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日本産業衛生学会

許容濃度等に関する委員会

テトラクロロエチレン
CCl2 = CCl2

［CAS No. 127-18-4］
許容濃度 5 ppm （34 mg/m3） （皮）

発がん性分類第 2群 A
生殖毒性分類第 3群

1．物理化学的性質ならびに用途
　テトラクロロエチレン（PCE）は，分子量165.8，比
重：1.62（20℃），凝固点－22.2℃，沸点121.2℃，蒸気圧 
1.9 kPa（20℃）のクロロホルムに似た甘い臭いのする無
色透明な不燃性の液体である1, 2）．水にはほとんど溶解し
ないが，有機溶媒や油には溶解する．引火点はないが，
蒸気密度は5.72（空気 = 1）と大きく，換気に注意しない
と滞留のおそれがある．オクタノール／水分配係数 log 
Kow = 3.40（測定値），2.97（推定値）である3）．
　主として，代替フロン合成原料，ドライクリーニング
用洗浄剤，金属脱脂洗浄剤，その他溶剤（医薬品，香料，
ゴム，塗料など）として広く用いられている2）．製造・
輸入数量は 8,548 t（2019年度）．

2．吸収，代謝，分布，蓄積，排泄
吸収
　PCEは，吸入および経口曝露，ならびに皮膚への直
接曝露後に容易に吸収される4）．PCE蒸気の主要な曝露
経路は吸入であり，肺から血中に容易に移行する．PCE 
1 ppmで 6時間曝露（男性 7名）および 72 ppmで 4時間
曝露（男性 6名）されたヒトの血液／ガス分配係数はそ
れぞれ曝露中9.4，11.1であったが，曝露後はそれぞれ
23.65，15.74であった5, 6）．また，142 ppm 30分 100 Wの
運動負荷時の取り込み量は安静時の 3倍まで増加した6）．
In vitroにおいて，PCEの血液／ガス分配係数に性差や年
齢（小児，大人）による差は認められなかった7）．SD
ラットに PCE 50および 500 ppmで 3時間曝露した実験で
は，曝露20分後の吸収量はそれぞれ50％，40％であっ
た8）．
　20～35歳の男性 3名を PCE蒸気 600 ppmに3.5時間曝
露後，皮膚経路による PCEの吸収は呼吸器経路の1.1％
であった9）ことから，吸入曝露では皮膚による取り込み
は限定的と考えられる．
　一方，親指 1本（約 20 cm2）を PCEに30分間浸した
後，呼気中の濃度は 0.31 ppmであった10）．これを両手と

前腕を 1時間皮膚に曝露した場合の体内負荷量に換算す
ると最大 150 ppmの外部濃度に相当するため，皮膚吸収
される物質と考えられる．

代謝
　PCEの代謝経路はヒト，マウス，ラットにおいて主に
シトクロム P450（CYP）による酸化とグルタチオン Sト
ランスフェラーゼによるグルタチオン抱合の 2つの不可
逆的経路を経て代謝される5, 11）．代謝の主経路は，種およ
び曝露経路により異なる．
　酸化的な代謝は，肝臓，肺，腎臓でおこなわれ11），主
要なアイソザイムは CYP2E1と考えられている．酸化に
より Fe-O中間体が生成され，これが塩化トリクロロア
セチルに変換されたのち，加水分解によりトリクロロ酢
酸になり，尿中に排泄される．PCEの主要な尿中代謝物
は，トリクロロ酢酸とジクロロ酢酸である．その他，ト
リクロロ酢酸の前駆物質のエポキシド中間体または Fe-O
中間体を経由してシュウ酸が生成する可能性があり，マ
ウス・ラットの尿中代謝物に少量認められた12-14）．
　PCEによるグルタチオン抱合は，主に肝臓と腎臓で起
きると考えられており，トリクロロビニルグルタチオン
を経て，S-トリクロロビニル -L-システイン（TCVC）を
生成する10）．TCVCは，β-リアーゼ活性化の最終産物と
してジクロロ酢酸が生成されると考えられている．TCVC
はまた，N-アセチル化により N-アセチルトリクロロビ
ニルシステイン（NAcTCVC）になると考えられている．
また，グルタチオン経路は低濃度ではマイナー経路であ
り，CYPの酸化経路の飽和に続いて増加する15）．
　ヒトでは，曝露経路に関係なく，PCEの吸収量の大部
分（80％以上）が未変化のまま呼気から排出される6）．
10，20，40 ppmに 6時間曝露した男女各 3人のボラン
ティアでは，尿中代謝物はトリクロロ酢酸が最も多く，
2番目に多かった NAcTCVCの100倍以上となった．ま
た，ジクロロ酢酸は検出されなかった16）．
　ヒトにおける PCEの代謝は約100 ppmで飽和する．ド
ライクリーニング工場および繊維加工工場で PCEに曝露
された労働者の尿中総トリクロロ化合物は，作業環境中
の PCE曝露濃度が100 ppmを超えるとプラトーに達し
た17）．ドライクリーニング作業員の別の研究では，トリ
クロロ化合物の尿中濃度は，112 ppm未満での曝露では
量反応関係が認められた18）．同様に上記Volkelらの実験16）

でも，40 ppm以下の PCE曝露では，トリクロロ酢酸の
尿中排泄と NAcTCVCとの間に線形関係を認め，代謝飽
和は生じていなかった．
　職業曝露の生物学的モニタリングデータから，PCEに
曝露された中国人労働者では呼気中 PCE 1 ppmあたり
尿中トリクロロ酢酸 0.063 mg/l 18）に対し，日本人労働
者では 0.725 mg/lであった17）．PCE 50 ppmに曝露した
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韓国人労働者の血液中 PCE 1.6 mg/l，尿中トリクロロ
酢酸 2.9 mg/l 19）に対し，ACGIH20）では 50 ppm曝露で血
液中 PCE 1 mg/l，尿中トリクロロ酢酸 7 mg/lであった．
PCE 50 ppmに 6時間曝露した 3人のアジア人ボランティ
アのデータに比べて，白人は35％高い尿中トリクロロ酢
酸ピーク濃度を示し，トリクロロ酢酸の時間濃度曲線
（concentration-time curve）は有意に高かった．一方，曝
露終了時に測定された PCE血中濃度は白人とアジア人に
差は認められなかった．
　代謝速度の種差はマウス > ラット > ヒトとなってお
り，Vmax/BW （nmol/（minute/kg））はヒト5.0–61（幾何
学平均13），マウス210 –1,860 （710），ラット27.2–400
（144），Km （nmol/mL Blood） ヒト 1.2–193 （13），マウ
ス 1.6–32 （9.4），ラ ッ ト 1.8–108 （21），Vmax/（Km×
BW） （mL blood/（minute/kg））ヒト0.05–9.3（0.74），マ
ウス12–248（75），ラット3.7–15 （6.9）であった4）．PCE 
10, 20, 40 ppmに 6時間曝露したヒトとラットの PCEの
代謝を比較した実験では，トリクロロ酢酸の血中濃度が
ヒトよりもラットの方がはるかに高かった（10，40 ppm
の曝露直後にそれぞれ20倍と10倍になった）．また，尿中
のトリクロロ酢酸および NAcTCVCの消失半減期は，ヒ
トでは45.6時間および14.1時間に対し，ラットは11時間お
よび7.5時間であった16）．

分布
　動物実験およびヒトの事故死剖検所見から，吸収され
た PCEは曝露経路に関係なく全身に分布し，脂肪組織，
肝臓および腎臓で高い濃度が測定されている4）．PCEは
胎盤を通過しマウスの胎児および羊水にも分布する21）．
また，経口曝露によりヤギの乳汁中に PCEが検出され
た22）．ヒト，イヌ，マウス，ラットの 4種について，複
数の実験による臓器：血液分配係数は，すべての種で血
液から脂肪への分配係数が最も大きく，ヒトでは125～
159であった4）．

排泄
　ヒトでは曝露経路にかかわらず，前述のとおり主に未
代謝の PCEとして呼気から排泄される．PCE 72，144 
ppmに 4時間曝露された 6人の男性ボランティアは，吸
収された全化合物のほとんど（80–100％）が162時間後
に変化せずに呼気から排出された6）．半減期は，血中
12–16時間，筋肉30–40時間，脂肪で55時間と算出され
た．他研究では，PCE 1 ppmに 6時間曝露された 6人の
男性ボランティアの呼気中の PCEの平均回収率は82％で
あった5）．ヒトでは，PCEの代謝物の尿中排泄量は，吸
入曝露後の PCEの吸収量のごく一部であり，上記 2つの
実験におけるトリクロロ酢酸の尿中排泄量は PCEの推定
吸収総量の 1％未満であった5, 6）．一方，マウスやラット

はヒトよりも PCEを尿中の代謝物として多く排泄し，呼
気中の未代謝親化合物としての排泄は少ない4）．
　10，20，40 ppmに 6時間曝露した男女各 3人のボラン
ティアでは，トリクロロ酢酸および N-アセチル -S-（ト
リクロロビニル）-L-システインがそれぞれ用量依存的に
増加した．トリクロロ酢酸は曝露後78時間までで，0.07，
0.18，0.29 μmol/kg体重，N-アセチル -S-（トリクロロビ
ニル）-L-システインは曝露後35時間までで，0.65，2.02，
3.01 nmol/kg体重だった16）．他実験でトリクロロ酢酸の
尿中排泄量は，大気中の PCE濃度に対して直線的に増加
し，50 ppmでプラトーになり，代謝飽和後の尿中代謝物
濃度は曝露量を反映しない23）．別の研究では，PCE蒸気
に 3時間曝露した67時間後， 4人の男性ボランティアの
尿中トリクロロ酢酸排泄量は，推定 PCE吸収量の1.8％
であった23）．また，PCEの尿中代謝物の生物学的半減期
は，職業曝露された人において約 6日であった25）．
　10，20，40 ppmに 6時間曝露したラットではヒトに比
べトリクロロ酢酸およびNAcTCVCの累積排泄量は多く，
トリクロロ酢酸 72時間累積排泄量は，1.92，3.44，
6.55 μmol/kg体重だった16）．また，放射性標識 PCE 10，
600 ppmに 6時間曝露された SDラットはそれぞれ吸収
量の68％，88％を PCE（ 6時間曝露後72時間代謝ケージ
で飼育後 PCE濃度を測定）として呼気から放出し，曝露
後72時間尿中非揮発性代謝物の総排泄量はそれぞれ
18.7％，6.0％であった13）．同様の実験を雄B6C3F1マウス
で行ったところ，10 ppmでは呼気からの PCEの排出量
及び尿中排泄量は，総吸収量のそれぞれ12％，62.5％で
あったが，600 ppmではそれぞれ82.6％，10.3％と呼気か
らの排出量が多くなった26）．また，PCE 400 ppm×6 hr
曝露された雌雄のWistarラットにおいて，NAcTCVCの
累積排泄量は雄で 414.8 nmol/kg体重に対し，雌では
125.8 nmol/kg体重と少なく，トリクロロ酢酸も雄のほ
うが雌より1.6 – 2倍ほど多く排泄した16）．
　尿中のトリクロロ酢酸と NAcTCVCの半減期は，PCE 
10，20，40 ppmに 6時間曝露されたヒトでそれぞれ45.6
時間と14.1時間，ラットでそれぞれ11.0時間と7.5時間で
あった16）．

3．ヒトに対する影響
自覚症状他
　 4人の男性被験者（他研究全体での平均年齢は34.5歳）
に 87 ppmの PCEを 3時間吸入曝露したところ，曝露前
後で脈拍，血圧，フリッカー値に差は認められなかっ
た24）．
　被験者（人数不明）をPCE 106 ppmで曝露したところ，
わずかな目の炎症がみられ，さらに 216 ppmでは呼吸器
刺激症状が認められた4）．
　19～33歳の非肥満の白人男女18名の被験者に PCE 0，
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20，100，150 ppm及び短時間 150 ppm曝露を含む加重平
均 100 ppmに曝露の計 5 種類の濃度で 7.5 hr/day×5 
days，3 hr/day×5 days，1 hr/day×5 daysの 3群に分け実
験した．また，別実験の運動時男性では 150 ppm 4時間
曝露後脳波のデルタ領域の活性化を認めた27）．一方女性
では脳波の頻度・振幅が減衰した．すべての群で，呼
吸・心・血液・肝・腎において曝露前後で差を認めな
かった．
　15人の被験者に 7時間 101 ppm吸入曝露を行ったと
ころ，眼鼻喉の粘膜刺激症状や，頭痛，紅潮感などの神
経症状を認めた． 5人の被験者に 1日 7時間 101 ppm×
5 days吸入曝露の実験を行い，単発の曝露を受けた被験
者よりも自覚神経症状は弱かった28）．さらに，ロンベル
グ試験を行ったところ，吸入曝露から 3時間以内に， 3
人の被験者に異常が認められた．
　ドライクリーニング店（平均就業期間6.4年（0.1～25））
で働く時間荷重平均曝露量 21 ppm（ 9～38 ppm）の労働
者26名（うち男性 2名）と性別，年齢，教育歴をマッチ
させたチョコレート工場で働く職業上有機溶剤に曝露し
たことがない33名（うち男性 2名）を比較した横断研究
において，尿生化学検査（アルブミン，β2-ミクログロ
ブリン，レチノール結合タンパク），血液生化学検査（ア
ルブミン，β2-ミクログロブリン，ALT，γ-GPT，CK），
精神運動検査の内，中心フリッカー値と単純反応時間に
おいて群間で差が見られたが，いずれも PCE曝露群の方
が良い結果であった29）．
　 3つのドライクリーニング工場で数年間勤務した56名
と同じ工場内の非曝露対象者69名を比較した30）． 3つの
工場の PCE曝露強度は同程度であり，20 ppm（ 8時間
TWA）であった．その結果，鼻への刺激やめまい等の自
覚症状の割合が濃度依存的（< 10 ppm，10–20 ppm，> 20 
ppm）に増加し，10 ppm未満の群に対し 10–20 ppm群，
> 20 ppm群と濃度依存的に増加した．一方，肝機能
（AST，ALT，GGT，ALP，LAP，bilirubin），腎機能（ク
レアチニン，BUN）の血清生化学所見に差は認められな
かった．

肝機能
　ヒトにおける肝臓への影響は，過去に PCEに曝露され
て肝障害，黄疸などの症例報告が記録されているが，曝
露濃度に関する情報は得られていない4）．
　基準体重125％以下，飲酒量（純エタノール 30 g/day
以下），ウイルス性肝炎の有無などにより除外されたシア
トル近郊の PCEのみを 5年以上使用しているドライク
リーニング店従業員27名を曝露群，有機溶剤を使用して
いないランドリー店従業員26名を対照群として，肝機能
値および腹部エコー検査を実施した31）．曝露群のうち19
名の曝露濃度は 15.8 ppmであった． 2群間に肝機能値お

よび腹部エコー検査に関しては差を認めなかった．サブ
グループ解析でドライクリーニング装置により低濃度群
と高濃度群に分けたところ，高濃度群 8時間 TWA 19.8 
ppm （1.8–83）の 5名すべてに腹部エコー検査でびまん
性肝実質変化を認め，短期的な肝障害と回復を繰り返し
ていることが示唆された．特に，古い設備を使用してい
た従業員のエコー検査のびまん性肝障害のオッズ比は4.2
（1.1–15.3）であったが，年齢などの補正後では差を認め
なかった4.2（0.9–20.4）．

腎機能
　11工場及び29のドライクリーニング店の労働者438名を
対象とした研究で，就業後の尿中トリクロロ酢酸排泄量
（7.8 mg/g Cre （median 8.1））から TWA約 10 ppmに平均

13.9±9.8年間 PCEに曝露されたドライクリーニング29店
の労働者59名（平均年齢43.0±9.1歳，多くが女性（人数
不詳））は，軽度尿細管障害を示唆するリゾチームと β-
グルクロニダーゼの尿中濃度が非曝露群（ 2グループ：
1）女性50人，男性30人，年齢37.9歳（SD, 14.3）， 2）
女性16人，男性65人，年齢36.8歳（SD, 12.7）に比べ高
かった32）．
　 5つのドライクリーニング工場で平均 23 ppmに約 9
年間曝露された16名の女性労働者と対照群13名の女性労
働者を比較した研究では，尿中リゾチーム排泄量が増加
したが33）が，アルブミン，β2-ミクログロブリン，LDH，
総蛋白，グルコースの尿中排泄量に差は認められなかっ
た．また，PCE曝露量と生化学的パラメータの間に関連
は認められなかった．
　平均濃度 14 ppmで平均12年間 PCEに職業曝露した集
団（Non-white 男性30名，女性89名，White 男性24名，女
性49名）では，尿蛋白，アルブミン，NAG，クレアチニ
ンへの影響は認められなかった34）．
　PCEの TWA濃度 21 ppmに 6年間曝露されたドライク
リーニング作業員26名と33名の対照群を用いた横断研究
において，血清クレアチニンおよび尿中アルブミン，β2-
ミクログロブリン，レチノール結合タンパク質の値に差
はなかった29）．
　平均就業年数10年のドライクリーニング従業員50名
（男性 9名，女性41名）における PCEへの職業的曝露の
腎臓への影響を，同時に参加していた年齢・性別をマッ
チさせた非曝露対照群50名（飲酒　曝露群17/50 vs 非曝
露群28/50）と比較検討した35）．気中 PCE濃度からの曝
露濃度（中央値）は，14.8 ppm（ 4時間 TWA，最大 85 
ppm）であった．曝露群37名と対照群38名を比較したと
き，血中ラミニン断片（LAM），抗糸球体基底膜抗体，
尿中のアルブミン，トランスフェリン，刷子縁抗原
（BBA，BB50，HF5）濃度が曝露群で増加し，カットオ
フを用いた Fisher's exact testにおいて，血中 LAM，尿中
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アルブミン，β2-ミクログロブリン，レチノール結合蛋
白（RBP），トランスフェリン，IgG，遠位尿細管で産生
される Tamm-Horsfall glycoprotein（THP），Glycosamino-
glycans（GAGs），刷子縁抗原（BBA，HF5）などの高分
子量タンパク質の増加が曝露群で認められたことから，
尿細管の変化（上皮膜成分）と関連していることが考え
られた．

