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ヘキサクロロエタン
C2Cl6

［CAS No. 67-72-1］
許容濃度　1 ppm（9.7 mg/m3）（皮）

発がん性分類　第 2群 B

1．物理化学的性質ならびに用途
　ヘキサクロロエタンはエタンの水素がすべて塩素に置
き換わった化合物で分子量 236.74 g/molである．常温で
無色（白色）結晶の固体で，温度によって菱面体晶系，
三斜晶系，立方晶系と変わり，樟脳様の臭気がある．融
点・沸点はほぼ一致し184.4–186.8℃で昇華する．飽和蒸
気圧は 0.21–1.0 mmHg（0.28–1.3 hPa, 20–32.7℃）であ
る．比重は2.091（水 = 1.0），オクタノール／水分配係数
（log Pow）3.4–4.62，水溶解度は14 –50 mg/l（22–25℃）
で，主な溶剤に溶解する．気体換算係数は 1 ppm = 
9.7–10 mg/m3が用いられ，本提案書での引用は引用元の
ままとし，許容濃度提案では25℃，24.47 l/molを用いた．
軍事訓練や消防訓練に使われる発煙剤，金属や合金精錬
での脱気，セルロイド合成時の樟脳の代用，ゴム製造の
加硫促進剤，家畜の駆虫剤，発酵抑制剤に使われてきた．
塩素系漂白剤中に副産物として含まれる．高温の鉄，亜
鉛，アルミニウムなどの金属と反応する．アルカリと金
属の存在下で脱塩化して不安定な塩化アセチレンを生成
し強い酸化剤となる．以上はいくつかの報告をまとめた
ものである1-7）．

2．吸収，代謝，分布，蓄積，排泄
体内分布
　雄ヒツジに 0.5–1.0×103 mg/kg体重（以降の/kgは体
重 1 kgあたり）単回経口投与し，ガスクロマトグラ
フィーで臓器，排泄物中の濃度を測定した8）．投与15分
で胆汁中に出現し，血液中に出現するのは27分以降で
あった．便に排泄される量の80％以上が24時間以内に排
泄され，尿中排泄は少量であった．便，尿中には投与後
24–72時間で痕跡レベルとなり， 5日経過で血中からほ
とんど消失した．
　放射性標識した 0.5×103 mg/kgをウサギに経口投与し
たところ，投与後 3日で放射活性の 5％が尿中に，14－
24％が呼気に排出された9）．残りは臓器と消化管内であっ
たが区別できなかった9）．この報告はプロシーディング
である．
　雌雄 Fischer344ラットに 1日 62 mg/kgの用量で 8週間
経口投与したのち，経過3–31日に臓器ごとの半減期をガ
スクロマトグラフィーで測定した10）．脂肪組織で最も濃
度が高く，腎臓の2.5–5倍，肝臓，血液の100倍以上で
あった．半減期は2.3–2.7日で，減衰は一次過程であっ
た．雄ヒツジへの単回経口投与でも，脂肪組織中濃度は

