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許容濃度（2022）の提案理由

2022年 5月25日
日本産業衛生学会

許容濃度等に関する委員会

アルシン
AsH3

［CAS No. 7784-42-1］
最大許容濃度　0.1 ppm（0.32 mg/m3）

発がん性分類　第 1群
（ヒ素および無機ヒ素化合物として）

別名：ヒ化水素，Arsenic trihydride，Hydrogen arsenide

　日本産業衛生学会は，1992年にアルシンによる溶血を
臨界影響として許容濃度 0.01 ppm，0.032 mg/m3，最大許
容濃度 0.1 ppm，0.32 mg/m3 を提案1）し，1993年に決定し
た．2000年には，アルシンを含むヒ素およびヒ素化合物
の肺がんの過剰発がん生涯リスクレベルを，10-3に対し 
3 µg/m3，10-4に対し 0.3 µg/m3を提案2）し2001年に決定し
た．ヒトで報告されているアルシンによる健康影響の多
くは短時間高濃度曝露による溶血を主症状とした急性中
毒が主であり，過剰発がんを明らかにしたものはない．
しかしながら，アルシンは亜ヒ酸（As（III）），ヒ酸（As
（V））を経て，発がん物質に代謝されると考えられる．
　従って，急性中毒に対しては溶血を臨界影響として最
大許容濃度を適用するとともに，発がんリスクに対して
は，他の無機ヒ素化合物と同様に，過剰発がん生涯リス
クレベルを適用することが適当である．

1．物理化学的性質ならびに用途
　アルシンは分子量77.95，比重2.695（空気 = 1），沸点
－62.5℃のにんにく臭を有する無色透明の常温気体で，
水には溶解度 0.2 ml/ml（20℃）で比較的溶け易く，
0.8～98％濃度で空気中で青白い炎をあげて燃焼する3, 4）．
　アルシンの工業的用途は，ガリウム砒素化合物半導体
の原料，半導体のドーパントであるが，ヒ素含有合金，
不純物として砒素を含む鉱石や鉱滓，砒素系農薬に酸が
偶発的に作用し，アルシンが発生する3, 5）．

2．吸収，代謝，分布，排泄
　Apostoliら6），Yoshimuraら7）の急性アルシン中毒例の入
院後の尿中ヒ素濃度分析から，アルシンは代謝されて尿
中にモノメチルアルソン酸（MMA（V）），ジメチルアル
シン酸（DMA（V）），三価の無機ヒ素（As（III）），五価の
無機ヒ素（As（V））として排泄される．
　Apostoliら6）の報告では，曝露から20時間後から毎日採

血および24時間尿を24日間採取した．この期間に排泄さ
れたヒ素の量は 41 mgで，排泄されたヒ素の種類はMMA
（V）約 16 mg（39％），DMA（V）約 13 mg（32％），As
（III） 8 mg（20％），As（V） 1 mg（2.4％）の順であった．
アルセノベタイン（AsB）約 3 mg（7.3％）も少量検出さ
れたが，食餌由来と考えられた．アルシンは，主として
尿を介して 7.8 ml/h/kgのクリアランスで排泄され，半減
期は 68.4 h（As（III）57.1 h，MMA（V）56.3 h，DMA（V）
71.8 h，As（V）27.0 h，AsB 85.8 h）で，尿中排泄は28時
間，59時間， 9日間の三相性であった．
　Yoshimuraら7）の GaAs半導体リサイクル工場で発生し
た急性アルシン中毒（アルシン 2時間曝露，推定曝露レ
ベル約 28–39 mg/m3（9–12 ppm））の症例報告では，曝
露終了34時間後に入院し，血清ヒ素濃度は，入院時 
244.8 μg/l（As（III）45.8，MMA（V）17.9，DMA（V）9.3，
As（V）5.2，AsB 3.4 μg/l），退院時 97.1 μg/lであった．尿
中ヒ素の生物学的半減期は 59.2 h（15日）；As（III）30.1 h，
MMA（V）96.3 h，As（V）43.0 hであったが，DMAは曝
露後 7日目（退院時）も増加傾向で半減期は計算できな
かった．
　Landriganら8）は，鉛－酸電池製造工場（As2O3 平均気
中濃度 0.02–0.36 μg As/m3）で主としてアルシンに曝露
した作業員（47名）を調査し，作業環境中アルシン濃度
は，検出限界～49 μg/m3（電池製造作業：13.7～20.6 μg/
m3），平均尿中ヒ素濃度は 46.3 μg/l（SD 28.2）であった．
アルシン曝露濃度と尿中ヒ素濃度との間に，尿中ヒ素濃
度（μg/l） = 11.99＋2.43×作業環境中アルシン濃度（μg/
m3）（n = 47; r = 0.84）を認めた．尿中ヒ素濃度と食品由
来の間には関連はなく，尿中の総ヒ素濃度が 50 μg/lが，
15.6 μg/m3の大気中のアルシン濃度に相当すると推定さ
れた．
　アルシンは赤血球に作用して溶血を起こすとともにAs
（III），As（V）に代謝される．その後は全身に循環してAs
（III），As（V）曝露と同一の経路をたどる．
　動物を対象とした研究では，雄性 5週齢Hos:HR-1へア
レスマウスに対し，300～320 ppmのアルシンを 5分間，
全身曝露と経皮のみ曝露を行ったところ， 6時間後には
全身曝露群では血中総ヒ素濃度は平均 11.6 mg/lで，溶
血，腎，脾，肝の組織病理変化が認められた．しかし，
経皮曝露群では血中総ヒ素濃度の増加は認められず，ヘ
マトクリット値の変化，腎，脾，肝の組織病理変化も認
められず，アルシンがマウスの皮膚を通して吸収されな
いことが示された9）．

3．ヒトに対する影響
　ヒトでは 250 ppm 30分曝露で致死的であり，1–3.3 
ppm数時間曝露で中毒症状を来す10）．アルシン中毒の大
部分は，偶発的に発生したアルシンによるものであり，
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アルシンは非常に強い溶血性を有し，急性中毒の典型症
状は，腹痛，血色素尿，黄疸である．初期症状としては
頭痛，倦怠感，脱力感，めまい，腹部疝痛，嘔気，嘔吐，
4–6時間後に血色素尿，重篤な場合溶血後のヘモグロビ
ンや赤血球が腎に沈着し腎不全を起こし，乏尿，無尿に
到る5）．
　Apostoliら6）の急性アルシン中毒，午後作業，詳細曝露
時間不明，総ヒ素排泄量 41 mg（曝露20時間後～24日間
の排泄量）の作業員 1人の報告では，曝露後の朝に暗赤
色の尿を排泄し入院， 3日間連続血液透析を受け，徐々
に改善し入院25日後に退院した．
　Yoshimuraら7）の GaAs半導体リサイクル工場で発生し
た急性アルシン中毒（アルシン 2時間曝露，推定曝露レ
ベル約 28–39 mg/m3（9–12 ppm））の症例報告では，作
業終了 3時間後に血尿を自覚し，34時間後に入院した．
入院時（曝露後 2 日目）所見は，Hb 9.1 g/dl，T-bil 8.1 
mg/dl，γ-GTP 81 IU/l，AST 560 IU/l，ALT 105 IU/l，
LDH 4405 IU/l，クレアチニン 1.33 mg/dl，尿中赤血球 > 
100/HPF，尿中潜血 4＋と貧血，血尿，腎臓・肝機能障
害あり，曝露後 3日目のHb 5.9 g/dlが最低値で，輸血と
5日間の透析後に改善を示し，曝露後68日目に所見は改
善した．
　発がんを含むアルシン低濃度長期間曝露による影響は
確認されていない11）．

4．動物に対する影響
4.1　急性，亜急性，亜慢性毒性
　10分間曝露における LC50は，ラット 390 mg/m3，ウサ
ギ 650 mg/m3，マウス 250 mg/m3，イヌ 350 mg/m3，サ
ルの10分間曝露の LCLoは 600 mg/m3 3）アルシン曝露に
よる臨界影響は溶血であるが，曝露濃度と溶血の量影響
関係の報告がなされたのは，1985年以降である．1992年
再検討以降，新たに追加する知見はなかった．
　Petersonら12）は雄マウスに 5， 9，11，15，26 ppmの
アルシンに 1時間曝露し， 1， 5，11日後に血液検査を
した結果， 1日後では曝露量に依存したヘマトクリット
値の低下を示したが，11日後には回復していたことを報
告している．
　Blairら13）はアルシン曝露による溶血に関する種差を，
B6C3F1マウス，F344ラット，シリアンゴールデンハムス
ターで検討し， 0，0.025～5 ppmアルシンの 6時間単回
（雌マウスのみ）および14日，28日，90日間曝露からなる
複数の吸入試験で検討した．その結果，アルシンによる
影響は 3種ともに類似しているが，ラットがやや感受性
が高いことを示した．雌マウス0.5，2.5，5.0 ppm単回曝
露（ 6時間）では，2.5 ppm以上で造血系に影響がみら
れたが，0.5 ppmで造血系に影響は観察されなかった．
　B6C3F1マウス，F344ラットで0.025，0.5，2.5 ppm曝露

（ 6時間／日， 5日／週，13週間）では，曝露80 –81日目
の所見で，雌ラットは 0.025 ppm以上で，雄ラットは 0.5 
ppm以上でコントロールに比べて有意な貧血指標（赤血
球数，ヘモグロビン濃度，ヘマトクリット）の低下を観
察したことを報告している．0.5 ppm以上に曝露した 2
種で脾臓の相対重量の増加，2.5 ppm曝露した 2種で肝
臓の相対重量の軽度の増加を示した．
　Hongら14）は，B6C3F1雌マウスを用い， 0，0.5，2.5，
5 ppmアルシン亜急性曝露（ 6時間／日，14日間）， 0，
0.025，0.5，2.5 ppmアルシン亜慢性曝露実験（ 6時間/

日，12週間）を実施した．その結果，末梢血検査で曝露
量に依存した赤血球数，ヘモグロビン濃度，ヘマトク
リット値の低下が曝露終了14日後まで観察されたが， 3
週間後には回復した．脾では，曝露濃度に依存した脾重
量の有意な増加が 0.025 ppm亜慢性曝露マウスでも観察
され，組織学的には著明な赤血球系造血の昂進，赤脾髄
における赤血球の破壊像とマクロファージ中のヘモジデ
リンの沈着が観察された．大腿骨骨髄の顆粒球－マクロ
ファージ系芽球の活性は 0.5 ppm以上の亜急性曝露群で
曝露終了後 2日目で有意に低下し，赤芽球コロニー形成
細胞は 0.5 ppm曝露以上の亜急性曝露群では曝露終了後
3日目，5 ppmの亜急性曝露群で曝露終了後24日目，2.5 
ppmの亜慢性曝露群で曝露終了後21日目で有意に低下し
ていた，と報告している．これらの結果から Hongらは，
マウスではアルシン曝露による溶血による髄外造血が脾
で昂進し，脾腫大の原因となっていると結論している．
　Rosenthalら15）は雌 B6C3F1マウスに 0，0.5，2.5，5.0 
ppmアルシンを 6時間／日，14日間曝露し，脾の各種細
胞成分，リンパ球分画およびその機能，宿主の感染耐性
を分析し，有核赤血球細胞の曝露量に依存した著明な増
加，説明不能の 2.5 ppm以上の曝露群での cytotoxic T-cell
活性の減少，0.5 ppm以上の曝露群で，未熟赤血球数の
増加によると考えられる Plasmodium yoelli（マラリア原
虫プラスモジウム属）による parasitemia発生率の増加，
2.5 ppm以上の曝露群で Listeria感染による死亡率の増加
を観察し，主として血球成分の変動に起因する免疫系の
抑制があると推測している．
　Katoら9）は雄性 5週齢 Hos:HR-1へアレスマウス（n,4）
に対し，320 ppmのアルシンを 5分間，全身曝露し，ヘ
マトクリットは曝露後 0時間 52.0％， 3時間 15.8％ 6 時
間 8.3％と低下し，平均の血中総ヒ素濃度 11.6 mg/lで
あった．
4.2　発がん性
　PubMedによる文献を検索した範囲では，アルシンの
動物発がん性に関する情報は得られなかった．
4.3　生殖毒性
　Morrisseyら16）は，Swiss（CD-1）マウスと Fischer 344
ラットの妊娠 6～15日にアルシン0.025，0.5，2.5 ppmに
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曝露し，妊娠17日（マウス）および20日（ラット）に解
剖した．2.5 ppm曝露した母ラットは，脾臓の肥大とヘ
マトクリットの減少を認め，胎児の体重は対照群よりも
多かったが，他の発生毒性の証拠は認められなかった．
2.5 ppm曝露の母マウスでも，脾臓の肥大が認められた．
しかし，生存胎児数，平均胎児体重，一腹当たりの吸収
率，奇形率は，対照群と差がなかった．以上より，母体
毒性を引き起こした曝露濃度の試験でも，発生毒性の証
拠はない．

5．溶血のメカニズム
　溶血のメカニズムは，酸化的ストレス原因説17-19），ス
ルフヒドリル基（-SH基）との反応説20, 21），ヘモ蛋白と
の反応説22）があるが，まだ定まっていない．

6．許容濃度の提案
　短時間高濃度曝露が想定される職場では，溶血を臨界
影響とした最大許容濃度を適用することが適当と判断す
る．現行の最大許容濃度の 0.1 ppm，0.32 mg/m3は，ヒト
（日本人）の中毒症例7）での推定曝露量 9～12 ppmに対し
て十分低い値であること，雌マウス 0.5，2.5，5.0 ppm 6
時間単回曝露で 0.5 ppmで影響が観察されていない13）こ
とから，適切であり維持する．
　長期間曝露する職場では，アルシンが As（III）等に代
謝され，過剰発がん生涯リスクがあることから，勧告表
III-2に示すヒ素および無機ヒ素化合物（Asとして）の過
剰発がん生涯リスクレベル10-3，10-4それぞれと対応する
評価値 3，0.3 µg/m3を適用する．
　なお，現行の許容濃度 0.01 ppm，0.032 mg/m3は過剰
発がん生涯リスクレベルに対応する評価値より高いこと
から削除する．

7．他機関の提案値
ACGIH：TLV

1946: MAC-TWA，1 ppm
1947: MAC-TWA，0.05 ppm
1948–2006: TLV-TWA，0.05 ppm
2004: TLV-TWA, 0.005 ppm; A4，ヒト発がん物質に分類
できない
2006: TLV-TWA, 0.005 ppm; 発がん性の表記を撤回
2007: TLV-TWA，0.005 ppm（0.016 mg/m3）；2006年半
ばまでの文献検索

DFG: MAK 0.16 mg/m3（1999年まで）を撤回
NIOSH: REL　Ca, Ceiling 0.002 mg/m3 ［15-minute］

Immediately Dangerous to Life or Health Concentrations
（IDLH） 3 ppm

OSHA: PEL　TWA 0.05 ppm（0.2 mg/m3）
IARC: group1 （Arsenic and inorganic arsenic compounds）　

2012年
US EPA：情報なし

8．勧告の履歴
　2022年度（改訂案）
　　最大許容濃度 0.1 ppm（0.32 mg/m3）

2000年度（新設）
発がん性分類 第 1群（ヒ素およびヒ素化合物とし
て）

　1992年度（改定）
許容濃度 0.01 ppm，最大許容濃度 0.1 ppm（0.32 
mg/m3）

　1965年度（新設）
許容濃度 0.05 ppm
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スチレン
C6H5CH = CH2

［CAS No. 100-42-5］
許容濃度　10 ppm（42.6 mg/m3）（皮）

発がん性分類　第 2群 A，
生殖毒性分類　第 2群

1．物理化学的性質ならびに用途
　スチレンは，分子量104.16，比重0.9069 （20℃），融点 
－30.6℃，沸点145.2℃，蒸気圧 5 torr（4.5 mmHg）の常
温常圧で無色～黄色の油性液体で，甘く刺激的な匂いを
持つ．嗅覚閾値は 0.04～0.08 ppmから 0.32 ppmと報告さ
れ，ヒトでは急速に嗅覚疲労が起こる．水にわずかに溶
け（20℃で 300 mg/l），エタノール，エーテル，アセト
ン，二硫化炭素に溶ける．
　ポリスチレンプラスチック，保護コーテイング，スチ
レン化ポリエステル，アクリロニトリルやブタジエンを
使った樹脂化合物及び化学合成の中間産物として広く使
用されている．2018年12月末の日本の生産能力はスチレ
ンモノマー1,949,000トン，ポリスチレン853,000トンで
あった1）．

2．吸収，代謝，分布，蓄積，排泄
　スチレン吸収量の97％が尿中に代謝物として排泄され
る2）．主たる尿中代謝物はマンデル酸（MA）とフェニル
グリオキシル酸（PGA）である2-8）．MA→ベンジルアル
コール→安息香酸→馬尿酸の経路はマイナーで，全代謝
の10％以下であるといわれている．尿中に排世される
MA，PGA，馬尿酸の比率はそれぞれ56.9％，33.0％，
7.8％である7）．ヒトでのMAの尿中排泄は 2相性で，半
減期はおよそ 4時間と25時間であった3, 4）．
　ヒトでのスチレンの代謝は既によく知られており9），吸
入したスチレンの94％は肝の CYPでスチレン -7,8-オキ
シドに代謝される10），さらに EPHX1によってスチレング
リコールを経て，MAと PGAとなる．代謝の過程で生成
されるスチレン -7,8-オキシドが発がん物質である11）．マ
イナーな代謝経路には，GSTによってスチレン -7,8-オ
キシドとGSHの重合によるフェニルヒドロキシエチルメ
ルカプツール酸（PHEMAs）の生成と，エポキシ化反応
による4-，ビニルフェノールがある9）．GSTM1，GSTT1，
CYP2E1の遺伝子型とPHEMAsの生成，あるいは尿中MA
との関連が認められている12）．
　スチレンの代謝はエタノールの共存によって抑制され
る13, 14）．エタノールは，スチレン→スチレングリコール
の代謝（cytochrome P-450が触媒する），スチレングリ
コール→MAの代謝（アルコールあるいはアセトアルデ
ヒド脱水素酵素が触媒する）を抑制する．したがって，
飲酒者がスチレンを吸入すると，MAの排泄が遅れる13）
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と同時に，血液中のスチレングリコールの濃度がMAに
比べて相対的に高くなる14）．

3．ヒトに対する影響
3.1　急性曝露
　ボランティアによる研究で，マウスチューブを通して 
350 ppmで30分間，150または 380 ppmで 1時間，50また
は 200 ppmで1.5時間のスチレン吸入により，単純反応時
間が延長し，協同運動機能は低下した15-17）．300 ppmで
1時間のスチレン吸入ではボランティア全員（ 5人）の
眼球追跡機能は低下したが，平衡機能や協同運動機能の
低下は起こらなかった18, 19）．
　Carpenterら20）はスチレンの感覚器への影響と麻酔作用
について，他の炭化水素のそれと比較している．800 ppm
のスチレンの4–8時間の曝露による麻酔作用は同じ濃度
のトルエンよりも強かった．明らかな眼球や上部呼吸器
系への刺激性は 200 ppm以上（ 4時間）で起こったが，
2時間の曝露では 350 ppmでもこのような影響は見られ
なかった16）．生理学的ならびに心身的な訴えに関しては，
50～100 ppmのスチレン吸入や，平均 92 ppmの作業所で
の曝露で訴えが顕著に増加した17, 21）と報告されているが，
10または 35 ppmの曝露労働者ではこのような訴えの増
加は認められなかった22, 23）．Stewartら15）は 9人のボラン
ティアを50，100，216，376 ppmのスチレンに最大 7時
間曝露させた．50 ppmで 1時間曝露を受けたボランティ
アには，全く自覚症状や客観的な臨床所見はなかった．
しかし 100 ppm曝露では，半数の人達が軽い一時的な自
覚症状を示し，376 ppmではほとんどの人が不快な自覚
症状など，明らかな精神神経症状を示した．
3.2　長期曝露
3.2.1　一般毒性
　900人の従業員の知見から，長期にわたるスチレン曝露
による肝機能や血液検査の異常についての確証は得られ
なかったが，眼球への刺激や結膜の炎症は 50 ppmで生
ずると報告されている24, 25）．
3.2.2　神経毒性
3.2.2.1　神経行動テスト
1）精神運動機能（速度・器用さ・安定性）
　Lindstromら25）は，98人のスチレン曝露者（平均曝露濃
度 25 ppm，平均曝露期間：4.9±3.2年）に鏡像模写テス
ト（Mira test）を行い，曝露群では手の運動の安定性
（hand steadiness）が対照群と比べて有意に低下し，かつ
尿中MA濃度と鏡像模写テストの結果との間には関連が
あったと報告している．手指の巧緻性を見るサンタアナ
テスト（Santa Ana）に関しては，Fallasら26）（n = 60，平
均曝露濃度 24.3 ppm，平均曝露期間：6.5±3.75年）に
よってスチレン曝露の影響は見られないと報告されてい
るが，一方，Flodinらは高濃度曝露群（平均曝露濃度 