神経系
　10名のボランティアによる PCE 0，20，100，150 
ppm×7.5 hr/dayに 5 日間曝露した研究では，フラッ
シュ刺激を用いた視覚誘発電位（VEP），計算能力，時
間識別，反応時間への影響を認めなかった27）．一方，
PCE 50 ppm×4 hr/dayに 4日間曝露した男性ボランティ
ア10名と10 ppm×4 hr/dayに 4日間曝露した12名の被験
者と比較した実験では，脳幹聴覚誘発電位（brainstem 
auditory-evoked potentials; BAEP）への影響は認めなかっ
たが，網膜から大脳皮質視覚野に至る電位変化をとらえ
るパターン変転刺激を用いた視覚誘発電位（pattern rever-
sal visual evoked potentials; P-VEP）が有意に潜時延長を認
め，視覚系機能障害が示唆された36）．次の実験37）では，
19～32歳の男性被験者を集め，飲酒者などを一部除いた
PCE 50 ppm×4 hr/dayに 4日間曝露した男性被験者16名
と10 ppm×4 hr/dayに 4日間曝露した12名と比較したと
ころ，PCE血中濃度は 50 ppm群では 1.5 mg/l，10 ppm
群では 0.3 mg/lであった．この時，注意能力および警戒
能力を評価する認知機能検査（CPT）において，50 ppm
群が曝露 3日目に有意に低下していた（ほかの曝露日も
低下傾向）．また，視覚刺激に対応した目と手の協応反応
をみるアイ・ハンド・コーディネーション（eye-hand 
coordination）検査でも，50 ppm群で低下傾向を認めた
（p = 0.05）．一方，前研究で認められた P-VEPでは 2群
間で差を認めなかった．

感作性
　PCEに曝露された労働者において，急性肝炎を伴うス
チーブンス・ジョンソン症候群の症例が，日本（1979年）
及び中国（1999年）で 1例ずつ報告されている38）．現時
点では分類できない．

発がん性分類
　日本産業衛生学会では，1996年度の発がん性分類 第 2
群 Bは，ヒトに対する証拠は不十分との判断に基づく評
価であったが，その後，洗濯作業員・ドライクリーニン
グ従事者を対象とした研究を中心に，コホート研究14件，
症例対照研究10件が報告されている39, 40）．このうち， 3
件の研究（コホート研究 1件，症例対照研究 2件）が，
PCE曝露を特定して曝露を定義している．

　PCE曝露を特定した研究として，米国カリフォルニア
州における Lipworthらのコホート研究41）では，航空機
作業員77,943人（白人91％）を対象とし，1960年以降少
なくとも 1年以上勤務歴がある PCE曝露労働者は5,830
名抽出され，膀胱及びその他尿路系がんの SMRは0.84
（95％ CI: 0.49–1.35，Exposed cases 17名）であった．し
かし，この研究では喫煙による調整が行われていなかっ
た．次に，ドイツでの Peschらの症例対照研究42）では，
尿路上皮癌（膀胱，尿管，腎盂）と PCE曝露について，
1991～1995年の症例704名，対照群2,650名が解析されて
いる．この研究では職歴（Job-exposure matrix; JEM）と
PCE曝露が疑われる職務に関する補足情報（Job task-
exposure matrix; JTEM）に基づいて解析がなされ，さら
に Exposure index として Medium，High，Substantial の
3段階に分けて解析されている．JEMの ORは，男性で
はMedium 1.1（0.9～1.3，162名），High 1.2（1.0～1.5，
172名），Substantial 1.4（1.0～1.9，71名）と濃度依存的
な ORの増加を認めたが，女性では人数が少なく逆の結
果となった． 3件目のカナダのモントリオールにおける
Christensenらの症例対照研究43）では，1979～1985年に発
生したがん症例（カナダ人男性35～70歳）のうち，膀胱
がんの PCE曝露によるオッズ比は0.5（95％ CI: 0.1–2.5，
症例 2名 対照群20名）であった．
　PCE曝露を特定していない大規模なコホート研究とし
て，Kauppinenらは，EUの発がん性物質曝露調査シス
テム（CAREX; carcinogen exposure）を用いて，PCE曝
露労働者の多くはドライクリーニング従事者であること
を報告している44）．また，1960～1990年の北欧の国勢調
査（約150万人，観察期間1961年～2005年）を利用した
Pukkalaらのコホート研究45）のうち，Lyngeらのコホート
研究46）は，1970年の国勢調査から職歴データを利用し，
46,768人の洗濯作業員及びドライクリーニング従事者を
抽出したところ（観察期間1970～2001年），ドライクリー
ニング従事者の膀胱がんのRRは1.4（1.1～1.9，93名）で
あることを報告している．特に10年以上勤務しているド
ライクリーニング従事者では，膀胱がんの RRは1.6（1.1
～2.3，53名）と従事年数の増加により膀胱がんの相対リ
スクは増加することが示されている．
　これらの研究を含むVlaanderenらの PCE曝露による膀
胱がんリスクのメタアナリシス研究40）では，26件の研究
から38件の論文を抽出し，そのうち重複を除いた 3件の
研究を PCE曝露労働者研究（コホート研究 1件41），症例
対照研究 2件42, 43）），14件の研究を洗濯作業者・ドライク
リーニング従事者研究（コホート研究 3件45），症例対照
研究11件）として， 2つの集団でのリスク推定値が報告
されている．洗濯作業員・ドライクリーニング従事者は
主たる PCE曝露以外にも混合曝露が考えられるが，四塩
化炭素・トリクロロエチレンに曝露歴がなく，一般的に，
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他の既知または疑いのある職業性膀胱がんのリスクとな
る発がん物質には曝露されていなかった研究が解析対象
となっている． 3件の PCE曝露労働者研究では，PCE
曝露による膀胱がんのリスクは有意な増加を認めなかっ
た（meta-relative risk （mRR） 1.08（95％ CI: 0.82–1.42），
Exposed cases 463名）．一方，14件の洗濯作業員・ドラ
イクリーニング従事者研究では，膀胱がんのリスクが
有意に増加していた（mRR 1.20 （95％ CI:1.06–1.36），
Exposed cases 306名）．洗濯作業員・ドライクリーニング
従事者研究ではすべて喫煙を考慮して調整されていた．
さらに，ドライクリーニング従事者のみを対象とした 7
件の研究46）で解析を行った結果，膀胱がんのmRRは1.47
（1.16–1.85，Exposed cases 139名）とさらに増加してい
た．
　これらの研究の限界として，PCE曝露量を推定した研
究はほとんどなく，曝露量推定の情報源が職種・職務情
報のみという比較的質の低い方法が用いられている40）．
　以上の通り，ヒトに対する発がん性は，洗濯作業員・
ドライクリーニング従事者のメタアナリシス研究40）によ
り，膀胱がんのリスクが認められたが，これらの労働者
への PCE曝露量は不明であり，また他の未知の溶剤曝露
による膀胱がんのリスクの影響も否定できないため，ヒ
トでの発がん性の証拠は限定的であると考えられる．
　なお，2014年 IARC は，膀胱を標的臓器として
Group2Aと評価している39）．

4．動物に対する影響
腎臓
　B6C3F1雌雄マウスに PCE 0，100，200，400，800，
1,600 ppmを 6 hr/day，5 days/wk×13 wks吸入曝露した
実験では，1,600 ppmで生存雄マウスの体重が対照群に
比べ少なかった．病理変化としては，雌雄とも化学物質
によって引き起こされる初期の腎臓への影響である尿細
管上皮細胞の核肥大を 200 ppmではごく軽度（minimal），
400 ppm以上では軽度～重度まで認められた47）．
　B6C3F1雌雄マウスに PCE 0，100，200 ppmを 6 hr/
day，5 days/wk×104 wks 吸入曝露した実験では，病理像
として円柱および尿細管上皮の核肥大を認め，濃度依存
的（円柱 雄 0 ppm 3/49，100 ppm 9/49，200 ppm 15/50，
雌0 ppm 4/48，100 ppm 4/49，200 ppm 15/50，核肥大 雄 
0 ppm 4/49，100 ppm 17/49，200 ppm 46/50，雌 0 ppm 
0/48，100 ppm 16/49，200 ppm 38/50）に認められた47）．

肝臓
　B6C3F1雌雄マウスに PCE 0，100，200，400，800，
1,600 ppmを 6 hr/day，5 days/wk×13 wks 吸入曝露した
実験では，病理変化として 400 ppm以上で雌雄とも白血
球浸潤，小葉中心壊死，胆汁うっ滞を認め，雄のみ有糸

分裂変化も認めた47）．
　B6C3F1雌雄マウスにPCE 0，100，200 ppmを6 hr/day，
5 days/wk×104 wks 吸入曝露した実験では，病理変化と
して雌雄とも肝細胞変性（空胞変性）（雄 0 ppm 2/49，
100 ppm 8/49， 200 ppm 14/50，雌 0 ppm 1/49，100 ppm 
2/50， 200 ppm 13/50），壊 死（雄 0 ppm 1/49，100 ppm 
6/49， 200 ppm 15/50，雌 0 ppm 3/48，100 ppm 5/50， 
200 ppm 9/50），核封入体（雄のみ 0 ppm 2/49，100 ppm 
5/49， 200 ppm 9/50）が増加した47）．
　F344/N雌雄ラットに PCE 0，200，400，800，1,600 
ppmを 6 hr/day，5 days/wk×13 wks 吸入曝露した実験で
は，1,600 ppmでは雄10匹中 4匹，雌10匹中 7匹死亡し，
生存ラットの体重は対照群に比べ少なかった．病理所見
では 1,600 ppmでは軽度から重度な肝うっ血（雄 7/10，
雌 7/9）を認めた．一方，死亡例のない 800 ppm曝露群
では量依存的に軽度の肝うっ血発生率（0 ppm 雄 1/10 雌 
0/9，200 ppm 雄 2/10 雌 1/10，400 ppm 雄 3/10 雌
5/10，800 ppm 雄 5/10 雌 5/10） の増加を認めた47）．
　F344/N雌雄ラットに PCE 0，200，400 ppmを 6 hr/
day，5 days/wk×104 wks 吸入曝露した実験では，雌雄と
もに巨大核を認めたが，肝細胞腺腫・癌の発生率増加は
認められなかった47）．
　B6C3F1雌雄マウス及びF344雌雄ラットにPCE 0，200，
400 ppmを 6 hr/day，5 days/wk×14，21，28 days吸入曝
露した実験で，雌雄マウスの 200 ppm×28 days，400 
ppm×14，21，28 daysの肝臓電顕解析において，肝臓ペ
ルオキシソームの増加（肝肥大）で認められた．一方
ラットでは差は認められなかった48）．
　雌 SDラットに PCE 0，100，300，1,000 ppmを 6 hrs/
day，5 days/wk×4 wks吸入曝露した実験で，300 ppm及
び 1,000 ppm曝露群で肝重量が増加した（ 8％，
9％）49）．

肺
　B6C3F1雌雄マウスに PCE 0，100，200 ppmを 6 hr/
day×104 wks 吸入曝露した実験では，雌雄とも肺うっ血
の発生頻度が高かった（雄 0 ppm 1/49，100 ppm 8/49，
200 ppm 10/50，雌 0 ppm 1/48，100 ppm 5/50，200 ppm 
6/50）47）．
　F344/N雌雄ラットに PCE 0，200，400，800，1,600 
ppmを6 hr/day，5 days/wk×13 wks 吸入曝露した実験で
は，1,600 ppmで肺うっ血（雄7/10雌7/10）を認めたが，
800 ppmでは雌雄とも認めなかった47）．

生殖毒性
　2014年度の報告以降で 1件の研究があり，雌CD（SD）
妊娠ラット（各群22匹）に PCE 0，75（実測値 65 ppm），
250，600 ppmを 6 hrs/day×7 days吸入曝露した実験で，
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250 ppm以上の曝露群で胎盤及び胎児の重量は有意に減
少した50）．

発がん性
　B6C3F1雌雄マウスに PCE 0，100，200 ppmを 6 hr/
day，5 days/wk×104 wks 吸入曝露した実験では，雌雄と
も肝細胞腺腫・癌の発生率増加を認めた47）．
　F344/N雌雄ラットにPCE 0，200，400 ppmを 6 hr/day，
5 days/wk×104 wks 吸入曝露した実験では，肝細胞腺
腫・癌の増加は認められなかったが，104 wks曝露以前に
死亡したラットにおいて単核球性白血病の割合が多かっ
た（雄 0 ppm 15/27，200 ppm 21/30，400 ppm 23/38，雌 
0 ppm 7/27，200 ppm 15/29，400 ppm 19/26）47）．
　Cjr:BDF1雌雄マウスに PCE 0，10，50，250 ppmを
6 hr/day, 5 days/wk×104 wks 吸入曝露した実験では，雌
雄とも250 ppm曝露群において肝細胞腺腫・癌の発生率
増加を認めた51）．
　F344DuCrj雌雄にラットに PCE 0，50，200，600 ppm
を6 hr/day，5 days/wk×104 wks吸入曝露した実験では，
雄の600 ppm曝露群で単核球性白血病の発生率増加を認
めた51）．
　以上の通り，動物実験に関する発がん性は，複数の施
設においてラット，マウスを用いた吸入曝露試験により
悪性腫瘍を含めた腫瘍の発生増加が認められ，十分な証
拠があると考えられる．

感作性
　PCEは，モルモットを用いた Split-Adjuvant test では皮
膚感作性を示さなかった52）．

5．許容濃度の提案
　PCEの代謝主経路に種差があるため，動物実験の結果
は参考とする．疫学研究の尿細管障害に関連するマー
カー（尿中リゾチーム，β-グルクロニダーゼ）の増加の
報告 10 ppm32）及び尿細管及び腎障害に関連する多数の
マーカーの増加を認めた報告 14.8 ppm（ 4時間 TWA）35）

を LOAELとし，軽度の腎・尿細管障害，特に尿細管の
再生ははやいことから許容濃度 5 ppmを提案する．
　PCE曝露による発がん性評価については，日本産業衛
生学会では，1996年に動物発がんの証拠は十分であった
が，ヒト疫学からの証拠は不十分として第 2群 Bとして
きた．その後の Vlaanderenら40）の洗濯作業員及びドライ
クリーニング従事者を対象としたメタアナリシス研究結
果から，膀胱がんのリスクが認められた．しかし，これ
らの労働者への曝露量は不明であり，またほかの未知の
溶剤曝露による膀胱がんのリスクの影響を否定できない
ため，ヒトでの発がん性は限定的と判断し，実験動物で
のがんの証拠は十分であることから，PCEを第 2群Aに

分類することを提案する．
　生殖毒性については 1件の動物実験の報告が追加され
たのみであり，引き続き第 3群を提案する．

6．他機関の提案値
　ACGIH （2001年） TWA 25 ppm （170 mg/m3）, STEL 100 
ppm （685 mg/m3）
　OSHA TWA 100 ppm, STEL 200 ppm, Ceil 300 ppm（ 5
分）
　DFG MAKs （2016年） MAK value 10 ppm （69 mg/m3）

7．勧告の履歴
　2025年度（改定案）
　　　許容濃度 5 ppm（34 mg/m3）
　　　発がん性分類 第 2群 A
　　　生殖毒性分類 第 3群
　2014年度
　　　生殖毒性分類 第 3群
　1996年度
　　　発がん性分類 第 2群 B
　1972年度（新設）
　　　許容濃度 50 ppm（340 mg/m3）
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酸化亜鉛粒子（ナノ粒子以外）
ZnO

［CAS No. 1314-13-2］
許容濃度　0.5 mg/m3 （吸入性粉塵）

　酸化亜鉛ナノ粒子（径が 1–100 nmの粒子：溶接
ヒュームを含む）の許容濃度は定められているので，本
検討の酸化亜鉛粒子は，径が 100 nm以上の粒子を対象
とする．

1．物理化学的性質・用途
　酸化亜鉛 Zinc oxide（ZnO）は，無臭の白色粉末であ
り，六角柱様の結晶構造を持つ．酸化亜鉛の製造におい
て，亜鉛地金を溶融・酸化することによって得る方法と
亜鉛鉱石から亜鉛地金を精錬する過程で電気炉ダストか
ら直接回収する方法がある．酸化亜鉛の2001年度の製
造・輸入量は10,000～100,000トンの範囲となっている．
酸化亜鉛の主な用途としては，ゴムの加硫促進助剤であ
り，白色顔料，その他の用途として電子部品用のフェラ
イト，バリスタ，塗料などである．

2．体内動態（吸収，代謝，分布，蓄積，排泄）
　酸化亜鉛（粒径 2 μm未満，ただし10～20個の粒子が
凝集）（ 1次粒子径を含め物理化学的特性は不明）0.1 mg 
ZnをWistar系雄性ラットに単回気管内注入し， 8時間後
から21日まで（ 3匹／群）観察期間とした．BALFの亜
鉛を観察したところ 8時間後には少量の亜鉛のみが検出
され， 5日後には検出されず，半減期は14時間と算出さ
れた1）．
　さらに，酸化亜鉛（粒径 2 μm未満，ただし10～20個
の粒子が凝集）20，50，100，200，500，1,000 μg Zn を
Wistar系雄性ラットに単回気管内注入し， 8時間後から
21日までの観察期間とした（ 3匹／群）．50 μg Zn以下で
は 2日間以内に亜鉛粒子の排泄が確認された．1,000 μg 
Znでは，肝臓や腎臓に亜鉛の蓄積は認められなかった．
用量依存性に BALFの好中球やマクロファージの増加を
認めた1）．
　酸化亜鉛の吸入ばく露試験でラットに 4.3 mg/m3，ウ
サギに 6.0 mg/m3，モルモットに 11.3 mg/m3の濃度で 2
から 3時間ばく露した場合，肺内保持量は，ラットが
11.5％，ウサギが4.7％，モルモット19.8％と蓄積性は低
い．この試験で使用された酸化亜鉛のエアロゾルの質量
中央値は，0.17 μmであった2）．
　酸化亜鉛，酢酸亜鉛，硫酸亜鉛，アミノ亜鉛，亜鉛メ
チオニンから亜鉛の吸収性を10人のボランティアに 
50 mg （Zn）用量で 2週間の間隔をあけて経口投与され
た．いずれの亜鉛の化合物においても血漿中最高 Zn濃
度は，2.5時間であった．ただ，亜鉛化合物の中で，溶解