筋肉中濃度よりも高かった8）．
　亜慢性実験での16週間経口投与後には，すべての用量
（1, 15, 62 mg/kg）で腎臓中濃度は雄ラットで雌ラットの
よりも高く，雄ラットではほぼ用量に比例していた10）．
雌ラットの血中濃度も用量に比例していたが，雌ラット
の低用量群では用量に比して腎臓，雌雄ラット血液，肝
臓中濃度がやや高かった．
　以上の報告から，体内半減期は約2.5日で，脂肪組織に
蓄積しやすく，特に雄ラットでは雌ラットに比較して腎
臓に蓄積しやすい．
代謝産物
　雄ヒツジへの 0.5–1.0×103 mg/kg単回経口投与後ガス
クロマトグラフィーで測定できた代謝物はテトラクロロ
エチレンと，ペンタクロロエタンであり，1,2-ジクロロ
エタン，1,1,2,2-テトラクロロエタンなどのピークは同定
できなかった8）．雄ニワトリでも同じように代謝物は主
にテトラクロロエチレンで，少量のペンタクロロエタン
もあった11）．
　放射性標識した 0.5×103 mg/kgを経口投与したウサギ
の尿中の代謝物をクロマトグラフィー／同位体希釈法を
用いて測定し，トリクロロエタノール1.3％，ジクロロエ
タノール0.4％，トリクロロ酢酸1.3％，ジクロロ酢酸
0.8％，モノクロロ酢酸0.7％，シュウ酸0.1％であった9）．
呼気中には二酸化炭素，ヘキサクロロエタン，テトラク
ロロエチレン，1,1,2,2-テトラクロロエタンを検知した
が，トリクロロエチレンはなかった．この報告はプロ
シーディングで方法の詳細，結果にあるパーセントは何
に対する割合か記載がない．
　雄 Osborne-Mendelラットと雄 B6C3F1マウスに最大耐
性用量（MTD）であるそれぞれ500，1,000 mg/kg，およ
びそれぞれのMTDの1/4用量を， 5日／週， 4週間経口
投与したのち，放射性標識物を単回投与した12）．投与後
48時間でラットとマウスに投与した放射活性のそれぞれ
93.28％，95.47％が回収でき，呼気中（文脈から揮発性代
謝物のみで，未変化体と想定してると考えられる）にそ
れぞれ投与量の64.55％，71.51％が排出された．残りは呼
気中の二酸化炭素，排泄物（文脈から尿，便の合計と考
えられる），体内で（これら 3つを合わせて総代謝物とみ
なしている），排泄物中はそれぞれ投与量の6.33％，
16.21％であった．メタノール抽出高速液体クロマトグラ
フィーで測定した尿中代謝物は，トリクロロエタノール
あるいはトリクロロ酢酸で，ラットとマウスでほとんど
同じであったが，投与物質による差異の詳細な記述はな
かった．
　以上の報告から，代謝物は主にテトラクロロエチレン
であり，少量のペンタクロロエタンも生成され，さらに
それらの代謝物が体内，排泄物に現れる．これらは複数
の動物種で似た結果であった．
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代謝機序
　ミクロソーム分画を用いた代謝実験で，チトクローム
P450の関与が報告されている13-16）．Nastainczykらの報告
では，フェノバルビタールで前処置した雄 Sprague-
Dawleyラットの肝臓ミクロソーム分画における代謝物
は，99.5％がテトラクロロエチレンで，0.5％がペンタク
ロロエタンであった13）．条件を変えたいくつかの実験結
果は，チトクローム P450依存的な過程で，NADPHとチ
トクローム b5からの電子供与による還元脱ハロゲン化を
示唆し，第一段階でラジカルを形成し，第二段階でカル
バニオンを形成し，その後塩素イオンの β消失でアルケ
ンを生成すると考えられた．
　Townらは，雄 Holtzmanラット，雄 New Zealand白ウ
サギ，雄 ICRマウスの細胞分画で代謝過程を調べた15）．
ラット肝臓で代謝活性があるのは細胞質分画ではなくミ
クロソーム分画であった．マロンジアルデヒド，抱合ジ
エンの生成を確認し，フリーラジカルの生成があると推
測した．代謝物はテトラクロロエチレンが主で，わずか
にペンタクロロエタン，トリクロロエチレンが検知され
た．マウスの場合でもラットの場合と同様であったが，
ウサギではテトラクロロエチレンの生成は確認できな
かった．
　しかし，Salmonらの報告では，雄Wistar系ラットと雄
New Zealand白ウサギの肝臓ミクロソーム分画およびウ
サギのチトクロームP450を含む人工膜小胞で，NADPH：
チトクロームP450還元酵素による代謝活性を確認した14）．
代謝物はテトラクロロエチレンとわずかなペンタクロロ
エタンであった．
　以上の報告から，複数の動物種でフェノバルビタール
で誘導されるミクロソーム中のチトクローム P450によっ
て代謝される．しかし酵素のタイプは特定されていない．
主としてテトラクロロエチレンとわずかなペンタクロロ
エタンが代謝物であり，中間代謝物としてフリーラジカ
ルを生成する．
　Lattanziらは，DNA，RNA，たんぱく質結合試験を in 
vivo，in vitroで行った17）．In vivo実験では雄Wistarラッ
トと雄 BALB/cマウスに放射性標識物を腹腔内投与し，
22時間後の肝臓，腎臓，肺，胃を調べた．DNA，RNA，
たんぱく質への結合量は肝臓で最も多かった．いずれの
臓器でも RNAとの結合量が最も多く，DNAとの結合量
は最も少なかった．どの臓器でもラットよりもマウスで
の結合量が多く，特に肝臓の DNAでは 9倍も高かった．
報告者の文献的考察では，DNAへの結合は他のクロロエ
タンと比べて，1,1,2,2-テトラクロロエタンほど強くな
く，1,2-ジクロロエタンと同程度であると記述していた．
In vitro実験では，肝臓，腎臓，肺，胃の細胞質分画とミ
クロソーム分画で DNAとの結合を調べた．肝臓，腎臓
では細胞質分画でもミクロソーム分画でも DNAに結合

