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クロロホルム
CHCl3

［CAS No. 67-66-3］
許容濃度　3 ppm（14.7 mg/m3）（皮）

発がん分類第 2群B

1．物理化学的性質および用途1–3）

クロロホルムは，分子量119.38，比重1.4835（20℃），

沸点 61.3℃（760Torr），融点－63.2℃，飽和蒸気圧

160Torr（20℃）の無色の液体で，溶剤，フッ素系樹

脂やフッ素系溶媒の合成原料，有機合成溶媒として使用

される．気体 1ppmは 4.9mg/m3に相当する（25℃，

760Torr）．2000年の推定国内生産量は約37,000 t，推定

流通量は約90,000～100,000 tであった．

2．吸収，代謝

クロロホルムは，経口，経皮，吸入のいずれでも吸収

される．［14C］-クロロホルムをマウスに吸入させた実験

では，吸入2時間後に放射活性が高かったのは，肝臓，

腎臓，肺，血液，脂肪組織等であった2）．ヘアレスモル

モットを用いた塩素化有機化合物水溶液の経皮吸収実験

では，クロロホルムの透過係数は0.13ml/cm2/h（テト

ラクロロエチレンは0.37ml/cm2/h）であった4）．DFG

は，この結果や皮膚透過性の推定式による推定結果に基

づいて，クロロホルム溶液の皮膚吸収量は吸入経路に匹

敵する可能性があり，結果として毒性の発現に寄与する

と結論している5）．

ラット，マウスの in vitroあるいは in vivoの系で多

くの代謝研究が行われている．クロロホルムは，肝臓や

腎臓，鼻腔で，チトクロームP450によって酸化的脱塩

化水素化されホスゲンを生成する6）．ホスゲンは，水と

の反応で塩化水素，二酸化炭素を産生する．また，生体

高分子との付加体形成やシステインとの2-oxothiazoli-

dine-4-carboxylic acid産生，あるいはグルタチオン抱合

による S-chlorocarbonyl glutathione形成を経て diglu-

tathionyl dithiocarbonateやglutathione disulfide，一酸

化炭素を産生する1，5，7）．また，チトクロームP450に

よる還元的脱塩素化によってdichlorpmethyl radicalを

生じたり，ジクロロメタンを生成したりする8，9）．これ

らの代謝産物は反応性に富み，蛋白質や脂質と共有結合

したり，組織の障害を起こしたりするので，クロロホル

ムの毒性の発現は，一連の代謝産物の生成によると考え

られる．ラットのミクロソームを用いた実験から，比較

的低濃度のクロロホルムに対してはCYP2E1が酸化的

脱塩化水素化，還元的脱塩素化に主要な役割を果たして

おり 10，11），代謝能が飽和した後は，CYP2B1/2や

CYP2C11が酸化的反応に関与する12）．CYP2E1ノック

アウトマウスを用いた 90 ppm，4日間のクロロホルム

吸入曝露実験でも，対照（正常）群の肝臓，腎臓に壊死

を含む重度の組織変化，鼻腔に軽度の変化が認められた

のに対し，cyp2e1 nullマウスでは変化が全く観察され

なかったという13）．

ヒト肝ミクロソームを用いた実験でも，酸化的反応，

還元的反応ともにCYP2E1が主要な代謝酵素であり，

酸化的反応ではCYP2E1飽和後にCYP2A6が代謝に関

与する14）．ヒト組織におけるCYP2E1のmRNAの発現

は，肝臓で最も高く，腎臓では相対的に低く15），鼻腔

での発現は明らかではない16）．

生理学的PBPKモデルによって，同じクロロホルム

曝露条件下での肝臓におけるクロロホルム代謝物と生体

高分子の結合量（以下，MMBと略す）を推定し比較し

たところ，マウスで最も多く，次いでラット，ヒトの順

であったという17）．またこの研究で，マウスとラット

の in vivo吸入試験（10～ 1,041 ppm）での肝臓と腎臓

におけるMMB生成量を比較したところ，いずれの臓器

でもマウスで高値を示した．マウスでは，100 ppm未満

（6時間）の曝露では腎臓におけるMMB生成量が肝臓

より 4～ 10倍高いのに対し，366 ppmではほぼ同等で

あった．一方ラットでは，336 ppm以下では腎臓と肝臓

でMMB生成量はほぼ同等，1,041 ppmでは肝臓の方が

高い結果であった．さらに，ミクロソームを用いた代謝

実験でクロロホルムの代謝活性を比較したところ，肝臓，

腎臓とも，マウス＞ラット＞ヒトの順であったという．

なお，この実験ではヒト腎臓のミクロソームでのクロロ

ホルム代謝活性は検出限界未満であった．

3．ヒトにおける影響

クロロホルムは甘い臭いを有し，蒸気の臭い閾値は

85 ppm18）あるいは200–300 ppm1）との報告がある．急

性影響として，眼粘膜や皮膚の刺激性や消化器症状を示

す 1，2）．歴 史 的 に は ，麻 酔 薬 と し て 12,000～

48,000mg/m3の濃度で使用されてきた 2）．急性呼吸不

全や不整脈のほか，腎臓の尿細管壊死や腎不全の発生の

報告がある1）．慢性影響に関する報告は十分ではない．

1,950mg/m3のクロロホルムに6ヵ月以内曝露していた

13人の作業者に黄疸を伴う肝炎が，また別の集団で，

クロロホルムに職業曝露していた18人の作業者に黄疸

が観察されたとの報告19）がある．後者は，シンガポー

ルにおける2件の黄疸集団発生の報告で，第1の集団発

生では，13人が黄疸を伴う肝炎と診断され，検知管で

178 産衛誌47巻，2005



測定した気中クロロホルム濃度は 400 ppm以上，血中

クロロホルム濃度は0.10～0.29mg/dlであった．第2の

集団発生では，18人が同様の症状となった．発生後に

実施した気中クロロホルム濃度測定では，14.4～

33.3 ppm（ポータブル赤外ガス検出器），あるいは別の

機会では19.6，50.4 ppm（ガスクロマトグラフィー）で

あったというが，この時の作業条件が黄疸発生時と同一

であるかどうかの記載はない．この報告は，当初ウイル

ス肝炎と考えられていた黄疸の集団発生の原因が職業性

クロロホルム曝露である可能性が高いことを示唆する内

容であり，量影響関係，量反応関係を明らかにするよう

な定量的な情報は得られなかった．

4．実験動物等における毒性

（1）急性～亜慢性毒性

経 口 投 与 に よ る LD50は ，SDラ ッ ト 雄 450～

2,000mg/kg，同 雌 450～ 1,117mg/kg，雄 マ ウ ス

36mg/kg（C3H/tif）～ 460mg/kg（C57BL/6J），雌 マ

ウ ス 353mg/kg（C3H/tif）～ 1,366mg/kg（tif:MAGf）

であった2）．高用量では麻酔作用が観察される一方，比

較的低用量から肝臓と腎臓への毒性が観察され，とくに

マウスでは，毒性の感受性に系による差，腎障害性に性

による差が認められるという1）．吸入では，雄マウスへ

の5,000mg/m3曝露によって腎近位・遠位尿細管の壊死

と腎皮質の石灰化5）が，ラットへの49,000mg/m3曝露

によって呼吸性アシドーシスと肝障害2）が報告されてい

る．ウサギを用いた液体クロロホルムの皮膚塗布実験20）

では，軽度～中等度の刺激作用とその治癒の遅延がおこ

ること，皮膚吸収されることは明らかであるが急性毒性

を引き起こすほどではないこと，眼に対しても刺激作用

を持つが報告されている．

雌B6C3F1マウスと雄F-344ラットに 1～ 300 ppmの

クロロホルムを 6時間/日，7日間連続吸入曝露させ，

翌日に屠殺して肝臓，腎臓，鼻腔の病理組織学的変化と

免疫組織化学的手法による細胞増殖の程度（S相にある

細胞の割合）を評価した研究21，22）では，肝臓の変化は

100 ppm以上で，腎臓の変化は300 ppmで認められたの

に対し，鼻腔では10 ppm以上の群で曝露濃度依存性に

変化が観察された．同じグループが，さらに雌雄