性の高い酢酸亜鉛，硫酸亜鉛の濃度は 221,225 μg/dlであ
り，酸化亜鉛は 159 μg/dlであった．酸化亜鉛の生物学
的利用率（投与された化学物質が全身循環中に到達し作
用したか）は，溶解性の高い亜鉛化合物の60％くらいで
あった3）．
　65Zn標識化した酸化亜鉛を雄の SDラットの剃毛した
皮膚に塗布し，皮膚吸収率を検討したところ， 2％未満
であった4）．
　酸化亜鉛の被覆物（1 cm2あたり Zn2＋ 250 μg含有）を
ラットに皮膚全層を取り除いた部位に48時間皮膚ばく露
して，皮膚の創傷液に吸収された亜鉛量を測定した．被
覆物の亜鉛量のうち，12％が皮膚の創傷液に残存した5）．

3．ヒトに対する影響
1）非発がん性
　12名のボランティアに対して，ウルトラファインサイ
ズ（個数中央径 40.4±2.7 nm）とファインサイズ（個数
中央径 291.2±20.2 nm）の ZnO（亜鉛電極にプラズマで
発生）を 500 μg/m3で 2時間吸入曝露し，ばく露終了直
後から11時間後までの症状，11時間後の体温，喀痰，心
電図，血液検査など金属ヒューム熱などの急性反応を中
心とした検査を行った．両サイズとも臨床症状や血液検
査，サイトカイン，痰の性状，心電図所見に変化はみら
れなかった6）．
　16名のボランティアに対して，ナノ粒子（平均粒子径 
78.8 nm）とミクロン粒子（平均粒子径　1,330 nm）の
ZnOを 2 mg/m3で 2時間吸入曝露し，呼吸器症状や全身
症状（ばく露前，ばく露終了直後から22時間， 2日， 3
日後），体温（ばく露前，ばく露中，ばく露直後，翌日ま
で 2時間おき），血液，喀痰，呼気 NO濃度，肺機能を
行った7）．血液検査では，ばく露終了22時間後のみ好中
球数が一過性の増加（ナノ粒子 < ミクロン粒子ではある
が，有意差なし）を認め，CRPも22時間後で両者とも有
意な増加を認め，さらにミクロン粒子では， 2日目まで
有意差を認めた．単球数も両者に22時間後に一過性の増
加，クラブ細胞分泌タンパクである CC16濃度も 3日目
まで増加したが，いずれも一過性であった．体温に関し
ては，ナノ粒子では，女性 1名，ミクロン粒子では，男
性 1名で発熱があり，ばく露後18 –20時間の間である急
性期の反応が認められた．症状では，全身症状や呼吸器
などの局所症状は有意な発症はなく，血圧，FeNO，肺機
能に影響しなかった7）．
　非喫煙の13名のボランティアに対して酸化亜鉛ヒュー
ム（ 2次粒子の質量平均径 0.3 μm, 幾何標準偏差1.5）に
0，2.5，5 mg/m3にて 2時間吸入ばく露を行い，血液中
の炎症性サイトカインやヒューム熱症状に関する検討を
行った8）．炎症性サイトカインにおいては，血漿中 IL-6
濃度は，ばく露前，ばく露後 3， 6時間において，2.5 
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mg/m3では，1.9，2.8，2.9 pg/ml，5 mg/m3で1.6，4.4，
6.6 pg/mlと用量依存性に増加した．ヒューム熱症状に関
しては，口腔内の温度が，6–12時間において用量依存性
に増加（ 4名が38度（華氏100度））し，主症状は，筋肉
痛，咳嗽，全身倦怠感であり，5 mg/m3で 9時間後に症
状のピークとなった．従って，酸化亜鉛ヒュームの炎症
所見は，炎症性サイトカインを介して発症していること
が考えられた．
　15名のボランティアに酸化亜鉛ヒュームを 3時間吸入
ばく露（濃度中央値 33 mg/m3 （20–42 mg/m3）質量中位
径　0.17 μm）後 BALFを回収，さらに20時間後に再度
BALFの回収を行い，炎症性サイトカインの差異を検討
した8）．ばく露 3時間後の BALFの TNF，IL-6，IL-8濃度
が有意に高く，炎症性サイトカインの濃度増加を伴って
いた9）．

2）発がん性
　亜鉛と銅の電気精錬をする 9施設において1945年から
1975年まで作業に 1年以上従事していた4,802人の精錬作
業者のコホート研究が行われた．亜鉛単独の精錬作業に
従事していたのは，978人，銅と亜鉛の両方にばく露され
た269人の合計1,247人について死亡調査を実施した10）．こ
のうち亜鉛単独の作業者の死亡数は73人，標準化死亡比
SMRは0.83（全体の SMRは0.92，サブグループ解析とし
て銅の精錬では，0.97）であった．がんによる死亡率と
亜鉛へのばく露への関連について結論を導き出すのは困
難であった10）．
　米国で鉛と亜鉛の古い鉱山及び精錬所のある地域住民
の肺がんによる死亡率についての研究が実施された11）．
年齢と性別について補正した死亡率が全米の住民の死亡
率と比較した結果，この地域での発がんによる死亡率が
増加した．1950年から1969年の当該地域住民（10万人あ
たりの地域住民の平均死亡率 47.1–48.0 全米住民は38.0）
の標準化死亡比1.24–1.26 1973年から1977年の当該地域
住民の（10万人あたりの平均死亡率 80.0–95.6 全米住民
は62.3，標準化死亡比：1.28–1.53）．著者等は，この死亡
率の増加の原因として喫煙，職場でのばく露などが考え
られるとしている11）．鉱石はカドミウム，鉄，ゲルマニ
ウム，砒素，放射性物質を含んでおり，住民には結核や
珪肺もみられているため，環境レベルでの鉛や亜鉛ばく
露による肺がんが発生するとの結論がだせない．

4．動物に対する影響
1）急性毒性
　各群雌雄10匹のマウスに対して酸化亜鉛の 4時間ばく
露を行った．エアロゾルの濃度は 5.7 g/m3（ 1濃度）で
粒径分布は，空気動力学的質量中央径では 4 μm±2.9
（幾何標準偏差）（ 1次粒子径不明）であった．病理検査

では，すべての臓器が正常であった．LC50は，5.7 g/m3

以上であった12）．
　酸化亜鉛の経口試験では，マウスの LD50が 7,950 mg 
ZnO/kg bw，ラットでは，5,000 mg ZnO/kg bw以上，
15,000 mg ZnO/kg bw以上であり，酸化亜鉛の経口によ
る急性毒性能は低いと考える13-15）．

2）発がん性
　雌性マウスに対して酸化亜鉛（空気動力学的径 2 μm前
後， 1次粒径不明）と発がん物質であるヘキサクロロエ
タンの混合吸入ばく露を20週間（ 1時間／日， 5日間／
週）行い，肺における腫瘍の発生率を検討した．なお酸
化亜鉛の濃度は，0，1.3，12.8，121.7 mg ZnO/m3であっ
た．肺組織における肺胞上皮由来のがんの増加（0 mg/
m3: 8％，127.1 mg/m3: 30％）が認められた．しかし，モ
ルモット及びラットでの同様の試験を行ったが，がんの
発生率は増加しなかった16）．

3）慢性毒性
　報告はなし

4）遺伝毒性
　報告はなし

5．許容濃度の提案
　許容濃度の提案に有用な試験として，発がん性を含む
慢性的な影響を評価した報告は疫学的調査，動物ばく露
試験，培養細胞試験はほとんどない．一方，急性影響と
して，ボランティアによる吸入ばく露におけるヒューム
熱の発症を調べた 4報の疫学的調査がある6-9）．これらの
調査では，ばく露濃度は異なるが，吸入ばく露中または
ばく露後全身・局所症状，体温，血液検査等を行ってい
る．その結果をまとめると，0.5 mg/m3では影響がなく，
2 mg/m3で可逆性の軽度炎症反応を認めている．つまり，
0.5 mg/m3が酸化亜鉛粒子（ナノ粒子以外）のNOAEL相
当と考える7）．
　酸化亜鉛粒子の急性影響をエンドポイントする妥当性
に関して，半減期は，気管内注入試験にて14時間と，酸
化亜鉛ナノ粒子（6.3時間）と同様に短い17）．吸入ばく露
試験においても， 2～ 3時間の吸入ばく露における肺内
保持率はラットで11.5％と低い2）．ボランティアによる経
口投与では，酸化亜鉛の血中濃度最高値は，投与2.5時間
であり，酸化亜鉛粒子の血中への移行は速やかである3）．
ボランティアによる吸入ばく露における炎症反応は，高
濃度であっても一過性である．
　以上を総合的に勘案すると，酸化亜鉛粒子は，吸入ば
く露にて肺に沈着しても，すぐに除去されやすい化学物
質であることから，肺を中心とした急性炎症をエンドポ



産衛誌 67 巻，2025226

イントとすることが妥当である．
　したがって，酸化亜鉛粒子（ナノ粒子以外）の許容濃
度をヒトによる急性の吸入ばく露を行い，0.5 mg/m3では
影響がなかったことから，ヒトによる吸入ばく露の
NOAEL相当である0.5 mg/m3を許容濃度（吸入性粉塵）
として提案する．なお，この提案により，表 I-3の第二種
粉じんから酸化亜鉛が削除されること，また，本許容濃
度が第二種粉じんの許容濃度よりも低い濃度であること
からじん肺も予防しうると考える．

6．他機関の提案値
ACGIH TLV: TWA 2 mg/m3（吸入性粉じん）STEL 10 
mg/m3（ACGIH 2003）
根拠：5 mg/m3の 3日間の曝露後，全被験者の症状は軽
減したが，一部の被験者では肺炎症およびサイトカイン
産生が上昇した．また，2.5 mg/m3で 2時間曝露した後に
金属ヒューム熱が発生した報告を根拠としている．
DFG MAK: 2.0 mg/m3 （inhalable）, 0.1 mg/m3 （respirable）
（2012）
NIOSH REL:
　ZnO fume TWA 5 mg/m3 （resp） STEL 10 mg/m3 （2005）
　ZnO dust TWA 5 mg/m3 （resp） Ceiling 15 mg/m3 （2005）
OSHA:
　ZnO fume TWA 5 mg/m3 （resp） （2005）
　ZnO dust TWA 5 mg/m3 （resp） 15 mg/m3 （Total） （2005）

IARC設定なし．
日本産業衛生学会　許容濃度：
　　酸化亜鉛　第二種粉じん
　　吸入性粉じん　1 mg/m3　総粉塵　4 mg/m3

　　酸化亜鉛ナノ粒子 吸入性粉じん　0.5 mg/m3
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珪藻土
SiO2

［CAS No. 61790-53-2 （未処理），
91053-39-3 （焼成），

68855-54-9 （フラックス焼成）］
許容濃度　第 1種粉塵（変更なし）

1．物理化学的性質ならびに用途
　珪藻土（diatomite, diatomaceous earth）は，藻類の一種
である珪藻の殻の化石が海底や湖沼の底などに沈殿して
できた堆積物で，二酸化ケイ素（SiO2）を主成分とする
天然鉱物である．二酸化ケイ素を主成分とする鉱物には，
結晶構造を持つ結晶質シリカと結晶構造を持たない非晶
質（アモルファス）のシリカがあり，結晶質シリカは，
さらにその結晶構造の違いにより，石英，クリストバラ
イト，トリジマイトなどがある．
　天然の珪藻土は基本的に非晶質であるが，結晶質シリ
カ（主に石英）もわずか（一般に 3％未満）ではあるが
含まれている1）．また，天然の珪藻土は有機物等の不純
物や水分を多く含むため，珪藻土製品の製造では1,000℃
－1,200℃で焼成するが，この過程で一部結晶質のクリス
トバライトが生成する．さらに，融解剤 （NaHCO3） を添
加して焼成したフラックス焼成珪藻土も製造・利用され
ている．
　珪藻土は，多くの細孔が存在しており，細孔の大きさ
によって，吸水・放湿など様々な用途に利用される．ま
た，細孔は多いが吸着能力は低いので，溶液中に溶解し
ている成分はそのまま通し，不溶物だけを捕捉する性質
があるため，ろ過材に適している．ただし，珪藻土単独
でろ過に用いられるすることはまれであり，フィルター
に微細粉末が目詰まりしてしまうのを防ぐためにフィル
ターの手前において微細な粉末を捕捉するのに用いられ
る．また，珪藻土は水分や油分を大量に保持することが
できるので，乾燥土壌を改良する土壌改良材や，流出し
た油を捕集する目的にも使用される．そのほか，塗料の
艶出し剤，プラスチックのアンチブロッキング剤，触媒
やクロマトグラフィーの固定相の担体，保温材，断熱材，
壁材，さらに電気を通さないので絶縁体など，幅広い用
途がある．

2．吸収，代謝，分布，蓄積，排泄
　Pratt2）は，モルモットに結晶質シリカ（クリストバライ
ト）を最大21か月，非晶質シリカ（珪藻土），および非晶
質ケイ酸塩（火山ガラス）を最大24か月吸入曝露し，2 
か月ごとに解剖して総シリカ含有量を測定した．平均ば
く露濃度は，個数濃度でクリストバライトが 167 mppcf，
珪藻土が 171 mppcfであり，重量濃度に換算すると，ク
リストバライトが約 151 mg/m3，珪藻土は約 100 mg/m3

であった．火山ガラスについては，正確な濃度は測定し
ていないが，これらの値より高く約 300 mg/m3と推定し
ている．いずれも肺あたりの総シリカ量はばく露ととも
に直線的に増加し，最終的に肺内に沈着したシリカの総
量は，クリストバライトが全肺で 68 mg ，珪藻土および
火山ガラスはそれぞれ 120 mg および 456 mg であり，結
晶質のクリストバライトの方が非晶質の珪藻土粉じんよ
りもばく露時の重量濃度は高いにもかかわらず，肺内沈
着量は少なく，肺からのクリアランスは速いと推定され
た．一方，クリストバライトばく露群では，15か月目に
肺の線維化が観察され，21か月後には重度に進行してい
たのに対し，珪藻土ばく露群では24か月後に初めて軽度
の線維化が観察され，火山ガラスばく露群では全く観察
されなかった．以上の結果から，肺内の粉じんの沈着量
は火山ガラス，珪藻土，クリストバライトの順であった
が，線維化の進行は沈着量とは逆に，クリストバライト，
珪藻土の順になっていた．
　Nattrassら3）は，世界 6か国から集めた19種類の珪藻土
サンプル（無処理 4種，焼成 7種，フラックス焼成 8種）
について，物理化学的性質（化学組成，表面積，粒径分
布，化学組成），細胞毒性，溶血性，LDH及びサイトカ
インの産生量を調べた．物理化学的性質については，無
処理，焼成，フラックス焼成の順に結晶質シリカの含有
率は高くなり，表面積はこの順に小さくなっていた．粒
径は，一般に無処理のものよりも，フラックス焼成の方
が大きく，焼成過程で凝集することが考えられ，電子顕
微鏡でも凝集が確認された．溶血性は，無処理の 2サン
プルが大きく，焼成サンプルはその1/3ほどで，その他の
サンプルは有意ではなかった．サイトカインについては，
J774マクロファージに，8，16，31，63，125，250および 
500 μg/mLの珪藻土サンプル 100 μLをばく露し，KC 
（Keratinocyte Chemoattractant），IL-1β，IL10，TNF-αを調
べたが，TNF-αのみが有意に高く，特に，無処理サンプ
ルの 125 μg/mLが最も高かった．以上の結果から，焼成
により，結晶質シリカ，特にクリストバライトの割合が
高くなるが，結晶質シリカの含有率はこの試験において
は重要な因子ではなかった．この理由は，特にクリスト
バライトの含有率が高いフラックス焼成珪藻土は，焼成
により表面が結晶構造を有しない非晶質のガラス状にな
り，表面積が小さくなるので，反応性が乏しくなるため
と考察している．

3．ヒトに対する影響
　珪藻土を取り扱う作業者における気中の結晶質シリカ
と肺がんあるいは非悪性の肺疾患との関係に関する文献
は多い4-8）が，珪藻土自体のばく露と生体影響に関する文
献は少ない．Legge9）は，1932年に，カリフォルニアの珪
藻土を採掘する鉱山労働者108名（19～56歳）におけるじ
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ん肺の有所見者は軽度60名，中等度15名，重度 6名の計
81名（69％）であったこと，また86名にばち指があった
ことを報告している（濃度は不明）．
　河野10）は，石川県和倉地区にある珪藻土工場（従業員
389名）における珪藻土じん肺に関する調査を行ってい
る．1960年代の調査ではあるが，じん肺健診の結果は，
有所見率が25％（男性28％，女性13.2％）であった．男
女とも年齢が高くなるにつれて有所見者が増加する傾向
があったが，50歳代よりも40歳代のほうに有所見率多い
傾向があることや，30歳代で職歴が長いのに50歳代より
も有所見が少ないなどの結果が得られ，著者はじん肺の
発生には職歴や，年齢因子も関与していると述べている．
そこで，過去の職歴を含めて粉じん作業の経験年数別に
有所見率をみると，粉じん作業の経験なし10％， 5年未
満 9％， 5～ 9年25％，10～14年41％，15年以上54％と
なっており，粉じん職歴 5年未満では 1名を除いてすべ
て第 1型以下の所見であるのに対して， 5年以上では年
齢の増加にともなって第 1型，第 2型とも有所見率が上
昇していた．環境中の粉じんの濃度は，17の作業場でい
ずれも 5.0 mg/m3を超えており，レンガ成形作業が最も
低くて平均6.4 （5.5～8.0） mg/m3，原料処理やかまど加工
等では，50 mg/m3以上であった．なお，この事業場では
1963年 3月に設備の改善を全面的に行なっており，それ
以前にはこの 2～ 3倍の粉じん濃度を示していたという．
　Ebinaら11）は，珪藻土工場における106名の労働者の珪
肺について調査し，12名（11.0％）が珪肺（第 1型が 8
名，第 2型が 3名，第 3型が 1名）と診断された．粉じ
んの個数濃度は4,600–3,200個/cm3，粒径はほとんどが
3 μm以下であった．作業歴は最短で 3年で，期間が長く
なるにつれて症状が進行し，第 2型および第 3型はすべ
て作業歴15年以上の労働者であった．
　Viglianiら12）は，珪藻土工業におけるじん肺の発生につ
いては発生率や症状に大きな相違があることを示した．
彼らは 2つの珪藻土工場の作業者の珪肺について調査し，
未処理の珪藻土を取り扱う作業者の珪肺は軽度であるが，
1,250℃で焼成した珪藻土を取り扱う作業者からは重篤な
珪肺が観察されたこと，この原因として，アモルファス
の二酸化ケイ素が微小な結晶質のクリストバライトに変
換され，これが珪肺のタイプの違いに寄与していると結
論づけている．また，Checkowayら13）は，米国カリフォ
ルニアの珪藻土の採掘，加工作業場における2,570名の白
人作業者の死亡率についてのコホート調査を実施した．
ばく露濃度についてのデータは得られていないが，過去
に得られていた個数濃度を重量濃度に変換し，原材料中
の結晶質シリカの含有率は < 0.1～ 4％であるが，焼成す
ることにより総粉じんの10～20％，吸入性粉じんの2.0～
25％がクリストバライトになること，また，作業内容，
作業期間等から累積結晶質シリカばく露量を推定するな

どして，結晶質シリカばく露指標を算出し，これと死亡
率の関係を求めた．それによると，累積ばく露指標が高
くなるほど肺がんによる死亡率は高くなるが，非悪性呼
吸器疾患による死亡率の増加は肺がんに比較するとゆる
やかであることを報告しており，結晶質シリカのばく露
期間と累積ばく露量がリスクに大きく関係していると述
べている．
　Rafnssonら14）は，1961年から1981年までアイスランド
の珪藻土工場で最終製品をプラントから船に積みこむ作
業をしていた労働者1,346人について，コホート調査を
行った．原料は若干の石英を含むものの，重量比で85％
がアモルファスの二酸化ケイ素で，残りは水であったが，
水を乾燥後，窯で800～1,200℃でフラックス焼成し，X
線回折により，最終製品にはクリストバライトが70％以
上であること，また， 2％未満であるが石英も含まれて
いることがわかった．個人ばく露測定の結果，1978年の
サンプルでは，吸入性のクリストバライトが，袋詰め作
業者，炉作業者，メンテナンス作業者，清掃作業者でそ
れぞれ平均 0.6，0.3，0.2，0.1 mg/m3であったが，その後
改善が進み，吸入性のクリストバライトは1978～1981年
の間で積荷作業で 0.03－0.7 mg/m3，製造作業者で 0.02
－0.5 mg/m3に改善されていた．1991年まで追跡調査した
結果，珪肺の例は認められなかった．また，全がんの標
準化罹患比（SIR）は0.79（95％ CI：0.54–1.11）であり，
有意ではなかった．肺がん，子宮頸がん，皮膚，脳，甲
状腺のがんの SIRが1.0を超えていたが，例数が2–5と少
ないため，有意ではなかった．追跡調査では，肺がんに
ついては 5年後の SIRが2.34（95％ CI: 0.48–6.85）， 9年
後の SIRが2.70（95％ CI: 0.56–7.90）で，例数が少なく，
有意ではないが，著者らは，クリストバライトを多く含
むフラックス焼成珪藻土は肺がんの原因となり得ると述
べている．

4．動物に対する影響
　Bertke15）は，Wistarラットに 5，3，1％の珪藻土を含む
餌を90日間与え，体重変化を調べるとともに，ばく露後，
解剖して，胃，小腸，大腸，肝，腎，脾，肺，膀胱，副
腎，腸間膜リンパ節，精巣，卵巣を摘出し，臓器重量と
残留シリカの測定および組織学的検査を実施した．体重
はばく露群の方がやや重かったが，臓器重量は対照群と
差はなく，組織学的にも両者間に変化は見られなかった．
　Wagnerら16）は，イヌ，モルモットおよびラットに，
61％のクリストバライトを含む珪藻土粒子（質量基準中
位径 0.7 μm）を 1日 6時間，週 5日，最大2.5年にわたっ
て吸入ばく露し，イヌについては，その後10か月間経過
観察をした．ばく露濃度は 2および 5 mppcfで，50 mppcf
の間欠ばく露（5 mppcf相当）を単独または，上乗せで
ばく露した．血液学的な変化や体重には対照群との差は
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見られなかった．また，肺実質には線維化は見られな
かったが，組織球性巨細胞浸潤がすべての場合に観察さ
れた．さらに，5 mppcfばく露で，イヌの肺門部のリン
パ節にガラス質の繊維状の結節が観察され，2 mppcfで
も軽度の結節が確認された．
　Byeら17）は，天然の珪藻土 2種，焼成珪藻土 3種，フ
ラックス焼成珪藻土 2種について，in vitroでマウス腹腔
内マクロファージの LDH活性を調べた．いずれも石英
（α石英）の含有率は低かったが，クリストバライトが天
然珪藻土には 0％，焼成珪藻土には 0～11％，フラック
ス焼成珪藻土には77％および85％含まれていた．LDH活
性は結晶質シリカの含有率には関係はなく，ばく露量に
依存し，珪藻土は非線維原物質であるマグネタイトより
も有意に高かったが，DQ12（石英シリカ）より低かっ
た．

5．許容濃度の提案
　ヒトを対象とした研究では，珪藻土を取り扱う作業で
あっても，そのなかの結晶質シリカとじん肺あるいは肺
がんの関係について考察したものがほとんどであり，こ
れらの研究では，結晶質シリカの含有率が高い珪藻土に
高濃度でばく露されると肺がんによる死亡率が高くなる
ことが示されているが，ばく露濃度が明らかではない．
珪藻土としてのばく露濃度と生体影響の関係については，
Rafnsson ら 14）により，1978年に吸入性粉じんが平均 
0.1–0.6 mg/m3あった作業場で，その後作業環境は改善さ
れているが，1991年まで追跡調査しても珪肺の患者は認
められなかったこと，肺がんその他のがんについても有
意ではなかったことが報告されている．珪藻土の主成分
は珪酸 （SiO2） であり，天然に産出するものはほとんどが
アモルファスであるが，高温で焼成すると，一部が結晶
質シリカの一種であるクリストバライトになる．結晶質
シリカは発がん性が認められているが，Rafnsson らの研
究で用いられたのはフラックス焼成珪藻土であり，結晶
質の表面にガラス質の融解剤がコーティングされるため，
反応性が低下することが指摘されている3）．また，実際，
0.1～0.6 mg/m3でじん肺やがんを発症していないことか
ら，現状では，珪藻土（アモルファス）の許容濃度とし
ては，現在の第 1種粉じんの許容濃度である吸入性粉じ
んとして 0.5 mg/m3を変更する理由は見当たらない．以
上より，現行の第 1種粉じんの分類（吸入性粉じん 0.5 
mg/m3，総粉じん 2 mg/m3）で変更しないことを提案す
る．焼成その他の要因で結晶質シリカが含まれている場
合には，結晶質シリカとの混合物と考え，混合物の許容
濃度の考え方を適用する．ただし，フラックス焼成珪藻
土については，焼成によりクリストバライトが生成する
が，フラックスによりクリストバライトの表面活性が低
下するという報告があることから，結晶質シリカとの混

合物の考え方は適用しない．

6．他機関の提案値
ACGIH TLV-TWA：設定なし
NIOSH REL TWA：6 mg/m3

OSHA PEL TWA：80 mg/m3/％SiO2，ま た は 20 mppcf
（アモルファスシリカ）

7．勧告の履歴
2025年（改定案）
　許容濃度　総粉じん 2 mg/m3，吸入性粉じん 0.5 
mg/m3（第 1種粉じん）（変更なし）
1981年
　許容濃度　総粉じん2 mg/m3，吸入性粉じん 0.5 mg/m3

（第 1種粉じん）
1965年（新設）
　許容濃度 2 mg/m3（第 1種粉じん）
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生物学的許容値（2025）の提案理由

2025年 5月14日
日本産業衛生学会

許容濃度等に関する委員会

メチルイソブチルケトン
CH3COCH2CH（CH3）2
［CAS No. 108-10-1］

尿中メチルイソブチルケトン濃度 0.7 mg/l
尿採取時期：作業終了時

生物学的許容値（OEL-B）変更の提案理由
　メチルイソブチルケトン（MIBK）の生物学的許容値
（OEL-B）は，2007年当時の許容濃度 50 ppmに対応する
尿中MIBK濃度として 1.7 mg/l（作業終了時）が新設さ
れた．2024年に許容濃度が 20 ppm（82 mg/m3）に変更さ
れたことを受け，今回 OEL-Bの変更を提案する．

1．物理化学的性質ならびに用途1）

　分子量：100.16，比重：0.802（20oC），沸点115.8 oC，
蒸 気 圧：2.1 kPa（20℃），log Pow：1.38，水 に 19 g/l
（25℃）可溶，多くの有機溶剤と混和可能だが，クロロホ
ルムには可溶，1 ppm = 4.09 mg/m3，1 mg/m3 = 0.245 
ppm（25℃）
　主な用途2）：合成樹脂溶剤，塗料溶剤，印刷インキ溶
剤，接着剤溶剤等

2．吸収，代謝，分布，排泄
　ボランティア男性13人，女性12人に MIBK 100 ppm
（409 mg/m3）を 4時間吸入させた結果，吸入開始 2およ
び 4時間後の平均血中MIBK濃度は0.6および 0.6 µg/ml, 
呼気中の平均MIBK濃度は10.6および 10.5 ppm（43.4お
よび 42.9 mg/m3）と平衡状態であった．曝露終了から90
分後には血中濃度 0.1 µg/ml, 呼気中濃度 0.2 ppm（0.8 
mg/m3）にまで減少，20時間後には検出できなかった3）．
Hjelmら4）がMIBKの経皮吸収をモルモット（雌，n = 8）
で調査した結果，曝露開始10分から45分後に経皮吸収速
度 1.1 μmol/min/cm2に達した．物理化学的特性（log P = 
1.38）より，その飽和MIBK水溶液の皮膚浸透速度は，
ヒトで 1時間あたり 0.95 mg/cm2と推定された5）．MIBK
はヒト胎盤通過性を有しており6），また死亡例より臓器
中MIBK濃度が脳0.25，肝臓0.49，肺0.43，腎0.24，血液 
0.14 mg/100 gとの報告がある7）．雄性モルモットの腹腔
内にMIBK（450 mg/kg，コーン油に溶解）を単回投与し
た実験において，血中MIBKは P450モノオキシゲナーゼ
によって ω1炭素が酸化され4-ヒドロキシ -4-メチル -2-
ペンタノン（HMP）に，カルボニル還元によって4-メチ
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ル -2-ペンタノール（4-MPOL）に代謝される経路を明ら
かにした（図 1）8）．また，血清中MIBKの半減期は66分
であった．代謝物は硫酸またはグルクロン酸抱合体とし
て尿中に排泄されるか，二酸化炭素まで代謝されて体外
に放出される可能性がある．Gingellら9）は，雄性Sprague-
Dawleyラットを用いた研究において，アルコール脱水素
酵素による4-MPOLからMIBKへの代謝経路も示してい
る．

図 1． 血中メチルイソブチルケトンの代謝経路（DiVincenzo 
et al., 1976および Gingell et al., 2003を改変）

Methyl isobutyl ketone
(MIBK)

4-methyl-2-pentanol
(4-MPOL)

4-hydroxy-4-methyl-2-pentanone
(HMP)

O

OH

OH

O

3．ヒト曝露と生物学的指標との関係
a）ボランティアによる曝露実験
　 8人の男性ボランティア（年齢18から35歳，体重68か
ら 90 kg）を対象としたMIBK吸入曝露実験がある4）．エ
ルゴメーターによる 50 W運動負荷時における 2時間曝
露であり，MIBK濃度は 2.4 ppm，24.4 ppm，48.8 ppmで
ある．総曝露量（total respiratory uptake）としては，それ
ぞれ 0.18，1.69，3.23 mmolで，24.4 ppm曝露群の血中半
減期は，分布相で13分，消失相で74分であった．下記の
式よりMIBKの相対的な肺への取り込み（R）は約60％
（56から62％）と評価している．なお，トルエンとの混合
曝露においてもこの数値に影響はなかった（62％）．
　R = （Cin－Cex）/Cin×100
　　　Cin: Values of MIBK exposure concentration
　　　Cex: MIBK concentration in exhaled air
曝露終了後 3時間までの尿中MIBK排泄量は0.04，0.81，
および 1.21 μmolであり，吸収量（上述）の 0.02％，
0.05％，および0.04％であった．各MIBK曝露群（2.4，

24.4，48.8 ppm）の曝露終了後0.5時間の尿中MIBK濃度
平均値は，およそ0.3，3，および 6 μmol/l（30，300，
600 μg/l）で，曝露終了後 3時間ではおよそ0.1，1，およ
び 1.5 μmol/l（10，100，150 μg/l）であった（数値は図か
ら独自に読み取り）．曝露終了後0.5時間の尿中MIBK濃
度（y, μg/l）と時間加重曝露濃度（x, ppm×h）との関係
式として，y = 0.4＋6.1xが得られる．なお，代謝物
4-MPOLとHMPは尿中で検出されなかった（検出下限値
510–580 mg/l）．

b）職域調査
　職業的曝露の調査例としてはOgataら（1990）10），Ogata
ら（1995）11）および Kawaiら（2003）12）の 3 報がある．
Ogataら（1990）10）の調査した36名の従業員（性別不明）
は，MIBK（時間加重平均値： AM ± ASD; 16.7 ± 13.4 
ppm）とともにトルエン（15.2±8.8 ppm）およびキシレ
ン（13.9±10.9 ppm）の混合曝露を受けていた．この調
査結果は尿中MIBK濃度（y, μg/l）と曝露濃度（x, ppm）
との関係式を y = －127.7＋39.9x （r = 0.91）， 0点を通る
と想定した場合には y = 35.2x （r = 0.91）と報告してい
る．Ogataら（1995）11）に記述されている調査は36 名（性
別不明）を対象に週の後半に行われ，従業員はMIBK8時
間加重幾何平均値 12.5 ppm の他にトルエン（14.6 ppm）
およびキシレン類（13.9 ppm）にも混合曝露を受けてい
た．作業終了時の尿中MIBK濃度（y, μg/l）と気中MIBK 
濃度（x, ppm）の関係は y = 35x （n = 36, r = 0.90） と要約
されている．
　Kawaiら（2003）12）の調査は家具製造に従事する27名
（男性19名，女性 8名）を対象に週の後半に行われた．作
業者はMIBK（ 8時間加重幾何平均値 0.7 ppm，最小値 
0.1 ppm，最大値 15.1 ppm）とともにメチルエチルケトン
（0.7 ppm），アセトン（3.1 ppm），酢酸ブチル（2.7 ppm），
酢酸イソブチル（0.2 ppm），トルエン（7.5 ppm），キシ
レン類（1.7 ppm）およびエチルベンゼン（2.3 ppm）の
混合曝露を受けていた．作業終了時の尿中MIBK濃度
（y, μg/l）と気中MIBK濃度（x, ppm）の関係は y = 12.2
＋29.2x （n = 27，r = 0.98，p < .01）と要約されている．
　上記 3報の曝露評価には，各作業者の呼吸域における
拡散サンプリング法が採用されている．また，マスクの
装着の有無に関する記述はない．Kawaiら12）の調査では，
作業者の保護手袋の装着は無かったとあるが，調査現場
を巡視したところ，液体MIBKの曝露機会はほぼないと
考察している．

4．測定対象物質
　MIBK曝露の生物学的指標として，尿中MIBK濃度を
測定対象物質とする．なお，MIBK曝露作業者における
尿中4-MPOL測定例はあるものの13），OEL-B設定に足る
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情報量ではない．

5．測定上の注意
a）試料の採取時期：MIBKの血中半減期は短く，曝露終
了 3時間後の尿中MIBK濃度は0.5時間後のそれよりも極
低値であったことから，尿試料採取は作業終了時とする．
b）特異性：動物実験において，溶剤，ブレーキフルー
ド，可塑剤原料や潤滑剤添加剤原料として使用される
4-MPOL（別名イソブチルメチルメタノール，メチルイ
ソブチルカルビノール）の少なくとも70％程度が体内で
MIBKに代謝されることが報告されている4）．ヒトでの
4-MPOL曝露による尿中MIBK検出例は見当たらないが，
注意が必要である．
c）保存：MIBKの物理化学的性状の蒸気圧は2.1 kPa
（20℃）であり，アセトン（24 kPa，20℃），ヘキサン
（17 kPa，20℃），メタノール（12.9 kPa，20℃），トルエ
ン（3.8 kPa，25℃）の保存と同様に，可能な限り気密性
の高い容器に尿を採取する等の対応が望ましい．例えば，
採尿後数分以内に分析用ガラス容器（例えばヘッドス
ペース・ガスクロマトグラフ用バイアル瓶）に必要量を
密閉し，蒸散による損失，あるいは気中MIBKによる汚
染の両面を避ける工夫が考えられる．
d）バックグラウンド濃度：一般生活者集団において，尿
中MIBKが未検出であった報告はあるものの12），MIBK
は家庭用品（塗料，うすめ液等）に含まれている可能性
があり，職業的曝露を受けていない人の尿中からも検出
されることもあり得ると思われる．
e）分析法：ヘッドスペース（HS）サンプラーを用いた
ガスクロマトグラフ質量分析法（GC-MS）を用いる．採
取した尿をそのままHSサンプラーにてGC-MSに導入す
る以外に，尿 0.25 mlにリン酸カリウム緩衝液 0.75 mlを
混和する報告もある14）．検出下限値は 100 μg/l以下であ
ることが望ましい．検出下限値および一般的な測定再現
性を達成できるのであれば，GC検出器は質量分析装置
以外，例えば水素炎イオン化検出器を利用することも可
能である11）．

6．諸外国における勧告値
　ACGIH は MIBK の TLV-TWA 20 ppm をもとに尿中
MIBK 1 mg/l（シフト後）をBEIとして設定した15）．DFG
は2014年に生物学的許容値（biological tolerance values, 
BAT）を見直し， 8時間Workplace Exposure Standard 20 
ppmに基づいて，尿中MIBK 0.7 mg/l（シフト後）を設
定した16）．

7．生物学的許容値の提案
　 3報に基づいてMIBK 20 ppm曝露に伴う作業終了時尿
中MIBK 濃度を求めると（著者，例数および尿中MIBK

の順）．
　Ogataら（1995）36名，700 μg/l
　Kawaiら（2003）27名，596 μg/l
　Hjelmら（1990） 8名，976 μg/l
となり，平均値として 757 μg/lを得る．対象者数を考慮
した加重平均なら 692 μg/lである．数値を単純化して
MIBKの許容濃度 20 ppm に対する生物学的許容値として 
0.7 mg/l（非補正値）を提案する．

8．勧告の履歴
2024年度（改定案）
　 生物学的許容値：尿中メチルイソブチルケトン濃度 

0.7 mg/l
　作業終了時
2007年度（新設）
　 生物学的許容値：尿中メチルイソブチルケトン濃度 

1.7 mg/l
作業終了時
　許容濃度 50 ppmに対する生物学的許容値として設定
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N,N-ジメチルアセトアミド
（CH3）2NCOCH3
［CAS No. 127-19-5］

尿中 N-メチルアセトアミド
25 mg/g・creatinine

試料採取時期：連続作業最終日

　N,N-ジメチルアセトアミド（以下，DMAC）の許容濃
度は2024年に 10 ppm（36 mg/m3）から 5 ppm（18 mg/
m3）へ変更された．DMACの生物学的許容値（OEL-B）
は，これまで勧告していない．このたび初めて設定する．

1．物理化学的性質ならびに用途
　DMACは，分子量87.12，比重0.9366（20/4℃），沸点
165.5℃（100.8 kPa），融 点－20℃，蒸 気 圧 0.33 kPa
（20℃），引火点63℃，発火温度490℃，分配係数（ 1－オ
クタノール／水）（log Kow）－0.77の常温で無色の液体
で，アンモニア臭を有する．強力な溶解力を有する極性
溶剤であり，水，エーテル，ケトン，芳香族化合物に易
溶，不飽和脂肪族炭化水素に可溶，飽和炭化水素に難溶
である．沸点，引火点が高いことから繊維，樹脂の溶剤
として，熱的および化学的に安定なことから医薬品など
の各種反応溶剤として，使用されている1, 2）．2021年度の
製造・輸入数量は 10,000 tである3）．

2．吸収，代謝，分布，蓄積，排泄
　DMACは，主に気道，皮膚から吸収される．ボラン
ティア研究では経皮吸収の寄与30％（経気道吸収70％）4），
40.4％（経気道吸収59.6％）の報告がある5）．吸収された
DMACは，N-ヒドロキシメチル -N-メチルアセトアミ
ド，N-メチルアセトアミド（NMAC），N-ヒドロキシメ
チルアセトアミド，に代謝され，さらに S-アセトアミド
メチルメルカプツール酸とアセトアミドに代謝される6-9）．
曝露評価のバイオマーカーとして尿中NMACが国際的に
用いられている．尿中 NMACの半減期は，ヒトボラン
ティア研究において，経皮吸収で9.0±1.4時間，経気道吸
収で5.6±1.3時間5），労働者を対象とした疫学研究におい
て，16±2時間10），8.7±1.9時間とされる11）．連続作業に
伴う尿中NMACの蓄積性が観察されている4, 5, 10, 11）．排泄
される尿中 NMAC濃度の個人差によるばらつきは大き
く，ボランティア研究における 10 ppmの DMAC， 1日
8時間，連続曝露 5日後の尿中NMAC濃度は 16.5～65.9 
mg/g・creatinineであった5）．

3．曝露と生物学的指標との関係
　男性ボランティア 4人を対象に，経皮吸収と経気道吸
収の寄与，尿中 NMACの半減期について調査が行われ
た4）．対象者は DMAC 10 ppm（10.0～10.4 ppm）のチャ
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ンバー内に 6時間（午前と午後各 3時間）入った．曝露
調査は，調査①半ズボン，上半身裸で呼吸用保護具を装
着せずに曝露，調査②半ズボン，上半身裸で外気吸入の
ための呼吸用保護具を装着して曝露，調査③皮膚に 8時
間過重平均濃度（10 ppm）相当の DMAC原液 0.4 ml
（375 mg）のパッチを貼付して曝露（調査期間 5日間，採
尿は調査開始前と調査終了後の 2回），の 3調査を行っ
た．尿中 NMACはガスクロマトグラフ法により測定し，
尿中 NMCAの排泄ピークは，各々調査①7.5時間，調査
②9.5時間，調査③ 6時間，だった．調査①と②より，経
皮吸収，経気道吸収の寄与は各々30％，70％，と算出し
た．調査③より，尿中NMAC濃度は調査開始前よりも調
査終了後の方が高く，調査開始前の尿中 NMAC濃度は，
週の後半に向けて有意な増加傾向がみられた（r = 0.68，
p < .01）．
　日本人男性ボランティア12人を対象に，DMACの経皮
吸収と経気道吸収の寄与，尿中NMACの半減期について
調査が行われた5）．経皮吸収曝露は，対象者が外気吸入
用マスクを装着，上半身裸，半ズボンを着用（皮膚の露
出度90％）して，温度約26℃，湿度約40％，DMAC濃度 
6.1±1.3 ppmのチャンバー内に 4時間入り座位の姿勢を
とった．経気道曝露は，対象者がチャンバーの外に座り，
DMAC濃度 6.1±1.3 ppmのチャンバー内の空気を吸入し
た．両曝露調査の間は96時間以上空けた．尿中 NMAC
は，36時間まで全尿，48時間，72時間はスポット尿を採
取，尿中NMAC濃度をガスクロマトグラフ法（注入口温
度250～260℃）により測定した．経皮吸収，経気道吸収
の寄与は各々40.4％，59.6％，尿中 NMACの半減期は経
皮吸収，経気道吸収で各々9.0±1.4時間，5.6±1.3時間
だった．尿検体の分析は，未補正なし，クレアチニン補
正，比重補正を行い，クレアチニン補正が最も相関が高
かった．DMAC 6.1±1.3 ppmに 4時間曝露後の経気道吸
収と経皮吸収を合算した尿中NMAC濃度の平均値は 11.2 
mg/g・creatinine（6.9–20.1 mg/g・creatinine，無補正 18.5 
mg/l （10.3–45.5 mg/l））だった．Spiesらが導き出した12
時間加重平均 DMAC濃度と尿中 NMACの関係式に調査
結果データを外挿し13），運動なし，発汗なし，温度・湿
度変化なしの環境下で10 ppmのDMAC， 1日 8時間， 5
日間労働後の尿中NMACは 30.7 mg/g・creatinine （16.5–
65.9 mg/g・creatinine）と算出した．
　プレハブ合成製品を製造するDMAC取扱い工程（温度
23.1±1.1℃，湿度72.5±1.6％）の作業者 8人（男性 5人，
女性 3人）を対象に，月曜日から金曜日の連続 5日間に
わたり，DMAC曝露濃度と尿中 NMCA濃度の関連につ
いて調査が行われた10）．作業者は経気道吸収，経皮吸収
による曝露が常にある作業環境だった．DMACの作業環
境中濃度は 14.74±1.19 ppm（11.81–17.24 ppm），DMAC
の個人曝露濃度は， 5日間毎日測定し， 8時間加重平均 

14.0 ppm （6.1–22.2 ppm）だった．採尿は，作業前後，土
日明けの月曜日朝に行い，ガスクロマトグラフ法で分析
した．同日作業前後の尿中 NMAC濃度の増加量は 25.2
±14.3 mg NMAC/L（ 0～93 mg NMAC/L） < creatinine値
が 0.5 mg/以下，3.5 mg/以上は除外 >，週末に向けて尿
中NMCA濃度は高くなる傾向がみられた．個人曝露濃度
と作業後の尿中 NMAC濃度に相関はみられず，尿中
NMAC濃度の半減期は16±2時間だった．
　合成アクリル繊維を製造するDMAC取扱い工程の作業
者を対象に，DMAC曝露濃度と尿中 NMAC濃度の関連
について調査が行われた14）．作業者は経気道曝露，経皮
曝露があり得る作業環境で作業に従事していた．作業環
境中の DMAC濃度の中央値は，1.5 ppm以下だった（作
業環境中の濃度は採尿日とは別の日に測定）．作業者223
人についてガスクロマトグラフ法（注入口温度250℃）に
よって作業後の尿中 NMCA濃度を調べたところ，尿中
NMAC濃度は平均値 20.5 mg/g creatinine（中央値 7.7 
mg/g creatinine，1.5～173.6 mg/g creatinine）だった．さ
らに尿中 NMAC濃度 30 mg/g creatinine以上の35人を対
象に，経皮吸収予防を指導し，作業前，作業中盤，作業
後に測定した尿中 NMAC濃度の平均値は，それぞれ7.3
（中央値4.9，1.5～30.6），7.8（中央値5.0，1.5～26.5），

14.2 mg/g creatinine（中央値11.6，5.6～44.6）有意に増加
（p < .001）だった．尿中 NMCAの半減期は8.7±1.9時間
だった11）．
　合成繊維の生産工程にて DMACを取扱う作業者 5人
（男性 1人，女性 4人）を対象に，個人サンプリングによ
るDMAC濃度と尿中MMAC濃度の関連が調査された15）．
作業者 5名のうち 4名は経皮吸収の可能性があった．尿
はシフト終了時に，週に 5日， 4週にわたり採取した．
尿中 NMACの分析は Barnesらが提唱したガスクロマト
グラフ法を用いた16）5名の作業者の個人サンプリングに
よる DMAC濃度の平均値は 0.51–1.96 ppm（最小 0.23 
ppm，最大 3.45 ppm）だった．シフト後の尿中MMAC濃
度の平均値は 8–26 mg/l（ACGIHの conversion factorsで
は，1 ppm = 1 mg/l）だった．尿中 NMCA濃度 26 ppm
（15–42 mg/l）の作業者のDMAC濃度は1.22-ppm （0.23–

2.48 ppm）だった．個人サンプリングによるDMAC濃度
と尿中MMAC濃度の関連は，NMAC（mg/l in urine） = 
10.8×DMAC （ppm in air）だった．なお著者 Kennedy15）

は，本調査における個人サンプリングによるDMAC濃度
は 2 ppm以下であったため，この関係式はそれ以上の濃
度に活用することに注意を要するとしている．

4．生物学的指標と健康影響との関係
　アメリカの化学製造工場で32歳男性労働者がDMACを
含有する液体（DMAC65％，ポリウレタン34.5％，1,2-エ
チレンジアミン0.5％）に誤って転落し，肝障害を発症し
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た症例報告がある17）．入院 6 日目の血液検査結果は，
AST 2,065 IU/l，ALT 3,661 IU/l，尿中NMAC濃度 61 ppm
（4.8 μmol/liter）だった（検査時尿中クレアチニン値
0.23 g/liter）．肝炎ウイルスの抗体価は陰性，飲酒習慣
は週 1回だった．
　アメリカのアクリル繊維の製造工程におけるDMAC取
扱い作業に従事した25歳女性労働者が肝障害を発症した
症例報告がある18）．女性労働者は，呼吸用保護具，保護
手袋を適切に着用せずに作業に従事していた．女性労働
者は疲労感，嘔吐等を訴え，会社が提携するクリニック
において測定した尿中NMAC（スポット尿）は 13.8 mg/l
（BEI 30.0 mg/l）だった．自宅療養の指示を受け，さらな
る精査を行うことなく 1か月程度，自宅療養を行った．
スポット尿採取から，自宅療養を経て，病院受診までの
期間は明記されていないが，少なくとも 1か月を経た後
に入院し，肝臓触知，黄疸がみられ，ALT 677 U/l，AST 
489 U/l，T-Bil 16.9 mg/dl，D-Bil 8.0 mg/dlだった．ウイ
ルス性肝炎は否定，飲酒習慣に関する情報はなかった．
　台湾の合成繊維工場のタンク内に残存した98％の
DMACを含む弾性ポリマー残滓を取り除く清掃作業に従
事した27歳男性労働者が肝障害を発症した症例報告があ
る19）．入院時に AST，ALTの軽度の上昇がみられ，尿中
NMAC濃度は入院時 4,609 mg/g creatinine，入院 5日目
3,265 mg/g creatinineだった．飲酒習慣，肝炎検査の情報
の記載はなかった．
　韓国のポリウレタン繊維製造工場において，2002年 1
月から 2004年 7 月（合計 31か月間）に新規採用の
DMAC取扱い労働者を対象に調査した報告がある20）．新
規採用者は，雇い入れ時の際に，肝機能検査（AST，
ALT，γ-GTP，B型・C型肝炎）を受けた．肝機能検査
で異常が認められた者は DMAC取扱い作業工程に配置
されなかった．DMAC取扱い作業工程に配属された440
名の肝機能検査は，最初の 3か月間は10日に 1回実施，
その後は半年ごとの健康診断にて行われた．尿中NMAC
濃度の測定は，2003年 1月から2004年 7月までの19か
月間に行われ，分析はガスクロマトグラフ法（注入口温
度250℃）により行われた．調査期間中，440名のうち28
人が International Consensus Meetingの薬剤性肝障害診
断基準や Danan and Benichouの報告書に基づく薬剤性
肝障害の定義に基づいてDMACによる肝障害とされた．
肝障害28名が所属する 8部署の503尿検体と肝障害を発
症しなかった412名が所属する11部署の464尿検体を用い
て尿中NMAC濃度を比較したところ，肝障害発症部署の
中央値は 19.6 mg/g creatinine （2.2–196.5），未発症部署の
中央値は 5.2 mg/g creatinine （0.1–79.2）だった．440名
（肝障害28名含む）の労働者について， 2 濃度の尿中
NMACをカットオフ値として Incident rate ratio（95％信
頼区間）を求めたところカットオフ値尿中NMAC20 mg/

g creatinineの場合，20 mg/g creatinine未満群に比し，20 
mg/g creatinine以上群で IRTは9.6 （3.8–28.9），カットオ
フ値尿中 NMAC 30 mg/g creatinineの場合，30 mg/g cre-
atinine未満群に比し，30 mg/g creatinine以上群で IRTは
6.7 （2.9–16.8）だった．また，肝障害を従属変数，尿中
NMAC濃度と交絡因子（性，曝露レベル，従事歴）を独
立変数として多重ロジスティック回帰分析を行った結果，
尿 中 NMAC濃 度 20 mg/g creatinine未 満 群，30 mg/g 
creatinine未満群に比し，それぞれそれら以上の群でオッ
ズ比3.70 （95％ CI 1.33–10.26），オッズ比4.67 （95％ CI 
1.66–13.15）だった．尿中NMAC濃度 20 mg/g creatinine
以上群の尿中NMACの幾何平均値は 37.0 mg/g creatinine
であり，以上から，この群で肝障害のリスクが有意に高
まることが示唆された．
　韓国のポリウレタン繊維製造工場において2001年 1月
から2004年 7月までの間に就業した DMAC取扱い作業
者1,045人を対象に調査した報告がある21）．対象者は，
配置前健診，定期健診の際に，肝機能検査（AST，
ALT，γ-GTP，B型・C型肝炎）を受けた．肝機能検査
は，最初の 3か月間は10日に 1回実施，その後は半年ご
との定期健診にて行われた．尿中NMAC濃度の測定は，
2003年から2004年に行われ，分析はガスクロマトグラフ
法（注入口温度250℃）により行われた．調査期間中，
1,045名中58人肝障害がみられたが，DMAC以外の要因が
考えられる者を除外した38人（男性22人，女性16人）が
DMACによる肝障害とされた．DMAC取り扱い作業に従
事し，肝障害を発症するまでの期間は，記録の無い 2人
を除いた36人中29人（76％）が 2か月以内に発症し，そ
の中央値は47日（9–178日）だった．発症までに 6か月
以上を要した者はいなかった．肝障害38名について，配
置前の AST，ALT，γ-GTPの中央値は各々22 IU/l（15–
39），19.5 IU/l （6–54），13.5 IU/l （5–155），配 置 後 の
ピーク時の値は各々 152.5 IU/l （61–552），261.5 IU/l
（147–945），31 IU/l （8–176），だった．肝障害38人中21
人は，尿中NMAC濃度の測定を行った2003年から2004年
に確認された．
　肝障害21人が所属する部署の228尿検体（部署数，明記
なし）と肝障害を発症しなかった者が所属する部署の
1,056尿検体（部署数，人数，明記なし）を用いて尿中
NMAC濃度を比較したところ，肝障害発症部署の中央値
は 25.1 mg/g creatinine（4.6–196.5），未発症部署の中央
値は 11.8 mg/g creatinine （0.1–133.9）だった．肝障害が
認められた者を配置転換した後，上昇した ALTの値が
50％低下するのに最長13日（中央値8.5日，範囲4–13日），
90％低下するのに最長30日（中央値12.5日，範囲6–30日）
を要した．
　アメリカのアクリル繊維製造工場のDMAC取扱い作業
に従事する男性労働者を対象に調査した報告がある13）．



産衛誌 67 巻，2025236

DMAC取扱い作業に従事する男性労働者127名を対象と
し，シフト中の12時間にわたる作業環境中の DMAC濃
度，バイオロジカルモニタリングとしての尿中DMAC濃
度，尿中NMAC濃度，尿中アセトアミド濃度，を 1年間
にわたり，前半10か月，後半 2か月の時期に調査した．
DMACによる肝障害の評価のため，血清生化学検査
（T-bil，AST，ALT，ALP，γ-GTP）を実施した．尿中
NMAC濃度 60 mg/g creatinine，尿中DMAC濃度 136 mg/
g creatinineの 2基準を設定し，DMAC取扱い作業に従事
する男性労働者127名を， 2基準のうち 1基準でも上回っ
た者を高曝露群（21名）， 2基準とも超えなかった者を低
曝露群（106名）に分けた．さらに，DMAC曝露が無い
労働者217名を対照群に設定した．高曝露群と低曝露群の
12時間加重平均濃度としての作業環境中DMAC濃度（幾
何平均値／幾何標準偏差）はそれぞれ 1.9/2.6 ppm，
1.3/2.1 ppm，尿中 NMAC濃度（幾何平均値／幾何標準
偏差）は，それぞれ 26.7/2.7 mg/g creatinine，13.5/2.3 
mg/g creatinineだった．対照群と比べ，高曝露群，低曝
露群について，DMACによる肝障害を示唆する血清生化
学検査値の有意な上昇は見られなかった．具体的には，
ASTは，対照群 25.8/1.37 IU/l（幾何平均値／幾何標準
偏差）に比し，高曝露群 24.8/1.25 IU/l （p < .05），低曝
露群 24.7/1.36 IU/l，ALTは，対照群 27.0/1.49 IU/l（幾
何平均値/幾何標準偏差）に比し，高曝露群 25.5/1.48 
IU/l （p < .05），低曝露群 25.1/1.48 IU/l，γ-GTPは，対照
群 19.1/1.64 IU/l（幾何平均値／幾何標準偏差）に比し，
高曝露群 16.1/1.55 IU/l （p < .05），低曝露群 16.8/1.62 
IU/l，だった．血清生化学検査結果を従属変数に，尿中
DMAC濃度を独立変数とし，飲酒量，年齢を交絡因子と
して調整し重回帰分析を行ったところ，尿中DMAC濃度
と血清生化学検査値の間に有意な関連はみられなかった．
また，12時間加重平均 DMAC濃度とシフト後の尿中
NMAC濃度の間に次の関係式を導きだされた．
　ln ［NMAC （mg/g creatinine in urine）］ = 0.894×ln
［DMAC （ppm）］ ＋2.47

5．測定対象物質
　DMAC曝露の生物学的指標は，尿中 NMACを測定対
象物質とする．

6．測定上の注意
a） 試料の採取時期：尿中 NMACの半減期は，5.6～16
時間5, 10, 11），連続作業における蓄積性が観察されてい
る4, 5, 10, 11）．このことから採尿時期は連続作業最終日
に採取することが適切である．

b） 保存：尿検体は，採尿後，速やかに冷蔵保存し，数
日以内に分析する．長期保存が必要な場合は，冷凍
保存する10, 22）．

c） 分析法：尿中NMCAの分析は，1974年の Barnesらが
提唱した手順に基づいたガスクロマトグラフ法を用
いる16）．これらの方法では，NMACの前駆物質であ
る N-ヒドロキシメチル -N-メチルアセトアミドはガ
スクロマトグラフの注入口の熱により，NMACに変
換される．曝露者の尿を用いて，注入口温度を変化
させた時，注入口温度225度でNMAC濃度がプラトー
になったことから，この変換には250度以上が必要と
され，分析時における注入口温度に注意を払う必要
がある23, 24）．注入口温度が250℃未満で分析する場合
には，N-ヒドロキシメチル -N-メチルアセトアミド
も合わせて分析を行う8, 31）．

d） バックグラウンド濃度：DMACは人工産物であり，
非曝露者の尿中に NMACが検出されることはない．
衣類等の繊維製品中の DMACは，染色工程や漂白工
程により DMAC残存量は0.01～0.001％となる．その
ため衣類等が皮膚へ直接触れ，汗の中に DMACが溶
解して体内に吸収される可能性はほとんどないと報
告されている25）．一方，疫学研究の対照群において尿
中NMACの平均濃度は 1.25±0.39 mg/lとする報告も
ある10）．DMACは造血幹細胞移植前治療薬ブスルファ
ンの添加剤として使用される．治療薬投与 8時間後
の患児血漿中DMAC濃度は 110～198 μg/mlと報告さ
れている26）．

e） 影響する因子：エタノールは尿中 NMACの排泄量を
減らし，曝露量を過小評価する可能性がある．採尿
前のエタノール摂取は避ける必要がある27）．

7．生物学的許容値の提案
　DMACは経皮吸収による曝露があることから，生物学
的指標による管理が妥当である．試料採取時期は，連続
作業に伴う尿中NMACの蓄積性が観察されていることか
ら連続作業最終日とする．尿中 NMAC濃度幾何平均値 
26.7 mg/g creatinine のDMAC取扱い作業者群と非取扱い
作業者の対照群を比較した結果，尿中NMAC濃度と肝障
害に有意な関連はみられなかった13）．また，他の DMAC
取扱い作業者を対象とした疫学調査の結果で，肝障害発
症部署の尿中NMAC濃度幾何平均値 37.0 mg/g creatinine
をカットオフ値とした Incident rate ratio（95％信頼区間）
において肝障害のリスクが有意に高まることが示され
た20）．なお，尿中 NMAC濃度幾何平均値 26.7 mg/g cre-
atinine以下で肝障害がみられたそのほかの疫学調査結果
は無い．
　以上の疫学研究の結果から，DMACの生物学的許容値
として尿中 NMAC濃度 25 mg/g・creatinineを提案する．

8．他機関の提案値
　ACGIH28, 29）
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　　TLV-TWA （2018）: 10 ppm （36 mg/m3）
　　BEI （2017）:  30 mg/g creatinine, end of shift at end of 

workweek
　DFG30, 31）

　　MAK value （2017）: 5 ml/m3 （ppm） = 18 mg/m3

　　BAT value （2020）:  25 mg N-methylacetamide plus 
N-hydroxymethyl-N-methylacet-
amide / l urine
End of exposure or end of shift
For long-term exposures: at the end 
of the shift after several shifts.

9．勧告の履歴
2024年度（新設）
生物学的許容値：尿中 N-メチルアセトアミド（NMAC）
濃度 25 mg/g・creatinine
連続作業最終日
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テトラクロロエチレン
CCl2 = CCl2

別名：パークロロエチレン （PCE）
［CAS No. 127-18-4］
全血中 PCE 【0.3 mg/l】

試料採取時期：週の後半の作業開始前
終末呼気中 PCE 【3 ppm】

試料採取時期：週の後半の作業終了直後
尿中 PCE 【40 µg/l】

試料採取時期：週の後半の作業終了後

1．物理化学的性質ならびに用途1, 2）

　分子量165.83，融点－22℃，沸点121℃で常温常圧下で
は無色透明の液体．比重1.6230（20℃および 4℃），溶解
度水 0.015 g/100 g（25℃），オクタノール／水分配係数
log Pow = 3.40，換算係数 （20℃） 1 ppm = 6.90 mg/m3．
　ドライクリーニング溶剤，金属加工部品などの脱脂洗
浄，化学品の製造原料，油脂，樹脂，ゴム，塗料などの
溶剤，抽出溶剤，試験研究用試薬などに使用される1）．

2．吸収，代謝，分布，蓄積，排泄
吸収
　テトラクロロエチレン（以下 PCE）は吸入曝露後速や
かに吸収される． 3つの in vitroの研究3-5）から得られた
血液－空気分配比の平均値±標準偏差は11.4±2.0であっ
た6）． 6名の成人男性のボランティアに 1 ppmの PCEを
6時間吸入曝露した実験（各人 1～ 2回実施で計10試験）
において，曝露開始から4.68±0.78時間で肺胞気の PCE
濃度が，5.45±0.74時間で血中 PCE濃度がピークに達し
た6）．この時の曝露中の血液 -空気分配比は9.40±1.35，
曝露後の血液－空気分配比は23.64±8.30であった．

代謝
　PCEの代謝経路はトリクロロエチレンと類似している
が，その代謝量は少ない．PCEはシトクローム P450
（CYP）特に CYP2E1によって酸化代謝され，エポキシド
中間体を経て，塩化トリクロロアセチルや塩化オキサリ
ル，トリクロロアセチルアミノエタノール，クロラール
に変換され，最終的にはトリクロロ酢酸（TCA）やジク
ロロ酢酸，トリクロロエタノール（TCE）として尿に排
泄される．他方，グルタチオン S-トランスフェラーゼ
（GST）によりグルタチオン抱合を受け，S- （1,2-trichloro-
vinyl）glutathione（TCVG），trichlorovinyl-cysteine，N-ace-
tyl-trichlorovinyl-cysteine，等を生成する6）．また，β-リアー
ゼによって活性酸素種を生成し，最終的にジクロロ酢酸
になる経路は腎毒性に関与すると考えられている7）．
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分布
　500–1,000 mg/kg経口投与又は 10–600 ppm吸入曝露
のラットにおいて，72時間以内に曝露した PCEの
70–89％が呼気にそのまま排出され，9–26％が CO2や代
謝物として尿や便中に排泄され，1–4％が体内に残って
いた．体内に残っていた PCEは主に肝臓，腎臓，脂肪組
織に分布していた8）．8.1±3.1 mg/kgを飲料水に溶かし
SDラットに投与した実験においても，88％は PCEとし
て呼気に排出され，72時間後も体内に残っていたのは，
0.9％だけであり，それらは肝臓，腎臓，脂肪，肺，心臓
と副腎に分布していた9）．脂溶性物質であり，脂肪組織
やその他の脂肪含有量の多い組織中の濃度が最も高いと
考えられている10）．曝露後 8時間以内は血中 PCEの変動
が大きいことが報告されている11）．

排泄
　いずれの曝露経路においても，ヒトにおける主の排泄
経路は PCEの呼気への排泄であり，80–100％を占め
る6, 12）．半減期は12 –16時間，30–40時間，55–65時間の
三相性であった12）．尿への PCEの排泄は吸収された PCE
の0.03％13），TCAは < 1–3％6, 12-15）との報告がある．曝露
30分後には呼気中 PCE濃度と血中 PCE濃度には相関は
見られなかったが，16時間後は相関が見られた（r = 
0.50，同一クリーニング店を考慮した場合の r = 0.88）16）．

3．曝露と生物学的指標との関係
　PCEの曝露評価に用いることが可能な生体試料中の指
標は呼気，血液あるいは尿中の未変化 PCEの濃度，血液
および尿中のTCEとTCA濃度，および総三塩化物（TCA
＋TCE）の尿中濃度である．しかし尿への排泄量は上述
の通り極めて少ないことから，呼気又は血液中の PCEを
測定することが望ましいとされている13, 16）．しかし尿中
の TCAについては気中の PCEとの相関があまり高くな
い報告13, 17, 18）があるが，尿中の PCEに関しては，濃度は
低いものの曝露と良好な関係を示している13, 17-19）．した
がって，血液，呼気，尿中の PCEについて，PCE TWA
との関連を示す．
　イタリアの 7店の26名のドライクリーニング従事者
（男性16名，女性10名，年齢平均±標準偏差40±14歳，従
事歴11±12年）を対象に調査を行った19）．水曜日の作業
中の呼吸域の PCE濃度を拡散型パッシブサンプラーにて
測定をし，作業終了後に血液と尿の採取を行った．午後
の作業直前に一度排尿することを依頼した．PCE8hTWA
濃度は平均±標準偏差6.4±6.3中央値2.8（範囲0.8–32.6 
ppm），呼気中 PCE濃度は平均±標準偏差7.7±11.9中央
値2.3（範囲 0.2–50.5 ppm），全血中 PCE濃度は中央値
0.356（範囲 0.0968–3.303 mg/l），尿中PCE濃度は平均±
標準偏差29.8±25.8中央値20.2（範囲 5.1–99.4 µg/l）で

あった19）．気中 PCEと全血中 PCE又は呼気中 PCEの間
の回帰式は次の通り．全血中 PCE（µg/l） = 27.322×気中
PCE濃度（mg/m3）－93.918（r = 0.938），呼気中 PCE
（mg/m3） = 1.172×気中 PCE濃度（mg/m3） ＋1.681（r = 

0.808），尿中 PCE（µg/l） = 0.303×気中 PCE濃度（mg/
m3）＋16.411（r = 0.667）で，5 ppm（34.5 mg/m3）相当
の全血中 PCE 0.85 mg/l，呼気中 PCE 6.1 ppm，尿中 PCE 
26.9 µg/lであった．
　日本の44名（男性27名，女性17名）の PCE曝露労働者
と10名（男性 5名，女性 5名）の非曝露ボランティアを
対象に水木金に胸ポケットに拡散型サンプラーを装着し，
作業終了後に採血と採尿を行った13）．PCE8hTWAの幾何
平均値は 13 ppm，最大値は 46 ppm，全血中 PCE濃度の
幾何平均値は 1.10 mg/l，最大値は 3.26 mg/l，尿中 PCE
濃度の幾何平均値は 167 µg/l，最大値は 422 µg/lであっ
た．PCE8hTWA濃度と全血中PCE濃度との関係式は，全
血 中 PCE（µg/l） = 51.5× 気 中 PCE（ppm） ＋331 （r = 
0.770），PCE8hTWA濃度と尿中 PCE濃度との関係式は，
尿 中 PCE （µg/l） = 7.75× 気 中 PCE （ppm） ＋67.5 （r = 
0.722）であり，気中濃度 5 ppm相当の全血中 PCEは 
0.589 mg/l，尿中 PCEは 106.3 µg/lであった．著者らは
論文内で，翌朝作業前の全血 PCEについて次のように考
察している．PCEの血中半減期は 1相12–16時間， 2相
30–40時間， 3相55時間20），体内半減期は71.5時間21）なの
で，16時間で作業後の濃度の81.7％（半減期が55時間の
場合），85.6％（半減期が71.5時間の場合）まで下がるこ
とが示唆される．したがって，作業前の全血中 PCE 0.5 
mg/lは作業後の0.58，0.61 mg/lに相当する．ただし，血
中からの消失は 1相と 2相の間においてはもっと早いた
め，この推定値は現実よりも低く見積もっている可能性
がある．
　イタリアのドライクリーニングに従事する労働者71名
（40工場，男性29名，女性42名，勤務は8 –9時間／日，
5–6日／週）に，木曜日の作業中に拡散型サンプラーを
装着してもらい，木曜日の作業後と金曜日の作業前に採
血と採尿を行った17）．PCE8hTWA濃度は平均±標準偏差 
7.6±8.6 ppm（中央値5.1 ppm，範囲 0.1–41.2 ppm），木
曜日作業後の全血中 PCE濃度は平均±標準偏差 0.617±
0.519 mg/l（中央値 0.453 mg/l，範囲 0.038–1.943 mg/l）．
尿中 PCE濃度は平均±標準偏差 24±25 µg/l（中央値 
15 µg/l, 範囲 3–128 µg/l），金曜日の作業前の全血中PCE
濃度は平均±標準偏差 0.304±0.258 mg/l（中央値 0.266 
mg/l，範囲 0.019–1.407 mg/l），尿中 PCE濃度は平均±
標準偏差 12±8 µg/l（中央値 10 µg/l，範囲 1–48 µg/l）
であった．PCE8hTWA濃度と全血中 PCE濃度の関係式
は，作業前全血中 PCE濃度 （mg/l） = 0.00303×気中 PCE
濃度（mg/m3）＋0.14517（r = 0.70），作業後全血中 PCE
濃 度 （mg/l） = 0.00596× 気 中 PCE濃 度（mg/m3） ＋ 
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0.29528 （r = 0.68），作業前尿中 PCE （mg/l） = 0.00003×
気中 PCE濃度 （mg/m3） ＋0.01071 （r = 0.27），作業後尿
中 PCE （mg/l） = 0.00029× 気 中 PCE濃 度 （mg/m3） ＋
0.00874 （r = 0.68）であった．TWA 5 ppm相当（34.5 mg/
m3）の濃度は作業前の全血中 PCE 0.250 mg/l，作業後の
全血中 PCE 0.325 mg/l，作業前の尿中 PCE 11.7 µg/l，作
業後の尿中 PCE 18.7 µg/lであった．
　韓国の金属の脱脂工程に従事する13人の男性労働者を
対象に， 8時間の作業中，呼吸域に装着した活性炭を 1
時間ごとに交換し，気中濃度の測定を行った22）．また金
曜日の作業開始前に血液を採取し，PCEを測定した．
PCE8hTWA濃度は平均±標準偏差 22.4±23.1 ppm（範囲 
0–61 ppm），全血中PCE濃度は平均±標準偏差0.85±0.72 
mg/l（範囲 0.2–2.5 mg/l）であった．PCE8hTWA濃度と
全血中 PCE濃度の関係は，全血中 PCE濃度（mg/l） = 
0.0258×気中 PCE濃度 （ppm） ＋0.277で，TWA 5 ppm相
当は全血中 PCE 0.406 mg/lであった．
　ブラジルのドライクリーニング24地点，電気メッキ工
場 1地点，研究機関 1地点，自動車塗料調合店 1地点の
計27地点のサンプル（女性22名，男性 3 名，年齢が
21–65歳）の環境中と呼気中の PCEを 8時間の勤務直後
に測定した23）．環境中の PCEの濃度の中央値は 0.09 ppm
（範囲は 0.002–0.5 ppm），呼気中の PCE濃度の中央値は 
0.05 ppm（範囲は 0.001–0.4 ppm）であった．従事中に呼
吸域で測定した気中 PCE濃度と呼気中の PCE濃度は良
く相関しており，ln（呼気中PCE濃度，μg/m3） = 1.091×
ln（気中 PCE濃度，μg/m3） －1.343 （r = 0.93）で，TWA 
5 ppm相当（34.5 mg/m3）は呼気 PCE 3.4 ppmであった．
　イタリアのモデナ地区にある21か所のドライクリーニ
ング店に 6か月以上勤務しているフルタイムの男性25名，
女性35名（18–70歳）の 8時間装着パッシブサンプラー
PCE濃度と作業後の呼気中 PCE濃度，作業後の尿中 PCE
濃度を測定した報告がある18）．呼気は 2つのバルブがつ
いた 34 cm3の一方向性のガラス管で採取した．環境中
PCE濃度は平均±標準偏差，2.5±2.7 ppm，中央値（範
囲）1.5 （0.01–12.5） ppm，呼気中 PCE濃度は平均±標準
偏差は 1.5± 1.5 ppm，中央値（範囲） 1.0 （0.01–5.4） 
ppm，尿中 PCE濃度は平均±標準偏差は8.4±11.7，中央
値（範囲）3.1 （0.1–40.0） µg/lであった．環境中 PCE濃
度と呼気中 PCE濃度の関係は，√呼気中 PCE濃度（mg/
m3） = 0.47×√気中 PCE濃度 （mg/m3） ＋1.13 （r = 0.66）
で，TWA 5 ppm相当は呼気中 PCE 2.1 ppmであった．環
境中 PCE濃度と尿中 PCE濃度の関係は，log10 （尿中
PCE濃度，µg/l） = 0.25×√気中 PCE濃度 （mg/m3） －
0.42 （r = 0.81）で，TWA 5 ppm相当は尿中 PCE濃度 
11.2 µg/lであった．
　米国の18名の女性ドライクリーニング従事者を対象と
した研究にて，8 h TWA（水，木曜日採取），呼気 PCE

（水－金曜の作業前と水－木曜の作業後に採取），血中の
PCE（木曜日の作業前に採取）を測定した報告がある24）．
平均±標準偏差と幾何平均±幾何平均標準偏差はそれぞ
れ PCE TWA 3.15±4.51と1.64±3.26 ppm，作業前血中
PCE 0.071±0.106と 0.037±0.033 mg/l，作業前呼気 PCE 
0.51±0.37と 0.35±2.65 ppm, 作業後呼気 PCE 1.21±0.87
と 0.87±2.51 ppmであった．TWAと呼気 PCE濃度との
関係のみが回帰式で示されており，当日の作業後呼気
PCE （ppm） = 0.042×BMI＋0.52×ln （PCE TWA, ppm） － 
0.46 （R2 = 0.61），翌 日 の 作 業 前 呼 気 PCE（ppm） = 
0.028×BMI＋0.15×ln （PCE TWA, ppm） －0.42＋0.15×
TWA採取日（木曜日）（R2 = 0.47）で，翌日の作業後呼
気 PCE （ppm） = 0.047×BMI＋0.66×ln （PCE TWA, ppm） 
－0.36 （R2 = 0.63）で，BMI 22を代入した場合，TWA 5 
ppm相当は当日の作業後呼気 PCE 1.3 ppm，翌日の作業
前 0.6 ppm，翌日の作業後 1.7 ppmであった．
　米国のドライクリーニングに従事する労働者195名（13
工場）を対象とし，連続勤務の初日と最終日以外に，勤
務開始から 3時間以上が経過した時点の呼気181サンプル
と，パッシブサンプラーにて採取した呼吸域の空気54サ
ンプルについての報告がある 25）．TWAの濃度範囲は 
0–138 ppm，呼気中PCE濃度範囲は 0–33 ppmであった．
TWAと呼気 PCE濃度との関係は，ln（呼気 PCE, ppm） = 
0.6716×ln （PCE TWA, ppm） ＋0.05202 （R2 = 0.751） で，
これに TWA 5 ppmを代入すると呼気 PCE 3.1 ppmであっ
た．
　イランの30名のドライクリーニングに従事する男性作
業者と同じ地区の10名の非曝露対照者の男性を対象（平
均年齢41歳，27–57歳，全員非喫煙者，プラスチック手
袋着用）にした調査にて，拡散サンプラーで採取した
PCE TWA濃度と同日の作業前と作業後の尿中の PCE濃
度を測定した26）．ドライクリーニング機の容量別（8，
12，18 kg）の PCE TWA濃度の平均±標準偏差は4.5±
2.0，7.4±2.4，17.5±2.9 ppm（対照群の PCE TWA濃度
は 0.8±0.3 ppm），尿中PCE濃度はそれぞれ作業前6.58±
2.49と作業後 18.0±7.28 µg/l，作業前14.2±4.40と作業後 
36.8± 12.5 µg/l，作業前 22.0± 6.85と作業後 63.6±
13.8 µg/lであった（対照群の尿中 PCE濃度は作業前0.35
±0.15と作業後 0.34±0.18 µg/l）．尿中 PCEと PCE TWA
濃度との関係は，尿中 PCE濃度（µg/l） = 0.5141×PCE 
TWA（mg/m3） ＋3.0794（r = 0.907; p < .0001）で，これ
にTWA 5 ppmを代入すると尿中 PCE 19.3 µg/lであった．

4．生物学的指標と健康影響との関係
　ベルギーの26名のドライクリーニングに従事する PCE
曝露労働者（24名女性， 2名男性）と性別，年齢，教育
歴がほぼ一致した33名の非曝露対照者（31名女性， 2名
男性）を対象とした調査で，環境中の PCE濃度，呼気，
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血液を採取した 16）．PCE TWAが 21 ppm（範囲 9–38 
ppm），作業前後の呼気 PCEの平均（範囲）が1.9 （0.1–
5.5） と5.1 （0.2–10） ppm，血中 PCEの平均（範囲）が0.4 
（0.1–0.8） と1.2 （0.4–3.1） mg/lであった．PCE曝露労働
者に，対照群と比較し尿生化学検査（アルブミン，β2ミ
クログロブリン，レチノール結合タンパク），血液生化学
検査（アルブミン，β2ミクログロブリン，グルタミン酸
ピルビン酸トランスアミナーゼ，γグルタミルトランス
アミナーゼ，クレアチンキナーゼ），の結果には群間の差
は見られなかった．精神運動検査の内，CFFと SRT検査
において群間で差が見られたが，いずれも PCE曝露群の
方が良い結果であった．以上から，著者らはこの濃度
（TWA 20 ppm）で 6年間曝露しても中枢神経，肝臓，腎
臓に悪影響は見られなかったと結論付けている16）．ただ
し，この研究の曝露群のPCE作業従事歴は平均6.4年（範
囲0.1–25年）であり，曝露歴が非常に短い方も含まれて
いるため，注意が必要である．
　ドライクリーニングに従事し，PCEの慢性曝露（平均
10年）がある50名の曝露群（男性 9名，女性41名）と年
齢・性をマッチさせた対照群50名の横断研究の報告があ
る27）．包含基準は，腎または全身疾患に罹患しておらず，
腎毒性の可能性のある薬剤の服用や化学物質への曝露の
ない人である．ただし，この研究ではアルコールの摂取
者が曝露群17人と対照群28人で異なっていた．曝露群の
PCE 4hTWA濃度の中央値は 15 ppm（範囲 微量（trace 
level） –85 ppm）であった．曝露群の全血中の PCEの濃
度は中央値が 0.143 mg/l（範囲 0.009–0.90 mg/l）であっ
た．尿中のアルブミン，トランスフェリン，刷子縁抗原
（BBA, HF5, BB50）と，血清中のラミニン断片，抗糸球
体基底膜抗体（この 2つの血清マーカーは38名の対照者
と37名の曝露労働者の結果）の濃度が曝露群で高かった．
また，尿中アルブミン，尿中 β2ミクログロブリン，尿中
レチノール結合蛋白，尿中トランスフェリン，尿中 IgG，
遠位尿細管で産生される Tamm-Horsfallグリコプロテイ
ン，尿中グリコサミノグリカン，尿中刷子縁抗原（BBA, 
HF5）と血中ラミニン断片について，カットオフ値を超
えた人の割合が曝露群で有意に大きく，PCE曝露が尿細
管（上皮膜成分）の変化と関連していると考えられた．
この研究では，作業サイクル又は季節変動を考慮して，
気中 PCEおよび血中 PCEは長い期間にわたって測定し
たとしており，気中濃度は勤務週にランダムに 4時間選
んで採取，血液に関しては，どの時点で採取したものか
不明である．
　ドライクリーニング店で PCEに曝露している60名の女
性（平均±標準偏差39.7±13.6歳，平均曝露期間10.1±9.2
年）と年齢・性がマッチした30名の溶剤曝露のない対照
群を対象にしたイタリアの調査の報告がある28）．この研
究の包含基準は，代謝性疾患や神経性神学的疾患がない

こと， 1日当たりのアルコール摂取量がエタノール 80 ml
未満であることであった．この両群では言語テスト
（WAIS）スコアに差は見られなかった．曝露群の TWA-
4hは中央値 15 ppm（範囲 1–67 ppm），血中 PCEは中央
値 145 mg/l（範囲 12–864 mg/l）であった．神経行動学
的バッテリー SPES（両手のフィンガータッピング，単純
反応時間，ヴィジランス，ストレス反応性）において，
曝露群の方がパフォーマンスが悪く，全ての反応時間が
遅かった．また，卵胞期の血清プロラクチン濃度が曝露
群 （n = 41，12.1±6.7 µg/l）の方が対照群（n = 23，7.4
±3.1 µg/l）に比べて高かった．ただし，曝露期間，気中
PCE濃度，血中 PCE濃度のいずれもパフォーマンス値や
プロラクチン濃度との関連は見られなかった．この研究
においては曝露中に断続的に採血を行っているが，他の
論文に比べて血中 PCEが極めて高く，単位が間違ってい
る可能性が考えられる．

5．測定対象物質
　吸収されたPCEの尿中のTCAへの排泄割合は < 1–3％
と小さく6, 12-15），呼気または血中の PCEを測定すること
が適切であるとされている13, 16, 20）．呼気の採取にはトレー
ニングが必要である上，国内での迅速な呼気 PCE測定が
難しいが，市販の検知管での測定が可能である．また，
尿への PCEの排泄は吸収された PCEの0.03％13）と非常に
わずかではあるが，ガスクロマトグラフ－電子捕獲検出
器等の高感度の機器であれば測定可能である．したがっ
て，作業開始前の全血中 PCEを第一選択とし，必要に応
じて呼気の PCE，尿の PCEを測定対象とする．

6．測定上の注意
a） 試料の採取時期：生物学的半減期が約 4日と長く，週
の後半にかけて蓄積していくことから週の後半の採
取が適切である．また，脂肪組織への分布（compart-
mentalisation）を含む PCEのトキシコキネティクスに
より曝露後 8時間以内は血中 PCEの変動が大きいこ
と12）を考慮すると，週の後半の作業開始前の採取が適
切である11, 16, 29）．呼気の採取については週の後半の作
業終了後に行う．終末呼気の採取方法については，
NIOSH Manual of Analytical Methods, 4th30）に準じ，作
業後速やかに PCEの汚染のない部屋に移動して行う．
まず通常の呼吸を 4回行った後 1回息を深く吸い，10
秒間息を止める．その後，前半の呼気は捨て，後半
の呼気を採取する．採尿も週の後半の作業終了後に
行う．ただし，作業終了後の尿中 PCE濃度は 1日の
（急性の）曝露を反映し，作業開始前の濃度は反復曝
露の（慢性の）曝露を反映しているとされている26）た
め，解釈には注意が必要である．

b） 保存：PCEはゴムや一部のプラスチック製品に吸着
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することが知られているため，これらの使用を避け
る．ロスを最小限に抑えるため，採取後速やかに（ 3
分以内）血液はヘパリン入りガラスチューブに，尿
についてはガラスチューブに移し，密閉し，冷蔵下
で保管する13）．これらの測定は 3日以内に実施するこ
とが望ましい．呼気については，テドラバッグなど
の不活性のサンプリングバッグに採取し， 4時間以
内に測定する11）．

c） 分析法：ガスクロマトグラフ法を用いる．検出器は
質量分析器の他，電子捕獲検出器，水素炎イオン化
型検出器での測定も可能であるが，前者 2種を推奨
する．尿については，感度が十分であることをよく
確認の上分析法を決定する．呼気については，水蒸
気が結果に影響する可能性があるため，測定前に緩
やかに加熱をすることが望ましい11）．

d） バックグラウンド濃度：ドライクリーニングがない
建物に居住の一般住民の血中 PCEの中央値（95％信
頼区間）は0.02（0.02–0.06）µg/l，他の文献において
も一般集団の中央値は 0.02–0.06 µg/lと報告されてい
る31）．呼気中PCE濃度は中央値 0.001 ppm程度32），尿
中 PCE濃度は中央値0.041 （範囲0.025–1.155） µg/l 33）

と報告されている．
e） 影響する因子：PCEの吸収量は脂肪量，除脂肪体重
に比例して増加する20）．CYPや GSTの一塩基多型で
代謝の遅いタイプの場合，濃度が高くなる可能性が
ある．その他，CYP発現に影響を及ぼす食事，アル
コールや薬物摂取と他の溶剤等への曝露，性別，疾
患の有無，年齢（呼吸数の増える高齢者）も影響を
及ぼす可能性がある34）．代謝の違いにより尿中 TCA
については，東洋人について白人よりも少ないとい
う報告がある35）．尿中 PCEについての報告はないが，
PCEが TCAに代謝されずに尿として出てくる可能性
も考えられる．

7．生物学的許容値の提案
　生物学的指標である血中の PCEと曝露濃度との関係に
関する報告はいくつかあり，許容濃度 5 ppmに相当する
血中 PCE濃度，終末呼気中 PCE濃度，尿中 PCE濃度を
検討した．曝露 8時間は血中濃度の変動が大きいため12）

週後半の作業前の採血が推奨されている11）．したがって，
作業開始前の血中 PCE濃度の報告値17, 22）を元に，週後半
の作業開始前全血中 PCE 0.3 mg/lを提案する．この濃度
では，対照群と比較し PCE曝露労働者に尿生化学検査，
血液生化学検査，精神運動検査，ピークフロー値の悪化
が見られなかったとの報告がある16）．一方，非常に低い
血中 PCE濃度といくつかの腎マーカーの早期変化27）や
ヴィジランス等の悪化36），視覚コントラスト感度低下37）

との関連を示唆する報告があり，注意が必要であるが，

これらの研究では十分な調整因子の考慮や，体内負荷を
正しく反映する試料採取がなされているとは言えなかっ
た．
　連続曝露がある場合は特に，最も体内負荷量を反映す
る血中 PCEの測定が第一選択であるが，作業中または作
業終了後の濃度の報告16, 18, 19, 24, 25）をもとに作業終了直後の
終末呼気中 PCEとして 3 ppm，作業終了後の濃度の報
告13, 17-19）をもとに，作業終了後の尿中 PCEとして 40 µg/l
をさらに提案する．

8．他機関の提案値
ACGIH BEI　終末呼気中 PCE　3 ppm　　作業開始前
　　　　　　（2008）　25 ppm相当
　　　　　　血中 PCE　　　　0.5 mg/l　作業開始前
　　　　　　（2008）　25 ppm相当
DFG BAT　　全血 PCE　　　　200 µg/l　作業終了
　　　　　　16時間後（2017）MAK 10 ppm相当
DFG EKA　　全血 PCE　　　　0.06 mg/l （21 mg/m3）
　　　　　　作業終了16時間後 （2017）
　　　　　　全血 PCE　　　　0.2 mg/l （69 mg/m3）
　　　　　　作業終了16時間後 （2017）
　　　　　　全血 PCE　　　　0.4 mg/l （138 mg/m3）
　　　　　　作業終了16時間後 （2017）
　　　　　　全血 PCE　　　　0.6 mg/l （206 mg/m3）
　　　　　　作業終了16時間後 （2017）
　　　　　　全血 PCE　　　　1.0 mg/l （344 mg/m3）
　　　　　　作業終了16時間後 （2017）

9．勧告の履歴
　なし（新設）
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発がん性分類（2025）の提案理由
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日本産業衛生学会

許容濃度等に関する委員会

水溶性コバルト （II） 塩
発がん分類第 2群 A

　日本産業衛生学会では，1995年に「コバルトおよびコ
バルト化合物（タングステンカーバイドを除く）」の発が
ん性分類を第 2群 Bとした．他方，IARCでは，2006年
に「硫酸コバルト等水溶性コバルト（II）塩」を，動物
に対する十分な証拠があることから，発がん性グループ
2Bに分類していたが1），近年，発がん作用機序の証拠が
出てきたことから，2023年に当該グループを2Aに変更し
た2）．このことから，産業衛生学会では，コバルト化合
物に含まれる，水溶性コバルト（II）塩の発がん性分類
を検討した．なお，水溶性コバルト（II）塩とは，水に
容易に溶解しコバルトイオン（Co2＋）を放出するコバル
ト化合物のことであり，塩化コバルト，硫酸コバルト，
酢酸コバルト，硝酸コバルト等が含まれる．
　ヒトにおける発がん性評価では，水溶性コバルト（II）
塩の影響を，酸化コバルトや金属コバルト等，他の形態
のコバルトの影響と区別して評価できる研究はない．
　動物発がんについては，GLP準拠で硫酸コバルトを吸
入ばく露（全身）した発がん性試験がある．Fischer 344/
Nラット，及び，B6C3F1マウス（ 1群：雌雄各50匹）
に，粉末状の硫酸コバルト（七水和物）を 0，0.3， 1，
3 mg/m3で 2年間（ 6時間／日， 5日／週）吸入ばく露
した結果，ラットでは雌の 1 mg/m3以上の群で，細気管
支－肺胞上皮腫瘍（腺腫，癌，腺腫又は癌）の発生率に
有意な増加を認め，雄の 3 mg/m3群で細気管支－肺胞上
皮腺腫又は癌の発生率に有意な増加が認められた．また，
雌の 3 mg/m3群の副腎髄質で良性の褐色細胞腫，良性又
は悪性の褐色細胞腫の発生率に有意な増加が認められた．
マウスでは，3 mg/m3群の雌雄で細気管支－肺胞上皮腫
瘍（腺腫，癌，腺腫又は癌）の発生率に有意な増加を認
め，雌では 1 mg/m3群でも細気管支－肺胞上皮腺腫又は
癌の発生率に有意な増加が認められた3）．
　他方，Wistarラット（雄 4週齢：各郡20匹）の腹壁に
塩化コバルト（生理食塩水に溶解）を皮下投与し（0，
4 mg/100 g体重を連続 5日間投与， 9日後に再度同じ処
理），その 8か月後，及び，12か月後に評価した試験で
は，両評価ポイントで，塩化コバルト投与群の皮下組織
に顕著な線維肉腫の形成が認められた（ 8か月後：対照
群：0/20匹，処理群：6/20匹・12か月後：対照群：0/20
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匹，処理群：8/20匹）．また，12か月後に評価した線維肉
腫を発生した 8匹のうち， 4匹は注射部位から離れた場
所に線維肉腫を発症しており，これらの腫瘍は注射部位
近くで発生したものよりも多形性が高かったとされる4）．
　水溶性コバルト（II）塩の発がん作用機序に関して，水
溶性コバルト（II）塩にばく露したヒトに関する知見は
存在しないが，ヒト初代細胞を含めた in vitro実験及び動
物実験では，以下が報告されている2）．
　水溶性コバルト（II）塩のヒト細胞における遺伝毒性
について，ヒト初代細胞（末梢血リンパ球，皮膚線維芽
細胞，気管支上皮細胞等）に加え，各種ヒト正常・がん
細胞株に塩化コバルト作用により DNA損傷（鎖切断や
塩基酸化損傷），及び，姉妹染色分体交換，小核，異数性
といった染色体の数的・構造的異常を誘発することが一
貫して示されている．
　動物に対する水溶性コバルト（II）塩の遺伝毒性試験
では，マウス（一群雄： 5匹）に塩化コバルト（六水和
物）を経口投与（20 mg/kg体重）した試験において，投
与6–24時間後にマウス骨髄細胞に染色体異常及び倍数性
異常の誘導が確認されている．同じくマウス（一群雄：
5匹）に塩化コバルトを腹腔内投与（11.25 mg/kg体重）
した試験では，24時間後に骨髄細胞に小核が誘発される
ことが確認されている．塩化コバルトをラットに飲水投
与した試験では，ラットの肝細胞に DNA鎖切断（一群
雄： 8匹，摂取量：10.37±0.38 mg/日／匹・ 4週間），
骨髄細胞に小核（一群雄： 8 匹， 7 日間最大推定摂取
量：36 mg/kg体重），腎細胞に塩基酸化損傷（一群雄：
10匹，300 mg/lを 4週間摂取）が誘導されることが示さ
れている．さらに，ラット（一群雌雄：12匹）に酢酸コ
バルトを腹腔内投与し（50，100 μmol/kg体重）， 2日後
または10日後に各種臓器中の8-oxo-dG等塩基酸化損傷量
を定量した試験では，特に肝臓及び腎臓において，用量
及び日数依存的に顕著な酸化損傷量の増加が認められて
いる．
　動物細胞を使用した水溶性コバルト（II）塩の各種遺
伝毒性試験では，陰性／陽性結果が混在しているものの，
塩化コバルト作用が DNA損傷，染色体異常，遺伝子変
異を示すことが一定数報告されている．動物細胞を使用
した形質転換試験では，塩化コバルト及び硫酸コバルト
共に，一定数の陽性結果が認められている．細菌（サル
モネラ菌等），ショウジョウバエ，植物（タマネギ等）を
使用した各種遺伝毒性試験においても，塩化コバルト及
び硫酸コバルト共に，一定数の陽性結果が認められてい
る．また，DNA 損傷修復に影響，又は，ゲノム不安定性
を引き起こすメカニズムの一部として，コバルトイオン
が無細胞系においてDNA塩基と結合することやDNA損
傷応答酵素と結合することが示されている．ヒト初代細
胞を含む各種細胞株に対しては，コバルトイオンがトポ

イソメラーゼ IIαの阻害，各種DNA損傷応答酵素の機能
低下，DNA複製における忠実度の低下等を引き起こすこ
とが示されている．
　その他，水溶性コバルト（II）塩は，以下記載の発が
ん性物質の主要な特徴を示すことが報告されている．
　酸化ストレスの誘導については塩化コバルトがヒト初
代細胞（末梢血リンパ球，皮膚微小血管内皮細胞，肺胞
上皮細胞等）に加え，各種ヒト正常・がん細胞株に細胞
内活性酸素種量を増加させるという一貫した結果が存在
する．また，複数の動物種（ラビット，ラット，マウス，
モルモット）の様々な臓器に酸化ストレスを誘導するこ
とが，各種酸化ストレスマーカーを使用し多角的に示さ
れている．
　炎症応答については塩化コバルトが，ヒト初代細胞
（胎盤細胞，滑膜線維芽細胞，骨芽細胞等）及び各種ヒト
正常細胞株に，炎症性サイトカインや炎症関連酵素の発
現誘導を促すことが一貫して示されている．動物試験
（マウス，ラット，ウサギ）では，塩化コバルト，硫酸コ
バルト共に，吸入ばく露，または，飲水投与において，
咽頭，鼻，肺，腎で炎症が惹起されること，及び炎症性
サイトカイン等各種炎症マーカーの誘導がなされること
が示されている．
　免疫抑制作用については塩化コバルトが単離ヒト末梢
血リンパ球にアポトーシスを誘導することが複数の研究
で示されている．動物実験では，塩化コバルトを摂餌投
与したラットで甲状腺重量が減少することが示されてい
る（肝，腎等非リンパ組織には影響なし）．また，塩化コ
バルトはマウス単離マクロファージの Toll様受容体を減
少させることが示されている．
　遺伝子発現等エピジェネティックな変化については塩
化コバルト及び硫酸コバルトが，各種正常ヒト細胞株及
びヒトがん細胞株に細胞増殖因子の誘導，生存シグナル
経路の活性化を促すことが複数の研究で報告されている．
トランスクリプトーム解析においても，酸化ストレス，
炎症，細胞生存，細胞増殖，エネルギー代謝等に関連す
る遺伝子が発現することが示されている．動物実験では，
塩化コバルトばく露により，ウサギの肺胞上皮細胞，
ラットの腎，肝，膀胱上皮細胞の増殖（組織障害に対応
する再生）が示されている．硫酸コバルトでは肺胞上皮
の過形成，非定型腺腫性過形成，鼻腔呼吸上皮過形成，
扁平上皮化生，及び，喉頭扁平上皮化生が報告されてい
る．
　以上，水溶性コバルト（II）塩のヒト発がん性に関す
る疫学情報はないが，動物実験では，GLP準拠で実施さ
れた吸入ばく露による長期発がん性試験において，細気
管支 -肺胞上皮癌・腫瘍等を引き起こすこと，また，皮
下投与試験において，投与部に線維肉腫を形成すること
が示されており，水溶性コバルト（II）塩の動物に対す
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る発がんの証拠は十分にあると考えられる．発がん作用
機序の検証では，慣習的に溶解度が大きい塩化コバルト
が多用される傾向にあるが，作用機序としてはコバルト
イオンが作用していることが重要であると考えることが
できる．この点において，水溶性コバルト（II）塩は，特
に，ヒト末梢血リンパ球，ヒト皮膚線維芽細胞，ヒト気
管支上皮細胞等のヒト初代細胞に遺伝毒性，酸化ストレ
ス，炎症，免疫抑制作用，エピジェネティックな変化等
を誘導することが一貫して報告されており（その他，ヒ
ト培養細胞株及び動物においても同様），発がん作用機序
の面から水溶性コバルト（II）塩がヒト発がん物質とし
ての重要な性質を示す強い証拠があると考えられる．こ
れらのことを総合的に勘案し，水溶性コバルト（II）塩
について，発がん性分類第 2群 Aを提案する．

勧告の履歴
2024年（改正案）：水溶性コバルト（II）塩 発がん性分類
第 2群 A
1995年（新設）：「コバルトおよびコバルト化合物（タン
グステンカーバイドを除く）」 発がん性分類第 2群 B
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2 -ブチル -1,2-
ベンゾチアゾル -3 （2H） -オン
（2-ブチルベンゾ ［d］

イソチアゾール -3 （2H） -オン）
C11H13NOS

［CAS No. 4299-07-4］
感作性分類　皮膚第 2群

　2-ブチル -1,2-ベンゾチアゾル -3 （2H） -オン （BBIT） 
は，他のイソチアゾリン系化合物と同様に，切削油，壁
紙用接着剤，洗剤，皮革，ゴム，エポキシ樹脂，シリ
コーンシーラントなど，さまざまな製品に幅広く防腐剤
あるいは防カビ剤として使用されている1）．
　35歳の Computer Numerical Control（CNC）オペレー
ターの男性が，外来受診の 5か月前より手指の湿疹を発
症した．両側の第 2，3指に病変が出現していた2）．この
男性は現在の仕事には 3年前より従事しているが，それ
以前にも同様の仕事に従事していた．この病変は，休暇
などで仕事を離れると軽快し，仕事に戻ると数日のうち
に再発した．金属，冷却液の成分，などの標準シリーズ
の物質，およびこの男性が使用している切削油について
パッチテストが実施された．その結果，切削油のみ陽性
を示した．また，製造元よりこの切削油の成分として，
5種類の物質（1-phenoxy-2-propanol, 1-amino-2-propanol, 

2-amino-2-methylpropanol,N-methyldiethanolamine, BBIT）
が含まれているという情報が提供された．これらの物質
のうちで，BBITのみがパッチテストにて陽性を示した．
また，他のチアゾリン系防腐剤である，5-クロロ -2-メ
チル -4-イソチアゾリン -3-オン （MCI），2-メチル -4-イ
ソチアゾリン -3-オン （MI），これらの混合物 （MCI/MI），
1,2-ベンゾチアゾリン -3-オン （BIT），2-n-オクチル -4-
イソチアゾリン -3-オン （OIT）は，いずれも陰性を示し
た2）．
　アトピーがあり金属加工工程に従事している44歳の男
性が， 6か月前より続いている手指の湿疹のため皮膚科
外来を受診した3）．診察時には両側の第 2，3，4指の背
側に鱗屑，乾燥，亀裂がみられた．この湿疹は，休暇が
あると消失し，仕事を始めると数日のうちに再発した．
この男性は，2007年より金属加工会社に勤務し，フライ
ス盤を使用していた．年 2回フライス盤のメンテナンス
の際に切削液の交換を行っていた． 1年前に新しい切削
液に変更になったが，その成分の中には，高純度鉱油，



産衛誌 67 巻，2025 247

界面活性剤，腐食防止剤，安定剤が含まれており，チア
ゾリン系防腐剤であるBBITも含まれていた．カバーオー
ル，マスク，安全靴は着用していたが，手袋は，切削油
で濡れてしまうという理由で使用していなかった．
　標準シリーズの物質と切削油についてパッチテストを
行った結果，切削液の10％溶液にのみ陽性を示した．そ
こで，切削液に含まれている可能性のある感作性物質に
ついてパッチテストを行った．その結果，MCI/MI，MI，
BIT，OIT，モノエタノールアミン，ジエタノールアミ
ン，トリエタノールアミンのいずれにも陰性であったが，
BBITに陽性を示した．一方，20人の健康なボランティア
は BBITに対するパッチテストにおいて全員陰性であっ
た3）．
　研削盤のオペレーターとして36年間従事してきた男性
が， 1年半前から両側性の強いかゆみを伴う手の湿疹を
発症した4）．切削液を変更してから間もなく発症してい
る．作業の都合で手袋は着用していなかった．湿疹は，
休暇があると 1週間以内に軽快し，仕事に戻ると2–3日
で再発した．湿疹は，左手指の背側が主で，右手指も軽
度に出現しており，手掌及び指腹には出現していなかっ
た．研削工程の中では，金属片を持ちながら，左手指を
切削油に浸していた．ヨーロッパ標準シリーズ，防腐
剤シリーズ，切削油シリーズについてパッチテストを
行ったが，すべて陰性であった．しかしこの男性が持参
して来た切削油を用いた Repeated Open Application Test
（ROAT）では， 4日目に明らかな陽性を示した．
　その後受け取った安全データシートを精査したところ，
新しい成分として BBITが含まれていることが判明した．
そこで製造元に BBITの提供を依頼し，様々な濃度の
BBIT溶液を入手した．これらについてパッチテストを行
い，0.005％と0.05％の BBIT溶液が陽性を示した4）．
　最近，Obermeyerら1）は，2022年から2023年に外来で経
験した，金属加工工程に従事し BBITによる接触皮膚炎
を発症した 4人の男性の症例を報告している．作業内容
の詳細は記述されていないが， 2 人が CNCオペレー
ター， 1 人が機械調節担当者， 1 人が cutting machine 
operatorであった． 4人とも0.05％ BBIT溶液に陽性を示
した． 1人は OITに，もう 1人は BITにも陽性を示した
が，いずれも交叉反応の可能性は低いと考えられた1）．
　動物試験については，Guinea Pig Maximization Testで
陰性 5）あるいは弱い陽性 6）と報告され，Murine Local 
Lymph Node Assayでは陰性7）と報告されている．
　以上のように，複数の施設から BBIT陽性を示す接触
皮膚炎の症例が報告されていることより，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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リチウムおよびリチウム化合物
Li

［CAS No. 7439-93-2］
生殖毒性分類第 1群

　リチウム金属の生殖毒性に関する情報は得られていな
い．しかし，炭酸リチウムについては耐熱陶器やリチウ
ム電池原料のほか医薬（躁病・躁状態治療剤）としての
用途があり，我が国の炭酸リチウム製剤の医薬品インタ
ビューフォームではヒトで心臓奇形の発現頻度の増加が，
また動物実験（ラット・マウス）で催奇形性作用が報告
されている．EUでは炭酸リチウム，塩化リチウム，水
酸化リチウムについて水溶液中でリチウム陽イオン
（Li＋）と対応する陰イオン（CO3

2－, Cl－, OH－）に解離
し，その毒性はリチウムイオンに依存するとして，これ
ら 3物質を纏めて EU調和分類（CLH）生殖毒性1Aと提
案している1）．本提案書ではリチウムおよびリチウムイ
オンを生じるリチウム化合物として生殖毒性分類を行う．

ヒトに対する影響
　リチウムがヒトの性機能や受胎能に及ぼす影響として，
炭酸リチウム治療を受けた男性患者の中に，性欲減退や
勃起不全を訴えた例2）や，精子生存率の低下がみられた
例3）が報告されている．また，リチウムがヒトの発生・
発育に及ぼす影響としては，妊娠第 1三半期中にリチウ
ム治療した女性から生まれた子供の心臓奇形の発生増加
リスクが古くから議論されてきた．
　Yacobiら4）は，1969年から2005年の間に公表されたヒ
トの研究の中からリチウムの催奇形性および胚毒性を取
り扱った24例のケースレポートを分析し，そのうちの 9
例がリチウム単独治療した妊婦から生まれ（ 1例は死
産），残りの15例は他の薬剤を併用していた．リチウム単
独治療の妊婦から出生した 8例中 2例が心臓奇形（エブ
スタイン奇形，動脈管開存症）を有し，他の薬剤併用の
妊婦から出生した15例では 3例が心臓奇形（動脈管開存
症 2例，三尖弁逆流 1例）を有していたと報告している． 
Patornoら5）による2000年から2010年の間に出産しMedic-
aidに登録された1,325,563名の妊婦のコホート研究におい
ては，その中の663名が妊娠第 1三半期中にリチウム治療
をし，そのうちの16例（2.41％）の幼児に心臓奇形がみ
られた．リチウム治療をしていない1,322,955名では
15,251例（1.15％）に心臓奇形がみられた．その相対危険

度は1.65（95％ CI: 1.02–2.68）であった．さらに，妊娠
第 1三半期の炭酸リチウム製剤の服用量と心臓奇形発生
のリスク比は，600 mg/day以下で1.11（95％ CI: 0.46–
2.64），601–900 mg/day で 1.60（95％ CI: 0.67–3.80），
900 mg/day以上で3.22（95％ CI: 1.47–7.02）であり用量
に依存して上昇していた．また，右心室流出路の閉鎖障
害の発生はリチウム曝露児0.60％，非曝露児0.18％，その
相対危険度は2.66（95％ CI: 1.00–7.06）であった．なお，
妊娠第 1三半期にリチウム治療した妊婦には流産が多く
みられ，奇形発生率に影響している可能性が指摘されて
いる．Poelsら6）によるオランダの双極性障害コホート研
究では双極性障害443例を調査し，リチウム治療を受けた
77例では16例（20.8％），リチウム治療を受けていない
366例では40例（10.9％）に流産がみられた（OR: 2.14，
95％ CI: 1.13–4.06）．患者の年齢や流産回数により補正
さ れ た OR は 2.94（95％ CI: 1.39–6.22）で あ っ た．
Fornaroら7） によるメタ分析では，妊娠第 1三半期のリチ
ウム曝露は曝露を受けていないグループと比較した場合，
自然流産のリスクが上昇した（OR: 3.77，95％ CI: 1.15–
12.39）と報告している．リチウムが母乳を介して乳児に
移行し影響を及ぼすことも確認されている．Tunnessen
ら8）は，リチウム治療した母親から母乳栄養を受けた乳
児にチアノーゼ，心電図の変化，フロッピーマッスルと
いった症状がみられたが，これらは母乳停止後には正常
に回復したと報告している．

動物に対する影響
　動物の性機能や受胎能に関する研究報告として，雄
Wistarラット（20匹／群）に炭酸リチウムを 0，500，
800，1,100 mg/kg diet（0，3.8，6.0，8.3 mg Li/kg bw/

dayに相当）の用量で90日間混餌投与し，投与終了時お
よび投与終了から30日間の休薬期間後に無処置の雌と交
配させた結果，両時点ともに 800 mg/kgから妊娠率の低
下が認められた．さらに同用量から精巣や副生殖腺重量
の低下，精子数の減少，精巣病変などが観察された9）．動
物の発生・発育に関する研究報告として，妊娠 ICRマウ
ス（15–20匹／群）に炭酸リチウムを 0，200，465 mg/
kg bw/day（0，37.57，87.36 mg Li/kg bw/dayに相当）の
用量で妊娠6 –15日に強制経口投与して胎児の検査をした
結果，465 mg/kgの胎児には胚吸収・死亡率の上昇およ
び口蓋裂の発生率増加がみられた10）．また，妊娠Wistar
ラット（11–20匹／群）に炭酸リチウムを 0，50，
100 mg/kg bw/day （0，9.4，18.79 mg Li/kg bw/dayに相
当）の用量で，妊娠6 –15日に強制経口投与した結果，
100 mg/kgに着床数と生存胎児数の減少，胎児重量の低
下，および胎児骨格異常の増加がみられた11）．

　以上，リチウムはