation， 

1976:26・53.

20. BりckA et al. Selenoprotein synthesis: an expansion of the genetic code. Trends in 

biochemical science， 1991， 16:463-467. 

21.恥{ullenbachGT et al. Selenocysteine's mechanism of incorporation and evolurion re-

vealed in cDNAs of three glutathione peroxidases. Protein engineering， 1988， 2:239-

246. 

22. Yang JG， Hill KE， Burk RF. Dietary selenium intake controls rat plasma seleno-

protein P concent問 ion.Journal ofnutrition， 1989， 119:1010-1012. 

23. Deagen JT， Beilstein MA， Whanger PD. Chemical forms of selenium in selenium 

con凶 ningproteins from human plasma. Journal of inorganic biochemistry， 1991， 

41:261-268. 

24. Diplock AT. Metabolic aspects of selenium action and toxicity. CRC critical reviews 

in toxicology， 1976，4(3):271・329.

2う. Halverson A W， Palmer IS， Guss PL. Toxicity of selenium ro post-weanling rats. 
Toxicology and applied pharmacology， 1966， 9:477-484. 

26. Ip C. Prophylaxis of mammary neoplasia by selenium supplementation in rhe initia-

tion and promotion phぉesof chemical carcinogenesis. Cancer research， 1981， 41: 
4386-4390. 

27. Thorlacius-Ussing O. Selenium-induced growth retardation. Danish medical bulletin， 

1990，37:347-3う8.

28. Harr JR. Muth OH. Selenium poisoning in domestic animals and its relationship to 

man. Clinical toxicology， 1972，う:17うー186.

29. Harr JR et al.， Selenium toxicity in rats. II. Histopathology. In: Muth OH et al， ed. 
Selenium in biomedicine. Westport， CT，AVI Publishing， 1967:153-178. 

30. Shamberger RJ. Biochemisり ofselenium.New York， NY， Plenum Press， 1983. 

307-



31. Hoffman OJ， Ohlendorf HM， Aldrich TW. Selenium teratogenesis in natural popu-

lations of aquatic birds in cenrral California. Archivω0/ mvironmental contamination 
and toxicolog;)'， 1988， 17:ラ19-525.

32. Birge WJ et al. Fish and amphibian embryos-a model system for evaluating terato-

genicity. Ftmdammtal and applied toxicolog;)'， 1983，3:237-242. 

33. Rosenfeld 1， Beath OA. Selenium， geobotaり"biochemistry， toxicity and nutrition. New 

York， NY， Academic Press. 1964. 

34. Wahlstrom RC， Olson OG. The effect of selenium on reproduction in swine. Jour-

nalo/ animal science， 19う9，18:141-14う.

35. Tarantal AF et al. Oevelopmental toxicity of L-selenomethionine in Macaca J告白cu-

laris. Fundamental and app占edtoxicolog;)'， 1991， 16:147・160.

36. Schroeder HA， Mitchener M. Selenium and tellurium in rats: effect on growth， sur-

vival and tumors. Journal 0/ nutrition， 1971， 101: 1う31-1540.

37. Nobunaga T， Satoh H， Suzuki T. Effects of sodium selenite on methyl mercury 

embryotoxicity and teratogenicity in mice. Toxicolog;)' and applied pharmacolog;)'， 

1979，47:79・88.

38. Berschneider F et al. [Fetal and maternal damage to rabbits following application of 

sodium selenite， injectable Ursoselevit， and Ursoselevit premix.] Monatshefte 戸r

Veterinarmedizin， 1977，8:299-304 (in German). 

39. Ferm VH et al. Embryotoxiciry and dose-response relationships of selenium in ham-
sters. Reproductive toxicolog;)'， 1990， 4: 183-190. 

40. Lり仕othG， Ames BN. Mutageniciry of inorganic compounds in Salmonella typhimu-

rium: arsenic， chromium， and selenium. Mutation research， 1978， 53:6ラ-66.

41. Noda M， Takano T， Sakurai H. Mutagenic activity of selenium compounds. Muta-

tion research， 1979， 66: 17ラ・179.

42. Khalil AM. The induction of chromosome aberrations in human purified peripheral 
blood lymphocytes following in vitro exposure to selenium.λ1utation research， 1989， 
224:503・506.

43. Ray JH， Altenburg LC. Sister-chromatid exchange induction by sodium selenite: 
dependence on the presence of red blood cells or red blood cell lysate. Mutation re-

search， 1978，ラ4:343-3う4.

44. Whiting RF， Wei L， Stich HF. Unscheduled ONA synthesis and chromosome aber-

rations induced by inorganic and organic selenium compounds in the presence of 

glutathione.λ1utation research， 1980，78:159-169. 

-308 



45. Norppa H， Westermark T， Knuutila S. Chromosomal effects of sodium selenite in 
vivo. Her~ditas， 1980，93:101-10う.

46. Inne]R et al. Bioぉsayof pesticides and industrial chemicals for tumorigenicity in 

mice: a preliminary notぽe.Journal ~ザf t.伽h~ 1-1焔匂ti，仰.

1114. 

47. Volgarev MN， Tscherkes LA. Further studies in tissue changes associated with sodi-

um selenate. In: Muth OH et al.， ed. Selmium in biomedicine. Westport， CT， AVI 

Publishing， 1967: 179・184.

48. International Agency for Research on Cancer. Some aziridines， N-， 5-and O-mustards 

and selenium. Lyon， 197う:24予259(IARC Monographs on the Evaluation of the 

Carcinogenic Risk ofChemicals to Man， Volume 9). 

49. Schroeder HA， Mitchener M. Selenium and tellurium in mice. Effects on growth， 

survival， and tumou此 Archivesof environmental health， 1972， 24:66-71. 

50. Schrauzer GN， Ishmael D. Effects of selenium and of arsenic on the genesis of spon-

taneous mammary tumors in inbred C3H mice. Annals of clinicallaboratory science， 

1974，4:441-447. 

う1.Bioassay of selenium su伊defor possible carcinogenicity伝"avages却の~. Bethesda， MD， 
US Department of Health and Human Services， National Cancer Institute， 1980 
(Technical Report Series 194). 

52. Bio仰の，of selenium sulfide jらrpossible carcinogeniciワ(dermalstudy). Bethesda， MD， 

US Department of Health and Human Services， National Cancer Institute， 1980 
(T echnical Report Series 197). 

う3.Sioris L]， Cuthrie K， Pentel PR. Acute selenium poisoning.民terinaryand human 

toxicology， 1980， 22:364. 

う4.Smith M]， Westfall BB. Further field studies on the selenium problem in relation to 

public health. US public health report， 1937，う2:137うー1384.

日.]affe WG. Effect of selenium intake in humans and in rats. In: Proceedings ofthe Sym-

posium on Seleni切nand Te/lurium in the Environment. Pittsburgh， PA， Industrial 

Health Foundation， 1976:188・193.

56. Yang G et al. Studies of叫 maximald心lydietary selenium intake in a seleniferous 

area in China. Part I. Journal of t.rau elements and elect.rolytes in h~alth and disease， 

1989，3:77-87. 

57. Yang GQ  et al. Endemic selenium intoxication of humans in China. American jour-

nal ofclinical nutrition， 1983，37:872・881.

-309 



う8.Yang G et al. Studies of safe maximal daily dietary selenium intake in a seleniferous 

area in China. Part 11. Joumal 0/ trau elements and electro今tesin hea!th and disease， 

1989，3:123・130.

59. Longnecker MP et al. Selenium in diet， blood and toenails in relation to human 

health in a seleniferous area. American joumal 0/ C仇 icalnutrition， 1991， 53:1288・

1294. 

60. Schrauzer GN， White DA. Selenium in human nutrition: dietary intakes and effects 

of supplementation. Bioinorganic chemistry， 1978， 8:303-318. 

61. T arp U et al. Selenium treatment in rheumatoid arthri出.Scandinavian journal 0/ 
rheumatology， 1985， 14(4):364-368. 

62. International Agency for Research on Cancer. Overall evaluations 0/ carcinogenicity:・
an updating o/IARC monographs volumes 1イ2.Lyon， 1987:71 (IARC Monographs 
on the Evaluation of Carcinogenic Risks to Humans， Suppl. 7). 

13.28 銀

13.28.1 一般情報

存在形態

銀(CASno. 7440-22-4)は主に+1価の化合物で存在し +2価の化合物はそれよりは

少ない。それより高い酸化状態の銀はきわめてまれである。飲料水として最も重要な銀化

合物は硝酸銀(CASno. 7761-88-8)と塩化銀(CASno. 7783-90-6)である。

物理化学的性質 (1)

性質 AgN03 AgCl 

色

融点 (OC)

25
0

Cの水溶解度(g/l)

主な用途

白色

212 

2150 

白色， 日にさらされると黒ずむ

455 

0.00186 

銀の電気伝導率と熱伝導率は，他の金属よりも高い。銅や水銀，その他の金属と重要な

合金を形成する。写真用品やアルカリ電池には銀の塩や酸化物，塩化物の形で，電気部品

や超硬合金，鏡，コイン(銀貨)，銀食器，そして装飾品には元素の形で使われている。

可溶性の銀化合物は外傷消毒剤 (15-50μg/l)，静菌剤 (100μg/lまで)，消毒剤()150 

μg/l)として使われる (2)。

環境中の挙動

銀は主に不溶性の物質で，それ故，移動できない形の塩化物や硫化物で，土壌中に存在

する。硫化物が酸化されて硫酸塩とならない限り，移動して水環境を汚染する可能性は無

視できる。河川水の銀は塩化物とフミン質とで錯体を形成し， I溶ける」状態になる (3)。
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13.28.2 分析方法

ジチゾンを用いた分光分析あるいは比色分析による銀検出限界は 20mlのサンプル(検

水)で 10μg/lである。原子吸光光度計(フレームレス)での検出限界は 2μg/l，中性子放

射化分析では 2ng/lである (4)。

13.28.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

大気

大気中の銀の濃度は ng/m3領域でも低い方にある (5)。

水

自然水中の平均銀の濃度は 0.2-0.3μg/lである。消毒を目的として銀処理していない

USAにおける飲料水中の銀濃度は「不検出」から 5μg/lまでさまざまである。カナダでの

調査で，蛇口水試料のわずか 0.1%が 1-5ng-Ag/l以上を含んでいた。銀処理水は 50

μg/lまたはそれ以上である (4)。多くの銀は分離していない塩化銀として存在する。

食物

多くの食物が 10-100μg/kgの範囲で銀を含む (6)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

84の自選食事から銀の中位の摂取量は，飲料水も含んで 7.1μgであった (6)。より高い

数字は，範囲が20-80μg/日で過去に報告されている (7)。飲料水の寄与は通常とても少

ない。銀塩は細菌発育阻止剤として使用されているが，飲料水からの銀の日常摂取量は経

口暴露の主要なルートになっている。

13.28.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

銀は，胃腸管系，肺，粘膜及び皮膚損傷部位を通して吸収される (5)。コロイダル状の

銀を経口摂取したとき銀の吸収率は， 5%程度である (8)。銀は主に血液中のグロプリンに

結合して血液中を移動する (5)。組織中では細胞質溶液に存在しメタロチオネインに結合

する (9)。銀は，主に肝臓と皮膚に蓄積し他の臓器にはわずかに蓄積する (5，10)。ヒ

ト(肝臓)での生物学的半減期は数日一50日の範囲である (9)。

肝臓は銀の排i世に重要な役割を果たしており，吸収された銀のほとんどは胆汁を介して

糞便中に排i世される。マウス，ラット，サル及びイヌでの累積排世率は 90-99%の範囲

であった。銀の体内保持率はイヌで約 10%，サルで 5%以下，げっ歯類は 1%以下，であ

った (10)。ヒトでは，通常の 1日銀暴露量の条件下で，保持率は 0-10%である (5)。

13.28.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

種々の銀塩に対するマウスの経口 LD50値は 50-100mg/kg体重である (11)。
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短期暴露

125日間 4.5mg-Ag/kg一体重/日を摂取したマウスに活動低下(の行動)がみられた

(12)。

長期暴露

白子ラットに約 60mg-Ag/kg一体重/日 218日間飲料水投与後， 目に淡灰色の色素沈着

がみられ，その後，色素沈着は増強した (13)。同じ投与量で， Osborne-Mendelラット

に生涯暴露したときに，目も含めてさまざまの臓器に色素沈着の増加が観察された (14)。

セレン含有グルタチオンペルオキシダーゼに関連した，銀とセレンの括抗作用が Holtz-

manラットで観察された (15)。

変異原性及びその他の関連症状

Bacillus subtilisを用いた rec検定で，塩化銀に変異原性は認められなかった (16)。

Escherichia coliの復帰変異は硝酸銀で誘発されなかった (17)。培養ラット肝細胞の DNA

修復試験で，硝酸銀溶液は，適度の毒性濃度で陽性であった (18)。硝酸銀はシリアンハム

スターの SA7感染胎仔細胞の形質転換率が増加した (19)。

発ガン性

Fischer 344ラットにトリオクタノンに懸濁した銀末を筋肉内注射したときに発ガン性

は認められなかった (20)。

13.28.6 ヒ卜への影響

硝酸銀の推定急性致死量は少なくとも 10gである (21)。

慢性銀中毒で唯一知られる臨床所見は銀沈着症である。職業上医療の治療上の銀や銀化

合物の暴露あるいは銀製品の誤用で，銀は皮膚，毛髪及び種々の臓器に沈着する。眼の色

素沈着は，銀中毒症の初期に現れる症状である (21)。皮膚沈着部位に光をあてる色素の脱

色現象の検査は，蓄積した銀化合物(主に硫化銀)の銀を光化学的還元反応で調べる特徴

的な方法である。メラニン生成はいくつかの症例で克進していた (22，23)。

比較的少量による銀中毒症の進行を判断することは困難とされている。量的に不明な酢酸

銀を含有する喫煙防止剤を摂取して糞便が灰色を呈した患者の体内銀含有量は 6.4:l:: 2 g 

と算定されている (22)0 4.1 gのアルスフェナミン銀(約 0.6gの銀)の静脈注射で銀沈着症

になることが報告されている (24)。研究者たちは，梅毒患者が銀沈着症を発症するアルス

フェナミン銀の静脈注射の最低量は， 6.3g (約 0.9gの銀)であると結論づけている (21)。

銀沈着症で苦しんでいる梅毒患者は，健康状態が悪化した場合には銀に加えてビスマス，

水銀，あるいはアルスフェナミンなどの使用を考慮する必要がある。

13.28.7 結論

銀沈着症は，全銀量として約 Igを他の有毒金属と一緒にアルスフェナミン銀の形態で
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治療投与を受けている不健康な梅毒患者で言われている。健常者への銀暴露として銀沈着

症あるいは他の毒性影響をが起きるという報告はない。

現在の疫学と薬物動態学の知識をもとに，ヒトの NOAELとして銀の生涯経口摂取量

は約 10gと見なした。この NOAELに対する飲料水の寄与については通常無視しうると

思われ健康上のガイドライン値の確立は必要と見なしていない。一方，銀塩が飲料水の細

菌学的水質の維持に役に立っているという特別な場面がある。 0.1mg/l以上， (ヒトの

NOAEL 10gの半量を 70年以上服用した場合の全投与量の濃度)高濃度の銀は健康リスク

上許容できない。
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13.29 ナトリウム

13.29.1 一般情報

存在形態

化合物 CAS no. 分子式

ナトリウム 7440-23-5 Na 

塩化ナトリウム 7647-14-7 NaCl 

炭酸ナトリウム 492-19-8 Na2C03 

次亜塩素酸ナトリウム 7681-52-9 NaOCl 

ケイi'i~ナトリウム 1344-09-8 Na2Si03 

物理化学的性質

性質 Na NaCl Na2C03 NaOCl Na2Si03 

融点(OC) 97.83 801 851 

沸点("C) 886 1413 分解

20tの密度 0.71 2.17 2.53 

蒸気圧(kPa) 0.133 

Oocの水溶解度(g/l) 激しく反応 357 71 微i容 可溶

快適・利便上の性質

水中のナトリウムの味の闘値は溶液の陰イオン価と温度にかかっている。室温において

は，闇値は炭酸ナトリウムが約 20mg/l，塩化ナトリウムが 150mg/l，硝酸ナトリウム

が 190mg/l，硫酸ナトリウムが 220mg/l，そして炭酸水素ナトリウムが420mg/1であ

る。 (6)

主な用途

金属ナトリウムはテトラメチル鉛と水酸化ナトリウム工業生産に，チタン産業では合成

ゴムの触媒に，実験室の試薬としては核反応の冷却剤，電線，道路の電灯，そして，太陽

熱発電の熱伝達媒体として使用される (3)。ナトリウム塩は，軟化，殺菌，色度調整， P 

H調整，凝集処理のために浄水処理で使われ(7)，また，道路の不凍剤，紙，ガラス，石

鹸，薬剤，試薬，食物産業でも使用される。

環境中の挙動

ナトリウム塩は一般に水中に多く溶け，地表から地下水と表面水に達する。それらは不

揮発性である故，空気中に独特の物質と関連づけて見つけられる。

13.29.2 分析方法

ナトリウム濃度は原子吸光で測定できる (8)。定量下限はフレーム吸光光度法は 2μg/l

， ICP発光分析で 40μg/lが各々達成された。
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13.29.3 環境中の濃度およびヒトの暴露

大気

周辺大気中のナトリウム濃度は食物や水の中に含まれる濃度より低い。

水

ナトリウムイオンは水中いたるところにある。殆どの浄水は少なくとも 20mg/1のナト

リウム，あるいはあるいくつかの国では 250mg/1を越えるナトリウムを含む。塩水の進

入， ミネラルの堆積，海水のしぶき，下水の水路，そして道の凍結防止の使用はすべて水

中の膨大なるナトリウム濃度に寄与している。さらに，フッ化ナトリウム炭酸水素ナトリ

ウム，次亜塩素酸ナトリウムといった浄水処理化合物は，結果としてナトリウムレベルが

30mg/1になる。家庭用水軟化剤は 300mg/1のレベルだが低いものもしばしば見られる

(6)。

1963-1966年のアメリカにおける 2100ものサンプルの調査で，ナトリウムイオン濃度

は0.4-1900mg/1の範囲であった。その 42%は濃度が20mg/1以上であったが，そのう

ち5%は250mg/1以上であった。同じアメリカの浄水場 630カ所の最近の調査では，ナ

トリウムイオン濃度は同じ分類で 1-402mg/1の範囲であることがわかった (9)。

食物

ナトリウムは全ての食物中に自然に存在し，調理の過程で加えられることもありうる。

新鮮な果物や野菜はナトリウムを<10 -1，000mg/kgの範囲で含む;シリアルとチーズ

は1O-20g/kg含むかもしれない;そしてヒトと乳牛の乳はそれぞれ 180および770mg/1

含む (6，10)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

食物は日常のナトリウム暴露の主な要因で，殆どが塩化ナトリウムである。広範な濃度

範囲であること，人々が食物に食塩を加えていることから，食物からの日々の摂取の見積

もりは難しい。西ヨーロッパと北アメリカでは，全ての塩化ナトリウム消費量は 5-20

g/日(ナトリウムとして 2-8g/日)，平均量は 10g/日(ナトリウムとして 4g/日)と見積

もられる (6)。低ナトリウム食の人々はナトリウム摂取量を少なくとも 2g/日に制限する

必要がある (9)0 20 mg/lのナトリウムを含む飲料水の消費は 1日約 40mgのナトリウム

摂取になる。

13.29.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

水と食物のなかのほとんど全てのナトリウムの存在は消化器で直ちに吸収される。ナト

リウムは体液中に見られる主な陽イオンである;小動物のみに細胞中に見られる (11)。い

くらかは骨の中にありそれは血液の pHを維持するためのナトリウム貯蔵の役目をする。

細胞外液のナトリウム濃度は腎臓で注意深く扱われ，この液の量を決定する (9)。ナト

リウムのバランスは神経とホルモンを含んだ関係ある機構の混合体を通して調整される
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(12)。ナトリウムは食事からの摂取量が影響している尿として主に排出される (11)。

13.29.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

塩素塩としてのナトリウムイオンのラット，マウスの LD50は，1，180 mg/kg体重，

1572mg/均一体重である。ウサギについて 3147mg/kg体重の LD50が報告されている

(13)。

長期暴露

高血圧症は高い塩化ナトリウムの餌を与えられた異なった種々の動物で明らかに証明さ

れた (6)。動物の結果をヒトに外捜している条件にも拘わらず，動物実験のデータはそれ

らを無視すべきでないとしている。

高い食塩食の摂取は Sprague-Dawley雌ラットに高血圧を結果的にもたらした(14)。

12-15か月にわたって 8%のナトリウムを(ナトリウムイオン 3，597mg/kg体重/日に等

しい)含む食事を与え続けられた 159匹のラットのうちおよそ 75%がこの食事実験の開始

から 6-9か月のうちに高血圧症(最大血圧>18.7kPa (140mmHg))を引き起こした:こ

れら動物の血圧は年齢とともに増大した。低塩濃度食事(0.35%塩化ナトリウム，ナトリ

ウムイオン 157mg/kg体重/日に等しい)を与えられたラットは年齢に伴った血圧増大は

引き起こさなかった。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

ナトリウムイオンの再現効果は妊娠期間 授乳期間を通じ 0.4ないし 8%の食塩(208と

4，196mg/kg一体重/日のナトリウムイオンに等ししミ)を含む食事を与えられた 3種の妊娠

したラット (SHR種， WKY種， Sprague-Dawley種)で研究された (15)。それら子孫もま

た低いもしくは高いナトリウム食事が与えられた。妊娠したラットは高塩の食事のグルー

プでは減少し， SHRラットが38%，WKYラットが66%であった。最高血圧のわずかな

増加が高塩食の WKYの母ラットに認められたのにもかかわらず，かなりの減少がSHR

で観測された。高塩の食事の親から高い塩の餌を受けた SHRの子供は 11.5週間の暴露の

後の他の全てのグループの子供より高血圧を示し，末梢欠陥の出血や発作から高い不健全

性を示した。高塩食事は研究されているラットの全ての種族の成長能力の減退を引き起こ

す。

それぞれ 189，147， 147mg/kg体重のナトリウムイオンを，妊娠期間の 6-15日間(マ

ウスとラソト).ないし 6-18日間(ウサギ)経口投与された妊娠したマウス，ラット，ウ

サギの子供に発育は観察されなかった。 (15，16) 

変異原性及びその他の関連症状

ナトリウム(食塩として)はマウスのリンパ球に突然変異を産み出し，ウサギの DNA配

列の変異を引き起こし，ハムスターの卵巣とマウスのリンパ球の DNA損傷と同様なハム
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スターの卵巣と肺細胞に細胞遺伝学的異常を引き起こす(13)。これら研究結果の総合的な

重要性はとても高いナトリウムイオンが使用されたことによって引き起こされた。

発ガン性

ナトリウム単独の発ガン性はありそうもない。しかしながら，高塩の食事は飲料水中に

ある Nーメチル N'ニトロ-Nーニトロソグアニジンのような化合物での発ガン性に遭遇す

る可能性がある，これは胃腸を刺激し，それ故ガンに上皮をさらすのを増加し結果とし

て胃の腫場の発生率が増大される (17)。

13.29.6 ヒトへの影響

ナトリウムがヒトの生活に重要なものであることは一般的に同意されているが，最低の

一日要求量については論じられていなし当。しかしながら，ナトリウムの一日の摂取量は成

長期の幼児，子供は 120-400mg，大人は 500mgであると見積もられる (18)。

一般的に，ナトリウム塩は成熟した腎臓はナトリウムを排出するため毒性は急激でな

い。しかしながら，急激な効果や死は塩化ナトリウムの偶発的過剰摂取の結果として報告

されている (6)。急性効果は吐き気，吐く，けいれん，筋肉の単収縮，硬直，そして脳貧

血肺水腫を含むかもしれない (12，19)。過剰な塩の摂取は慢性の心臓疾患を深刻に悪化さ

せ，効果は飲料水中の高い濃度のナトリウムに帰することが報告されている (6)。

幼児での効果は幼児の腎臓が未熟であるために，成人のものと異なる。ひどい消化器病

の幼児は脱水症に導き血禁中のナトリウムレベルをあげる(高ナトリウム症)ことによって

血液のロスに耐えることができる;恒久の神経損傷はそのような環境下では当然で、ある。

高濃度のナトリウムを含む牛乳または飲み水の固体食物への追加は効果を悪化させるかも

知れない (2，6)。

ナトリウム摂取の増大と高血圧症の関係は科学的論争に値する項目である。研究はその

ような関係が存在することを示唆している (20)一方，西ヨーヨッパ，北アメリカの殆どの

人々は，幼児から高い塩の食事を摂取しているが，ここ 40年間，高血圧症を発していな

い(6)。ナトリウム摂取量を減少することが高血圧のある人たちの血圧を下げることがで

きるにもかかわらず，これは全ての場合の効果ではない (21)。更に，ヒ卜と動物の両方

についてのあるデータはナトリウムの反応は他の陽イオンの対と同様，少なくとも部分的

には対イオンの濃度で決まる (22，23)。いくつかの研究で、は飲料水中の高濃度ナトリウム

は子供の血圧増加に関係があるとしていて (24，25)，他方，何も関係ないとする研究もあ

る(26，27， 28)。

ひとつの著しい観測では， I西洋化していない」人々は食事はナトリウムが低く，高血

圧症の流行は極めて低く，年齢にともなって血圧は上昇しない。因果関係の存在があると

いう結論を出したくなるかもしれないが， I西洋化されたJI西洋化していなしリ人々の聞

の多くの相違を説明するに違いない。しかしながら，これらの結果と，研究の聞の合意は
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ナトリウム摂取の増加と高血圧の関係を遠からず手助けする (6)。

高血圧と一定の病気例えば心臓病のような，関係があっても，感受性の遺伝学的相違，

鉱物(カリウムとカルシウム)の防御可能性，実験場の方法論の弱点はその関係を証明する

のは難しく，一般的な飲料水中のナトリウムは一日のナトリウム総量のわずかにしか寄与

していない。それ故，飲料水中のナトリウムとそれの発病性への関係の重要性を今画いて

いる推論は無い。

13.29.7 結論

ナトリウム塩は広く全ての食物(日常暴露の主原因)と飲料水に存在する。後者のナトリ

ウム濃度一般的には 20mg/l以下だが，いくつかの国では著しく越えている。データに基

づけば，飲料水中のナトリウム濃度と高血圧の発病の相関の可能性について書いたものは

ない。健康ガイドライン値もそれ故つくられてない。しかしながら，ナトリウムは約 200

mg/l以上の濃度で飲料水の味に影響する。
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13.30 硫酸塩

13.30.1 一般情報

存在形態

硫酸塩はパライト (BaS04)，天然寓利塩(MgS04・7HzO)そして石膏 (CaS04・2HzO)を含

む多くの鉱石中に自然に見いだされる(1)。

快適・利便上の性質

報告されている飲料水中の味の闇値は硫酸ナトリウムは 250-500 mg/l (平均 350

mg/l) ，硫酸カルシウムは 250-1000mg/l(平均 525mg/l )，硫酸マグネシウムは

400-600 mg/l (平均 525mg/l)である (2)0 10-20人の調査によると，味によって探知で

きる濃度の中央値はそれぞれ 237，370， 419 mg/lのナトリウム，カルシウム，マグネシ

ウム塩である (3)0 50%のパネリストが水が攻撃的な味をすると考える硫酸塩の濃度はそ

れぞれ 1000，850 mg/lのカルシウム，マグネシウムの硫酸塩である (4)。

蒸留水への硫酸カルシウムと硫酸マグネシウムの添加は味を向上させる;最高の味はそ

れぞれ 270，90mg/lの硫酸カルシウム，硫酸マグネシウムで見いだされる (4)。

主な用途

硫酸塩と硫酸生成物は肥料，試薬，染料，ガラス，紙，石鹸，織物，殺菌斉1]，殺虫剤，

収散斉1]，吐剤，なめし革工程に使用される (1)。そして同じく鉱業，パルプ産業，金属生

産，メッキ産業に，下水処理に，度のなめし行程に使われる。硫酸アルミニウム(明響)は

浄水処理場で、沈殿剤として使用される。硫酸銅は原水または公共用水中の藻の調整に使わ

れる (5)。

環境中の挙動

硫酸塩は鉱山や精錬所，クラフト紙工場，パルプ工場，織物工場，皮なめし工場から水

の中に放出される。ナトリウム，カリウム，マグネシウムの硫酸塩は全て水に溶ける，一

方カルシウム，バリウム硫酸塩，多くの重金属の硫酸塩は余り溶けない。大気中の，化石
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燃料の燃焼，冶金での燃焼工程で作られる二酸化硫黄は，地表水の硫酸塩含有に寄与して

いる。二酸化硫黄が光化学反応や酸化反応によって生産された亜硫酸ガスは，揮発した水

と化合し希硫酸となり， I酸性雨」として降る (6)。

13.30.2 分析方法

水溶液中の硫酸塩は硫酸塩を硫酸バリウムとして沈殿させる重量分析法によって測定さ

れる;その方法は 10mg/l以上の硫酸塩濃度に適している (7)。

13.30.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

大気

オンタリオ(カナダ)の大気中の硫酸塩濃度は 3.0~12.6μg/m3，平均 7.0μg/m3 の範囲

とわかった (8) 。アメリカの全国的調査では，大気中の硫酸塩の濃度は 0.5~228μg/m三

平均範囲 0.8~31. 5μg/m3 の範囲であった。(アメリカ EPA，未公開データ， 1984)。これ

ら結果と一日の大気の吸入が20m3である仮定に基づく大気からの硫酸塩一日平均摂取量

は 0.02~0.63mg に及ぶ。

水

カナダにおける雨の中の硫酸塩濃度は 1980 年で 1. 0~3.8mg/l の聞を変化した (9) 。中

央ヨーロッパによる毎年の主な値約 6mg/lが報告されている (10)。雨の中と地表水の中

の硫酸塩の濃度は人為的源からの二酸化硫黄の発生濃度と関係がある (11)。

海水は約 2700mg/lの硫酸塩を含む (12)。水の地球的ネットワークである

GEMS/WATERによると，淡水中の硫酸塩の代表的濃度は 20mg/lの近辺で，河川では

0~630mg/l の範囲，ベルギーとメキシコでわかった最高値は湖で 2~250mg/l (最高値は

メキシコで、みつかった)，地下水で 0~230mg/l (最高値はチリとメキシコで、みつかった)

に及んだ (13) 。西カナダの河川の硫酸塩濃度範は 1~3040mg/l に及ぴ，殆どの濃度は

580mg/l以下であった(カナダ環境庁，未公開データ， 1984)。オランダ、の地下水中の硫

酸塩の濃度は 150mg/l以下である (14)。

地方自治体の飲料水供給の平均的な硫酸塩濃度は浄水処理によって増加する。それ故，

オンタリオの地方自治体の飲料水供給の未処理水中には 12.5mg/lで，処理水中は 22.5

mg/lである(オンタリオ環境省，未公開データ， 1987)。中央カナダの濃度は特に高い:

サスカチェワンでは地下水と地表水からの浄水処理水の中央値はそれぞれ 368と97rng/l

であり，範囲は 3~2170rng/l であった。(サスカチェワン環境庁と公衆衛生局，未公開

データ. 1989)。オランダでは. 65%の浄水処理設備からの飲料水中の硫酸塩濃度は 1985

年で 25mg/l以下である (14)。

オンタリオでの硫酸濃度の平均値 22.5 mg/lと， 1日の飲料水の平均消費量が21である

ということに基づけば，この源からの一日平均摂取は 45mgであろう。しかしながら，
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サスカチェワンといった，飲料水中の濃度がより高い地域では，この源からの一日の摂取

量は 4000mgを越えるかも知れない。

食物

食料品の硫酸塩含有のデータはない:しかしながら，硫酸塩は食品産業で添加物として

使われている (15)。アメリカでの食物による硫酸塩摂取の一日平均の見積もりは 453mg

で，食物消費の値と添加物として使用される硫酸塩の報告に基づいている (16，17)。亜硫

酸塩と硫化物もまた食物中に存在する。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

飲料水，大気，そして食物からの硫酸塩の一日平均摂取量はおおよそ 500mgで，食物

が主な源である。しかしながら 高い水準の硫酸塩を含む飲料水が供給されている地域で

は，飲料水が摂取の主要な源を構成するかもしれない。

13.30.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

硫酸マグネシウム 7水和物 13.9gを一時間毎に 回経口投与すると約 30%が(18)，同

様に投与された硫酸ナトリウム 10水和物 18.1gの43.5%が(19)，24時間以内にヒトの尿

から回収される。大人のオスの Wistarラットのえさに投薬された硫酸カルシウム，硫酸

マグネシウムのおおよそ 73%は吸収されると見積もられている (20)。摂取された総量，

加えた陰イオンの性質及び食物成分の存在は吸収された硫酸塩の量に影響する。低濃度量

では一般的に良く吸収される。高い濃度では(便通を起こさせるのに使用する濃度)，吸収

力はおそらく越えているので，その殆どの摂取物は糞便の中に排j世される。

13.30.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

ほ乳類に対する硫酸マグネシウムの最低致死量は 200mg/kg体重と報告されている

(21)。

短期暴露

短期間 (28日)の研究では，3000mg/lの硫酸塩を含む水を投与した乳離れした仔豚で

は，下痢以外の影響は無かった (22)。牛では 90日間，メタヘモグロビンとサルファヘモ

グロビンに変化することを除いては毒性を示さずに 2610mg/l (527 mg/kg体重/日に相当

する)の硫酸ナトリウムの濃度の飲料水に耐えることができる (23)。しかしながら， 200 

頭の当歳の牛のうち 69頭は，そのうち 22頭はその後死んだが， 1.5%の有機硫酸塩を含

む蛋白質と 1814mg/lの硫酸塩を含む飲料水を摂取したことにより灰白脳脊椎直炎が進行

していた (24)。

20匹のオスと 20匹のメスの Sprague-Dawley ラットの群は水道水あるいは 9~ lO，

280，ないし 1595mg/lの硫酸塩を含むミネラル水を 90日間与えられた。この生物学的評

-323 



価，血液学的評価及び病理組織学的試験に基づいていた評価によって，どの群にも胃腸障

害あるいはその他の影響は見られなかった (25)。

13.30.6 ヒトへの影響

硫酸塩は毒性のもっとも少ない陰イオンの一つである。硫酸カリウムあるいは硫酸亜鉛

のヒトの致死量は 45gである (21)。

8gの硫酸ナトリウム， 7gの硫酸マグネシウムの摂取は成人男性で寓下をおこす (18，

19)。寓下は 600mg/1以上の濃度の硫酸塩を含む飲料水を摂取している人々によって実証

され(26，27)，時間とともにヒトが高濃度に適応できることもまた報告されてはいる

(28)。脱水は硫酸マグネシウムあるいは硫酸カルシウムの大量摂取による一般的副作用と

して報告されている (29)。

13.30.7 結論

硫酸塩の多量摂取による主な生理学的影響は下痢，脱水，胃腸障害である。硫酸マグネ

シウムが 600mg/1以上の濃度の水はヒトに下剤として作用する。飲料水中の硫酸塩の存

在はめだっ味として同じく感ずる;硫酸塩の味の最低の闇値はナトリウム塩としておおよ

そ250mg/1である。硫酸塩は配水設備の浸食に寄与している可能性がある。

上記考察の見地から，飲料水中の硫酸塩の健康ガイドライン値は設定されていない。し

かしながら，高濃度の硫酸塩を含む飲料水の摂取による胃腸への影響のため，保健所が

500mg/1を越える硫酸塩濃度を含む飲料水源を公告する事を勧めている。
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13.31 臭味

13.31.1 発生源

水道水の臭味は微生物作用あるいは人為的な化学物質による汚染が原因で発生する。ま

た，臭味は浄水処理工程の一部が発生原因で、あったり，配水管や貯水施設のライニングに

用いている物質の一部が溶け出して発生することもある。

無機成分

味を感知させる化合物は，一般に，有機汚染物質よりもはるかに高濃度で水に溶けてい

る無機物である。水に含まれる塩類濃度が唾液の塩類濃度とほぼ同じであれば，その水は

味を感じないと考えてよい (1)。パネラーによる味覚試験で 50%のパネラーが不快と感じ

たナトリウム，マグネシウム及ぴカルシウムの塩化物濃度はそれぞれ465mg/l， 47 mg/l 

-326-



， 350mg/lであった (2)。

飲料水に含まれやすいイオンを蒸留水に溶かして味覚試験を行った結果，鉄が約 0.05

mg/l含まれていると味が感知された。同様に銅が約 2.5mg/l，マンガンが約 3.5mg/l ， 

亜鉛が約 5mg/lで，それぞれ感知された (3)。この結果から，水の味に影響を及ぼす可能

性が最も高いイオンは鉄であると考えてよい (4)。

有機成分

有機化合物の臭味の闘値は mg/lから ng/lまでの広範囲に及んで、おり，水に含まれてい

る臭気物質が嘆覚を刺激することが原因となっている (5)。臭味に影響を及ぽす化合物と

してはフミン質，親水性の酸類，カルボン酸類，酸ペプチド類やアミノ酸類，炭水化物，

炭化水素などを挙げることができる (6)。

生物関与成分

飲料水の臭味に関係する生物は放線菌と藻類である。それ以外の原生動物や菌類等の水

生生物が臭味問題を起こすことはあまり多くはない。

士臭やかぴ臭はある種のシアノバクテリア(藍藻類)や放線菌，数種の菌類が産生す

る。放根菌やシアノバクテリアが産生する飲料水の臭味物質については非常に多くの文献

(7~10) があり，それらの物質としてはジェオスミン，メチルイソボルネオール (MIB) ， 

カーディンー4-エンーlーオールが知られている。藻類の増殖期には脂肪族アルコール類，ア

ルデヒド類，エステル類，チオエステル類そして硫黄化合物など，非常に多種類の揮発性

あるいは不揮発性の物質が産生される。

状況によっては水の臭味問題は前述した以外の細菌類や菌類，動物プランクトン，線虫

によっても生じる。送配水システム内に生息する鉄バクテリアも臭味問題を引き起こす可

能性をもっている (11)。シュードモナス (Pseudomonas)の仲間には沼臭を発生させるも

のもいる (12)。それだけではなく，シュードモナスの仲間には硫黄含有アミノ酸を硫化水

素やメチルチオール，ポリ硫化ジメチルに変えるものもある (13)。

人為汚染成分

ハロゲ、ン化炭化水素は，大量に生産され，しかも用途が広く，化学的にも生物学的にも

安定している。さらに，揮発性でしかも土壌や沈殿物に吸着されない物質であるため，飲

料水から最も頻繁に検出される人為汚染物質である O

浄水処理における臭味物質の生成

浄水処理工程の中に貯水池 緩速ろ過あるいは活性炭ろ過といった施設が組み込まれて

いるところが多く見られる。これらの施設では徹生物が繁殖し，臭味を発生させることが

ある。原水に含まれる有機物が生物分解を受けると臭味の原因となるフェノール類，アル

デヒド類，アルキルベンゼン類等が生成されることがある (14)。それだけではなく，凝

集，酸化，消毒等の浄水処理で使用される薬品と水に溶けている有機物が反応して臭味を

発生させることがある。
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オゾンは臭味の除去に最も効果がある薬品の一つであるが，反応の過程で中間生成物が

形成される (15)。これまでも多くの文献に記されているように，脂肪族アルデヒド類が形

成される (16)。それらの中には果実臭や芳香臭，オレンジに似た臭い物質もある (17)。

消毒のために用いる遊離ハロゲンは水に不快な臭味をつける。残留塩素の場合，臭いの

闘値は pH5で75μgjlであるが， pH9になると 450μgjlと高くなり， pH値によって臭い

の闇値が大きく変化する (18)。次亜塩素酸，次亜塩素酸イオン，モノクロラミン，ジクロ

ラミンの臭いの闘値は 0.15mgjlから 0.65mgjlの範囲にある (19)。

浄水処理の過程で、発生する臭味問題では塩素処理が間接的に関係していることが多い

(20)。塩素処理によって生成する臭い物質の闇値は，元の物質の臭いの閲値よりもはるか

に低くなることが普通で、ある。例えば，フェノール， 4ークロロフェノール， 2， 4-ジクロ

ロフェノールの閲値はそれぞれ 1000-5000μgjl，0.5-1200μgjl， 2-210μgjlである。

13.31.2 分析方法

水道水の臭味発生を早めに警告し，臭味の種類に関する情報を得るために水質評価パネ

ル(waterevaluation panel)を利用すると良い。パネルには特別に訓練された数人のメン

バーが定期的に会合をもつものと不特定多数(数百人規模のものもある)の消費者を集め

て行うものがある。多数の消費者を集めて行うパネルによって得られる情報は浄水処理を

最善の状態にするための研究材料のーっとして位置付けることができる O 汚濁が進んだ表

流水を水源としている浄水場ではパネルを日常の運転管理に活かすことを提言している

(21)。

13.31.3 健康影響

水道水の臭いは水の汚染状態あるいは浄水処理や送配水システムの不具合を示すもので

あるので，発生原因を正確に把握することが必要である。

嘆覚及び味覚の感度は現在利用できる最も高感度の分析機器よりも性能が良く， しかも

試料の臭味の種類を表現できる唯一の分析方法である。官能試験による臭味の判定結果

は，化学的に原因物質を同定するために重要な役割を果たす。

13.31.4 結論

水道水に臭味があることは水の汚染状態あるいは浄水処理や送配水システムの不具合を

示す。特に，臭味が急に変化した場合は，原因を究明するために調査を行うとともに健康

に関する指導を行っている当局の助言を求める必要がある。臭味が通常と異なる場合は，

その水に有害物質が含まれている可能性が高いことを示している。

飲料水がもっ臭味で消費者にいやな思いを抱かせることがあってはならない。しかし，

消費者が許容する臭味の種類や強さに関しては個人差が大きいことも考慮する必要があ
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る。

健康影響に関する臭味のガイドライン値は提案しない。
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13.32 スズ及び無機スズ化合物

13.32.1 一般情報

存在形態

スズの最も一般的な形態は白銀色をした金属である。スズを含有している鉱石の一つで

あるスズ石はスズの酸化物と硫化物の複塩で構成されている。スズは 2種類の化合物を形

成する。 2価のスズと 4価のスズである。最も重要な無機のスズ化合物は酸化物，塩化

物，フッ化物と複塩であるスズ酸ナトリウム及び亜スズ酸ナトリウムのハロゲン化物であ

る。炭素と共有結合するスズは 1価から 4価の値をとることができる(1， 2)。

物理化学的性質

性質

融点

沸点

密度

水溶解度

主な用途

値

232
0

C 

2260 ~ 2270 oC (100 kPa) 

7.3g/cm3 

不溶

スズの世界総生産量のおよそ 50%は表面処理に使用されている。スズで表面処理した
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金属は食品容器や食品製造装置に使用されている。スズはハンダや青銅，しろめ等の合金

の原料としても使用されている。無機のスズ化合物は窯業及び繊維工業で顔料として使用

されている (3)。

13.32.2 分析方法

全スズの分析には，フレームあるいはフレームレスの原子吸光光度法 (AAS)が用いら

れる。フレームレス原子吸光光度法は高感度の分析方法である。フレーム原子吸光光度法

でスズを分析する際に用いるトルエン溶液にピクリン酸を添加する方法は，簡単で，しか

も非常に効果的にマトリックスを改良できる方法である。スズを含む酸性水溶液にトルエ

ンートロポレン混液を加えて抽出する方法は無機スズの検出下限を 1μg/lから 0.01μg/l

に下げることができる (4)。

13.32.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

大気

大気に含まれるスズ(パックグラウンド)は約 0.01μg/m3であるが，都市部では 0.3

μg/m3，工場地帯では 0.5μg/m3に増加する (1，5)。

水

河川や河口，海洋の水に含まれるスズは，ほとんどの場合， 5 ng/lよりも低濃度である

が，水域の近傍で有機スズ化合物が使用されていると濃度がかなり高くなる(例えば，カ

リフォルニア州の海岸近くの海水からは 26-91ng/l ， ミシガン湖では 200-3300ng/lを

検出)(1)。海水からは 0.3-980ng/lのスズが検出されている。河川水からは 6-lung/l

のスズが検出されているが，ラインJIIの水からは 300ng/lが検出されたこともある (6)。

37種類の瓶詰のミネラルウォーターを検査した結果， 42μg/l以下から 295μg/lまでの

スズが検出された (7)。米国で行われた水道水の検査で，平均1.1-2.2μg/l(最大は 30

μg/l)のスズが検出されたが， 1-2μg/lを超える水道水はまれであった (5)。

食物

食物に含まれているスズは，通常，痕跡程度であるが，有機スズ殺虫剤が使用された

り，液体を含む缶詰で保存されている食品ではスズが増加する (1)。加工されていない食

物に含まれるスズは，ほとんどの場合， 1μg/g以下である。スズメッキあるいはスズで

表面処理された缶詰食品では，缶表面から溶け出したスズが高濃度で検出されることもあ

るが，食物の種類や酸性度，酸化能を有する物質の有無，保存期間，保存温度，缶空間部

分の有無に大きく左右される。未塗装缶に入った食品のスズ含有率はしばしば 100μg/g

を超えることがあるが，塗装缶の場合は，通常， 25μg/g以下である (3，5)。

小麦粉(10ng/g)，粉ミルク (50ng/g)，ホウレンソウ (20ng/g)，魚、 (4-8μg/g)はスズ

の含有率が低い食物である。逆に，缶詰の果物 (30-100μg/g)，缶入グレープフルーツジ
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ユース (245-260μg/g)等はスズ含有率が高い食品であると報告されている (6)。高濃度の

スズを含む土壌で栽培された野菜でも，含まれるスズは 1μg/g以下である。新鮮な野菜

や食肉，穀物を食べているヒトが摂取するスズは 1日あたり 1mg以下である (1)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

ヒトがスズに暴露される主な経路は食物 特に缶詰食品である。食物から摂取するスズ

の量は状況により変化が大きく，一部のヒトでは体重 1kgあたり数mgにも達すること

もある (3)0 1日に摂取する平均的なスズの量が幾つも推定されている(例として，

0.1-100mg ; 0.2-17mg ; 3.6mg ; 1.5-8.8mg) (3， 5， 8)。オランダで行われた 24

時間分の食事と同じもの(コピー)で調査した研究では， 1日のスズ摂取量の中央値は

0.21mgであった。一連の調査によると，スズの摂取量は 1976-78年((0.08-17.4mg)， 

1984-85年は((0.09-9.81 mg)であった (9)。

ヒトが呼吸により大気から摂取するスズの量は 1日に 1μg以下である。普通のヒトに

とっては飲み水がスズの主要摂取源となることはない。水道水に含まれるスズの平均値の

最大値である 2μg/lを用いて計算しても，飲み水が寄与するスズはわずかの 4μgである

(1， 3， 5)。

13.32.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

胃腸管から吸収されるスズが摂取量の 20%であったとする高い吸収率も報告されては

いるが(5)，多くの研究結果では 5%以下である。このため，スズ及び無機のスズ化合物

は胃腸管で吸収されにくい物質といえる。胃腸管で吸収されるスズは酸化数によって異な

る。放射化したスズをラットに投与した研究で， 2価のスズは 4価のスズの 4倍も多く吸

収されることが示された(それぞれ 2.8%と0.6%)。陰イオンもまたスズの吸収に影響を

及ほす可能性がある (10)。経口及び非経口でスズを投与した研究で，スズの濃度が最も高

かった組織は両者とも骨(最も主要な分布位置)，腎臓及び肝臓であった (5)。

吸収されたスズは主として腎臓を経て排植され，胆汁経由の排j世は，はるかに少なかっ

た(8)。種々のスズ塩を経口投与したラットの研究で，吸収されたスズの 50%が 48時間

以内に排植された。 2価と 4価のスズ塩をラットの静脈に注射した研究で， 2価のスズの

12%と4価のスズの 4%が糞に混ざって排j世された。 2価のスズ化合物の排j世経路として，

胆汁経由の排池 (24時間以内に 94%)が4価のスズ化合物よりも重要である可能性が示さ

れている (10)。

筋肉投与及び経口投与したラットの骨に含まれたスズが半減するまでの期間は前者が3

から 4カ月，後者が34日から 40日であった。塩化第一スズをマウス，ラット，サル及び

イヌの腹腔内及び静脈に注射した研究で，すべての種が4成分の排i世形態を示し，半減期

が最長のものは 3カ月以上であった (5)。
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13.32.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

動物種への金属スズや無機スズ化合物(スズの水酸化物は除く)の急J性毒性は低く，マウ

スやラットにおけるスズ(11)塩化物の経口 LD50は，それぞれ 250mg/kg体重， 700 

mg/kg体重である。ウサギは低感受性であり経口 LD50は10000mg/kg体重である (5)。

他の多くの金属水酸化物のと同様にスズ水酸化物は，動物にとって高い毒性があるり，主

に中枢神経系に作用する (11)。多量の無機スズ化合物 (LD50段階の濃度)は，中枢神経

系を損傷し，運動失調症，筋疾患，中枢神経系の機能低下をもたらす (5)0 LD50で示され

た動物種による違いは，低濃度暴露でも明白である。ネコは，イヌやラット以上にスズの

経口投与に対してより感受性が強いことが知られており，スズを含んでいる果物飲料

(5.4mg/kg体重以上のスズ)や，スズ(IV)塩化物とクエン酸ナトリウムの複合物 (9

mg/kg体重)の経口投与後のネコにのみ吐き気や下痢がみられた (12)。

短期暴露

ラットに様々なスズ塩(塩化スズ(11)を含む)やスズ酸化物を食物の 50-10000mg/kg 

飼料の濃度レベル量を 4-13週間投与する研究で， 3000mg/kg以上の濃度は貧血を引き

起こし，一群の酵素活性に変化をおよほし，特に，より可溶性のスズ塩(塩化物， 0ーリ

ン酸塩，硫酸塩)は，肝臓や腎臓に広範囲にわたる障害を引き起こした (12，13)。乳離れ

したオスのラットに 3mg/kg体重以上の量(スズ(11)塩化物として)を 12時間毎に 90日

間与えると，酸ホスファターゼ¥活性が増加し，カルシウム量が減少し，大腿骨の圧縮が観

察された (14)。

長期暴露

マウスを用いた飲料水の 2つの実験が実施された (12)。まず，マウスにクロロスズ酸ナ

トリウムとして 1000又は 5000mgのスズあるいはオレイン酸スズ(II)として 5000mg/l

のスズを 1年間与えた。次に，塩化スズ(11)として 5mg/lのスズを生涯与え続けた。い

ずれの実験でも成長率や生存率には何ら影響は見られなかった。

115週間の実験で，ラットに塩化スズ(11)として 0，200， 400， 800 mg/kg飼料のスズ

を暴露した。 4，13週目にそれぞれの処理段階で貧血が観察されたが， 2年では観察され

なかった。剖検により 400mg/kgと800mg/kg暴露で暴露と関連のある牌臓重量のわず

かな増加がみられたが，病理組織学的変化はみられなかった。高濃度レベルにおいてのみ

骨中のスズ濃度のわずかな増加がみとめられた。この研究で， NOAELは400mg/kg食

物， 20mg/kg体重/日であった (12)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

塩化スズ(11)としてlOmg/kg飼料を 13週間投与されたラットに皐丸の退行変化が観察

された (13)。水溶媒において 0，200， 400， 800 mg/kg飼料の濃度でカゼイン中の塩化ス

ズ(11)は，ラットの生殖能力に影響しなかったが，礼離れしたばかりの仔に一時的な貧血
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が観察された (12)。

異なるスズ塩 (500mg/kg飼料を越えるスズ濃度に相当する量)を投与した後に，妊娠

ラットに低濃度の胎盤通過が観察されたが，胎児に影響はみられなかった (5)。

塩化スズ(11) (50 mg/kg体重を越える量)は，マウス，ラット，ゴールデンハムス

ターに催奇形性や胎児毒性を示さなかった (5)。

変異原性及びその他の関連症状

塩化スズ(11)は，Bacillus subtilis rec試験に変異原性を示さないことが知られている

(15)。

発ガン性

B6C3F1マウスでの経口発ガン性の研究において(塩化スズとして 0，1000， 2000 

mg/kg飼料の濃度)，投与量に関連した肝細胞の腺腫やガン腫の発生の有意な増加がメス

において観察された。ところが，最高発生率は B6C3F1マウスのメスでの履歴対照の範囲

内であった (15)。

クロロスズ酸ナトリウムを与えられたラットの長期暴露投与の実験で，三種類の悪性腫

蕩がラットにみられたが，処理群(投与群)での発生数はむしろ少なかった (13)。塩化スズ

(11)として 0，1000， 2000 mg/kg食餌を 115週間投与された F-344ラットの研究で，腫

傷発生率の増加はみられなかった (15)。飲料水又は食餌でスズを投与されたラットの長期

研究で腫傷発生率に影響は見られなかった (12)。

13.32.6 ヒトへの影響

H匝吐，下痢，疲労感及び頭痛は缶詰製品(缶詰飲料で 150mg/kg程度及び，その他の食

品缶詰食品で 250mg/kg程度のスズ濃度)を食べ続けるとしばしば観察された (12)。一

方，軍配給パッケージ食品(スズ含有量 13又は 204mg/kg)を24日間連続して食べた 9人

の男性のボランティアによる実験，スズ含有量 250~700mg/kg の缶詰食品を 6~30 日間

食べたボランティアによる実験では，両実験とも顕著な有毒性は示されなかった (5)。

長期にわたるスズ暴露とヒトの副作用を結びつける証拠はみあたらない (12，14)。

13.32.7 結論

スズや無機スズ化合物の毒性は低く，その原因は吸着性の弱さ，低い体内蓄積，及ぴ，

主に糞便による速い排世に起因している。無機スズの低い毒性のために，仮のガイドライ

ン値には，飲料水中の正常なスズ濃度の千倍以上の値が付けられている。したがって飲料

水中にスズが存在していても，ヒトの健康には有害ではない。この結果により無機スズの

ためのガイドライン値を決定する必要はないと思う。
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13.33 全溶解性物質

問 .33.1 一般情報

存在形態

全溶解性物質 (TDS) は水に溶けている無機の塩類と少量の有機物の量を表すために

用いられる用語である。一般的にはカルシウム，マグネシウム，ナトリウム，カリウムの

陽イオンと陰イオンの炭酸イオン，重炭酸イオン，塩化物イオン，硫酸イオン及び硝酸イ

オンが主成分である。

快適・利便上の性質

水に物質が溶けていると水の味に影響を及ぼす (1)0 TDS 濃度の違いにより，味覚判定

会(ノfネル)でおいしさの判定が次のように変化する。 300mg/1以下は優， 300から 600

mg/lは良， 600から 900mg/1は可， 900から 1200mg/1は劣，1200mg/1以上は不可であ

る(1)0 TDS 濃度が極端に低い水は味気なく，まずいために嫌われる。

13.33.2 分析方法

水道水に含まれる TDSの測定で一般的に用いられる方法は，伝導率計で水に溶けてい

るイオンの比伝導率を測定する方法である。測定された伝導率から，対象水ごとに異なる

係数を用い， TDS量に換算する (2，3)。この方法による実用的な計測限界は lOmg/1で

ある (M.Forbesからの私信， 1988) 0 TDSが高濃度の場合，揮発性物質が消失される

が，重量分析を用いることができる (4)。また， TDSの成分を個別に測定することも可能

である。

13.33.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

水

水道水の TDSの発生源は自然界由来，下水排水，都市排水，農業排水そして工場排水

である。道路の凍結防止用に使用される塩類も水道水の TDS負荷の原因となっている。

自然由来の TDSは30mg/1以下から 6000mg/1までの濃度範囲が広く (5)，流域の地質

によって水に溶け出す無機物の量が決まってくる。成分の合計として表される TDS値

は，カナダで行われた 41河川の調査で 36河川が 500mg/1以下であった (6)。これに対

し，五大湖の調査では 65から 227mg/1の範囲であった (7)。過去 70年間にスベリオル湖

を除く五大湖のすべてで TDSが増加し，エリー湖とオンタリオ湖では 50-60mg/1増加

した (7-10)。オーストラリアのケント JIIでは 1960年から 1980年までに TDSが 3倍に

なった (5)0 1955年から 1970年までの聞に，マサチューセッツナト|パーリントンでは，道
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路に撒いた融雪剤の影響で，地下水の塩分濃度が10倍に増えた。このため，融雪剤の使

用が禁止された (5)。

13.33.4 ヒ卜への影響

飲み水に含まれる TDSを摂取することによって健康に悪影響を及ぼすという最近の

データは見当らない。種々の健康影響に関しては TDSよりもむしろ硬度との関連を指摘

する研究が多い(硬度を参照のこと)。

初期の研究では，飲み水の TDSとガン (11)，冠状動脈症(12)，動脈硬化症 (13)，心臓

血管症(14，15)の発生率の聞に逆の関係が報告された。また， TDSと死亡率の関係も逆

の関係があると報告された (15，16)。

オーストラリアで行われた研究の要約の中で，虚血性心疾患及び:急性心筋梗塞による死

亡率が蒸発残留物，カルシウム，マグネシウム，硫酸塩，塩化物，アルカリ度，総硬度，

そして pH値が高い地域は低い地域よりも病気の発生率が高かったと報告されている

(17)。循環器系疾患とそれ以外の潜在的な因子による死亡率との関係は調査されなかっ

マー.
， ~O 

調査件数は限られてはいるが，旧ソ連で行われた疫学的な調査の結果， 5年以上の問

に，乾燥残j査の平均濃度が増加した地下水を利用している地区で，胆嚢炎及び胆石の「発

症例」の平均が増加したことが示された (18)。どの地区においても乾燥残j査の濃度変化に

応じて，その地区の「症例」数も年毎に大きな変化を示していたことに注目する必要があ

る。しかし，潜在的に可能性のある因子を考慮にいれる試みは行われなかった。

13.33.5 その他の関連事項

塩化物，硫酸塩，マグネシウム，カルシウム，炭酸塩といった幾つかの TDS成分は送

配水システム内の腐食や固形物の析出の原因となる (4)0 TDS 濃度が高い水(>500 

mg/l)は給水管や湯沸器，ボイラー，ヤカンやスチームアイロンといった家庭内の器具に

過度のスケールを発生させる (19)。この種のスケールが発生すると，器具の耐周年数を縮

めることになりかねない (20)。

13.33.6 結論

飲料水に含まれる TDSを摂取することによって，健康に悪影響を与える可能性を示す

信頼できるデータは見出せなかった。以前に行われた飲料水に含まれる TSDについての

疫学的調査で，二つの研究が健康に悪影響があると報告をしているが. TDS 濃度が低く

ても有益な効果をもっているとの報告もされている。

地域によって違いはあるが， TDSが 1000mg/l以下の水であれば，一般的には利用者

に受け入れられる。しかし， TDS 濃度が高い水は味を悪くし，配水管やヒーター，ボイ
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ラー，家庭内の器具に必要以上のスケール(硬度を参照のこと)を付着させるため，利用

者にとっては好ましくない。逆に TDS濃度が極端に低い水は味がなく，気が抜けた水で

あるため，これもまた消費者には受け入れられない。また，送配水システムを腐食させや

すい性質をもっている。

TDS 濃度の高い水道水が供給されている地区では成分を同定し，地域の保健所などの

公的機関の助言を受けるべきであるが，健康に関する TDSのガイドライン値を設定しな

かった。なお，ホウ素やフッ素，硝酸塩など，いくつかの成分に関しては，個別の飲料水

のガイドライン値を利用することが可能である。
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13.34 濁度

13.34.1 一般情報

存在形態

粘土やシルト，コロイド粒子，プランクトン，その他微生物等の粒子状物質が水の中に

あると濁度が生じる。濁度は水中に入射した光を散乱させたり，吸収したりする度合を示

す指標である。濁度は粒子の数，大きさ，形状，入射光に対する粒子の屈折率や波長とい

った多くの因子が関係している (1)。

発生源

濁度の原因となる粒子の大きさは lnmから lmmと広範囲に及んでいる (2)。粒子の性

状は大きく 3つに分類できる。それらはおよそ O.002mm以上の粘土質粒子，動植物の死

骸や組織が分解してできた有機質の破片，アスベストのような鉱物性繊維状物質である。

表土が侵食されて生じる土壌粒子は，ほとんどのすべての天然水に含まれ，水中の懸濁

物質の主成分を構成している。粒の粗い砂やシルトは，一部あるいは全部が有機物で覆わ
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れている。粘土成分とは異なる鉄，アルミニウム等の酸化物や水酸化物，石英，非品質シ

リカ，炭酸塩，長石といった物質と同様，フェロケイ酸塩は土壌成分の一部を構成してい

る。粘土と有機物は結合し，いわゆる「粘土一有機物」の錯体を形成する。フミン質は無

機の土壌成分よりもイオン交換能がはるかに強く， しばしば，この影響が強く現われる

(3)。

微生物が数多く集合すると，濁りを生じることが報告されている。夏季における湖沼表

層の水の華，藻類の死骸が集合した濁り，送配水管内に発生する鉄バクテリアの死骸によ

る濁りなどを例として挙げることができる (3)。

13.34.2 分析方法

水の濁度を測定する方法は何種類もあるが，現在使用されている標準的な方法は比濁計

あるいは濁度計を使用する方法である (4~6) 。

13.34.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

自然、界にある水は，一般に，地下水よりも表流水の方が濁度が高い。水道原水の濁度は

1NTU (比濁計濁度標準単位)から 1000NTU以上に及んでいる (3)。濁度は単純ろ過あ

るいは凝集，沈澱，ろ過といった工程で効果的に除去することができる。このため，水道

水の濁度は，通常， 1NTU以下である。そのよりも濁度が高い水が給水されている場合

は，浄水処理が不完全であったり，送配水管システム内に沈澱していた固形物が舞い上が

ったりしたことが考えられる (7)。地下水の中にも無機の粒子状物質が存在していて，濁

度として現われることもある。

13.34.4 水質パラメータとの関係

濁度は，濁度以外の水質項目に関連していたり，影響を与えたりする。例えば，濁度が

高い原水及びろ過水の場合，濁度と外観，色度，臭味の聞に一定の関係が認められてい

る。色度成分の 50%はフミン質の「コロイド成分」であると報告されている。真の色度

は，この色度ではなく，濁度成分を除去した後も残っている色度のことである (6)。

飲料水に含まれる濁度は微生物学的な観点から水質に重大な影響を及ぼすことがある。

濁度が存在すると，細菌やウイルスの検出を妨害する (8)。さらに重大なことは濁度粒子

の表面には栄養塩類が吸着されやすいため，細菌の増殖を活発にすることである (2)。こ

のため，濁りがある水は濁りがない水よりも細菌が増殖しやすいことになる。

濁度に関連した大きな問題として，濁度成分が消毒作用から微生物を保護したり

(8~ 1O) ，塩素要求量及び酸素要求量の増加をもたらすことから(11)，消毒作用への影響

を挙げることができる。 4NTUから 84NTUの濁度のある水に塩素を添加して， 0.1 mg/l 

から 0.5mg/lの遊離塩素を確保し， しかも塩素と 30分接触させた条件でも，検査の結
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果，大腸菌が検出された (3)。濁りのある水の中では，残留塩素がO.35mg/lあるいはそ

れ以上あっても，エシェリヒア大腸菌 (Escherichiacoli)は保護されることが明らかにな

っている (3)。

ある種の懸濁物質は飲料水に含まれていては好ましくない無機物あるいは有機物を吸着

することがある。この点に関して，最も重要な働きをする濁度成分は有機物あるいはフミ

ン質である。例えば，粘土フミン質錯体よりなる粒子は 2，4-D，パラコート，ジクワ

ット等の除草剤を吸着する。また，フミン質粒子は金属イオンの吸着に大きなの影響を及

ほしている。それに加えて，濁度成分の中にあるフミン質がある種の金属と錯体を形成す

ると強い結合が生じる。このような場合，天然水に含まれる微量金属の分析を難しくさ

せ，結果として，水に含まれる金属を過小評価する可能性が生じる。

13.34.5 ヒトへの影響

前述したように，過度の濁度を含む水は，病原性微生物に対する消毒効果を低下させ，

送配水システム内で細菌の増殖を助長し，塩素要求量を増加させる。このため，濁度が高

い水を飲むことは，健康への悪影響をもたらす可能性を含んでいる。さらに，ある種の粒

子は吸着能を有しているため 有害な無機物や有機物が飲料水に残留する可能性をもって

いる。

13.34.6 結論

地域の環境によって異なるが，通常，濁度が5NTU以下の水で、あれば，水道利用者に

受け入れられるであろう。しかし，微生物学的な観点からいうと，できるだけ濁度が低い

水を供給することを勧告するが，健康に関する濁度のガイドライン値の提案は行わないこ

とにする。

なお，消毒効果に関する濁度の影響については， 11.2.9で述べる。
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13.35 ウラン 1)

13.35.1 一般情報

存在形態

ウランは+2， + 3， + 4， + 5， + 6価の酸化状態で自然界に存在するが， + 6価のも

のが最も一般的である。 4価の天然のウラン (IV)は酸素と結合し， U02
2 +のウラニルイオ

ンの形で存在する。天然ウラン (natu)は3種類の放射性核種 CZ34U，235U， 238U)の混合

物で，いずれの核種とも α練と T線を放出して崩壊する (1，2)。ウランは自然界に広く

分布し，花両岩をはじめとする種々の岩石に含まれている (1，3)。

1) この項では，ウランの毒性のうち化学面についてのみ示している。放射線医学的影響に基づくガイ

ドライン値の導出は 17章に示す。
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化合物等 CASno 分子式

ウラン 7440-61-1 U 

ウラニルエタネート 541-09-3 C4H606U 

塩化ウラン 7791-26-6 Clz02U 

硝酸ウラニル 36478-76-9 N20SU 

二酸化ウラン 1344-57-6 U02 

物理化学的性質(1)

化合物等 融点 (OC) 沸点 (OC) 20
0

Cの密度(g/cm3) 水溶解度(g/l)

U 1132 3818 19.0 不溶

C4H606U 110 275 (分解) 2.9 76.94 

Clz02U 578 (分解) 3200 

N20SU 60.2 118 2.8 可溶

U02 2878 10.96 不i容

主な用途

ウランは主に原子炉の燃料として使用されている。

環境中の挙動

ウランの鉱床や廃棄された選鉱くずからの漆出，核物質使用工場からの排出，石炭その

他の燃料の燃焼，ウランを含むりん酸肥料の使用の結果として，ウランが環境に存在す

る。

13.35.2 分析方法

水に含まれるウランの分析に最もよく利用される方法は，粒状の炭酸塩及びフッ化ナト

リウムとともに試料を溶融し レーザ一光励起または紫外椋照射のいずれかによる固相蛍

光光度分析法である(検出限界 0.1μg/l) (4)。この他，誘導結合プラズマ質量分析法

(lCP-mass) も利用できる(検出限界 0.1μg/l) (5)。

13.35.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

大気

東京の大気に含まれているウランの平均濃度は 0.02ng/m3 (6)，ニューヨーク市のそれ

は0.08ng/m3 (7)と報告されている。 1日の呼吸量を 20m3，大気中の濃度を 0.05ng/m3

と仮定すると，大気からのウラン摂取量は 1日あたり，約 1ngになる。喫煙 (1日にタ

バコ 2箱)によるウラン摂取量は最高 50ngである (8)。

水

カナダ国内の都市の水道水に含まれているウランは一般的に 1μg/l以下であるが， 8 

μg/lを超えるものもある。検査された試料の約 50%は検出限界の 0.05μg/l未満であった
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(9)。しかし，同じカナダ国内でも，私営水道の中には 700μg/lを超えるものも見つかっ

ている (10，11)。ニューヨーク市水道のウランは平均値で 0.03μg/lから 0.08μg/lの範囲

にあった (12)。日本の 5都市の水道水の平均値は 0.009μg/lであった(13)。

フィンランドでは水経由で 1日に 2.1μgのウランを摂取し (14)，ソルトレーク市(米

国)の水道水から 1.5μgを摂取する (15)と推定されている。カナダ国内の都市で行っ

た調査結果 (9)に基づき， 1日に飲み水から摂取するウランの量を推定するとおよそ 0.1

μgになる。

食物

食物に含まれているウランは貝類が最も高く，新鮮な野菜，穀類，魚類は比較的低いよ

うに，食物の種類によって異なる。食物からのウラン摂取量の平均は，米国では1.3μg/

日(7)あるいは 2-3μg/日(15)， 日本が1.5μg/日であると報告されている (13)。

自然由来の放射能で汚染された食物について再調査した結果，飲食によって摂取される

238Uは， ヨーロッパ諸国が 12mBq/日から 45mBq/日， 日本は 11mBq/日から 60mBq/

日(最高値はウラン鉱山地区で検出)，そして米国が 15mBq/日から 17mBq/日であるこ

とが判明した。 1日の飲食によって摂取する量を平均すると 20mBqのオーダー，あるい

は4μgになった。この調査では，飲食の中に飲み水が含まれているかどうかを確認する

ことが困難であったが，場合によっては飲み水からの摂取量は食物から摂取する量と等し

いことが判明した (16)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

成人が 1日に摂取するウランの量を摂取源別に推定すると，大気が 0.001μg，食物が

1.4μg，水が0.1μgになる。それゆえ，飲食によって 1日に摂取するウランの合計はおよ

そ1.5μgで，その大部分が食物経由である。

13.35.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

ヒトのウランの平均的な官腸の吸収量は， 1-2%である (17)0600mgまでの硝酸ウラ

ン六水和物を含む飲料水を 91日間自由に飲めるように， αdlibitumを与えられた Spra-

gue Dawleyラットやニュージーランド白ウサギで摂取されたウランの 0.06%だけが，吸

収された(18)。飢餓ラットにウランを強制投与すると，吸収量は増加し，ウランとして

O.03mg/kg体重や， 45mg/kg体重に対しそれぞれ 0.06から 2.8%の範囲の吸収量であっ

た(19)。

摂取後，ウランは血流中に急激に出現し (19)，その出現は主として赤血球と関連してお

り(20)，非拡散性のウラニルーアルブミン複合体は血しょう中で拡散性のイオン化したウ

ラン化水素ー炭酸塩複合体(U02HC03+)と平衡状態を保っている (21)。血流からの排除は

速く.ウランは次に腎臓や骨格に蓄積する (19)。骨格はウランの蓄積の主要な部位であり

(17) ，ウラニルイオンは， (骨の結晶の)ハイドロキシアパタイト化合物中のカルシウムに
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取って代わる (11)。

いったん骨格の中で平衡に達すると，ウランは尿中や糞便中に排世される。ヒトで尿排

i世は，全排j世の約 1%平均 4.4μg/日(15)とみなされており，その率の一部分は尿細管中

の尿の pHに左右される (21)。アルカリ性の環境下で，炭酸水素ウラシル化合物の多く

は，安定であり。尿中に排j世されたものの pHが低ければ，その化合物は温度変化により

複雑に分離しウラニルイオンは尿細管壁で細胞のたん白質に結合する。

通常の 1 日の摂取の状況下ウランの半減期は 180~360 日と見積もられていた (11) 。

13.35.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

報告されたラットとマウスに対する経口 LD50は，それぞれ 204，242 mg/kg体重であ

る(22)。急性毒性の最も一般的な前兆は，立毛，有意な体重の減少，および目，足，鼻に

おける出血である。

実験動物においてウランによって引き起こされる最も一般的な腎臓の傷害は，近位曲尿

細管，主に遠位の 2/3の損傷である (21)。腎細胞の臨界塊を破壊するのに十分でない量で

は，失われた細胞が補充されるので，障害は修復する。ところが，新しい上度の内壁は，

正常な尿細管上皮とは形態上，事によると機能上異なっている (17，21)。傷害を受けた尿

細管上皮の再生は，暴露の後 2~3 日で始まる (21) 。ウランに操り返し暴露されると許容

量が増加するとのいくつかの証拠がある (23~25) 。

短期暴露

飲料水中に酢酸ウラン二水和物 0，2， 4， 8又は 16mg/kg体重/日(ウラン 0，1.1， 

2.2， 4.5， 9.0 mg/kg体重/日相当)を 4週間与えられた 40匹のオスの Sprague-

Dawleyラットの全てが，様々な生物化学的影響を示した。その影響として， 4mg/kg体

重/日以上での血液中のグルコースレベルの増加， 8mg/kg体重/日以上でのアスパラギン

酸アミノ転移酸素や，アラニンアミノ転移酸素値の減少， 16mg/kg体重/日以上でのいく

つかの他の血液学的指標の増加，全処理群で全タンパク質レベルの増加がみられた (26)。

著者は， NOAELを2mg/kg体重/日(ウランとして 1.1mg/kg体重/日)であるとみな

した。

ラットやウサギが，飲料水中のウラニルイオンに暴露された一連の研究は予備的結果と

して利用できる (A.Gilman，未発表データ， 1991) 乳離れしたばかりの Sprague-

Dawleyラットの 15匹のオスと 15匹のメスの群は， 0.001 (対照)， 0.9， 4.8， 24， 120 

又は 600mg/tの硝酸ウラン六水和物(オスに 0.00005，0.06， 0.3， 1.5， 7.5， 37mg/kg 

体重/日ウラン等量，メスに 0.00005，0.08， 0.4， 2 10， 54mg/kg体重/日ウラン相当)

を含む飲料水を 90日間投与した。腎臓病巣の頻度と激烈度の濃度依存性の増大，すなわ

ち基部の入り組んだ尿細管の上皮細胞の壊死及び細胞管睦における小肢体の出現が投与さ
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れたオスラットの全ての群で，観察された。メスにおける唯一の腎臓の病巣は，最も高濃

度の群で観察された。オスのラットの腎臓における悪影響の LOAELは，近位の曲尿細管

上皮における変性病巣の発生頻度と程度に基づき ，4.8mg/l (もしくは， 0.3mg/kg体

重/日のウラン)とみなされている。低濃度群 (0.9mg/lもしくは， 0.06mg/kg体重/日

のウラン)におけるわずかな影響は，尿細間管上皮のわずかな損傷は部分的に修復するた

め悪影響を及ぼすとはみなされなかった (17，21)。オスとメスとの感受性の違いの理由

は，明確ではなが，腎臓組織中のウランの蓄積に，オス，メスの両方とも，いずれの濃度

でも有意差はないので，薬物動態の差とはならなかった。

同様な研究で，ニュージーランド白ウサギオス 10匹の群は，飲料水中 0.001 (対照)， 

0.9， 4.8， 24， 120， 600mg/lの濃度の硝酸ウラン六水和物 (0，0.05， 0.2， 0.9， 4.8， 

28. 7 mg/kg体重/日のウランの量に相当することが確認された)を 91日間投与さられた

(A. Gilman，未発表データ， 1991)。退行変性様の腎臓変化，すなわち重篤な影響を受け

た動物において，上皮の破壊に至る細尿管の空睦化を伴った近位の曲尿細管における核濃

縮，及び，炎症性変化が， 24， 120， 600 mg/lの硝酸ウラン六水和物を含む飲料水を投与

した動物に観察された。それらは，病理組織学的な変化であり， 24と600mg/lで甲状腺

の病理組織学的変化がみられ，全ての濃度の群で軽度の肝臓変化がみられた。 LOAEL

は， 24 mg/l (0.9 mg/kg体重/日のウラン)であるとみなされた。言及されるべきである

が，これらのウサギは，パスツレラがフリーではなく，内 4匹は，研究の過程でパスツレ

ラに感染した。 0.001以下(対照)， 4.8， 24， 600 mg/lの硝酸ウラン六水和物 (0，0.5， 

1. 3， 43 mg/kg体重/日のウラン相当)を 91日間投与されたパスツレラフリーウサギのオ

スの 10匹群において，投与量に関連した変化はみられなかった。

パスツレラフリーのオスのニュージーランド白ウサギの追加実験で， 5-8匹の群は，

0.001以下， 24， 600 mg/kg体重/日の硝酸ウラン六水和物を 91日間与えられ， 91日以上

回復期間を置いた (A.Gilman，未発表データ， 1991)。初期の研究では軽度の病理組織学

的な病巣が甲状腺，大動脈，肝臓，及び，腎臓において見られたが，オスのウサギは，こ

れほどの激しい反応ではなかった。パスツレラフリーウサギはパスツレラフリーではない

系よりも飲料水中のウラニルイオンの作用に対して感受性が低い可能性がある。パスツレ

ラフリーウサギの LOAELは600mg/l (43 mg/kg体重/日ウラン)であるとみなされた。

91日間の暴露後に観察された通常の軽度病巣は，暴露終了後 91日間維持した個体ではま

れであった。修復応答が，一部の個体の組織で認められ，軽度の病巣の大部分は，修復さ

れるであろう。

長期暴露

一連の実験の初期は，様々なウラン化合物の高濃度(食餌の 20%以上)を 30日聞から

2年間に及ぶ期間，ラット，イヌ，ウサギに食餌に入れて与えられた (27)。限られた病理

組織学的検査に基づいて，腎臓の損傷がいずれの種でも報告された。
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生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

2%の硝酸ウランを 7か月間与えられたラットにおいて，平均年齢の若い集団の同腹の

全個体で，生殖への悪影響があることが報告された (27)。

発ガン性

高い比活性のあるウランの放射性同位元素，化合物あるいはウランの放射性同位元素の

混合物によって，実験動物に骨腫揚が誘発されるが，水溶性又は不溶性ウラン化合物を経

口摂取した個体に，発がん作用がないことが報告された (17)。

13.35.6 ヒトへの影響

腎炎はヒトにとって，ウランによる最初の化学的誘発作用である (28)。

ヒトの自然環境からのウラン暴露による慢性的健康影響に関する情報はわずかである。

Nova Scotia (カナダ)において個人井戸からの飲料水中の自然界からのさまざまな量のウ

ラン (O.7mg/1以上)にさらされた 324人のについて臨床的調査が実施された。明白な腎疾

患や，他の症状の病訴とウラン暴露との聞に，何らかの関係は見られなかった。ところ

が，尿んーミクログロプリン排せつ物の増加や，井戸水中のウラン濃度の増加が観察さ

れた。このことは，初期に尿細管欠損の存在の可能性が高まることを示しており，潜在性

の毒性の指数として，この指標が有用であることを示唆している。井戸水中のウラン濃度

の高い集団は，この傾向に沿ってはいなかった。それは，この集団の大多数が，測定法が

確立された頃までは，井戸水の消費を減らしていたという事実のためであると考えられ，

尿細管欠損は，すみやかに修復されるのであろうとの結論に達した (10，11)。

13.35.7 結論

ウランの化学毒性に関する適切な，短期，長期暴露の研究はない。それゆえ，飲料水中

のウランのガイドライン値は，得られなかった。適切な情報が利用できるようになるま

で，ウランの放射線学的特性による許容量が使用されるよう推奨する (17章を参照)。こ

れらの許容量に基づと，天然ウラン相当量として，およそ O.14mg/1である。
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13.36 亜鉛

13.36.1 一般情報

存在形態

亜鉛はほとんど全ての火成岩に少量含まれる。主な亜鉛鉱石は sphalerite(閃亜鉛鉱)

やwurtzite(繊維亜鉛鉱， ZnS)のような硫化物である (1)。自然のままの土壌に含まれる

亜鉛は 1-300mg/kgと推測されている (2)。

物理化学的性質

性質

物理的性質

融点

沸点

密度

快適・利便上の性質

値

青みがかった白色金属

419. 58
0

C 

90TC 

7.14g/cm3 (20'C) 

亜鉛は水に不快な収敏味をつける。官能試験の結果， 5%のヒトが水に含まれているか

いなかを判定できる濃度は 4mg/1 (硫酸亜鉛として)であったことが示されている。硫

酸亜鉛以外の亜鉛塩類では不快な味を判別できる濃度が幾分高かった。 3-5mg/1の亜鉛

を含む水は乳白色を呈し，煮沸するとグリース状の膜を生じる (3)。

主な用途

亜鉛は耐食合金や真鎗の製造そして亜鉛メッキ鋼やトタンの製造に使われている O 酸化

亜鉛は最も広く使われている亜鉛化合物で白色顔料としてゴムに混ぜて使われている。経

口亜鉛薬は必要に応じて，亜鉛欠乏症の治療に使われる。カルパメート亜鉛は殺虫剤とし

て使われる (1)。

13.36.2 分析方法

原子吸光分析法は亜鉛の分析に最も広く使われている方法である。空気 アセチレンフ

レーム直接法の検出限界は 50μg/lである (4)。低濃度の場合，ピロリジンジチオカルパ

メートアンモニウムで亜鉛をキレート化し メチルイソブチルケトンで抽出して分析する

(検出限界 0.5-1μg/l) (5)。

13.36.3 環境中の濃度及び.ヒトの暴露

大気

大気の亜鉛濃度は田園地帯で一般的に 10-100ng/m3である。これに対して，都市部で

は一般に 100-500ng/m3である (2)。大気中の微粒子と亜鉛は相聞があり，亜鉛の平均濃

度はカナダで 85ng/m3 (6)，そしてフィンランドでは 170ng/m3であった (7)。
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水

通常，人為汚染のない表流水の亜鉛は 10μg/l以下であり，地下水では 10-40μg/lで

ある (1)。給水栓水の亜鉛濃度は配管や継ぎ手から亜鉛が溶け出すため，かなり高くなる

(2)。最も腐食性の強い水は低 pH値で遊離炭酸を多く含み， しかも無機塩が少ないもの

である。フィンランドで行われた公共水道の 67%の調査で，浄水場の上流側と下流側で

採水した試料の亜鉛濃度の中央値は 20μg/l未満であった。これに対し，それよりはるか

に高い濃度が給水栓で検出され，その最高値は 1.1mg/lであった (8)。さらに高い濃度の

亜鉛(最高 24mg/l)がフィンランドのほぼ6000箇所の井戸水調査で報告された (9)。

食物

肉や海産物のようにタンパク質を豊富に含む食物は亜鉛を多く含む(1O-50mg/kg湿潤

重量)。これに対して，穀物や野菜，果実に含まれる亜鉛は少ない(通常 5mg/kg以下)

(1)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

1日の平均的な亜鉛の摂取量について，様々な地域で行われた調査で 5-22mgが報告

されている (1)。北米の成人が摂取する代表的な食品を取り混ぜ、て亜鉛の量を求めると

10-15mg/日になる (10)。フィンランド人が食品から摂取する 1日の平均的な亜鉛は 16

mgと算出された (11)。飲食に伴う亜鉛の許容勧告値は成人男性が 15mg/日，成人女性が

12mg/日，人工乳育ちの幼児は 5mg/日，青春期の青少年はlOmg/日である (12，13)。

配管や継ぎ手の腐食による高濃度の亜鉛がなければ通常，飲料水からの亜鉛の摂取量は

無視できる。一定の情況下では， 1日の摂取量の 10%が給水栓水に割り与えられている

(9， 14)。

13.36.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

消化された亜鉛の吸収率は非常に変動し (10-90%)，いくつかの要因により影響を受け

る。ホメオスタテック(恒常性)メカニズムが亜鉛の胃腸での吸収と排i世に働く。高い亜鉛

濃度は，前立腺，骨，筋肉，及び，肝臓で検出される。排j世は主に (75%)胃腸官系を介し

て行われ，一部は尿及び汗を介して排j世される。ヒトにおける摂取された亜鉛の生物学的

な半減期は， 1年である (1)。

亜鉛は，すべての生物の生体機能にとって必須の元素である。多くの脱水素酵素，アル

ドラーゼ，ベプチダーゼ，ポリメラーゼ及びホスファターゼなど，ほほ200種に及ぶ亜鉛

含有酵素が同定されている (15)。

13.36.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

ラットにおける急性経口 LD50値は，塩化亜鉛で 350，硫酸亜鉛で 2950，酢酸亜鉛では
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2510mg/kg体重である (16)。

長期暴露

亜鉛中毒は多くの晴乳動物(白イタチ，ヒツジ，ウシ，ブタ，ウマ，及びイヌ)で調べら

れ，主として亜鉛の過剰摂取による銅欠乏症が多くみられる (1，17) 0 95頭の仔牛集団の

研究で， 1日当たり1.2~2 g の亜鉛を与えられ，仔牛当たり 42~70g の累積摂取量に暴

露すると，毒性の徴候が現れ始めた (18)。多量の亜鉛を摂取したラットで低カルシウム血

症とカルシウムの骨吸収の誘発が示されている (19)。

亜鉛の措抗作用がカドミウム，鉛及びニッケルなど他の金属の毒性に影響を及ぼしてい

る (20~22) 。

発ガン性

酢酸亜鉛(亜鉛 1.5g/Z )を飲料水で投与されたラットの研究で，ベンズピレン誘発肉腫

細胞の静注後の転移数の増加が示された (23)。

13.36.6 ヒ卜への影響

ヒトでの亜鉛欠乏は，いくつかの固で報告されている (24~27) 。

偶然に又は故意の亜鉛塩類の過度の摂取を起因とする急性毒性の結果，吐き気，もしく

は，食欲不振が現れる。通常，硫酸亜鉛 500mgを超える摂取の後に吐き気を呈する。重

篤な中毒として，亜鉛メッキされた容器に保存された酸性飲み物を飲んだ例が報告されて

おり，発熱，吐き気， n匝吐，下痢，及び腹部の痘れんが，摂取後 3~12 時間以内に呈し

た。食品製造の過程で亜鉛メッキした容器を用いた食品の摂取による亜鉛中毒の例が報告

されている。 24時間以内に，吐き気，出血を伴う恒吐，下痢，時として腹部の盛れんを

呈した(1)。

亜鉛の慢性的な摂取による主たる特徴として銅欠乏症があり (13)，陽性先端皮膚炎の亜

鉛治療 (150~405mg/日)によって腹腔疾患，鎌状赤血球貧血，及び銅欠乏症が，引き起

こされた (28~30) 。ボランティアにおける食事による亜鉛摂取 18.5mg/ 日の研究におい

て同状態の損傷が報告されている (31)。日常摂取量の 20倍を超える亜鉛を 6週間摂取し

続けた成人健常者で，さまざまな免疫応答の障害が生じることも報告されている (32)。硫

酸亜鉛 440mg/日経口投与により胃潰場の合併症を生じることも報告されている (1)。亜

鉛 80~150mg/ 日を数週間摂取すると血清中高密度リポタンパク(高比重タンパク)，コレ

ステロール値の低下を招いた (1)。しかしこの影響は，いくつかの他の研究では認めら

れなかった。オーストラリアの研究では健常者のボランティアに 150mg/日を 6週間接取

し続けても血紫銅レベルに影響しないとの報告もある (33)。

吸入した亜鉛の急性毒性は，亜鉛蒸気に暴露した工場の労働者において報告された (1)。

この症状は，呼吸困難，発熱，悪寒，及び食欲不振である。

亜鉛製造工場労働者での小規模な研究において.ある種のガン死亡率の増加を示す証拠
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は認められなかった (1)。血清亜鉛低レベル患者と高レベル患者間のガン死，あるいは心

臓血管の危険性に有意の差は認められなかった (34)。

13.36.7 結論

1982年， JECFAは亜鉛の食事からの日必要量 O.3mg/kg体重，暫定 1日受忍摂取量

(PMTDI) l.Omg/kg体重を提案した (35)。成人の日必要量は 15-22mg/日である。ヒト

に関する最近の研究に照らして，現在のところ健康に基づくガイドライン値を導く必要が

ないと判断した。しかしながら， 3mg点以上の亜鉛を含む飲料水は白濁しやすく，沸騰

させると油状の膜を形成し，そして不快な収数味を与える。
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第 14章有機物質

14.1 四塩化炭素

14.1.1 一般情報

存在形態

CAS no. : 056-23-5 

分子式 CCl4 

物理化学的性質(1，2)1) 

性質

融点

i弗点

密度

蒸気圧

水溶解度

オクタノール/水分配係数

快適・利便上の性質

値

23
0C 

76.5"C 

1.594g/cm3 (25
0C) 

15.36kPa (250

C) 

785mg/l (20
0

C) 

2.64 Oog表示)

水及び空気における四塩化炭素の臭いの闇値は，各々 0.52mg/l及び64mg/m3以上で

ある (3)。

主な用途

四塩化炭素は，主に冷媒であるクロロフルオロカーボンの製造，消j包剤，及び，溶媒に

使われている。また，塗料やプラスチックの製造，金属洗浄における溶媒，薫蒸殺菌剤に

使われている (4)。

環境中の挙動

環境中に放出されたほとんどの四塩化炭素は 一様に大気へ放散される。それは対流圏

において光化学反応によって生成されたヒドロキシルラジカルと反応しない，よって，光

分解を成層圏で受けるかもしれない。大気において半減期は 50年と推定される (1，5)。

四塩化炭素は，表流水水面から大気に容易に放散する。しかしながら，空気に触れない

地下水における濃度は，何ヶ月いや何ヶ年も一定の高い濃度状態を維持するかもしれない

(5)。四塩化炭素は，土壌中の有機物で吸着される可能性がある (1)。地下水への移動は，

ありうる (6)。生物濃縮は，観察されなかった。

1) 空気中の換算係数 1ppm = 6.4 mg/m3 
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14.1. 2 分析方法

飲料水中の四塩化炭素は，パージアンドトラップガスクロマトグラフイーによって測定

される (7)0 PT -GC/MSによる検出限界は約 0.3μg/Iである (8)。

14.1. 3 環境中の濃度及びヒトの暴露

大気

多くの都市での空気中の四塩化炭素濃度は，パックグランドとして測定した大陸の 0.8

-0.9pg/m3のレベルに近い。屋外での最高値は，3.7μg/m3と報告されている。室内で

の空気中濃度 (1μg/m3)は，屋外より高い傾向にある (1)。

水

四塩化炭素は，米国の 945都市中の 30の飲料水から 0.3-0.7μg/Iの低い濃度範囲で

検出された。高い濃度は， 2 -3μg/Iであった (1)。イタリアにおける飲料水の四塩化炭

素濃度は，平均 0.2μg/Iであった (9)。四塩化炭素は，飲料水の消毒剤に使用される塩素

の不純物質として含まれることがある。

食物

四塩化炭素は， 0.1 -20μg/kg 濃度範囲で色々な食材から検出された (10)。食物は，

しばしば薫蒸殺菌時に汚染された。しかしながら，四塩化炭素は，この目的のために使用

されることはほとんどなくなっている。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

食物に関する利用可能な推定積算濃度データは少ないけれど相対的に空気からの摂取

は，食物又は飲料水からの摂取より十二分に多いと予測される。空気中の代表的な四塩化

炭素濃度 1pg/m3より，成人の空気摂取 20m3
/日より呼吸による毎日の暴露は，約 20μg

であると見積られる。飲料水における代表的な濃度 0.5μg/I，成人の水摂取量 21/日より

食物による毎日の暴露は，約 1μgであると見積られる。

14.1. 4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

四塩化炭素は，消化管，呼吸器及び皮膚から容易に吸収される (11- 13)。四塩化炭素

は吸収された後，主要器官に分布し，特に脂肪に最も多く蓄積されるようである (2)。

四塩化炭素は，非常に有毒なトリメチルラジカル(生体高分子と結合する)の生産を持

つ肝臓のシトクロム P-450酵素によって代謝され，脂質過酸化を引き起こし，細胞膜を

破壊すると考えられている (14)。その代謝は，組織の好気的状態によって変わり (1)クロ

ロホルム，ヘキサクロロエタン及びホスゲンを形成する (15，16)。トリクロルメチルラジ

カルは，酸素とも結合し，過酸化フリーラジカルを形成して細胞内分子に結合する (17)。

四塩化炭素及びその代謝物は，主に呼気からまた，一部は尿や糞から排j世される (2)。
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E園

14.1. 5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

マウス及びラットでの経口 LD50値は 1000から 12800mg/kg体重の範囲であると報告

されている (2)。

短期暴露

ラットにおいて肝臓毒性効果(血清酵素及び病理組織学的な増加)は， 9日間以上の

2Omg/kg体重の四塩化炭素(コーンオイル中)の経口投与によって観察された。同様の

影響が，週に 5日12週間経口投与量 10mg/kg体重/日のラットにおいて観察された。 12

週間での 1mg/kg体重/日のラットにおいてはそのような影響は，観察されなかった (18)。

雌雄の CD-lマウスにおいては， 14日連続コーンオイルに懸濁した四塩化炭素を 625，

1250， 2500 mg/kg体重を強制投与することにより肝臓毒性(血清酵素の増加，臓器重量

の増加，及び，病理学的障害)が観察された。 90日後には， 12， 120， 540， 1200mg/kg 

体重を摂取させた動物においも肝臓毒性の影響が観察された(19)。

雌雄の CD-lマウスに四塩化炭素をコーンオイル又は 1% polysorbate 60の懸濁液とし

て0，1.2， 12， 120mg/kg体重/日を 90日間 (1週間当たり 5日)強制経口投与した (20)。

polysorbate 60懸濁群に比較して有意な血清酵素活性の増加が，コーンオイルで懸濁した

12及び 120mg/kg体重/日群で認められた。著しい相対的肝臓重量の増加が 120mg/kg体

重/日群で認められた。肝細胞の変化(壊死，脂肪化等)は， 12， 120 mg/kg体重/日群で

発生し，コーンオイル群より頻繁に観察された。コーンオイルを用いたときは， polysor-

bate 60懸濁液 (1-12mg/kg体重/日)を用いたときより低いNOAELをもたらした。

長期暴露

ラット(雌雄 18匹)に四塩化炭素を食餌に 0，80， 200 mg/kgの割合(約 10- 18 

mg/kg体重/日に相当する高い服用量)で 2年間与えられた (21)。毒作用は観察されな

かったが， 21ヶ月の生存ラットは 50%未満であった。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

四塩化炭素を 80又は 200mg/kgを最高 2年間，食餌より摂取させラットにおいて注目

される生殖への影響は，得られていない (22)。皐丸の機能退化が， 1280mg/m3もしくは，

それ以上の濃度にさらされたラットにおいて報告された (23)0 2400mg/kg体重の腹腔内

投与を行うとラットの皐丸機能に有害作用を及ぼす (24)。

変異原性及びその他の関連症状

一般的に四塩化炭素の変異原活性は，微生物試験においても肝臓細胞培養試験において

も確証は得られていない (2)。しかしながら， DNAの一重鎖開裂を測るアルカリ溶離 ラ

ット肝細胞培養試験において，弱い陽性を示した。このことは，イースト菌細胞試験系に

おける点，変異あるいは遺伝子組み換えが原因である (25)。四塩化炭素は， Syrianハムス

ターの佐細胞における形質転換に陽性を示す(26)0 in vivo-in vitroにおける肝細胞 DNA
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修復試験において，四塩化炭素は雌雄の B6C3F1マウスにおいて DNA合成を誘発しなか

った (27)。その四塩化炭素による影響は，雄の Fischer344ラットでも認められた。

発ガン性

ハムスター，マウス，及び，ラットにおいて肝腫蕩が経口投与，皮膚下投与，吸入暴露

で生じることが報告されている。一般的に，最初の腫蕩は， 12 -16週間の内に，早く現

れ，発生率は，高かった。

Lマウスに 4ヶ月間， 1週間当たり 2-3回四塩化炭素を経口投与 0.04ml (約 64

mg)すると肝臓腫場は，無投与の 1%と比較すると 47%で発症した (28)0 Syrian golden 

ハムスター(各群雌雄 10匹)に 43週間の 6.25-12.5μ1/日(約 10-20mg/日)の四塩

化炭素を経口投与すると，処理期間中に(5匹/雌雄)生き残った全ての動物は，肝臓細

胞ガンを起こしていた (29)。

B6C3F1マウス(雌雄 50匹)に，四塩化炭素を 0，1250又は 2500mg/kg体重を，また，

Osborne-Mendelラット(雌)には 47又は 94mg/kg体重及び 80又は 159mg/kg体重

をコーンオイルに懸濁し， 1週間に 5回， 78週間の強制投与した (30)。四塩化炭素によ

る肝細胞のガン発生率は，マウスでは 96-100%と著しいのに対しラットでは，無投与

群(対象群) (0 -6%)にくらべ僅か(2-8%)増加しているのみであった。

14.1. 6 ヒトへの影響

単独経口投与を 2.5-15 ml (57 -343 mg/kg体重)を行うと脂肪蓄積による肝臓及

び腎臓の肥大がみられるようであるが，重大な影響を通常影響は起こらない。成人の中に

は，わずか 1.5ml (34mg/kg体重)の摂取でも有害作用(死を含む)を受ける。 0.18-

0.92 ml (29 -150 mg/kg体重)の服用量は，子供において致命的で、あるかもしれない。

ヒトにおいてアルコールの消費量は，四塩化炭素が引き起こした肝臓及び腎臓の症状を増

大さす(1，2)。

四塩化炭素を 128-512 mg/m3 2 -3月間の職業で暴露された労働者では，神経病的

症状(吐き気，けだるさ，消化不良，及び，昏睡状態)が発生した。肝臓及び腎臓への影

響は，急性の経口暴露と同様の症状が 1280mg/m3の短期間暴露で報告されている (1)。

疫学的調査から，ゴム工業の労働者における四塩化炭素の暴露とリンパ種及び、リンパ性

白血病に相関性があることが示唆されているが，著者は，発生件数と数値の偏りを考えて

注意深い判断をするように強調した (31)。四塩化炭素煙に暴露されたヒ卜における肝臓ガ

ン症例は数件のみ報告されているが，それらのデータは原因の関係を立証するためには不

十分である (1)。

14.1. 7 ガイドライン値

IARCは，四塩化炭素が動物実験において発ガン性であるという十分な証拠があると結
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論を下し，ヒトに対して発ガン性の高い物質としてグループ 2Bに分類している (4)。

四塩化炭素がいくらかの動物種において発ガン性であり，代謝されるときに非常に有毒

なトリクロロメチルラジカルを生成する。飲料水における四塩化炭素の濃度を線形多段モ

デルの生涯超過発ガン危険率 10-4，10-5及び 10-6と関連して求めることについて明確な

証拠がある。げっ歯類動物実験における 4種のバイオアッセイからの肝臓ガンのための危

険を見積る方法に基づいて，生涯超過発ガン危険率 10て 10-5及び 10-6 と関連する飲料

水の濃度は各々 600，60， 6μg/Iである。

四塩化炭素が最も利用可能な研究において遺伝子毒性であると示されなかったというこ

と，そしてさらに遺伝子毒性のない発ガン物質であることなどから，ガイドライン値は，

NOAELを分割した不確実係数によっても基準が導かれる。ラットにおける 12週間の経

口強制投与実験における NOAELは1mg/kg体重/日であった (18)0 TDIは， 0.71μg/kg 

体重(1週間当たり 5日間投与)は，不確実係数 1000 (100 散在変動係数， 10 :遺伝

子毒性のない発ガン性に関する証拠の可能性)を適用することによって計算された。コー

ンオイルに懸濁して投与された化合物が比較なしの研究であったため，利用可能なデータ

が水における毒性の投与があまり重要なオーダではないものと思われ，短期間 (12週間)

の追加係数は，組み込まれなかった。ガイドライン値は， TDIの 10%を飲料水に割り当

てることにより 2μg/I (丸めた値)となる。この値は，生涯超過発ガン危険率 10ーへ 10-5

及び 10-6より計算される値よりさらに低い。
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14.2 ジクロロメタン

14.2.1 一般情報

存在形態

CAS no. 75-09-2 

分子式 CHz Clz 

塩化メチレンはジクロロメタンの別名である。

物理化学的性質 (1，2) 1) 

性質 値

融点

i弗点

密度

蒸気圧

水溶解度

オクタノール/水分配係数

快適・利便上の性質

95.1.C 

40.C 

1.3255g/cm3 (20.C) 

46.53 kPa (20.C) 

20000 mg/l (20.C) 

1.3 (log表示)

空気と水中におけるジクロロメタンの臭いの闇値は，空気中で 530-2120mg/m三水

中で 9.1mg/lである (3，4)。

主な用途

ジクロロメタンは，塗料，殺虫剤，脱脂剤，クリーニング溶剤及び他の化学製品の有機

溶媒として広く使われている。 (2，5， 6) 

環境中の挙動

水及ぴ土壌に放出された大部分のジクロロメタンは蒸発する。空気中では 500日以上安

定に存在するが，水中では急速に生物分解される。土壌表面から地下水中に非常に早く流

動し，土壌中でゆっくりと生物分解する。 (5，6) 

14.2.2 分析方法

パージ・トラップ/ガスクロマトグラフ法は飲料水中のジクロロメタン及び他の揮発性

有機化合物の日常的測定に使用される(7)。この方法の測定濃度範囲は 1-1500μg/lで

ある。しかし，ジクロロメタンは蒸発すると，容易に実験室内に揮散するので低濃度測定

は難しい。質量分析計(検出限界 0.3μg/l) はジクロロメタンの同定確認に使用される

(8)。

1) 空気中の換算係数 lppm= 3.53mg/m3 
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14.2.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

大気

空気中のパックグランドレベルは通常，約 0.lmg/m3である。都市の空気中の平均濃

度は 1-7μg/m3である (2 )。

水

表流水中のジクロロメタン濃度は 0.1-743μg/lであった。地下水では揮発しづらい

ので通常，表流水より高濃度になる。 3600μg/lの報告がある(5 )。飲料水の中の平均的

濃度は， 1μg/l以下であった。

食物

食物はジクロロメタンの主要な暴露源ではない。現在ではジクロロメタンは，食物抽

出プロセス(コーヒーのカフェイン除去など)にほとんど使用されない。しかし，いくつ

かの食物(イチゴと穀物)にポストハーベストの薫蒸剤として使われている。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

環境からの主要な暴露は呼吸による。都市における一日平均摂取量は， 33 -307μgで

ある (2，5)。食物と飲料水からのジクロロメタンの暴露はわずかである。

14.2.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

ジクロロメタンは胃腸管から容易に吸収するとの報告がある (2，9)。ラットへの経口投

与では，主に肝臓に分布した (10)。チトクローム P-450及びグルタチオン s-転移酵素系

はジクロロメタンを一酸化炭素もしくは二酸化炭素へ代謝させることができる (5，11)。

動物実験データでは，ジクロロメタンは主に肺から排出され，排出生成物は投与量に依存

することを示す(10)。

14.2.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

ジクロロメタンは弱い急性毒性を持っている。ラットとマウスの LD50は2000mg/kg

体重との報告がある (2，12，13)。急性暴露は中枢神経系の抑うつに最も影響を与える。

短期暴露

Fischer 344ラット(性別・投与量毎に 20匹)にジクロロメタンを含む水を 90日間に

わたって投与した(雄で 0，166， 420， 1200 mg/kg 体重/日，雌で 0，209， 607， 1469 

mg/kg体重/日) (14)。中濃度及び高濃度投与群で中心小葉の壊死及ぴ肉芽腫病巣が観察

された。そして雌ではいくつかの臨床化学的パラメーターの変化が見られた。全ての投与

群で肝細胞の空胞形成(脂質蓄積)が観察された。 LOAELは雄のラットで 166mg/kg体

重/日，雌のラットで 209mg/kg体重/日と計算された。

B6C3F，マウス(性別・投与量毎に 20匹)に 90日間にわたり，雄に 0，226， 587， 
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1911mg/kg体重/日，雌に 0，231， 586， 2030 mg/kg体重/日に相当する水を投与した。

中及ぴ高投与群では，肝細胞の中心小葉の脂質のかすかな変化及び体重のわずかな減少が

観察された。 NOAELは雄のマウスで 226mg/kg体重/日，雌のマウスで 231mg/kg体重/

日と計算された (14)。

Wistarラットに 13週間にわたり ，125mg/1 (17.5mg/kg体重/日)を含む水を投与し

た(15)。尿のアルブミン試験がしばしば陽性を示したことを除けば，行動，体重，血液及

ぴ尿の化学的性質，体重に対する臓器の重量比，組織変化に対する影響は見られなかった

(2， 16)。

長期暴露

Fischer 344ラット(性別・投与量毎に 85匹)に 104週間にわたり，平均投与量とし

て，雄に 6，52， 125， 235 mg/kg体重/日，雌に 6，58， 136， 263 mg/kg体重/日を投与し

た(17)。肝臓組織の変質(細胞変質及び脂質変化による病巣もしくは範囲の発生の増加を

含む)は 52mg/kg体重/日以上の投与群で確認された。この他に，全ての投与群で投与と

関連した影響は見られなかった(生存率，臓器重量，肉眼的な病理学的変化など)。肝臓

への影響から NOAELは6mg/kg体重/日とされた。

B6C3F1マウスに 104週間にわたり，平均投与量としてジクロロメタンを雄(投与群毎

に100-200匹)に 0，61， 124， 177， 234mg/kg体重/日，雌(投与群毎に 50-100匹)

に0，59， 118， 172， 238mg/kg体重/日を投与した。全ての投与群で，体重，水摂取量，

生存率，臨床的兆候，血液学的パラメータ，肉眼的な病理学的変化は観察されなかった。

雌雄いずれも最高投与群で，オイルレッド 0-陽性物質の増加による組織学的変質が見ら

れた。 NOAELは175mg/kg体重/日(雌雄の平均)と決定された (18)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

2世代にわたる Fischer344ラットを用いてジクロロメタンの吸入暴露 (i農度レベルは

5.3g/m3まで)の動物実験が行われた。この実験では出生率，仔の大きさ，新生仔の成

長，生存率及び病理組織学に関する影響は観察されなかった (19)。妊娠したマウス及びラ

ットにジクロロメタンを 4.4又は 15.9g/m3の濃度で暴露した実験 (2，20， 21)では，

15.9g/m3濃度群でラットの胎仔の体重の減少が観察され(21)，4.4 g/m3濃度群で軽度の

骨格の変形(たとえば，ラットでは腰椎横突起の発生率の減少，マウスでは単一胸骨の骨

格の発生率の増大)が観察された (20)。

変異原性及びその他の関連症状

ジクロロメタンは SalmonellatYPhimurium試験において，活性化の有無にかかわらず陽

性を示す (22)。晴乳動物の培養細胞による試験では，通常は陰性であるが，ラットの胎仔

細胞に形質転換を示し， Syrianハムスターの胎仔細胞にウイルス性形質転換を増大させた

(23， 24)。ラット及びマウスに対するジクロロメタンの吸入暴露では DNAのアルキル化

は起こらなかった(25)。
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発ガン性

Fischer 344ラット(性別・投与量毎に 85匹)に 104週間にわたり，雄では 6，52， 

125， 235 mg/kg体重/日，雌では 6，58， 136， 263mg/kg体重/日のジクロロメタンを飲

料水により投与した (17)。雌において対照群 (0/134) と比べて 58及び263mg/kg体重/

日の投与群で肝ガン及び新生物の小結節の複合発生の顕著な増加 (4/83，6/85)があった

が，腫場の発生率は過去の動物実験の対照群と同じであった。雄のどの投与群において

も，肝腫療の著しい増加はなかった。 Fischer344ラットでは発ガンの境界線は， 235 

mg/kg体重/日であると結論した。

B6C3F1マウスに 104週間にわたり，雄では 0，61， 124， 177， 234mg/kg体重/日，雌

では 0，59， 118， 172， 238mg/kg体重/日のジクロロメタンを飲料水により投与した

(18)。雄マウスの 124，177， 234 mg/kg体重/日の投与群で対照群 (24/125) に比べて肝

腺腫/肝ガンの複合発生はわずかな増加があった(それぞれの投与群で 30/100，31/99， 

35/125)。しかし腫傷の発生率は過去の実験の対照群と同程度であった。雌マウスでは

肝腫蕩は見られなかった。この実験では，ジクロロメタンの発ガン性を示唆させるが確証

がない (6)。

B6C3F1マウス(性別・投与量毎に 50匹)に 102週間にわたり， 0， 7.1， 14.1 g/m3の

ジクロロメタンを吸入暴露させた (26)。肺胞/細気管支ガンの発生がいずれの投与群でも

対照群に比べて増加した(それぞれの投与群において雄では 10/50，28/50，雌では

13/48， 29/48。対照群において雄では 2/50，雌では 1/50)。肝腺腫及ぴ肝ガンの複合発生

率は雄の高投与群(対照群及び低投与群で 22/50，24/49に対して 33/49の発生率)及び

雌の高投与群(対照群及び低投与群で 3/50，16/48に対して 40/48の発生率)では増加し

た。この実験は，ジクロロメタンがマウスに対して明らかに発ガン性があることを示し

た。

14.2.6 ヒトへの影響

ジクロロメタンの高濃度な吸入暴露は中枢神経系へ様々な影響をもたらす(大部分が激

しい昏睡状態)。空気中の濃度で1.06g/m3の急性暴露は知覚及び運動機能を損なう (2，

27)。職業上の暴露を含む疫学的研究では吸入暴露とガン発生率の増加との聞に正の相聞

を示せなかった (2，28 -31)。

14.2.7 ガイドライン値

ジクロロメタンの急性毒性は弱い。マウスによる吸入実験において発ガン性があるとい

う確実な証拠が得られているが飲料水での実験はその可能性を示唆する証拠が得られて

いるにすぎない。 IARCはジクロロメタンをグループ 2B (ヒトに対する発ガンの可能性

をもっ)に分類した (32)。遺伝毒性のある発ガン物質及び遺伝毒性のある代謝産物は tn
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Vtlゅでは有意になるほどの量が形成されないという証拠を考慮したものである。

ラットを使つての 2年間にわたる飲料水からの暴露実験から，肝細胞毒性の評価で

NOAELは6mg/kg体重/日であった (17)0 TDIは不確実係数 1000 (同種と異種の差異

100，発ガン性についてある程度考慮して 10) を適用すると 6μg/kg体重となった。 TDI

の 10%を飲料水に割り当てると，ガイドライン値は 20μg/l (丸めた値)となる。他の要

因による広範囲な暴露があり得ることに注意する必要がある。
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14.3 1，1-ジク口口エタン

14.3.1 一般情報

存在形態

CAS no. 75-34-3 

分子式 CzH4Clz 
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物理化学的性質(1，2) 11 

性質

融点

沸点

密度

蒸気圧

水溶解度

オクタノール/水分配係数

快適・利便上の性質

値

97.4.C 

57.3.C 

1.174g/cm3 (20.C) 

31.2kPa (20.C) 

5500mg/l (20.C) 

61. 7 (log表示)

1，1-ジクロロエタンは芳香性でエーテル様のクロロホルム類似臭を有する。空気中の臭

気の閲値は 486又は 81Omg/m3である (2 )。

主な用途

1，1ージクロロエタンの用途は 1，1，1-トリクロロエタン，ピニルクロライドや他の化学物

質の中間原料として使用されている(3 )。また，塗料やニス除去剤の溶剤lとして，さらに

洗浄剤やクリーニング溶剤，鉱石の浮選に用いられている。以前は麻酔剤として使用され

ていたO

環境中での挙動

環境中に放出された 1，1ジクロロエタンの大部分は気化して大気中に移行し，そこで

光酸化反応が起こり分解される。推定半減期は 44日である。水系での顕著な生物分解は

起こりにくいと考えられる(3 )。

14.3.2 分析方法

飲料水中の 1，1-ジクロロエタンや他の揮発性有機塩素化合物の測定にはパージトラッ

プ ガスクロマトグラフ法が用いられている (4)。この方法の適用範囲は， 1，1ージクロロ

エタンの濃度で 0.02-1500μg/lである。質量分析計(検出限界 0.17μg/l) は同定確認

に使用できる(5)。

14.3.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

大気

1，1-ジクロロエタンは都市部の大気中に 0.4から 6.1μg/m3の濃度で検出されている。

米国全域(都市域，田園地域，工業地域)における中央値は 0.22μg/m3である。工業地

帯近郊での濃度は 0.23から 0.56μg/m3の範囲であり，有害廃棄物処理場の近くでは 22.5

μg/m3濃度が報告されている。また，室内空気中においても平均値で 12.8μg/m3の濃度

が検出されている (3)。

1) 空気中の換算係数 1ppm= 4.05mg/m3 
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水

1，1ジクロロエタンは米国にある 945の公共水道の 4.3%で検出されており，濃度は 4.2

μg/l以下の範囲であった。また，個人の飲用井戸水や表流水，地下水で、は，一般的には

10μg/l以下の範囲であるが，最高では 400μg/lの濃度が報告されている (3)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

1，1ージクロロエタンの暴露は飲料水を通じて起こると考えられるが，全人口における観

点から見ると最大の暴露は，通常，大気の吸入によると思われる。大気中の平均濃度であ

る0.22μg/m3に基づくと ，1，1ジクロロエタンの呼吸による暴露は 4μg/日と推定されて

いる (3)。

14.3.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

経口暴露後及び過去に麻酔剤として使用後，尿中代謝物を調べた結果， 1，1-ジクロロエ

タンは経口，吸入経路によって吸収されることが明らかとなった (6)。一般的に有機塩素

溶剤は，血中に吸収され全身に分布するが，選択的に脂肪組織へ分布する (7)。ラットへの

腹腔内投与後， 1，1ジクロロエタンは肝臓，腎臓，肺，胃の組織中で検出された (8)。

1，1ジクロロエタンの経口投与後，ネズミでは 29%，ラットでは 7%がそれぞれ代謝さ

れ(6)，主な代謝物は二酸化炭素であった。 invitro実験から，主要な生体内変換経路に肝

ミクロゾームの P-450系が関与し，その主な代謝産物が酢酸であることが示唆されてい

る(9，10)0 P-450系の代謝能力は高い経口摂取量に対応し得るものと考えられている (3)。

吸収された 1，1ジクロロエタンは尿や呼気で排出される (6，7)。

14.3.5 実験動物及びinvitro試験での影響

急性暴露

ラットにおける経口 LD50は0.7から 14g/kg体重の範囲であると報告されている

(11， 12)。

短期暴露

雌雄 5匹ずつの Osborne-MendelとB6C3F1マウスに 1，1-ジクロロエタンをコーン油に

混ぜ，経口投与により 1週間に 5日の割合で 6週間摂取させ， 2週間の観察期間を設けた

(13)。投与量は，ラットに対しては， 0， 562， 1000， 1780， 3160， 5620 mg/kg体重/日

で，マウスに対しては， 0， 1000， 1780， 3160， 5620， 10000mg/kg体重/日であった。雄

のラットで 562及び1∞Omg/kg体重/日，メスのラットで 1780，3160 mg/kg体重/日の投

与量で体重の減少が見られた。 3160mg/kg体重/日投与群の 2匹の雌と， 5620mg/kg体重

/日投与群の 2匹の雄と 3匹の雌は死亡した。

10匹のラット， 10匹のモルモット， 4匹のウサギ， 4匹のネコに 2025mg/m3の1，1ジ

クロロエタンを， 1日6時間， 1週間あたり 5日間で 13週間吸入暴露させた (14)。これら
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の動物において，何ら影響が見出せなかったので，さらに濃度を 4050mg/m3に上げて 10

-13週間，試験をさらに継続した。血中尿素窒素値の上昇がネコにおいてのみ認められ

た。最終的には病理組織学的な実験で，腎臓の管状組織の肥大や変性が明らかとなった。

長期暴露

Osborne-MendelとB6C3F1マウスのグループに 1，1ジクロロエタンをコーン油に混ぜ，

経口により 1週間に 5日の割合で 78週間投与する実験を行った。時間加重平均投与量

は， 382又は 764mg/kg体重/日(雄のラット)， 475又は 950mg/kg体重/日(雌のラット)， 

1442又は 2885rng/kg体重/日(雄のマウス)， 1665又は 3331mg/kg体重/日(雌のマウ

ス) (13)に相当する。処理群と対照群で，高い死亡率か確認され，雄のラットとマウスで

は投与量に関係した死亡率の傾向が顕著に見られた。死亡率の増加は肺炎に関係すると考

えられ，約 80%のマウスで観察された。

雄の B6C3F1マウスには，飲料水中に 835又は 2500mg/1 (投与量は 540mg/kg体重/

日に相当する。)の 1，1ージクロロエタン濃度で 52週間投与した (15)。病理組織学的な変化

は肝臓，腎臓，肺において見られなかった。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

1，1-ジクロロエタンには胎児毒性が見いだされているが，吸入暴露による催奇形性は見

いだされていない。大気中の 15.4と 24.3g/m3の 1，1-ジクロロエタンを 1日7時間，妊

娠 6から 15日目のラットに暴露したところ 佐への再吸収や 肉眼的変化や軟組織異常

の発生率には影響を与えなかった。しかしながら， 24.3g/m3の暴露されたラットの仔で

胸骨の骨化遅延(胎仔の発育遅滞を表す。)の発生率には顕著な増加が見られた (16)。

変異原性及びその他の関連症状

1，1ージクロロエタンには Salmonellaか帥tmurtumの数株において代謝活性の有無に関わ

らず変異原性が認められているが (17)，その他の株では認められていない (3，18) 0 Sac-

charomyces cerevisideに対しては，代謝活性の有無に関わらず変異原性はなかった (3，18)。

1，1ージクロロエタンには Syrianハムスター佐細胞で DNAのウイルスの形質転換の頻度の

増加が見られている (19)が BALB/c-3T3マウス細胞の形質転換については増加が認めら

れなかった (20)0 1，1ジクロロエタンはマウス及びラットの器官の tnvwoでの DNA結合

法では陽性であった。腹腔内投与，両方の種の肝臓，肺，胃，腎臓組織内の巨大分子

(DNA，RNA タンパク質)に共有結合が生じるという報告がある (8)。

発ガン性

Os borne -Mendelラットと B6C3F1マウスの両群に 1，1-ジクロロエタンをコーン油に混

ぜて， 1週間に 5日， 78週間経口投与した。時間加重平均投与量は 382又は 764mg/kg

体重/日(雄ラット)， 475又は 950mg/kg体重/日(雌ラット)， 1442又は 2885mg/kg体

重/日(雄マウス)， 1665又は 3331mg/kg体重/日(雌マウス) (13)。雌ラットで乳腺ガ

ンや血管肉腫については，投与量に依存した顕著な増加がみられ，雄マウスにおいては肺
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ガンの増加が見られたが有意ではなかった。統計的に有意な子宮内膜間質ポリープ(良性

腫傷)の増加も見られた。頚部リンパ結節のリンパ腫は高投与量群の雌マウス 47匹中 2

匹においてみられたが，他の投与群においては見られなかった。著者らは，全ての群にお

ける高い致死率は遅発性の腫傷の発現を妨げると結論つけている。この実験の結果は

1，1ージクロロエタンはマウスやラットに対して発ガン性を有することを示唆するが，根拠

が明白ではない。

1，1ージクロロエタンを雄の B6C3F1マウスに飲料水から，835又は 2500mg/l (後者は

540mg/kg体重/日に相当する。)52週間投与し，この群とジエチルニトロソアミンでイニ

シエーションした群とで、実験を行った (15)。肺と肝臓の腫揚が全ての群において見られた

が，どの処理群においても発生率や各個体における腫傷の発生数の増加は対照群と比べて

見いだされなかった。この実験は生涯試験ではなく，対照群の自然、発生腫場の発生率も高

いため，データの価値は限定される。著者らは， 1，1ジクロロエタンは飲料水による暴露

より，摂食による暴露で，より高い発ガン性を示すことを示唆している。

14.3.6 ヒトへの影響

高濃度での 1，1ージクロロエタンの吸入暴露は，麻酔薬としての使用が麻酔に必要とさ

れる濃度(100000mg/m3
)以上で心臓の不整脈を起こすため中止となり，中枢神経系の抑

うつを示すと考えられている (21)。

14.3.7 結論

1，1ージクロロエタンの急性毒性は比較的低く，短期及び長期の実験からえられた毒性

データも乏しい。遺伝毒性に関する invitroでの証拠も限られている。マウスとラットに

対する経口投与による発がん性を検証した試験では，処理群の乳腺腫や血管肉腫において

増加が認められる証拠が示されたものの，発がん性に関する決定的なデータとはなってい

ない(13)。

非常に限られた毒性及び発がん性のデータに鑑み，結論としてはガイドライン値は示す

べきでないと考えられる。
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14.4 1，2-ジクロロエタン

14.4.1 一般情報

存在形態

CAS no. 107-06-2 

分子式 CzH4Clz 

1，2ジクロロエタンはエチレンジクロライドとして知られている

物理化学的性質(1)1) 

性質 値

融点

i弗点

密度

蒸気圧

水溶解度

オクタノール/水分配係数

快適・利便上の性質

35
0C 

83
0

C 

1. 23 g/ cm3 (200C) 

8.53 kPa (20
0

C) 

8.69 g/l (20
0

C) 

1.48 (log表示)

1，2-ジクロロエタンの臭いの闇値は，空気中で 356mg/m3，水中で 7mg/lである (2)。

主な用途

1，2ジクロロエタンの主要な用途はピニルクロライドの製造である (1)。また，溶剤と

して使用されたり，他の塩素系溶剤の製造でも使用され，有鉛油の鉛除去剤として使用さ

れる。

環境中の挙動

環境中に放出された 1，2ジクロロエタンの多くは大気中に揮発し光酸化反応が起こ

り， 4カ月以内に分解する。水系での顕著な生物分解は期待できない (3)01，2ジクロロ

1) 空気中の換算係数 1ppm= 4.05mg/m
3 
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エタンは地下水中では揮発しないため，長期にわたり残存する可能性がある (1)。

14.4.2 分析方法

ノfージトラップガスクロマトグラフ法が飲料水中の 1，2ジクロロエタンや他の有機塩

素化合物の検出に使用されている (4)。この方法は 0.2から 1500μg/lの 1，2ジクロロエ

タンの測定に有効で、ある。確認は質量分析計により，同法での検出限界は 0.3μg/lであ

る(5)。

14.4.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

大気

1，2ジクロロエタンは都市の大気中で 0.04から 38μg/m3の範囲で検出されている (6)。

工業地帯付近での濃度はより高いと考えられる (1，7)。

水

1，2ジクロロエタンは，米国の 80市中 26地点の飲料水から検出されており，最高濃度

は6μg/lであった (8)。ドイツの 100市中からは検出されていないが，欧州の他の地域か

らは給水栓水において 61μg/lの範囲で検出されている (7)。

食物

1，2ージクロロエタンは 17の調味料中 11検体から 2から 23μg/gの範囲で検出されてお

り(9)，果物が添加された乳製品からは平均で 0.8μg/kg検出されている (7)。魚類につい

ては顕著な生物濃縮は起こらない (9)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

全人口に対する最大の暴露は，通常，環境大気の呼吸であると思われる (3)。しかし，

全人口の約 5%では，飲料水中の濃度が6μg/lを超えるため，飲料水からの暴露が多く，

吸入暴露の影響をしのぐであろう (3)。シャワーや他の水利用 1，2ジクロロエタンや，生

活用品からの揮発(クリーニング溶剤，壁紙，カーペットの接着剤)などは吸入暴露に寄

与するであろう。

14.4.4 実験動物とヒ卜における挙動と代謝

1，2ージクロロエタンは実験動物とヒトの双方において，肺，皮膚，胃腸管から速やかに

吸収される (1，10-12)。経口又は吸入摂取後，速やかに分布し，肝臓や腎臓に蓄積され

る(13)01，2ージクロロエタンは血液脳関門や胎盤を通過し (3)，職業暴露後に母乳から検

出されている (11)。

1，2ジクロロエタンは経口又は吸入暴露後速やかに代謝される。生体内変換の主要経路

は肝臓中のグルタチオン抱合考えられ， s-カルボキシメチルシステインやチオジ酢酸を

含む尿中に見られる代謝物を産生する (3，14，15)。吸収された 1，2ージクロロエタンは主
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として尿中や呼気に速やかに排植される (14司 15)。

14.4.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

報告されている経口 LD50はラットで 670mg/kg体重，マウスで 489mg/kg体重，ウサ

ギで 860mg/kg体重である (1，16)。

短期暴露

1，2ージクロロエタンに 4.9又は 49mg/kg体重/日の投与量で 14日間，経口で暴露させ

たマウスは，高投与量で白血球数の顕著な減少がみられ，両方の投与量において，抗体形

成細胞数の減少や細胞媒介性免疫の阻害が顕著に見られた。血液学的パラメーター，体

重，肝機能，腎機能，呼吸機能には影響は見られなかった。マウスに時間加重平均投与量

3， 24， 189 mg/kg体重/日で 90日間，飲料水から 1，2ージクロロエタンを投与したところ，

血液学的，免疫学的肝機能，腎機能，呼吸機能のパラメーターに有害作用は見られなか

った (17)。ラットに餌として 80mg/kg体重/日で 1，2ージクロロエタンを 5-7週間投与

した実験では，肝臓のトリグリセライドの増加や肝臓への脂肪蓄積量の 15%増加を含む，

肝臓の変化が見られた (12)。

長期暴露

ラットとマウスに 1，2ージクロロエタンをコーン油による経口投与で 78週間，それぞれ

95， 299 mg/kg体重/日で暴露したところ，顕著な死亡率の増加が見られた報告がある

(18)0 2年間 1，2ージクロロエタンを 250又は 500mg/kg (高投与量は約 26から 35mg/kg

体重/日に相当)で餌としてラットに暴露した実験では，投与量に依存した成長指標や生

化学的指標の差異は，観察されなかった (12)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

250又は 500mg/kgで2年間. 1，2ジクロロエチレンを餌から暴露されたマウスでは雄

の繁殖力や向性の生殖活動に影響は見られなかった (12)。雌雄の ICRスイスマウスに 0，

5， 15， 50 mg/kg体重/日の 1，2ジクロロエタンを飲料水で、与え，複数世代にわたって繁

殖力，妊娠，生存能力，授乳の指標，仔の生存率，体重増加が測定されたが，生殖に関す

る影響は見いだされなかった (19)。雄及び、雌のマウスに 0，5， 15， 50mg/kg体重/日の

1，2ージクロロエタンを飲料水で与えた実験では，胎仔の内臓や，骨格の変形で示されるよ

うな，いかなる顕著な発育的な影響も見いだされなかった (19)。

変異原性及びその他の関連症状

1，2ージクロロエタンは SalmonellaちlthimuriumやEscherichiacoliの数株において変異原

性を示すことがミクロゾーム法の試験系で示されている (1，3， 20， 21)が，他の株におい

ては示されていない (3，22)。変異原性の作用は代謝活性で増幅される (3，21)。性と関連

した退行致死及び体細胞の変異がDrosothilamelanogasterで誘導された (3，23， 24)。
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1，2ージクロロエタンは invitroでヒトのリンパ芽球に突然変異を誘導し，マウス及ぴラッ

トの tnVtvOでの DNA結合及びDNA損傷試験において陽性を示した。マウスでは小核形

成を誘導しなかった。

発ガン性

1，2ジクロロエタンを経口法で Osborne-Mendelラット(時間加重平均投与量は 47又は

95mg/kg体重/日)と B6C3F1ラット(平均投与量は 97又は 195mg/kg体重/日(雄)， 

149又は 299mg/kg体重/日(雌))に 1週間に 5日， 78日間投与した結果，両種におい

て，発がん性が報告されている (1，18)。統計的に顕著な胃前部の偏平細胞のがん化及び

循環器系の血管肉腫の発生率の増加が雄のラットで見られ，雌のラットにおいては乳腺ガ

ンの発生率の顕著な増加を示した。統計的に顕著な乳腺ガンの発生率の増加や子宮内膜間

質ポリープや肉腫が雌のマウスにおいて見られ，雌雄マウスにおいて肺胞/気管支腺腫の

発生率が増加した。

1，2ジクロロエタンを B6C3F1マウスの飲料水中において，835又は 2500mg/t (高投

与量は約 470mg/kg体重/日に相当する。)， 52週間投与した生物試験において，ジエチル

ニトロソアミンによるイニシエーションを行った群と行わない群の双方において (25)，腫

蕩の発生率は対照群と比べて増加が認められなかった。しかしながら，この実験は生涯試

験ではなく，対照群において自然発生的な腫傷の発生率が高かった。加えて， 1，2ジクロ

ロエタンは飲料水による暴露に比べて摂食による暴露の方が毒性が強いと考えられている

(3， 17)。

14.4.6 ヒ卜への影響

1，2ージクロロエタンの急J性経口暴露は，ヒトでの中枢神経系，肝機能，胃管機能，呼吸

機能，腎機能，心機能への影響の原因となることが報告されている (1，3， 26 -28)。急性

中毒後の死亡はほとんどが心機能及び呼吸機能の麻棒に帰せられる (3，28)。職場におけ

る反復吸入暴露は食欲欠乏，吐き気， P匝吐，虚弱，疲労，神経過敏，前胃部痛，気道や目

の刺激を引き起こす (1，29)。

14.4.7 ガイドライン値

IARCは1，2ジクロロエタンを 2B群(ヒトへの発がんの可能性を有する。)に分類して

いる (30)。実験動物においては，希な血管肉腫を含めて種々の腫傷を統計的有意に発生さ

せ，種々のデータからは潜在的に遺伝毒性を有することが示されている。 TDIを設定する

ための適切な長期試験のデータはない。

78週間の経口投与による雄のラットの試験で観察された血管肉腫の結果に基づき (18)， 

線形多段階モデル用い計算すると，飲料水における 300，30， 3μg/lが発がんリスクをそ

れぞれ 10-4，10て 10-6高めることに相当する。
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14.5 1，1，1-トリク口口エタン

14.5.1 一般情報

存在形態

CAS no. 71-55-6 

分子式 CzH3CI3 

物理化学的性質 (1，2) 1) 

性質

融点

沸点

密度

蒸気圧

水溶解度

オクタノール/水分配係数

快適・利便上の性質

値

-30.40C 

74.1
0

C 

1.339g/cm3 (20
0

C) 

13.3 kPa (250C) 

0.3 -0.5g/1 (250

C) 

2.49 (log表示)

1，1，1トリクロロエタンはクロロホルムのような臭いを持つ。

主な用途

1，1，1-トリクロロエタンは電気設備，モーター，電子機器，家具の洗浄溶剤として，ま

た，接着剤，コーテイング剤，織物染料の溶媒として，金属加工用オイル中の潤滑剤や冷

媒として，排水設備用洗剤 (draincleaners)やインクの成分として広く使われており，ま

た，ますます多量に使われるようになってきている (1，2)。

1) 空気中の換算係数 1ppm = 5.4 mgfm3 
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環境中の挙動

1，1，1 トリクロロエタンは主に大気中で検出され，半減期はおおよそ 2-6年である。

光化学反応によって生成したヒドロキシルラジカルによって分解される (1)0 1，1，1-トリ

クロロエタンは水中に適度に溶解するが，空気中に揮発する可能性がある。メタン生成菌

による嫌気性の脱塩素化によって 1，1ージクロロエタンになり，非生物的な反応によって，

半減期が200-300日である 1，1ジクロロエチレンと酢酸にまで分解される。 1，1，1-トリ

クロロエタンは土壌中で移動し，容易に地下水中に移動する。また，土壌の表面からの揮

発も起こりやすい。動物への生物濃縮は起きない (1)。

14.5.2 分析方法

水中の 1，1，1トリクロロエタンは通常，パージトラップガスクロマトグラフ法で測定さ

れる (3)。パージトラップガスクロマトグラフ質量分析法(PT-GC/MS)で同定され，検出

限界は 0.3μg/lである (4)。

14.5.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

大気

地方や遠隔の地域での大気中の 1，1，1ートリクロロエタンの濃度の中央値は 0.6μg/m3

で，都会や郊外の地域では 2.8μg/m3，発生源の影響を受ける (source-dominated)地域で

は6.5μg/m3であった (5)。米国の都市の平均大気濃度は 0.001-60μg/m3であり，地方

の大気では 0.36- 1.08μg/m3であった (1)。一般的に，大気中の濃度は北半球(平均

0.06 -0.1μg/m3) のほうが南半球(平均 0.02μg/m3) よりも高い (6)。

水

ライン川の支流は 1，1，1一トリクロロエタンを 0.05-2.2μg/lの濃度で含む。スイスの

地表水は平均 0.06μg/lを含んで、いる。ヨーロッパでは地下水中の濃度は 0.04-130μg/l 

である (6)。

米国では飲料水中の 1，1，1-トリクロロエタンの平均濃度は 0.02-0.6μg/lであった。

井戸水中での平均濃度は 9-24μg/lであった(1)。イタリアでは飲料水中の平均濃度が

0.3μg/lであることが報告された (7)。米国で 1977から 1981年までに 1，1，1 トリクロロ

エタンについて水道事業体が分析した地表水の 106試料のうちの 20試料が，この化合物

を検出可能な濃度 (0.1-3.3μg/l.平均 0.6μg/l;検出限界 o1μg/l)で含んでいた。

316の地下水の調査について， 15が 1，1，1 トリクロロエタンを検出限界 (0.5μg/l)から

142μg/l (平均 13μg/l)の範囲で含んでいた (8)。

食物

英国では少量の 1，1，1-トリクロロエタンが様々な食物から検出された。 1-10μg/kg 

の濃度範囲で肉，油と脂肪，茶，果物，野菜中に存在した (9)。米国の調査では 1，1，1 ト
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リクロロエタンを最も高濃度で含んでいたのは脂肪質の食品 (fattyfoods) (19μg/kg) と

マーガリン (45μg/kg)であった (10)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

1，1，1-トリクロロエタンの暴露量は非常に変化しやすく，個々の根拠について評価され

なければならない。大気中の濃度を 5μg/m3と仮定すると ，20m3/日の空気を呼吸する成

人は 100μgを摂取する。飲料水中の 1，1，1 トリクロロエタンの濃度を 0.6μg/lと仮定す

ると，21/日の飲料水を消費する成人の一日当たりの摂取量は1.2μgになる。食物中の平

均濃度を 5μg/kgと仮定すると， 2kgの食物を消費する成人の摂取量は 10μg/日である。

14.5.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

1，1，1-トリクロロエタンは肺から速やかに，完全に吸収されると考えられている (11)。

378及び 756mg/m3の連続暴露の 4時間後では，肺への定常的残存率が，30%であった

(12， 13) 0 0.6 g/kg体重の摂取後のヒトの呼気中の 1，1，1 トリクロロエタンの濃度は

2，700mg/m3の吸入暴露後の呼気中の濃度と同等であった (14)。

ヒトによる吸入後の 1，1，1トリクロロエタンの血中濃度は肺胞中の空気濃度と関連性が

高かった。 2時間以内の暴露で 60-80%が血液中から排j世された (12)。ラットに 700

mg/kg体重の 1，1，1ートリクロロエタンを腹腔内に投与した 1日後，皮膚中に(母化合物と

して)0.9%，血液中に 0.02%，他の部分に 0.1%残留した (15)。

H甫乳動物中では， 1，1，1ートリクロロエタンはわずかしか代謝されない(12)。ヒトでの代

謝率はおそらく 6%未満である。代謝物は主にトリクロロエタノール， トリクロロエタン

グルクロナイド， トリクロロ酢酸である。ラットにおいては 1，1，1一トリクロロエタンの一

回の腹腔内投与で 3%弱が代謝された (15)。ラット及びマウスにおける，吸入された

1，1，1トリクロロエタンの代謝運命は，連続暴露によっても変わらなかった (16)。

1，1，1一トリクロロエタンは経口投与したヒトの呼気中から検出された (14)。代謝物は主

に尿中から排j世された;極少量のトリクロロエタノール (1%)が主に肺から排世された

(12)。ラットの腹腔内投与された 1，1，1-トリクロロエタンの 99%以上は肺を経由して

(98.7%は未変化体)排植された。その 1%弱は，主にトリクロロエタノールグルクロナ

イドであり，尿中に排i世された (15)。放射線でラベルした 1，1，1ートリクロロエタンをラ y

ト及びマウスに 6時間吸入暴露すると， 24時間以内に 96%以上が呼気に排池された (16)。

14.5.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

1，1，1-トリクロロエタンの急性経口 LD50は5.7-14.3 g/kg体重であることが数種の動

物で確認された (17)。ラットに対して約1.4g/kg体重の 1回の経口投与は，肝臓のシト

クロム P-450及びエポキシドヒドラターゼの活性を下げた (18)。
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短期暴露

ラットに， 1，1，1-トリクロロエタンを 5及び 10g/kg体重/日で 9日間与えると，死亡，

一過性興奮，持続性麻酔状態が生じる。 0.5g/kg体重/日では有害作用はみられなかった。

ラットに， 12週にわたって週 5回， 0， 0.5， 2.5， 5.0 g/kg体重/日の量で 1，1，1-トリクロ

ロエタンを経口投与すると， 2.5及び5.0g/kg体重投与群では，体重増加量の抑制及び中

枢神経系への影響が認められた。実験開始後 50日間にラットの 35%が死亡したが， 5.0 

g/kg体重投与群のみに毒性の指標となる血清酵素活性の増加が認められた。 12週にわた

って 0.5g/kg体重の投与をしても有害作用は観察されなかった (19)。

14週にわたって雄のマウスに， 1365及ぴ5460mg/m3の濃度で，1，1，1一卜リクロロエタ

ンを連続吸入暴露させた。また，室内空気に暴露させたマウスを対照群とした。高濃度投

与した群には肝臓の中心小葉に有意な変化が観測された。(ポリリボソームへの結合低下

による粗面小胞体の小胞形成及び滑面小胞体，マイクロボディ， トリグリセリドの増加で

ある。)この研究での NOAELは1365mg/m3であった (20)。

長期暴露

マウス及びラットに 78週にわたって週 5日，コーンオイルに添加して 1，1，1一トリクロ

ロエタンを経口投与すると，生存数と体重増加の有意な減少が観察された。ラットは 750

及び 1500mg/kg体重/日，マウスは 2800及び5600mg/kg体重/日で投与された (21)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

数世代にわたる研究で，マウスに交尾前から，授乳期間まで，飲料水中の 1，1，1 トリク

ロロエタンを， 100， 300， 1000 mg/kg体重の投与量で投与しても，用量依存的な生殖能

力，妊娠，胎児生存能の影響はみられなかった (22)。

変異原性及びその他の関連症状

代謝活性系がある場合とない場合についての試験で， 1，1，1-トリクロロエタンは Sal-

monellaちIPhimuriumでの変異原性は陰性であった (1)，しかし，その方法では試験化合物

の揮発を防止するような注意はされていなかった。また， 1，1，1 トリクロロエタンは，代

謝活性系がある場合とない場合についての試験で， S.ちIPhimuriumのいくつかの系で変

異原性陽性であった (1，23)が，Saccharomyces cerevzszaeや Schizosaccharomyces 

pombeでは陰性だった (24)。しミくつかのほ乳類の細胞系で， 1，1，1ートリクロロエタン暴

露は細胞の形質変換の頻度を増加させた (1)。

発ガン性

雌雄のラット (750及び 15∞mg/kg体重)と雌雄のマウス (2800及び5印Omg/kg体重)に

コーンオイルに懸濁させた 1，1，1-トリクロロエタンを 110週(ラット)あるいは 78週

(マウス)にわたって，週 5回経口投与した。投与群中にみられた腫蕩の種類と発生率は

対照群で観察されたものと同様であった。マウスとラットの両方で寿命が減少したため，

著者は両方の種にとっての発ガン性を評価するのにこの生物学的検定は十分で、ないと結論
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づけている (2，21)。

103週にわたって週 5回，コーンオイルに懸濁させた 1，1，1-トリクロロエタンをラット

(375及び 750mg/kg体重)及びマウス (1回0及ぴ3ωOmg/kg体重)に経口投与した。雄の

ラットには 1，1，1-トリクロロエタン投与に由来した腫場はみられず，雌のラットについて

は，高い死亡率のために，この研究による評価は十分ではなかった。用量依存的な有意な

傾向が認められ，雄と高用量投与した雌のマウスに肝細胞のガン腫発生率の増加が観察さ

れたが，この研究では発ガン性の評価には適当でないと判断された (25)。

14.5.6 ヒトへの影響

1，1，1ートリクロロエタンの大量な経口投与は， ヒトに吐き気， 0匝吐，下痢を引き起こ

す。急性の吸入暴露は神経系影響を引き起こす (1)0 945 mg/m3以上で統計学的に有意に

なり ，2.7g/m3以上で，めまい，ふらつき，筋肉性運動失調が起こる。 54g/m3の濃度で

通常の知覚麻庫 (generalanaesthesia)が起こる。吸入による急性肺充血や浮腫で死亡する

ことがよくある (26，27)。暴露した献体の肝臓には脂肪質の空胞形成がみられる (26)。大

気中での高濃度の 1，1，1-トリクロロエタンは呼吸不全や心臓の不整脈を引き起こし (1)， 

低濃度での慢性暴露は，ヒトの肝臓及ぴ腎臓傷害の化学的な指標となる尿と血清のパラ

メータには何の影響も与えなかった (1)。

14.5.7 暫定ガイドライン値

IARCは1，1，1-トリクロロエタンをグループ 3 (ヒトに対する発ガン性からは分類でき

ない)に分類している (28)。入手可能な経口投与による研究は TDIの算出には不適当と

みなされた。しかしこの化合物についての指針の必要性は増加しているので，雄のマウス

による 14週間の吸入実験がガイドライン値を算出するために選定された (20)0NOAEL 

1365mg/m3をもとにして 580mg/kg体重/日の総吸収量(マウスの平均体重 30gとして

呼吸量 0.043m3
/日，大気中濃度の 30%を吸収すると仮定する)と不確実係数として

1000 (同一種内と異種聞の変化に 100，短期間の実験に 10) を適用して 580μg/kg体重

の TDIが求められた。 TDIの 10%を飲料水に割り当て暫定ガイドライン値 2000μg/l

(丸めた数値)が提案された。

経口実験の代わりに吸入実験を使用しているために，この{直は暫定的なものである。ガ

イドライン値設定により適切なデータを得るためには経口毒性試験が実施されることが強

く推奨される。
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14.6 塩化ビニル

14.6.1 一般情報

存在形態

CAS no. 75-01-4 

分子式 C2H3Cl 

塩化ビニルの IUPACによる名はクロロエテン (chloroethene)である。モノクロロエチレ

ン (monochloroethylene) としても知られている。

物理化学的性質 (1-3) 11 

性質

物理的状態

沸点

気体密度

オクタノール/水分配係数

水溶解度

快適・利便上の性質

値

無色の気体

-13.4
0

C 

大気の 2.2倍 (200

C)

0.6 (log表示)

若干溶ける。 (1.1g/1; 25
0

C) 

塩化ビニルは高濃度でマイルドな甘い臭いを持つ。大気中の臭いの闘値は敏感なヒトの

26 -52mg/m3から 10000mg/m3の範囲である (3，4)。水中での臭いの閥値は 3.4mg/lだ

と報告されている (5)。

主な用途

塩化ピニルは主にポリ塩化ビニル (PVC)の製造に用いられる。エテニルエタノエート

(ethenyl ethanoate) (酢酸ピニル (vinylacetate))や 1，1-ジクロロエチレン(塩化ピニリデ

ン) (vinylidene chloride)との共重合体添加物としてや， 1，1，1一トリクロロエタン

(1，1， 1-trichloroethane)やモノクロロアセトアルデヒド (monochloracetaldehyde)製造の原

料としても使われる (4)。

環境中の挙動

大気中で塩化ピニルはヒドロキシルラジカルとオゾンに反応し，最終的にはホルムアル

デヒド，一酸化炭素，塩酸，ギ酸を生成する。その半減期は約 20時間である。日光や酸

素の無い状況では安定だが，大気，光，熱に触れることによって重合する (3)。

地表水に排出された塩化ピニルは数時間から数日で大気中へ移動する。地表に排出され

た場合，土壌には吸着されず，徐々に地下水中に移動しそこで二酸化炭素と塩素イオン

1) 空気中の換算係数 1ppm= 2.6mg/m3 
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に分解するか，もしくはそのままの形態で数ヶ月から数年のあいだ変化しないで残留する

かも知れない。塩化ビニルは地下水中のトリクロロエチレンとテトラクロロエチレンの分

解生成物であると報告されている (6)。

14.6.2 分析方法

飲料水中の塩化ピ、ニルはパージトラップガスクロマトグラフ法で 0.06-1500μg/lの

濃度範囲で検出できる。同定はパージトラップガスクロマトグラフ質量分析法

(PT-GC/MS)によって行われる。(検出限界は 0.3μg/l) (6)。

14.6.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

大気

西ヨーロッパの大気中での塩化ビ、ニルのパックグランド濃度は 0.1-0.5μg/m3 (3)と

推定されている。工業的な発生源に近いところでは濃度か高¥t'。塩化ピニルは紙巻きタバ

コ(1.3-16ng/本)や葉巻 (14-27 ng)の煙中で検出されている (2)。

水

調査によって，すべての地下水由来の水道の 2%未満が1μg/lかそれ以上の塩化ビニル

を含んでいることがわかった。地表水を使用している水道にも含まれているが，より低濃

度であることもわかっている (6)。米国の飲料水中で検出された塩化ビ、ニルの最高濃度は

10μg/lである。米国の 5カ所の都市での調査で， PVC管が使われている配水システムか

ら採取した飲料水中に，最大1.4μg/lの塩化ビニルが検出された (7)。ドイツの 100都市

での飲料水中からは，塩化ピニルは，たまにしか検出されない。もっとも高い濃度は，

PVC配管からの溶出による1.7μg/Zであった (3)。

食物

PVCについての厳密な製造明細書(stringentmanufacturing specification)の実施によって，

食物や飲料中の塩化ピニルの残留濃度は 1970年代中頃の 20mg/kgから 10μg/kg未満に

まで著しく減少した (4)。英国で行われた 50の食品試料の調査では，わずか5試料からし

か検出されず，高濃度であったのは，ひまわり油中の 0.04μg/kgとオレンジジュース中

の0.74μg/kgであった (4)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

大気中の濃度が0.1-0.5μg/m3で，1日の大気の吸入が20m3と仮定すると，吸入に

よる 1日の摂取量は 2-10μgと推定される。ヘピースモーカーはさらに 1日に 0.5μg/

日を吸入する (2)。飲料水中の濃度が1-2μg/Zであれば， 1日の摂取は約 2-4μgであ

る。 1日あたりの食物からの摂取はおおよそ， 0.02 -0.025μgであると推定されている

(4)。塩化ビ、ニルの摂取については，管網中に塩化ピニルモノマーが多く残留している

PVC配管が使われている地域では， 1日の摂取の相当な部分が飲料水によるものである
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が，吸入がもっとも重要な経路であることを示している。

14.6.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

塩化ピニルは，経口投与や吸入によって容易に吸収される。経皮吸収は無視できる (3)。

高濃度の代謝物が，肝臓，腎臓，牌臓で検出されている (2)。

塩化ピ、ニルはミクロゾームの薬物代謝酵素系で代謝され，クロロエチレンオキシドを生

成し，さらにクロロアセトアルデヒドになる。二つの代謝物とも高い反応性と変異原生を

もっ。クロロアセトアルデヒドはクロロ酢酸に酸化され，これらの代謝物はグルタチオン

やシステインと抱合し，尿中に排世される (3)。

塩化ピニルの代謝は容量依存的であり，代謝能に限界がある。少量の経口投与では，代

謝されて主に排尿によって除かれ，大量の投与では相当な部分がそのまま肺を経由して排

池される。ラットの尿中の代謝物の主なものは， N-アセチルーS-2-ヒドロキシエチルシス

テインとチオジグリコール酸である。これらの代謝物は塩化ピニルを吸入したヒ卜の尿中

でも見つけられている。 (3)。

塩化ピニルは，ほとんど体内に蓄積しない。ラットでの生物学的半減期は 20分である

と推定されている (2)。

14.6.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

塩化ピニルの急性毒性は低く，マウスの 2時間 LC50は295g/m3，モルモットとウサギ

では 595g/m3である (3)。

短期暴露

ラット(一群 30匹)にダイズ油に懸濁した塩化ピニルを，週 6日で 13週にわたって，

0， 30， 100， 300 mg/kg体重となるように経口投与すると，用量依存的に相対的肝臓重量

の増加がみられた。また，最大投与量での副腎重量の増加(雄のみ)は有意で、あった。肝

臓や他の臓器の組織学的な変化は少なかった。 300mg/kg体重投与群の肝臓細胞に小胞体

の肥大がみられた (8，9)。

長期暴露

Wistarラット(性別，投与量ごとに 60-80匹)の群に， 135 -144週にわたって週 7

日PVCを含む餌を与えた (10)。餌を与えている期間の塩化ピニルモノマーの経口暴露量

は0，1.7， 5.0， 14.1mg kg体重/日であった。別の群のラット(性別ごとに 80匹)は 83

週にわたって週 5日，約 300mg/kg体重/日でダイズ油中に懸濁した 10%溶液の塩化ピ、ニ

ルモノマーが経口投与された。 5.0と14.1mg/kg体重/日で投与された群には投与量に依

存した死亡率の著しい増加があった。 14.1及び300mg/kg体重/日群において血液凝固時

間の著しい減少，血清中の αーフェトプロテインのわずかな増加，肝臓肥大，および牌臓
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での血液生成能の増加が認められた。 14.1及び300mg/kg体重/日群では，対照群に比

べ，高い相対的肝臓重量及び細胞質変質の病巣発生率を示した。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

妊娠中の異なった期間での，塩化ピニルの吸入暴露によるマウス，ラット，ウサギの奇

形や異常の割合についての顕著な効果はみられなかった。しかし他の研究結果ではラッ

ト及びマウスに胎毒性の可能性が示唆されている (2，8)。

変異原性及びその他の関連症状

塩化ピニルは，in vitroでヒ卜リンパ細胞の娘染色分体交換，チャイニーズハムスター

細胞の突然変異，ラットの肝臓細胞の DNA合成の妨害， BALB/c3T3細胞の形質転換を

引き起こす。また，Drosophilaに，性関連した異数性ではない劣性致死突然変異，遺伝性

転座，及び優性致死突然変異を引き起こさせた。他のバクテリアで、は無かったが，Schizo-

saccharomyces pombeを含む植物に突然変異を引き起こした。それは，酵母には遺伝子変換

を引き起こし，細菌のDNA損傷と突然変異の原因となり，代謝活性化を伴い，単離され

たDNAと共有結合する (11)。

塩化ビ、ニルは，tn vzvoで暴露されたげっ歯類動物に染色体の変形や，娘染色分体交換，

小核を引き起こしたが，マウススポットテストでの突然変異やラット又はマウスでの優性

致死突然変異は引き起こさなかった。それは，in vivoで暴露されたマウス及びラットの

いくつかの組織でDNAをアルキル化した(11)。

発ガン性

塩化ピニルの動物への発ガン性には十分な証拠がある。吸入暴露により肝臓の血管肉腫

(ラット，マウス及びハムスター)， Zymbal 根腫(ラット及びハムスター)，腎臓芽細胞腫

(ラット)，肺，乳線に線腫(マウス)，前胃乳頭腫(ハムスター)が引き起される。腫場

に関係していることが確認された最低濃度はラット，マウス及びハムスターでそれぞれ

26， 130及び1300mg/m3であった (4)。

135 ~ 144週にわたって飼料に添加した塩化ビニルモノマー (0，1.7， 5.0， 14.1 mg/kg 

体重/日)を Wistarラットに経口投与した場合，あるいはダイズ油に懸濁した塩化ピニル

の 10%溶液を 83週にわたって週 5日経口投与した場合 (300mg/kg体重/日)，投与量の

多い 3群で肝臓の血管肉腫がみられ，投与量に依存した肝細胞ガンの増加が認められた。

高い濃度の 2群では肺に血管肉腫が存在し，乳腺の線腫の発生率は対照群より 2倍高かっ

た(10)。

さらに，同じ研究室で同じ方法で低投与量の検討が行われた (12)。わずかではあるが，

肝細胞のガンと肉腫が， 1.7mg/kg体重/日群で認められた。肝臓の小さなこぶ(肝ガン

と推定される)の発生率の有意な増加は. 1. 7mg/kg体重/日以下での異常組織反応での

みあった。
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他の研究では， Sprague-Dawleyラット(性別，投与量ごとに 40匹)の群と DSラット

(性別，投与量ごとに 75匹)の群にオリーブオイルに添加した塩化ピニルモノマーを 52

または 59週にわたって週 5回，投与量が， 0， 3.3， 16.6， 50mg/kg体重 (Sprague-Daw-

leyラット)及び， 0， 0.03， 0.3， 1 mg/kg体重 (DSラット)に相当するように与えた

(この研究は 136週で終了した)0 Sprague-Dawleyラットの研究では用量依存的な血管肉

腫が認められた。 50mg/kg体重では 18，16.6mg/kg体重では 9，3.3mg/kg体重では 1例

であった。 DSラットでは，血管内腫は， 1mg/kg体重で 4例， 0.3mg/kg体重で 2例認め

られ， 0.03mg/kg体重では発生しなかった。他の腫傷(腎芽細胞， Zymbal線ガン，肝ガ

ン)もわずかに発見された (13)。

101 -152週にわたって飲料水中に添加した 0，2.5， 25， 250mg/1塩化ピニル(雄は

0.12， 1. 2， 12 mg/kg体重/日，雌は 0.22，2.2， 22mg/kg体重/日相当)を Wistar-derived

ラット(性別，投与量ごとに 54匹)に投与した研究 (Evans他，参考文献4と8で引用

されている未発表データ (1980))では， もっとも高用量に投与した群で高頻度に悪性腫揚

が発生しその発生率は雌の方が高かった。肝臓の血管肉腫は，最高投与群のみに観察さ

れた。さらに， 250 mg/l投与群では牌臓に血管肉腫 (5匹の雄)が認められ，25mg/1投

与群には 1例の皮下血管肉腫(雄)が観察された。

14.6.6 ヒ卜への影響

塩化ピニルは麻酔性の化合物であり， 25g/m3で意識の喪失が起こる。慢性吸入暴露の

影響は，レーノー病，痛みを伴う血管窪壁性の腕の不快，偽硬化症等である (2)。

吸入によって高濃度の塩化ピ、ニルを暴露された産業労働者に関する研究から，ヒトに対

する発ガン性の十分な証拠があり， IARCはグループ1に分類している (11)。塩化ピニル

の暴露と肝臓の血管肉腫の因果関係は一般に認められている。しかし，塩化ピニルの暴露

と，肝細胞のガン，脳腫傷，肺の腫蕩，リンパ液と造血組織の悪性腫療との関係につい

て，対立する意見も存在する (4，11)。

いくつかの細胞遺伝学的研究で，暴露された労働者のリンパ細胞周囲で，頻繁に増加す

る染色体の変形が証明されているが，反対の研究結果もまた報告されている (4)。いくつ

かの研究で，父親への塩化ピニルの暴露が，生殖に悪影響を及ぽすと提案されているが，

それを裏付ける有効なデータは無く，生殖への影響を示唆する機構は報告されていない

(4)。

14.6.7 ガイドラインイ直

高濃度の塩化ピニルを，吸入によって暴露した産業労働者に関する研究から，ヒトにた

いする発ガン性の十分な証拠があり， IARCはグループ 1に分類している (11)。塩化ピニ

ルと肝臓の血管肉腫の因果関係は十分証明されており，いくつかの毒性試験は塩化ヒ、ニル
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が肝細胞のガン，脳腫蕩，肺腫蕩，リンパ液と造血組織の悪性腫蕩と関連することを示し

ている。

動物実験データは塩化ピニルが多部位発ガン性であることを示している。マウス，ラッ

ト及ぴハムスターに塩化ビニルを経口または吸入暴露した場合，肝臓及び他の部分での血

管肉腫と同様に，乳腺，肺， Zymbal腺，皮膚に腫虜を発生させる。

塩化ピニルの経口暴露に伴うヒトの発ガンリスクについてのデータはないので，ヒトの

発ガンリスクの推定は経口暴露を含む発ガン性の生物検定をもとにした。もっとも安全な

値となるラットの実験結果(12)と椋形多段モデルを適用し，ヒトの肝臓の血管肉腫の生涯

にわたる超過リスクを 10-5とすると 20μg/日が算出された。ヒトの他の部位でのガンの

数は肝臓の血管肉腫の数と等しいと仮定し，また血管肉腫以外のガンについては補正(係

数 2) を行った。飲料水の， 50， 5， 0.5μg/lの濃度は，それぞれ， 10て 10て 10-6の超

過リスクに相当すると算出された。
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14.7 1，1ージク口口エチレン

14.7.1 一般情報

存在形態

CAS no 75-35-4 

分子式 CzHzClz 

1，1-ジクロロエチレンは塩化ビニリデンとしても知られている。

物理化学的性質 (1，2) 1) 

性質 数値

融点

j弗点

密度

蒸気圧

水溶解度

オクタノー jレ/水分配係数

快適・利便上の性質

-122.5"C 

31.6
0

C 

1.21 g/cm3 (20"C) 

78.8 kPa (25"C) 

2.5 g/l (25"C) 

1.66 (log表示)

1，1-ジクロロエチレンはマイルドで甘い臭いの物質である (3)。その臭いの閲値は大気

中で 760mg/m3，水中で 1.5mg/lである (4)。

主な用途

1，1ジクロロエチレンは主にポリ塩化ビニリデン共重合体製造用のモノマーや，メチル

1) 空気中の換算係数 1ppm = 4 mg/m
3 
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クロロホルムや 1，1，1ートリクロロエタンのような他の有機化合物合成の中間体として使わ

れている (1，5，6)。

環境中の挙動

環境中に放出された 1，1ージクロロエチレンは，主に大気中に揮発し，ヒドロキシルラ

ジカルによって酸化される。その半減期は約 1-3日である (5，7)。速い光分解反応も起

こると思われる。塩化ピニルの地表水と土壌からの除去機構は主に揮発によるものであ

り，地下水中では嫌気性の生物変換が重要であると思われる (5)。

14.7.2 分析方法

1，1ジクロロエチレンの濃度は飲料水の揮発性ハロゲン化有機化合物の検出に使われる

ノfージトラップガスクロマトグラフ法によって測定される。この方法により 0.03-1500 

μg/lの濃度範囲の 1，1-ジクロロエチレンを測定できる。質量分析法による方法は同定に

用いられるが輸出限界は 0.2μg/lである (8)。

14.7.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

大気

1，1ジクロロエチレンは都市部の大気中に平均濃度 19.6-120ng/m3の範囲で検出さ

れた (7，9)。すべての地域での大気中の濃度の中央値は 4ng/m3未満である。工場や有害

廃棄物処分場(hazardouswaste sites)近辺での濃度はより高い可能性がある。室内空気中

での平均濃度は 78.8μg/m3であった (5)。

水

1，1ージクロロエチレンは，米国内の地下水を水源とする 945の浄水の 2.3%で検出され，

濃度の中央値は 0.28-1.2μg/lであった。また水道水の約 3%で検出され， 0.2 -0.5 

μg/lの濃度範囲であった。 105の都市の地表水の調査では検出されなかった (5)。

食物

1，1ジクロロエチレンの残留濃度は，共重合体のフィルムでつつまれた食料品中に

0.005 -0.01mg/kgの範囲，家庭用の食品用ラップでは平均 8.8mg/kgであることが報告

されている (5)。揮発性が高いため，食品中の残留濃度は低いと思われる。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

米国での，飲料水からの平均暴露量は 0.01μg/日以下であり，最大値は約 1μg/日であ

ると推定されている (10)。都市部の大気の平均濃度は 19.6-120ng/m3であり，推定さ

れる平均吸入暴露量は 0.4-2.5μg/日である (7)。食物は重要な暴露源ではないと考えら

れる。
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14.7.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

経口投与された 1，1ージクロロエチレンは，胃腸管から速やかに，そしてほほ完全に吸

収される (1，11， 12)。肺からも容易に吸収され(13)，経皮吸収も起こると思われる (5)。

経口または吸入暴露後は，速やかに分布し，肝臓，腎臓，肺中に，優先的に蓄積する

(1， 11， 12)。

1，1-ジクロロエチレンの主な生体内変換は，シトクロム P-450系と， 1，1ジクロロエチ

レンオキシド，クロロアセチルクロライドの生成を含む過程及び，グルタチオンとの結合

による解毒反応である(主代謝産物はチオグリコール酸， N アセチルーS-(2-カルボキシ

メチル)システイン (1，11， 12， 14))。経口投与では，ラットよりもマウスの方が代謝されや

すく(14)，1，1ジクロロエチレンは飽和過程で代謝されている可能性がある (12)。排世は

主に尿と呼気を経由して起こる (1，11， 12， 14)。

14.7.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

経口投与した 1，1ージクロロエチレンの LD50はラットで 1500(15)と1550mg/kg体重

(14)であり，雌雄のマウスではそれぞれ 194と217mg/kg体重 (14)であったと報告されて

いる。 200mg/kg体重の，一回の経口投与による病理組織学的変化が，肝臓と腎臓(ラッ

ト)と，肺(マウス)にみられた(16-18)。

短期暴露

90日にわたって，雄と雌でそれぞれ 19.3と25.6mg/kg体重/日の 1，1ジクロロエチレ

ンを含む水を経口投与したラットに，肝臓細胞質の空胞化の増加がみられた (19)。ピーグ

ル犬に 97日間にわたって， 6.2， 12.5， 25mg/kg体重/日の 1，1ージクロロエチレン(ゼラ

チンカフ。セル中)を投与した実験からは，肝臓，血液，腎臓，神経系の有害作用は観察さ

れていない (1，20)。

長期暴露

1年間にわたって， Sprague-Dawleyラットにコーン油中で懸濁した 1，1ージクロロエチ

レンを 0.5，5， 10， 20mg/kg体重/日経口投与すると，投与に依存した有害作用はみら

れなかった (1，21)02年間にわたって，コーン油に懸濁した 1，1ジクロロエチレン 5mg/kg

体重/日を F344ラ、ソトに経口投与した場合，腎臓に炎症が観察されたが， lmg/kg体重/

日投与ではその現象はみられなかった (22)0 2及び 10mg/kg体重/日の経口投与をされた

B6C3F1マウスに関する研究で，高用量投与群の雄マウスには，雌マウスに認められなか

った肝臓の壊死が観察された (1，22)。

2年間にわたって， Sprague-Dawleyラットに 7，10， 20 mg/kg体重/日(雄)と， 9， 

14， 30mg/kg体重/日(雌)の投与量で，飲料水中に添加して 1，1ージクロロエチレンを暴

露させたところ，死亡率，体重及び臓器重量，血液，尿，臨床化学的反応に，投与に依存
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した影響は認められなかった (1，20)。雌ではすべての投与量で，雄では最大投与量で発

生した肝臓障害(肝細胞の膨張や脂肪過多への変化)の発生数に統計学上の有意な増加が

みられた。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

飲料水中の 1，1ジクロロエチレンをラットに 28mg/kg体重/日の投与量で，三世代投

与したところ，生殖能及び新生児の発達に影響はなかった (1，23)。ラットにおいて懐胎期

間中 6~ 15日に，200mg/lの 1，1ージクロロエチレンを含む飲料水に暴露させた実験で

は，雌親や子孫に対する毒性はみられなかった (24)。

変異原性及びその他の関連症状

1，1ジクロロエチレンは，代謝活性系のある場合，Salmonella tyPhimurium， Escherichia 

coli， Saccharomyces cerevisiaeの種で変異原性を示したが，代謝活性系がないときは変異原

性を示さなかった (1，25~ 28) 0 1，1ジクロロエチレンは，染色体の変形頻度やチャイ

ニーズハムスター CHL細胞中の娘染色分体交換 (29)を増加させ，宿主依存性変異試験で

もまた陽性であった (28)。マウスとラットの優性致死突然変異試験(30，31)やマウスの小

核試験(29)では陰性の結果が報告されている。

発ガン性

104週にわたって， 1及び 5mg/kg体重/日の量で 1，1-ジクロロエチレンを経口投与し

たF344/Nラットと， 2及び10mg/kg体重/日の量での B6C3FdNマウスについての研究

において， 1，1ジクロロエチレンによる有意な影響は低用量投与した雌のマウスのリンパ

腫と白血病発生の増加のみであった (22)。同様に， 2年間にわたって， 7， 10， 20mg/kg 

体重/日(雄)及び9，14， 30 mg/kg体重/日(雌)で，飲料水中に添加した 1，1-ジクロロ

エチレンを経口投与した Sprague-Dawleyラットの研究では，低用量投与した雌のマウ

スにのみ乳線線維線腫及び腺線維腫の発生率に，有意な増加がみられた (1，20)。高用量

投与では，雌雄とも影響が見られなかったことから，これらの影響は，投与に依存してい

ないものと考えられる。

1年間にわたって， Swiss マウスに 1 ， 1ージクロロエチレンを 40 及び 100mg/m3，週 4~

5日， 4時間/日吸入暴露をさせると (32)，両投与群で，乳線のガン腫が有意に増加し

(雌)，雄の 40mg/m3投与群及ぴ雌雄の 100mg/m3投与群で肺線腫の増加が認められ，ま

た，雄の高用量投与群では腎性線ガンが有意に増加した。

14.7.6 ヒ卜への影響

1，1ージクロロエチレンは，高濃度(大気中で 16g/m3)で，中枢神経系の機能低下を引き

起こすと報告されている (5)0 1，1ジクロロエチレンの，低濃度の暴露による肝臓と腎臓

への毒性の相聞の可能性も示唆されている (5)。
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14.7.7 ガイドラインイ直

IARCは1，1ジクロロエチレンをグループ3に位置づけている (33)0 in vitroのほとんど

の試験において遺伝毒性がみられている。しかし，ln VWOの優性致死突然変異試験では

活性がなかった。マウスの吸入実験において 1例の腎臓腫蕩発生が確認されている。しか

し飲料水に添加されたものを含め他の研究においては発ガン性は報告されていない。

TDI値 9μg/kg体重は，ラットについての 2年間の飲料水添加実験による LOAEL9 

mg/kg体重/日 (20)と不確実係数 1000 (同一種内と異種聞の変化に 100，そして NOAEL

の代わりに LOAELの使用と潜在的な発ガン性に対して 10) を用いて算出された。ガイ

ドライン値の 30μg/I (丸めた数値)は，飲料水がTDIの 10%に寄与するものとして計

算された。
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14.8 1，2ージク口口工チレン

14.8.1 一般情報

存在形態

化合物 CAS no 分子式

cis-異性体 156-59-2 C2H2Clz 

trans異性体156-60-5 C2H2Clz 
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物理化学的性質 (1，2) 1) 

性質

融点(OC)

沸点(OC)

密度(g/cm3)

蒸気圧 (kPa)

水溶解度(g/l)

cis-異性体

-80.5 

60.3 

1.2837 (20
0

C) 

27.7 (25
0

C) 

3.5 (20
0

C) 

オクタノール/水分配係数(log表示) 1.86 

快適・利便上の性質

trans異性体

50 

47.5 

1.2565 (20
0

C) 

35.3 (25
0

C) 

6.3 (20
0

C) 

2.09 

1，2ージクロロエチレン異性体の混合物には，良い香りがある (3)0 trans-1，2ジクロロエ

チレンの臭気闘値は，大気中で 68mg/m3，水中で 0.26mg/1である (4)。

主な用途

1，2ージクロロエチレン (cis-/trans-混合物)は，主に有機塩素系溶媒や化合物の合成で

中間体として利用されている (5)。また，有機物質用の抽出溶媒としても利用されている O

環境中の挙動

1，2ージクロロエチレンは，主に光化学反応的にヒドロキシルラジカルを生成する反応に

よって大気中から除去される。推定半減期は，czs-及ぴ、trans一異性体について，それぞれ

8.3日， 3.6日である。表流水中と表土中のほとんどの 1，2ジクロロエチレンは，揮発す

ると考えられる。また，この化合物は，表面下の士を浸透して地下水に達する可能性があ

る。嫌気性生物分解によって，地下水から両異性体が除去される可能性があり，そのとき

の半減期は 13-48週程度である (5)。

14.8.2 分析方法

cis及びtrams-1，2ジクロロエチレン濃度は，水道水中の揮発性有機塩素化合物の定量

に使用されているパージアンドトラップーガスクロマトグラフ法によって測定される (6)。

この方法では， 0.03 -1500μg/lの濃度で czs一及び、 trans-異性体を分離することができ

る。物質の同定には質量分析計が使用され，その検出限界は 0.17μg/lである (7)。

14.8.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

大気

1，2ジクロロエチレンは，異性体の混合物として，都市及び工業地区の大気から czs異

性体について 0.04-0.3μg/m3 (平均値)，両異性体の混合物として 10.3μg/m3 (最大

値)が検出された。屋内の空気では， 32.2μg/m3の平均濃度で測定された (5)。

1) 空気中の換算係数 lppm= 3.97mgfm3 
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水

1，2-ジクロロエチレンは，米国において，産業排水，表流水，地下水及び水道水中で検

出された。それは，無作為に選んだ場合は 466検体中 16検体で，また，地下水を水源と

している水道水を意図的に選んだ場合は 479検体中 38検体で，それぞれ 2から 120μg/l

までの値で検出された (5)。

C1S型の 1，2ージクロロエチレンの方が，水汚染物質として検出頻度が高い。排水中や嫌

気性状態の地下水中で他の不飽和ハロゲン化炭化水素の代謝産物であるこの 2つの異性体

の存在は，塩化ピニルのようなより有毒な有機塩素化された化学物質の存在を示唆してい

る可能性がある。これらの物質の存在が検知された場合は，より集中的なモニタリングが

必要となる。

食物

1，2-ジクロロエチレンは，米国環境保護庁の STORETデータベースによる 95産地の魚

のサンプルからは検出されなかったが，ワシントン州の Commencement湾の魚の組織サ

ンプルからは，平均で 0.04mg/kgが検出された (5)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

1，2ジクロロエチレンの都市大気中濃度を 0.04-0.3μg/m3とすれば，平均吸入暴露

量は，1-6μg/日である (5)。水道水中の濃度を 2μg/lとすれば，成人の一日摂取量は，

およそ 4μgである。

14.8.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

1，2-ジクロロエチレンの C1S 及びtrans異性体は，比較的小さい低分子の脂溶性化合物

であるのるため，経口または経皮経由で吸収されやすい (8)。ヒトでは，吸入された

trans-1，2ジクロロエチレンの約 75%が肺から吸収される (9)0 1，2ージクロロエチレンは

優先的に脂肪組織に分布される (10)01，1ージクロロエチレンの分布データから類推して，

肝臓と腎臓に最も高い濃度で存在すると思われる (11)。

1，2ジクロロエチレンの両異性体の代謝の第一段階は，クロロエチレンエポキシドの生

成であることが明らかとなっている。さらに，転位を経てジクロロアセトアルデヒドとモ

ノクロロ酢酸を生成する(12，13) 0 in vitro研究でその，生体内変換は肝臓のミクロゾー

ムのシトクロム P-450系で行われることが示唆されている (14，15)0cis-異性体は，

trans異性体より速い速度で代謝される (14)。高用量では，シトクロム P-450系が飽和

し，その代謝能量を越える可能性がある (5)。もし，排i世物が 1，1-ジクロロエチレンのそ

れに似ているならば，排i世は比較的速く， 1回の投与量のほとんどが24-72時間内で尿

で排世されることになる (15)。
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14.8.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

ラットにおいて両異性体の混合物の経口 LD50は，770mg/kg体重である (16)。

trans-1，2ジクロロエチレンの経口 LD50は，1275mg/kg体重(雌のラット)， 7902 mg/kg 

体重(雄のラット)で， 2221mg/kg体重(雄のマウス)， 2391 mg/kg体重(雌のマウス)と報

告されている (17~ 19)。ラットに cis-1，2-ジクロロエチレンを 1回400及び 1500mg/kg

体重の用量で投与した場合，肝臓のアルカリ性のホスタファーゼ活性の著しい上昇を引き

起こしたが，trans-異性体でーはこの現象は起こらなかった (20)。

短期暴露

trans-1，2ジクロロエチレンを 0，21， 210 mg/kg体重/日の投与量で 14日間にわたり，

雄の CD-1マウスに経口投与した (21)。体重，臓器重量，血清 ALAT活性及び血中尿素

窒素には，どの投与量においても何の変化も報告されていない。しかし 21Omg/kg体重/

日の投与量では，フィブリノゲン値，プロトロンピンタイム，乳分泌するデヒドロゲナー

ゼ活性が著しく減少した。 LD50の 1%， 10 % (22， 222 mg/kg体重/日に相当)の trans-異

性体を 14日間雄のマウスへ経口投与した同様の研究では，体重，臓器重量，血液凝集係

数，血清酵素活性，体液性免疫反応に顕著な変化は起こらなかった (18)。

CD-1マウス(投与量・性ごとに 15~ 24匹)の研究では， 90日間にわたり飲料水に添

加して trans-1，2-ジクロロエチレンが投与された(雄マウス 17，175， 387mg/kg体重/

日，雌マウス 23，224， 452 mg/kg体重/日の投与量) (21)。どの投与量においても，

飲料水の摂取量，体重及び全般的な病理学的変化は観察されなかった。 175，387 mg/kg 

体重/日投与された雄のマウスで，血清アルカリホスファターゼ活性の顕著な増加が認め

られた。また，肝臓グルタチオン濃度は，最も高投与量群において有意に減少した。 224，

452mg/kg体重/日投与された雌のマウスでは，胸腺重量が減少した。また，最高用量投

与された雌のマウスでは，肺の重量が低下していた。この高用量投与された雌のマウスで

は，アニリンヒドロキシラーゼー活性の顕著な減少も観察された。一方，この研究 (22)

で，雄雌マウスの細胞性免疫及び雌マウスの体液性免疫の用量依存的な影響が観察され

た。しかしながら，牌臓の抗体形成細胞の顕著な減少が，雄のマウスで全投与量において

観察された。高用量投与を受けた雌のマウスでは，ある濃度のリポ多糖類に対して牌臓細

胞の反応性が高くなることも確認されている。

CDラットに飲料水中に添加した trans-1，2ジクロロエチレンを， 90日間投与した(雄

: 402， 1314， 3114 mg/kg体重/日，雌:353， 1257， 2809mg/kg体重/日)(19)。飲料摂

取量，体重，血清及ぴ尿のパラメーターに対してほとんどtrans-1，2ジクロロエテンの影

響はなく，細胞組織学的な異常もなかった。しかし， 1257， 2809mg/kg体重/日投与雌マ

ウス群で，用量依存的な腎臓の重量の顕著な減少が観察された。
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変異原性及びその他の関連症状

1，2ジクロロエチレンの遺伝毒性についての invitro研究では，両異性体とも陰性であ

った。 1，2ジクロロエチレンは，代謝活性系の有無にかかわらず，Escherichia. coli， 5al-

monellaち，phimurium，5accharomyces cerevisiae等の菌種で，変異原性物質ではないと認

められた (23-26)。どちらの異性体でも，チャイニーズ、ハムスターの肺の繊維芽細胞に，

染色体異常や娘染色分体交換を引き起こさなかった (27)。

tn vwo研究では，cis-異性体は， (おそらく trans一異性体も)，遺伝毒性物質であること

を示唆している o cis-異性体は，マウスでの 2つの宿主依存性試験 (5.typhimurium及び

5. cerevisiae)で変異原性物質であることが認められた (23，24)。マウスに cis-l，2ージク

ロロエチレンを連続腹佐内に投与すると，骨髄細胞に染色体異常を引き起こすことが報告

されている (24)0 trans異性体では，これら試験では陰性であった。しかし，trans一異性

体では，異数性の V73チャイニーズハムスターの細胞の増殖が，実験の後も続いている

と報告されている (28)。

14.8.6 ヒ卜への影響

空気中の 1，2ージクロロエチレンを高濃度で吸入 (38g/m3以上)すると，中枢神経系機

能低下を引き起こす(17)。吐き気，眠気，疲労感，固まいといった神経学的な影響は，低

濃度の暴露によっても生ずると報告されている (9)。目がひりひりする感覚も報告されて

いる。 trans一異性体は，中枢神経系鎮静効果がczs-異'性体の約 2倍あり (17)，麻酔薬とし

て利用されていたことも報告されている。

14.8.7 ガイドライン値

飲料水に trans異性体を添加してマウスに 3ヶ月与えた研究では，一時的な免疫学的影

響と共に，血清中のアルカリホスファターゼの増加と胸腺と肺の重量の減少があったが，

その毒物学的な重要性は明らかでないo CtS 異性体については，ラットにおける毒性研究

が 1件あるのみである。データは限られているが，両異性体がある程度遺伝毒性を持つ

可能性が示唆している。発ガン性については情報がない。

CtS 異性体については適当な毒性データがなく，また，マウスはラットより鋭敏な種で

あることをデータは示しているので，マウスにおける trans一異性体の毒性データ (21)を，

両異性体に対する共通ガイドライン値の計算に使用した。それゆえに trans-異性体毒性研

究から得られた NOAEL17mg/kg体重/日は，不確実係数 1000 (同種または異種族間の

係数とて 100，研究の継続時間が短いための補正として 10) を使用して， TDI 17μg/kg 

体重を得るために利用された。このことから，水道水については TDIの 10%を割り当

て，ガイドライン値 50μg/l (丸めた数値)が得られる。
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14.9 トリク口口工チレン

14.9.1 一般情報

存在形態

CAS no 79-01-6 

分子式 C2HCh 

トリクロロエチレンはトリクロロエテンとしても知られている。

物理化学的性質 (1，2) 1) 

性質 値

融点

密度

蒸気圧

水溶解度

快適・利便上の性質

86.TC 

1.4g/cm3 (25
0

C) 

10.3 kPa (25
0

C) 

1.07g/1 (20
0

C) 

トリクロロエチレンの臭気闘値は，空気中で 546-1092mg/m3，水中で 0.3mg/lであ

る (3，4)。

主な用途

トリクロロエチレンは主に， ドライクリーニング，金属加工部品の脱脂や油脂，ワック

ス，樹脂，オイル，ゴム，塗料，ニスを溶解する溶媒として，また，吸入鎮痛剤や麻酔と

して利用されている (1，5)。

環境中の挙動

トリクロロエチレンは，速やかに大気中に放出されるが，これは， トリクロロエチレン

が高い反応性を有し，そしてわずかな時間も残留しないからである。水中では，沈殿物と

浮遊している有機物とで分割して生物分解が起こる。嫌気性地下水中でトリクロロエチレ

ンは，塩化ビニルを含むより有毒な化合物へ分解される可能性がある。この物質は土壌中

では，高い流動性があり，地下水を水源とする水道に出るかも知れない。水棲動物中での

トリクロロエチレンの生物濃縮はあまり高くない (5)。

14.9.2 分析方法

ノfージトラップガスクロマトグラフ法が， 0.01 -1500μg/lの濃度で水道水中のトリク

ロロエチレンの測定に使われる (6)。質量分析計は，同定に用いられ，検出限界は， 0.2 

μg/lである (7)。

1) 空気中の換算係数 1ppm= 5.46mg/mJ 
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14.9.3 環境中の濃度及びヒトへの暴露

大気

地方及び都市地域の大気中からそれぞれ 0.16μg/m3及び2.5μg/m3の平均濃度で検出

された (5)。

水

トリクロロエチレンは，排水として直接放出されるか，大気中から水中へ溶解するか，

塩素処理による副生成物として生成されると考えられる (5，8)0 1976 -77年の米国にお

ける水道水の調査で、は， トリクロロエチレンは， 113都市中 28都市で 2.1μg/lの平均濃

度で検出された (9)。トリクロロエチレンは 米国で水源である地下水の水源調査で意図

的に集められた 158サンプルのうち 24%に存在していた。中央値は 1μg/l，最大値は 130

μg/l (1箇所)であった (5)。

食物

トリクロロエチレンは，肉で 10μg/kg以下，果物や野菜では 5μg/kg以下，イギリス

の茶では 60μg/kg以下の濃度で検出された (1，10)。また，米国のマーガリンサンプル

において， 440 -3600μg/kgの範囲で検出され，そして，穀物を原料とする食品で，最

大 2.7μg/kgの濃度で検出された (5)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

トリクロロエチレンは蒸気圧が高いために，ヒトの暴露は汚染されている空気の吸入に

よるものが最も大きい。トリクロロエチレンは，水から速やかに揮発し，また，ほとんど

生物濃縮されないので，水道水や食物からの暴露は顕著な健康リスクを引き起こさないも

のと思われる。

14.9.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

トリクロロエチレン 546mg/m3吸入後のヒトの血液と呼気の分析で，暴露後 1時間で

最大濃度に達することが示されている (1，5)。ラットにトリクロロエチレンを経口投与す

るとその 72-85%が呼気中に，また， 10 -20%が尿中に排i世される (11)。このことは

少なくとも投与されたトリクロロエチレンの 80%が全身に吸収されたことを示している。

吸入後に胎盤を通して暴露することがヒトで示されている(胎児と母体の血中濃度の比率

は， 0.52 -1.90の間であった) (12)。ラットにトリクロロエチレンを経口投与すると体

内に広く分布し，特に体脂肪組織から高濃度のトリクロロエチレンが検出されている。

ヒトにおける吸入実験から投与量の 40-75%が代謝されたことが示されている (5)。

尿中の主代謝物は， トリクロロアセトアルデヒド， トリクロロエタノール， トリクロロ酢

酸， トリクロロエタノールグルクロニドである (14)。代謝における重要な中間代謝物は，

反応性の高いエポキシドである， トリクロロエチレンオキシドであり，それは核酸とたん

ぱく質をアルキル化する (11)。トリクロロエチレンの半減期は約1.5時間である (15)。代
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謝物は，ゆっくり排j世される。ヒトの尿での生物学的な半減期は， トリクロロエタノール

約 50時間， トリクロロ酢酸36-73時間である (16，17)。

14.9.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

ラットとマウスのトリクロロエチレンの急性経口 LD50は，それぞれ 4920mg/kg体重

および2400mg/kg体重である。

短期暴露

1週に 5日， 6週間にわたり， 0， 100， 200， 400， 800， 1600， 2400， 3200mg/kg体重/

日の投与量で， Swiss-Coxマウス (12-24匹の雄)にトリクロロエチレンをコーンオイ

ルに懸濁して経口投与した研究から， 100mg/kg体重/日以上の投与量において，用量依

存的な肝臓DNA含量，相対的肝臓重量の増加が認められている。また，グルコースー6ー

リン酸は，雌のラットで 800mg/kg体重/日以上の投与量で 30-40%減少した。 LOAEL

は， 100mg/kg体重/日であった (19)。

Fischer344/Nラットと B6C3F1マウス (10匹/群)に， 1週に 5日の割合で 13週間卜リ

クロロエチレンをコーンオイルに懸濁して経口投与した(雄ラットでは最大 2000mg/kg

体重/日まで，雌ラットでは最大 1000mg/kg体重/日まで，マウスでは 6000mg/kg体重/

日までの投与量)でトリクロロエチレンをコーンオイルに入れて経口投与した。マウスで

は， 30∞mg/kg体重/日投与群及ぴ6000mg/kg体重/日投与群で生残率が，著しく減少し

た。 2000mg/kg体重/日投与群の雄ラットと 750mg/kg体重/日以上の投与群の雄マウス

で体重が減少した。内部皮質の細胞拡大及び腎臓の細胞核が肥大化が， 1000mg/kg体重/

日及び2000mg/kg体重/日投与群雄雌ラットと 3000及び6000mg/kg体重/日投与群雄雌

マウスで観察された (20)。

ラットにトリクロロエチレンを 300mg/m3を1週間に 5日の割合で 14週間暴露する

と脂肪の蓄積に起因すると思われる肝臓重量の増加が確認された。血液学的パラメー

ター，肝臓，腎臓の機能試験，血糖値及び相対的臓器重量は，対照群とほぼ同じであった

(21)。

長期暴露

トリクロロエチレン(エピクロロヒドリンは存在しない)の毒性が， F344ラットと

B6C3F1マウス(性別，投与量ごとに 50匹)で検討された。ラットには 0，500， 1000 

mg/kg体重/日，マウスには 0，1000 mg/kg体重/日の用量で， 1週間に 5日で 103週間，

コーンオイルに懸濁して投与された。雄のラット及びマウスで生残率が減少したが，雌で

は有意な変化は認められなかった。細胞拡大で特徴づけられる有毒な腎臓症が， 500及び

1000mg/kg体重/日投与量のラット及ぴ 1000mg/kg体重/日投与のマウスで確認された。

ラットでは 500mg/kg体重/日，マウスでは 1000mg/kg体重/日の LOAELが確認された
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(20)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

1週間に 5日で 6週間， 1， 10， 100， 1，000 mg/kg体重/日の用量でトリクロロエチレ

ンを雄の Long-Evansラット (10匹/群)に強制経口投与した場合，精子数，運動性ある

いは形態についての有意な影響は認められなかった。 100mg/kg体重の投与量では，交尾

行動が，暴露の初めの 4週間では弱くなったが， 5週目には通常の状態に戻った (13)。

雌雄の Fischer344ラットにトリクロロエチレン(マイクロカプセル中)を約 0.75，

150， 300 mg/kg体重/日の用量で交尾前の 7日から投与した実験が行われた。皐丸及び精

巣上体の重量がFl世代で減少したが，病理組織学的変化は観察されなかった (22)。トリ

クロロエチレンを 750mg/kg体重/日まで与えられた CD-1マウスの同様の研究では， Fo 

の雄マウスの 45%，Flの雄マウスの 18%で精子運動性が減少した。 Fo及びFlマウスの

交尾，繁殖力及び生殖能力について，用量に依存した影響はなかった (23)。

妊娠 6-15日の間， 1日に 7時間， 1600mg/m3のトリクロロエチレンに暴露されたラ

ットとマウスでは，脳内出血や皐丸の降下が確認されたが，催奇形性影響は全く認められ

なかった (24)。

変異原性及びその他の関連症状

トリクロロエチレンの遺伝毒性については，多数の研究がある。しかし，試験物質中の

不純物質と自らが突然変異原性物質である安定剤の存在の部分で評価は対立している。 zn

vitro試験からは， トリクロロエチレンは，陰性あるいは疑陽性であることが示唆されて

いる (1，25)。雄 NMRIマウスにトリクロロエチレンを 4-10 m mol/kg体重の腹腔内投

与すると 1時間後に，肺にはなかったが，肝臓と腎臓の一本鎖 DNAの損傷が用量依存的

に増加することが観察されている (26)。

発ガン性

コーンオイルに添加して経口によってトリクロロエチレンを投与された雄雌の B6C3F1

マウスにおいて，肝細胞の腫療の顕著な増加が認められている (27)。しかし，肝臓腫傷の

低いパックグラウンド発生率のマウスの変種を用いた同様の研究では，腫傷発生率の増加

は認められなかった (28)0 250mg/kg体重のトリクロロエチレンをコーンオイルに添加し

て経口投与された雄のラットでは，腎臓腫場のわずかな増加傾向が認められたが，この腫

場は，ヒトにとって重要で、あるかどうかは疑わしい (1，29)。

1週間に 5日で 18ヶ月， 546， 819 mg/m3のトリクロロエチレン (1日に 6時間)を雌

のHAN: NMRIマウスに暴露した吸入実験から，用量依存的な悪性のリンパ腫の増加が

観察されている。(この系統のマウスは，自然発生的なリンパ腫の発生率は高い) (30)。

820， 2460mg/m3のトリクロロエチレンに暴露された雌 ICRマウスでは，対照群と比較

して高い肺腺ガンの発生率を示した。しかし，雌の Sprague-Dawleyラットでは，その現

象は認められていない (31)。
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14.9.6 ヒ卜への影響

トリクロロエチレンを高濃度で急性暴露すると，中枢神経系の機能低下を引き起こす

(32)。空気中濃度 147mg/m3のトリクロロエチレンに 4時間暴露すると，眠気と粘膜炎

症を引き起こした ;442mg/m3では頭痛を引き起こした。 10.9g/m3では 5分で，眠気，

無気力，吐き気が観察された。 10.9g/m3以上の濃度での長期間暴露は，昏睡や呼吸機能

低下を引き起こすかもしれない (5)。輸血が困難である患者に麻酔剤としてトリクロロエ

チレンを使用した時，肝臓の機能低下を起こし致死を招く場合がある (33)0 15 -25 ml 

(21 -35g) のトリクロロエチレンを経口によってヒトが暴露されると，日匝吐，腹痛が生

じ，一時的な意識不明に陥る (34)。

トリクロロエチレンを職業的にヒトが暴露されると，肝機能の指標である血清アミノト

ランスフエラーゼ活性が増加する (35)。食欲減退，睡眠不安，運動失調症，目まいや頭

痛，短期間の記憶損失等の神経学性異常は， 1ヶ月から 15年の聞に， 76 -464mg/m3の

トリクロロエチレンに暴露されていたことと相聞があった (5)。

14.9.7 暫定ガイドライン値

トリクロロエチレンは，国際ガン研究機関 (IARC) によってグループ3 ヒトへのそ

の発ガン性に関して等級別にしていない，に分類されている (35)。トリクロロエチレン

は，マウスの肺と肝臓に腫場を引き起こすが，他の種についてガンを引き起こすという決

定的な証拠がない。トリクロロエチレンは，バクテリアと酵母に対して弱い突然変異原誘

発物質である。

マウスの 6週間の研究での相対的肝臓重量に対して重要な影響を及ばさないための

LOAEL 100 mg/kg体重/日に 3000の不確実係数を適用することによって， TDIは23.8

μg/kg体重 (1週間に 5日間の暴露を標準とした)であることが推定された (19)。不確実

係数構成要素は，異種または同種の生物種内の変化で 100，発ガン性について限定された

証拠で 10，さらに，研究の持続期間が短いことと NOAELの代わりの LOAELを使用し

たことを考慮して 3が追加された係数である。水道水に TDIの 10%を割りあてることに

よって 70μg/l (丸めた数値)の暫定ガイドライン値が得られる。
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14.10 テトラク口口工チレン

14.10.1 一般情報

存在形態

CAS nO.127 -18-4 

分子式 C2Cl4 

テトラクロロエチレンの別名としてテトラクロロエテンやパークロロエチレンカfある。

物理化学的性質 (1-3) 11 

性質 値

融点

j弗点

密度

蒸気圧

溶解度

オクタノール/水分配係数

快適・利便上の性質

19
0

C 

121
0

C 

1.623 g/ml (250

C) 

2.53 kPa (25
0

C) 

150mg/1 (250

C) 

2.86 (log表示)

テトラクロロエチレンの臭気閲値は，水中で O.3mg/l，大気中で 7mg/m3である。 (3)

1) 空気中の換算係数 1pprn = 6.78 rngfrn3 
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主な用途

テトラクロロエチレンは主にドライクリーニング産業において溶剤として利用されてい

る。金属産業における脱脂剤や熱伝達媒体，また，フッ化炭化水素の製造にも利用されて

いる (1，4)。

環境中の挙動

環境中に放出されたテトラクロロエチレンは，大部分が大気中で検出される。テトラク

ロロエチレンは，大気中で光化学反応で発生したヒドロキシルラジカルによって 96-

251日の半減期でフォスゲンやクロロアセチルクロライドへ分解される (3)。水中では，

テトラクロロエチレンは加水分解や光分解されにくいが，微生物による生分解によってジ

クロロエチレン，塩化ビ、ニル及びエチレンに分解される。テトラクロロエチレンは水中か

ら揮発しないのでワ~中に長期間存在しうる。テトラクロロエチレンは， 72-534 の土壌

吸着係数をもっており，水中からより土壌中からの方が揮発しにくく，また，土壌中でか

なり流動性が高いと予想される。嫌気性土壌では，分解が起こるかもしれない。動物によ

る生物濃縮や食物連鎖は生じない (3)。

14.10.2 分析方法

ノfージアンドトラップーガスクロマトグラフ法は 水道水の中のテトラクロロエチレン

の測定に利用される (5)。質量検出器，電子捕獲型検出器 (ECD)，水素炎イオン化検出

器 (FID)及びハロゲン検出器が，その分析に使用可能であり，検出限界は 0.1から1.9

μg/lである (3，6)。

14.10.3 環境中の濃度及びヒトへの暴露

大気

英国の都市大気中のテトラクロロエチレン濃度は， 0.7以下から 70μg/m3の範囲で変

動する (7)。ミュンヘンでは，郊外と都市部の大気濃度はそれぞれ4と6μg/m3であった

(8)。米国の調査では，地方で 0.01μg/m3以下，都市地域では 6.7μg/m3以下の濃度で検

出された (9)。

水

1976 -77年の米国の水道水の調査では， 105サンプル中 9サンプルでテトラクロロエ

チレンが検出され，その濃度範囲は 0.2-3.1μg/l (平均で 0.8μg/l)であった (10)。米

国の水道の他の調査で、は，井戸水を使用している全ての水道の 3%でテトラクロロエチレ

ンが0.5μg/lかそれ以上の濃度で含まれていたが，表流水を使用している水道ではより

低濃度のテトラクロロエチレンしか検出されなかった (2)。英国の公営水道の水ではo4 

μg/lの濃度でテトラクロロエチレンが検出された (1，7)。そして，日本では，全井戸のお

およそ 30%で0.2から 23000μg/lの濃度範囲で検出された (3)。スイスでは， 954μg/lも
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の高濃度のテトラクロロエチレンが，汚染されている地下水から検出された (11)。嫌気性

の地下水中では，テトラクロロエチレンは塩化ビ、ニルのような有害な化合物に分解される

可能性がある (3)。

食物

英国の海産物中のテトラクロロエチレンは， 0.5から 30μg/kgの範囲で検出された

(7，12)。他の食品では，オレンジジュースの不検出 (0.01μg/kg以下)からバターの 13

μg/kgの範囲であった (13)。ドライクリーニング設備の近くで貯蔵された，または，売

られる食品(特に脂肪含有量か高いもの)ではかなり高濃度で含まれている可能性がある

(14)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

空気中のテトラクロロエチレンの濃度を 6μg/m3 成人の空気摂取量を 20m3とすれ

ば，見積もられる暴露量は，約 120μg/日である。もし水道水がテトラクロロエチレンを

0.5μg/l含むとすれば， 1日に 21の水を消費する成人では，一日の平均暴露量は 1μgで

ある。平均の暴露量を決定するためには，食品中のテトラクロロエチレン濃度のデータは

不十分で、ある。

14.10.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

動物実験からテトラクロロエチレンは，胃腸管から速やかに完全に吸収されることが示

されている (3，15)。ボランティアのヒトにテトラクロロエチレンを連続吸入暴露すると，

約 2時間後には，プラトーに達すると報告されている (16)。放射線でによりラベルされ

たテトラクロロエチレンをラットに経口投与すると，その放射活性は主に肝臓，腎臓及び

脂肪組織で検出される (15)0 0.4μg/lを対照とした場合，職業的に暴露された被験者で

は， 2500μg/l程度の高い値が全身の血液で存在していた (17)。

テトラクロロエチレンの代謝物は，ヒトと実験動物では類似するようである (1，18， 

19)。テトラクロロエチレンは，シトクロム P-450系により，テトラクロロエチレンオキ

シド及びトリクロロアセチルクロライドに代謝されてトリクロロ酢酸及びトリクロロエタ

ノールに変化する。トリクロロ酢酸は，ラットではわずかしか生成されないのに対して，

マウスでは主代謝物として生成される (20)。ヒトでは，投与量の1.8%のみがトリクロロ

酢酸に変化した。その1.0%は67時間で未知代謝物に変化した (21)。

代謝の飽和が，ラットの吸入研究 (22)やマウスの経口投与研究(23)で観察された。酸化

経路を経た代謝の飽和の後に，腎臓の戸リアーゼによって活性化され，グルタチオン抱

合により高反応性のトリクロロピニルチオール化合物を生成する 2番目の代謝経路が，ラ

ットの腎臓で起こることが示唆されている。この代謝経路は，ヒ卜にはなく (22)，雄ラッ

トのみで顕著で、あるようである (24)。

テトラクロロエチレンは主に肺から体外へ排j世される。，半減期はおよそ 65時間であ
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る (1，25)。トリクロロ酢酸の半減期は 144時間で，尿により排世される (1，26)。

14.10.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

雄及び雌のラットについて，一回の経口投与 LD50が，それぞれ，3835及ぴ 3005

mg/kg体重であることが示されている。急性毒性は，中枢神経系の機能低下が特徴的で

ある (27)。

短期暴露

雄の Swiss-Coxマウス群に，テトラクロロエチレンをコーンオイルに懸濁して， 1週間

に5日， 6週間 0，20， 100， 1000及び， 2000mg/kg体重の用量で経口投与した (0，14， 

70， 700及び， 1400mg/kg体重/日に相当する)0 70mg/kg体重/日投与群のマウスでは，

肝臓のトリグルセリド及び相対的肝臓重量の増加が認められた。さらに高用量になると，

肝毒性による DNA含有量の減少，血清アラニンアミノトランスファーゼ活性の増加，血

清グルコースーかホスファターゼ活性の減少及び肝細胞の壊死，変質，倍数体が認められ

た。 NOAELは， 14mg/kg体重/日であった (23)。

Sprague-Dawleyラット(性別，投与量ごとに 20匹)に 90日間， 14， 400， 1400 mg/kg 

体重の用量のテ卜ラクロロエチレンを飲料水に添加して与えた。最高用量群の雄と中間及

ぴ最高用量群の雌では，体重が有意に減少した。また，相対的肝臓重量及び相対的腎臓重

量の増加(肝毒性の根拠となりうる)が， 2つの高用量群で観察された (27)。

テトラクロロエチレン 1340mg/m3の空気に 4時間暴露後のマウスの肝臓にはわずかな

脂肪質の変質があった (28)0 1日に 4時間，週に 6日間， 8週間この濃度で暴露した場合，

重い機能障害がさらに観察された (29)。

長期暴露

雌雄の Osborne-Mendelラット及ぴB6C3F1マウスに，471 -lO72mg/kg体重/日の範

囲の用量で 78週間，コーンオイルに添加したテトラクロロエチレンを経口投与した。死

亡数の増加および尿細管退と，浮腫等の腎障害が，投与された全ての個体で観察された

(30)。

1週間に 5日間， 103週，テトラクロロエチレン 0，1.36， 2.72 g/m3を吸入投与された

F344ラットではテトラクロロエチレン投与群で生残率の顕著な減少，腎臓の核損傷(雄

雌)及び腎臓の管状細胞過形成が引き起こされた(雄)0 B6C3F1マウスへ同様の暴露をす

ると，生存率の減少，腎障害，管状細胞過形成，腎臓円柱増加が，肝臓の萎縮，壊死と同

程度に生じた (31)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

テトラクロロエチレンの吸入暴露によって，マウス，ラット及びウサギにおいて母体及

ぴ胎児の毒性が認められた (3)。
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変異原性及びその他の関連症状

短期投与の研究から，テトラクロロエチレンはマウスに一本鎖 DNAの損傷を引き起こ

すが，ラットの骨髄やヒトのリンパ細胞には染色体異常を引き起こさないということが明

らかにされている (1，30， 32) 0 Salmonella か'Phimurium，Escherichia ColiとSacchar-

omyces cerevzszaeを用いた invitro試験では，テトラクロロエチレンはミクロゾーム添加

による代謝活性化，不活性化に関わらず陰性であった。

発ガン性

0， 1.36， 2.72 g/m3 (1日に 6時間，週に 5日， 103週間)のテトラクロロエチレンを

F344/Nラットへ吸入暴露したとき，雄では腎臓管状細胞に腺腫と腺ガンの合併症の発生

率がわずかに増加した(ただし，統計学的に有意でない)0 雄雌のテトラクロロエチレン

投与群において，単核細胞白血病発生率の増加が観察された。過去の対照群と比較しで

も，この発生率は異常に高かった (31)。

雄ラットの腎臓腫蕩の誘導は，反応性の高い代謝物の生成及び硝子滴の腎臓蓄積による

細胞損害の複合作用によるものであることが示唆されている (33，34)。

B6C3F1マウスに，0， 1.36， 2.72 g/m3 (1日に 6時間で週 5日， 103週間)のテトラク

ロロエチレンを吸入暴露すると，雄及び雌において肝細胞のガン腫が増加するという結果

が得られた (31)。テトラクロロエチレンをコーンオイルに添加して経口投与した場合の生

物学的検定から，雄雌マウスで肝細胞のガン腫発生率の増加が認められている

(Os borne -Mendelラットでは認められない)。この実験で肺炎によって両方の種で生残率

が減少したが，その後に発ガン性のある不純物がテトラクロロエチレン中に存在していた

ことが示された (30)。

マウスにおいて，テトラクロロエチレンの肝細胞に有害な影響及び発ガン性に関連する

影響はトリクロロ酢酸に起因していることが示唆されている。また，テトラクロロエチレ

ンからトリクロロ酢酸への生成は，ラット，ヒトよりマウスの方が多い (19，35)。さらに，

マウスはトリクロロ酢酸やベルオキシゾームの増加に対してラットより敏感である (36)。

14.10.6 ヒ卜への影響

伝染病寄生虫を抑制するため，患者に経口投与した 4.2-6gのテトラクロロエチレン

が，酪酉T，知覚の歪曲及び陽気といった中枢神経系への影響を引き起こした (37)。日，

耳，中枢神経系，染色体，口裂異常といったいくつかの生育上の影響が，汚染さた水道水

中のテトラクロロエチレン及び他の溶媒への暴露に関係していた (38)。女性ドライクリー

ニング労働者における吸入暴露は，月経の不調や自然、発生的な流産を含む生殖器への影響

と関係していた (39，40)。

1890 -2600mg/m3のテトラクロロエチレンに職業上暴露したヒト(男)のグループ

を含むいくつかの報告と小規模の疫学的及び臨床研究は，そのような暴露と重大な中枢神

-418 



経系障害に関連あることを示唆している (1，41-43)。しかしながら，労働者はしばしば

同時にいくつかの溶剤に暴露されていた (44)。テトラクロロエチレンの発ガン性の証拠が

洗濯及びドライクリーニング労働者の観察によって得られたが， IARCでは不十分である

と評価された(45)。ガン発生率の増加がいくつかの調査研究で報告され(1，46 -48)，テ

トラクロロエチレンに暴露された労働者において発ガンリスクが増加していることがケー

スーコントロール研究で見いだされている (49，50)が，他の化学物質への同時暴露や例数

が少ないことから，明確な結論を導き出すことは困難である。

14.10.7 ガイドライン値

IARCは，テトラクロロエチレンをグループ 2B (動物に対する発ガン性)に分類する

ための十分な証拠があるという結論を下した (45):これは，発ガン物質の可能性があるこ

とを示している。テトラクロロエチレンはマウスに肝腫蕩を引き起こすことを示してい

る。また，ラットの単核の細胞白血病と雄のラットの腎臓腫蕩についてのいくつかの証拠

がある。しかしながら，全体的評価としては，これらの証拠は，テトラクロロエチレンに

遺伝毒性はないことを示している。

全体としては，遺伝毒性のないという証拠及びラットで腎臓腫蕩に至る代謝経路の証拠

を考慮して， NOAELに適当な不確実係数を使用して TDIを計算することは適当である。

雄マウスの 6週間の経口投与の研究と雄及び雌ラットの 90日間の水道水の研究で、は，ど

ちらの研究でも肝毒性の NOAELは 14mg/kg体重/日であった (23，27)。これは不確実

係数として 1000 (生物種の違いとして 100，発ガン性の可能性として 10) を適用して，

14μg/kg体重の TDIが計算された。 2つある重要な研究のうちの 1つのテトラクロロエ

チレンのデータベースと水道水からの摂取量を考慮して，実験時間の長さを反映する不確

実係数の追加は不必要であると思われた。ガイドライン値は，水道水の寄与率を 10%と

して 40μg/l (丸めた数値)である。
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ベンゼンは，スチレン/エチルベンゼン，クメン/フェノール，シクロヘキサンといっ

た化学工業で用いられる (1)。ベンゼンを溶媒として使用することは，ここ数年でかなり

減ってきた (3)。ベンゼンはガソリンのオクタン価を高めるための添加剤として使用され

ている (2)。

1) 空気中の換算係数 1ppm = 3.2 mg/m3 (20'C， 101.3 kPa) 
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環境中の挙動

土壌中では，好気的条件でのみ生物分解を受ける。表流水中では，急速に気化するか，

数日から数週間の半減期で生物分解を受けるか，あるいは数週間から数カ月の半減期でヒ

ドロキシラジカルと反応する。大気中では，約 5日の半減期でヒドロキシラジカルと反

応する (4)。

14.11.2 分析方法

パージトラップガスクロマトグラフ法で PID検出器を用いることで， 0.02 ~ 1500μg/l 

までの分析が可能である。同定は質量分析法で行う(検出下限は 0.2μg/lである。) (4)。

14.11.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

大気

田舎における天然由来(山火事や油の浸出によるもの)のベンゼンのパックグランド濃

度は 0.3から 54μg/m3にわたっている。都会における標準的なベンゼンの大気中の濃度

は50μg/m3である。 1963年から何回か行われた調査によると，大部分が自動車排出ガス

に由来する，ベンゼンの環境大気中の平均濃度は， 5から 112μg/m3にわたっている (1)。

室内でのベンゼンに対する暴露は，喫煙している場合や建物がベンゼンに汚染された土

地に建てられた場合に起こる。ある場合には，ベンゼンの濃度は 34μg/m3 (生活空間)

から， 230μg/m3 (床下)までの範囲に及んだ。ベンゼンはタバコの煙の中心部分 (0.01

~ O.lmg/タバコ 1本)，副流部分 (0.05~ 0.5mg/タバコ 1本)の双方から検出される

(3)。アメリカにおける 3つの州の調査では，室内でのベンゼンの加重平均濃度は 9.8~ 

16μg/m3であるが，室外では 0.4~ 7.2μg/m3であった (5)。

水

水中のベンゼンは，大部分が空気中からのとけ込み，ガソリンやその他の石油系物質の

浸出，化学工場からの排水によるものである。化学工場排水からは 179μg/l以下のベン

ゼンが検出された(1)。海水中では， 5 ~ 20ng/1 (沿岸部)から 5ng/1 (遠洋)の範囲

でベンゼンが検出された (3)0 1976年にライン川で 0.2から 0.8μg/l検出された (6)。特

定の排出源により汚染された地下水からは， 0.03 ~ 0.3mg/1検出された (7)。

ベンゼンはカナダの 30の浄水場の飲料水から 50~ 60%の割合で検出された。その平

均的な濃度は 1から 3μg/lであった(最大値は 48μg/l) (8)。アメリカにおける連邦政

府の飲料水に関する調査では，地下水を水源としている水道事業体のおおよそ1.3%から

0.5μg/l以上のベンゼンが検出された(最も高濃度の検出例は 80μg/lであった。) (4)。

食物

ベンゼンは，包装用の金属箔からの溶出あるいは環境汚染により，食物中に存在するこ

とがある。いくつかの食物については報告例がある。(卵 500~ 1900μg/kg，ラム肉 120
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μg/kg，放射線照射された牛肉 19μg/kg，加熱あるいは缶詰にされた牛肉 2μg/kg) ま

た，小タラ，チーズ，とうがらし，パイナッフ。ル，クロフサスグリからも検出されている

(9)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

ベンゼンへの暴露はかなり差が大きい。非喫煙者の一日当たりの平均暴露量は 200-

450μg/日である。食物からのベンゼン摂取量は 180μg/日と計算されているが，食物中

のベンゼンの濃度に関する情報が不足しているので この値は大まかな参考程度にしかな

らない。喫煙者のベンゼン暴露量は 2-3倍(都会)， 2 -6倍(田舎)だけ上昇する。

飲料水からのベンゼン摂取量は.通常，食物や空気からの摂取量に比べて低い (3)。

14.11.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

ベンゼンを吸入すると，速やかにかなりの割合 (30-50%)で吸収される。動物実験

では，ベンゼンを食物摂取すると 100%胃腸管から吸収される。皮膚吸収されるのは 1%

以下である。吸収されるとベンゼンは，投与方法にかかわらず全身に広く行きわたる。暴

露されなくなると体内中のベンゼンの濃度は急速に減少する。体内への取り込みのあと

で，脂肪組織のベンゼン代謝物の濃度はかなり高い。

吸収されたベンゼンの代謝及ぴ排j世は実験動物とヒトとで同じ経路を取ることが明らか

にされている。ベンゼンはそのほとんどが主に肝薬物代謝酵素系によってフェノールに変

化する。(骨髄でも同様の変化が起こる。)少量のフェノールはヒドロキノンとカテコール

に変化する。ごく少量のフェノールはフェニルメルカプタル酸や tムコン酸に変化する。

1回の投与量の 12-14% (実験動物では 50%まで)のベンゼンがそのまま呼気により排

植される。ヒトの呼吸器によるベンゼンの除去は三段階の作用である。尿にはわずかの未

変化体が排植され，残りは抱合体化フェノールとして排i世される (3，9-11)。

14.11.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

ベンゼンの急性毒性は低しミ。経口投与によるマウスとラットの LD50は，1 -lOg/kg 

体重である。 2.8時間の LC50は15-60g/m3である (3)。

長期暴露

低濃度のベンゼンに繰り返し暴露されると，最初に影響が現れるのは血液と造血組織で

ある (3)。ベンゼンを 32-65mg/m3の濃度で、マウスに長期暴露させると，血液細胞の構

成要素の早期における分化を抑制する (12)。

ベンゼンを 103週間週 5日， 0， 5， 100， 200 mg/kg -体重ずつ F344/Nラットに強制経

口投与し， 0， 25， 50， 100 mg/kgずつ B6C3F1マウスに強制経口投与したところ，牌臓

小胞のリンパ球枯渇(ラット)と胸腺のリンパ球枯渇(雌ラット )，骨髄の血液過形成
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(マウス)， リンパ球不足と白血球減少(ラットとマウス)を含む血液学的影響が，最低用

量でも見られた (13-15)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

ベンゼンは妊娠毒性を示す投与量においても催奇形性を示さない。しかしマウスとラ

ットで佐子に対する毒性と胎子に対する毒性は， 65mg/m3の低いレベルでも観察されて

いる (9)。

変異原性及びその他の関連症状

ベンゼンは，いくつかのバクテリア，酵母において DrosoPhilamelanogasterを用いた伴

性劣性形質致死突然変異試験やマウスのリンパ細胞を用いた突然変異試験では，変異原性

を示さなかった。植物やほ乳類の体細胞を用いた試験では，in vitro， in vivoいずれの染

色体異常試験でも陽性であった。ベンゼンの clasto-genic活性は水酸化代謝物によるもの

である。ベンゼンとその代謝物は細胞分裂における紡錘体の形成を妨害するかもしれない

が， DNAに直接作用することはおそらくないであろう。しかしベンゼンと核酸が結合

するという報告例がある (3，10， 15)。

発ガン性

ベンゼンはラットとマウスの経口投与試験では，多くの組織に悪性腫蕩を発生させ，発

ガン性を示した。ベンゼンを週 5日103週間 (F344/Nラット 0，5， 100， 200 mg/kg， 

B6C3F1マウス :0， 25， 50， 100 mg/kg)強制経口投与した研究がNTPにより行われて

いる。用量依存的に造血組織， Zymbal腺，噴門洞，副腎に非新生物形成あるいは新生物

形成が両種の雌雄に観察された。さらに，ラットでは口腔に，マウスでは肺，肝臓，

harderian腺，包皮腺，卵巣，乳腺にベンゼンの影響がみられた(13-15)。

14.11.6 ヒトへの影響

高濃度ベンゼンの急J性暴露により，中枢神経系が最初に影響を受ける。 65g/m3の急性

暴露は死を招く。死にいたる場合には大量出血がみられる (3)。

162mg/m3以上の濃度での職業暴露により，無形成性貧血などの造血系への毒性が生じ

る。白血球が最も影響を受けやすい (10)。

高濃度のベンゼン(孟 325mg/m3)に暴露させると白血病になる。その多くの場合には，

その前に無形成性貧血になる o 2つの疫学的調査やいくつかの事例研究では，ベンゼンへ

の暴露と白血病(とくに急性の骨髄の白血病)とが相聞がある (16，17)。ベンゼンの血液

学的症状に関しては，末梢リンパ球への細胞遺伝的影響が観察された (3，9， 11， 18)。

14.11.7 ガイドライン値

ベンゼンはマウスとラットに対して，吸入と経口投与により，多くの組織に悪性腫療を

生じることで発ガン性を示す。 IARCは，ベンゼンをヒトに対して発ガン性がある物質グ
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ループ 1に分類している (18)。標準的なバクテリアを用いたバイオアッセイでは，突然変

異や DNA損傷を引き起こさなかったが，tn vwo試験では多くの生物種に対して，染色体

異常を引き起こす。

ベンゼンの明らかなヒトや実験動物に対する発ガン性と染色体異常を引き起こすことか

ら，生涯発ガンリスクを求めるために，定量的な外挿法を用いた。吸入暴露により白血病

を引き起こす疫学的研究から，生涯発ガンリスク 10-6に対応する飲料水中の濃度は

1μg/lと求められた(生涯発ガンリスク 10-5，10-4に対応する飲料水中の濃度はそれぞれ

10μg/l. 100μg/lである。) (15)。

食物摂取によるヒ卜への発ガンリスクに関する情報は入手不可であるため，ラットとマ

ウスに 2年間強制経口投与を行った実験結果からリスクを見積もった (13)。線形多段外挿

モデルとしてはいくつかのデータが欠けているが，正確な線形外挿モデルが用いられた。

雌のマウスにおける白血病とリンパ腫の発生と，雄のラットにおける口腔の鱗片細胞のガ

ン発生から求められた. 10て 10-5 • 10-6の発ガンリスクに対応する飲料水中濃度はそれ

ぞれ 100-800， 10 -80， 1 -8μg/lである。これらの値は， 10-5の生涯発ガンリスク

に対応する前の飲料水中のガイドライン値 10μg/lにほほ等しい。

生涯発ガンリスク 10ーへ 10-5，10-6に対応するガイドライン値はそれぞれ，100， 10， 1 

μg/lである。
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14.12 トル工ン

14.12.1 一般情報

存在形態

CAS no. 105-88-3 

分子式 C7Hs 

IUPAC名干念はメチルベンゼンである。
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物理化学的性質 (1，2) 11 

性質

物理的状態

融点

沸点

蒸気圧

密度

水溶解度

オクタノー lレ/水分配係数

快適・利便上の性質

値

清浄な無色の液体

95
0

C 

1l0.6
0

C 

3.78 kPa (25
0

C) 

0.8623g/cm3 (15.6
0

C) 

535mg/1 

2.69 (log表示)

トルエンは甘く，刺激性のベンゼンに似た臭いがする。吸入によりヒトが異臭を感じる

最低の濃度は， 0.64から 139mg/m3である (3)。水中での臭気の閲値は 0.024~ 0.17mgfl 

である。味の闘値は 0.04から 0.12mg/1である (2，4， 5)。

主な用途

トルエンは主に溶媒として使われている。特に，塗料や，コーティング材，ゴム，油，

樹脂等の溶媒として使われている。そして，ベンゼン，フェノール，そのほかの有機溶媒

製造の原料として使われている。ほとんどのトルエン(ベンゼンートルエン キシレン混

合体の形)はガソリンの混合剤に使われている。

環境中の挙動

トルエンは大気中では直ちに分解する。それは大気中で原子状の酸素，過酸化ラジカ

ル，ヒドロキシラジカルやオゾンと反応し，分解されるのである。その大気中での半減期

は 13時聞から 1日である (1，6)。

表流水中のトルエンは急速に大気中に気化する。その半減期は水深の増加にともなって

長くなるが， 25tで約 5時間である。表流水中のトルエンでは，生物分解や吸着による除

去はあまり重要で、はない。土壌中で生物分解される割合は， 20日後で 63から 86%である

(7)。

環境中でのトルエンの分布は，流出状況が分かつていれば，モデルを用いて計算するこ

とができる (8)。例えばオランダでは，大気，水，土壌中のトルエンの割合はそれぞれ

98.6%， 0.8%， 0.6%である (6)。

14.12.2 分析方法

ノ¥-ジトラップガスクロマトグラフ法で PID検出器を用いることで，水中のトルエン

濃度が0.02~ 1500μg/lの範囲で分析可能である (9)。同定は質量分析法を使う (10)。大

気，土壌，その他の媒体中のトルエンの分析方法は Fishbein& O'Neillによってまとめ

1) 空気中の換算係数 1ppm = 3.75 mg/m3 
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られている (11)。

14.12.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

大気

世界における都会の平均的な大気中のトルエン濃度は， 2から 200μg/m3であり，高濃

度の地域は交通密度が高い地域である。田舎ではそれよりも低い濃度 (0.2~ 4μg/m3) 

である。室内での濃度は 17から 1000μg/m3であり，外気中の濃度や喫煙状況と相聞が

ある (1，6)。

水

ドイツにおける雨水中の濃度は， 0.13 ~ 0.70μg/lであった (12)。オランダにおける平

均的な値は 0.04μg/lであった (6)。

トルエンは多くのアメリカの河川水から 1~5μg/l 検出された (1) 0 0.8μg/lのトルエ

ンがドイツ， 1.9μg/lがスイスのライン川から検出された(13)。沿岸海域では 0.01~ 1 

μg/l検出された (14)。

特定の汚染源により汚染された地下水からは， 0.2 ~ 1.1mg/1のトルエンが検出された

(15)。アメリカで 1983年に検出されたトルエンの最高濃度は1.4μg/lであった (2)。

飲料水として用いられている地下水の約 1%が卜ルエンの濃度が0.5μg/lを越えていた

(2)。カナダでは， 30の浄水場を調査したところ，飲料水中のトルエンの濃度は平均で 2

μg/lであった (16)。オンタリオ州の飲料水の調査では， 0.5μg/lまでの濃度のトルエン

が検出された (17)。トルエンは飲料水の貯留タンクに使われている合成コーティング剤か

らも容易に溶出する (18)。

食物

魚から 1mg/kgのトルエンが検出された (19)。シクロデキストリン香料の混合物の中に

残っているトルエンの濃度は 2.7~ 10.2mg/kgである (20)。

全暴露量の推定と飲料水の寄与

食物と飲料水からのトルエンの摂取に関する情報は限られているが，大気からの摂取に

比べて低いはずである。オランダの調査では少なくとも 30μg/m3のトルエンに暴露され

ている。平均呼吸量を 20m3/日， 50%吸収を仮定すると， トルエンの一日の摂取量は 0.3

から 12mgである (6)。交通量が多いところや喫煙によってトルエンへの暴露量は増加す

る。

14.12.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

ヒトでは，経口摂取された卜ルエンはほとんどが胃腸管から吸収される。実験動物にお

いてトルエンを吸入，経口暴露されると急速に組織中に分布される。トルエンが吸収され

ると，主に脂肪組織で検出され，副腎，腎臓，肝臓，脳でも検出される。トルエンは肝ミ
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クロゾームの薬物代謝酵素系によって速やかにベンジルアルコールに代謝され，さらに安

息香酸に代謝される。それはグリシンまたはグルクロン酸と抱合し，馬尿酸，またはベン

ゾイルグルクロン酸として尿中から排i世される。トルエンは少量が 0-，p クレゾールに

代謝される。肺では，吸収された卜ルエンの一部はそのまま排j世される (3)。

14.12.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

トルエンの経口投与による急性毒性は低い。ラットの LDsoは2.6から 7.5g/kg体重で

ある。

短期暴露

ほとんどの短期暴露に関する研究は，吸入暴露によるものである。それらの研究におけ

る暴露による主な影響は，肝臓酵素活性の増加，肝臓重量の増加，神経生理学的変化であ

る(3)。経口投与による研究成果はほとんど入手できない。そのうちのひとつだけが，ア

セスメントのために利用できる。その研究では， トルエンをラットとマウスに 0，312， 

625， 1250， 2500， 5000rng/kg体重，週 5日， 13週間強制経口投与している。ラットで

は，肝臓および、腎臓の重量増加(病理組織学的変化なしの)が625rng/kg体重以上で生じて

いる。この研究での NOAELは312rng/kg体重である。マウスでの主な影響は相対的肝

臓重量の増加であり，雌のマウスでは 312rng/kg体重でその影響が現れている (21)。

長期暴露

一つの有用な研究は，ラットへの吸入暴露実験 (1日6時間，週5日の暴露)である。

この研究で観察された投与群と非投与群との有意な差は，血液中のヘマトクリト(赤血球

の一部)の減少のみであった (380と1100rng/rn3では観察されたが，110 rng/rn3では観

察されなかった)(3)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

トルエンの催奇形性が吸入暴露(ラット，マウス，ウサギ)と経口暴露(マウス)で調

べられた。吸入暴露では，高濃度暴露群 (100rng/rn3以上)で佐子と胎児に対する毒性が

認められたが，催奇形性は認められなかった。 2つの経口暴露による研究の内の 1つで

は，胎児死亡率の顕著な増加が260rng/kg体重以上のトルエン投与で観察された。催奇形

性(口蓋破裂の増加)は，最高量投与群 (870rng/kg体重)でのみ見られた (3，12)。

変異原性及びその他の関連症状

トルエンは数多くの invitro試験(バクテリア，酵母，ほ乳類の細胞)では遺伝毒性を

示さなかった。昆虫とラットとマウスの tnVtvO試験では矛盾した結果が得られている。

ソ連で以前行われた研究では，ラットの骨髄細胞の染色体異常が見られたが，他の閏の研

究では何の変化も見られなかった。その原因としてはベンゼンが不純物として混入してい

ることが考えられる。マウスでは，赤血球の微ノl、核の増加が見られたが，確かなものでは
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なかった。このことから， トルエンはi宣伝毒性がないと結論づけられる (3，12)。

発ガン性

ラットにおける 110，380， 1100 mg/m3の 1日6時間，週 5日の吸入暴露結果から， ト

ルエンの発ガン性ははっきりとはわからなかった。実験範囲が限られているが，他のいく

つかの発ガン性試験結果でも同じようなことが得られた (3)。ラットとマウスでの適切な

吸入暴露による発ガン性試験では，発ガン性をほとんど示さなかった (21)0 IARCは実験

動物とヒトでの実験結果から， トルエンが発ガン性を示す結果がほとんどないことから，

グループ3 (ヒトに対する発ガン性がはっきりしないもの)として定義した (1)。

14.12.6 ヒトへの影響

実質的に活用できるトルエンの実験結果は全て吸入暴露によるものである。急性暴露に

ついては，主要な影響は中枢神経系の損傷と粘膜の炎症である。疲れと眠気が最初に出る

症状であり， 375mg/m3では見られたが，150mg/m3では見られなかった。トルエンの長

期暴露による影響も基本的に同じである。経口，吸入暴露による長期暴露試験はほとんど

行われていない (3，12， 22)。

トルエンに職業的に暴露されているヒトを対象とした研究で=は，末梢神経のリンパ球に

おける染色体異常と妹染色分体の変化の増加が見られたが，確定した結果を得られなかっ

た(1，3， 12)。ヒトへの暴露による発ガン性に関する疫学的研究結果は入手不可である (3)。

14.12.7 ガイドライン値

入手可能な試験結果からトルエンは発ガン性がないと考えられる。 TDIアプローチが

ガイドライン値の設定に用いられる。ラットへの 13週間(週に 5日)にわたる強制経口投

与結果から求められた NOAELは312mg/kg一体重である (21)。この投与レベルは，同時に

行われたマウスの試験での影響が現れた限界量である。マウスへの肝細胞毒性を示した限

界量である， LOAEL 312 mg/kg 体重(週 7日の投与では 223mg/kg一体重)と不確実

係数 1000(100は同一及び異種聞の差によるもの， 10はNOAELの代わりに LOAELを用

いたことと試験期間の短かさによるもの)から TDIとして 223μg/kg 体重が得られた。

この TDIの 10%を飲料水に割り当てることにより，ガイドライン値として 700μg/t (数

字を丸めて)が得られた。しかしながら，この値は最も低い水中での臭気の闇値である

24μg/tを越えている。
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14.13 キシレン

14.13.1 一般情報

存在形態

CASno. 1130-20-7 

分子式 : CSHlO 

キシレンの IUPAC名はジメチルベンゼンである。異性体が3種あり， 1，2-キシレンが

o一(オルト)， 1，3ーキシレンがm一(メタ)， 1，4-キシレンがp- (パラ)キシレンである。

多くの場合，異性体の混合として販売され，キシレンと呼ばれている。
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物理化学的性質 (1，2) 1) 

性質 オルトキシレン メタキシレン パラキシレン

融点 (OC) -25 48 13 

沸点 (OC) 144.4 139.0 138.4 

25
0

Cの蒸気圧(kPa) 0.906 1.11 1.17 

20
0

Cの密度(g/cm3
) 0.88 0.86 0.86 

20
0

Cの水溶解度 (mg/l) 175 160 198 (25
0

C) 

オクタノール/水分配係数(]og表示) 2.77 ~ 3.12 3.20 3.15 

快適・利便上の性質

ヒトが異臭を感じる大気中のキシレンの最低濃度は， 0.6から 16mg/m3である (3，4)。

キシレンの異性体の水中での臭気の闘値は 0.02~ 1.8mg/である (4，5)。飲料水中でキシ

レンの濃度が0.3~ 1.0mg/1に達すると異臭味が感じられる (6)。

主な用途

キシレンは殺虫剤や医薬品の製造業で洗浄剤の成分として使われている。そのほかに

も，塗料，インク，接着剤等の溶媒として使われている。キシレンを含む精油はガソリン

にかなりブレンドされている。 3種の異性体はそれぞれ様々な化学物質製造の原料として

使われている (1，2)。

環境中の挙動

キシレンは揮発性のため，環境中に排出されるとほとんどが大気中に存在する。キシレ

ンの環境中での分布を求めると大気中 99.1%，水中 0.7%，土壌中 0.1%，沈殿物 0.1%で

ある (7)。キシレンは大気中で、半減期数日で分解する。土壌，表流水中で、はただちに生物

分解する (2)。好気条件下で地下水中のキシレンは 24日から 161日の半減期で分解する

(8， 9)。嫌気条件の地下水中では生物による分解は期待できない (10)。キシレンが表流水

中に流出すると速やかに気化する。

14.13.2 分析方法

パージトラップガスクロマトグラフ法で PID検出器を用いることで，水中のキシレン

濃度が0.02~ 1500μg/lの範囲で分析可能である (11)。同定は質量分析法を使う (12)。

大気，土壌，その他の基質中のキシレンの分析方法は Fishbein& O'Neillによってまとめ

られている(13)。

14.13.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

大気

世界の都市における都会の平均的な大気中のキシレン濃度は， 3から 390μg/m3である

1) 空気中の換算係数 1ppm = 4.41 mg/m
3 
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(1)。アメリカでは屋外のキシレン濃度は 0.6-61μg/m3である (1，14)。交差点ではキ

シレンの濃度 100μg/m3の地点があった。室内でのキシレン濃度は 5.2から 29μg/m
3で

あり，高濃度 (200μg/m3)を示すのは喫煙している時である。室内と屋外の大気中の平均

的な存在比はメタキシレンで1.2，オルトキシレンで 4.0である (15)。

水

フロリダ湾の表流水中のキシレンの濃度は， 2 -8μg/lであった (16)。ライン川のオラ

ンダ区域における 1987年の平均的な濃度は 0.3μg/l (各異性体ごとに 0.1μg/l)でり，

最高濃度は1.2μg/lであった。アイセル湖における表流水中のキシレンの平均的な濃度

は0.3μg/l，最高濃度は 0.9μg/lであった (17)。

特定の汚染源により汚染された地下水からは， 0.3 -5.4mg/1のキシレンが検出され

た。汚染されていない地下水では濃度は低かった(<0.1μg/l) (15)。アメリカで 1983年

に検出された地下水中のキシレンの最高濃度は 2.5μg/lであった (2)。オランダでは飲料

水として用いている 304の地下水中 10.1%からキシレンが検出された。その中の最大濃

度は 0.7μg/lであった。 (19)

アメリカでは，地下水を水源としている水道の約 3%と，表流水を水源としている水道

の約 6%がキシレンの濃度が0.5μg/lを越えていた。その最高濃度は 5.2μg/lであった。

(2)カナダでは，上水道の 30の浄水場を調査したところ， 7ヶ所からキシレンが検出さ

れ，その濃度は 1μg/l未満であった (20)。オンタリオ州の飲料水の調査では，キシレン

が検出されたが，その濃度は 0.5μg/l以下であった (21)。ニューオールリンズでは飲料

水と蛇口の水からキシレンは 3-8μg/l検出された (16)。飲料水の貯留タンクに使われ

ている合成コーティング材からの溶出により，飲料水中のキシレン濃度は増加することが

ある (22)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

飲料水中のキシレン濃度が低いため，大気が主な暴露源である。平均呼吸量を 20m3/

日 (75%室内空気， 25%屋外空気)，吸収率を 65%とすると，キシレンの一日の暴露量は

0.05 -0.5mgである。喫煙によってキシレンの摂取量は増加する。

14.13.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

食物摂取による吸収に関するデータは入手不可である。ヒトでは，吸入されたキシレン

同位体は速やかに 60-65%が吸収される。それらの一部(正確な割合は分からないが)

は皮膚吸収される。数少ないデータでは，キシレンは吸収されると急速に体内に分布す

る。キシレンは胎盤を通過することもある。キシレンは，実験動物とヒトの脂肪組織に蓄

積される。吸収された量のわずか(く 5%)が未変化体として排植される。残りの大部分は

メチル安息香酸に代謝され，メチル馬尿酸として尿中に排j世される。排j世される割合を示

す実験結果はほとんど入手できない。キシレンは半減期 25-128時間でヒトの皮下脂肪
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から除去される (2，7， 23)。

14.13.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

キシレン同位体の経口投与による急性毒性は低しミ。ラットの LD50は3.6-5.8 g/kg体

重である (1)。

短期暴露

入手可能な経口投与に関する実験結果は限られた条件下のものである。ただ一つの投与

量 (200mg0ーキシレン/kg 食物)で肝臓の微細構造に毒性学的変化を生じたとする試験

結果には疑問が残る (24)。なぜなら，その投与量以上でも肝臓に病理主回哉学的変化が見ら

れなかったとする NTPの試験結果があるからである (25)。さらに，この試験ではメチル

化されたベンゼンだけが用いられ，個々の物質(異性体)ごとの結果は報告されていな

い。ラットにおける吸入暴露試験結果では， 217mg/m3の濃度で 1日6時間暴露させると

肝臓酵素の誘導が見られた (NOAELは決められなかったが) (23， 26)。

長期暴露

ラットとマウスにおける発ガン試験結果は経口投与によるキシレンの毒性に関する情報

について示している。ラットにキシレンを 0，250， 500 mg/kg体重/日，週 5日， 103週

間強制経口投与した。 500mg/kg体重/日を投与した群では成長の抑制が認められた。用

量依存的な組織病変は見られなかった。ラットのキシレンの NOAELは250mg/kg体重と

求められた。マウスにキシレンを 0，500， 1ωOmg/kg体重/日強制経口投与した。この実

験では， 1000mg/kg体重/日投与群でのみ胃酸過多が観察された (25)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

マウスにおける経口投与試験で高用量群において胎児毒性と催奇形性(口蓋裂の増加)

の両方の妊娠毒性が認められた (27，28) 0 ((LOAEL 640 mg/kg体重， NOAEL 255mg/kg体

重)ラットとマウスにおいて吸入暴露による催奇形性試験が行われ，高投与群では妊婦に

対する毒性を示したが，催奇形性は認められなかった (7，23)。

変異原性その他の関連症状

キシレンの変異原性はバクテリアとほ乳類の細胞 (invitro試験，in vivo試験両方)で

行われたが陰性だった。 DrosoPhilaに対する劣性形質致死試験において，キシレンは疑陽

性を示したが，明確な変異原性は示さなかった。個々のキシレン異性体を用いた同様の試

験では陰性の結果が得られた (7，23， 29)。

発ガン性

キシレンの強制経口投与試験(ラット:0， 250， 500 mg/kg体重，週 5日103週間;

マウス 0，500， 1000mg/kg体重/日)では発ガン性は示されていない (25)。
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14.13.6 ヒ卜への影響

経口投与試験結果は入手不可である。キシレンの急性毒性に関する研究では，眼と喉の

炎症が480mg/m3以上の暴露で観察されている。短期間暴露 (1日 6時間，週 5日)で

は， 390mg/m3以上の濃度で，反応時間，調節機能，体の平衡状態，脳波図にキシレンの

影響がみられた。 (NOAELは求められなかった。)長期間暴露に関する研究結果は入手不

可である (7，23)。

14.13.7 ガイドライン値

入手可能な試験結果からキシレンは発ガン性がないと考えられる。そのため TDIアプ

ローチがガイドライン値の設定に用いられる。体重の減少がみられた，ラットへの 103週

間，週 5日にわたる強制経口投与試験結果から求められた NOAEL250mg/kg体重(週 7

日の投与では 179mg/kg体重に相当する)と不確実係数 1000 (100は同一及び異種聞の

差によるもの， 10は毒性の発現が限られているためのもの)から TDI179μg/kg体重が

得られた (25)。この TDIの 10%を飲料水に割り当てることにより，ガイドライン値とし

て500μg/l (数字を丸めて)が得られた。しかしながら，この値は最も低い水中で、の臭

気の閲値である 20μg/lを越えている。
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14.14 工チルベンゼン

14.14.1 一般情報

存在形態

CAS no. 100-41-4 

分子式 CsHlQ 
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性質

物理的状態

融点

沸点

蒸気圧

密度

水溶解度

オクタノール/水分配係数

快適・利便上の性質

値

無色の液体

-95
0

C 

136.2
0

C 

0.933 kPa (20
0

C) 

0.86g/cm3 (20"C) 

152 mg/l (200

C) 

3.15 (log表示)

エチルベンゼンは芳香臭がする。エチルベンゼンの大気中での臭気の闇値は 0.27-0.4 

mg/m
3
であり (1，2)，水中での臭気の闘値は 0.002-0.13 mg/lである (1，3)。水中での

味の閲値は 0.072-0.2mg/lである (2，3)。

主な用途

エチルベンゼンはキシレン混合物に 15-20%の割合で混ざっている (4)。この混合物

は塗料工業や殺虫スプレーやガソリンの添加物として使われている。エチルベンゼンは主

にスチレンやアセトフェノン製造時の溶媒やアスフアルトとナフサの成分として用いられ

ている。

環境中の挙動

環境中へのエチルベンゼンの主な排出源は石油工業である。エチルベンゼンは高い蒸気

圧と低い水溶解度のため，排出されると大気中に分散する。環境中の 96%以上のエチル

ベンゼンは大気中に存在する。エチルベンゼンは水酸基ラジカルと反応して光変換する。

その半減期は約 1日である (5)。

土壌中で好気性条件下では半減期 24.2日で生物分解する。活性汚泥と水の中では好気

性条件下で生物分解することがある (6)。

14.14.2 分析方法

ノfージトラップガスクロマトグラフ法で PID検出器を用いることで，水中のエチルベ

ンゼン濃度が 0.02-1500μg/lの範囲で分析可能である (7)。同定は質量分析法を使う

(8)。大気，土壌，その他の基質中のエチルベンゼンの分析方法は Fishbein& O'Neillによ

ってまとめられている (9)。エチルベンゼンと他の揮発性有機物の連続的なモニタリング

はμg/lレベルで可能で、ある (10)。

1) 空気中の換算係数 lppm= 4.35mg/m3 
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14.14.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

大気

ドイツでは室内と屋外の平均的なエチルベンゼン濃度は 13μg/m3であった (11)。イタ

リアではエチルベンゼンの平均的な室内での濃度は 27μg/m3であり，屋外では 7.4

μg/m3であった (12)。

アメリカにおける 9つの大都市の都市部では 1日の平均的なエチルベンゼン濃度は

1.3 ~ 6.5μg/m3である (13)。オランダでは，平均値が 0.9~ 2.8μg/m3，最高値が 10.0

~ 25.7μg/m3であった (14)。

水

スペインのベソ (Beso) 川におけるエチルベンゼンの最高濃度は 15μg/lであり，

Llobregat川における最高濃度は1.9μg/lである (15)。特定の汚染源により汚染された地

下水からは， 0.03 ~ 0.3mg/lのエチルベンゼンが検出された (16)。

供給地下水の調査で， 945施設の内，約 0.6%からエチルベンゼンが検出された。その

平均濃度は 0.87μg/lであった (17)。オランダ、で、は飲料水として用いている 304の地下水

中 1%からキシレンが検出された。その中の最大値は 0.4μg/lであった (18)。イギリスに

おいては，帯水層から 0.07μg/l以下のエチルベンゼンが検出された (19)。カナダでは，

30の浄水場を調査したところ，飲料水中のエチルベンゼンの濃度は 1μg/l未満であった

(20)。

アメリカのロサンジェルスでは，同水中から 9ng/lのエチルベンゼンが検出された

(21)。

食物

エチルベンゼンは焼いたハシバミの実 (hazelnut)からでた蒸気から検出された。これ

は，ポリスチレンの包装材から食物中に混入したと考えられる。ミルクとスープから 2.5

~ 21μg/lのエチルベンゼンが検出された (5)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

飲料水と食物からのエチルベンゼン摂取に関する情報はほとんどないが，大気に比べて

暴露量は少ないと考えられる。オランダでは，平均呼吸量を 20m3/日とすると，エチル

ベンゼンの一日の摂取量は 40μgである (14)。

14.14.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

液体状態のエチルベンゼンはヒトの皮膚と腸管から容易に吸収される。(正確な吸収率

は分からないが)蒸気を吸入すると体内に速やかに吸収される。(ヒトでは 64%，ラット

では 44%)体内での分布及び排j世は速やかに行われる。ヒトでは脂肪中へのエチルベン

ゼンの蓄積と胎盤通過が確認されている。エチルベンゼンはヒトにおいて，ほとんどがマ

ンデリン酸とフェニルグリオキサリン酸に変化しこれら代謝物は尿中から排j世される。
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実験動物における代謝はヒトとは異なり，安息香酸がマンデリン酸とともに主代謝物であ

る。代謝物のほとんどは 24時間以内に尿から排植される (1，5)。

14.14.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

エチルベンゼンの経口投与による急性毒性は低い。ラットにおける LD50は3.5から

4.7 g/kg体重である (22)。

短期暴露

エチルベンゼンのラットにおける短期経口投与試験(週 5日， 6ヶ月間の投与)から肝

臓と腎臓への影響が400mg/kg体重以上投与群で観察されている。 136mg/kg体重の投与

群ではその影響は観察されていない (23)。肝臓への影響は外の多くの吸入暴露試験でも見

られた。この吸入暴露試験結果から LOAELとして 1305mg/m3が得られた。 218あるい

は430mg/m3では何の変化も見られなかった (1日6時間.週5日の暴露) (5， 24， 25)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

ラットとマウスにおける全ての催奇形性試験は吸入暴露によって行われた。入手可能な

試験結果から得られた影響(母体への毒性，生殖能力の減少，催奇形性)からは，明確な

結論を出せなかった (5，22)。

変異原性及びその他の関連症状

エチルベンゼンの変異原性試験はバクテリア，酵母，昆虫，ほ乳動物細胞 (invitro試

験)，去勢されていないほ乳類で、行われたが全ての試験結果は陰性だ、った。このことから，

エチルベンゼンは変異原性がないと考えられる (1，5， 22)。

14.14.6 ヒトへの影響

有用な経口投与試験結果は入手不可である。吸入暴露による試験結果は短期暴露につい

てのものに限られており，ガイドライン値設定の根拠とはできない (1，5， 22)。

14.14.7 ガイドライン値

エチルベンゼンの発ガン性試験結果は入手不可である。エチルベンゼンは様々な試験で

発ガン性を示さなかった。これらの調査結果から， TDIアプローチがガイドライン値の設

定に用いられる。

肝臓と腎臓への毒性を示した，ラットへの 6カ月間(週に 5日)にわたる経口投与試験

結果から求められた NOAEL136mg/kg 体重から TDIが求められる (23)。この投与量は週

7日の投与では 97.1 mg/kg一体重に相当する。不確実係数 1000 (100は同一及び異種聞

の差によるもの， 10はデータが限られていることと期間の短さによるもの)を当てはめ

て， TDIは97.1μg/kg 体重と求められた。この TDIの10%を飲料水に割り当てること
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により，ガイドライン値として 300μg/l (数字を丸めて)が得られた。しかしながら，

この値は最も低い水中での臭気の闇値(2.4μg/l)を越えている。
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14.15 スチレン

14.15.1 一般情報

存在形態

CAS no 100-42-5 

分子式 C8H8 

スチレンの IUPAC名はフエニルエテンである。また，ビ、ニルベンゼン，エテニルベン

ゼン及びスチロールとして知られている。

物理化学的性質 (1~ 3) 11 

性質 値

物理的状態

融点

沸点

蒸気圧

密度

水溶解度

オクタノール/水分配係数

快適・利便上の性質

無色，粘性状の液体

-30.6
0C 

145
0

C 

0.6kPa (20
0

C) 

0.91 g/m3 (20
0

C) 

300 mg/l (200

C) 

2.95 (log表示)

水中 (40
0

C) のスチレンの味の平均的聞値は 0.12mg/1と報告されている (4)。スチレ

ンは甘い臭いで水溶液中における臭気の闘値は 0.02mg/lから 2.6mg/1の範囲である (5)。

60
0

Cにおける水溶液中の臭気の聞値は 0.0036mg/1と報告されている (4)。空気中におけ

るスチレンの臭気の推定閲値は 0.lmg/m3である (6)。

主な用途

スチレンはプラスチックや樹脂製品に使用される (1，6)。

環境中の挙動

空気中のスチレンはヒドロキシラジカルやオゾンの存在で非常に反応性があり，半減期

は約 2時間である (7)。空気中で酸化されアルデヒド，ケトン及ぴ安息香酸にもなり，比

較的高分子量の過酸化物も生成される (6)。

14.15.2 分析方法

水中におけるスチレンの量は，測定範囲 0.05-1500μg/lの光イオン化検出器 (PID)

付きのパージトラップガスクロマトグラフで測定し質量分析計(検出限界 0.3μg/l)で

同定する (2，8)。

1) 空気中の換算係数 lppm= 4.2mg/m
3 
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14.15.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

大気

スチレンはオゾンやヒドロキシルラジカルと反応性に富むため発生源はもとより大気中

では無視できる濃度である。ミュンヘンの工業地帯の大気中でスチレンが平均濃度 0.5-

5.9μg/m3が検出された。スチレン製造工場の近くでは，0.3 -3000μg/m3であった。室

内におけるスチレン濃度は禁煙者の家庭内よりも喫煙者の家庭内の方が有意に高い可能性

がある (6)。ヒトへの暴露の中央値は室内で1.3-1.9μg/m3であり室外では 0.1-0.7 

μg/m3であると報告されている (9)。

水

1985年にライン川で最大値 0.1μg/lのスチレンが検出された。米国の五大湖では 0.1

-0.5μg/lの濃度が検出されている。ドイツにおける地下水の原水ポンプ場ではスチレ

ンは検出されなかった (6)。しかし，米国で処理された水道水に 1μg/l以下，そして，米

国ニューオリオンズの水道で市販の木炭ろ過水にも検出された (1)。

食物

スチレンはポリスチレン容器で包装した食品に見られ，特にヨーグルトに検出された

(2.5 -34.6μg/kg)。他には，充填 120日後のミルク製品や蜂蜜に数 10μgが検出された

(1)。東オーストラリアで，特にミルク製品の包装されたポリスチレン製の食品容器 146

試料について，分析がされた。ヨーグルトの試料では約 85%が 50μg/kg以下(最大 100

μg/kg)であり，最も低い濃度はマーガリンであった (10μg/kg以下が90%)(10)。スチレ

ンを基にした材料 (100-500 mg/kg)で作られた容器中の 133種の食品調査ではいg/kg

以下からから 200μg/kgであった。肉製品におけるスチレンは外層では存在したが料理後

は検出されなかった (11)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

住民のスチレンによる暴露レベルは，工業地帯でない禁煙者で約 40μg/ヒト/日と推定

される。この算出は大気 (2μg/日)，交通(平均 10-50μg/日)，そして食品(スチレ

ンベースの容器に詰められたミルク製品 500gの消費から 5μg/日)からである。最も重

要な暴露は喫煙である (500μg/日)。間接喫煙(副流煙)では数μg/日である。工業地帯

で大気を経由しての暴露は 400μg/日である。飲料水からの暴露は無視できる (6)。

14.15.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

スチレンの吸入あるいは経口暴露では，スチレンの 60-90%は吸収される。ヒトや動

物の実験では，スチレンの吸収は早く，そして脂肪と共に体全体に分配される。蓄積した

脂肪からの排植は他の組織からの排池よりも遅い(半減期 2-4日)が，長期間にわたり

蓄積する傾向はない。

スチレンは主に薬物代謝系を経て，スチレンー7，8ーオキシドに変換される。これは他の
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組織や臓器と同様に肝臓でも起こる。エポキシドはさらにエポキシド加水分解酵素の作用

により加水分解されてスチレングリコールになる。すなわち，マンデル酸，フエニルグリ

オキシル酸，馬尿酸またはグルクロン酸に変換する。また，スチレンー7，8ーオキシドはグ

ルタチオンと作用してメルカプツール酸誘導体になる。

実験動物やヒトに様々な方法で暴露されたあと，投与で吸収された数パーセントは未変

化体として吸気中に吐きだされる。経口投与の場合， 90%以上は代謝物として主に尿から

速やか排j世される。一般的には実験動物とヒトの尿中の代謝物は同じであるが，その代謝

物の量は種により異なる。ヒトの主な代謝物はマンデル酸とフエニルグルオキシン酸であ

る。スチレンとその代謝物の排世は 初期の急速に吸収される段階とその後の緩慢な吸収

段階の二相モデルで表現することが出来る。高暴露レベルにおいて，動物に出現した単相

の排j世は代謝経路が飽和されてことを示唆している (2，5， 12， 13)。

14.15.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

スチレンの急性毒性は弱い。ラットの経口 LD50は5-8g/kg体重であり，吸入 4時

間， 6時間の LC50はそれぞれ 11g/m3， 19 g/m3である (5，12)。ラットは経口致死量で死

の前に昏睡状態になり，検死解剖で肝臓や胃の変化が明らかであった。

短期暴露

ラットの 6カ月間の経口投与による毒性実験で NOAELは 133mg/kg体重であった

(14)。ラットに 200mg/kg体重以上を与えると薬物代謝酵素を誘導し，肝臓にグルタチオ

ン S転移酵素の減少が見られた (5)。感覚器官のドーパミンの増加が200と400mg/kg

体重見られたことはスチレンによる中枢神経系に神経障害の併発を示唆している (15)。

400mg/kg体重以上の投与では体重が減少し，肝臓と腎臓の重さは増加した，肝臓，腎

臓，及び脳のグルタチオン濃度は有意に減少した，肝臓の酵素活性を有意に高めた。そし

て，肝臓に病理組織学変化が観察された (5)0 500 mg/kg体重以上の投与で食道や胃の刺

激，そして前胃で角化症が観察され死に至った。ラットの短期経口調査では血液性状変化

はないことが観察された (5)。イヌによる 19カ月間の経口調査では，投与量に関連して赤

血球のハインツ小体の発生が増加し，最も低い投与 (200mg/kg体重)試験では減少が観

察された (16)。

長期暴露

妊娠中にオリーブ油で処理したスチレン 1350mg/kg一体重を 17日間暴露した BDIVラ

ットの子供に離乳から 1週に 1回， 500mg/kg一体重をオリーブ油で処理して， 120週投

与したところ肺と腎臓が充血し， 60週前に死んだラットには肝臓に壊死が見られた。 80

-90週後に死んだラットの前胃(上皮の萎縮または局部的な剥離，組織下の反応性炎症

部分の壊死)と腎臓(腎孟上皮の過形成)に外傷が見られた (17)。
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コーン油で処理したスチレンを F344ラットに 500，1000及び 2000mg/kg体重を与え

た研究では，最も高い濃度の投与で肝壊死と思われるオスの死亡率増加が有意に見られ

た。投与量に関連して全ての投与レベルでオスに憂欝病の増加が見られた (18)。

Charles River COBS CD (SD)ラットに飲料水 11当たり 0.125及び250mgのスチレン

を与えた 2年間の経口毒性の研究において，250mg/1の投与ではメスの終末体重が対照

ラットよりも低いことが観察された。他には処理に関連した影響は見られなかった。研究

パラメータは臨床的徴候，死亡率，増殖，食物や水の摂取量，血液，臨床化学，尿分析，

検死解剖，組織学的である。この調査での NOAELは 125mg/1であった(オスでは 7.7

mg/kg体重，メスでは 12mg/kg体重に対応する) (19)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

スチレンの生殖影響は CharlesRiver COBS CD (SD)ラットに O.125 mg/I及び250mg/1

を飲料水で、 3世代にわたり投与した研究で評価される。生殖パラメータに影響は見られな

かった (19)。ラットの経口催奇形性の研究において，投与量を 300mg/kg体重に増加し

でも催奇形性や胎児毒性に影響を及ぼす母体毒性は明らかでなかった (20)。オリーブ油で

処理したスチレン 1350mg/kg体重を妊娠中に 17日間受けた BDIVラットの子供にオ

リーブ油で処理し， 500mg/kg体重を離乳から 1週に 1回， 120週間与えた。この研究で

は，新生児の死亡率は，対照群の 2.5%に対して試験群では 10%であった (17)。

マウス，ラット，ハムスター及ぴウサギによるスチレンの吸入調査では催奇形性はなか

った。胎児毒性への影響は 1050mg/m3以上の投与量で見られた。スチレンー7，8ーオキシド

は胎児毒性の原因となるが，しかし， 73.5mg/m3以上の濃度の暴露でラットやウサギの

催奇形性への影響はなかった (5)。

変異原性及びその他の関連症状

スチレンはいろいろな試験系において代謝活性化により変異原性が認められる。スチレ

ンは invitroにおける晴乳類細胞の染色体異常と同様に invitroで微生物，ショウジョウ

パエ属及び暗乳類細胞の原始核 (prokaryotic)や熟成核 (eyvkaryotic)の遺伝子に突然

変異を誘発する。染色体異常の invivoでの試験で主に高投与で陽性が観察されたことと

は相反する結果であった (3，5)。

スチレンの生物変化による主な活性中間物であるスチレン 7，8-オキシドは，in vitroで

の晴乳類細胞の染色体異常と同様に，微生物，ショウジョウパエ属及び晴乳類の細胞の遺

伝子の突然変異を誘発する変異原性の直接作用をする。 invivoの調査による染色体異常，

DNA破壊及び娘染色分体変化は相反する結果であった (3，5)。

発ガン性

経口発ガン性の研究では子宮内で既に暴露した 2系統のマウスで評価される。 020マウ

スによる最初の研究で，肺腫蕩(腺腫と腺癌)が有意に増加することが試験グループで観

察された。しかしながら，この研究で一つだけ極端に高い投与量 (1350mg/kg体重，オ
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リーブ油で処理)が用いられた。これは高い死亡率であったので 1年間に 16週の投与で

終了されている。この実験は全ての動物が死んだ 100週間で終了した (17)0 C57B1のマ

ウスを用いた 2番目の実験で試験グループによる腫蕩の有意な増加は観察されなかった。

これは，投与量 300mg/kg体重， 1件だけのテストであった (17)。

B6C3F1マウスの経口発ガン性研究では，最も高い投与量 (300mg/kg体重，コーン油

で処理)のオスだけに肺腫蕩の(腺腫と腺癌)増加が明らかに見られた。しかしながら，

対照群はやや少なかった (18)。

妊娠した BDIVラットにオリーブ油で処理したスチレン 1350mg/kg体重を妊娠中 17日

間与えた inuteroの暴露調査で，その子供に体重 1kg当たり 500mgのスチレンを離乳期

から週 1回， 120週与えたが，腫場の有意な増加はなかった (17)0 F344ラッ卜にコーン

油処理で 500，1000， 2000 mg/kg体重を投与した研究では，腫場の発症に有意な増加は観

察されなかった (18)0 Sprague-Dawleyラットにオリーブ油で処理したスチレン 0，50及

び250mg/kg体重を 1週間に 4-5回を 52週与えたもの (21) とCharlesRiver COBS 

CD (SD)ラットにスチレン濃度 0，125， 250 mg/lの飲料水を与えた最終の 140週後では

同じ結果が見られた (19)。

スチレン 7，8ーオキシドによるラットの 2つの長期間の摂食の研究で乳頭腫と前胃ガン

の発症が有意に増加していることが観察された。投与量は， 2っとも 250mg/kg体重で同

じ量である (22，23)。

14.15.6 ヒ卜への影響

ボ、ランテアの吸入よる短期暴露の調査では， 210mg/m3以上の濃度のスチレンは目や鼻

の粘膜及び気道を刺激し中枢神経系の欝病，無関心，眠気機能不調整，単純反応時間の増

加，視覚の応力変化，脳波の拡幅の原因となる (5，12)。

職業的に長期間暴露された臨床研究では，ヒトへの影響は一般的に 200mg/m3以上の

濃度で観察された。結膜や呼吸粘膜の刺激，そして麻酔性症状が報告されている。末梢神

経と同様に中枢に関係する神経中毒症が同じケースで見られた。 1ω -200mg/m3の投与

レベルでの影響が報告されている。労働者におけるのいくつかの研究で，スチレンの長期

暴露で肝臓毒性が示唆されているが，明らかな証拠はない (3，5， 12)。さらに，労働者に

おける研究 (24)で， 84mg/m3で周縁影響のみが生じている。調査した労働者の数，調査

したパラメータの数及び他の調査で 100mg/m3以下が欠落していたことにより ，84 

mg/m3がヒトに対する空気中における周辺効果の最低濃度として観察されたものと考え

られる (5)。

女性作業者の職業上の暴露でスチレン誘導体の生殖や匪子奇形の影響についての研究は

限られている。この結果は矛盾するものがあり結論を導き出すには至っていない (3，5， 

12)。
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スチレンを職業的に暴露される作業者で，低濃度では抹消リンパ球の染色体異常はない

が非常に高濃度で暴露されると染色体異常が増加することが有意に観察されている (5)。

スチレンの職業的な暴露によりヒトにおける白血病とリンパ腫が結合するとことが示唆

されている。強化プラスチック工場の過去における統計的な集団の死亡率の研究では，発

ガンによる死亡率の増加について有意性は明らかでなかった。しかしながら，全ての研究

は，少規模であることや不明瞭な部分があり信頼性に欠け，フォローアップには限界があ

る。さらには，他の物質との複合暴露や，ベンゼンによる暴露の報告がある (2，5， 25)。

14.15.7 ガイドライン値

IARCは有効なデータを基にスチレンをグループ2Bに分類している (25)。スチレンは

zn vztroでの代謝活性系で変異原性が見られた。 znvwoによる研究では高い投与だけに陽

性の影響がみられた。主な代謝物としてスチレンー7，8ーオキシドは変異原性の直接作用が

あり，この化合物は代謝活性後スチレンの陽性効果の原因をもたらす可能性がある。政府

機関によるいくつかの方法によるマウスやラットの発ガン性の研究でスチレンが発ガン性

を示す根拠は明らかではないが，スチレンー7，8ーオキシドのラットにおける長期間の経口

実験では発ガン性が認められている。したがって，スチレンの発ガン性はスチレンの高レ

ベル暴露による過負荷の解毒作用(例:グルチン結合とエポキシド水解酵素による加水分

解)により，スチレンー7，8ーオキシドの発ガン性代謝物が生成されるためであるという有

効的なデータが示された。

上記に示したようなデータに基づきラットの 2年間の飲料水の研究で体重の減少する

NOAEL 7.7mg/kg体重/日から TDIの 7.7μg/kg体重/日が導かれた (19)，不確実係数

1000を適用している(同一種内と異種聞の変化に 100そしてスチレンー7，8オキシドの活

性中間物質の発ガン性や毒性に対して 10)0 TDIの 10%を飲料水に割り当てると，ガイド

ライン値は 20μg/lと算出される。注意すべきことは，スチレンの水中における臭気の闘

値も 20μg/lであることである。
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14.16 多環芳香族炭化水素類

14.16.1 一般情報

多環芳香族炭化水素類 (polynucleararomatic hydrocarbons : PAHs)は， 2つ以上の芳

香環からなる分子構造をした物質の大きなグループである。 PAHsに関する入手可能な文

献はほとんどがベンゾ (a) ピレン (BaP)についてであるため，本章では BaPを主体と

しながら他の PAHsの情報についても記述する。

存在形態 (1) 

ベンゾ (a) ピレン (BaP)

CAS no 50-32-8 

分子式 C2oH12 
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物理化学的性質

性質

融点

沸点

蒸気圧

水溶解度

オクタノール/水分配係数

主な用途

値

179
0

C 

495
0

C 

7.47 X 1O-7Pa (250C) 

3.8μg/t (25
0

C) 

6.1 (25
0

C) (log表示)

PAHsは，工業的に使用されるものではく，主に有機物の不完全燃焼の結果として生成

される (1)。自然界での発生源は森林火災や火山の噴火であり (2)，人工的には化石燃料，

コークス炉の排ガス，アルミニウムの溶鉱炉及び車の排気ガスである (3，4)。

環境中の挙動

PAHsは土壌の表層で生物分解される (5)。生物分解は酸素の存在で速く (1)司その速度

は酸化還元司窒素濃度，有機土壌の成分及び微生物を減少させる化学毒性の状況による (5)。

微生物による半減期は 5日から 240日である (1)。

表流水中の BaPは，直接，大気から入るものが多いと推定される (6)。水中における多

くの PAHsは沈澱物や懸濁物質に吸着される。蒸発するには 1カ月以上はかかるものと推

定される。多くの PAHsは水中で光分解を受けやすく，そして水中の微生物に摂取され

る (1)。

14.16.2 分析方法

水中の BaP濃度と他の PAHs濃度はガスクロマトグラフ質量分析計で測定され，実際

上の定量限界は 0.01μg/tである(カナダ厚生部，未発表データ， 1988)。飲料水中の

BaPの測定には HPLC蛍光検出器でも分析が可能である(検出限界 0.1ng/l) (7)。

14.16.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

大気

大気中の BaPの平均レベルは，一般に 1ng/m3以下である (5，8，9)が， 37.3ng/m3 と

高い値も測定されおり (10)，夏よりも冬の方が高い傾向がある (8，9)。全 PAHsの平均レ

ベルはカナダの市における 1984年から 1986年の試料で 100ng/m3であった (8)。

室内の PAHs濃度は，薪ストーブやタパコの煙等の原因により多少変化する。ニュージ

ャージの室内における空気の BaPレベルは O.1から 8.1ng/m3であった (7)。

水

1976年から 1977年に米国で 17の地下水と 89の表流水において， BaP，ベンゾ [b)フ

ルオランセン及びインデノ [1，2，3-c，d) ピレンの分析がされたが，これらの試料では
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PAHsは定量限界以下であった(検出限界 0.03-0.1μg/l) (1)。

米国の飲料水中における BaPの代表的なレベルは 0.55ng/lであると推定される (11)。

ナイアガラの滝地域の 7つの浄水場からの水では BaPが検出されなかった(検出限界1.0

μg/l) (12) 0 1987年にオンタリオ(カナダ)での調査で，処理した飲料水に PAHは，ベ

ンゾ [k) フルオランセン (2検体が 1ng/l) ，フルオランセン (20と30ng/l)及ぴピレン

(2検体が40ng/l)であった (13)。カナダのアトランテック州における公営水道で 1985年

から 1986年の期間で 277の試料について，フルオランセン 58%，ベンゾ [b) フルオラ

ンセン 4%，ベンゾ [k) フルオランセン 1%，BaP 2%，インデノール [1，2，3-c，d) ピレ

ン0.4%及びベンゾ[g，b，i) ベリレン 0.7%がそれぞれ検出された(検出限界 0.001-

0.006μg/l ;検出濃度 0.001-0.024μg/l) (14 -17)。

食物

BaPは，特に油の熱分解や木炭の不完全燃焼といった調理過程(例えば薫蒸食品や葉物

野菜)で吸収や沈着の結果として食品に存在する可能性がある (18-20)。食品中の主な

濃度は不検出(<0.01μg/kg) なものから 44μg/kgの範囲であった。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

食物からの 1日当たりの総 PAHの摂取量は1.1から 22.5μgと推定される (11，18)。こ

れは BaP値として 0.0014から1.6μgに相当する (7，11， 18， 21)。カナダでの食物の平均 1

日当たり推定摂取量の範囲はフルオランセン 2.5-2.6μg/人，ベンゾ [k) フルオランセ

ン0.026-0.030μg/人，ジベンゾ [a，i) ピレン1.0-2.8μg/人， 9，10-ジメチールベン

ゾアントラセン 0.046-0.12μg/人，ベンゾ〔α〕アントラセン 0.15-0.39μg/人，ベン

ゾ [b) フルオランセン 0.082-0.12μg/人及びジベンゾ〔α，b) アントラセンが0.061-

0.10μg/人で、ある (20，22)。水，食物および空気からは 1日当たりそれぞれフルオランセ

ンが， 20， 90 -300および 110ng，そして，ベンゾ [g，h，iJ ベリレンが，それぞれ，

0.4， 20 -60および20ngと推定される (23，24)。

BaPの空気中からの合計平均摂取量は 0.025μg/日(7)から 2.0μg/日(1)の範囲と推定

される。 1日当たりの空気中から摂取する寄与率は市街地よりも地方の方が低い (23，

24)。喫煙者はさらに 1日当たり BaPが0.6μg増加するものと推定される (23，24)。

飲料水からの 1日当たりの全 PAHs摂取は， 0.027μgと報告されている (11)。飲料水

による 1日当たりの BaP摂取量は， 0.1から 1ngと推定される (7，11)。

一般に BaPとPAHsの 1日の暴露変化に大きく影響するのは食物であり，飲料水によ

る寄与率は全体の約 1%以下と推定される (1，25)。

14.16.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

BaPは主に胃腸管と肺を経て吸収される。 Sprague-Dawleyラットに BaP9.1 -15.1 P 

mol/minを十二指腸に注入した調査では，投与した約 40%が十二指腸から吸収された
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(26) 0 PAHsの吸収速度は脂肪溶解度 (27)と食餌の多価不飽和脂肪酸の含有量の影響によ

り異なる (28)。吸収された BaPは器官や組織に速く分配されて (29)，乳房や脂肪組織に

蓄積するものと推測される (30)。そして，それは胎盤を経て発育中の胎児に分配される

(31)。

BaPは主に肝臓で代謝されるが，また，肺組織，胃腸管，胎盤，皮膚，腎臓でも代謝す

ることが明らかである (32)。代謝は 2段階で行われる，最初はチトクロム， P-450依存

性混合機能オキシターゼ酸化酵素系によるエポキシドまたはフェノールの生成による酸化

及び、水酸化で、あり， 2段階目はグルクロン酸，硫酸及びグルタチオン抱合体の生成による

解毒代謝である。しかしながら，一部のエポキシドはジハイドロジオール体に代謝され

る。即ち，ジオールエポキシドに酸化される。これらは発ガン性の原因となることが実証

された。 BaPの代謝物は排出物として，主に便で排植されるが少量は水溶性の抱合物とし

て尿からも排i世される (25)。

14.16.5 実験動物と invitro試験の影響

主に懸念されるの健康影響は発ガン性である.少なくとも，新生物障害を生じさせる以

上の量は他への影響をも誘発する。

急性暴露

いろいろな PAHsの経口 LD50は490から 18000mg/kg体重の範囲であると報告されて

いる (33)。動物の急性暴露では炎症，過形成，角化症，皮膚の潰場化，肺炎，造血剤の損

傷，リンパ系，免疫抑制，副腎壊死，卵毒性 (ovotoxicity)，反精子形成 (antisperma-

togenic)の影響が生じる (11)。

短期暴露

CD-1マウスのグループにアントラセンを 0，250， 500及び 1000mg/kg体重/日を 90

日摂食以上で投与した調査では 投与に関連した影響はなかった。オスとメスの CD-1マ

ウスにフルオランテン 0，125， 250， 500 mg/kg体重/日を 13週，摂食により与えた調査

では， 250mg/kg体重/日でアラニンアミノトランスフエラーゼのレベルが増加し，腎臓

と肝臓の変化，そして，血液に臨床的な変化が見られた。 CD-1マウスにフルオレンを

コーンオイルで懸濁させて， 0， 125， 250， 500 mg/kg体重/日を 13週間摂食させた暴露

調査では， 250mg/kg体重/日を与えた雌と 500mg/kg体重/日を与えた雌雄の両方とも赤

血球及び充填赤血球体積が減少した。ヘモグロビン濃度の減少と全血清ピリルピンの増加

も，また， 500mg/kg体重を与えた雌雄両方のグループに観察された。オスとメスの

CD-1マウスにピレンをコーンオイルに入れてた経口投与で 0，75， 125及び250mg/kg

体重/日を 13週与えた調査では 125mg/kg体重/日の投与で腎臓に影響が見られた(腎管

病理学，腎臓の重量が減少) (34)。

種々の PAHsを含む短期暴露後の影響について，他の報告ではナフタレン 1日当たり 1
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g/kg体重を経口投与で 10日関与えたラットでは肝臓の変化が起きた。雌で牌臓の重さが

減少し，ナフタレン 5.3，53および 133mg/kg体重/日を 90日間投与した CD-1マウスで

最も高い投与量の雄と雌共に肝臓のアリルハイドロカーボンヒドロキシレーズ活性がが低

下した。アセナフテンをオリーブ油に溶かし 2g/kg体重/日で 32日間経口投与したラット

に肝臓や腎臓に軽度の病理学上の変化と体重の減少が見られた。そして，ラットにフルオ

レンを食餌に含めて 0.062-1.0%を104日間与えた調査では，より高い投与量において

体重増加の抑制，肝臓の重量増加，牌臓の重量減少が見られた (25)。

生殖毒性，胎児毒性催奇形性

妊娠 CD-1マウスに経口投与で BaP0， 10， 40， 160 mg/kg体重/日を妊娠の 7-16日

目の聞に与えた。その子供については高い 2つの投与グループで 97%の不妊娠があった

のに対して， 10mg/kg体重/目の子宮内暴露では，オスが20%，メスが34%の不妊であ

った。なお，投与量の低いグループで生存している動物の受精率は減少した (35)。

妊娠したマウスの妊娠期間中 13-17日目の聞に BaPを局部投与した結果，新生児の

ヘモグロビンに結合した高い変異誘発性であるジハイドローエポキシドが出現した (36)。多

量の皮下投与で経胎盤の発ガンが観察された (37)。しかしながら， 12mg/kg体重を妊娠

11-18日期間中のマウスへの経口投与で、胎児にほとんどBaPは転移しなかった (38)。

変異原性及びその他の関連症状

BaPは肝臓のホモジネートから調整したミクロソーム酵素で代謝活性化することにより

サルモネラ菌 TA1538株で変異原性を示した (39)。また，培養ヒトリンパ芽球細胞に突然

変異を引き起こした (40)0 BaPのジオールエポキシド代謝物は，出発物質よりも無視で

きない程の変異原性である。チャイニーズ、ハムスターにおける BaPの腹腔内で投与では，

娘染色体交換の誘発が報告されている (41)。そして，異なる 2種のマウスの肝ガン細胞系

で娘染色体交換と BaPの代謝産物の生成との聞に相聞が見られた (42)。

発ガン性

多くの PAHを含む混合物はガンの発生率の増加と関連付けられてきた。しかし，総合

的な発ガンポテンシャルに対する個々の成分の一つ一つの寄与を評価することは難しい

(43)。いろいろな方法による投与と関連した毒性データによるバイオアッセに基づくそれ

ぞれの PAHsの相体的な発ガンポテンシャルは次にような順位である。ジベンゾ [a，bJ

アントラセン， BaP，アンサンセレン，インデノル [1，2，3-c，dJ ピレン，ベンゾ [bJ フ

ルオランテン，ピレン，ベンゾ[g，b， i]ペリレン，クリセン，及びベンゾ[e]ピレンである

(44)。米国環境保護局はアセナフテン アントラセン フルオランテン及びピレンはヒト

に対するデータや動物のバイオアッセによるデータが不十分であることから，ヒトへの発

ガン性に対する項目に分類していない (34)。

BaPはPAHの中でも最も強力な発がん性物質であり，マウス，ラット，ハムスター，

モルモット，ウサギ，アヒル及びサルの胃内，皮下，皮膚及び器官内の投与で，腫場は主
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に投与した部位と他の組織に発生が見られた。腫場は BaPの活性代謝物と相互作用で腸

の上皮，骨髄， リンパ様器官及び宰丸のような増殖組織にみられた (11)。子宮内膜の

DNAに対する抗 BaP7，8ジハイドロジオルー9，10-エポキシドの結合は，ハムスター，マ

ウス，及びラットの順にヒトにおいても最も大きいと決定されたように DNAの反応付加

物の形成に異種聞の違いがある (45)。

さまざまな年齢の CFWマウスのグループ (23~ 73/投与;数や性別の詳細不明)に

0.001， 0.01， 0.02， 0.03， 0.04， 0.045， 0.05， 0.10及び0.25mg/gのBaPを98~ 197日

間食餌で与えた。対照群はオス 171，メス 289匹からなる。投与量に関係して，胃腫場，

多くの扇平細胞の乳頭腫といくらかのガンが対照と比較して処理した動物では有意に増加

した。胃腫場の発生率は対照で 0，処理したグループでは 0，0， 5， 0， 2.5， 10， 70， 82 

及び90%で濃度が増加するほど高い (46)。

同じ研究者による追加調査では， 9 ~ 26のCFWマウスグループに BaP，0.25mg/gを

含む量の食餌を 1日から 30日間与え 105日目に観察した。その結果，このグループにお

ける胃腫傷の発生率は，投与期間が 1，2， 4， 5， 7及び30日に対して.それぞれ 0，11， 

10， 44， 30そして 100%であった (46)。

オスの CFIマウス合計 63匹に BaP (95%エタノールに 0.003%溶液として)を 1週に

5日， 22か月間，強制経口投与した調査では，11匹に食道腫蕩 (oesophagealtumours) 

(10匹が乳頭腫及び1匹がガン)そして， 15匹に前胃腫蕩 (13匹が乳頭腫， 2匹がガン)

が現れた，67匹のコントロールでは食道腫揚が0で5匹が前胃腫蕩(全て乳頭腫)であっ

た(47)。

160匹のメス白子マウスのグループに BaPを4mg/kg，又は， 9，10ージメチルベンゾア

ントラセンを 3mg/kgを14ヶ月間食餌で与えたところ，それぞれ 8.1%及ぴ28%が胃に

腫揚が発生し，腸間膜腫療の発生がそれぞれ0及び69%であった (48)。

14.16.6 ヒトへの影響

PAHsのヒトへの影響についていくつかの調査がある。ヒトは BaPにより皮膚の痛み

を受けやすく皮膚障害を起こす (49，50)。ナフタレンによる毒性事故で急性の溶血性貧血

で死亡したケースが報告されている (51)。

14.16.7 ガイドライン値

BaPについてのみ，ガイドライン値を定めるための有効な毒性データは十分あり，

PAHsの試験データの中では最も強い発ガン性の一つである。 IARCはBaPをグループ2A

(ヒトに対して発ガン性を示す可能性のある物質)に分類している (52)。したがって，ガ

イドライン値は，多くの動物の適切な発ガンのためのバイオアッセイで得られた発ガン発

生率から外挿により計算されたガンの生涯リスクに基づいて導き出されている。
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最も適切な投与経路(例:経口ルート)による唯一の調査では， BaPの摂取した濃度が

増加するにつれて胃の腫虜が増加した。すなわち， CFWマウスに BaPの濃度 0.001，

0.01， 0.02， 0.03， 0.04， 0.045， 0.05， 0.10， 0.25mg/gを98日から 197日間，食物に入

れて与えた研究による (46)。使用した動物の種々の投与条件や対象の年齢を含めて，調査

からの腫場発生データは最近用いられている定量的リスクアセスメントについては，一般

に平均モデルによる外挿法が使用される(例えば，以前から BaPのガイドラインの設定

に使用された自由モデルまたは線形多段外挿)。これは，暴露や実験動物の生涯期間の中

央値を一定としている。しかしながら，腫蕩の発生は 2段階生死突然変異モデルを用いて

外挿されている。即ち，暴露と実験動物種の違うパターンの組み合わせである (53)。この

モデルで低投与リスクの上限は体の表面部分の違いを補正しないで 0.46 (mg/kg体重/

日)-1である。 BaPは間接発ガン物質である。即ち， BaPそのものよりもむしろ代謝物に

より発ガン性が現れる。この結果，飲料水中の BaPの濃度評価として胃腫蕩の生涯発ガ

ンリスク 10-4，10-5， 10-6は7，0.7及び0.07μg/tであるとした。

他の PAHsの飲料水のガイドラインを定める有効なデータは不十分であるが，PAHグ

ループについて，次のような勧告が作成された。

. PAHsと懸濁物質とは密接な関係があるので.必要に応じて濁度の勧告レベルを達成

するために処理を行うことでPAHレベルを最小限に減少することができるであろう 0

. PAHsによる水の汚染が水処理または配水系に発生してはいけない。したがって，管

内面や貯水タンクのコーテイングにコールタールや類似物の使用は中止すべきであ

る。現在，布設管からコールタールライニングを除くことは実際的でないとされてい

るが，そのようなライニング材料からの PAHsの溶質を最小限にする方法についての

研究が必要である。

. PAHレベルをモニターするために，グループ全体の指標としていくつかの特有な化

合物を使用する事が推奨されている。指標化合物の選択は個々の状況で変化する O

PAHレベルのモニターは，必要に応じて対応処置上の評価が出来るようにパックグ

ラウンドレベルを決定するために常に行うべきである。

-飲料水の PAHsによる汚染が発生したところでは， PAHの種類によって発ガンの潜

在ポテンシャルが変化するため， PAHの種類と汚染源を確認する必要がある。
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14.17 モノク口口ベンゼン

14.17.1 一般情報

存在形態

CAS no. 108-90-7 

分子式 C6H5Cl 
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物理化学的性質 (1-3)11 

性質

融点

j弗点

密度

水溶解度

オクタノール/水分配係数

蒸気圧

快適・利便上の性質

値

-45.60C 

132.0
0

C 

1.1058 g/cm3 (20
0

C) 

500mg/l (20
0

C) 

2.84 (log表示)

1.18 kPa (200C) 

モノクロロベンゼン (MCB)の臭味の閲値は 10-20μg/l (4)で臭いの閲値は 50，40 

一120及ぴ 100μg/l(2， 5， 6) と報告されている。

主な用途

MCBは主に殺虫剤の合成の溶媒，脱脂剤及び他の有機ハロゲン化合物の合成中間体と

して使用される。

環境中の挙動

水中や土壌中に放出された MCBの濃度は主に大気中に蒸発し減少する。水中では，分

解も若干おこるが.特に河口や海水よりも淡水でより速く進行する。この速度は馴致した

微生物ではさらに速い。いくらかは，有機物に吸着し沈澱する (3)0MCBは比較的砂層や

帯水層中では移動しやすく これらの土壌では生物分解は経慢である。そのため地下水で

発生する (3)0MCBのオクタノールと水の分配係数からは，水中での生物濃縮はほとんど

起こらないと推測される。

14.17.2 分析方法

クロロベンゼンの測定はヘキサンで抽出し キャビラリカラムによるガスー液クロマト

グラフイ電子捕獲型検出器 (ECD)が標準的な方法である。この方法では水道水や河川

水の検出限界は約 0.1μg/lまで可能と考えられる (7)。

14.17.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

大気

MCBは揮発性であり，溶剤として広く使用されているため多くの量が大気中に放出さ

れる。しかしながら，大気中の濃度は非常に低く通常 4.6μg/m3以下である (3，8)。

水

MCBは排水，表流水，地下水及び飲料水に検出される。カナダにおける水道原水の平

均濃度は 1μg/l以下で最大値は 5μg/lと報告されている (9)。

1) 空気中の換算係数 1ppm= 4.60mg/m3 
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食物

クロロベンゼンは飲料用の淡水や海水の食用生物で検出されるがそのレベルは低い。ヒ

トの乳から幼児は暴露される。米国における人乳の調査では， 8件の試料のうち 5件に

MCBが検出された (10)。

全暴露の推定値と飲料水の寄与

大気中の MCBレベルは低いが環境中からの暴露経路としては吸入によるものが主と

推定される。

14.17.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

経口や吸入により MCBは容易に吸収され，主に脂肪組織に蓄積される (11，12)。晴乳

動物における MCBの主な代謝産物は pークロロフエノールメルカプツール酸， 4ークロロ

カテコール及びp クロロフエノールである。ヒトにおける主な代謝産物は 4クロロカテ

コールである (13)0MCBの主な排世経路は尿である。また，少量は糞から排i世されたり

体内に残る。

14.17.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

MCBは経口や吸入の経路での摂取で実験動物に低い急性毒性を示す。 g/kgのレベルの

経口 LD50がげっ歯動物で報告されている。急性暴露による主な臓器のターゲットは肝臓

と腎臓である。

短期暴露

10匹の Fischer344ラットと 10匹の B6C3F1ハイブリッドマウスのオス，メスにコー

ンオイルに溶解した MCBを0，60， 125， 250， 500及び750mg/kg体重を 1週に 5日摂

食により与えた 13週間の研究で評価されている。この研究では主に肝臓，腎臓，造血系

に影響が見られた。 125mg/kg体重の NOAELがこの調査で確認された。 LOAELは250

mg/kg体重であり，牌臓の重さがわずかに減少したり，胸腺，牌臓または骨髄における

リンパ球様細胞や骨髄の欠乏を引き起こした (14，15)。

長期暴露

50匹の Fischer344ラットと 50匹の B6C3F1マウスのそれぞれの性のグループにコー

ンオイルで溶解した MCBを摂食で 1週に 5日， 103週間与えた 2年間の研究で評価され

る。メスのマウスと両性のラソトに 0，60及び120mg/kg体重を，そして，オスのマウス

に0，30，及び60mg/kg体重を投与した調査で MCBの毒性に関しては何ら報告されてい

ない。けれども，オスのラット 120mg/kg体重の投与で生存が減少し，オスのマウス 30

と60mg/kg体重ではわずかに生存が減少した。しかし，この死については体重の増加影

響や MCBが誘導する毒性障害が観察されなかったことから， MCBによる死であるとは
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考えられない。したがって， NOAELの60mg/kg体重がオスのマウスにより， NOAELの

120mg/kg体重がメスのマウスとオス，メスのラットで確認された (14，15)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

Fischer 344ラットとニュージランドホワイトラビットに MCBを0，75. 210及び590

ppm (0， 345， 966及び2714mg/m3) 1日6時間，器官形成の期間に吸入経路による暴露

を行った。ラットにおける胎児毒性または催奇形性は生じなかった。ラットの胎児への影

響は母性毒性を起こす特定の濃度 (2714mg/m3) において，少し遅れて骨格形成のみに

生じた。ラビットでは投与量に関係なく内臓の奇形が低い発生率で現れた (16)0 2世代に

わたる吸入調査で 50，150，及び450ppm (230， 690， 2070 mg/m3) の暴露レベルでは

生殖毒性の機能やオスとメスのラットの受精率に有害な影響は少しもなかった (17)。

変異原性及びその他の関連症状

MCBはサルモネラ菌株TA98.TA100， TA1535及びTA1537でラットやハムスタの肝

S9酵素による代謝活性化にかかわらず変異原性がなかった (18)0 5匹のマウスグループ

にコーンオイルで溶解した MCBを腹腔内注入 (LD50の70%まで)した一つの研究では，

投与量に関連して小核多染性の赤血球形成が増加した。著者等はこの影響は MCBの

clastogenic活性のためと考えた (19)。しかしながら，他の研究者等による同様な結果は

報告されていない (20)0MCBはラットやマウスの腹腔内注入で肝臓，腎臓，肺で DNA

と共有結合していることが明らかである (21)。しかし，結合レベルは低いものと考えられ

る(20)。

発ガン性

50匹の Fischer344ラットと 50匹の B6C3F1マウスのグループの両性にコーンオイル

で溶解した MCBを摂取により 1週に 5日， 103週間にわたり 60及び 120mg/kg体重を

与えた 2年間の研究で. 120mg/kg 体重投与におけるオスのラットに肝臓の新生物(腫

蕩)の小節がわずかに増加し統計的に有意であった (14，15)。肝細胞ガンの発生率の増加

はオス及びメス共に観察されなかった。腫療の発生はメスのラット及びオスとメスのマウ

スで増加しないことが観察された。暴露された 3匹の動物でまれに腫揚が観察されたが

統計的に有意ではなかった。これは， 1つはメスのラットで高投与 (120mg/kg体重)で

腎管細胞の腺ガンと 1つは低投与グループ (60mg/kg体重)と他の 1つは高投与グルー

プ (120mg/kg体重)の 2匹のオスのラットに腔脱の移行性細胞の乳頭腫である。脳下垂

体腫傷の頻度は MCBを投与したラットで減少している。この発見の意義はわかっていな

い。この研究でオスの Fischer344ラットで完全ではないが発ガン性の説得のある根拠が

いくらか示されているが， しかし，メスの Fischer344ラットまたはオス，メスの

B6C3F1マウスでは根拠が示されていない (14，15， 20)。
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14.17.6 ヒ卜への影響

MCBはヒトに対して毒性があり，毒として摂取したり職業上の暴露により中枢神経系

に障害を与える。さらには， 2年間職業上で MCBに暴露された患者は，頭痛，めまい，

睡眠症で悩んだ(22)。

14.17.7 ガイドライン値

オスのラットにおいて，投与量に関連して肝小節の新生物性のわずかな増加はあるが

MCBは遺伝毒性はないことが示唆されたことから， TDIが採用できる。ラットとマウス

の2年間にわたる研究に基づき小節新生物の NOAELの60mg/kg体重は確認された (14，

15)0 5日/週の投与によるこの NOAELに不確実係数 500 (同一種内と異種間の差異に

100と限られた発ガン性の証拠に 5) を適用して TDIの85.7μg/kg体重が計算された。

この TDIの 10%を飲料水に割り当てると 300μg/l (丸めた数値)のガイドライン値とな

る。しかしこの値は水中の異臭味の閲値 10μg/lを超える。
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14.18 ジク口口ベンゼン類

14.18.1 一般情報

存在形態

化合物 CAS no. 分子式

1，2ージクロロベンゼン (1，2-DCB，オルト DCB) 95日 50-1 C6H4Cl2 

1，3ージクロロベンゼン (1，3-DCB，メタ DCB) 541-73-1 C6H4Cl2 

1，4-ジクロロベンゼン (1，4-DCB，パラーDCB) 106-46-7 C6H4Clz 

物理化学的性質 (1~ 3) 1) 

性質 1，2-DCB 1，3-DCB 1，4-DCB 

融点 (OC) -17.0 24.7 53.1 

沸点 ("C) 180.5 173.0 174.0 

25
0

Cの水溶解度(mg/l) 91 123 31 

25
0

Cの蒸気圧 (kPa) 0.2 0.31 0.226 

20
0

Cの密度(g/cm3) 1.305 1.288 1.247 

オクタノール/水分配係数(log表示) 3.38 3.48 3.38 

快適・利便上の性質

三種の異性体の快適・利便上の闇値は低い。臭いの閲値は 1，2-DCBでは 2~ 10， 

1，3-DCBでは 20，1，4-DCBでは 0.3~ 30μg/lである (4，5)。味の闘値は 1，2-DCBでは

1， 1，4-DCBでは 6μg/lである (4，6)。

主な用途

ジクロロベンゼン類は消臭剤，染料，農薬等の工業製品あるいは家庭用品として広く使

用されている。特に 1，2-DCBと1，4-DCBがもっとも広く使用されている (7)。

環境中の挙動

ジクロロベンゼン類は有機物量が多い土壌に強く吸着すると考えられ，地下水へほとん

ど移行しないと思われる。土壌中では好気的条件で徐々に生物分解される。土壌表面では

主に揮発が起こると思われる。水中でのジクロロベンゼン類は主に堆積物への吸着と水生

生物への生物蓄積により減少すると考えられる。表流水では，加水分解，酸化あるいは光

分解ではなく蒸発が重要である。ジクロロベンゼン類は馴化された微生物により好気的条

件の水中で生物分解される。しかし，湖沼堆積物あるいは地下水中のような嫌気的条件で

は生物分解されないと考えられる (2)。

14.18.2 分析方法

クロロベンゼン類の測定は，ヘキサン抽出後， ECD (電子捕獲型検出器)を用いたキ

1) 空気中の換算係数 1ppm = 6.01 mg/m
3 
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ャピラリーカラムガスクロマトグラフ法で行う。(検出下限値は水道水及び表流水で約

0.01μg/l) (8)。

14.18.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

大気

大気中のジクロロベンゼン類は非常に低濃度である。米国における 1，2-DCBの平均濃

度は工業地帯では1.2，都市部では 0.3，田園地帯では 0.01μg/m3で，全体の平均濃度は

0.54μg/m3であった。同様に，1，3-DCB 濃度は三カ所の地域でそれぞれ， 0.9， 0.5， 0.04 

μg/m3であり，全体の平均濃度は 0.57μg/m3であった。 NewJersey (USA)の三都市に

おける 1981年の大気中の平均濃度は 1，2-DCBでは 0.06-0.18， 1，4-DCBでは 0.24-

0.42μg/m3であった (2)。

水

ジクロロベンゼン類は廃水，原水，表流水及び飲料水中で検出される (2)。これらは飲

料水中でも検出されるが， 1，4-DCBが一般には最も高濃度である。ジクロロベンゼン類

は処理前の原水中では 10μg/l，飲料水では 0.01-3μg/lであった (7)。三カ所のカナダ

の都市の水道水調査でジクロロベンゼン類濃度は1.0から 13ng/lの範囲で， 1，4-DCBが

大部分であった (9)。米国の 685カ所の汚染地下水調査で， 1，2-DCBは20，1，3-DCBは

19， 1，4-DCBは19試料から検出され，各々の最高濃度は 6800，236， 996μg/lであった

(2)。

食物

ジクロロベンゼン類は脂肪組織やミルクのような脂質を豊富に含む生体試料中に蓄積す

る。ミルク中の平均濃度は 1，2-DCBでは 2.6，1，3-DCBでは 0.14，1，4-DCBでは 5.5

μg/kgであった (2，10)。魚類も同様にジクロロベンゼン類の汚染源であり，平均濃度は

1，2-DCBでは 1，1，3-DCBでは 0.3-3， 1，4-DCBでは 1-4μg/kgであった (2)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

一般的なヒトへの暴露はジクロロベンゼン類を製造している地域の汚染大気の吸入と，

汚染された飲料水あるいは汚染魚類等の食物の摂取による。

14.18.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

ジクロロベンゼン類は胃腸管でほとんど吸収される。吸収されたジクロロベンゼン類は

脂肪親和性のため主に脂肪あるいは脂肪組織に，それから腎臓，肝臓，肺に急速に分布す

る。ジクロロベンゼン類は主として肝臓で酸化され，ジクロロフェノール類，グルクロン

酸化及び硫酸抱合体，また他の微量の代謝物に代謝される。代謝物は主として腎臓から排

i世され，排j世は比較的遅い。ラァトでは，経口投与された 1，4-DCBのほとんど 100%が5

日以内に，主として尿中に排世された (7)。
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14.18.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

ジクロロベンゼン類の実験動物での経口急性毒性は低い。経口の LDsoはげっ歯類動物

で500から 3863mg/kg体重である。主な標的臓器は肝臓と腎臓である (7)。

短期暴露

F344/Nラットと B6C3F1マウスにコーン油に混ぜた 1，2-DCBを， 0， 30， 60， 125， 

250， 500 mg/kg体重/日， 5日/週で 13週間経口投与した。その結果，最高濃度の投与量

で、雌雄のマウスと雌ラットの生存が減少した。肝臓の壊死，肝細胞の変性，胸腺と牌臓中

のリンパ球の減少が雌雄のラットとマウスで観察された。 250mg/kg体重/日の投与にお

いて，肝細胞の壊死が雌雄のラットと雄マウスで観察された。 125mg/kg体重/日の投与

において，肝細胞の壊死が二，三のラットでわずかに観察されたが，同じ投与量のマウス

では肝臓の変質は観察されなかった。したがって， NOAEL は125mg/kg体重/日と確認

された (7)。

長期暴露

雌雄の B6C3F1マウスにコーン油に混ぜた 1，2-DCBを0，60， 120 mg/kg体重/日， 5日/

週で 2年間にわたり経口投与した。雄マウスの腎臓の尿細管の変性が投与量に関連する傾

向がわずかにみられ，最大投与量では明らかに増加が認められた。その他には，非腫傷性

の病変は見られなかった。マウスの NOAELは，雄が60，雌が120mg/kg体重/日と確認

された (7)。

雌雄の Fischer344ラットにコーン油に混ぜた 1，4-DCBを0，150， 300及び0，300， 600 

mg/kg体重/日， 5日/週で 2年間にわたり経口投与した。雄ラットの生存率の減少と体重

の増加が， 300mg/kg体重/日で観察された。雄ラットの 150mg/kg体重/日で，腎臓病

の増加と上皮小体の増成が観察された。雌ラットでは， 300mg/kg体重/日あるいはそれ

以上で腎臓病が投与量に依存して増加した。マウスの LOAELは，雄が 150，雌が 300

mg/kg体重/日と確認された (7)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

妊娠 6-15日の Sprague-Dawleyラットに三種の異性体を 50，100， 200 mg/kg体重/日

投与した実験で催奇形性は認められなかった (11)。他の研究では，妊娠 6-15日の CD

ラットに 1，4-DCBを0，250， 500， 750， 1000 mg/kg体重/日投与した。最高投与量で胎児

体重の減少がみられ， 750mg/kg体重/日以上で骨格の変異が観察された。5OOmg/kg体重/

日以上では肋骨以外の骨格で投与量に関連して変異が増加した。 LOAELとNOAELはそ

れぞれ， 500， 250 mg/kg体重/日と確認された (7)。

変異原性及びその他の関連症状

三種の異性体は，Salmonella tyPhimurium TA98， TA100， TA1535， TAl537株で，代謝活

性系の有る場合と無い場合のいずれも変異原性が認められなかった。チャイニーズ、ハムス
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ターの卵巣細胞の染色体異常の誘導，マウスリンパ腫細胞の突然変異，ヒトリンパ球の誤

DNA合成ような他の多くの仰のtro試験で 1，4-DCBは陰性であった。ほとんどすべての

zn vwo投与実験で， 1，4-DCBはマウスの骨髄中の染色体損傷を起こさなかった。

1，4-DCBは経口投与後のマウスの肝臓 DNA損傷試験でも陰性の結果が得られている O

1，4-DCBがマウスの肝臓，腎臓及び肺と低濃度で共有結合していることが報告されてい

る(7)。

発ガン性

雌雄の B6C3F1マウスにコーン油に混ぜた 1，2-DCBを0，60， 120mg/kg体重/日， 5日/

週で 2年間にわたり経口投与した結果，雌雄のマウスともに悪性組織球リンパ腫が投与量

に依存して増加する傾向があった。しかし研究者は 1，2-DCBの発ガン性の証拠ではな

いと結論している (7)。

雌雄の Fischer344ラットそれぞれにコーン油に混ぜた 1，4-DCBを0，150， 300 (雄)及

び0，300， 600 (雌)mg/kg体重/日， 5日/週で 2年間にわたり経口投与した結果，雄ラッ

トに腎臓の尿細管細胞腺ガンの発生が投与量に関連して増加した。また，対照群と比較す

ると雄ラットで単核細胞白血病の発生がわずかに認められた。雄ラットでの腎臓腫場の発

生は種あるいは性に特有な反応，おそらく硝子滴生成の結果と結論された。 1，4-DCBは

600mg/kg体重/日でマウスに肝細胞腺腫あるいはガンが増加したが， 300mg/kg体重/日

では増加しなかった (7)。

14.18.6 ヒ卜への影響

ジクロロベンゼン類暴露による健康影響のデータは不慮の事故あるいはジクロロベンゼ

ン製品の誤使用の場合に限られている。短期間暴露による急性影響(それらはすべて可逆

的である)として，溶血性貧血，呼吸器の刺激，糸球体腎炎及び皮膚アレルギ一反応が報

告されている。 1，4-DCBの長期間暴露は肉芽腫症，貧血，細網内皮系の障害，中枢神経

系への影響，肝臓障害の原因となる。 1，4-DCBに暴露した労働者について，おそらく他

の化学物質も一緒に暴露しているが，貧血を含む血液の障害，牌腫，胃腸あるいは中枢神

経系への影響が報告されている。主として 1，2-DCBに1年以上暴露した女性で急性骨随

芽球性貧血が二例報告されている (7)。

14.18.7 ガイドライン{直

1，2ジクロロベンゼン

IARCは1，2-DCBをグループ3に分類している (12)。この物質の経口急性毒性は低しミ。

高濃度の経口暴露では主に肝臓と腎臓に影響を与える。 1，2-DCBは遺伝毒性がなく，げ

っ歯類動物では発ガン性が認められていない。マウスに週に 5日間で 2年間にわたり経口

投与した研究で，腎臓の尿細管の変性から確認された NOAEL60mg/kg体重/日と (7)， 
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100の不確実係数(同一種内と異種聞の差異)を適用し， TDIは429μg/kg体重と計算さ

れた。ガイドライン値は TDIの 10%を飲料水に割り当て 1000μg/Z (丸めた数値)とな

る。この値は報告された最も低い臭味の闇値 1μg/Zを超える。

1，3ジクロロベンゼン

この化合物に関する毒性学的なデータが十分にないが，この化合物は飲料水中にほとん

ど検出されない。

1，4ージクロロベンゼン

1，4-DCBの急性毒性は低いが，長期間暴露後のラットでの腎臓腫場とマウスでの肝細

胞腫及びガン発生の増加から IARCはこの物質をグループ 2Bに分類している (12)。

1，4-DCBは遺伝毒性がないと思われ，動物で観察された腫傷とヒトとの関連は疑わしい。

したがって， TDIを用いてガイドライン値を計算するのが妥当である。 1000の不確実係

数(同一種内と異種聞の差異の 100，及びNOAELの代わりに LOAELを用い，毒性の終

点が発ガン性である点の 10) と2年間ラットを用いた実験(週に 5日経口投与)で腎臓

への影響から得られた LOAELの150mg/kg体重/日を適用して TDIは107μg/kg体重と

計算された (7)。ガイドライン値は TDIの 10%を飲料水に割り当てることにより 300

μg/Z (丸めた数値)となる。この値は報告された最も低い臭味の闇値0.3μg/Zを超える。
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14.19 トリク口口ベンゼン

14.19.1 一般情報

存在形態

化合物

1，2，3ートリクロロベンゼン (1，2，3-TCB)

1，2，4-トリクロロベンゼン (1，2，4-TCB) 

1，3，5トリクロロベンゼン (1，3，5-TCB)

物理化学的性質 (1~ 4) 

CAS no. 分子式

76-61-6 C6 H3 Cl3 

120-82-1 C6H3Ch 

108-70-3 C6H3Ch 

性質 1，2，3-TCB 1，2，4-TCB 1，3，5-TCB 

融点 (OC)

沸点 (OC)

水溶解度 (mg/l)

オクタノール/水分配係数Oog表示)

25
0

Cの蒸気圧 (kPa)

快適・利便上の性質

53 -54 

218 -219 

12 (220C) 

4.04 

17 63 -64 

213.5 208 

19 (220C) 5.8 (200C) 

4.02 4.49 

0.04 0.08 

臭いの閥値は 1，2，3-TCBでは 10，1，2，4-TCBでは 5-30， 1，3，5-TCBでは 50μg/tで

ある (5，6)。異臭味の闇値は 1，2，4-TCBで 30μg/tである (7)。

主な用途

1，2，4-TCBは経済的に最も重要な異性体である。工業用トリクロロベンゼンは

1，2，4-TCBが 93-98%で，残りは 1，3，5-TCBである。これらは，化学合成品の中間体，
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溶剤，冷却液，潤滑剤，伝熱媒体，ポリエステル染料，白あり防止剤，殺虫剤として使用

される (8)。

環境中の挙動

トリクロロベンゼンは有機物量が多い土壌に吸着すると考えられ，地下水へほとんど移

行しないと思われる。トリクロロベンゼンは加水分解されず，生物分解も重要でないよう

に思われる。土壌表面ではいくらか蒸発も起こっているようである。水中ではトリクロロ

ベンゼンは堆積物への吸着と水生生物への生物蓄積を起こす。水からは主に蒸発により減

少する (3)。

14.19.2 分析方法

トリクロロベンゼンの測定は，ヘキサン抽出後， ECD (電子捕獲型検出器)を用いた

キャピラリーカラムガスクロマトグラフ法で行う。検出下限値は水道水及び河川水で約

0.1μg/lである (9)。

14.19.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

大気

トリクロロベンゼン濃度が顕著となるのはトリクロロベンゼンを製造している地域のみ

であると思われる。カルフォルニアの 3カ所の地域の平均濃度は 22-51ng/m3であった

(10)。米国でトリクロロベンゼンの製造地域の平均値は 181ng/m3であった (3)。

水

トリクロロベンゼンは廃水，原水，表流水及び飲料水中で検出される (3)。カナダの河

川濃度レベルは， 1，2，3-TCBでは 2，1，2，4-TCBでは 7，1，3，5-TCBでは 2μg/lであった

(11)。同ーの調査で，水道水の平均濃度は 2ng/1であり，異性体の中で 1，2，4-TCBが高

い濃度であった。オランダの地下水調査で三種の異性体の最大値は1.2μg/lであった

(12)。

食物

トリクロロベンゼン類は脂肪組織やミルクのような脂質を豊富に含む生体試料に蓄積す

る。工場排水で汚染された地域のたらの肝臓中に脂肪を基準 (fatbasis) として 0.1-4 

mg/kg検出された (13)。母乳中の平均濃度は 1，2，3-TCB及び 1，2，4-TCBでは 1，

1，3，5-TCBでは 5μg/kgであった (14)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

一般的なヒトの暴露はトリクロロベンゼンを製造している地域の汚染大気の吸入と，魚

類等の汚染食物の摂取による。
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14.19.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

トリクロロベンゼンの三種の異性体はラットへの経口投与後すみやかに吸収される。高

濃度の代謝物が腎臓と筋肉中に検出され，代謝されないトリクロロベンゼンも高い濃度で

脂肪，皮膚，肝臓で検出される(15)。主な代謝物はトリクロロフェノールである (16)。ト

リクロロベンゼンの代謝物は種により異なる。ラットと赤毛ザルに 1，2，4-TCBを経口及

び静脈内投与すると，尿中に異なる代謝物が排j世された。排j世速度は赤毛ザルよりもラッ

トのほうが速い。すなわち 24時間後に，ラットでは尿中に投与量の 84%，糞中に 11%排

j世されるが，赤毛ザルでは，それぞれ 40%，1%未満しか排j世されない (17)。またトリク

ロロベンゼンが代謝系酵素の誘導剤であるという証拠がある (16)。

14.19.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

トリクロロベンゼンの急性毒性は低一中程度である。げっ歯類動物の経口の LD50は

300 -800 mg/kg体重である。主な標的臓器は肝臓と腎臓である (16)。

短期暴露

離乳したばかりの Sprague-Dawleyラットに 13週間トリクロロベンゼン異性体を 1，10， 

100， 1000 mg/kg餌に含めて与えた。 1∞Omg/kgの投与量で三種の異性体ともに，雄ラッ

トの肝臓と腎臓の重量が増加し，肝臓と甲状腺の組織学的変化が認められた。 1，2，3-TCB

を1000mg/kg餌に含めて与えた雄ラットでは体重増加が抑制されたが，他の臨床化学的

毒性の徴候は観察されなかった。 1，2，4-TCBの 1000mg/kg投与でのみ雄ラットの肝臓の

アミノピリンメチルトランスフエラーゼとアニリンヒドロキシラーゼ活性及び雌ラットの

アミノピリンメチルトランスフエラーゼ活性が増加した。測定した血清の生化学的及ぴ血

液学的パラメターは変化が認められなかった。 1，3，5-TCBだけが 1000mg/kg投与で雄ラ

ットの中程度の腎臓の変性を起こした。顕微鏡的な変化は雄よりも雌ラットのほうが小さ

かった。 NOAELは三種の異性体すべて 100mg/kgで，これは 7.8mg/kg体重/日

(1，2，4-TCB)， 7.7mg/kg体重/日 (1，2，3-TCB)，7.6mg/kg体重/日 (1，3，5-TCB)に等しい

(18)。

長期暴露

毒性評価に利用可能な経口慢性毒性実験は行われていない。 2年間 Slc: ddyマウスの

皮膚へ 30，60%の 1，2，4-TCBを0.03ml週 2回塗布する実験で，臨床的毒性の徴候，生存

率の減少，皮膚の角化が観察された (19)。死亡の主な原因は呼吸器感染，類澱粉症，腫蕩

であった。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

妊娠後 6-15日の Sprague-Dawleyラットに 1，2，4-TCBを75，150， 300 mg/kg体重/

日または 1，2，3-TCBと1，3，5-TCBを150，300， 600 mg/kg体重/日経口投与した結果催奇
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形性は認められなかった (20)。ラットの Fo世代の誕生から F2世代の離乳までの期間，

1，2，4-TCB 濃度 0，25， 100， 400mg/lの飲料水を与えたとき，受精率に影響が出なかった

(21)。

変異原性及びその他の関連症状

トリクロロベンゼンの三種の異性体は，Salmonella かPhimuriumTA98， TA100， 

T A1535， T A1537株で，代謝活性系の有る場合と無い場合のいずれも変異原性が認められ

なかった。 (22，23)。マウスにトリクロロベンゼンを LD50の70%までコーン油に添加し

て投与したとき，三種の異性体ともに小核の多染性赤血球の生成が用量依存的に増加した

(24)。しかし，この結果は他の研究者に確認されていない (16)。

発ガン性

毒性評価に利用可能な経口による慢性毒性実験は行われていない。 2年間 Slc:ddyマウ

スの皮膚へ 30，60%の1，2，4-TCBを0.03ml週2回塗布する実験で，投与群及び対照群と

もに腫揚が発生した。しかし，この結果はトリクロロベンゼンの発ガン性によるものでは

なく自然発生によるもと考えられる (19)。

14.19.6 ヒトへの影響

卜リクロロベンゼンの経口摂取あるいは吸入したときの毒性は中程度であり，皮膚，

眼，呼吸器に対して刺激性がある (8)。洗濯により 1，2，4-TCBに慢性暴露された女性の再

生不良性貧血の報告例がある (25)。

14.19.7 ガイドライン値

トリクロロベンゼンの急性毒性は中程度である。短期間の経口暴露後，三種の異性体は

主として肝臓に同じような毒性影響を示す。長期間の経口投与による毒性と発ガン性試験

は行われていないが，三種の異性体はすべて遺伝毒性がないというデータがある。

1000の不確実係数(同一種内と異種間の差異の 100及び試験期間が短いための 10) と

13週間ラットを用いた実験で肝臓毒性が確認された結果から得られた NOAELの 7.7

mg/kg体重/日を適用して TDIは7.7μg/kg体重と計算された (18)。ガイドライン値は

TDIの10%を飲料水に割り当てることによりそれぞれの異性体について 20μg/l (丸め

た数値)となる。しかしトリクロロベンゼン異性体の毒性が似ているため，総トリクロロ

ベンゼンについて 20μg/l (丸めた数値)のガイドライン値が提案された。この値は報告

された最も低い臭味の関値 5μg/lを超える。
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14.20 アジピン酸ジ (2-工チルヘキシル)

14.20.1 一般情報

存在形態

CAS no. 103-23-1 

分子式 CZZH4Z04 

この化合物は DEHA，ピス (2ーエチルヘキシル)アジピン酸 (BEHA)，オクチルアジ
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ピン酸 (DOA) としても知られている。

物理化学的性質 (1-3) 

性質

物性

融点

沸点

密度

蒸気圧

水溶解度

オクタノ-)レ/水分配係数

主な用途

値

透明な油状の液体

67.8
0

C 

41TC (101.3kPa) 

0.922 g/ cm3 (25
0
C) 

0.00133kPa以下(20
0
C)

不溶性(0.78::l:0.16mg/l) 

6.3 (log表示)

DEHAは主にポリ塩化ピニル (PVC)のような合成樹脂の可塑剤として使用されるが，そ

の他，潤滑剤や流体としても多く使用される (1)。

環境中の挙動

活性汚泥システムを用いた実験において，二酸化炭素による評価方法で高濃度の

DEHAが 35日間で完全に生物分解することがわかった (3，4)0DEHAは水に対する溶解度

が低いため環境中に放出されると，固形物 (solids) (生物相，堆積物，土壌)へ分布する

と思われる。理論的な平衡状態では，環境中の DEHAは主として大気と陸上の土壌に分

布し，水環境中は 1%以下と思われる (3)。

14.20.2 分析方法

水道水及び表流水中の DEHA測定は， FID (水素炎イオン化検出器)を用いたガスク

ロマトグラフ法で定量を，質量分析法で確認を行う。検出下限値は表流水で、 0.2μg/l(3) 

と公表されているが，表流水(5)と飲料水(6)でそれ以下の報告例がある。

14.20.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

水

DEHAは米国の廃水処理施設の処理水 5試料中の 2試料から μg/lのレベルで検出され

た(6)。米国の 23ヶ所の主要河川及び湖沼についての調査で， 7%の試料から DEHAが

0.25 - 1.0μg/l検出された (3)。五大湖では最大 7.0μg/l検出された (5)。ヨーロッパで

は，ライン川で痕跡程度の汚染が確認されている (7)。米国の 5都市の水道水では約

0.001 -0.1μg/lである (6，8，9)。

食物

食物は DEHAのヒトへの暴露の主な要因で、ある。これは食物の包装に使用される PVC

フィルムに可塑性をもたせるために使われる DEHAが，食物特に脂肪を多く含むチーズ
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及び肉に移染するためである。 DEHAの一日の食事による摂取量はイギリスでは 16mg

と推定された (10)。米国では 20mg程度と推定されている(米国 食品医薬品局，私信，

1981)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

DEHAのヒトへの暴露は空気や水で、はなく食物の摂取による。

14.20.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

DEHAはラットとマウスへの経口投与後にすみやかに吸収される。 DEHAは体全体に

広く分布する。最も高濃度に分布するのは脂肪キ断能，肝臓，腎臓である (11，12) 0 DEHA 

の胎盤通過の移動は注目すべきことである (12)。

DEHAは最初，加水分解しアジピン酸モノ (2ーエチルヘキシル) (MEHA)，アジピン酸

及び2エチルヘキサノールになり，これらのまま，あるいは酸化され他の物質として実

験動物の呼気，尿，糞中に排植される。 DEHAの主要な代謝物は MEHA及びそのグルク

ロン酸化合物(サル)， 2-エチルヘキサン酸のグルクロン酸化合物(マウス，ラット)，ア

ジピン酸(マウス，ラット)である。一回の投与でDEHAはラット，マウス，サルとも

に48時間で完全に排i世されると考えられる (11，13)。

14.20.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

DEHAの経口急性毒性は低い。経口の LD50は雄のラットで 45g/kg体重，雌ラットで

25g/kg体重，雄マウスで 15g/kg体重，雌マウスで 25g/kg体重であった (14)。

短期暴露

マウスとラットの短期間 (3-4週)暴露毒性実験において， DEHAの高濃度投与で

(> 6∞Omg/kg)肝臓重量の増加，病理組織学的変化，脂血欠乏症 (hypolipidaemia) のよ

うなカタラーゼ及び脂肪酸酸化における酵素活性の増加に伴って起こる肝臓のペルオキシ

ゾームの増殖等の肝臓毒性が示された。生化学的変化に伴って起こるベルオキシゾームの

増殖は DEHAの用量に依存した。この実験結果から NOAELは 10umg/kg体重/日と確認

された (15-17)。

F担4ラットと B6C3F1マウスに DEHAを250u0mg/kgまで飼料に添加して 13週間投与

した。 25000mg/kgで，雌雄のラットとマウスともに体重増加が減少することが観察され

た。 12500mg/kgで，雄マウスと同様に雌雄ラットの体重増加がわずかに減少した。 6300

mg/kgで，雌マウスと雄ラットの体重増加が減少した。 DEHAに関連する死亡率の増加，

病理組織学的変化，飼料摂取量の減少は観察されなかった (14)。

長期暴露

DEHAを食事に混ぜ、F344ラットと B6C3F1マウスに 12000または 25000mg/kg濃度で
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103週間にわたり投与した結果，実験動物の寿命について投与量に関連する傾向は見られ

なかった。マウスでは成長率が投与量に関連して減少する傾向が観察された。肝臓に腫傷

が発生した以外は，マウスで病理組織学的変化は観察されなかった。 25000mg/kgの投与

量でラットの成長率が減少した。ラットでは DEHAに関連した病理組織学的変化は見ら

れなかった (14)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

雌雄 Wistarラットに， DEHAを300，1800， 12∞Omg/kgのj農度で飼料に混ぜ，交尾前

の 10週間から出産後の 36日まで投与し受精率に関する試験を行った。飼料中濃度 12000

mg/kgで，雌の体重増加が最低限まで減少し，雌雄の親ラットの肝臓重量が著しく増加

した。雌雄の受精率あるいは妊娠期間への影響はなかった。最高濃度で，同産群の体重の

合計，仔の体重増加，同産群の平均の大きさが減少した。仔の生存率への影響はどの投与

濃度でも認められなかった。投与濃度に関連した仔の肉眼的異常は観察されなかった

(18)。

催奇形性試験において，妊娠 Wistarラットに妊娠後 1-22日の間 DEHAを300，

1800， 12000 mg/kgの濃度で飼料に混ぜ投与した。これは 28，170， 1080 mg/kg体重/日

に相当する。 12000mg/kgの投与で，体重増加のわずかな減少で示される母毒性がわずか

に観察された。どの投与濃度においても，胎児体重，同産群の体重，子宮内の死亡に対し

て影響はなかった。最高投与濃度で，着床後損失のわずかな増加と同様に着床前損失のわ

ずかな増加が観察された。外的あるいは内臓にたいする影響はわずかであり， DEHAの

処理による増加は見られなかった。しかし二つの内臓の変化(広がったあるいはねじれた

尿管)が二つの最高濃度で投与量に関連して増加した。骨化のようなほんの少しの骨格欠

損が二つの最高濃度で投与量に関連して増加した。 300mg/kg飼料の投与量でLは胎児への

影響は見られなかった。この実験から NOAELは28mg/kg体重/日と確認された (19)。

変異原性及びその他の関連症状

ほとんどの短期間の実験では， DEHAの変異原性は示されなかった (20-23)。チャイ

ニーズハムスターの卵巣細胞を用いた invitro試験おいて，ラットの肝臓ホモジネート

(S9画分)による代謝活性系の無い条件で染色体異常を引き起こす可能性が確認された。

同じ invitro試験おいて，娘染色分体交換は代謝活性系の無い条件ではなかったが，代謝

活性系がある場合ははっきりしなかった (24)。経口投与による DEHAはマウスの肝臓

DNAと共有結合しない(25)。

発ガン性

DEHAをF344ラットと B6C3F1マウスに飼料中濃度 12000及び25000mg/kgで 103週

間投与し発ガン性試験を行った。この投与量はラットで 600と1250mg/kg体重，マウス

で 1750と3570mg/kg体重に相当した。ラットでは腫傷の発生率の増加はなかった。雌マ

ウスでは各投与量で肝細胞ガンの発生が増加した。肝細胞の腺腫とガンの発生率は高濃度
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投与した雌雄マウス及び低濃度投与した雌マウスで対照群よりかなり高く，用量に依存し

て増加した。雄マウスの肝腫蕩の増加は高濃度投与における腺腫蕩の増加だけによるもの

であり，腫傷の観察までの期間は投与群と対照群の間で大きな差はなかったため，雄マウ

スでの肝腫蕩と DEHA投与の関係は決定的とは思われない(14)。

入手可能な資料では， DEHAは変異原及ぴ遺伝毒性を引き起こさない。また， DNAと

の結合物を生じさせなし言。それゆえ， DEHAは投与量の閲値が存在する後成的な発ガン

性があり，ベルオキシゾーム増殖能に関係していると思われる。さらに， DEHAによる

肝腫虜はベルオキシゾーム増殖能を引き起こす投与量でのみ起こるようである。また，

DEHAにはそのような増殖の投与量の闇値が存在するように，腫揚が増殖する投与量の

閲値も存在するすると思われる。入手可能な資料によれば，霊長類動物はげっ歯類動物に

比べて化学的にベルオキシゾームの増殖を引き起こす感受性が低いと思われる (26)。

14.20.6 ガイドライン値

IARCはDEHAがマウスで発ガン性を示す限られた証拠があると結論した (1)0 DEHA 

はヒトに対する発ガン性による分類ができない物質である (27)。

DEHAはマウスで発ガン性を示すが，毒性の様式と変異原性がないことから飲料水中

のガイドライン値の設定に TDIを用いる。 100の不確実係数(同一種内と異種間の差異)

とラットの胎児への毒性試験で、得られた最も低い NOAELの28mg/kg体重/日を適用して

TDIは280μg/kg体重と計算された (19)。ガイドライン値は TDIの 1%を飲料水に割り

当てることにより 80μg/l (丸めた数値)となる。
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14.21 フタル酸ジ (2ーエチルヘキシル)

14.21.1 一般情報

存在形態

CAS no. 117-81-7 

分子式 C24H3804 

フタル酸ジ (2ーエチルヘキシル) (DEHP) は 1，2-ベンゼンジカルボン酸ピス (2エチ
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ルヘキシル)エステル，フタル酸 (2ーエチルヘキシル)そしてフタル酸ジオクチル

(DOP) としても知られている。

物理化学的性質 (1，2) 11 

性質

物理的状態

融点

沸点

密度

蒸気圧

水溶解度

オクタノ-}レ/水分配係数

快適・利便上の性質

DEHPは無臭の物質である。

主な用途

f直

わずかに着色した粘性液体

46
0

C (流動点)

370
0

C (101.3kPa) 

0.98g/cm3 (20
0

C) 

0.056 X 1O-7kPa (20
0

C) 

23 -340μg/l (25
0

C) 

4.88 (log表示)

DEHPは多くの軟質ポリ塩化ピニル製品と塩化ビニル共重合体樹脂の可塑剤として使用

されている。低圧コンデンサー用の誘電体として使われていたポリ塩化ピフェニルの代替

物質としても使われている (1，2)。

環境中の挙動

DEHPは水に溶けにくい物質 (23-340μg/l) である (2，3)0 DEHPはコロイド搭液

になりやすいので，その「真の」溶解度は 25-50μg/lであると考えられている。水か

らの揮発は起こりにくく，水中では光分解が非常にゆっくり進行すると考えられている

(2)。加水分解による半減期は pH8，30
0

Cで 100年以上であることが判明している。特に，

水や汚泥中に存在する DEHP好気性雰囲気下では速やかに微生物分解される。 40-90% 

のDEHPを分解するために必要な日数は 10-35日であると考えられている。嫌気性の

場合，底質や水に含まれている DEHPが生物で分解される速さは非常に遅いと考えられ

ている。しかしながら，利用可能な情報には矛盾しているものが見受けられる (3)。

14.21.2 分析方法

DEHPは電子捕獲型検出器 (ECD)を装備したガスクロマトグラフで測定が可能で，そ

の検出下限は O.lngである (4)。水素炎イオン化検出器 (FID)を用いたときの検出下限は

1μg/lである。化合物の同定，特に ECDを用いたときはガスクロマトグラフ質量分析計

で「単一イオン (SIM)Jを測定することによって確認が可能である (3，5)。

1) 空気中の換算係数・ 1ppm= 1.59mg/m3 
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14.21.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

いくつかの報告の中で，マトリックス中に DEHPの存在が確認されているが，これは

プラスチック製の管や器具に含まれていた可塑剤が溶け出してマトリックスを汚染し検

出されていることに注意しなければならない (1，2)。

大気

海域上空の大気から検出された DEHPはメキシコ湾上空の 0.4ng/m3から北大西洋上

空の 2.9ng/m3までの範囲である (1，2)。五大湖上空の大気には平均 2ng/m3 (0.5 -5 

ng/m3
) が含まれていた (6)。北太平洋上空の大気の平均濃度は1.4ng/m3 (0.3 -2.7 

ng/m3) であった (3)。

市街地で、は大気中の浮遊粒子状物質に含まれているフタル酸類は 5-132ng/m3であっ

た(7，8)。しかし，公共ゴミ焼却場周辺の大気では 300ng/m3が報告されている (9)。室

内で DEHPを使用すると，温度が高くなると濃度は上昇するが，湿度が高くなると，逆

に低下する。 4か月後にはおよそ 0.05mg/m3になると推定されている (5)。

水

日本で行われた雨水の調査では 111検体中 71検体から DEHPが検出され，それらの平

均値は 0.6-3.2μg/lであった。平均値の最高は工業地帯で検出された (5)。北太平洋上

空で採取した雨水の平均濃度は 55ng/1 (5.3-213ng/1の範囲)であった (3)。

数河川の水の DEHPを測定した結果では 5μg/l以下であった (1，2， 5)。オランダのラ

イン川とマース川の底質にはそれぞれ 1-70及び 1-17mg/kgが含まれていた (1)。

1986年のライン川の水の平均濃度は 0.3μg/l (0.1 -0.7μg/lの範囲)で，懸濁物質には

20 mg/kg (10 -36 mg/kgの範囲)が含まれていた (10)。工場地帯の表流水からは最高

300μg/lカf検出された (1，2)。

オランダの汚染された地下水では 20-45μg/lの DEHPが報告された (11)。ニュー

ヨーク州の地下水には 170μg/lが含まれていた (12)。

米国の 2都市の給水栓水に含まれていた DEHPの平均濃度は 1μg/l，日本のそれは1.2

-1.8μg/lであった。米国の 2都市の浄水の平均濃度は 0.05-11μg/l，米国東部の主要

な数都市の平均濃度は 1μg/l以下であった。飲料水の濃度として報告されている最も高

い濃度 (30μg/l以下)はかなり以前に行われた調査結果(1975)である (1，2)。

食物

米国のいろいろな地域で捕れた魚に含まれていた DEHPの濃度は 1mg/kg以下であり，

大部分は 0.2mg/kg以下であった。いろいろな食物の中で最も DEHPの濃度が高い食物

はミルク(脂肪ベースで 31.4mg/l)とチーズ(脂肪ベースで 35mg/kg)であった。プラ

スチックパッケージフィルムからの DEHPの移行調査の結果，天ぷら粉 (0.11-68 

mg/kg) ，インスタントクリームスープ (0.04-3.1 mg/kg)，揚げポテトケーキ (0.05-

9.1 mg/kg)，オレンジジュース (0.05mg/kg) に含まれていた (1，2)。
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DEHPを含むポリ塩化ビニル製容器詰め飲料の調査ではほとんど移行していなかった。

報告された濃度は全て O.lmg/kg未満で，そのほとんどが0.02mg/kg以下であった。生

ビールの DEHPも同程度の濃度(< 0.01 -0.04 mg/kg)であった (13)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

DEHPが混入した製品は広範囲に分布しているので，個人が暴露する量にはかなりの違

いがある。高濃度に汚染されている可能性がある商品(ミルクやチーズマーガリンなど)

を消費する成人が1日に摂取する量を推定するとおよそ 200μgである (14)。個々には汚

染レベルが高い例もあるかも知れないが，一般的に，公共水道の水に含まれる DEHPは

無視できる程度であると考えられている。空気(市街地の大気で濃度が50ng/m3の場合

でも，1日の暴露量は 1μg未満)から暴露する DEHPも食物からの暴露に比較すると無

視できる量である。

腎臓透析患者は高濃度の DEHPに暴露される可能性がある。患者は一回の透析で 90mg

にも匹敵する DEHPを体内に取り込むことがある (15)。保存血液(全血)の輸血を受け

る患者もまた DEHPに暴露されるが，冷凍血紫を使用する場合は暴露量が少ない。オラ

ンダでは血液保存容器から移行する DEHPはエタノール 100ml当たり 10mg以下が基

準となっている (16)。

14.21.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

DEHPをラットに経口投与すると胃腸管から容易に吸収される。腸で吸収される前に

DEHPの大部分は 2エチルヘキサノール (EH)を分離して，フタル酸モノ (2ーエチルヘ

キシル) (MEHP)に加水分解される (17)。ヒトを含め，霊長類動物では DEHPが吸収さ

れにくしミ。ラットに DEHPを餌に混ぜて投与すると 90%以上が尿中排j世される。これに

対してマーモセット(キヌザルの一種)ではわずか0.9%しか排世されない (2，18)。ヒト

では摂取したうちの 11-25%が尿で検出される (2，19)。

DEHPはモノエステルに加水分解された後，さらに変化する。いくつかの種(ヒトを含

む霊長類動物と茜歯類動物)ではモノエステルと結合してグルクロン酸抱合物を形成する

が，ラットではそのような変化が生じないようである。ラットの体内に残った 2ーエチル

ヘキシルはさらに酸化される (17)。マウスとラットの場合，尿に含まれる代謝物は最終酸

化物(二価の酸，ケトン)が主になる。霊長類動物(サル類，ヒト)の場合，大部分は酸

化されないか，酸化されたとしても最小の酸化を受けた生成物 (MEHP，ヒドロキシ酸)

である (18)。

醤歯類動物では DEHPとその代謝物が体内全体に分布され，最も濃度が高い組織は肝

臓と脂肪である。ラットの場合， DEHPとその代謝物は全く蓄積されないか，蓄積された

としてもほんのわずかである。それらの半減期は脂肪組織で 3-5日，その他の組織で 1

-2日である (20)。
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14.21.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

動物に対する DEHPの経口急性毒性は低く，マウスとラットの LD50は20g/kg体重以

上である。

短期暴露

DEHP毒の主な標的器官は肝臓と皐丸である。 DEHPは肝臓に形態学上の変化，エネル

ギー結合酵素活性，脂肪や炭水化物の代謝変化等の機能障害を生じさせる。肝臓のベルオ

キシゾームの増殖が最も著しい影響を受ける (21)。

DEHPの投与期聞が3日から 9か月，投与レベルが50から 25000mg/kg食餌 (2.5-

2500mg/kg体重/日)でラットに対する短期間経口投与研究で， 50mg/kg体重/日以上の

投与で肝臓重量の増加，血清中のトリグリセリドとコレステロールの減少，微視的な肝臓

変化(脂肪の門脈への蓄積及び中心小葉のグリコーゲン減少)が用量依存的に観察され

た。肝臓の DNA含有量が減少(肝臓細胞の異常増殖を示す)した後に， DNA合成の急

激な増加(肝臓細胞の異常増殖を示す)が観察された。 DEHPを投与したことで，肝臓

でベリオキシゾーム， ミトコンドリア及び小胞体に変化が見られた。また，肝臓ベルオキ

シダーゼ活性と肝臓ベルオキシゾーム数の有意な増加が認められた (22-26)。強制投与

による肝臓重量の変化に関する NOAELは25mg/kg体重/日経口投与 (23)，500 mg/kg 

餌 (25mg/kg体重/日) (22)であった。 Morton(22)は50，100， 500 mg/kg食餌の投与で

血清中のトリグリセリドレベルの有意な減少を確認したが， Barber他 (25)は 1000，100 

mg/kg食餌でこのような影響を見出せなかった。

ベルオキシゾームの増殖(ベルオキシゾームに関連した酵素活性あるいは顕微鏡的変

化)に対する NOAELは， Splague-Dawleyラットに 14日間強制投与した研究 (23)で 25

mg/kg体重/日 (LOAELは100mg/kg体重/日); Splague-Dawleyラットに 7日間経口投

与した研究 (22)では 50mg/kg餌あるいは 2.5mg/kg体重/日 (LOAELは 100mg/kg餌

あるいは 5rng/kg体重/日); F344ラットに 3週間経口投与した研究(25)では 100mg/kg

餌あるいはlOmg/kg体重/日 (LOAELは1000mg/kg餌あるいは 100mg/kg体重)であ

った。ベルオキシゾームの異常増殖の発生は種によって著しく異なり，利用可能な情報で

はヒトを含む霊長類動物は富歯類動物に比べて感受性が弱しミことが示された (26)。

Wistarラットでは肝臓と甲状腺に変化が認められた。甲状腺への影響(血柴T4の減少

に関連した活性の増加)が 10000mg/kg食餌及びそれより高濃度の投与で観察された

(24)。

長期暴露

ラットを用いた 2年間の経口毒性の研究で， 1日当たり 100-200 mg/kg体重あるいは

それ以上の量を投与したラットには成長抑制，肝臓及び腎臓の肥大，肝臓の顕微鏡的変化

及ぴ皐丸萎縮が認められた。 NOAELは50-65mg/kg体重であった (2，27，28)。他の研
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究ではさらに低い 200mg/kg餌 (10mg/kg体重/日)でもベルオキシゾーム関連酵素の

活性増加が生じた (26)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

皐丸への影響，すなわち皐丸萎縮，腺の変性，精子形成の抑制あるいは停止がマウス，

ラット，モルモットそしてフェレット(イタチの仲間)に見られた (29)。おそらく，これ

らの症状は MEHPが原因であると考えられている (2，30) 0 100 mg/kg体重/日以上の経

口投与でラットの皐丸に変化が見られた (31)。

マウスを用いた生殖の研究で， 0.3%のDEHPを混ぜた餌 (430mg/kg体重/日)を与え

た雌雄のマウスとも生殖力が完全に抑制された。両性とも 0.1%を混ぜた餌 (140mg/kg

体重)でも生殖能の低下が観察された。しかし， 0.01%を混ぜた餌 (15mg/kg体重)で

は生殖力に及ぼす影響は見られなかった (26)。

マウスで、行った催奇形性の研究で，胎児死亡，胎児再吸収，胎児体重の低下，髄管への

影響，骨の異常(脳露出，二分脊椎，開眼険， .H艮球突出，極端な導管奇形，管曲，骨形

成の遅延)が認められた。このような症状が現れない NOAELは食餌 (35mg/kg体重/

日)の場合， 0.025%であり (32)，LOAELは0.05mg/kg体重/日 (33)，食餌 (70mg/kg体

重/日)の場合， 0.05%であった (32)0MEHPはDEHPよりも活性が強く現れたので，

MEHPに変化して作用した可能性がある。しかしラットの研究で示されたように， 2ー

エチルヘキサノールの酸化生成物である 2ーエチルヘキサン酸はこれに類似した催奇形性

物質であった (26)。

ラットの場合， DEHPが胎児の発育に及ぼす悪影響はマウスのそれに比べて少ない。胎

児重量の減少と再吸収数の増加が 1日に 200mg/kg体重以上の経口投与で観察された

(34， 35) 0 F344ラットに 0.5-2.0% DEHPを含む餌を投与 (1日に 250-1000mg/kg 

体重)した結果では催奇形性は観察されなかった。 DEHPが1.0%以上 (1日に 500mg/kg

体重)の食餌で佐子毒性が観察された (32)。

変異原性及びその他の関連症状

DEHPの突然変異に関する invitro及びinvivo (細菌や真核細胞あるいは晴乳類の系を用

いた invitro試験，あるいは晴乳類細胞を用いた invitro試験での染色体異常や娘染色分

体の交換，体細胞あるいは性細胞での tnvzvo試験での染色体異常など)による最も短期

間の研究のでは，突然変異に関して否定的な結果が示された。一本鎖 DNAの損傷や DNA

の殻修復といった DNAとDEHPとの相互影響の証拠は見出せなかった。しかし，真核細

胞を用いた invitro試験では異数体の誘発が，そして晴乳動物細胞を用いた tnvzvo及びtn

vitro試験で細胞変形の誘発が観察された (20，36)。

細菌と晴乳動物の細胞を用いた MEHPとEHのinvitro試験では遺伝子突然変異を示さ

なかった。日甫乳動物の細胞を用いた invitro試験では染色体異常と娘染色体交換を誘発し

たので， MEHPに関する報告とは矛盾した結果となっている。これらの試験でも， EHは
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否定的な結果を示した。 目前乳動物の細胞を用いた tnVlVO試験では染色体異常が'1:じなか

った (36)。

発ガン性

マウスを用いた 2年間の経口投与研究で， 3000から 6000mg/kg食餌を与えた雌雄とも

肝細胞のガン発生率が増加した。 DEHPを6000あるいは 12000mg/kgを餌に混ぜて 2年

間与えたラットに肝臓ガン腫と肝臓新形成小癌の発生率が増加した (2，37)。

長期のバイオアッセイで，マウスとラットの肝臓腫場発生率が増加したことは，肝臓細

胞のベルオキシゾーム増殖と代謝副生成物である過酸化水素の生成に起因していることが

示唆された。ヒトを含めた霊長類動物はマウスやラットよりもベルオキシゾーム増殖に対

する感受性がはるかに弱かった (38)。

B6C3F1マウスの znvtVO研究で， DEHPは肝臓に腫場を発生させる活性はなかった。し

かし，同じ株を用いた研究では DEHPが肝臓に発ガン促進活性を示した。ラットの tn

vivo試験において，肝臓では腫傷の促進活性だけでなく発ガン生成活性も示さなかった

(26)。

14.21.6 ヒ卜への影響

10gのDEHPを摂取した二人の男性ボランティアは軽い胃の変調と適度な排便を体験し

たが， 5gの摂取では変化が認められなかった (1，2)。

毎週，約 150mgのDEHPを静脈内に投与された透析患者の肝臓に変化が観察された。

1か月時点では肝臓組織検査で形態学上の変化は観察されなかったが， 1年後の検査では

「ベルオキシゾームがかなり多くなった」と報告されている (20)。

DEHPを含む種々のフタル酸エステルに暴露された工場労働者に関する調査で，神経病

の増加率が高くなることが報告された (39)が，この結果については他の研究で確認されて

はいない (40)0 DEHPに暴露された期聞が3か月から 24年間の範囲にわたる小人数のグ

ループ(cohort)での研究では， 221人の作業者の中で 8人の死亡が確認され，死因は惇臓

ガンが一人，跨脱乳頭腫が一人と報告された。この研究では因果関係を示す証拠が不十分

であると考えられた (1，2)。

職業上， 10 -34年以上， 0.01 -0.016mg/m3のDEHPを暴露したヒトに白血球の染

色体異常の発生頻度が高かった原因は DEHPではなかった。

14.21. 7 ガイドライン{直

DEHPはおそらくヒトに対して発ガン性を示す物質(グループ 2B)であると IARCは

推論した (41)。高濃度の DEHPを食餌に混ぜて与えた蓄歯類動物の肝臓に腫蕩をもたら

すことが観察された。まだ，反応機構は解明されてはいないが，肝臓細胞のガン発生と肝

臓のベルオキシゾーム増刑との問に関係があることが示唆されている。動物実験の毒性
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データに基づくと， DEHPに対する最も敏感な反応は肝臓のベルオキシゾーム増殖であ

る。最も感受性の高い種はラットである。入手できた文献から，化学的にベルオキシゾー

ム増殖をもたらす感受性はヒトよりも醤歯類動物の方がはるかに弱いことを推定させる。

1988年にJECFAはDEHPを評価し，この化合物を含む食物にヒ卜が暴露される量を達

成可能な限り低いレベルに下げるべきであることを勧告した。委員会(JECFA)は別の可

塑剤に変更するかあるいは DEHPを含むプラスチック材料を別のものに変えることでこ

のことを達成できると考えている (26)。

遺伝毒性に対する証拠がないこと，肝臓細胞のガン発生と肝臓のベルオキシゾーム増殖

との聞に関係があることが示唆されたことから ラットの肝臓のベルオキシゾーム増殖に

関する研究結果に基づき， NOAELの2.5mg/kg体重/日を用いて TDIを求めた (22)。肝

臓細胞に腫傷をもたらす機構は十分に解明されてはいないが，ベルオオキシゾーム増殖で

特に感じやすい反応点，すなわち，最も感受性の高い種から導いたことから， NOAELの

不確実係数として 100 (同種及び異種の差異)を使用する十分な根拠となっている。この

結果， TDIは25μg/kg体重となる。飲料水には TDIの 1%を割り当てるので，ガイドラ

イン値として 8μg/l (丸めた数値)を求めた。
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14.22 アクリルアミド

14.22.1 一般情報

存在形態

CAS no. 79-06-1 

分子式 C3H5NO 

物理化学的性質 (1)

性質

物理的状態

融点

沸点

密度

水溶解度

蒸気圧

主な用途

値

白色の結晶

84 -85.C 

125.C (3.33 kPa) 

1.122 g/ cm3 (30.C) 

2150 g/l (30.C) 

0.009kPa (25"C) 

アクリルアミドは化学物質の中間体あるいはアクリルアミドポリマーの原料として大部

分が用いらていれる。アクリルアミドとそのポリマーは主に浄水処理工程の凝集剤，生活
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排水や工場排水の処理に使用されている。そのほか，飲料水の貯水槽や井戸等の構造物の

割れ目の補修用注入剤としても使用される (1)。

環境中の挙動

水系において，アクリルアミドは非常に移動しやすく，土壌中も容易に移動する。その

高い移動性と粘土よりも砂状土での方が分解されにくい特性をもっているので (2)，地下

水汚染を起こしやすい。しかしながら，地盤改良充填剤として多く使用されている表層付

近の土壌での挙動については研究が進んでいない。

アクリルアミドは表流水や土壌中で、生物分解を受ける可能性が高い。スラッジの脱水工

程で生じた水の場合， 24時間で濃度が20μg/Iから 1μg/Iにまで減少したことが報告さ

れている (3)。土壌中のアクリルアミドの除去で最も重要なメカニズムの一つに酵素によ

る加水分解がある。これに対して，天然水では生物が関与しない加水分解が重要でドある。

揮発による除去はあまり期待できない。アクリルアミドは水に対して高い溶解度をもち，

しかも微生物分解を受けやすいため，生物濃縮を考慮する必要はほとんどないと考えられ

ている。

14.22.2 分析方法

アクリルアミドの分析方法としてはポーラログラフィー，電子捕獲型検出器 (ECD)

付ガスクロマトグラフィー，高速液体クロマトグラフィーがある。紫外部吸収検出器を備

えた高速液体クロマトグラフでアクリルアミドを分析すると定量範囲は 0.2-100μg/I 

である。

14.22.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

大気

蒸気圧が低く，しかも水への溶解度が高いために，一般的には大気汚染を考慮する必要

はない。なお，大気中のアクリルアミドを測定したデータは少なく，確証に乏しい。

水

アクリルアミドによる飲料水汚染で最も重要なことは凝集剤として使用されているポリ

アクリルアミド中に残留しているアクリルアミドモノマーである。一般的に認定されてい

るポリマーの最大注入率は 1mg/Iであるので， 0.05%のモノマーを含んでいる場合には，

理論的に最大 0.5μg/Iが水に含まれることになる (6)。実際にはそれよりも 1/2-1/3少

ないことが推定される。これはアニオンやノニオンのポリアクリルアミドに適用できる

が，カチオンのポリアクリルアミドの場合には残留量がそれよりも高くなる。

飲料水の処理にポリアクリルアミドを使用している地区でアクリルアミドを検査した結

果，河川水及び、飲料水とも 5μg/Iよりも低いことが確認されている。ウエストパージニ

ア州(USA)で飲料水を供給している井戸水を測定した結果では 0.024-0.041μg/Iであ
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った。英国における給水栓水の事例ではリッター当たりマイクログラムオーダーで，しか

も低い方であった (5)。

食物

食物に含まれるアクリルアミドの調査結果は確認できていないが，ポリアクリルアミド

を砂糖の精製用に使用しているので，少量のアクリルアミドが最終製品に残留しているこ

とが考えられる。

14.22.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

アクリルアミドは経口摂取や呼吸だけでなく，皮膚を通しても体内に容易に吸収され

(1)，体液により身体中に分配される。アクリルアミドは胎盤障壁も通過することができ

る。 14Cでラベル化したアクリルアミドを雄の Portonstrainラットに (100mg/kg体重)

静脈注射をして生体組織の分布を調査した。この結果，血液が最も高く (最高 1360

μmol/g組織)，腎臓，肝臓，脳，脊髄，座骨神経，血紫の順に濃度が低下していた (7)。

ラットの場合，アクリルアミドはグルタチオン結合と脱カルボキシル化により，生体内

で変化する。これまでにラットの尿から 4種類の代謝物質が検出されている。それらの中

で N-アセチル s-(3ーアミノー3-オキシプロピル)システインが投与量の 48%を占め，残

りは未代謝のアクリルアミド (2%) と3種類の硫黄を含まない代謝物質(総計 14%であ

った。アクリルアミドとその代謝物質は蛋白質と結合して神経系組織に蓄積されるととも

にヘモグロビンと結合して血液中にも蓄積される。さらに，肝臓や腎臓と同様に生殖器に

も蓄積されることが報告されている (8)。

動物実験の結果ではアクリルアミドの多くは尿と胆汁に含まれて代謝物質として排池さ

れる。胆汁に含まれる代謝物質は腸と肝臓との聞を循環するため，糞経由の排j世は非常に

少ない。投与により吸収された 2/3は数時間の半減期で排j世される。しかし，蛋白質と結

合したアクリルアミドと血液及びおそらく中枢神経系に取り込まれるであろうアクリルア

ミドの代謝物質の半減期はおよそ 10日である。アクリルアミドは授乳期のラットの母乳

にも含まれることが確認されている (8)。

なお，ヒトとヒト以外の晴乳動物でアクリルアミドの代謝物質に大きな相違を示すデー

タはこれまでのところ見出されていない (1)。

14.22.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

種々のラットとマウスを用いたアクリルアミドの経口投与実験で LD50は 100-270 

mg/kg体重の範囲であった。ラットの皮膚接触による LD50は400mg/kg体重であった

(9 - 12)。
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短期暴露

アクリルアミドは蓄積性の神経毒を有するという研究結果が示され，確認されている。

餌に混ぜられたアクリルアミドを毎日 5-30mg/kg体重食べたラットやネコ，イヌでは

14 -21日の聞に後脚の衰弱や運動失調が発生し，暴露を継続すると麻療にまで進行した

ことが報告されている (13，14)。この他の特徴的な症状としては皐丸の萎縮と佐種上覆組

織の変質がある (15)。

長期暴露

長期間(数か月から 1年間)，アクリルアミドを暴露された動物に現れた症状は，短期

間の暴露実験で動物が示した結果とほぼ同じであった。しかし， 1mg/kg体重程度の少量

のアクリルアミドを平均して毎日投与した場合には，別の影響が現れた。 F344ラットの

雌雄に 1日あたり 0，0.05， 0.2， 1.5及び20mg/kg体重のアクリルアミドを 90日間，水に

混ぜて投与した結果， 20mg/kg体重を与えたグループには末梢神経と脊髄に明らかな障

害が現れるとともに，皐丸萎縮が観察された。1.5mg/kg体重のグループではアクリルア

ミド毒による外見的な徴候は認められなかったが，組織学的には神経症を患った証拠が認

められた。このことから 1日あたりの NOAELとして 0.2mg/kg体重が求められた(16)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

水に混ぜたアクリルアミドを 10週間，雄の Long-Evansラットに毎日に 5.8mg/kg体重

までの量を投与した。この結果，交配後の佐消失の割合が，着床の前後とも増加した

(17)。この著者が行った別の実験では精子細胞から精子の発生段階にかけて，アクリルア

ミドの影響を受けていると報告している (18)。

妊娠した Portonラットに妊娠9日目に 1回だけ静脈注射 (100mg/kg体重)する実験

と懐胎の O日から 20日までの間，累積投与量が200または 400mg/kg体重になるように

アクリルアミドを餌に混ぜて与える実験が行われた。この結果， 400mg/kg体重を投与し

たラットの胎児は体重がわず、かに少なかったが，母獣に投与した量は神経症を誘発する量

であったにもかかわらず，胎児に奇形は見られなかった (19)。

ニワトリのタマゴに受精後の 5，6あるし刈土 7日目に 0.03-0.6mgのアクリルアミド

を注入した。この結果，佐段階での死亡率が高くなった。また，Wlf化したヒヨコの脚に奇

形が観察された (20)。

変異原性及びその他の関連症状

細菌を用いた実験ではアクリルアミドが変異原性をもつことは示されなかったが，日甫乳

動物の細胞を用いた invitroとtnvzvo試験では染色体損傷が認められた (1，21， 22)。

発ガン性

最近の研究結果でアクリルアミドが発ガン物質である可能性が高くなっている。雌雄の

Fischer 344ラットに 1日あたり 0，0.01， 0.02， 0.5及び2mg/kg体重のアクリルアミドを

水に混ぜて 2年間与えた研究で， 0.5及び2mg/kg体重のアクリルアミドを投与した雄ラ
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ットに陰嚢，甲状腺及び副腎に腫蕩が発生する割合が高かった。 1日あたり 2mg/kg体重

のアクリルアミドを投与された雌のラットでは乳腺，中枢神経系，甲状腺，子宮に悪性腫

場が発生する割合が高かった (23)。

生後8週間の A/]マウスの雌雄に 6.3，12.5あるいは 25.0mg/kg体重のアクリルアミド

を週に 3回， 3週間，経口投与したものと， 1， 3， 10， 30及び60mg/kg体重のアクリルア

ミドを週に 3回， 8週間腹腔内投与したもので，生後9か月と 8か月のマウスで肺腺腫発

生率と投与量との聞に関係が認められた (22)。

14.22.6 ヒ卜への影響

亜急性毒性の影響としては，隙間に充填剤を注入して修理した井戸の水に 400mg/1の

アクリルアミドが含まれ，たまたま，この井戸水を使用して経口暴露した 5人家族の例が

ある (24)。中毒症状は約 1か月後に現れた。症状は精神錯乱，方向感覚の喪失，記憶障

害，幻覚そして身体の失調であった。この家族は 4か月以内に完全に回復した。

この他のアクリルアミドを暴露したヒトの事例として グルーティングやアクリルアミ

ドをベースにした凝集剤製造工場の作業員が皮膚に触れたり，吸入したりした一般的な報

告が多くある (25-28)。典型的な症状としては皮膚の刺激，一般的に言われている疲労，

足の弱体化そして感覚変化であり これらの症状は中枢神経や末梢神経の機能障害が反映

したものである。

14.22.7 ガイドライン値

細菌を用いた変異原性試験において，アリルアミドは変異原性を示さなかったが，晴乳

類の細胞を用いた invitro及びinvivo試験においては染色体に損傷を与えることがわか

った。飲み水を通して暴露させたラットでの長期の発ガン試験では種々の場所に腫傷が生

じた (23)。このことから IARCはアクリルアミドをグループ 2Bに指定した (29)。

入手できた情報に基づき，アクリルアミドは遺伝毒性をもっ発ガン物質であると考えら

れている。このため，リスクの評価としては閥値がないものとして取り扱われる。飲み水

を用いた研究で雌ラットの乳腺，甲状腺そして子宮に腫傷が観察された結果(23)から線形

多段モデルを使用して， 10-4， 10て 10-6の場合の生涯にわたる発ガンリスクを求めると

それぞれ 5，0.5， 0.05μg/lになった。

アクリルアミドによる飲料水の最大汚染源はモノマーが残留しているポリアクリルアミ

ドを凝集剤として使用する場合である。アクリルアミドの実態調査の結果では概ね 1μg/l

のオーダーであるが，飲料水のアクリルアミドは凝集剤として使用するアクリルアミドの

品質管理と注入率制御で減らすすることが可能である。
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14.23 工ピク口口ヒドリン

14.23.1 一般情報

存在形態

CAS no. 106-89-8 

分子式 C3H5CIO 

エピクロロヒドリン (ECH) の別名には 1クロロ 2，3エポキシプロパン， 3-クロロ

1，2エポキシプロパン， 1-クロロプロベンエポキシド，そして 3クロロプロベンエポキ

シドカfある。

物理化学的性質 (1，2) 11 

性質

物理的状態

融点

沸点

蒸気圧

密度

水溶解度

オクタノール/水の分配係数

主な用途

値

無色の液体

-25.60C 

116.2
0

C 

1.60kPa (20 

1.18 g/ cm3 (20
0

C) 

66 g/l (200C) 

0.26 (log表示)

ECHは主にグリセロールやエポキシ樹脂の製造に，また，それらより少ない量ではあ

るが，エラストマー(弾性物質)，水処理樹脂，界面活性剤，イオン交換樹脂，可塑剤，

染料，薬剤の製造，油乳化剤，潤滑油，接着剤の製造時に使用されている (3)。

環境中の挙動

ECHは製造，使用，貯蔵，輸送そして処分するときに大気中に漏れることがある。室

温での ECHの半減期は中性，酸性及びアルカリ性溶液で，それぞれ 148，79， 62時間で

ある。 温度を 400Cにすると加水分解の速さは 7倍になる (4)。

14.23.2 分析方法

水中の ECHはパージアンドトラップ型ガスクロマトグラフ/質量分析計 (GC-MS) 

(2) ，水素炎イオン化検出器 (FID) (5) (検出下限0.01mg/l) あるいは電子捕獲型検出器

(ECD)付ガスクロマトグラフ (6)(検出下限0.05μg/l)で測定できる。環境水や沈澱水の

1) 空気中の換算係数 1ppm= 3.78mg/m3 
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ECH分析にも GC-MSを使用することができる (7)(検出限界 0.003μg/l)。

14.23.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

大気

大気中の ECH濃度を測定したデータは非常に少なし業務での暴露に関するものがほ

とんどである。大気中に ECHを排出していた旧ソ連の工場の例では工場から 100-200 

m離れた地点で ECHは0.5-1.2mg/m3であった。 400m地点では 29検体中 5検体が

0.2mg/m3を超えていたが，60伽n地点では ECHは検出されなかった (3，8)。

水

ECHを含む凝集剤を使用したり，エポキシ樹脂塗装した水道管を使用している場合に

樹脂から ECHが溶け出して水道水に混入することがある。しかし，エポキシ樹脂をコー

ティングした容器に貯めた水からは ECHが検出されなかったという報告もある(検出下

限3μg/l)(9)。

食物

ECHは包装材やエポキシ樹脂の架橋剤としても使用されているので，食物や水に移行

する可能性もあるが，その割合は低いと考えられている (3)。食物に関しては，この種の

研究論文を見出せなかった。この化合物が食物連鎖によって生物蓄積される可能性は低い

(10)。

14.23.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

ECHの薬物動態学については WHOと米国環境保護庁で再調査が行われている (2，3)。

ECHを経口摂取すると速やかにそして大量に吸収される。しかも，吸入や皮膚暴露によ

っても吸収される (11)。

14Cでラベル化した ECHをラットに経口投与した結果，組織によって異なるが，雄で

は2時間後に，雌では 2-8時間後に各組織で最大濃度に達した。放射活性が最も強く現

われた組織は腎臓，肝臓，醇臓，牌臓そして副腎腺であった。 ECHは血液から急速に排

除されるので，慢性暴露であっても蓄積されることはない。しかし， ECHの代謝物はか

なり残留しやすいため，慢性暴露により，少しずつ体内に蓄積される (11)。

ECHは二つの求電子核， ClとC3をもっており，グルタチオンのような細胞質の求核

分子と結合する。この結合はグルタチオン Sーエポキシ転移酵素が触媒になるので，かな

り速い反応である。尿中の主な代謝物質はグルタチオンとの結合によって形成される N

アクリルーS-(3-クロロ 2ハイドロプロピル)-L-シスチンと αークロロヒドリンが同定さ

れており，それぞれ投与量の約 36%と4%に相当していたと報告されている (11，12)。

経口摂取あるいは吸入により体内に取り込まれた後， ECHの代謝物質は尿や呼気に混

ざって速やかに排j世される。尿経由の排j世は呼気経由の約 2倍である。残りのわずかな
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量 (4%)が糞便に混ざって排j世される。未代謝の ECHはいかなる排j世経路からも検出さ

れていない (11)。

14.23.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

ECHは強い刺激性のある物質で経口，経皮，皮下あるいは呼吸による暴露の後に急性

毒性を示す。中枢神経系と呼吸中枢に作用し，死に至ることもある (13)。経口によるラッ

トの LD50は90-260 mg/kg体重であると報告されている。

長期暴露

離乳したての Wistarラットの雌雄に， 2年間にわたり週 5日，水に混ぜた ECHを強制

経口投与した結果，死亡率がしだいに高くなった。 1日に 2mg/kg体重と 10mg/kg体重

のグループで呼吸困難，体重の減少，白血球の減少そして冒頭部の細胞増殖等の病的兆候

が認められた (14)。

近親交配でない雄の SDラットに 1日に 6時間，週に 5日，生涯に渡って ECHを吸入

させた結果， 38と114mg/m3の濃度で，体重の減少，死亡率の上昇，ひどい鼻哩の炎症，

肺のうっ血，肺炎，管状組織の拡張，投与量に従属した腎臓内管の変質を生じた (15)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

25と50mg/kg体重の ECHを経口投与したラットで，高投与量の方は異常精子の割合

が高くなり，低投与の方は精子数が少なくなっていた。しかし，微視的な変化や体重変化

は観察されなかった (16)0 1日に 6時間，週に 5日， 10週間にわたって ECHの蒸気を 0，

19.7， 93.4， 189.0 mg/m3の濃度で雄のウサギと雌雄のラットに暴露させた。この結果，短

期間ではあったが，雄ラットに生殖能力がなくなる現象が観察された。しかし，雌ラット

とウサギには現れなかった。顕微鏡検査では生殖器官にいかなる異常も発見できなかっ

た。ウサギの精子を調べた結果では悪影響は認められなかった (17)。

雌ラットに 0，40， 80， 160 mg/kg体重/日の ECHを経口投与した研究と雌マウスに綿実

油に溶かした ECHを妊娠 6-15日， 0，80， 120， 160 mg/kg体重/日を投与した研究で，

最高レベルの投与で母獣に毒性影響が現れたが，匹毒性，胎児毒性及び催奇形性は観察さ

れなかった (18)。同じように雌ラットとウサギに 0，9.4， 94.5 mg/m3のECH蒸気を 1日

に7時間，妊娠期の 6-15または 18日間，吸入させたが，悪影響を否定する結果が得ら

れた (19)。

変異原性及びその他の関係症状

ECHは代謝活性を必要とせず，サルモネラ菌 (Salmonellaかhimurium) と大腸菌

(Escherichia coli) に塩基置換型の突然変異を誘発した (20)，ECHは晴乳動物細胞の zn

vitro試験で染色体異常を生じさせることが示された (3)が，マウスの小核試験(21)と優性

致死試験では陰性であった (22)。
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発ガン性

81週間に渡り， 1日あたり 18，39， 89 mg/kg体重の ECHを飲み水に混ぜ、て与えた雄の

Wistarラットで、は投与量が多かった 2グループに扇平上皮細胞の乳頭腫やガンなどの特

徴ある腫傷が前胃に発生した。また， 3グループの全てに過形成が生じた (23)0 0， 2， 10 

mg/kg体重の ECHを蒸留水に混ぜて 104週間に渡って強制投与した Wistarラットの研究

でも同様の結果が報告された (24)0 378 mg/m3のECHを混入させた空気を 1日6時間，

週に 5日，合計 30日暴露させた雄の SDラットを生涯にわたって観察した結果，鼻腔に

扇平細胞ガンが生じた (15)。生涯を通じて 113mg/m3のECHに暴露された 100匹のラッ

トには鼻腔に悪性扇平細胞ガンと乳頭腫だけが生じた。 ECHを皮下注射した ICR/Ha

Swissマウスには局部の肉腫と腺ガンが生じた (25)。

14.23.6 ヒ卜への影響

急性毒性の特徴として， ECHに皮膚がさらされると，まず赤くなり，そしてかゆみや

ほてりの症状が現われる。時間が経過するにつれて，赤さが増し，そして皮膚が腫れ，水

ぶくれが生じる。吸入した場合の初期症状としては局部的な刺激，目の充血やのどの腫

れ，顔面の腫れ，吐き気， p匝吐，ひどい頭痛などがある (26)。

事例研究では最初に肝臓と腎臓が損傷を受け，暴露後2年間もの長い間続いたことが分

かった (26)。職業上， ECHに暴露した作業者には末梢リンパ球の染色分体及ぴ、染色体損

傷率の増加と赤血球数の減少が観察された (27)。

2か所の化学工場で ECHに暴露された可能性のある 863人の作業者について疫学的な

調査が行われた (28)。死因がガン及び白血病の人とそれ以外の人について， ECHの暴露

量レベルと病気との関係を調べた結果，最も一致したものは暴露レベルと心臓疾患であっ

た。

米国で ECH，アリルクロライド. 1，3ージクロロプロパンに暴露された 64人のグリセリ

ン取扱者と 5年以上塩素化炭化水素を取り扱っていない 63人の作業者を対照グループと

して生殖能力が比較された。この結果，暴露レベルや期間そして強弱と精子特性やホルモ

ンレベルの聞には関係が認められなかった (29)。同様に皐丸毒が確認されている化学物質

に全く暴露されていない他の化学工場の従事者と 2工場の 128人の作業者のグループを比

較した結果では，精子数やホルモンレベルに違いがないという結果が得られた。二つの化

学工場のうち，片方では大部分の作業者が暴露した ECHの濃度は 3.8mg/m3以下であっ

た。作業に従事していない従業員は両工場とも多く，総計 172人であった (30)。

14.23.7 暫定ガイドライン値

ECH毒による主な影響は局部的な刺激と中枢神経系の障害である。吸入あるいは経口

でECHを暴露させたラットに，吸入では鼻腔に扇平上度細胞ガンを，経口では前胃腫場
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を誘発した。 invitro及び tnVlVO試験では遺伝子毒性をもつことが示された。 IARCは

ECHをグループ2Aに指定した(ヒトにガンを誘発する可能性がある物質)(31)。

ECHは遺伝子毒性をもっ発ガン物質であるけれども，腫蕩は ECHが強く刺激した箇所

だけに認められるので，発ガンリスクを評価するために線形多段階モデルを用いることは

不適当で、あると考えられている。ラットに腹腔内投与(週に 5日)した 2年間の実験で，

前胃に過形成が認められた条件である 2mg/kg体重/日の LOAELに10000 (NOAELに

替えて LOAELを用いるための 10と種内及び種聞の違いによる 100，そして発ガン性を

考慮した 10)の不確実係数を適用させて， TDIとして 0.14μg/kg体重を求めた (14)。飲

料水には TDIの 10%を割当てることに準拠し， 0.4μg/l (丸めた値)を暫定ガイドライ

ン値とした。現実には ECHを検出できる濃度は 30μg/l程度であるので， ECHを含む製

品を水に接触させないことで，飲料水の ECHを制御することが可能で、あると明記するこ

とにした。
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14.24 ヘキサクロロブタジエン

14.24.1 一般情報

存在形態

CAS no. 87-68-3 

分子式 C4Cl6 

ヘキサクロロブタジエン (HCBD) の別名としてはパークロロブタジエン， 1，3ヘキサ

クロロブタジエン， 1，1，2，3，4，4，ーヘキサクロロー1，3-ブタジエンがある。
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物理化学的性質(1)

性質

物理的状態

融点

i弗点

密度

蒸気圧

オクタノール/水分配係数

水溶解度

快適・利便上の性質

値

無色透明の液体

19 --22
0

C 

210 -220
0

C 

1.55g/cm3 (20
0

C) 

0.02kPa (20
0

C) 

3.67 (log表示)

2.6mg/1 

HCBDの大気中における臭いの闘値は 12mg/m3である (2)。

主な用途

HCBDは塩素ガス製造工程の溶剤，合成ゴムの中間体や潤滑油，ジャイロスコープ用

の液体，殺虫剤，ブドウ畑の慎蒸剤として使用されている (1)。

環境中の挙動

HCBDは蒸気圧が低いため，水から急速には揮散しない。水中では土壌粒子への吸着

が重要である。

14.24.2 分析方法

ガスクロマトグラフィーで HCBDを定量することができ，その定量下限は 0.34μg/lで

ある。パージアンドトラップガスクロマトグラフ/質量分析計 (GC-MS) による定量下

限は 0.4μg/lである。閉鎖型循環曝気装置 (CLSA) とGC-MS分析計を組み合わせた

方法では ng/l単位まで検出することができる (3)。

14.24.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

大気

9か所の化学工場の調査で，テトラクロロエチレンとトリクロロエチレンの生産工程付

近の大気から高濃度の HCBDが検出された(最高値は 463μg/m3
) (1)。

水

ヨーロッパの環境水から 0.05-5μg/l，米国のミシシッピー)11からは 0.9-1.9μg/l 

のHCBDが検出された。また，ルイジアナ州では最高 800μg/kgのHCBDを含む泥土が

見つかった (1)。ライン川の水には 0.1-5μg/lのHCBDが含まれていた (1)。日本の環

境水及ぴ土壌からは HCBDが検出されなかった(定量下限:水 0.02μg/l，泥 2-200 

μg/g) (4)。ヨーロッパのある化学工場の排水からは 6.4μg/lが，また，飲料水からは

0.27μg/lが検出された (1)。
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食物

残留 HCBDは濃縮牛乳に 4μg/kg，卵黄に 42μg/kg，マーガリンに 33μg/kg含まれて

いたとの報告がある。英国での調査で，牛乳から 0.08μg/kg，バターから 2μg/kg，食用

油から 0.2μg/kg，ライトビールから 0.2μg/kg， トマトから 0.8μg/kg，黒ブドウから

3.7μg/kgのHCBDを検出したことが報告されている (1)。

14.24.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

ラットを用いた実験で，食餌で投与した HCBDの約 95%が吸収されたことが報告され

ている (5)。一回の投与後， 3時間で血液，肝臓，脳に，そして 6時間後には，腎臓，牌

臓，腸間膜から検出された (6)0 HCBDを含む塩素化炭化水素の混合物を 2または 4

mg/kg体重/日の割合で，最高 12週間，ラットに経口投与した結果では，脂肪組織に蓄

積された HCBDは7mg/kg体重以下であった (7)。

ラットとマウスでは HCBDがグルタチオン (GSH) と結合して代謝され， S 

(1，2，3，4，4ペンタクロロ 1，3ブタジエニル) -GSH (PSBD-GSH)になって胆汁とともに

排出さる (5，8， 9) 0 HCBDのGSH結合体は，さらに，消化器系及び腎臓で，いくつかの

水溶性物質に代謝され，主に尿に混ざって排j世される (5，9) 0 PCBD -GSHの代謝の一

部は PCBDーシステイン (PCBD-Cys)を含むことが実験から推測されている。この

PCBD-Cysは腎臓酵素のシスチン結合仕リアーゼを活性化させるため，腎毒性を有する

(5， 9， 10) 0 PCBD-Cysは，おそらく解毒作用で Nーアセチル化され，メルカプト酸の N-

アセチル-PCBD-Cysを生じるためと考えられている (11)。

ラットに[14CJ-HCBDを一回経口投与した結果，主な排j世経路は胆汁であることが分

かり，最初の 2日間とも投与量の 17-20%が排出された。糞便から排j世された放射活性

物質は一日当たり投与した量の 5%にすぎなかったので，腸管内でかなりの量が循環して

いると考えられる (5)。別の調査では，72時間後までに放射活性の物質 42-67%が糞便の

形で， 11 - 31%が尿で経由で排池された (9)。同様の結果がマウスでも得られた(糞便

67.5 -76.7%.尿 6.6-7.6%) (12)。

14.24.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

経口投与による LDsoは成獣ラットの雌雄ともそれぞれ 200-400及び 504-667 

mg/kg体重/日であったと報告されている (13)。

短期暴露

13週に渡って WeanlingWistarラットに 0，0.4， 1， 2.5， 6.3， 15.6mg/kg体重/日の

HCBDを強制投与した調査で 6.3及び 15.6mg/kg体重/日のグループの腎臓重量が相対的

に増加した。また，雌の場合は 2.5mg/kg体重/日以上，雄の場合は 6.3mg/kg体重/日
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以上の投与量で近腎臓尿細管に変質が見られた。 6.3及び 15.6mg/kg体重/日の雄に発生

した肝臓重量の増加にともない，肝臓細胞 (hepatocytes)の細胞質好塩基成分が増加し

た(14)。

長期暴露

HCBDを0，0.2， 2， 20 mg/kg体重/日の割合で 2年間，食餌で Sprague-Dawleyラット

に投与した研究の結果，主な標的器官は腎臓であった。この処方で投与した雄ラットの場

合， 20mg/kg体重/日の投与で腎臓重量が相対的にも絶対的にも増加した。また， 20mg 

及びおそらく 2mg/kg体重/日のグループも含め，投与されたラットでは腎尿細管上皮細

胞の複数箇所に異常増殖が生じた。 20mg/kg体重/日を投与した雄ラットと 20及び2

mg/kg体重/日を投与した雌ラットの腎尿細管上皮細胞に局所的な腺腫増殖が認められ

た。 0.2mg/kg体重/日の投与では病理的な変化が現れなかった。このため，この調査結

果を NOAELとした (15)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

1グループ当たり 10-17匹の成獣の雄ラットと 20-34匹の成獣の雌ラットに， 0， 

0.2， 2.0， 20mg/kg体重/日の割合で HCBDを交配までの 90日間，交尾期の 15日，妊娠

期間中の 22日，そして授乳期間中の 21日の合計 148日間，給餌投与した研究では妊娠あ

るいは新生仔の生存率と投与量の聞には関係が認められなかった。 20mg/kg体重/日で投

与したグループでは，生後 21日目の離乳した幼獣の体重はわずかな有意差ではあるが，

対照群よりも軽かった。 0.2及びは 2.0mg/kg体重/日の投与では，新生仔にいかなる毒

性影響も見られなかった (13)。

8. 1 mg/kg体重/日の HCBDを，蛙娠期間中のラットに経口投与した研究では仔に神経

細胞の微視的構造変化，脳及び脊髄でフリーラジカルの割合が高くなった。また，仔の体

重は対照群よりも軽く，頭部から腎部までの体長も短かった (16)。

妊娠の 1日から 15日まで， lOmg/kg体重/日の HCBDを腹腔内投与したラットから生

まれた仔は対照群より柔組織の異常が 3倍も多かったが，特に目立つほどの異常ではな

かった(17)。

変異原性及びその他の関連症状

サルモネラ菌を用いた Ames試験の結果で，一部に HCBDは変異原性を示すとの報告

もあるが(20)，ほとんどは (18，19)陰性であったと報告されている。 HCBDの代謝物質及

び誘導体はサルモネラ菌 (SalmonellatYPhimurium)の代謝活性により変異原性を示した

(11， 21)。また，推定される代謝物質の中には，代謝活性がなくても，この細菌に変異原

性を示すものがあった (8)。

発ガン性

SDラットに 20mg/kg体重/日の HCBDを2年間給餌投与した研究で，腎尿細管腺腫及

び腺癌を引き起こした。 2.0あるいは 0.2mg/kg体重/日の HCBDを摂取させたラットで
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は，腎臓細管に腺腫は見られなかった。著者らは， HCBDが誘発する腎臓腫蕩は，認知

可能な腎臓傷害を引き起こす量よりも投与量が多い場合に発生すると結論した (15)。雄の

strain Aマウスに HCBD (4又は 8mg/kg体重)を一週間に 3回，その量が 52または

96mgに達するまで腹腔内投与を行ったが，肺腺腫は観察されなかった (22)。マウスの皮

膚で行った HCBDのイニシエーション/プロモーション実験では，イニシエーターとはな

らなかった。また，皮膚に繰り返し塗っても，皮膚やその他の器官に腫蕩を引き起するこ

とはなかった (23)。

14.24.6 ヒ卜への影響

4年間に渡って，断続的に HCBDを暴露した農場作業者は，低血圧症，心筋ジストロ

フィー，神経失調，肝機能障害，呼吸器系障害の発生率が高かった (24)。

14.24.7 暫定ガイドライン値

長期に渡ってラットに HCBDを経口投与した研究で腎臓に腫傷が観察された。その他

の暴露経路では HCBDに発ガン性があることは知られていない。 IARCは， HCBDをグ

ループ3に分類している (25)0HCBDが突然変異を誘発することに関してバクテリアア

ッセイの結果では陽性と陰性の両方の結果が得られているが，代謝物の中には陽性のみを

示したものがある。

代謝と毒性に関する利用可能な情報に基づき， TDIからのアプローチがガイドライン

値を求めるために最も適当であると考えられる。 2年間に渡るラットの食餌投与の調査結

果から，腎臓毒性を示さなかった 0.2mg/kg体重/日の NOAELに，不確実係数の 1000

(種及び異種間の差による 100と発ガン性に関する数少ない証拠及ぴ何種類かの代謝物質

の遺伝毒性に対する 10) を適用させて， TDIとして 0.2μg/kg体重が求められた (15)。

飲料水に対して TDIの 10%を割り当てることに基づき，ガイドライン値として 0.6μg/l

が得られたが， HCBDの定量下限は 2μg/l程度である。このため，飲料水で、 0.6μg/lを

測定できない(訳者注 14.24.2の分析方法では定量下限が0.4μg/l)ので，水と接触す

る物質の HCBD含有量を条件指定することで，飲料水の濃度を制御することが必要であ

る。

参考文献

1. International AgencyイorResearch on Cancer. Some halogenated hydrocarbons. Lyon， 

1979:179・193(!ARC Monographs on the Evaluation of the Carcinogenic Risk of 
Chemicals to Humans， Volume 20). 

2. Ruth JH. Odor thresholds and irritation levels of several chemical substances: A re-

view. Journal ofthe American lndustrial均-gieneAssociation，1986， 47:A142-A151. 

512-



3. Li RT， Going JE， Spigarelli JL. Sampling and analysis ofselected toxic substances， Task 
IB-Hexachlorobutadiene. US Environmental Protection Agency， 1976 (Report No. 

EPA-560/6-76-015j available from National Technical Information Service， Spring-

field， VA， as report no. PB253491). 

4. Office ofHealth Studies. [Chemicals in the environment.] Tokyo， Japan Environment 

Agency， Environmental Health Department， 1982 (in Japanese). 

5. Nash JA et al. The metabolism and disposition of hexachloro-l ，3-butadiene in the 
rat and its relevance to nephrotoxicity. Toxicology and app五edpharmacology， 1984， 

73:124-137. 

6. Gul'ko AG， Dranovskaja KM. [Distribution and excretion of hexachlorobutadiene 

from rats.] Aktual'nye voprosy epidemiologij， 1974， 1972:58-60 (in Russian) (Chemi-
cal abstracts， 1974， 81 :346q). 

7. Jacobs A et al. [Accumulation of noxious chlorinated substances from Rhine River 
water in fatty tissue of rat.] Vom Wasser， 1974，43:259 (in German). 

8. Dekant W et al. Bacterial beta-Iyase mediated cleavage and mutagenicity of cysteine 

conjugates derived from the nephrocarcinogenic alkenes， trichloroethylene， tetra-

chloroethylene and hexachlorobutadiene. Chemico-biological interactions， 1986， 60: 

31-4う.

9. Reichert 0， Schutz S， Metzler M. Excretion pattern and metabolism of hexachloro-
butadiene in rats. Biochemical pharmacology， 1985，34:499・うOラ.

10. Ja百eDR et al. !n vivo and in vitro nephrotoxicity of the C}引eineconjugate of hexa-

chlorobutadiene. Journal of toxicology and environmental health， 1983， 11:8う7-867.

11. Reichert 0， Schutz S. Mercapturic acid formation is an activation and intermediary 

step in the metabolism of hexachlorobutadiene. Biochemical pharmacology， 1986， 

3う:1271-127う.

12. Dekant W et al. Metabolism ofhexachloro-l，3-butadiene in mice: in vivo and in vi-
tro evidence for activation by glutathione conjugation. Xenobiotica， 1988， 18:803-

816. 

13. Schwetz BA et al. Results of a reproduction study in rats fed diets containing hexa-

chlorobutadiene. Toxicology and applied pharmacology， 1977， 42:387-398. 

14. Harleman JH， Seinen W. Short-term toxicity and reproduction studies in rats with 

hexachloro-(1，3)ーbutadiene.Toxicology and applied pharmacology， 1979，47:1-14. 

lラ.Kociba RJ et al. Results of a two・yearchronic toxicity study with hexachlorobutadiene 

in rats. Journal of th~ American !ndustrial均.g;eneAssociation， 1977， 38:う89-602.

-513-



16. Badaeva LN， Ovsiannikova LM， Kiseleva NI. [Manifestation of the neurotoxic e圧とct

of the organochlorine pesticide hexachlorobutadiene in the postnatal period of on-

togeny in the rat]. Arkhiv anatomi[， gistologil i embriologu: 1985， 89(8):44・49(in 
Russian). 

17. Harris SJ， Bond GP， Niemeier RW. The effect of2-nitropropane， naphthalene and 

hexachlorobutadiene on fetal rat development. Toxicology and applied pharmacology， 

1979， 48:A35 (Abstract). 

18. Vamvakas S et al. Mutagenicity ofhexachloro-l，3・butadieneand its S-conjugates in 

the Arnes test-role of activation of the mercapturic acid pathway in its nephrocarci-

nogenicity. Carcinogenesis， 1988， 9:907・910.

19. Reichert 0 et al. Mutagenicity of dichloroacetylene and its degradation products tri-
chloroacetyl chloride， trichloroacryloyl chloride and hexachlorobutadiene. Mutation 

research， 1983， 117:21・29.

20. Reichert 0， Neudecker T， Schutz S. Mutagenicity of hexachlorobutadiene， per-

chlorobutenoic acid and perchlorobutenoic acid chloride.λ1utation research， 1984， 
137:89-93. 

21. Wild 0， Schutz S， Reichert D. Mutagenicity of the mercapturic acid and other S-

containing derivatives of hexachloro-l ，3-butadiene. Carcinogenesis， 1986， 7:431・434.

22. Theiss JC et al. Tests for carcinogenicity of organic contaminants of United States 

drinking waters by pulmonary tumor response in strain A mice. Cancer research， 

1977，37:2717-2720. 

23. Van Duuren BL et al. Carcinogenicity of halogenated olefinic and aliphatic hydro-

car出bonsi出nm凶i低 /μω仰trna宮aloザft.伽hel幼V均伽ω戸訂ωtiωi必onωalCωd仰仰n町2cerJi加ns附仰stit;

24. Krasniuk EP et al. [Health condition of vine-growers in contact with fumigants 

hexachlorobutadiene and polychlorbutan-80.] V午前初oiDelo， 1969， 7:111・11う(in

Russian). 

2ラ.International Agency for Research on Cancer. Overall evaluations 01 carcinogeniciぴ
an updating 01 JARC Monographs volumes 1-42. Lyon， 1987:64 (IARC Monographs 

on the Evaluation ofCarcinogenic Risks to Humans， 1987， Suppl. 7). 

14.25 工チレンジアミン四酢酸

14.25.1 一般情報

存在形態

CAS no. 60-00-4 

分子式 ClOH16NZOS 

エチレンジアミン四酢酸とその塩類は一般に EDTAと称される。 EDTAの国際命名法
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(IUPAC) による名称は 1，2エタニジルニトリロ四酢酸である。

物理化学的性質(1)

性質

物理的状態

融点

水溶解度

快適・利便上の性質

EDTAは少し塩味がする物質である(1)。

主な用途

値

白色の結晶

2400Cで分解

0.5g/1 (250

C) 

EDTAは多くの工業製品の製造工程，農産物，食品添加物を含めた生活用品，キレー

ト治療薬品などに広く使用されている。 EDTAカルシウムはヒトや家畜の鉛中毒治療に

使われている唯一の薬である。 EDTAは洗濯用洗剤，化粧品，感光剤，調剤，メッキ，

水の軟化処理，電気めっき，重合剤，繊維の処理，紙の製造等でも使用されている。

環境中の挙動

EDTAは環境水中でほとんど分解しない (2)0 EDTAは環境水中で金属錯体の形で存在

する (3)。水中に EDTAが存在すると重金属が移動しやすくなるので，いくらか懸念材料

ではあるが， 40μg/lのEDTA (ライン川とマース川で観測された最高濃度)で，最大4

-15μg/lの金属錯体をつくると計算されている。このため，飲料水のカドミウムが問題

になる可能性もあるが，この程度の EDTAではカドミウム以外の金属との結合が主にな

るので，底質等からのカドミウムの溶出は問題にならないと考えられている (2)。

14.25.2 分析方法

EDTAは電位差曝気分析方法 (potentiometoricstripping analysis)で定量される。この

分析方法は下水から天然水までのあらゆる水の EDTAを測定することができ，検出下限

は1μg/lである (4)。

14.25.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

水

EDTAは工場排水に含まれて水域に放出される。排水には 50-500μg/lが存在すると

考えられている (2)。

天然水の測定で、は 10-70μg/lが報告されており，中央値は 23μg/lである (5)。ヨー

ロッパの表流水に含まれている EDTAは年平均で 1μg/lから 60μg/l以ヒまでの広範囲

であった。なお，ヨルダンのゼルカ川では 900μg/lが検出されたことがある (2)。

食物

EDTAは小エピや車エピの缶詰，きのこの缶詰，冷凍チップスに食品添加物として使用さ
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れているが，栄養委員会処方集 (CodexAlimentarius Commission)の中で EDTAの許容

濃度が決められており，これらの製品の許容濃度はそれぞれ 250，200， 100 mg/kgである

(6)。

14.25.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

エチレンジアミン四酢酸カルシウム 2ナトリウム塩は，腸でわずかしか吸収されない

ため.代謝に関しては不活性であり，体内に蓄積されない (7，8)。

14.25.5 実験動物と invitro試験での影響

長期暴露

EDTAの長期毒性に関しては，水中であれ，生体内であれ，必須金属も有毒金属もキ

レート化する性質があるために問題が複雑になる。それゆえ，毒性データの解釈は不確実

で，そして難しさがある。

長期間， EDTAをネズミとイヌに食餌で与えた研究で，無機物の代謝を妨げた証拠は

どちらの種にも認められなかった。無機物の代謝作用及び腎毒性に関しては，非経口で大

量の EDTAを投与した後でのみ，悪影響が認められた (7，8)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

これまでに行われた EDTAあるいはその塩を経口投与したさまざまな調査で，ネズミ

に催奇形性を起こすことはないか，あるいはほとんどないことが示されている (8~ 10)。

発ガン性

米国で多量の EDTAを動物に投与した実験では発ガン性は認められていない (7，8)。

14.25.6 ヒトへの影響

金属中毒の治療に EDTAが使用されており，数多くの臨床例からはヒ卜に対して安全

であることが証明されている。

1973年にJECFAは食品添加物としてのエチレンジアミン四酢酸カルシウム 2ナトリウ

ム塩の毒物学的な評価を行い (7)，この化合物の ADIとして o~ 2.5mg/kg体重を設定し

た(遊離酸基としては o~ 1.9mg/kgに相当する)。しかしながら， JECFAはエチレンジ

アミン四酢酸 2ナトリウム塩を食品中に残留させないことを勧告した。この評価の後，新

たな毒物学的研究はあまり行われてはいないが，これまでに明らかになっている毒物学的

な影響に関する調査で，利用可能な結果は亜鉛錯体の形成によって亜鉛不足が生じたため

であることが示されている (9~ 11)。

ヒ卜がEDTAを経口暴露することによって生じる問題点は亜鉛の錯体が形成されるた

めであるとの意見に対し，最近になって，オランダの研究者達がEDTAの毒性について

再調査をして確認した (8)0 1973年のJECFAの評価は金属イオンの代謝に EDTAが関与
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している可能性についての記述がなく， EDTAが腎臓の細胞に入り，亜鉛の代謝を妨げ

るため，カドミウムの毒性が一層強くなると記述している (12)。それにもかかわらず，経

口摂取後に消化器系で吸収される EDTAが非常に少ない理由として，主に亜鉛錯体が形

成される場所が消化器系のためであるといっている。

現在，飲料水で、検出される程度の EDTAでは，ヒトの健康に重大なリスクを及ぼすこ

とはないと結論づけている (2)。

14.25.7 暫定ガイドライン値

JECFAは食品添加物として使用しているエチレンジアミン四酢酸カルシウム 2ナトリ

ウム塩の ADIとして， 2.5mg/kg体重(遊離酸基として1.9mg/kg体重に相当)を提案し

た(7)。しかしながら， JECFAはエチレンジアミン四酢酸2ナトリウム塩が食品中に残留

すべきでないとも勧告している。

1973年に JECFAが勧告したエチレンジアミン四酢酸 2ナトリウム塩の ADIは，その

後，再検討されていないことと亜鉛錯体についての考察がないことから，不確実係数 10

を上乗せして， EDTAのTDIを190μg/kg体重とした。 EDTAが亜鉛錯体を形成する可

能性があることと体重lOkgの子供が1日に 11の水を摂取すると仮定して，そして飲料

水には TDIの 10%を割り当てることに基づき，暫定ガイドライン値として 200μg/t (丸

めた数値)を求めた。

参考文献

1. Dytlova NM  et al. [Complexones.] Moscow， Medicina， 1970 (in Russian). 

2. Van Dijk-Looyard AM et al. EDTA in drink-en oppervlaktwater. [EDTA in drinking-

ωterand suφce water.] Bi!thoven， Netherlands， National Institute ofPublic Hea!th 

and Environmental Protection， 1990 (Report No. 718629006). 

3. Sillen LG， Martell姐• Stability constants 0/ metal叩 ncomplexes. London， The clαherr釘em町m

i比calSociety， 1964 (Special Publication No. 17). 

4. Fayyad M， Tutunji M， Taha Z. Indirect trace determination of EDTA in waters by 

potentiometric stripping analysis. Analyticalletters， 1988， 21 (8): 1425-1432. 

5. Frank R， Rau H. Photochemical transformation in aqueous solution and possible en-

vironmental fate of ethylenediaminetetraacetic acid (EDTA). Ecotoxicology and envi-

ronmental safety， 1990， 19(1):55-63. 

6. Smith LB， ed. Codex Alimentarius， abri.唯.edversi仇 Rome， Codex A剖必limロm問le叩n町E山 u凶s 

Commission， 1990. 



7. Toxicological evaluation 0/ some food additives including anticaking agents， anti-

microbials， antioxidants， emulsifiers and thickening agents. Geneva， W orld Health 

Organization， 1974 (WHO Food Additives Series， No. 5). 

8. Janssen PJCM， Knaap AGAC， Taa1man RDFM. EDTA: Literatuuronderzoek naar 
de orale toxiciteit voor d~ mens. [EDTA: liurature search on oral toxici.ヮωhumans.]

Bilthoven， Netherlands， Nationa1 Institute of Public Health and Environmental 

Protection， 1990 (Report No. 718629008). 

9. Kimmel CA. Effect of route of administration on the toxicity and teratogenicity of 
EDT A in the rat. Toxicology and applied pharmacology， 1977， 40:299-306. 

10. Schardein JL et al. Teratogenesis studies with EDTA and its salts in rats. Toxicology 

andapp占edpharmacology， 1981，61:423・428.

11. Brownie CF et a1. Terarogenic effects of calcium edetate (CaEDTA) in rats and the 
protective e佐 ctsof zinc. Toxicology and applied pharmacology， 1986， 82:426-443. 

12. Dieter HH. Implications of heavy metal toxicity related to EDTA exposure. Toxico-

logical and environmental chemistワ"1990，27:91・9う.

14.26 ニ卜リロ三酢酸

14.26.1 一般情報

存在形態

CAS no. 139-13-9 

分子式 C6H9N06 

物理化学的性質(1)

性質

物理的状態

融点

水溶解度

飽和溶液の pH

主な用途

値

非解離酸の状態、では針状または柱状の結晶

241.5"C 

1.28g/t (22.5"C) 

2-3 

ニトリロ三酢酸 (NTA)の三ナトリウム塩はカルシウムイオンやマグネシウムイオン

とキレートを作るので， りん酸塩に替わる“ビルダー"として洗濯洗剤に加えられている

(1) 0 NTAはスケールの発生を防ぐ目的でボイラ用水の添加剤としても広く使われてい

るO また，前二者に比べる少ないが，写真や，繊維工業，紙，セルロースの製造，金属の

メッキや洗浄にもかなりの量が使われている。マンガン中毒(2)や鉄分過剰摂取の治療用

キレート薬としての使用も検討されている (3)。
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環境中の挙動

NTAは主に微生物の働きで炭素一窒素聞の結合が開裂され，イミノジアセテート，グ

リオキシレート，グリセレート，グリシン，アンモニアなどの中間体を形成する (4- 6)。最

終代謝物質として，二酸化炭素，水，アンモニア，硝酸塩が生成される (7)0NTAは水の

中の沈澱物に含まれる重金属を溶かし出す性質をもっており (8)，水の中で、は主に金属錯

体を形成しているが，それらの金属錯体の多くは速やかに分解される (9)。ある種の条件

下で， NTAは光化学的作用や化学的作用を受けて分解される (7)。

地下水に含まれる 1-100μg/tのNTAが生物分解によって，半分になるまでの時間は

およそ 31時間である (10)0NTAに!II貢化した微生物がいる河川では， 5 -50mg/lのNTA

が 2-6日で完全に分解された。 NTAが 5mg/l以下の場合には， 1日以内で分解される

と考えられている (11，12)。最高で 10mg/lのNTAを含む二か所の湖で，湖水に含まれ

るNTAが消失するまでに一方は 6日，他方は 11日を要していたが，微生物の順化によ

り，それぞれ4日と 3日に短縮された (13)。砂に付着したバクテリアはプランクトンや藻

類よりも容易に NTAに順応し，活発に NTA分解する (14)。

14.26.2 分析方法

水に含まれる NTAは窒素選択性検出器 (SPD) を装備したガスクロマトグラフで測定

できる。この方法では 0.2μg/lまで検出可能である (15)。

14.26.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

水

NTAは水道の原水及ぴj浄争水で

的な調査の結果， NTAの平均j濃農度は飲料水が2.8μg/μ1 (範囲は 0.2μg/μl未満から 3却0.4

μg/lの)，原水が3.9μg/l (範囲は 0.2μg/l未満から 33.5μg/l)であった。 NTA濃度が 10

μg/lを超えた地域は全体のわずか 14%であった (15)。ニューヨーク州内 8市の給水栓水

のNTAを調査した結果では，検体の 68%は検出下限以下(検出下限 1μg/l)であった。

検出された試料の平均濃度は 2.1μg/lであった (16)。表流水の NTA調査の結果，平均濃

度はドイツでは 0.3μg/lから 4.7μg/I(17)，スイスでは1.0μg/lから 12.0μg/lの範囲で

あった (18)。

他の暴露経路

食物や大気に含まれる NTAに関する情報は入手できなかった。 NTAを含んだ洗剤で

食器を洗う家庭の極一部のヒトにだけ生じる問題ではあるが，すすがないで食器乾燥器に

入れて乾燥させると， NTAが食器に残留するため， NTAの暴露源になる。この暴露によ

る1日の NTA摂取量はおよそ 0.0025mg/kg体重/日(体重 60kgの大人の場合で 0.15

mg)である (19)。
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全暴露量の推定値と飲料水の寄与

飲料水から 1日に摂取する NTAはカナダの全国調査で報告された飲料水の平均濃度

(2.8μg/I) (15)と成人が1日に消費する平均的な水量の仮定値の 21を用い， 5.6μgが求め

られる。

14.26.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

NTAは消化管から速やかに吸収される。しかし尿経由で排植される NTAの割合は動

物の種によってかなりの違いがある。晴乳動物は NTAを代謝できないようである。この

結論はマウス，ラット，イヌ及びヒトの代謝研究で， NTAがそのままの形で尿とともに

排池されたという結果に基づいている (20-23)。

NTAはカルシウムなどの 2価の陽イオンと錯体を形成し，骨に蓄積される。骨の中の

NTAが入れ替わるのに必要な時間はカルシウムが入れ替わる時間に近い (7)0NTAが腎

臓に沈着するとの報告もあるが，これは腎臓組織に取り込まれるというよりはむしろ，尿

が腎臓に留まるために発生すると考えられる (7)。

14.26.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

H甫乳動物に対して NTAが強い急性毒性を持つ可能性は低い。経口投与による LD50は

ラットが 1470mg/kg体重，そしてマウスは 3160mg/kg体重であったと報告されている

(24) 0 Na3NTA. H20を茜歯目に経口投与したときの LD50は約 2000mg/kg体重である

(7)。飲料水で検出される一般的な NTAの金属錯体をラットに経口投与した場合の LD50

はCuNaNTAの81Omg/kg体重から NiNaNTAの22500mg以上/kg体重までの広範囲に渡

っている (7)。

短期暴露

NTAを短期間経口投与した研究で，NTAの標的器官は腎臓で，損傷は投与量に依存し，

しかも，すぐに誘発されたことが示されている。雄の Sprague-Dawleyラット及びCharles

River CDラットに 0.01から 0.1%のNa3NTAを混ぜた水を 10週間飲ませた実験で，全

ての投与レベルで血糖値の上昇が観察された。投与量が多かったグループでは 9匹の

Sprague-Dawleyラットのうちの 6匹が4週間以内に死亡した。このグループでは腎臓尿

細管の水胞化が著しかった。また， 5匹に糖尿が見られた (25)。離乳したてのラットのグ

ループに食餌 1kg当たり 0，2000， 7500， 10000， 20000 mgのNTA三ナトリウム塩を混ぜ

て， 90日間投与したバイオアッセイで， 20000 mg/kgの投与グループのラットの 63%に

水腎症が認められた。 7500及び 10000mg/kgを投与したグループでは腎臓尿細管細胞の

水症変性や尿細管萎縮そして拡張症が報告された。 2000mg/kgの投与グループでは有意

な影響は観察されなかった (26)0 2匹の痩せて成熟しきったイヌに，三ナトリウム塩を水
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に混ぜて一日当たり 2.5mg/kg体重の割合で 7ヶ月間飲ませた数少ない研究で接骨の閉

鎖割合 (radialclosure rates) と蛍光ラベルしたときの骨のような継ぎ目の割合 (the

peacentage of osteoid seams taking afluoresense label)が減少した。これは NTAがミ

ネラル化を妨害していることを示している (27)。

長期暴露

離乳したての CharlesRiver CDラット(雌雄及び投与量毎に 50匹のグループ)にそれ

ぞれ0.03，0.15， 0.5%のNTA三ナトリウムまたは 0.5%のNTAのカルシウムキレートを

混ぜた餌を 2年間与えた。 0.15及び0.5%のNTA三ナトリウムを投与したグループでは

投与量に対応して尿で排植される亜鉛が増加するとともに，腎臓尿細管の細胞毒が増加す

ると報告された。また， 6ヶ月後には尿細管細胞や小管に水症変性のある軽度のネフロー

ゼも観察された。研究期間が延びるにつれて，発生率は増加し症状も顕著になった。腎

臓への影響は三ナトリウム塩及びカルシウムキレートとも 0.5%のグループが著しかっ

た。ラットにネフローゼ及び腎炎を発症させない NOAELは三ナトリウム塩で 0.03%と

考えられ，若いラットで 1日に 30mg/kg体重，成獣ラットで 1日に 15mg/kg体重(NTA

として，それぞれ 1日当たり 10及び20mg/kg体重)に相当した (19)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

NTAは生物必須元素の利用能を増加させるので，新生児の発育時に有益に作用する可

能性がある (28)。

マウス (0.2%NTA) ，ラット (0.1%または 0.5%の三ナトリウム塩)，ウサギ(体重 1

kgあたり 250mgの三ナトリウム塩)を用いた研究で， NTAは催奇形性や胎児毒性を示

さなかった (29，30)。

変異原性及びその他の関連症状

NTAの変異原性と遺伝子破壊 (clastogenicpotential)は znmvo及び invitroで調査

されているカf，これまでに行われたバイオアッセイではほとんどカf陰↑主であった (1，7， 

31， 32)。何種類かの不溶性の重金属塩を Chineseハムスターの細胞で検査した結果，娘

染色体の交換頻度が増加した (33，34) 0 NTAが存在している状態で，少量のクロム(六

価)不溶塩をサルモネラ菌に作用させた代謝活性化試験の結果では変異原性が示された

(35)。

発ガン性

離乳したての Charlesriver CDラットに 0.03，0.15，0.5%の三ナトリウム塩あるいは

0.5%のカルシウムキレートを含む食餌を 2年間与えた研究 (19)，5 g/lのNTAを混ぜ、た

水，または 5g/1のNTAと1g/lの亜硝酸ナトリウムを混ぜた水を 1グループ 80匹の

Swissマウスに 26週間飲ませた研究(36)，そして 1グループ雌雄 15匹ずつの MRCラッ

トに同一レベルの水を 84週間飲ませた研究(37)で，いずれも発ガン性を示す証拠は得ら

れなかった。
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1グループ雌雄 24匹ずつの Fischer344ラットに 200，2∞0，20000 mg/kgのNa3NTA. 

H2uを含む食餌を 2年間投与した研究では，投与量が最も多かったグループの雌雄とも

初期の尿管腫蕩が有意な割合で増加したことが報告された。さらに，このグループの中の

雌雄各 5匹に転移によるガン細胞が認められた。このガン細胞は肺に最も多く現れ，リン

パ節や惇臓，副腎腺，貯精嚢にもかなり出現した (38)。

7回0及び 15∞Omg/kgのNTA，または 7日0及び 15000mg/kgのNa3NTA.H20を含む

食餌を与えた Fischer344ラット， 7500及び 150∞mg/kgのNTAまたは 25ω 及び 5000

mg/kg の Na~TA.H20 を B6C3F1 マウスに 18 ヶ月間与える研究を行った。この結果，

ラット及びマウスに何種類かのガンが観察された。 15000mg/kgのNTAに暴露されたラ

ットには各種の尿管腫療が有意な割合で増加し，また， 7500及び 15000mg/kgの三ナト

リウム塩を与えたグループには泌尿器系で腫蕩の発生率がわずかに高くなった。なお，

NTAを摂った雌ラットに内分泌系の腫傷増加率と投与量の聞に正の関係があった。また，

腫傷性肝臓小痛の増加と投与量との聞に関係が認められた。 15000mg/kgのNTAを投与

した雄マウスでは腎臓腫蕩，特に尿細管細胞の腺ガンが統計的に有意な増加を示してい

た。また， Na3 NTA.H2uを与えた雄に造血組織の腫蕩発生率の増加と投与量が関係して

いた (38)。

1000mg/1の三ナトリウム塩を水に入れて 2年間与えたアルビノ Sprague-Dawleyの雄

ラットには腺腫や腺ガンなどの腎臓腫傷の発生がかなり増加した (39)。

亜鉛やカルシウムなどの 2価の陽イオンのキレート化により 尿管に過形成や悪性新生

物を発生させる細胞毒によって腫場誘発されると考えられている。例えば，尿中のカルシ

ウムのみが増加する量の NTAを投与すると，移行上皮細胞腫傷の発生が観察されること

から，細胞外からカルシウムが補給されるよりも速く，尿の中で錯体を形成していない

NTAが尿管で移行上皮細胞からカルシウムを取り去るためではないかとしミう仮説が導か

れた (7)。

14.26.6 ヒ卜への影響

ヒトに対する NTAの毒性に関する情報はほとんどない。代謝研究のためにボランテイ

アがlOmgのNTAを一回投与した後の健康調査や血液化学検査，尿検査の結果では健康

への悪影響は報告されなかった (23)。

14.26.7 ガイドライン値

NTAは実験動物に比べてヒトに吸収されにくく.しかも晴乳動物では代謝されないよう

に見える。これまでに行われた研究では NTAが催奇形性や遺伝毒性を示す物質ではなか

ったが，多量の NTAを投与したラットとマウスに尿腺腫を誘発した (38，39)。このため

IARCはNTAをグループ2Bに分類した (40)。
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蓄歯動物で報告された腫蕩の誘発は，尿管で亜鉛やカルシウムなどの 2価の陽イオンを

キレート化することから，過形成をもたらし，その後に悪性新生物に移行させる細胞毒に

よるものと考えられている。一般的に 1日に 100mg/kg体重以上の NTAを長期間にわた

って摂取した場合にのみ 悪性新生物が発生するのに対し，腎毒性はそれより少ない 10

から 60mg/kg体重/日で発生する (7)。

NTAは遺伝毒性を持っておらず，腎毒性を示すより多い量を長期間摂取した場合に腫

蕩を誘発するので，ガイドライン値は腎毒性に対する NOAELに基づいて導いたが，多

量の摂取で泌尿器腫揚が誘発されることを考慮して，より大きな不確実係数を取り入れ

た。ラットで行った 2年間の研究で腎炎及びネフローゼを起こさなかった 1日10mg/kg

体重の NOAELに不確実係数の 1000 (動物種内及び種の違いによる 100と多量に摂取し

た場合の発ガン性を考慮した 10)を適用して， TDIとして 10μg/kg体重が求められた

(19)。ヒトよりラットの方がNTAを吸収し易いことから，この TDIはおそらく控えめな

値であることに注意する必要がある。他の発生源から多量に暴露することは無いと考えら

れるので，飲料水には TDIの50%を割り当て，ガイドライン値として 200μg/lが求めら

れた(丸めた数値)。
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14.27 有機スズ

14.27.1 一般情報

存在形態

有機スズ化合物は性質と用途によって大別され，これらは四つの一般式 R4Sn，

R3SnX， R2SnX2， RSnX3で表すことができる。通常，Rはアルキル基， Xは塩化物.フッ

化物，酸化物，水酸化物等の陰イオンである。

主な用途

多くの有機スズ化合物の中で二置換体と三置換体が最も広く使用されている。前者はポ

リ塩化ビ、ニル (PVC)水道管を含むプラスチック製品の安定剤として，後者は防カピ剤，

ダニ駆除剤のような部材(木材，石材，織物)保護用の防カピ剤，ダニ駆除剤等として，

また，冷却水の殺菌剤や防汚塗料としても使用されている。

14.27.2 分析方法

モノ，ジ， トリのブチルスズはヘキシルブチルスズの形に誘導体化した後，抽出し，

定量する。へキシルブチルスズはガスクロマトグラフ/質量分析計(GC-MS)または炎光

光度検出器を装備したガスクロマトグラフ (GC-FPD)で測定できる。検出限界は 2ng/l

と報告されている (1)。トロポレンを付加したシリカゲルカラムで濃縮し，エチル化後，

分離して FPD付キャピラリーガスクロマトグラフで有機スズを測定した場合も，同程度

の検出限界が得られる (2)。

14.27.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

大気

有機スズはポリウレタンやポリ塩化ピニル樹脂の安定剤として使用されており，これら
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の製品を製造している工場から大気中に放出されているが，放出されている有機スズの量

は調べられていなし、

水

トリブチルスズは水道の原水や沈殿水からも検出されている。この原因はトリブチルス

ズが防汚塗料に使用されているためである (3，4)。マリーナ，河口，海域で検出されたト

リブチルスズの最高値はそれぞれ 2.6，0.3， 0.08μg/Zである。プラスチックパイプから安

定剤の有機スズ化合物が溶け出した証拠として，プラスチック製の貯水槽に貯留されてい

た水から，硫化ジブチルスズが 100μg/l検出されたという報告もある (5)。

食物

トリブチルスズは水生生物の食物連鎖でカニ，ムラサキイガイ カキに蓄積されている

ものと考えられている (6，7)。また，農業用のダニ駆除剤やポリ塩化ピニル安定剤として

有機スズ化合物が使用されると 食物汚染の原因になる可能性がある。トリフェニルスズ

はポテト，ニンジン，テンサイ糖等，種々の食物に残留しているが， O.lmg/kgを超える

ことはほとんどなく，洗うだけでかなり減らすことカfできる (8)。

14.27.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

有機スズが余り吸収されないことを示した有用なデータがある (9)。例えば，二塩化ジ

オクチルスズはラットに 20%しか吸収されなかったと報告されている(10)。甚歯類動物

に経口投与した有機スズは主として肝臓と腎臓に分布していた (11，12)。低濃度の二塩化

ジオクチルスズは副腎，下垂体，甲状腺でも検出されている (10)。

アルキルスズは代謝されて脱アルキル化する (13)。トリブチルスズは invitro試験でジ

ブチルスズ，ヒドロキシブチルスズ，ブタノール，ブテンに代謝されたカ>(14)，ジー， ト

リー，テトラのエチルスズはエテンとエタンになった (15)。マウスの細胞を使った tnvzvo 

試験で，ジブチルスズジ、エタン酸塩とエタン酸トリブチルスズ(酢酸トリブチル)の代謝

生成物として，二酸化炭素とブテンが検出された (14)。

経口投与した有機スズは主として糞便経由で排池される (11)。テトラアルキルスズのよ

うな化合物は胆汁も重要な排地経路である (13)。その他の代謝物質として，かなりの量が

二酸化炭素として排出される (14)。

14.27.5 実験動物と invitro試験での影響

ジアルキルスズ

急性暴露

蓄歯類動物に対するジオクチルスズの経口急性毒性の LD50は880-8500 mg/kg体重

の範囲に及ぶ (16，17)。ラットに対するこ塩化ジブチルスズの経口急性毒性の LD50は

100mg/kg体重であることが報告された (18)。
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短期暴露

二塩化ジオクチルスズを 0.50及び 150mg/kg (0， 2.5， 7.5 mg/kg体重)含む食餌を 6

週間にわたってラットに投与した結果，主な影響として，投与したラットの胸腺重量が減

少した。また，胸腺内及び牌臓と胸腺依存域内のリンパ節でリンパ球の減少が観察された

(19) 0 8週間にわたる 500mg/kg体重を経口投与したマウスは胸腺重量の減少と免疫不全

を誘発したが， 100mg/kg体重の投与ではこのような症状は現れなかった (20)。

0， 10， 20， 40及び 80mg/kg食餌 (0，0.5， 1，2及び4mg/kg体重)の二塩化ジブチルス

ズを 90日間ラットに与えた結果，最も高濃度の投与で食物摂取量の減少，成長抑制，軽

い貧血症が記録された。しかしながら，低投与では投与量に関連した影響は観察されなか

った (21)。二塩化ジオクチルスズを 75mg/kg食餌(約 3.8mg/kg体重/日)で 8週間又

は 12週間，ラットに与えた結果，胸腺重量と免疫能の減少が観察された (22)。

変異原性及びその他の関連症状

二塩化ジオクチルスズの Ames試験及びラットの肝細胞の初代組織培養による不定期

DNA合成誘発試験の結果は陰性であった (23)0 Ames試験によるジブチルスズ、ジ、エタン酸

塩の変異原性を示す証拠は見つからなかった (24)。日甫乳動物の細胞を用いた invitro試験

で，二塩化ジブチルスズと二塩化ジオクチルスズは代謝活性のない突然変異試験で，陽性

であったと報告されている (23，25)。また，硫化ジブチルスズは tnvwo試験でラソトの

骨髄細胞染色体異常を増加させた (5)。

発ガン性

ジブチルスズジエタン酸塩の 66.5及び 133mg/kg食餌を F344ラットに，また， 76及

び 152mg/kg食餌を B6C3F1マウスに 78週間投与した実験で，雄雌のマウスに肝細胞の

腺腫が，また，僅かではあるが，雄マウスに肝細胞ガン腫を増加させた (26)。

三塩化オクチルスズと二塩化ジオクチルスズの混合物を約 0.3，0.7， 2.3， 6.0mg/kg体重

の割合でラットの食餌に混ぜて 2年間投与した。この研究では，最も投与量が多かった雌

ラットの胸腺に初期腫蕩 特にリンパ腫の出現頻度が大幅に増加した。この雌ラットは悪

性リンパ腫が増加し，全体に転移していたにもかかわらず，投与量が二番目に多かった雄

ラットでは初期腫傷の発症率が投与グループの中で異常に低かったように思われる。さら

に投与量が少ないラットでは初期の胸腺腫傷や全体に転移している悪性腫場の発症率の増

加は認められなかった (27)。

トリメチルスズ

急性暴露

ラットにおける塩化トリメチルスズの経口急性毒性の LD50は 12.6mg/kg体重であっ

たと報告されている (28)。

短期暴露

トリメチルスズは茜歯類動物に対して強い神経毒をもっている (28，29)。ラットの一群
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に15mg/kg (0.8 mg/kg 体重/日)のトリメチルスズを 2週間にわたって餌に混ぜて投与

した結果，数匹が死亡し，残りも胸腺と牌臓の重量が相対的に減少したが，腎臓，皐丸，

副腎の重量は相対的に増加した。神経毒を示す微視的な病理学的変化は脳に認められた。

5mg/kgの食餌で成長抑制が認められたが，臓器や脳の重量変化は認められなかった

(30)。

変異原性及びその他の関連症状

トリメチルスズは紡錘体機能を抑制する性質を持っている。トリメチルスズで処理した

ヒトのリンパ球培養細胞を用いた invitro試験で，染色体の長さが概して短くなっていた

(31)。

トリエチルスズ

短期暴露

トリエチルスズはトリメチルスズと同様，神経毒を持っている。その毒性作用はトリメ

チルスズよりも持続性が高いけれども，回復が可能である。ラットに対するトリエチルス

ズの毒性作用は後足の衰弱と大脳水腫である (32)。

15 mg/kg (0.8 mg/kg体重/日)のトリエチルスズを 2週間にわたって食餌に混ぜてラ

ットに投与した実験で，成長の抑制，腺腫と牌臓の相対重量の減少及び副腎の相対重量の

増加が認められた。 50mg/kgの食餌で， 30%のラットが死亡し，生存していたラットは

大脳水腫になっていた (30)。

ラットのグループに 0，5， 10及び 20mg/kg (0. 0.3. 0.5及び 1mg/kg体重)の水酸化

トリエチルスズを 90日間にわたって食餌に混ぜて投与した結果， 20mg/kg食餌のラット

は実験期間中に全て死亡し， 10mg/kg食餌では 7/20のラットが死亡した。 10mg/kg食

餌で，ラットの大脳重量がかなり増加し， 5mg/kg食餌では成長に影響が現れた。実験し

た全ての投与量でラットの中枢神経系に間質性水腫が認められた (33)。

トリプチルスズ

急性暴露

富歯類動物に対するトリブチルスズのエタン酸塩，塩化物，フッ化物，酸化物の経口急

性毒性の LD50はそれぞれ46-114， 117 -122， 85 -97， 10 -234mg/kg体重であった

と報告されている (34)。

短期暴露

トリブチルスズオキシド (TBTO) を100mg/kg食餌(約 5mg/kg体重/日)を 4週間

にわたってラットに投与した結果，食物摂取量，体重増加割合，純胸腺重量などの減少が

報告されているが， 4及び20mg/kg食餌 (0.2及び 1mg/kg体重/日)では影響が認めら

れなかった (35)。
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TBTOを0，5， 20， 80及び 320mg/kg食餌 (0，0.3， 1.4及び 16mg/kg体重/日)で

Wistarラットに 4週間投与した研究で， 20 (雄のみ)， 80， 320 mg/kg食餌で，胸腺相対

重量の平均値が低下した。 5mg/kg食餌で，牌臓にある種の病理組織学的変化が一例生じ

た。この症状は，投与量が増えるにつれて著しくなった。胸腺，腸間膜，リンパ節，肝臓

の病理組織学的変化と血液学的及び臨床化学的影響が高投与グループに現れた (36)。同じ

ような投与実験で， Vos他 (37)は20と80mg/kg食餌でいくらか免疫因子に影響が及ん

でいることを発見した。

TBTOの20mg/kg (約 1mg/kg体重/日)を餌の中に入れて， 13 -14週にわたってラ

ットに与えた実験で，雄ラットの血液が凝固するまでの時間が僅か延びた。雌は食物摂取

量が僅かに減少したが，成長抑制は認められなかった。 100mg/kg食餌で，胸腺，リンパ

節，甲状腺の重量が減少し副腎の重量は増加した。この研究で NOAELは4mg/kg

(約 0.2mg/kg体重/日)と報告された (35)。

長期暴露

。， 0.5，5及ぴ50mg/kgのTBTOを106週間にわたって餌に混ぜ、てマウスと Wistarラッ

トに与えた結果， 50mg/kg食餌で，卵巣，副腎，牌臓(雌)，心臓(雄)，下垂体，肝臓，

腎臓の重量が全て増加したが，雌の甲状腺重量は減少した。非腫蕩性の変質として，全て

の投与グループで甲状腺の小胞細胞重量が減少した。さらに， 50mg/kg食餌では，空胞

形成，隣接管状皮覆組織の色素沈着及び腎臓症(ネフローゼ)が増加した。 LOAELの5

mg/kgに基づき， TBTOのNOAELを0.5mg/kgと定めた。この量は 0.025mg/kg体重/

日に相当する (38)。

離乳したての Wisterラットに 0，0.5，5及び50mg/kgのTBTOを食餌に混ぜて，生後

17ヶ月まで与えた研究で， TBTOは後天性及び先天性の宿主抵抗力を変えることが明ら

かになった。特に，最高の投与量で顕著であった (39)0 30ヶ月にわたる Wisterラットへ

の同様の食餌投与実験で，最高の投与量でほとんどの個体に何らかの変化が現れた。この

変化は，雌の場合が免疫グロプリン G(IgG)の減少，免疫グロプリン M (IgM)の増加，

リンパ球数の減少，副腎重量の増加，肝臓のグリコーゲン，牌臓中の鉄分の減少，胆管増

殖などであった (40)。

ラットにおける胸腺依存の免疫性と非特異性抵抗力に対する有害作用は以下に示した

17ヶ月間の TBTO暴露実験で報告されている。投与量に関係して生じた線虫に対する抵

抗力の抑制は 5及び50mg/kg食餌で報告されており， 0.5mg/kg食餌の NOAEL (0.025 

mg/kg体重)と一致している (41)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

妊娠した NMRIマウスに TBTOを0，1.2， 3.5， 5.8， 11. 7， 23.4及び35mg/kg体重/日で

妊娠中の 6-15日間にわたって経口投与した研究で，最高の投与量で再吸収が有意な増

加を示した。また， 23.4mg/kg体重の投与量で胎児の平均重量が僅かに減少し，投与量
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が最も高いグループで，その差が一層明瞭であった。投与量に依存した動きとして口蓋披

裂の発生頻度が増加し， 11.7mg/kg体重の投与で統計的に有意差が生じたため，この投

与量以上で胎児毒性が立証されたことになる。 (42)。

妊娠した Long-Evansラットのグループに 0，2.5， 5， 10， 12及び 16mg/kg体重/日の

TBTOを妊娠中の 6-20日間経口投与した実験で， 10mg/kg体重/日以上の投与で胎児

成長の遅延，生児出生数の減少，出生直後の産児の成長及び行動に影響が現れた。これら

の投与量で胎児毒性が立証された。 12mg/kg体重/日で生まれた 2匹の子の一方は死産，

他方は口蓋披裂であった (43)。

変異原性及びその他の関連症状

TBTOは細菌及び酵母の変異原性試験で陰性であった。晴乳動物細胞を用いた invitro 

試験で，点突然変異の誘発と娘染色分体交換は陰性であったが，ラットの肝臓をホモジナ

イズした S9が存在する条件では Chineseハムスターの卵巣細胞に染色体異常を誘発し

た。マウスは骨髄の多染性赤血球細胞の小核発症率が増加するため，所定の経口投与がで

きなかった (34，35， 42)。

発ガン性

ラットに対する 106週間にわたる TBTOの食餌研究の結果，下垂体の良性腫場の発症

率が0.5と50mg/kgで明らかに高くなっていた。 50mg/kg食餌(約 2.5mg/kg体重/日)

では，副腎髄質の褐色細胞腫と甲状腺に隣接した腺腫の増加が記録された。逆に，まれで

はあったが，惇臓の腺ガン発生率が低下した。腫場の発症率と投与量との聞に関係が認め

らfしなかった (34，38)。

トリシクロヘキシルスズ

急性暴露

甚歯類動物に対する水酸化トリシクロヘキシルスズの経口急性毒性の LD50は 235-

1070mg/kg体重の範囲である (44)。

長期暴露

。， 0.8，3，6及び 12mg/kg体重/日の割合でトリシクロヘキシルスズをラットのグルー

プに 2年間，食餌に混ぜて与えた結果， 12mg/kg体重/日の投与で，体重増加率の低下と

雌ラットの牌臓と肝臓の重量が相対的に増加した。 6mg/kg体重/日の投与でも，わずか

ながら影響が現れていた。しかし， 3mg/kg体重/日の投与では悪影響が観察されなかっ

た。同じ投与率で 2年間，イヌで行った実験で NOAELが0.8mg/kg体重/日であったと

報告されている (8)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

ラットを用いた多世代にわたる研究で， 4 -6mg/kg体重/日の水酸化シクロヘキシル

スズの投与で，生殖作用に悪影響が現れなかった。また，妊娠中の 8-16日にかけて 3
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mg/kg体重/日以下の接種を行っても，ウサギに催奇形性が生じたことを示す証拠は見い

出せなかった (8)。

発ガン性

2週間にわたり，水酸化シクロヘキシルスズをラットに接種した研究で， 12mg/kg体

重/日以下では発ガン性を示す証拠は見つからなかった (8)。

トリフェニルスズ

急性暴露

蓄歯類動物に対するトリフェニルスズのエタン酸塩，塩化物，フッ化物，水酸化物の経

口急性毒性の LD50はそれぞれ81-491， 80 -135， 1170， 108 -500 mg/kg体重であるこ

とが報告されている (44)。

短期暴露

離乳したてのラットに 25mg/kg食餌の水酸化トリフェニルスズを 3又は 4週間にわた

って与えた結果，細胞免疫の抑制が生じたが，体液の免疫抑制は起こらなかった (44)。ラ

ットに塩化トリフェニルスズの 15mg/kg食餌を 2週間投与した結果，胸腺重量が相対的

に減少し， 50mg/kg食餌では牌臓重量が相対的に減少した (30)。

ラットにトリフェニルスズのエタン酸塩及び、水酸化物のそれぞれを最大 50mg/kg食餌

(約 2.5mg/kg体重/日)で 90日間投与した。同様に，モルモットには週に 3回接種し

た。エタン酸トリフェニルスズの 25mg/kgと5mg/kg及び水酸化トリフェニルスズの

50mg/kgと20mg/kgでラットとモルモットの成長に影響が現れた。モルモットに 5-

20mg/kgのエタン酸トリフェニルスズを与えた場合， リンパ球欠乏症の発症とリンパ球

生成系及び牌臓に組織学上の変化が現われた (33)。

長期暴露

2年間にわたる研究で，経口摂取による水酸化トリフェニルスズの NOAELはラットが

約 2mg/kg (0.1 mg/kg体重)で，エタン酸トリフェニルスズは 5mg/kg (0.3 mg/kg体

重)であった (8)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

妊娠したラットのグループにエタン酸トリフェニルスズを 0，5， 10及び 15mg/kg体重/

日の割合で妊娠の 6-15日まで経口投与した実験で，最大量を投与した母獣の体重増加

率が低下し，着床後に流産が増加した。胎児の骨格形成作用の低下は全ての個体で観察さ

れたが，催奇形性の発生を示すの証拠は認められなかった (46)。

変異原性及びその他の関連症状

水酸化トリフェニルスズは細菌を用いた変異原性試験で陰性を示した。しかし， ~甫乳動

物細胞を使った invitro試験(46)と初期のマウス遺伝致死性 (earlymovse dominant lethal 

assay) (48)による点突然変異誘発試験の結果は陽性であった。
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発ガン性

Fischer 344ラットと B6C3F1マウスの群 (50匹/性/投与量)に，水酸化トリフェニル

スズを 37.5及ぴ 75mg/kg食餌で 78週間にわたって投与し，その後の 26週間はその状

態で観察した結果，対照群と比較しても，腫蕩誘発率の増加は認められなかった (49)。

14.27.6 ヒトへの影響

トリメチルスズはヒトに対する神経毒を有しているという証拠がある。塩化ジメチルス

ズを製造するためのパイロットプラントで，二人の化学者が塩化ジメチルスズの暴露を受

け，精神錯乱と一般的な痩輩発作を起こしたことが記録されている。いずれの被害者と

も，外見上は健康を回復し，職場に復帰している (50)。深刻な神経症の発症事例として，

卜リメチルスズと二塩化ジメチルスズの混合物を 3日以上暴露した作業員に出ていたこと

が報告されている (51)。

不純物としてトリエチルスズを含んだ薬剤による被害として， 209人が神経症の症状を

訴え，そのうちの 110人が死亡した事例がある。最も多かった症状は，大脳水腫を患った

ために，頭蓋内圧力が高くなったもので，中には麻埠症状を起こした患者もみられた。麻

庫がほとんど回復しなかったが これらの患者には他の神経障害は認められなかった

(52)。

14.27.7 ガイドライン値

ジアルキルスズ

水道用の塩化ピニル管を敷設した後に，短期間で溶け出す恐れのある二置換体(ジアル

キルスズ)化合物は，本来，免疫毒を有しているが，一般毒性は低い。これまでのとこ

ろ，ジアルキルスズのガイドライン値を個別に提案するためのデータは不十分で、ある。

トリブチルスズオキシド

TBTOは遺伝毒性をもってはいない。発ガン性に関する研究で，内分泌系に腫傷性の

変化が観察されたと報告されたことはあるが，これらの変化の有意性は疑わしいと考えら

れている。免疫毒性が最も鋭敏に現れる最低の濃度である LOAELとして，ラットに対す

る 17か月にわたる食餌研究で，線虫に対する抵抗力が抑制されなかった量は 0.025

mg/kg体重/日であった (41)。この知見では，ヒ卜に対する有意性が完全には明らかにさ

れてはいないが，この研究で得られた NOAELは他の長期間の毒性試験で得られた

NOAELと桁(オーダー)が一致している。

NOAELの0.025mg/kg体重/日に不確実係数の 100 (種間及び種内の違い)を適用し，

TDIとして 0.25μg/kg体重が算出された。 TDIの20%を飲料水に割り当てることに基づ

き， TBTOのガイドライン値として 2μg/l (丸めた数値)が求められた。その他の有機

スズ三置換化合物の毒性データは限定されていることやかなり古いものであるため，これ
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らの化合物の方、イドライン値を提案することは，適切で、はないと考えられる。
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田昌

第 15章農 薬

15.1 はじめに

農薬の健康影響評価を行うにあたり，農薬メーカーが所有している未公開のデータを含

め，入手できたすべての関連情報を利用して，調査を行った。農薬メーカーが所有する毒

性データを検討グループに利用させて下さったことに対して謝意を表する。

完全を期すために，これらの未公開の研究論文についても引用文献に記載した。これら

の参考文献の写しをメーカーから入手することは可能かもしれないが， WHOが提供する

ことはできない。

飲料水に混入する可能性のある農薬に関して勧告したガイドライン値はヒトの健康を守

るための濃度である。このため，環境保全あるいは水生生物の保護の面からは，必ずしも

適切な数値とはなっていない点に注意する必要がある。

農薬が環境中で分解し，その生成物が飲料水に含まれて問題となる可能性もある。しか

し，ほとんどの場合，分解生成物の同定や存在形態，生物影響に関するデータは十分ある

とはいえなし当。このため，本ガイドラインでは分解生成物の毒性に関しては考慮にいれて

いない。

15.2 アラクロル

15.2.1 一般情報

存在形態

CAS no. 15972-60-8 

分子式 C14H20C町O2

アラクロルは 2クロロ N-(2，6ジエチルフェニル)-N-(メトキシメチル)アセトアミド

の慣用名である。

物理化学的性質 (1，2) 

性質 値

物理的状態

水溶解度

蒸気圧

オクタノール/水分配係数

快適・利便上の性質

白色結晶 (23'C)

242mg/1 (25'C) 

2.9 X 1O-3Pa (25'C) 

2.6 ~ 3.1 (log表示)

アラクロルを含む水の味と臭いの闇値は，それぞれ 33と110mg/lであると報告されて

いる (1)。
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主な用途

アラクロルは一年草や広葉の雑草が繁茂するのを防ぐため，主にトウモロコシ畑で使用

される。同様に綿，キャベツ，アブラナ，ピーナッツ，ハツカダイコン，大豆，サトウキ

ピ等の畑でも使用される (2)。

環境中の挙動

散布されたアラクロールは主に揮散や光分解，生物分解によって地中から消失する (3

~ 5)。多くの代謝生成物が同定されている。例えば，数か所の土壌調査で検出されたジ

エチルアニリンは地中の腐植質と速やかに反応する (3)。これまでに報告された地中での

半減期は 7~ 38日である (6)。ある種の条件下で，アラクロルは耕作深度よりも深い場所

まで移動する。このため，地下水を汚染することもある (1，3)。

15.2.2 分析方法

検水をクロロホルムで抽出し，窒素気流で電気伝導度検出器付気液クロマトグラフまた

はNPD検出器付キャピラリーカラムーガスクロマトグラフで測定する (7)。検出下限は

約 0.1μg/lである。

15.2.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

水

1979年から 1987年にかけて米国内の 10州で表流水と地下水に含まれるアラクロルが

検査された (3)。最近の行われた 2件の調査のうち， 1件は 750ケ所の井戸を調べたもの

で，そのうちの 1ケ所から，別の調査では 1430ケ所の井戸のうち 38ケ所からアラクロル

が検出された (A.1. Klein， Monsanto ; Agricultural Company，からの私信)。これまでの

データによると，米国で行われた地下水検査で，アラクロルは 0.1μg/l未満(訳者注:不

検出)から 16.6μg/lの範囲にあった (8)0 1987年から 1988年にかけてイタリアで， 322 

ケ所の水道を調査し， 3ケ所からアラクロルが検出され，その最高は1.6μg/lであった

(9)。

食物

通常，食物に残留しているアラクロルは検出下限以下である。このため，ヒトがアラク

ロルに暴露される主な経路として食物は考えにくい。アラクロルを散布すると，農作物が

速やかにアラクロルを代謝するため，生物蓄積は起こらない (1)。アラクロルに耐性を持

つ植物はアラクロルを速やかにグルタチオンと結合させて無毒化する (10)。

15.2.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

ラットにアラクロルを投与すると胃腸管で吸収され，血液，牌臓，肝臓，腎臓，心臓に

分配される。それらよりは少なくはなるが，目，脳，胃，卵巣にも分配される (11)。ラッ
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ト，マウス，サルでアラクロルの代謝，分布，排j世方法が異なる (12~ 14)。ラットの尿

からは 4アミノー3，5ジエチルフェノールがマウスやサルの尿よりも高濃度に検出され

た。この物質は発ガン性の観点から重要な代謝物質である。ラットがアラクロルとその代

謝物質を尿や糞経由で排j世する速さはマウスやサルのそれよりも遅い。マウスは代謝物質

を主として糞経由で排植するが，ラットは尿と糞がほぼ同じ比率で，また，サルは主に尿

経由で排j世する (15，16)。

15.2 .5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

経口投与による LD50はラットが 930~ 1350 mg/kg体重，マウスが 1100mg/kg体重で

あると報告されている (2)。

短期暴露

6ヶ月に渡り，イヌに 0，5， 25， 50， 75 mg/kg体重/日のアラクロルを餌に混ぜて投与し

た研究で，投与量に応じて，全てのレベルで肝臓毒性が認められた (17)0 1， 3， 10 mg/kg 

体重/日のアラクロルを 1年間，イヌに投与した研究で， NOAELは1mg/kg体重/日であ

った (18)。

長期暴露

アラクロルを 2年間に渡り， Long-Evansラットに投与した研究で，全ての投与レベル

(14， 42， 126mg/kg体重/日)で毒性影響が観察された。観察された症状は投与量に応じ

た肝臓毒性であり，高レベルと中レベルの投与グループに，ぶどう膜変性症候群 (uvea!

degeneration syndrome) と有意差のある視覚障害が認められた (19)。同じ系統のラットに

0， 0.5， 2.5， 15 mg/kg/日を投与した 2年間の研究では，ぶどう膜変性症候群に対する

NOAELは2.5mg/kg体重/日であった (20)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

CDラットの雄 10匹と雌 20匹のグループに， 0， 3， 10， 30 mg/kg体重のアラクロールを

餌に混ぜて. 3世代にわたって投与した研究で，繁殖サイクルと生育に関しては全く影響

が認められなかった (21)。妊娠した雌の CDラットに，懐胎期の 6日から 19日まで，市

販のアラクロルを 0，50， 150， 400 mg/kg体重/日の割合で強制投与したが，いずれのグ

ループとも胎児毒性は認められなかった (22)。妊娠した DutchBe!tedウサギの雌に 0，10， 

30，60mg/kg体重/日のアラクロールを，懐胎期の 7日から 19日まで，経口投与したが，

どの母獣と胎仔にも毒性は認められなかった (23)。

変異原性及びその他の関連症状

バクテリアやH甫乳動物の細胞を用いた invitro試験では変異原性は認められなかった

(24)。晴乳動物の細胞を用いた invitro試験では染色体異常がみられた (25)。また，酵母

を用いた遺伝子変換試験(26)やラットの肝臓細胞を用いた invitro/in vivo DNA 修復試験
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(27)では弱い活性が確認された。染色体異常に関しては純度が異なる試料でら行ったラット

のinvivo試験で対照的な結果が得られた (26，28)。植物では，広範囲で遺伝子損傷が観察

された (29，30)。動物のアラクロルの代謝生成物の 1つである 2，6ジエチルアニリンは変

異原試験で陽性を示したとの報告もある。

発ガン性

雌雄各 50匹ずつの Lοng-Evansラットのグループに 0，14， 42， 126 mg/kg食餌のアラク

ロルを 2年間投与した研究で，高濃度のアラクロルを投与したグループの雄ラットに鼻甲

介 (nasalturbUGate) の腺腫，悪性胃ガン，甲状腺小胞ガン (thyroidfollicular tumours) 

が有意な発生率で増加することが認められ，アラクロルが発ガン性を有することを示す有

力な証拠となった。また 中レベルを投与した雌雄のラットでも鼻甲介腺腫の発生率が高

く，鼻孔粘膜下組織に過形成が観察されたことから，アラクロルが発ガン物質であるとの

結論が導かれた。高レベル (126mg/kg) の投与について再試験を行った結果でも，鼻甲

介の腺腫と悪性胃ガンが観察された (31)。

同じ系統のラットに 0，0.5， 2.5， 15 mg/kgのアラクロルを 2年間投与した 2回目の研究

でも，発ガン性が認められた。最高レベルを投与したグループでは，鼻甲介腺腫の発生率

が有意な増加を示し，鼻甲介粘膜下分泌

まれる安定剤がラツトの発ガンに関与していたとは考えられない(但20ω)0 

CD-1マウスに市販のアラクロルを 0，26， 78， 260 mg/kg体重/日で 18ヶ月間投与した

研究で，最高レベルを投与した雌マウスに気管支腫傷の発生率が高くなった (32)。肺腫蕩

の発生は投与レベルによる差がなかった。米国 EPAは，この研究結果からでは，アラク

ロルが発ガン性を有すると判定する適切な証拠とはならないとしている (A.J.阻eUG，

Monsanto Agricultural Companyからの私信)。

15.2.6 ヒ卜への影響

ヒトに対するアラクロルの経口致死量は約 0.5-5g/kg体重であると考えられている 1)。

15.2.7 ガイドライン値

IARCはアラクロルに関して評価を行っていない。利用可能な実験データから，アラク

ロルが遺伝毒性を有しているかどうかに関しては不明である。しかしながら，アラクロル

の代謝生成物の中には変異原性を示すものも含まれている。また，ラットで行った 2つの

研究で，アラクロルが鼻甲介に悪性または良性の腫場を発生させ，胃に悪性腫蕩，甲状腺

に良性腫蕩を発生させることが示されているため，アラクロルが発ガン性物質であると評

価されている。

1) 出典:毒物学データパンク。ベセスダ， MD国立薬物図書館。 (TOXlcologyData Bank Bethesda， 

MD， Natonal Llbrary of MedlCllle.) 
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発ガンに関するデータに基づき，ラットに発生した鼻孔腫蕩のデータを線形多段モデル

に適用させて，アラクロルのガイドライン値を求めた (20)。その結果，生涯にわたる発ガ

ン危険率が10-4，10-5， 10-6の場合，飲料水に許容される濃度はそれぞれ 200，20， 2μg/t 

となった。
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15.3 アルデイカルブ

15.3.1 一般情報

存在形態

CAS no. 116-06-3 

分子式 C7H14N202S 

アルデイカルブは 2-メチルー2一(メチルチオ)フロビオンアルデヒドーOーメチルカルパモ

イルオキシムの'慣用名である。

物理化学的性質

性質

蒸気圧

水溶解度

オクタノール/水分配係数

主な用途

値

13 Pa (25
0

C) 

6g/1 (200C) 

1.359 (log表示)

アルデイカルブは柑橘類，穀物，ピーナッツ，ジャガイモ，ダイズ，テンサイ，タバコ

等，非常に多種類の作物に寄生する昆虫やダニ，地中にいる線虫を駆除するために用いら
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れるカルパメイト系の総合殺虫剤である。

環境中の挙動

アルデイカルブは土壌微生物の作用によって，スルホキシドとスルホンに酸化される

(4)。微生物分解による半減期は数日から長い場合には 2ヶ月以上にも及ぶこともある

(5， 6)。地中ではアルデイカルブとその分解生成物は移動しやすい性質をもっており

(5， 6)，有機成分が少ない土壌では，特に移動しやすい。このため，アルデイカルブは広

範囲に拡散しやすい (5)。

地下水，特に地下水が酸性の場合，アルデイカルブは非常に安定しており，毒性のない

物質に分解されるまでの半減期は数週間から数年である (7)。主な分解形態は化学的な加

水分解である (8)が，浅層地下水の場合には，微生物分解も生じる O

15.3.2 分析方法

水に含まれるアルデイカルブとその分解生成物は高速液体クロマトグラフで測定される

(3)。誘導体化ポストカラム法で蛍光化した場合，アルデイカルブ，アルデイカルブスル

ホキシド，アルデイカルブスルホンの定量下限はそれぞれ1.3，0.8， 0.5μg/lである (9)。

アルデイカルブとその酸化生成物はニトリル誘導体化した後，窒素リン検出器付 (NPD)

キャピラリーガスクロマトグラフで分析する (10)。

15.3.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

水

カナダの専用水道と公営水道を調査した結果， 1017検体中， 111検体からアルデイカル

ブが検出され(検出下限 0.01-3.0μg/l) ，最高は 28μg/lであった (11)。米国の井戸水

検査で，アルデイカルブは 10μg/l以下から 500μg/lの範囲で検出された (7)。フロリダ

で地下水を水源とする 700以上の公共水道を調査した結果では，アルデイカルブとその代

謝物質は検出されなかった(各物質の検出下限は 2-5μg/l) (12)。ニューヨーク州ロン

グアイランドで，アルデイカルブが散布されたジャガイモ畑付近の地下水からは 31.3%

の割合でアルデイカルブが検出され(検出下限 1μg/l)， 0.9%が 100μg/lを超えていた

(13)。アルデイカルブスルホキシドとアルデイカルブスルホンの根基部はほぼ 1 1の比

率で地下水から検出された (5，6)。

食物

1980年に米国で検査されたジャガイモのうち， 94%からアルデイカルプが検出され，

その濃度は 50から 520μg/kgであった (14)0 1981 -1986年の聞に，米国産の農産物の

6391検体中， 7検体から1.0mg/kgあるいはそれ以下のアルデイカルブスルホキシドが検

出された (15)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与
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薬事栄養委員会 (CodexAlimentarius Commission)が策定したアルデイカルブの残留許

容量に基づくと，体重 60kgの成人が食物から摂取する理論的なアルデイカルブの 1日の

最大摂取量は約 0.09mg/日になる(1.5μg/kg体重/日) (16)。米国の食物残留基準に基づ

き， 25歳から 30歳の男性が1日に摂取する平均的な量を計算すると 0.2μg/kg体重/日と

見積もられる (17)。

体重 60kgの成人が 1日に水を 21消費し，飲み水に 5μg/Iのアルデイカルブが含まれ

ていると仮定すると，飲み水経由で摂取するアルデイカルブは 1日に 10μgである (0.2

μg/kg体重)。この量は食物から摂取する量とほぼ同じである。

15.3.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

アルデイカルブは胃腸管，呼吸器，皮膚から容易に吸収されて速やかにアルデイカルブ

スルホキシドに酸化される。その後，ゆっくりと酸化と加水分解を受け，アルデイカルブ

スルホンに代謝される。代謝生成物及びアルデイカルブはそれに対応するオキシムとニト

リルを経て，アルデヒド，酸，アルコールに分解される (1，18)。

アルデイカルブは速やかに排j世される。ラットに経口投与したアルデイカルブは 24時

間以内に投与量の 80%が尿に排i世された (19)。アルデイカルブが組織に蓄積されること

はないが(19)，胎盤は通過すると考えられている (20)。

アルデイカルブはアセチルコリンエステラーゼと複合体を形成し，酵素の活動を阻害す

る。その複合体はアルデイカルブと酵素に解離されるか，オキシムとカルパミル化酵素に

分解される。カルパミル化酵素は加水分解を受け，酵素とメチルカルパミン酸になり，解

毒される (18，21)。

15.3.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

アルデイカルブは動物に対して強い毒性を示す。媒質によって異なるが(21)，ラットに

経口投与した研究で LD50は650から 930μg/kg体重であった (22)。アルデイカルブスル

ホキシドを経口投与したラットの LD50はアルデイカルブのそれと同様であった。これに

対して，経口投与によるアルデイカルブスルホンの LD50はそれらよりも約 25倍も高い

値であった (18)。

短期暴露

アルデイカルブスルホキシドとアルデイカルブスルホンの 1 1の混合物を水に混ぜ

て， 0， 0.075， 0.3， 1.2， 4.8， 19.2 mg/Iの水溶液を作り，飲み水として Wistarラット(投与

量別に雌雄各 10匹ずつ)に 29日間投与した。 19.2mg/1を投与したグループでは雌雄と

も8日， 15日， 29日後に，血棄と赤血球に含まれるコリンエステラーゼ活性が平均で 54

~ 77%低下した。 4.8mg/1を投与した雄ラットのグループでは 8日目に血紫のコリンエ

-546-



ステラーゼ活性が28%，29日目に赤血球のコリンエステラーゼ活性が25%減少した。し

かし，これらの結果について，著者らは生物学的意義が疑わしいと考え， 0.5mg/kg体重

/日に相当する 4.8mg/1を無作用量レベルと判断した。平均的には，実際の飲み水に含ま

れる濃度の約 80%が吸収されるのでは， 23)，NOAELをO.4mg/kg体重/日とした。

長期暴露

ラット(雌雄各 15匹ずつのグループ:系統は明記されていない)に 6ヶ月に渡り， 0， 

0.125， 0.25， 0.5， 1. 0 mg/kg体重/日のアルデイカルブスルホキシドを餌に混ぜて投与し

た。 0.25mg/kg体重/日以上の餌を摂取した雄ラットと 0.5mg/kg体重/日以上の餌を摂取

した雌ラットに血柴と赤血球のコリンエステラーゼ活性の低下が観察された。解剖の前

日，回復させるための猶予が与えられたラットにはコリンエステラーゼ阻害が観察されな

かった。このことから，コリンエステラーゼ阻害に対する NOAELはO.125 mg/kg体重/

日と考えられた(1， 24)。

ラット(雌雄各 20匹ずつのグループ)にアルデイカルブ (0.3mg/kg体重/日)，アル

デイカルブスルホキシド (0.3mg/kgまたは 0.6mg/kg体重/日)，アルデイカルブスルホ

ン (0.6mg/kgまたは 2.4mg/kg体重/日)，あるいはアルデイカルブスルホキシドとアル

デイカルブスルホンの 1: 1の混合物 (0.6mg/kgまたは1.2mg/kg体重/日)を混ぜた餌

を投与した 2年間の研究で，アルデイカルブスルホキシドとアルデイカルブスルホンの混

合物を1.2mg/kg体重/日摂取した雄ラットに血棄のコリンエステラーゼ活性の低下と体

重増加率の低下が認められた。 0.6mg/kg体重/日のアルデイカルブスルホキシドを投与

した雌雄のラットで死亡率が高くなった。著者らはNOAELとして，アルデイカルブ及び

アルデイカルブスルホキシドが0.3mg/kg体重/日，アルデイカルブスルホンが2.4mg/kg

体重/日，アルデイカルブスルホキシドとアルデイカルブスルホンの 1 1混合物が0.6

mg/kg体重/日であると考えている (25)。

ラット (26)とピークq ル犬(27)にOmg/kg体重/日から 0.1mg/kg体重/日の範囲のアルデ

イカルブを投与した 2年間の実験では，健康への悪影響は観察されなかった。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

CFEラットの三世代に， 0.05あるいは O.lmg/kg体重/日のアルデイカルブを投与した

研究で，繁殖力，妊娠，子孫の生存率，乳汁分泌，平均体重，仔の組織変化に重大な影響

は観察されなかった (28)0 Harlan-Wistarアルビノラットを用いた三世代に渡る研究で，

0.7mg/kg体重/日を投与した第二世代目の仔の体重に有意な違いが認められた (29)。し

かし， 9.6mg/kg体重/日までのアルデイカルブスルホンを投与したラットでは生殖に対

する影響はみられなかった (30)。

妊娠 18日目の SpragueDawleyラットに胃管挿入法で， 0.001， 0.01， 0.1 mg/kg体重/日

のアルデイカルブを一回投与した。この結果，脳にアセチルコリンエステラーゼ活性阻害

を引き起こした。その影響は親よりも仔の方が大きかった (20，31)。

547~ 



Dutch Be!tedラビットに妊娠後， 7日から 27日にかけて 0，0.1， 0.25 0.50mg/kg体重/

日のアルデイカルブを強制投与した結果，胎仔の奇形あるいは仔の発育に有意な差は観察

されなかった (32)。同様に，妊娠した CDラットに，懐胎期の 10日間， 0.5mg/kg体重/

日までアルデイカルブを投与した研究でも催奇形性は観察されなかった (1，33)。

変異原性及びその他の関連症状

アルデイカルブの tnvzvoとinvitroの変異原性試験の結果，ほとんどが陰性であった

(34， 35)。しかし，骨髄細胞の染色体異常 (36)と培養したヒトのリンパ球細胞の姉妹染色

分体交換の増加 (1，37)が観察された。

発ガン性

18ヶ月から 24ヶ月までアルデイカルブを投与したラット (0-0.3 mg/kg体重/日)と

マウス (0-0.7 mg/kg体重/日)の研究で，各種の腫場発生率の増加は認められなかっ

た(25，26， 38， 39)。

15.3.6 ヒ卜への影響

アルデイカルブによる中毒症状としては，めまい，衰弱，下痢，吐き気. n匝吐，腹痛，

多汗，目のかすみ.頭痛，直撃，手足の一時的な麻埠，呼吸困難がある。一般的には回復

は早く， 6時間以内には回復する (21)。

アルデイカルブは急性毒性が最も高い農薬の一つである。汚染されたキュウリ， 0.006 

から 0.25mg/kg (40)とメロン 0.0021mg/kgのメロン (41)を摂取して，中毒が発症してい

る。

成人男性のボランティア，四人が0.025，0.05， 0.1 mg/kg体重のアルデイカルブを混ぜ

た水を一回飲んだ結果， O.lmg/kg体重の水を飲んだヒトにコリンエステラーゼ障害が観

察された。アセチルコリンエステラーゼ活性の低下 (47-73%) は全てのボランティア

に観察されたが，投与量に依存しており，しかも曝露 2時間後が特に顕著であった。しか

し投与の 18時間前と 1時間前の検査でも，各人のアセチルコリンエステラーゼレベル

がかなり変動していたことに注意する必要がある (42)00.05または 0.26mg/kg体重のア

ルデイカルブの水を飲んだボランティアの二人のうち， 0.26mg/kg体重のアルデイカル

ブを摂取したヒトに中毒症状か観察された (43)。

アルデイカルブを長期間摂取した場合，ヒトの免疫機能及ぼす影響について，限られた

範囲ではあるが，女性に関する疫学的な調査が2回行われた (1，44， 45)。最初は飲料水に

含まれていたアルデイカルブ (1-61μg/l) の摂取量と健全な免疫機能を持つ女性のT

細胞集団の中でいろいろな部分に分布する正常でない細胞との間にある種の関連が認めら

れたものである (44)。しかし，その調査は暴露集団が小さかったこと，アルデイカルブの

摂取量を体重換算していなかったこと，水道を利用していた暴露集団と非暴露け刊百)集

団を対比させなかったことなど，幾つかの制約があった。その後の再調査(45)でも，最初
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と同様の問題点が多くあった。しかし，著者らは飲料水に含まれていたアルデイカルブに

暴露された女性の細胞内免疫因子の分布に変化が生じたという結論を導いた。これらの研

究によって得られた知見はアルデイカルブが免疫系に影響を及ぼす可能性を示しているた

め，この点について，再調査が必要で、あるとの根拠になっている。

飲み水のアルデイカルブ濃度と晩発性神経病との関係を調べた研究で，全ての神経病症

候群数を年齢で補正した発生率とアルデイカルブの濃度との聞に有意な関係が見られた

(46)。自覚症状に関するわずかな情報は自己記入式の調査票から入手したが，臨床検査は

行われなかった。調査票の回答に基づいて，適当に被験者を分類したのか，回答者が自分

の暴露状況を知っていたのかについては報告されていなかった。

ニューヨーク州ロングアイランドに住む 462世帯， 1035人の調査で，飲料水のアルデ

イカルブ濃度と食物消費量，報告された症状あるいは診断された病状との聞には関係が認

められなかった (47)。

15.3.7 ガイドライン{直

IARCはアルデイカルブの発ガン性に関して，分類できていない(グループ 3) (48)。

これまでに行われた研究で アルデイカルブの長期間に渡る投与と一回の投与とで，唯一

の一貫して観察された毒性は速やかに回復するアセチルコリンエステラーゼ活性の阻害で

ある。アルデイカルブの毒性作用は投与回数(一回投与か繰返し投与か)と投与方法(エ

サあるいは飲み水に混入させる方法)，すなわち，生物が順応する可能性のある化合物を

少量ずつ投与したか，あるいは生物影響が現れる量を一度に投与したかによって結果が左

右されるようである。それゆえ ガイドライン値を算出するために最も適した研究はアル

デイカルブを食餌あるいは飲み水で投与した研究である。

1992年， JMPRはアルデイカルブの ADIとして 0.003mg/kg体重を勧告した (49)。こ

れはボランティアによる一回の経口摂取の研究結果に基づくもので， 0.025 mg/kg体重/

日の NOAELと不確実係数の 10とから， ADIを求めたものである。

飲料水のガイドライン値を導くために，アルデイカルブスルホキシドとアルデイカルブ

スルホンを飲み水に 1 1の割合で混ぜて，ラットに 29日間投与した研究で，アセチル

コリンエステラーゼ阻害が認められた O.4mg/kg体重/日の NOAEL (訳者注:本来的に

はLOAELであるが，研究者は生物学的意義は疑わしいと考ぇ， NOAELとしている。短

期暴露の項を参照のこと)から求めた。この研究は飲料水のガイドライン値を導くために

最も適切であると考えられる (1，23)。なぜなら，飲料水に検出される二種類のアルデイ

カルブ代謝生成物を，通常含まれる比率で水に混ぜ，ラットに投与したからである。不確

実係数の 100 (種内及び種聞の差異)に基づき， TDIは4μg/kg体重になる。生物学的影

響は非常に鋭敏で，しかも急速に回復することを考慮して，実験期聞が短かったことは考

慮しなかった。 TDIの 10%を飲料水に割り当て，ガイドラインの値を 10μg/l (丸めた
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値)とした。
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15.4 アルドリンとディルドリン

15.4.1 一般情報

存在形態

化合物

アルドリン

ディルドリン

CAS no. 

309-00-2 

60-57-1 

分子式

C12HsC16 

C12HsC160 

アルドリンの国際命名法(IUPAC)に基づく名称は (lR，4S，4aS，5S，8R，8aR)-1，2，3，4，10，10-

ヘキサクロロー1，4，4a，5，8，8aーヘキサヒドロー1，4: 5，8ージメタノナフタレン (HHDN)であ

る。純度が95%以上の HHDNを一般的にアルドリンと呼んで、いる。デンマークと旧ソビ

エト連邦諸国では高純度の HHDNだけをアルドリンと呼んでいる。不純物としてはオク

タクロロシクロベンテン，ヘキサクロロブタジエン， トルエン，重合体等がある (1)。

ディルドリンの国際命名法 (IUPAC) に基づく名称は (lR，4S， 4aS， 5R， 6R， 7S， 8S， 8aR) 

1，2，3，4，10，10ーヘキサクロロ 1，4，4a，5，6，7，8，8a-オクタヒドロ-6，7-エポキシー1，4: 5，8ジ

メタノナフタレン (HEOD)である。純度が 85%以上の HEODを一般的にデイルドリン

と呼ぶ。デンマークと旧ソビエト連邦諸国では高純度の HEODをデイルドリンと呼んで

いる。不純物としては HEOD以外のポリクロロエポキシオクタヒドロジメタノナフタレ

ン類とエンドリンがある (1)。

物理化学的性質 (1，2) 

性質 市販のアルドリン 市販のディルドリン

(純度 95%以上)

融点 (OC)

20
0

Cの密度(g/cm3

200

Cの溶解度(μg/l)

オクタノール/水分配係数(log表示)

200

Cの蒸気圧 (Pa)

快適・利便上の性質

49 ~ 60 

1.54 

27 

3.0 

8.6 X 10-3 

175 ~ 176 

1.62 

186 

4.6 

0.4 X 10-3 

アルドリン及びデイルドリンを含む水の臭いの閲値はそれぞれ 17μg/lと41μg/lであ

ったと報告されている (3，4)。

主な用途

アルドリン及びデイルドリンは木造建築物に被害を与えるシロアリやキクイムシそして

地中に棲む害虫の駆除に，非常に効果がある殺虫剤である。デイルドリンは衛生害虫の駆

除剤としても使われている (1)0 1970年代初期には多くの国でアルドリンとデイルドリン

の使用が厳しく制限されたり，あるいは禁止された。しかし，依然としてシロアリ駆除剤

として使用を許可している国もある (5)。
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環境中の挙動

地中に存在するアルドリンは，酸化されてデイルドリンに変わるか，あるいは大気中に

揮散するかによって，地中から消失する。温暖な気候条件下では，散布後， 1年間に酸化

される割合はわずか 75%である。同じ気候条件で，ディルドリンが消失する速さは非常

に遅く，半減期は約 5年である。熱帯気候下ではデイルドリンは酸化よりも揮散による消

失が主であり， 1ヶ月以内に 90%が消失する (1)。

15.4.2 分析方法

ベンタンで抽出後，電子捕獲型検出器 (ECD)付ガスクロマトグラフでアルドリンと

デイルドリンを分析できる。水道水及び河川水の検出下限値はアルドリンが約 0.001

μg/l，ディルドリンが0.002μg/lである。

15.4.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

大気

デイルドリンは大気や砂挨の表面，雨水から極微量検出されている。農業地帯以外の大

気では 0.06~ 1.6ng/m3が報告されている。これに対して，農業地帯の大気の平均は 1

~ 2ng/m3で，最高は約 40ng/m3であった (1)。

シロアリ駆除のために散布した家の空気からは高濃度のデイルドリンが検出された (40

~ 7000 ng/m3)。また，アルドリン，デイルドリンで処理した木材を使用している家では

室内の濃度が 10~ 500ng/m3に達することもある (1)。

水

環境水と飲料水のアルドリンとデイルドリンの濃度は通常 10ng/l以下である。アルド

リンとデイルドリンを製造しているか，または含む品物を使用している工場の排水や散布

した農耕地の浸食によってこれらの化合物の濃度が高くなる。川底の堆積物には高濃度で

含まれていることがある (1mg/kgに達することもある)。土壌からはほとんど穆出する

ことがないので，アルドリンとデイルドリンが地下水に含まれていることはほとんどない

(1)。

食物

デイルドリンは食物連鎖を構成する晴乳類，魚類，鳥類をはじめとする生物の脂肪，肝

臓，脳，筋肉等に蓄積される。 1970年以降，使用量の減少に伴い，多くの固で食物に残

留している量が減少しており，摂取量が0.1μg/kg体重/日 (FAO/WHO合同残留農薬専

門委員会で確立された ADI) よりもかなり少なくなっている (6)。いくつかの固では，

1980 ~ 82年の摂取量がo~ 0.2μg/kg体重/日であったと見積もられている (1)。

ヨーロッパやアメリカ合衆国において，平均 0.5~ 11μg/kgのデイルドリンが母乳か

ら検出されている。 6μg/lのデイルドリンが母乳に含まれていると仮定すると，母乳育ち
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の乳児は約 1μg/kg体重/日のデイルドリンを摂取することになる (1)。母乳のデイルドリ

ンは， 1982年には平均1.33μg/kgであったものが， 1986年には 0.85μg/kgに低下した

(7)。しかし毎年，アルドリン処理をする家に住む女性の母乳からは高濃度のアルドリ

ンとデイルドリンが検出されている(平均 13μg/l) (8)。

15.4.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

アルドリンとディルドリンは経口，呼吸あるいは経皮のいずれかの経路から体内に吸収

される。これらの化合物は脂肪組織中に蓄積されやすい。摂取を繰り返えすと，摂取，蓄

積及び排j世の問で定常状態に達する。アルドリンとデイルドリンは脂肪組織から別の組織

に移動することもあり，その場合には，血中濃度が増加して，毒性の現れることがある。

ヒト及び実験動物(マウス，ラット，サル)の大部分はディルドリンを肝臓で代謝する

が，未代謝のものは代謝物とともに，胆汁経由で主に糞とともに排j世される。主な代謝物

は9k-ヒドロキシディルドリンである。実験動物にのみ見られた現象であるが，少量の

trans-6，7ヒドロキシデイルドリン及びジカルボン酸と架橋したベンタクロロケトンが排

池される。代謝生成物の量比は動物によって異なる (1)。

15.4.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

マウス，ラット，イヌ，ブタ，ウサギに対するアルドリンとデイルドリンの経口急性毒

性の LD50は33-65mg/kg体重と報告されている。サルに対するデイルドリンの LD50

報告値は 3mg/kg体重である (1)。

短期暴露

蓄歯類動物を用いた短期暴露研究で，アルドリンとデイルドリンの主な標的器官は肝臓

であることが示されている。体重に対する肝臓重量比の増大と病理組織学的変化，すなわ

ち，"有機塩素系殺虫剤醤歯類肝臓 (chlorinatedhydrocarbon insecticide rodent Iiver) ..として

知られる変化が見られる。ラットの場合，その変化が観察できた最少の投与量は 0.025

mg/kg体重/日であり，これを LOAELとした (1)。

長期暴露

アルドリンとデイルドリンに対する感受性は，ラットよりもイヌの方が高いようであ

る。 0.005または 0.05mg/kg体重/日のデイルドリンをオリーブ油に混ぜて 2年間ピーグ

ル犬に投与した研究で， 0.05mg/kg体重/日を投与された雌イヌの肝臓一体重比が増加し

た。この結果より， NOAELは0.005mg/kg体重/日と見積もられている (1)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

生殖に関するデイルドリンの研究で，生殖に影響を及ぼさない量は，ラットが2mg/kg

餌，マウスが3mg/kg餌であると報告されている。しかしながら，これらの濃度では生化
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学的あるいは病理組織学的な影響を及ぼす可能性がある。

アルドリンとデイルドリンをイヌに摂取させた数少ない研究で，全般的に仔イヌの生存

率が低かった。しかし， 0.2mg/kg餌のデイルドリンを与えたイヌには影響が現れなかっ

た。

変異原性及びその他の関連症状

アルドリンとディルドリンに関する研究の多くは変異原性がないことを示している。デ

イルドリンの変異原性を研究した一つに， 3種類のサルモネラ菌 (Salmonella

ゆhimurium) を用いて試験したうちの 2種類に変異原性が生じたとの報告もあるが，用

量一作用の関係は示されていなかった (1)。

発ガン性

長期間にi度る数多くの研究で，アルドリンとデイルドリンが種々のマウスの肝臓に良性

あるいは悪性の腫場を生じさせることが報告されている。しかし，その他の動物には腫傷

が生じないことが示されている。これはマウスの肝臓がアルドリン/デイルドリンに対し

て，種の特異的性質を持っていることを示している。ハムスター，イヌ及ぴサルにアルド

リンとディルドリンを経口投与した発ガン試験も行われている (1)。利用できる数多くの

データから， IARCはアルドリン，デイルドリンとも動物に対する発ガン性は限定された

種にのみ生じるものであると結論を下し，両物質ともグループ 3に分類した (9)。

15.4.6 ヒトへの影響

アルドリンとデイルドリンはヒトに対して強い毒性をもち，その標的器官は中枢神経系

と肝臓である。事故及び職業で発生した重大な中毒と死亡事故の事例が数多く報告されて

いる。ディルドリンの致死量は約lOmg/kg体重/日と推定されている。アルドリンとデイ

ルドリンによる中毒患者は大多数が回復し，回復できないような影響はこれまでのところ

報告されていない。

18ヶ月間， 0-3μg/kg体重/日のデイルドリンを摂取した男性ボランティアには健康

への影響は何も観察されなかった。血液と脂肪組織に含まれるディルドリンの濃度は日々

の摂取量に比例していること分かつた (1)。

職業で暴露した労働者が被った影響については， 2つの疫学的な死亡率調査が行われ

た。研究の 1つは (232人)，特定の発ガン物質が作用している徴候は見られなかった。

もう 1つの研究は (1040例)，悪性腫傷による死亡率は予測値よりも低かった。ごく少数

の例では，食道ガン，直腸ガン及び肝臓ガンがわずかに超過していた。予測値よもり高い

死亡率を示した唯一の疾病は悪性ではない呼吸器系の疾患，特に肺炎であった (1)。

少なくとも 10年以上デイルドリンに暴露された農業従事者及びシャガス病対策従事者

の末梢リンパ球について，染色体研究が行われた。暴露グループと対照グループとの聞

に，染色体の構造異常と姉妹染色分体交換に関しては差異は見られなかった (1)。
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15.4.7 ガイドライン値

既に述べたように. IARCはアルドリンとデイルドリンをグループ3に分類した (9)。

ヒトに関する研究も含め，アルドリンとデイルドリンに関して収集された情報で，利用可

能なデータは全てヒトにガンを発生させる可能性がほとんどないという見解を支持するも

のであった。このため，ガイドライン値の算出には TDIの手法を使用することができる。

1977年，品1PRは0.1μg/kg体重の ADIを勧告した(アルドリンとデイルドリンの合算

量)。これは，イヌによる研究で得られた lmg/kg餌とラソトによる研究で得られた 0.5

mg/kg餌の NOAELに基づいており，両種ともに 0.025mg/kg体重/日に等しい値である。

JMPRはマウスに見られた発ガン性を考慮して，不確実係数として 250を適用した (6)。

この ADIは再確認されている。食物に含まれるアルドリンとデイルドリンは減少して

いるが，デイルドリンは非常に安定な物質で， しかも生体内に蓄積する。シロアリ駆除に

使われている場所では室内空気が暴露源になりうる O このことから. ADIの 1%を飲料水

に割り当て，ガイドライン値を 0.03μg/lとした。

参考文献
1. Aldrin and dieldrin. Geneva. World Health Organization. 1989 (Environmental 

Health Critecia. No. 91). 
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3. Office of Health and Environmental Assessment. Carcinogeniciワassessment0/ aldrin 
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odour problems in water. Medmenham， Water Research Centre， 1988. 

う MeisterR， ed. Farm chemicals handbook. Willoughby， OH， Meister Publishing， 
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6. Food and Agriculture Organization of the United Nations. Pesticide residues in flod: 

1977 evaluation. Rome， 1978 Qoint FAO/WHO Meeting on Pesticide Residues: 
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15.5 アトラジン

15.5.1 一般情報

存在形態

CAS no. 1912-24-9 

分子式 CSH14C削5

国際命名法(IUPAC)によるアトラジンの名称は 6クロロ N-エチル-N'イソプロピル

ー1，3，5 トリアジンー2，4ージアミンまたは 2クロロ-4ーエチルアミノー6イソプロピルアミノ

-1，3，5ートリアジンである (1)。市販のアトラジンは大部分が純度95%のものである。不純

物としては塩化ナトリウムのほか 類似の対称分子構造をもっトリアジン系のシマジンや

プロパジンである。

物理化学的性質(1-3) 

性質

融点

密度

水溶解度

オクタノール/水分配係数

蒸気圧

主な用途

{直

175 -177"C 

1.187 g/ cm3 (20
0

C) 

30 mg/l (20
0

C) 

2.3 (log表示)

40 X 10-6 Pa (200

C) 

アトラジンはアスパラガス， トウモロコシ，サトウモロコシ，サトウキピ，パイナップ

ル等の畑で雑草の発芽前後に選択性の雑草除草剤として使用される。また，森林でも使用

されるほか，農地以外では非選択性の除草剤としても使用される (1)。アトラジンの使用

を規制している国もある。

環境中の挙動

表流水に含まれるアトラジンは光と微生物の作用で N-脱アルキル化と塩素置換基部分

の加水分解により，低分子化される。アトラジンの半減期は 20
0

Cで 100日以上である。

加水分解や微生物分解は地中でも生じるが，その速度は温度，水分， pH値に依存する。

20 -25
0

Cの試験室で行った実験の半減期は 20-50日であった。温度が低下すると半減

期は長くなる (4)。自然条件下での半減期も試験室とほぼ同じであったが，特別な条件下

では長くなった (5)。一般的には，表土からの深さが増すにつれて，分解速度が遅くなる

ため，地下水に含まれるアトラジンは安定している (6)。

地中におけるアトラジンの分解生成物としては. 2クロロ 4アミノー6-イソプロピルア
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ミノ 1，3，5 トリアジン， 2ークロロ-4ーエチルアミノー6-アミノ 1，3，5 トリアジン， 2-クロ

ロー4アミノー6-アミノ 1，3，5 トリアジン(訳者注， 2クロロ 4，6-ジアミノー1，3，5-トリア

ジンのミスプリント)， 2-ヒドロキシ-4ーエチルアミノー6-イソプロピルアミノー1，3，5-トリ

アジンそして 2-ヒドロキシー4-アミノー6-イソプロピルアミノ 1，3，5 トリアジン(主な代

謝生成物)等がある (7)。置換されないアミノ代謝物とトリアジンは，これらの分解が完

了した後に分解され，最後はすべて無機物になるようである。砂質土，シルト，粘土質の

土壌で，アトラジンと脱アルキル代謝物は比較的移動しやすい性質をもっている (8)。し

かし，ヒドロキシトリアジンは移動しにくい (9)ため，地中に長期間残留する (10)。

15.5.2 分析方法

試料水をベンタンで抽出した後，窒素りん検出器 (NPD)付ガスクロマトグラフでア

トラジンを分析する。水道水及ぴ河川水の検出下限は約 0.1μg/1である (4)。

15.5.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

大気

アトラジンを散布した土地で行った揮散試験の結果，一日当たり散布量の約 0.2%が消

失した。アトラジンを噴霧した直後に雨が降ると，雨水からアトラジンが検出される (11)

ので，大気からもアトラジンが輸出される可能性が高い。

水

多くの固で，アトラジンを散布した農地近傍の地下水から 0.01-6μg/1のアトラジン

が検出されている。また， 0.01 -5μg/1のアトラジンが飲料水から検出された困もある

(11， 12)。

食物

アトラジンを散布した土地で栽培した農作物からはアトラジンの代謝物であるヒドロキ

シ態が検出される (10)が，アトラジンそのものは検出されていない。トウモロコシにアト

ラジンを散布すると，速やかに代謝され，ヒドロキシ態に変わる (13)。

15.5.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

アトラジンを経口摂取すると，胃腸管からすぐに吸収されるようである。アトラジンを

一度に経口摂取させたラットの研究で，少なくとも，投与量の 80%が吸収された。その

後の 3日間では投与量の 66%が尿に排世され， 14%が組織(主に血球)に残留した。呼

気から検出された量はわずか0.1%であった(14)。ラットに経口投与したアトラジンは，

主に赤血球，肝臓，牌臓，腎臓に残留し，検出された代謝物はほとんどが土壌中の分解生

成物と同じであった。尿から検出された主な化合物は 2-クロロー4，6ージアミノー1，3，5ートリ

アジンであった (15)。皮膚経由で摂取される量は限られており， 10時間暴露させた後で
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も，その量は 2%以下であった (16)。

15.5.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

市販のアトラジン(有効成分 97%) を幼ラット(生後 7週以内)に投与した結果，

LD50は 1900-2300 mg/kg体重であった。これに対して，生後 3ヶ月のラットは 670-

740mg/kg体重であった (17)。マウスの LD50は1750-4000 mg/kg体重であった (18)。

ウサギの皮膚に対するアトラジンの刺激はそれほど弱くはない(中程度)が，目に対し

ては刺激を与えた形跡がほとんど認められなかった。モルモットの皮膚はアトラジンの刺

激に対して敏感に反応する。ラットで試験した経皮吸収による LD50は3100mg/kg体重

であった (19)。

短期暴露

アトラジンの経口毒性とホルモンへの影響について，雌ラットで 2週間にわたる試験の

結果， 100mg/kg体重/日を投与したラットには血禁中のエストローゲン，黄体ホルモン，

プラクチン，プロゲステロンに影響が現れた。これらの影響はラットに乳ガンを発生させ

る重要な役割をするものと考えられる (20)。

長期暴露

市販のアトラジン(有効成分97%) を0，0.5， 5， 34 mg/kg体重/日の割合で 1年間経口

投与したピーグル犬の研究で，主な標的器官は心臓であった。 34mg/kg体重/日を投与さ

れたイヌはわずか 17週間後に心臓毒に起因する心電図波形の異常と臨床学的な兆候が観

察された。このグループの雄は投与量に応じて，血液成分に変化が生じたことが報告され

た。 34mg/kg体重/日を投与された雄では，血紫中の総プロテインとアルブミンがわずか

に減少したことが報告されている。この試験による NOAELは5mg/kg体重/日であった

(21)。

市販のアトラジン(有効成分 98.9%) を0，10， 70， 500及び 1000mg/kgの割合で食餌

に混ぜて， Sprague-dawleyラットに 2年間投与した。 500及び 1000mg/kg餌を投与した

ラットでは雌雄とも，平均体重と食餌摂取量に有意な低下が見られた。 1000mg/kg餌を

投与した雌ラットでは赤血球数，ヘモグロビンそしてヘマトクリット値が一貫して低下し

た。調査開始後の 12か月の聞は雌雄とも血糖値が低下した。この研究で，体重減少と食

餌摂取量の低下，そして新生物の発生がない NOAELは70mg/kg (3.5 mg/kg体重/日に

相当)であった (22)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

市販のアトラジン(有効成分 97%) を0，0.5， 2.5そして 25mg/kg体重/日を 2世代の

ラットに投与した研究で，投与量の多い 2例で， 2世代目の仔ラットの体重が対照グルー

プよりも有意な軽さであった。 25mg/kg体重/日を投与した両親獣は体重，体重の増加
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率，食餌摂取量とも有意な少なきであった。それだけでなく，それらの投与量では，両世

代とも皐丸重量の増加が有意であった。このことから，生殖に対する NOAELは0.5

mg/kg体重/日，母獣に対する NOAELは2.5mg/kg体重/日であった (23)。

New Zealandシロウサギに妊娠後の 7-19日， 1， 5， 75mg/kg体重/日のアトラジンを

強制経口投与したが，催奇形性を確認できなかった。 5及び75mg/kg体重/日のアトラジ

ンを投与した母獣に対する毒性として，体重増加率と餌摂取量の減少が認められた。 75

mg/kg体重/日の投与グループだけに，再吸収の増加，胎児体量の軽量化，骨形成の遅れ

等の毒性が胎仔に認められた。胎児毒性が認められない NOAELは5mg/kg体重/日程度

であり，母獣に対する NOAELは1mg/kg体重/日である (24)。

変異原性及びその他の関連症状

アトラジンについては，いくつかの方法で遺伝毒性の試験が行われてはいるが，遺伝毒

性に関する証拠は発見されていない。しかし，実施された試験の中には欠陥が見受けられ

るものもあり ，tn vwo試験で遺伝毒性に関する影響の有無を確認する必要がある (25-

28)。

発ガン性

2年間にわたり， Sprague-Dawleyラットに市販のアトラジン(有効成分 98.9%) を餌

に混ぜ、て 0，10， 70， 500， 1000 mg/kg餌を投与した研究で，上位の 3投与グループで，雌

ラットの乳腫蕩発生率が有意な増加を示した (22)。中投与グループ (70，500mg/kg餌)

には腺ガンとガン肉腫の発生が95%の信頼で増加を示し 雄ラットのホルモン調整を妨

害することが示唆された。アトラジンがラットのホルモンに影響を及ぼすという仮説はこ

の調査で実証された (20)。この研究による NOAELは0.5mg/kg体重/日に相当する 10

mg/kgであった。マウスを用いた研究では，これまでのところ腫蕩の発生を示す兆候は

見出されていない (29)。

15.5.6 ヒトへの影響

イタリア北部で行われた疫学調査で， トリアジン系除草剤に暴露された女性に卵巣腫傷

のリスクが相対的に増加することが見出された (30)。ヒトの皮膚にアトラジンの 80%製

剤を繰返し塗布した調査では 皮膚が敏感に反応することはなかった。

15.5.7 ガイドライン{直

広範囲に及ぶ遺伝毒性試験から得られた証拠から，アトラジンは遺伝毒性を有していな

いことが示されている。ホルモンが変化して，ラットに乳腫傷を誘発させる証拠がいくつ

かあるが，この生成機構は遺伝毒性によるものではない可能性が非常に強い。有意差があ

るほどではないが，新生物の増加がマウスに観察された。アトラジンの発ガン性に対し

て， .ヒトに対する証拠は十分ではなく，実験動物に対しても限定的なものであると IARC
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は幸吉E命イ寸けている (グループ 2) (31)。

このことから，ガイドライン値を計算するために TDI法を用いることができる。ラソ

トの発ガン試験で 0.5mg/kg体重/日の NOAEL(22)と不確実係数の 1000 (種内及ぴ種間

の 100と新生物発生の可能性を反映させた 10)から， 0.5μg/kg体重の TDIが求められ

る。 TDIの 10%を飲料水に割り当てると，ガイドライン値は 2μg/Zになる(丸めた値)。
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15.6 ベンタゾン

15.6.1 一般情報

存在形態

CAS no. 50723-80.3 

分子式 ClQH12N203S 

ベンタゾンの国際命名法(IUPAC) による名称は 3イソプロピル (IH)-2，1，3ーベンゾ

チアジアジンー4(3H)ーオン 2，2ジオキシドである。市販のベンタゾンは 92%~ 96%の純

度である。主な不純物としては， N-イソプロピルスルファモルアントラニル酸(反応生

成物:2.4%)，塩化ナトリウム(原料:1.0%)，アントラニル酸(反応生成物:0.6%) 

がある。この他，約 50種類の不純物が極微量存在していることが確認されている (1)。

物理化学的性質 (1~ 3) 

性質 値

融点

密度

水溶解度

オクタノール/水分配係数

蒸気圧

主な用途

137 ~ 1390

C 

1.5g/cm3 (200C) 

500mg/l (20
0

C) 

低 Oog表示)

0.46 X 10-3 Pa (200C) 

ベンタゾンは，冬小麦，春小麦， トウモロコシ，エンドウマメ，米，大豆畑で用いられ
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る接触型の除草剤である。葉で吸収され，除草効果は短期間である (2)。

環境中の挙動

地中での分解機構は解明されていない。代謝生成物として 2アミノ -N-イソプロピルベ

ンズアミド (AIBA)が確認されている。それ以外に 6ーヒドロキシベンタゾンと 8ーヒドロ

キシベンタゾンの 2種類の物質が生成することも推測されているが，散布した土壌からは

抽出されないので，腐植質に取り込まれていると考えられる。放射化したベンタゾンの

80%が，散布後， 1年を経過した砂質土中に残留していた。土壌の種類によって異なる

が，最適条件でベンタゾンの半減期は1.5週間から 15週間である。温度が10"C以下の場

合，半減期は 20週間以上となる。ライシメータ及び実験室での移動性の試験では，i参出

液に 20-50%のベンタゾンと AIBAが確認された (1)。

15.6.2 分析方法

ベンタゾンの分析方法は，試料をジクロロメタンで抽出した後，電子捕獲型検出器

(ECD)付ガスクロマトグラフを用いる。水道水及び河川水の検出限界は約 0.05μg/lであ

る(1)。

15.6.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

大気

ベンタゾンの蒸気圧が低いため，大気中には存在しないと考えられている。

水

ベンタゾンを散布した農耕地域の地下水からベンタゾンが検出されることがある。ベン

タゾン製造工場の排水や下水，水田での使用により，それらの水が河川等に流れ込むと，

表流水が汚染される。検出されている濃度は，地下水が0.1μg/l未満から 6μg/l，表流水

が 0.1μg/l未満から 2μg/lの範囲にある (4)。

食物

ベンタゾンを散布した水田で養殖しているザリガニに含まれている可能性がある (3)。

15.6.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

14Cでラベル化したベンタゾンを投与されたラットでは，ベンタゾンが胃腸管から急速

に吸収され，血液を介して様々な器官や組織に送られる。肝臓と腎臓が最も高い活性を示

した。しかし，血液脳関門 (blood-brainbarrier) を通過することは観察されなかった。 24

時間以内に，投与したベンタゾンの 90%がそのままの形で尿とともに排i世された。少量

(1%)が糞中に見られ，さらに少量 (0.02%未満)が呼気中に検出された (5)。餌に混ぜてベ

ンタゾンを 1回投与したウサギの場合，投与した量の 80%以上が未代謝のまま尿中に排

j世された。少量のかヒドロキシベンタゾンと 8ーヒドロキシベンタゾンとともに，投与量
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の約 3%に相当する未知の代謝生成物が2種類検出された (6，7)。

15.6.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

ベンタゾンの急性毒性は普通から弱い領域にあると考えられている。ベンタゾンをカル

ボキシメチルセルロースゲルとともにラットに経口投与したときの LDsoは 1220mg/kg

体重/日であった。水中で経皮暴露させたときは 2500mg/l以上であった。急性毒性の症

状としては筋肉共同作用の機能低下 (poormuscle coordination)，震え，呼吸困難が見られ

たが，暴露に関係した病理学上の変化は検死解剖では発見できなかった (8，9)。

短期暴露

市販のベンタゾンを 0，2.5， 7.5， 25， 75mg/kg体重/日の割合でピーグル犬に 13週間投

与した (10)研究で，最も高い投与レベルで体重とヘモグロビン量の減少，そして肝臓と心

筋の脂肪変性を引き起こし，雄の 3分の 1と雌の 3分の 2が死亡した。それよりも投与レ

ベルが低い場合には，影響が極めて少ないか，全く認められなかった。 75mg/kg体重/日

投与した雄の群すべてと， 25mg/kg体重/日を投与した雄のグループの 1匹と 7.5mg/kg

体重/日を投与した雄のグループの 1匹に前立腺炎が認められた。これは化合物の投与量

とその影響が関連しており， NOAELが2.5mg/kg体重/日であることを示していた (11)。

その他の報告のなかには 7.5mg/kg体重/日であると述べた報告もある (12)。

長期暴露

ラットに 10，40， 200 mg/kg体重/日のベンタゾンを 2年間，食餌投与した研究で，最高

の投与レベルで平均体重増加率の平均の低下，相対的な腎臓重量の増加，水摂取量の増

加，尿と血液の成分変化が雌雄のラットに見られた。それだけではなく，雄では食物摂取

量の減少と，明瞭ではないが，視力障害発生と白内障の増加が見られた。 40mg/kg体重/

日の投与群においても，わずかではあるが，影響が現れた。 10mg/kg体重/日投与群では

化合物に関連する影響は見られなかった(13)。

イヌに 0，100， 400， 1600 mg/kgを投与した 52週間の食餌研究で， NOAELは400mg/kg

餌であった (13.1 mg/kg体重/日)。最も高い投与で，雄イヌには様々な病理学的症状が

見られた。プロトロムピン(血液凝固)時間の延ぴと一部にトロンボプラスチン(凝結促

進)時間の延びが向性に観察された。雄の 2匹には完成精子(精細胞から精子へ変化)の

減少が見られた (14)。

0， 100， 400， 2000 mg/kg餌のベンタゾンをマウスに投与した長期毒性及び発ガン性の研

究で，プロトロンピン時間の延びと雄の下垂体重量の変化が現れない NOAELは 100

mg/kg餌，すなわち， 12mg/kg体重/日であった (15)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

妊娠した Sprague-Dawleyラットに，受胎後 6日から 15日にかけて， 22.2， 66.7， 200 
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mg/kg体重/日の市販のベンタゾンを強制経口投与した。母獣に毒性が現れなかったレベ

ルは 200mg/kg体重/日であったが，再吸収の遅れや胎仔の四肢肥大あるいは短小，接小

化，全身浮腫の増加など，胎児毒性や催奇形性の兆候が見られた。胎仔と母獣に対する

NOAELはそれぞれ， 66.7 mg/kg， 200 mg/kg体重/日であった (16)。

妊娠した Wisterラットに受胎後 6日から 15日まで， 40， 100， 250 mg/kg体重/日のベン

タゾンを食餌投与した研究で， 250mg/kg体重/日を投与した母獣の餌摂取量が著しく低

下したが，体重は減少しなかった。再吸収の増加，胎仔の小型化，仔の平均体重の低下な

どの胎児毒性も認められた。母獣及び胎仔に対する NOAELは共に 100mg/kg体重/日で

あった (17)。

0， 200， 800， 3200 mg/kg餌を投与した 2世代にわたるラットの研究では，生殖毒性も催

奇形性も示さなかった。体重の低下が認められなかった NOAELは母獣が800mg/kg (50 

mg/kg体重/日)，仔が200mg/kg (15 mg/kg体重/日)であった (18)。

妊娠したチンチラウサギに懐胎期の 6日目から 18日目まで， 75， 150， 375 mg/kg体重/

日のベンタゾンを強制経口投与した研究では，最も高い投与で母獣毒性が観察された。催

奇形性あるいは胎児の発育に関する影響は全投与レベルで観察されなかった。 NOAELは

150mg/kg体重/日であった (19)。

変異原性及びその他の関連症状

マウスの肝細胞を用いた試験と CHO細胞を用いたポイントミューテション (point

mutation) 試験でベンタゾンは弱い変異原性を示したが，それ以外の変異原性試験や

Ames試験，細胞遺伝試験では陰性であった (20)。

発ガン性

これまでに行われた様々な研究で，発ガン性は認められていない。

15.6.6 ヒ卜への影響

ベンタゾンを暴露したヒトの中毒については報告されていない。

15.6.7 ガイドライン値

ラットとマウスによる長期間の研究では，発ガン性を示さなかった。種々の細胞を用い

たinvivo試験と invitro試験では，ベンタゾンは遺伝毒性を示さなかった。このため，

TDIからガイドライン値が求められる。

1991年， JMPRはベンタゾンの毒性評価を行い (20)，NOAELの 10mg/kg体重/日に不

確実係数 100を適用し， O.lmg/kg体重の ADIを設定した。これは， 2年間にわたるラッ

トへの食餌投与研究で、得られた血液学的に悪影響が認められなかった最も高い投与(13)と

イヌ及びマウスから求めた NOAEL(14， 15)に基づいている。食物からの暴露の影響によ

る不確実性を考慮して， ADIの 1%を飲料水に割り当て，ガイドライン値を 30μg/lとし
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た。
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15.7 カルポフラン

15.7.1 一般情報

存在形態

CAS no. 1563-66-2 

分子式 C12H15N03 

カルボフランは 2，3-ジヒドロー2，2-ジメチルベンゾフランー7ーイルメチルカーパメイト
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の通称である。

物理化学的性質 (1，2) 

性質

融点

水溶解度

蒸気圧

オクタノール/水分配係数

主な用途

値

153 -154
0

C 

320mg/1 (25
0

C) 

2.7 X 10-3 Pa (33
0

C) 

17 -26 (20
0

C) 

カルボフランは殺ダニ剤，殺虫剤，殺線虫剤として使用される。アルフアルファ，砂糖

ビート，シリアル，柑橘類の果物，コーヒー，コットン，ブドウ，果物の木， トウモロコ

シ，ジャガイモ，米，大豆，サトウキピ，タバコ及び野菜に主に使われる (2)。

環境中の挙動

水中でのカルボフランは直射光と酸化によって分解されやすい。土壌中においては，光

では分解しにくい。土壌と水からの揮散が重要であるとは考えられていない 1)。

カルボフランは，主に加水分解と水酸化反応により化学的及び微生物的に分解する

(3，4)。繰り返し用いても，残留物は蓄積しない。土壌や堆積物と結合せず，土壌中を広

範囲に移動することが知られている (1)。土壌での半減期は 1-37週である (5)。

15.7.2 分析方法

カルボフランの分析は，飲料水中の N メチルカーパモイロキシンと N メチルカーパメ

イトの定量に使われる高速液体クロマトグラフ法によって行われる。検出限界はおよそ

0.9μg/lであると推定される (6)。

15.7.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

大気

カルボフランの空気散布によりヒトへの暴露を評価することを意図した研究で，最大吸

込投与量は 0.7-2.0mg/日とされた (7)。

水

アメリカ合衆国 7州で (8)調査した 5100の地下水のうち， 30%の地下水で、カルボフラン

が検出された (9)。フィールド調査において，砂質土で栽培されたジャガイモとトウモロ

コシに使用した後， 12 -16ヶ月で，地下水中において検出された;最大濃度は，それぞ

れ， 10及び30μg/lであった (9)。砂質土地域の地下水中においては， 1 -5μg/lが一般

的なレベルであると報告されている (5)。

1) 出典:危険物データハンク。ベセスダ， MD，国立薬物図書館。 (HazardousSubstances Data Bank. 

Bethesda， MD， National Library of Medicine.) 
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食物

食物におけるカルボフランの残留物のモニタリングにより，時々ではあるが，低レベル

の親化合物とその代謝物質の発生が明らかになった (10)。魚による生物蓄積あるいは生物

拡散はない (11)。

15.7.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

摂食により雌のマウスに投与したカルボフランは速やかに吸収された (12)。物質代謝

は，水酸化反応と酸化反応によるか，両反応のいずれかによってなされる。その結果，カ

ルボフランフェノール類， 3-ハイドロキシカルボフラン， 3-ハイドロキシカルボフラン

ー7-フェノール， 3-ケトフラン及ぴ3ーケトフランー7-フェノールが形成される。加水分解

は，ほ乳類では重要な経路である (13)。

カルボフランの排j世は，ラットにおいては急速である;単独経口投与では， 24時間以

内に投与量の 72%が， 120時間後には 92%が尿で排i世された，一方，糞便での排植はお

よそ 3%であった (13)。肺からの排池がマウスで若干見られた。経口投与した 60分後に，

投与量の 6%は呼気中の二酸化炭素から， 24%は尿から回収された (14)。

15.7.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

経口 LD50値は，ラットで 6-34mg/kg体重(15)，マウスで 2.0mg/kg体重(16)，そし

て，イヌで 15-19m9/kg体重(15)であると報告されている。カルボフランの暴露による

致死を含めての急性毒性作用は，アセチルコリンエステラーゼ活性の急速な阻害のためと

されている。 (16)。

短期暴露

カルボフラン量 0，0.25， 0.5， 12.5 mg/kg体重/日をピーグル犬に投与した 1年間の飼育

調査において， 0.25あるいは 0.5mg/kg体重/日の投与では，種々な生物化学的，血液学

的あるいは臨床的なパラメーターに，生物学的に有意な副作用は見られなかった。 12.5

mg/kg体重/日の投与では，血柴と赤血球コリンエステラーゼレベルの顕著な低下が雄雌

で，同量で，皐丸の退化と若干の無精子症が雄で，子宮の肥厚と子宮水腫が雌で観察され

た。この調査でイヌに対しての NOAELは， 0.5mg/kg体重/日とされた(17)。

長期暴露

2年間の調査において，ラットに 0，0.5， 1または 5mg/kg体重/日のカルボフランを食

べさせた。最高投与量では，雄の平均体重にわずかな減少が観察された;雄雌ともに，血

紫，赤血球および脳コリンエステラーゼレベルの阻害があった。体重，食物摂取量，行

動，眼，血液学，生化学，検尿，あるいは病理組織学上の副作用は，下位 2種の低い投与

量では観察されなかった。この調査における NOAELは1mg/kg体重/日であった (18)。
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同様の 2年間 3，19， 75 mg/kg体重/日のカルボフランをマウスに食べさせた調査におい

ては，最も高い投与量で体重の一時的な減少を示した。上位 2種の高い投与量では，脳コ

リンエステラーゼレベルの減少が観察された。食物摂取量，行動，血液学，生化学，検

尿，あるいは病理組織学上の副作用は，最も低い投与量においては観察されなかった。こ

の調査で， 3mg/kg体重/日の NOAELが立証された (19)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

0.25， 0.50，あるいは 12.5 mg/kg体重/日のカルボフランを 1年間食べさせたビーグル

犬では，雄について上位 2種の高い投与量で無精子症が観察された。最高投与量では，雄

では皐丸の退化，雌では子宮肥厚と子宮水腫が生じた (17)。

1ないし 5mg/kg体重/日のカルボフランを三世代にわたってラットに食べさせた調査

では，雄または雌において，生殖能，妊娠期間，一腹子数，あるいは成育上の副作用は観

察されなかった。しかしながら，最も高い投与では，三世代すべてにおいて最初の同産児

の生存率は，授乳4日間でわずかに低かった。生殖における NOAELは， 1mg/kg体重/

日とされた (20)。

妊娠しているラット及び胎児の血液中のコリンエステラーゼの活動，肝臓及び脳への阻

害は，妊娠 18日間において， 0.05， 0.3または 2.5mg/kg体重/日のカルボフランを経口投

与した調査で見られた。高い投与量のグループでは，有毒な徴候が5分以内に出た， 32 

匹の雌親の 8匹が30分以内に死んだ、。そして，投与後 1時間にすべての雌親と胎児の組

織において，アセチルコリンエステラーゼの活動が減少した。低い投与量では， 1時間で

若干の組織で、阻害が見られた。この調査においては，雌親及び胎児の血液のアセチルコリ

ンエステラーゼ及ぴ雌親の肝臓のアセチルコリンエステラーゼの阻害に基づく 1回の投与

に対する LOAELは0.05mg/kg体重であった (21)。

ラット，マウス及びウサギで行った調査においては，催奇形性への影響は見られなかっ

た(22-24)。ラットにおける奇形調査では， NOAELはO.lmg/kg体重/日であった (24)。

変異原性及びその他の関連症状

カルボフランは，ラットの肝臓 S9による代謝活性の存在下でサルモネラ菌 TA98と

TA1538株に変異が誘発されたこと除いて， Ames試験は陰性であった (1，25)。他のバイ

オアッセイでは，ラット肝臓のホモジネート (S9画分)によっての活性化を行わない条件

下でチャイニーズ、ハムスターの卵巣 V79細胞で肯定的な結果が報告されたことを除いて，

陰性である (1，26)。

発ガン性

発ガン性は，上記に述べたラット及びマウスにおける 2年間の投与調査では見られなか

った (18，19)。
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15.7.6 ヒトへの影響

カルボフランが，コントロールされた実験において，各容量ごとの投与レベルで 2人の

健康な男性に経口投与された。投与後 24時間観察したところ O.lmg/kg体重では，頭が

ふらふらする症状，よだれ，発汗，腹部の痛み，眠さ，めまい，不安と植吐等が観察され

た。症状は， 0.05mg/kg体重では観察されなかった。そしてこの投与レベルが，この調

査における NOAELと定義された (27)。

カルボフランの使用にあたり.使用者や調合者への副作用のいくつかの事例が報告され

た。不快感，多汗症，P匝吐といった軽度で可逆的なアセチルコリンエステラーゼ低下によ

る症状があった。よりひどい中毒症状として，胸部圧迫，筋肉のぴくっき，痘撃や昏睡が

起こりうる (28)。

15.7.7 ガイドライン値

IARCではカルボフランを評価したことがない。利用可能な調査に基づくと，この化合

物は発がん性も，変異原性もないと考えられる。

アセチルコリンエステラーゼ低下の徴候は， 0.1 mg/kg体重の経口投与において人体で

観察されたが， 0.05mg/kg体重においては見られなかった。したがって，ヒトに対する

NOAELと見なすことができる (27)。

0.5mg/kg体重/日のNOAELがイヌにおける 1年の研究から得られた (17)。ラットの奇

形学調査において雌親に作用に対する NOAELは， O.lmg/kg体重/日であった (24)。

TDI 1.67μg/kg体重は， 30の不確実係数(10は同種内の差異， 3は急速投与応答曲線)

を0.05mg/kg体重のヒトにおける NOAELに適用することによって計算された。この

TDIは，ラットとイヌにおける NOAELに対する安全性の適切な限界を与える実験動物に

よって実証される。飲料水に対しては， TDIの 10%の割り当て，結果として 5μg/t(丸め

て)がガイドライン値となる。
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15.8 ク口ルデン

15.8.1 一般情報

存在形態

CAS no. 57-47-9 

分子式 ClOH6CIs 

クロルデンの IUPAC名(国際慣用名)は 1，2，4，5，6，7，8オクタクロロー2，3，3a，4，7， 7a-ヘ

キサヒドロー4，7メタノー1H-インデンである。クロルデンは主に czs体， trans体異性体の

混合物である。工業用クロルデンは，ヘプタクロル (ClOH5Ch)とノナクロル (ClOH5 C19)等

25種， 60 ~ 75%の異性体を含んでいる。

物理化学的性質 (1，2) 

性質

融点

密度

水溶解度

オクタノール/水分配係数

蒸気圧

快適・利便上の性質

値

106 ~ 10TC (cω) ; 104 ~ 1050C (trans) 

1.59 ~ 1.63g/cm3 (25
0

C) 

0.1 mg/l (25
0

C) 

5.5 (log表示)(純粋クロルデン)

61 X 10-3 Pa (250C) (工業用)

1.3 X 10-3 Pa (250C) (精製)

水中のクロルデンに対しては，味の闘(いき)値は 500μg/ll)，臭いの閲(いき)値は 0.5

μg/lが報告されている (3)。

主な用途

クロルデンは，主に非農業用として使われる用途が広い接触殺虫剤である(主に建物の

保護に使われるだけでなく，オイルローンや芝，鑑賞用の木及び羽ド水溝に使われる)。ま

た， トウモロコシ，ジャガイモと家畜にも使われる。シロアリ駆除に使われる時は土壌表

面下に注入される。最近，クロルデンの使用は多くの国で次第に制限されてきている

(1， 2， 4)。

環境中の挙動

クロルデンは化学的生物学的に非常に分解しにくい。殆ど不動で，あまり移動しない。

土壌からのクロルデンは主に揮散によって散逸する。土壌半減期はおよそ 4年である

(5)。土壌中において，あまり移動しないが，クロルデンが，表面下注入により用いられ

るとき，地下水への低濃度の汚染源となる可能性はある。一度，水が汚染されると，光分

1) 出典:危険物データパンク。ベセスダ， MD，国立薬物図書館， 1985年(N田/EPA:OHM/TADS)。

(Hazardous Substances Data Bank. Bethesda， MD， National Library of Medicine， 1985 (NIH/EPA: 

OHM TADS)) 
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解，加水分解，あるいは生物分解によって除去されにくし、。表流水中のクロルデンは，揮

散，川底や浮遊沈殿物や粒子状物質及び水生の有機体により，消失しやすい (6，7)。

15.8.2 分析方法

クロルデンは，電子捕獲検出器ガスクロマトグラフ (ECD-GC)を使用し，ベンタンを

用いた抽出によって定量できる。水道水と川の水での検出限界はおよそ 0.01μg/tである

(8)。

15.8.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

大気

都市部では 0.1から 60ng/m3，郡部では 0.01から 1ng/m3の範囲でクロルデンが計測

された。シロアリ駆除に使われた時，屋内の空気中では汚染因子となり ，1μg/m3を超え

るレベルが計測された (2)。

水

アメリカ合衆国では，クロルデンは飲料水中には殆ど存在しないか，検出されても，

0.1μg/t未満のレベルである (6)。飲料水と地下水においては，溶解度より高いレベルが

報告された (4)。

食物

クロルデンが肉，卵とミルクで検出された。若干のクロルデン代謝物質がヒトの乳で検

出された。食物が一般的なヒトの主要な暴露源であると考えられる (7)。

15.8.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

czs-クロルデンを経口投与すると，ラットでは少なくとも投与量の 2-8%が吸収され，

ウサギでは少なくとも 30%であった (9)。ラットでは，また，肺と皮膚からの経路により

吸収される (10)。クロルデンとその代謝物質，主にオキシクロルデンは，体全体に速く分

配され，高いレベルで脂肪組織に蓄積される (9)。オキシクロルデンは，一般的なヒトの

脂肪組織において発見された (11)。

c白及び trans-クロルデン双方の種々な糞便中の代謝物質が同定された。脱水素，エポ

キシ化，ヒドロキシル化を含む代謝系と脱塩素反応が存在する。グルクロニド共役体が尿

で見られた (12)。女性での授乳はクロルデンの排出経路である;クロルデンは主に母乳に

オキシクロルデンとして存在している (13)。
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15.8.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

クロルデンは急性暴露において穏やかな毒性である。ラットとマウスに経口投与した場

合の LD50は，335 -430 mg/kg体重であった。これに対して，ハムスターでは 1720

mg/kg体重であった。雌牛では，経口投与した場合の LD50は25-90mg/kg体重であ

り，より高感受性であると考えられる。クロルデンによる急性暴露は，運動失調，痘撃，

呼吸不全とチアノーゼを引き起こす (7)。

長期暴露

2年間の調査では，イヌに 0，7.5， 75， 375， 750μg/kg体重/日のクロルデンを食餌させ

たところ，上位 2の高い投与量において，肝酵素活性変化及びわずかな相対的な肝臓重量

の増加を示した。この調査での NOAELは75μg/kg体重/日であった (14)。

F344ラット(性別・投与量毎に 80匹)に， 130週間 0，1， 5， 25 mg/kgの工業用クロル

デンを食餌させた。絶対かつ相対的な肝臓重量が，コントロールと比較して，投与された

すべてのグループで増加した。中，高投与量の雄のラットにおいては，血清ピリルピンレ

ベルが増加した。病理組織学的検査においては，高投与量の両性及び中，低投与量の若干

の雄において，肝細胞肥大の際立った発生率の増加が明らかにされた。 NOAEL，食餌 1

mg/kgまたは約 0.05mg/kg体重/日，がこの調査によって示された (15)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

90日間の食餌において 19.5mg/kg (約 lmg/kg体重/日)で暴露させた雄のラットで

は腹側前立腺の変化が見られた (16)。クロルデンは，ラットとマウスでの多世代の調査に

おいては，同産児生存度が減少し，成長が遅れた。，これらの調査で， NOAELは食餌の

30 mg/kg， LOAELは食餌 50mg/kgであった。低い投与量においては，重要な影響は 3，4

世代にだけ現われた (17，18)。影響は，投与した雌親から生まれたが，投与しない雌親に

よって授乳された子で同じく見られた (17)。妊娠の 1-19日間， 8mg/kg体重で暴露し

た雌マウスは，見たところでは健康な後代を出産した。そのマウスの成鼠時には細胞性免

疫が際立つて減少した (19)。

変異原性及びその他の関連症状

クロルデンは，酵母類では代謝活性化条件下の組換え遺伝子変換に対し (20)，また， ト

ウモロコシでは復帰突然変異に対し陽性であった (21)。それはチャイニーズ、ハムスター

V79細胞で変異原性を示し，そして，in vivoで作用させた魚の腸細胞で姉妹染色分体交換

を引き起こした (22)。クロルデンは，枯草菌とサルモネラ菌で復帰突然変異に対し陰性で

あった (21，23)。初代培養のラット，マウス，ハムスターの肝臓細胞においては不定期の

DNA合成，及びマウスにおいての優性致死試験で陰性と報告されている (23，24)。ヒト

の線維芽細胞の培養系で、は変異原性はなかった，そして形質転換したヒトの細胞における
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DNA損傷についての研究が矛盾する結果をもたらした (22)。

発ガン性

クロルデンは，マウスの 3つの系統で行われた発ガン性調査で陽性となった。それらの

1系統は，非常に低い頻度の自然発生的な肝病変を示すものであった (25-27)。これら

すべての調査で，クロルデン暴露は，雌雄マウスともに肝臓ガンの非常に高い発生率とな

った。ラットの 3つの系統での発ガン性調査で，クロルデンは発がん作用を示さなかった

(27 -29) 0 ;しかしながら， F-344 SPF雄のラットで肝細胞線腫の発生率は増加した

(30)。

15.8.6 ヒトへの影響

神経性の症状は，頭痛，めまい，視覚障害，機能不全，被刺激性，興奮性，衰弱，筋肉

のぴくっき，及び痘撃を含めて，症例報告ならびに偶発的に濃度不明のクロルデンを吸入

または経口摂取により暴露された人々の個人的な報告書で同様に言及された。ある女性

は， 104mg/kg体重を経口摂取した 9日後に死亡した (2)。最大 1.2g/1の濃度でクロルデ

ンで汚染された飲料水を経口摂取した後で， 13人の人々が胃腸および神経性またはいず

れかの症状を示した (7)。

15.8.7 ガイドライン値

IARCは 1991年にクロルデンを再評価し，ヒトにおける発ガン性は根拠不十分，動物

においては十分発ガン性ありとしグループ2Bに分類した (22)。

JMPRは 1986年にクロルデンを再評価し，ラットにおける長期食餌調査から得られた

50μg/kg体重/日の NOAELに不確実係数 100を適用することによって， ADIを0.5μg/kg

体重に設定した (15)。

食物におけるクロルデンの濃度レベルは減少してきているが，残留性と生体内への蓄積

性はかなり高し、。飲料水に対しては，1MPRのADIの 1%を割り当てガイドライン値は

0.2μg/l (丸めて)となる。
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15.9 ク口口卜ル口ン

15.9.1 一般情報

存在形態

CAS no. 15545-48-9 

分子式 ClOH13CINzO 

クロロトルロンの IUPAC名(国際慣用名)は 3-(3クロローp一トリル)-1，1-ジメチル尿

素である。

物理化学的性質 (1)

性質

物理的状態

融点

蒸気圧

密度

水溶解度

オクタノール/水分配係数

快適・利便上の性質

値

無色の結晶

147 -148
0

C 

0.017 X 1Q-3pa (200C) 

1.4g/cm3 (20
0

C) 

70 mg/l (20
0

C) 

2.29 (log表示)

9.0mg/lの濃度において臭味は検出されなかった。 (99.3%純度，スチール中で溶解，

ボトルウォーター， 400

Cに均衡，査定者 8人) (水研究所，未発表データ， 1990)。

主な用途

クロロトルロンは，冬の穀物において一年草と広葉雑草を抑制するために広く用いられ

る前早期の発芽後除草剤である (1)。

環境中の挙動

クロロトルロンは水中でゆっくりと分解し，きわめて残留性がある。化学的な加水分解

は重要な分解メカニズムではない。しかしながら，それは水中及び研究室のコンデイショ

ン下で光分解され， pH 5，7，9 22
0

Cでの半減期は 200日以上であった。他の調査では，約

120，80日の半減期がそれぞれ河川と湖水 (1%の堆積物を含む)で報告された。分解は，

N-脱メチル化を経由し，主要な代謝物質として 3-(3クロロ p トリル)-1メチル尿素と

若干の極性代謝物質が生成された。 (Ciba-Geigy，未発表データ， 1989)。

研究室における調査では，土壌中のクロロトルロンの分解速度は遅く，一次反応に従

う。ローム砂，有機，泥炭土壌での推定された半減期は数ヶ月である (2)。分解速度は 25
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から 35
0

Cまで温度を上げると約 3倍になった。野外条件下では，クロロトルロンの高速

な分解が見られる。春季に土壌表面に散布すると，半減期 30~ 40日でo~ 5cmの土層

から消滅する。秋季における消失は緩慢でhある (Ciba-Geigy，未発表データ， 1989)。

15.9.2 分析方法

クロロトルロンは， uv検出器と電気化学検出器付逆相高速液体クロマトグラフ法によ

って検出できる (3)0 0.1μg/lの検出限界が報告された (4)。ガスクロマトグラフ/質量分

析法 (GC-MS)でも定量的に使用できる。

15.9.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

大気

蒸気圧が低いため，クロロトルロンは空気中での主要な汚染物質となる可能性は少な

し'0

水

クロロトルロンはわずかに土壌中で可動的である，農業使用によって表流水に混入する

可能性が高い。それは時折， 0.4から 0.6μg/lの範囲の濃度において，英国の水中で検出

されている (5)。ドイツでは，通常処理後の野外の排水中から最高1.2μg/lのレベルが検

出された (Ciba-Geigy，未発表データ， 1989)。他のドイツの調査では，クロロトルロン

が原水中においてしばしば検出され， 0.2，0.3μg/lの濃度がそれぞれ表流水と地下水とで

報告された (6)0 

食物

クロロトルロンの食物からの暴露は限定されたものだけであると一般に考えられてい

る。 1つの調査では， 0.04 ~ 0.08と0.06~ 0.35mg/kgの残留物がそれぞれ穀類とわらの

サンプル中で検出された (Ciba-Geigy，未発表データ， 1989)。しかしながら，サンプル

の大多数は測定可能な残留物を含んでいなかった。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

食物と水からの暴露に基づいて，推定される 1日の摂取量はドイツの調査で 4.2μg/ヒ

トであった (Ciba-Geigy，未発表データ， 1989)。

15.9.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

クロロトルロンは，口から与えらた時，容易に，そして速く吸収される。特定な臓器ま

たは組織での蓄積は報告されていない。ラットでは ハイドロキシメチルとカルボキシメ

チル誘導体に N-脱メチル化と環状メチル基の段階的な酸化によって主に代謝される。 50

mg/kgを超える投与においては，フェニルメチル基はメチルチオメチル基に変化する。

クロロトルロンは代謝物質のかたちで速く尿から排出される。ごくわずかな量は呼気によ
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る (Ciba-Geigy，未発表データ， 1989)。

15.9.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

クロロトルロンは種々の種において低い急性の経口毒性がある;経口投与の LD50は，

2700から 10000mg/kg体重以上の範囲。ラット皮膚の LD50は2000mg/kg体重以上であ

った。それはウサギでは目あるいは皮膚刺激性を モルモットでは皮膚増感を起こさなか

った (7，Ciba-Geigy，未発表データ， 1989)。

短期暴露

動物における短期食餌調査によると，クロロトルロンは低い毒性があることを示唆す

る。ラットに 3ヶ月間 0，800， 3200， 12800 mg/kgのクロロトルロンを食餌により投与し

た。最も高い投与量においては，雄雌の両性で体重のわずかな減少がみられ，牌性ヘモジ

デリン沈着と肝臓でのクッパー細胞活性の増加があった。 12800mg/kgでは雌においてヘ

モグロビン濃度，赤血球数とへマトクリット値のわずかな可逆的増加があり， 3200， 

12800mg/kgでは，血清アルカリ性ホスファターゼ活量の短期間の増加があった。

NOAELは， 800mg/kgであり 52mg/kg体重/日に等しかった (Ciba-Geigy，未発表デー

タ， 1989)。

3ヶ月間の調査では，イヌに lkgあたりに 0，600， 2400， 9200 mgのクロロトルロンを含

む餌を与えた。最も高い投与グループでは，ひどい悪液質により，飢餓を生じて 10週間

後に死亡した。高い 2つの投与量においては，食物摂取と体重の減少があった，しかし，

調査に関係づけることができた病理組織学的変化は牌臓と肝臓のヘモジデリン沈着の発生

率の増加だけであった (Ciba-Geigy，未発表データ， 1989)。

長期暴露

マウスに 2年間 0，100， 500， 2500 mg/kgのクロロトルロンを食餌させた。 2500mg/kg

では，統計的に有意な体重の減少，白血球数のわずかな増加，血紫尿素値の増加，雌での

アルカリ性ホスファターゼ活性の増加及び両性での平均相対的腎臓重量の統計的に有意な

減少があった。 500，2500 mg/kgでは，雄においてアルブミン濃度のわずか増加があった。

この調査での NOAELは， 100mg/kgでこれは 11.3mg/kg体重/日と等しい (Ciba-Geigy，

未発表データ， 1989)。

2年間の調査で，ラットに 0，100， 500， 2500 mg/kgの投与レベルでクロロトルロンを食

餌させた。体重増加の顕著な低下が，食餌量のわずかな減少に伴なって， 2500mg/kgに

おいて観察された。同じ投与レベルにおいて，雌の牌ヘモジデリン沈着の発生率，雄のア

ミノトランスフエラーゼ活量のわずかな増加が観察された。この調査に対する NOAEL

は， 100mg/kgであり毎日の食餌の 5mg/kg体重に等しい (Ciba-Geigy，未発表データ，

1989)。
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生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

クロロトルロンが，妊娠中のラットに 6-15日間経口投与される場合， 1000mg/kg体

重/日までの投与量においては，催奇形性はなかった (Ciba-Geigy，未発表データ，

1989)。後足肢の骨化率の穏やかな遅滞が 1000，500mg/kgのグループで見られた;これ

は母方の毒性と関係があると考えられた。

2世代の調査として，クロロトルロンが0，300， 1000， 3000 mg/kgの食餌としてラット

に経口投与された。 3000mg/kgの投与において，親と子孫の体重と食物摂取量の有意な

減少，雌親ごとの着床サイトの平均数の際立つた減少がみられ，若干の子で歩行活動の低

下があった。この調査での NOAELは300mg/kgであった (Ciba-Geigy，未発表データ，

1989)。

10週の間， 1週間に 5日， 0.2または 2.Omg/kg体重/日のクロロトルロンを胃内に投与

された雄のラットの皐丸と精子における変化は観察されなかった。けれども，子孫では体

重と体長が低下した。食餌投与の場合，胎児においては何の影響も見られなかった。それ

は投与方法が毒性に影響を与えることを示している (8)。

変異原性及びその他の関連症状

クロロトルロンとその代謝物質は，多くのバクテリアあるいは invitroとinvivoの晴乳

動物試験おいて変異原性を示さなかった (Ciba-Geigy，未発表データ， 1989)。

発ガン性

0， 100， 500， 2500 mg/kgを2年間食餌投与したラットにおいて，発ガン作用は報告され

ていなしミ。しかしながら， 2年間の食餌調査で， 2500mg/kgおける雄のマウスにおいて楳

腫と腎臓のカルチノーマ(ガン腫)発生率の増加が報告された。肝細胞のカルチノーマ発

生率は， 2500mg/kgを投与された雄のマウスで同じく増加した，また， 500mg/kgにおい

ては，わずかに増加した。肝細胞のカルチノーマおよび線腫の発生率を一緒にすると，総

数は歴史的コントロールの範囲内であった。発がん作用は，食餌 100mg/kgにおいて報告

されなかった(Ciba-Geigy，未発表データ， 1989)。これらの調査は，クロロトルロンが

種及び性に特異的に発がん性を示す可能性を示唆する。

15.9.6 ヒ卜への影響

ヒトに対するクロロトルロンによる中毒の症例は報告されたことがない。

15.9.7 ガイドライン値

クロロトルロンは，動物実験において，急性，短期間そして長期間暴露における毒性は

低い。しかし 2年間雄マウスでの高投与量においては，腎臓に線腫とのガン腫の増加を

起こすことが示された。クロロトルロンとその代謝物質の遺伝子毒性はあきらかにされて

いない。この観点から，ガイドライン値は TDIのアプローチを使って計算することがで
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きる。

マウスでの 2年間の食餌調査における NOAELは 11.3mg/kg体重/日であった

(Ciba-Geigy，未発表データ， 1989) 0 TDI 11.3μg/kg体重は，不確実係数 1000 (100同種

内及び異種間の差異， 10発ガン性の可能性)を適用することによって算定される。飲料

水に対しては TDIの 10%をあてはめてガイドライン値は 30μg/l (丸めて)となる。
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15.10 DDT及びその誘導体

15.10.1 一般情報

存在形態

CAS no. 107917 -42-0 

分子式 C14H9CI5 

DDTは， p，p'-DDTまたは p，p' -dichlorodiphenyl trichloroethaneを表す。 o，p'ーDDTのよ

うにいくつかの異性体がある。

DDTは，不純物として少量の p，p'-，o，p'-DDD (dichlorodiphenyl dichloro-ethane) や
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p，p'-， o，p'-DDE (dichlorodiphenyl dichloroethene) を含む工業製品として p，p'-DDTを表

すことがある (1)。

物理化学的性質 (1)

性質 値

物理的状態

融点

蒸気圧

水溶解度

オクタノール/水分配係数

快適・利便上の性質

白色，透明な固体

108.5 -109
0

C 

2.53 X 1O-5pa (200

C) 

極めて難溶解性(1μg/l)

7.48 (log表示)

全ての DDT異性体は，味がなく，ほとんど無臭の固体である。水における DDTの臭

気闘値は，0.35mg/1である (2)。

主な用途

DDTは有効範囲の広い非浸透性接触殺虫剤である (3)。生態系への影響を考慮して

1970年代の早い時期にいくつかの国で禁止された。そして先進国の多くでは，ヒ卜の健

康保護のため必要な場合を除いて使用を制限または禁止した。

DDTは黄熱病，眠り病，発疹チフス，マラリア，その他昆虫が媒介する病気の抑制手

段として広範囲にわたっていまだに使用されている。それなしでは，かなりの人々が，風

土性や伝染性マラリアにかかると考えられる。マラチオンやプロボクサーなどを DDTの

代わりに用いると，マラリア防止対策費用が増大し，対策計画の縮小をせまられることに

なると考えられる (4)。

環境中の挙動

光化学反応による低下は起こるが， DDTとその異性体は自然環境で分解しにくく，微

生物による完全な分解はおきにくい。 DDTの持続性は，熱帯気候では，温暖なところよ

り実質的に低い(数年に対し熱帯では i，3ヶ月) (1)。

DDTとその異性体は容易に堆積物と士に吸着され，そこに滞留するが，やがて流出し

長期的な汚染源ともなりうる。吸着性が高いので，水に入った DDTの大部分は，安定的

に土の粒子に吸着している。水に入ったとしても，接触面に吸着するため濃度は徐々に減

少する (1)。

DDTとその異性体は物理的，化学的な性質のため，生物は環境(水系など)やエサか

ら吸収しやすい。陸生生物には食物が主な摂取源であるのに対して，水生生物では，水か

らの摂取がより一般に重要である。脂質溶解性が高く，水溶解性が低いため，組織中の脂

質に DDT及びその安定した異性体の蓄積がおこる。食物連鎖上上位の生物の方が一般的

に多くの DDT-タイプ化合物を含む傾向がある。これらの化合物は動物体内に含まれたま

まや海，大気を通じて世界的に移動する可能性がある (1)。
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15.10.2 分析方法

水中の DDTとその異性体は電子捕獲型検出器 (ECD) をもっガスクロマトグラフイー

によって検出される。検出限界は， p，p'-DDTで 60ng/l，p，p'-DDEでlOng/l，p，p'-DDD 

で2.5ng/lである (3)。

15.10.3 環境中の濃度とヒトの暴露

大気

DDTが散布されると，その目標に付着をしなかったものは他に流出する。，処理され

たフィールドからの蒸発物が，使用後に少なくとも 6ヶ月の間検出される。

ほとんどは同じ地域に留まるが，一部は広い範囲に流出する。 DDTの痕跡が 1000km

以上離れたところの塵からも見つかっている。また南極の雪が溶けた水にも含まれてい

る。

まれに例外もあるが，非農業地域における空気の中の DDT濃度が， 1未満-2.36 

ng/m3の範囲にあった。農村部における濃度は 1-22ng/m3まで変動した。除蚊煙を使

う計画地域では，濃度は最も高い 8.5μg/m3が記録された (4)。

水

1964 -1968年の聞に米国で研究された地表水において，最も高いレベルである 0.84

μg/lの DDT関連化合物が記録された。ドイツにおける濃度は比較的低く，平均して 10

ng/lで 1μg/lを越えることは一度もはなかった。チェコスロパキアの飲料水中の総 DDT

の平均濃度は， 1972年と 1973年のそれぞれ 11と15ng/lであった。 1977年に調査された

オタワ(カナダ)の給水栓水中に DDTは検出されなかった(検出限界 O.Olng/l) (4)。

Global Environment Monitoring System (GEMS)水ネットワークの中で， 1979 -84年

の聞に DDTとその異性体は，いくつかの川で検出された。平均以下の濃度が，測定され

た(5):インド 560ng/l;イタリア 3ng/l;オランダ 2ng/l以下;米国 0.2ng/l ;カナダ，

フランスでは検出されなかった。

食物

食物からの DDT1日摂取量が，数カ国で測定された。 1985-88年の聞にオーストラ

リア，フィンランド，グアテマラ，日本，タイ，英国，米国で報告され，大人の一日平均

摂取量は，多くとも 2μgであった (6)0 1988年でエジプトで平均的な大人の 1日摂取量

が 960μgと報告された (7)。

母乳は，同じ国の牛乳より高い濃度の DDTを含むだろうが，これまでのところ母礼中

のDDTの濃度がかなり高い場所でも，母乳で育てられる赤ん坊との聞に差があるという

確証はない (4)0 1976年から 1986年の 15カ国の調査では母乳中の総 DDTの平均濃度は

2 -380μg/lであった (8)0 5kgの幼児が1日母乳を 0.61飲むと仮定すると，最も高い濃
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度においての一日摂取量は，およそ 200μg/日すなわち 40μg/kg体重/日である。しかし

このような摂取は一生のうち 2，3ヶ月に限られる。また， DDTの有害作用は特に新生児

に発現する疑いがある訳ではないので，新生児に対するリスクは増加しない (9)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

ヒトに蓄積した DDTの90%以上が，食物に由来していることが，推測されている (4)。

1965年，米国における食物からの摂取量は，一人当たりおおよそ 40μg/日で，飲料水か

らは 46ng/日未満，都市の大気からは 60ng/日未満，小さい農村部の大気からは 0.5μg/

日未満である。他の調査でも，ヒトの場合は食物がDDTに関連した化合物摂取の主な原

因であることカfわかった (4)。

15.10.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

DDTは吸入暴露や経口摂取後に吸収され，吸収の重要な経路である。食品中に残留す

る程度に確認されるような少量の吸収は事実上完全であり，食品中脂肪中での存在によっ

て，さらに容易になる。溶液中の DDTは皮膚を通してわずかに吸収される。

DDTの分布と蓄積と排j世に関して知られている事実のほとんどから，動物実験と同程

度あることがヒトで証明された。しかしながら脂肪による DDTの吸収は遅い;それゆえ

に，一度に多量摂取すると多くは他の組織に分配される，小量摂取の場合は脂肪組織に分

配される。脂肪組織への DDTの親和性にもかかわらず血液中の DDT関連化合物のほと

んどが，たんぱく質によって運ばれる。多くとも 1%は，通常血液中の小さい脂肪の粒で

運ばれる。

繰り返し投与では，はじめに脂肪組織の中に蓄積が増大する，そしてより多くは徐々に

安定した状態まで到達する。排植が比較的に多いので，蓄積は高い投与量に比較して少な

い。ヒ卜にとって，平衡になる蓄積範囲の必要時間は，最低 1年である。もし化合物への

暴露が停止されるならば，組織に蓄積された DDTの量の漸進的な削減がある。

ほとんどの動物の系統のように，ヒトでは DDTを親化合物より蓄積しやすい DDEに

変換する。主要な排出生成物 2，2-bis (4一chlorophenyl) -ethanoic酸 (DDA) の中間生成

物である DDDは，組織で見つけられる可能性がある。多くの他の代謝物は，実験動物中

から検出されるがヒトからは検出されていない。精製した DDTはより容易に排j世され

て， p，p'-DDTよりそれほど容易に蓄積されなかったのは， o，p'-DDTを15-20%を含ん

でいたためである (4)。

15.10.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

DDTの急性毒性は，昆虫で高く (LD50は.14mg/kg体重)そして， ~甫乳動物では低い

(経口 LD50 150 -400 mg/kg体重)0DDTによる急性中毒は，主に中枢神経系から症状
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を引き起こし，そして呼吸器の停止によって死ぬ。多量の投与は，ある種の動物では肝臓

細胞の壊死を引き起こす (3)。

長期暴露

経口投与の長期実験がネズミ，マウス，ハムスター，イヌ，サルで行なわれた。

肝臓は主要な標的となる臓器の 1つであり，肝臓への影響は肝臓重量の増加から細胞の

壊死までである。肝臓への影響の NOAELは，ラットの 78週間処理で 32mg/kg体重/日

で， 3.5 -7.5年間アカゲザルに投与された実験ではおよそ 10mg/kg体重/日であった

(3)。

中枢神経系に対する影響は，震えの発作と極度の過敏性で， DDTによる長期暴露に関

係している。ハムスターが一生涯に対し 40mg/kg体重/日までの投与量において神経毒性

の臨床症状は示さなかったのに対して，神経的な症状が，ラットの 20mg/kg体重/日投与

量で明白だ、った (3，9)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

食物中の DDTの濃度が200mg/kg程度では有害な兆候は引き起こさない，マウスとラ

ットの繁殖力，妊娠，生存率，乳汁の分泌，そして子孫の健康にどんな悪影響も引き起こ

さなかった。生殖は，この種の 500mg/kgの食事に相当する 10mg/kg体重/日の投与量を

受けているイヌで正常だ‘った (4)。

そのエストロゲン作用から， DDTが乳牛の流産の原因である可能性が考慮されたが，

関連している証拠はみつからなかった。 o，p'-DDTの弱いエストロゲン作用を除いて，

DDTとその類似物の内分泌に関連する影響は副腎に限定される。そして現在これらの影

響は，肝臓における矯小体での酵素誘導の二次的なものであるとみなされている (4)。

DDTの催奇形性の影響は，数種類の動物における生殖の多世代のいずれの研究でも観

察されなかった (4)。

変異原性及びその他の関連症状

ほとんどの研究において DDTが茜歯類およびヒトの細胞系で遺伝毒性の影響を引き起

こさず，また菌類や細菌を用いた試験でも変異原性を示さない (3)。

発ガン性

DDTはマウスの肝臓腫壌を増加させる。しかし暴露による肝臓腫蕩の形成におけるマ

ウスの感受性は， DDTの代謝の差あるいはこの系統における発ガン物質の活性化に，動

物の系統差が関与している可能性がある。マウスはヒトや他の系統の動物より多くの

DDEを生成する。，ヒトは脂溶性の代謝産物 DDAを生成する。実際に DDEはマウスの

発ガン性の原因の代謝産物として重要視された (9)。

雌雄の PortonWistarラットは，一生涯の給餌によって 125，250， 500 mg/kg餌の DDT

を与えられたが，体重，成長，生存率において有害作用は観察されなかった。この研究に

おいて，給餌中に 250，500 mg/kg投与した雌のみに肝臓腫蕩のわずかな増加を示した。
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; 125mg/kgの投与量では発症しなかった。そして，雄ではこれらの投与量のいずれにお

いても，ガンの発生率の増加は見られなかった。どんな種類の転移も観察されなかった。

JMPRは 125mg/kgの投与，すなわち 6.25mg/kg体重/日がラットにおける腫蕩発生の

NOAELであると結論を下した(9)。

15.10.6 ヒトへの影響

DDTによる急性毒性症状は吐き気， p匝吐，錯感覚症，目舷，不随症，錯乱，震え，そ

して，深刻な場合は激しい発作が兆候および症状として報告された (3)。

平均 0.25mg/kg体重/日の暴露を繰り返した 25年間労働者では，有害作用が認められ

なかった，これはヒトの無作用量とされる (9)。ヒトへの疫学的な観察により， DDTによ

る生殖および催奇形性への影響があるという確固とした証拠はなかった。ヒトへの全ての

疫学的な研究が， DDTに発ガン性がないことを示した (9)。

15.10.7 ガイドライン値

IARCはDDTの発ガン性について，ヒトに対する不十分な証拠と実験動物にたいする

十分な証拠から (Group2B)と結論した (3)。

JMPRはラットの 6.25mg/kg体重/日，サルの 10mg/kg体重/日，ヒトの 0.25mg/kg体

重/日の NOAELに基づいて，ヒトに 0.02mg/kg体重/日のADIを勧告した (9)。大人に対

し，サルの研究で見られた 10mg/kg体重/日の NOAELに500倍の安全率を定めて ADI

とした。この ADIは，ガイドライン値を導き出すために使用された。

乳児と子供は体重に関連して化学物質でより多量を暴露すること，あるいは DDTの生

体内蓄積の関連性から，ガイドライン値は，水を 1//日を飲んでいる 10kgの子供を基礎

として計算された。さらに，水以外の経路からの DDTの暴露が大きいことから，飲料水

へは ADIの 1%を割り当てたc DDTとその代謝作用から，飲料水のガイドライン値2

μg/Iを導いた。

このガイドライン値は， 1μg/IのDDTの水溶解度を上回る。しかし，ある DDTは飲

料水中の浮遊物質に小量吸着される可能性があるので，確かな状況としてガイドライン値

2μg/Iに達するかもしれない。

この考え方は全ての農薬(殺虫剤)について重要視されるべきである。勧告された飲料

水中の DDTのガイドライン値は，ヒトの健康保持のレベルで設定されたもので;環境ま

たは水生の生物の保護にふさわしくない可能性がある。 DDT使用の利益は，マラリアや

他の保菌生物を抑制することが，飲料水中の DDTの存在による健康リスクよりまさるこ

とである。
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15.11 1，2-ジブロモー3ーク口口プロパン

15.11.1 一般情報

存在形態

CAS no. 96-12-8 

分子式 C3H5Br2Cl 

物理化学的性質(1)11 

性質

物理的状態

沸点

蒸気圧

水溶解度

オクタノール/水分配係数

1) 空気中の換算係数 1ppm=9. 67 mg/m3 

{直

j夜体

196
0

C 

0.1 kPa (210C) 

1230mg/1 

2.43 (log表示)
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快適・利便上の性質

臭気と味の闘値は，水中の 1，2-ジブロモー3ークロロプロパン (DBCP) でどちらも 0.01

mg/lである (1)。

主な用途

DBCPは線虫撲滅の薫蒸剤として使われる (1)。

環境中の挙動

DBCPは，水面からは揮発が予想される。土壌中での残留性が強く，少なくとも 2年の

間残留することが証明された。土壌中では流動性があり，地下水に移動するかもしれない

(1)。

15.11.2 分析方法

DBCPは飲料水中の揮発性有機ハロゲン測定に使用されるパージ&トラップガスクロマ

トグラフ法によって測定される (2)。この方法は，濃度範囲 0.03-1500μg/lの DBCPの

測定に適用 rできる。同定は質量分析計による(検出限界 0.2μg/l)。電子捕獲型検出器

(ECD)付ガスクロマトグラフを使用したときの検出限界は 0.02μg/lである (3)。

15.11. 3 環境中の濃度及びヒトの暴露

大気

DBCPの大気中濃度は低い(1)。

水

DBCPが過去 2年以内に使われた場所の近くで行われた飲料水用井戸の調査で，低濃度

(μg/l) レベル検出された。飲料水として使われなかった井戸では， 20μg/l以下の濃度が

検出された (1)。

食物

DBCPで処理された土壌で栽培した野菜に汚染物質として確認された (1)。

15.11.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

排出物の研究では，吸収は経口によるものが高いと予想される。分布は主に肝臓と腎臓

である (4)。胎盤通過による移動も，存在するように思われる (5)。

DBCPについて新陳代謝の過程で， epihalohydrin，他の反応的エポキシド，

2 -bromoacroleinを中間生成物として伴うかもしれない。ラットの尿の代謝産物は，メル

カプツール酸と対になる s-chlorolactic酸と s-bromolactic酸と 2-bromo-acryhc酸を含む

(1)。ほとんどの DBCPは，尿と糞便性ルートによって排出される。，呼吸により微量で

はあるが排出される。尿は，代謝作用によるの除去のための優れたルートである (6)。
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15.11.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

ラット，マウス，家兎それぞれの経口投与による急性の LD50は170，410， 440mg/kg体

重と報告された (1)。

短期暴露

DBCPの 90日間ラットの混飼投与は 2mg/kg体重/日で，腎臓重量の増加， 15mg/kg 

体重/日で体重増加が減少， 45mg/kg体重/日で肝臓重量が増加， 135mg/kg体重/日で筋

肉が弱くなり致死率が増加した。 NOAELは， 0.5mg/kg体重/日であった (7)。

Sprague-Dawleyラットに， DBCP 濃度 0，5， 50， 100， 200 mg/lの飲料水(おおよそ 0，

0.4， 3.2， 5.2， 9.4mg/kg体重)を 64日投与すると，たんぱく質とブドウ糖レベルの増加

と尿の比重の増加である腎臓傷害が， 2種の高い投与量で明白だ、った (8)。

長期暴露

マウスとラットにおける DBCPの経口投与による慢性毒性試験において，致死率の増

加と，腎尿細管における中毒性腎臓病の高い発生率が投与量依存的にみられ，マウスで時

間加重平均投与量 78.6-149.3 mg/kg体重/日，ラットで 10.7，20.7 mg/kg体重/日で報告

された (9)0 Charles RiverCDラットの生涯投与で 0，0.2， 0.7， 2 mg/kg体重/日の投与量に

おいて，雌のラットで給餌の結果，体重の減少と臓器重量の変化が見られた，腎臓傷害は

2mg/kg体重/日で投与した雄のラットに見られた (10)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

雄の Dutchウサギ(6匹のグループ)に 0，0.9，1.9，3.7，7.5，15mg/kg体重の DBCPを週

5日， 10週飲料水で与えた実験において， 15mg/kg体重投与で精巣重量と精子形成は減

少，そしてホルモンレベルを刺激する小胞の増加が， 7.5mg/kg体重で輸精管の直径の減

少， 1.9mg/kg体重で異常な精子形態が観察された。 NOAELは， 0.9mg/kg体重であった

(11， 12)。

DBCPが交配前の 60日間及び交配期間，妊娠，授乳の 5日間，雌雄の Sprague-Dawley 

ラットへ 0.02，0.2， 2， 20mg/kg体重/日飲料水中に投与された研究で，最高投与量群で胎

肥の体重，子供の体重，食物と水の摂取量はで減少した (13)。

交配前の期間 (7日)及び，同棲 (98日)と隔離 (21日)期間 0，25， 50， 100 mg/kg体

重の DBCPをコーンオイルに添加して，雄と雌の CD-1マウスに経口投与したところ，

FO世代では生殖能に影響がなかった;しかし， 100mg/kg体重を投与した F1マウスの子

は，臓器の重量が減少した (14)。

Sprague-DawleyラットについてコーンオイルにiZE力日した DBCPを77日間 0，0.9， 1.9， 

3.7， 7.5， 15 mg/kg体重経口投与した雄を，未処置の雌と 65-71日間交配した場合， 3.7 

mg/kg体重投与で精巣の重量減少があったが， 7.5mg/kg体重投与では，重量減少はなか



った。毎日の精子形成は，コーンオイルを与えられなかった場合より非常に低かった

(15)。

DBCPを12.5，25， 50 mg/kg体重/日を 6-15日間経口投与した妊娠中の Wistarラット

の胎児には催奇形性は見られなかった (5)0 50 mg/kg体重/日の投与量は，胎児にとって

致死的であり， 25， 50 mg/kg体重/日の投与は，母体の体重を減少させた。

変異原性及びその他の関連症状

工業的なグレードの DBCPは，Salmonella砂himurium株 TA1535，TA1530， TA100， 

TA98および大腸菌に対して代謝の活性化の有無に関わらず突然変異を誘発する (16-

21) 0 S.砂himurium株 A-98，TA1537， TA1538への影響は否定的であった (16，19，20)。

DBCPはショウジョウパエを用いた遺伝子切断として 相互転換試験と伴性劣性致死試験

で陽性を示した (22-24)。優性致死試験の結果は，ラットでは陽性を示したが(25)マウ

スでは陰性であった (26)。陽性の結果が，養殖された C凶leseハムスター細胞の中の姉妹

染色分体交換の研究で得られた，in vivoにおけるラットの染色体異常，そして tnvwoに

おける発情前のマウスの生殖細胞中の臨時 DNA合成である (26-28)。影響はマウスの

特定座試験では陰性であった。 (29)。

発ガン性

Osbome-Mendelラットに，期間を通した平均投与量で 10.7，20.7 mg/kg体重/日を経口

投与した慢性試験は，雌雄の胃前部に扇平上皮細胞ガンと雌の乳腺腫が投与量依存的に顕

著な発生率の増加が観察された。雌雄の B6C3F1マウスの胃前部の扇平細胞ガン腫が投与

量依存的に顕著な発生率の増加が，試験験期間の平均投与量 78.6-149.3mg/kg体重/日

で観察された (9)。

Charles Riverラットの給餌による慢性の発ガン検定で，最高投与量 (2.0mg/kg体重/

日)で雌雄のラットは腎尿細管のガンと胃の扇平状の細胞ガンの発生率を増やした。雄ラ

ットも， 104週間の DBCPへの暴露後に肝臓腫場の増加を示した (10)。

DBCP 濃度が 5.8，29mg/m3で1日6時間で週 5日暴露した慢性の吸入試験において，

雌雄の F344ラットと B6C3F1マウスで鼻腔腫傷が観察され，投与量依存的に発生率が増

加した。マウスでは処置に相関して肺腫傷の発生率増加を示した (30)。

DBCPはHan/ICRSwissマウスの皮膚腫傷のインシューター(起因)物質として陽性で

あった， しかし皮膚のインシューターとプロモーターのすべての発ガン作用物質としては

陰↑生であった (31)。

15.11.6 ヒ卜への影響

DBCPに暴露された化学プラン卜の労働者と農業の労働者で回復可能な，精子形成の減

少が報告された (1)。暴露された労働者の追跡調査で生殖機能の永久的な破壊が報告され

た(32)。また作業環境において DBCPに暴露された結果の精子形成が抑制されたヒトで
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は染色体異常は無く，胎児の流産と奇形の増加もない (33)。飲料水の DBCP汚染と生殖

指標(出生率，出生体重，出生欠陥)への影響との関係に関する疫学的な研究では陰性で

あった (34)。約 45914人の母親の 98%が， DBCPの3μg/l以下に暴露された。

飲料水の DBCP汚染(平均濃度 0.004-5.8μg/l) と胃ガンと白血病発生率の間で関連

は見られなかった (35); (関連地域の 14%は， 1μg/l以上の濃度であった)。これらの結

果は，飲料水による DBCP暴露と胃ガン及ぴ白血病に関連した初期の研究と異なる (36)。

1957年から 1975年の間，化合物の製造で潜在的に DBCPに暴露された 550の化学的労働

者のグループでガン発生率と聞のどんな関連もなかった (37)。暴露濃度は，推測していな

かった。

15.11.7 ガイドラインイ直

ラットとマウスの異なる種に関する研究のデータから DBCPは経口，吸入，経皮の経

路によって両性で発ガン性があると決定された。ヒトと実験動物の数種類で，生殖毒性が

あることを確定した。 IARCは動物の発ガン性の十分な証拠に基づいて， DBCPをグルー

プ2B (ヒトの発ガン物質の可能性)に分類した (38)。最近の疫学的な証拠は，高い濃度

のDBCPに暴露さるとガンによる死亡の可能性が増加することを示唆している。 DBCP

はinvitroとinvivoの分析評価の多くで生殖毒性であることが判明した。

線形多段階モデルは， 104週の給餌による研究の雄ネズミの胃，腎臓，肝臓腫蕩の発生

率に関するデータに適用された(10)。生涯の発ガン危険率に関連している飲料水中の濃度

は， 10-4， 10-5， 10-6で 10，1， 0.1μg/lである。それゆえ，生涯の発ガン危険率に関連す

るガイドライン値は 10，1，0.1μg/lである。 DBCPの生殖毒性に対する十分な安全率が，

このj農度に存在する。汚染された水道水には， DBCPのレベルをガイドライン値以下に減

少させるため広範な処理(例えば，粒状活性炭吸着後にエアーストリッピングを行うこ

と)が必要である。
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15.12 2，4ージク口口フエノキシ酢酸 (2，4-D)

15.12.1 一般情報

存在形態

CAS no. 94-75-7 

分子式 C8H603Cb 
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物理化学的性質(1，2) 

性質

水溶解度

蒸気圧

オクタノール/水分配係数

快適・利便上の性質

値

620mg/1 (20
0

C) 

1.4Pa (250C) 

2.62 (log表示)

人によっては，飲料水中に含まれる 2，4-Dの濃度がおよそ 20μg/lほどでその昧あるい

は臭気に気付く可能性がある (2)。

主な用途

2，4-Dは，穀物農場や，芝生や牧草地に広範囲に生えた雑草の抑制に世界中で使用され

ている浸透性のクロロフエノキシ系除草剤である。また，水草の抑制にも使用される。市

販の 2，4-Dの製品は，アルカリ塩とアミン塩または，エステル化された物が販売されて

いる。製品には，製造過程での不純物が混在する可能性がある (1)。

環境中の挙動

2，4-Dは，その製造元からの廃水及ぴ輸送中の漏洩，そして除草剤として散布されるこ

とによって環境に放出される。 2，4-Dは主として生物分解によって環境中から除去され

る。主要な分解生成物は 2，4-ジクロロフェノールである・(3)。土壌中の 2，4-Dの半減期

は，ほとんどの土壌質で 4-7日(4，5)であり，酸性の土壌中 (5，7)では多くとも 6週間

の範囲であると報告されている。 2，4-Dは，水中では急激に生物分解される。また表面水

付近は，光分解によって多少減少する可能性がある。水中の半減期は好気性の状態では 1

-数週間であり，そして嫌気性の状態では 120日を上回ることもある (8)02，4-Dは底質

や泥の中に蓄積されないと推定される。 2，4-Dは急速に分解する為に，藻類で例外はある

が水棲あるいは陸棲の生物によって生体内蓄積を起こさない(9)。

15.12.2 分析方法

一般に，水中の 2，4-Dの残留物の分析の手順は，抽出後，化学的に誘導体化する。次

に気-i夜クロマトグラフィーにより分離後， ECDによって測定する。この方法は， ピコグ

ラムレベルの検出に適している (2)。電気伝導度検出器 (ECD)も使用され，その検出限

界は， 0.1μg/l (10)である。

15.12.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

大気

大気中の 2，4-Dの残留物は，主にイソプロビルあるいはブチルエステルの形態となっ

ている (8)。非常に多くの除草剤が使用されていたカナダのサスカチュワンの地域におい

て， 1966 -1975年に集められた周囲の大気サンプルの濃度は，その 30%が 0.01μg/m3

-601 



未満であった。一方， 10%は1μg/m3以上であった (11)0 1973年と 1974年にワシントン

州(米国)で調査された大気中の平均の濃度は， 0.10 -1.41μg/m3であった。調査した

85%の場所で平均の濃度は， 1.0μg/m3未満であった (12)。

水

1971 -1986年にカナダの 6地方で，市営及び民営で供給される，飲料水(原水，処理

水)の 805サンプルについて 2，4-Dが調査された。その内の 52サンプルから 2，4-Dが検

出され，その最大値は 29μg/lであった (13)。米国では，毎日のようにマーケットバスケ

ット方式で調査した飲料水サンプルを分析した結果(検出限界 5μg/l)，残留物は全く検

出されなかった (2)。ドイツでは， 910サンフロルの飲料水(原水，処理水)を調査したが，

2，4-Dは検出されなかった。しかし，未公開データでは， 23サンプルが，検出限界の 0.1

μg/l以上であった (FederalEnvironmental Office，未公開データ)。

1981 -1985年にカナダの 3カ所の農業地域において調査された表面水の 447サンプル

の内， 78サンプルから 2，4-Dを検出した。通年の平均濃度は， 0.01 -0.7μg/lであった

(10) 0 1971年一 1977年に，カナダの草原にある表面水を調査した。その結果， 1386サン

プルの内， 38.5%で2，4-Dが検出された。(検出限界 0.004μg/l)平均濃度は， 0.3μg/l以

下であった (14)。オランダでは，河川状流水で最大 0.3μg/lの濃度が検出された (15)。ま

た，地下水の濃度は 0.4-0.7μg/lの範囲で報告されている (16)。

食物

1976 -1978年にカナダで実施された総合食品研究では， 2，4-Dエステルの残留物は不

検出であった(検出限界 0.5mg/kg) (17)0 1965 -1980年に米国において調査された食

物サンプルの中で， 2，4-D残留物の検出率は 0-4.2%の範囲であったが，その濃度は全

て0.2mg/kg未満であった (2)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

栄養委員会によって設定された農薬残留物の最大限度値(18)によると体重 60kgの成人

で，食物からの 2，4-Dの理論的な最大摂取量は 0.03-0.4 mg/日の範囲であり，世界的な

平均値が， O.lmg/日である。 (2μg/kg体重/日) 1987年の米国の総合食品研究によると

60 -65歳の女性の摂取量は， 0.1 ng/kg体重/日，そして 6-11ヶ月の子供と 14-16 

歳の男子は 0.1ng/kg体重/日未満であった (19)。

15.12.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

ラットとヒトに経口で投与された 2，4-Dの遊離酸あるいは塩は，急速にかつほぽ完全

に吸収される (20，21)。また，ラットや仔牛，豚では，アミン塩も又よく吸収された。し

かし 2，4-Dエステル類の吸収は大変遅く，そして不完全である。おそらくこれは，遊離

酸に加水分解されてから吸収されるからであろう (22)。

ラットの体内に吸収された 2，4-Dは，全身に行き渡る。血中濃度は 3時間後に最高j農
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度に達し (23)，そして 6時間後には腎臓，肝臓，牌臓，肺においても最高濃度に達する

(22)。ヒトが5mg/kg体重を経口服用した場合，急速に排j世される(半減期 17.7時間)。

服用した 82%は，変化せずそのまま尿で排i世された。そして 13%が抱合体として排植さ

れた (21)。また，ラットでも類似した結果が観察された (24)。

15.12.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

2，4-Dのイソオクチル，イソブチル，ブチル，ブトキシエタノール エステル類の等価

酸，ナトリウム塩，ジメチルアミン塩類の経口での LD50は，F344のラットで 420から

840mg/kg体重である (24)。他の種でも類似した結果が得られている (2)。

長期暴露

F344ラット(性別・投与量毎に 60匹)に， 0，1，5，15，45mg/kg体重/日の 2，4-Dを飼料

に加え 2年間経口投与し，慢性毒性研究を行った。その結果， 45mg/kg体重/日を投与し

た雌雄及び， 15mg/kg体重/日を与えた雄の腎臓重量が非常に増加していた。また 45

mg/kg体重/日を与えた雌雄及び， 15mg/kg体重/日を与えた雌の甲状腺/副甲状腺の重量

が非常に増加していた。 5，15， 45 mg/kg体重/日を投与した雌雄共に，腎臓の管細胞に茶

色の色素を発生する率が増加することが観察された。 45mg/kg体重/日を与えた雌の腎臓

に過渡的上皮細胞過形成が観察された。 15及び45mg/kg体重/日を与えた雄と 45mg/kg

体重/日を与えた雌の腎臓に微小結石の増加が頻発していることが観察された。 45mg/kg

体重/日を与えた雌に，腎臓皮質の細胞質の空胞化が観察された。この研究において

NOAELは， 1mg/kg体重/日であった (25)。

B6C3F1のマウス(性別・投与量毎に 60匹)に 0，1， 5， 15， 45 mg/kg体重/日の 2，4-D

を飼料に加え経口投与した。この研究において，唯一確認された影響は， 5mg/kg体重/

日以上投与した雄のマウスの腎臓管の上皮に cytoplasmichomogeneityが増加したことであ

った。 NOAELは， 1mg/kg体重/日であった (26)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

ラットに飼料 1kg当たり多くとも 1500mg (約 75mg/kg体重)までの 2，4-Dを添加

し，三世代に渡り，経口投与した。その結果，繁殖力と 1腹の子の数については影響を受

けなかった。しかし，子供の生存率は，この投与によってはっきりと減少していた (27)。

ラットの妊娠期間の 6-15日に 2，4-Dを経口投与した場合， 87.5mg/kg体重までの投与

量では，その受精率，妊娠，子供の生存能力，あるいは子供の成長に対して何ら影響が出

なかった。しかし，イソオクチルあるいはプロピレングリコールブチルエーテル類を 75

又は 87.5mg/kg体重で投与した場合，子孫の生存能力の減少という結果になった (28)。

飲料水に 2，4-Dを添加し 1000mg/tとし，妊娠中のラットに継続して投与したが，繁殖に

影響を与える原因にはならなかった。しかし，同様に 2年間投与された二世代目には，知
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能や情緒発達の遅れ，また死亡率の増加が観察された (29)087.5mg/kg体重の 2，4-Dブ

チルエーテルを投与されたラットに.異常な精子形成や，精巣と前立腺の重量の縮小が報

告されている。しかし， 37.5mg/kg体重の投与では，影響は見られなかった (30)。

ラットの妊娠期間の 6~ 15日に， 2，4-D酸及び，そのブチル，イソオクチル，ブトキ

シエタノールエステル類を 100mg/kg体重或いはそれ以上投与すると，胎児の重量減少や

わずかな骨格奇形の増加の原因となった。この影響は，ジメチルアミン塩では， 300 

mg/kg体重投与したときのみ認められた (31)。ラットの妊娠期間の 6~ 15日に， 50 ~ 

87. 5 mg/kg体重の 2，4-D或いはそのイソオクチルまたはプロピレングリコールブチル

エーテル類を投与すると，胎児の体重の減少や皮下の浮腫，骨格の成長の遅れ，肋骨が波

打つ等の目玉や胎児に対する毒性の影響が観察された。ラットでは， 2，4-D及びそのエステ

ル類には，いかなる投与でも催奇形性はなかった (28)。

マウスに， 221mg/kg体重/日の 2，4-Dのイソプロピルエステルやイソオクチルエステ

ルを投与すると，胎児の体重の減少や死亡率の増加が観察された。マウスでは， 2，4-Dの

124mg/kg体重以上の投与量で催奇形性影響(口蓋破裂)が観察された。しかし，そのエ

ステル類では観察されなかった (32)。

変異原性及びその他の関連症状

現在までに実施された短期の遺伝子毒性の研究では.その影響は，完全に陰性であっ

た。従って， 2，4-Dの遺伝子毒性は無いと結論づけられた。サルモネラ菌，枯草菌，大腸

菌による多くの微生物による分析評価で変異原性は無いとされた (2，33 ~ 35)。また，ラ

ットの肝細胞 (36)と数例のヒトの繊維芽細胞(37，38)による不定期 DNA合成試験でも陰

性の結果となったo in vitroの姉妹染色体交換試験では，チャイニーズ、ハムスターの卵巣

細胞において陰性 (39)であった。またヒトのリンパ球で、は，陽性 (40)の結果を得た。 tn

VlVO試験では，マウス (41)，ラットのリンパ球(39)，ハムスター (39)，ヒト (42)で陰性で

あった。

発ガン性

2，4-Dはラットとマウスを用いた 3度の長期研究では，発ガン性を示さなかった (33，

34)。しかし，これらの研究は発ガン性の評価方法が不十分であった。 (34，43)B6C3F1マ

ウスで実施された生物検定では，いかなる投与でも発ガン性に影響はなかった (26)。しか

しながら，全ての投与濃度において有毒影響の結果が不足していることは，最大耐量

(MTD) に達していないことを示唆しており，これが発ガン性についてのアセスメン卜の

妨げとなっている。 Fischer344ラットによる 2年間の発ガン性生物検定 (25)では，最も

高い投与 (45mg/kg体重/日)をした雄に，脳の星状細胞種の増加が観察された。同時

に，この影響は用量と関係して有意な陽性を示す傾向が見られた。つまりこの研究による

と体系的な毒性評価は， MTDに達していたことになる。しかし米国環境保護局は

MTDに達していなかったとしラットとマウスについて同量及び，より多量の投与実験
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を繰り返し， 2，4-Dの動物への発ガン性を明らかにすることを要請している。

15.12.6 ヒトへの影響

急性暴露

2，4-Dの多量の服用による急性暴露の症状は，吐き気， P匝吐，下痢の様な胃腸管への影

響や，筋肉の脱力化，硬直，けいれん，部分的な麻痩の様な直接的に作用する筋組織への

毒性影響を生じる。また，腎臓や肺の浮腫，中枢神経や末梢神経系統にも影響を与え，中

枢神経系統の衰弱，眠気，除呼吸 (slowedrespiration) を起こし，昏睡状態や死を招く

(2)。

発ガン性

現在までに行なわれたほとんどの疫学的研究は，種々のクロロフエノキシ系除草剤への

複合的な暴露を対象にしたものである。

1970年代後期から 1980年代初期にスウェーデンで実施されたこれらの一連の事例及び

(case-referent)研究では， soft-tissue sarcomas (STS) やホジキン病 (HD)及び非ホジ

キン病のリンパ種 (NHL) を含む多様なリンパ種と農林業の労働者の使用するクロロフ

エノキシ系除草剤との聞に強い関連があると言及している (44，45)。これらの研究は引き

続く事例研究 (case-referent) とcohort研究の関心度の高さの結果として STS，HD，NHL 

に注意を向けさせることとなった。

主成分が2，4-Dであるクロロフエノキシに暴露された場合を含む他の case-referent研

究で， STSとクロロフエノキシの使用との聞に関連があることが確認されたわけではな

い(46)。職業的に暴露した労働者の STSを調査するために実施された，いくつかの

cohort研究では，常に否定的な結論であった (47-49)。ある研究で調査された米国の化

学プラントでは，製造に従事する 878名の化学作業労働者のどのグループも， 2，4-D単

独，あるいは主成分が2，4-Dの製品だけに暴露したのではなく，その 75%が 2，4，5-Tに

も同時に暴露していた (47)。また，大部分のグループが小さすぎるために，信頼性が低く

なっている。

幾つかの田se-referent研究で NHLとクロロフエノキシの暴露との聞でわずかながら関

連が見られた。しかし，特にその内の一つは 2，4-Dと関係が深かった。この研究では，

年間 21日以上 2，4-Dを使用した人の，はっきりとした相対的なリスクは不明であった。

しかし使用日数を増やすとリスクが増大する傾向はあった。そしてその結果，農薬使用

後，直ちに衣類を替える，あるいは洗い落とすなど，暴露減少の予防手段をとらなかった

人々のリスクは有意に高かった (50，51) 0 NHLの576人に関する研究では，暴露による相

対的なリスクは過去にクロロフエノキシ系除草剤(主に 2，4-Dと2，4，5-T) に対して職業

暴露した患者の場合の1.1倍から，少なくとも 15年(最小限の潜伏期)そのような除草

剤を職業的に暴露した人の場合の1.7倍の間で増加している (52)0 200人に対する他の研
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究では，農場の除草剤使用による NHLの相対的なリスクは1.4倍と，わずかな関連性を

示した。しかし，常時主成分が2，4-Dのクロロフエノキシ系除草剤を使用していた農夫

は2.2倍まで、上がった。また，一般除草剤を年間に 20日以上使用していた人は 6.0倍に

上がった。年間の使用日数が増加することで，そのリスクも増加する傾向にあることは，

大変重要な意味を持つ (46)。

作業環境での暴露に関するどの cohort研究も NHLに対する過剰なリスクは観察されな

かった (47-49)。しかしながら，一般的に言ってそれぞれの cohortは小さすぎ，また，

すべての cohortが， 2，4-D単独でなく他のクロロフエノキシ系除草剤にも同時に暴露して

いたため確実な証拠を得るには至っていない。 2，4-Dを大規模に使用したカナダのサスカ

チュウワンの農場での最近の研究では，散布面積により算定した除草剤使用による NHL

のリスクの増大が見つかった。しかし， 2，4-Dが関連していると結論を下すことは不可能

であった (53)。

悪性リンパ種についてのスウェーデンでの case-referent研究では， HDとNHLを組み

合わした相対的リスクは 4.8倍であり，また混合クロロフエノキシ系除草剤の総合

(total)暴露が90日以上の場合， 7倍まで上昇するとしている (45)。もう一方で，この研

究以外に他の四se-referent研究 (46)やthreecohot研究 (47-49)では， 7ロロフエノキ

シ系除草剤の暴露によって， HDのリスクが増加した証拠はほとんどない。

IARCによって 2，4-Dを含むクロロフエノキシ系除草剤類として，ヒトに発ガン性の可

能性があるとする Group2Bに分類された (59)。しかしながら，ここで考慮された研究に

基づき検討すると，調査されたほとんどの人が混合のクロロフエノキシ系除草剤に暴露し

ていたので，ここで 2，4-Dのみの発ガン性を決定することは不可能である。たった 1つ，

明らかに 2，4-Dのみに暴露していた研究結果では，発ガン性との関連性が希薄であった

(51)。

変異原性

2，4-D及びMCPAを散布する林業労働者の中で，散布前後や散布期間中に姉妹染色体

交換が有意に上昇することはなかった (42)0 2，4-DとMCPAに暴露した労働者の染色体

異常の頻度に関しても類似した結果が得られている (55)。

15.12.7 ガイドライン値

クロロフエノキシ系除草剤はヒトへの発ガン性の証拠は乏しく，また動物実験での証拠

も不十分で、はあるが. IARCはこれをヒトに発ガン性の可能性があるとする Group2Bに

分類した (54)。しかしながら，入手できるデータに基づいて 2，4-Dのみの発ガン性の可

能性を評価することは不可能で、ある。疫学的研究では，作業環境におけるクロロフエノキ

シ系除草剤の暴露が発ガンを起こす証拠としては限られたものであった。そして動物によ

る長期発ガン性研究は，片方の性別にのみ生じたり，ある種属のみに生じるなどの暖昧な
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証拠を示すに留まっている。 2，4-Dは，実施された限定研究の中では非変異原性であるこ

とが示されている。

2，4-Dの発ガン性の可能性に関するデータは不十分で、あり，またその遺伝子毒性も見つ

からなかったが， TDIのアプローチの方法が，飲料水に対するガイドライン値を計算する

ために使用することができた。ラットとマウスによる，腎臓への影響を 2年間調査した研

究(25，26)から得られた NOAEL1 mg/kg体重/日と，不確定係数(同一種内と異種聞の差

異)100に基づいて，摂取できる TDIは10μg/kg体重とされた。 NOAELは，ラットの脳

腫療が増加と関係する最少投与量に関して，安全性への十分な余裕を考慮、しなければなら

ないため，発ガン性に対するそれ以上の不確定係数の使用は，不必要と見なされた。飲料

水では， TDIの10%が割り当てられ，ガイドライン値は， 30μg/tとされた。
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15.13 1 ，2-ジク口口プ口I~ン

15.13.1 一般情報

存在形態

CAS no. 78-87-5 

分子式 C3H6Cb 

no 



物理化学的性質 (1，2) 1) 

性質

i弗点

融点

密度

蒸気圧

水溶解度

オクタノール/水分配係数

快適・利便上の性質

値

96.8
0

C 

-100
0

C 

1.1560 g/ cm3 (20
0

C) 

5.60 kPa (20
0

C) 

2700 mg/ t (200

C) 

1.99 (log表示)

1，2ージクロロプロパンはクロロホルムの様な臭気である。水中での臭気の閲値は， 10 

μg/tである (2)。

主な用途

1，2ージクロロプロパン，別名プロピレンジクロライド (propylenedichloride) は，主に

化学反応の中間生成物，アンチノック剤中の鉛吸着剤， ドライクリーニングの溶媒，土壌

薫蒸剤，加工剤，染み抜き剤 (spottingagent) ，金属脱脂剤として使用される(1)。

環境中の挙動

1，2ージクロロプロパンは，大気中で光化学反応により急激に生成したヒドロキシルラジ

カルにより分解される。半減期は 23日かそれ以上である。恐らく直接の光分解はしない

と推定される。水中では加水分解に対して比較的安定であり半減期は 25-200週である。

また表面水からは揮発する。土壌に対する吸着係数は比較的低く，水溶解性は高いため，

土壌にはあまり残留せず，土壌から地下水へと移動することが示唆される。土壌中では，

ほとんど或いは全く分解しないことが報告されている。動物の生体内濃縮あるいは食物連

鎖¥はなさそうである (2)。

15.13.2 分析方法

1，2-ジクロロプロパンは，水中の揮発性有機ハロゲン化合物を測定するために使用され

るパージアンドトラップガスクロマトグラフイーによって測定される (3，4)。同定は質量

分析計またはハロゲン化合物を選択的に検出する検出器による。検出事艮界は 0.03-0.2 

μg/tである (2)。

15.13.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

大気

l，2ージクロロプロパンの濃度中央値は，郊外のへんぴな地域においては 0.0μg/m3，都

1) 空気中の換算係数 1ppm=4. 76mg/m
3 
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市又はその郊外では仏26μg/m3，また，汚染源などの影響を著しく受ける地域では 0.55

μg/m3であると報告されている (5)。

水

米国において 1，2-ジクロロプロパンは， 1980 -1981年に無作為にに選ばれた 466の米

国地下水供給システムの内， 6サンプルから検出された。 濃度範囲は 0.48-21μg/l (平

均 0.86μg/l)であった。また，同様の調査で 479のシステムの内， 7カ所が高レベルの汚

染を受けており，その濃度範囲は， 0.21 -18μg/lであった(平均 0.84μg/l，検出限界

0.2μg/l) (6) ¥ 

1970年代半ばから 1985年初めの GreatLakesの原水及びその処理水，給水栓水のほと

んどのサンプルでは 1，2ージクロロプロパンは検出限界付近，又はそれ以下しか含まれて

いなかった (7)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

大気中の濃度が0.26μg/m3の場合，20m3/日を吸った大人では， 5.2μg/日の暴露を受

ける。飲料水中の濃度が 0.86μg/lの場合，21/日を飲用している大人で1.7μg/日の暴露

を受ける。

15.13.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

ラットによる研究で 1，2ージクロロプロパンが胃腸管から容易に吸収されることが示唆

された (8，9)。ラットに経口投与で. [14CJ 1，2ージクロロプロパンを投与した 2日後に放

射活性の最高値が，肝臓，腎臓，血液中で、検出された (10)0 1，2ージクロロプロパンは，ラ

ットの中で脱塩素され，そしてエポキシド中間体に酸化されることが示唆されている。そ

れから加水分解され，抱合反応により Nーアセチル-S-(2ーヒドロキシプロピル)システィ

ンを形成する。他の代謝物として戸クロロアセテート，乳酸塩，二酸化炭素，葎酸塩が

同定されている (10)。ラットに経口投与した 1，2ジクロロプロパンとその代謝産物は，

服用後最初の 24時間で尿 (50%)，ふん便 (5%)，呼吸 (30%) によって排池された (8)。

15.13.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

1，2ジクロロプロパンの LD50は，ラットで 1000-2200mg/kg体重(経口)， 9224 

mg/m3 (吸入)，マウスで 500mg/kg体重(経口)，ウサギで 10200mg/kg体重(経皮)

であると報告されている (11-13)。イヌに 250-350 mg/kg体重を経口投与したとこ

ろ，胃腸の炎症を引き起こした。 580mg/kg体重では，腎臓細管の上皮細胞の腫れを引き

起こし， 5800mg/kg体重では，機能不全と部分的な麻痩を起こした (14)。

1) 地下水調査(コンピュータデーターファイル)米国環境保護庁 (Cmcinnati，OH， US Environmental 

Protection Agency， 0伍ceof Drinking Water， Technical Support Division. 1983) 
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短期暴露

ラットに 0，100， 250， 500， 1000 mg/kg体重/日の 1，2ージクロロプロパンをそれぞれ， 1， 

5， 10日間の投与をした。 250mg/kg体重/日の投与では，軽い貧血と肝臓壊死と体重増加

率の減少が報告された。 500mg/kg体重/日においてはよりひどい貧血を起こし，そして，

1000mg/kg体重/日では血中尿素の値が上昇した。 100mg/kg体重/日では何ら影響は見ら

れなかった(15)。ラットに 1，2ジクロロプロパンを 14.5または 360mg/kg体重/日を 30

日間経口投与した時，血清中のコレステロール，ベータリポプロティン，そして，ガンマ

グロプリンの値が増加した。また，血清中のコリンエステラーゼの活性は阻害された。そ

してフルクトース 1モノフォスフェイトアルドラーゼとアラニンアミトランスフエラー

ゼとアスバルテートアミノトランスフエラーゼの活性は上昇していた (16)。ラットに 8.8，

44， 220 mg/kg体重/日の 1，2-ジクロロプロパンを経口的に 20日間投与するとタンパク質

形成や肝臓の酵素活性や脂質代謝に混乱が見られた (11)0 1，2ジクロロプロパンをコーン

オイルに加え，マウスに 0，30， 60， 125， 250， 500 mg/kg体重/日を経口で 13週間投与し

た。また，ラットには， 0， 60， 125， 250， 500， 1000 mg/kg体重/日を 1週間に 5日の割合

で 13週間投与した (12)0 500 mg/kg体重/日以上の投与で両方の種属に死亡率の増加が観

察された。 125mg/kg体重/日以上投与されたラットに体重増加率の減少と貧血が観察さ

れた。ラットの最も高い投与量で，肝臓の中心小葉に欝血が確認されている。

雄のラットに 0，100， 250， 500， 750 mg/kg体重/日の 1，2-ジクロロプロパンを 1週間に 5

回の割合で 13週間経口投与した。最も高い投与をしたラットの 50%以上が， 10日のうち

に死亡した。生き残ったラットも，肝臓(軽い肝炎と牌臓のヘモシデリン沈着症)と副腎

(髄質の空胞化と皮質の脂肪症)に病理組織学的な変化を表した。 500mg/kg体重/日を投

与されたラットの 50%以上が 13週間で死亡した。血中ピリルピンの投与量に依存した上

昇は， 100mg/kg体重/日を投与された動物で 10~ 12週間目に有意となった。牌臓のヘ

モシデリン沈着症と赤血球造血因子過形成は全暴露量で生じた。 LOAELは， 100mg/kg 

体重/日であった (15)。

長期暴露

1，2-ジクロロプロパンをコーンオイルに混ぜ、て F344ラットのグループに 1週間に 5日

の割合で 103週間経口投与した。投与量は，雌が0，125， 250 mg/kg体重/日，雄が0，62，

125mg/kg体重/日であった。雌の最も高い投与グループでは，生存率の減少と肝臓傷害

(巣状，中心小葉の壊死)の発生率の増加，そして，平均の体重の減少が見れられた。 125

mg/kg体重/日を投与したラットに，雄は平均の体重の減少，雌は乳腺過形成の発生率の

増加が見られた。雄のラットの NOAELは， 62mg/kg体重/日であった。そして LOAEL

は，両性共 125mg/kg体重/日であった (12)。

同様の研究で. B6C3F1雄および雌のマウスのグループに 0，125， 250 mg/kg体重/日の

1，2ジクロロプロパンを投与した。投与された雌は，高い発生率で呼吸器管に深刻な感染
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が生じたため生存率が減少した。観察された新生物発生以外の影響は，投与された雄に肝

臓外傷(肝腫巣状，中心小葉の壊死)の発生率が増加することだけであった。 LOAEL

は， 125mg/kg体重/日であった (12)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

ラットに 0，100， 250， 500， 750 mg/kg体重/日の 1，2ジクロロプロパンを 1週間に 5回

の割合で 13週間摂食投与した。投与量が高い方から 2つのグループのラットには，皐丸

の変性及び副峯丸に変性した精粗細胞の数の増加が見られた (15)。妊娠期間の 6~ 21日

のラットに， 0.30， 125mg/kg体重/日の投与をしたところ，着床場所の数，妊娠，吸収，

胎児等には影響を及ぼさなかった。しかしながら，最も高い投与グループの胎児の中に，

頭部の骨化の遅れの発生率が増加していることが観察された (17)。

変異原性及びその他の関連症状

代謝活性化の有無にかかわらず， 1，2ジクロロプロパンはサルモネラ菌において変異原

性を示した (12，18， 19) 0 1，2-ジクロロプロパンは，ラットの肝臓ホモジネート (S9画分)

により代謝活性化の条件下で，Aspergillus nidulans (為巣性鞠菌)においても変異原性を

示した。しかし，Salmonella coelicolor中では活性化なしの条件下で前進性突然変異を起こ

さなかった。姉妹染色体交換と染色体異常は，in vitroにおいて代謝活性化の有無にかか

わらず， 1，2ージクロロプロパンに暴露したチャイニーズ、ハムスターの卵巣由来細胞に誘導

された (12)。

発ガン性

1，2ージクロロプロパンは， 125， 250 mg/kg体重/日を投与した雌雄の B6C3F1マウスに，

肝細胞新生物，主に腺腫の発生率に有意な増加を引き起こした。 F344ラットでは，特定

の腫場型の発生率に統計学的に有意な増加はなかった。しかしながら， 250mg/kg体重/

日を与えられた雌のラットの乳腺ガンの発生率には統計学的に有意ではないが最低限の増

加があった。これは雌のラットに発ガン性を発生させる可能性を疑わせる証拠であるとみ

なされた (12)。

15.13.6 ヒ卜への影響

1，2-ジクロロプロパンの摂取した場合，臨床上での兆候は，胃腸系(吐き気，胃炎，恒

吐)，中枢神経系(目舷，方向感覚の喪失，頭痛，昏睡)，腎臓衰弱，肝臓壊死などであ

る。また呼吸器系，心臓，血液に対する影響も記述されている (2)。

15.13.7 暫定ガイドライン値

IARCは， 1，2ージクロロプロパンをヒトへの発ガン性に関して分類ができないとするグ

ループ3とした。これは 動物実験での限られたデータのみでヒトでのデータがないため

である (20)。

n
h
v
 



ラットに週 5日の割合で 13週間経口投与し，様々な体系的な影響を調査した結果，

LOAELは100mg/kg体重/日とされた (15)0 10000の不確実係数(同一種内及び異種聞の

差異による 100，NOAELの代わりに LOAELを使用したための 10，そして動物への発ガ

ン性に関する限られた証拠と限られた毒性データベース及び，特に生殖への影響などを考

慮した 10)の採用によって， TDIは7.14μg/kg体重とされた。飲料水へは TDIの 10%が

割り当てられ，暫定ガイドライン値は 20μg/l (丸めた数値)である。
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15.14 1，3-ジク口口フ.口/'¥ン

15.14.1 一般情報

存在形態

CAS no. 142-28-9 

分子式 C3H6Clz 
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物理化学的性質 (1)11 

性質

融点

沸点

密度

水溶解度

主な用途

値

-99SC 

120AC 

1.1876 g/ cm3 (25
0

C) 

2800mg/l (25
0

C) 

1，3ジクロロプロパンは有機物の合成におけるアルキル化斉11，環形成剤及び重合触媒ま

たは促進剤として使用される (2)0 1，3ージクロロプロベンを含む土壌くん蒸剤の汚染物質

として見られる場合もある。

15.14.2 分析方法

1，3ージクロロプロパンは飲料水中の揮発性有機ハロゲン化合物の分析に使用されるパー

ジ・アンド・トラップ，ガスクロマトグラフ法により分析される (3)。質量分析計は同定

のため使用し，検出限界は 0.10μg/lである (4)。

15.14.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

水

オハイオ川とその支川において， 1，3-ジクロロプロパンは 0.8μg/l以下の濃度で検出さ

れた (2)。飲料水中の濃度のデータは文献では見つからなかった。

15.14.4 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

1，3ジクロロプロパンのイヌの LD50は経口投与で 3.0g/kg体重であった (5)。経路不明

(消化管のわずかな炎症が報告されていることから経口投与であると考えられる)の暴露

でのマウスの LD50は3.6g/kg体重であった (6)。

短期暴露

1，3ージクロロプロパンはマウスの剃った背の皮膚で軽い皮膚炎を引き起こした。白血球

と網状赤血球の増加を含む末梢の血液変化が動物の皮膚への暴露で観察された (7)。

変異原性及びその他の関連症状

変異原性試験で， 1，3ジクロロプロパンはプレートあたり 10μmolまたはそれ以上の濃

度で代謝活性化の有無に関わらず，Salrrumella伸himuriumTA100株において突然変異を

引き起こした (8)。代謝活性化の有無に関わらず S.ゆhim仰 umTA1535菌株でも突然変

異を起こした。 S.砂himuriumTA98， TAlOO， TA1537及び TA1538株，Escherichia coli 

1) 空気中の換算係数 1pp叩 =4.62mg/m3
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WP2及ぴWP2uvr A株あるいは Saccharomycescerevisiae JDL株において，化合物は代謝

活性化の有無に関わらず突然変異を起こさなかった (9)。

15.14.5 結論

細菌を用いた試験で， 1，3ージクロロプロパンは遺伝毒性があるかもしれないという結果

が得られている。しかし，飲料水による暴露に関連した短期，長期または生殖毒性データ

はなかった。得られたデータはガイドライン値を勧告するには不十分で、あると考えられ

た。
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15.15 1，3-ジクロロフ.ロハ:ン

15.15.1 一般情報

存在形態

化合物

異性体混合物

c伝一異'性体

trans異性体

分子式は C314CIz

物理化学的性質 (1-2) 1) 

↑生質

沸点(OC)

25
0

Cの密度 (g/cm3)

25
0

Cの蒸気圧(kPa)

250Cの水溶解度(g/l)

CAS no. 

542-75-6 

10061-01-5 

10061-02-6 

オクタノール/水分配係数(log表示)

主な用途

as一異性体

104 

1.22 

5.7 

2.7 

1.6 

trans-異性体

112 

1.22 

4.5 

2.8 

1.6 

1，3-ジクロロプロベンは主に砂質土壌で育つ作物につく線虫の防除のために広範囲に使

用される。

環境中の挙動

1，3ジクロロプロベンが爆蒸剤として使用されると，環境中に放出される。 1，3-ジクロ

ロプロベンは土壌と表流水の両方か大気中に揮散し，光分解で減少する。加水分解と微生

物分解によっても環境中から 1，3ージクロロプロベンが除去される (2)。

15.15.2 分析方法

水中の揮発性有機化合物のための標準のパージ&トラップ.キャピラリーガスクロマト

グラフ法である EPAメソッド(米国環境保護庁標準法)524.2 (3)と502.2(4)は 1，3-ジク

ロロプロベンを分析するために適した方法である。検出限界は 0.02から 0.05μg/lの範囲

と考えられる。

15.15.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

水

1，3ジクロロプロベンは米国において，表流水 1088試料のうち 41試料で，また地下水

3949試料のうち 10試料で検出された。 1，3ージクロロプロベンの検出可能な濃度を含む全

1) ダウケミカルによるデータも含む。空気中の換算係数 1ppm=4. 54 mgfm3 
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試料の 85%値は表流水で1.3μg/l，また地下水は 3.4μg/lであった 1)。これらのデータは

確認されていないので，注意して取り扱わなければならない。

15.15.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

1，3ジクロロプロベンは皮膚，呼吸器及び消化管から吸収される (1)。ラットに経口投

与すると，投与量の約 90%が吸収された (5)。ラットに経口投与した C1S 及びtrans-1，3ー

ジクロロプロベンは 24-48時間で主に尿中に排出された (5，6) 0 C俗ー1，3ージクロロプロ

ベンはおそらく中間体としてグルタチオン抱合体に代謝され，メルカプツール酸経路を経

て，システイン誘導体として尿中に排出される o cis-1，3ージクロロプロベンの主な尿中代

謝物 (92%) はNーアセチルーs[(cis) -3クロロプロップ 2ーエニル]システインであった

(6)。

15.15.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

雄と雌のラットにおける 1，3-ジクロロプロベンの経口投与の急性 LD50はそれぞれ 713

と740mg/kg体重であった (7)。マウスにおける経口の LD50は640mg/kg体重であった。

ウサギにおける経皮の LD50は504-2100 mg/kg体重であった (8)。

短期暴露

1，3-ジクロロプロベンのラットへの経口投与(週 6日， 10または 30mg/kg体重， 13週

間)では，腎臓重量が増加した (9)0 7h/日， 5日/週， 13.6mg/m3を6ヶ月間の吸入暴露

した場合，腎臓の変色と腎臓からの尿細管の肥大が起きた (7)。

長期暴露

1，3-ジクロロプロベンを B6C3F1マウスに 6h/日， 5日/週， 91または 270mg/m3を24

ヶ月間吸入暴露させた結果，腸脱上皮の増殖が観察された (10)0 1，3ジクロロプロベンを

有効成分とする Telonenをコーンオイルに混合して， 0，50または 100mg/kg体重の投与

量で B6C3F1マウスに，3回/週， 104週経口投与した結果，跨脱上皮と腎臓水腫の増殖が

みられた (11)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

経口投与による 1，3ジクロロプロベンの生殖毒性の研究論文は入手できなかった。雄

雌の Wistarラットに工業製品 D-D (28%ω-異性体， 27% trans-異性体)を 0，64， 145 

または 443mg/m3で 10週間経気道暴露させた研究では，雄と雌の交配，繁殖力，生殖指

数は変化なく，仔の大きさと体重は正常で 4日間子犬の生存には影響なかった (12)。

妊娠した Fischer344ラットで 1，3ージクロロプロベンを経気道暴露させた場合の胎仔の

1) STORET water quality file. US Environmental Protection Agency， 0血ceof Water (data file search con-

ducted in May 1988).) 
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発育への影響に関する研究では， 1，3-ジクロロプロベンを妊娠 6-15日目に 6h/日，

0，91， 270または 540mg/m3暴露させた。 540mg/m3における影響は，投与量に応じた母

親の体重の低下，食餌摂取量の有意な低下及び水摂取量が減少し，270mg/m3においては

腎臓の相対重量の有意な増加及ぴ肝臓の絶対重量が減少した (13)。

変異原性及びその他の関連症状

市販の 1， 3 ジクロロプロベン製剤または純粋な α~S と trans-1 ， 3 ジクロロプロベンの混

合物 (14)及び純粋な αs-1，3-ジクロロプロベン (15)の試験結果は，Salmonella tyPhimurium 

TA1535とTA100において代謝活性化の有無に関わらず陽性であり， 1，3-ジクロロプロベ

ンが直接変異原物質であることを示していた。陽性の結果は市販の 1，3ジクロロプロベ

ン製剤と純粋な異性体の混合物において代謝活性化の有無に関わらずTA1978でもまた報

告された (14)0 1，3ージクロロプロベンは大腸菌 BrWp2を用いた復帰突然変異試験及びS.

ち少himuriumG46を用いたマウスの宿主経由試験では陰性であった (16)。

発ガン性

コーンオイルに混合した TeloneIIを0，25または 50mg/kg体重の投与量で F344ラッ

トに週3回経口投与した(各投与量につき雌雄各 77匹，各投与量につき雌雄各 52匹は発

癌性試験において 104週間強制経口投与を行い，残りについては補助的な研究として雌雄

各 5匹を 1，3ージクロロプロベン投与 9，16， 21， 24及び27ヶ月間後にと殺した)。処理群

で死亡率の増加は認められなかった。腫蕩性の病変は前胃の鱗状細胞乳頭腫(雄のラット

: 1/52 ; 1/52 ; 9/52 ;雌のラット;0/52 ; 2/52 ; 3/52)，前胃の鱗状細胞癌(雄の

ラット:0/52 ; 0/52 ; 4/52)及び肝臓の腫傷性の小塊(雄のラット:1/52 ; 6/52 ; 

7/52)が含まれた。前胃腫蕩の発生率増加は，両処理群の雄雌のラットで前胃基底細胞過

形成陽性の傾向を伴っていた。ラットでは試験を行った最高投与濃度 (50mg/kg体重)

はおよそ最大許容投与量レベルであった (11)。

B6C3F1マウス(各投与量につき雌雄各 50匹)について 3回/週で 104週間， 0，50また

は100mg/kg体重の投与量で，コーンオイル中の TeloneIIを経口投与した。調査を開始

して約 1年後，対照群の雄マウスにおいて心筋層の炎症による過大な死亡率のため，この

研究の結果と NationalToxicology Program (NTP)の過去の対照データをもとに発癌性に関

する結論を導いた。雌のマウスの腫場性の病変は前胃の扇平上皮細胞乳頭腫 (0/50，

1/50， 2/50)，前胃の扇平上皮ガン (0/50，0/50， 2/50)，腸脱の移行性細胞ガン腫

(0/50， 8/50， 21/48)及び液胞状/細気管支状の腫蕩(0/50，3/50， 8/50)が含まれた。腫

場の発生率は雄のマウスで有意に増加しなかった。 100mg/kg体重の雌雄のラットで，前

胃腫傷発生率の増加は胃の上皮細胞過形成の発生率増加を伴っていた。雌雄マウスの両処

理群で，腸脱の移行性細胞ガン腫発生率の増加は，跨枕の過形成の陽性傾向を伴ってい

た。雄のマウスでは，腫傷の発生率は有意に増加しなかった。

NTPの経口投与実験(11)では，前胃の乳頭腫，癌及び過形成を引き起こすエピクロロ
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ヒドリン (1%) (17)が安定剤として添加されていた。 NTPの試験で採用された強制経口

方法は，短期間ではあるが，適用部位において飲水投与試験に類似したエピクロロヒドリ

ンの濃度を示した可能性がある (17)。もしこれが正しければ， NTPの試験では，前胃の

乳頭腫と癌の発生にエピクロロヒドリンが関与していた可能性がある。

Telone IIの蒸気 (0，23， 91及び270mg/m3) を2年間 Fischer344ラットに暴露させた

結果，腫蕩の発生率は増加しなかった (18)0 B6C3F1マウスに同様に暴露させた場合の唯

一の腫傷発生の影響は，雄の 270mg/m3暴露で良性肺腫蕩(気管支肺胞の腺腫)発生率

の増加であった (10)。

15.15.6 ヒトへの影響

唯一の明らかになっているヒトの致死例は，投与量未知の D-D混合物を偶然摂取した

後，数時間で起きた。症状は腹部の痛み，日匝吐，筋肉収縮，及び肺水腫であった。胃の洗

浄による治療法は失敗した。 6.8g/m3以上の濃度において，1，3-ジクロロプロベンの吸引

は，あえぎ，せき，胸骨下の痛み及び極端な呼吸の困難を生じた (19)。

1，3ージクロロプロベンを含む 3種類の化学物質に暴露した全部で 64人の男性労働者に

ついて，繁殖力に対する有害作用の評価を実施した。対象の集団を暴露5年以下のグルー

プと 5年を越えるグループに分割した。正常な形の精子の数とパーセンテージを主な変化

として評価された。繁殖力への有害作用はなにも観察されなかったが (20)，暴露群の調

査参加者の割合はわずか 64%であった。

15.15.7 ガイドライン値

1，3-ジクロロプロベンはグループ 2B (発ガン物質の可能性)に分類され，実験動物に

おいて発ガン性の十分な証拠があったと IARCは結論を下した (21)0 1，3ージクロロプロベ

ンは直接変異原物質でもある。雌のマウスにおける 2年間の NTP経口投与の調査(11)で，

肺と腸脱の腫虜の観測と線形の多段式モデルの使用に基づいて， 10-4， 10-5及び 10-6の

生涯発癌リスクを伴う飲料水濃度(ガイドライン値)は，それぞれ 200，20及び2μg/lと

評価された。
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15.16 ジブロモ工チレン

15.16.1 一般情報

存在形態

CAS no. 106-93-4 

分子式 C214Br2 

ジブロモエチレン (EDB) のIUPAC名は 1，2-ジブロモエタン
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物理化学的性質

性質

融点

沸点

密度

水溶解度

オクタノール/水分配係数

蒸気圧

主な用途

値

9.3
0

C 

131.5"C 

2.17 g/ cm3 (20
0

C) 

4.3g/1 (20
0C) 

86 

1.5kPa (20
0

C) 

EDBは害虫，特定の昆虫及び線虫に対する慎蒸剤として使用されているが(1)，いくつ

かの国ではこの目的の使用については 禁止または制限されている。主に有鉛ガソリン中

に使用されるが，わずかに，溶剤，防水加工剤や製剤にも用いられる (2)。

環境中の挙動

気化された EDBは大気中で光化学的反応により生成したヒドロキシラジカルと反応す

る。半減期は 32日(3)。

表流水中では，蒸発がEDBの除去において重要な機能を果たす。半減期は 1-5日の

範囲である。地下水中では非常に安定で，特に嫌気的条件下では，半減期はlOOCで約 20

年である。臭化物，エチレン，エチレングリコール及び二酸化炭素への EDBの加水分解

が，土壌中で起こる。臭化ピニルの形成は，実験室条件下のみで見られた (2，3)。

15.16.2 分析方法

気相抽出(パージ)を行い，電子捕獲検出器 (ECD) 付ガスクロマトグラフィーで

EDBの定量を行う。この方法で水道水と河川水において，約 0.01μg/lの検出限界が可能

である (4)。

15.16.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

大気

米国において，空気中の EDB濃度は田舎では 0.6ngμg/m3以下で，都市部と近郊では

80 -460 ng/m3 (平均 200ng/m3) であると報告された (4)。

水

EDBは，主としてガソリン流出や農業で使用された場合に地下水中で検出される。農

業地域における地下水中において， 0.01 -15μg/l 濃度が報告されている (2)。

食物

処理と貯蔵条件によっては，加工食品中に EDBが存在するかもしれない。穀物，オー

ト麦及び果物では mg/kgレベルだが，白色と完全(フスマ入り)小麦粉のパン中では
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μg/kgレベルである (3)。

15.16.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

ラット及びブタでは， EDBは経口，経皮及び吸入暴露により容易に吸収される (5，6)。

摂取後，代謝物の濃度は肝臓と腎臓中において最も高い (6)。

ラットでは， 2つの主な代謝経路によって， EDBの生物学的影響の原因と推測される

代謝物を生じる。酸化的な経路で生じる 2ーブロモアセトアルデヒドは，肝障害のような

ある種の病理組織学的変化に関連している (6，7)。抱合反応によって生成する別の代謝物

はDNAへの結合，すなわち変異原性の原因となると考えられる。抱合反応により代謝さ

れる EDBは酸化的な経路によるものの 4倍である (6)。ブタ ラット及びマウスでは代

謝物は主に尿中に排出される (6)。

15.16.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

EDBを経口投与した場合，急性の LD50はラットでは 117-146 mg/kg体重，モルモッ

トでは 110mg/kg体重及び雌ウサギでは 55mg/kg体重であった (6)。

長期暴露

ラット及びマウスにおける 2年間の強制経口投与において，非腫傷性の影響が両動物種

の前胃(角質増殖)と皐丸(萎縮)とラットの肝臓(肝炎)及び腎皮質(変性)でみられ

た(8)0 F344ラットと B6C3F1マウスの慢性吸入試験において EDB投与は両動物種の死

亡率増加と呼吸器系における非癌性の障害(炎症，上皮の増殖，扇平上皮化生)，ラット

の肝臓壊死，腎症，及び精巣，副腎皮質及び網膜の変性に関連していた (9)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

EDBを4mg/kg体重/日の投与量で雄ウシに 2-3週間経口投与した結果，異常な精子

の形成が認められた。 2mg/kg体重/日の投与量では雌ウシと雌ヒツジの生殖能力に影響

はみられなかった。 50-320 mg/kgのEDBを含む飼料を与えたメンドリは小さな卵を産

んだ。最高投与量を 6週間与えると，産卵は非可逆的に途絶えた。

変異原性及びその他の関連症状

zn vtVOのヒト及び、げっ歯類細胞において. EDBは姉妹染色分体交換，突然変異及び不

定期 DNA合成を引き起こした。げっ歯類では in vitro及びznvtVOでDNA鎖切断がみら

れた。

発ガン性

げっ歯類において， 3種類全ての暴露経路で EDBに発癌性があることが証明されてい

る。

コーンオイルに混ぜた EDBを週 5回， Osborne-Mendelラット(被験物質投与群は各投
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与量につき雌雄各 50匹，対照群は雌雄各 20匹)に時間加重平均投与量として雄は 38ま

たは 41mg/kg体重/日，雌は 37または 39mg/kg体重/日の投与量で経口投与した。実験

の途中で強い毒性と早期の死亡が認められたため，高投与群の投与量を再調整し，雄は

49週間後，雌は 61週間後に実験を終了した。雌雄において，前胃の早期扇平上皮細胞癌

(組織損傷が先攻する接触癌)が認められ，発生率は雄で 0/20，45/50及び33/50で，雌

で0/20，40/50及び29/50であった。雌で肝臓癌が観察され，牌臓の血管肉腫(投与部位

から離れた所では比較的希な腫傷)が雄の対照群，低投与量群及び高投与量群でそれぞれ

0/20， 11/50， 4/50の発生率でみられた (18)。

同様の実験が， B6C3F1マウスでも行われ，0，62または 107mg/kg体重/日(加重平均

平均投与量)の EDBを，試験を 90週で終了した雌の低投与群を除いて， 78週間 B6C3F1

マウスに投与した。 EDBは雌雄で前胃の扇平上皮細胞癌と肺胞及び気管支梢の肺腫蕩を

引き起こした (8)。

マウスとラットにおける長時の経気道暴露実験において， EDBは雌雄で鼻腔の腺腫と

癌，牌臓の血管肉腫及び乳腺腫を引き起こした。雄ラットの鞘膜中皮腫と雌雄の肺腫場の

発生率増加が観察された (9)。マウスに経皮投与した EDBは皮膚と肺の腫蕩も誘発した

(12)。

15.16.6 ヒ卜への影響

EDB65mg/kg体重を摂取した成人女性の死亡事例が一例報告されている (6)。長期にわ

たる EDBとの接触は皮膚炎を引き起こした (3)。長時間の職業的な暴露は精液の質に影

響を及ぼす。対照と比較して EDBに暴露したヒトでは，精子数，精子の生存率及び自発

運動能のある精子の比率の統計的に有意な減少，及び特定の形態的な異常(先細の頭，欠

落した頭及び異常な尾)をもっ精子の割合の増加が観察された (3)。噴霧作業や果物包装

作業中に職業的に EDBに暴露したヒトでは姉妹染色分体交換はみられなかった (11)。

1987年に IARCは3例の研究をもとにして，ヒトに対する発癌性の証拠は不十分であ

ると結論づけた(14)。最初の研究では それぞれ 1920年代半ばと 1942年以来 2つの工場

で EDBに暴露した 161人の死亡率を観察したものであった。 1976年 1月 1日までに 36

人の労働者が死亡したし，そのうち 7人の死因が癌であった(予想では 5.8人) (15) 0 2 

番目の研究では，化学工場に勤めている 2510人の男性の労働者の死亡者数を調査した。

EDBは使用されていた数種類の化学物質の 1つであり，明らかに混合暴露の主要成分で

はなかった。いかなる部位においても，統計学的に有意な癌の増加は認められなかった

(16) 0 3番目の研究では，他の化合物とともに EDBに暴露した可能性のある米国の穀物

労働者の死亡者率の調査でリンパ腫の増加が認められた (17)。
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15.16.7 結論

1987年に IARCは，ヒトに対する発癌性の証拠は不十分であるが，動物データは発癌

性を立証するのに十分であるとして， EDBをグループ 2Aに分類した (14)0 EDBはzn

vitroと及び tnVlVO試験の両方で遺伝毒性のあることが明らかにされている。

EDBは遺伝毒性発癌物質であるように考えられるが，現在までの研究では数学的なリ

スク外挿には不十分である。したがって， EDBのガイドライン値を導くことはできなか

った。新たなデータが得られ次第 EDBの再評価を実施すべきである。
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15.17 ヘプタクロルとヘプタクロル工ポキシド

15.17.1 一般情報

存在形態

化合物

ヘプタクロル

ヘプタクロルエポキシド

CAS no. 

76-44-8 

1024-57-3 

分子式

ClOH5Ch 

ClQH5Ch0 

ヘプタクロルは， 1， 4， 5， 6， 7， 8， 8-ヘプタクロル 3a，4， 7， 7a-テトラヒドロー4，7ーメタ

ノ1Hインデンの総称である。ヘプタクロルエポキシドは， 2， 3， 4， 5， 6， 7， 7ーヘプタクロ

ロー1a，1b， 5， 5a， 6， 6a-ヘキサヒドロー2，5-メタノー2Hインデン (1，2b)オキシレン(1)の総

称である。
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物理化学的性質 (1- 7) 

性質

融点 (OC)

ヘプタクロル

93 

比重 1.57 -1.59 

蒸気圧 53 X 10-6 kPa (25
0

C) 

オクタノール/水分配係数(log表示) 3.87 -5.44 

水溶解度 0.056mg/l (25
0

C) 

快適・利便上の性質

純粋のへフ。タクロルは樟脳臭を有する白色の結晶体である。

主な用途

ヘプタクロルエポキシド

160 -161.5 

(純度 99.5%)

53 X 10-6 kPa (250C) 

4.43 - 5.40 

0.35mg/l (25
0

C) 

ヘプタクロルは土壌処理剤や種子処理剤(トウモロコシや小型の穀粒，モロコシ)とし

て，又は群葉に直接使用される。これは農耕地及び非農耕地の両方でアリ，ネキリムシ，

うじ，シロアリ，アザミウマ，ゾウムシ，多足類，ならびにその他の多くの害虫を防止す

るために使用される。さらに家庭における昆虫の駆除や人間や家畜の被害の防止にも使用

される (5)。多くの国ではへプタクロルは使用が禁止されていたり，又は表面下への注入

の場合に限って使用が認められている。

ヘプタクロルエポキシドは市場で入手することはできないが，ヘプタクロルの酸化物で

ある (1)。

環境中の挙動

ヘプタクロルは土壌内で穏やかに持続し，その大部分がエポキシドに変換する。ヘプタ

クロルは，光分解や酸化，蒸発によって著しく影響を受ける (6，8， 9)。また土壌の粒と結

びつき，ゆっくりと移動する (10)。条件次第ではヘプタクロルの土壌中の半減期は 2年に

も達する (11)。ヘプタクロルエポキシドは他の化学薬品や土壌中での生物学的な変化に対

し抵抗性が強い。また土壌の粒と結びつき，ゆっくりと移動する (10)。各種の土壌内での

半減期は数年に及ぶと報告されている (12)。

蒸発が顕著であると思われる (13)水中環境におけるヘプタクロルエポキシドのレベルの

低減に関しては，光分解や酸化，加水分解，生物学的反応は重要な役割を果たすとは言え

ない (6，8)。

15.17.2 分析方法

ヘプタクロルは水試料を液一液抽出し，引き続きガスクロマトグラフ法によって測定す

る。検出及び測定は電子捕獲型又は電気伝導度検出器付ガスクロマトグラフ法によって行

われる。この測定方法の感度は 1-10ng/l (14)である。
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15.17.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

大気

1971に米国で行われた研究によれば， 9の都市の内 3都市のサンプルから最大レベル

19.2ng/m3のヘフロタクロルが検出された (15)。米国の綿花栽培地帯で， 1972年から 1974

年に採集されたサンプル空気中ではヘプタクロルの最大レベルは 0.8ng/m3であった

(16)。

水

ヘプタクロル及びヘプタクロルエポキシドは，飲料水中で ng/lレベルで検出されてき

た(17-19)。へプタクロルエボキシドは，米国及びヨーロッパ内の 7か所で飲料水や地

下水，地上を流れる雨水，河川の水で発見されており，堆積物や湖沼，河川，水道水，下

水の生物学的処理施設の廃水で、は同様のおか所で検出されている (19，20)。

食物

ヘプタクロル及ぴヘプタクロルエポキシドは，多くの食品中に検出されている (21，

22)。また，母乳がヘプタクロルエポキシドで汚染される場合がある (23)。米国食品医薬

品局 (USFood and Drug Administration) の指導による全食品調査によれば， 25才から 30

才の人の推定 1日当たりのヘプタクロル及びヘプタクロルエポキシドの摂取量はそれぞれ

0.007μg及び0.184μgであった (24)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

ヘプタクロルエポキシドに対する暴露の最大原因は日常の飲食物であると考えられる。

15.17.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

ラットに腹腔内投与したヘプタクロルは胃腸管から速やかに吸収される (25)。ヘプタク

ロルエポキシドは，ラットやイヌの体内全体に分布する (25，26)。ヘプタクロルはラット

で は代謝によって ヘプ タク ロル エポ キシドと 1 ヒドロキシクロルデン (1-

hydroxychlordene) 及び 1 ヒドロキシー2，3エポキシクロルデン (1-hydroxy-2，3 

epoxychlordene) に変化し，これらは主要な糞中代謝物である o in vitroでの研究で，ヘプ

タクロルエポキシドの生成量はヒトよりもラットの方が多いこと，また，一般的に両動物

種における代謝は同等であることが明らかにされている。糞はラットによるヘプタクロル

の主要な排地経路である (27)。

15.17.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

ラット，マウス，ウサギ¥モルモット，ハムスター及びニワトリにおいては，ヘプタク

ロルの経口 LD50は40から 260mg/kg体重の範囲である (28)。
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短期暴露

ヘプタクロルを含む飼料を， 7 -12mg/kg体重/日で 14日間及び 1mg/kg体重/日で 5

-7日間投与したラットで重篤な肝障害や肝機能の変化が報告されている (29，30) 

長期暴露

雌雄のラットに， 0， 5， 10， 20， 40， 80， 160及び300mg/kgのヘプタクロルエポキシドを

混合した飼料を 2年間投与した。 80mg/kg以上の濃度では 2-20週間で 100%が死亡し

た。 40mg/kgでは雌ラットは 54週間以内に全て死亡したが，雄の死亡率には 104週まで

影響は認められなかった。 20mg/kg以下のヘプタクロルエポキシドを混合した飼料では

雌雄とも疾病の兆候はみられなかったが， 10mg/kgを越える濃度の雄ラットと 5mg/kg

の飼料を与えた雌ラットで肝臓重量の増加が認められた (31)。

0， 0.5， 2.5， 5.0また 7.5mg/kgのへプタクロルエポキシドを含む飼料を 5匹のイヌに 60

週間投与した。ヘプタクロルエポキシドの投与に起因する死亡は発生しなかった。雄のイ

ヌの体重は飼料中の化合物の濃度に反比例して増加したが，雌については正常であった。

肝臓重量は 5.0mg/kg以上で増加した。肝臓の変性は 7.5mg/kgの1匹についてのみ認め

られた。この研究結果から NOAELとして 2.5 mg/kgが得られ，これは 0.06mg/kg体重/

日に相当する (31)。

2年間にわたる研究において 0，1， 3， 5， 7及び10mg/kgのへプタクロルエポキシドを含

む飼料を投与したイヌでは，最高濃度で肝臓重量の増加および最低濃度を除く全ての投与

群で肝臓の病理組織学的変化の発生率増加(小葉中心または散在した肝細胞の肥大及び空

胞化)が認められた。同様の病理組織学的変化は回復期の 6ヶ月間にわたって持続した。

NOAELは1mg/kg飼料であり，これは 0.025mg/kg体重/日に相当する (32)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

記述内容が不十分であるが，ヘプタクロルを投与したラットでの数世代にわたる研究に

よれば，出生仔数とその生存率が減少し，子イヌで白内障の発生が認められた (33)。ヘプ

タクロルに暴露したラット ウサギ ニワトリまたはピーグル犬で、は催奇形性の兆候はみ

られない (28)019.5mg/kgのヘプタクロルを含む飼料を 90日間投与したラットでは，前

立腺においてアンドロゲンレセプター部位，核酸及びタンパク質の減少が認められた

(34)。

雌マウスに 25mg/kg体重のヘフ。タクロルを週 1回の割合で 3回注射すると，受胎能が

抑制された。エストロゲン代謝の克進とエストロゲンの向子宮作用の低下が認められた。

ラット子宮のエストロゲンに対する反応の抑制がみられた。 LOAELは5mg/kg体重/7日

間であった (35)。

1， 3， 5， 7及ぴlOmg/kgの濃度のヘフ。タクロルエポキシドを含む飼料を投与したイヌで

の2世代にわたる研究では，最低濃度を除く全ての投与群において F2の仔イヌの死亡率

増加が認められた。この結果に基づく NOAELは1mg/kgであり，これは 0.025mg/kg体
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重/日に相当する (32)。

変異原性及びその他の関連症状

ヘプタクロルはマウスでは優性致死突然変異を誘発しなしミ。ある研究によれば，ヘプタ

クロルはヒト繊維芽細胞において不定期 DNA合成を誘発したが， p甫乳動物培養細胞では

この修復合成は増加しなかった。ヘプタクロルは晴乳動物細胞聞のコミュニケーションを

抑制した，ラット培養肝細胞で変異原性は認められなかった。へプタクロルはショウジョ

ウパエ (Drosophila)の伴性劣性突然変異や酵母の遺伝子突然変異は誘発しなかった。植

物では変異原性が認めらたが，細菌では認められなかった。工業製品のヘプタクロルでは

陽性の結果が得られ，市販製品では陰性であったという報告がある。ヘフ。タクロルはプラ

ズミド DNAの切断を誘発しない (36)。

発ガン性

約 20%のクロルデンを含むヘプタクロルをマウスに経口投与すると新生物の発生が認

められた。ラットでの研究結果からは明確な結論は得られなかった。ヘプタクロルをマウ

スに経口投与すると， N ニトロソジ、エチルアミンによる肝癌の発生率が増加する (36)。

15.17.6 ヒ卜への影響

クロルデンを含むヘプタクロルの急性暴露(摂取または経皮，吸入による)の臨床例で

は，実験動物の場合と同様の中枢神経系への影響(例えば過敏症，唾i夜分泌、過多，呼吸困

難，筋肉の震え，痘筆)が報告されている (37，38)。へプタクロルはヒトに対し発ガン性

を示さない (39-42)。

15.17.7 ガイドラインf直

IARCは 1991年にへプタクロルの評価を実施し，動物における発癌性の証拠は十分で、

あるがヒトにおける証拠は不十分であるとの結論から，へプタクロルをグループ2Bに分

類した (43)。

JMPRは数回にわたってヘプタクロルの評価を実施しイヌを用いたこつの研究から得

られた NOAELO.025mg/kg体重/日を基に，不確定係数を 200 (種差及び個体差として

100， 2はデータの不適正によるもの)として， 0.1μg/kg体重/日の ADIを1991年に決定

した (32)。主要な暴露は食物によるものであると考えられるので， ADIの 1%を飲料水に

配分したガイドライン値は 0.03μg/lである。
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15.18 ヘキサク口ロベンゼン

15.18.1 一般情報

存在形態

CAS no. 118-74-1 

分子式 C6Cl6 

物理化学的性質 (1~ 4) 

融点

i弗点

蒸気圧

水溶解度

オクタノール/水分配係数

主な用途

230
0

C 

322
0

C (昇華)

1.45 X 1O-3Pa (200

C) 

5μg/l 

5.2 (log表示)

ヘキサクロロベンゼン (HCB) は，コムギの棲小黒穂病，すなわち Tilletiacontraversa 

によって生じる土壌及び種子に発生する病気の防止に使用される優れた防カビ剤である。

多くの国ではその生産ならびに防カピ剤としての使用が停止されている。これは現在では

主として各種の化学的プロセスの副産物，又は殺虫剤中の不純物として出現している

(2， 5)。

環境中の挙動

HCBは広く存在する汚染物質である。それは大気中で緩慢に光分解し，その半減期は

約 80日である (6)。その水溶性は極めて低いが，その比較的低い蒸気圧にも係わらず，顕

著な割合で水から蒸発する (4，7)。水中で、の主要な化学反応は緩慢な光分解で、あり，無害

な水酸化物と酸化物になる (6)。地表水や，スラッジ，又は土壌懸濁液内の HCBの生物
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内変化は極めて少ない，すなわち<0.1%が 5-7日で二酸化炭素に変化する (8)0 HCB 

は土壌や堆積物によく吸収される。非生物的な，また生物的な分解に対する抵抗性が強

く，またオクタノール/水分配係数が大変高いので，水性生物に蓄積されやすい (9)。

15.18.2 分析方法

水中の HCBはヘキサンで抽出し，次いで電子捕獲型検出器を使用してガスクロマトグ

ラフ法で測定する。この方法の検出限界は 5ng/1である (10)。

15.18.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

大気

大気中の HCB濃度は殆ど測定されておらず，定量化は困難である。米国とスカンデイ

ナピアでそれぞれ 1-24と0.1μg/m3のレベルが報告されている (11，12)。

水

1984年に米国で試験が行われた 104の表流水と 12の地下水では HCBは検出されなか

った(検出限界 0.1μg/l) (13) 0 1970年から 1983年の聞に，最大濃度 0.12mg/lのHCB

がライン川で検出された。 1983年以降はこれは著しく減少した。堆積物の濃度は表流水

のそれに比較して約 1000倍である (14)。

食物

HCBはそれが防カピ剤として使用されたり，土壌の汚染源である場合に作物に吸収さ

れる。ニンジンは HCBに対して高い親和性を示す (14)。過去のチェコスロパキアの農業

地帯では， HCBは1975年から 1983年にわたり，殆どすべての食品連鎖において検出さ

れ，コムギ，ウシの乳脂肪，及びヒトの母乳において最大のレベルであった (15)。また表

流水から捕獲された多くの魚からも検出され，ライン川で捕獲された魚から 0.3mg/kg以

上のレベルで発見された (16)。海水魚、よりも淡水魚のほうが多量の HCBを含んでいた

(17)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

魚、は工業廃棄物によって汚染され，動物性食品は HCBによって処理された動物用飼料

によって汚染され，また作物は土壌と殺虫剤によって汚染されるけれども (13)，恐らくは

HCBに対する暴露の主要な経路は食餌であると考えられる (13)01978年にオランダでは

1日当たりの HCBの摂取量はく1-12μgの範囲であり，中央値は 1μgであった (14)。

1981年から 1982年の米国における食物による推定摂取量は， 2μg/kg体重/日であった

(18)。

15.18.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

HCBは水性懸濁液や結晶固体を投与した場合よりも，オリーブオイルで投与した場合
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の吸収率の方が高い (80%対 20%) (19)。雄ラットに投与すると，脂肪組織，骨髄，皮

膚，ハルダー腺，鼻粘膜及び包皮腺内で最大濃度が検出された (20)。

HCBはゆっくりと代謝されて塩素数の減少したベンゼン，塩素化フェノール類及ぴそ

の他の低分子代謝物を生じる。また，グルクロン酸抱合体やグルタチオン抱合体も検出さ

れている (21)。大部分は未変化体として糞中に排j世され，少量(約 5%)が極性代謝物と

して尿中に排池される (22)。乳汁中への分泌はウシやマウスでは HCBの有効な排j世経路

であるカえヒトの土品合には当てはまらない (23)。

15.18.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

いろいろな動物種について 1000から 10000mg/kg体重以上の LD50が報告されている。

観察された症状は壇壁，震え，虚弱，運動失調，麻痩及び病理学的変化であった (24)。

短期暴露

HCBをSwissマウス (0，100または 200mg/kg)， Sprague-Dawleyラット及び Syrian

ゴールデンハムスター (0，200または 400mg/kg) に食餌とともに 90日間投与した。その

結果，牒臓及び肝臓での重篤な血鉄症とリンパ球の肝臓及び腎臓への頻繁な浸潤を伴う重

篤なリンパ形成中枢(lymphohaematopoieticcentre) の過形成を誘発した。重篤な変性，

紫斑病，肝炎に進行する壊死，新生物の成長を促す肝硬変等の肝臓障害は雄のハムスター

やラットにおいて最も重大なものであったが，マウスでは殆ど観察されなかった。腎臓も

影響を受け，中毒性の尿細管ネフローゼ、と腎炎がみられた (25)。

生殖毒性，胎児毒性，奇形性

Sprague-Dawleyラットを用いた 4世代実験では，試料に混合して投与した HCBの

NOAELは20mg/kgであった (26)。器官形成期に 120mg/kg体重までの HCBを投与した

Wistarラットにおいて催奇形性が観察されたが，再現性が得られなかった (27)。妊娠 7-

16日に 100mg/kg体重/日の HCBを投与した CD-1マウスの胎仔において， HCBが発生

に影響を及ぼすことが明らかになった (28)0 New Zealandウサギでは HCBの発生に対す

る影響は認められなかった (29)。

変異原性及びその他の関連症状

HCBは代謝活性化の有無に係わらず，ネズミチフス菌 (Salmonella砂Ithimurium)の 5

菌株では変異原性は認められなかった (30)0 HCBはラットを用いた優性致死試験では陰

性であったが (27)，酵母 (Saccharomycescerevisiae) では変異原性が認められた (31)。

HCBはAmes試験と姉妹染色分体交換試験で陰性の結果が得られた (32)。

発ガン性

Swissマウスに 0，50， 100または 200mg/kgの HCB (純度>99.5%) を含む食餌を投

与した。 高投与量の 2群では肝腫傷が発見されたが.コントロール群と 50mg/kg投与群
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では認められなかった (33)0 0， 50， 100または 200mg/kgのHCB (純度 99.5%) を含む

食餌を生涯にわたって投与した Syrianゴールデンハムスターでは，肝細胞癌や肝臓の血

管内皮腫，甲状腺腫が雌雄両方に発生した (34)。

Sprague-Dawleyラットに 0，75または 150mg/kg体重の HCBを含む食餌を 2年間投与

した (25)。肝細胞癌，胆管腫及び悪性肝癌が雌ラットに高い発生率で見られ，雄のラット

では腎腺腫が観察された。

Sprague-Dawleyラットの 2世代投与実験では，副甲状腺腫，副腎の褐色細胞腫が雌雄

両方に観察され， F1世代の雌については腫蕩性の小節が見られた (35)0 HCBはF334ラ

ットにおいても肝臓の腫傷性小節と悪性肝癌を誘発し，この場合は雄よりも雌の方により

多くの腫傷が発生した (36)。

15.18.6 ヒトへの影響

HCBとヒトの発癌との直接的な関係についての報告はなく， IARCはHCBのヒトにお

ける発癌性の証明は十分ではないと考えている。悪性肝癌はポルフイリン症をともなって

いる。しかし， HCBで処理した穀物を摂取したためにトルコで発生した晩発性皮膚ポル

フィリン症の流行以来少なくとも 20年間はポルフイリン代謝異常が持続したが，発生か

ら25年後において住民の発癌率の増加は報告されていない (37)。

15.18.7 ガイドライン値

IARCは動物とヒトおける HCBの発癌性の証拠を評価し， HCBをグループ 2Bに分類

した (37)0 HCBは3種類の動物種において，さまざまな臓器に腫蕩を誘発することが明

らかにされているため，生涯発癌リスクを 10-4，10-5及び 10-6増加させる飲料水中の濃

度を線形外挿モデルを用いて計算した。 2年間の投与実験(25)において雌ラットで観察さ

れた肝癌に基づいて線形多段階モデルを適用すると，飲料水中の濃度 10，1及び0.1μg/I

がそれぞれ 10-4，10-5及び 10-6生涯発癌リスクに相当する。
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15.19 イソプロツ口ン

15.19.1 一般情報

存在形態

CAS no. : 34123-59-6 

分子式 ClzH1SNzO 

イソプロツロンの IUPAC名は 3- (4イソプロピルフェニル) -1，1ジメチルウレアま

たは 3-pクメニルー1，1ジメチルウレアである。

物理化学的性質 (1)

性質

物性

融点

蒸気圧

水溶解度

快適・利便上の性質

値

無色の結晶体

155 -156
0C 

0.003 X 1O-3pa (200C) 

72 mg/l (20
0

C) 

濃度 8.0mg/1では無臭である(純度 99%，静止状態の瓶詰の水に溶解， 40
0

Cで平衡，

評価者 8名) (水質調査センター，未公開データ， 1990年)。

主な用途

イソプロツロンは一年生の草や穀草中の広葉雑草の除去に使用される優れた浸透性の除

草剤である(1， 2)。

環境中の挙動

イソプロツロンは土壌中を移動し表流水や地下水の両方で検出される。これは水中で

は永続性を有し緩慢に加水分解する。半減期は約 30日である (3)。土壌中では，イソプロ

ツロンは尿素窒素が存在すると酵素及ぴ微生物によって脱メチル化を生じ，フェニル尿素

の加水分解によって 4価の (2ーヒドロキシイソプロビル)アニリンを生成する。また光化

学反応によって分解を生じ，そこに生じた光代謝産物には， 3- (4イソプロピルフェニ

ル) -1メチル尿素， 3-(4-イソプロピルフェニル)尿素， 4，4'ジイソプロピラゾベンゼ

ン及び 4，4'ージイソプロピルアゾキシベンゼンが含まれている。土地の状況によってはそ

の半減期は温和な気候では約 40日，熱帯気候では約 15日である (4)。

15.19.2 分析方法

イソプロツロンは逆相高速液体クロマトグラフイーによって分離し紫外線吸収又は電
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気化学的検出器によって測定することができる。高レベルのフエノキシ酸系の除草剤が測

定に干渉を起こす場合がある (5)。検出限界は 10と100ng/Zの間であることが報告されて

いる (6，7)。

15.19.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

大気

イソプロツロンは蒸気圧が低く，かつ土壌中の半減期短いので，大気による顕著なヒト

の暴露があるとは思えなしミ。

水

生水は栽培植物の排出物からのイソプロツロンによって汚染され，農耕地帯に拡散す

る。ドイツで、は表流水において 0.1から 0.125μg/Zの濃度が記録されている (8)。地下水

では， 0.05及び0.1μg/Zの濃度が検出されている (8，9)。場合によっては 0.1μg/Z以上の

レベルで飲料水中に検出されている (3)。

食物

通常は，日常の飲食物が一般住民に対する主要なイソプロツロンの暴露の原因ではない

と考えられている。イソプロツロン又はイソプロピルアニリンの部位を含んだ代謝物は，

検出限界が0.1から O.Olmg/kgの場合，穀物サンプルでは検出されなかった (10)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

イソプロツロンの環境レベルについてのデータは限られている。しかしその結果は，こ

の化合物に対する一般住民の暴露は顕著でないことを示唆している。

15.19.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

経口投与したイソプロツロンは容易にかつ急速に吸収される。イソプロツロンは速やか

に分布し，特定の器官や組織での蓄積は報告されていない (11)。ラットでは急速に代謝さ

れ，その主要経路は N メチル基とイソプロピル部分の N-脱メチル化と酸化であり，引き

続いて抱合反応をうける。置換尿素の N-ヒドロキシメチル誘導体が短寿命の中間体とし

て低濃度で生成する可能性があるが，この化合物は検出されていない。ラットではイソプ

ロツロン代謝物は速やかに尿中に排世される (10，11)。

15.19.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

イソプロツロンの LD50は投与に使用した媒体によってかなり変動するが，P甫乳動物に

おける経口急性毒性は低い (11)。多くの動物種において経口 LD50は 1826から 3600

mg/kg体重の範囲である (11，12)。イソプロツロンを反復して度膚に暴露しでも，皮膚や

目に対する刺激性や感作性は認められない (11)。
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短期暴露

ラットを用いた 90日間食餌投与試験で， 400mg/kg以上の投与群では投与量依存的か

っ可逆的な肝臓重量の増加，肝細胞の滑面小胞体の増殖および数種の肝酵素の誘導が認め

られた。 2000mg/kgでは可逆的な溶血性貧血も観察された。 NOAELは80mg/kgであり，

これは 7mg/kg体重/日に相当する (11)。

90日間試験で， 0， 50， 100及び500 (後に 800に増量)mg/kgのイソプロツロンを含む

飼料を投与したピーグル犬では，投与量依存的な肝臓重量の増加がみられた。最高投与群

で溶血性貧血とハインツ体の生成がみられた。 100mg/kg投与群で血液学的な異常も認め

られた。この研究で得られた NOAELは50mg/kgであり，これは 3.2mg/kg体重/日に相

当する (11)。

マウスを用いた 30日間食餌投与試験では肝障害は観察されなかったが，これはイソプ

ロツロンの代謝が動物種によって異なることを示唆するものである。 NOAELは 2000

mg/kgであり，これは雄及び雌マウスでそれぞれ307mg/kg体重/日， 378mg/kg体重/日

に相当する (11)。

長期暴露

ラット (80匹/性/群，系統は不明)に， 0， 80， 400， 2000 mg/kgのイソプロツロンを含

む飼料を 104または 115週間投与した。最高投与群で血清酵素活性とコレステロール値が

増大し，肝酵素の誘導の兆候が認められた。二つの高投与群では，全ての赤血球に関する

パラメーターのわずかな低下と肝臓重量の増加がみられ病理組織学的試験で好酸性巣

(肝細胞が変化した領域)が認められた。 NOAELは80mg/kgであり，これは雄及び雌マ

ウスでそれぞれ 3.1mg/kg体重/日， 3.8mg/kg体重/日に相当する (11)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

イソプロツロンをラット及びウサギにそれぞれ 25mg/kg体重/日， 100mg/kg体重/日

までの投与量で強制経口投与した場合には催奇形性は認められなかった。 2世代研究にお

いて，ラットに 0，80，400または 2000mg/kg餌/日のイソプロツロンを含む飼料を投与し

た。最高濃度では親と仔に対する毒性症状が観察された。母体に対する毒性の結果として

出産仔数や着床数が減少した。また， 400mg/kg餌投与群では体重増加のわずかな抑制が

みられた。生殖能や受胎能，性的成熟への影響は報告されておらず， NOAELとして 80

mg/kgが得られた (11)。

変異原性及びその他の関連症状

多数の invitro及びinvivo短期試験でイソプロツロンの変異原性が調べられている。大

部分の結果，特に最近得られた結果の大多数は，細菌や真核細胞または invitro及び tn

vzvoの晴乳動物試験においてイソプロツロンに変異原性はないことを示している (11)。

発ガン性

CD-1マウスを用いた 2年間の研究では，イソプロツロンが発癌物質であることを示す
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証拠は得られていない。さらに，肝酵素の誘導や肝臓重量の増大の証拠もない。

Sprague-Dawleyラットを用いた 2年間の食餌投与研究でイソプロツロンは肝癌を発生さ

せたが，それは肝毒性の認められる投与量においてのみ観察された。 80mg/kg投与群で

は明確な肝毒性は認められず，また腫傷発生率の増加もなかった。これらの研究から，イ

ソプロツロンが発癌プロモーターである可能性が考えられる (11)。

この可能性を確認するために雄ラットを用いてプロモーターに関する研究を実施した。

ニトロソジエチルアミン (NDEA) を14日間反復投与し次いで 1週間の回復期間を置

くという前処理を行った。ついで，一方の動物群には引き続き 31週間イソプロツロンを

投与し他の群には NDEAのみの処理を行った。イソプロツロン処理を行った動物では，

NDEA処理群と比較して前新生物病変及び新生物病変の発生率が著しく増加した (11)。

15.19.6 ヒトへの影響

イソプロツロンは市販されてからの期間が比較的短く，今までのところヒトの中毒例は

報告されていなしミ。ヒトの健康影響についてのデータは職業的暴露に関する研究に限られ

ている。製造行程の様々な分野に就労している労働者について 3年間にわたる研究が行わ

れた。尿及び血液の分析では末梢血球数における病理学的異常や溶血性貧血の兆候は認め

られなかった (11)。

15.19.7 ガイドライン値

イヌを用いた 90日間の研究及びラットを用いた 2年間の食餌投与研究で得られた

NOAELは約 3mg/kg体重/日であった (11)。不確実係数 1000 (100は種差及び個体差に

関してのものであり. 10はラットにおいて非遺伝的毒性的な発癌物質であるという証拠

によるものである)を適用すると.TDIとして 3μg/kg体重が得られる。 TDIの飲料水へ

の配分率を 10%として計算すると，ガイドライン値は 9μg/lとなる。
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15.20 リンデン

15.20.1 一般情報

存在形態

CAS no. 58-89-9 

分子式 : C6lIt;Clti 

ヘキサクロロシクロヘキサンの製造の過程で，主として a-，s-， r異性体からなる異

性体の化合物が生成する。リンデンは純度 99%のTヘキサクロロシクロヘキサン

( r-HCH)の名称である。
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物理化学的性質 (1-3) 

性質

融点

i弗点

密度

水溶解度

オクタノール/水分配係数

蒸気圧

快適・利便上の性質

値

112.8
0

C 

288
0

C 

1. 85 g/ cm3 (20
0

C) 

7 -17 mg/l (20
0

C) 

3.2 -3.7 (log表示)

0.434 X 10-2 Pa (200C) 

リンデンについては 12mg/l. s-HCHについては 0.3μg/lの臭気閲値が報告されてい

る(2)。

主な用途

リンデンは果物や野菜作物(温室野菜やタバコを含む)や，種子の処理，森林などに殺

虫剤として使用される。これはさらにヒトや動物の治療用殺虫剤(例えばかいせんの治

療)にも使用される (1，2)。いくつかの国ではリンデンの使用は禁止されている。

環境中の挙動

土壌中では，リンデンは好気性条件下で分解し，半減期は 88から 1146日である。 r-

ベンタクロロシクロヘキサン，ヘキサー，ベンター，テトラ，及ぴトリクロロベンゼン，

ベンター，及ぴテトラクロロフェノールは最も普通に見られる分解産物である。実験室の

条件下では嫌気性分解は好気性分解よりも速度が早い(半減期は 12から 174日)。好気性

条件下では，同じ塩化ベンゼンとヘキサンはできるが，フェノールは見られない。リンデ

ンの地下水への漏出は殆ど起こらない。表流水では蒸発によって除去される。紫外線では

或る程度 r-HCHをα-HCHに変換すると思われる。バクテリアも r-HCHのα-HCHへの

異性体化に影響する。土壌中の分解物は水中にも発見されている (1，3)。

15.20.2 分析方法

水中のリンデンは石油エーテルで抽出し，ガスクロマトグラフで測定することができ

る。検出限界は 0.01μg/lである (1)。

15.20.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

大気

リンデンのパックグラウンドレベルは『汚染されていないJ遠隔地では 0.01-0.7 

ng/m3の範囲であり，都市部及ぴ農業地帯のレベルは 0.1から 2ng/m3の範囲である (2-

4)。α-HCHはr-HCHと共に時として高濃度で出現する (1，3， 4) c 室内大気ではこのレ

ベルは見虫駆除処理後で 6ng/m3 (廃棄物投棄場 (wastedumps) に建てられた家庭の平
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均値)から 40-60μg/m3ある (1，3)。リンデンは喫煙でも出現する (2)。

水

リンデンは蚊の駆除への直接使用，農業や林業への使用，堆積物，又は僅かながら製造

工場からの排水の汚染などによって水中に混入する。堆積物における通常のレベルは 0.4

-155ng/lあるが，インドでは 43μg/l以上のレベルが測定されている (4)。

表流水では 0.01μg/lのレベルが報告されている (1-3) 0 12μg/l以下の特に高濃度が

排水で、汚染された河川で発見された (4)。地下水での濃度は 3から 163ng/lの範囲で報告

されている (2，4)。

食物

HCH異性体は日常の作物，食肉，魚、，鳥肉，庭閏果実，脂肪類，葉菜，根菜，ならび

に砂糖で発見される。スパイスやハーブは最も高いレベルのα-HCHやs-HCHを含み，

ブタ肉や牛肉の脂肪は最高レベルの r-HCH (それぞれ 3200及び 1700μg/kg脂肪以下)

を含んでいる。殆どの動物性脂肪と鶏卵はキログラム当たり 10μg以下の r-HCHを含ん

でいる (1， 3)。母乳はそれぞれミルク重量当たり平均 3および6μg/kgのs-HCHを，場

合によっては r-HCHを含んで、いる (2，5)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

1981年から 1982年の米国における成人の食事による HCH異性体の 1日当たりの摂取

量は HCH全体でlOng/kg体重 (8ng/kg体重はαr-HCH，2ng/kg体重は r-HCH) と報告

されている (2)。オランダでは食品からの 1日当たりの摂取量はα，s及びγ異性体につ

いて 1μg，又は約 15ng/kg体重と計算されている (1，3)。大気からの摂取は，伝染病予防

処置を行った家屋の住人についてはかなりの量になるであろう。

15.20.4 実験動物とヒ卜の挙動と代謝

リンデンを経口投与するとほぼ完全に吸収される。経皮吸収も重要で、あると考えられ

る。油脂が存在するとリンデンの吸収は促進される。ラットではリンデンはある程度脂肪

内に貯蔵されるが，かなり速やかに尿中に排i世される。ウシでは脂肪組織内の r-HCHレ

ベルは飼料中の濃度よりも 10倍高いことが明らかになっている (2)。

ヒトでは r-HCHの蓄積量は年齢とともに増加するようにみえる。しかし暴露濃度や

曝露期間とは相関しない。死亡したヒトの脂肪組織試料の 80%以上で高濃度の戸異性体

が検出された (2)。リンデンは胎盤を通過し，母乳中に存在することもある (2，3)。

一般的に，動物やヒトの体内のリンデンは代謝によって脱塩化水素，脱塩素，脱水素及

ぴ酸化され，中間体としてそれぞれヘキサクロロシクロヘキセン，ベンタクロロシクロヘ

キセン，テトラクロロシクロヘキセン及びヘキサクロロシクロヘキセノールを生じる。最

終的な代謝物はジクロロフェノール， トリクロロフェノール及びテトラクロロフェノール

の異性体である (6)。
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15.20.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

マウス及びラットにおける r-HCHの経口 LD50はそれぞれ 70-480 mg/kg体重， 90-

300mg/kg体重の範囲であった。ラットとウサギにおける経皮 LD50は50-500 mg/kg体

重であった。ラットの吸入実験における LD50は1600mg/m3であった (2)。

数種の動物について神経毒性が報告されている。ラットに約 60-150 mg/kg体重の

r-HCHを一回強制経口投与すると，痘雪量と発作を生じることが報告されており ，15 

mg/kg体重をラットに一回強制経口投与すると回避反応の潜伏時聞が有意に増加した

(2)。

短期暴露

ラットを用いた 2例の 90日間試験では肝臓と腎臓で同様の作用がみられた。腎臓に対

する作用は雄のみに認められた。 0.2，0.8， 4， 20または 100mg/kg餌の投与量で実施した

研究では，高投与量の 2群で肝臓の増大，肝酵素の誘導，肝臓の肥大，尿細管の変化及び

腎臓内のヒリアン小滴を生じた。 0.3mg/kg体重/日に相当する 4mg/kgの投与量が

NOAELであると考えられる (1，7)。

別の研究(飼料中の濃度は 2，10， 50または 250mg/kg)では， 10mg/kg以上の投与群

で肝臓への影響と腎臓の変化が生じたが， 2mg/kg群では認められなかった (8)0 10 

mg/kgでの作用は極めて弱いので， 1989年に JMPRは，この投与量を ADIの根拠となる

NOAELとして選択した (9)。しかし評価担当者は， 1， 2， 3， 6， 9及び 13週のみで測定

した摂餌量に基づいて化合物摂取量 0.75mg/kg体重を算出した。この摂餌量は毒性の指

標として，体重に対する影響が摂餌量の低下に起因するか否かを判定するために大まかに

測定されたものであり，この化合物摂取量の計算は不適切であると考えられる。したがっ

て，飼料中の化合物濃度 mg/kgをmg/kg体重/日に換算する場合の一般的な係数である

20を使用した方が適切であると考えられる。この様にして計算すると， NOAELは0.5

mg/kg体重/日に相当することになる。

長期暴露

。， 25，50または 100mg/kgのリンデンを含む飼料をピーグル犬 (4匹/性/投与量)に 2

年間投与した。 100mg/kgでは SAP活性がわずかに増加し肝臓が黒く変色して砕けや

すい状態になっていた。肝機能検査 (BSP負荷試験)では機能障害はみられず，組織検

査では総体的な観察所見に相当する形態学的な異常は認められなかった(10)。総体的な肝

臓の組織学的変化と SAPの上昇に基づく NOAELは50mg/kgであり，実際の摂餌データ

を基にするとこの値は1.6mg/kg体重/日に相当する (1，9)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

マウス，ラット，ウサギ及びハムスターを用いた研究では. r-HCHの催奇形性は観察

されず，ラットのみで匹・胎仔毒性が(母体に対する毒性が認められる投与量において)
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観察された (6，11)。ラットを用いた数例の生殖毒性試験とウサギを用いたー研究では，

生殖能に関するパラメーターには影響は認められなかった。ラットについての研究では，

実験を行った最低投与量である 25mg/kg餌において，肝臓重量に対する影響がわずかな

カfら認められた (1，6， 11)。

ラットを用いた r-HCHの 13週間にわたる研究では， 0.5mg/kg体重/日において仔の

生存率が減少した。母体では，実験を行った最低投与量 (0.1mg/kg体重/日)でも卵巣

及び子宮上皮において用量依存的な変化が認められた (12)。

変異原性及びその他の関連症状

植物，細菌，酵母，ショウジョウパエ (DrosoPhila)及びinvitroでの晴乳動物細胞やヒ

ト細胞，ならびに晴乳動物個体について， リンデンの変異原性が試験された。いずれの実

験系においてもリンデンの変異原性は認められなかった。しかし， P甫乳動物細胞とヒト細

胞を用いた tnvztroの試験において細胞遺伝学的な障害が観察された。細胞分裂の阻害，

倍数性の異常及ぴ染色体異常が観察された (6)。

発ガン性

α-HCHまたは r-HCHを飼料に混合してラットに投与しても発癌性は認められなかっ

た。高投与量の r-HCHをマウスに暴露すると肝癌を生じる場合があるが，高投与量の

α-HCHを投与した場合は常に肝癌を生じた (6)。

15.20.6 ヒ卜への影響

リンデン摂取によるヒト(通常は子供)の死亡例が報告されている。成人では一回投与

量 840mg/kg体重，子供では 180mg/kg体重が致死量である (11)。

済癖治療のため，生後 2ヶ月の乳児に 1%リンデン溶液を 18時間全身に経皮投与した

結果死亡した。脳と心臓の血液中からそれぞれ 110μg/kg，33μg/kgの濃度の r-HCHが

検出された (13)。

r-HCHの経口または職業的暴露による影響として最も一般的に報告されているもの

は，神経生理学的及び神経心理学的な異常と胃腸障害である。 HCHの神経学的な作用に

関する職業的曝露の研究では病理学的な兆候は認められていない (14)。血清中で検出され

た総 HCH濃度は 10-72μg/lであった。

インドの殺虫剤工場で行われた研究で， 7 -30年間にわたって HCHに直接暴露した取

扱者の血清中の濃度は 195-1152μg/l，大気及ぴ塵挨中の HCHに暴露した非取扱者の血

清中濃度は 83-656μg/l，対照群(同工場に勤務しているがHCHに接触してない)では

0-370μg/lであった。血清中 HCHの大部分 (70%)はs-HCH形であり，次いで

αHCH， r-HCHであった。主な影響は顔面と四肢の知覚異常(取扱者の 94%，非取扱

者の 69%)であった。取扱者の 70%以上と非取扱者の約 40%に頭痛と肱量が発生した

が，対照群では 7%であった (15)。
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15.20.7 ガイドライン値

非常に高い投与量でリンデンはマウスに肝癌を発生させるが，これは発癌プロモータ一

作用の結果であるという証拠がある。 1987年に， IARCはリンデンをグループ2Bに分類

した (16)。さらに， 1989年にJMPRは入手可能なすべての invitro及び znVlVO短期試験

の結果を評価した上で遺伝毒性の証拠はないとの結論を導き，ラットを用いた短期間の研

究で観察された肝臓及ぴ腎臓毒性に基づいて ADIを8μg/kg体重と定めた (9)。

同ーの研究に基づいてはいるが，その他のデータを考慮した上でさらに適切であると考

えられる推定摂取量を使用して得られた 0.5mg/kg体重/日の NOAELに，不確実係数 100

(種差及び個体差)を適用して 5μg/kgのTDIを導いた。リンデンに関する主要なデータ

ベース及びこの TDIを支持する多数の国際的な評価結果からみて，さらに発癌プロモー

タ作用を考慮した不確実係数を適用する必要はないと考えられている。

食品からの暴露は減少しているけれども，公衆衛生上での使用や木材の防腐剤としての

使用に起因する暴露が主要な経路であろう。したがって.TDIの 1%のみを飲料水に割り

当て，ガイドライン値は 2μg/t (概略値)である。

参考文献

1. Lindane. Geneva， World Health Organization， 1991 (Environmental Health Cri-
teria， No. 124). 

2. Agency for Toxic Substances and Disease Registry. Toxicological pro.戸lefor a争ha勺

beta-， gamma-and delta-hexachlorocyclohexane. Atlanta， GA， US Public Health 

Service， 1989. 

3. SlooffW， Matthijsen ACJM， eds. Integrated criteria document hexachlorocyclohexanes. 

Bilthoven， Netherlands， National Institute ofPublic Health and Environmental Pro-

tection， 1988 (RIVM Report No. 758473011). 

4. Gustavson K， Hilbert G， Jorgensen NS. Occurrence， spreading and宅ffectso[ pesticides 

in environment: studies on phenoxy acids and hexachlorocyclohexane. Copenhagen， 

Ministry of Environment， National Agency of Environmental Protection and Na-

tional Environmental Research Institute， 1990. 

う NationalBoard of Health. Dioxins in mothers milk. Copenhagen， 1987 (Hygiejne-
meddelelser 7). 

6. Janssen町CMet al. Integrated criteria document hexachlorocyclohexanes， efficts.・

Appendixω R1lv仇1Report No. 758473011. Bilthoven， Netherlands， National 

Institute of Public Health and Environmental Protection， 1988. 

7. Suter P et al. 3-months toxicity study in raぉ withlindane. Itingen， Switzerland， 

Research and Consulting Company Ltd， 1983 (unpublished report to Celamerck). 

-654 



8. Van Velsen FL et al. Semichronisch oraa/ toxiciteitsonderzoek van y-HCH in de rat. 

[Semichronic ora/ toxicity study ofy -HCH in the rat.] Bilthoven， Netherlands， Nation-

al Institute of Public Health and Environmemal Protection， 1984 (RIVM 

Report No. 618209001). 

9. Food and Agriculture Organization of the United Nations. Pesticide residues in 

斤od-1989.Rome， 1990 Qoint FAOIWHO Meeting on Pesticide R，白idues:FAO 

Plant Production and Protection Paper 100/2). 

10. Rivett KF et al. E[fects offeeding lindane to dogs for periods of up to 2 years. Toxi・

c%gy， 1978，9:237・289.

11. Ware GW， ed. USEPA Office of Orinking Water health advisories. Revieω ザenvt-

ronmenta/ contamination and toxic%gy， 1988， 104:147-160. 

12. Van Velsen FL et al. The subchronic oral toxiciry of the beta-isomer of hexachloro-

cyclohexane in rats. Fundamenta/ and app/ied toxic%gy， 1986， 6:697・712.

13. Oavies JE et al. Lindane poisonings. Archivesザ'dermat%gy，1983， 119:142-144. 

14. Baumann K et al. Occupational exposure to hexachlorocyclohexane. 111. Neuro-

physiological findings and neuromuscular function in chronically exposed workers. 

lnternationa/ archives ofoccupationa/ and environmenta/ hea/th， 1981，48:16手172.

15. Kashyap SK. Hでalthsurveillance and biological monitoring of pesticideゐrmulators

in India. Toxic%gy /etters， 1986， 3: 1 07・114.

16. International Agency for Research on Can悶・ Geneticand r，仰 tedefJec防 anup-

dating of se/ected lARC Monographs from vo/umes 1イ2.Lyon， 1987:33-34 ( IARC 

Monographs on the Evaluation of Carcinogenic Risks to Humans， Suppl. 6). 

15.21 MCPA 

15.21.1 一般情報

存在形態

CAS no. 94-74-6 

分子式 : C9比CI03

MCPAは， 4ークロロー2-メチルフエノキシ酢酸の通称である。
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物理化学的性質 (1- 4) 

性質

融点

水溶解度

蒸気圧

オクタノール/水分配係数

有機炭素/水分配係数

密度

pKa 

主な用途

値

118 -119
0

C 

825mg/1 (室温)

0.2 X 10-3 Pa (21
0

C) 

26 

110 

1.56g/m3 (25
0

C) 

3.07 

MCPAは浸透性のホルモン型選択的除草剤であり，葉や根から容易に吸収される。ま

た，穀草地，牧草地，芝地の一年生や多年生の雑草の駆除などに使用される (1)。

環境中の挙動

MCPAは 13日の間 34-35
0

Cに加熱した水溶液(pH7.0)から揮発せず， また中性 pHに

おいて加水分解もしなかった (5)0 pH8.3の水溶液中では MCPAの光分解による半減期は

太陽光の下で 20-24日であった。光のあたらない水田の水中で、は，水中微生物によって

13日で完全に分解した (6)。様々な代謝反応、を経る 1)。

MCPAは殆どの土壌から容易に浸出すると考えられる (7)。有機物の含有量が減少する

につれて移動性は増大する。土壌中の半減期は 15-50日である (5，6)。半減期は土壌に

二回目に添加された場合は一回添加後(15-28日)よりも 2分の 1(6 - 12日)まで減少す

る(8)。

15.21. 2 分析方法

水中の MCPAはジクロロメタンで抽出しジアゾメタンでエステル化した後で，ガスク

ロマトグラフ法で測定できる。この方法の測定感度は約 0.1μg/lである (9)。

15.21. 3 環境中の濃度及びヒトの暴露

水

米国では，分析された 18の地表水サンプルの中， 4サンプルで 0.04から 0.54μg/lレ

ベルの MCPAが検出されたが， 118の地下水サンプルでは検出されなかった (4)。モンタ

ナ州の若干の地下水では検出され(最大レベル 5.5μg/l) (4)，オンタリオ州では 237の

内， 2カ所の井戸で検出された (10)。

1) 出典:危険物データパンク c ベセスダ， MD 国立薬物図書館。 (H沼 ardousSubstances Data Bank. 

Bethesda， MD， National Library of Medicine.) 
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食 物

1965 -1968年に米国で行われた研究では， MCPAは食品群から検出され，その最大濃

度は O.4mg/旬以下であった。 1971-1976年の成人用全食品サンプルの食品群や， 1974 

-75年の乳幼児用の食品サンプルでは検出されなかった (11)。

15.21. 4 実験動物とヒ卜の挙動と代謝

MCPAはマウスの消化管から容易に吸収される。ラットを MCPAに暴露すると，試験

を行ったすべての器官で検出された (12)0 MCPAは肝臓で代謝され(13)，代謝物のーっ

として 5ークロロメチルカテコールを生じる (14)。フェノパルピタールでミクロゾームに

よる酸化を誘導すると，分解速度が増加する (13)0 MCPAをラットに経口投与すると，

ほほ全量が摂取後 24時間以内に排世された(尿中に 90%，糞中に 7%) (12)。ウサギと

ウシでは， MCPAの大部分は未変化のまま速やかに排植された (15，16)。ヒトの場合は，

投与量の 50%が48時間以内に尿中で検出された (17)。

15.21. 5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

マウスとラットでは. MCPAの急性経口 LD50は，それぞれ550，700 mg/kg体重である

と報告されている (1)。

短期暴露

MCPA (活性成分 80.6%) を飼料に混合し，およそ 0，2.5， 20または 160mg/kg体重/

日の投与量で離乳した SPFラットに 90日間投与すると，高投与量の 2群で発育の遅れと

腎臓の相対重量増加以外には，化合物に起因する作用は認められなかった。 NOAELは

2. 5 mg/kg体重/日であった (18)。

MCPAを飼料に混合し， 0， 4， 8または 16mg/kg体重/日の投与量で CDラットに飼料

に3ヶ月間投与すると 16mg/kg体重/日の投与群の雄で腎臓重量の増加した以外には影響

は認められなかった。この研究から 8mg/kg体重/日の NOAELが得られた (19)。

二つの別個の 13週間にわたる研究で， 0， 3， 12または 48mg/kg体重/日，及び0，0.3，1 

または 12mg/kg体重/日の MCPA (活性成分 94%) をピーグル犬に経口投与した。 3

mg/kg体重/日以上の投与群で血中尿素， SGPT，及びクレアチニンの増加を特徴とする

腎及び肝機能の低下が観察された。高投与群では前立腺重量の低下と粘液膿性結膜炎が観

察された。これらの研究から 1mg/kg体重/日の最大無作用が得られた (20)。

ピーグル犬に 0，0.15， 0.75または 1.5mg/kg体重/日の MCPA (活性成分 95%) を1年

間経口投与した。高投与量の 2群で腎毒性が観察された。 NOAELとして 0.15mg/kg体

重/日が得られた (21)。
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長期暴露

Wistarラット(各投与量につき雌雄各 50匹)に 0，20， 80または 320mg/kgのMCPA

(純度 84.8%) を飼料に混合して 2年間投与した研究では，最高投与群で体重増加の低

下，化学的及び臨床的パラメーターの変化及びネフロパシーが観察された (22)。

B6C21BRF1マウス(各投与量につき雌雄各 50匹)に， 0， 20， 100または 500mg/kgの

MCPAを2年間経口投与した研究では，最高投与群において慢性的なネフロパシーの結

果として高頻度の腎障害が観察された (23)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

MCPA (活性成分95%) を飼料中に混合し， 0， 3.3， 10または 30mg/kg体重/日の投与

量で 2世代にわたって暴露したラットでは 生殖への影響は認められなかった (24)0 0， 5， 

25または 100mg/kg体重/日の MCPA (活性成分 75%) をマウスの妊娠 6-15日目に経

口投与すると，最高投与群で著しい胎仔重量の低下と骨形成の遅延が観察された (25)。

妊娠 CDラット(各投与量につき 16-38匹)の妊娠 6-15日目に MCPA (純度不

明)を強制経口投与した(投与量は 0，20， 50または 125mg/kg体重/日)。母体や胎仔に

対する毒性や催奇形性は観察されなかった (26)0 MCPA工業製品 (700mg/kg) を雌の

Wistarラットの妊娠 9または 10日目に強制経口投与すると，吸収の頻度の増加，胎仔重

量の低下及び重大な奇形発生を引き起こした (13)。

ウサギの妊娠 6-18日目に MCPA (0， 5， 12， 30または 75mg/kg体重/日)を強制経

口投与すると，試験を行った全ての投与量で胎仔への毒性や催奇形性は観察されなかっ

た。 75mg/kg体重/日投与群では雌の体重が著しく減少した。胎仔については 75mg/kg

体重/日，母体については 30mg/kg体重/日の NOAELが得られた (27)。

変異原性及びその他の関連症状

MCPAは酵母及びショウジョウパエ (Drosophila)において，遺伝子レベルで僅かな変

異原性が認められた (28，29) 0 MCPAはinvitro試験で姉妹染色分体交換を誘発するが，

zn vzvoでは相反する結果が得られている (30)。細菌を用いる遺伝子突然変異試験と zn

vzvoでの細胞遺伝学的な試験(小核試験及び染色体異常試験)では MCPAには活性は認

められなかった (31-34)。

発ガン性

MCPA (純度 84.8%) を0，20， 80または 320mg/kgの濃度で飼料に混合し， Wistarラ

ット(各投与量につき雌雄各 50匹)に 2年間投与した。投与群のさまざまな腫傷の分布

は，対照群と比較して有意な差異は認められなかった (22)。同様に， B6C2IBRF1マウス

(各投与量につき雌雄各 50匹)に 0，20， 100または 500mg/kgの濃度の MCPAを2年間

経口投与しでも，投与群と対照群との間で各種の腫傷の分布に有意な差異はみられなかっ

た。 (23)。
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15.21. 6 ヒ卜への影響

MCPAに関する疫学調査はクロロフエノキシ酢酸除草剤の製造者及びその使用者につ

いて行われたものであり， MCPAの暴露は一般的に 2，4-D，2，4，5-T，メコプロップ及び

ジクロプロップへの暴露を伴っている。 IARCはクロロフエノキシ除草剤に対する職業的

暴露に関して包括的な評価を実施し，発癌性の『限定的証拠』を示すと考えた (35)。

15.21. 7 方、イドラインf直

MCPAの遺伝毒性に関するデータは限られており，明確な結論は得られていない。

IARCは 1983年に MCPAの評価を行い，ヒト及び実験動物に関する現在のデータは発癌

性の評価には不適切であるとの結論を導いた (11)0 IARCは1986年及び 1987年にさらに

クロロフエノキシ除草剤の評価を行い，それらの発癌性に関する証拠はヒトでは限られて

おり，また動物での証拠は不適切であると判断した(グループ 2B) (35， 36) 0 MCPAの

みの暴露について，適切な疫学データは存在しなし、。ラット及びマウスを用いた最近の発

癌性試験(22，23)では MCPAに発癌性は認められていない。

イヌにおける 1年間の投与試験では，高投与量で見られる腎及び肝毒性に基づいて，

NOAELは0.15mg/kg体重/日であった (21)。この数値を採用し，不確実係数 300 (100 

は種差及ぴ個体差に関してのものであり， 3はデータベースが不適切であることによるも

の)を適用すると TDIとして 0.5μg/kg体重が得られる。 TDIの飲料水への配分を 10%

とするとガイドライン値は 2μg/l (概算値)である。
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15.22 メトキシクロル

15.22.1 一般情報

存在形態

CAS no. 72-43-5 

分子式 C16H15CbOz 

メトキシクロルは 1.1，1トリクロロ 2，2-bis (4-メトキシフェニル)エタンの通称であ

り，メトキシ DDT及び DMDTとも言う。合成されたメトキシクロルには，約 88%の

p，p'一異性体と共に 1，1，1.2テトラクロロ 2-p-(4-メトキシフェニル)エタン， o，p'ジメト

キシジフェニルトリクロロエタン， 0，0'ジメトキシジフェニルトリクロロエタン，

1， l-bis-(4メトキシフェニル)-2，2-ジクロロエチレン (DMDE)，o，p'ジメトキシジフェ

ニルジクロロエチレンなどを含む 50以上の構造的に関連した汚染物質が含まれている (1，

2)。

物理化学的性質 (1)

性質 数値

物理的状態

融点

沸点

水溶解度

オクタノール/水分配係数

密度

淡黄色の結晶

78
0

C又は 86-88"( (同質二像)

分解する

0.1 mg/l (250C) 

3.05 -4.30 (log表示)

1.41 g/cm3 (250C) 
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快適・利便上の性質

メトキシクロルは僅かに果実臭がある (1)。その臭気閲値は 4.7mg/lである 1)。

主な用途

メトキシクロルは野菜作物や果物，樹木，飼料用穀物，家畜，ベットを害虫から保護す

るための殺虫剤として使用される (3)。

環境中の挙動

メトキシクロルの残留物は土壌表層において 14ヶ月までの残留を示す。嫌気性の生物

分解の結果，主としてジメトキシジフェニルジクロロエタン (DMDD) とメトキシクロ

ル及びDMDDのモノ及びジヒドロキシ(脱メチル)誘導体を生じる。半減期は 1週間か

ら2ヶ月である。好気性の分解はさらに緩慢で，半減期は 3ヶ月以上である。メトキシク

ロルは地表で間接的に光分解する。湿潤な土壌では化学的な加水分解の半減期は約 1年で

ある 1)。

水中では，メトキシクロルは紫外線によって分解し DMDEになる (4)。水中からの消滅

の主たるルートは揮発であり，水深の浅い水からの揮発による半減期は 4.5日である1)。

メトキシクロルは，懸濁物や堆積物に吸着される。堆積物中では，土壌中と同様に，嫌気

性の条件下において生物分解代謝産物が生成される。メトキシクロルは，それを急速に代

謝する魚を除く水棲生物によって摂取され，生物濃縮される (4)。

15.22.2 分析方法

メトキシクロルは，液-1夜抽出/ガスクロマトグラフ法で測定される。感度は，サンプ

ルが 11で，かつ電子捕獲型検出器 (ECD) を用いる場合に単一成分の殺虫剤ではメトキ

シクロル 0.001~ 0.1μg/l，複合成分の殺虫剤ではメトキシクロル 0.05~ 1.0μg/lである

(5)。

15.22.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

大気

メトキシクロルは米国，カリフォルニア州南部の殺虫剤工場近郊の大気中で 254ng/m3

の濃度で検出されている 1)。

水

メトキシクロルは水に対し難溶性ではあるが，地表水，地下水及び飲料水中で検出され

ている。農業地帯の 71の地下水サンプル中ただ 1サンプルだけが0.09μg/lのメトキシク

ロルを含んでいたが，それが使用された農地に近接した地表水と地下水の両方で最高 50

μg/lの汚染が検出された。 (5)。

1) 出典:危険物データパンク。ベセスダ， MD，国立薬物図書館。(HazardousSubstances Data Bank. 

Bethesda， MD， National Library of Medicine.) 
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米国の農業地帯 2か所の飲料水で、は，それぞれ最高 312μg/l (平均 33ng/l)及ぴ 100

μg/l (平均 23ng/l)のメトキシクロルを含んでいたことが報告されている 1)。

食物

1982年から 1985年に米国で行われた研究においては 食品からのメトキシクロルの 1

日の推定摂取量は 25-30才の男性の場合， 99ngであった (1)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

推定全暴露量は通常 1人当たり 1μg/日以下である。顕著な影響が生じるのは飲料水に

よるものであると思われるが，そのようなことはまれである。

15.22.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

メトキシクロルは胃腸管から吸収されるが，晴乳動物の組織に蓄積されることはない

(6)。継続的な暴露期間中の体内に蓄積したメトキシクロルは，暴露を中止した後数週間

で消失する 1)。糞中の排j世量は尿中の排j世量よりも多い (7)。

肝ミクロゾームと NADPH存在下では，メトキシクロルは酸化的に脱メチル化されてホ

ルムアルデヒド及びフェノール性の代謝物を生じる (8- 10)。この反応はメトキシクロル

がミクロゾームのシトクロム P-450に共有結合するための前提条件ではない (9)。フェ

ノール性代謝物は，エストラジオールのレセプターへ結合を競合的に阻害する。メトキシ

クロルは，工業製品中の不純物と同様に，プロエストロゲンであると考えられている (1)。

15.22.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

晴乳動物で報告されている LD50は，一般に 2g/kg体重よりも高い (1)。単ーかつ高濃

度暴露の主要な作用はグリコーゲン代謝の障害(11)と器官の脂肪変性(12)である。

短期暴露

ラットでの 30-45日間試験の結果，皐丸萎縮に関して 140mg/kg体重/日の NOAEL

が報告されている (1)0 56日間の研究では，メトキシクロルは LOAELの25mg/kg体重/

日でラット脳下垂体のプロラクチンを増加させたが，これはメトキシクロルの生殖に対す

る初期作用である (14)1)。

長期暴露

慢性毒性試験でメトキシクロル工業製品をラット及びマウスに 78週間暴露し，それぞ

れ70及ぴ450mg/kg体重/日の NOAELが得られた (15)0 8伽ng/kg体重/日までのメトキ

シクロルを 2年間投与したラットでは，対照群と同等の頻度で腫蕩が生じた。高投与群で

観察された主要な影響は成長の遅れであった (16)。ブタとイヌはラット及ぴマウスより感

1) 出典:危険物データバンク。ベセスダ， MD，国立薬物図書館。 (HazardousSubstances Data Bank. 

Bethesda， MD， National Library of Medicine.) 
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受性が低いように思われる (17)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

メトキシクロルはラットの皐丸，前立腺及び精嚢の重量を低下させ(18)，ヒツジとラッ

トでは精子発生を阻害した (19，20) 0 2世代のラットの研究では，母親を 50mg/kg体重/

日 (LOAEL) のメトキシクロルに繰り返し暴露すると，母体毒性と生殖機能に対する

様々な影響が見られた (21)。胎仔への影響(変形肋骨)は高投与量の場合にのみ観察され

た(22)。

メトキシクロルは発生した匪の卵巣から子宮への置き換えを促進する (23)。この影響は

ラットにおいては 25mg/kg体重/日 (LOAEL)での暴露で認められる (24)。

35mg/kg体重またはそれ以上の投与量で胎仔が死亡しかっ体重増加の減少が認めら

れた妊娠ウサギでの研究において，メトキシクロルの母体に対する NOAELとして暫定的

に5mg/kg体重/日が得られた (25)。この研究では，全ての投与群で全胎仔で高頻度に肺

の発育不全が発生したが，これは異常である ljo

変異原性及びその他の関連症状

代謝活性化の有無に係わらず，多くの変異原性試験において否定的な結果が報告されて

いる 1)0 BALB/3T3細胞の場合だけは，弱い細胞トランスフォーメーション作用が観察さ

れた (1)。

発ガン性

ラットにおいての腺腫の増加 (MNelson， OG Fitzburgh，私言， 1951年)及び全腫

蕩数の増加 (16，26)が報告されているが，これらは有意ではないと考えられた 1)。雄雌

のラットにおける肝細胞癌の有意な増加が卵巣癌の有意な増加と共に報告されている (27)

が，統計的評価に関して若干の疑問点がある (1)0 Osbome-Mendelラットと B6C3F1マウ

スについての研究では，メトキシクロルによる発癌の可能性が示唆されているが(15)，病

理組織学的な検査が十分に行われていないので不適切である。

750mg/kg飼料のメトキシクロル工業製品をマウスに投与した 2年間の研究で，陽性の

結果が得られた (27，悶 Davis，私言， 1969年)。対照群に比較して高頻度で肝臓腫蕩が

発生した。雄では対照群に比較して精巣腫蕩の増加と高度に悪性化した腫揚が認められ

た。

メトキシクロルは， 6ーチオグアニジン感受性 V79細胞と非感受性V79細胞との代謝共

同を阻害することから，発癌プロモーターであると考えられる (28)。

15.22.6 ヒトへの影響

2mg/kg体重の一回投与では，肝臓，精巣または小腸への影響は認められなかった

1) 出典:複合リスク情報システム(1悶S)データファイル，シンシナチ，オハイオ州，米国環境保護庁。

Ontegrated Risk Information Ststem (lRIS) data血e，Cincinnati， OH， US Environmental Protection Agency.) 
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(29)。男女のヒトに 0.5，1. 0 または 2.0mg/kg 体重/日を 4~6 週間 (30) ，及び 6~8 週

間(17)経口投与した場合には，体重及び各種の生化学的パラメーターへの影響はなかっ

た。組織の障害は発生しなかった。前者の研究において精子頭部の短小化が観察された

が，月経周期及び射精量には影響はみられなかった (30)。

15.22.7 ガイドライン値

1979年に IARCはメトキシクロルをグループ3に分類した (31)。その後のデータは，

メトキシクロルがマウスの肝臓と精巣に癌を誘発させる可能性を示唆しているが，これは

メトキシクロルのプロエストローゲン様代謝物のホルモン作用によるもので， したがって

閲値が存在するかもしれない。しかし，この研究は一種類の投与量のみで行われたもので

あり， しかもその投与量は最大耐容量を越えている可能性があるので，不適切である

(27)。メトキシクロルの遺伝毒性は無視できるものと考えられる。メトキシクロルは発癌

プロモーターであるかも知れない。

長期，短期及ぴ生殖毒性についての研究に関するデータベースは不適切で、ある。ウサギ

における催奇形性の研究では，全身的な影響に対する NOAELとして 5mg/kg体重/日が

報告されている (25)1) が，これは他の研究で得られた NOAEL及ぴLOAELよりも低い値

である。したがって， TDIを導き出すためにこの NOAELを選択した。この NOAELを使

用し，かつ不確実係数 1000 (100は種差及び個体差に関してのものであり， 10は発癌性

の閤値とデータベースが限られていることによるものである)を適用すると TDIと

して 5μg/kg体重が得られる。 TDIの飲料水への配分を 10%とすると，ガイドライン値

は， 20μg/l (概算値)である。
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15.23 メ卜ラクロJレ

15.23.1 一般情報

存在形態

CAS no. 51218-45-2 

分子式 C15H22C凹O2

メトラクロルは 2ークロロ-6'ーエチル-N- (2-メトキシ 1メチルエチル)アセトー0-ト

ルイジンの通称である。

物理化学的性質(1)

性質

物理的性質

蒸気圧

水溶解度

オクタノール/水分配係数

快適・利便上の性質

メ卜ラクロルは無臭である。

主な用途

値

白色か黄褐色の液体

1. 7 X 10-3 Pa (200C) 

530 mg/l (200C) 

2820 

メトラクロルは，穀類，大豆，落花生，モロコシ，豆類，ポテト，綿花，ベニバナ，観

賞樹類の発芽前，及び植え付け前に雑草を制御するために使用する選択的除草剤である

(2)。

環境中の挙動

メトラクロルは，水溶液中で太陽光に暴露されると，緩慢に光分解する (3)。加水分解

による半減期は 200Cにおいて 200日以上である(1)。シルトロームや砂からの揮発が観察

されている (4)。メトラクロルの浸出は土壌中の有機物への吸着，土壌の構造，降雨量及

び水の存在によって影響される。検出可能な量が植物の根の領域を越えて浸出することが

ある。土中の半減期は 47から 107日の範囲であると報告されている (5)。微生物によって

代謝される (6)。
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15.23.2 分析方法

メトラクロルは，水中サンプルの窒素/リン含有殺虫剤の測定に使用できるものと同じ

ガスクロマトグラフ法で測定できる。推定検出限界は 0.75から 0.01μg/lである (7)。

15.23.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

水

メトラクロルは， 1988年，米国において 4161の地表水サンプル中 2091のサンプルで，

また 596の地下水サンプル中 13サンプル中で検出された (8)。ゼロ以外のすべてのサンプ

ルの 85%値は地表水では 12μg/l，地下水では 0.25μg/lであった。同国の別の調査では，

農業用に使用されたメトラクロルの残留物は 0.1から 0.4μg/lのレベルで地下水から検出

された。イタリアの 160か所の水の調査では，メトラクロルは検出された場合でも 0.1

μg/l以下の濃度であった (9)。

15.23.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

メトラクロルはラットでは容易に吸収，排j世され，雄のラットでは 48時間以内に投与

量の 21.5%が尿に， 51.4%が糞中に排植された。メトラクロルは脱塩素， 0 メチル化，

N-脱アルカリ化及び側鎖の酸化を経て代謝される。尿及び糞中の代謝物には 2エチル

-6ーメチルヒドロキシアセトアニリド及び ー(2-エチルーかメチルフェニル)-N-(ヒド

ロキシアセチル)DLアラニンが含まれる。未変化体は単離されていない (10)。

15.23.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

メトラクロルの経口急性毒性は低し、。ラットにおける経口 LD50は2000mg/kg体重以

上である。経皮 LD50は10000mg/kg体重以上である 1)。

短期暴露

。， 50 (8週間後に 1000mg/kgに切り替え)， 150または 500mg/kg飼料のメトラクロル

を15週間まで投与したピーグル犬では，最高投与群にのみ毒性症状が見られた (11)。

ピーグル犬における 1年間の研究では，メトラクロルの投与は高投与量の 2群で腎臓

重量を減少させた。 NOAELとして 3.5mg/kg体重/日が得られた(12)。

長期暴露

。， 100， 300または 1000mg/kg飼料のメトラクロルをアルビノマウス 2年間投与した研

究では，観察された唯一の毒性影響は，最高投与量における体重増加の減少と雌の生存率

1) 出典:化学物質の毒性効果の登録 (RTECS) オンラインファイル，ベセスダ， MD，国立薬物図書

館，国立職業安全健康機関， 1977年。 (Regis佐yof To泊.cE自己ctsof Chemical Substances (RTECS) 

血eon line. sethesda， MD， National Library of Medicine， Nati日明1lnstitutefor Occupational Safety and 

Healts， 1977) 
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の低下であった (13)。

0， 30， 300または 3000mg/kgのメトラクロルを 2年間投与した Sprague-DawleyCDラ

ットでは，最高投与量において体重増加と食餌摂取量の減少が見られた (14)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

ラットに 60mg/kg体重/日またはそれ以下 (15)，ウサギに 360mg/kg体重/日 (16)のメ

トラクロルを強制経口投与した研究では催奇形性は認められなかった。 2世代生殖試験で

は，最高投与群において授乳期間中の仔の体重増加が減少した (14.7mg/kg体重/日に相

当する)。この研究における NOAELは5mg/kg体重/日であった (17)。

変異原性及びその他の関連症状

メトラクロルは細菌や晴乳動物細胞の遺伝子突然変異を誘発することはなく，また優性

致死試験，ラット肝細胞やヒト繊維芽細胞による invivo及ぴinvitro不定期 DNA合成に

おいても陰性であった (18)。

発ガン性

アルビノマウスに 3000mg/kgまでメトラクロルを投与した長期試験では発癌性は認め

られなかった (19)。ラットについての研究では， 3000mg/kg飼料を 2年間投与した雌で

肝細胞腫の発生頻度の増加が認められた。最高投与群のみで雄の鼻骨組識に腺肉腫と繊維

肉腫が各一例発見された。 3000mg/kg未満の投与群では，雌雄いずれにおいても腫傷発

生頻度の増加は認められなかった。雌でみられた新生物の増加は主として腫傷性小節の発

生の増加によるものである (14)。

15.23.6 ヒトへの影響

メトラクロルの毒性症状には，腔部痘撃，貧血，運動失調症，i農色尿，メトヘモグロビ

ン血症，チアノーゼ，低体温症，虚脱，痘撃，下痢，黄痘，虚弱症，吐き気，引きつけ，

発汗， p匝吐，中枢神経抑欝症，舷量，呼吸困難，肝臓障害，腎炎，心不全，皮膚炎，過敏

症，目及び粘膜の炎症，角膜混濁ならびに生殖機能への効果がある 1jo

15.23.7 方.イドラインf直

現在までの研究ではマウスにおけるメトラクロルの発癌性の証拠はない。ラットでは雌

において肝臓腫療の増加がみられ，雄で若干の鼻部の腫蕩が観察されている。メトラクロ

ルは遺伝毒性はなしミ。

げっ歯類動物についての長期試験とイヌについての 1年間の試験から毒性データが得ら

れている。イヌについての 1年間の研究では，高投与量の 2群においては腎臓重量の明

らかな減少が観察され， 3.5mg/kg体重/日の NOAELが得られた (12)。不確実係数 1000

1) 出典:ハザードライン。ベセスダ.MD.国立薬物図書館.国立健康機関.1985年。 (HAZARDLINE.

Bethesda， MD， National Library of Medicene National Institutes of Health， 1985.) 
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(100は種差及び個体差に関してのものであり， 10は発癌性に関するもの)を NOAELに

適用し， TDIとして 3.5μg/kg体重が得られた。 TDIの飲料水への配分を 10%とすると，

ガイドライン値は 10μg/Z (概算値)である。
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15.24 モリネート

15.24.1 一般情報

存在形態

CAS no. 2212-67-1 

分子式 C9H17NOS 

モリネートは， Sエチルアゼパントカーボチアト (S-e出yazepaneートcarbothiate)の通

称である。

物理化学的性質(1)

性質

物理的性質

沸点

蒸気圧

水溶解度

オクタノール/水分配係数

快適・利便上の性質

モリネートは芳香を有す (1)。

値

透明な液体

202.C (1.33 kPa) 

0.746Pa (25.C) 

880mg/l (20.C) 

760 
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主な用途

モリネートは広葉及びイネ科の雑草の発芽を抑制するために使用される。これはイネを

水中又は浅い土中に播種する以前に，又はその他の方式の稲作においては注水後又は発芽

後に使用する (1)。

環境中の挙動

モリネート(活性成分)の土壌からの消滅の主たるプロセスは揮発であり，乾燥した土

壌よりも湿潤な土壌の方がより促進される (2)。揮発は水田においても重要であり，温度

の上昇と共に増大し，半減期は 28
0

Cで約 2日である。光化学的な分解は僅かであり，化

学的加水分解と微生物による分解は無視できる (3)。モリネートの水中及び土壌中の持続

性は低く，半減期は約 5日である (4)。好気性，及び水を張った土壌では，半減期はそれ

ぞれ 8-25日，及び40-160日である (1)。

15.24.2 分析方法

モリネートの測定には，塩化エチレンによる抽出後，窒素リン選択性検出器を使用した

キャピラリーガスクロマトグラフ法が使用されることが多い。 検出限界は， 0.03μg/tま

で可能である (1)。

15.24.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

水

1987 -1988年に，イタリアのロンパルデイア地方で 1288の飲料水用の井戸の水で、モ

リネートについての分析が行われ， 27の井戸において 1μg/t以上， 220の井戸で 0.1μg/t

から 1μg/tのレベルで検出された。ピエモンテ地方では，飲料水として使用されている

井戸の内， 25か所でモリネートが検出され，その内 5か所は 1μg/t以上のレベルであっ

た(5)。

15.24.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

モリネートは皮膚からは吸収されない。ラットでは主にスルホキシドに代謝され，次い

でメルカプツール酸を生じる。主として 3位及び4位における環の水酸化と，それに続く

グルクロン酸抱合，イミドを生じる C-N結合の開裂も観察された 1)。活性成分は速やか

に代謝されて二酸化炭素(18%)となり， 3日以内に尿中 (25%)及び糞中 (7-20%)に排世

される 2)。

1) 出典:危険物データパンク。ベセスダ， MD，国立薬物図書館。(HazardousSubstances Data Bank. 

Bethesda， MD， National Library of Medicine.) 

2) 出典:毒物学データバンク。ベセスダ， MD，国立薬物図書館。 (TOJucologyData Bank. Bethesda， 

MD， National Library of Medicine.) 

674-



15.24.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

急性経口 LD50として，雄及び雌のラットでそれぞれ 369及び450mg/kg体重が報告さ

れている (1)。

短期暴露

ラット(各投与量につき雌雄各 15匹)に， 0， 35， 70または 140mg/kg体重/日の工業

製品活性成分を飼料に混合して 90日間経口投与した。 140mg/kg体重/日投与群では，体

重増加，食餌摂取量の顕著な減少，ヘモグロビンとへマトリクリットの顕著な減少，肝

臓，腎臓，副腎及び甲状腺の相対重量の増加，肝臓，腎臓，副腎，精巣及び卵巣の病理組

織学的変化が認められた。これと同様の変化が軽微ながら 70mg/kg体重/日投与群でも見

られた。 35mg/kg体重/日投与群の場合にも，副腎のリポイド含有量のわずかな増加が認

められた1)。

ラット(各投与量につき雌雄各 15匹)に 0，8，16または 32mg/kg体重/日の工業製品

活性成分を飼料に混合して 90日間経口投与した研究では，最高投与群で，食餌摂取量と

体重増加の減少，副腎重量の増加(雌の場合)が認められ，雄の副腎.甲状腺，精巣及び

雌の腎臓，甲状腺の相対重量がわずかに増加した。高投与量の 2群では，分化型白血球数

の減少(雌の場合)，卵巣ストロマ細胞の空胞形成(雌の場合)，甲状腺皮質細胞の空胞形

成(両性)の現象があった。卵巣及び甲状腺空胞におけるリポイド含有量の増加が全ての

投与群で観察された 1)。

イヌに 0，15， 30または 60mg/kg体重/日の工業製品活性成分を 90日間経口的投与し

た。低投与量の 2群では毒性症状や血液学的及び臨床学的パラメーターの変化は認められ

なかったが，最高投与群においては甲状腺重量のわずかな増加がみられた。投与に関連し

だ病理組織学的な変化は観察されなかった 1)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

Fischerラット(各投与量に雌雄各 60匹)にモリネート工業製品を飼料に混合して 104

週間投与した。当初の濃度は 0，8，16または 32mg/kg体重/日の投与量に相当し， 18週

間後に 0，0.6， 2.0または 6.3mg/kg体重/日に減量した (F1世代を得られなかったため)。

実験開始から 8~ 10週間後に交尾させた。投与は 3週間前に中止し，交尾の兆候が確認

されてから 10~ 12日後に投与を再開した。出産仔は 1匹のみであった。実験開始から

21週間後(飼料中の濃度を低減してから 3週間後)に全ての動物を再度交尾させた。 0，

0.6，2.0及び 6.3mg/kg体重/日投与群はそれぞれ 43，18， 16および 10匹の仔を産み，そ

のうちの 35，8， 5および3匹の仔が 21日間生存した。該当する離乳仔の数はそれぞれ

300，37， 21及び 16であった (2)。

1) 米国環境保護庁，除草剤計画局，保存資料。(USEnvironmental Protection Agency， 0鉛ceof Pesti-

cide Prograrns， reserved docurnentation.) 
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6群の Sprague-Dawleyラットに 0，0.2， 4， 13， 30または 60mg/kg体重/日のモリネート

工業製品をコーン油に混ぜて強制経口投与した。 0.2mg/kg体重/日投与群では繁殖力の

パラメータの有意な低下はなかったが， 4mg/kg体重/日投与群の場合は両性で繁殖力が

かなり低下した。この投与量では投与に関連した精子の形態変化も認められた。妊娠した

雌の解剖データから， 4mg/kg体重/日投与群では交尾の結果 1胎当たりの生胎仔数が有

意に減少していることが明らかになった。また，投与群の雄との交尾の結果 1胎当たりの

吸収数の増加も観察された (2)。

変異原性及びその他の関連症状

5菌株のネズミチフス菌 (Salmonella砂himurium) によるAmes試験において，モリ

ネートは代謝活性化の有無にかかわらず有意な変異原生を示さなかった。また.リンパ球の

遺伝子突然変異も代謝活性化の有無に関わらず陰性であり.CD-1マウスにおける invivo 

小核試験.チャイニーズ、ハムスター卵巣細胞による姉妹染色分体交換試験及びHela細胞に

よる不定期 DNA合成試験においても代謝活性化の有無にかかわらず陰性であった1)。

発ガン性

Fischerラット(各投与量につき雌雄各 60匹)にモリネート工業製品を飼料に混合して

104週間与えた。当初の濃度は 0，8，16または 32mg/kg体重/日の投与量に相当し， 18週

間後に 0，0.6， 2.0または 6.3mg/kg体重/日に減量した。全ての投与群において精巣の間

質細胞腫蕩が90%以上の発生率で報告されている (2)。

1群 20匹の CAF1マウス (BALB/cj x A/J) に組成不明のモリネートを 99-101週間

投与した。濃度は 0，3.6， 7.2または 14.4mg/kg体重/日の投与量に相当した。肺，肝臓，

腎臓，牌臓及びその他の器官で腺腫，癌， リンパ肉腫が観察されたが，用量の異なる投与

群の間で有意な差異はなかった (2)。雄の A/Jマウスと交尾後 10-12日の雌 BALB/cjマ

ウスに 14mg/kg体重/日までのモリネートを投与しその F1マウス(各投与量につき 64

-67匹)に同じ飼料を 76-78週間投与した場合，腫蕩の発生は全ての投与群において

同じであった (2)。

15.24.6 ヒ卜への影響

モリネート製造に携わる労働者での実験に基づく疫学的なデータを検討したが繁殖力に

対する影響は認められなかった (4)。

15.24.7 ガイドライン値

入手可能な限られた情報に基づく限り，動物においてモリネートは発癌性や変異原性で

あるとは考えられない。これらの証拠によれば，雄ラット生殖能減少が最も感度の高いモ

リネー卜へ暴露の指標であることが示唆される。しかし モリネート製造に携わる労働者

での実験に基づく疫学的データでは，ヒトの繁殖力への影響は認められなかった0 ・
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ラットにおける生殖毒性の NUAELは0.2mg/kg体重/日であり (2)，モリネートの TDI

を計算するための根拠としてこの数値を採用した。不確実係数 100 (種差および個体差)

を適用すると TDIとして 2μg/kg体重が得られる。 TDIの飲料水への配分を 10%とする

と，ガイドライン{直は 6μg/lである。

参考文献

1. Worthing CR， ed. The pesticide manual， 9th ed. Farnham， British Crop Protection 
Council， 1991. 

2. ICI Americas Inc. Study No. 000792a09. Wilmington， DE， 1981 (available from US 

Environmental Protection Agency， Office of Pesticide Programs， Washington， DC， 

USA). 

3. Soderquist C]， Bowers JB， Crosby DG. Dissipation of molinate in a rice field. Jour-
nal 0/ agricultural and jらodchen出tりん 1977，25:940. 

4. Drinking water qualiワ"guidelines jるrselected herbicides. Copenhagen， WHO Region-

al Office for Europe， 1987 (Environmental Health， 27). 

う FunariE et al. Erbicidi nelle acque destinate al consumo umano in Italia. [Herbicides 

in water intended for human consumption in Italy.] Acqua aria， 1989，9:1011-1024. 

15.25 ペンディメタリン

15.25.1 一般情報

存在形態

CAS no. 40487-42-1 

分子式 C13H19N3U.t 

ベンデイメタリンは N-(1エチルプロピル)-2，6-ジニトロ 3，4キシリジンの通称であ

る。

物理化学的性質(1)

性質

物理化学的性質

融点

蒸気圧

水溶解度

オクタノール/水分配係数

値

オレンジイエローの結晶

54 -58
0

C 

4.0 X 1O-3Pa (250C) 

0.3mg/1 (20
0

C) 

5.2 (log表示)
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主な用途

ベンデイメタリンは穀物， トウモロコシ，コメの発芽前や，ソラマメ，綿実，大豆，落

花生を浅く土中に頒種する前に使用する選択的除草剤である。野菜類には発芽や移植前に

使用され，またタバコのわき芽防止にも使用される (1)。

環境中の挙動

ベンデイメタリンはアルカリ，酸両方の環境で安定した物質である(1)。適度の持続性

を有し，主として光分解によって長期間持続する代謝産物を生成する (2)。環ヒドロキシ

ル化，ニトロ基の減少，及び完全な N 脱アルキルの結果として土中の菌による分解の三

種類の副産物が確認されている (3)。ペンデイメタリンとその代謝産物はいずれも土壌の

粒子と強固に結合し，溶出の可能性は僅少である (2)。土壌中の半減期は 30-90日と推

定される (1)。ペンデイメタリンの水塊に対する親和性は低い。しかし嫌気性環境では移

動性の大きな，極性のある代謝産物が生成され，これらは地下水及び地表水の両方を汚染

する可能性がある (2)。

15.25.2 分析方法

ベンデイメタリンは，塩化エチレンによる抽出後，窒素リン選択性検出器を使用したキ

ャピラリーカラムガスクロマトグラフ法で測定することができる。異なる極性の第二のキ

ャピラリーカラムによる確認が勧められる。

15.25.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

水

ベンディメタリンは， 1987 -88年にイタリアのベネト地方で調査された 76の上水道

の1つで 0.1μg/l以下の濃度で発見された (4)。

15.25.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

ベンデイメタリンはほとんど吸収されず，速やかに排j世される。経口投与後 24時間以

内に約 95%が排植され， 75%は糞中で， 20%は尿中で検出される。肝臓と腎臓において，

組織中の最高濃度が検出された。親化合物の大部分は未変化のまま排i世されるが，同定さ

れた代謝物から，フェニル部分の 4メチル基とジニトロ置換アニリンのNーアルキル側鎖

の酸化が主たる代謝経路であることが示唆されている (5)。

15.25.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

ベンデイメタリンの急性毒性は低い。 LD50はアルビノラットでは 1050-1250 mg/kg 

体重，アルビノマウスでは 1340-1620 mg/kg体重，ピーグル犬では 5000mg/kg体重で
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あると報告されている (1)。

短期暴露

ベンデイメタリンを飼料中に 0，100， 500または 5000mg/kgの濃度で混合して Charles

River CDラットに 13週間投与した研究では 5000mg/kgの投与群で食餌摂取量と体重増

加が減少した。また，この投与濃度では各種の肝毒性の兆候も観察された。 5000mg/kg

投与群の雄で腎臓の絶対重量及び相対重量が増加し， 500mg/kg投与群の雌では子宮と卵

巣の絶対重量及び相対重量が減少した (6)。

長期暴露

CD-1マウス(各投与量につき雌雄各 75匹)に 0，100， 500または 2500mg/kgのベンデ

イメタリン工業製品を含む飼料を 18ヶ月間投与した (8週間後に投与量を 2倍に増加さ

せた) (7)。また， Long-Evansラット(各投与量につき雌雄各 60匹)に， 0， 100， 500ま

たは 2500mg/kgのベンデイメタリン工業製品を含む飼料を 2年間投与した(最高投与量

を6週間後に 2倍に増加させた) (8)。最高投与群では全般的な毒性影響がマウス(高血

糖，甲状腺及び冨リ腎重量の増加)とラット(アルカリホスファターゼレベルの増加，甲状

腺及び腎臓重量の増加，肝腫)の両動物種で観察された。最低投与群 100mg/kg餌 (5

mg/kg体重/日に相当)においても毒性影響(マウスでは高血糖，ラットでは肝毒性)が

認められた。したがって NOAELを決定することはできなかった。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

ラットでの実験の最高投与量 (1000mg/kg体重/日) (9， 10)あるいはウサギにおける最

高投与量 (60mg/kg体重/日) (11)で催奇形性は観察されなかった。ベンデイメタリンを

妊娠 6-15日目に強制経口投与したラットでは， 1000mg/kg体重投与群で，佐・胎仔毒

性としてわずかな奇形と胎仔重量の減少が観察され(9)，250mg/kg体重と 500mg/kg体

重投与群では四肢の骨形成の低下が認められた(10)0 1000 mg/kgという高濃度のベンデ

イメタリンを含む飼料を Long-Evansラットに投与した 3世代にわたる研究では生殖毒性

は観察されなかった (12)。

変異原性及びその他の関連症状

ネズミチフス菌 (Salmonella砂himurium) においてベンデイメタリンは代謝活性化さ

れて遺伝子突然変異を誘発したが，高純度の工業製品は同じ試験系において変異原生を示

さなかった。ベンデイメタリンは染色体異常，不定期 DNA合成あるいは優性致死突然変

異を誘発しなかった (13-17)。

発ガン性

2500mg/kg以下のベンデイメタリンを 18ヶ月間投与した CD-1マウス (7)及び2500

mg/kg以下のベンデイメタリンを含む飼料を 2年間投与したラット (8)では発癌性は認め

られなかった。しかし，これらの研究には組織学的な検査を実施した動物数が不適切であ

るなど，実験方法の重要な制約があった。
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15.25.6 ガイドライン値

ベンデイメタリンは顕著な変異原生はないと考えられる。マウス及びラットについての

長期試験でも発癌性の証拠は得られていない。しかし，これらの研究に重要な制約があ

る。

ラットにおける 2年間の研究で得られた肝毒性について LOAEL (5mg/kg体重/日)

をガイドライン値の根拠とした (8)。不確実係数 1000 (100は種差及び個体差に関しての

ものであり， 10はNOAELの代わりに LOAELを使用したこと及びデータベースが限られ

ていることに関するもの)を適用すると TDIとして 5μg/kg体重/日が得られる。 TDIの

飲料水への配分を 10%とすると，ガイドライン値は 20μg/l (概算値)である。

参考文献

1. Worthing CR， ed. The pesticide manual， 9th ed. Farnham， British Crop Protection 

Council， 1991. 

2. Drink恥胤1m包句E
alOff伍lC臼efor Europe， 1987 (Environmental Health 27). 

3. Barua AS et al. Degradation of pendimethalin by soil fungi. Pesticide science， 1990， 
29:419・425.

4. Funari E， Sampaolo A. Erbicidi nelle acque potabili. [Herbicides in drink.ing water.] 
Annali de1l1stituto Sup~riore di Sanita， 1989，25:353-362. 

5. American Cyanamid Co. Toxicology reportAX86-1， Doc. 13. Wayne， N]， 1986 (con-

fidential informatIon submitted to the Italian Ministry ofHealth). 

6. American Cyanamid Co. Toxicology report AX86-1 ex戸rimentL-2190. AC 92，553: 

A 13 week rat jをedingstudy. Wayne， N]， 1986 (confidential information submitted to 
the Italian Ministry ofHealth). 

7. Biodynamics Inc. R.伊orton pr，伊'ctno.刀R・74スWayne，N]， American Cyanamid， 

1974 (confidemial information submitted to the Italian Ministry ofHealth). 

8. Biodynamics Inc. Report on prのiectno. 72R・746.Wayne， N]， American Cyanamid， 

1974 (confidential information s1，lbmitted to the Italian Ministry ofHealth). 

9. American Cyanamid Co. Report 0/ December 12， 1972. Wayne， N] (confidemial in-

formation submitted to the Italian Ministry ofHealth). 

10. American Cyanamid Co. Teratology s仰のinrats. Wayne， N]， 1979 (confidemial in-
formation submitted to the Italian恥1inistryofHealth). 
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11. American Cyanamid Co. T(ratolog;y study in rabbits. AC 92，553. T(chnicaL Hazleton 

362・164.Wayne， N]， 1986 (confidencial information submitted to tbe Italian Min-
istry ofHealtb). 

12. Biodynamics Inc. 3 gen(ration r(production仰のinAC 92，553 in 制 pr，ザω 72R-

748. Wayne， N]， American Cyanamid， 1974 (confidencial information submitted to 

tbe Italian Ministry ofHealtb). 

13. American Cyanamid Co. Pr，伊ctNo. 0166. Wayne， N]， 198う(confidencialinforma-

tion submitted to the Italian Ministry ofHealtb). 

14. American Cyanamid Co. Project No. 5-0329. Wayne， N]， 1985 (confidencial infor-
mation submitted to the Italian Ministry ofHealtb). 

1う. Pbarmakon Research Incernational Inc. 5tudy no. PH 320-AC-001-85. Wayne， N]， 

American Cyanamid， 1985 (confidencial information submitted to rbe Italian Minis-

rry ofHealtb). 

16. Pharmakon Research Incernational Inc. 5tudy no. PH 311-Aι002・85.Wayne， N]， 
American Cyanamid， 198う(confidencialinformation submitted to rhe Italian Minis-

try ofHealth). 

17. American Cyanamid Co. Report ofOctober 5， 1973. Wayne， N] (confidencial infor-

mation submitted to tbe Italian Ministry of Health). 

15.26 "てJレメスリン

15.26.1 一般情報

存在形態

CAS no. 52645-53-1 

分子式 C21H20Clz03 

ペルメスリンは 3ーフエノキシベンジル(IRS)-cis， trans-3一(2，2-ジクロロビ、ニル)-2，2ジ

メチルシクロプロパンカルボン酸塩の通称である。これは 4つの立体異性体， (lR， 

trans) ， (IR， c信)， (IS， trans) ，及び(IS，cis)の混合物である。殆どの製品の cis trans 

の比率は約 2: 3であり， 1R lSの比率は 1 1である(ラセミ体)。上記の異性体の

構成比は約 3 2: 3 : 2である (1)0 4つの異性体の中， (IR， trans) と(lR，cis)異性

体は主として殺虫剤として働く二種のエステルである。ベルメスリンという名称は，特に

注記しない場合は本文では比率2: 3のcis transの物質を示すものとする。
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物理化学的性質(1)

性質

物理的状態

融点

i弗点

水溶解度

オクタノール/水分配係数

快適・利便上の性質

値

結晶又は粘性液体

34 -39
0

C 

220
0

C 

0.2mg/l (300

C) 

6.5 Oog表示)

ある研究では，水中の官能聞値は 0.2mg/lであると報告されている (2)。

主な用途

ベルメスリンは農地，森林，及ぴヒトの健康について広範な疫病に対して有効な接触性

殺虫剤である。また，これは水道本管中のAsellusaquaticus (ミズムシ)のような水棲無

脊椎動物の駆除にも使用される (3)。

環境中の挙動

ベルメスリンは水中又は地表でも光分解される。主な反応はエステル聞裂と ω trans

の相互変換である。平衡状態では trans一異'性体は混合体中 65-70%を占めている。ベル

メスリンのエステル開裂の主要な産物には 3ーフエノキシベンズアルデヒド， 3フエノキ

シ安息香酸， 3フエノキシベンジル 3，3-ジメチルアクリル酸塩，ベンジルアルコール，

ならびにそれらの酸が含まれる (1)。

土中では，ベルメスリンは好気性条件下で、加水分解と微生物活動によって急速に分解さ

れる。同様の分解プロセスは嫌気性条件下でも生じると思われるが，この場合はより経慢

である。実験室での研究では，土中の半減期は約 28日であった。 trans-異性体は C1S一異'性

体よりもさらに急速に分解され，最初の主たる分解反応はエステル開裂である。植物中で

は，ベルメスリンは約 10日の半減期で分解される (1，4)。

15.26.2 分析方法

ベルメスリンは電子捕獲型検出器 (ECD)又は水素炎イオン化検出器 (FID) による気

液クロマトグラフィーで測定できる。最小検出濃度は約 0.05μg/lである (1)。

15.26.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

水

地表水は，蚊を駆除するために直接に使用されたベルメスリンによって汚染されたり，

製造工場や農地からの排出によって汚染される恐れがある。地表水での濃度 0.8mg/lが

報告されている。飲料水についての報告はないが，しかし一般的にベルメスリンは在来の

処理方法によって容易に除去され，また ClS又は trans-ベルメスリンのいずれも通常の消
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毒条件において塩素に反応しないと考えられている (5)。ベルメスリンが水道本管中の水

棲無脊椎動物の駆除に使用された場合は， 10μg/l程度の濃度が短期間水中に存在する

(3)。

食物

一般住民のベルメスリンへの暴露は主として食事によるものである。良好な農作業によ

って育成された穀物での残留レベルは一般に低い。その結果としての暴露も低いと考えら

れるが， しかし全体的な食事についての研究の詳細なデータはない (1)。

15.26.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

ペルメスリンは経口的に投与された場合は容易に吸収される。体内への分布は急速に行

われ，多くは脂肪組織に，次いで肝臓，腎臓，脳に分布する。

代謝はヒトを含め全ての晴乳動物で類似している (6，7) 0 trans-及び、as-異'性体の主な

代謝経路は，いずれも末端の芳香環の 4'位のエステル開裂と酸化である。主要な代謝物

として，遊離の 3-(2，2ジクロロピニル)-2，2ージメチルシクロプロパンカルボン酸

(CIzCA)とそのグルクロン酸抱合体及びヒドロキシメチル C}zCAのグルクロン酸抱合体が

生成する (1)。

H甫乳動物に投与したベルメスリンは数日以内にほぼ完全に体内から消失する。 trans異

性体は as一異性体よりも速やか消失し，主に尿中に排植される o cis-異性体は尿中と糞中

の両方に排j世される。晴乳動物では二酸化炭素としての呼気からの排世はわずかである。

主として ω一異'性体からなる極少量の未変化体が脂肪及び母乳中で検出された。投与量の

0.7%以下がヤギ及びウシの母乳中で検出された (1)。

15.26.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

ベルメスリンの晴乳動物における経口急性毒性は低く， LD50は投与に用いた媒体及び

ω trans異性体比によってかなり変動する o cis-異性体の方が毒性が強い。コーンオイ

ルを媒体として使用した場合は，経口 LD50は0.5g/kg体重である。水性懸濁液は毒性が

最も低く， LD50は3-4g/kg体重以上である。主なベルメスリン代謝物の経口毒性は親

化合物よりも低い。急性毒性の主な兆候は中枢神経系に対する作用，すなわち不調和運動

や全身の振戦，平衡感覚喪失などである。致死量に近い投与量に至るまで広範な毒性兆候

は認められない。(1， 8)。

短期暴露

500mg/kg体重/日までの投与量でゼラチンカプセルに入れたベルメスリンをピーグル

犬に 3ヶ月間投与したが死亡例はなかった。成長，食餌摂取量，臨床化学，血液学及び泌

尿器科学に関するパラメーターは全て正常であったが， 50mg/kg体重/日以上の投与群で
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は肝臓の相対重量に顕著な増加がみられた (9)0 250 mg/kg体重/日までの投与量でゼラチ

ンカプセルに入れたベルメスリンをピーグル犬に 6ヶ月間投与した実験では毒性の兆候は

認められなかった (10)。

長期暴露

。， 25，40または 125mg/kg体重/日のベルメスリンを経口投与した Wistarラットについ

ての 2年間の研究では，最高投与群で振戦と聴覚過敏が認められた。雌雄の全投与群で小

胞体の増加は認められたが，最高投与群のみで優位差が得られた。ベルメスリンを投与し

た全ての雄で肝臓の絶対重量及に相対重量が増加したが，雌では 40mg/kg体重/日投与群

だけで増加が認められた。雄の腎臓重量は全ての投与群で増加した (11)。

ベルメスリンを 0，20， 100または 500mg/kg (0， 1， 5または 25mg/kg体重/日)濃度で

飼料に混合して Long-Evansラットに 2年間投与した研究では， NOAELは5mg/kg体重/

日であった (12)。

生涯(死亡率 80%) にわたる投与実験が Swiss系マウス(各投与量につき雌雄各 70

匹)で行われ， 0， 250， 1000または 2500mg/kgの濃度でベルメスリン (cis一異性体 35-

45% trans異性体 55-65%) を含む飼料を 2年間投与した。死亡率は正常であり，高

投与量の 2群でわずかな発育の低下が認められた。雌では高投与量の 2群で，雄では最高

投与群で投与量依存的な肝臓相対重量の有意な増加がみられた。 (11)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

ベルメスリンを飼料に混合してラットまたはマウスに投与しても生殖毒性は認められな

い。ラット，マウスまたはウサギでは，それぞれ 225，125及び 1800mg/kg体重までの投

与量でベルメスリンに催奇毒性は認められない (1)。

変異原性

2:3及び 1: 3ベルメスリンについて多数の invitro及びinvivo短期変異原生試験が実

施されたが，陰性の結果が得られている (1)。

発ガン性

2:3及び 1: 3ベルメスリンについて実施された多数の研究によれば，ラットでは発癌

性は認められていない (11，13) 0 250mg/kg体重/日の投与量で 1系統の雌マウスに肺腺腫

の発生率が増加したという，弱い発癌性を示す限られた証拠がある。しかし，この発生率

の増加は，この系統のマウスで今までに観察された対照値の範囲内であった (14)。さら

に，変異原性が認められなかったことから，発癌が後成的な機序によるものであることが

示唆される。この研究の結果は，ベルメスリンに発癌性があることを示すものではないと

結論づけられている (15)。

15.26.6 ヒ卜への影響

ベルメスリンを使用した 6人の林業従事者が皮膚の庫みと火傷及び目の痔みと刺激の症
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状を呈した。その中 1人のみが，検出可能なペルメスリンの代謝物 (0.26μg/l) を含む尿

を排j世した (16)。

ボランテイアの耳たぶにベルメスリン溶液(ベルメスリン総量 0.5mg) を塗布した結

果，約 30分後に知覚異常が発生し (17).8時間後にピークに達し. 24時間後に軽減した。

10人のボランティアがベルメスリン (1:3) (1%) を含む 15-40mlのアタマジラミ用

水薬を使用したところ，その中 3人に軽度の紅斑が生じたが， 4-7日後に消滅した (1)。

15.26.7 ガイドラインイ直

IARCは，ヒトについてのデータがなく，また実験動物でのデータも限られていること

から，ベルメスリンをグループ3に分類した (18)。ベルメスリンは遺伝子毒性はない。

ラットでの研究 (12)から得られた NOAELである飼料中濃度 100mg/kg (5 mg/kg体

重/日に相当)と不確実係数を 100を使用して， JMPRは2:3及ぴ 1: 3 cis transペル

メスリンの ADIとして 0.05mg/kg体重を提唱している (15)。

ベルメスリンには環境に由来する顕著な暴露があるので， ADIの1%のみを飲料水に配

分する。したがってガイドライン値は 20μg/l (概算値)である。しかし，ベルメスリン

が健康に有害な蚊やその他の昆虫の幼虫駆除剤として飲料水の水源に短期間使用される場

合には，飲料水に対する ADIの配分は増加するかもしれない。
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15.27 プロパニル

15.27.1 一般情報

存在形態

CAS no. 709-98-8 

分子式 CgHgC12NO 

プロパニルは 3'，4'ジクロロプロピオンアニリドの通材、である。

物理化学的性質(1)

性質

物理的状態

融点

蒸気圧

水溶解度

主な用途

値

無色の固体

91.5
0

C 

0.026 X 1O-3Pa (200C) 

130mg/t (200

C) 

プロパニルは，広葉雑草及びイネ科雑草を駆除するために，主としてコメに使用する発

芽後使用の接触性除草剤である。また MCPAと混合してコムギにも使用する (1)。

環境中の挙動

プロパニルは，酸性及びアルカリ性の媒体内で， 3，4-ジクロロアニリンとプロピオン酸

に加水分解する。水中ではプロパニルと 3，4ジクロロアニリンは太陽光によって急速に

分解してフェノール化合物となり，次いで重合する (1)。プロパニルは土中では微生物に

よって分解され，急速に土壌と結合する 3，4ジクロロアニリン，さらに代謝されて二酸

化炭素になるプロピオン酸， 3，3'，4，4'-テトラクロロアゾキシベンゼン，ならびにテトラク

ロロアゾベンゼンの二つの異性体を含むいろいろな代謝産物となる (1)1)。土中におけ

るフ中ロパニルの半減期は 5日以下である (1)。

15.27.2 分析方法

フ。ロパニルの測定は，塩化メチレンで抽出した後，窒素リン選択性検出装置を備えたキ

ャピラリーガスクロマトグラフイーで行うことができる。異なる極性の第二のキャピラ

リーカラムによって確認することを強く提唱する。

15.27.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

水

ヘクタール当たり 0.4-2.8kgのプロパニルで処理された 16か所の水田から収集され

1) 出典:危険物データパンク。ベセスダ， MD，国立薬物図書館。 (HazardousSubstances Data Bank. 

Bethesda， MD， National Library of Medicine.) 
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た 162の水のサンプルで，使用後 1-120日後に 0.03mg/l以下の残留物が検出された

(2)。地下水で、は時折検出されただけであった。

15.27.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

プロパニル及びその代謝物は組織内に蓄積しない。肝臓のアシルアミダーゼによって加

水分解され， 3，4ジクロロアニリンとプロピオン酸になる。 6種類の代謝物が尿中で検出

されている (3)。プロパニルを雌ウシに投与した場合に，全投与量の1.4%が糞中に回収

されたが，尿及びと母乳中では検出されなかった 1)。

15.27.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

プロパニルは穏やかな急性毒性がある。ラットでは経口 LD50は2500mg/kg体重以上

である(1)。

短期暴露

プロパニル工業製品を 100，330， 1000， 3300， 10000または 50000mg/kg (5， 17， 50， 

165， 500または 2500mg/kg体重/日に相当)の濃度で飼料に混合してアルビノラット(各

投与量につき雌雄各 10匹)に 3ヶ月間投与した。最高投与群の動物は全て死亡した。 330

mg/kg及びそれ以上の投与量で多染症の増加が認められ，また 3300及び 10000mg/kg投

与群では貧血の兆候がみられた。この研究の結果から， NOAEL は 100mg/kg (5 mg/kg 

体重/日に相当)とされた (4)。

長期暴露

プロパニルを 0，100， 400または 1600mg/kgの濃度で混合した飼料をアルピノ Wistar

ラット(各投与量につき雌雄各 25匹)に 2年間投与した。 1600mg/kgの投与群では死亡

率の増加(雄のみ)，体重の顕著な減少，ヘマトクリット値とヘモグロビン値の軽微な低

下，牌臓の相対重量の変化(雌のみ)が認められた。この研究における NOAELは， 400 

mg/kg (20 mg/kg体重/日に相当)であった (4)。

2年間の研究において，プロパニルを 0，100， 600または 3000 (第 5週目から 4000に

増量)mg/kgの濃度で混合した飼料をピーグル犬に投与した。最高投与群では体重増加

が著しく減少した。プロパニルに起因するその他の効果は観察されなかった (4)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

プロパニル工業製品 (0，100， 300または 1000mg/kg) を飼料に混合し，交尾時及び妊

娠までの 11週間にわたって Wistarラットに投与したが，生殖に関するパラメーターには

変化はなかった (3)。

1) 出典:危険物データパンク。ベセスダ， MD，国立薬物図書館。 (HazardousSubstances Data Bank. 

Bethesda， MD， National Library of Medicine.) 
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変異原性及びその他の関連症状

遺伝子突然変異，体細胞分裂の組み換え， DNA修復及びDNA傷害についての原核細胞

及び真核細胞 invitro試験において，プロパニルは活性を示さなかった (4，5)。

マウスにおける細胞遺伝学的試験(構造的な染色体異常)では実質的に陰性であり

(4，6) ，大麦の根端細胞 (radi臼1apex barlry) では陽性の結果が得られた (7)。その代謝物

である 3，3'，4，4'ーテトラクロロアゾベンゼンは細菌及びカピ細胞の遺伝子突然変異と培養

ラット肝細胞の修復 DNA合成を誘発した (4，5， 8)。

発ガン性

1群 50匹の Wistarラットに 100，400または 1600mg/kgのプロパニルを 24ヶ月間経口

投与した研究では，病理組織学的検査において発癌性は認められなかった。しかし，この

研究は限定的なものであり プロパニルの発癌性は評価で、きない (4)。

15.27.6 ヒ卜への影響

経口致死量の推定値は， 0.5 -5g/kg体重である。暴露によって局所的な刺激と中枢神

経の抑制が生じる。経口摂取によって，口腔，食道及び胃における焼けるような感覚や，

吐き気，咳，むかつき. n匝吐を伴う局所的な刺激を生じ，次いで頭痛，めまい，ねむけ，

精神錯乱を生じる 1)。

プロパニルの代謝物である 3，4ージクロロアニリンに暴露された除草剤工場の労働者は

メトヘモグロビン血症の兆候を示した。 3，4-ジクロロアニリンとプロパニルに暴露された

28人の労働者の中で 17人に塩素ざ療がみられたが，これは不純物として含まれていた

3，3'，4，4'テ卜ラクロロアゾベンゼン，又は 3，3'，4，4'ーテトラクロロアゾキシベンゼンによ

るものである (9)。

15.27.7 ガイドライン値

プロパニルは発癌物質であるとは考えられない。しかし，環境中での代謝物の少なくと

も一つ(テトラクロロアゾベンゼン)は発癌物質である。ラットにおける限定的な研究の

データは発癌性の証拠にはならない。

プロパニルに長期暴露の結果，赤血球に毒性を生じる。ラットでの 3ヶ月間投与実験で

得られた NOAEL5 mg/kg体重/日 (4)と不確実係数 1000 (100は種差及び個体差に関して

のものであり， 10は短期間の試験であること及びデータベースが限られていることに関

するもの)から TDIとして 5μg/kg体重が得られた。 TDIの飲料水への配分を 10%とす

ると，ガイドライン値は 20μg/l (概算値)である。このガイドラインを適用する際に

は，プロパニルより毒性の強い環境代謝物が水中に存在する可能性を配慮しなければなら

1) 出典:危険物データパンク。ベセスダ.MD，国立薬物図書館。 (HazardousSubstances Data Bank. 

Bethesda， MD. National Library of Medicine.) 



ない。
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15.28 ピリデート

15.28.1 一般情報

存在形態

CAS no. 55512-33-9 

分子式 C19Hz30zNzSCl 

ピリデートは 0-(6クロロー3-フェニル 4ーピリダジニル) ーオクチルカーボノチオエイ

ト (octylcarbonothioate)の通称である。
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物理化学的性質(1)

性質

物理的状態

融点

沸点

蒸気圧

水溶解度

主な用途

値

無色の結晶状の固体

2TC 

220.C 

1.33 X 10-7 Pa (25.C) 

1.5mg/1 (20.C) 

ピリデートは単年生双子葉植物やイネ科雑草の駆除に使用される葉に作用する接触性除

草剤である。穀類， トウモロコシ，コメ，及ぴその他の穀物の雑草を選択的に駆除する

(1)。

環境中の挙動

ピリデートは水への溶解度は低く，移動性は比較的低い。持続性はなく，早急に加水分

解，光分解，生物分解を受ける。主たる環境代謝物 (6ークロロ 4ヒドロキシ-3ーフェニル

ピリダジン)もまた持続性が低いが，移動しやすい。条件がよければ，環境中での半減期

は2-3日のオーダーである (2)。ピリデートは活性成分に対して高い耐性を有する植物

中では急速に代謝され，不活性化される (3)。

15.28.2 分析方法

ピリデートの主な代謝産物であるかクロロ-4ーヒドロキシ-3ーフェニルピリダジンは，

高速液体クロマトグラフィで測定され 紫外線吸収波長は 254又は 280nrnである (4)。

15.28.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

水

この化合物は水道水中では殆ど発見されていない (2)。

15.28.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

ピリデートをラットに経口投与すると，消化管から速やかに吸収されて組織に分布し

た。ピリデートは主として尿中に速やかに排植された (5，6)。ラットの尿中では 3種類の

代謝物が同定されたが，その中最も重要なものは 6ークロロ-4ーヒドロキシー3-フェニルピ

リダジンである (7)。ピリデートはラットの血液中や人工腸液中で加水分解される (8，9)。

15.28.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

ラットにおける急性 LDsoは2000mg/kg体重であると報告されている (1)。
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短期暴露

ピリデート工業製品(純度 90.3%) を0，60，240または 2000mg/kg (約 0，2，8または

77mg/kg体重/日に相当)の濃度で含む飼料を純飼育したビーグル犬に 1年間投与した

が，死亡例はなかった。全ての投与群で駈吐及び下痢が観察され，炎症と脱毛症がみられ

たものもあった。最高投与群では副腎重量の減少，甲状腺重量の増加， αグロプリン及

び乳酸脱水素酵素の減少，血小板の増加が観察された。この研究の結果では NOAELは8

mg/kg体重/日であるとされている (10)。

長期暴露

ピリデート工業製品(純度 90.3%) を0，80， 400または 2500mg/kg (約 0，3.5， 18ま

たは 114mg/kg体重/日に相当)の濃度で含む飼料を WistarSPFラットに 2年間投与し

た。最高投与群で成長の低下，食餌摂取量の減少，乳酸デヒドロゲナーゼのアミノ酸転移

酵素とアルカリフォスファターゼの減少，腎臓重量の低下がみられた。中間的な投与量で

は腎臓重量の増加が観察された。この研究の結果から NOAELは3.5mg/kg体重/日と計

算された (11)。

2年間の研究で，ピリデート工業製品 0，200， 1000または 5000mg/kg (約 0，2弘120ま

たは 600mg/kg体重/日に相当)の濃度で含む飼料を Swissマウスに投与した。死亡率は

24%から 52%の範囲であり，最高投与群の死亡率は低かった。最高投与群の雌雄で体重

増加の低下，中間投与量から高投与量で雄の肝臓相対重量の増加が認められた。この研究

の結果からは， NOAELは24mg/kg体重/日であるとされている (12)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

3世代にわたる研究で，ピリデート工業製品を 0，80， 400または 2500mg/kgの濃度で

含む飼料を Wistarラットに投与した。生殖周期の変化は観察されなかった (13)。ラット

とウサギについての 2例の研究では，ピリデートは催奇形性は認められなかった (14，

15)。

変異原性及びその他の関連症状

ピリデートは細菌の遺伝子突然変異性，マウスの体細胞突然変異性，培養ラット肝細胞

の修復 DNA合成，ショウジョウパエ (Drosophila)のX，Y染色体の喪失，マウスの小核

あるいは invitroでのトランスフォーメーションなどを誘発しない (16~ 21)。

発ガン性

ピリデート工業製品(純度 90.3%) を0，80， 400または 2500mg/kg (約 0，3.5， 18ま

たは 114mg/kg体重/日)の濃度で含む飼料を WistarSPFラットに食餌に混ぜて 2年間投

与した。投与とは無関係に，雄では良性及び悪性の褐色細胞腫が，雌では乳腺腫が，そし

て雌雄で甲状腺腫が観察された (11)。ピリデート工業製品を 0，200， 1000または 5000

mg/kg (約 0，24， 120または 600mg/kg体重/日)の濃度で含む飼料を Swissマウスに投

与した場合には，いかなる腫蕩も観察されなかった (12)。
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15.28.6 ガイドライン値

IARCはピリデートの評価を実施していない。ラット及びマウスにおける長期暴露試験

が行われたが，いずれの動物種においても発癌性の証拠は得られていない。入手できる

データは生殖毒性のないことを示している。

ラットでの 2年間の研究で，腎臓重量の増加に関する NOAELとして 3.5mg/kg体重/

日が得られた (11)。この NOAELに不確実係数100 (種差及び個体差に関するもの)を適

用して 35μg/kg体重の TDIが得られた。 TDIの飲料水への配分を 10%とすると，ガイド

ライン値は 100μg/l (概算値)である。
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(unpublished study submitted to WHO). 

21. Huntington Research Centre. 1ラridatecell tranφrmation的 t.Linz， Chemie Linz， 
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15.29 シマジン

15.29.1 一般情報

存在形態

CAS no. 122-34-9 

分子式 C7H12C町5

シマジンは， 6-chloro-N，N'-diethyl-l，3，5-triazine-2，4-di-ylamineの通称である。
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物理化学的性質 (1~ 3) 

融点

密度

水溶解度

蒸気圧

オクタノール/水分配係数

主な用途

225-227
0

C (分解)

1.302 g/m3 (20
0

C) 

5mg/l (20
0

C) 

8.1 X 10-4 Pa (200C) 

2.1 (log表示)

シマジンは広葉雑草及びイネ科雑草の発芽前に用いる除草剤として，アーテイチョー

ク，アスパラガス，ベリー，ソラマメ，柑橘類，コーヒー，ココア，ホップ， トウモロコ

シ，アブラヤシ，オリーブ，果樹園，観葉植物，サトウキビ，茶，樹木保護，芝生，ブド

ウ園，穀物栽培地などで使用されている (1)。

環境中の挙動

通常の気象条件ならば，シマジンが土壌から消失する過程として揮発や光分解はさほど

重要でLあるとは考えられない (2)1)。土壌中での半減期は 46~ 174日であると報告されて

いる (3)。シマジンは，加水分解や N 脱アルキル化で分解が可能である (4，5)。土壌中で

はゆっくりと無機化される 1)。水溶解度は低いが，浸出物質に分類されている (6)。

15.29.2 分析方法

シマジンは，水中の窒素・リン含有農薬同定分析法である，キャピラリーカラムガスク

ロマトグラフ法で分析が可能である。この手法では，試料をジクロロメタンで抽出し，抽

出液を濃縮，キャピラリーカラムガスクロマトグラフィーで化合物を分離後，窒素ーリン

検出器を用いて検出する手法である。予測される検出下限値は， 75 ng/lである (7)。

15.29.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

水

アメリカの地下水中の代表的な濃度は 1~2μg/l であると報告されている (8) 。イタリ

アとドイツでも，シマジンによる地下水汚染が報告されている (9，10)。

15.29.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

シマジンはラット，マウスの腸管から吸収され，さまざまな組織に分布する。牌臓，肝

臓及び腎臓などでもっとも高濃度で検出される (11)。シマジンを経口投与した雌ラットか

ら得た 24時間の尿試料中からは，ヒドロキシシマジン， 2-ヒドロキシー4-アミノ -6ーエチ

ルアミノーs-トリアジンと， 2ーヒドロキシー4-アミノ -4，6-ジアミノ -s-トリアジンのメルカ

1) 出典:危険物データバンク。ベセスダ， MD，国立薬物図書館。 (Haz征 dousSubstances Data Bank. 

Bethesda， MD， National Library of Medicine.J 
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プツール酸抱合体が検出され，それぞれ投与量の 6.8%，6.1 %， 14%に相当する(12)。シ

マジンを強制経口投与した雄ラットから得た 24時間の尿試料中からは，ジ N-脱アルキ

ル化代謝物が，モノ N 脱アルキル化代謝物よりも高濃度で存在していた (13)。ラットに

経口投与したシマジンの大部分は， 7日以内に主に尿中に排池される (11)。

15.29.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

ラット，マウス及びウサギにおいて，シマジンの経口 LDso値は 5000mg!kg体重以上

であることが報告されている (1，2)。

長期暴露

シマジンを 0，15， 150または 1500mg/kgの濃度で含む餌をイヌ(各投与濃度につき雌

雄2匹ずつ)に 105週間与え続けた。最高投与群の 4匹のうちの 2匹で，アスパラギン酸

塩アミノトランスフエラーゼが一過的に上昇した以外は，投与に起因する死亡例や，明確

な毒性影響は見られなかった。 NOAELは 150mg!kgで，これは 5mg!kg体重/日に相当

する (14)。

0， 20， 100， 1250 mg!kgの濃度でシマジンを含む餌をイヌ(投与濃度ごとに雌雄 4匹ず

つ)に二年間投与した。最高投与群の雌雄各 1匹ずつに，悪液質が見られ，雌の 1匹では

一過性の食餌摂取量の減少を伴う体重増加の抑制が認められた。また，雌雄ともに赤血球

パラメータの減少が見られ，雄ではさらに血小板の増加が見られた。 100mg!kg投与群で

は，雌で体重増加抑制と赤血球パラメータの減少が見られた。この研究から， NOAELと

して 20mg!kgが得られ，これは 0.8mg/kg体重/日に相当する (15)。

シマジン工業製品(純度不明)を 0，10， 100， 1000 mg/kgの濃度で含む餌を， Sprague-

Dawleyラットに 2年間与えた(各投与量につき雌雄 70匹。発ガン性試験のサテライト群

を慢性毒性試験に使用した)。体重変化と血液学のパラメータをもとに，この研究の

NOAELとして 10mg!kg (0.52mg!kg体重/日)が得られた (16)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

工業用シマジンを 100mg/kgまでの濃度で含む餌を，ラットに経口投与した 3世代試験

では，生殖毒性は確認されなかった (17)。ラット及びウサギでの研究で，母動物に影響が

みられない投与量では，胎児毒性，催奇形性は認められなかった (18，21)。

変異原性及びその他の関連症状

シマジンは，マウスに対して変異原性を誘発しなし、o in vitroで，ヒト細胞の姉妹染色

分体交換の頻度をわずかに増加させるが，チャイニーズ、ハムスター細胞ではこの作用は認

められない。植物の染色体異常や，ショウジョウパエ (DrosoPhila)の優性致死突然変異

を誘発する。しかし酵母の染色体異数性や，細菌に対する遺伝子変換あるいは有糸分裂組

み換えには影響がなかった (22)。
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発ガン性

工業用シマジン(純度不明)を， 0， 10， 100， 1000 mg/kgの濃度でシマジンを含む餌を，

Sprague-Dawleyラット(各投与量につき雌雄 70匹)に 2年間与えた。実験終了後の生存

数は，低投与量から順に雄で 27，24， 31， 42，雌で 24，23， 17， 14匹だった。死亡率と，雌

で頻繁に見られた脳下垂体腫虜の発生頻度との聞に関連が見られたが，投与群と対照群間

で有意な差異は見られなかった。 100，1000mg/kg投与群の雌では，乳腺腫の増加が認め

られ，低投与量から)1聞に腺腫，繊維腺腫の発生した割合は， 24/70， 31/70， 70/70， 45/70 

で，ガンの発生割合は 14/70，13/70， 19/70， 35/70であった。 1000mg/kg投与群では，腸

脱腺過形成の増加が認められた。雄では肝臓の腺腫及ぴガンの発生率が増加し(低投与量

から順に 1/70，3/70， 4/70， 6/70)，牒臓腫蕩(低投与量から順に 4/70， 14/70， 1/70， 

0/70)および褐色細胞腫(低投与量から )11夏に 12/70，14/70， 10/70， 3/70)の発生率が低下

した。この研究で得られた NOAELは， 10mg/kg (0.52mg/kg体重/日)であった (16)。

同じ工業用シマジンを投与濃度 0，40， 1000， 4000 mg/kgで， Swiss CD-1マウス(各投

与量につき雌雄それぞれ 60匹)に 95週間にわたって経口投与した (23)。実験期間終了時

の生存数は，低投与量から順に，雄で 19，5， 13， 15匹，雌で 26，26， 35， 25匹だった。観

察されたさまざまな種類の腫蕩について，投与群と対称群の間で，有意な差異は認められ

なかった。

15.29.6 ヒトへの影響

旧ソ連時代に，シマジ、ン及びプロパジ、ンの製造工場の作業員について，計 124件の接触

皮膚炎が報告されている。重篤な場合には，紅班， ?手腫及び水胞に進行する事もある水胞

E疹性の反応が7-10日間にわたって持続する (24)。卵巣ガンとトリアジン系除草剤の

暴露との関係を示した一例の研究がある (25)が，患者数が少ない。 IARCは，シマジンの

ヒトに対する発ガン性評価を行い，適切なデータが得られないという結論を出している

(22)。

15.29.7 ガイドライン値

晴乳類におけるシマジンの遺伝毒性は明らかにされていない。最近の研究で，雌ラット

の乳腺腫発生率を増加させることが示されているが，マウスでは全く影響が見られない。

IARCは，シマジンをグループ3に分類している (22)。

ラットにおける研究から，発ガン性及び長期毒性について， NOAEL 0.52mg/kg体重/

日が得られている (16)。不確実係数 1000 (100は種差及び個体差に関するもので， 10は

発ガンの可能性に関するもの)を適用すると， TDIとして 0.52μg/kg体重であると提唱

される。飲料水のガイドライン値は， TDIの10%とすると， 2μg/l (概略値)である。
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15.30 トリフJレラリン

15.30.1 一般情報

存在形態

CAS no. 1582-09-8 

分子式 C13H16F 3N304 

トリプルラリンは α，α.a -trifluoro-2，6-dinitro-N， N dipropyl-p-toluidineの通称であ

る。

699-



物理化学的性質(1)

性質

融点

水溶解度

蒸気圧

オクタノール/水分配係数

主な用途

値

48.5 -49 .C 

< 1 mg/l (27.C) 

1. 37 X 10-2 Pa (25.C) 

4.69 (log表示)

トリフルラリンは雑草発芽前に用いる除草剤で，豆，そ菜種，綿花，落花生，試料用豆

類，果樹，園芸植物植えかえ，香辛料，大豆，砂糖大根，ひまわり， トマト，ブドウなど

の栽培の際に一年性雑草や広葉雑草の抑制に使用される (1)。

環境中の挙動

トリプルラリンの水溶解度は低い。光分解，揮発，生物分解によって消失する (2-4)。

トリフルラリンは土壌との親和性が高く，相対的に難移動性である (5)。半減期は 3- 18 

週間であり，土壌の性状や地理的要因によって変化する (2)。土壌内での分解過程では，

酸化的脱アルキル化，ニトロ基の減少，酸化的環化などの反応を経て，数種の代謝物に変

化する (6)。反応物の大部分は，抽出不可能な土壌結合性物質で，フルボ酸，フミン酸画

分に存在している (7)。

15.30.2 分析方法

トリフルラリンはジクロロメタンで抽出が可能であり 窒素ーリン検出器付きのキャピ

ラリーカラムガスクロマトグラフ法による分析が可能である。この手法による感度は

0.05μg/lである (8)。

15.30.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

水

アメリカでは， 2047の地表水の試料中 172検体， 507の地下水試料中 1検体からトリ

フルラリンが検出された。検出されたすべての地表水検体の，百分順位の第 85%値は

0.54μg/lであった (9)。イタリアで分析された 229の水道水(主な取水源は地下水)から

は検出されなかった (10)。

15.30.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

トリフルラリンはラットの消化管からは吸収されにくい。投与量の 80%が糞中から検

出され，残りは尿中に見られる。糞中からは未変化のトリフルラリンが単離されるが(投

与量の 8%未満)，体内に吸収されたものは，広範な代謝を受ける o N-脱アルキル化及び

ニトロ基の還元が， 2つの主要な代謝経路である。トリフルラリンの代謝は，ラットとイ
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ヌでは類似している (11)。トリフルラリンをラットに腹腔内投与すると，肝臓よりも脂肪

から高濃度で検出された (12)。

15.30.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

経口 LD50値は，ラットでは 10g/kg体重，マウスでは 0.5g/kg体重，ウサギおよびイ

ヌで 2g/kg体重以上であると報告されている (1)。

短期暴露

トリフルラリンを 30，150または 750mg/kgの濃度で含む飼料を，ピーグル犬に 12ヶ

月間投与した。最高投与群では体重増加の抑制，血襲脂質のわずかな変化，統計的に有意

な肝臓重量の増加などの影響がみられた。肝臓に対する穏やかな影響から， NOAELとし

て30mg/kgが得られた。これは 0.75mg/kg体重/日に相当する (13)。

長期暴露

トリフルラリンの影響は， トリフルラリンを 813，3250または 6500mg/kgの濃度で含

む飼料を 24ヶ月にわたって投与した Fischerラット (14)，200， 800または 3200mg/kgの

飼料を 24および 28ヶ月にわたって投与した Wistarラット (15)，50， 200または 800

mg/kgの飼料を 104週間にわたって投与した NMRIマウス (16).400， 1000 mg/kgの飼料

を3年にわたって投与したピーグル犬(17)で検討されている。実験方法のの制限や不純

物の問題という理由で，現在の基準ではこれらの試験は不適切である。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

母動物に明らかな毒性影響が認められる投与量では， トリフルラリンはラット (18，19) 

及びウサギ(21，22)において，匹・胎児毒性がある。しかし，これらの生物種でトリプル

ラリンの催奇形性は見られない。

変異原性及びその他の関連症状

トリフルラリンの変異原性に関する研究で 純度の低いトリフルラリン工業製品にはニ

トロソ化合物が混在し，変異原性が認められる事が明らかにされている。一方，純度の高

いトリフルラリンには変異原性はない。

発ガン性

爽雑物としてニトロソジプロビラミンが混在するトリフルラリンは，ラットとマウスの

経口投与試験で発ガン性が認められている(15，16， 23， 24)。それぞれの動物種において，

最初の研究は爽雑物を多量に含むトリフルラリンを用いて行われた。雌マウスの肝臓，肺

及び胃でガンが確認され，ラットの甲状腺にガンの疑いのある症状が見られた。それぞれ

の動物種についての 2度目の実験では，不純物の含有量が0.4mg/kgと，前回よりも 2桁

少ないトリフルラリンを使用した。マウスでは発ガン性は認められなかった。しかしラ

ットでは雄の高投与群に限られているものの，頼粒細胞髄膜腫が見られた(ラット体内で
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通常発生するかどうか未知の，希な良性腫傷)。甲状腺腫の発生率は，統計的に有意では

なく，投与量との関係もみられなかった。

近年の評価をもとに， IARC はトリフルラリン工業製品の発ガン性に関する実験動物に

おける証拠は限られていると結論している (20)。

15.30.6 ヒ卜への影響

アメリカでの研究では， トリフルラリンの使用によって非ホジキンリンパ腫のリスクが

増加することが示されている。一方，イタリアでの卵巣ガンの研究では， トリフルラリン

の暴露との関係は示唆されていない。いずれの研究も暴露を受けた被験者の数が少ない。

アメリカで行われた大規模な研究では白血病との関係は認められなかった (20)0 IARCは

トリフルラリンのヒトにおける発ガン性の証拠は不十分なものであると結論づけている

(20)。

15.30.7 ガイドライン値

最近， IARCはトリフルラリン工業製品をグループ 3に指定した (27)。高純度

( > 99%) の被験物質を使用した長期毒性/発ガン性試験では，発ガン性の証拠は得られ

ていない。高純度のトリフルラリンには変異原性もない。純度の低いトリフルラリン工業

製品はおそらく不純物としてニトロソ化合物を含んでおり，変異原性が認められる。

イヌにおける 1年間の投与試験をもとに， NOAELとして 0.75mg/kg体重/日を採用し

た(13)0NOAELの根拠となった穏やかな肝障害に関して，この動物種は最も感受性が高

い。この NOAELと不確定係数 100 (種差および、個体差に関するもの)から TDIとして

7.5μg/kg体重が導かれる。 TDIの飲料水への配分を 10%とすると，ガイドライン値は 20

μg/l (概略値)である。

純度の低いトリフルラリン工業製品には強い発ガン物質を含むものがあり，その使用を

禁止すべきである。
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15.31 ク口口フエノキシ系除草剤 (2，4-D及び MCPAを除く)

15.31.1 一般情報

存在形態

多くのクロロフエノキシ系化合物が雑草制御に使われるが，ここでは，ジクロロプロッ

プ， 2，4-DB， 2，4，5-T，フェノプロップ，メコプロップ及ぴMCPBについて考察する。

化合物 CAS no. 分子式 別名

ジクロロプロップ 120-36-5 CgHsCb03 2，4-ジクロロフエノキシプロピオン酸;

2，4-DB 

2，4，5-T 

フェノプロップ

メコフ。ロッフ。

MCPB 

94-82-6 

93-76-5 

93-72-1 

2，4-DP 

ClOHlOC1203 4一(2，4ージクロロフエノキシ)酪酸

C8H5Ch03 2，4，5ートリクロロフエノキシ酢酸

C9H7Ch03 2，4，5トリクロロフエノキシプロピオン酸;

2，4，5-TP ; silvex 

93-95-2; ClOHllCI03 2 (2メチル 4クロロフエノキシ)フ。ロ

7085-19-0 ピオン酸;MCPP 

(ラセミ混合物)

94-81-5 CllH13CI03 4 (2メチル-4ークロロフエノキシ)酪酸
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物理化学的性質(1)

化合物 融点 (OC) 水溶解度(mg/l) 蒸気圧

ジクロロフ。ロッフ。 116 -118 350 (20
0
C) 無視できる

2，4-DB 117 -119 46 (25
0
C) 無視できる

2，4，5-T 153 150 (25
0
C) 1 X 10-5 Pa (25

0
C) 

フェノフロッフ 179 -181.6 140 (25
0
C) 実質不揮発性

メコフ。ロッフ。 94 -95 620 (20
0
C) < 1 X 10-5 Pa (20

0
C) 

MCPB 100 44 (20
0
C) < 1 X 10-5 Pa (20

0
C) 

主な用途

クロロフエノキシ系除草剤は，広く世界中で様々な農作物の広葉一年草や多年草の雑草

除去に用いられる。また，非農耕地の雑木林，広葉水生雑草の制御， リンゴ果樹閏での収

穫前の落果防止に適用される。クロロフエノキシ系除草剤は，しばしば他の除草剤と共に

雑草出現後に使用される。

クロロフエノキシ化合物はクロロフェノールから誘導され，クロロフェノールはダイオ

キシンに汚染された可能性がある。特に，除草剤の原材料にトリクロロフエノキシ酸が含

まれる場合，ダイオキシンに汚染される可能性がある。

環境中の挙動

環境中のクロロフエノキシ系除草剤の残留物は，農耕地や非農耕地へのこれらの化合物

の直接的な適用の当然、の結果である。生物分解は，環境から消失させる第一段階の経路で

あり，光分解や加水分解もまたこれらの除去に役立っている。

土壌中ジクロロプロップの 2，4-ジクロロフェノールへの半減期は 8- 12日(2-4)と

計算され， 14日(5)で基本的には完全に消失する。土壌中 2，4，5-Tの半減期は， 12 -59 

日(2，4)であるが，残留物は通常一回の成長期を超えて残ることはない (3)。フェノプロ

ップの半減期は， 8 - 17日(2，3，6)から 3-4ヶ月 (7)の範囲と報告されている。 2，4，5-T

とフェノプロップの一次分解産物は， 2，4，5一トリクロロフェノールである (1，8)。メコプ

ロップは土壌中で 4 クロロー2ーメチルフェノールに分解され(1)，その半減期は 7-9日

である (9)。メコプロップの残留物は土壌中で 2ヶ月以上残留すると報告されている(10)。

土壌微生物が除草剤に順応しない限り，土壌中 MCPBの半減期は 4-6日(3，9)で，順応

すればその半減期は 1日以内となる (3)0MCPBは土壌中で分解して， MCPA (9)及び，

L クロロ 2メチルフェノール (1)となる。土壌中の 2，4-DBの半減期は， 7日未満(1)であ

る。

クロロフエノキシ系除草剤は地下水にほとんど溶けていないと考えられている (11)。塩

基性水ではフエノキシ系除草剤のエステル類は，加水分解され，陰イオンとなる。酸性水

では，エステルの種類により光分解か揮発が優勢で、ある。光分解による 2，4，5-Tの半減期

は，表流水のような水で 15日と計算されている (12)。フェノプロップは， 5週間以内の
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処理で 3つのルイジアナの池から基本的に除去された (13)。

15.31. 2 分析方法

水中のクロロフエノキシ系除草剤の通常の分析方法は，溶媒抽出し，ガスクロマトグラ

フィー，気i夜クロマトグラフィー，薄層クロマトグラフィー，高速液体クロマトグラフ

ィーにより分離し，電子捕獲型検出器や紫外報検出器を用いる。検出限界は， 1μg/lから

1 mg/l (8， 14)の範囲である。質量分析機器の特定イオンの検出は同定に有用である (8)。

それらの化合物が事実上不揮発性であったり，極性が強すぎて直接クロマトグラフィーに

導入できない場合，クロロフエノキシ酸及びその塩類の化学的な誘導体化がしばしば必要

である(15)。

15.31.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

大気

クロロフエノキシ系除草剤は，小滴，蒸気，または粉状でスプレーされることにより大

気中へ放出される。空気中では 2，4，5-Tが最高約 0.045μg/m3の濃度で，ワシントン州の

プルマンにおいて確認された。一方，最高 0.04mg/kgの2，4，5-Tがオハイオ州，シンシ

ナテイの集塵サンプル中に存在した (16)。

水

メコプロップは， 1984年にオンタリオ州(カナダ)で行われた 91の農場の井戸の調査

で検出されなかった(検出限界 0.1μg/l) (17)。カナダの 3つの州で 1978から 1986年に

行われた 90地域の民間または地方公共団体の水道の 602例の調査では， 2，4，5-Tは検出

されなかった(検出限界 0.005-0.05μg/l) (18)。フェノプロップは，米国の固と地方

のいくつかの調査(検出限界が明示されない)でわずかな水道から検出された (7)。

1984年に， 2，4，5-Tは，ニューブルンスウイック(カナダ)のゴミ捨て場付近の地下水

から 3.7μg/l検出された (18)。他の調査では，地下水から， 2，4，5-Tを17μg/l検出した

と報告されている (19)。オランダの地下水では，最高 2μg/lのメコプロップを含んでい

た(20)。米国における調査では，大部分の地下水に含まれるフェノプロップは 0.1μg/l未

満である (7)。

3カ所のカナダの農業地河川流域調査において， 447の表流水中のサンプルから検出さ

れたジクロロプロップ，メコプロップ， 2，4-DB及びMCPBは，各々 4%，3%， 0.5%及

び 0%であり，平均濃度は 0.1-3.1μg/lであった(検出限界 0.1-0.5μg/l) (21)。

1980年から 1985年のカナダの地表水の調査 1548例で， 2，4，5-Tは検出限界以下から 0.04

μg/lの範囲であった(検出限界 0.01μg/l)。カナダ西部の地表水 1339例におけるフェノ

プロップの濃度は， 4 ng/l未満だった (22)。オランダの地表水は，メコプロップ及び

MCPBを最大 1-10μg/l含んでおり，最高濃度 0.1μg/lのメコプロップが河川の伏流水
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から検出された。

食物

クロロフエノキシ系除草剤は作物への直接的な適用のために食物中に存在するかもしれ

ないが，濃度は通常低い (16)0 1976年から 1978年まで行われたカナダの総飼料量調査に

おいて， MCPB， 2，4，5-T及びフェノプロップは，検出されなかった(各々，検出限界は

300， 100及び 50μg/kg) (23) 0 1987年の米国での 14492例の国内産及び輸入食物の調査

では， 2，4，5-T及び2，4-DBは共に検出されなかった (24)。ジクロロプロップは，収穫期

の穀物粒において O.lmg/kgまでのレベルで存在した (25)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

Codex A1imentarius Commissionによる 2，4，5-Tの最高残留限界値(26)に基づいて，理論

上の食物からの 2，4，5-Tの一日最大摂取量は 10.8から 68.8μg/日の範囲であり，世界の

平均は 60kg成人に対して 24.6μg/日である。米国の食物中の濃度に基づいた食物からの

2，4，5-Tの平均一日摂取量は 25-30歳の男性または女性で 0.2ng/kg体重/日であると計

算される (27)。

15.31. 4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

一般にクロロフエノキシ系除草剤は胃腸管から急速に吸収され(28)，体内に均等に分布

する。ヒトの組織への蓄積はないと思われる (6)0 ヒトの体内の定常状態レベルには，暴

露後 3-5日以内に到達するだろう (6)。フェノプロップはかなりの量が抱合反応を受け

るかもしれないが，クロロフエノキシ系除草剤は大部分が未変化のまま主に尿中に排j世さ

れる (29)。クロロフエノキシ系除草剤の生物学的な半減期は，晴乳動物では 10から 33時

間であり，取り込まれた量の 75%から 95%が96時間以内に排世される (28)。イヌは他の

動物種よりクロロフエノキシ酸の保持が長いようである。これは，比較的尿クリアランス

が低いためであり，毒性作用に対する感受性が高いかもしれない (29)。代謝による変化

は，高用量でのみ生じる。塩類及びエステルは速やかに加水分解され，遊離酸と同様の薬

物動態学的経路を経る (28)。

15.31. 5 実験動物と invitro試験での影響

ジクロロフロロッフ。

急性暴露

ジクロロプロップの経口 LD50はラット及びマウスでそれぞれ 800，309 mg/kg体重であ

る(30)。

短期暴露

ジクロロプロップを含む飼料を 50mg/kg体重/日の投与量で3ヶ月間与えたラットで，

わずかな肝臓肥大が見られた。 12.4mg/kg体重/日のジクロロプロップを摂取したラット
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では有害作用はみられなかった (1)。

長期暴露

2年の動物実験で， 0， 100， 300， 1000または 3000mg/kgのジクロロプロップを含む飼料

をFischer344ラット(各投与量当たり雌雄各 80匹)に与えた。 3000mg/kg投与群の生

存率は，雌でわずかに減少し，体重は雌雄共に 10%低下し，肝臓で広汎な肝細胞の腫脹

及び褐色色素の沈着がみられた。また，ヘマトクリット，赤血球数及びヘモグロビンの減

少で示されるように，ラットは軽い貧血を呈した。腎臓の褐色色素は， 1000及び3000

mg/kg投与群で雌雄共に増加したが，これは管状上皮のわずかな変性を示しているので

あろう。尿比重及び尿蛋白は， 300mg/kg暴露の雄と 1000mg/kg暴露の雌で減少した。

著者は，腎臓毒性に対する NOAELは雄で 100mg/kg (3.64 mg/kg体重/日)，雌で 300

mg/kg (13.1 mg/kg体重/日)と考えた (31)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

125， 500または 2000mg/kgのジクロロプロップを含む飼料を投与したラットの 3世代

生殖試験では，生殖及び受精率への有害作用は報告されていない (32)。妊娠 6~ 15日日

のマウスへの 0，100， 200， 300， 400，または 500mg/kg体重の経口投与実験では， 300 

mg/kg体重で佐・胎児毒性の影響が観察され， 400mg/kg体重では骨格奇形が生じた

(33)。ジクロロプロップ 0，5， 30， 100， 200 mg/kg体重を 4，10， 13， 18日目に，経口投与し

た妊娠ラットの動物実験の概略では，胎盤関門を通過していることが明らかになったが，

有害作用は報告されていない (34)。

変異原性及びその他の関連症状

日甫乳動物の代謝活性系が存在しない場合， 8株の Salmonella砂himuriumの変異原性試

験でジクロロプロップは陰性であった (35)。しかし，ジクロロプロップは Sacchanωnyαs

cerevzszaeの呼吸欠損突然変異細胞を誘導し(36)，4.0mg/ml以上の濃度では， S. cerevisiae 

における緩和な遺伝子変換及び遺伝子突然変異(37，38)及びEscherichiacoliにおける DNA

損傷(39)を生じた。ジクロロプロップは 200mg/kg体重の雄マウスに対する 1回の腹腔内

投与では，峯丸 DNA合成への著しい影響はなかった。

発ガン性

18ヶ月間の発ガン性試験で， 0， 25， 100または 300mg/kgのジクロロプロップを含む飼

料を CharlesRiver CD-lマウスに与えた。雄の最高投与群で良性肝臓腫蕩発生率が上昇し

たが，著者らは，これを肝臓の代謝負荷が増大し，腫傷の成長を抑制するのに必要な代謝

経路を阻害したためであると推測した。この投与量では，ジクロロプロップには発ガン性

カfないと結五命した (41)。

2，4-DB 

急性暴露

2，4-DBのラットの経口 LD50は700mg/kg体重である (30)。
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短期暴露

ビーグル犬(各投与量当たり雌雄各 4匹)に， 0， 316， 1000または 3160mg/kgの

2，4-DBを含む飼料を 2週間与え，その後化合物量が0，8，25または 80mg/kg体重/日に

相当するカプセルを 7週間投与した。雌雄 4匹からなる別の投与群に， 2.5mg/kg体重/

日相当を含むカプセルを 13週間投与した。 25及び80mg/kg体重/日投与群の動物への影

響は，下痢，無気力，抑欝，虚弱，嚢腫，死亡率増加，体重と食餌摂取量の減少，血液学

的影響，異常な血液化学と尿検査，黄痘，甲状腺，肝臓，牌臓及び腎臓の相対重量増加，

皐丸の相対重量減少が含まれていた。 8mg/kg体重/日投与群では，血清中アラニンアミ

ノ基転移酵素が上昇し，胃粘膜リンパ小結節の肥厚が各々 4匹の雌雄の 1匹ずつに生じた

(双方共肉眼的病変)0 NOAELは， 2.5mg/kg体重/日と考えられた (Departmentof 

National Health and Welfare， Canada，未公開データ， 1973)。

0， 100， 316， 1000または 3160mg/kgの 2，4-DBを含む飼料を CharlesRiverラットに 3

ヶ月間与えた動物実験によれば，肝臓及び腎臓の相対重量は雄の 3160mg/kg投与群及ぴ

雌の 1000と3160mg/kg投与群で有意に増加し，副腎相対重量は雌の 3160mg/kg投与群

で有意に減少した。 1000mg/kg以上の 2，4-DBを摂取した全ラット及び316mg/kgで暴露

された雌雄各 1匹ずつは肝臓肥大となった。肝臓肥大に対する NOAELは， 100mg/kg， 

すなわち 5mg/kg体重/日と考えられた (Departmentof National Health and Welfare， Cana-

da， unpublished data， 1973)。

長期暴露

Charies River Cri CD (SD) BRラット群に 0，60， 600または 1800mg/kg (0， 3， 30ま

たは 90mg/kg体重/日に相当)の 2，4-DBを含む飼料を 2年間与えた。最高量投与群のラ

ットで，体重増加率の減少，牌臓及び肝重量低下，腎相対重量増加，血液生化学及び血液

学的パラメーターの変化が現れた。 30mg/kg体重/日の 2，4-DBを摂取したラットで，平

均体重増加率減少，平均体重低下(雌のみ)，血液生化学及び、血液学的パラメーターの変化

(最高投与群の場合よりも軽微である)及びわずかであるが有意な平均心臓重量減少を示

した(雄のみ)0NOAELは， 3mg/kg体重/日と考えられた (42)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

0， 60， 300または 1500mg/kgの2，4-DBを含む飼料 (0，3， 15または 75mg/kg体重/日

に相当する)をラットに投与した 2世代生殖試験では，その影響は，最高投与群で卵巣

重量の減少，平均出生重量の低下，わずかな妊娠期間の延長，出生時同産群胎仔総数減

少，出生時死産の増加及び極度の授乳時高致死率として現れた。 300mg/kg投与群では，

胎仔の肝臓，牌臓，肝臓平均重量の増加，胸腺，心臓，肺，副腎平均重量減少があった

が，生殖に関する影響は報告されていない (43)。

ニュージーランドの白ウサギでの催奇形性に関する動物実験では，妊娠 5-15日目ま

たは 5-20日目に， 2.5， 12または 60mg/kg体重/日の 2，4-DBをカプセルで投与した。
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最高投与群は，多くのウサギの体重が減少し， 3匹は 29日目に流産し，他の 3匹は胎仔

を吸収した。低投与量及び中間投与量では，有害作用は見られなかった。 12mg/kg体重/

日投与群の生存胎仔の平均体重は明らかに減少した。著者は， 2，4-DBにはウサギへの催

奇形性はないが， 12mg/kg体重/日で間接的な匹・胎仔毒性を示すと結論した (Mayand

Baker Ltd，未公開データ， 1974)。

妊娠 6-15日目に， 0，400または 2000mg/kgの 2，4-DBを含有する飼料を投与した

Charles Riverマウスの動物実験では， 2000mg/kg摂取マウスで，母動物当たりの吸収数

は増加し，雌一匹当たりの平均致死胎仔数と致死胎仔数は増加し，この群では，雌一匹当

たりの平均生存胎仔数は減少した。この実験では， ijf・胎仔毒性の NOAELは400mg/kg

と考えられ (Departmentof National Health and Welfare， Canada，未公開データ， 1973)， 

これは 60mg/kg体重/日に相当する (44)。

変異原性及びその他の関連症状

2，4-DBはSalmonellaち帥zmuηumの点変異を誘導しない (35)が， CHO/HGPRTの前進

突然変異試験において弱い変異原性を生じた (45)。代謝活性化を行わない場合のみ，チャ

イニーズ、ハムスター卵巣細胞で染色体異常を，有意に増加させた (46)。ラット肝細胞臓で

不定期 DNA合成は誘導されなかった (47)。

発ガン性

0，3，30または 90mg/kg体重/日の 2，4-DBを含む飼料を投与したラット群の 2年間に

わたる動物実験では腫蕩発生率は増加しなかった (42)0 0， 25， 250または 750mg/kg (投

与量 0，3.75， 37.5，及び 112.5mg/kg体重/日に相当する)の 2，4-DBを含む飼料を 78週

間与えた実験では，最高投与群(生存が有意に減少した)を除外すれば，雄マウスの肝細

胞ガン発生率で用量 反応関係があり得ると報告された。腫蕩発生率は，雌では増加しな

かった (48)。

2，4，5-T 

急性暴露

2，4，5-Tの経口 LD50は，イヌで 100mg/kg体重，ラットで 300mg/kg体重，ハムス

ターで 425mg/kg体重の範囲におよぶ(30)。

長期暴露

Sprague-Dawleyラット(投与群は各投与量当たり雌雄各 50匹，対照群は雌雄各 86匹)

に2，4，5-T (実質的にダイオキシンに汚染されていなしミ)を飼料に混合し， 0，3， 10また

は30mg/kg体重/日相当量を 2年間投与した。ラットは雌雄共に最高量投与群で体重増加

率の減少，尿中ポルフイリン排植の上昇，肝細胞の腫脹と淡色化を示した。 10と30

mg/kg体重投与群で腎臓及ぴ肝臓相対重量が増加した。 10と30mg/kg体重/目を含む飼

料を投与した雌ラットの腎臓で，腎孟の鉱物化作用の用量依存的な増加が認められた。体

重増加率の減少，肝臓と腎臓重量増加及び腎臓毒性に対して NOAELは3mg/kg体重/日
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と考えられた (49)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

3代生殖試験では， Sprague-Dawleyラットにダイオキシンに汚染されていない(<

0.03μg/kg) 2，4，5-Tを飼料に混合し， 0， 3， 10または 30mg/kg体重/日相当量を投与し

た。 10mg/kg体重/日摂取群では， F2世代で新生仔生存率減少， F3bの胎仔に受精率減少

がみられ，生後生存率，肝臓相対重量及び胸腺重量が最高投与群の数匹の胎児で減少し

た。生殖に対する影響の NOAELは3mg/kg体重/日となった (50)。

生殖に関する様々な動物実験の結果，ダイオキシンが検出限界以下の 2，4，5-Tが催奇形

性(口蓋裂及び腎臓奇形)を引き起こすのは，マウスの場合 20mg/kg体重以上の投与量

であることが示された (51，52)。骨格異常(骨化の遅延)が， 50または 100mg/kg体重を

超える(匹・胎仔毒性を示す)投与量に暴露されたラットで観察された (53，54)。ラッ

ト，ウサギ，サルを用いた動物実験では催奇形性はなかった (55)。

変異原性及びその他の関連症状

IARCは2，4，5-Tに関する数種類の短期遺伝毒性試験結果の評価を実施した (55，56)。

細菌，酵母の数種で陰性の結果が得られたが，酵母の一つである Saccharomycescerevisiae 

で変異原性が観察された。 2，4，5-Tはマウスの小核テストや，マウスとラットの優性致死

試験を含めていくつかの晴乳類動物細胞の tnVtVO試験では，変異原性はなかったo ger-

bils (エジプト産野ネズミの一種)の骨髄細胞の invitro試験で染色体異常が誘導された

が，チャイニーズ、ハムスターの精原細胞では誘導されなかった。ショウジョウパエ

(Drosothila)やinvivoで処理されたラットの卵母細胞では異数性は誘導されなかった。

発ガン性

Sprague-Dawleyラットに 2，4，5-Tを含む飼料を 0，3，10または 30mg/kg体重/日相当量

を投与した 2年間の動物実験では，化合物に関連した腫場発生率の増加は認められなかっ

た(51)。マウスへの経口及び経皮投与では， 2，4，5-Tに発ガン性はなかった (55，57)。雌

のC3Hfマウスに約 12mg/kg体重/日を生涯にわたって投与した場合に腫傷発生率が有意

に上昇したという報告がある (58)が，試験に用いた動物数が少ないこと及び対照群の自然

発生的な腫蕩発生率が高いことから，動物の発ガン性の根拠としては不適当で、あると考え

られる (56)。

フェノフ。ロッフ。

急性毒性

フェノプロップの経口 LD50は，ラットで 650mg/kg体重である (30)。

短期暴露

100， 300， 1000， 3000または 10000mg/kgの濃度のフェノプロップナトリウム塩を含む

飼料を 90日間ラットに与えた動物実験では， 300mg/kg以上の投与群の体重増加率が低

下し， 100mg/kg投与群の肝臓重量が増加し，最低投与群の雌以外の全処理群で肝臓及び



腎臓の損傷がみられた (59)。フェノプロップ 53，160または 530mg/kg体重相当量を 89

日間投与したピーグル犬は，最高投与群の雌の体重増加率減少を除いて有害作用は報告さ

れなかった (59)。

長期暴露

0， 0.26， 0.8， 2.6または 7.9mg/kg体重/日の投与量に相当する濃度のフェノプロップカ

リウム塩を含む飼料をラットに 18ヶ月間投与した。雄の最高投与群は，体重が減少し

肝臓相対重量が増加した。 NOAELは， 2.6mg/kg体重/日と考えられた (29)0 5.3， 16， 53 

または 160mgフェノプロッフ。/kgに相当する濃度のフェノプロップカリウム塩を含む飼

料を 2年間雌雄のラットに投与した類似の動物実験では，雄の 160mg/kg投与群で肝臓重

量の増加が観察された。著者らは， NOAELを53mg/kg，すなわち 3.18 mg/kg体重/日で

あると結論した (59)。

フェノプロップのカリウム塩を飼料中に 30，101，または 300mg/kgの濃度で混合し，

ピーグル犬に 2年間投与した動物実験では， 1年後に雌雄共に最高投与群で， 2年後には

雄の 101mg/kg投与群で重篤な肝臓の病変が報告された。 NOAELは雄で 30mg/kg，雌で

101 mg/kg，それぞれ0.75及び2.5mg/kg体重/日相当と考えられた (59)。

ピーグル犬(各投与量につき雌雄各 4匹)を用いた動物実験では，フェノプロップのカ

リウム塩をフェノプロソフ。相当濃度として 0.9，2.6， 8.2 (雄)または 9.9(雌)mg/kg体重/

日含む飼料を 2年間投与した。 肝臓での有害作用(肝細胞の穏やかな変性と壊死及び織維

芽細胞の増殖)が雌雄共に最高投与群及び雄の中間投与群で報告された。最高投与群の雌

は血清中の酵素レベルが変化した。 NOAELは雄で 0.9mg/kg体重/日，雌で 2.6mg/kg体

重/日と考えられた (29)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

妊娠 12-15日目に， CD-1マウスにフェノプロップ 400mg/kg体重/日を経口投与及

び経皮投与した場合，胎仔の体重減少と母動物の体重増加(おそらく肝臓重量の増加によ

る)が観察された。毒性作用は投与媒体と投与経路に依存して現れた。

妊娠 6-15日間目に，フェノプロップ 100，150， 200または 300mg/kg体重/日を経口

投与したラットの実験で，胎仔の肉眼的検査では催奇形性は報告されていない (Dow

Chemical Company，未公開データ， 1970 ;参考文献 16中に引用)。フェノプロップは，

口蓋裂発生率を経口投与で 7%. 経皮投与で 3%増加させた (60)0 CDラット及び CD-1

マウスで催奇形性はないと報告された(投与量の詳細は不明) (61)。妊娠 6-15日目に

フェノプロップ(ダイオキシン含有量 0.05mg/kg未満) 25 - 100 mg/kg体重/日を

Sprague-Dawley系妊娠ラットに経口投与した実験では，胎仔死亡率や出生時体重への有

意な影響が観察された (62)。口蓋裂，骨化遅延，外側頭肋骨等の骨格異常，小眼球症，心

臓血管異常を含む胎仔への催奇形性を生じた(投与量は特定できない)。類似の影響がフ

エノプロップのプロピレングリコールブチルエーテルエステルを投与した動物で観察され
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た(62)。

変異原性及びその他の関連症状

フェノプロップは Salmonellat)φhimurium法における変異原性はなかった (35)。

発ガン性

フェノプロッフ。を飼料に混合して， 0.9から 9.9mg/kg体重/日の範囲でビーグル犬に投

与した 2年間の動物実験で腫湯発生率の増加は報告されていなト (29)。マウスにフェノプ

ロップ 46.4mg/kg体重/日を初期に強制経口投与 (28日間)し，その後 76-77週間は飼

料に混合して投与した場合，腫傷発生率の明らかな増加は認められなかった (57)。

メコフロッフ

急性毒性

ラット及びマウスの経口 LD50はそれぞれ650，369 mg/kg体重である (30)。

短期暴露

離乳した SPF-Wistarラットにメコプロップ0，50， 400または 3200mg/kgを含む飼料を

90日間与えた。最高投与群で有意な血中ヘモグロビン含有量と赤血球数減少，好中球減

少(雌のみ)，有意なアルカリフォスファターゼ活性上昇及び肝臓相対重量の減少を認め

た。 400mg/kg投与群での影響は肝臓相対重量の減少と有意な赤血球数減少で、あった。肝

臓と血液パラメータに対する影響から NOAELは50mg/kg， 3 mg/kg体重/日相当と考え

られた (63)。

メコプロップ 0，4，16または 64mg/kg体重/日相当量を含む飼料をピーグル犬に 13週

間投与した。最高投与群で体重増加率の低下，心臓，肝臓，腎臓，脳及び肺相対重量の増

加，血中尿素レベルの増加，血中ヘモグロビンレベルの減少 (6及び 13週)，充填赤血球

量と赤血球の減少 (13週)，及びリンパ球数と好中球数減少 (6週)を含む影響が認められ

た。 16mg/kg体重/日投与群への影響は体重増加率減少及び充填赤血球量と赤血球数減少

(6週)であった。血液パラメータと体重増加率に対する NOAELは.4mg/kg体重/日と考

えられた (Departmentof National Health and Welfare， Canada，未公開データ， 1980)。

メコプロップのジエタノールアミン塩を 0，100， 400， 1000または 2500mg/kg含む飼料

をラットに投与した 7ヶ月間の動物実験では， 400mg/kg以上の投与群で赤血球数，ヘモ

グロピン及び充填赤血球量減少を示した。肝臓相対重量は 400mg/kg投与群の雌及ぴ

2500mg/kg投与群の雄で増加した。腎臓相対重量はすべての処理群のラットで増加した。

NOAELは血液パラメータと器官重量への影響に対してジエタノールアミン塩として飼料

1 kg当たり 100mg，メコプロップ67mg/kgに等しく， 4mg/kg体重/日に相当する (64)。

長期暴露

メコプロップ 20，100または 400mg/kg含む飼料を雄の Wistarラットに 52週間を超え

る期間投与した結果，高投与量の 2群で肝臓相対重量の増加を認めた。同じ投与量をラッ

トに 24ヶ月投与した場合， 100及び400mg/kg投与群の雄で肝臓絶対重量と 400mg/kg
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投与群で肝臓相対重量の統計学的に有意な増加があった。投与に関連する影響は雌のラッ

トでは報告されていなし、。 NOAELは20mg/kgであり， 1mg/kg体重/日に相当する (65)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

妊娠 6~ 15日目に， 20，50または 125mg/kg体重/日のメコプロップを妊娠ラットに投

与した。母動物には毒性作用は認められなかったが，子宮内死亡率の増加.頭殿長の減

少，胸骨分節骨化遅延または欠損が最高投与群で報告された (66)。妊娠 6~ 18日目に，

12，30または 75mg/kg体重のメコプロップをウサギに投与した場合，妊娠ウサギ 15匹の

胎仔には，催奇形性及び胎仔に関する影響はなかった (66)。妊娠 6~ 15日目に， 0，100， 

200， 300， 400， 500または 700mg/kg体重/日のメコプロップをマウスに経口投与した動物

実験では. 300mg/kg体重/日以上の投与群で胎児毒性， 400mg/kg体重/日以上の投与群

で骨格奇形が観察された (33)。妊娠4，10， 13及び 18日目に，妊娠ラットとマウスにメコ

プロップのカリウム塩(ラットでo~ 330mg/kg体重/日及びマウスでo~ 150mg/kg体

重)を経口投与した動物実験の要約では，最高投与群で尿管水癌を持つ胎仔数の有意な増

加が誘導された。メコプロップは胎盤関門を容易に通過していることがわかった (34)。

変異原性及びその他の関連症状

メコプロップは，Salmonellaち少himurium(35， 67)とEscheηchiacoli (67)を用いた復帰突

然変異原性試験で変異原性がなかった。 Strept.仰 ycescoelicolorを用いた前進突然変異試験

(68)でも変異原性がなく ，Aゆel宮illusnidulans (69， 70)での点突然変異，染色体不分離，

有糸分裂乗換えも誘導されなかった。 2座でヘテロ対立遺伝子をもっ酵母では，有糸分裂

遺伝子変換が誘導された (71)。

発ガン性

メコプロップを 0，20， 100または 400mg/kgの濃度で含む飼料を Wistarラットに 2年

間投与したが，腫蕩発生率の有意な増加はなかった (65)。

MCPB 

急性暴露

MCPBの経口 LD50はラットとマウスでそれぞれ 680，800 mg/kg体重である (30)。

短期暴露

0，4， 12または 40mg/kg体重/日に相当する MCPBを含む飼料を 13週間ラットに投与

した動物実験では，死亡率，食物摂取量，体重増加，血液学，臨床生化学，尿分析，器官

重量，肉眼的病理学，病理組織学に関する影響は報告されていない。 NOAELは， 40 

mg/kg体重/日と考えられた (Departmentof National Health and Welfare， Canada，未公開

データ， 1988)。しかし，投与量が最大受忍摂取量にほぼ等しいわけではないことに注意

すべきであり， MCPBによる短期的な影響の可能性が充分に評価されたわけではない。

MCPBを0，160， 480または 1600mg/kgの濃度で含む飼料を，ビーグル犬に 13週間投

与した動物実験では，死亡率，外観，行動，食物摂取，体重，血液学，臨床生化学，尿分
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析，臓器重量及び肉眼的病理学に化合物と関連した影響は報告されていない。皐丸重量

は，最高投与群の雄で低下し，精子形成がなく，精細管は萎縮し，精子の前駆体と巨大細

胞を含む皐上体，前立腺は充分に発達せず，萎縮した。皐丸への影響に対する NOAEL

は，飼料の濃度として 480mg/kg， 12 mg/kg体重/日相当であった (Departrnentof National 

Health and Welfare， Canada， unpublished data， 1988)。

変異原性及びその他の関連症状

Salmonella乃IJうhimurium5菌株と Escherichiacoli 1菌株を用いた細菌の復帰突然変異原

性試験では MCPBの発ガン性はなかった (35，67) 0 NMRI系マウスにおいて MCPB200 

mg/kgを経皮投与すると S.Typhimuriumでの突然変異をしばしば促進した (72)。雄のシ

ョウジョウパエで、染色体欠損，染色体不分離及びX-y組換えの誘導を試験した結果では，

正常値との差異は認められなかった (73)。

15.31. 6 ヒ卜への影響

急性暴露

ジクロロプロップのヒトへの急性毒性は中程度から著しいと評価される (74)0 2，4，5-T 

は，中程度の急性毒性があると考えられ，その徴候としては，経口の高投与量での恒気，

H匝吐，うとうと状態，発熱，脈拍数と呼吸数の増加，ショック，昏睡及び死が含まれる

(75)0 8人のヒトのボランテイアによるフェノプロァプ 1mg/kg体重の 1回投与では，有

害作用は報告されなかった (76)。メコプロップを含む除草剤溶液による急性中毒の徴候と

して，昏睡，発熱，呼吸障害，筋硬直症，筋肉痘筆，骨格筋損傷，心電図の変化，血圧下

降，腹部膨満，腎不全による横紋筋崩壊が過去に起きている (77~ 79)。

発ガン性

最近までクロロフエノキシ系除草剤の影響に関する疫学的調査は， 1950年代及ぴ 1960

年代に暴露された集団を対象にしていた。その当時， トリクロロフェノール基を持つ除草

剤 2，4，5-Tとフェノプロップは， 2，3，7，8テトラクロロジベンゾダイオキシン (TCDD)

を含むポリ塩化ダイオキシン及びポリ塩化フランに汚染されていた。したがって，観察さ

れた影響は不純物としてのダイオキシンによるものかもしれない。さらに，現在までに実

施されたクロロフエノキシ系除草剤の疫学的調査のほとんどは，他の農薬や合成有機化合

物などの化学物質に対する複合暴露を含んでいる。

1970年代後期から 1980年代初期にかけてスウェーデンで実施されたの一連の

case -reference研究では，柔組織肉腫 (STS)及び悪性リンパ腫(ホジキン病 (HD) と非

ホジキンリンパ腫 (NHL) を含む)とクロロフエノキシ系除草剤を使用していた農業及

び林業従事労働者との聞の強い関連が注目された (80~ 82)。調査方法に関しては様々な

批判を受けたが，これらの研究は，その後に実施された case-reference研究及びcohort研

究において，症例の対象としてと STS，NHL及びHDに注目を集めさせる結果となった。



他の case-reference研究では，スウェーデンの研究で観察された STSとクロロフエノ

キシ系除草剤使用の関係は確認されていない (83-87)。職業的に暴露した労働者を対象

とした多数の cohort研究が実施されたが，その多くは小規模な研究であることがSTSと

除草剤との関係を評価する上で障害となっている。

スウェーデンの case-reference研究では，クロロフエノキシ系除草剤混合物に暴露した

農業及び林業従事者の悪性リンパ腫 (HD+ NHL)のリスクは，対照群の 5倍以上であっ

た(81，88)が. MCPA，ジクロロプロップ，メコプロップ及び2，4-Dのような工業化学物

質や染料を製造する化学プラン卜の労働者 3390人を対象としたデンマークの cohort研究

では有意なリスクの増加は認められなかった (89)。

数例の case-reference研究では，クロロフエノキシ系除草剤の使用と NHLの弱い関連

が示唆されている。しかし農業で使用する他の化学物質の同時暴露がリスクに寄与して

いるかもしれなしミ。ワシントンの調査(576例の NHL)では， 2，4-Dや2，4，5-Tを主とす

るクロロフエノキシ系除草剤の職業的暴露を過去に一度でも受けた被験者の相対リスク

は， 1.1であり，これらの除草剤に少なくとも 15年間(最小潜伏期)にわたって職業的

に暴露した人々では相対リスクは1.7へと増加した (87)。カンザスの case-reference研究

(200例)では，農場での除草剤使用によって NHLがわずかに増加し，その相対リスクは

1.4であったが，クロロフエノキシ系除草剤(ほとんど2，4-D) を常時使用した農夫では

2.2に， 1年間に 20日以上特定されない除草剤を使用した農夫では 6.0に上昇した。年間

使用日数の増加によるリスク上昇傾向には，統計的に高い有意性が認められた (86)。

MCPA，メコプロップ，ジクロロプロップ及ぴより少量の 2，4-Dを使用したスウェーデン

の農薬使用者 20000人以上の cohortでは， NHL (27例)のリスクは増加にしなかった

(90)。暴露年数の増加によるリスクのわずかな上昇傾向がみられたが，統計的には有意で

はなかった。

MCPA，ジクロロプロップ，メコプロップ及び2，4-Dに暴露したスウェーデンの農薬使

用免許所有者20245人の cohortでは， HDの相対リスクについて統計的には有意ではない

増加がみられた。免許取得後の年数の増加によるリスク上昇には有意ではない増加傾向が

みられ， 4年以下の場合には発病のリスクは 0.93であったが， 10年以上では 2.2に上昇

した。この研究の平均追跡時間は 13.9年であり，悪性リンパ腫の潜伏期である 15-20 

年よりわず、かに短かった (90)。カンザスの研究では，除草剤(クロロフエノキシ化合物を

含む)を使用した人々の HDに対する相対リスクは上昇せず，農薬使用年数の増加や年間

使用日数の増加によるリスクの上昇傾向も認められなかった (86)。

疫学調査の対象となった 3種類の疾病に関して，評価を行った研究からは，クロロフエ

ノキシ系除草剤の暴露は HDやSTSよりも NHLに関係しているという限られた証拠が得

られた。スウェーデンで行われた初期の研究(81，88)を除外すれば，大部分の研究で認め

られた関連性は低く.3種類の疾病の相対リスク増加は 2倍未満であった。
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生殖への影響

横断的 (cross-sectional)疫学研究 (91，92)では，低投与量の 2，4，5-Tに妊婦が長期間暴

露すると，流産と特に口蓋裂や神経管障害の奇形を生じる疑いがもたれた。同様の横断的

(cross -sectional)疫学研究 (93~ 95)や化学工業労働者の cohort研究 (96)では， 2，4，5-T 

の両親への暴露とこれらの影響の聞に相互関係は認めなられなかった (97，98)。

15.31. 7 ガイドライン値

2，4-D及ぴMCPAを含むクロロフエノキシ系除草剤は IARCによってグループ 2B (ヒ

トへの発ガン性を示す可能性がある)に分類された。しかし，これらの除草剤に暴露した

集団や動物での調査で得られたデータでは，しゅミなるクロロフエノキシ系除草剤もヒトに

対する発ガン性を評価することはできない。したがって，これらの化合物に対する飲料水

ガイドライン値は，他の毒性影響についての開値に基づいている。

ジクロロフ。ロッフ。

2年間のラットによる動物実験で(31)，腎臓毒性に対する NOAELとして飼料 1kg当た

り1100mg，すなわち 3.64mg/kg体重/日が得られている。この NOAELに不確実係数

100 (種差及び個体差に関してのもの)を適用すると，ジクロロプロップの TDIとして

36.4μg/kg体重が導かれる。 TDIの飲料水への配分を 10%とすると，ガイドライン値は，

100μg/l (概略値)となる。

2，4-DB 

2年間のラットによる動物実験で，体重，器官重量，血液化学及び、血液学的パラメータ

により NOAEL3mg/kg体重/日が得られている (42)。この値はピーグル犬の短期試験で

得られた NOAEL2.5 mg/kg体重/日及びラットの 3カ月間試験で得られた肝臓肥大に対

する NOAEL5 mg/kg体重/日と類似している (Dep訂旬lentof National Health and Welfare， 

Canada，未公開データ， 1973)。不確実係数 100 (種差及び個体差に関してのもの)を適

用すると， TDIとして 30μg/kg体重が導かれる。 TDIの飲料水への配分を 10%とする

と，ガイドライン値は 90μg/lである。

2，4，5-T 

2年間のラットによる動物実験で，体重減少，肝臓や腎臓重量増加，あるいは腎毒性に

対する NOAELは3mg/kg体重/日であった (49)0 3世代のラットを用いた実験で、生殖へ

の影響による NOAEL3mg/kg体重/日が得られた (50)。ラットの 2年間の動物実験で得

られた NOAELと不確実係数 1000 (100は種差及び個体差に関してのものであり， 10は

疫学的研究により 2，4，5-Tと柔組織肉腫及び非ホジキンリンパ腫との関連が示唆されてい

ることによるもの)から TDIとして 3μg/kg体重が導かれる。 TDIの飲料水への配分を

10%とすると， 2，4，5-Tのガイドライン値は， 9μg/lである。

フェノフロッフ
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フェノプロップを含む飼料をビーグル犬に 2年間投与した実験(29)において，肝臓への

有害作用に関する NOAELとして 0.9mg/kg体重/日が得られている。不確実係数 300

(100は種差及ぴ個体差に関してのものであり， 3はデータベースが充分でないことによる

もの)を適用すると， TDIとして 3μg/kg体重が導かれる。 TDIの飲料水への配分を

10%とすると，フェノプロップに対するガイドライン値は， 9μg/lである。

メコフロッフ

1-2年間のラットによる動物実験(65)で得られた肝臓重量への影響に対する NOAEL

lmg/kg体重/日に，不確実係数 300 (100は種差及び個体差に関してのものであり， 3は

データベースが充分でないことによるもの)を適用して， TDIとして 3.33μg/kg体重が

導かれる。 TDIの飲料水への配分を 10%とすると，メコプロップのガイドライン値は，

10μg/l (概略値)である。

MCPB 

現在入手可能な毒性学的データは，飲料水中の MCPBのガイドライン値の根拠として

用いるには不充分である。
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第 16章消毒剤及び消毒副生成物

16.1 はじめに

浄水処理過程における消毒は欠かせない最も重要な工程である。病原性微生物の駆除は

不可欠であるが，同時に必ずと言ってよいほど塩素のような反応↑生化学物質を使用してい

る。これらは強力な殺生剤であるが，同時に他の水中成分と反応して潜在的に有害な長期

健康影響のある新しい化合物を生成する可能性がある。従って公衆衛生に及ぼす消毒の影

響を全体的に評価する場合には，処理水の微生物的質だけでなく消毒剤やその反応生成物

の毒性を考慮しなければならない。

微生物学的な水質に関して最も重要な点は，これらの物質に対するガイドライン値を導

出する際，ある程度柔軟性が必要とされることである。幸いこの点については，安全性に

関しての相当な幅をこれらの値に持たせることになっているため可能である。ここで示さ

れる発ガン性消毒副生成物のガイドライン値は生涯発ガンリスク 10-5のものである。

消毒に求められる条件は，水質や温度によって変化するだけでなく，世界の地域差によ

る社会経済的ファクターとともに変化する。当該地域の環境により，微生物学的なガイド

ラインと，種々の消毒剤や消毒副生成物に対するガイドラインのいずれに適応させるか一

方を選択しなければならない場合には，微生物学的な水質の方を常に優先すべきである

が，必要な場合にはそのいっそう高いリスクのレベルに応じて化学的ガイドライン値を適

用することもある。決して効率的な消毒を妥協してはならない。

以下に示した個々のパラメータに関しての報告はないが，多くの伝染病学の研究の中

で，塩素処理した飲料水の摂取と，ガン，特に腸脱ガンによる死亡率の聞の明確な関連が

報告されている。しかし IARCではこの関連性を立証するにはデータの程度が不十分であ

るとみなしている (1)。

消毒副生成物のレベルは，処理プロセスの最適化により低下し得る(第 1巻 6.3項参

照)。消毒の前に有機物を除去すれば潜在的な有害副生成物の生成が減る O

以下のガイダンスは，その国の当局者が固のスタンダードを設定する場合，いずれのガ

イドライン値がより重要であるか否かを決める目安を提供するためのものである。比較的

重要な化学物質のガイドライン値は通常(消毒に用いられる場合の)クロラミンと塩素等

である。以下ブロモホルム，ジブロモクロロメタン，クロロホルム，包水クロラール，次

に亜塩素酸塩，臭素酸塩，ジクロロ酢酸， トリクロロ酢酸がある(最後のグループには暫

定ガイドライン値が設定された)。重要性の低い化学物質のガイドライン値は通常 2，4，6-

トリクロロフェノール，ホルムアルデヒド，ジクロロアセトニトリル.塩素化シアン等で
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ある。しかし，たとえ比較的重要度が低いとされている場合でも，少なくとも一度はこれ

らの物質のレベルを測定しておくことが適切である。またフミン質の分解物質等を含め

て，多くの未知の不揮発性副生成物が生成されることについても注意しなければならな

い。これらの忠告は一般的留意事項であるから，国のスタンダードを設定するには，その

地方のモニタリングと監視の能力も考慮に入れなければならない。

参考文献

1. International Agency for Research on Cancer. Chlorinated drinking-water; chlorina-

tionめザroducts;some other halogenated compounds; cobaLt and cobaLt compounds. 

Lyon，1991:45・3う9(IARC Monographs on the Evaluation of Carcinogenic Risks to 
Humans， Volumeう2).

消毒剤

16.2 クロラミン類

16.2.1 一般情報

存在形態

CAS no. 10599-90-3 

分子式 NHzCl 

モノ，ジ， トリクロラミンはアンモニアを含む水を塩素処理することによって生成す

る。ここでは，最も多く存在し，また最も広範囲にわたって研究されているモノクロラミ

ンについてのみ考察する。

物理化学的性質(1-3)11

性質 値

融点 -660C 

水溶解度 可溶

快適・利便上の性質

大半の人は 5mg/l以下の濃度で塩素およびその副生成物であるクロラミン等の味を感

じ，中には 0.3mg/l程度の低いレベルで感知する人もいる (1)。

主な用途

クロラミンはヒドラジンの製造で中間体として用いられる。アンモニアと塩素から tn

sxtuで形成され，飲料水の消毒剤としても作用する (4)。

環境中の挙動

モノクロラミンは環境中では変化しにくい。消滅率は主に pHと塩分により変動する。

半減期は pHが上昇すると長くなり，塩分が増加すると短くなる。臭素含有水中へ投入す

1) 空気中の換算係数 1ppmニ2.1mg/m3 
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るとさらに速く分解するが，これはおそらくブロモクロラミンが生成し，ジハロアミンが

分解したためである。モノクロラミンは塩素への転移を経て分解し臭素含有水中で、窒素

含有有機物を生成すると考えられる (5)。

16.2.2 分析方法

クロラミンは比色法により定量できる。検出下限は約 10μg/lである (6，7)。

16.2.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

水

クロラミンは水を塩素処理したときの副生成物として存在する。ある調査では，モノ及

びジクロラミンは二次処理水と冷却水中にそれぞれ0.03-1.0及び0.002-0.70mg/1の

範囲のレベルで存在していた (8)。多くの水処理会社はトリハロメタンの生成を避けるた

めに塩素の代替消毒剤としてクロラミンを用い始めた。クロラミンを主な消毒剤として用

いているか，あるいは配水システム中に残留塩素を維持するために用いているところで

は，供給している水道水中のクロラミンの代表的な濃度は 0.5-2mg/1である (9)。

16.2.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

モノクロラミンをラットに経口投与すると胃腸管から直ちに吸収され，投与 5日後に

最高濃度となって血禁中に存在し，また全血，皮膚，皐丸，ヘマトクリット，骨髄，腎

臓，肺，胃，甲状腺及び胸腺，残骸，肝臓，回腸，脂肪にも存在する。モノクロラミンは

代謝されて塩化物イオンになり主に尿中に排i世され，少量が糞便中に存在する (10)。

16.2.5 実験動物と invitro試験での影響

短期暴露

雄の A/JAXマウス(投与量ごとに 12匹)を濃度 0，2.5， 25， 50， 100， 200mg/1 (およそ

0， 0.4， 4， 8， 15， 30 mg/kg体重/日)のモノクロラミンに 30日暴露した。いずれの投与レ

ベルの試験でも，血液細胞数，ヘモグロビン， GSHレベル，及びグルコースー6-リン酸脱

水素酵素活性等の種々の血液学的なパラメータについては有意な有害作用は無かった。こ

の調査での NOAELは30mg/kg体重/日であった (11)。

Fischer 344ラットと B6C3F1マウスにモノクロラミン濃度 0，25， 50， 100， 200， 400 

mg/lの飲料水(ラットでおよそ 0，2.5， 5， 10， 20， 40mg/kg体重/日，マウスでおよそ 0，

4， 8， 15， 30， 60 mg/kg体重/日)を 13週間投与した。濃度 100，200， 400 mg/lで暴露した

マウスで体重増加量の減少と肝臓の損傷(例，肝臓肥大)が報告された。著者はまた，雌

雄ラットの体重増加量およびこれと相関した肝臓重量の減少と， 200， 400 mg/lの投与で

の雄のラットのタンパク排i世の増加を報告している。この調査での NOAELはマウスで
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50mg/l (8mg/kg体重/日)，ラソトで 100mg/1 (10mg/kg体重/日)であった (12)。

雌雄の Sprague-Dawleyラットに，雄では 0，1.8，3.4， 5.8， 9.0mg/kg体重/日，雌では

0， 2.6， 4.3， 7.7， 12.1 mg/kg体重/日に相当するモノクロラミン濃度 0，25， 50， 100， 200 

mg/lの飲料水を 90日投与した。著者は雌雄の肝臓と牌臓各々の重量の減少から，両性と

もに最高投与量を LOAELとみなした。これに加え，体重増加量の全体的な減少が 50

mg/l以上で観察されたが，有意な減少は 200mg/1のみで観察された。著者は 100mg/1

(雌，雄のラットでそれぞれ 7.7及び5.8mg/kg体重/日)を NOAELとみなしうると結論

した(13)。

長期暴露

雌雄の F344/Nラットに，雄では 2.9，5.2， 9.4mg/kg体重/日，雌では 3.1，5.7， 10.2 

mg/kg体重/日に相当するモノクロラミン濃度 0，50， 100， 200mg/1の飲料水を 2年間投

与した。著者はクロラミン水の消費による臨床的変化を見いだせなかった。最高投与量の

ラットの平均体重は，それらの各対照群のものより低かった。高投与量の雄での肝臓およ

び腎臓の重量の有意な減少と，高投与量の雌雄での脳及び腎臓における体重に対する重量

比が増加することがみられたが，これらは群の体重が低いことと関連性があった。これら

の考察に基づき，著者はこの調査の NOAELを，雄，雌のラットでそれぞれ 5.2および

5.7mg/kg体重/日であるとみなした。しかし，おそらく観察された体重減少の直接の原

因は飲料水の味が不快だ、ったことである (14)。

一連の研究における第 2の試験では， B6C3F1マウスを，雄では平均投与量 0，5.4， 9.8， 

17.0mg/kg体重/日，雌では 0，5.8， 10.6， 19.0 mg/kg体重/日に相当するモノクロラミン

濃度 0，50， 100， 200 mg/lの飲料水に 2年間暴露させた。著者はクロラミン水の消費によ

る臨床的変化はないと報告した。最高投与量での体重変化に基づき， NOAELは雄，雌そ

れぞれ 9.8および1O.6mg/kg体重/日であった (14)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

雌雄の Long-Evansラットに投与量 0，2.5， 5.0， 10 mg/kg体重/日のクロラミンを交配

前およぴ交配中と妊娠から授乳期間の 66-76日，経口で投与した。妊性，生存率，子の

大きさ，子の平均重量，開眼目については，対照のラットと暴露したラットの聞に有意の

差は観察されなかった。成熟精子数，精子運動検査，精子運動能率，精子形態には変質が

なかった。雌雄の生殖器官は試験群と対照群では有意な違いはなく，組織試験では解剖学

上の有意な変化はなかった。 NOAELは10mg/kg体重/日と確認された (15)。

雌の Sprague-Dawleyラットにモノクロラミン濃度 0，1， 10， 100 mg/lの飲料水(およ

そ0，0.1， 1， 10 mg/kg体重/日，投与量ごとに 6匹)を交配前及び妊娠期間中に投与した

試験では，催奇形性及ぴ胎周毒性は見られなかった。これらの結果は暴露された母獣の数

が少ないことと物質の毒性のデータが欠けていることから信頼度が低い (16)。
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変異原性及びその他の関連症状

モノクロラミンはBacillus subtilisのtゆ C遺伝子座に弱い変異原性があると報告された

(17) 0 Salmonella tYPhimurium TA97， TA100， TA102株を用いた検定では復帰突然変異

コロニーの数は未処理対照のレベル以上には増加せず(18).CD-1マウスの骨髄染色体異

常及び小核に有意な増加はなく，また B6C3F1マウスの精子頭異常も生じなかった (19)。

発ガン性

クロラミン濃度 0，50， 100， 200 mg/ 1を含む飲料水の 2年間の投与試験をマウスとラッ

トで行った。その際の最高投与量はラットで雄，雌各々 9.4及び 10.2mg/kg体重/日，マ

ウスで雄，雌各々 17.0及ぴ 19.0mg/kg体重/日に相当する。調査では，クロラミン処理

した飲料水による雌の F344/Nラットでの単核細胞白血病の発生は，対照群と比較してわ

ずかであるが増加がみられ、発ガン活性の不確定な証拠が示された。しかしながらこの増

加の程度は，今まで行った F344/Nラットの種々の試験における対照群(履歴対照)で観

察される範囲内であった。雄のラットと雌雄マウスでは発ガン活性の兆候はなかった

(14)。

16.2.6 ヒ卜への影響

被験者各 10人からなるグループ 5組に，段階的に増加した投与量(およそ 0.0001，

0.01，0.11， 0.26， 0.34mg/kg体重/日)のクロラミンを 1期間 16日以上与えた。対照と比

べて臨床学的兆候，尿分析，血液学，臨床化学上での有害な効果はなかった。調査の第二

段階では，健康な成人男子 10人に濃度 5mg/l (0.04mg/kg体重/日)のクロラミン水溶

液を与えた。投与試験において，身体の状態，尿分析，臨床化学上での有害な作用はな

く，またクロラミンの味に強い嫌悪を示す者はいなかった (20)。

クロラミンを含んだ蛇口からの水を血液透析に用いた場合，透析患者のヘモグロビンの

変性と赤血球の溶解を特徴とした急性の溶血性貧血が報告された (21)。

疫学調査では，クロラミン処理した飲料水の摂取と腸脱ガンの死亡率増加には関連性は

見られなかった (22，23)。

16.2.7 ガイドライン{直

IARCは無機クロラミンの発ガン性の評価はしなかった。 2つの種による NTPにおける

2種の試験によると (14)，雌の F344/Nラットの単核細胞白血病の頻度は増加したが，他

の腫蕩の頻度の増加はみられなかった。 invitro調査ではモノクロラミンが変異原性を示

すものがあったが，in vivo調査では遺伝的な毒性は示さなかった。

モノクロラミンのガイドライン値は 3mg/l (丸め値)であり，これは NOAEL9.4 

mg/kg体重/日から算出された TDI94μg/kg体重に基づいている (NTPのラットに対す

る2年間の飲料水調査での雄の最高投与量で，飲料水の不快さのために体重が低下した可
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能性があることから採用された) (14) 0 (種内及ぴ種間の変化に対する)不確定係数は

100とし， TDIは100%が飲料水に割り当てられる。 NTPでのただ 1種かつ一方の性での

実験で報告されたあいまいな発ガン効果は，履歴対照で観察される範囲内であったため，

発ガン性に対する不確定係数の追加は適用されなかった。

ジクロラミン及ぴトリクロラミンについて入手できたデータはガイドライン値の設定に

は不十分である。ジクロラミン及ぴ卜リクロラミンの臭いの聞値はモノクロラミンのそれ

よりず、っと低い。
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16.3 塩素

16.3.1 一般情報

存在形態

元素または化合物

塩素

次亜塩素酸

次亜塩素酸ナトリウム

塩素の物理化学的性質(1，2)11 

性質

沸点

融点

密度

蒸気圧

水溶解度

快適・利便上の性質

CAS no. 分子式

7782-50-5 Clz 

7790-92-3 HOCl 

7681-52-9 NaOCl 

値

-34.6
0

C 

101
0

C 

3.214g/1 WC， 101. 3kPa) 

480 Pa (OOC) 

14.6 g/l (OOC) 

蒸留水中の塩素の味と臭いの闇値は，それぞれ5及び2mg/lである。大気中では塩素

は刺激性の不快臭がある (2)。

主な用途

大量の塩素が家庭用と工業用の両方で消毒剤及び漂白剤として生産されており，また同

様に飲料水や遊泳用プールの消毒と食品工業でのバクテリア及ぴ臭いの制御に広く用いら

れている (3，4)。

環境中の挙動

水中では，塩素は反応して次亜塩素酸と次亜塩素酸塩を生じる。 3形態すべてが互いに

平衡状態で存在し，相対量は pHで変化する。希薄液で pHが4.0を越えるときは，分子

状の塩素は溶液中にほとんど存在しない。 pH7.5かつ 25tのとき次亜塩素酸と次亜塩素

酸イオンの濃度がほぼ等しい。塩素は水中でアンモニアまたはアミンと反応してクロラミ

ンを形成し得る (4，5)。

16.3.2 分析方法

濃度 0.1-10mg/lの水中の遊離塩素の定量には比色j去を用いることができる。他の方

法は遊離塩素，クロラミン，他の塩素化合物および残留塩素の定量に用いられ，これらは

残留塩素濃度が5mg/l以上の場合に適当で、ある。残留塩素の検出下限濃度は約 0.02mg/l

である (6)。

1) 空気中の換算係数 1ppm=2.9mg/m3 
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16.3.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

大気

環境大気中の塩素の平均レベルは 1mg/m3と報告されている (7)

水

塩素は大半の消毒した飲料水中に濃度 0.2-1mg/1で存在する (3)。

食物

塩素漂白したケーキ用小麦粉は塩化物を1.3-1.9 g/kgの範囲のレベルで含んでいる。

無漂白の小麦粉は少量の亜塩素酸塩 (400-500 mg/kg) を含んでいることがある (8)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

塩素への暴露の主なルートは飲料水，食物による場合と，漂白あるいは消毒した物品と

の接触による場合がある。

16.3.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

塩素，次亜塩素酸，次亜塩素酸塩の薬物動態学の大半の調査では，反応性36Clラベル

した化合物を用い，結果は親分子から発生した塩化物イオンあるいは他の反応生成物の形

で反映される。ラットでは，次亜塩素酸は胃腸管を通って容易に吸収され，血禁中に最も

多量に分布し，骨髄，腎臓，皐丸，肺，度膚，十二指腸，ひ臓，肝臓，骨で少量検出され

た(9，10) 0 In vivoでは，次亜塩素酸ナトリウムは代謝されてトリクロロ酢酸，ジクロロ

酢酸，クロロホルム，ジクロロアセトニトリルとなった (11)。ラットに投与した次亜塩素

酸は，大部分が塩化物イオンの形となり，主に尿及び糞中に排j世された(10)。呼気には排

出されなかった (9)。

16.3.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

ラットの次亜塩素酸カルシウムの経口 LD50は850mg/kg体重である (2)。

短期暴露

Sprague-Dawleyラット(投与量・性ごとに 10匹)に塩素 0，25， 50， 100， 175， 200 

mg/lの飲料水(雄 0，2，7.5， 12.8， 16.7mg/kg体重/日;雌:0， 3.5， 12.6， 19.5， 24.9 

mg/kg体重/日)を 90日与えた場合(12)と，ラットに塩素 1257または 2506mg/kgを含

む小麦粉 (63または 125mg/kg体重/日)を 28日与えた場合(13)には，臓器重量または

組織の病理組織的変化は認められなかった。

雄のラット(投与量ごとに 10匹)に塩素 0，20， 40， 80 mg/lを含む飲料水 (0，4.1，8.1， 

15.7mg/kg体重/日)を 6週間与えたところ，全てのラットで体重増加がみられた (14)。

雌の C57BL/6Nマウスに高濃度塩素処理した水道水 (4.8-5.8mg/kg体重/日)を与え

た4週間の調査の結果から，マウスのマクロファージ防御機構反応への有害作用が示唆さ
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れた。この調査の LOAELは4.8mg/kg体重/日であった (15)。

雄の CR-1: CD-1マウス(投与量ごとに 30匹)に塩素処理した飲料水を 120日与え

た調査 (0.02，0.2，2.9， 5.8mg/kg体重/日)では，体液，あるいは細胞性の免疫応答にお

いて統計上有意な変化の兆候を示したマウスはいなかった。 NOAELは5.8mg/kg体重/

日と確認された (16)。

長期暴露

F344ラット(投与量・性ごとに 50匹)に次亜塩素酸ナトリウムを含む飲料水(雄:

0.05%または 0.1%，75または 150mg/kg体重/日;雌:0.1%または 0.2%，150または

300mg/kg体重/日)を 2年間与えた。全ての群で投与量に関連した体重増加の低下，投

与量 0.05%の雄で肝臓，脳，心臓の重量の低下，雌の両群で唾液腺重量の低下，投与量

0.2%の雌で腎臓重量の低下等の影響があった (17)。

2年の試験では， F344ラットと B6C3F1マウスに塩素を最高 275mg/1の飲料水(雄の

ラット及びマウスで最高 24mg/kg体重/日，雌のラットで最高 15mg/kg体重/日，雌の

マウスで最高 22mg/kg体重/日)を与えた。マウス及びラットは雌雄ともに投与量に比

例して摂水量が減少した。処理した動物のいずれにも体重あるいは生存率への影響はみら

れなかった (18)。

Wistarラットに，塩素 1250または 2500mg/kgで処理した小麦粉(雄 12.8または

25.3mg/kg体重/日，雌 17.0または 35.0mg/kg体重/日)で作ったケーキを 104週間

与えた。雌は投与量に関連してひ臓重量が低下し，また雌雄ともに投与量に関連した血液

学的影響がみられた。この調査で LOAELは12.8mg/kg体重/日と確認された (19)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

C3H/HeJ及びC57BL/6Jマウスに残留塩素 10mg/1を含む飲料水(1.9mg/kg体重/日)

を6カ月与えたところ，生殖への有害作用はみられなかった (20)。ラットに 100mg/1で

塩素処理した飲料水 (10mg/kg体重/日)を 7世代にわたり与えた調査では，妊性に対す

る処理に関連した影響はみられなかった (21)。

100， 200， 400 mg塩素/1 (1.6，4.0， 8.0mg/kg体重/日)の次亜塩素酸イオンまたは次亜

塩素酸を経口投与した結果，次亜塩素酸イオンにおいて，雄の B6C3F1マウスで精子頭異

常の数が投与量に相関して増加した。次亜塩素酸は NOAEL8.0mg/kg体重/日，次亜塩

素酸イオンは LOAEL1.6mg/kg体重/日と確認された (22)。

変異原性及びその他の関連症状

次亜塩素酸ナトリウムは Salmonellaち，thimuriumTA1530及びTA100において変異原

性がみられたが， TA1538ではみられなかった (23，24)。次亜塩素酸カルシウム及びナト

リウムはいずれもチャイニーズハムスターの線維芽細胞に代謝活性を伴わない染色体異常

を発生した (24)。次亜塩素酸イオンと次亜塩素酸は znvzvoの赤血球小核試験及び骨髄細

胞異常試験では陰性であった (22)。
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発ガン性

F344ラット(投与量・性別ごとに 50匹)に次亜塩素酸ナトリウムを含む飲料水(雄:

0.05または 0.1%，75または 150mg/kg体重/日;雌:0.1または 0.2%，150または 300

mg/kg体重/日)を 2年間与えた。腫蕩発生率及び平均余命において実験群と対照群との

差はなく， もっとも多く発見された腫虜のタイプは F344ラットで通常自然発生するもの

であった。著者は次亜塩素酸ナトリウムはラットに対し発ガン性がないと結論した (16)。

7世代にわたる毒性試験では，遊離塩素 100mg/lの飲料水 (10mg/kg体重/日)を暴

露したラットの悪性腫傷発生率は，対照のものと差がなかった (21)0 F344ラットと

B6C3F1マウス(投与量・性別ごとに 50匹)に次亜塩素酸ナトリウム溶液を含む水(雄

のラットでは 70または 140mg/kg体重/日，雌のラットでは 95または 190mg/kg体重/

日，雌雄のマウスでは 84または 140mg/kg体重/日)を 103-104週与えたところ，処

理した動物中の腫虜発生率は有意には上昇しなかった (25)。

F344ラットと B6C3F1マウスに塩素を 0，70， 140， 275 mg/l含む飲料水(雄のラットで

は8，13， 24 mg/kg体重/日，雌のラットでは 5 7， 15mg/kg体重/日，雄のマウスでは 8，

15， 24mg/kg体重/日，雌のマウスでは 1，13， 22 mg/kg体重/日)を 2年間投与した。

140及び275mg/1を投与した雌のラットの群で単核細胞白血球がわずかに増加したが，

対照に比較して発生率が有意に上昇したのは中程度の投与量のみであり，実験対照の白血

病発生率は，種々の試験における F344/Nラットの対照群(履歴対照)での発生率の平均

値より低かったことから これは発ガン活性の兆候としてはあいまいであるとみなされた

(18)。

16.3.6 ヒ卜への影響

子供は家庭用漂白剤の誤飲による塩素，次亜塩素酸，次亜塩素酸イオンに暴露すること

がしばしばある。少量の漂白剤を摂取すると一般に食道の刺激，口内及び咽頭カ可燃えるよ

うな感覚，自然の幅吐をひきおこす。これらの場合，組織の損傷を生ずるのが次亜塩素酸

ナトリウムのためか漂白剤が持つ極端な腐食性のためか明らかでない。

地域住民が高濃度で塩素処理した水に，様々な期間で暴露したときの影響をまとめた報

告があったが，これは各々の人から聞いた話の要約的なものであり，観察した健康影響の

詳細については示していない (26)。健康な男子ボランテイア(投与量ごとに 10人)に段

階的に塩素を投与 (0，0.001，0.014，0.071，0.14，0.26，0.34mg/kg体重)した場合の影響

を調査したところ，全てのグループとも有害で生理学的に有意な毒性学上の影響はなかっ

た(27)。ぜ、んそくが塩素処理水の暴露で誘発されるとの報告があった (28)。皮膚炎もまた

塩素及び、次亜塩素酸塩への暴露と関係があるとの報告があった (29，30)。

水中の塩素が0.2から 1mg/lの範囲である Wisconsin州中央部の 46の地域での調査で

は，塩素処理水を使用している地域の血清コレステロールおよび低密度リポタンパク質の
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レベルが他地域より高かった。高密度リポタンパク質レベル (HDL)およびコレステ

ロール:HDLの比率は，塩素処理水を用いている地域でのみ，飲料水中のカルシウムの

レベルに相関して有意に上昇した。著者は飲料水中の塩素とカルシウムは脂質のレベルに

影響する何らかの代謝系での関連性を有することを推測した (31)。

塩素処理水または未処理水を生涯の半期間飲用した成人についてケースコントロール調

査を行ったところ，跨脱ガンのリスクの増加が塩素処理した水道水の消費に関係する兆候

を示した (32)。

16.3.7 ガイドラインf直

ヒト及び動物が飲料水中の塩素に暴露した場合，処理に関した明確な有害作用はみられ

なかった。 IARCは，次亜塩素酸塩はヒトへの発ガン性に関しては分類できなしベグルー

プ3)と結論した (17)。

飲料水中の遊離塩素のガイドライン値は NOAEL15 mg/kg体重/日から得られるが，

この値は蓄歯類に次亜塩素酸塩の形で塩素を含む飲料水を最高 2年与えたときの毒性に基

づいている (18)。この NOAELへの(種間及び種内変動の)不確定係数 100の適用より，

TDI 150μg/kg体重/日となる。 TDIは100%飲料水に割り当てられることから，ガイド

ライン値は 5mg/l (丸め値)となる。しかしながら，この調査では有害作用のレベルが

確認されなかったことから，これは内輪の値であることに留意しなければならない。大半

の人は 5mg/l未満で塩素あるいはその副生成物(例，クロラミン)の味がわかり， 0.3 

mg/lという低レベルで感知する人もいる。
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16.4 二酸化塩素，Ji塩素酸塩及び塩素酸塩

16.4.1 一般情報

存在形態

化合物

二酸化塩素

亜塩素酸塩(ナトリウム塩)

塩素酸塩(ナトリウム塩)

物理化学的性質(1-3) 

CAS no. 

10049-04-4 

7758-19-2 

7775-09-0 

分子式

C102 

NaC102 

NaC103 

性質 二酸化塩素 1) 亜塩素酸ナトリウム塩素酸ナトリウム

沸点 (OC)

融点(OC)

OOCの密度 (g/cm3)

25
0

Cの蒸気圧 (Pa)

水溶解度(g/l)

快適・利便上の性質

11 >300(分解)

ー59 180 -200 (分解) 248 

1.64 (液体) 2.5 

ごくわずか

3.0 (25
0

C) 390 (ITC) 

水中の二酸化塩素の臭味の闇値は O.4mg/lである (3)。

主な用途

二酸化塩素は水の消毒及び臭味の制御，及びセルロース・紙パルプ・小麦粉・油の漂白

剤，皮革の洗浄や日焼け落としに用いられる。亜塩素酸ナトリウムは二酸化塩素の原料と

して，及び紙・布地・わら製品生産時の漂白剤，ろう・シェラック・ワニスの製品に用い

られる。塩素酸ナトリウムは二酸化塩素の製品として 及ぴ染料・マッチ・火薬の製品，

皮革のなめし及び仕上げ，除草剤及び枯葉剤中に用いられる (1-3)。

環境中の挙動

二酸化塩素は処理水中で速やかに分解して亜塩素酸イオン，塩素酸イオン，塩化物イオ

ンになるが，主な種は亜塩素酸塩である。この反応はアルカリ性条件で進みやすい。

16.4.2 分析方法

二酸化塩素，亜塩素酸塩及び全有効塩素の測定に有効な方法がある (4，5)。これらの測

定方法の検出下限は，二酸化塩素で 8μg/l，全有効塩素で 4μg/l，亜塩素酸塩及び塩素酸

塩で 10μg/lである。

1) 空気中の換算係数 1pprn=2. 8 rng/rn
3 
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16.4.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

水

飲料水の浄化目的に二酸化塩素を用いると亜塩素酸塩を生じる。水中の亜塩素酸塩のレ

ベルは 3.2から 7.0mg/1の範囲であるという調査報告があった (6)。

食物

二酸化塩素，亜塩素酸塩及び塩素酸塩は，小麦粉の加工処理時の使用，カロチノイドや

他の天然色素の脱色剤(二酸化塩素)，食用加工でんぷん調製時の漂白斉IJ (亜塩素酸ナト

リウム)，食料品の包装に用いる紙やボール紙製品の間接的添加剤(亜塩素酸ナトリウ

ム)，農業用落葉斉IJ・乾燥斉Ij.殺菌剤(塩素酸ナトリウム)としての使用の結果食料品中

に存在することがある (7-9)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

環境からの二酸化塩素，亜塩素酸塩，塩素酸塩への暴露の主なルートは飲料水を通ずる

ものである。

16.4.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

二酸化塩素は胃腸管から速やかに吸収される。暴露時の投与薬を選択的に濃縮する特定

な器官はない (10)。二酸化塩素をサルに経口摂取させたところ，速やかに塩化物イオンお

よび少量の亜塩素酸塩と塩素酸塩に転換した (11)。排植は主に尿を介し，少量が糞中に排

j世される (12)。

亜塩素酸塩はラットに与えられると直ちに吸収され，組織を通って無作為に分布した

(12)。これはラットの体内で主に塩化物に変換し，少量は亜塩素酸塩として存在した。排

j世は主に尿を介し，糞中にも排j世された (13)。

塩素酸塩は直ちに吸収され，ラットの組織を通って無作為に分布した(12)。これは主に

尿中に塩化物の形で排植され，少量が亜塩素酸塩及び塩素酸塩として存在した (13)。

16.4.5 実験動物と invitro試験での影響

二酸化塩素

短期暴露

マウス(投与量ごとに 10匹)に二酸化塩素 0，10， 100mg/1を含む飲料水(およそ 0，

1. 5， 15 mg/kg体重/日に相当)を 30日与えたところ，血液のパラメータに関する明白な

影響は無かった。この調査の NOAELは15mg/kg体重/日であった (14)。

合計 12匹のアフリカグリーンモンキーに，二酸化塩素 0，30， 100， 200mg/1を含む水

(およそ 0，3.5， 9.5， 11 mg/kg体重/日)を与えた。各投与は 30-60日間継続した。甲状

腺機能の軽い抑制(チロキシンの減少)が高投与量 2群のサルで見られた。他の影響につ

いては記されていなしミ。 NOAELは3.5mg/kg体重/日であった (11)。
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サル 6匹に，平均投与量約 4.6mg/kg体重/日に相当する二酸化塩素 100mg/lを含む飲

料水を投与した。チロキシンのレベルは処理4週間後に低下したが，次の 4週間経過後に

回復した。同じ調査で雄のラット(投与量ごとに 12匹)に二酸化塩素 0，100， 200 mg/l 

を含む飲料水 (0，1O，20mg/kg体重/日)を投与した。処理 8週間後にチロキシンのレベ

ルが投与に依存して減少したが，この場合は回復しなかった。投与量およそ 10mg/kg体

重/日に相当する暴露のレベル 100mg/lがこの調査でのLOAELであった (15)。

Sprague-Dawleyラット(投与量・性ごとに 10匹)を，二酸化塩素 0，25， 50， 100， 200 

mg/lを含む飲料水(雄ではおよそ 0，2， 4， 6， 12 mg/kg体重/日，雌ではおよそ 0，2，5，8，

15mg/kg体重/日)に 90日暴露させた。高投与量 3群の雌雄で水摂取量が減少したが，

これはおそらく水の味が不快であったためである。最高投与量の雄は食物摂取量が減少し

た。 100及び 200mg/lの雌と全ての投与量の雄で、鼻介骨のギュブレ細胞過形成が有意に

増加した。鼻腔の炎症が25mg/lの雄とそれ以上の投与量の雌雄でみられた。著者は最低

投与量 (2mg/kg体重/日)を LOAELと結論した (16)。

長期暴露

飲料水の調査で，ラット(投与量・性ごとに 7匹)に二酸化塩素を濃度 0，0.5， 1， 5， 

10， 100 mg/l (最高投与量は約 13mg/kg体重/日に相当)で 2年間投与したo 最高投与量

レベルで，生存率は雌雄ともに大幅に減少し平均寿命は対照に比べ低下した。病理組織

学所見には暴露濃度との相聞は見られなかった。この調査で NOAELは 10mg/l (1.3 

mg/kg体重/日)と確認された (17)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

雌のラットを二酸化塩素 0，1， 10， 100mg/lを含む飲料水 (0，0.1， 1， lOmg/kg体重/

日)に交配前2.5カ月及び妊娠期間中暴露させた。最高投与量において，着床率および妊

娠に対する生存状態での出産率がわずかに低下した。 1mg/kg体重/日のとき影響が見ら

れず，この量を NOAELとみなした(18)。

雌の Sprague-Dawleyラット(投与量ごとに 13-16匹)に二酸化塩素 0，2， 20， 100 

mg/lを含む飲料水を交配2週間前から妊娠期間中及び子が生後 21日後に離乳するまでの

授乳期間に投与した。いずれの投与量の試験でも体重への有意な影響は母子ともに見られ

なかった。 100mg/l (母獣に対し 14mg/kg体重/日)で，授乳中の子に血清チロキシン

の有意な機能低下と血清トリヨードチロニンの増加が見られたが母獣には見られなかっ

た。神経行動学的推定および運動能力は 100mg/lで暴露した母獣から生まれた子では低

下したが，20mg/lの暴露 (3mg/kg体重/日)では低下しなかったことから，この値を

NOAELとみなした (19)。

2回目の実験では，ラットの子を二酸化塩素 14mg/kg体重/日(妊娠中の母獣が二酸化

塩素 100mg/lを含む飲料水から与えられる量と同量)に生後 5-20日目に直接(経口投

与で)暴露させた。この試験では血清チロキシンのレベルが低下した。 exploratoryの成
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長および運動能力に，いくらか大きく一定の遅延がみられ，子の体重増加が減少した。血

清トリヨードチロニンのレベルの減少は統計的に有意ではなかった。子の生育の低下と甲

状腺ホルモンのレベルの減少に基づき， LOAELは 14mg/kg体重/日(唯一の試験投与

量)と確認された (19)。

ラットの母獣に二酸化塩素 100mg/lの水(母獣に対し約 14mg/kg体重/日)を妊娠及

ぴ授乳期間中に投与したところ，新生仔の 21日齢の小脳の細胞数が有意に減少していた。

ラットの子 12匹の群に 14mg/kg体重/日で直接経口投与したところ，生後 11日後に小

脳と前脳の両方で細胞数が減少し，二酸化塩素投与を 20日齢で中止したにもかかわらず

生後 50-60日後でも自発的運動(ランニングホイール)の低下がみられた。これらの

データから，二酸化塩素はラットの新生仔の脳の成長に影響を及ぼすことが示唆される。

この調査で， LOAELは唯一の試験投与量である 14mg/kg体重/日と確認された (20)。

ラットの子に二酸化塩素 14mg/kg体重/日を挿管経口で生後 1-20日後に与えた調査

により生育過程における神経毒性能力を評価した。前脳細胞の増殖が生後 35日で減少し，

前脳の重量とタンパク含有量が生後 21日と 35日で減少した。小脳と嘆覚球の細胞は大脳

皮質中の神経細胞の移動と集合と同様，未処理の対照のものと同程度に増殖した。前脳，

小脳，脳幹の病理組織学的試験ではこれらの組織は何も障害および変化がなかった。この

調査で LOAELは14mg/kg体重/日(唯一の試験投与量)と確認された (18)。

変異原性及びその他の関連症状

二酸化塩素は代謝活性化のない状態で SalmonellatYPhimurium TAI00株に対し変異原

性があった (21)。二酸化塩素を経口投与した雄のマウスでは精子頭異常は見られなかった

(22)。二酸化塩素を経口投与したマウスの骨髄細胞の小核試験と細胞遺伝試験のいずれで

も染色体の異常は見られなかった (22)。

発ガン性

ラットを二酸化塩素を含む水に 2年暴露したところ，腫蕩はみられなかった (17)。

亜塩素酸塩

急性暴露

ラットの経口 LD50は105mg/kg体重と報告されている (23)。ウズラはラットより抵抗

力が強く， LD50は493mg/kg体重であった (24)。

短期暴露

ネコに亜塩素酸ナトリウムを単独で経口投与したところ，メトヘモグロビン血症を生じ

た(25)。亜塩素酸塩 20mg/l (およそ1.5mg/kg体重/日)，の投与により最高 32%のヘ

モグロビンがメトヘモグロビン状態になったことから，この投与量を LOAELとみなし

た。アフリカグリーンモンキー 12匹に亜塩素酸ナトリウム 0，25， 50， 100， 400mg/lを段

階的に含む飲料水で投与したところ，投与量に依存してメトヘモグロビン血症と貧血が増
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加した。亜塩素酸塩の投与量はおよそ 0，3， 6， 13， 50 mg/kg体重/日であり，各投与レベ

ルは 30-60日継続した (11)。

ラットを亜塩素酸イオン 0，10， 50， 100， 250， 500 mg/lを含む飲料水 (0，1， 5， 10， 25， 

50 mg/kg体重/日に相当)に 30-90日間暴露させた。血液学的パラメータは高漉度3群

で一時的な貧血を生じていた。 90日後の赤血球グルタチオンレベルは 100mg/lの群では

対照より 40%低く ，50mg/lを投与したラットは最低で 20%減少した。この試験におけ

るNOAELは1mg/kg体重/日と確認された (25)。

長期暴露

アルビノラット(投与量・性ごとに 7匹)に亜塩素酸ナトリウム 0，1， 2， 4， 8， 100，1000 

mg/lを含む飲料水を 2年間投与した試験について，生存率及び死後の病理学に対する影

響を考察した。動物の寿命はいずれの投与量でも有意の影響を受けなかった。 8mg/l

(0.7mg/kg体重/日)以下で暴露した動物では影響は見られなかった。 100または 1000

mg/l (9.3または 81mg/kg体重/日)で暴露した動物は濃度に相関した腎臓の病理変化

を示した。著者はこれを非特異的な塩の影響の結果であると結論した (17)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

雌のマウス(投与量ごとに 10匹)を亜塩素酸ナトリウム Oまたは 100mg/lを含む飲料

水 (0および72mg/kg体重/日)で妊娠 1日目から授乳期間中まで暴露した。受胎率は対

照で 56%，処理したマウスで 39%であった。処理したマウスの子の離乳時の体重は対照

に比べ減少していることから，この調査の LOAELは72mg/kg体重/日である (14)。

ある一連の実験で，雄のラット(投与量ごとに 12匹)を亜塩素酸ナトリウム 0，1， 10， 

100， 500mg/lを含む飲料水 (0，0.1， 1， 10， 50 mg/kg体重/日)に 66-76日暴露した。

生殖器系の病理高出哉学的試験では，化合物に関連した異常は見られなかった。精子形態の

異常および精子の運動性の低下が高濃度 2群で見られたが， 1mg/kg体重/日では精子に

影響がなかったことから，この濃度を NOAELと見なし得る。同じ実験の他の区分で，

雄のラットを繁殖期の 2週間前から繁殖期の 10日間同じ投与量レベルで処理した雌のラ

ットと繁殖させた。さらに雌は妊娠時から子が21日後に離乳するまでの授乳期間中亜塩

素酸ナトリウムに暴露した。受胎率，子の大きさ，開眼目，開腫日への有害作用の兆候は

なかった。生殖への影響に基づき， NOAELは試験の最高投与量であるlOmg/kg体重/日

と確認された (26)。

マウスの母獣を亜塩素酸ナトリウム 100mg/lを含む飲料水(14mg亜塩素酸塩/kg体

重/日)を妊娠から授乳期間投与したところ，離乳時の子は体重が減少していた(対照に

比べ 14%低い)。この調査で，生育上の影響のNOAELは14mg/kg体重/日と確認された

(14)。

ラットの母獣を最高 10mg/lの亜塩素酸イオンを含む飲料水(約 1mg/kg体重/日)に

暴露し，胎児について実験を行った。骨格および軟組織の化合物に関連した異常はみられ
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なかった。 NOAELは1mg/kg体重/日と確認された (27)。

変異原性及びその他の関連症状

マウスに亜塩素酸塩を経口投与したところ，骨髄細胞での小核試験及び細胞遺伝試験の

いずれも染色体異常は見られなかった (22)。

発ガン性

マウスに亜塩素酸塩を含む飲料水を 85週間与えた長期試験で，250mg/l (約 36mg亜

塩素酸イオン/kg体重/日)の投与で対照に対する腫場の有意な増加は見られなかった。

処理した雄のマウスは肺と肝臓の腫蕩の率が増加したが，その腫蕩の率は同系統における

種々の試験の対照群の腫場発生率の範囲内であり，肝臓の腫場の増加は顕著な用量依存性

はみられず，良性腫蕩のみが有意に増加した (28)。ラットを亜塩素酸ナトリウムを含む飲

料水に 2年間暴露したところ腫蕩は見られなかった (17)。

塩素酸塩

急性暴露

イヌに塩素酸ナトリウムを急性経口投与した実験では，塩素酸イオン 600mg/kgの低

い投与量で致死性を示した (29)。

短期暴露

ピーグル犬(投与量・性ごとに 4匹)を塩素酸ナトリウム 0，10， 60， 360 mg/kg体重/

日に経口で 3カ月暴露させた。体重，食物摂取量，臨床化学，臓器重量，眼への影響及び

死体解剖あるいは細胞の病理組織学所見では，いずれの投与レベルでも有意な影響はなか

った。血液の変化は最高投与量の動物でメトヘモグロビンのレベルがわずかに上昇したに

とどまり，これは通常の範囲内であり処理に関連しているとは判断できないと思われた。

この調査で，イヌの NOAELは360mg/kg体重/日と確認された (30)。

Sprague-Dawleyラット(投与量・性ごとに 14匹)を塩素酸ナトリウム 0，10， 100， 1000 

mg/kg体重/日に経口で最高 3カ月暴露させた。死亡率，身体の外観及び動作，体重，食

物摂取量，臨床化学及び死体解剖，器官の病理組織学所見には，投与量に相関した影響は

見られなかった。最高投与量で赤血球数，ヘモグロビン濃度，赤血球体積分率(ヘマトク

リット)の減少等の貧血を示す血液の変化があった。この調査での NOAELは100mg/kg

体重/日と確認された (31)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

妊娠中の CDラットに塩素酸ナトリウム 0，10， 100， 1000 mg/kg体重/日を経口で妊娠6

~ 15日に与えた。処理ラットの母獣は死なず，また母体の体重増加，食物摂取量，臨床

的知見，着床数，全体の検死解剖には処理に関連した影響は見られなかった。 20日目の

胎児を検査したところ，胎児の重量及び性別の割合には影響はなく，外観，内蔵，骨格の

異常も見られなかった。この調査で，ラットの生育上の NOAELは1000mg/kg体重/日
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と確認された (32)。

変異原性及びその他の関連症状

マウスに塩素酸塩を経口投与したところ，骨髄細胞の小核試験および細胞遺伝学試験で

は染色体異常は見られなかった (22)。

16.4.6 ヒ卜への影響

二酸化塩素

男性のボランティア 10人に 6段階の投与量 (0.1，1， 5， 10， 18， 24mg/l) の二酸化塩素

を含む飲料水を投与した。血清の化学性，血球数，尿分析のパラメータをモニターした。

血清尿酸のグループ平均値で処理に関連した変化が見られたが，著者はこれは生理学上有

害ではないと結論した。試験での最高投与量 24mg/1 (約 0.34mg/kg体重/日)を単独投

与での NOAELと見なし得る (33)。

同じ男性ボランティアに二酸化塩素 5mg/1を含む水 0.51を12週間毎日飲ませ，その

後 8週間観察した。血清の化学性，血球数，尿分析では異常を示さず，血中尿素窒素はわ

ずかに変化したが，これについては著者は生理学上または毒物学上の有意性は疑わしいと

結論した。この暴露は 36μg/kg体重/日に相当し，これを NOAELと見なし得る (33)。

197人のヒトに前向き研究による疫学調査として地方の村の一部分の住民を二酸化塩素

処理した水(二酸化塩素 0.25-1.1mg/1および遊離塩素 0.45-0.91 mg/Iを含む)に

12週間暴露させたところ，血液学的パラメータ，血清クレアチニン，全ビリルピンに有

意な変化はなかった (6)。

亜塩素酸塩

亜塩素酸ナトリウムのヒトへの影響をボランティアの男性 10人に対し段階的に投与し

て評価した。各被験者に亜塩素酸イオン 0.01，0.1， 0.5， 1.0， 1.8， 2.4mg/1を含む飲料水を

単独投与で摂取させた。血中尿素窒素，クレアチニン，尿素窒素/クレアチニン率のグ

ループ平均値の変化を観察したところ，著者は生理学上の有害作用はないと結論した。試

験での最高投与量 2.4mg/1 (0.034mg/kg体重/日)を単独投与での NOAELと見なし得

る(33)。

同じボランテイアに亜塩素酸ナトリウム 5mg/1を含む水 0.51/日を約 12週間にわたり

摂取させ， 8週間観察した。処理は群平均の血球ヘモグロビンの変化に関係があったが，

この変化は試験の経過に伴ったものでなく，また値は通常の範囲内であったため，著者は

この観察結果に対する生理学上の有意性を明言しなかった。この試験での 36μg/kg体重/

日に相当する投与量を NOAELとみなした (33)。
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塩素酸塩

塩素酸塩は除草剤として使用することから多くの毒作用の事例が報告されている (3)。

症状にはメトヘモグロビン血症，無尿，腹痛，腎臓衰弱等がある。成人男子の経口致死量

は塩素酸ナトリウムで 20g (塩素酸塩230mg/kg体重/日)という少量であると判断され

る(34)。

男性ボランティア 10人に，塩素酸イオン 0.01，0.1， 0.5， 1.0， 1.8， 2.4 mg/Iの6濃度を

含む飲料水を段階的に各人に投与する方法で塩素酸ナトリウムを単独投与した。グループ

平均の血清ピリルピン，鉄，メトヘモグロビンがごくわずかに変化したが，著者はこれら

は生理学上の有害作用ではないと結論した。試験での最高投与量 2.4mg/1 (34μg/kg体

重/日)を単独投与での NOAELと見なし得る (33)。

これらのボランテイアに塩素酸ナトリウム 5mg/1を含む水 (36μg/kg体重/日)0.51/ 

日を約 12週間にわたり摂取させ， 8週間観察した。処理は群平均の血中尿素窒素と血球

ヘモグロビンのわずかな変化に関係があったが，これらの値は各パラメータでの通常範囲

内のままであったため，著者は生理学上有意ではないと結論した。 NOAELは36μg/kg

体重/日であった (33)。

16.4.7 ガイドライン値

二酸化塩素

ラットを二酸化塩素に周産期暴露させたところ，神経作用及び神経の生育が悪化した。

飲料水の実験で暴露したラットとサルでは甲状腺ホルモンが有意に低下した。

二酸化塩素は分解が急速であること，また亜塩素酸塩の暫定ガイドライン値(下記参

照)により二酸化塩素の潜在的毒性から十分保護されることより，ガイドライン値は制定

されなかった。この化合物の臭味の閲値は 0.4mg/1である。

亜塩素酸塩

ネコとサルの場合，亜塩素酸塩は赤血球に作用してメトヘモグロビンを形成する。

IARCは亜塩素酸塩はヒ卜への発ガン性に関しては分類できないと結論した(グループ3)

(35)。

亜塩素酸塩の TDIは10μg/kg体重であり，これはラットを亜塩素酸塩を含む飲料水に

90日暴露したことにより赤血球グルタチオンのレベルが低下した実験(25)での NOAEL1 

mg/kg体重/日と，不確定係数 100の適用(種間および種内の変化)に基づいている。 2

年のラットの実験での生存状況と生物への反応が急性的症状であったことから，主な実験

の継続時聞が短かったことに対応するための不確定係数 10の追加は取り入れられなかっ

た。この方法で導出された TDIは少人数でのボランティアによる 12週間の臨床試験での

NOAEL (36μg/kg体重/日)と一致する (33)。
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飲料水の寄与が全暴露量の 80%であるとの仮定により，暫定ガイドライン値は 0.2

mg/l (丸め値)となる。消毒剤としての二酸化塩素が亜塩素酸塩のガイドライン値を越

えるおそれがあり，ガイドライン値を守るのが困難であるからといって十分な消毒を譲歩

することは決して許されないため，このガイドライン値は暫定値として制定された。

塩素酸塩

ヒトと実験動物への塩素酸塩の影響に関する有効なデータはガイドライン値を設定する

には不十分であるとみなされた。事故による毒性のデータから，ヒトの致死量は 230

mg/kg体重/日と示された。これはラットとイヌの実験で確認された。 NOAELの量と同

じオーダーである。少人数のボランティアに 36μg/kg体重/日を 12週間摂取させた臨床

試験では影響は見られなかったが，有害作用のレベルが求められていないことから，これ

らの結果からはガイドライン値を導出できなかった。

塩素酸塩の非致死作用の影響を記すためにはさらなる調査が必要である。データが有効

になるまでの間，塩素酸塩のレベルを最少にするよう留意されることが望まれる。しかし

ながら消毒は必ず十分に行わねばならない。
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16.5 ヨウ素

16.5.1 一般情報

存在形態

CAS no. 7553-56-2 

分子式 Iz 

物理化学的性質(1，2) 11. 21 

性質

沸点

融点

密度

蒸気圧

水溶解度

オクタノール/水分配係数

快適・利便上の性質

値

184.4
0C 

113SC 

4.93g/cm3 (25
0

C) 

40 Pa (250

C) 

0.34g/1 (25
0

C) 

2.49 (log表示)

ヨウ素の臭味の闘値は水中で 0.147-0.204mg/l，気中で 9mg/m3である (3)。

主な用途

ヨウ素は皮膚の傷の殺菌剤，病院や実験室での消毒薬，フィールドでの飲料水の非常時

用消毒剤として用いられる。ヨウ化物は製薬および写真現像用剤に用いられる。

環境中の挙動

ヨウ素は水中ではヨウ化物の形W)で自然に存在し，大部分が水処理の聞に酸化されて

ヨウ素になる。

16.5.2 分析方法

水中のヨウ化物は通常滴定法で測定されるが，これはヨウ化物 2-20mg/1を含む水溶

液に用いることができる。 leucocrystal violet法を水中のヨウ化物及びヨウ素分子の測

定に用いることがある。この光分析法はヨウ化物濃度 50-6000μg/lに適用でき，ヨウ

素の検出下限は 10μg/lである (4，5)。

1) Hazardous Substances Data Bank of the National Library of Medicine. Bethesda， MDのデータを

含む。

2) 空気中の換算係数 1ppm=lO mg/m3 
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16.5.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

水

アメリカの飲料水中の全ヨウ素濃度は平均 4μg/I，最高 18μg/Iである (2)。これは主

にヨウ化物であると推定される。

食物

食物性ヨウ化物を含む主な自然食品はシーフード (200-1000μg/kg) と海草(ヨウ化

物0.1-0.2重量%)である。ヨウ化物は牛乳にも含まれ (20-70μg/l) ，またヨウ素を

十分に摂取するため食卓塩に添加されることもある (100μgヨウ化カリウム/g塩化ナト

リウム) (2， 6)。食物性ヨウ素要求量の算定値は成人で 80-150μg/日の範囲である (7)。

全暴露量の推定値

飲料水，製薬，食物からヨウ素に暴露することがある。成人が摂取するヨウ素量は，飲

料水消費量を 2//日と仮定すると，飲料水中のヨウ素濃度が4μg/Iのとき 8μg/日である。

16.5.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

ヨウ素分子は摂取されると速やかにヨウ化物に転換し、胃腸管を通って高効率で吸収さ

れる (8)。ヨウ素分子の蒸気は吸収前にヨウ化物へ転換する (2)。ヒトの身体では甲状腺に

最も高濃度でヨウ素を含み、その含有量は全ヨウ素含有量 (15-20mg)の70-80%で

ある。筋肉と眼も高濃度でヨウ素を含む (6，8)。

ヨウ素は前駆体タンパク質のチログロプリンを経由する甲状腺ホルモンのチロキシン

(T4)とトリヨードチロニン (T3)の合成と，チロイドベルオキシダーゼ酵素の活動に必須

な要素である。ヨウ化物は主に腎臓から排j世され 一部分は糸球体でろ過されて尿細管か

ら再吸収される (8)。ヨウ素の少量は唾液，汗，胆汁，乳汁から排j世される (9)。

16.5.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

ラットのヨウ化カリウムの急性経口 LD50は4340mg/kg体重(ヨウ化物 3320mg/kg体

重)，マウスの最低経口致死量は 1862mg/kg体重(ヨウ化物 1425mg/kg体重)であった

(9)。

短期暴露

自己免疫性甲状腺炎に対するヨウ化物の影響を，この疾病に遺伝学的に弱いことで知ら

れる鶏の 2つの遺伝質 (CS及び Os) で調査した。ヨウ化物を含む飲料水(ヨウ化カリ

ウム 20または 200mg/l) を生後 10週間投与したところ，甲状腺組織の組織学的検討と

T3， T4，チログロプリン抗体の測定から示されるように疾病の兆候が増加した。ヒトは

ヨウ化物の過剰摂取によりこの疾病の催病率が上がることがある (10)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

雌のラットにヨウ化物 0，500， 1000， 1500， 2000 mg/kg (ヨウ化カリウムとして)を含
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む餌を妊娠から授乳の間与えたところ，排卵率，着床率，胎児の生育には影響は見られな

かった。子の生存率は投与量に相関して 93%(対照)から 16% (2000 mg/kg) に分布し

た。ヨウ化物に暴露した雌は乳汁の分泌、が止まるか大きく減少し，母獣の授乳が衰弱した

ために子の死亡率が高くなった (11)。

雌のラットにヨウ化カリウムとしてヨウ化物1.1mg/日を含む飲料水(約 37mg/kg体

重/日)を与え，生まれた子の脳の酵素に対するヨウ化物の影響について調査した。グル

タミン酸脱水素酵素の一時的な増加とコハク酸脱水素酵素の減少がみられた。フルクトー

スリン酸キナーゼとリンゴ酸酵素の増加についても記されたが，ヘキソキナーゼは変化し

なかった。血清 T4のレベルは対照の値との有意の差がなかった (12)。

雌のウマに過剰のヨウ素 (48-432mgヨウ素/日)を含む飼料を妊娠及び授乳中摂取

させたところ，生まれた子の代謝が激しく妨害された。ウマの子の脚の長骨が骨化石症を

示し，血中のリンとアルカリホスファターゼのレベルが上昇した (13)。

発ガン性

甲状腺のがん原性に対するヨウ化物の影響の調査で，ラット 20匹の群にヨウ化カリウ

ムとして Oまたは 1000mgヨウ化物/kgを含む飼料 (0または 39mgヨウ化物/kg体重/

日)を 19週間与えた。甲状腺の病理組織学的試験では処理，未処理いずれの群でも腫蕩

は見られなかった (14)。発ガン性の影響を発見するには暴露期間が短かすぎたかもしれな

しミ。

16.5.6 ヒトへの影響

短期暴露

ヒトのヨウ素の経口致死量は 2000-3000 mg (約 30-40mg/kg体重)と判断される

が， 10000mg摂取後の生存が報告されたことがある。ヨードチンキは 30-250mlの投

与(約 16-130mg全ヨウ素/kg体重)で致命的であると報告されている。急性の経口毒

性は主に消化管の刺激によるものであり，ひどい場合にはショックや内容物の消失を伴

う。ヨウ素の蒸気に暴露すると肺，眼，皮膚に刺激を生じ，高濃度で、は急速に肺水腫を生

じる (2)。

希な例では，ヨウ化物に経口または経皮暴露すると，暴露直後から数時間以内に超増感

反応をおこすことがある。最も著しい症状は血管性浮腫(顔面，手，足，内蔵の急性で一

過性の腫れ)と喉の腫れであり，窒息することがある (8)。ヨウ化物は過去にぜんそくお

よび関連症状の治療で去たん剤として用いられており，典型的な投与量は 3.3mg/kg体

重であった (2)。

長期暴露

ヨウ化物に慢性暴露するとヨード中毒症となる。 sinuscoldに似た症状として，加えて

唾液腺の腫れ，胃腸の刺激，皮膚座癒，金属や真鍋様の味覚，歯肉炎，唾液分泌、の増加，
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結膜の刺激，験の浮腫も伴う (8)。ヨウ化物 2mg/日 (0.03mg/kg体重/日)の慢性摂取

は過剰であるとみなす著者もいるが，日本人には病的作用無しで毎日 50-80mg (0.8 

-1.3mg/kg体重/日)を摂取する人もいる (6)。

ヨウ素処理した飲料水の慢性摂取では，甲状腺の状態にいくらか変化が見られたことは

あるが，ヒトへの有害な健康影響は生じないと見られる。監獄図にヨウ素 1mg/tを含む

水(およそ 0.03mg/kg体重/日)を 5年間消費させた調査では，甲状腺機能克進症，甲

状腺機能減退症， じんましん， ヨード中毒症の事例は見られなかった。一方放射性ヨウ素

の甲状腺への利用は，統計上有意に減少し，タンパク結合性ヨウ素の濃度は増加すること

が報告された (15)。ヨウ化物 0.17-0.27mg/kg体重/日を含む水を 26週間飲んだヒトで

は有害な健康影響は報告されなかった (16)。

ある調査で，甲状腺の疾病をもっヒト 22人と甲状腺機能が通常であるヒト 10人に対

し，甲状腺からの放射性ヨウ化物の摂取をヨウ化物 2.0mgの摂取前後で測定した。放射

性ヨウ素の摂取は甲状腺の疾病をもっ患者で 54-99%減少したが，通常の対照者では 8

-54%の減少にとどまった。これらの結果から ヨウ化物は先在する甲状腺疾病状態を

悪化させる場合があることを示唆される (17)。

母体のヨウ化物摂取に関連した子供の先天性甲状腺腫と甲状腺機能減退症の事例 8件

が報告された (18)。ぜ、んそくの治療で去たん剤としてヨウ化物を摂取した母体のヨウ化物

暴露量を概算すると 12-1650mg/日(約 0.2-27mg/kg体重/日)の範囲であった。妊

娠中のヨウ化物暴露と健康影響の聞の原因結果関係の直接の兆候は報告されなかった。

妊娠から授乳の間ポピドンヨード(遊離ヨウ素約 1%) を多重局所的に使用した母体か

ら生まれた子では，甲状腺機能減退症が発症することも報告された (19)。

16.5.7 結論

1988年に]ECFAは全ての摂取源からのヨウ素の PMTDIを1mg/日 (17μg/kg体重/

日)と定めたが，これは主にヨウ化物の影響のデータに基づいている (20)。しかしなが

ら，ラットでの最近の調査データでは，飲料水中のヨウ素の血中甲状腺ホルモン濃度への

影響は，ヨウ化物のものと異なることが示されている (21，22)。

従ってヨウ化物の作用の情報に基づいてヨウ素のガイドライン値を誘導するのは不適当

であることが入手データから示唆され，またヨウ素の作用の関連データは少ない。ヨウ素

は長期の消毒には勧められないことから，水の消毒によるヨウ素への生涯にわたる暴露は

好ましくない。これらの理由より，ヨウ素へのガイドライン値は今回制定されなかった。
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消毒副生成物

16.6 臭素酸塩

16.6.1 一般情報

存在形態

化合物

臭素酸カリウム

臭素酸ナトリウム

CAS no. 

7758-01-2 

7789-38-0 

式子分

KBr03 

NaBr03 

臭素酸イオン(Br03-) は多くの塩として存在する。最も一般的な形態が臭素酸カリウ

ムと臭素酸ナトリウムである。

物理化学的性質(1)

性質

沸点 (.C)

融点 (.C)

20.Cの密度 (g/cm3)

水溶解度 (gll)

臭素酸ナトリウム 臭素酸カリウム

370.Cで分解

381 350 

3.34 3.27 

275 (8.C) 133 (40.C) 

909 (100.C) 498 (100.C) 
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主な用途

臭素酸は家庭用毛髪パーマ中和溶剤に使われる (2)。少量だが，小麦粉の改良剤やパン

生地の調整剤，魚のベーストに使われることがある。また，ビールやチーズに加えられる

こともある (3)。

環境中の挙動

物理化学的な性質から臭素酸塩は揮発せず，土壌への吸着は極わずかであると考えられ

る。強力な酸化剤であるため，最も一般的な反応としては，有機物との反応が考えられ，

最終的には臭化物イオンを生成する。

16.6.2 分析方法

ヨウ素滴定法や HPLC (高速液体クロマトグラフィー)など臭素酸を測定する方法は

いくつかあるが，検出下限は 0.05から 1mg/1の範囲である (3)。電気伝導度検出器を用

いた IC (イオンクロマトグラフイー)では，検出下限は 5μg/lである (EPAdraft 

method， Environmental Monitoring and Support Laboratory， Cincinnati， OH， USAよ

り入手可能)

16.6.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

水

臭素酸は普通水中には存在しないが，オゾン処理によって臭化物イオンから生成する。

オゾン処理水中で 60~ 90μg/lの濃度が報告されている (4，5)。

食物

パンの製造工程で小麦粉やパン生地に少量加えられることがあるが，焼き上げるときに

臭化物に分解される (3)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

ほとんどの人にとって臭素酸への暴露は深刻なものではないが，オゾンが飲料水の消毒

に使われた場合，臭素酸の摂取量は 120~ 180μg/日の範囲と考えられる (5)。

16.6.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

経口投与した臭素酸塩は胃腸管から速やかに吸収される (6)。一回の胃内投与の場合，

ラットの組織からは検出されなかったが，血業，赤血球，惇臓，腎臓，胃，小腸中では有

意に増加した (7)。

臭素酸は胃の中で塩酸により臭化水素酸に変化する (6)。肝臓と腎臓の組織は，グルタ

チオンの関与する反応で臭素酸を臭化物に分解する (8)。ただし，この反応で分解される

臭素酸塩は極少量であると考えられる (6)。臭素酸は主に尿中に臭素酸と臭化物として排

出され，また，一部は糞中に排j世される (7)。
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16.6.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

臭素酸カリウムのマウスの LD50は，経口投与(9)では 223-363mg臭素酸/kg体重，

腹腔内投与(10)では 136mg臭素酸/kg体重であった。臭素酸カリウムをラット，ネズミ，

ハムスターに強制経口投与した場合の LD50は280-495 mg/kg体重であった (11)。

短期暴露

臭素酸カリウムを F334ラットの群(投与量・性ごとに 10匹)に， 0， 150， 300， 600， 

1250， 2500， 5000. 10000 mg/lの水(約 16，32， 63， 140，270， 540， 1080 mg臭素酸/kg

体重/日)を 13週間にわたり与えた。 2500mg/1以上に暴露したネズミは 7週間以内に全

て死亡した。 600mg/1以上を投与した雄での体重増加量の有意な減少を含む症状や雌雄

とも 600mg/1で血清パラメータの上昇が観察された (11)。

長期暴露

雄の Wistarラットを， 0.04%臭素酸カリウム(約 30mg臭素酸/kg体重/日)の水に，

最大 15カ月暴露させた。暴露した全ての動物で顕著な体重増加量の減少，腎髄質細尿管

の核凝縮巣，血液尿素窒素 (BUN)の増加，度質細尿管の構造異常などが認められた。

この研究における体重と腎臓に対する影響により臭素酸の LOAELのーっとして 30

mg/kg体重/日が定められた (12)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

臭素酸カリウムの生殖影響は， lkg当たり 15mgの臭素酸カリウムで処理した小麦粉

をラットとマウスにそれぞれ 5. 8世代にわたり投与した研究により評価された。繁殖率

と生存率について，いずれの種においても影響は見られなかった (11)。

変異原性及びその他の関連症状

Ames試験での SalmonellatYPhimurium TAI00株の変異原性試験で，臭素酸カリウム

は陽性，また，チャイニーズ、ハムスターの培養線維芽細胞を用いた染色体異常試験でも陽

性であった (13)。ラット骨髄細胞に対する急性細胞遺伝影響を生体内で (invivo)調べた

研究 (14)やマウスの小核試験(9，10)でも陽性であった。臭素酸カリウムを与えられたラ

ットでの DNA損傷結果も観察されている (15)。

発ガン性

F344ラット(性別・投与量毎に 50匹)に 110週間にわたり， 0， 250， 500 (60週間経

過時に 400)mg/l臭素酸カリウム(雄ラットで平均 0，9.6，2L3mg臭素酸/kg体重/日，

雌ラットで 0，9.6， 19.6mg臭素酸/kg体重/日)を投与した。この 3群で腎臓の腫蕩発生

率は雄で 6%，60%， 88%，雌で 0%，56%， 80%であった。投与した雄の腹膜中皮腫発

症率は，顕著に増加し， 11%， 33%， 59%であった。著者らは臭素酸カリウムを雌雄ラッ

ト両方に発ガン性を有すると結論している (16)。

続く実験で雄の F344ラットに，臭素酸カリウム 0，15， 30， 60， 125， 250， 500 mg/l (0， 
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0.7， 1. 3， 2.5， 5.6， 12， 33 mg臭素酸/kg体重)を含む水を 104週間にわたって投与した。

この群での腎臓細胞の腫蕩の発生は 0，0， 0， 4 % ， 21 % ， 25 % ， 45 %であり， 12mg/kg体

重/日以上では有意に増加している。形成異常巣(前腫蕩性病巣と考えられる)の発症率

は ~5% ，~%，~%， OO% ，~%，~%であり， 5.6mg/kg体重以上では有意に増加して

いる。 (17)

臭素酸カリウムの発ガン性を調べるため，雌の B6C3F1マウス(投与段階毎に 50匹)

を0，500， 1000mg/1 (平均 0，43.5， 91.6mg臭素酸カリウム/kg体重/日)の水を 78週間

与えた。 104週間目に札織を組織学的に観察した結果では，対照と投与群において，腫場

の発症にはほとんど差異がなかった (16)。

腎細胞腫蕩の経時的な発生を評価するために，雄の F344ラットに 500mg/1の臭素酸

カリウム水(平均投与量 32.3mg臭素酸塩/kg体重/日)を 104週間投与した。形成異常

巣と腎腺腫が26週目で初めて観察されたが，統計的に有意な発生率の差異はなかった。

腎臓形成異常点 62%，腫場 52%は， 52週間までの対照群との比較で有意な増加であっ

た。 104週間後から腎臓腺ガンが， 20匹中の 3匹 (15%) から，腺腫が 20匹中の 6匹

(30%)から見つかった。小胞腺腫と甲状腺ガンを合わせた発生率(7/35)は104週間投与

したラットで有意に増加した。著者らは，腎臓腺腫発生に要する最少誘発期間は 26週間

と結論している (18)。

関連する研究では， 500mg臭素酸カリウム/1の水 (29.6-35.5mg臭素酸/kg体重/

日)を最大 104週間与えた F344ラットで、の腎臓細胞の腫傷発生についての研究がある。

腎臓の形成異常巣は， 1 -13週間の投与により 65%発生し， 39 -52週間暴露した動物

では 100%に増加した(対照群では 0%)0 13 -52週間暴露したラットの腺腫と腺ガンの

組み合わせの発症率は 47%から 74%の範囲であったが， 104週間連続的に暴露された動

物での結果(45%)とほぼ同等もしくはそれ以上であった。著者らは腎臓腺腫と腺ガンを引

き起こす最少全累積投与量は 4g/kg (臭素酸で 3.1g/kg)であり，これらの腫蕩の最少

誘発期間は 13週間と結論づけている (18)。

臭素酸カリウムを皮下投与した雄と雌の新生 F344ラットまたは ICRマウスでは，腫場

の発生に有意な差異はなかった。 (19)

16.6.6 ヒ卜への影響

臭素酸によりヒトが毒物的影響を受ける場合のほとんどは， 2から 10%の臭素酸を含む

家庭用パーマネント溶剤を事故または恋意的に摂取することによるものである。子供で

は， 2%臭素酸カリウム溶液 60-120mlを摂取した後に深刻な中毒症状が報告されてい

る(体重 20kgの子供に換算すると 46-92mg臭素酸/kg体重/日)。経口致死投与量は，

200 -500mg臭素酸カリウム/kg体重 (150-385mg臭素酸/kg/日)と見積もられてい

る(2)。
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臭素酸塩の毒性影響には，吐き気， 0匝吐，腹痛，下痢，中枢神経系の様々な段階の機能

低下，発作，呼吸困難，肺浮腫などがあるが，これらの症状のほとんどは可逆的であっ

た。不可逆的影響には， 240 -500mg臭素酸カリウム/kg体重 (185-385mg臭素酸

/kg体重/日)を摂取した後に観察された腎臓機能低下，聴覚障害がある (2)。

16.6.7 暫定ガイドライン値

]ECFAは臭素酸の評価を行い，食品製造に臭素酸を使う場合は，食品中に臭素酸が残

留しないことを推奨している (20)0 IARCは，臭素酸カリウムの発ガン性には動物実験に

おいて十分な証拠があると結論付け(3)，ヒトに対して発ガン性のある可能性のある物質

グループ2Bに分類している。臭素酸は invitro， in vivoいずれにおいても変異原性があ

る。

臭素酸カリウムの発ガンメカニズムが腎臓における酸化的障害であるとすると，低濃度

発ガンリスクモデルは適切でない可能性があるという指摘もある。しかしここでは発ガ

ンリスクを評価するために，臭素酸カリウムを経口投与した雄性ラットにおける腎腫蕩の

発生に線形多段階モデルを適用した。生涯発ガンリスク 10-4，10て 10-6に対応する飲料

水中濃度は，それぞれ30，3， 0.3μg/Iである。

実際的な分析と処理方式の限界から，暫定ガイドライン値は 25μg/Iと定められた。こ

の値は生涯発ガンリスク 7X 10-5に相当する。
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16.7 クロロフェノール類

16.7.1 一般情報

存在形態

化合物

2-クロロフェノール

CAS no. 

95-57-8 

分子式

CIC6H40H 

2，4ジクロロフェノール 120-83-2 C]zC6H30H 

2，4，6-トリクロロフェノール 88-06-2 Cl3C6H20H 

塩素が付加したフェノールは.全体で 19種類存在するが，そのうち 2ークロロフェノー

ル (2-CP)，2，4 ジクロロフェノール (2，4-DCP)，2，4，6 トリクロロフェノール

(2，4，6-TCP) だけが評価対象とされる。それは，これらが消毒の副生成物として飲料水

に生成する可能性のあるクロロフェノール類のおそらく大部分を占めている為である。

物理化学的性質(1-3) 

性質 2-CP1
) 2，4-DCp2l 2，4，6-TCP3! 

沸点(OC) 175 -176 210 -211 246 

融点 (OC) 8.7 43 -44 68 

密度 (g/cm3) 1.24 1.38 1.49 

蒸気圧 (kPa) 0.133 (12.10C) 0.133 (530C) 0.133 (760C) 

水溶解度 (mg/l) 28000 4500 900 

オクタノール/水分配係数Oog表示) 2.15 3.06 

快適・利便上の性質

クロロフェノールの快適，利便上の聞値は一般に大変低い。 2-CP，2，4-DCP， 

2，4，6-TCPの水中における味の闘値は，それぞれ 0.1，0.3， 2μg/tである。臭気の闘値は，

それぞれ 10，40，300μg/tである (2)。

主な用途

2-CPは，高塩素化フェノールや染料の合成のための前駆物質や防腐，防虫剤として使

用される。 2，4-DCPは，防虫加工試薬，殺菌剤，防腐剤と殺虫剤の 2，4-Dの生産に使用

される。 2，4，6-TCPは， 2，3，4，6-テトラクロロフェノール，ベンタクロロフェノールの生

産と，殺菌斉1]，接着剤および木の防腐，防虫剤，防かぴ斉山こ使用される (4，5)。

1) 空気中の換算係数 1ppm=5.26mg/m3 

2) 空気中の換算係数 1ppm=6.67mg/m3 

3) 空気中の換算係数 1ppm=8.08mg/m3 
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16.7.2 分析方法

EPA method 604 (6， 7)， 525 (8)， 8270 (9)は，クロロフェノール類の測定に使用され

る。感度のもっとも良い方法は，ベンタフルオロベンジルエーテルで誘導体化する方法

(method 604の選択項目)で， methodの検出下限は 0.5~ 5μg/lである。クロロフェ

ノール類は， ECD検出器によるガスクロマトグラフィーで検出できる。モノクロロフェ

ノールの検出下限値は 1~ 10μg/l，ジクロロフェノールは 0.5μg/l， トリクロロフェ

ノールは 0.01μg/lである (1)。

16.7.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

水

クロロフェノール類は殺菌の際のフェノール類の塩素化の結果として，石炭酸と次亜塩

素酸の反応の副生成物として，殺虫剤またはフエノキシ系除草剤の分解生成物として飲料

水中に存在している。カナダの 40浄水場のデータでは，飲料水中のクロロフェノールの

レベルは通常は非常に低いが，浄水場開で値はかなり異なっていた (10)。塩素処理により

2-CP (最高 65ng/l)，2，4-DCP (72ng/l)， 2，4，6-TCP (719ng/l) の濃度は増加した。

ドイツの Ruhr (ルール)地方の飲料水は， 2，4-DCPを3~ 6ng/l， 2，4，6-TCPを1ng/l 

含んでいた (1)。クロロフェノール類のいくつかは， ドイツで検出されているよりもおお

よそ一桁高濃度で最終の蛇口の水に存在した (11)。

16.7.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

クロロフェノール類は，経口投与で良く吸収される (12)。そしてそれらは，皮膚透過も

速やかである (13)。それらは，ラットの体組織へは蓄積せず，代謝と体からの排池は迅速

である (14~ 16)。主要代謝物は，クロロフェノールの親化合物とのグルクロナイド抱合

体である。その他の微量代謝物は 硫酸抱合体と親化合物のクロロメトキシフェノールの

異性体の結合物もある (12，14，16，17)。クロロフェノール類は，尿中にグルクロナイド抱合

体として速やかに排植され，糞中にはわずかである (12，16， 18)。

16.7.5 実験動物と invitro試験での影響

2クロロフェノール

急性暴露

マウス経口投与による 2-CPのLD50は，670mg/kg体重と報告された (19)。

長期暴露

免疫学的(たとえば，体液性と細胞性免疫，マクロファージ機能)と血液学的(たとえ

ば，赤血球や白血球総数，ヘマトクリット値，ヘモグロビン量)影響は， 2-CPを飲料水

中に 0，5， 50， 500 mg/l 濃度 (0.0.5. 5， 50 mg/kg体重/日)で投与した 12~ 20匹の
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Sprague-Dawleyラットの雌の離乳仔の生殖試験によって評価された。雌では， 3週齢か

ら90日までの飼育と，妊娠から出産までの間投与された。処理に関連した違いは見出せ

なかった。 50mg/kg体重/日の NOAEL値を確認した (15，20)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

12 -20匹の Sprague-Dawleyラットの雌の離乳児の群が2-CPを飲料水中に 0，5，50，

500mg/1の濃度 (0.0.5， 5， 50 mg/kg体重/日)で 10週間投与され，飼育された。処理

は，飼育，妊娠，離乳の間継続された。評価された項目は，妊娠割合，ひと腹の子の数，

出産体重，死産児の数，離乳時の体重と離礼ラットの血液学項目である。処理に関連した

妊娠率増加，死産児数の増加とひと腹の子の数の減少が最も高い投与量で見出された (15，

21)。

発ガン性

雌の Sprague-Dawleyラット (12-22匹/投与量)は 2-CPを飲料水中に 0，5， 50， 

500mg/1の濃度 (0，0.5， 5， 50mg/kg体重/日)で 10週間投与され， 24カ月飼育した。

胎盤通過発ガン性物質のニトロソエチル尿素 (NEU)の前駆体であるエチル尿素，亜硝

酸が妊娠期間の 14-21日の間雌に投与された。腫蕩の出現率と潜状に対する影響は出産

前および後に NEUとともに 2-CPを投与された雄の子孫にはっきりと表れた。 2-CPの

最も低いレベルが大きな影響を及ぼす様に見えた。著者は， 2-CPが補発ガン剤であるこ

とを示唆した (21)。

2，4ージクロロフェノール

急性暴露

2，4-DCPのラットへの急性経口投与の LD50は，580から 4000mg/kg体重の範囲に及

ぶ (22，23)。雄及び雌の CD-1マウスの急性経口投与の LD50は，それぞれ 1276と1352

mg/kg体重であった (24)。

短期暴露

CD-1マウス (20匹/性/投与量)に， 2，4-DCPを0.2，0.6， 2.0 g/l (平均の一日当たり

の投与量，すなわち，雌の場合 50，143， 491 mg/kg体重/日，雄の場合 40，114， 383 

mg/kg体重/日)の濃度の飲料水で 90日間投与し体重の増加割合，臓器重量および臓

器重量比に違いは見られなかった。血液学的違いとして白血球(高投与量)の増加と多形

核白血球(低投与量)の増加が雄にだけ見られた。臨床化学指標の変化，すなわちクレア

チニンの減少(低投与量)， BUN/クレアチニン比の増加(中投与量)，アルカリホスファ

ターゼの増加(高投与量)が雌において著しい変化を示した。これらの変化は，投与量に

比例していなかったため， LOAEL値は確立できなかった (24)。

雌雄の ICRマウスに， 2，4-DCPをOおよび0.05%，0.1%，または 0.2% (0， 45，100， 

または 230mg/kg体重/日)の飼料を用いて食餌投与された。肝細胞の過形成が0.2%食

765-



餌の 7匹のうちの 1匹に報告された。どの投与量においても病理組織学，臓器や体重増加

率，赤血球や白血球数，またはアラニンアミノ基転移酵素およびアスパラギン酸アミノ基

転移酵素の活性に，他と統計的違いはまったくみられなかった。筆者は， 100mg/kg体重

/日の NOAEL~直を j夫めた (23) 。

飲料水 11あたり 300mgの2，4-DCPを出生前後の 147日間にかけて暴露したラットで

は，肝臓，牌臓重量のかなりの増加がみられ，体i夜性免疫の応答性が克進した。細胞性免

疫は 30および300mg/1で弱められた。病理組織学的な変化は報告されていない。これら

の結論に基づき，3mg/1 (0.3mg/kg 体重/日)の NOAEL値，および30mg/l (3 mg/kg 

体重/日)の LOAEL値が，決められた (25)。

長期暴露

2，4-DCPの長期暴露の影響の検討が，発ガン性テストの第一段階としてデザインされ，

以下に説明されている。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

雄 CD-1マウスに飲料水による 2，4-DCP (0， 50， 150，または 500mg/kg体重/日)を

90日間投与したが，精子の運動性または卵へ侵入する能力は全く影響されなかった (26)。

雌3週齢および出産と授乳にわたってのラットに対する飲料水 IIあたり 0，3，30，または

300mgの2，4-DCPの暴露は，妊娠，一腹仔数および重量，死産の仔の数，または 5週の

聞に投与し続けられた離乳児の生存数への重要な影響は全く見られなかった (25)。

変異原性及びその他の関連症状

2，4-DCPは，代謝活性化の有無にかかわらず Salmonellaか'Phimurium株， TA98， 

TA100， TA1535，およびTA1537において変異原活性を示さなかった (27)。真核テスト

検索では，不定期 DNAの合成がみられないことより， 2，4-DCPは初代肝臓細胞培養にお

いて突然変異誘発性を示さなかった (28)。

発ガン性

F344ラットと B6C3F1マウスに，摂餌の濃度として 0，5000，または 10000mg/kg (マ

ウスおよび雄ラット)， 0， 2500，または 5000mg/kg (雌ラット)の 2，4-DCPを2年間食

事によって与えた。(雄ラット;0，210，または 440mg/kg体重/日;雌ラット;0，210， 

または 250mg/kg体重/日;雄マウス;0，800，または 1300mg/kg体重/日;雌マウス;

0，430，または 820mg/kg体重/日)。どちらの種においても発ガン性の証拠は全くなかっ

た。投与された動物系統が低体重を示したことから判断して，おそらく特に高い投与量で

は最大の許容摂取量に到達していた。生存数はどちらの種においても影響されなかった

(29)。

2，4，6ートリクロロフェノール
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急性暴露

ラットの経口投与による 2，4，6-TPCの LD50は，820mg/kg体重と報告されている

(30)。

短期暴露

コーン・オイルに 2，4，6-TCPを混合し， 0， 80， 240，または 720mg/kg体重/日で

Sprague-Dawleyラット (10匹/性/投与量)に 90日間連続して経口投与した。 240

mg/kg体重/日において，雄で肝臓重量が増大し，雌で副腎重量が増大した。最高投与量

では，投与に関連した影響として，唾液の分泌，腎臓，肝臓，副腎，精巣の重量増加およ

び，尿 pHの減少だけでなく血清アルブミン，全たんぱく質量，および血清アラニンアミ

ノ基転移酵素の増加が見られた。肉眼的または病理組織学的な変化は見られなかった。こ

の研究から， LOAEL値を 240mg/kg体重/日およびNOAEL値を 80mg/kg体重/日とし

た (BerczlPら，未発表データ， 1989)。

長期暴露

雌の Sprague-Dawleyラット (12~ 14匹/投与量)の， 3週齢から，飼育，妊娠，出

産および授乳にわたって， 0，3，30，または 300mg/lで飲料水中の 2，4，6-TCPに暴露し

た。それぞれの投与群からの 10匹の仔は 3週間で離乳させ， 12 ~ 15週間の処理を続け

た。仔の肝臓重量増加は投与量に依存し， 30および300mg/lで統計的に有意な差に達し

た。 300mg/lで，仔の牌臓重量もまたかなり増大した。投与群において，細胞性免疫，

体液性免疫，またはマクロファージ機能において投与に関連した変化は見られなかった。

この研究において， LOAEL値を， 30 mg/l (3 mg/kg体重/日)およびNOAEL値を 3

mg/l (0.3mg/kg体重/日)とした (21)。

106 ~ 107週間 2，4，6-TCPを 0，5000，または 10000mg/kg (0， 250，または 500

mg/kg体重/日)， F344ラット (50匹/投与量/性)に投与した。両投与群の平均体重は，

対照より低く，試験期間中用量依存的であった。他の臨床的症状は，投与群と対照群の両

方に共通であった。死亡率については有意な用量依存性は全くなかった。 B6C3F1マウス

の同様な実験において，平均体重の用量依存的な減少が雄および雌のマウスにおいて見ら

れた。他の臨床的な症状は，投与群と対照群の両方で共通であった。雌雄どちらの死亡率

においても統計的に有意な用量依存的な傾向は，全くなかった (30)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

Sprague -Dawleyラットに， 3週齢から出産まで， 0，30，または 300mg/lの飲料水で

2，4，6-TCPを投与した。妊娠割合，一腹仔数，死産割合，誕生時重量，および離乳時まで

の生存率数への統計的に投与に関連した効果は見られなかった (21)。

雄の Long-Evanshoodedラットに，コーン・オイル中に Oまたは 1000mg/kg体重当

たりの 2，4，6-TCPを， 11週の間，週 5日間(平均として 0または7l4mg/kg体重/日)

経口投与した。そして，未処理の雌と交配した。処理の影響として，交尾行動，精液特
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徴，臓器重量，繁殖力，胎児の出現における変化が全く見られなかった。雌のラットに，

0， 100，および 500，または 1000mg/kg体重を交尾 2週間前，交尾期間中と，妊娠の 21

日間，週 5日の割合で経口投与した。投与による影響は，テストされた投与量レベルでは

一腹仔数または仔生存数において全く報告されなかった (31)。

変異原性及びその他の関連症状

変異原性活性は， S. tYPhimurium株 TA98，TA100， TA1535，およびTA1537について

は，代謝活性化の有無にかかわらず検出されなかった (27)0 2，4，6-TCPは，Sacchar-

omyces cerevlszaeのMP-1菌株に弱いが有意な変異原性活性を示した (32)。有糸分裂交

差や遺伝子変換への影響は全くなかった。 2，4，6-TCPを注入された妊娠したマウスは，弱

い突然変異活性を暗示する，子孫の変色斑の出現頻度のわずかな増大を示した (32)。

発ガン性

マウスに対する 2，4，6-TCPの 100mg/kg体重での 72週の聞の投与により，肝腫傷と細

網細胞肉腫の頻度が増加した。しかし，対照を雄と雌と別々に検討すると，頻度は統計的

に有意ではない (33)。

F344ラットと B6C3F1マウスに，2年以上の間給餌によって 2，4，6-TCP (純度 96~ 

97%) を与えた。ラットおよび雄のマウスは 0，5000，または 10000mg/kg体重の投与量

を，雌のマウスは 0，5214，または 10428mg/kg体重を投与された。雄のラットにおいて

リンパ腫または白血病の頻度に統計的に有意な用量依存的な増加が，観察された(対照

群，低および高投与量群においてそれぞれ， 3/20， 23/50， 29/50)。

さらに，肝細胞ガンと腺腫を組み合わせた頻度は，雄および、雌のマウスにおいて対照に

比べてかなり増大した (30)。その 2，4，6-TCPは，不純物とて 1，3，6，8ーテトラクロロジベン

ゾーp ダイオキシン (1，3，6，8-TCDD) を含む可能性があるため，マウスの肝臓腫場を誘起

した可能性がある。しかし，雄のラットの白血病については， 2，3，7，8-TCDD異性体が白

血病を誘起しないので，誘起することは考えられない (34)。

16.7.6 ガイドライン{直

2-クロロフェノール

2-CPの毒性に関するデータは限られているので，健康に基づくガイドライン値を得る

ことはできなかった。

2，4ジクロロフェノール

2，4-DCPの毒性に関するデータは限られているので，健康に基づくガイドライン値を

得ることはできなかった。

2，4，6-トリクロロフェノール

2，4，6-TCPは，雄のラットのリンパ腫，白血病，および雄および雌のマウスの肝臓の腫

傷を誘起することが報告されている。 IARCは， 2，4，6-TCPはヒトにたいして発ガン性物
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質の可能性がある(グループ 2B) と結論づけた (35)0 Ames試験では突然変異誘発性の

あることは明らかにされなかったが，他の invitro， in vivo試験においては弱い突然変異

活性を示した。

2，4，6-TCPの場合のガイドライン値は，線形多段階モデルを， 2年間の投与実験におい

て観察された雄のラットの白血病に適用することによって推論できる (33)。この研究でみ

られた肝臓の腫場は，不純物による可能性があるため， リスク評価には使われなかった。

10-4， 10-5，および10-6の生涯にわたる発ガン危険率にあたる飲料水の 2，4，6-TCPの濃度

(したがって ガイドライン値)は，それぞれ2000，200，および、20μg/Zである。

2，4，6-TCPの報告されている最も低い味の開値は， 2μg/Zである。もし，このクロロフ

エノールを含んでいる水に味がないならば，それが健康に過度のリスクを示す可能性は低

Lミ。
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16.8 ホルムアルデヒド

16.8.1 一般情報

存在形態

CAS no. 50-00-00 

分子式 CH20 

ホルムアルデヒドの IUPAC名はメタナールである。

物理化学的性質 (1....， 4) 1) 

性質 値

物理的状態

沸点

融点

相対密度

蒸気圧

水溶解度

オクタノール/水分配係数

快適・利便上の性質

無色ガス

-19.2
0

C 

118
0

C 

1.04 (空気=1)

52.6kPa (-33
0

C) 

易溶 (25
0

C)

1 (log表示)

ホルムアルデヒドは，干し草もしくは麦のような，息苦しく感じさせる刺激臭を持つ。

味と臭いの初期間値は各々 50と25mg/1である。 (3，4) 

主な用途

ホルムアルデヒドの主な産業上の用途は，尿素ーホルムアルデヒド，フェノール，メラ

ミン，ベンタエリトリトール，そしてポリアセタール樹脂原料である。第 2の大きな用途

としては，いくつかの有機化合物生産の合成に使われる。それはまた，化粧品，殺菌斉1]，

織物，そして死体腐食防止に使われる (1)。

16.8.2 分析方法

飲料水中のホルムアルデヒドは，一般に 2，4ージニトロフェノニルヒドラシンで誘導化

し，固液抽出した後， HPLC (高速液体クロマトグラフ)により決定される。その検出の

限界は 6.2μg/lである (5)。

16.8.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

大気

ホルムアルデヒドは，プラスチックと樹脂接着剤より大気中に放出される。空気中の低

い濃度は，化石燃料由来の炭化水素の光酸化の結果により生じるものと思われる。大気中

1) 空気中の換算係数 1ppm=1.2mg/m
3
(25

0

C) 
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の一般的な濃度は 2-3μg/m3，喫煙者はホルムアルデヒドの高濃度暴露を受けている。

(1，6， 7) 

水

飲料水中のホルムアルデヒドは，オゾン処理(8)と塩素処理(9)により，主に天然有機

(腐植)物質を酸化することにより，生成する。また，工場排水やポリアセタールのプラ

スティック接続部分からの溶解により飲料水中に入る。濃度 30μg/tまでがオゾン処理し

た飲料水中で検出されている。 (10，11) 

食物

3 -23mg/kgの範囲のホルムアルデヒドの濃度が様々な食品に存在していることが報

告されている (6)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

一般市民は，吸入によって主にホルムアルデヒドに暴露されている。喫煙者は吸入によ

り，約 0.38mg/日暴露されている (1，7)。また，人々は汚染された飲料水と食物を摂取す

ることにより暴露されている。そして，家庭用絶縁体の尿素ーホルムアルデヒド(泡)，そ

して化粧品に混入しているホルムアルデヒドによって暴露されている。

16.8.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

摂取されたホルムアルデヒドは消化管にたやすく吸収される。皮膚の研究では，ホルム

アルデヒドはサルよりもネズミまたはモルモットにたやすく吸収される (12)。ホルムアル

デヒドは主に筋肉に分布し，腸，肝臓，他の組織中では低レベルである (13)。

ホルムアルデヒドは蟻酸に迅速に酸化される。その後の水と二酸化炭素への酸化はマウ

スよりもサルの方が遅い (14)0 N，N'ーピス(ヒドロキシメチル)尿素と N- (ヒドロキシ

ル)尿素のような他の代謝生成物が，ラットで報告されている (15)。投与経路により相対

量が変化するが，代謝物は，尿，糞，呼気中に排i世される (1，16， 17)。

16.8.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

ラット，モルモットにおける経口投与の LD50は，800と260mg/kg体重と報告されて

いる (18)。

短期暴露

Wistarラット(投与量・性ごとに 10匹)をホルムアルデヒド 0，5， 25， 125 mg/kg体

重/日の水で 4週間暴露させた。高濃度投与群のラットは，摂飼量，摂水量が低下し，胃

の病理組織的変化(前胃の過角化病巣，ある程度の過形成)，雄に血禁中の総プロテイン

とアルブミンの低下を示した。 NOAELは， 25mg/kg体重/日であった (1，19)。

マウスに 0，50， 100， 150 mg/kg体重/日，イヌに 0，50， 75， 100 mg/kg体重/日の濃度で
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91日間経口投与した場合，血液学，臨床化学，尿検査，顕微鏡学的病理学では影響は見

られなかった。体重の増加の低下が，最高濃度投与群の両系統と雄ラット 100mg/kg体

重/日投与群に観察された (20)。

長期暴露

Wistarラットの雄にホルムアルデヒドを含む飲料水を 0，1， 2， 15， 82 mg/kg体重/日，

雌に対して 0，1.8， 21， 109mg/kg体重/日の条件で 2年間暴露させた。最高投与量の動物

のみで症状が確認され，摂飼量，摂水量の低下，体重低下，粘膜の厚み増加による胃の病

理学的変化が観察された。相対的に，腎臓の重さは，高濃度で暴露された雌で増加し，腎

臓の小乳頭状突起壊死の発生率の増加は両方の性で発見された。暴露による生存，血液

学，臨床化学における影響は見られなかった。 NOAELは15mg/kg体重/日だった (21)。

同様な実験で， Wistarラットにホルムアルデヒド含有水を 10，50， 300 mg/kg体重/日

で投与した。 12カ月過ぎた頃には，高濃度群の両方の性のラットは，胃の腐食，潰蕩状

の細胞の過形成，過角化症，基底細胞の過形成か確認された。

中濃度の群からは，両方の性の一匹ずつにのみ過角化症を示した (1，22)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

妊娠 6~ 15日にホルムアルデヒド 0，74， 148， 185mg/kg体重/日の濃度を経口投与し

たマウスでは催奇形性を示す報告はない (23)。妊娠 8~ 12日に 540mg/kg体重/日の濃

度を経口投与したマウスから生まれた新生児の生育力と成長には影響がなかった (24)。交

配後 4~ 56日間，ホルムアルデヒド 0，3.1， 9.4 mg/kg体重/日を与えたピーグル犬では，

生殖機能，または子孫の健康に影響のないことが観察された (25)。

精子の異常は， 100 ~ 200 mg/kg体重の濃度を経口投与した雄のラットで観察された

(26) 0 10日間， 8もしくは 16mg/kg体重/日のホルムアルデヒドを腹腔内投与すること

より，精巣細胞の発育不全，精子形成不全，雄ラット生殖器官重量の低下がみられた

(27)。

変異原性及びその他の関連症状

ホルムアルデヒドは，in vitroの原核及び真核細胞の変異誘発性を示す証拠がある。キ

イロショウジョウパエの遺伝毒性も示されている。蛋白， RNAあるいは単鎖 DNAに速

やかに結合し， DNA蛋白のクロスリンク(支差結合)の発生によって単鎖 DNAに切断

が起こる。ホルムアルデヒドは，主に暴露の際に，細胞内の高分子と簡単に反応する

(28) 0 In vivoでは，ホルムアルデヒドは，ラットの上皮細胞中で小核及び核 (30)とDNA

合成の異常を増加させる。

発ガン性

ホルムアルデヒドが，経口投与によって発ガン性を示す証拠は少ない。 Wistarラット

の雄に対して，ホルムアルデヒド 0，1. 2， 15， 82 mg/kg体重/日，雌に対して 0，1.8， 21， 

109mg/kg体重/日の濃度で、飲水で 2年間暴露した。腫場の発生率に影響を示さなかった
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(21) 0 Sprague-Dawleyマウスをホルムアルデヒド 0，1， 5， 10， 50， 100， 150mg/kg体重/

日の濃度の水に 2年間暴露した研究において，白血球(主にリンパ芽球性)とリンパ肉腫

の発生率の濃度依存的増加が5mg/kg体重/日以上の濃度において報告されている。胃の

腫療の発生率の増加は濃度に関係なかった。このタイプの腫蕩は同系統の動物を用いた過

去の対照群においてもまれであり，本試験の対照群でも観察されなかった (31)。

発ガン性の実験では， 10匹のラットの群に 32週間， 0.5%ホルマリン (0.2%ホルムア

ルデヒド)の水を与えた。病理組織学的変化は，前胃の新生物の変化と乳頭腫が同じよう

に胃の中で観察された。更に著者は，ホルムアルデヒドがプロモーション活性を示す証拠

を報告した。しかしながら，ホルマリン中に高濃度のメタノールが存在するため，この報

告の有効性は限られたものである (32)。他の研究において，ホルムアルデヒドは 100

mg/kg体重にいたる濃度を経口投与したラットのオルチン脱炭酸酵素(腫蕩のプロモー

ション活性)の活性を誘導する (29)。ホルムアルデヒドがマウスの皮膚で試験した場合，

発ガン性物質あるいはプロモーターと作用している証拠はない (33)。

ホルムアルデヒドの吸入暴露において鼻の上覆組織を刺激することにより，ラットとマ

ウスにガンが生じるということはいくつか証拠がある。 2年間， 1週間に 5日， 1日のう

ち6時間，ホルムアルデヒド (17mg/m3) に暴露されたラットは，鼻腔板状の細胞ガン

の発生率増加を示した。腫傷はまた，同じレベルに暴露したマウスに示されたが，これら

の種ではラットよりも感度は小さかった (34，35)。

16.8.6 ヒトへの影響

刺激性とアレルギー性皮膚炎は，飲料水中を介して起こるよりも皮膚の高濃度の経度暴

露と関連(36)している。水フィルターのタイプによっては，ホルムアルデヒドが存在し，

透析患者において溶血性の貧血症を起こしていると考えられる (1，37)。

ヒトがホルムアルデヒドを吸入暴露したとき，発ガン性があるという結果がいくつか示

されている。ホルムアルデヒドに職業上長く暴露され続ける工員の死亡率の疫学研究で

は，ホルムアルデヒドの暴露には関係ないが肺ガンのわずかな上昇を示した (2，38)。ま

た，鼻咽頭のガンの発生率の増加が示されたがホルムアルデヒドが関連しているものとは

思われなかった (39)。

16.8.7 ガイドライン値

吸入によってホルムアルデヒドに暴露されたラットとマウスは，鼻の上覆組織の刺激性

が原因とされる濃度で鼻腔ガンの発生率の増加を示した (34，35) 0 2年間の水中のホルム

アルデヒドの摂取により，ラットの胃が刺激された (21，22)。過酷な組織の刺激によると

みられる胃の乳頭腫が観察されたという研究もある (32)。

ヒトと実験動物が吸入によりホルムアルデヒドに暴露された基礎的研究において，
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IARCは，ホルムアルデヒドをグループ2Aに分類している。これまでの結果では.経口

投与によってはホルムアルデヒドは発ガン性がないことを示している。ガイドライン値は

TDIに基づいて導かれる。 150μg/kg体重の TDIは，マウスの 2年間 (21)，15 mg/kg体

重/日の NOAELを基礎において， 100 (種内及び種聞の違いによる)の不確定係数をか

けて計算された。これまで示したように，シャワーのような様々な屋内の水の使用による

ホルムアルデヒドの発ガン性の可能性は考慮されていない。飲料水に対しては， TDIの

20%を割り当てるため，ガイドライン値は 900μg/lである。
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16.9 MX  

16.9.1 一般情報

存在形態

CAS no. 77439-76-0 

分子式 C5H3Ch03 

MXは， 3-chloro-4-dichloromethyl-5-hydroxy-2 (5H) -furanoneの一般的呼称であ

る。

主な用途

MXは，商業的には使用されていない。

環境中の挙動

通常の pH領域において飲料水中では， MXは， (Z) -2-chloro-3-(dichloromethyl) 

4-oxobutenoic acidの様に開環した状態で存在している。

16.9.2 分析方法

飲料水中の MXは， XAD樹脂を用いて有機物を濃縮し， HPLCとキャピラリー

GC/MS (1 -3)により測定する。

16.9.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

水

MXは，飲料水中の複雑な有機物質と塩素の反応によって生成しまた製紙工場の塩素

処理された廃水中に存在する。塩素処理されたフミン酸溶液や，フィンランド，イギリ

ス，アメリカの飲料水から検出されている。 37の水源に 2-67ng/1の濃度で存在してい

た(2，4)。日本の異なった都市の飲料水 5試料は， < 3から 9ng/1の濃度範囲で MXを含
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んでいた (5)。

16.9.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

ラットに経口投与された MXの少なくとも 40%が吸収され，その約 5%は肝臓，筋肉，

皮膚，腎臓，血液から回収された (6)0MXは，in vitroでグルタチオンと直接抱合するこ

と，グルタチオン-Sートランスフエラーゼがその反応を促進することが証明されている

(7) 0 14Cでラベルされた MXを経口投与された雄ラットからのラベルの 48時間の累積排

世量は，尿中に約 34%，糞便中に 47%であった (6)。投与化合物そのものは，ラットの尿

中に排池されなかった (8)。

16.9.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

一日あたり 128mg/kg体重/日の急性経口 LD50がマウスにおいて求められた (9)。

短期暴露

蒸留水に溶かした MXをSwiss-W ebsterマウス(投与量，性当たり 5匹)に 10，20， 

42， 88， 184 mg/kg体重/日を 2日間経口投与した。 184mg/kg体重/日の群においては，

全ての動物が2度めの投与後一日以内に死亡した。肥大した胃と前胃部での出血が見られ

た。低投与量では，死亡は見られず， 2週間の観察の間体重に影響は見られなかった。そ

して全体の検死解剖の結果は，正常であった (9)。

変異原性及びその他の関連症状

MXは，ラットの均質化した肝臓の S9分画による代謝活性化なしに Salmonellatyphi-

murium TA100株において非常に強力な変異原物質であることが報告されている。 TA92， 

TA97， TA98， TAI02， TA1535株の反応は陽性であるがそれほど強くない。 TA1537では変

異原性は見られなかった。 S9分画の添加は， T A100， T A98， T A1535の反応を劇的に減少

させた (9，10)。

MXの，晴乳動物培養細胞による遺伝毒性活性が調べられた。チャイニーズ、ハムスター

の卵細胞(CHO-Kl)において，代謝活性の有無にかかわらず構造的な染色体異常の著しい

増加を誘発した (9)。ラットの肝細胞，ラットの皐丸細胞， V79チャイニーズハムスター

の細胞の懸濁液において DNA鎖の切断も同様に誘発された(11)。しかし， p甫乳動物細胞

による invitro試験においては比較的高い染色体異常誘発活性があるにもかかわらず，マ

ウス骨髄の invitro試験においては，小核は誘発されなかった (9)。

発ガン性

皮膚腫場のイニシエーション・プロモーション試験を， SENCARマウス(投与段階毎

に20-40匹)で行った。 MXの1回投与量は， 5， 16， 28， 50 mg/kg体重のアセトン溶液

の局所投与か又は蒸留水に溶解した水溶液の経口投与で行われた。処理2週間後より，
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12-0-tetradecanoyl-phorbol-13-acetate (TPA)が， 30週間にわたり週 3回局所投与

された。 24週目で， TPA促進なしの MXのみ(局所または経口で)を投与した動物には

腫蕩は見られなかった。 TPAを促進し局所的な処理を行った動物の結果は，対照と同じ

であった。経口処理されたマウスでは，腫場の出現率とマウス当たりの腫傷の数の両方と

もMX16mg/kg体重とそれ以上投与した群で著しく高まった。局所と経口の対照群にお

ける腫傷の出現率の不一致のためにそのデータが 28週目で再分析された。その時 16

mg/kg体重が与えられた群の腫蕩の出現率が対照より著しく高かった。著者は， MXが

経口投与されたとき腫傷を誘発する活性を持つことを考慮する前に，これらの結果が確認

される必要があると結論している (4)。

16.9.6 結論

MXの毒性については，たいへん限られたデータしかない。 14Cでラベルされた MXは

すばやく吸収され，放射活性の大部分は 24-48時間以内に尿中に排j世された。反応性が

高いために，もとの物質のままで吸収される可能性は低い。 MXは，Salmonellaかthi-

muriumのある株に対しては非常に有力な変異誘発物質である。しかし肝臓抽出物の添

加は劇的に応答を減らした。遺伝毒性の短期間 VlVO試験においては弱い活性または不活

性であった。報告されているデータは， MXのガイドライン値を確立するには不十分であ

る。
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16.10 トリハ口メタン類

16.10.1 一般情報

存在形態

化合物 CAS no. 分子式

ブロモホルム 75-25-2 CHBr3 

ジブロモクロロメタン 124-48-1 CHBr2Cl 

ブロモジクロロメタン 75-27-4 CHBrCIz 

クロロホルム 67-66-3 CHCb 

トリハロメタン類はハロゲンに置換された一炭素化合物であり，一般式 CHX3で示され

る。ここに Xはフッ素，塩素，臭素，ヨウ素，またはこれらの組み合わせである。飲料

水の汚染の観点からは，これらのうち 4つの化合物，すなわちブロモホルム，ジブロモク

ロロメタン，ブロモジクロロメタン，クロロホルムが重要で、ある。またクロロホルムが最

も一般的に検出される。 IUPAC名ではブロモホルムとクロロホルムはそれぞれトリブロ

モメタンとトリクロロメタンである。
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物理化学的性質(1-7) 

性質 ブロモホルム1) ジプロモクロロメタン 2) ブロモジクロロメタン 31 クロロホルム 41

沸点('C) 149 -150 119 90 61-62 

融点('C) 8.3 -57.1 -63.5 

20'Cの密度(g/cm3) 2.90 2.38 1.98 1.48 

蒸気圧(kPa) 0.75 2.0 6.67 26.7 

(25'C) (10'C) (20'C) (25'C) 

水溶解度 3190 1050 3320 7220 

(mg/l) (30'C) (30'C) (30'C) (25'C) 

オクタノー)レ/水分配係数(Iog表示)2.38 2.08 1.88 1.97 

快適・利便上の性質

ブロモホルムの臭味の闇値は 0.3mg/lである。クロロホルムは独特の臭味があり，臭

味の閥値は水中で 2.4mg/lであり，大気中では 420mg/m3である (2，7)。

主な用途

臭素化トリハロメタン類は実験用試薬，有機化合物の合成のための中間体，また鉱物の

分類のための流体として使用されてきた。これらは以前は脂肪，ろう，樹脂の溶剤とし

て，または難燃材として使用された。ブロモホルムは鎮静剤，咳止め剤として使用されて

きた (8)。

クロロホルムは主に冷媒フロロカーボン 22の製造原料として使用されている。クロロ

ホルムはまた，樹脂，ゴム，その他の物質の重要な抽出溶媒である。クロロホルムは以前

は麻酔薬として使用されていたが より安全な物質に代わってきている。

環境中の挙動

大気中では臭素化トリハロメタン類は，大気中の水酸基ラジカルとの光酸化相互作用に

より分解しているであろう。典型的な大気中での半減期は約 2カ月である (1，9)。クロロ

ホルムは大気中で光酸化され，半減期は 26日から 260日である (10)。

蒸発はトリハロメタン類の主要な移動過程である。河川や小}IIからの蒸発半減期を計算

したところ，ブロモホルムは 1時聞から 24日，ジブロモクロロメタンは 0.7時聞から 16

日，ブロモジクロロメタンは 0.5時聞から 24時間であった (11，12)。クロロホルムの揮発

による半減期は池や川からは 1-2日，湖からは 9-10日である (13，14)。

嫌気状態では臭素化トリハロメタン類は，メタン菌の存在下で脱窒と亜硫酸還元により

簡単に生物分解される (15，16)。クロロホルムは地下水中で生物分解され，半減期は数週

1) 空気中の換算係数 1ppm=10.34mg/m3 

2) 空気中の換算係数 1ppm=8.52mg/m3 

3) 空気中の換算係数 1ppm=6. 70 mg/m3 

4) 空気中の換算係数 1ppm=4.96mg/m3
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聞から数年である (13)。水環境では臭素化トリハロメタン類の加水分解は非常にゆっくり

であり，半減期はブロモジクロロメタンは 1000年，ジブロモクロロメタンは 274年，ブ

ロモホルムは 686年と推計される (17)。分配係数にもとづくと， トリハロメタン類の水生

生物への生物蓄積は起こりうるが，極わずかであろう (8，13)。

クロロホルムは土壌への吸着性は強くない (13)。臭素化トリハロメタン類の土壌での移

動は分配係数と浸透に関する研究のデータにもとづいて予測される (8)。水環境における

研究では，揮発が限られていると仮定すると，土壌での主な除去プロセスは嫌気性生物分

解であると示されている。クロロホルムは土壌で生物分解され，半減期は 4-24週であ

ろう (13)。

16.10.2 分析方法

トリハロメタン類の好ましい測定方法は，水素炎イオン化検出器 (FID)，電子捕獲検

出器(ECD)，または，質量検出器 (MS) などを装備したガスクロマトグラフである

(18)。パージアンドトラップガスクロマトグラフ法は水溶性の生物サンプルや環境サンプ

ルのためによく研究されている。その検出限界は約 0.5μg/Zである (19)。生体・生物試

料(例:血，組織，食物)の中のクロロホルムの検出限界はパージアンドトラップ法で測

定した場合 0.1-1μg/kgである (13)。

16.10.3 環境中の濃度及びヒ卜の暴露

大気

アメリカの数カ所の都市における大気中の濃度の平均値は，ブロモホルム 37ng/m3， 

ジブロモクロロメタン 32ng/m3，ブロモジクロロメタン 7.4ng/m3であった(最高値は

それぞれ 0.73，0.23， 1.3μg/m3であった)。トロント(カナダ)の空気のサンプルのブロ

モホルムの最大濃度は 0.1μg/m3 (54サンプル中)であった (20，21)。一般的に屋外の大

気中に存在しているクロロホルムの濃度は，いなか/僻地では 0.02-0.2，都市/郊外では

0.2 -3.4，管理された水源地では 0.2-13μg/m3である (13，22 -24)。屋内の空気の

クロロホルムの一般的な濃度は 0.07-3.6μg/m3であった (23，25， 26)。

水

トリハロメタン類は原則的に飲料水の塩素処理の副生成物として生成される。次亜塩素

酸は臭素イオンを酸化して次亜臭素酸を生成する。この次亜臭素酸は天然有機物(例:フ

ミン酸または，フルボ酸)と反応して臭素化トリハロメタンを生成する (1)。塩素も水中

の内生有機物と反応してクロロホルムを生成する。トリハロメタンの生成量は温度， pH， 

塩素濃度，臭素イオン濃度に依存する (27)。トリハロメタン類は原水からの検出はまれで

あるが，浄水からはよく検出される (28，29)。

カナダで行われた 70の水道事業体に対する調査では，ブロモホルム，ジブロモクロロ
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メタン，ブロモジクロロメタン，クロロホルムの平均濃度はそれぞれ， 0.1， 0.4， 2.9， 22.7 

μg/lであった (30)。地表水を原水とするアメリカの 105の水道事業体に対する調査では，

ブロモホルムは 14の事業体から<1.0 -5.7μg/lの範囲で検出された(中央値は1.3

μg/l)。ジブロモクロロメタンは 70の事業体から<0.5 -45μg/lの範囲で検出され(中

央値は 3.2μg/l)，ブロモジクロロメタンは 99の事業体から<0.5 -62μg/lの範囲で検

出された(中央値は 8.2μg/l)。地下水を水源とする 315の事業体の調査では，ブロモホ

ルムは 81の事業体からく1.0-110μg/lの範囲で検出され(中央値は 3.0μg/l)，ジブロ

モクロロメタンは 107の事業体から<0.5 -32μg/lの範囲で検出され(中央値は 4.1

μg/l) ，ブロモジクロロメタンは 104の事業体から<0.5 -51μg/lの範囲で検出された

(中央値は 3.5μg/l) (31)。アメリカで行われた 2つの調査のうちの 99.5%の飲料水のサ

ンプルからクロロホルムが検出された。その濃度は検出限界から 311μg/lであり，ほと

んどのサンプルの濃度は 32-68μg/lの範囲であった (32，33)。

トリハロメタン類は塩素処理したプールで，濃度 120-660μg/lの範囲で検出される

(34)。ブロモジクロロメタンは海水を使用したプールと水を入れ替えたプールでほぼ同一

濃度 (13-34μg/l)であった (35)。

食物

ブロモジクロロメタンは食物を汚染することはほとんどないが いくつかのサンプルで

検出されることがあった。ある乳製品で1.2μg/kg，バターで 7μg/kg検出された (36)。

クロロホルムは海産物 (3-180μg/kg) ，乳製品 (1-33μg/kg) ，肉 (1-4μg/kg) ， 

油 (2- 10μg/kg) ，飲み物 (0.4- 18μg/l) ，果物や野菜 (2- 18μg/kg) ，パン (2

μg/kg) など様々な食物から検出された (37)。多くの薬はクロロホルムを溶媒として使用

した結果，残留または生成したクロロホルムを含んでいる (38)。

全暴露量の推定値と飲料水の寄与

トリハロメタン類の主な暴露経路は飲料水と吸入である。もし標準的なヒトの 1日の空

気の吸込量を 20m3と仮定すると，郊外での呼吸によるクロロホルムの 1日の平均的な吸

込量は 4-68μgと推定できる。塩素処理された水を家庭で使用する際に(シャワー，洗

濯)，揮発によって生じる屋内の空気汚染は屋外の空気汚染以上にヒトへの暴露に寄与し

ているであろう。平均的な大人が 1日21の飲料水を摂取すると，結果として 4-88μg 

のクロロホルムの暴露になるという概算がなされた (13)。

16.10.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

入手できる研究によると，クロロホルムは肺を介して速やかに，かつ広範囲に吸収され

るが，全ての消化管からの吸収はトリハロメタン類で高い (39-42)。これは体脂肪，肝

臓，腎臓などの脂質含有量の多い組織への強い蓄積性と強い疎水性によるものである (41，

42)。
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ラットの場合， トリハロメタン類は肝臓のシトクローム P-450薬物相互作用酸化酵素

によってトリハロメタノール類に酸化される。これらはさらに非常に反応性の高いジハロ

カルボニル類に分解する (43，44)。ラットよりもマウスのほうが代謝活性が高いので種に

よって代謝される量は異なる (39，42)。嫌気状態ではクロロホルムはシトクローム P-450

によって分解されジクロロメチルラジカルになる (45)。トリノ、ロメタン類の反応性の高い

代謝産物が毒性や発ガン性に影響するかもしれない (14)ので，実験動物での毒性や発ガン

性データをヒトに外挿する際には代謝パターンの種間の違いが考慮されるべきである

(46)。

未変化体と二酸化炭素の排j世はまず呼気によって行われ，極少量が尿で排j世される (39，

42)。

16.10.5 実験動物と invitro試験での影響

ブロモホルム

急性暴露

ブロモホルムのマウスの LDsoは水溶液での経口投与で雄が 1400mg/kg体重，雌が

1550mg/kg体重であった (47)。コーン油の溶液で、投与した場合，ラットの LDsoは雄が

1388mg/kg体重，雌が 1147mg/kg体重であった (48)。

短期暴露

ラット(投与量・性ごとに 20匹)にブロモホルムを飲料水で 0，5， 50， 500， 2500 mg/l 

の濃度で (0，0.6，7， 52， 250mg/kg体重/日)90日間投与した。最大投与量で軽度から中

度の肝臓や甲状腺の病理組織学的変化と肝臓障害の有意な障害がみられ，乳酸脱水素酵素

の活性が著しく減少した。観察された肝臓への影響にもとづくと， NOAELは52mg/kg

体重/日であった (49)。

若い成獣ラット(性・投与量ごとに 10匹)に強制経口によりブロモホルム(コーン油

溶液)0， 12， 25， 50， 100， 200 mg/kg体重/日を， 1週間のうち 5日間， 13週にわたり投与

した。また，雄と雌のマウスにブロモホルムを 0，25， 50， 100， 200， 400 mg/kg体重/日の

量で投与した。雄のマウスで、の最大投与量の場合のみ成長への影響がみられたが，その影

響も極わずかであった。雄のマウスに 2番目に高い量を投与したときに，いくつかの細

胞に極めて軽度から中程度の肝細胞の液胞化がみられた。雄のラットは容量依存的に肝細

胞の液胞化の増加を示し， 50mg/kg体重/日のときが統計上有意であった。肝細胞の液胞

化の NOAELは雄のラットで 25mg/kg体重/日であり，雄のマウスで 100mg/kg体重/日

であった (50)。

長期暴露

ブロモホルムによる影響は WistarSPFラット(性ごとに 40匹)に 2年間， 0.04， 0.16， 

0.65%の量を投与して(マイクロカプセルまたは混飼)評価した(雄には 18，71， 480 
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mg/kg体重/日，雌には 30，120， 870 mg/kg体重/日)。最大投与されたラットには体重の

減少，血清トリグリセリド，非エステル脂肪酸，グルコース，コリンエステラーゼの活性

の減少がみられ， r-グルタミルトランスベプチターゼの活性の増加，肝臓表面の黄ばみ

と粗面がみられた。同様ではあるが若干軽い影響が中間の投与の群にもみられた。体重の

減少と血清酵素の変化に基づいて，著者らは雄と雌のラットの NOAELをそれぞれ， 18， 

30mg/kg体重/日と考えた (51)。

雄，雌のラットと雌のマウス(投与量ごとに 50匹)へのブロモホルム(コーン油の溶

液)強制経口により，それぞれ， 100mg/kg体重/日と 200mg/kg体重/日の量で 1週間

のうちに 5日間， 2年にわたって投与した。雄のマウスには 50mg/kg体重/日と 100

mg/kg体重/日の量で投与した。雄のラットでは対照群に比べて高投与量の群ほど生存匹

数は減少した。また，雄のラットの成長の抑制も用量依存的であった。しかし，雌のラッ

トでは高い投与量の場合のみ成長を抑制する影響がみられた。雄のマウスでは低い投与量

の場合，成長に対する影響はみられなかったが，雌のマウスでは明確な用量依存の傾向は

ないが，わずかな成長の抑制がみられた。雄，雌のラットと雌のマウスには用量依存的に

肝臓の脂肪変性(または液胞化)の発生率の増加がみられた。軽度の脂肪変性の発生率の

増加は雌のマウスの場合，低い投与量でも高い投与量でもみられたが，雄のマウスではみ

られなかった。雄，雌のラットと雌のマウスの肝細胞の液胞化と体重の増加の抑制の

LOAELは100mg/kg体重/日であった (50)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

ブロモホルムの繁殖力や生殖作用に及ぼす影響はスイス CD-1マウス(投与量ごとに

20組)へ0，50， 100， 200 mg/kg体重/日の量(コーン油溶液)のブロモホルムを強制経口

により 105日間投与して調べられた。繁殖力や生殖作用に対する明確な影響は親の世代に

も第一世代にも報告されていなしミ。したがって生殖作用の NOAELは200mg/kg体重/日

と示された (52)。

変異原性及びその他の関連症状

ブロモホルムは Ames試験で SalmonellatYPhimurium TA100株を用いて代謝活性をし

ない場合，陽性であった (53，54)。また， TA1535株と TA1937株では代謝活性を行って

も，行わなくても，陽性または擬陽性であった (50)。ブロモホルムはまた以下の試験で陽

性であった。 CHO細胞を用いて代謝活性を行った染色体異常試験(54)，マウスの骨髄細

胞を用いた znvzvoの染色体異常試験(50)，ヒトのリンパ球を用いた姉妹染色分体交換試

験 (55)，CHO細抱を用いて代謝活性をしない場合の姉妹染色分体交換試験(50)，マウス

の骨髄細胞を用いた invivoの姉妹染色分体交換試験(50，55)，マウスのリンパ腫細胞を

用いた遺伝子突然変異試験(50)。しかし， CHO細胞を用いて代謝活性を行った姉妹染色

分体交換試験では陰性だった (50)。さらに小核試験では擬陽性であった (50，54)。

787-



発ガン性

ブロモホルム (4，48， 100 mg/kg体重の量で)を雄の strainAマウス(投与量ごとに

20匹)に 1週間に 3回ずつ 8週にわたって投与しさらに 16週間観察を続けたところ，

肺腫蕩の発生率の増加が中間の投与量でみられた (56)。

雄の B6C3F1マウスの 50匹ずつの群にブロモホルム(コーン油溶液)を強制経口によ

り0，50， 100 mg/kg体重/日の量で 1週間に 5日ずつ 105週にわたって投与した。雌には

0， 100， 200 mg/kg体重/日の量で投与した。どの群でもどの組織にも腫傷の増加はみられ

なかった。同様の研究で Fischer3441Nラット(性・投与量ごとに 50匹)にブロモホル

ム(コーン油溶液)を強制経口により 0，100， 200 mg/kg体重/日の量で 1週間に 5日ず

つ 105週にわたって投与した。大腸(結腸または直腸)の腺腫や腺ガン(併発)が最大投

与量の雄のラット 3匹と最大投与量の雌のラット 8匹にみられた。対照のラットにはこれ

らの腫揚がほとんどみられなかったので，発生率の増加は重大であると考えられる。これ

らのデータにもとづくと，雄のラットに対しては何らかの発ガン性があり，雌のラットに

対しては明らかな発ガン性があると結論づけられる。対照のラットには腫蕩はみられず，

中間の投与量の雌のラットに 1匹だけ腫蕩がみられた (50)。

ジブロモクロロメタン

急性暴露

ジブロモクロロメタンのマウスの LD50は水溶液での経口投与で雄が800mg/kg体重，

雌が 1200mg/kg体重であった (47)。コーン油の溶液で投与した場合，ラットの LD50は

雄が 1186mg/kg体重，雌が848mg/kg体重であった (48)。

短期暴露

Sprague -Dawleyラット(性・投与量ごとに 20匹)にジブロモクロロメタンを飲料水

で0，5， 50， 500， 2500mg/tの濃度で (0，0.6， 7， 52， 250mg/kg体重/日の量で)90日間投

与した。軽度から中程度の肝臓や甲状腺の病理組織学的変質と肝臓の障害の有意な悪化が

最大投与量でみられた。観察された肝臓への影響にもとづくと NOAELは52mg/kg体重

/日であった (49)。

Fischer 344/Nラットと B6C3F1マウス(投与量・性ごとに 10匹)にコーン油溶液で

強制経口によりジブロモクロロメタンを 0，15， 30， 60， 125， 250 mg/kg体重/日の量で 1

週間に 5日ずつ 13週にわたって投与した。 250mg/kg体重/日の量を投与されたラットの

最終的な体重は減少していた。また，雄のラットの肝臓の液胞化の増加は用量依存的であ

った。この肝臓への影響にもとづくとラットの NOAELは30mg/kg体重/日であった。

さらに，腎臓と肝臓に対する毒性は，雄と雌のラットと雄のマウスに 250mg/kg体重/日

の量を投与したときにみられた。投与を受けた動物の生存率と対応する対照の動物の生存

率は高い投与量のラットを除いて同等であった。￥床症状も投与を受けた動物と対照の動
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物で同等であった。腎臓と肝臓の障害にもとづくと，マウスの NOAELは125mg/kg体

重/日と示された (57)。

長期暴露

ジブロモクロロメタン(マイクロカプセルまたは，混飼)を与えた影響は WistarSPF 

ラット(性ごとに 40匹)に 2年間， 0.022， 0.088， 0.35 %の量を(雄には 10，39， 210 

mg/kg体重/日，雌には 17，66， 350 mg/kg体重/日)を投与して評価した。最大投与され

たラットは，体重の減少，血清トリグリセリド，非エステル脂肪酸，グルコース，コリン

エステラーゼの活性の減少がみられ， r-グルタミルトランスベプチターゼの活性の増加，

肝臓表面の黄ばみと粗面がみられた。同様ではあるが若干軽い影響が中間の投与量の群

にもみられた。体重の減少と血清酵素の変化にもとづいて，著者らは雄と雌のラットの

NOAELをそれぞれ， 10， 17 mg/kg体重/日と考えた (51)。

ラット(性・投与量ごとに 50匹)にジブロモクロロメタン(コーン油溶液)強制経口

により 0，40， 80 mg/kg体重の量で 1週間に 5日ずつ 104週にわたって投与した。またマ

ウス(性・投与量ごとに 50匹)に強制経口により， 0， 50， 100 mg/kg体重の量で 105週

にわたって投与した。ラットと雌のマウスの生存率はすべての群で同等であった。しか

し，高い投与量の群の雄のマウスでは生存率は減少していた。 58週日に過剰投与のため

に低い投与量の群で雄のマウスが35匹死んだので，この群はそれ以上評価できなかった。

高い投与量の雄のラットと高い投与量の雄と雌のマウスの平均体重はそれらの対照の動物

よりも軽かった。肝臓の脂肪変性の発生率の増加は雄，雌のラットと雌のマウスで高低い

ずれの投与量でもみられた。雄のマウスの高投与量において肝臓への影響がみれれた。ネ

フローゼの増加が雌のラットと雄のマウスでみられたが雄のラットと雌のマウスにはみ

られなかった。甲状腺の小胞状の細胞の過形成の発生率の増加が雌のマウスではみられた

が，雄のマウスではみられなかった。肝臓障害のデータにもとづいて，マウスとラットの

NOAELはそれぞれ 50，40mg/kg体重/日と示された (57)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

数世代の生殖の試験では， 10匹の雄の ICRマウスと 30匹の雌の ICRマウスに飲料水

でジブロモクロロメタンを 0，0.1，1.0，4.0g/1 (0，17，171， 685mg/kg体重/日)の量で

乳化状 35日間投与したのち 交配させた。結果として離乳後 2週間で再交配が起こったo

n世代マウスでは同じ溶液を離乳後 11週間にわたり投与して交配させた。再交配は 2週

間で起こった。 17mg/kg体重/日の投与では F2b世代の新生児の体重の増加に若干の障害

があった。 171mg/kg体重/日の投与では雌の体重の有意な減少と， Fo世代と Flb世代の

マウスの肝臓の異常の発生率の増加があった。異常は脂肪の蓄積から肝臓表面の個別の固

まりまで非常に様々であった。全ての世代でみられたわけではないが，腹部サイズ，子の

生育力，出生後の体重，授乳期間などの有意な減少があった。 685mg体重/日の投与での

影響も同様であったが，より重大であった。体重の増加は 685mg/kg体重/日の投与で
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雄，雌ともに，また 171mg/kg体重/日の投与の雌でも有意に減少した。それらの群のマ

ウスには形態学的変化を伴った肝臓の肥大もみられた。さらに，妊娠期間，繁殖力， Fl 

世代の生存率が有意に減少した。母親に対する毒性と胎児に対する毒性にもとづいて，

NOAELは 17mg/kg体重/日と示された (58)。

変異原性及びその他の関連症状

ジブロモクロロメタンはAmes試験でSalmonellaか'PhimuriumTA100株を用いて代謝

活性を行わない場合陽性であった (53，54)。しかし TA98株， TA1535株， TA1537株で

は代謝活性を行っても行わなくても陰性であった (58)0 CHO細胞を用いて代謝活性を行

った染色体異常試験(54)，ヒトのリンパ球で、の姉妹染色分体交換試験，in vivoのマウス

の骨髄細胞を用いた姉妹染色分体交換試験(55)では陽性であった。小核試験では陰性であ

った (54)。

発ガン性

ジブロモクロロメタンをラットとマウス(性・投与量ごとに 50匹)にコーン油の溶液

で、家禽への強制経口により，ラットには 0，40， 80 mg/kg体重/日の量で，マウスには 0，

50， 100 mg/kg体重/日の量で 1週間に 5日ずつ 104週から 105週にわったて投与した。

雄のマウスの 50mg/kg体重/日の投与の群では過剰投与のため 50匹のうち 35匹が死ん

だので，この群は発ガン性試験には使えなかった。雌のマウスの 100mg/kg体重/日の投

与ではジブロモクロロメタンは肝細胞の腺腫の発生率と肝細胞の腺腫とガン腫の併発の発

生率を有意に増加させた。雄のマウスの 100mg/kg体重/日の投与では肝細胞のガン腫の

発生率が有意に増加し，肝細胞の腺腫とガン腫の併発の発生率は生涯試験では限りなく有

意であり，がん発生率試験では有意ではなかった。ラットではジブロモクロロメタンのた

めに腫蕩の発生率は増加しなかった。この研究の条件では，ラットでは雄，雌とも発ガン

性に全く影響はなかったが，雄のマウスでは発ガン性に影響のあることがうかがわれた。

雌のマウスでは若干の発ガン性がみられた (57)。

ブρロモジクロロメタン

急性暴露

ブロモジクロロメタンのマウスの LDsoは水溶液での経口投与で雄が450mg/kg体重，

雌が900mg/kg体重であった (47)。コーン油の溶液で投与した場合，ラットの LD50は雄

が916mg/kg体重，雌が969mg/kg体重であった (48)。

短期暴露

Sprague-Dawleyラット(性・投与量ごとに 20匹)にブロモジクロロメタンを飲料水

で 0，5， 50， 500， 2500mg/lの濃度で (0，0.6， 7， 52， 250mg/kg体重/日)90日間投与し

た。軽度から中程度の肝臓や甲状腺の病理組織学的変化と肝臓の障害の有意な増加が250

mg/kg体重/日の投与でみられた。観察された肝臓への影響にもとづくと NOAELは52
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mg/kg体重/日であった(49)。

Fischer 344/Nラットと B6C3F1マウスにコーン油の溶液で家禽への強制経口によりブ

ロモジクロロメタンを 1週間に 5日ずつ 13週にわたって投与した。ラット(性・投与量

ごとに 10匹)は 0，19， 38， 75， 150， 300 mg/kg体重/日の量で投与された。雄のマウス

(投与量ごとに 10匹)は 0，6.3， 12.5， 50， 100mg/kg体重/日の量で，雌のマウスは 0，25，

50， 100， 200， 400 mg/kg体重/日の量で投与された。最大投与量を受けたラットは， 50% 

の雄と 20%の雌がそれぞれ実験終了前に死亡した。マウスは 1匹も死亡しなかった。 150

と300mg/kg体重/日の量で投与された雄と雌のラットは有意に体重が減少した。肝臓の

中心小葉の変質が， 300mg/kg体重/日の投与をうけた雄，雌のラットと， 200と400

mg/kg体重/日の投与をうけた雌のマウスにみられた。腎臓の変質と懐死が300mg/kg体

重/日の投与をうけた雄のラットと 100mg/kg体重/日の投与をうけた雄のマウスにみら

れた。ラットの体重減少に対する NOAELは75mg/kg体重/日であり，肝臓と腎臓の障

害に対する NOAELは 150mg/kg体重/日であった。マウスの腎臓障害に対する NOAEL

は50mg/kg体重/日であった (59)。

長期暴露

ブロモジクロロメタンを与えた(マイクロカプセルまたは混飼食物に混ぜて)影響は，

Wistar SPFラット(性ごとに 40匹)に 2年間 0.014，0.055， 0.22%の量を(雄には 6，24，

130mg/kg体重/日の量で，雌には 11，41， 220mg/kg体重/日)投与して評価した。最大

投与されたラットは体重の減少，血清トリグリセリド，非エステル脂肪酸，グルコース，

コリンエステラーゼ活性の減少がみられ， rーグルタミルトランスベプチターゼ活性の増

加，肝臓表面の黄ばみと粗面がみられた。同様ではあるが若干軽い影響が中間の投与の群

にもみられた。体重の減少と血清酵素の変化にもとづいて，著者らは雄と雌のラットの

NOAELをそれぞれ， 6， 11mg/kg体重/日と考えた (51)。

Fischer 344/Nラット(性・投与量ごとに 50匹)にコーン油の溶液で強制経口により

ブロモジクロロメタンを 0，50， 100 mg/kg体重/日で 1週間に 5日ずつ 102週にわたって

投与した。雄の B6C3F1マウス(投与量ごとに 50匹)には 0，25， 50 mg/kg体重/日の量

で，雌のマウスには 0，75， 150 g/kg体重/日の量で，コーン油の溶液で強制経口により

102週にわたって投与した。腎臓の細胞の肥大化が 50と100mg/kg体重/日の量で投与さ

れた雄のラットと， 25と50mg/kg体重/日の量で投与された雄のマウスでみられた。肝

臓の脂肪変性は 50と100mg/kg体重/日の量で投与された雄，雌のラットと， 25と50

mg/kg体重/日の量で投与された雄のマウスでみられた。化合物に関連した甲状腺の小胞

状の細胞の過形成も雄と雌のマウスでみられた。生存率が減少したのは雌のマウスだけで

あった。平均体重が減少したのは 100mg/kg体重/日の量で投与されたラットと， 50 

mg/kg体重/日の量で投与された雄のマウスと， 150mg/kg体重/日の量で投与された雌

のマウスだった。腎臓と肝臓への影響にもとづいてラットの LOAELは50mg/kg体重/
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日と示された。雄のマウスでみられた腎臓と肝臓と甲状腺への影響と，雌のマウスでみら

れた甲状腺への影響にもとづいてマウスの LOAELは25mg/kg体重/日と示された (59)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

妊娠6日目から 15日に 0，50， 100， 200 mg/kg体重/日の量でコーン油の溶液で強制経

口によりブロモジクロロメタンに暴露された 9~ 15匹のラットの群の胎児では，胸骨分

骨の異常の発生率が用量依存的に増加することが報告されている。著者らは胸骨分骨の異

常を催奇形性よりも胎胞に対する毒性の証拠と理解した。この胎児に対する毒性の影響に

もとづいた LOAELは50mg/kg体重/日である (60)。

変異原性及びその他の関連症状

ブロモジクロロメタンは Ames試験でs.TYPhimurium TA100株を用いて代謝活性を

行わない場合陽性であった (53，54)。しかし TA98株， TA1535株， TA1537株では代謝

活性イヒを行っても，行わなくても陰↑生であった (59)。ブロモジクロロメタンはマウスのリ

ンパ腺細胞の遺伝子の突然変異を，代謝活性化を行った場合に引き起こし，代謝活性化を

行わない場合は引き起こさなかった (59)0 CHO細胞を用いて代謝活性化を行った場合と

行わなかった場合の染色体異常試験では相反する結果だった (54，59)。ヒトのリンパ球を

用いた姉妹染色体交換試験.tn vzvoのマウスの骨髄細胞を用いた姉妹染色体交換試験で

は陽性であった (55)。また，小核試験(54)，CHO細胞を用いた姉妹染色体交換試験では

陰↑主であった (59)。

発ガン性

ブロモジクロロメタン (20，40， 100 mg/kg体重の量で)を雄の strainAマウス(投与

量ごとに 20匹)に 1週間に 3回ずつ 8週にわたって投与しさらに 16週間観察を続けた

ところ，肺腫蕩の発生率の増加が 100mg/kg体重の投与の群でみられた (56)。

Fischer 344/Nラット(性・投与量ごとに 50匹)にブロモジクロロメタンをコーン油

の溶液で強制経口により 0，50， 100 mg/kg体重/日の量で 1週間に 5日ずつ 102週にわっ

たて投与した。また，雄の B6C3F1マウス(投与量ごとに 50匹)にコーン油の溶液で強

制経口により 0，25， 50 mg/kg体重/日の量で，雌のマウスには 0，75， 150 mg/kg体重/日

の量で投与した。ブロモジクロロメタンは，雄のマウスの腎臓の腫蕩と雌のマウスの肝臓

の腫場と，雄，雌のラットの腎臓と大腸の腫療の有意な増加を引き起こした。雄のマウス

では尿細管細胞の腺ガンの発生率と，尿細管細胞の腺腫と腺ガンの併発の発生率が50

mg/kg体重/日の投与で有意に増加した。雌のマウスでは肝細胞の腺腫の有意な増加が75

と150mg/kg体重/日の投与で起こった。しかし肝細胞のガン腫の有意な増加は 150

mg/kg体重/日の投与で起こった。雄と雌のラットでは，尿細管細胞の腺腫と腺ガンの発

生率と，腎臓の腺腫と腺ガンの併発の発生率は 100mg/kg体重/日の投与でのみ有意に増

加した。大腸の腺腫は雄のラットでは 50と100mg/kg体重/日の投与で増加し，雌のラ

ットでは 100mg/kg体重/日 nの投与で増加した。腺腫のポリープは雄のラットで用量依
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存的に増加したが，雌のラットでは 100mg/kg体重/日の投与の場合のみみられた。デー

タにもとづいて，この試験の条件下では，雄と雌のマウスとラットに対して発ガン性の明

確な証拠があったと結論づけられた (59)。

クロロホルム

急性暴露

クロロホルムのラットとマウスの LD50は経口投与で 908mg/kg体重一 2000mg/kg体

重の範囲である (14)。

短期暴露

生後 6週間の雄の Osborne-Mendelラット(投与量ごとに 30匹)にクロロホルムを飲

料水で 0，20， 38， 58， 81， 160 mg/kg体重/日(平均体重と水の摂取量にもとづいて)の量

で36，60， 90日間投与した (61)0 160 mg/kg体重/日の投与で体重の減少がみられた。腎

脂肪や血清生化学値には影響がなく，肉眼的にも顕微鏡学的にも病理学上の所見は弱く，

投与量との関連はなかった。

同様の研究が，雌の B6C3F1マウス(投与量ごとに 30匹)にクロロホルムを飲料水で、

およそ 0，32， 64， 97， 145， 290， 436 mg/kg体重/日の量で投与して行われた (61)。これま

で，肝臓の中心小葉の脂肪の変質は用量依存的に現れていた。肝臓の脂肪の量の統計上有

意な増加が 436mg/kg体重/日の投与でみられた。肝臓の脂肪の変質にもとづいて

NOAELは290mg/kg体重/日， LOAELは436mg/kg体重/日と示された。

クロロホルムがweanlingSDラット(投与量ごとに 20匹)に飲料水でおよそ 0，0.7，

6， 50， 180 mg/kg体重/日の量で投与された(平均体重と水の摂取量にもとづいて) (62)。

死亡率の増加，成長の減少，食物摂取量の減少が 180mg/kg体重/日の投与で報告されて

いる。軽度から中程度の肝臓と甲状腺の障害が全ての群でみられた。しかし， 90日間の

回復期間後では， 180mg/kg体重/日の投与の雄の甲状腺障害を除いて，これらの障害は

対照と比較して有意な違いはなかった。血清の生化学や血液学的指標において有意な変化

はみられなかった。甲状腺障害と成長の減少にもとづいて， NOAELは50mg/kg体重/日

と決められた。

クロロホルムを B6C3F1マウスに(性・投与量ごとに 10匹)コーン油，または乳濁液

の溶液で 60，130， 270 mg/kg体重/日の量で 90日間投与した (63)。クロロホルムをコー

ン油の溶液で投与した場合，アスパラギン酸，アミノトランスファーゼレベルの有意な増

加が270mg/kg体重/日の投与の雄と雌のマウスでみられた。同様にと軽度から中程度の

早期(肝)硬変症と広汎な実質の変性が有意であった。有意な病理障害は 2%の乳濁i夜でク

ロロホルムを投与されているマウスにはみられなかった。このデータは，コーン油でのク

ロロホルムの投与は水懸濁液での投与よりも肝毒性を示すことを表している。この研究で

は，クロロホルムをコーン油の溶液で投与したときの血清酵素レベルの克進と広汎性の肝
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臓の異常に対する LOAELは270mg/kg体重/日であると示している。また，クロロホル

ムを水溶液で与えたときの NOAELも同じレベルであることを示している。

長期暴露

雄と雌の SDラット(投与量ごとに 50匹)にクロロホルムを歯磨き粉をベースとした

溶液で 0，60mg/kg体重/日の量で 1週間に 6日ずつ 80週にわたって投与した。雄，雌と

もその程度は軽いが一貫した，そして累進的な体重増加に対する障害がみられた。血葉コ

リンエステラーゼ活性の減少と肝臓の重量の有意な減少が投与された雌のラットでみられ

た。その他に肝臓や腎臓に対する有意な影響はみられなかった。この研究では，体重の減

少，肝臓の重量の減少，血紫コリンエステラーゼ、活性の減少にもとづいて LOAELは60

mg/kg体重/日と示された (64)。

600， 1800 mg/lの濃度でクロロホルムを含む飲料水を (86，258 mg/kg体重/日の量で)

B6C3F1マウス(投与量ごとに 35匹)に 24週または 52週にわったて投与した。 258

mg/kg体重/日の量で投与された群のマウスは統計上有意に体重が減少した。投与された

マウスの腎臓と肝臓に細胞の懐死の病巣がみられた。また，肝臓の脂質蓄積の病巣領域が

258mg/kg体重/日の量で投与されたマウスにみられた。 NOAELは決められなかった

(65)。

クロロホルムがOsborne-Mendelラット(投与量ごとに 50-330匹)と B6C3F1マウ

ス(投与量ごとに 50-430匹)に， 0， 200， 400， 900， 1800 mg/lの濃度の飲料水で 23カ

月間投与された。時間ー体重平均投与量はラットで 0，19， 38， 81， 160 mg/kg体重/日であ

り，マウスでは 0，34， 65， 130， 263 mg/kg体重/日である。様々な血液のパラメータは時

間によって対照の値と有意に異なるが，水の消費と同等分を調整した対照のパラメータと

は有意に違わなかった。そして著者はクロロホルムの影響はおそらく，水や食物の消費の

次に影響すると結論づけた。死亡率の増加がマウスでの高い方から 2つの投与量の群でみ

られた。マウスの肝臓の脂肪の割合が， 6カ月で高い方から 2つの投与量の群で有意に増

加した。最大作用量は決められなかった (66)。

クロロホルムをピーグル犬(投与量ごとに 12-15匹)に歯磨き粉溶液でグリセリンの

カプセルに入れて 15，30mg/kg体重/日の量で 7.5年にわたって投与した。どちらの投与

量でも最も有意な影響は，肝臓の脂肪胞嚢の形成と変性肝細胞の結節形成である。適度な

血清酵素(例.アラニンアミノトランスファーゼ)レベルの上昇もみられた。これは研究

の6年目にピークに達した。アラニンアミノトランスファーゼ levelの増加と脂肪胞嚢の

形成の頻度の増加にもとづいて，この研究では LOAELは 15mg/kg体重/日と示された

(67)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

妊娠6日目から 15日目にラットにクロロホルムをコーン油の溶液で、強制経口により 0，

20， 50， 126 mg/kg体重/日の量で投与した。 50mg/kg体重/日と 126mg/kg体重/日の量
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で投与された雌親(投与量ごとに 25匹)は母親に対する毒性(体重の減少，中症の肝臓

の脂肪変質)を示した。胎児の体重の減少は 126mg/kg体重/日の量で投与された雌親で

みられた。しかし，催奇形性の証拠はみられなかった。母親に対する毒性と胎児に対する

毒性の NOAELはそれぞれ 20mg/kg体重/日と 50mg/kg体重/日であった (68)。

ウサギでの同様の研究では，妊娠6日目から 18日目に雌親にクロロホルムを強制経口

により 0，20， 35， 50 mg/kg体重/日の量で投与した。母親に対する毒性(体重の減少)が

50mg/kg体重/日の量で投与された雌親でみられた。 20mg/kg体重/日と 50mg/kg体重

/日の量で投与された雌親(投与量ごとに 15匹)の胎児は若干体重が減少した。頭蓋骨の

硬化が不完全なものの発生率の増加が20mg/kg体重/日と 35mg/kg体重/日のときにみ

られた。著者らはこれらの影響が催奇形性や胎児毒性の証拠とは考えなかった。この研究

では母親に対する毒性の NOAELは35mg/kg体重/日と示された (68)。

変異原性及びその他の関連症状

クロロホルムはいくつかの Ames試験で代謝活性を行っても行わなくても変異原性は

みられなかった (53，69， 72)。しかし，雄のマウスでの宿主経由試験(71)，ショウジョウ

パエによる伴性劣性致死試験(70)，イースト菌を用いた試験(72)，マウスでの精子頭異常

試験(73)で、は陽性だ、った。

発ガン性

Osborne -Mendelラット(性・投与量ごとに 50匹)にクロロホルムをコーン油の溶液

で 1週間に 5日ずつ 78週にわたって投与した。さらにその後，雄のラットには 90，180 

mg/kg体重/日の量で，雌のラットには 125，250 mg/kg体重/日の量と 90，180 mg/kg体

重/日の量で 22週にわたって投与した。わずかな体重の増加と全ての生存が投与された全

ての群で観察された。最も重要な観察は，雄のラットで腎尿細管細胞に起因する腎臓上皮

の腫揚が用量依存的に増加することであった。雌のラットでは甲状腺の腫傷の増加がみら

れたが，著者らは生物学的に有意とは考えなかった (74)。

B6C3F1マウス(性・投与量ごとに 50匹)にクロロホルムをコーン油の溶液で強制経

口により 1週に 5日ずつ 78週にわたって投与した。初めの 18週は雄のマウスへの投与量

は100，200 mg/kg体重/日であり，雌への投与量は 200，400 mg/kg体重/日だった。残り

の期間の投与量は雄は 150，300 mg/kg体重/日まで，雌は 250，500 mg/kg体重/日まで引

き上げられた。高投与量の雌のマウスで，寿命が短くなる障害(腫傷も含む)が増加する

ことを除くと，生存率と体重の増加はすべての群で同様であった。統計上有意で用量依存

的な肝細胞のガン腫の増加が，すべての投与をうけた群でみられた。肝細胞のガン腫が発

達しなかった多くの雄のマウスでは肝臓の結節性の過形成がみられた (74)。

雄の Osborne-Mendelラット(投与量ごとに 50-330匹)と雌の B6C3F1マウス(投

与量ごとに 50-430匹)に，クロロホルムを飲料水で 0，200， 400， 900， 1800 mg/lの濃

度(ラットの平均投与量は 0，19， 38， 81， 160 mg/kg体重/日，マウスの平均投与量は 0，
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34， 65， 130， 263 mg/kg体重/日)で 104週にわたって投与した。雄のラットの腎臓尿細管

の腺腫と腺ガンの発生率の増加は用量依存的であった(最大投与量での発生率は 14%で

あるのに対し対照では 2%だった)。雌の B6C3F1マウスでは肝細胞のガン腫の発生率は

統計上有意に増加しなかった (66)。

クロロホルムをコーン油の溶液で 250mg/kg体重/日の量で投与した場合に， B6C3F1 

マウスの肝臓の腫蕩の発達が促進された (74)のに対し，飲料水で 263mg/kg体重/日の量

で投与した場合に同じ系列のマウスではそのような腫蕩を引き起こさなかった (66)ことに

注目するこは重要なことである。このことは飲料水では継続的な投与であるのに比べて，

コーン油では一度に大量に強制的に投与するので，クロロホルムの投与の毒性動力学の違

いに起因するか，またはクロロホムルとコーン油の相互作用に起因すると考えられる

(74)。

16.10.6 ヒ卜への影響

かつて，ブロモホルムの経口投与は子どもの百日咳の鎮静剤として利用された。一般的

な投与は約 180mgを1日に 3-6回に分けるものである。不慮の事故による死亡が時折

報告された。致命的なケースでの臨床での臨床症状は呼吸困難をともなう中枢神経の衰弱

である (75，76)。これらの臨床での観察にもとづいて，体重が 10-20kgの子どもの致死

量は約 300mg/kgと計算された。軽い沈静作用に対する LOAELは約 54mg/kg体重/日

である。

クロロホルムは中枢神経の衰弱を引き起こし，肝臓と腎臓の機能にも影響を及ぼす。

ケースレポートにもとづいて，ヒトの平均経口致死量はおよそ 44gと計算された (77)。

しかし，呼吸や心臓の停止によって死亡するので致死量は 211mg/kg体重と少ない (14)。

1年から数年の聞に 112-1158mg/m3の濃度でクロロホルムを吸入して暴露した労働者

は，吐き気，だるさ，口の渇き，鼓腸，のどの渇き，うつ，興奮性，排尿痛などを訴えて

いる (78)0 1年一 4年の聞に 10-1000 mg/m3の濃度でクロロホルムを吸入した労働者

は，肝炎と肝臓肥大の発生率の増加がみられた(79)。

いくつかの疫学研究で (80，81)，塩素処理された飲料水の摂取と(一般にトリハロメタ

ン類を含む)ガンによる死亡率の関係が報告されてきた。ある研究では (82)腸脱ガンとト

リハロメタン類との聞には明確な関係があるとされ，クロロホムルよりも臭素化トリハロ

メタン類の方が強い相聞があることが示された。しかし，塩素処理された水は多くの副生

成物を含んでいるので，これらの疫学研究から，臭素化トリハロメタン類にヒトに対する

発ガン性があると結論づけるのは不可能で、ある。別の研究では飲料水から摂取したクロロ

ホルムと結腸ガンのリスクとの聞に明確な関係はないとしている (83)。

16.10.7 ガイドライン{直

トリハロメタン類は他の塩素処理副生成物の存在を示す指標となる可能性がある。 4つ
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の最も一般的に生成している飲料水中のトリハロメタン類を制御することは，他の同定さ

れていない塩素処理副生成物のレベルを低下させるための一助となるに違いない。

通常 4つの化合物は一緒に生成するので，全てのトリハロメタン類を 1つの群として考

えることが実施されている。そしていくつかの固では，このことにもとづいてガイドライ

ンや基準が設定されている。飲料水水質ガイドライン第 1版では，クロロホルムだけにガ

イドライン値が設定された。残りのトリハロメタン類のデータはほとんどなく，また多く

の水道ではクロロホルムがトリハロメタン類の中で最も一般的に検出されていた。今回の

版では総トリハロメタン類のガイドライン値は設定しなかった。しかし.4つのトリハロ

メタン類すべてに別々にガイドライン値を設定した。

相加的な毒性を評価するための総トリハロメタン類の基準を設定することを望む当局の

ために，以下のような各化合物の基準に対する存在割合の総加的評価がとられた。

Cbromoform 

GV bromoform 

CDBCM CBDCM 

+GVDECM+GVBDCM
十

ここで C 濃度， GV :ガイドライン値

Cchloroform 

G V chlorotorm 
三五 1 

総トリハロメタン類のガイドライン値を使用することを望んでいる当局者は，基準を達

成するために個々の物質のガイドライン値を単純に合計してはならない。なぜならば， 4 

つの化合物は基本的に毒性作用が同様なためである。

トリハロメタン類の制御においては，有機トリハロメタン前駆物質の低減化のために多

段階の処理システムが使用されるべきであり，第一に考慮すべきことは消毒が決して妥協

することのできないものであることカf保長正されていることである。

ブロモホルム

米国 NPTで行われた試験において，ブロモホルムは比較的まれに雄，雌のラットの大

腸の腫蕩を若干増加させるが，マウスでは増加させない。ブロモホルムの遺伝毒性に対す

る様々な試験のデータはあいまいである。 IARCはブロモホルムをグループ3に分類し

た。

TDIは，適切に実行・実証されたラットでの 90日間の研究での肝臓の病理組織学的障

害を起こさない NOAEL25 mg/kg体重/日にもとづいて導き出された (50)。この NOAEL

は2つの長期研究の結果でも確認されている。 TDIは1週間に 5日間の暴露であること

を補正し不確実係数 1000を用いると 17.9μg/kg体重と導かれる (100は個体間と種間

の差異による不確実係数， 10は発ガン性の疑いと短期間の研究であることの不確実係

数)。飲料水への TDIの20%の摂取量の割り当てにより，ガイドライン値は 100μg/lで

ある(端数処理値)。
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ジフゃロモクロロメタン

NTPの試験では，ジブロモクロロメタンは雌のマウスで肝臓の腫蕩を引き起こし，雄

のマウスでは肝臓の腫傷を引き起こす可能性があるが，ラットでは引き起こさない。ジブ

ロモクロロメタンの遺伝毒性は多くの試験で研究されてきた。しかし，得られたデータは

確実ではないと考えられた。 IARCはジブロモクロロメタンをグループ3に分類した。

TDIは，適切に実行・実証されたラットでの 90日間の研究で示された肝臓の病理組織

学的障害を起こさない NOAEL30mg/kg体重/日にもとづいて導き出された (57)。この

NOAELは長期研究の結果でも確認されている。 TDIは1週間に 5日間の暴露であること

を補正し，不確実係数 1000を用いると 21.4μg/kg体重と導かれる (100は個体聞と種聞

の差異による不確実係数， 10は短期間の研究であることの不確実係数)。 潜在的発ガン性

の付加的な不確実係数は，コーン油の溶液から生じたマウスの肝臓の腫蕩が疑わしいこ

と，遺伝毒性の証拠が確実ではないことから適用されなかった。飲料水への TDIの20%

の摂取量の割り当てにより，ガイドライン値は 100μg/lである(端数処理値)。

フ守口モジクロロメタン

NTPの試験ではブロモジクロロメタンは雄，雌のラットと雄のマウスで腎臓の腺腫と

腺ガンを引き起こし，雄，雌のラットでまれに大腸の腫傷(腺腫のポリープと腺ガン)を

引き起こし，雌のマウスで肝細胞の腺腫と腺ガンを引き起こす。ブロモジクロロメタンは

様々な invitroや znV1VOの遺伝毒性試験で 陽性と陰性の両方の結果であった。 IARCは

ブロモジクロロメタンをグループ2Bに分類した (84)。

発ガンリスクは NPTでのバイオアッセーで雄のマウスで観察された腎臓の腫傷の発生

率の増加に基づいて計算されてきた (59)。それらの値は最も安全な値を導き出すためであ

る。計算されたリスクは同じ範囲にあるが，発ガンのリスクを導く際には雌のマウスの肝

臓の腫場はコーン油の溶液に起因するものとは考えなかった。線形多段階モデルを用い

て，腎臓の腫蕩による生涯にわたる発ガン危険率 10-4，10-5， 10-6に対応する飲料水中の

ブロモジクロロメタンの濃度範囲はそれぞれ 600，60， 6μg/lである。これらの値は，十

分な評価は得られていないが最近実施された飼養研究によって確認されている。

クロロホルム

IARCはクロロホルムをヒトに対する発ガン物質である可能性のあるものとして，グ

ループ2Bに分類した (85)。長期間の研究において，クロロホルムは油をベースとした溶

液で強制経口摂取された場合マウスの肝細胞のガン腫を誘発することが示され，飲料水で

投与された場合は誘発しないことが示された。 溶液にかかわらず，雄のラットでは腎臓の

管系組織の腺腫と腺ガンを誘発することが報告されてきた。クロロホルムは様々な遺伝毒

性試験で研究されており.陽性と陰性の結果がみられてきた。
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クロロホルムは非遺伝的毒性機構によって腫傷を引き起こすかもしれないと考えられて

いるが，ガイドライン値は 2年間飲料水で雄のラットにクロロホルムを暴露させたときに

観察された腎臓の腫傷の増加量を外挿法で推定した値にもとづいている (66)。線形多段階

モデルを用いると，生涯にわたる発ガン危険率 10-4，10て 10-6に対応する飲料水中のク

ロロホルムの濃度がそれぞれ2000，200， 20μg/tと計算された。生涯にわたる発ガン危険

率 10-5に闘連するガイドライン値は，イヌを使った 7.5年間の研究で確認されている。

その研究での LOAEL15 mg/kg体重/日は肝臓に対する影響で示されたものである(不確

実係数 1000が適用されている (100は個体聞の差異と種聞の差異であり， 10はLOAEL

を用いたことによる不確実係数である)そして， TDIの飲料水への摂取割り当ては 50%

である)。
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その他の塩素処理副生成物

塩素が，動植物性の有機物質の分解の結果として水中に存在するフミン酸，フルボ酸等

の有機物と反応すると、多数の酸化副生成物が生成される。以下に記載の塩素処理副生成

物は本節で扱っている。塩素化酢酸類， トリクロロアセトアルデヒド，クロロアセトン

類，ハロゲン化アセトニトリル類，塩化シアン及ぴクロロピクリンである。

16.11 塩素化酢酸類

16.11.1 一般情報

存在形態

化合物

モノクロロ酢酸

ジクロロ酢酸

トリクロロ酢酸

CAS no. 

79-11-8 

79-43-6 

76-03-9 

分子式

CICH2COOH 

CIzCHCOOH 

CbCCOOH 

上記化合物の IUPAC名は， それぞれモノー，ジー及びトリ・クロロエタン酸である。

物理化学的性質(1-3) 

性質 モノクロロ酢酸 1)ジクロロ酢酸 2) トリクロロ酢酸 3)

沸点(.C)

融点CC)

密度(g/cm3)

蒸気圧 (kPa)

水溶解度(g/l)

187.8 

52.5 

1.58 (20t) 

0.133 (40.C) 

易溶

オクタノール/水分配係数(iog表示)一

快適・利便上の性質

194 

13.5 

1.56 (20.C) 

0.133 (44.C) 

86.3 

0.14 

水中の塩素化酢酸類の臭いの闘値に関する情報は無い。

主な用途

197.5 

1.63 (61.C) 

0.133 (51.C) 

13 

0.10 

モノクロロ酢酸は多種の化学品の合成用の中間体又は試薬及び出芽前の除草剤として使

用される。ジクロロ酢酸は有機物質の合成用の中間体，医薬品の成分，局所のアストリン

ゼント及び殺菌剤として使用される。トリクロロ酢酸は有機化学品の中間体及び実験室の

1) 空気中の換算係数 1ppm=3.87mg/m3 

2) 空気中の換算係数 1ppm=5.27mg/m3 

3) 空気中の換算係数 1ppm二6.68mg/m3
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試薬，除草剤，土壌殺菌剤及び防腐剤として使用される (2-5)。

16.11.2 分析方法

クロロ酢酸類は EPA法 515.1又は草案の EPA法 552一非殺虫剤のハロゲン酸類とフ

ェノール類用に開発されたーにより，即ち毛管カラム/電子捕獲/ガスクロマトグラフイー

により定量が出来る。水道水をモニタリングした研究から得られたデータより， 1μg/lの

濃度の検出は可能であることが明らかにされた。

16.11.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

水

塩素化酢酸類は水の塩素処理中に有機物質から生成される (6)。塩素処理済み水道水中

の代表的な濃度は 30-160μg/lの範囲である (7)。米国の水道水に関する一部のデータ

から，水道水中のモノクロロ酢酸の濃度は一般的に1.2μg/l以下であることが分かる

(8) 0 10カ所の内の 6カ所の水道水(i争水)で検出された濃度は 10μg/l以下であった。

水道会社 6杜の配水系のジクロロ酢酸の濃度は 8-79μg/lであることが判明したが，調

査した 10杜の 10カ所の処理水では，検出された濃度は 8カ所が 10μg/l又はそれ以上で

あった。トリクロロ酢酸は 6水道会社の配水系で， 15 -103μg/lの範囲の濃度で， 10杜

の6カ所の処理水で検出された濃度は 10-100μg/l (4カ所)と 10μg/l以下 (2カ所)

であった (9)。

16.11.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

モノクロロ酢酸

モノクロロ酢酸を経皮投与されたラットの場合，肝臓と腎臓中の濃度はほぼ同じで，血

紫，脳及び心臓中の 4-5倍も高濃度であった。投与量の約 50%が 17時間以内に尿中に

排j世された。モノクロロ酢酸は代謝されて蔭酸塩とグリシンになるが，グルタチオン，リ

ン脂質及びコレステロールと抱合することも出来る。グルタチオン抱合体は分解してチオ

二酢酸となる (10，11)。

ジクロロ酢酸

ネズミの血築中のジクロロ酢酸の濃度は強制経口投与によって 30分後にピークとなる

ことから，急速に腸から吸収されることが示唆されている (12)。肝臓と筋肉中の濃度は投

与後に増加した (13)。ジクロロ酢酸ナトリウムを静脈内に投与されたラット，イヌ及びヒ

トの場合，血禁中の親化合物の平均半減期はそれぞれ 2.97，20.8及び0.43時間であった。

血紫のクリアランス(浄化値)は明らかに投与量に依存していることから，代謝変換は高

投与量で律速的になることを示唆している (14)。ラットの場合，ジクロロ酢酸塩は急速に
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脱塩素化されてグリコキサールとなり，更に代謝されて穫酸塩となる (15)。ヒトの場合，

不変のジクロロ酢酸塩の尿中の排j世量は 8時間後ではごく微量で，累積排j世量は全被験者

(ヒトと動物)の全投与量の 1%以下であった (14)。

トリクロロ酢酸

トリクロロ酢酸は腸管から急速に吸収されるようで，代謝は主に肝臓で行われる。二酸

化炭素と塩素イオンに変換されるか，又は還元されてアルデヒドになる。トリクロロ酢酸

の一部分が代謝され，大部分はそのまま尿中に排植される (16，17)。

16.11.5 実験動物と invitro実験での影響

モノクロロ酢酸

急性暴露

マウス，雄のラット及び雄のモルモットへのモノクロロ酢酸の急性経口 LD50はそれぞ

れ225，76及ぴ80mg/kg体重と推定される (18)。別の研究では，マウスの経口 LD50は，

165mg/kg体重 (19)と260mg/kg体重 (20)であることが判明している。ラットの場合，

経口と経皮の LD50はそれぞれ2820mg/kg体重(雄)と 8068mg/kg体重(雌)であるこ

とが報告されている (21)。

短期暴露

マウス(雌雄，各投与群 20匹)にモノクロロ酢酸を， 13週間 0，25， 50， 100， 150又は

200mg/kg体重/日で経口投与した。死亡率は最高投与量で増加し，この群の雌は体重が

減少し，肝臓の絶対，相対重量は共に増加した。コリンエステラーゼレベルは， 150 

mg/kg体重/日と 200mg/kg体重/日の雌で減少した。 NOAELはコリンエステラーゼレ

ベルが減少した 100mg/kg体重/日であった (22)。

ラット(雌雄，各投与群 20匹)にモノクロロ酢酸を， 13週間 0，30， 60， 90， 120又は

150mg/kg体重/日を経口投与したところ，それぞれの投与量で影響が現れた。 90mg/kg

体重/日以上では，炎症性単核球の蓄積，筋原繊維の退化，サイロキシンと分節性好中球

の血中濃度の上昇，血中尿素窒素濃度の増加等が雄のラットで観察された。 60mg/kg体

重/日投与群以上では，雄において生存率の低下，絶対，相対心臓重量の減少，変性，炎

症性の変化(心筋症)，アラニンとアスパラギン酸のトランスアミナーゼの増加，肝臓の

実重量及び腎臓の相対重量の増加がみられ，雌においては血中尿素窒素レベルの増加した

30mg/kg体重/日投与群以上では，リンパ球数の減少及び、心臓の相対重量の低下がみられ

た。本研究での LOAELは試験した中で最低投与群である 30mg/kg体重/日であった

(22)。

長期暴露

F344/Nラット(雌雄，投与量別の 70匹)に， O. 15又は 30mg/kg体重/日のモノクロ
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ロ酢酸を週 5日間， 2年間経口投与し，体重や臨床所見に影響は出なかったが， 30mg/kg 

体重/日の雄と，両投与量群の雌で，生存率が著しく低下した。両投与量の雌に子宮ポ

リープが僅かに(有意でなく)発生した。本研究における LOAELは生存率の低下の場合

で 15mg/kg体重/日であった (22)。

同じ研究で， B6C3F1マウス(雌雄，投与量別で 60匹)は， 0，50又は 100mg/kg体重

/日の割合で週 5日， 2年間モノクロロ酢酸を投与した。高投与量の場合にのみ影響が現

れたが，雄の生存率の低下，雌の平均体重の減少と嘆覚上皮の異形成及び雌雄に鼻粘膜の

炎症と胃前部の扇平上皮の過形成等の影響があった (22)。

変異原性及びその他の関連症状

モノクロロ酢酸は，代謝の活性化なしで，マウスのリンパ腫突然変異に関しては陽性で

あった (23)。チャイニーズ・ハムスター卵巣 (CHO)細胞の姉妹染色分体交換試験で，

代謝の活性化なしで陽性で，活性化で陰性であった。 CHO細胞の invitro染色体異常検

定法では，活性化の有無に拘らずモノクロロ酢酸は陰性であった (24)。

発ガン性

F344/Nラットと B6C3F1マウスに対し 2年間の試験で発ガン活性の証拠は見られなか

った。ラット(性別，投与量別の 70匹)にモノクロロ酢酸を， 0， 15又は 30mg/kg体重

/日の割合で経口投与しマウス(性別，投与量別の 60匹)に， 0，50又は 100mg/kg体

重/日の割合で投与した (22)。

ジクロロ酢酸

急性暴露

ジクロロ酢酸をラットとマウスに対しそれぞれ 4480mgと5520mg/kg体重の LD50に

関する報告がある (18)。

短期暴露

Sprague-Dawleyラット(性別，投与量別の 5匹)に，ジクロロ酢酸を 0，30， 125， 500 

又は 1875mg/l含有する水溶液 (0，2.4， 10， 40又は 50mg/kg体重/日)を 14日間投与した

が，モニタしたパラメータ(体重，乳酸塩とピルビン酸塩濃度，血糖値等)の何れにも顕著

な変化が見られなかった。本研究では， 150mg/kg体重/日の NOAELが同定された(25)。

Sprague Dawleyラット(性別，投与量別の 10匹)に， 0， 125， 500又は 2000mg/kg

体重/日の割合でジクロロ酢酸ナトリウムを 3カ月経口投与した研究では，すべての投与

量に対し，用量依存的に体重増加の制御が顕著にみられた。最高投与量の 2群では，血液

学的パラメータに僅かな影響が観察された。肝臓，腎臓及び副腎の相対平均重量は用量依

存的に顕著に増加した。脳と精巣が主要な標的臓器であり，浮腫に似た有髄白色管の空胞

化が特徴の脳の発疹が，全投与量群の両性のラットの大脳と小脳で観察された。臓器の重

量と脳障害に及ぼす影響をベースとして，試験の最低投与量である 125mg/kg体重/日の
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LOAELは本研究で同定された (26，27)。

ピーグル犬に，カプセル入りのジクロロ酢酸ナトリウムを 50，75又は 100mg/kg体重/

日の割合で 13週投与した。両性共に投与量に比例して体重が減少した。すべての投与量

で，赤血球数，赤血球容積パーセント(へマトクリッ卜)及びヘモグロビン濃度の進行性

の低下に関連していた。平均血糖値及び乳酸塩とピルビン酸塩の濃度は実験動物全体で顕

著に低下した。処理したイヌで肺の硬着の発生頻度が増加した。病理組織学的検査で，処

理したイヌはすべて白色有髄管の空胞化が小から中程度で大脳に，より低い度合いで小脳

に起こっていたことが判明した。全投与量に対して 肝臓のへモシリデンを運ぶクッペル

細胞と胆嚢の嚢胞粘膜の過形成の増加が見られた。本研究から， 50mg/kg体重/日の

LOAELが同定が可能である (26，27)。

長期暴露

雄の B6C3F1マウス(投与量別の 50匹)に，ジクロロ酢酸塩が 0，0.05， 0.5， 3.5又は

5.0 g/l 濃度の飲料水 (0，7.6， 77， 410又は 486mg/kg体重/日)を 60週間，投与した。別

のマウスの群はジクロロ酢酸塩を 7.6又は 77mg/kg体重/日で 75週間，投与した。最高

投与量のマウスの場合，摂水量は対照群の 60%まで減少した。体重は最高投与量 2群で

減少したが，相対肝臓重量は最高投与量 3群で増加した。腎臓の重量増加は 410mg/kg

体重/日の場合にのみ見られた。精巣や牌臓には影響が見られなかった。 60週間と 75週

間の研究から， NAOELは7.6mg/kg体重/日であった (28)。

変異原性及びその他の関連症状

ジクロロ酢酸は，ある研究 (29)によるとラットとマウスの invivo投与では DNA切断

を起こすが，別の研究では高投与量で切断しない (30)と報告されている。

発ガン性

ジクロロ酢酸塩の発ガンの可能性を， B6C3F1マウス(雄・投与量別の 50匹)に 0，

0.05， 0.5， 3.5又は 5.0g/l 濃度の飲料水溶液 (0，7.6， 77， 410又は 486mg/kg体重/日)を

60週間投与して調査した。ぜた，別群のマウスにジクロロ酢酸塩を 7.6又は 77mg/kg体

重/日で 75週投与した。過形成細胞節が 41Omg/kg体重/日投与マウスに 58%，486 

mg/kg体重/日投与マウスに 83%見られた。肝細胞腺腫の発生はそれぞれ 100%と80%

で，肝細胞ガンはそれぞれ 67%と83%であった。投与量の異なる群の発生件数は対照群

と類似していた (28)。

マウスにニトロソエチル尿素 (NEU) で前処理後種々のジクロロ酢酸濃度の投与量で

試験して発ガンの可能性を検討した。雄の B6C3F1マウスは，ジクロロ酢酸塩を 0，2000 

又は 5000mg/l含有する飲料水 (0，400又は 1000mg/kg体重/日)を投与した。高投与量

群のみにはイニシエーション処理 (NEUなし)で試験した。肝細胞ガンの発生率は対照

群 (NEUやジクロロ酢酸なし)で 0%で， 1000mg/kg体重/日 (NEUなし)の場合で

81%であった。ジクロロ酢酸と少量の NEUの投与の場合，腫場の発生率は両投与量で 66
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一72%であった。本著者は，ジクロロ酢酸はイニシエーション処理なしで， 1000mg/kg 

体重/日の投与で発ガン性があると結論している (31)。

飲料水に添加したジクロロ酢酸の投与は，雄の B6C3F1マウスに肝腫蕩を誘発した。ジ

クロロ酢酸をマウスの群に 0，1又は 2g/l (各群の合計投与量に対する著者の計算をベー

スとして約 0，137又は 295mg/kg体重/日)37週間又は 52週間投与した。肝細胞ガンは

最高投与量を 52週間に亘り受けた 24匹の内の 5匹 (21%)だけに発生した (32)。

トリクロロ酢酸

急性暴露

トリクロロ酢酸の LD50は，ラットで 3320mg/kg体重で，マウスで 4970mg/kg体重で

あった (18)。

短期暴露

雄の Sprague-Dawleyラットの群がトリクロロ酢酸を 5000mg/l (約 312mg/kg体重/

日)の飲料水を 10，20又は 30日間，投与した。投与の結果は，体重，臓器重量，肉眼検

死又は病理組織学上での所見に変化は見られなかったことから，短期 NOAELは312

mg/kg体重/日が可能である (33)。

6匹の Fischer344 [CDF (F -344) /CrIBR] ラットと 8匹の B6C3F1マウスにトリクロ

ロ酢酸を 500mg/kg体重/で 10日間，経口投与した。平均肝臓/体重比は両動物で顕著に

増加したが，平均腎臓/体重比には影響が無かった。シアン化物に影響されないパルミト

イル補酵素 (CoA) による酸化は両動物で増加が見られた。本研究での肝臓に影響する

LOAELはラット，マウス共に 500mg/kg体重/日であった (34)。

雄の Sprague-Dawleyラット(投与量別で 10匹)にトリクロロ酢酸を 0，50， 500又は

5000mg/l (0，4.1， 36.5又は 355mg/kg体重/日)で飲料水で 90日間，投与した。体重

や肝臓，腎臓の重量への影響は見られなかった。最高投与量で，牌臓の重量は減少し肝

臓と腎臓の相対重量は増加した。高投与量で肝臓に見られた影響は，肝ベルオキソームの

ベータ酸化活性の上昇，巣状肝細胞肥大，細胞内膨化及びグリコーゲンの蓄積等であっ

た。本研究での NOAELは36.5mg/kg体重/日であった (35)。

トリクロロ酢酸を 0，300， 1000又は 2000mg/lで飲料水に添加し雄の B6C3F1マウスに

14日間投与した場合，肝臓重量の用量依存的な増加がみられた。 1000と2000mg/lの投

与の影響は統計的に有意義であった。従って， NOAELは300mg/1又は約 55mg/kg体重

/日であった (36)。

長期暴露

雄の Sprague-Dawleyラットに， トリクロロ酢酸を 0，50， 500又は 5000mg/l (0， 

2.89， 29.6又は 277mg/kg体重/日で 6カ月)の割合で飲料水に添加して 12カ月まで投与

した。実験中に体重，臓器重量，肉眼的又は病理組織学の面での顕著な変化は検出されな
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かった。本研究では， 277mg/kg体重/日の NOAELが同定された (33)。

B6C3F1マウスにトリクロロ酢酸塩を 0，1又は 2g/lで飲料水に添加して 37週又は 52

週投与した研究では，雄，雌共に肝臓の絶対重量と肝臓/体重比の両方が対照群と比較し

て投与量に関連した顕著な増加が見られた。本研究の LOAELは 著者の各群に対する合

計投与量の計算をベースとして， 1 g/l又は 178mg/kg体重/日であった (32)。

変異原性及びその他の関連症状

代謝活性化が無い場合， トリクロロ酢酸は SalmonellatYPhimurium TA100に対する変

異原性は見られなかった (37)。マウスを用いた tnVlVOの3種の染色体異常試験 骨髄細

胞試験，小核試験及び精子頭部異常試験ーでは結果は陽性であった (38)。

発ガン性

雄の B6C3F1マウスに， トリクロロ酢酸を 0，1又は 2g/1 (著者の各群に対する合計投

与量の計算をベースとして約 0，178又は 319mg/kg体重/日)で飲料水として 37週又は

52週投与した。両処理群の雄に肝細胞ガンの発生件数が増加したが，雌では発生が見ら

れなかった (32)。

マウスにおけるトリクロロ酢酸による発ガンの可能性は， NEUの前処理を含む 61週の

異なる投与量で検討した。雄の B6C3F1マウスには，0， 2000又は 5000mg/1の濃度 (0，

400又は 1000mg/kg体重/日)のトリクロロ酢酸を含有する飲料水を投与した。高投与量

の場合にのみイニシエーション無し (NEUなし)の試験を行った。対照群 (NEUもトリ

クロロ酢酸も投与なし)では肝細胞ガンの発生は皆無で，高投与量 (NEUなし)では

32%であった。 NEUを少量添加のトリクロロ酢酸を投与された両群では，腫場の発生率

は48%であった。著者は， トリクロロ酢酸はイニシエーション前処理なしで 1000mg/kg

体重/日の投与量で発ガン性があると結論した (31)。

ラットを使用した 2つの短期試験の結果一肝酵素を変化させる病巣の試験と肝臓におけ

るベルオキシソーム依存のパルミトイル補酵素の酸化ーは， トリクロロ酢酸はラットの肝

臓に対して弱い発ガンプロモーターとなり得ることを示唆している (33，39)。

16.11.6 ヒトへの影響

糖尿病や高リボタンパク血症の患者に毎日 3-4gのジクロロ酢酸塩を 6-7日間，経

口投与した。一部の患者には緩やかな鎮静作用があったが，その他の研究室や臨床上の副

作用の証拠は処理期間中又はその処理直後に見られなかった。生化学的影響には，有意の

絶食時の血糖値の低下，顕著な血禁中の乳酸塩とアラニンの低下，有意の血築コレステ

ロール値の低下， トリグリセリド値の低下，血葉ケトン体値の上昇及び血清尿酸値の上昇

が含まれていた (40)。

50mg/kg体重のジクロロ酢酸塩を毎日， 2人の若い男性に経口投与し，重症の家族性

高コレステロール血症を処理した (41)。両人の場合，全血清コレステロール値は有意に減
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少した。臨床上や研究室での副作用の徴候は 1人には見られなかったが，別の一人は 16

週後に指や足指の疹きを訴えた。検診の結果，顔と指の筋肉の力がやや低下し，深部臆反

射が無くなるまで力が低下し，下部の手足のすべての筋肉の力が低下することが明らかに

なった。筋電図の研究から，足と遠位下肢筋肉の脱神経変化が明らかにされた。徐々に伝

導速度が低下することが両方の後腔骨神経で認められたが，排骨や排腹神経では測定可能

な反応、は得られなかった。処理を中止して 6カ月後には 血清コレステロール値は再び高

くなったが，末梢神経障害は改善された (42)。

16.11.7 ガイドライン値

モノクロロ酢酸

発ガン性の証拠はラットとマウスの最近の 2年間の試験では得られなかった (22)。現有

の毒性データではガイドライン値を設定するには不十分と考えられる。

ジクロロ酢酸

数件の試験から，ジクロロ酢酸塩はマウスに肝腫場を誘発させることが明らかにされ

た。遺伝子毒性に関しては適切なデータが無い。ジクロロ酢酸塩の発ガン性の証拠が不十

分なので，ジクロロ酢酸塩を 7.6mg/kg体重/日の割合で 75週に亘り投与されたマウス

の肝臓に影響が見られなかった研究 (28)に基ずき，更に不確定要素の 1000 (100は種内

と異種聞の変動で， 10は発ガンの可能性)を織り込んで 7.6μg/kg体重の TDIを計算し

た。飲料水に TDIの20%を振当てて，暫定ガイドライン値は 50μg/l (概算)である。

ガイドライン値は暫定的である。その理由は，本データは当該値が技術的に達成可能で

あると保証するには不十分だからである。ガイドライン値を満足させる事が困難であって

も，適切な消毒に手心を加えるようなことがあってはならない。

トリクロロ酢酸

トリクロロ酢酸はマウスの肝臓に腫蕩を誘発することが明らかにされている。 invitro 

アッセイでは発ガン性は見出だされなかったが，染色体異常を起こすことが報告されてい

る。

トリクロロ酢酸の発ガン性の証拠は 1種に限定されているので， 17.8μg/kg体重の

TDIは， トリクロロ酢酸を添加した飲料水を 52週にEり投与されたマウスの肝臓重量が

増加した研究(32)からの 178mg/kg体重/日の LOAELに基き，更に 10000の不確定要素

(100は種内と異種聞の変動用に， 100はやや寿命よりも短い研究， NOAELよりもむしろ

LOAEL及び発ガンの可能性の使用に対して)を織り込んで、計算した。同様な影響があっ

たマウスの 14日間の研究でのNOAELは， 52週の研究における LOAELの 1/3であった

(36)。飲料水に TDIの 20%を振当てて，暫定ガイドライン値は 100μg/l (概算)であ

る。

利用可能な毒物学データに制限があり，又ガイドライン値が技術的に設定可能かどうか
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の判断をするための適切なデータが無いために，ガイドライン値は暫定的としている。ガ

イドライン値を満足させることが困難であっても，適切な殺菌を妥協する理由としてはな

らない。
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16.12 抱水クロラール(トリク口口アセトアルデヒド)

16.12.1 一般情報

存在形態

化合物

トリクロロアセトアルデヒド

抱水クロラール

CAS no. 

75-87-6 

302-17-0 

分子式

ChCCHO 

ChCCH (OH) 2 

トリクロロアセトアルデヒドの IUPAC名はトリクロロエタノールである。

物理化学的性質(1-3) 

性質 トリクロロアセトアルデヒド1) 抱水クロラール 2)

沸点 (OC) 97.8 96.3 

融点 (OC) -57.5 57 

20
0

Cの密度(g/cm3) 1.512 1.908 

水溶解度 (g/l) 自由に溶解 8300 (250C) 

主な用途

水和したトリクロロアセトアルデヒド(抱水クロラール)はヒ卜の鎮静剤と催眠剤及ぴ

動物薬として使用されている (3，4)。

16.12.2 分析方法

水和したトリクロロアセトアルデヒドである抱水クロラールは草案の EPA法 551によ

り，即ちキャピラリーカラム/電子捕獲/ガスクロマトグラフイーにより定量される。モニ

タリングしたデータから，抱水クロラールの定量限界の 0.4μg/Zは達成可能なことが分

かる。

1) 空気中の換算係数 1ppm=6.03mg/m3 

2) 空気中の換算係数 1ppm=6. 77 mg/m3 
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16.12.3 環境中の濃度及びヒトの暴露

水

トリクロロアセトアルデヒドは産業廃棄物から水に混入するか又は有機前駆分子を含有

する水を塩素処理する際の副生成物として生成される。抱水クロラールは， トリクロロア

セトアルデヒドが水に溶解する時に生成される。サンプリングした水道水の 10カ所の内，

6カ所から 0.01~ 5μg/lの濃度範囲で抱水クロラールが検出された (5)。別の調査では，

抱水クロラールは 10カ所の水道水系のすべてから 10~ 100μg/lの濃度範囲で検出され

た(6)。

16.12.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

抱水クロラールはイヌとヒトに急速に吸収され，その全部でなくても大半はトリクロロ

酢酸に酸化されるか又はトリクロロエタノールに還元される。投与量の大半は尿中に，少

量の遊離トリクロロエタノールと共に， トリクロロエタノール・グルクロニドとして排池

され，残余はトリクロロ酢酸塩として排j世された (7，8)。

16.12.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

マウスの抱水クロラールに対する急性経口 LD50は 1265~ 1442 mg/kg体重であった

(9)。ラットはマウスよりも敏感で，急性経口 LD50は新生仔ラットで 285mg/kg体重か

ら成熟した生体で 479mg/kg体重までであった (10)。

短期暴露

雄の CD-1マウスの群に 14.4又は 144mg/kg体重/日の割合で 14日抱水クロラールを

経口投与した。体重には顕著な影響が観察されなかったが，肝臓の重量の用量依存的な増

加と牌臓の重量の減少が観察された。これらの変化はより高い投与量で統計学的に有意で

あった。血液学的又は血清生化学的パラメータへの影響は，より高い投与量での乳酸デヒ

ドロゲナーゼの異常な減少以外は見られなかった。 14.4mg/kg体重/日の NOAELは本研

究で同定された (9)。

雄と雌の CD-1マウスに，抱水クロラールを 70又は 700mg/l (約 16又は 160mg/kg

体重/日の時間加重平均投与量)で、飲料水として 90日間投与した。肝臓は最も酷く影響を

受けた組織のようであった。雄の場合，投与量が関連した肝臓肥大とミクロゾームの増殖

があり，次いでカリウム，コレステロール及びグルタチオンの血清化学値に小さな変動が

あったが，血清酵素濃度には顕著な変化は見られなかった。雌は肝臓肥大が無かったが，

肝臓ミクロゾームのパラメータに変化が見られた。その他の有意な毒物学的変化は雄，雌

共に観察されなかった。肝臓肥大をベースとして， 16mg/kg体重/日を抱水クロラールの

LOAEL (試験した最低投与量)とした (9)。
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長期暴露

2年間の長期に亘る飲料水中の抱水クロラールを， 40匹の雄の B6C3F1マウスに Oと1

g/l (0と166mg/kg体重/日)投与した。発疹は主として肝臓に限られていたが，肝細

胞の壊死，炎症及ぴ巨細胞化も起こっていた。臓器の重量変化も顕著で，処理期間を通し

て肝臓の絶対及び相対重量が増加した。牌臓，腎臓及び精巣の重量並びにこれらの臓器の

病理学的変化は対照群と類似していた (11)。

生殖毒性，胎児毒性及び催奇形性

雌のマウスに，交配前から離乳まで，飲料水中として抱水クロラールを 21.3又は 204.8

mg/kg体重/日で投与した。肉眼的には奇形は見られず，妊娠期間，分娩子数，子マウス

の重量又は死産の子マウス数にも顕著な影響は観察されなかった。すべての子マウスが数

回の神経行動試験で同じ程度の発育及び動作を示したが，高投与量の群の子マウスは受身

回避を学習する試験で記憶力の低下が見られた。発育影響に関して NOAELを21.3

mg/kg体重/日とした (12)。

変異原性及びその他の関連症状

抱水クロラールは SalmonellatYPhimurium TA98に対して変異原性があると報告され

ている。抱水クロラールとトリクロロアセトアルデヒドの両方がSalmonellatYPhimur-

ium TA100に対して，代謝の活性化の有無に拘らず，変異原性があると報告されている。

抱水クロラールの変異原性活性は StreptomycescoelicolorとAspergillusnidulansに対し

ても観察された。抱水クロラールとトリクロロアセトアルデヒドの何れもがSalmonella

tYPhimurium TA1535に対しては変異原性が無かった (13，14)。

マウスに投与した抱水クロラールは一倍体過細胞数を顕著に増加させたが，これは恐ら

く有糸分裂紡錘体に与える抱水クロラールの分裂中断の影響から生じる染色体不分離が原

因と考えられる (15)。染色体の分離に与える抱水クロラールの類似の中断の影響がA.

nidulans (16)とSaccharomycescerevisiaeにも観察された (17)。抱水クロラールはマウ

スの肝臓中の DNAにznvzvo結合したり，ラット肝臓核と invitro培養時に DNAタンパ

クの架橋結合を形成したりしなかったが このことは 抱水クロラールが動物に対して弱

い遺伝子毒性を有する可能性があることを示唆している (18)。

発ガン性

抱水クロラールの発ガン性は，雄の B6C3F1マウス(投与量別の 40匹)に 0又は 19/1

(0又は 166mg/kg体重/日)で抱水クロラールを飲料水として 104週まで投与した。観察

された最も頻発した病変は肝細胞ガン (46%) と肝細胞腺腫 (29%)であった。増殖性病

変は未処理の対照群にも観察されたが，発生率は低かった(それぞれ 2%と1%)。処理群

に過形成結節 (4%)が観察されたが，未処理対照群には観察されなかった (11)。

生後 15日の雄のマウスに抱水クロラール(lOmg/kg体重)を一回経口投与したが. 48 
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-92週後に肝臓の腫虜が顕著に増殖した (19)。

16.12.6 ヒ卜への影響

抱水クロラールはヒトの鎮静剤や催眠剤として広く使用されているが，望ましい経口投

与量は 0.25-1.0gである。濃縮液は消化管に炎症を起こし，希釈していない液を摂取す

ると吐き気がしたり，阻吐したりする。ヒトの急性中毒量は通常は約 10gであるが，ひ

どい呼吸低下や低血圧を起こす(20)。

抱水クロラールを 0.5又は1.0gの何れかを投与された患者の副作用には，中枢神経障

害，感受性の低下，消化管障害及ぴ中枢神経の興奮がある (21)。抱水クロラールが誘発す

る不整脈に就いては説明済みである (22)。

抱水クロラールを長期に亘り使用すると耐性を生じたり，身体的依存状態となる。抱水

クロラールに身体的依存する状態になると毎日 12gも摂取すると報告されている (23)。

16.12.7 暫定ガイドライン値

抱水クロラールはマウスに肝臓腫場を誘発する。 invitro短期試験で変異原性があるこ

とが証明されているが， DNAとは結合しない。細胞分裂において染色体分離を中断する

ことも証明されている。適切な長期研究のデータが無いので，抱水クロラールに対するガ

イドライン値は， 16mg/kg体重/日で抱水クロラールを飲料水として 90日間投与された

マウスに現れた肝臓への影響の研究から得た LOAELに基ずいている (9)01.6μg/kg体重

のTDIは，本LOAELを使用し， 10000の不確定係数 (100は種内と異種間の変動用に，

10は短期間の研究に対して 更に 10はNOAELの代わりに LOAELを使用したことに対

して)を織り込んで計算した。 TDIの20%を飲料水に振当てて，暫定ガイドライン値は

10μg/l (概算)である。本ガイドライン値は，利用可能なデータベースに限度があるの

で，暫定的としている。
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16.13 クロロアセトン類

16.13.1 一般情報

存在形態

化合物

1，1ージクロロアセトン

CAS no. 

513-88-2 

分子式

ClzCHCOCH3 

1，3ジクロロアセトン 534-07-6 CICH2COCH2Cl 

クロロアセトンの IUPAC名称、はクロロプロパノンである。

物理化学的性質(1~ 3) 

性質 1，1-ジクロロアセトン 1) 1，3ジクロロアセトン 21

沸点 (OC)

融点(OC)

200

Cの密度(g/cm3)

200

Cの水溶解度

主な用途

120 173 

45 

1.3 1.4 

微量溶解 溶解

塩素化アセトンは催涙物質なので，催涙ガスとしての用途がある。クロロアセトンは

薬，香料，殺虫剤，ピ、ニル化合物の合成試薬として使われている (3)。

1) 空気中の換算係数 1ppm=5.19 mg/m3 

2) 空気中の換算係数 1ppm=5.19 mg/m3 
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16.13.2 分析方法

水中のクロロアセトン類は通常'液ー液抽出と ECD付きガスクロマトグラフイーの組

み合わせで測定される。 1，1，1-トリクロロアセトンの検出限界は 13ng/1である (4)。

16.13.3 環境中の濃度とヒ卜の暴露

水

ジクロロアセトンは塩素と高分子との酸化反応によって水中で生成される可能性があ

る。浄水中の濃度は 10μg/l以下と見積もられている (5)01，1-ジクロロアセトンの四季

毎の平均濃度は全米 35カ所の浄水場の水道水で， 0.46μg/lから 0.55μg/lであった (6)。

16.13.4 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

1，1ジクロロアセトンのマウスの LD50は経口投与で 250mg/kg体重， 1，3ージクロロア

セトンでは 25mg/kg体重であると報告されている (7)。

短期暴露

1，1一及び 1，3ージクロロアセトンの肝毒性研究はマウスを用いて行われた。 CD-lマウス

5 -12匹ずつでジクロロアセトン各々の一回の経口投与が行われた。その結果， 1，1ジ

クロロアセトン 0.25ml/kg体重 (325mg/kg体重)投与では血清中の肝臓酵素が有意に

増加し，組織学的検討では肝周辺部の壊死が認められた。これらの影響は 130mg/kg体

重，またそれ以下で認められなかった。肝臓グルタチオン濃度は 0.1，0.25ml/kg体重

(130， 325 mg/kg/kg体重)投与で減少し 0.05ml/kg体重 (65mg/kg体重)では減少し

なかった。一方 1，3ージクロロアセトンは血清酵素，肝臓グルタチオン，病理組織学的検

討の結果より， 20mg/kg体重までの投与では肝臓毒性を引き起こさなかった。この研究

より， 1，1一及び 1，3ジクロロアセトンの NOAELは65mg/kg体重， 20mg/kg体重とし

た(7)。

変異原性及びその他の関連症状

1，1ジ， 1，3ジ， 1，1，1一トリ， 1，1，3，3ーテトラ，ベンタクロロアセトンを含めた多くの塩

素化アセトンは，Salmonellaちlthimuriul仰 TA98株と TA100株の両方または片方で，直

接変異原性が陽性であった。変異原性誘発力は 1，1，1-トリクロロアセトンは 1，1-ジクロロ

アセトンの 25倍であったが， C-1， C-3の塩素置換数の増加と共に減少していた (8)。

発ガン性

1，1-ジ及び 1，1，1トリクロロアセトンの発ガン試験は雌SENCAR60匹ずつで 1，1ジク

ロロアセトン 200mg/kgを一回の経口投与， 400mg/kg局所塗布で，また 1，1，1トリク

ロロアセトン 50mg/kgを一回の経口投与， 400mg/kg局所塗布で、行った。賦形溶剤とし

て，経口投与ではジメチルスルホキシド，局所塗布ではエタノールを用いた。投与・塗布
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2週間後，腫場プロモーション試験の為に， TPA 1μgを20週間にわたり，週3回塗布し

た。しかしながら， TPA塗布(腫場プロモーション試験)を始めてから 24週間後， 1，1 

ジ及び1，1，1トリクロロアセトンによる皮膚に腫傷の発症増加が認められなかった (9)。

またマウスの皮膚塗布試験における塩素化アセトンの発ガン試験結果が報告されてい

る。 SENCAR40匹ずつで， 1，1ージクロロアセトンでは 400，600， 800 mg/kg， 1，3ージクロ

ロアセトンでは 50，75， 100 mg/kg， 1，1，1及び 1，1，3ートリクロロアセトンでは 50mg/kg

局所塗布した。賦形溶剤として 0.2mlのエタノールを用いて，局所塗布が 2週間以上に

わたって 6回行われた。 2週間後，0.2mlのアセトンに溶かした TPA1.0μgを週 3回，

20週間塗布した。 24週間後，腫場になったそれぞれ局所塗布群のマウスは対照群では

5%， 1，1ジクロロアセトンでは 0，5%， 5%， 1，3-ジクロロアセトンでは 48%，45%， 

30%， 1，1，1-トリクロロアセトンでは 10%，5%， 0%， 1，1，3ートリクロロアセトンでは

10%であった。 Robinsonらは 1，3-ジクロロアセトンはマウスの皮膚において腫:虜イニシ

エーターであると結論づけた (10)。

16.13.5 結論

1，1ジクロロアセトンの一回投与試験は肝臓に影響を及ぼすことを指摘しているが，ク

ロロアセトン類の毒性データは非常に限られている。どのクロロアセトン類もガイドライ

ン値を設定するのに十分なデータがない。
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acetones and acroleins in the mouse skin assay. Cancer letter， 1989， 48: 197 -203. 

16.14 ハロゲン化アセトニトリル(ハ口アセトニトリル類)

16.14.1 一般情報

存在形態

化合物 CAS no. 分子式

ジクロロアセトニトリル 3018-12-0 CHC12CN 

ジブロモアセトニトリル 3252-43-5 CHBr2CN 

ブロモクロロアセ卜ニトリル 83463-62-1 CHBrCICN 

トリクロロアセトニトリル 545-06-2 CCbCN 

アセトニトリルの IUPAC名称はエタンニトリルである。

物理化学的性質(1-3) 

性質 ジクロロ ジフゃロモ ブロモクロロ トリクロロ

アセトニトリル 1)アセトニトリル 2)アセトニトリル 3)アセトニトリル 4)

沸点(OC) 112.3 67 -69 

20
0

Cの密度(g/cm3
) 1.37 2.30 

主な用途

トリクロロアセトニトルは殺虫剤として使われている(3)。

環境中の挙動

125 -130 

1.68 

84.6 

1.44 

ハロゲン化アセトニトリルは水中前劫肱分解し，荷車発性物質に変わると報告されている(4)。

1) 空気中の換算係数 1ppm=4.49 mg/rn3 

2) 空気中の換算係数 lppm=8.14mg/m3

3) 空気中の換算係数 1ppm=6.31 mg/m
3 

4) 空気中の換算係数 1ppm=5.91 mg/m3 
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16.14.2 分析方法

ハロアセトニトリルの測定は EPAメソッド 551ドラフトのキャピラリーカラム・ ECD

付きガスクロマトグラフイーで行え，検出限界を非常に低く行うことが可能である。モニ

タリングデータからジクロロ，ジブロモ，ブロモクロロ， 卜リクロロアセトニトリルの定

量限界は 0.4μg/tであることが示された。

16.14.3 環境中の濃度とヒトの暴露

水

ハロゲン化アセトニトリルは塩素消毒過程で有機前駆物質との反応より生成される。ジ

ハロアセトニトリルは塩素処理した水中に 0.3から 40μg/tの範囲で存在し (5，6)， トリク

ロロアセトニトリルは 0.1μg/t検出されている (6)。

16.14.4 実験動物とヒ卜での挙動と代謝

ジクロロアセトニトリルは消化管から良く吸収される。多くは尿中に排植され，少量は

呼気や糞中に排植される。ジクロロアセトニトリルの代謝物は肝臓，血液，筋肉，皮膚か

ら高濃度で検出される。組織の分布及び排出パターンの差異は 1-14C及び2_14Cジクロロ

アセトニトリルフラグメントに分裂するため，ジクロロアセトニトリルは異なる代謝反応

を受けることを指摘している (7)。

ハロゲン化アセトニトリルは水道水を飲用すると，生体内で生成される可能性がある。

ジクロロ及びジブロモアセトニトリルは次亜塩素酸ナトリウム/臭化カリウムを経口投与

されたラットの胃の内容物から検出されたが，たぶん胃内の有機物質と反応して生成され

たと推定された (8)。

16.14.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

蓄歯動物に対するハロゲン化アセトニトリルの急性経口 LD50は245mg/kg体重から

361mg/kg体重の範囲である (9-11)。

短期暴露

ジクロロアセトニトリル

雄雌ラット各群 10匹に 14日間，ジクロロアセトニトリル 0，12， 23， 45， 90 mg/kg体重

/日を投与した。その結果，雄では体重増加抑制は高投与 (23，45， 90 mg/kg体重/日)群

において殆ど有意には認められないのに対し，雌では体重増加抑制は最高投与 (90

mg/kg体重/日)群においてのみ見られた。血液化学，血清化学，尿検査項目を測定した

が，投与に関連した影響はし功、なる場合でも認められなつかった。雄の胸線絶対重量は高

投与 (23，45， 90 mg/kg体重/日)群において有意に減少したが，体重当たりの胸線重量
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比は最高投与 (90mg/kg体重/日)群においてのみ減少していた。以上より，もっとも敏

感な症状である体重抑制をベースとした NOAELは45mg/kg体重/日であった (11)。

雄雌ラット各群 20匹に 90日間，ジクロロアセトニトリル 0，8， 33， 65 mg/kg体重/日

を投与した。その結果，血液，尿，血清化学の検査したいかなる項目でも，投与に関連し

た影響は認められなつかった。体重増加抑制は雌では 65mg/kg体重/日の投与群で，雄

では 33mg/kg体重/日の投与群で有意に認められた。以上より， NOAELは8mg/kg体

重/日であった (11)。

ジブロモアセトニトリル

雄雌成獣ラット各群 10匹に 14日間，ジブロモアセトニトリル 0，23， 45， 90， 180 

mg/kg体重/日を強制経口投与した。その結果， 90， 180 mg/kg体重/日の投与群では.死

亡率は増加し 30%，100%であった。投与量に関連した影響は血清化学，血液，尿の検

査したいかなる項目でも認められなかった。 Hayesらは体重抑制はもっとも敏感な指標

であると結論した。雄では体重抑制が45，90mg/kg体重/日の投与群で認められたが，雌

では認められなかった。以上より， Hayesらは NOAELは45mg/kg体重/日であると結論

した。しかし， 23mg/kg体重/日の投与群の雄ラソトにおいて，体重が減少している (11)。

雄雌ラット各群 20匹にコーンに溶解したジブロモアセトニトリルを 90日間， 0，6，23， 

45mg/kg体重/日を強制経口投与した。その結果，体重増加は最高投与 (45mg/kg体重/

日)群の雄だけに有意に抑制し，投与による死亡は認められず，投与による悪影響は血

液，尿，血清化学の検査した項目で認めらず，死体解剖でも注目すべき所見も見つからな

かった。以上より， Hayesらは体重抑制はもっとも敏感な症状であると推断し， NOAEL 

は23mg/kg体重/日であるとした (11)。

生殖毒性，胎児毒性，催奇形性

ジクロロアセトニトリル

妊婦 Long-Evansラットに妊娠 6~ 18日間中，ジクロロアセトニトリル 0，5， 15， 25， 

45mg/kg体重/日を強制経口投与した。その結果， 25， 45 mg/kg体重/日の 2投与群にお

いて，胎仔吸収が有意に増加し，新生仔の体重及び大きさが減少していた。また同じ投与

群で，新生仔の心血管系，消化器系，尿生殖器系に奇形が認められた。しかし， 5， 15 

mg/kg体重/日の投与群における，それら影響については記述されていない。この研究で

は誕生発育及び催奇形の NOAELを15mg/kg体重/日とした (12)。

妊婦 Long-Evansラットに妊娠 7~ 21日間中，ジクロロアセトニトリル 55mg/kg体

重/日を強制経口投与した。その結果，雌が出産する一腹子数を減少させ，胎仔吸収を増

加させていた。新生仔の誕生平均体重は減少し新生仔の生存が有意に減少していた(新

生仔の死亡率が有意に増加した)。この研究では LOAELを55mg/kg体重/日とした (13，

14)。
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雄の B6C3F1マウス 10匹のグループ群に 5日関連続して，ジクロロアセトニトリル 0，

12， 5， 25， 50 mg/kg体重/日を強制経口投与した。その結果，精子頭異常試験では投与量

に相関した影響はみられなかった (9)。

ジブロモアセトニトリル

妊婦 Long-Evansラットに妊娠 7~ 21日間中，ジブロモアセトニトリル 50mg/kg体

重/日を強制経口投与した。その結果，雌親の体重増加が妊娠中減少し，新生仔の誕生平

均体重も減少していた。この試験では LOAELを50mg/kg体重/日とした (13，14)。

雄の B6C3F1マウス 10匹ずつのグループ群に，ジブロモアセ卜ニトリル 0，12.5， 25， 50 

mg/kg体重/日を 5日間強制経口投与した。その結果，精子頭異常試験では投与量に相関

した影響は認められなかった (9)。

ブロモクロロアセトニトリル

妊婦 Long-Evansラットに妊娠 7~ 21日間中，ブロモクロロアセトニトリル 55

mg/kg体重/日を強制経口投与した研究では，新生仔の誕生平均体重が減少していた (13，

14)。雄の B6C3F1マウス 10匹ずつのグループ群に，ブロモクロロアセトニトリル 0，

12.5， 25 50 mg/kg体重/日を 5日間強制経口投与したが，投与量に相関した影響は精子

頭の形態に認められなかった (9)。

トリクロロアセトニトリル

妊婦 Long-Evansラットに妊娠 6~ 18日間中， トリクロロアセトニトリル 0，1， 7.5， 

15， 35， 55 mg/kg体重/日を強制経口投与した。その結果，最高投与 (55mg/kg体重/日)

群において，妊娠ラット 19匹中， 4匹が死亡し，残りの妊娠ラットの多くでは胎仔吸収

が 100%認められた。 1mg/kg体重/日投与群以外において，新生仔の体重及び生存能力

は投与量に比例して減少していることが認められた。生存した新生仔に極めて多数の心血

管，尿生殖器に奇形が認められた。軟組織の奇形発生頻度は 7.5mg/kg体重/日投与群の

18%から 35mg/kg体重/日投与群の 35%範囲で，投与量に依存していた。 1mg/kg体重/

日投与群の奇形発生頻度は 8.4%で対照群は 3.8%であるが，有意とは認められなかった。

しかし Smithらはこの濃度での奇形は生物学上重要であるので，関心があり，また 1

mg/kg体重/日は NOAELであり，催奇形性の LOAELに近いと提案した(15)。

妊娠 Long-Evansラットに妊娠 7~ 21日間中， トリクロロアセトニトリル 55mg/kg

体重/日を強制経口投与した。その結果，雌が出産する一腹子数を減少させ，胎仔吸収を

増加させていた。一方新生仔の誕生平均体重は減少し，また新生仔の生存が有意に減少し

ていた。この試験では LOAELを55mg/kg体重/日とした (13，14)。

雄の B6C3F1マウス 10匹ずつのグループ群に， トリクロロアセトニトリル 0，12.5， 25， 
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50mg/kg体重/日を 5日間強制経口投与した。その結果，精子頭の異常形態調査では投与

量に相関した影響は認められなかった (9)。

変異原性及びその他の関連症状

マウスの znVlVO試験において，小核試験ではジクロロ，ジブロモア，ブロモクロロ，

トリクロロアセトニトリルに有意の増加は認められなかった。全てのハロゲン化アセトニ

トリルは代謝活性化した CHO細胞 (Chineseハムスターの全細胞)において姉妹染色分

体交換をひき起こし，またジクロロアセトニトリル以外のハロゲン化アセトニトリルは代

謝活性化のない CHO細胞においても姉妹染色分体交換をひき起こした。姉妹染色分体交

換力の比較では，ジブロモアセトニトリル，ブロモクロロアセトニトリル， トリクロロア

セトニトリル，ジクロロアセトニトリルの}II買にイ、さかった(16)。

サルモネラ変異原性(ミクロソーム)試験結果では，ラットの肝臓ホモジェネート S9

による代謝活性の有無において，ジクロロ，ブロモクロロアセトニトリルの変異原性は代

謝活性の無で陽性であり，ジブロモ， トリクロロアセトニトリルは代謝活性の有無に拘ら

ず陰性であった(16)。ハロゲン化アセトニトリルはヒト培養リンパ芽細胞の DNA鎖切断

をひき起こすと言われいる (17)。トリクロロアセトニトリルは非常に強力なイニシエー

ターであり，以下ブロモクロロ，ジブロモ，ジクロロアセトニトリルの順であった。子午

胸線 DNAと培養すると，ジクロロアセトニトリルは DNA共重合体を形成すると報告さ

れた (18)。

発ガン性

雌 A/Jマウス 40匹ずつのグループ群に 8週間にわたり 3回/週，ジクロロ，ジブロモ，

ブロモクロロ， トリクロロアセトニトリルを一回にそれぞれ 10mg/kg (4.3 mg/kg体重/

日)ずつ経口投与した。その結果，肺の腫湯(腺腫)の発症がトリクロロ，ブロモクロロ

アセトニトリル投与群では有意に増加していたが，一方ジクロロ，ジブロモアセトニトリ

ル投与群でも極一部増加，もしくは有意でないが増加が認められた。マウスを用いた実験

では対照群の肺の腫場発症が大きく変動するので，また実験投与濃度は最大許容量をかな

り下回っていることから， Bullらは実験結果の解釈には注意を要すべきであると述べて

いた (19)。

マウスの皮膚で， 4種類のハロゲン化アセトニトリルの腫蕩イニシエーター活性を調べ

た。雌 Sencarマウス 40匹ずつで，毛を刈り取った背中 6局所に 1局所当たり 200，400，

800mg/kg体重(トータル量は 1200，2400， 4800 mg/kg体重)を 2週間塗布した。その 2

週間後，腫場プロモーターとして TPA1μgを週3回， 20週間塗布した。 1年後，偏平上

皮細胞ガンの発症は対照群に比較して，ジブロモ，ブロモクロロアセトニトリルの塗布で

有意に増加していた。トリクロロアセトニトリル 400mg/kgの塗布ではガンの発症増加

は再現性がなかったし，ジクロロアセトニトリルの塗布では有意にガンの増加は認められ

なかった。ジクロロ，ジブロモ， トリクロロアセトニトリルのイニシエーターはラットの肝
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腫傷(目干臓r-グルタミルトランスベプチダーゼ酵素)試験において，不活性で、あった(20)。

16.14.6 ガイドライン値

IARCはジクロロ，ジブロモ，ブロモクロロ， トリクロロアセトニトリルは人に対して

発ガン性のないクラス，グループ3と結論づけた (5)。

ジクロロアセトニトリル

TDI， 15μg/kg体重は妊娠ラット 6-18日間中にジクロロアセトニトリルを投与した

時，胎仔吸収，新生仔の体重及び大きさの減少，新生仔の心血管系，消化器系，尿生殖器

系の奇形に基づく NOAEL15mg/kg体重/日，これに不確実係数 1000を掛けて算出され

た(12)。この不確実係数 1000は異種間及び同一種内の変異 100と， NOAELより高い投

与量における影響を考慮した 10を掛けた数字である。この NOAELはラット 90日間の

体重に影響が認められたことと矛盾しない。暫定ガイドライン値は 90μg/I (ヒトの飲料

水は 21/日)で，この数字は TDI (15μg/kg体重×大人 60kg体重/日)の 20%を飲料水

に割り当てた値である。このガイドライン値はデータ不足(例えば，長期毒性，発ガン生

物検定試験の不足)の為，暫定値として設定されている。

ジブロモアセトニトリル

TDI， 23μg/kg体重はラット 90日間に投与した時の体重影響に基づく NOAEL23 

mg/kg体重/日，これに不確実係数 1000を掛けて算出された (11)。この不確実係数 1000

は異種間及ぴ同一種内の変異 100と短期期間試験を考慮して 10を掛けた数字である。暫

定ガイドライン値は 100μg/Iで，この数字は TDI (23μg/kg体重×大人 60kg体重/日)

の20%を飲料水に割り当て，端数を切り捨てた値である。このガイドライン値はデータ

不足(例えば，長期毒性，発ガン生物検定試験の不足)の為，暫定値として設定されている。

ブロモクロロアセトニトリル

ブロモクロロアセトニトリルのガイドライン値を算出する基になる有効なデータが不十

分である。

トリクロロアセトニトリル

TDI， 0.2μg/kg体重は妊娠ラット 6-18日間中に投与した時の胎仔吸収，新生仔の体

重減少及び生存能力の低下，心血管と尿生殖器における多数の奇形に基づく NOAEL1 

mg/kg体重/日，これに不確実係数 5000を掛けて算出された (15)。この不確実係数 5000

は異種間及び同一種内の変異に対して 100，NOAELより高い投与量における影響を考慮

した 10，データ不足に対して 5を掛けた数字である。暫定ガイドライン値は 1μg/Iで，
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この数字は TDIの20% (0.2μg/kg体重×大人 60kg体重/日)を飲料水に割り当て，端

数を切り捨てた値である。このガイドライン値はデータ不足(例えば，長期毒性研究の不

足)の為，暫定値として設定されている。
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16.15 塩化シアン

16.15.1 一般情報

存在形態

CAS no. 506-77-4 

分子式 CNCl 

物理化学的性質(1-3) 1) 

性質

i弗点

融点

密度

1) 空気中の換算係数 1ppm=2.5mg/m3 

値

12.7
0

C 

ー6
0

C

1.186 gj cm3 (200

C) 
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主な用途

塩化シアンは催涙ガス，慎煙用ガスとして，また他の化合物の合成試薬として使われて

いる (4)。

16.15.2 分析方法

塩化シアンの測定は EPAメソッド 524.2のパージアンドトラップ GC/MSで行える。

この方法による実質上の定量限界は 0.3μg/lである。

16.15.3 環境中の濃度とヒトの暴露

水

塩化シアンは水の塩素処理またはクロラミン処理により生成される可能性がある。塩化

シアンは浄水中では 10μg/l以下である。水中の塩化シアン濃度は塩素処理の場合には

0.4μg/lであり，クロラミン処理の場合では塩素処理より高く. 1.6μg/lであったと報告

された (6)。

16.15.4 実験動物とヒトでの挙動と代謝

ラットの血液を用いた invitroにおいて，塩化シアンはヘモグロビンとグルタチオンに

よりシアンイオンに代謝される (7)。

16.15.5 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

吸入による LC50はネコの 100mg/m3からウサギの 7536mg/m3であると見積もられて

いる (8)。他の致死率試験では. 100mg/m3濃度ではネコは 18分以内に. 120mg/m3濃

度ではイヌは 6時間以内に.5mg/m3濃度ではヤギは 2分以内に死亡し，またウサギは

20mg/kg体重の皮下注射(投与)で死亡した (9)。ラットの経口投与 LD50は6mg/kg体

重であると報告されている (10)。毒性微候は呼吸気管の炎症，気管及び気管支の出血，肺

浮腫も含まれていた。

16.15.6 ヒ卜への影響

吸入において. 2.5mg/m3で炎症を起こす。塩化シアンは第 1次世界大戦で，化学兵器

ガスとして使われた。致死濃度は 120mg/m3であった (5)。

16.15.7 ガイドライン{直

塩化シアンは人体において急速にシアン化物に代謝される。塩化シアンの経口毒性デー

タはほとんどないので，それ故，提示したガイドラインはシアン化物として設定されてい
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る。全シアン化合物として，シアン化合物のガイドライン値 70μg/lが勧告されている

(シアン化合物の項参照)。

参考文献

1. Weast RC. Handbook 0/ chemistワandphysics. Cleveland， OH， CRC Press， 1988. 

2. Verschueren K. Handbook o/enzノironmentaldata on organic chemicals. N ew Y 0此 NY，
Van Nostrand Reinhold， 1977. 

3. Budavari S， O'Neill M， Smith A， eds. The Merck index. An encyclopediaザchemicaム
drugs， and biologicals， 11 th ed. Rahway， N]， Merck， 1989. 

4. Hawley GG. The condensed chemical dictiona1ア， 10thed. New York， NY， Van Nos-

trand Reinhold， 1981 :241. 

5. National Academy of Sciences. Drinking water and health. Washington， DC， 1977. 

6. Krasner SW et al. The occurrence of disinfection by-products in U.S. drinking water. 

Journalo/伽 AmericanWater ¥れ 市λssociation，1989，81(8):41・53.

7. A1dridge WN. The conversion of cyanogen chloride to cyanide in the presence of 
blood proteins and sulphydryl compounds. Biochemical journal， 19う1，48:271・276
(reviewed in ref.う). 

8. Tatken札 Lewis町 Sr，eds. Rψtワ0/toxic排出 0/chemical s伽 ances，Vol. 2， 
1981-82 ed. Cincinnati， OH， National Institute for Occupational Safery and 

Health， 1983 (DHHS (NIOSH) Publication No. 83-107). 

9. Flury F， Zernik F. Schadliche Gase. [Harmfolgases.} Berlin， Springer， 1931 (reviewed 
in ref. 5). 

10. Leitch ]L， Bauer VE. Oral toxicity 0/ cyanogen chloride in water to raお.Edgewood Ar-
senal， MD， US Chemical Warfare Service， 1945 (Medical Division Report No. 19) 
(reviewed in ref. 80). 

16.16 ク口口ピクリン

16.16.1 一般情報

存在形態

CAS no. 76-06-2 

分子式 CChN02 

クロロピクリンの IUPAC名干念はトリクロロニトロメタンである。
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物理化学的性質(1-3) 11 

性質

沸点

融点

密度

蒸気圧

主な用途

値

112
0

C 

-64
0

C 

1.65g/cm3 (20
0

C) 

2.27 kPa (20
0

C) 

クロロピクリンは有機化学製品の合成試薬，メチルバイオレットの製造試薬として，ま

た穀物貯蔵の慎煙剤として使われ，並びに化学兵器の薬品として使われている (3，5)。

環境中の挙動

残留塩素を除去する為に還元剤が添加されると，水中のクロロピクリンはクロロホルム

になる (6)。光の存在下では，クロロピクリンは二酸化炭素，塩素イオン，硝酸イオンに

分解する (7)。

16.16.2 分析方法

クロロピクリンの測定は EPAメソッド 551ドラフトのキャピラリーカラム・ ECD付

きガスクロマトグラフィーで行える。この方法の定量限界は非常に低い。

16.16.3 環境中の濃度とヒトの暴露

水

水中のクロロピクリンは塩素とフミン酸，アミノ酸，ニトロフェノールの反応により生

成される。硝酸塩が存在すると，クロロピクリンの生成量が増加する (6)。クロロピクリ

ンは水道水(飲料水)から検出されているが，しかし還元剤の存在下では，クロロホル

ムに転化する (6)。ある調査では，高濃度の消毒副生成物が予測される 36水道水中のクロ

ロピクリンの平均濃度は 0.6μg/l，最高濃度は 5.6μg/lであった (8)。

16.16.4 実験動物と invitro試験での影響

急性暴露

ラットの経口投与 LD50は250mg/kg体重であると報告された (9)。クロロピクリンの

エアゾールの 4時間暴露ではマウスの LC50は66mg/m3であると報告された (10)。

短期暴露

雄雌 Osborne-Mendelラット各群 5匹ずつに 6週間わたり週 5日，クロロピクリン 0，

16， 25， 40， 63， 100 mg/kg体重/日を強制経口投与した。同様の投与方法で， B6C3F1マウ

スにも 10，16， 25， 40， 63 mg/kg体重/日を強制経口投与した。その結果，ラットは 25

1) 空気中の換算係数 1ppm=6.68mg/m3 
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mg/kg体重/日投与群で雌 1匹が死亡した以外， 40mg/kg体重/日以下の投与群で死亡は

なかった。 40，63mg/kg体重/日の投与群では，平均体重がそれぞれ雄で 11%，38%抑制

され，雌で 17%，30%抑制された。マウスでは試験した全投与群で死亡はなかった。 40，

63mg/kg体重/日の投与群で，平均体重がそれぞれ雄で 12%，20%抑制され，雌で 3%，

6%抑制された。ラソト及びマウスの NOAELは25mg/kg体重/日であるとした (11)。

長期暴露

クロロピクリンの慢性毒性は Osborne-Mendelラットと B6C3F1マウスに対して 78週

間研究された。コーン油に溶かしたクロロピクリンを，複雑な投与法で初期において，雄

雌ラット各群 50匹ずつに 23，46mg/kg体重/日を，雄雌マウス各群 50匹ずつに 25，50 

mg/kg体重/日を週 5日強制経口投与した。ラット及びマウスの生存は減少していた。 78

週間後のラットの生存率は，雄では 46mg/kg体重/日投与群で 6%，23mg/kg体重/日投

与群で 8%であり，雌では 46mg/kg体重/日投与群で 20%， 23 mg/kg体重/日投与群で

22%であった。対照群では，少なくてもラット及ぴマウスの 50%は89週以上生存した。

またマウスの雄雌は対照群と比較して，クロロピクリン投与と非寿命による死亡との関係

は有意で、あった (11)。

変異原性及びその他の関連症状

クロロピクリンの変異原性は SalmonellaかPhimurium5菌株と Escherichiacoli 1菌株

を用いて行った。その結果，ラットの肝臓ホモジェネート S9の無では陰性もしくは弱い

陽性であったが， S9の存在下では Escherichiacoli 1菌株において陽性であった (12)。代

謝活性化無の invitro試験において，培養したヒトのリンパ球では姉妹染色分体交換数を

有意に増加させた (13)。

発ガン性

雄雌 Osborne-Mendelラット各群 50匹ずっと雄雌 B6C3F1マウス各群 50匹ずつに 78

週間にわたり週 5日，コーン油に溶かしたクロロピクリンを強制経口投与した。複雑な投

与法で，即ち投与量，投与期間を変えて，また無投与期間を交えて行われた。全期間 (78

週間)の平均投与量は雄ラットでは 25，26mg/kg体重/日であり，雌ラットでは 20，22 

mg/kg体重/日であり，雄マウスでは 66mg/kg体重/日であり，雌マウスでは 33mg/kg

体重/日であった。ラットではその (78週間)後の 32週で，マウスでもその後の 13週で

以下の事柄が認められた。ラットでは腫蕩発症は対照に比較して高くなかった。しかしな

がら，死亡率は高かった。そして，多くのラットは長期間潜伏する腫場(の危険性)に対

して，十二分に長く生きていないらしい。実験開始 1年後，マウスの生存数が雄雌の高投

与群で急速に減少することを認めた。マウスはいかなる統計において，有意ある腫蕩発症

を示さなかったけれど，噴門洞(食道の端末部)の偏平上皮に二種のガン腫(上皮性の悪

性腫蕩)と乳頭腫(良性のできもの)が報告されたが，それは極希であった。ラットの試

験結果は生存期間が短い為，発ガン性評価を行えず，またマウスの試験結果でも本研究条
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件下では決定的な統計上の発ガン発症を立証しなかったと著者は結論を下した (11)。

16.16.5 ヒ卜への影響

濃度 2mg/m3のクロロピクリン吸入は 1分で肺を冒す(9)。

16.16.6 結論

発ガンバイオアッセイ試験において高死亡率の為，また 78週間の毒性試験おいて調査

された関連症状数が限られている為，ガイドライン値を設定するのに有用なデータが不十

分と見なされた。
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第 17章放射線学的観点

17.1 はじめに

1984年の飲料水ガイドライン初版に勧告された飲料水中の放射能のガdドラインの勧

告値は放射線源からの被曝によるリスクに関して当時の利用可能なデータに基づいてい

る。その後放射線被曝による健康への影響を示す情報が明らかになったためリスクの推定

値が見直され国際放射線防護委員会 (ICRP) の勧告が修正された。この章の勧告を定め

る際にもこの新たな情報(1)が採り入れられている。

飲料水中の放射性物質に関するこれらの勧告は，所轄官庁がヒトが消費するための適切

な水質であるかどうかの判断を示す指針となることを目的としている。

17.1.1 環境中の放射線曝露

環境中の放射線には天然起源と人工起源のものがある。原子放射椋の影響に関する科学

委員会(国連科学委員会， UNSCEAR) は(治療のための被曝を除いて)自然由来の被曝

は人間への全放射線量の 98%以上に寄与していると算定した (2)。原子力利用や核実験の

寄与は極めて少ない。自然由来の放射線によるヒトの被曝線量は世界平均で年間 2.4mSv

である。標高，土壌中の放射性核種の量や種類，大気，食物，水からの摂取量など様々な

要因によって放射線被曝量は地域的なばらつきが大きい。総被曝量に対する飲料水の寄与

は非常に少なく，天然に存在するウランやトリウムの壊変過程で生じる放射性核種の寄与

のほうが多い。

飲料水中の天然放射性核種のレベルは人為活動の結果増加する可能性がある。核燃料サ

イクル，治療などの放射性物質の利用から生じる放射性核種が水道中に混入するかもしれ

ない。これらの放射性核種の寄与はその供給源や行為に対する各種規制機構があるため通

常ごく限られた量にすぎなしミ。そしてこれらの線源によって飲料水が汚染される恐れがあ

る場合には，このような規制機構を通じて対策をとらなければならない。

17.1.2 放射線被曝の健康影響の可能性

天然起源にせよ人工起源にせよ，電離した放射線は 2種類の健康影響がある。その一

つは被曝椋量に比例して傷害の程度がかわるもの，もう一つはそれ以下では影響がない闇

値が存在するもので，後者は“確定的 (deterministic)"影響と呼ばれる。一般的な状況

下では自然放射線と規制に準拠した作業下での日常的な被曝はこの闇値以下であることか

ら，この確定的影響についてはこの勧告では触れない。
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もう一方の健康影響の発生確率が椋量に比例する場合は“確率的 (stochastic)"影響

として知られており，その値以下では影響が生じないという値すなわち閲値はないという

ものである。確率的影響に関連する主なものはガンである。

放射線の種類により生物学的影響は異なりまた臓器や組織はその種類によって放射線に

対して異なる感受性を示す。このため ICRPは同じ尺度で影響を規定するため，放射線と

組織荷重の係数を導入した。身体の全ての組織及び臓器が受けた吸収線量を二重に重み付

けした合計を全損傷として測り，実効線量当量として表す。さらに体内に取り込まれた放

射性核種が残留し，結果的に被曝が長い年月におよぶ場合がある。預託実効線量は放射性

核種を摂取した後の生涯に亘る実効被曝線量の総量を表す。この被曝線量の計量は，現在

の議論の焦点となっている。一定期間の被曝線“量"は預託実効線量でありシーベルト

(Sv)で表わされる。放射線被曝による健康被害のリスクはすべての放射線源からの総放

射線量に関係する。 ICRPは，一般人でのガンによる死亡の生涯リスク(すなわち数学的

期待値)を ISv当たり 5XlO-2と修正した。(この値には死に至らないガンや遺伝的影響

による微小な健康影響リスクの増加分は含まれない。)

17.1.3 勧 告

-勧告された預託実効線量の参照レベルは一年間の飲料水の消費で O.lmSvである。こ

の参照レベルは年間の天然のバックグラウンドによる平均実効線量の 5%未満である 0

.この参照レベル以下では飲料水はヒトの許容範囲内であり放射能を減少させる措置をと

る必要はない。

・実務的には勧告されたガイドラインの放射能濃度は総アルファ放射能で 0.1Bq/L.総

ベータ放射能で lBq/Lである。

この勧告は既存のあるいは新しい水道の日常の維持管理に適用される。放射性核種が環

境中へ放出される等の緊急時における水道には適用しない。緊急時におけるガイドライン

については他のものを参照されたい (3)。

また，この勧告においては天然放射性核種と人工放射性核種とを区別しない。

17.2 参照レベルの適用

実用的には飲料水中の放射性核種の放射能濃度として参照レベルを表すことが必要であ

る。

飲料水中放射能のヒトの被曝線量は摂取だけでなく代謝や線量測定の考え方にも依存す

る。ガイドラインの放射能濃度は，一年間一日 21の水の消費による総放射能物質の摂取

を仮定し，成人の代謝を基礎として計算されている。このガイドラインの放射能濃度は安

全側に余裕をみて生涯にわたる被曝に基礎をおいているため.年齢による代謝の変化や飲

料水の消費量の変動によるガイドラインの放射能レベルの変更は必要ではない。代
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表 17.1 一年間の摂取で O.1mSvに相当する飲料水

中の放射性核種濃度

放射性核種 a) 線量変換係数 (Sv/Bq)b) 計算値 (Bq/l)

3H 1.8 X lO-l1 7800 
14C 5.6 X lO-10 250 

60Co 7.2 X lO-9 20 

89Sr 3.8 X lO-9 37 
90Sr 2.8 X lO-8 5 
1291 1.1 X lO-7 1 
1311 2.2 X lO-8 6 

134CS 1.9 X lO-8 7 
137CS 1.3 X lO-8 10 
210Pb 1.3 X lO-6 0.1 
21OpO 6.2 X lO-7 0.2 
224Ra 8.0 X lO-8 2 
226Ra 2.2 X lO-7 l 

228Ra 2.7XlO-7 

232Th 1.8 X lO-6 0.1 
234U 3.9 X lO-8 4 

2抽 U 3.6 X lO-8 4 

お9pU 5.6 X lO-7 0.3 

a) 40Kについては以下の頁参照 222Rnは17.2.3参照

b) 値はイギリス放射線防護委員会(4)から引用

謝と線量算定の考え方は線量変換係数に反映されており，シーベルトで表される線量とベ

クレルでの放射能物質の摂取量の関連付けは Sv/Bqで表わされる。

線量の参照レベルに対応する放射性核種の濃度(参照濃度)0.1 mSv/年の例を表 17.1

に示す。これらの濃度はイギリス放射線防護委員会 (theUnited Kingdom National 

Radiological Protection Board ; NRPB) による線量変換係数を用いて次の式から計算さ

れた:

1XlO-4 
(Sv/年)

730 (1/年) x線量変換係数 (Sv/Bq)
参照濃度 (Bq/l)

1.4x10-7 (Sv/l) 

線量変換係数 (Sv/Bq) 

従来のガイドラインでは 日常的なスクリーニングのために総アルファ及び総ベータ放

射操の平均放射能濃度を用いることが勧告され各々 0.1Bq/l及ぴ 1Bq/lであった。代表

的な放射性核種に関して総アルファ放射能と総ベータ放射能の濃度レベルと線量の関係を

表 17.2に示す。

226Raや 90Srのような放射性核種ならば被曝線量は一年間では 0.1mSv/年よりかなり

低くなる。しかし表に示されたように幾つかの放射性核種 CZ32Th，228Ra， 210Pbなど)

は放射能濃度が一種類で総アルファ放射能 0.1Bq/lまたは総ベータ放射能 1Bq/1に相当
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表17.2 アルファ線の放射線核種の放射能濃度が

0.1 Bq/l :かまたはベータ線の放射線核種

の放射能濃度が 1Bq/l飲料水中に含まれ

ている場合の一年間の被曝線量の例 a)

放射性核種 緑 量 (rnSv)

アルファ線 (O.lBq/l)

21OpO 0.045 
224Ra 0.006 
226Ra 0.016 
232Th 0.130 
234U 0.003 
238U 0.003 
239pU 0.04 

ベータ線 (lBq/l)

60CO 0.005 

89Sr 0.003 
90Sr 0.020 
1291 0.080 
1311 0.016 
134CS 0.014 
137CS 0.009 
210Pb 0.95 
228Ra 0.20 

a) 線量変換係数はイギリスの放射線防護委員会(4)から引用。

する場合は，参照レベルの線量である O.lmSv/年を超えてしまうだろう。しかしこのよ

うな放射性核種は通常総放射能の中でわずかな割合しかない。さらにこれらの放射性核種

の放射能濃度が高まった場合は関連して他の放射性核種の放射能が高くなることが多い。

この場合総アルファ及び総ベータの放射能濃度が調査レベルより上がり，特殊な放射性核

種の分析が必要となってくるだろう。したがって総アルファ放射能 O.lBq/1及び総ベー

タ放射能 1Bq/lの放射能濃度の値を飲料水のスクリーニングレベルとして継続して勧告

する。そしてその濃度以下では，それ以上の対応策は必要ない。

3Hや 14Cのように軟ベータ線の放射性核種や 222Rnや 131rのようにガス状や揮発性の放

射性核種は通常の測定方法では検出されないだろう。総アルファ及び総ベータ放射能濃度

はこのような放射性核種を含まない。このような放射性核種の存在が疑われる場合は特殊

な試料採取の技術と測定方法が必要になる。

総ベータ放射能濃度が 1Bq/lに近いかまたは超える場合でも必ずしも参照レベル線量

を超えていると考える必要はない。これは天然に存在する放射性核種でカリウム中に

0.01%存在する 40Kのためであることが多い。カリウムの吸収は基本的に生体の恒常的な

制御と主に食物摂取による。飲料水からの 40Kの摂取による線量への寄与は椋量変換係数

(5XI0-9Sv/Bq)が比較的低いため他の多くのベータ線放射性核種よりかなり少ない。こ

の場合は試料中の放射性核種の同定によって確認すればよし、
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17.2.1 分析方法

水中の総アルファ放射能濃度(5)及び総ベータ放射能濃度(6)を定量するための試験方法

は国際標準化機構(lSO) によって定められている。検出限界は放射性核種の存在試料中

の溶存固体カウント方法に依存し，総アルファと総ベータ放射能濃度に対する勧告レベル

は検出限界以上でなければならない。 ISOの検出限界は 239pUに基づく総アルファ放射能

濃度で 0.04Bq/l， 137 Csに基づく総ベータ放射能濃度で 0.04から 0.1Bq/lである。

飲料水中に含まれる特異な放射性核種の分析に関しては一般的な概論の他に技術的な文

献に示された特定の方法がある (7-11)。

17.2.2 飲料水への割当の計画

総アルファ放射能濃度がO.lBq/lを超えるかまたは総ベータ放射能濃度が 1Bq/tを超

えた場合，放射性核種を同定し個々の放射能濃度を測定しなければならない。このデータ

から各放射性核種の概算線量を求め 合計値を定めなければならない。下記の式を満足す

ればそれ以上の行動は必要ない。

C， 
L; ~;，一三五 1， RC， 

この場合の Ciは放射性核種iの放射能濃度，RC，は一年間一日 21摂取した場合の放射

性核種 1の参照放射能濃度で，その結果O.lmSvの預託実効線量となる(表 17.1参照)。

高い線量変換係数を持つアルファ線放射性核種の存在が疑われる場合は，総アルファ線

と総ベータ棋の放射能濃度が各々 0.1Bq/lと1Bq/lに近い場合にもこの式を使用する。

一試料の総量が超える場合に，もし同じ濃度による被曝が一年間継続すれば，線量の参照

レベルは 0.1mSvを超えるだろう。しかしこのような試料は水が飲用できないことを意

味するものではなく，試料の再採取も含めてさらに調査が必要なレベルにあるとみなされ

なければならない。

その後に所轄機関は線量を減少させるための適切な手段を調査すべきである。修復の際

の改善計画はどのような方法であってもまず最初に(正に有益になるように)合理的な理

由付けがなされなければならず，次いで ICRPの勧告に従って最大の便益を生むよう最適

化されなければならない。これらの勧告の適用の要約を図 17.1に示す。

17.2.3 ラドン

飲料水中の 222Rnによる放射能濃度に参照レベル線量を適用することは困難でドある (2)。

それはラドンが水を使用中に水から容易に放出され吸入されるという経路が重要になるか

らである。水を撹枠したり容器へ移すことで溶存ラドンは揮発する。水をそのまま放置し

としてもラドンの放射能は減少し，また煮沸すれば完全に除去される。そのため飲用によ
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図 17.1 年間参照レベル線量 0.1mSvに基づく飲料水中の

放射性核種の勧告の適用

総アルファ放射能壬 o1 Bq/t 

かつ

総ベータ放射能壬 10Bq/t 

総アルファ及び

総アルファ、放射能三五 o1 Bq/t 

または

線量三五 0.1mSv 

これ以上の行動は

不必要

総ベータ放射能壬1.0Bq/ t 

各放射性核種濃度を定量し

総量を計算する

線量の減少のため

最適な改善を行う

WHO 932-16 

る摂取線量を評価する際には，このタイプの水の消費形態を考慮することが重要である。

さらに地域の他の家庭での水道の使用により大気中のラドンのレベルが上がり吸入による

線量が上昇することがある。この線量の上昇は家庭内の水の使用と家の構造に大きく依存

している。水の摂取形態，家庭での水の使用方法，家の構造は世界中で大きく異なってい

るので，飲料水中のラドンの放射能濃度について普遍的に適用できるものを導くことは不

可能である。

ラドンの吸入線量は全ての線源からの世界的な平均値で年間約 lmSvであり，自然放

射線による被曝量のほぼ半分に相当する。これに比べればラドンの飲料水からの摂取締量

は少ない。しかしながら一部の地域では吸入と飲用による摂取の危険性がほぼ同程度とな

る所もある。さらに他の原因によりラドンガスが家の中に入るかもしれず，飲用による摂
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取は吸入曝露と切り離しては考えられないこととなる。

参照レベル線量としての O.lmSvがその地域で適当であるか決定したりこれらの全て

の要因が水道に適当であるか評価の基準となる放射能濃度を決定するためには適切な専門

機関が地域ごとにまたは国全体について評価を行わなければならない。これらの判断は水

道からの摂取や吸入被曝だけでなく，家庭内の他のラドンの発生源からの吸入線量に基づ

かなくてはならない。特に最適な方法を決定するために調整が必要な場合は，統合したア

プローチを採用し全てのラドンの発生源からの線量を評価することが必要となるであろ

つ。
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付録 2 

ガイドライン値の表

これらの表は，飲料水中の微生物と化学物質のガイドライン値のまとめである。個々の

数値を表からのみ取り出して用いるべきではない。ガイドライン値 (GV値)は，本丈中

の情報と照らしあわせて解釈し，用いなければならない。

表 A2.1.飲料水中の細菌についてa)

生 物 | ガ イ ド ラ イ ン 値

全ての飲用水

大腸菌と耐熱性大腸菌 b).c). d) 

配水システムに送られる処理水

大腸菌と耐熱性大腸菌 b)，d) 

大腸菌群 d)

配水システム中の処理水

大腸菌と耐熱性大腸菌b).d) 

大腸菌群 d)

100m! 中にl~出さ;Jlてはならない

100m!中に検出されてはならない

100m!中に検出されてはならない

100m!中にf食出されてはならない

100ml中に検出されてはならない

大きなシステムで十分なサンプルが試験された場合には

12ヶ月を通じて 95%のサンプル中に検出されないこと

a) 大腸菌や大腸菌群が検出された場合には，早急に調査すること。大腸菌群の場合には最低限，

繰り返しサンプリングを行い，その中にも検出された場合は更に調査して原因を特定すること。

b) 大腸菌は糞便性の汚染のより正確な指標であるが，糞便性大腸菌数を代わりに用いてもよい。

必要ならば，確認試験を行うこと。大腸菌群数は，都市の水道における衛生指標としては適当で

ない。特に熱帯地方では衛生的に重要でない細菌が繁殖することが非常に多いからである。

c) 発展途上国における都市の用水供給では，糞便'生の汚染が広まっているが，飲料水ガイドライ

ンの第3巻を参考にして，監視部局は水質改善の中期目標を定めなければならない。

d) 原文では耐熱性大腸菌は ThermotolerantColiform 

大腸菌群は TotalColiform Bacteria (全大腸菌群)である

(本文参照のこと)
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表 A2.2.飲料水中の健康影響のある化学物質

A.無機物

ガイドライン値 備 考
(mg/l) 

アンチモン 0.005 (p)al 

ヒ素 O.Olb! (p) 皮膚ガン 6X 10-4 

ノfリウム 0.7 

ベリリウム NADC
) 

ホウ素 0.3 

カドミウム 0.003 

クロム 0.05 (p) 

銅 2 (P) ATOdl 

シアン 0.07 

フッ素 1.5 各国で基準を設定する場合は，気候条件，飲料水摂取量及

ぴ他の経路からの摂取を考慮すること。

告白 0.01 この勧告値がすぐに達成されないことも考えられるが，

様キな方法を用いて鉛の総摂取量を削減する必要がある。

マンガン 0.5 (P) ATO 

総水銀 0.001 

モリブデン 0.07 

ニッケル 0.02 

硝酸 (N03 として) 50 これらの窒素に関する勧告値に対する比の和は， 1を超え

亜硝酸 (N02ーとして) 3 (P) てはならない。

セレン 0.01 

ウラン NAD 
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B.有機物

ガイドライン値 備 考
(μg/l) 

塩素化飽和炭化水素

四塩化炭素 2 

ジクロロメタン 20 

1，1ージクロロエタン NAD 

1， 2ージクロロエタン 30b) 10-5 

1， 1， 1-トリクロロエタン 2000 (p) 

塩素化不飽和炭化水素

塩化ピニル 5b) 10-5 

1， 1ージクロロエチレン 30 

1， 2ージクロロエチレン 50 

トリクロロエチレン 70 (p) 

テトラクロロエチレン 40 

芳香族炭化水素

ベンゼン lO
bJ 10-5 

トルエン 700 ATO 

キシレン 500 ATO 

エチルベンゼン 300 ATO 

スチレン 20 ATO 

ベンゾ [a]ピレン 0.7bJ 10-5 

塩化ベンゼン

モノクロロベンゼン 300 ATO 

1，2-ジクロロベンゼン 1000 ATO 

1， 3ージクロロベンゼン NAD 

1， 4ージクロロベンゼン 300 ATO 

トリクロロベンゼン類(合計値) 20 ATO 

その他の有機物

アジピン酸ジ (2エチルへキシル) 80 

フタル酸ジ (2エチルヘキシル) 8 

アクリルアミド 0.5bJ 10-5 

エピクロロヒドリン 0.4 (P) 

ヘキサクロロブタジエン 0.6 

EDTA 200 (p) 

NTA 200 

ジアルキルスズ NAD 

酸化トリブチルスズ 2 
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c.農薬

ガイドライン値 備 考
(μg/l) 

アラクロJレ 20b
) 10~5 

アルデイカルプ 10 

アルドリン/ディルドリン 0.03 

アトラジン 2 

ベンタゾン 30 

カルボフラン 5 

クロルデン 0.2 

クロロト lレロン 30 

DDT 2 

1，2-ジブロモー3-クロロプロパン lb) 10~5 

2，4-D 30 

1，2ージクロロフ.ロノTン 20 (P) 

1， 3ジクロロプロパン NAD 

1，3ジクロロプロペン 20b) 1O~5 

ジブロモエチレン NAD 

ヘプタクロルとへプタクロルエポキシド 0.03 

ヘキサクロロベンゼン lb) 1O~5 

イソプロチオラン 9 

リンデン 2 

MCPA 2 

メトキシクロル 20 

メトラクロ yレ 10 

モリネート 6 

ペンデイメタリン 20 

ペンタクロロフェノール 9 (P) 

ペルメスリン 20 

プロノTニル 20 

ビリデート 100 

シマジン 2 

トリフJレラリン 20 

2，4-DとMCPA以外のクロロフエノキシ系除草剤

2，4-DB 90 

ジクロロプロップ 100 

フェノプロップ 9 

MCPB NAD 

メコプロップ 10 

2，4，5-T 9 
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D.消毒剤及び消毒副生成物

消 毒 弗l ガイドライン値 備 考
(mg/l) 

モノクロラミン 3 
ジ， トリクロラミン NAD 

塩素 5 ATO 消毒のため， pH8.0未満で最低30分の接触

時間後，遊離塩素0.5mg/L以上のこと。

三酸化塩素 二酸化塩素は滅少が速く，亜塩素酸がGV値以下で

あればよい。

ヨウ素 NAD 

消毒副生成物 ガイドライン値 備 考

(μg/l) 

臭素酸 25b
) (p) 7 X 10-5 

塩素酸 NAD 

亜塩素酸 200 (p) 

クロロフェノール類

2クロロフェノール NAD 

2， 4ジクロロフェノール NAD 

2， 4， 6 トリクロロフェノーJレ 200b
) 10-5， ATO 

ホルムアルデヒド 900 

MX NAD 

トリハロメタン類 それぞれの GV値比の和がlを超えてはならない。

ブロモホルム 100 
ジフ守口モクロロメタン 100 
フ辛口モジクロロメタン 60b

) 10-5 

クロロホルム 200b
) 10-5 

クロロ酢酸類

モノクロロ酢酸 NAD 

ジクロロ酢酸 50 (p) 

トリクロロ酢酸 100 (P) 

抱水クロラール 10 (P) 

(トリクロロアセトアルデヒド)

クロロアセトン NAD 

ハロアセトニトリル類

ジクロロアセトニトリル 90 (P) 

ジブロモアセトニトリル 100 (P) 

ブロモクロロアセトニトリル NAD 

トリクロロアセトニトリル 1 (p) 

塩化シアン (CNとして) 70 

クロロピクリン NAD 

a) (P)は暫定ガイドライン値である。毒性のある可能性があるが，情報量が少ない場合，もしくは TDI
から計算した際の不確定係数が1000以上の場合である。または， 1) GV値が実際上定量限界以下であ

ったり，実際の処理で達成不可能と考えられる場合， 2)消毒により GV値を超えてしまいやすい場合で

ある。
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b) その物質が発ガン性物質と考えられる場合には， GV値は 10-5の生涯発ガン確率 (GV値の濃度の飲

料水を 70年間飲み続けたとき，人口 10万人当たり 1人の発ガンが起こること)をもっと考えられる飲

料水中の濃度で決定した。発ガンリスク 10-4について計算する場合は濃度に 10を掛け， 10-6について

計算する場合は，濃度を 10で割れば良い。

分析や処理技術上の問題で， 10-5発ガンリスク濃度の達成が困難と考えられる場合には，リスクの値

を明示して，暫定ガイドライン値を示す。

重要なのは，この値は実験では確認できない数学的なモデルから計算されたものであり，このモデル

は完全でないことから，TDIを基にした値とは異なるものとして解釈すること。しかし，このモデルは

安全側の値になっており，安全側に誤差を含んでいる可能性がある。発ガンに対して定められたこの程

度の GV値濃度での短期的な暴露では，リスクに大きな影響はない。

c) NAD:健康上の GV値を計算する十分なデータがない。

d) ATO:健康上の GV値以下においても飲料水の見かけや味，臭いなどに影響がでる。

表 A2.3.通常飲料水中にみられる濃度では健康影響がない化学物質

化学物質

アスベスト

銀

無機スズ

備

ua) 

ua) 

ua) 

考

a) U:通常飲料水中にみられる濃度では人間に健康影響がないため，健康に基づ

くガイドライン値を設定する必要がない化学物質

全アルフ 7放射能

全ベータ放射能

表 A2.4.飲料水中の放射性物質

スクリーニング値
(Bq/L) 

0.1 

1 

備 考

このスクリーニング値を超えた場合，より詳細な放射性中

性子分析が必要である。これより高濃度の場合も飲料に不

適とは限らなし、。
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表 A2.5.味，臭い，色等に関する物質，性質など

苦情がでるレベルa) 理 由

物理的性質

色度

味と臭い

温度

濁度

無機物質

アルミニウム

アンモニア

塩素イオン

銅

硬度

硫化水素

鉄

マンガン

溶存酸素

pH値

ナトリウム

硫酸塩

全蒸発残留物

亜鉛

有機物質

トルエン

キシレン

エチルベンゼン

スチレン

モノクロロベンゼン

1，2-ジクロロベンゼン

1， 4ジクロロベンゼン

総トリクロロベンゼン

合成洗剤

消毒剤と消毒副生成物

塩素

15 TCUb
) 

5NTUC
) 

0.2mg/L 

1.5mg/L 

250mg/L 

1 mg/L 

0.05mg/L 

0.3mg/L 

O.lmg/L 

200 mg/L 

250mg/L 

1000mg/L 

3mg/L 

24-170μg/l 

20-1800μg/l 

2-200μg/l 

4-2600μg/l 

10-120μg/l 

1-10μg/l 

0.3-30μg/l 

5-50μg/l 

600-1000μg/l 

l

l

 

/
/
/
J
V
S
 

σ
5
n
k
O

円
ド

μ
μ
何

日
リ
凸
り

h
川，

t

i

4
告

げ

同

九

一

一

割

1

3

一

向
V

A

りつ，“

ト

vj
 

ル

ノ

頃

一

エ

ロ

ル

ノ

フ

ロ

一

エ

ロ

ク

ル

ノ

フ

ロ

リ

一

エ

ロ

ク

ト

ノ

フ

ロ

ジ

G

エ

ロ

ク

小

企

フ

ロ

r
Z
2

ノ々

外見

受容できること

受容できること

外見:効果的な消毒のために

平均 1NTU以下，各サンプル 5NTU以下

沈殿，色度低下

味と臭い

味，腐食

洗濯物や衛生用品にしみ

(健康関連の暫定基準値 2mg/L)

高硬度ではスケール，スカム形成

低硬度では腐食の可能性

味と臭い

洗濯物や衛生用品にしみ

洗濯物や衛生用品にしみ

(健康関連の暫定基準値 0.5mg/L)

間接的影響

低 pH値:腐食

高 pH値:味，ぬめり

塩素の消毒効果のため 8.0未満が望ましい。

味

味，腐食

味

外見，味

臭い，味(健康関連の基準 700μg/l)

臭い，味(健康関連の基準 500μg/l)

臭い，味(健康関連の基準 300μg/l)

臭い，味(健康関連の基準 20μg/l)

臭い，味(健康関連の基準 300μg!l)

臭い，味(健康関連の基準 1000μg!l)

臭い，味(健康関連の基準 300μg/l)

臭い，味(健康関連の基準 20μg/l)

泡，味，臭い

味と臭い(健康関連の基準 5mg/l)

味，臭い

味，臭い

味，臭い(健康関連の基準 200μg/l)

a) 指示された値は確実な値ではない。それぞれの状況によって変化する可能性がある。

有機物に関しては，昧と嘆覚関値の範囲を示した。

b) TCU true colour unit (色度単位)

c) NTU nephelometric turbldity unit (濁度単位)
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索引

注) 代表的な語句について，主な記載ページを記した。関連ページ等詳細は本文参照のこと。

日本語

BaP (ベンソ.'[aJピレン)

→ 多環芳香族炭化水素類

2，4-D (2.4-ジクロロフエノキシ酢酸)

2.4-DB 

→ クロロフエノキシ系除草剤

英語

BaP (Benzo [aJ pyrene) 

2，4-D (2，4-Dichlorophenoxyacetic acid) 

2，4-DB 

DBCP (1，2-ジプロモー3-クロロプロパン) DBCP (1，2-Dibromo-3-chloropropane) 

DDT DDT 

DEHA (アジピン酸ジ (2ーエチルヘキシル)DEHA (Di (2-ethylhexyl) adipate) 

DEHP (フタル酸ジ (2-エチルヘキシル)) DEHP (Di (2-ethylhexyl) phthalate) 

ECH (エピクロロヒドリン) ECH (Epichlorohydrin) 

EDB (ジブロモエチレン) EDB (Ethylene dibromide) 

EDTA (エチレンジアミン四酢酸) EDTA (Edetic acid) 

HCB (ヘキサクロロベンゼン)

MCB (モノクロロベンゼン)

MCPA 

MCPB 

→ クロロフエノキシ系除草剤

MX 

NTA (ニトリロ三酢酸)

PAHs (多環芳香族炭化水素類)

pH 

2，4，5-T 

クロロフエノキシ系除草剤

TDS 

全溶解性物質

THMs 

あ

アエロモナス

アエロモナス属(指標)

亜鉛

亜塩素酸塩

HCB (Hexachlorobenzene) 

MCB (Monochlorobenzene) 

MCPA 

MCPB 

MX 

NTA (Nitrilotriacetic acid) 

PAHs (Polynuclear aromatic hydrocarbons) 

pH 

2，4，5-T 

TDS 

THMs (Trihalomethanes) 

Aeromonas 

Aeromonas spp. 

Zinc 

Chlorite 

アカントアメーノ{ Acanthamoeba 

アクリルアミド Acrylamide 

アジピン酸ジ(2ーエチルヘキシル)(DEHA) Di (2-ethylhexyl) adipate 

亜硝酸塩 Nitrite 

アスベスト

アトラジン

アラクロ lレ

亜硫酸還元クロストリジウム

Asbestos 

Atrazine 

Alachlor 

Sulfite -reducing clostridia 
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ページ

453 

600 

704 

593 

587 

479 

485 

502 

625 

514 

638 

463 

655 

704 

779 

518 

453 

298 

704 

336 

782 

26 

81 

350 

741 

54 

495 

479 

287 

153 

559 

538 
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アルデイカルブ Aldicarb 

アルドリン Aldrin 

アルミニウム Aluminium 

アンチモン Antimony 

アンモニア Ammonia 

イソプロツロン Isoproturon 

インデノ [1，2，3-c，d]ピレン Indeno [1，2，3-c，d] pyrene 

→ 多環芳香族炭化水素類

ウイルス(水中) Viruses 

ウイルス(性状) Viruses 

ウイルス(動物) Viruses 

ウイルス(暴露経路) Viruses 

ウイルス学的水質 Viruses 

ウラン Uranium 

エチルベンゼン Ethylbenzene 

エチレンジアミン四酢酸(EDTA) Edetic acid 

エピクロロヒドリン (ECH) Epichlorohydrin 

エルシニア Yersinia 

塩化シアン Cyanogen chloride 

塩化ビニル Vinyl chloride 

塩化物 Chloride 

塩素 Chlorine 

塩素化酢酸類 Chlorinated acetic acids 

塩素酸塩 Chlorate 

エンテロウイルス(指標) Enteroviruses 

→細胞変性エンテロウイルス(指標)

エントアメーパ・ヒストリティカ Entamoeba histolytica 

か

ガイドライン値(ウイルス、地下水)

ガイドライン値(ウイルス、表流水)

ガイドライン値(化学物質、表)

カドミウム

カルボフラン

緩速ろ過

カンビロノfクター

キシレン

寄生虫

→ 原虫類

嬬虫(ぜんちゅう)

急速ろ過

凝集

会良

クリセン

クリプトスポリジウム

Guideline value 

Guideline value 

Guideline value 

Cadmium 

Carbofuran 

Slow sand filtration 

Cωntylobacter 

Xylenes 

Parasite 

Rapid filtration 

Coagulation 

Silver 

Chrysene 

Cη争tos争oridiums伸.

876 

544 

554 

121 

135 

130 

645 

453 

38 

38 

38 

40 

89 

342 

440 

514 

502 

17 

833 

388 

184 

734 

806 

741 

82 

53 

90 

91 

178 

570 

102 

18 

434 

46 

62 

102 

101 

310 

453 

50 



クロストリジウム

→ 亜硫酸還元クロストリジウム

クロム

クロラミン類

クロルデン

クロロアセトン類

クロロト jレロン

クロロビクリン

クロロフェノール類

2ークロロフェノ-)レ

→ クロロフェノール類

クロロフエノキシ系除草剤

クロロホルム

→ トリハロメタン類

原虫(試験方法)

原虫類

硬度

コレラ菌

さ

細胞変性エンテロウイルス(指標)

サルモネラ

参照レベル(放射性学的観点)

シアノノfクテリア

ジアルジア

シアン化合物

四塩化炭素

色度

ジクロロアセトニトリル

→ ハロゲン化アセトニトリル

1，1-ジクロロエタン

1，2ジクロロエタン

1，1ジクロロエチレン

1，2ジクロロエチレン

ジクロロ酢酸

→ 塩素化酢酸類

2，4-ジクロロフェノール

→ クロロフェノール類

2，4-ジクロロフエノキシ酢酸(2，4-D)

ジクロロプロップ

→ クロロフエノキシ系除草剤

1，2-ジクロロフロノfン

1，3-ジクロロプロパン

1，3ジクロロプロペン

ジクロロベンゼン類

ジクロロメタン

Clostridia 

Chromium 

Chloramines 

Chlordane 

Chloroacetones 

Chlorotoluron 

Chloropicrin 

Chlorophenols 

2-Chlorophenol 

Chlorophenoxy herbicides 

Chloroform 

Protozoa 

Protozoa 

Hardness 

Vibrio cholerae 

Cytopathic enteroviruses 

Salmonella 

Application of the reference level of dose 

Cyanobacteria 

Giardia 

Cyanide 

Carbon tetrachloride 

Colour 

Dichloroacetonitrile 

1，1-Dichloroethane 

1，2-Dichloroethane 

1，1-Dichloroethene 

1，2-Dichloroethene 

Dichloroacetic acids 

2，4-Dichlorophenol 

2，4-Dichlorophenoxyacetic acid 

Dichloroprop 

1，2一Dichloropropane

1，3-Dichloropropane 

1，3-Dichloropropene 

Dichlorobenzene 

Dichloromethane 

877-

79 

188 

728 

577 

822 

583 

834 

763 

764 

704 

782 

82 

46 

217 

21 

82 

15 

839 

68 

46 

206 

356 

196 

825 

369 

375 

394 

400 

806 

763 

600 

704 

611 

617 

620 

469 

363 



ジブロモアセトニトリル Dibromoacetonitrile 

→ ハロゲン化アセトニトリル 825 

ジブロモエチレン (EDB) Ethylene dibromide 625 

1，2-ジブロモー3-クロロプロパン (DBCP) 1，2-Dibromo-3-chloropropane 593 
ジフ守口モクロロメタン Dibromochloromethane 

-トリハロメタン類 782 

ジベンゾ[a，b]アントラセン Dibenzo [a， b] anthracene 
→ 多環芳香族炭化水素類 453 

ジベンゾ[a，i]ピレン Dibenzo [a， i] pyrene 

→ 多環芳香族炭化水素類 453 

シマジン Simazine 694 

9，10ジメチルベンゾアントラセン 9，10-dimethylbenzanthracene 

住血吸虫 Schistosoma 64 

従属栄養細菌(指標) Heterotrophic plate counts (colony counts) 81 

臭素酸塩 Bromate 757 

臭味 Taste and odor 326 

硝酸塩 Nitrate 287 

消毒 Disinfection 103 

処理(地下水) 105 

処理(表流水) 105 

処理(表流水、小規模) 106 

処理プロセス Treatment processes 100 

浸透ろ過 Infiltration 103 

水銀 Mercury 261 

水源 Water sources 99 
スズ(金属) Tin 330 

スズ(無機) Tin (Inorganic tin) 330 

スズ(有機) Tin (Organotins) 526 
スチレン Styrene 446 

赤痢菌 Shigella 23 

セレン Selenium 301 

嬬虫 Helminths 62 

全溶解性物質 Total dissolved solids 336 

た

大腸菌 Escherichia coli 20 

大腸菌(指標) Escherichia coli 76 
大腸菌群(指標) Coliform organisms (total coliforms) 78 

耐熱性(糞便性)大腸菌群(指標) Thermotolerant (faecal) coliform organisms 77 

多環芳香族炭化水素類 Polynuclear aromatic hydrocarbons 453 

濁度 Turbidity 339 
貯留 Storage 100 

沈殿 Sedimentation 102 

ディルドリン Dieldrin 554 

鉄 Iron 227 
テトラクロロエチレン Tetrachloroethene 414 
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主同 Copper 199 

動物ウイルス Animal viruses 38 

トリクロロアセトアルデヒド Trichloroacetaldehyde 

→ 抱水クロラール 817 

トリクロロアセトニトリル Trichloroacetonitrile 

→ ハロゲン化アセトニトリル 825 

1，1，1-トリクロロエタン 1，1，1-Trichloroethane 381 

トリクロロエチレン Trichloroethene 407 

トリクロロ酢酸 Trichloroacetic acids 

→ 塩素化酢酸類 806 

2，4，6-トリクロロフェノーlレ 2，4，6-Trichlorophenol 

→ クロロフェノール類 763 

トリクロロベンゼン Trichlorobenzene 474 

トリハロメタン類 Trihalomethanes 782 

トリフルラリン Trifluralin 699 

トルエン Toluene 428 

な

ナトリウム Sodium 315 

鉛 Lead 232 

二酸化塩素 Chlorine dioxide 741 

ニッケル Nickel 282 

ニトリロ三酢酸(NTA) Nitrilotriacetic acid 518 

ネグレリア Naegleria 54 

は

パクテリオフ 7 ージ Bacteriophages 80 

暴露経路(ウイルス) 40 

パランチジウム・コリ Balantidium coli 54 

バリウム Barium 158 

ハロゲン化アセトニトリル Halogenated acetonitriles 825 

(ハロアセトニトリル類)

微生物学的水質 87 

ヒ素 Arsenic 143 

病原性細菌(試験方法) Phatogenic bacteria 82 

標準試験方法(微生物) 81 

ピリデート Pyridate 690 

フェノプロップ Fenoprop 

→ クロロフエノキシ系除草剤 704 

不快生物 Nuisance organisms 71 

浮上分離 Flotation 102 

フタル酸ジ (2エチルヘキシル) (DEHP) Di (2-ethylhexyl) phthalate 485 

フッ化物 Fluoride 210 

フルオランセン Fluoranthene 

→ 多環芳香族炭化水素類 453 

フロック形成 Flocculation 101 
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プロノfニル Propanil 687 

ブロモクロロアセトニトリル Bromochloroacetonitrile 

→ ハロゲン化アセトニトリル 825 
ブ?ロモジクロロメタン Bromodichloromethane 
ーー， トリハロメタン類 782 

ブロモホルム Bromoform 
-i惨 トリハロメタン類 782 

糞便汚染(指標) Faecal contamination 76 

糞便汚染(モニタリング) 96 

糞便性大腸菌群(指標)

→ 耐熱性(糞便性)大腸菌群(指標) 77 

糞便性連鎖球菌(指標) Faecal streptococci 79 

ヘキサクロロブタジエン Hexachlorobutadiene 508 

ヘキサクロロベンゼン (HCB) Hexachlorobenzene 638 

ヘプタクロル/へプタクロルエポキシド Heptachlor /Heptachlor epoxide 630 

ベリリウム Beryllium 167 

ペルメスリン Permethrin 681 

ベンゼン Benzene 423 

ベンゾ[α]アントラセン Benzo [a] anthracene 

→ 多環芳香族炭化水素類 453 
ベン、ノー[aJピレン (BaP) Benzo [a] pyrene 

→ 多環芳香族炭化水素類 453 

ベンゾ[b]フルオランセン Benzo [b] fluoranthene 

→ 多環芳香族炭化水素類 453 

ベンゾ [g，h，i]ペレリン Benzo [g， h， i] perylen 
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