11.8 ppm）は低濃度曝露群（曝露濃度：5.9 ppm以下）よ
りスコアが有意に低下していたと報告している27）．反応
時間（reaction time）に関しては，Cherryら21）は反応時間
の遅延（n = 27，平均曝露濃度：92±46 ppm），さらに血
中スチレン濃度が 5.l μmol/l未満の低濃度曝露群では，ス
チレン曝露後の時間経過によって反応時間の回復が見ら
れたが，高濃度曝露群では見られなかったと報告してい
る．Cherryらはまた，17人のスチレン曝露者（平均曝露
濃度 20 ppm）の詳細観察から，反応時間と尿中MA濃度
には関連があると報告している28）．同様の報告は Jegaden
ら29）によってもなされている（n = 30，平均曝露濃度 22.7 
ppm，平均曝露期間5±4.5年）．一方，Schoenhuberら30）（n 
= 55，平均曝露濃度 25 ppm），Edlingら31）（n = 20，平均曝
露濃度 8.6 ppm，平均曝露期間 9年）は反応時間は曝露群
と対照群とで差はないと報告している．選択的注意力テ
スト（selective attention test）に関しては，スチレン曝露
の影響はないと報告されている30）．
2）認知運動機能
　認知運動（perceptual motor）機能に関してもいくつか
のテストが行われている．数字符号テスト（digit symbol）
の結果に関しては，Edlingら31）は対照群よりスコアが低
下していたという報告をしているし，数字符号テストの
結果とスチレン曝露量及び尿中MA濃度との聞には有意
な関連があったという Letzら32）の報告（n = 105，平均曝
露濃度 29.9±36.2 ppm，平均曝露期間2.9±4.6年）があ
る．しかしながら否定する報告もあり，Schoenhuber
ら30），Yokoyamaら33）（n = 11，平均曝露濃度（推定値）26
±24 ppm，平均曝露期間 4年），Fallasら26）はいずれも数
字符号テストの結果は曝露群と対照群で差がないと報告
している．また Yokoyamaら33）は，絵画完成テストに関
して曝露群と対照群で有意差が認められたと報告してい
る．
3）記憶と認知
　記憶（memory）と認知（cognition）に関しては，Fallas
ら26），Jegadenら29），Edlingら31）によって，曝露群の選択
反応時間（choice reaction time）は対照群より有意に低下
していたが，量反応関係はなかったと報告されている．
視覚記銘力テスト（Benton）に関しては，Fallasら26）に
よって曝露群と対照群で有意差なしと報告されている．
積木テスト（block design）は，Muttiら34）が，尿中MA濃
度と PGA濃度の合計と積木テストのスコアには有意の関
連が認められたと報告している（n = 50，曝露濃度10～
300 ppm，平均曝露期間8.6±4.5年）．数唱テスト（digit 
span）に関しては，Fallasら26）は曝露群と対照群で有意差
なしと報告しているが，Jegadenら29）は低下していたと報
告している．記憶（memory）に関しては，長期の言語性
記憶（long-term verbal memory）について評価したMutti
ら34）が尿中MAと PGA濃度の合計と有意の相関が認めら



産衛誌 64 巻，2022 291

れたと報告しているほか，短期記憶（short-term memory）
について Schoenhuberら30）が尿中MA濃度と PGA濃度の
合計濃度が 700 mg/l以上の高濃度曝露群で，有意の低下
が認められたと報告している．
4）性格（personality）と気分（mood）
　Yokoyamaら 33）によると，ミネソタ多面人格目録
（MMPI）に関してはスチレン曝露の影響はなかった．ま
たCherryら35）は，気分（mood）と血中スチレン濃度には
有意の相関が認められたと報告している．
　以上 1）～ 4）をまとめると，有意の差が認められたテ
ストバッテリーの種類は必ずしも一致していないが，お
おむねスチレン曝露 15 ppm程度から神経行動テストに
影響が認められる．それより低い 5～6 ppmレベルでは
差が認められない報告が多かった．ただし，累積的な曝
露年数を考慮に入れた検討がなお必要と考えられる．
3.2.2.2　感覚系
1）色覚
　スチレン曝露と色覚の関係については，Lanthony 
Desaturated 15 Hue Panel Testで主に青－黄色タイプの後
天的な色覚障害が検出されている．Gobbaら36, 37）は，平
均曝露濃度 16 ppm，平均曝露期間 7年の73人のスチレン
曝露者に前述の testを行い，スチレン曝露群では CCI
（Color Confusion Index）が対照群より有意に高い（p < 
.01）こと，また CCI増加（色覚障害）の度合いは，スチ
レン曝露濃度と量反応関係があること，個人曝露モニ
ターによるスチレン曝露量と CCI（p < .05），尿中スチレ
ン濃度と CCI（p = .02）の間には有意な関連が認められ
たが，尿中MA濃度と CCIの間には関連が認められな
かったと報告している，同様の報告は Fallasら 26），
Campagnaら38, 39）（n = 81，平均曝露濃度 48.4 ppm，平均
曝露期間5±4年）でもなされている．一方，日本の
Eguchiら40）は57人の FRPスチレン（主としてユニットバ
ス製造）工程の曝露者（平均曝露濃度 18.5 ppm，平均曝
露期間 7年）で，曝露群の CCIの増加を報告し，Gobba
らの報告とは異なり，高濃度曝露者（尿中MA濃度0.42 
g/l 以上）の尿中MA濃度と CCIの間には有意な関連が
認められた（p = .001）と報告した．Campagna らは
Gobbaらのデータと自身の過去の報告を合わせて，203人
の曝露者のデータを統合し，数理モデルを用いて解析し
た結果，スチレン濃度 4 ppm以上で CCIに影響が認めら
れると指摘した39）．
　その後，Kishiら41）は，性，年齢をマッチした FRP労
働者と対照労働者間について（尿中MA濃度で，0.1 g/l
未満（8 ppm気中濃度），0.1以上～0.2 g/l未満（ 8～16 
ppm気中濃度），0.2 g/l以上（気中濃度 16 ppm）の 3群
間で比較し，最も低い曝露レベルでは年齢マッチした対
照群と差がないが，0.1以上～0.2 g/l未満，0.2 g/l以上の
群はいずれも色覚が同年齢対照群より劣ること，この結

果，気中濃度に換算して， 8～16 ppm程度の曝露であっ
ても，対照群と比較して曝露群の CCIが高かったことを
報告した41）．さらに同じ研究グループの Gongら42）は，
2002年に日本のレジャーボート製造工程で FRP作業に従
事している労働者についてスチレンの代謝物MA濃度と
PGA（フェニルグリオキシル酸）の合計濃度が，0.24 g/
lクレアチニン，気中濃度で 10～20 ppm相当では対照に
比し，曝露群で CCIが高かったことを報告した．さらに
過去の最大曝露濃度にも着目し，層別解析の結果，色覚
障害は過去の曝露濃度が 50 ppm以上であった群では現
在の曝露濃度が下がっても色覚障害が非可逆的に残るこ
と，機序として網膜のみならず視神経や視覚中枢の関与
も示唆している．
　近年，McCague ら 43）（n = 355，平均曝露濃度 69.5 
mg/g・クレアチニン （Cr））は，色覚異常，呼吸機能の
低下および呼吸器症状の増加は ACGIHが定める BEI以
内の 400 mg/g・Crでも生じることを報告している．一
方，Seeberら44, 45）は，尿中MA＋PGAから求めたスチレ
ン曝露濃度 40 ppm平均曝露期間6.年，または 27 ppm，
平均曝露期間14.6±6.7年）のいずれも色覚および認知機
能や精神運動機能との関連は認められなかった．
　スチレン曝露とコントラスト視力に関しては，前述の
Campagnaら39）によって曝露群の終業時尿中MA濃度と，
6及び12 cycleでのコントラスト視力の低下が関連して
いたと報告され，さらに，サンプルサイズは18人と少な
いものの，この集団をさらに12年間追跡したところ（MA
濃度換算値 25 ppm），色覚異常との間には関連を認めな
かったがコントラスト視力の低下と長期累積曝露との関
連が認められた46）．
　Benignusら47）は 6つの研究のメタアナリシスにより，
ACGIHが定める 20 ppmであっても， 8年間の曝露が選
択反応時間を6.5％増加させ，年齢よりも1.7年早く色覚異
常を進行させると結論づけた．Choiら48）による 8つの研
究のメタアナリシスでは，曝露群の平均または中央値濃
度は 1報が 49.9 ppm， 1報が 21 ppmと 20 ppmを超えて
いた． 4報は13，16.0，16.2，18.5 ppmであった．残る
2報は尿中MAあるいは尿中 PGA濃度を用いており，ス
チレン 20 ppmに対応する尿中MA濃度と PGA濃度の和
を 430 mg/l，PGA/MAの排出比割合0.61，尿中クレアチ
ニン値 100 mg/dlを用いて換算すると49），Chiaら50）の研
究は約 7.0 ppm，Triebigら51）の研究は 17.3 ppmと評価さ
れた．（なお，Chiaらは同報告の中で，同じ工場におけ
る以前の調査時の気中スチレン濃度平均は 11.9 ppm， 8
時間個人曝露によるスチレン濃度平均は 9.7 ppmと述べ
ている．）これらのメタ分析の結果，CCIの標準化された
平均差（95％CI）は固定効果モデル0.53（0.37–3.68），変
量効果モデル0.56（0.37–0.76）で，20 ppmを下回る濃度
（7.0 ppm～18.5 ppm）でも色覚異常が認められたと結論
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づけている．
2）聴力及び前庭機能
　聴力に関して，Muijserら52）は59人のスチレン曝露者
（曝露濃度 14.4～32.5 ppm，平均曝露期間8.6±6.5年）と

88人の対照者を用いて，0.25～8 kHzの低周波数域と，
8～20 kHzの高周波数域でそれぞれ閾値を測定したとこ
ろ，曝露群と対照群では，いずれの周波数域でも閾値に
有意差は認められなかったが，曝露群内の直接曝露群
（平均曝露濃度 32.5 ppm）と間接曝露群（平均曝露濃
度：14.4 ppm）では，高周波数域でのみ閾値に有意差が
認められたと報告している．彼らは，工場内の騒音測定
によって，曝露群と対照群で騒音に差がないことも確認
しているので，この差はスチレン曝露によると推測され
る．Mollerら53）も，18人のスチレン曝露群（平均曝露濃
度 26 ppm，平均曝露期間10.8年）では，対照者（18人）
よりも聴力の低下が認められたと報告している（騒音に
よる影響は，曝露群と対照群で差はない）．
　Morataらは54），フィンランド，スウェーデン，ポーラ
ンドにおける最近 6か月の強化ファイバーグラス工場で
働くスチレンのみ曝露群（423人，平均曝露濃度43（10 
ppm） ±50 mg/m3），騒音との同時曝露群（268人，40 
mg/m3（9.2 ppm）），および，強化ファイバーグラスまた
はそのほかの工場労働者のうち騒音のみ曝露群（359人），
または曝露なし（354人）の研究データ統合解析を行っ
た．この結果，騒音レベル < 85 dB，≥85 dBいずれにお
いてもスチレン濃度が 1 mg/m3（0.23 ppm）増加する毎
の聴覚低下のオッズ比はそれぞれ1.02（1.01–1.02），1.01
（1.00–1.01）と有意なリスクの上昇，さらに騒音とスチ
レンとの交互作用が認められた．
　Sliwinska-Kowalskaら55）はスチレン曝露群（290人，平
均スチレン濃度61.8 （14.3 ppm） ± 51.9 mg/m3）とスチレ
ン曝露の無い群（223人）の聴覚への影響を検討したとこ
ろ，スチレン曝露群の聴覚損失の OR = 3.9（95％CI = 
2.40–6.22）で統計学的に有意だった．さらにサブグルー
プ解析によると，スチレンと騒音ともに曝露のない群と
比較して，スチレンのみ曝露群の OR = 5.2 （95％CI = 
2.9–8.9），騒音のみ群のOR = 3.4 （95％CI = 1.7–64），ス
チレンと騒音両方の曝露がある群の聴覚低下のOR = 10.9 
（95％CI = 4.9–24.2）で，いずれも統計学的に有意だっ
た．
　同じく Sliwinska-Kowalskaら56）は，グラスファイバー
強化プラスチック工場のスチレンに曝露している労働者
98人（平均57.9 （13.4 ppm） ±31.4 mg/m3）と金属工場で
の騒音に曝露しているがスチレン曝露のない労働者111
人，スチレンにも騒音にも曝露していない70人について
検討したところ，スチレン曝露無し群と比較してスチレ
ン曝露群では，純音閾値の上昇およびDPOAE（Distortion 
Product Oto Acoustic Emissions：歪成分耳音響放射（ 2周

波数の同時刺激時に対して蝸牛で発生した歪の外耳道内
記録で，蝸牛機能が把握できる））の低下が見られたこと
から，蝸牛の機能障害が認められたとしている．
　ところで，スチレンには麻酔作用があるため，健康ア
ウトカムとなる聴覚評価のタイミングによっては，聴覚
低下の原因が一時的な麻酔作用に起因する可能性がある．
Morataら54），および Sliwinska-Kowalskaら（2003）55）によ
る研究では，聴覚評価は騒音曝露から最短16時間以降，
Sliwinska-Kowalskaら（2020）56）による報告では，聴覚評
価は騒音および／またはスチレン曝露から最短16時間以
降に実施されたと報告されている．
　一方，Morataら57）と Johnsonら58）がスウェーデンで実
施した横断研究（313人）では，スチレン曝露と騒音の混
合曝露群（12 mg/m3 （2.8 ppm） （範囲0.03–50） mg/m3，
騒音平均89 （85–108） dBA）と，スチレンのみに曝露さ
れた群（平均16 （3.7 ppm） （範囲0.2–96） mg/m3）を検討
したところ，騒音曝露の有無に関係なく 2， 3， 4，お
よび 6 kHzの閾値が高かった．また，騒音曝露（> 85 
dB）で調整後も尿中マンデル酸が 1 mg/g・Cr（スチレン 
20 ppmに対応する尿中MA実測値 430 mg/l49），尿中クレ
アチニン値 100 mg/dl，尿中MA分子量152.15から換算す
ると，約 7.1 ppm）上昇する毎の聴覚障害のオッズ比は
2.44（1.01–5.89）で，スチレン曝露による聴覚への影響
が認められたと報告している．しかし，これらの研究で
はスチレン曝露の平均値が 10 ppm以下と低いが，アウ
トカムとなる聴覚評価のタイミングが記載されておらず，
急性の麻酔作用による影響を排除できるのか否かを確認
できなかった．
　前庭機能に関しては，Mollerら53）が前述の論文の中で
曝露群の重心動揺度，回転刺激検査の結果は対照群より
低下していたと報告しているし，Calabreseら59）もカロ
リックテスト回転刺激検査を行い，曝露群ではいずれの
検査の結果も対照群より低下していたと報告している．
3）深部知覚，特に振動覚について
　日本の FRP作業者について検討した Satoらは60），（n = 
67，平均曝露濃度 51.7±36.7 ppm，平均曝露期間 8年）
は過去の曝露が > 50 ppmの群で，振動認知の閾値の低下
が認められたと報告している．
3.2.2.3　末梢神経伝導速度
　Lilisら61）が80人のスチレン曝露者の詳細観察から，曝
露期間が20年以上の群は20年未満の群より運動神経伝導
速度（MCV）の低下が認められたと報告し，Yuasaら62）

は日本の強化プラスチック工場 FRP作業従事者（主とし
てバスタブ製造）（n = 32，曝露濃度 94.8 ppm以下，曝露
期間11.6±8.4年），尺骨神経および排骨神経の有意な
MCV低下および運動神経遠位潜時延長，尿中MA濃度
が 250 mg/l以上の高濃度曝露群は，低濃度曝露群より運
動神経遠位潜時の有意な延長，さらに尿中MA濃度と運
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動神経遠位潜時には有意の関連が認められたと報告して
いる．また Cherryら35）は，70人のスチレン曝露者（曝露
期間20年以下）で曝露濃度が高くなるにつれ，正中神経，
尺骨神経のMCVの低下が認められたと報告している．逆
に Seppäläinenら63）は（n = 40，平均曝露期間 5年）正中
神経，尺骨神経，排骨神経，腔骨神経で，Triebigら64）（n 
= 11，曝露濃度 92～114 ppm，平均曝露期間 4 年），
Murataら65）（n = 11，曝露濃度（推定値）22 ppm，平均曝
露期間 5年）は，正中神経と尺骨神経でMCVは対照群
のそれと有意差がなかったと報告している．
　感覚神経伝導速度（SCV）に関しては，Rosenら66）（n = 
33，曝露濃度 175 ppm以下，曝露期間 1～21年），Cherry
ら35），Murataら65）が SCVの低下が認められたと報告して
いる．Cherryら35）はさらに SCVの低下はスチレン曝露と
量反応関係があるとも報告している．一方，Seppäläinen
ら63），Triebigら64），Yuasaら62）は曝露群の SCVは対照群
と有意差がなかったと報告している．Slower motor 
fibers63）の伝達速度，感覚神経の活動電位（amplitude）62）に
は曝露群と対照群で有意差がなかった．
　以上まとめると，50 ppm程度のスチレン曝露でMCV
および SCVに影響が認められる．
3.2.2.4　脳波
　スチレン曝露による脳波の影響について，Seppäläinen
ら63）は96人の曝露者を詳細に観察し，尿中MA濃度が脳
波正常群に対して脳波異常群で有意に高かったと報告し
た．Härkönenら67）は，98人の曝露者と98人の対照者を比
較したが，自覚症状と脳波異常の聞に関連は認められな
かった．Rosenら66）は，異なる曝露環境の 3つの工場の
曝露者33人と対照者 6人，混合有機溶剤の慢性曝露者17
人を比較した．例数が少なく，曝露の差による脳波への
影響には有意差が認められなかったが，曝露群で徐波の
出現する傾向があり，さらに曝露群に多かった末梢神経
障害の群に脳波異常も合併する頻度が高かった．
Harkonenら67）は，脳波異常群で尿中MA濃度が高く，尿
中MA濃度 700 mg/l以下では脳波異常者が10％であるの
に対し，700 mg/lを越えたもので30％に脳波異常が見ら
れたと報告した．この濃度は 30 ppmを 8時間曝露した
場合に相当すると推計した．Matikainenら68）は，99人の
スチレン曝露者（平均曝露濃度 29.5 ppm，平均曝露期間
12.8年）に対して，詳細な脳波検査と定量解析を行い，
前頭部及び側頭部で高曝露群ほど平均電位が高いことを
示した．また，視覚及び聴覚誘発電位に関する報告はな
い．
3.2.2.5　自律神経機能
　Murataら65）は，スチレン曝露者11人と対照11人を比較
し，心電図 R-R間隔の変動は曝露群で低下していたが，
心拍数に差は見られなかったと報告している．