B6C3F1マウス
23），雌雄F344ラット24）を用い，0.3，2，

10，30，90ppm（マウス），2，10，30，90，300ppm（ラ

ット），6時間/日，連続4日・3・6・ 13週間曝露（雌

は3，13週のみ）の吸入実験によって組織変化と細胞増

殖を検討した．マウスでは，肝臓と鼻腔では雌雄ともに

量依存性，時間依存性の組織変化が観察され，腎臓の変

化は雄のみで観察された．肝臓の変化は，90 ppmの群

ではすべての時点で中等度の小葉中心肝細胞の空胞化と

増殖が観察され，この影響が観察されないレベルは

30 ppmであった．一方，雌では，ごく軽度の肝細胞の

腫脹が観察されており，これを影響ありと判断した場合

には影響が観察されないレベルは 10 ppmとされてい

る．腎臓の変化は雄の感受性が高く，30 ppm以上の群

で近位曲尿細管上皮細胞の変性が観察されたが，雌では

どの群にも有意な変化はなかった．鼻腔の変化は，軽度

かつ一時的で，雌の10～90 ppm・4日曝露群に限定さ

れていた．ラットでも肝臓，腎臓，鼻腔でほぼ同様の影

響が観察された．肝臓では，雌雄とも 90，300 ppmで

肝細胞の空胞化変化，300 ppmで細胞増殖の増加が観察

された．腎臓では，近位曲尿細管上皮細胞の変性は雌雄

とも300 ppmのみ観察された．鼻腔は，雄の曝露4日・

10 ppm以上の群に篩骨鼻甲介の骨形成の促進が，90日

間の曝露終了時に2ppm以上の群に篩骨鼻甲介の萎縮

が観察された．雌も同様の所見であった．

雌雄のF344/DuCrjラット，Crj:BDF1マウスに，500

～8,000 ppmのクロロホルムを6時間/日，5日/週，2週

間と，12，25，50，100，200 ppm（マウス），25，50，

100，200，400 ppm（ラット）を 6時間/日，5日/週，

13週間をそれぞれ吸入曝露させた25）．2週間曝露では，

雄マウスの500 ppm，雌マウスの1,000 ppm以上，雌雄

ラットの 2,000 ppm以上で 9/10ないしはすべての動物

が死亡した．13週間曝露での雄マウスの死亡率は，

12 ppmが 2/10，25 ppmが 9/10，50 ppmが 10/10，

100 ppmが 8/10，200 ppmが 10/10，雌マウスと雌雄ラ

ットには死亡は観察されなかった．13週間曝露により，

雌マウスでは，100 ppm以上で肝臓の異型細胞の出現，

200 ppmで小葉中心の肝細胞壊死と肝逸脱酵素の有意な

上昇が観察された．腎臓には有意な所見はなかった．雄

マウスでは，12ppm以上で近位尿細管の壊死，200ppm

で肝細胞の腫脹，雌ラットでは 100 ppm以上で肝小葉

中心の肝細胞の脱失，200 ppmで近位尿細管の空胞性変

化と尿潜血陽性，雄ラットでは，50 ppm以上で尿潜血

陽性，200 ppm以上で肝細胞の脱失などの変化が認めら

れた．鼻腔の変化は，雌マウスでは12 ppm以上の全群

で骨の肥厚や嗅上皮，呼吸上皮の好酸性変化，雄マウス

では 25 ppm以上で嗅上皮の変性，雌雄ラットでは

25 ppm以上で嗅上皮の萎縮であった．以上から，腎臓

を標的臓器とした場合の13週間亜慢性試験におけるマ

ウス（雄）の最小毒性量は12 ppm，ラット（雄）の無

毒性量は 25 ppmである一方，マウス（雌）では

200 ppmでも有意な所見はなかった．肝臓を標的臓器と

した場合ではマウス（雌），ラット（雌）とも 50 ppm

と考えられる．

（2）遺伝子毒性

S. typhimuriumなどの細菌類や酵母等を用いた変異

原性試験，V79チャイニーズハムスター細胞やヒトリン

パ球を用いた in vitro試験，マウスにおける小核試験に

おいて，その結果は概ね変異原性陰性である．さらに，
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ハムスター，ヒト細胞を用いた in vitroやマウスの in

vivoの姉妹染色分体交換試験，DNA不定期合成試験，

染色体異常試験の結果も同様である．一部弱い陽性を示

す試験結果が報告されている2，26）が，類似の実験系で

は陰性結果を示しているなど特定の関連を示す結果では

なく27），クロロホルムやその代謝物に直接の遺伝子障

害性はないと結論されている2）．

（3）長期曝露毒性

雌雄のOsborne-Mendelラット，B6C3F1マウスを用

いた5日/週，計78週間の経口投与による発がん性試験

を実施した2，5，28）．コーン油に溶解したクロロホルム

の投与量は，雄ラット 90，180mg/kg，雌ラット 100，

200mg/kg，雄マウス 138，277mg/kg，雌マウス 238，

477mg/kgで，ラットは 111週まで，マウスは 92また

は93週まで観察した．その結果，雄ラットで腎臓がん

（腎細胞がんと腺腫）の発生率（対照 0/19，低曝露群

6/50，高曝露群 13/50），雌ラットで甲状腺腫瘍（癌と

腺腫）の発生率（対照1/19，低曝露群8/49，高曝露群

10/46）が，それぞれ量依存性に増加した．マウスでは，

肝臓の腫瘍が雌雄とも量依存性に増加した（雄：対照

2/18，低曝露 19/50，高曝露 44/45．雌 0/20，37/45，

39/41）．この研究を再評価した報告29）では，雌ラット

の胆管線維症と胆管癌の発生率が高濃度群でそれぞれ

3/39，8/39（対照群ではともに 0/20）と有意に増加し

ていた．ラットの肝臓腫瘍も量依存性に増加し，肝細胞

の壊死も観察されたが，肝硬変の所見はなかった．また

マウスの肝腫瘍のほとんどが癌腫であった．

雄Osborne-Mendelラットと雌B6C3F1マウスを用い

た104週間の飲水試験によるクロロホルムの発がん性試

験を実施した30）．その結果，ラットの160mg/kg/日・

104週摂取に相当する高曝露群で腎臓の尿細管腺腫と腺

癌の発生率が有意に高かった（曝露群 14％，対照群

1％．p＜0.01）．一方マウスでは，肝臓を含む腫瘍性変

化の有意な増加は認められなかった．肝腫瘍の発生率の

結果が前述のNCI studyと大きく異なる点については，

コーン油に溶解したクロロホルムの一時での投与は，飲

水からの摂取に比較して体内クロロホルム量の上昇が大

きいためとされている．Hard et al.は，この研究につい

て細胞毒性と組織再生という観点からラットの試験の再

評価を行った31）．その結果，高曝露群（160mg/kg/日）

のすべてのラットと次に高い曝露群（81mg/kg/日）の

中間から深部皮質の近位曲尿細管に，細胞障害と再生を

示唆する軽度から中等度の変化が観察された．

雌雄のF344/DuCrjラット，Crj:BDF1マウスに，10，

30，90 ppm（ラット），5，30，90 ppm（マウス）のク

ロロホルムを6時間/日，5日/週，104週間吸入曝露し

た32）．2年間の生存率は，ラット，マウス共に対照群と

曝露群に差はなかった．病理組織学的には，雄マウス各

群（対照，5，30，90 ppm）の腎細胞癌と腺腫の合計発

生率は，0/50，1/50，7/50，12/48（Petoの検定 p≦

0.01）であった．雌マウスと雌雄ラットでは，有意な増

加は観察されなかった．肝臓については，マウス各群

（対照，5，30，90 ppm）の肝細胞癌と腺腫の合計発生

率 は ，雄 14/50，7/50，12/50，17/48（p≦ 0.05），雌

2/50，2/49，4/50，6/48（p≦ 0.01）であった．ラット

では，雌雄ともに，有意な増加は観察されなかった．非

腫瘍性変化については，雄マウス 30 ppm以上でBUN

の上昇を伴う腎臓近位尿細管細胞の核の腫大，細胞質の

好塩基性変化，異型性の尿細管過形成，90 ppmで肝細

胞の脂肪変性，雌マウス90 ppmで腎臓近位尿細管細胞

質の好塩基性変化，肝細胞の脂肪変性，雌雄ラットの

30 ppm以上で腎臓近位尿細管細胞の核の腫大と尿細管

管腔の拡大，雌ラットの90 ppmで肝細胞の空胞化変化

が観察された．ラット，マウスの腎臓，肝臓とも，いず

れの濃度でも壊死性の変化の有意な増加は認められなか

った．鼻腔については，マウスでは，5ppm以上で骨の

肥厚（雌雄），5ppm以上の雌，90 ppmの雄で嗅上皮の

萎縮と呼吸上皮化生，ラットでは雌雄とも10 ppm以上

の全群で同様の骨と嗅上皮の変化が観察された．以上か

ら，腎臓を標的臓器とした場合の無毒性量はマウス（雄）

5ppm，ラット（雌雄）10 ppm，肝臓を標的臓器とした

場合の無毒性量は，マウス（雌雄），ラット（雌）とも

30 ppmと考えられる．

（4）生殖・発生毒性

一群25匹の雌SDラットの妊娠6～ 15日目に，コー

ン油に溶解したクロロホルム（20，50，126mg/kg/ 日）

を経口投与した33）．母獣への影響は，50mg/kg以上で

肝臓の脂肪変性が認められた．胎仔への影響は，

126mg/kgで出生時体重の低下，両側性外腰肋の発生増

加が観察された．妊娠6～18日目のDutch-Belted rab-

bitsに，コーン油に溶解したクロロホルム（20，35，

50mg/kg/日）を投与した実験では，胚毒性や催奇形性

は認められなかった．雌雄アルビノマウスに交配前後各

21日間，31.1mg/kg/日のクロロホルムを投与し，母獣

には授乳期に至るまで投与を続けた．仔にも生後7日目

から同量を投与したが，発達の遅れや奇形は認められな

かった34）．一群15匹の雌SDラットの妊娠6～15日目

に，コーン油に溶解したクロロホルム（100，200，

400mg/kg/日）を経口投与した35）．いずれの群の母獣

も体重増加抑制と肝重量増加が認められた．有意な胚毒

性や催奇形性は認められなかったが，400mg/kg群の胎

仔に発達遅延の徴候が観察されたという．SDラットの

妊娠6～ 15日に 30，100，300 ppmのクロロホルムを7

時間/日吸入曝露した36）実験では，母獣の肝臓への影

響は 100 ppm以上で観察されたのに対し，胎仔への影

響は30 ppm群のみで冠部・臀部間距離の有意な減少や
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頭蓋骨の骨化の遅れ，100 ppm群のみで肋骨の欠失など

発達の遅れを示唆する所見が観察された．

5．許容濃度の提案

クロロホルムには遺伝子毒性がなく，動物実験におけ

る発がんは細胞傷害性と組織の再生の過程で引き起こさ

れる（nongenotoxic-cytotoxic mode of action2，23，24，37））

と考えられる．量反応関係を明らかにした疫学知見はな

いことから，げっ歯類の吸入毒性試験における肝臓また

は腎臓の非腫瘍性病変を予防すべき影響とし，2年間の

毒性試験の無毒性量から許容濃度値を求めることとす

る．肝臓を標的臓器とした場合，無毒性量がマウス（雌

雄），ラット（雌）ともに30 ppm（脂肪性変化）である．

一方，腎臓を標的臓器とした場合は，雄マウスの無毒性

量が 5ppm（壊死を伴わない近位尿細管細胞の変化），

雌マウスの無毒性量が30 ppm（尿細管細胞の変化），ラ

ット（雌雄）では無毒性量が10 ppm（尿細管細胞の変

化）である．なお，げっ歯類の鼻腔への影響については，

これをヒトに適用する積極的な根拠に乏しいと判断され

る．

クロロホルムの毒性の発現にはCYP2E1による代謝

産物の生成が重要である．ミクロソームを用いた代謝実

験や生理学的PBPKモデルによれば，内部曝露量とし

てのクロロホルム代謝産物生成能は，肝臓，腎臓とも，

マウス＞ラット＞ヒトであった．比較的低い曝露レベル

での動物実験では，特にマウスの腎臓で代謝産物の生成

能が高い一方，ヒトの腎臓ミクロソームでの実験ではク

ロロホルム代謝活性は検出されておらず，腎臓の

CYP2E1のmRNAの発現も，肝臓より相対的に低いと

されることから，ヒトの標的臓器は肝臓と考えられる．

以上，動物実験の結果は，種・性・曝露期間による差

が大きく，クロロホルムの毒性の原因である代謝産物生

成能はヒトで最も低いと考えられることから，許容濃度

値3ppm（時間荷重平均値）を提案する．ただし，種に

よる感受性の差が大きいので，ヒトにおける低濃度曝露

域での疫学研究，特に腎毒性の有無に関するデータの集

積を待ってこの数値を再検討することが望ましい．

また，液体クロロホルムの皮膚からの吸収が毒性発現

に無視できない量に達する可能性があることから，皮膚

吸収マークを付す．発がん性分類については，非遺伝子

障害性の機序によると考えられるが，当面は現行のまま

第2群Bとする．

諸外国では，ACGIH18）はTLV-TWAとして10 ppm，

DFG38）はMAKとして0.5 ppm（Hマーク：danger of

percutaneous absorption）を勧告している．
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