し，肺と胃では細胞質分画で DNAに結合した．報告者
は他のクロロエタンと同様にチトクローム P450依存性代
謝と細胞質グルタチオン転移酵素の働きと考察していた．

3．ヒトに対する影響
　煙幕などの装置の製造では，ヘキサクロロエタンを扱
う18）．この製造ラインの労働者に，皮膚，粘膜の刺激症
状，頭髪の乾燥感があったと記述はあるが，症状に関連
する気中濃度，発生頻度は不明である18）．
　ヘキサクロロエタンを含む混合物の曝露による健康障
害の報告のほとんどは，発煙剤の使用や誤用によるもの
で，その症状は呼吸器の刺激性，肝機能障害，造血器障
害である19-22）．発煙剤の反応生成物は主に塩化亜鉛で，
周囲の水を吸着したエアゾルの空気力学的直径の中央値
は 2 μmぐらいとなる23）．気道への急性影響は塩化亜鉛が
原因と考えられる19, 24）．塩化亜鉛以外の生成物は一酸化
亜鉛，二酸化亜鉛と，中間産物のオキシ塩化亜鉛であ
る20, 25）．またヘキサクロロエタンから，高温，加熱によ
る変性で四塩化炭素，テトラクロロエチレン，ヘキサク
ロロベンゼン，塩化水素，ホスゲン，塩化水素，二塩化
アセチレンなどが生成され26, 27），発煙剤の点火の熱に
よっても生じる20, 25）．発煙後の未燃焼のヘキサクロロエ
タンは低い濃度だと考えられる23）．アルミニウム精錬時
の脱気にヘキサクロロエタンを用いる場合にはヘキサク
ロロベンゼン，オクタクロロスチレンが生成され，この
生成物によるヒトの発がんの可能性はあるが，これらの
報告にヘキサクロロエタンの残留は測定されていな
い28, 29）．
　Seldénらは煙幕装置製造での血液バイオマーカーを測
定した18）．工場ではヘキサクロロエタンを粉砕し，他の
物質と混合し，圧縮成形し，装置に組み立てる作業をし
ている．装置を組み立てる作業環境では検出限界未満（< 
0.52 ppm = 5 mg/m3）であったが，粉砕・混合・成形作
業環境では，0.52–3.1 ppm（5–30 mg/m3）で，保管室は 
> 20.6 ppm（200 mg/m3）であった．保護具には，使い捨
ての不織布オーバーオール，木綿製下着，木綿製手袋，
空気呼吸器あるいは顔面マスクを使用していた．12人の
労働者の製造工程休止期間 5週間後（曝露前）と，製造
工程再開 5週間後（曝露後）に，血漿ヘキサクロロエタ
ンを測定した．労働者個人ごとの採血時の曝露濃度，測
定曜日，採血時間は不明である．曝露前後の血漿濃度は，
それぞれ0.08±0.14，7.30±6.04 μg/lであった．そのうち
一人の労働者で，前記の曝露ののち1.5か月間曝露なしの
状態の血漿からは検出できなかったことから，この報告
者はヒトの半減期は 1週間以内であると推測していた．
また，作業環境濃度が検出限界（0.52 ppm）未満であっ
た装置組み立て作業従事者や，曝露業務歴はあるが現在
曝露のない労働者の血漿濃度は検出限界（0.02 μg/l）未
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満であった．この報告には労働者におけるがんの発生の
有無の記載はなく，また渉猟した文献にヘキサクロロエ
タン曝露によるヒトにおける発がんを記述したものはな
かった．