3.3　免疫毒性
　Zielhuisら69）のポリエステル樹脂スチレン曝露作業者 9
人の研究では，わずかであるが免疫グロプリンの増加が
認められた．また Bergamaschiら70）は，71人のスチレン
曝露作業者（平均尿中代謝物濃度 106 mg/g・Cr）の末梢
血中の CD4＋Tリンパ球数は対照群のそれと比べて減少
していること（CD8＋Tリンパ球数は変わらない），NK
細胞膜上に CD56および CD16がより多く発現しているこ
と，活性化の指標である DRおよび IL-2Rの発現が増加
していることから，スチレン曝露によって末梢血中のリ
ンパ球サブセットの分布に変化が生じていると報告して
いる．Tulinskaらは71），ラミネート工場のスチレン曝露
作業者（中央値は年齢39.5歳，気中スチレン濃度 55.2 
mg/m3（12.7 ppm），曝露期間14年）と曝露の無い対象者
19人で，補体第 4成分と単球が Rizzoらは72）ファイバー
グラス工場の労働者22人（年齢36.3±6.1歳，尿中MA＋
PGA濃度 91～540 mg/g）と曝露のない対象27人で，曝
露群において IL-10および HLA-G産生の有意な減少
（p < .05）を認めた．しかし，免疫系の機能に変化をも
たらすような知見は今のところ得られていない．
3.4　発がん性
　ヒト発がんに関する知見は，コホート研究は，強化プ
ラスチック工場，合成ゴム工場，およびスチレンモノ
マーとポリマー製造工場の労働者を対象にした研究があ
る．強化プラスチック工場を対象とした研究は欧州の
IARC国際コホート73, 74），イギリス75），デンマーク76, 77），
およびアメリカ78）で比較的サンプルサイズが大きく，長
期のフォローアップを行ったコホート研究がある．
　白血病および造血器系の発がんについては，1945–
1991年に実施された欧州 IARCコホート（ノルウェーを
除く）40,668人（男性34,560人，女性6,128人）において，
スチレン曝露レベル（スチレン濃度平均 63.1 ppm，範囲 
0–205.0 ppm；累積曝露平均 158 ppm-年，範囲 0–4543.1 
ppm-年）が 100 ppm上がると非ホジキンリンパ腫リスク
上 昇（0-year lag, RR = 2.31, 1.29–4.12; 5-year lag RR = 
2.29, 1.33–3.93; 10-year lag RR = 1.78, 1.05–3.02）が認め
られた74）．また，デンマークで1964 –1988年に実施した
男性53,720人のコホート研究では，勤続10年以上の群で
白血病の有意なリスク上昇（SIR = 1.57; 95％CI = 1.07–
2.22）が認められた76）．同じコホートで，21種類の異な
るリンパ・造血系の悪性腫瘍に関する再解析では，少な
くとも15年以上（15–29年）の労働歴のある集団では累
積曝露 0 mg/m3-yrと比較して 46 mg/m3-yr以上の群で白
血病のリスク上昇が認められた（RR = 2.4, 1.2–4.6）77）．
合成ゴム工場における研究では，米国で1943年から1998
年まで16,579人を追跡し，1,3-ブタジエンとジメチルジ
チオカーバメートとの混合曝露の無い集団で，スチレン
への累積曝露が最も多い群（> 61 ppm年）で白血病のリ
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スク上昇が認められた（0 ppm-年に対して RR = 3.0, 
1.1–6.4）79）．一方，同じ欧州コホートでスチレン曝露
（ppm-年）を連続数あるいはカテゴリカルモデルとして
リスク評価した研究73），イギリスで1946 –1984年に7,970
人を追跡した研究で（曝露はBackground，low/moderate，
high for < 1 yr，high for ≧1 yrの 4 群またはその連続
数）75），米国の1948–2008年のコホート15,826人（男性
11,958人，女性3,868人）で ppm-月のカテゴリカルおよ
び連続数，あるいは Peak exposure days 1日以上を曝露と
定義した研究78）では，白血病・造血器系腫瘍との量－反
応関係を含めた有意な関連は認められなかった．
　固形癌は，IARCコホートで，曝露濃度が平均 100 ppm
上昇する毎のリスクが食道がん（0-year lag, RR = 2.44, 
1.11–5.36; 5-year lag RR = 2.53, 1.30–4.90; 10-year lag RR 
= 3.36, 1.74–6.49）と す い 臓 が ん（0 yr lag RR = 1.89
（1.17–3.06））で有意に上昇した．英国の追跡研究では，
肺がんの標準化死亡比の上昇が認められ（SMR = 1.20, 
1.08–1.34），スチレンに 1年以上，高濃度曝露された労
働者（推定曝露 40–100 ppm）の標準化死亡比はさらに
高かった（SMR = 1.44, 1.10–1.86）75）．米国の研究では，
全体では肺がん（SMR = 1.34, 95％CI 1.23–1.46）のリス
ク上昇が認められたが，累積曝露を0.0–149.9，150–
399.9，400–1,199.9，1,200 ppm-月以上に層別して各群で
SMRの傾向を評価したところ，累積曝露が高いほどSMR
が低い逆向きの関連であった78）．さらにこの他の部位と
の関連は認められず，また研究間で一致する結果はみら
れなかった．しかし，この他の研究ではスチレン曝露と
の相関性が高い発がん性分類 1 80）の1,3-ブタジエン曝露
の同時曝露の影響が排除できず，またスチレンモノマー
およびポリマー製造工場における研究はいずれもサンプ
ルサイズが小さく，また，エチルベンゼン，ベンゼン，
アルキルベンゼン，あるいは煙や粉じんとの混合曝露が
あるため81），合成ゴム工場のデータをスチレンの独立し
た影響として評価することは難しい81）．Collinsと Delzell
による21のコホート研究および症例対照研究の論文を用
いたメタアナリシスの結果では82），スチレン曝露と非ホ
ジキンリンパ腫，骨髄腫，白血病，食道がん，すい臓が
ん，肺がん，腎臓がんのいずれのリスクとの関連は認め
られなかった．
　以上の報告をまとめると，ヒトでは複数のコホート研
究で発がんとの関連が認められているが，関連がないと
する研究も複数あり一致性に乏しい．また，関連が認め
られた研究においても，曝露期間や累積曝露量との量－
反応関連が認められない，喫煙等の交絡や1,3-ブタジエ
ン等の影響を排除できていない点があり，ヒトにおける
証拠は限定的である．

4．動物に対する影響
4.1　急性毒性
　ラットでは経口 LD50は 5,000 mg/kg付近 83），LC50は
ラットで 2.770 ppm（ 4時間曝露），マウスで 4.940 ppm
（ 2時間曝露）が報告されている84, 85）．

4.2　亜急性毒性
　ヒトでは確認できない，騒音との同時曝露に関する聴
覚毒性の病理組織学的な知見が，動物実験で得られてい
る．Latayeらは86），雄 Long-Evansラットに 750 ppmのス
チレン，あるいは 97 dBの騒音，あるいはその両方に 6
時間／日， 5日／週， 4週間曝露した結果，スチレンと
騒音の両方で永久的な聴覚閾値の低下が認められた．一
方，ラットにスチレンを100，300 ppmあるいは300と 400 
mg/kg曝露させた実験では，スチレンのみでは聴覚閾値
の低下は無く，騒音との同時曝露のみで認められた実験
もあったことから87, 88），スチレンによる聴覚への影響は
曝露濃度によっても異なるかもしれない．Compoらはス
チレン曝露による聴覚影響は老人性難聴と同じように高
周波帯の損傷から起きること89），継続的な騒音による影
響はスチレンとの同時曝露でむしろ弱まったが，衝撃音
の影響は同時曝露で増強し，これはコルチ器の病理組織
学的変化によって引き起こされる90）と報告した．Venet
ら91）はスチレン曝露（600 ppm， 6時間／日， 5日／週，
4週間）と周波帯の感受性についての実験の結果，スチ
レンはより低音に反応する蝸牛の外側長短の有毛細胞の
脱落を引き起こすが，騒音は中間周波帯の聴覚損傷を引
き起こし，騒音とスチレンは相乗的に影響すると示して
いる．Fetoniらは92），騒音とストレスとの交互作用によ
り，蝸牛において酸化ストレス反応と酸化還元反応のバ
ランスが崩れることで外側の有毛細胞が損傷することを
示した．同様に，Minamiらによるモルモットへの700お
よび 900 ppmのスチレンを 8時間／日，21日間曝露の結
果においても，900 ppmで外側の有毛細胞の損傷が認め
られた93）．
4.3　動物発がんに対する知見
　1978年ころから，マウスやラットを用いたが動物によ
る発がん研究がおこなわれてきた．しかし，GLP（Good 
Laboratory Practice）や吸入曝露の研究は限られている．
Cruzanら94）が CD-1マウス雌雄各50匹に20，40，80，160 
ppmの濃度で 6時間／日， 5日／週，雄は104週間，雌は
98週間吸入曝露した結果，雄は40，80，160 ppmで細気
管支肺胞上皮腺腫，雌は20，40，160 ppmで細気管支肺
胞上皮腺腫，160 ppmで細気管支肺胞上皮がんの発生に
統計学的に有意な増加が認められた．また，Cruzanら95）

が雄の CD-1マウスに 120 ppmの濃度で104週間まで吸入
曝露した実験では，細気管支肺胞上皮がんの発生増加が
認められた．この報告では，CD-1マウス，野生型の
C57BL/6マウス，マウスの肺に特有な代謝酵素である
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CYP2F2をノックアウトした C57BL/6マウス，CYP2F2を
ノックアウトした C57BL/6マウスにヒトの代謝酵素であ
る CYP2F1を発現する遺伝子を導入した動物にスチレン
を 120 ppmの濃度で104週間まで吸入曝露した実験を行っ
ており，CD-1マウスと野生型のC57BL/6マウスにのみ終
末細気管支の細胞毒性，細胞増殖および過形成が誘発さ
れたことから，スチレンによるマウスの肺腫瘍の発生メ
カニズムはマウスに特異的な CYP2F2による代謝が関与
しておりヒトとの関連がないと報告している95）．なお，
米国 National Cancer Institute（NCI）が B6C3F1 マウスに
150または 300 mg/kg/日の用量のスチレンを78週間にわ
たって強制経口投与した結果，雄マウスに細気管支肺胞
上皮腺腫と細気管支肺胞上皮がんを合わせた発生に統計
学的に有意な増加が認められた．しかし，試験実施施設
の背景データの範囲内であることから，発がん性の確か
な証拠ではなかったと NCIは結論している96）．
　Contiら97）は，Sprague-Dawleyラットに，52週間25，50，
100，200，300 ppmの濃度で 4時間／日， 5日／週スチ
レンを吸入曝露，または50，250 mg/kg/日の用量で強制
経口投与した結果，吸入曝露したラットに総腫瘍数と悪
性乳腺腫瘍の増加が認められたと報告した．これに対し，
Cruzanら98）による Sprague-Dawleyラットを用いた実験で
は，雌雄各60匹に 0，50，200，500，1,000 ppmで 6時
間／日， 5日／週，104週間吸入曝露させたところ，曝露
と関連する腫瘍の増加は認められず，また雌ラットの乳
腺の腺がんの発生が減少したと報告している．なお，NCI 
が Fischer 344ラットに 0，500，1,000，2,000 mg/kg/日
の用量で強制経口投与（500 mg/kg/dayは103週間，1,000
と 2,000 mg/kg/日は78週間）した実験では発がん性は認
められなかったが，高曝露群ではラットの生存率が低く，
解析から除かれた個体数が多い点が限界とされている96）．
　これらのことから，動物実験においては，CD-1マウス
では明らかな肺腫瘍の増加があるが，マウスの肺腫瘍の
増加はマウス特有の腫瘍でありヒトの発がんに外挿は難
しいとされ99），またラットの乳腺腫瘍の増加は確定でき
ず，十分な証拠があるとは言えない．

5．発がんメカニズムからの証拠
　スチレンに曝露した労働者と非曝露者では，DNA付加
体等との関係は複数の研究で認められたが，すべてでは
ない．チェコのラミネーション工場の非喫煙者を対象に
した研究で，スチレンに曝露されたグループ 9人（採血
前日のMA濃度平均 157 mmol/mol・Cr）と曝露されて
いない群 7人で血液と尿サンプルを収集したところ，リ
ンパ球の DNA付加体レベルは曝露されている群で有意
に高かった100）．Mikesら101）による強化プラスチック工場
におけるラミネーション業務労働者61人の調査では終業
時のMA濃度は高曝露群 9 人の平均± SDは 711±238 

mg/g・Cr，低曝露群19人は 232±97 mg/g・Crで，スチ
レン曝露と N3αAと N3βAとの関連が認められた．たん
ぱく質付加体については，強化プラスチック工場で働く
曝露群75人（MA＋PGA平均± SD：443±44 mg/g・Cr）
は非曝露群77人よりも有意にヘモグロビン付加体が高く，
また 400 mg/gをカットオフとした場合の低曝露群と高
曝露群のいずれも非曝露群よりも高かった102）．DNA損
傷については Single Strand Breakについて10報以上の報
告があり，Wongvijitsukら103）の研究においても，対照群
（37人）と10ppm未満の低曝露群（16人），10–20 ppmの
中曝露群（13人），20 ppm以上の高曝露群（14人）の
DNA損傷に量反応的関係が認められた（p < .05）．
Fracassoら104）の研究では，曝露群34人（MA＋PGA平均
±SD：295.5±152.3 mg/g・Cr）では非曝露群（29人）と
比較して，有意に DNA損傷が多かった．また，Laffon
ら105）は 20 ppm未満の曝露レベルでも（14人），対照群
（30人）よりも有意に DNA損傷が多かった（p < .01）．

Wengら106）は，中国の強化プラスチック工場で働くスチ
レン曝露群329人（MA＋PGA平均± SD：91.56±146.55 
mg/g・Cr）と非曝露群（152人）では，遺伝毒性のバイ
オマーカーとした DNA損傷，白血球の DNA塩基の酸
化，8-ヒドロキシグアノシンのいずれも曝露群で高かっ
たと報告した．一方，ドイツのスチレン製造工場の研究
は曝露25人（平均 0.31±0.88 ppm）と非曝露群25人で，
曝露レベルは低く DNA付加体や DNA損傷ともに差が
認められなかった107）．また，ポルトガルの曝露67人（平
均 30.4 ppm）と非曝露者68人では DNA損傷に差は認め
られなかった108）．
　スチレン曝露作業者の末梢リンパ球染色体異常の増加
については，約30報の論文がある．強化プラスチック製
造工場におけるエジプト（曝露群40人，平均尿中 MA 
246±21.6 mol/lと非曝露50人）109），およびイタリアの研
究（曝露群25名，30–400 mg/m3，非曝露群22人）で110），
またスウェーデンのボート工場の研究（低曝露群23人，
平均 137 mg/m3，高曝露群16人，平均 1,204 mg/m3，非
曝露群41人）で111），曝露と染色体異常との関連が認めら
れた．姉妹染色分体交換については，前述のイタリアの
研究で曝露レベルが 200 mg/m3以上の群で姉妹染色分体
交換の上昇が認められたが，線形な反応関係ではなかっ
た110）．小核試験は，先述のイタリアの強化プラスチック
工場で，曝露群95人（平均 300.0±338.2 mg/m3）と非曝
露群98人では，曝露群と非曝露群で小核形成に差が認め
られ，曝露群では尿中MAとの量反応関係が認められ
た112）．これらの結果から，対象者数が少ない，コント
ロール群の人数が少ない研究，十分な交絡調整がなされ
ていないといった限界はあるが，スチレン曝露による
DNA付加体形成や DNA損傷，遺伝毒性はヒトでも認め
られた．
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　実験的にスチレンおよび代謝物であるスチレン -7,8-オ
キサイドは，DNAと直接反応し，付加体を形成すること
が報告されている113）．ヒトの細胞（主に全血の培養リン
パ球）を用いた in vitro実験では一貫して遺伝毒性がみら
れている113）．その他の実験系（ヒト以外の哺乳類の細胞
を用いた in vitro実験，ショウジョウバエ，酵母，細菌，
植物を用いた実験）で DNA損傷，遺伝子突然変異，染
色体異常，小核形成，姉妹染色分体交換を誘発したこと
が報告されている113, 114）．
　以上のように，スチレンに曝露されたヒト，ヒトの細
胞，および哺乳類の細胞等を用いた実験系で，発がんメ
カニズムからの証拠となる DNA付加体形成や DNA損
傷，遺伝毒性を示す複数の報告がある．

6．許容濃度の提案
　職場のスチレン曝露で障害が起きるという以上の研究
結果をまとめると，1）50 ppmまたはそれ以上の曝露で
は，末梢神経伝導速度の遅れや振動覚の障害が起こりう
る．2）20 ppm ppm以上の曝露では神経行動テストバッ
テリーのうち，数字符号テストや反応時間の遅れが現れ
ることが報告されている．3）15-ppm程度の比較的低濃
度の曝露でも後天性の色覚障害が起こりうる．なお色覚
障害は 1～ 2ヶ月間の曝露の減少があればある程度は改
善されるという意味で，固定的ではないが，過去の曝露
年数および最大曝露濃度によっては，障害は持続し，不
可逆的であるとされる．4）聴覚においては，スチレン曝
露群の平均濃度が 10－16 ppmの，複数の論文で聴覚障
害が報告されている．騒音による増強作用があるものの，
スチレンのみでも聴覚障害が生じるという報告がある．
動物実験によれば内耳有毛細胞の損傷等の組織病理学的
な知見により，障害は持続し不可逆的であるとされる．
以上のデータに基づいて，10 ppmを提案する．
　発がん性分類の提案については，疫学研究では，ヒト
における発がんを示す証拠は十分とは言えず，限定的で
ある．動物実験による発がんの結果はヒトに外挿できる
十分な証拠があるとは言えず，限定的である．発がんメ
カニズムからの証拠については，ヒトでスチレン曝露に
よるDNA付加体形成やDNA損傷，遺伝毒性が認められ
た．また，ヒトの細胞に加えて，ヒト以外の哺乳類の細
胞等を用いた実験系でも DNA付加体形成や DNA損傷，
遺伝毒性を示す複数の証拠がある．さらに，スチレンの
主要な代謝物であるスチレン -7,8-オキシドは発がん性分
類第 2群 Aを勧告されている．
　これらは妥当と考えられることから，スチレンの発が
ん性分類を第 2群 Aとして勧告する．

7．他機関の提案値
　ACGIH　2020：TLV-TWA 10 ppm; TLV-STEL 20 ppm; 

Ototoxicant; A3， Animal carcinogen with Unknown relevance 
to Humans
　IARC: Group 2A
　オーストラリアは許容濃度 50 ppm， STELは 100 ppm 
（1993）と設定している．ドイツは MAK 20 ppm，peak 
limitation categoryを II（2）と設定し，MAK，BAT値以
下であれば胎児の発育に危険はないとした．フィンラン
ドは許容濃度 20 ppm（1999），フランスは 50 ppm
（1999），オランダは 25 ppm（1987），スウェーデンは 20 
ppm，15分の短期曝露を 50 ppmと設定している（1999）．
イギリスは許容濃度 100 ppm，15 分の STELでは 250 
ppmと設定している（1997）．

8．勧告の履歴
　2022年度（改定案）
　　許容濃度 10 ppm（43.3 mg/m3）
　　発がん性分類　第 2群 A
　2022年度（OEL-B）（改定案）
　　尿中スチレン20 µg/l
尿中マンデル酸と尿中フェニルグリオキシル酸を加
えた濃度 160 mg/g・Cr

　　試料採取時期：週の後半の作業終了時
　2015年度（改訂）
　　生殖毒性　第 2群
　2007年度（OEL-B）
尿中マンデル酸濃度と尿中フェニルグリオキシル酸
濃度の合計　430 mg/l

　　試料採集時期：週後半の終業時
　　血中スチレン濃度　0.20 mg/l
　　試料採集時期：週後半の終業時
　1999年度（改訂）
　　許容濃度 20 ppm（85 mg/m3）（皮）
　　発がん性分類　第 2群 B
　1968年度
　　許容濃度 50 ppm（210 mg/m3）
　　発がん物質暫定物質　第 2群 B
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フェニトロチオン（Fenitrothion）
O,O-dimethyl-O-（3-methyl-4-nitrophenyl）

phosphorothioate
C9H12NO5PS（分子量277.25）
［CAS No. 122-14-5］
許容濃度　0.2 mg/m3（皮）
感作性分類　皮膚第 2群

1．物理化学的性質ならびに用途
　フェニトロチオンは分子量277.25の有機リン系化合物で
ある．比重1.3227（25℃），融点0.3℃，沸点140–145℃
（0.1 mmHg），発火点157℃，蒸気圧 18 mPa（20℃），log P
オクタノール／水分解係数3.16，水への溶解度 14 mg/l
（30℃）の化学薬品臭を持つ黄褐色の油状の液体である1）．
　光に対しては比較的安定であるが，紫外線により徐々
に分解する2）．工業製品は純度93％以上で農薬としての
他，殺虫剤などに用いられる1）．殺虫スペクトルは広く，
国内外で稲，果樹，野菜，茶など広範囲にわたる農業分
野の主要害虫および森林害虫に対して，また防疫用の殺
虫剤として，カ，ハエ，ゴキブリなどの衛生害虫に対し
て，多く使用されている2）．

2．吸収，代謝，分布，蓄積，排泄
　フェニトロチオンは経口で取り込まれた場合は消化管
で吸収され，血液や脳などの臓器に移行し，72時間以内
におよそ90％以上が代謝物として尿中に，残りの大部分
が糞便中に排泄される3, 4）．吸収後の体内蓄積には臓器親
和性があり，5 mg/kgのフェニトロチオンをラットに経
口投与した実験にて脳，肺，心臓，腎臓に，40 mg/kgお
よび 20 mg/kgのフェニトロチオンをモルモットに経口
投与した実験にて脳，肺，心臓，腎臓および脾臓に集積
することが確認された5）．気道への曝露では100％が，皮
膚への曝露では10％が吸収される6）．
　フェニトロチオン自体はアセチルコリンエステラーゼ
（AChE）に対する強い阻害作用を持たない．しかし生体
内に取り込まれると，肝臓やその他の臓器でモノオキシ
ゲナーゼの作用によりフェニトロオキソンに変化し，強
い毒性を持つようになる7-9）．フェニトロオキソンは更に
代謝され，多くはデスメチルチオリン酸，デスメチルリ
ン酸，ジメチルチオリン酸，ジメチルリン酸の形で排泄
される3, 4）．
　フェニトロチオンは直接の代謝産物としての他，フェ
ニトロオキソン，デスメチルフェニトロチオンを経て3-
メチル -4-ニトロフェノールとなり，硫酸抱合体，グル
クロン酸抱合体に移行する．14C標識フェニトロチオンを
ラット，ウサギ，マウス，犬に 15 mg/kg単回経口投与
した実験にて，投与後48時間で多くが尿中に排泄され，
その代謝物質としてデスメチルフェニトロチオン，デス

メチルフェニトロオキソンなどの脱メチル体が7.4％（ウ
サギ）～56.9％（犬），3-メチル -4-ニトロフェノールの
遊離型，硫酸抱合体，グルクロン酸抱合体が36.1％（犬）
～74.8％（ウサギ）存在した10）．
　雄のモルモットに 500 mg/kgの，雄のWhiteラットに 
15 mg/kgのフェニトロチオンを経口で与えたところ，
1～ 3時間で血液および脳における濃度は最大となり，
その後 3日かけて検出限界以下となった3）．健康な12人
の男性にフェニトロチオンを 0.18 mg/kg/dayおよび 0.36 
mg/kg/dayの用量で 4日連続投与した研究にて，血漿中
フェニトロチオン濃度のピークは投与後1–4時間，半減
期は0.8–4.5時間だった．0.18 mg/kg/dayでは投与 1日目
には 3人， 4日目には 2人が血中フェニトロチオンの
ピーク時の濃度が検出限界以下であった．0.36 mg/kg/
dayでは投与 1日目の時点で血中フェニトロチオンを全
員に検出した11）．
　雄のラット 5匹および雄のアカゲザル 5匹を用いて，
14Cリング標識したフェニトロチオン 5 µlを 2 cm2，24時
間貼付した実験にて，24時間以内に尿中への排泄が確認
された12）．

3．ヒトに対する影響
急性毒性
　ビニールハウスで農作業を行う 5人の男性を対象に
行った研究にて，フェニトロチオンの体内への吸収量は
実際の曝露量の1/10～1/3と推定された6）．
　24人の被験者にフェニトロチオンを 2.5 mg（ 3人），5 
mg（ 9人），10 mg（ 5人），15 mg（ 2人），20 mg（ 5
人）の量で単回経口投与したところ投与 6時間後，24時
間後の時点でいずれの投与量においても血漿および赤血
球コリンエステラーゼ活性の有意な低下を認めなかった．
20 mgを投与した 1名では投与 6時間後には39％，投与
24時間後には28％の血漿コリンエステラーゼ活性低下が
認められた13）．
　28人の労働者が害虫対策のため室内で 5％に希釈した
フェニトロチオンを 2 g/m2 噴霧する業務（噴霧20人，希
釈 8人）に 1日 7時間，30日間連続で従事し，42件の臨
床症状（頭痛，めまい，悪心，腹痛）が発生した．症状
の多くは軽度で 2～ 3時間の休憩で回復した．数名脱力
を認め， 2人は下痢症状を認めた．下痢症状は投薬に
よって改善した．噴霧20人のうち 8人にコリンエステ
ラーゼ活性の低下が認められ，そのうち数名は臨床症状
も認めた．コリンエステラーゼの減少を認めたうちの 2
人は希釈を行った者であった14）．
　2000年から2011年にかけて 1つの医療機関に自殺目的
でフェニトロチオンを摂取し搬送された26人について，
急性肺損傷を来さなかった14人（グループ 1：うち 2人
死亡）と来した12人（グループ 2）に分けて比較を行っ
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た研究において，グループ 2は来院時コリンエステラー
ゼ活性が全員検出下限（10 U/l）を下回っており，コリ
ンエステラーゼ活性が回復して100 U/lを上回るまでの
日数の中央値はグループ 1で12日，グループ 2で21日と
有意差を認めた．フェニトロチオンの摂取から24時間以
内に来院した19人のデータからは，血中フェニトロチオ
ンの半減期は2.4－70.5時間であった15）．
　1987年から1993年にフェニトロチオンを経口摂取し医
療機関に搬送された16人（男性14人，女性 2人）のうち，
生存した10人の臨床経過を分析したところ， 7人に「中
間期症候群」と呼ばれる，遅れて（内服後 2日～ 4日）
発生する全身の筋力低下，人工呼吸が必要になるほどの
急激な呼吸機能の低下が認められた16）．
反復投与毒性
　 4人の被験者に 4日連続でフェニトロチオン 5 mgを
経口投与したところ，血漿コリンエステラーゼ活性は投
与開始時に比べ83 –115％，赤血球コリンエステラーゼ活
性は投与開始時に比べ93 –111％であり，有意な低下を認
めなかった13）．
　12人（男性 8人，女性 4人，年齢23～50歳）に，低用
量試験として 0.18 mg/kg/dayを 4日間連続投与（半量ず
つ12時間間隔で経口投与）し，その後最低 2週間，最大
5 ヶ月間の間隔を設けた後，高用量試験として，0.36 
mg/kg/dayを同様に 4日間連続投与した．低用量試験，
高用量試験のいずれも赤血球コリンエステラーゼの低下
は20％未満にとどまっていた17-20）．
感作性
　1972年から1979年にかけて日本農村医学会の会員から
農薬が原因と考えられる皮膚炎患者553人の症例報告が提
出され，うち202人は有機リン系殺虫剤が原因であった．
この202人におけるパッチテスト（濃度不明）の結果とし
て，27人についてフェニトロチオンへの陽性反応が，う
ち 3人はフェニトロチオンのみへの陽性反応が報告され
ている21）．
　農薬散布に従事する農業従事者311人に対してフェニト
ロチオン 0.1％濃度にてパッチテストを行い，37人
（11.9％）で陽性反応が認められた22）．

4．動物に対する影響
急性毒性
　雄のニワトリに対してフェニトロチオンを 250 mg/kg，
500 mg/kg，1,000 mg/kgの用量で各 6匹に経口投与した．
250 mg/kg投与群では，投与後 2～ 3時間で自発運動の
低下，24時間で運動失調および不正呼吸が出現し， 4～
6 日で回復した．死亡率は 0％（0/6）であった．500 
mg/kg投与群では投与後30～60分で自発運動の低下， 3
時間で運動失調，24時間で流涎，呼吸不全，トサカの暗
赤色への変色が観察され，投与後 2日で投与群の半数

（3/6）が死亡した．1,000 mg/kg投与群では，投与後 1
日目に 1匹， 2日で全数（6/6）が死亡した．死亡しな
かった個体においては 8～10日で症状は回復した23）．
　ピーナッツオイルに溶解したフェニトロチオンを 0 
mg/kg，10 mg/kg，20 mg/kg，40 mg/kgずつそれぞれ 6
匹のラットに強制経口投与したところ，20 mg/kg群では
3匹が，40 mg/kg群では 5匹が13日以内に死亡した．20 
mg/kg群及び 40 mg/kg群の生存個体群においては，ほ
ぼすべての個体で姿勢保持障害，歩行障害が認められ
た24）．
　フェニトロチオンの白色ラット，モルモット，マウス
それぞれにおける50％致死量は経口投与では 200 mg/kg，
1,850 mg/kg，870 mg/kg，経静脈投与では 33 mg/kg，
112 mg/kg，220 mg/kgであった7, 25）．
　雄のニワトリにおける50％致死量は経口投与で 500 
mg/kgであった23）．
　SDラット雌雄各 8匹に対する吸入曝露試験にて，LC50

は　> 0.186 mg/l，SDラット雌雄各10匹に対する吸入曝
露試験にて，LC50は　> 2.21 mg/lであった17）．
慢性毒性
　LD50の1/15である 16.7 mg/kg，1/30である 33.7 mg/kg
の用量で雄のニワトリそれぞれ 8匹に対して 4週間毎日
経口投与したところ，16.7 mg/kgでは死亡 0，33.7 mg/
kgでは 1匹が死亡した．投与中はどちらの群も体重減少
がみられたが，投与終了後の 3週間で体重は増加に転じ
た．また，投与中 4週間，投与後 3週間の合計 7週間の
観察終了時に，いずれの群も神経麻痺は観察されなかっ
た18）．ラット（雌雄各15匹／群）に 0 ppm（対照群），10 
ppm（雄 0.59 mg/kg/日，雌 0.64 mg/kg/日），30 ppm
（雄 1.83 mg/kg/日，雌 2.00 mg/kg/日），150 ppm（雄 
9.16 mg/kg/日，雌 11.2 mg/kg/日）の濃度でフェニトロ
チオンを 6か月間混餌投与した実験で，対照群と比較し
て雄では 150 ppmで，雌では 10 ppmで血漿コリンエス
テラーゼ活性が，雄では 150 ppmで，雌では 30 ppmで
赤血球及び脳コリンエステラーゼ活性が有意に低下して
いた．また更に低い濃度（2.5 ppm, 5 ppm, 10 ppm）で92
週の混餌投与を行った結果，初期には血漿，赤血球コリ
ンエステラーゼの活性が低下していたが，92週目の時点
においては，全ての濃度で有意な血漿，赤血球コリンエ
ステラーゼの活性低下を認めなかった26）．
　雄のラット（各群36匹）にフェニトロチオンを 0（対
照群），2.5，5.0，10，20 mg/kg/日の用量で30日間毎日
強制経口投与し，投与 8日後，15日後，22日後，30日後，
38日後（投与終了後 8日），45日後（投与終了後15日），
59日後（投与終了後29日），87日後（投与終了後57日），
115日後（投与終了後85日）に各群 4匹をランダムに選定
して処置，測定を行った．濃度 20 mg/kgの群で8/36匹
が 1週間以内に死亡した．また，投与期間中は用量依存
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的に血漿コリンエステラーゼ活性，赤血球コリンエステ
ラーゼ活性，脳コリンエステラーゼ活性が対照群と比較
して低下し続け，投与終了後血漿，赤血球においては投
与後15日，脳においては投与後30日でその活性は元に
戻っていた27）．投与中の血漿コリンエステラーゼ活性は，
5.0 mg/kg，10.0 mg/kg，20.0 mg/kgで対照群と比較して
有意（p < .05）に低下していた．また，脳コリンエステ
ラーゼ活性は投与開始後22日および30日の時点で，2.5 
mg/kgと 5.0 mg/kgの間に有意差を認めた（p < 0.05）27）．
　雄のWistarラットにフェニトロチオン7.25と 14.5 mg/
kg/日の用量で28日間毎日強制経口投与した実験におい
て，血漿コルチコステロン濃度は投与開始 1週目でどち
らの群においても 2倍以上に上昇し，その後 4週目で元
のレベルまで復帰した．同時に副腎の重量は投与開始 2
週目で最大となり， 4週目で元のレベルに復帰した28）．
　Wistarラット（各群16～17匹）に 0（対照群），32，
63，125，250，500 ppmの濃度でフェニトロチオンを90
日間混餌投与した．32 ppm以上の投与群で赤血球コリン
エステラーゼ活性の20％以上の低下が，250 ppm以上の
投与群では筋攣縮及び流涙が認められた．500 ppm投与
群では投与期間中に 1例が死亡し，生存例には体重増加
抑制並びに摂食量の低下が認められた．また，運動失調，
立毛，角膜混濁，角膜及び結膜出血，20％以上の脳コリ
ンエステラーゼ活性低下が認められた29）．
　ICRマウス（一群雌雄各15匹）を用いた吸入（ 0，
0.015，0.062 mg/l， 1日 2時間・毎週 6日間）曝露及び
ICRマウス（一群雌雄各94匹）を用いた吸入（ 0，0.002，
0.007 mg/l， 1日 2時間・毎週 5日間）曝露による28日
間亜急性吸入毒性試験が実施された．雄は 0.015 mg/l以
上でA/G比の低下，0.062 mg/lで脳コリンエステラーゼ
活性の20％以上の低下，雌でも 0.062 mg/lで脳コリンエ
ステラーゼ活性の20％以上の低下が認められたことから，
NOAELは雄で 0.007 mg/l，雌で 0.015 mg/lと報告され
た17-19, 30）．
　SDラット（一群雌雄各16匹）を用いた吸入（ 0，
0.015，0.062mg/l， 1日 2時間・毎週 6日間）曝露及び
SDラット（一群雌雄各24匹）を用いた吸入（ 0，0.002，
0.007 mg/l，溶媒：ケロシン－キシレン， 1日 2時間・
毎週 5日間）曝露による28日間亜急性吸入毒性試験が実
施された．雄は 0.062 mg/lで赤血球と脳コリンエステ
ラーゼ活性の20％以上の低下，雌では 0.015 mg/lで赤血
球と脳コリンエステラーゼ活性の20％以上の低下と卵巣
の絶対重量と比重量の低下が認められたことから，
NOAELは雄で 0.015 mg/l，雌で 0.007 mg/lと報告され
た17-19, 30）．
　B6C3F1マウスを用いた混餌投与（0, 3, 10, 100, 1,000 
ppm）による 2年間慢性毒性／発がん性併合試験が実施
された．投与量 100 ppm以上の群にて赤血球及び脳コリ

ンエステラーゼ活性の20％以上低下が認められた17-19, 31）．
皮膚への影響
　フェニトロチオンのモルモットに対する皮膚急性毒性
（刺激性）を示す濃度は10％以上であった．その後10匹の
モルモットに対して急性毒性を示す濃度以下でのパッチ
テスト（Guinea Pig Maximization test: GPMT）を行った結
果， 5％では24時間で 7匹に，48時間で 7匹に，0.5％で
は24時間で 3匹に，48時間で 4匹に感作成立を認めた21）．
生殖毒性
　妊娠ラット28匹に対し， 5，10，15 mg/kgのフェニト
ロチオンを妊娠 7日から15日にかけて強制経口投与した．
出生体重，開眼の日について，用量による有意差は認め
なかった．活動性は 15 mg/kgの群で生後104日に，協調
運動は 15 mg/kgの群で生後26日，104日に他の群と比較
し有意に低下した32）．
　一方，雌ラットの発情周期や受胎率，妊娠率，出生率，
哺育率を調べた研究では対照群と投与群との間に差は認
められなかった33）．また，SDラット（雌雄）への投与で
も，繁殖能への影響は認められなかった17-19, 34-36）．NZW
ウサギ（雌）への投与では，母体で呼吸困難や死亡等が
認められた用量で流産がみとめられたものの，催奇形性
を含む胎児への影響は認められなかった37）．
　10匹の雌ラットに対し基礎飼料を与えて 5回の発情周
期を観察した後，被験飼料（フェニトロチオン 200 ppm）
に変えて 5回の発情周期を観察したが，変化はみられな
かった．また，これらの雌ラットと，混餌（200 ppm）で
10日間投与した雄ラットを交配させた．生殖指数として，
受胎率，妊娠率，出生率，哺育率の 4つを測定し，対照
群と投与群の間に差を認めなかった33）．
　SDラット（一群雌雄各30匹）を用いた混餌（0, 10, 40, 
120 ppm）投与による二世代繁殖試験にて，親動物では 
120 ppm投与群の雄および 40 ppm投与群の雌，児動物で
は 120 ppm投与群で体重増加抑制が認められた．繁殖能
に対する影響は認められなかった17-19, 34）．
　SDラット（P世代：一群雌雄各12匹，F1世代：一群雌
雄各20匹）を用いた混餌（0, 10, 20, 60 ppm）投与による
一世代繁殖試験にて，親動物の雄及び児動物ではいずれ
の投与群でも影響が認められず，親動物の雌では 60 ppm
投与群で投与終了時に20％以上の脳コリンエステラーゼ
活性低下が認められた．繁殖能に対する影響は認められ
なかった17-19, 35）．
　SDラット（一群雌24匹）の妊娠 6～15日に強制経口投
与（0, 3, 8, 25 mg/kg/day，溶媒：コーン油）した発生毒
性試験にて，母動物は 25 mg/kg/day投与群において妊
娠 6～10日以降で体重増加抑制，妊娠 9日以降で振戦，
粗毛，削痩，鼻汁および尿汚れが認められ，胎児ではい
ずれの投与群でも影響は認められなかった．繁殖能に対
する影響は認められなかった17-19, 36）．
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　NZWウサギ（一群雌16匹）の妊娠 7～19日に強制経口
投与（0, 3, 10, 30 mg/kg/day，溶媒：コーン油）した発
生毒性試験にて，母動物は 30 mg/kg/day投与群におい
て，妊娠 7～13日で体重増加抑制，妊娠 9日以降で自発
運動低下，運動失調，流涎，呼吸困難及び振戦，妊娠
10～18日で死亡，妊娠22～29日で流産が認められた．胎
児ではいずれの投与群でも影響は認められなかった．催
奇形性は認められなかった17-19, 37）．
遺伝変異原性
　キイロショウジョウバエに 2％希釈のフェニトロチオ
ンを餌に混ぜて与えて交配させたところ，染色体変異の
有意な増加は認めなかった38）．

5．許容濃度の提案
　文献17–20より，ヒトに対して 0.36 mg/kg/dayを 4日
間経口投与した実験にて，赤血球コリンエステラーゼ活
性の低下が認められていないことから，人に対する
NOAELを 0.36 mg/kgとして採用する．体重を 50 kg， 8
時間曝露における呼吸量を 10 m3とすると，下記の計算
式を用いて 1.8 mg/m3と計算される．

　　

　吸入曝露による動物実験では，SDラットの28日間亜急
性吸入毒性試験17-19，30）における赤血球と脳のコリンエス
テラーゼ活性の20％以上の低下をエンドポイントとした
NOAELが雄 0.015 mg/l，雌 0.007 mg/l，ICRマウスの28
日間亜急性吸入毒性試験17-19, 30）における脳のコリンエス
テラーゼ活性の20％以上の低下をエンドポイントとした
NOAEL が雄雌とも 0.015 mg/l であった．最も低い
NOAELである 0.007 mg/lを採用し， 1日 2時間の曝露
を 1日 8時間曝露に換算し，種差としての不確実係数を
10とした場合，0.175 mg/m3と計算される．
　以上の結果より，より NOAELが低い動物実験の結果
を採用し，フェニトロチオンの許容濃度として，0.2 mg/
m3を新たに提案する．
　皮膚感作性については，ヒトを対象とした研究につい
ては異なる機関からのパッチテストを行った症例報告が
2報21, 22）認められるが，対照群を設定しての研究ではな
いため，第 1群の基準を満たす疫学研究とはみなせない．
動物実験では GPMTにて 2つの濃度（0.5％および 5％）
で濃度依存性に感作性を認めた21）．以上のことから，感
作性分類皮膚第 2群を新規に提案する．
　発がん性があることを示唆する報告はない．
　生殖毒性があることを示唆する報告はない．

6．他機関の提案値
ACGIH：情報なし
DFG：情報なし
NIOSH：情報なし
FAO/WHO専門家委員会：ADI　 0～0.005 mg/kg/day39）

食品安全委員会：ADI　0.0049 mg/kg/day17）．

7．勧告の履歴
　2022年度　（改定案）
　　許容濃度：0.2 mg/m3　（皮）
　　感作性分類皮膚第 2群
　1981年度　（新設）
　　許容濃度：1 mg/m3　（皮）
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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



産衛誌 64 巻，2022310

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）
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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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0～1 mg/m3，低濃度群 1～4 mg/m3，中濃度群 4～9 mg/
m3，高濃度群 9～20 mg/m3，超高濃度群 20 mg/m3超：
各々の中央濃度（midpoint）は，非曝露群 0 mg/m3，低
濃度群 2.5 mg/m3，中濃度群 6.5 mg/m3，高濃度群 14.5 
mg/m3，超高濃度群 20 mg/m3であった）に分けて慢性呼
吸器疾患のオッズ比を算出したが，いずれも有意な増加
はなかった．
　さらに1984年に336人のTiO2曝露男性労働者（wage roll 
employee）と62人の非曝露労働者について胸部 X線検査
を実施した結果を元に，胸膜肥厚・プラークの陽性所見
の22人を症例とし，陰性所見の272人を対照としたコホー
ト内症例対照研究では，TiO2による胸写上の胸膜肥厚・
プラークの発症のリスクは，低，中，高濃度群（但し超
高濃度群はなし）で認められなかった．
　ヨーロッパの 6カ国（フィンランド，フランス，ドイ
ツ，イタリア，ノルウェー，イギリス）にある11の TiO2

製造工場で，1927～1969年から1995～2001年までに 1年
以上雇用された労働者15,017人（男性14,331人）を対象に
したコホート研究では，2,652人（男性2,619人，女性33
人）が死亡しており，全死因の標準化死亡比 SMRは男
性で 0.87（95％CI: 0.83～ 0.90），女性で 0.58（95％ CI: 
0.40～0.82）であり，男女ともに有意に低かった3）．非腫
瘍性呼吸器疾患（0–0.8, 0.9–3.8, 3.8–16.1, 16.2- mg/m3 
-year）による死亡の相対リスクの増加も認められなかっ
た．
　米国の TiO2製造工場（ 4ヶ所）で1960年から2000年末
までの間に少なくとも 6ヶ月以上雇用され，TiO2曝露の
可能性のあった労働者4,241人（男性3,832人）を対象にし
た調査4）では，この間に533人が死亡しており，州内の死
亡率をもとにした標準化死亡比（SMR）は0.8（95％CI: 
0.8～0.9）で有意に低く，呼吸器系疾患等の非腫瘍性疾患
の SMRも有意な増加はなかった．また，累積曝露量か
ら労働者の曝露を低，中，高の 3群（具体的な数値は不
明）に分け，心血管系疾患又は呼吸器系疾患の相対リス
クを検討したが，有意な増加はなかった．
　金属チタン製造工場において，製造部門の労働者209人
（還元工程78人，粉砕・洗浄工程73人，点検・補修58人）
を対象として呼吸器疾患の横断研究を実施した5）．胸部
レントゲン写真にて，全労働者の17％にプラーク及び，
びまん性肥厚の胸膜異常所見が認められ，これらの所見
の発生率は10年以上作業した労働者で有意に高かった．
過去の石綿曝露とも関連していたが，石綿調整後も，チ
タンの曝露と関連した．尚，びまん性肥厚の胸膜異常所
見は，胸部 CT画像ではなく胸部レントゲン写真のみで
判断しているため，びまん性胸膜肥厚か広範囲に認めら
れる胸膜プラークか不明である．また，びまん性肥厚を
ひきおこす疾患として結核性胸膜炎などの既往歴の調査
を行っていない．

2）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では，有意な全がん，呼吸
器系がん，肺がんの死亡率の増加は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 0～1 mg/m3，低濃度群 1～4 mg/m3，中濃度群 

4～9 mg/m3，高濃度群 9～20 mg/m3，超高濃度群 20 mg/
m3超：各々の中央濃度（midpoint）は，非曝露群 0 mg/
m3，低濃度群 2.5 mg/m3，中濃度群 6.5 mg/m3，高濃度群 
14.5 mg/m3，超高濃度群 20 mg/m3であった）に分けて肺
がんの罹患率や死亡率のオッズ比を算出したが，いずれ
も有意な増加はなかった．
　米国の TiO2製造工場（ 4ヶ所）で1960年から2000年末
までの間に少なくとも 6ヶ月以上雇用され，TiO2曝露さ
れた労働者4,241人（男性3,832人）を対象にした後ろ向き
コホート研究が実施された4）．SMRの有意な増加を示し
た腫瘍はなく，肺がんの SMRは TiO2曝露に伴って増加
せず，最も高い曝露を受ける作業に従事していた労働者
の SMR（0.7, 95CI: 0.6～0.9）も有意に低かった．また，
推定累積曝露量を基準として労働者の曝露レベルを低，
中，高曝露（数値不明）の 3分位に分割し，求められた
全腫瘍又は肺腫瘍の相対リスクは，有意な増加はなかっ
た．
　米国 DuPontの TiO2製造工場にて1935年から2006年ま
で TiO2曝露された労働者3,607人のコホート研究が行われ
た6）．この間死亡した833名を米国の人口と比較した SMR
では，有意な増加は認めなかったが，DuPont労働者と比
較した SMRでは，全死亡，全がん死亡，肺がん死亡が
最も古いプラントにおいてのみ有意な増加を認めた．ま
た，TiO2の職業性曝露（累積曝露量： < 5, 5–15, 15–35, 
35–80, 80 mg/m3 -year以上）と全死亡，全がん，肺がん，
非腫瘍性呼吸器疾患，心疾患の相対リスクとの間には相
関は認められなかった．全死亡，全がん，心疾患の相対
リスクには，累積曝露量によっては有意な増加を示した
ものもあるが，用量依存性にリスクの増加は認めなかっ
た（表 1）．但し年齢，性別，人種，calendar time初回に
採用された工場などの調整は行われたが，疾患のリスク
になる喫煙率，高血圧，糖尿病の既往などの調整は行わ
れていなかった．
　ヨーロッパの 6カ国（フィンランド，フランス，ドイ
ツ，イタリア，ノルウェー，イギリス）にある11の TiO2

製造工場で，1927～1969年から1995～2001年までに 1年
以上雇用された労働者15,017人（男性14,331人）を対象に
したコホート研究では，2,652人（男性2,619人，女性33
人）が死亡しており，全死因の標準化死亡比 SMRは男
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性で 0.87（95％CI: 0.83～ 0.90），女性で 0.58（95％CI: 
0.40～0.82）であり，男女ともに有意に低かった3）．男性
では肺がんのSMR 1.23（95％CI: 1.10～1.38）と有意な増
加がみられたが，肺がんによる死亡率は雇用期間ととも
に増加は認められなかった．また，推定 TiO2累積曝露量
に関しても， 4分割した曝露レベルのいずれ（0–0.73, 
0.73–3.43, 3.44–13.19, 13.20- mg/m3 -year）においても，
肺がん死亡の相対リスクの増加が認められなかった．
　カナダのモントリオール市の住民で1979年から1985年
の間に肺がんと診断（組織学的に確認）された35～70才
の男性肺がん患者857人を症例群，健康な男性住民533人
と肺以外の部位の男性がん患者533人を対照群とした症例
対照研究が行われた7）．症例群の33人，対照群の42人に
TiO2職業曝露の履歴があり，TiO2曝露による肺がんの
オッズ比は0.9（95％CI: 0.5～1.5）であった．推定された
曝露頻度，期間に伴うオッズ比の増加はなかった．曝露
レベルにおいても， 3 分位（low（0.05–0.1 mg/m3），
medium（1–10 mg/m3），high（10mg/m3以上））に分割し
ても，いずれの群でも肺がんのオッズ比の増加はなく，
5年間以上の曝露期間で中等量以上の曝露においても，
オッズ比は1.0（95％CI: 0.3～2.7）であった．
　また，モントリオール市の男性肺がん患者857人，健康
な男性市民533人を対照，肺以外の部位の男性がん患者
1,349人を患者対照とした研究 I，さらに1995年から2001
年に肺がんと診断された35～75才の肺がん患者1,236人
（男性765人，女性471人）を症例，健康な市民1,512人
（男性899人，女性613人）を対照とした研究 IIの症例－
対照研究を実施したが，いずれも TiO2の曝露によるオッ

ズ比の有意な増加はなく，研究 Iと IIをプールした検討
においてもオッズ比に有意な増加はなかった8）．

4．動物に対する影響
1）慢性影響（呼吸器腫瘍以外）
　Fischer 344ラット雌65匹，B6C3F1マウス及び Syrian 
Goldenハムスター雌各73匹を 1群として 0，10，50，250 
mg/m3のTiO2（MMAD: 1.4 µm）を13週間吸入（ 6時間／
日， 5日／週）を行い，観察期間を最大52週間（ハムス
ターの場合は46週間）おいた結果，ラットやマウスにお
いては，50 mg/m3以上の群の気管支肺胞洗浄液で LDH
や好中球等の増加，肺組織では肺胞上皮と間質の線維化
などを認め，これは観察期間を通して認められた．ハム
スターも 50 mg/m3以上で炎症を認めるも一過性であっ
た9）．
　ラットやマウスにおいては，10 mg/m3の反応は，過剰
投与によるクリアランスの低下が関与することを示唆し
た．
　Fischer 344ラットの雌雄288匹を 1群としてトナーの吸
入曝露（1mg/m3, 4mg/m3, 16 mg/m3）を行い，その陰性
対照群としてTiO2（ルチル型，空気動力学的直径 1.1 µm）
を 5 mg/m3（吸入性粒子として：3.87±0.28 mg/m3）を
用いて最大 2年間の吸入曝露（ 2年間吸入曝露後に観察
期間 6週間）を行った10）．BALFの解析から肺の炎症や
傷害（LDH，protein等）を認めず，病理学的解析から肺
の線維化発症率も有意な増加を示さなかった．
　CDラット雌雄各100匹を 1群とし， 0，10，50，250 
mg/m3の TiO2（MMAD: 1.5～1.7 µm）を24ヶ月間吸入

表 1．各疾患の累積曝露量別の死亡相対リスク
Lag 0

累積曝露量
（mg/m3 year）

平均用量
（mg/m3 year） すべての原因 すべてのがん 肺がん 非悪性

呼吸器疾患
すべての
心疾患

 < 5 1.90 － － － － －
5–15 9.41 1.24（0.99, 1.56） 1.38（0.89, 2.12） 1.68（0.83, 3.41） 1.04（0.38, 2.75） 1.30（0.89, 1.89）

15–35 23.83 1.32（1.06, 1.64） 1.36（0.89, 2.07） 1.65（0.82, 3.36） 1.56（0.63, 3.93） 1.61（1.13, 2.31）
35–80 52.20 1.17（0.93, 1.48） 1.06（0.67, 1.68） 1.20（0.54, 2.59） 2.00（0.83, 4.94） 1.32（0.90, 1.94）
80＋ 140.81 1.30（1.02–1.66） 1.54（0.98, 2.41） 1.38（0.62, 3.03） 1.62（0.58, 4.40） 1.27（0.84, 1.90）

Lag 10

累積曝露量
（mg/m3 year）

平均用量
（mg/m3 year） すべての原因 すべてのがん 肺がん 非悪性呼吸器疾患 すべての心疾患

 < 5 0.61 － － － － －
5–15 9.40 1.27（1.02, 1.58） 1.37（0.90, 2.07） 1.51（0.75, 2.98） 0.99（0.36, 2.55） 1.47（1.02, 2.11）

15–35 23.71 1.36（1.10, 1.69） 1.35（0.89, 2.04） 1.70（0.87, 3.32） 1.55（0.64, 3.76） 1.65（1.16, 2.34）
35–80 52.42 1.22（0.96, 1.54） 1.10（0.69, 1.72） 0.94（0.41, 2.07） 1.64（0.65, 4.06） 1.36（0.92, 2.00）
80＋ 137.16 1.42（1.11–1.81） 1.60（1.02, 2.50） 1.24（0.55, 2.71） 1.69（0.63, 4.44） 1.51（1.00, 2.25）
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（ 6時間／日， 5日週）させた結果，10 mg/m3以上の群
で鼻腔前部の扁平上皮化生を伴った鼻炎，気管炎の発生
率の増加を認めた11）．また，肺では 10 mg/m3以上の群で
肺胞腔には異物を貪食した肺胞マクロファージの集簇，
Ⅱ型肺胞上皮細胞の反応性の過形成が認められ，50 mg/
m3から肺胞蛋白症，気管支・細気管支肺炎，コレステリ
ン肉芽腫，肺の線維化，局所的な胸膜炎（focal pleurisy）
の発症率が増加し，250 mg/m3では用量依存性にさらな
る発症率の増加を認めた．
　Syrian Goldenハムスター雌雄各132匹を 1群とし，TiO2

（MMAD: 1.1 µm）40 mg/m3を 4 ヶ月間吸入（ 6 時間／
日， 5日／週）させ， 5ヶ月目からは 30 mg/m3に濃度を
下げて18ヶ月まで吸入させた．曝露群の時間加重平均濃
度は 32 mg/m3（吸入性粒子の比率78％）であった12）．曝
露終了後最大 3ヶ月間の観察期間の間に BALFの好中球
を中心とした細胞浸潤，LDHや蛋白などの細胞傷害を認
めた．線維化に関しては BALF中のハイドロキシプロリ
ン量の増加はなく，肺病理所見は，曝露終了後 6ヶ月間
の観察期間をおいて軽度の線維化を認めた．
2）呼吸器系腫瘍
　Fischer 344ラットの雌雄288匹を 1群としてトナーの吸
入曝露（1 mg/m3, 4 mg/m3, 16 mg/m3）を行い，その陰性
対照群としてTiO2（ルチル型，空気動力学的直径 1.1 µm）
を 5 mg/m3（吸入性粒子として：3.87±0.28 mg/m3）を
用いて最大 2年間（ 6時間／日， 5日／週）の吸入曝露
（ 2年間吸入曝露後に観察期間 6週間）を行った10）．病理
学的解析から肺腫瘍の発症率の有意な増加は認められな
かった．
　CDラット雌雄各100匹を 1群とし， 0，10，50，250 
mg/m3の TiO2（MMAD: 1.5～1.7 µm）を24ヶ月間吸入
（ 6時間／日， 5日／週）させた試験では，250 mg/m3に
おいてのみ，細気管支肺胞腺腫である良性腫瘍の有意な
発症率の増加を認めた11）．50 mg/m3群の雄16％（12/77），
雌18％（13/74）に細気管支肺胞腺腫，雄1.3％（1/77），
雌17.6％（13/74）で肺の扁平上皮癌を認め，このうち雌
の 3匹には両肺腫瘍があった．なお，陰性対照群では雄
の2.5％（2/79）に細気管支肺胞腺腫がみられただけであ
り，10，50 mg/m3群も陰性対照群と同程度であった．そ
の後，新しい診断基準によって増殖性の扁平上皮病変を
再検討したところ13），扁平上皮癌は 250 mg/m3の雌 1匹
に認められただけで，他のほとんどは角化嚢胞（nonneo-
plastic pulmonary keratin cysts）であり， 2例が扁平上皮
化生であった．いずれにしろ 250 mg/m3における肺腫瘍
（良性腫瘍）発生には overloadによるラット特有の反応で
あることが考えられる．
　Syrian Goldenハムスター雌雄各132匹を 1群とし，TiO2

（MMAD: 1.1 µm）40 mg/m3を 4 ヶ月間吸入（ 6 時間／
日， 5日／週）させ， 5ヶ月からは 30 mg/m3に濃度を下

げて18ヶ月まで吸入させた．曝露群の時間加重平均濃度
は 32 mg/m3であった．有意な肺腫瘍の発症を認めなかっ
た12）．

5．遺伝毒性
　in vitro試験系では，代謝活性化系（S9）添加の有無に
かかわらず遺伝子突然変異（ネズミチフス菌14, 15），大腸
菌14），マウスリンパ腫細胞16）），染色体異常（チャイニー
ズハムスター卵巣細胞17））及び姉妹染色分体交換（チャ
イニーズハムスター卵巣細胞17）），小核（チャイニーズハ
ムスター卵巣細胞18））を誘発しなかった．また，DNA傷
害（マウス線維芽細胞19）），遺伝子突然変異（ラット II型
肺胞上皮細胞20）），不定期 DNA合成（ラット肝細胞21）），
DNA合成の阻害（ヒト肺線維芽細胞22）），小核（シリア
ンハムスター胚細胞23））を誘発しなかったが，S9無添加
で姉妹染色分体交換及び小核（ともにチャイニーズハム
スター卵巣細胞24））を誘発した．in vivo試験系では，伴
性劣性致死突然変異（ショウジョウバエ：経口25）と注
射25）），体細胞突然変異（ショウジョウバエ：経口26）），
DNA傷害（ラット肝細胞27））を誘発しなかった．腹腔内
投与したマウスで骨髄の染色体異常28），姉妹染色体分体
交換29）を誘発しなかったが，小核については誘発した報
告30）と誘発しなかった報告31）に分かれた．以上より，TiO2

が遺伝毒性を有すると判断することはできない．

6．許容濃度の提案
　疫学的調査において，米国の 2つのコホート大規模研
究2, 4），ヨーロッパ 6ヶ国における大規模コホート研究3）

でも，非発がん，発がんとも有意なリスクの上昇はなく，
米国のコホート内症例対照研究でも 20 mg/m3以上におい
て非発がん，発がんとも有意なリスクの上昇はなかっ
た2）．カナダの症例対照研究7）でも，10 mg/m3以上におい
て発がんの有意なリスクの上昇はなかった．
　Dupontのコホート調査6）では，全米の人口との比較を
基盤とした累積曝露量と疾患の相対リスクの検討では，
疾患や曝露量によって，有意にリスクが増加する場合も
あるが，一貫したリスクの増加はなかったこと，疾患の
リスクになる喫煙率，高血圧，糖尿病の既往などの調整
は行われていなかったことから，累積曝露量と疾患の相
対リスクには用量依存性はなく，相関は認めないと考え
た．しかし，80 mg/m3-year以上の全死亡，全がん，心疾
患の相対リスク（10年後のリスク）の有意な増加に関し
ては，これ以上の累積曝露量と疾患の相対リスクの相関
関係を調べていないので，80 mg/m3-year以上にて用量依
存性がある可能性は否定できない．よって，安全性を担
保した場合，80 mg/m3-year以上にて用量依存性があると
仮定すれば，累積最大許容曝露量を 52.42 mg/m3-yearと
なった．これを生涯労働期間25年32）として除すると許容
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濃度は 2.09 mg/m3となる．
　一方，動物試験においては，トナーの陰性対照群とし
て用いた TiO2総粉じんとして 5 mg/m3（吸入性粉じんと
して 3.87 mg/m3）の 2年間吸入曝露試験10）では，肺内に
炎症も線維化も認められなかった10）のでNOAELは 5 mg/
m3とした．Workshop report33）に基づいて種差の不確実係
数を 3とすると，この不確実係数で除すと，ヒトに影響
を及ばさない曝露濃度は，1.67 mg/m3と推定される．疫
学的知見および動物試験の知見からの許容濃度は，同程
度とみなすことができるので，許容濃度を 2 mg/m3とす
る．
　従って，酸化チタンの総粉じんの許容濃度 2 mg/m3，
吸入性粉じんは，吸入曝露試験における総粉じんと吸入
性粉じんとの比から 1.5 mg/m3とする．
　日本産業衛生学会は2015年に二酸化チタン（サイズの
区別なし）の発がん性分類を第 2群 Bとしたことから，
二酸化チタンとして第 2群 Bとする．

7．他機関の提案値
ACGIH TLV TWA：10 mg/m3（二酸化チタン，1992）勧
告根拠（要約）：
ラットに TiO2粉末を 0，10，50，250 mg/m3の濃度で吸
入曝露させた慢性吸入曝露実験において，250 mg/m3投
与群で肺への炎症および扁平上皮がんの形成を認めた．
なお 10 mg/m3の投与群では肺の含気腔構造（air-space）
に損傷は無く，線維化を示す兆候も認められず，また肺
組織の応答は可逆的と考えられる．疫学的調査では，
TiO2の曝露と呼吸器疾患との間には関連性が無かったと
報告されている．さらにTiO2への職業曝露が肺の線維化，
発がん，もしくは他の健康影響との関連を示す確実な証
拠は無い．以上のことから，TLV-TWA値として 10 mg/
m3を勧告している．TiO2の発がん活性を調べた動物実験
は陰性もしくは結論に達していないことから，これらの
結果をもとに TiO2を A4（ヒトに対する発がん性は認め
られない）に分類する．Skinや SEN表記あるいは TLV-
STELを提言する充分なデータは無い．
NIOSH REL-TWA: Fine（PM2.5未満） 2.4 mg/m3

Ultrafine（一次粒子径 100 nm 未満）
0.3 mg/m3（2011 年）

UK WEL-TWA: Total inhalable 10 mg/m3　Respirable 4 
mg/m3（2005 年）

8．勧告の履歴
　2022年度　（改定案）

二酸化チタン　許容濃度：総粉じん　2 mg/m3

吸入性粉じん　1.5 
mg/m3

　2015年度　（新設）

二酸化チタン（サイズの区別なし）　発がん物質
分類　第 2群 B

　2013年度　（新設）
二酸化チタンナノ粒子　許容濃度　0.3 mg/m3

　1981年度　（新設）
二酸化チタン（粉塵の許容濃度，第 2種粉塵と
して）

許容濃度：総粉じん　4 mg/m3

吸入性粉じん　1 mg/m3
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ベークライト（石綿を含まない工業用）
第 2種粉塵

1．はじめに
　粉じんの許容濃度の提案理由1）および補足資料2）には，
ベークライトに関する記述および文献の記載は無く，有
機粉塵の一種としてベークライトが第 2種粉塵と分類さ
れている．
　ベークライト（フェノール樹脂）は，世界で初めての
人工的に合成されたフェノールとホルムアルデヒドを原
料とする熱硬化性プラスチックである．電気絶縁性，耐
熱性，断熱性，難燃性，接着性，耐酸性が高く，寸法安
定性があり加工しやすいことから，電子部品や半導体，
鍋の取手等の断熱材，接着剤や塗料などに汎用される．
　一方，ベークライトは硬く脆く耐衝撃性が高くないた
め，繊維性物質などの強化材料を配合した複合材が開発
された．強化材料としては石綿，木粉，クルミ殻，雲母，
ガラス繊維等が使用され，石綿は耐火性，化学的不活性，
易混合性，補強適性から多用された3）．かつては，汎用
ベークライトは12％未満の石綿，耐熱ベークライトは
25～30％の石綿，耐衝撃高耐熱ベークライト（1960年代
半ばまで製造）は50％の石綿が含まれていた4）．

2．ベークライトのヒト肺障害に関する文献5-7）

　佐野5）のベークライトに関する記述は阿部等6）内容と重
複しているので，阿部等6）について記述する．
　阿部等6）は，ベークライト板を切断（粉じん濃度：10.5 
mg/m3），フライス盤加工（ 3～9 mg/m3），ボール盤加工
（7.5 mg/m3）し，電気器具関係を製造している小工場の
16名を時間断面調査し， 4名がじん肺疑いで， 3名が約 
1 mmの粒状影（1P）， 1名が約 1 mmの粒状影（2P）で
あったと報告している．作業工程からは，ベークライト
板には強化材料が含まれていたと推定されるが，強化材
料に関する記述はない．
　Pimentel7）は， 2症例の報告と病院の病理記録を精査し
た結果を報告している．
　症例 1は男性43歳で，30年家具職人として働き，最近
3年間は家具工場で外来木材 tolaとベークライトを毎日
磨き，発塵は多かった．半年前の胸部 X線写真では所見
はなかったが， 3ヶ月間進行性の衰弱と労作時呼吸困難
があり入院，呼吸音の減弱と捻髪音，一般検査，血ガス
や DLcoを含む呼吸機能検査に異常は無かった．胸部 X
線写真で，肺門の拡張と下 3分の 2肺野に優位な散在性
の網状粒状影が観察された．外科的生検（surgical biopsy）
で，小結節は 2～3 cmの大きさの類上皮性サルコイド肉
芽腫で，多くは細気管支近傍の小葉中心性に位置してい
た．肺胞上皮細胞の増殖はなかった．1.5ヶ月の入院後快
復し，胸部 X線所見も著明に改善した．

　症例 2は42歳女性で，15年間電気調理器具用のベーク
ライト製品製造工場で働き，用手または電動ヤスリで粗
面の仕上げ加工をしていた．最近 6年間に衰弱感，食欲
減退，16 kgの体重減少があり，この 3年間は，咳嗽，粘
液性・粘液膿性の痰を伴なう38～38.5℃の熱発作（bouts 
of fever）があった．最近 2年間に労作性呼吸困難が徐々
に進行し，働けなくなった．唇と指先のチアノーゼ，踝
の浮腫，肝腫大があり，下肺野全体に捻髪音があり，胸
部X線写真で線維型索状陰影と右心室が特徴的な心肥大
があった．末血所見や赤血球沈降速度は正常で，肺機能
は閉塞性，低酸素正常CO2，DLco低下，心電図で慢性肺
性心疑いであった．患者は入院一ヶ月後に肺線維症で死
亡した．剖検では，両側広範囲な肺線維症，肺胞構造は
瘢痕組織に覆われ，線維化は気管支や血管周囲と胸膜下
で優位であった．偏光顕微鏡下では，巨細胞と線維化領
域でほとんどが針状または線維上の多様な形の複屈折性
の封入体が観察された．比較的影響を受けていない隔壁
は肥厚し，組織球と線維芽細胞が浸潤していた．肺気腫
と蜂巣状肺も存在していた．
　著者はこの 2症例を，外因性アレルギー性肺胞炎と著
しく類似していると述べている．
　著者は，1,250の肺切除と175の肺生検病理ファイルか
ら， 8例の長期間ベークライト粉塵に曝露した労働者の
症例を同定した． 2例は，ベークライト成形製品の表面
をなめらかにする作業で，一例は症例 1類似のサルコイ
ド型肉芽腫， 1例は局所の間質性肺炎が特徴であった．
退院後仕事を離れ， 1例は症状も胸部 X線写真所見もほ
とんど消失した．他の 6例はベークライト成形品を扱い，
ベークライト粉塵曝露があった．全例で持続性咳嗽と粘
液性・粘液膿性の痰を伴う気道刺激症状が長期間持続し，
局所的な気管支拡張症のために肺切除されていた．

3．ベークライト粉塵の動物実験6, 7）

　阿部等6），Pimentel7）は，動物実験結果を報告している．
　阿部等6）は，ラット10匹に 5 µm以下の粒度に粉砕した
ベークライト（純度の記載なし）の 5％生食混濁液0.5 ml
（25 mg/匹）を気管内注入し， 3ヶ月後の肺組織学的検
査では，粉塵巣が散在し一部は中程度に線維化していた
が，肉芽腫の形成はなかった．
　Pimentel7）は，換気の悪い空間で18匹のモルモットに，
純粋なベークライト粉（粒径の記載なし）3 gを日に 3
回散布して高濃度の粒子環境を形成し（濃度の記載な
し），最大325日吸入させた実験では，肺の外見や胸部 X
線写真の異常はなかったが，顕微鏡観察では11匹の肺に
所見があった． 6匹には肺胞隔壁に網状線維と組織球と
線維芽細胞の浸潤があり，隔壁の組織球に複屈折性と
cyclohexanol-2,6-dibromoquinone-chlorimine（ベークライト
を青緑に染色）染色性の封入体があった． 5匹には，サ
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ルコイドタイプの類上皮性肉芽腫が観察され，肺胞間隔
壁，胸膜下，血管や気管支周囲の結合組織に局在し，外
来異物を含む巨細胞を含んでいた．

4．提　案
　1981年に提案されたベークライト粉塵の許容濃度は，
当時の許容濃度等委員会粉塵班の一員であった1967年の
佐野5），および，同年の阿部等6），1973年の Pimentel7）の文
献を参考にしていると推測する．これらの文献のヒト症
例では，曝露濃度は記述されていないか不完全で，強化
材料の種類の記載もない．臨床経過，胸部X線写真所見，
病理所見は多様であり，純粋なベークライト粉塵単独で
形成された肺所見とは考えにくく，強化材料による修飾
が強いと推測する．純粋なベークライト粉塵を使用した
と記載しているモルモット曝露実験7）では，相当高濃度の
肺負荷曝露と考えられるが，一部の動物に線維化や肉芽
腫形成がみられた．ベークライトは合成高分子であるこ
とから結晶質シリカは含まれず，発がん性の情報はない．
　以上より，作業現場の加工工程で曝露される粉塵は強
化材料を含む複合材の粉塵であること，ベークライト単
独で許容濃度を提案できる情報はないことから，第 2種
粉塵の分類は変更しないが，ベークライト（工業用，石
綿を含まない）と変更することを提案する．

5．勧告の履歴
　2022年度（改定案）
　　ベークライト（石綿を含まない工業用）　第 2種粉塵
　1981年度（新設）
　　ベークライト　第 2種粉塵

6．文　献
 1） 許容濃度の提案．粉塵．産業医学　1981: 23（5）:579–82
 2） 許容濃度の提案．粉じんの許容濃度提案理由の補足資料．

産業医学　1982;24（5）:548–53
 3） Mowat F, Bono M, Lee RJ, Tamburello S, Paustenbach D. Occu-

pational Exposure to Airborne Asbestos from Phenolic Molding 
Material （Bakelite） During Sanding, Drilling, and Related 
Activities. J Occup Environ Hygiene 2005;2:497–507. DOI: 
10.1080/15459620500274237

 4） Egilman D, Bird T. Short Fiber Tremolite Free Chrysotile Meso-
thelioma Cohort Revealed. Am J Indust Med 2016;59:196–9. 
DOI 10.1002/ajim.22552

 5） 佐野辰男．有機じん肺の病理と病因．労働科学　1967;43
（1）:3–18

 6） 阿部　彰，石川孝夫．有機じん肺に関する研究．労働科学　
1967;43（1）:19–41

 7） Pimentel JC. A granulomatous lung disease produced by bakelite. 
A clinic-pathologic and experimental study. Am Rev Respir Dis 
1973;108（6）:1303–1310. doi: 10.1164/arrd.1973.108.6.1303.

生物学的許容値（2022）の提案理由

2022年 5月25日
日本産業衛生学会

許容濃度等に関する委員会

トリクロロエチレン
C2HCl3

［CAS No. 79-01-6］
尿中トリクロロ酢酸 （TCA） 濃度：10 mg/l

試料採取時期：
週の後半の作業終了時
血中・呼気中

トリクロロエチレン（TRI）：
定性に用いる

　日本産業衛生学会の許容濃度は，1972年に 50 ppm，
1997年に 25 ppm（135 mg/m3）に定められ，生物学的許
容値（OEL-B）は1999年に尿中総三塩化物（TTC）150 
mg/l，尿中トリクロロエタノール（TCE）100 mg/l，尿
中トリクロロ酢酸（TCA）50 mg/lが提案された．従来
のOEL-B以下でも重症薬疹の 1種であるトリクロロエチ
レン（TRI）過敏症症候群（HS）がみられることを示唆
する論文が出てきている．TRI-HSは適切な加療がない場
合致死率が9–13％1）に達する重大な疾病であり，再検討
することとなった．

1．物理化学的性質ならびに用途2, 3）

　分子量 131.39，融点－86.4℃，沸点 87.2℃，発火点
425℃（空気中），比重 液体1.465（20℃/4℃），比重 蒸気 
4.54（空気 1），蒸気密度（1 atm）4.45 g/l，蒸気圧7.73 
kPa/58 mmHg（20℃），溶解度 水0.137 g/100 g（25℃），
分配係数 log Pow = 2.29，換算係数（20℃） 1 ppm = 5.46 
mg/m3

2．吸収，分布，代謝，蓄積，排泄4）

　トリクロロエチレン（TRI）の多くの毒性はその生体
内における代謝的活性化による．TRI蒸気は，高い血
液／ガス分配係数により肺胞内皮からすみやかに吸収さ
れるが，皮膚からの蒸気吸収は無視できる程度である．
TRI液体との直接の接触による皮膚吸収はあるが，その
大半が未変化体として排出される5）．また TRIは受動拡
散により消化管から吸収される．
　TRIは親油性のため，脂肪の多い組織において組織血
液分配比が大きく，脂肪では52 –64，その他の組織では
0.5–5.9である6）．環境曝露により，肝臓，腎臓の他，脳，
脂肪等の様々な組織や母乳で TRIが検出されている7-9）．
また，TRIは羊水に移行し10），胎盤を通過する11）．
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　代謝は 2つに大別され，一つはシトクロムP450（CYP）
の触媒作用によるもので，肝臓が主な代謝臓器となる．
もう一方はグルタチオン（GSH）抱合によるものであり，
これは主に肝臓と腎臓で行われる．
　TRIは主に CYP2E1により抱水クロラール（CH）に酸
化的代謝される12）．CHはアルデヒド脱水素酵素とアル
コール脱水素酵素によりそれぞれ TCAと TCEに代謝さ
れる．TCEは UDP-glucuronyltransferaseによりグルクロ
ン酸抱合を受け，尿中に主要代謝物として排泄されるが，
一部は CYPにより CHを経由して TCAとして尿中に排
泄される．
　一方，TRIは GSH-S-transferase（GST）の触媒作用によ
り GSH抱 合 を 受 け，S-（1,2-dichlorovinyl）glutathione
（DCVG）に代謝される．この代謝物は γ-glutamyltransferase
と dipeptidaseにより S-（1,2-dichlorovinyl）-L-cysteineや S-
（2,2-dichlorovinyl）-L-cysteine （DCVC）を生成する．DCVC
はN-アセチル転移酵素によりN-acetyl-S-（1,2-dichlorovinyl）
-L-cysteine や N-acetyl-S-（2,2-dichlorovinyl）-L-cysteine 
（NAcDCVC），あるいは β-lyaseによりピルビン酸塩，アン
モニアおよび反応性チオールを生成する．反応性チオール
はさらにクロロチオケテンとなり，蛋白や核酸のアルキル
化が起こり，細胞毒性や変異原性を示す13）．NAcDCVCは
腎がんとの関係が示唆されている4）．
　CYP2E1による TRIの代謝は GSTによる抱合反応より
低い用量で飽和する．前者の代謝経路はGSH抱合経路よ
りはるかに速く反応が進み，反応量も多いが，後者の経

路の代謝物は腎の細胞内に蓄積し活性種を産生し，また，
化学的に不安定で反応性が高い．したがって，GSTの経
路は高濃度曝露時のみに重要になると自動的に結論づけ
てはいけないとする意見もある5）．
　代謝能力（Vmaxc）は男性で 4 mg/kg/h，女性で 5 
mg/kg/hと性差は僅かながら存在する6）．代謝は 2相性
で，嗅ぎ TRI常用の日本人男性においてそれぞれの尿中
半減期は TCEが5.8と49.7，TCAが7.5と72.6，TTCが7.5
と72.6時間と報告されている14）．また，週 5日， 1日 8
時間，間欠的に曝露した労働者において，曝露濃度に
よって尿中半減期が異なることが報告されており，200 
ppmまでの曝露の場合は TCEが15.3±2.2，TCAが39.7±
8.7，TTCが26.1±4.8時間，50 ppmまでの曝露の場合は，
TCEが42.7±9.1，TCAが57.6±19.8，TTCが50.7±7.7時
間となっている15）．

3．曝露と生物学的指標との関係
　TRIの曝露評価と影響評価に用い得る生体試料中の指
標は呼気，血液あるいは尿中の未変化 TRIの濃度，血液
および尿中の TCEと TCA濃度，および TTC（TCA＋
TCE）の尿中濃度である．現在OEL-Bとして，尿中 TCE 
100 mg/l，尿中 TCA 50 mg/l，尿中 TTC 150 mg/lが設定
されている．
　男性 9名，女性 8名の健康ボランティアに50又は100 
ppm（時間加重平均（TWA）男性102.4; 女性 101.5 ppm）
の TRI蒸気を 4時間曝露したところ，血液中に TRI，遊

図 1．トリクロロエチレンの代謝経路13）一部改変
カッコ内の数値はラットにおいて 200 mgの［14C］-TRI経口投与後72時間後までに排泄された割合
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離型TCE，TCAが全員から検出され， 5名から 4–12 ppb
のジクロロ酢酸が血漿中に検出された．全員の尿から
TCEグルクロン酸抱合体（50 ppm群 40.7–76.4 mg; 100 
ppm群 47.1–279.1 mg）と TCA（50 ppm群 5.0–55.9 mg; 
100 ppm群 21.6–143.8 mg）が検出された．CHは血中，
尿中ともに検出されなかった（> 0.3 mg/l）．TRIは遊離
型 TCE 90％，TCA 10％に代謝された．遊離型 TCEはグ
ルクロン酸抱合されるか，TCEからクロラール（トリク
ロロアセトアルデヒド）を介して TCAに変換された6）．
　50 ppmの TRIに 1日 6時間， 5日間曝露後，血中遊離
TCEの半減期は12時間16），50，100 ppmの TRIに 1日 6
時間， 5日又は10日間曝露後の血漿中のTCAの半減期は
86–99時間であった6）．
　 4名の男性ボランティアに70，140 ppmの TRIを 4時
間吸入曝露した結果，曝露後30分で血中と呼気中の TCE
は最高濃度に達し，その後速やかに減少し，半減期は
10–12時間であった．血中の TCAは曝露終了後約40時間
迄上昇し続け，60時間後に減少に転じた．半減期は
70–100時間であった．体内に吸収された TRIの10％
（7–17％）は未変化体， 2％弱は TCEとして呼気に，
40％（28–52％）は尿中 TCEとして，18％（7–27％）は
尿中 TCAとして排泄された17）．
　同様に 250–380 ppmの TRIを160分10人のボランティ
ア学生に曝露した場合，16％が TRIとして呼気に，尿中
TCEと TCAは男性が各48.6％と32.6％，女性が各42.7％
と43.9％であった18）．
　 8人のボランティアに 1,042 μg/lの TRI蒸気を 5時間
曝露したところ，54–64％が体内に取り込まれ（平均TRI 
1,066 mg），38.0–49.7％が TCEとして（ 3日目の24時間
尿中濃度 10.6 mg/100 ml），27.4–35.7％が TCAとして
（ 3日目の24時間尿中濃度 11.0 mg/100 ml）尿中に排泄さ
れた．どちらの代謝物も8.4％が糞便中に排泄された．ま
た，汗や唾液からも検出された．22日後までに排泄され
た TCE/TCAの割合は1.15–1.81であった19）．
　 3名の男性ボランティアに40，80，160 ppmの TRIを
6時間曝露チャンバーで吸入曝露した結果，TCAと TCE
の48時間累積尿中排泄量は823±152，1,775±347，
3,080±222 μmol，N-acetyl-S-（1,2-dichlorovinyl）-L-cysteine
と N-acetyl-S-（2,2-dichlorovinyl）-L-cysteineの合計 NAcD-
CVCの48時間累積尿中排泄量はそれぞれ0.25±0.04，
0.37±0.03，0.43±0.01 μmolであった．NAcDCVCは曝露
終了後48時間後においても尿中に存在していた13）．
　 4名の成人男性に 8時間加重平均（8h-TWA）12.5 ppm
（100 ppmのTRIの15分の曝露を 4回又は 50 ppmを 8回），

8h-TWA 25 ppm（100 ppmを 8回）曝露した結果，吸入
したTRIのうち平均20％がTCEとして，平均3.3％がTCA
として尿中に排泄されたが， 1日目や 2日目の作業後の
いずれの尿においても NAcDCVC は検出下限値

（0.04 μmol/l）未満であった20）．
　男性11名，女性10名の健康ボランティアに 50 ppmも
しくは 100 ppmの TRIを 4時間吸入曝露した結果，30分
後には血中DCVGが全員で検出され，男性の方が血中濃
度の時間経過曲線下面積が3.4倍大きかった21）．

4．生物学的指標と健康影響との関係
　生物学的指標と健康影響との関連については，TRI-HS
患者に関する一連の調査の報告がある．Kamijimaら22）は
TRI-HS患者が発生した 6工場38名の労働者（患者ではな
い）の TRI曝露濃度の調査を行った．パッシブサンプ
ラーによる TRIの平均個人曝露濃度は 22.4–2,330 mg/m3

（4.1–432 ppm）であった．作業終了直後のスポット尿中
TCAは 9.9–1,617 mg/l，TCEは 0.9–1,804 mg/lであり，
TRIの 8h-TWA個人曝露濃度に換算すると 5–809 ppmに
相当する職場環境と推測された．さらに，Kamijimaら23）

は2005年に TRI-HSを発症した23名の入院初日の尿中
TCAを測定し，Ikeda and Imamura15）により報告されてい
る生物学的半減期57.6時間を用いて作業終了時の TCA量
を推定した．作業終了時の尿中 TCA推定値は 17–743 
mg/lで，平均は 238±213 mg/lであった．50 mg/l（TRI
の許容濃度 25 ppmに対応する）未満者は 5 名いた．
Nakajimaら24）は2002～2008年まで収集した TRI-HS患者
78名の尿中 TCA濃度を測定し，Kamijimaら23）と同様の
方法で作業終了後の濃度を推定した．作業終了時の TCA
の95％予測区間は 9.6–720 mg/l，平均 83 mg/lであった．
王ら25）の TRI-HS患者と性年齢がマッチした TRI曝露労
働者の症例対照研究において，尿中TCA濃度が≤15 mg/l
の群に比べて，15–50，> 50 mg/l群でそれぞれオッズ比
が33.4 （4.1–270.8），34.0 （5.3–217.1）であった．尿中
TCA濃度による影響は TRI-HSのリスク要因として考え
られている HLA-B*13:01の有無とは独立しており，感受
性遺伝子の有無に関係なく TRI曝露低減が TRI-HS発症
予防には重要であることを示唆している．
　TRIに曝露している労働者70名を対象にした横断研究
で，尿中 TCA濃度は 1–386 mg/g・Cr，平均は 72±84 
mg/g・Crであった．尿中 TCAと腎機能のマーカーであ
る N-アセチルグルコサミニダーゼ（NAG）や尿中アル
ブミンとは有意な相関は見られなかった 26）．86％の
8h-TWAが50 mg/m3を下回る曝露濃度（中央値 16 mg/
m3，算術平均 27 mg/m3）の29人（男性25人，女性 4人）
の TRI労働者を対象とした横断調査において，尿中 TCA
とNAGの間に弱い相関がみられた（r = .48， 1人を除き
最大15 μmol/mmol・Cr（21.4 μg/g・Cr）程度）が，他の
長期 TRI指標との関係は見られなかったため，著者らは
低濃度の TRIでは腎毒性を示さないと考えられると結論
づけている27）．北欧 3か国の TRI曝露労働者5,553人のコ
ホートの統合解析において，原発性肝がん（標準化罹患
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比1.93，95％信頼区間1.19–2.95），子宮頸がん（2.31, 
1.32–3.75）の標準化罹患比の上昇が見られた．その内，
子宮頸がんについては，初回の尿中 TCA濃度が < 5，
5–25，25–50，> 50 mg/l（アルカリピリジン法での測定
結果）と上昇するにつれ，ハザード率比が上昇する傾向
にあり（p = .08），1.54（0.38–6.26），2.41（0.49–11.98），
3.28（0.73–14.91）であった28）．
　TRI曝露労働者に対して医師による問診調査を行った
結果，尿中 TCA濃度が 11 –20 mg/lの労働者では，21人
中 5人に "actual effect"， 7人に "possible effect" が認めら
れたとしながらも，TCAの排泄量が連続 20 mg/l以下で
あれば TRIの明らかな自覚的神経影響は現れないと結論
づけている29）．0.1～37年間 TRIに曝露した57名の労働者
を対象にした調査において（中央値（範囲）；尿中 TCE 
1.7 （0.1–104.6） mg/l，尿中TCA 2.5 （0.1–88.0） mg/l，尿
中 TTC 4.2 （0.6–192.6） mg/l），開眼時の重心動揺パラ
メーターと利き手のふるえの程度が増加し，累積曝露濃
度に応じて，利き手ではない方の手のふるえの程度が増
加していた30）．この測定法は目測では計測できないよう
な軽微な手のふるえを検出できる一方，心臓拍動が影響
する可能性が指摘されている31）．対照群と比較して，23
名の TRI作業者（尿中 TCE 79.3± 42 mg/g・Cr，TCA 
32.6±22 mg/g・Cr）において，三叉神経体性感覚誘発電
位の N1，P1，P2潜時の遅延が見られたと報告されてい
るが32），この研究では喫煙などの交絡因子の調整はされ
ていない．

5．測定対象物質
　TCEは比較的半減期が短いことから，尿中ではなく血
中の TCEを測定することがあるが，β-グルクロニダー
ゼ，塩酸や硫酸による加水分解の有無で値が変わること
が知られているため33），体内負荷量として蓄積を反映す
る尿中 TCAを対象とする．また，TCAに代謝されるテ
トラクロロエチレン等の他の塩素含有エタンへの曝露が
考えられる場合は，定性として呼気中・血中の TRIを測
定することが望ましい．

6．測定上の注意
a） 試料の採取時期：TCAは週の後半にかけて蓄積して
いくため，週の後半（ 4日もしくは 5日連続勤務後な
ど）の採尿が適切である．

b） 保存：尿中 TCAは－17℃保存であれば46日まで安定
である34）．TCAには潮解性があり，取り扱いに注意
が必要である．また，光分解性はないが35），褐色ガラ
ス瓶の方が短期保存には優れているという報告があ
る36）．ポリカーボネート等の一部のプラスチックは
TCAに対して耐性がない．

c）分析法：TCAの測定には様々な方法があるが，高速

液体クロマトグラフ法やガスクロマトグラフ法を用い
る．ガスクロマトグラフ法においては，メチル化によ
る誘導体化後に測定をする．530 nmの波長を用いた
アルカリピリジン法はここでは推奨しない．

d）バックグラウンド濃度：塩素消毒の副産物の曝露マー
カーとして尿中 TCAが検出される37）．日本における
データは無いが，米国一般住民（n = 402）中央値 
3.3 μg/l（< LOD– > 100 μg/l）38），中国の一般住民
（n = 569）の幾何平均 4.70 μg/l（2.42–11.14）39），中国
の妊婦（n = 398）平均 7.7 μg/l（< LOD– 57.7）40），フ
ランスの妊婦（n = 611）中央値 0.03 mg/l（最高値
0.63 mg/l）41）と報告されている．DFGは労働年齢の職
業曝露のない集団の参照値（BAR）として尿中 TCA 
0.07 mg/lを2010年に定めている．

e）影響する因子：性差が僅かながら存在し，TRIの体内
滞在時間は男性の方が長いが，曝露16時間後の血中
TRIは女性の方が高い42）．また，曝露後最初の12時間
において，尿中TCA濃度は 2–3 倍女性の方が高いが，
TCEは 2倍男性の方が多い18）．DCVGの産生は男性の
方が多く，血中最高濃度に達する時間も曝露開始後 2
時間と早いが（女性は 4時間），全身クレアランスの
半減期は男性0.74時間と女性0.94時間と類似してい
た21）．代謝に関わる CYP2E1，ADH，ALDHには遺伝
子多型が存在し，民族差がある．23人分のヒト肝ミク
ロソ – ムを用いた研究によると，TRIに対するKm値
は 12.6–5.7 μmol/l（平均± SD; 28.3±12.9 μmol/l），
CH形成の Vmaxは 490–3,455 pmol/min/mg （1,589±
840 pmol/min/mg）と代謝の個体差が大きいことが指
摘されている43）．アルコール摂取は TRIの主な代謝酵
素の CYP2E1の活性を増加させるため44），TRIの代謝
が促進されるとの知見が得られている9, 45）．一方，TRI
曝露と同時にアルコール摂取は TRIの TCEと TCAへ
の分解を40％まで阻害し，アルコールが残っている限
り TRIは TCAに分解されない46）．TRI作業中の肺の
換気量や心拍の増加を伴う作業負担は曝露濃度の増加
につながるが，曝露後の身体活動の影響はほとんどな
い42, 47）．曝露中は瘦せ型の男性の方が肥満の男性に比
べて血中の TRI濃度や尿中代謝物の排泄が多いが，
段々と肥満男性の方が高くなる42）．採尿前数日以内の
塩素含有のエタンやエチレン，他の溶媒への曝露，飲
酒，ジスルフィラムや CHによる治療はデータの解釈
のために記録する必要がある．

7．生物学的許容値の提案
　TCA 2.5 mg/lで軽微な手の震えがみられるという報
告30）があるが，広く用いられている有害影響の指標であ
るかについては議論があるため，TRI-HSへの影響を基に
判断する．TRI-HSという病気の重大性を鑑み，患者の作
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業終了直後のスポット尿中TCAの95％予測区間の下限で
ある 9.6 mg/l 24）から，TCAのOEL-B 10 mg/lを提案する．
このOEL-B以下では患者の発生，ならびに自覚症状の訴
えは殆ど観察されていない．遺伝毒性，細胞毒性があり，
腎がんとの関係が示唆されている尿中代謝物 NAcDCVC
は非常に微量でありOEL-Bの設定は行わないが，注意が
必要である．

8．他機関の提案値
　ACGIH BEI 尿中 TCA　15 mg/l （2007年）
 血中 TCE　0.5 mg/l （2007年）
　DFG EKA 尿中 TCA　20 mg/l （10 ppm）

（2001年）
　SCOEL BEI 尿中 TCA　20 mg/l （2009年）
　New Zealand WorkSafe 尿中 TCA　15 mg/l （2018年）

9．勧告の履歴
　2022年度（改定案）
　　　　　指標名　　　　　　　生物学的許容値
　　　　　尿中トリクロロ酢酸　10 mg/l
　　　　　血中・呼気中トリクロロエチレン
　　　　　　　　　　　　　　　定性に用いる
　　　　　試料採取時期　　　　週の後半の作業終了時
　1999年（新設）
　　　　　指標名　　　　　　　生物学的許容値
　　　　　尿中総三塩化物　　　150 mg/l
　　　　　尿中トリクロロエタノール
　　　　　　　　　　　　　　　100 mg/l
　　　　　尿中トリクロロ酢酸　50 mg/l
　　　　　試料採取時期　　　　 週の後半の作業終了前

2時間以内
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スチレン
C8H8, C6 H5CH = CH2
［CAS No. 100-42-5］

尿中スチレン濃度：20 µg/l
尿中マンデル酸と

尿中フェニルグリオキシル酸を
加えた濃度：160 mg/g・Cr

試料採取時期：週の後半の作業終了時

1．物理化学的性質ならびに用途
　別名は，スチロール，フェニルエチレン，ビニルベン
ゼンと呼ばれる．用途は，スチレンはプラスチック，合
成ゴム（スチレン－ブタジエンゴム）の原料である．ポ
リスチレンは家電製品のキャビネット，事務機器，台所
容器，玩具などに使われている．不飽和ポリエステルは
ガラスファイバー強化プラスチック（FRP）として，船
舶，貯水タンク，浄化槽，ユニットバスなどに使われる．
合成ゴムには自動車のタイヤなどがある1）．
　物理化学的性質は，常温常圧で液体，分子量 104.2 
g/mol，沸点145.2℃，オクタノール／水分配係数 log Pow 
2.95，蒸気圧 6.4 mmHg（8.5 hPa），水への溶解量 310 
mg/l2）．

2．吸収，代謝，分布，蓄積，排泄
a）吸収
　職業的にスチレンを取り扱う労働者の主たる侵入経路
は蒸気の吸入に伴う経気道侵入であって曝露実験によれ
ば65～93％，が吸収される3, 4）．経皮からの吸収は1.9～
5％と報告されている5, 6）．
b）代謝と排泄
　スチレン代謝が起こる主要臓器は肝臓のシトクロム
P450であるが肺でのスチレン -7,8-オキシドグルタチオン
結合の報告がある．スチレンの主たる代謝経路はベンジ
ル基の酸化・還元により，スチレン -7,8-オキシドを得
て，尿中にマンデル酸（MA）とフェニルグリオキシル
酸（PGA）として排出される経路で，吸収の約90％が
MAとPGAとして尿中に排泄される7, 8）．またMAとPGA
の排泄割合は工場の労働者の調査で大略 3:1 であること
が明らかになった9）．MAの尿中排泄の半減期は二相性を
示し3.9～9.4時間と16.6～26.5時間，PGAは10.5±1.4時間
である10, 11）．
　スチレン -7,8-オキシドを得て安息香酸から馬尿酸
（HA）経路は人間の場合通常の曝露では有意に増加せず
高濃度曝露時に認められる9, 12）．約 5％はスチレンのベン
ゼン環が酸化されスチレンオキシドとなり尿中にビニル
フェノールの抱合体として排泄される13-15）．その他，尿
中にフェニルヒドロキシエチルメルカプツール酸16, 17），
尿中未変化体のスチレンが排泄される．呼気からも約

2％の未変化体のスチレンが排泄される18）．

3．曝露と生物学的指標との関係
　生物学的指標としては尿中MA，尿中 PGA，血液中ス
チレン，尿中スチレンが推奨されている19-22）．
　その他，呼気中スチレン23），尿中4-ビニルフェノー
ル15）および尿中フェニルヒドロキシメルカプツル酸の報
告や，スチレン -7, 8-オキシドとアルブミン，へモグロ
ビンとの付加物についての報告がある16）．
　スチレン作業者の曝露と生物学的指標との関係は作業
終了時に採尿したスポット尿のMA，PGA，MA＋PGA
濃度と曝露濃度の関係を回帰方程式（一次式）で示して
いる．血液中スチレン，尿中スチレンも作業終了時に採
血，採尿しその濃度と曝露濃度の関係を回帰方程式で示
している．血液中スチレン濃度は曝露とともに速やかに
上昇し，曝露終了時はピークに達する．曝露終了後は比
較的速やかに減少する（半減期40分）24, 25）．従って血液中
スチレンと曝露濃度を解析する場合には採血時間が問題
となる．尿中スチレンも同じ挙動を示すと考えられる．
　血液中スチレン，尿中スチレン，尿中代謝物（MA，
PGA）とスチレン曝露濃度の関係から得られた回帰方程
式を表 1 に示す．表 1 はスチレンの生物学的許容値
（OEL-B）の提案理由2007年19）の表に新しい回帰方程式を
追加した．
a）血液中スチレンと曝露濃度の関係23, 26-29）（表 1）
　血液中スチレンと曝露濃度の関係から得られた回帰方
程式（n:5）より算出した許容濃度（OEL-M）10 ppmに
相当する血液中スチレンの濃度は 0.03～0.13 mg/lが得ら
れた．回帰方程式の相関係数は0.67～0.87であった．
b）尿中スチレンと曝露濃度の関係28-33）（表 1）
　尿中スチレンと曝露濃度の関係から得られた回帰方程
式（n:6）より算出したOEL-M 10 ppmに相当する尿中ス
チレンの濃度は 0.004～0.030 mg/lが得られた．回帰方程
式の相関係数は0.65～0.89であった．
c） 尿中代謝物（MA，PGA）と曝露濃度の関係23, 26-28, 34-36）

（表 1）
　尿中MAと曝露濃度の関係から得られた回帰方程式
（n:7）より算出した OEL-M 10 ppmに相当する尿中MA
の濃度は 131～405 mg/lが得られた．回帰方程式の相関
係数は0.52～0.93であった．
　尿中 PGAと曝露濃度の関係から得られた回帰方程式
（n:7）より算出した OEL-M 10 ppmに相当する尿中 PGA
の濃度は 84～215 mg/lが得られた．回帰方程式の相関係
数は0.42～0.85であった．
d） 尿中代謝物のクレアチニン補正と曝露濃度の関
係23, 26-29, 34, 36）（表 1）

　尿の濃淡はクレアチニン（Cr）補正を行っている．尿
中MAクレアチニン補正の回帰方程式（n:7）より算出し
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表 1．血液中，尿中スチレン，尿中代謝物（MA, PGA）とスチレン曝露濃度の回帰方程式とスチレン 10 ppmに相当する濃度

番号 回帰式方程式（A） 相関係数
10 ppm相当

回帰式方程式（B） 相関係数
10 ppm相当 調査

人数 文献
y濃度1） y濃度1）

血液中（実測値） mg/l 

A-b y （mg/l） = 0.009＋0.0018x （ppm） 0.67 0.03 23 26）

B-b y （mg/l） = 0.006＋0.010x （ppm） 0.83 0.11 34 27）

D-b y （mg/l） = 0.034＋0.007x （ppm） 0.85 0.10 61 28）

E-b y （mg/l） = －0.195＋0.032x （ppm） 0.87 0.13 30 23）

F-b y （μg/l） = －0.299＋0.825X（mg/m3） 0.70 0.03 34 29）

平均値±標準偏差 0.08±0.05

尿中スチレン（実測値） mg/l 

G-u y （nmol/l） = 154.2＋0.32x （umol/m3） 0.88 0.030 51 30）

H-u y （nmol/l ） = 129.17＋0.29x （umol/m3） 0.88 0.026 196 31）

I-u y （umol/l） = 0.033＋0.007x （ppm） 0.89 0.011 31 32）

D-u y （mg/l） = 0.031＋0.0009x （ppm） 0.65 0.040 61 28）

F-u y （μg/l） = 1.626＋0.058x （mg/m3） 0.79 0.004 34 29）

J-u y （ug/l） = 16.1＋0.32x （mg/m3） 0.84 0.029 69 33）

平均値±標準偏差 0.023±0.013

尿中MA（実測値） mg/l 尿中 PGA（実測値） mg/l 

A-m y （mg/l） = 56＋15x （ppm） 0.53 206 y （mg/l） = 64＋5x （ppm） 0.54 114 23 26）

C-m y （mg/l） = 118＋10x （ppm） 0.84 218 y （mg/l） = 52＋3x （ppm） 0.65 182 118 36）

B-m y （mg/l） = 135＋27x （ppm） 0.52 405 y （mg/l） = 18＋15x （ppm） 0.62 168 34 27）

K-m y （mg/l） = 56＋15x （ppm） 0.66 206 y （mg/l） = 144＋4x （ppm） 0.42 184 39 34）

L-m y （mg/l） = －99＋23x （ppm） 0.89 131 y （mg/l） = 155＋6x （ppm） 0.81 215 28 35）

D-m y （mg/l） = 78＋16x （ppm） 0.93 238 y （mg/l） = 88＋7x （ppm） 0.85 158 61 28）

E-m y （mg/l） = 59＋16x （ppm） 0.59 219 y （mg/l） = 14＋7x （ppm） 0.72  84 39 23）

平均値±標準偏差 232±84 158±45

尿中MA3）（クレアチニン補正値） mg/g・Cr 尿中 PGA3）（クレアチニン補正値） mg/g・Cr

A-cr y （mg/g・Cr） = 15＋7.5x （ppm） 0.60  90 y （mg/g・Cr） = 13＋3.1x （ppm） 0.61  44 23 26）

C-cr y （mg/g・Cr） = 55＋15.4x （ppm） 0.86 209 y （mg/g・Cr） = 38＋4x （ppm） 0.82  78 118 36）

B-cr y （mg/g・Cr） = 185＋14x （ppm） 0.52 325 y （mg/g・Cr） = 41＋9x （ppm） 0.73 131 34 27）

K-cr y （mg/g・Cr） = 57＋7x （ppm） 0.66 127 y （mg/g・Cr） = 105＋2x （ppm） 0.23 125 39 34）

D-cr y （mg/g・Cr） = 39＋13x （ppm） 0.91 169 y （mg/g・Cr） = 49＋6x （ppm） 0.91 109 61 28）

E-cr y （mg/g・Cr） = 4＋15x （ppm） 0.83 154 y （mg/g・Cr） = 16＋5x （ppm） 0.84  66 39 23）

F-cr y （mg/g・Cr） = 25.97＋1.11x （mg/m3） 0.84  73 y （mg/g・Cr） = 11.17＋0.446x （mg/m3） 0.83  30 34 29）

平均値±標準偏差 164±85 83±40

尿中MA＋PGA（実測値） mg/l 

C-mp y （mg/l） = 169＋13.2x （ppm） 0.81 302 118 36）

B-mp y （mg/l） = 170＋40.7x （ppm） 0.55 577 34 27）

L-mp y （mg/l） = 58＋29.4x （ppm） 0.89 352 28 35）

E-mp y （mg/l） = 72＋21.1x （ppm） 0.79 283 39 23）

平均値±標準偏差 379±135

尿中MA＋PGA（クレアチニン補正値） mg/g・Cr

C-mpc y （mg/g・Cr） = 93＋19.4x （ppm） 0.82 287 118 36）

B-mpc y （mg/g・Cr） = 240＋22.1x （ppm） 0.61 461 34 27）

E-mpc y （mg/g・Cr） = 20.6＋9.83x （ppm） 0.86 119 39 23）

F-mpc y （mg/g・Cr） = 37.13＋1.56x （mg/m3） 0.86 103 34 29）

M-mpc y （mg/g・Cr） = 7.24＋3.41x （mg/m3） 0.95 153 48 38）

平均値±標準偏差 225±151

1）y濃度は回帰方程式にスチレン OEL濃度を代入して尿中濃度を求めた．　単位は mg/l，mg/g・creatinine（mg/g・Cr）である．
3）MAはマンデル酸，PGAはフェニルグリオキシル酸
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た OEL-M 10 ppmに相当する尿中MAの濃度は 73～325 
mg/g・Crが得られた．回帰方程式の相関係数は0.52～
0.91であった．
　尿中 PGAクレアチニン補正の回帰方程式より算出した
OEL-M 10 ppmに相当する尿中 PGAの濃度は 30～131 
mg/g・Crが得られた．回帰方程式の相関係数は0.23～
0.91であった．
e） 尿中MA＋尿中PGAと曝露濃度の関係23, 27, 29, 35, 36, 38）（表

1）
　個々の尿中MAと尿中 PGAを加えた濃度と曝露濃度
の関係から得られた実測値の回帰方程式（n:4）より算出
した OEL-M 10 ppmに相当する濃度は 283～577 mg/lが
得られた．回帰方程式の相関係数は0.55～0.89であった．
　クレアチニン補正の回帰方程式（n:5）より算出した
OEL-M 10 ppmに相当する濃度は 103～461 mg/g・Crが
得られた．回帰方程式の相関係数は0.61～0.95であった．
f）非曝露者の尿中MAと尿中 PGA濃度
　非曝露者の尿中MAと尿中 PGA濃度は高速液体クロ
マトグラフ（HPLC）で検出機器が紫外検出（UV）で得
られた値と検出が質量検出（MS/MS）で得られた値が示
されている．
　UVで得られた非曝露者20名の幾何平均（幾何標準偏
差）は尿中 MA 14.7（2.27），95％上限値76.0，PGA 7.7
（2.52），95％上限値49.1 mg/l，クレアチニン補正では尿
中 MA 13.2（2.81），95％上限値 104，PGA 6.9（2.40），
95％上限値 39.9 mg/g・Crである26）．
　MS/MSで得られた非曝露者の尿中MAは0.443（2.34），
範囲は 0.0084～2.339 mg/g・Cr，尿中PGAは0.107（3.49），
範囲は 0.009～1.239 mg/g・Crである37）．職業的にスチレ
ン曝露を受けないアメリカ住民の生活環境での尿中MA，
尿中 PGA測定の調査事例がある．アメリカ人の非喫煙者
3,823名の尿中MAは中央値0.121，最大値 0.161 mg/g・Cr
である．尿中PGAは中央値0.164，最大値 0.231 mg/g・Cr
であった．喫煙者867名の尿中MAは中央値0.246，最大
値 0.382 mg/g・Crである．尿中 PGAは中央値0.258，最
大値 0.416 mg/g・Crであった70）．
g） 作業終後時の尿中MA，PGA濃度と次の作業前の尿
中MA，PGA濃度

　Prieto（2002）ら29）はスチレン 15～157 mg/m3（3.5～
37.0 ppm）とアセトン 48～1,205 mg/m3に 4時間曝露され
た作業者36名の作業終了時と20時間後の作業前の尿中
MA，PGAを HPLC-UV法で測定している．作業後の尿
中 MA 105.5，尿中 PGA 42.6は次の作業前は尿中 MA 
49.2，尿中 PGA 29.6 mg/g・Crであった．
　Bonanni（2015）ら38）はスチレン 4.9～157.5 mg/m3（1.1～
37.0 ppm）とアセトン4.8から 81.5 mg/m3に 8時間曝露さ
れた作業者12名の尿中MA，PGAを HPLC-MS/MSで測
定している．連続して 3日間の作業前，作業後（月曜，

火曜，水曜）の測定結果について，尿中MA＋PGA（中
央値）は月曜作業前45.8，作業後 323.2 mg/g・Cr，火曜
作業前121.4，作業後 414.0 mg/g・Cr，水曜作業前109.4，
作業後 352.5 mg/g・Crであった．
h）スチレン単一曝露と混合溶剤曝露
　動物（ラット）に単一曝露スチレン（60 ppm），混合
曝露スチレン（60 ppm）とトルエン（45 ppm）を 6時間
行った．その結果はスチレン単一曝露の尿中MA，PGA
排泄量に比べ混合曝露の排泄量は減少した．トルエン濃
度が増加するとより尿中MA，尿中 PGA排泄量が減少し
た．単一曝露でスチレンが 100 ppmを超えると尿中MA，
尿中 PGA排泄量は曲線となる39）．すなわち代謝の変化が
起こっている．
　作業場の調査事例としてスチレン単一曝露（n:118名，
幾何平均値23.4 （GSD:4.41） ppm）と混合曝露（n:38，ス
チレン 12.4（3.78） ppm，メタノール12.2 （3.81） ppm，酢
酸メチル9.7 （5.78） ppm）の尿中代謝物と曝露濃度の関係
より算出された回帰方程式は，単一曝露は尿中MA＋PGA 
y （mg/l） = 169＋13.2x （ppm），混合曝露は尿中MA＋PGA 
y （mg/l） = 170＋40.7x （ppm）である．混合曝露回帰方程
式の傾きは単一曝露より大きいがその説明はされていな
い27）．
　スチレンとアセトンの混合曝露の事例はアセトン高濃
度群（n:9，アセトン中央値 126.7 mg/m3 （53 ppm），スチ
レン 31.4 mg/m3 （7.4 ppm））の尿中MA＋PGAと曝露濃
度の回帰方程式は y （mg/g・Cr） = 26.3＋1.83x （mg/m3） 
（r:0.854）であった．低濃度群（n:48，アセトン中央値

20.3 mg/m3 （8.5 ppm），スチレン94 mg/m3 （22 ppm））の
回 帰 方 程 式 は y （mg/g・Cr） = 72 ＋ 3.41x （mg/m3） 
（r:0.951）である．高濃度群の回帰方程式の傾きは低濃度
群の半分と小さいが，有意差検定は示されていない38）．
i） Log Powを用いた生物学的許容値（OEL-B）の推定式
の活用

　日本産業衛生学会は 8種類の有機化合物の尿中未変化
体物質を OEL-Bとしている．OEL-Mから OEL-Bを推定
する論文が JOHに報告されている40-42）．論文は40-42），尿
中未変化体物質の排泄は体内代謝には関係なく，生体内
動態は親油性の程度，オクタノール／水分配係数（log 
Pow）に左右されると述べている．論文は，作業場の調
査事例で得られた尿中未変化体濃度と曝露濃度の関係を
示す回帰方程式の傾き（mg/l/ppm）を用いている．溶剤
14種類と28の回帰方程式（延べ人数2,663名）が用いら
れ，尿中未変化体濃度と溶剤曝露濃の回帰方程式の傾き
の対数値が log Powとに直線的な関係になる事を見つけ，
推定式を得ている．推定式は回帰方程式で示され，一次
式 と し て log10Y （nmol/l/ppm） = 2.95–0.66 log Pow X （r:
－0.93）である．95％信頼曲線は二次式として，上限方程
式は log10Y （nmol/l/ppm） = 3.321–0.810 log Pow X＋ 0.042
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（log Pow X）2，下限方程式は log10Y （nmol/l/ppm） = 2.589-
0.517 log Pow X－0.043 （log Pow X）2を得ている41）．論文
に用いられた溶剤の物理化学的性質は分子量 32～166 g/
mol，log Pow －0.77～3.40，蒸気圧 2.7～478.5 hPaであ
る40-42）．経皮吸収が明らかに多いN,N-ジメチルホルムア
ミド（DMF）43）は14種類の溶剤に含まれていない．推定式
からトルエン，エチルベンゼンの OEL-Mに相当する推
定値を算出すると尿中濃度として0.06，0.012 mg/lが得
られた．この値はトルエン，エチルベンゼンの OEL-B 
0.06，0.01 mg/lと一致している20, 44）．スチレンのOEL-M 
10 ppmに相当する推定値を算出すると尿中スチレン 0.011 
mg/lが得られる．推定式から算出した95％信頼区間は 
0.005–0.021 mg/lである．

4．生物学的指標値と健康影響との関係
　スチレン OEL-Mは色覚，聴覚の影響を及ぼす濃度か
ら 10 ppmとしている．尿中MA，PGA濃度と健康影響
として色覚，聴覚異常との関係についてまとめる．
a）生物学的指標値と色覚
　Gobbaら 45）は FRP作業者で曝露濃度69.0±3.6（16.2 
ppm），尿中スチレン 0.0495±0.0448 mg/l，でCCI（Color 
Confusion Index）が対照群より有意に高い（p < .01）と
報告している．
　Eguchiら46）は環境濃度が平均値 18.5 ppm，濃度範囲 
6.6～36.4 ppmのユニットバス製造工程作業者を尿中MA
濃度で 2グループ（Aグループは尿MA < 0.42 g/l（平均
値0.20，標準偏差0.11），Bグループは尿中MA≧0.42 g/l
（1.06, 0.93））に分けて検討した．A，Bグループ共 CCI
が対象群より高く，Bグループは有意に CCIが高いと報
告している．
　Kishiら 47）は，FRP作業者で環境濃度の平均値 21.0 
ppm，濃度範囲 6.6–36.4 ppmで労働者の性，年齢をマッ
チし，対照労働者間について尿中MA濃度で，0.1 g/l未
満，0.1～0.2 g/l未満，0.2 g/l以上の 3群間で比較し，最
も低い曝露レベルでは年齢マッチした対照群と差がない
が，0.1～0.2 g/l未満，0.2 g/l以上の群では対称群より
CCIが高く，尿中MA濃度を曝露濃度に換算すると 8～
16ppmと報告している．
　Gongら48）はレジャーボート製造工程で FRP作業に従
事している労働者で尿中MA＋PGA濃度 0.24 g/g・Crを
超えると CCIが高いとを報告している．
　Mc Cagueら49）は355名の作業者の調査で，尿中MA＋
PGA濃度の平均値が 69.5 mg/g・Cr，濃度範囲 0.7～941.0 
mg/g・Cr，平均作業年数4.8年で，視覚コントラスト感度
の低下が起こる．色覚異常と曝露濃度とは関連していな
いと報告している．Seeberら50, 51）は，尿中MA＋PGA（平
均±標準偏差）329±423 mg/g・Cr（スチレン平均27 
ppm），平均曝露期間14.6±6.7年でも視覚コントラスト感

度の低下，色覚異常も特定されなかったと報告している．
　Castilloら52）は12年間（1887～1998年，総数286人）追
跡したところ尿中MA 0.25 mmol/mmol・Cr（336 mg/g・
Cr），スチレン 25 ppm相当では色覚異常との間には関連
を認めないがコントラスト視力の低下と長期累積曝露と
の関連が認められたと報告している．
　Choiら53）はスチレン曝露による作業者の色覚異常をメ
タアナリスにより評価している．メタアナリスは135件の
論文から 8論文を選択している．論文の選択基準はスチ
レン曝露濃度，尿中MA，尿中 PGA，尿中スチレン濃度
いずれかが明確に示されている事である．上記論文以外
にメタアナリシスで選択された論文で，Chiaら54）は勤続
年数平均18.8年（範囲 5～23年），尿中MA平均値84（濃
度範囲1.3～504.1）mg/g・Cr，尿中 PGA平均値66（0.3–
297.4）mg/g・Cr，尿中MA＋PGA 150 mg/g・Crで色覚
異常を，Triebigら55）は尿中MA＋PGA 500～600 mg/lで
色覚異常を報告している．
b）生物学的指標値と聴力の関係
　スチレンの聴覚異常についての OEL-M提案理由の
Triebigら 55），Muijserら 56），Mollerら 57），Morataら 58）， 
Sliwinska-Kowalskaら59），Sliwinska-Kowalska60）らの論文
では曝露濃度と聴力異常の関係が示されている．生物学
的指標値と聴力との関係についてはMorataら61）は尿中
MA 1 mmol/g・Cr（152 mg/g・Cr）上昇する毎にオッズ
比2.44（95％信頼区間1.01–5.89）で，スチレン曝露によ
る聴覚への影響が認められたと報告している．

5．測定上の注意
a）測定方法と定量下限値
　血液中スチレン，尿中スチレンはヘッドスペース・ガ
スクロマトグラフ法やパージ・トラップ法，検出には水
素フレーム，MSが用いられている．定量下限値は水素
フレームでは 10 μg/l，質量検出では 0.4 μg/lである．詳
細は文献を参照62-68）．
　尿中MA，尿中 PGAの測定は HPLCで，検出には UV
を用いる方法，MA，PGAを誘導化してガスクロマトグ
ラフで行う方法がある．最近では超高速液体クロマトグ
ラフ法（UHPLC）で検出器はエレクトロスプレーイオン
化質量分析計（ESI-MS/MS）で測定が行われている．定
量下限値はHPLC-UVが 10 mg/l，UHPLC-ESI-MS/MSが 
0.012 mg/lである69-71）．
b）尿中スチレンの採尿，保存の留意情報
　スチレンの水溶性は高くなく，揮発性有機化合物で蒸
発され易いので採尿後速やかに密閉することが必要であ
る．河合ら71）は尿中溶剤の採尿，保存について，真空採
血管（EDTA-2Na凝固剤入り）を用いる方法を報告して
いる．溶剤はアセトン，メタノール，メチルエチルケト
ン，メチルイソブチルケトン，トルエンの 5種類で検討
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している．排尿から尿の真空採血管への採集までの時間
はアセトン，メチルエチルケトンが10分以内，トルエン
は30分までは安定であった．保存性は真空採血管に採集
された尿中溶剤は 4℃の冷蔵保存で 3日間は安定であっ
た． 5種類の溶剤の物理化学的性質は蒸気圧 26.7～307 
hPa，沸点56～117℃の範囲である．スチレンの物理化学
的性質は蒸気圧 8.5 hPa，沸点145.2℃であり，検討され
た有機溶剤より蒸気圧が低く，沸点が高い．スチレン作
業者の排尿から真空採血管への採集は安全を考慮して10
分以内に行う事が望ましい，冷蔵保存で 3日以内に測定
する．測定方法はヘッドスペース・ガスクロマトグラフ
を用い質量検出で行えば尿中スチレン定量下限は約 
0.4 μg/lとなる．
c）尿中MA，尿中 PHGの保存の留意情報
　永滝ら72）は尿にMA，PGAを添加した試料を用いて，
冷蔵（ 4℃）と室温（25℃）保存の安定性について検討
した．尿中MAは室温，冷蔵保存とも14日間は安定で
あった．尿中 PGAは室温保存では 4日から減少する．冷
蔵保存は14日間では減少傾向にある．－18℃の冷凍保存
では尿中MA，尿中 PGAとも70日間は安定であった．こ
れらの結果から次のようにまとめている．①採集日に尿
試料を分析することを勧める．②採集から 4日間以内に
分析する必要がある（冷蔵の場合でも）③分析が数日以
内に完了できない場合は，尿試料は凍結する必要がある．
実用的な解決策として尿採集後，迅速な凍結を行い分析
まで保存すると述べている．測定方法はHPLCを用いUV  
202 nmで行っている．定量下限は尿中MA，尿中 PGA
とも 10 mg/lである．
d）生物学的指標に影響を与える溶剤と因子
　エチルベンゼンの代謝経路はエチル基の酸化・還元に
より，1,2-エポキシエチルベンゼン（スチレン -7,8-オキ
シド）を経て，尿中にMAと PGAとして排出される．エ
チルベンゼンのOEL-Bとして尿中MA 150 mg/g・Cr，尿
中MA濃度と尿中 PGA濃度を加えた 200 mg/g・Crが勧
告されている45）．すなわちスチレンと同じ代謝経路で同
じ生物学的指標物質である．

6．生物学的許容値の提案
　2007年度の OEL-B提案は尿中代謝物として尿中MA，
尿中 PGAを加えた濃度 430 mg/l，血中スチレン濃度 0.2 
mg/lを提案した19）．
　作業場の調査事例からは単一曝露と混合曝露の代謝物
への影響は明らかでない27, 38）．尿中MAと尿中 PGAを加
えた濃度は吸入量の約90％を占める事からOEL-Bは主要
尿中代謝物である尿中MAと尿中 PGAを加えた濃度と
する．
　前回は血液中スチレン濃度を提案したが，尿中スチレ
ン濃度と曝露濃度との関係を示す回帰方程式として 5件

数の論文が有り，十分なエビデンスを認めるので OEL-B
の設定が可能となった．作業者の負担を考慮して尿中ス
チレン濃度を提案する．
　尿中スチレンの回帰方程式から得られた平均値は 
23 µg/lであり，OEL-Bの推定式から得られた範囲は 5～
21 µg/lである．尿中スチレンの OEL-Bは 20 µg/lとす
る．
　尿中MAと尿中 PGAを加えた濃度は回帰方程式を参
考にする．切片が高い回帰方程式は省く（非曝露者から
得られた値の95％上限値を超える値）．尿中MA＋尿中
PGAクレアチニン補正の 4 件数の論文の回帰方程式
（C-mpc, E-mpc, F-mpc, M-mpc）を活用する．OEL-M 10 

ppm相当の平均値（287, 119, 103, 153）は 165.5 mg/g・
Crとなる．色覚障害は Gongら48）の尿中MA＋PGA 240，
Chiaら54）の 150 mg/g・Cr，聴力障害はMorataら61）の尿
中MA 152 mg/g・Crが示されている．これから尿中代謝
物の OEL-Bは尿中MAと尿中 PGAを加えたクレアチニ
ン補正値濃度 160 mg/g・Crとする．尿の採集は週の後
半の定常作業の終了時とする．
　尿中スチレンの測定は採尿後速やかに密閉容器にいれ，
測定する（尿中スチレンの採尿，保存の留意情報を参
照）．尿中スチレンの測定は定量下限値に注意が必要であ
り，検出器は質量検出器を用いる事を薦める．尿中MA，
尿中 PGAの測定は採尿後速やかに行う（尿中MA，尿中
PGAの保存の留意情報を参照）．その他，注意事項とし
て尿中MA濃度，尿中 PGA濃度を用いてスチレン曝露
の評価をする場合はエチルベンゼン等，化学物質の代謝
物が尿中MA，尿中 PGAとなる混合化合物の存在に注意
を要する．

7．他機関の提案値
　2021年度

ACGIH BEI（スチレン TLV 10 ppmに相当する値）
尿中スチレン 20 μg/l
尿中マンデル酸と尿中フェニルグリオキシル酸を加
えた濃度 150 mg/g・Cr
試料採取時期：作業終了時

8．勧告の履歴
　2022年度（改定案）
尿中スチレン 20 µg/l
尿中マンデル酸と尿中フェニルグリオキシル酸を加
えた濃度 160 mg/g・Cr
試料採取時期：週の後半の作業終了時

　2007年度
許容濃度 20 ppmに相当するスチレンの生物学的許
容値
血液中スチレン 0.20 mg/l
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尿中マンデル酸と尿中フェニルグリオキシル酸を加
えた濃度 430 mg/l
試料採取時期：週後半の作業終了時
その他の注意事項： 尿中マンデル酸と尿中フェニル

グリオキシル酸を用いてスチレ
ン曝露の評価をする場合はエチ
ルベンゼン等，化学物質の代謝
物が尿中マンデル酸，尿中フェ
ニルグリオキシル酸となる混合
化合物の存在に注意を要する．
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感作性物質（2022）の提案理由

2022年 5月25日
日本産業衛生学会

許容濃度等に関する委員会

アクリル酸2-ヒドロキシエチル
（モノアクリル酸エチレングリコール，
プロペン酸2-ヒドロキシエチルエステル）

CH2 = CHCOOCH2CH2OH
［CAS No. 818-61-1］
感作性分類　皮膚第 2群

1．物理化学的性質ならびに用途
　アクリル酸2-ヒドロキシエチルは，甘い特有の臭いを
有し，無色透明の液体である．分子量116.12. 沸点191℃．
融点－60.2℃．蒸気圧 7.0 Pa（25℃）．比重1.011.水に1×
106 mg/l（25℃）溶解する．n-オクタノール／水分配係
数は，－0.21である．
　用途は，塗料，接着剤，繊維加工剤などの親水性アク
リルポリマー合成の原材料である．

2．感作性の報告
　ソフトコンタクトレンズ製造に従事してアクリル酸
2-ヒドロキシエチル（HEA）に曝露していた 2人の技師
が手指の接触皮膚炎を発症した．このコンタクトレンズ
は，HEAとともにメタクリル酸2-ヒドロキシメチル
（HEMA），ジメタクリル酸エチレングリコール
（EGDMA），および Darocur 1173（2-ヒドロキシ -2-メチ
ル -1-フェニルプロパン -1-オン）を光触媒として含んで
いた．パッチテストでは， 1人は HEAおよび HEMAに
陽性を示したが，もう 1人は，HEAのみに陽性を示し，
他の 3物質には陰性であった1）．
　アクリル酸／メタクリル酸系の化合物を含有する
Lowicryl包埋剤を用いて，電子顕微鏡用の材料を作成す
る作業に従事していた 6人の労働者のうち 3人が手指の
接触皮膚炎を発症した．この 3人のうち同意の得られた
1人に対して，Lowicryl包埋剤に含まれる11種類のアク
リル酸／メタクリル酸系の化合物についてパッチテスト
を施行したところ，HEAのみに陽性を示した2）．
　以上のように，複数の施設において HEAに曝露して
皮膚炎を発症した症例で HEAに陽性反応が報告されて
いることから，本物質を感作性分類皮膚第 2群として提
案する．

参考：他の機関の感作性物質分類
DFG　皮膚感作（Sh）
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2 -n-オクチル-4-イソチアゾリン-3-オン
（2-オクチルイソチアゾール-3（2H）-オン，

オクチリノン）
C11H19NOS

［CAS No. 26530-20-1］
感作性分類　皮膚第 2群

1．物理化学的性質ならびに用途
　2-n-オクチル -4-イソチアゾリン -3-オン（OIT）は，鋭
い臭いを有し，淡い黄金色の液体である．分子量213.34.
沸点120℃．融点 < 25℃．蒸気圧 0.0036 Pa（25℃）．比重
0.83.水に 0.05％（25℃），メタノール，トルエンに 
> 800 g/l，エチルアセトンに > 900 g/l，ヘキサンに 64 g/l
溶解する．n-オクタノール／水分配係数は，2.45（24℃）
である．
　用途は，殺カビ剤． 冷却塔水，絵の具，切削油，化粧
品，およびシャンプーの殺菌剤．革製品保存剤などであ
る．

2．感作性の報告
　1991年から2005年までの間にフィンランドのある職業
性皮膚疾患外来を訪れた2,222人の接触皮膚炎患者を対象
にOITを含む化学物質に対するパッチテストが行われた．
このうち 8人の患者がOITに陽性を示した． 8人のうち，
2 人は5-クロロ -2-メチル -4-イソチアゾリン -3-オン
（MCI）と2-メチル -4-イソチアゾリン -3-オン（MI）の
混合物にも陽性を示した．また 4人は OITに陽性を示し
たが，OITへの曝露歴がなかった． 1人が，殺菌剤（bio-
cide）としてOITへの曝露歴を有していた．残る 1人は，
現在は曝露がなかったが，過去に切削油の成分として
OITに曝露した可能性はあるということであった1）．
　スペインの医療機関において2002年から2007年の間の
職業性接触皮膚炎患者の診療録を後ろ向きに調べたとこ
ろ，パッチテストにて OITに陽性を示した症例が 5例
あったことがわかった． 5例のうち 3例は，MCI/MIお
よび1,2-ベンゾイソチアゾリン -3-オン（BIT）にも陽性
を示していたが， 2例は OITに陽性を示し，MCI/MIに
は陰性で，BITのパッチテストは施行していなかった．
この 2例は，それぞれMCIとOITを含む切削油と，MCI/
MIと OITを含む殺菌剤に曝露していた2）．
　職業的曝露ではないが，87歳の男性が，新品のスエー
ドの革で覆われたリクライニングチェアを購入して毎日
長時間この椅子に座っていたところ，背部，下肢，上肢
に湿疹が出現した．椅子を布で覆われたものに変えたと
ころ，湿疹は軽快した．パッチテストでは，OITおよび
革の成分に陽性を示したが，MI，MCI，およびフマル酸
ジメチルには陰性であった3）．
　以上のように，複数の施設において OITに曝露して皮
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膚炎を発症した症例で OITに陽性反応が報告されている
ことから，本物質を感作性分類皮膚第 2群として提案す
る．

参考：他の機関の感作性物質分類
DFG　皮膚感作（Sh）
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