4．動物に対する影響
4.1　急性毒性
単回全身性影響
　雄New Zealand白ウサギ，雄Hartleyモルモット，雌雄
Sprague-Dawleyラットにコーン油あるいはメチルセル
ロースに混ぜて経口投与を，雄ウサギに水ペーストの
パッチ経皮曝露を行った2, 30）．この実験でモルモットの
LD50は 4.97×103 mg/kg，ラットのLD50は 4.46–7.08×103 
mg/kgで，ウサギの経口推定致死量は > 1.0×103 mg/kg，
経皮曝露 LD50は > 32×103 mg/kgだった．ラットへの腹
腔内投与（コーン油希釈）の推定致死量は 2.9×103 mg/
kgであった．ラットは致死量で運動失調，振戦，痙攣が
出現した．他の報告では，雄Wistarラットの経口投与
LD50は 5.9×103 mg/kg（95％信頼区間 5.3–6.5×103 mg/
kg）であったが31），系統不明雄ラットに 6.16×103 mg/kg
投与しても24時間生存した32）．雄ヒツジに 0.5–1.0×103 
mg/kg経口投与後1–4時間で3/12匹に顔面筋振戦が現れ
たが，その後の摂餌に影響はなかった8）．イヌに 0.325×
103 mg/kg静脈投与し死亡したが，6.0×103 mg/kg経口投
与では死亡せず，ラットで 4.0×103 mg/kg皮下投与 5日
後に死亡した33）．
　ラットに 260 ppm（2.5 mg/lair） 8時間の吸入曝露して
も症状はなかった2）．5,900 ppm（57 mg/lair）の吸入曝露
では， 6時間で1/6匹によろめき歩行が出現し， 8時間後
に2/6匹が死亡した．加熱して得られた濃度であり，吸入
実験中にチェンバー内で結晶化した．
亜急性毒性
　F344/Nラットの雌雄それぞれ 5 匹の群に 1 日187–
3,000 mg/kg（コーン油希釈）の用量で16日間強制経口投
与した34）．高用量の1,500，3,000 mg/kgではすべて死亡
し，750 mg/kgでは雄4/5匹，雌3/5匹が死亡した．750 
mg/kg群では 0 mg/kgの対照群に比べて体重が25 –37％
少なく，呼吸困難，運動失調，虚脱，流涙過多が出現し
た．低用量の187，375 mg/kg群を含めてすべての雄群に
は尿細管上皮細胞に硝子滴変性があった．
　雄 New Zealand白ウサギに， 5％メチルセルロース水
溶液に懸濁して（3 ml/kg）， 1 日 0，100，320，1,000 
mg/kgを12日間経口投与した2）．100 mg/kg群は対照群と
体重変化の差はなかった．320 mg/kg群で10日目から現
れた体重減少，および 1,000 mg/kg群に 7日目から現れ
た体重減少は有意（p < .05）で，臓器の相対的重量は増
加した．組織学的には高用量 2群に，肝細胞の変性，壊
死，腎尿細管の変性，腎石灰化があった．また高用量 2

群では血清カリウムと血糖が有意に低下した．
4.2　刺激性
　New Zealand白ウサギの眼，皮膚にそれぞれ0.1，0.5 g
を一日接触させ5/6匹に角膜混濁，虹彩炎，腫脹，匹数不
明の皮膚に軽度の発赤が出現した2）．皮膚刺激性は乾燥
物ではなく，水ペーストにしたときにあった．いずれも
72時間後に消失した．経皮曝露致死量で皮膚刺激性はな
かった．
4.3　感作性
　皮膚感作性確認のために，雄Hartleyモルモット30匹に
0.1％プロピレングリコール生理食塩水懸濁液 0.1 mlで皮
内投与チャレンジテストをしたが，感作性反応はなかっ
た2）．陽性対照として既知感作性物質であるジニトロク
ロロロベンゼンでは10/10匹とも感作性を示した．
4.4　亜慢性・慢性毒性
　亜慢性曝露の報告のうち最も低用量で毒性を示したの
は Gorzinskiらの報告である10）．Fischer 344ラットの雌雄
それぞれ10匹の各群に 1日 0， 1，15，62 mg/kgの用量
（揮発による38–67％損失を考慮）で16週間混餌経口投与
した．雄ラットでは，尿細管肥大，拡張をそれぞれの用
量群で0/10，1/10，7/10，10/10匹に認め，尿細管萎縮，
変性を1/10，2/10，7/10，10/10匹に認めた．肝細胞腫脹
を4/10，3/10，6/10，8/10匹に認め，いずれも 15 mg/kg
以上で障害の頻度が増加していた．硝子滴存在の記述は
なかった．腎臓と肝臓の平均重量は最大用量 62 mg/kgで
対照群と比べて有意に大きかった（Dunnet検定）．雌ラッ
トでは，尿細管萎縮，変性を1/10，1/10，2/10，6/10匹
に認めたが，尿細管肥大，拡張，肝細胞腫脹は認めな
かった．雌の臓器重量に群間差を認めなかった．雌雄
ラットとも死亡はなかった．最大用量の混餌でも摂餌行
動にほとんど影響はなく，体重にも差がなかった．以上
の組織学的変化からこの報告者は，NOAELは 1 mg/kg-
日と記述していた．頻度で表した二値データについて検
定していなかったので，本提案者が各用量群と対照群との
比較に Fisher正確検定（Tukey補正なし），用量依存性に
Cochran-Armitage検定を行った．雄ラットの 1，15，62 
mg/kgの各群を対照群と比較して，尿細管肥大でそれぞれ
p = 1.000，< .001，< .001，尿細管萎縮でp = 1.000，= .020，
< .001，肝細胞腫脹で p = 1.000，= .656，= .170であり，傾
向性検定は 3つの組織学的変化でそれぞれp <.001，< .001，
= .034であった．雌ラットの尿細管萎縮について傾向性検
定で p = .009であった．
　National Toxicology Programの報告では，発がん性試験
の曝露用量決定のための予備実験として，F 344/Nラッ
ト雌雄それぞれ10匹の群に 1日 0，47，94，188，375，
750 mg/kgの用量で 5 日／週，13週間の強制経口投与
（コーン油 5 ml/kg）を行った34）．最大用量 750 mg/kgで
雄ラット5/10，雌ラット8/10匹が最終観察日まで生存し
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た．雄ラットでは，最小用量 47 mg/kgで9/10匹の腎臓
に硝子滴変性，尿細管再生，尿細管円柱を認め，用量が
高くなるほど変化が強くなっていた．雌ラットには腎臓
障害を認めなかった．肝細胞壊死を雄ラットで 375，750 
mg/kg群のそれぞれ1/10，2/5匹に認め，雌ラットで 188 
mg/kg以上の群でそれぞれ2/10，4/10，8/10匹に認めた．
行動異常は 94 mg/kg以上の用量で雌雄ラットに観察さ
れた．体重は最大用量のとき雄ラットで対照群に比べて
19％少なく，雌ラットで 4％少なかった．組織学的変化
で雄ラットは雌ラットに比べて腎臓毒性が強く現れやす
い結果は前記の報告と似ていた．
　National Cancer Instituteの報告では，Osborne-Mendel
ラットと，B6C3F1マウスの雌雄それぞれ 5匹ずつで群分
けし，対照群のほかにラット，マウスそれぞれ 1 日
178–1,780 mg/kg，316–3,160 mg/kgの用量で 5日／週，
6週間の強制経口投与を行った35）．ラットで 562 mg/kg
以上で体重減少，1,000 mg/kg以上で投与後 2週間を含
む 8週間の観察期間中の死亡があり，マウスで 1,780 mg/
kg以上で体重減少，3,160 mg/kgで死亡（雄4/5，雌3/5
匹）があった．慢性曝露として78週間，ラットに 1日加
重平均 212，423 mg/kg，マウス加重平均 590，1,179 mg/
kgの用量で 5日／週，経口投与をした．体重の減少は
ラットでは雄の低・高用量群で，雌の高用量群で明らか
であった．腎臓の組織障害は，雌雄のラットとマウスに
あり，雌より雄にやや高い頻度で見つかった．ラットに
硝子滴存在の記述はなかった．雄マウスは雌マウスに比
べて障害を受けやすい結果は前記の報告と共通していた．
　吸入曝露実験はWeeksらが報告した2）．雌雄 Sprague-
Dawleyラット，雄 Hartleyモルモット，雌雄 Coturnix 
Japonicaウズラ，雄ビーグル犬に 0，15，48，260 ppm
（それぞれ 0，145，465，2,520 mg/m3）の濃度で， 6時
間／日， 5日／週， 6週間，吸入曝露させた．肉眼的観
察，行動について，15–48 ppm曝露ではどの動物にも異
常所見はなかった．260 ppmの曝露初日から，イヌに振
戦，運動失調，流涎，異常な首振り，顔面筋痙攣，眼瞼
閉鎖が起きた．最初の曝露 5時間で1/4匹のイヌが死亡し
た．260 ppmの曝露でモルモットの体重は減少し2/10匹
が死亡し，ラットの体重も減少し， 4週以降に振戦，眼
の浸出液があり，雄1/40，雌1/25匹が死亡した．別の実
験である生殖毒性試験の妊娠ラットでは 260 ppmの曝露
7日目以降に振戦が出現した（下記）．ウズラには最大濃
度でも影響はなかった．イヌの呼吸機能は濃度の異なる
群間で差はなく，値も正常範囲であった．ラットの酸素
消費量は 260 ppm群で有意に低下した．原因となる病理
学的所見はなく，上気道刺激による正常な反応と考えて
いた．組織学的所見では，48，260 ppmの曝露でラット
のそれぞれ85，100％に上気道に粘液膿性浸出液があり，
260 ppm曝露で見られたマイコプラズマ感染の所見に関

連する変化と考えていた．ウズラには 260 ppmで炎症細
胞のない浸出液があったが，イヌ，モルモットにはな
かった．
　以上の結果から，雌雄ラット，雌雄マウスに慢性曝露
による腎臓毒性がある．雌雄ラットに肝臓毒性もある．
高濃度の吸入曝露による神経毒性はあるが，症状の発現
は時期は早く急性，亜急性毒性である．
4.5　生殖毒性
　Sprague-Dawleyラットで生殖毒性，催奇形性を確認す
るため，経口曝露，吸入曝露実験を行った2）．経口曝露
は，22匹ずつの 6群に，妊娠 6日から16日まで毎日50，
100，500 mg/kg，対照群コーン油 5 ml/kg，陽性対照群
アスピリン 250 mg/kgを強制経口投与した．吸入曝露実
験と比較するため， 1日のうち 6時間だけ摂餌・飲水で
きないようにした．吸入曝露は，22匹ずつの 3群に，妊
娠 6日から16日まで毎日 6時間15，48，260 ppm蒸気を
吸入曝露させた．いずれの実験でも妊娠20日で解剖した．
経口曝露，吸入曝露とも最大用量（それぞれ 500 mg/kg，
260 ppm）で，妊娠ラットのそれぞれ妊娠15–16日，
12–16日に振戦が出現し，体重増加量は有意に減少した．
経口曝露 500 mg/kgでは，対照群に比べて生存胎児数は
少なく，吸収胚は多かったが，発生頻度の記述はなかっ
た．しかし，アスピリン投与群にみられた胎児の奇形は
なく，骨格や内臓の異常もなかった．この報告者は，母
ラットへの毒性影響により胎児に軽度の発育阻害を示し
たが，母体毒性の生じる用量においても催奇形性はない
と考えていた．
　Wistarラットの各群20から21匹に妊娠 7–17日まで毎日
0，56，167，500 mg/kg（オリブ油希釈 5 ml/kg）で強
制経口投与した36）．167，500 mg/kg投与群の妊娠ラット
は摂餌量の減少と，体重増加の減少あるいは体重減少が
あった．167 mg/kg投与群の投与 2–4 日目以降自動運動
の減少，500 mg/kg投与群ではさらに立毛，眼周囲およ
び下腹部の血様物質の汚れがあった．妊娠20日に解剖し，
500 mg/kg群では死亡胎児及び吸収胎児の発現率が増加
していた．500 mg/kgの雌雄生存胎児の体重は対照群に
比べ有意に低下していた．骨格奇形，内臓奇形はなかっ
た．骨格異常として，腰肋痕が167，500 mg/kg投与群に
あり，500 mg/kg投与群には化骨進行度（胸骨核化骨数，
前肢指骨および後肢指骨の化骨数，腰椎後椎骨化骨数）
が有意に低下した．
4.6　遺伝毒性
　サルモネラ属の株 TA98，TA100，TA1535，TA1537を
用いた復帰突然変異試験（100–10,000 μg/l）は代謝活性
化の有無に関わらず変異原性を示さなかった34）．哺乳類
細胞であるチャイニーズ・ハムスター卵巣由来細胞でも，
代謝活性化の有無に関わらず染色体異常（150–
1,000 μg/l），姉妹染色分体交換（10–1,000 μg/l）は現れ
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なかった34）．ただし，細胞周期の遅れはあった．濃度の
高い条件で実験中にヘキサクロロエタンが析出した．
4.7　発がん性
　National Cancer Instituteの 1978年の報告では，雌雄
Osborne-Mendelラットと雌雄B6C3F1マウスに週 5日，合
計78週間強制経口投与した35）．雌雄ラットには，無処置，
コーン油のみと， 1日加重平均212，423 mg/kgの用量を
用いた（雌雄 4群ずつ）．腎臓，肝臓を含めた臓器に，投
与による統計学的に有意な発がんを認めなかった．最終
的に雄ラット14/50匹，雌ラット24/50匹だけが生存し，
高用量群では投与開始 1か月ごろから死亡例があった．
特に雄ラットでは早期死亡が多く，生存52週未満を除い
て統計検定した結果であった．
　雌雄マウスには，無処置，コーン油のみと， 1日加重
平均590，1,179 mg/kgの用量を用いた（雌雄 4 群ず
つ）35）．いずれの群にも肝細胞がんが見つかった．雄マウ
スはそれぞれ1/18（0.06），3/20（0.15），15/50（0.30），
31/49（0.63）匹，雌マウスでそれぞれ0/18（0.00），2/20
（0.10），20/50（0.40），15/49（0.31）匹であった．投与
開始 4か月ごろから死亡例があり，最終的に雄マウスは
それぞれ1/20，5/20，7/50，29/50匹が生存し，雌マウス
はそれぞれ17/20，16/20，40/50，34/50匹が生存した．
コーン油のみの対照群（単独対照群）の生存率が低かっ
たので，同時に発がん性試験を行った他の化学物質の
コーン油のみ群を合わせた，雌雄それぞれ60匹をプール
対照群とした場合と比較統計検定を行った．プール対照
群の肝細胞がんの発生は雄マウスで6/60（0.10）匹，雌
マウスで2/60（0.03）匹であった．プール対照群を含め
た傾向性検定の Cochran-Armitage検定結果は有意で，曝
露群はプール対照群との比較でも p ≤ 0.008とすべて有意
で，単独対照群との比較も一部有意であった．
　上記報告の実験では，早期死亡例が多いこと，曝露期
間中用量が一定しないこと，曝露期間の休止期間がある
ことから，National Toxicology Programは追加実験とし
て，F344ラットに 5日／週， 2年間の強制経口投与を行
い，1989年に報告した34）．用量は雄ラットに 1日 0，10，
20 mg/kgで，雌ラットに 1日 0，80，160 mg/kgであっ
た． 1年くらい経過して死亡例が出現し， 2年後には約
4割が死亡したが，群間に生存率の差はなかった．雄
ラットにはそれぞれの用量で，腎臓（尿細管）腺腫が
1/50，2/50，4/50匹に，腎臓がんが0/50，0/50，3/50匹
に，腺腫とがんを合わせて1/50，2/50，7/50匹に見つ
かった．用量依存性の確認のための傾向性の検定と，高
用量群を対照群と比較した検定で有意であった（p ≤ 
0.026）．がんの 1例は肺転移していた．雌ラットにはい
ずれの腫瘍も見つからなかった．腫瘍以外の腎臓障害の
所見は，雌雄ラットにあり，尿細管変性と再生，尿細管
の拡張と萎縮，糸球体硬化，間質線維化，慢性炎症で，

硝子滴存在の記述はなかった．雄ラットには副腎褐色細
胞腫がそれぞれの用量で15/50（0.30），28/45（0.62），
21/49（0.43）匹に見つかり，低用量群は対照群と比較し
て有意に多かった（p ≤ 0.003）．雌ラットには見つからな
かった．
　以上の動物の発がん性実験では，雌雄マウスに用量依
存的な肝臓がんの発生，雄ラットに用量依存的な腎臓が
んと 1例の肺転移の発生があり，合わせて 2種の動物種
で悪性腫瘍の発生が確認された．

5．許容濃度の提案
　ヒトを対象とした疫学データはなく，動物実験データ
から許容濃度を設定した．Gorzinskiらの経口曝露実験で
は，雄ラットで用量依存的に組織学的な腎臓尿細管障害，
肝細胞障害があり， 1日15，あるいは 62 mg/kg用量群
の発生率は対照群と比較して有意な差があった 10）．
Gorzinskiらの報告した雄ラットの腎臓障害は他の報告に
もあること，肝臓障害もあること，雌ラット，雌雄マウ
ス，ウサギでも腎臓障害の報告があったこと，α2uグロブ
リン蓄積に起因する腎臓障害だけでは説明できなこと，
その中で用量が最も低いものであったことから，ラット
での経口用量 15 mg/kgを LOAELとして本提案に採用し
た．この値は労働者の勤務条件を考慮して作業環境気中
濃度 10.8 ppmに相当する．このラットの実験は混餌投与
であり揮発による損失の可能性があることも考慮すべき
点である．不確実係数を加味して，本提案の許容濃度は
腎臓尿細管障害を対象とした 1 ppm≒9.7 mg/m3とした．
皮膚吸収による雄ウサギの致死量は他の経路の致死量の
10倍近い値であったが致死性があるので，皮膚吸収の注
意書きを添えた．
　ヒトの発がん性の報告はなかったが，マウスとラット
の 2種の動物種で悪性を含む腫瘍の発生が確認されたこ
とから，動物実験からの証拠は十分であるとして，発が
ん性分類第 2群 Bとした．代謝物のたんぱく質あるいは
RNAへの結合が関与している閾値のある発がんモデルが
推察されるが，マウスの実験は対照群の早期死亡が多い
ので提案する許容濃度設定の LOAELとしなかった．
　感作性は一つの動物実験の結果で証拠に乏しく分類し
なかった．生殖毒性についてヒトの報告はなかった．
ラットの実験で統計的に有意でない着床障害はあったが，
催奇形性の証拠はなく，統計的に有意な所見は胎児の骨
格変異のみであり，母動物への影響の結果と考え分類し
なかった．最大許容濃度は曝露限界を得る情報がなく提
案しなかった．

6．他機関の提案値
ACGIH　TLV-TWA：1 ppm; 皮膚；発がん性：A3（1996）1）

NIOSH　PEL-TWA：1 ppm；皮膚；IDLH：300 ppm（1990）26）



産衛誌 64 巻，2022 311

DFG　MAK 1 ppm （ml/m3） ≒ 9.8 mg/m3 （2002）37）

IARC　発がん性：Group 2B （1999）7）

EPA-IRIS　経口慢性 RfD：7×10-4 mg/kg-day；吸入慢
性 RfC：3×10-2 mg/m3；発がん性経口 slope factor：
0.007–0.04 （mg/kg-day）-1 （1987）3）

7．勧告の履歴
　なし
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二酸化チタン
TiO2

［CAS No. 13463-67-7］
許容濃度　総粉塵 2 mg/m3

吸入性粉じん 1.5 mg/m3

　以前より粉じんを毒性別に 1種から 3種に分類し，そ
の分類に応じた吸入性粉じんと総粉じんの許容濃度を許
容濃度委員会が提案しているが，その後の有害性データ
の蓄積があり，表に基づいた許容濃度の提案の妥当性を
検討する必要がある．従って表に掲載されている物質毎
に有害性・リスクに関するデータを提示して許容濃度を
提案することとした．まず第 2種粉塵の二酸化チタンの
許容濃度である総粉じん 4 mg/m3，吸入性粉じん 1 mg/
m3，の検討を行った．

1．物理化学的性質・用途
　二酸化チタン（TiO2と略す）には，アナターゼ
（Anatase；鋭錐石），ルチル（Rutile；金紅石），ブルカイ
ト（Brookite；板チタン石）の 3種の結晶形態がある．こ
のうち，工業的に利用されているのはルチルとアナター
ゼで，ブルカイトは工業面の利用はない．
　外観としては，無色～白色の結晶性粉末であり，密度
は 3.9～4.3 g/cm3，沸点2,500～3,000℃，融点は1,855℃，
難溶性の粒子である．
　対象とした TiO2は， 1次粒径が 100 nm以上の粒子で
あり，かつ繊維状物質（アスペクト比 3 以上　長さが 
5 µm以上　径が 3 µm未満）は除外する．

2．体内動態（吸収，代謝，分布，蓄積，排泄）
　結晶構造の異なる TiO2をラットに 7時間吸入曝露（ア
ナターゼ：空気動力学的径：1.0 µm，16.5 mg/m3，ルチ
ル 空気動力学的径：0.83 µm，19.3 mg/m3）を行い，そ
の後の観察期間を最大132日間おいて，肺内滞留性を調べ
た．曝露終了時のTiO2の肺沈着量は，アナターゼ 136 µg，
ルチル 151 µgであり，TiO2の肺内半減期は51日及び53日
であった1）．肺からのクリランスに時間を要し，難溶性
の粒子である．

3．ヒトに対する影響
1）非発がん性
　米国のTiO2製造工場で1984年以前に 1年以上雇用され，
TiO2曝露のあった1,576人の男性労働者を対象としたコ
ホート研究では，米国の白人男性の死亡率またはDuPont
男性労働者の死亡率との比較において，有意な慢性呼吸
器疾患の死亡率の増加が，いずれの場合でも認められな
かった2）．また，同コホートにおけるコホート内症例対
照研究では，TiO2の曝露レベルをもとに 4群（非曝露群 
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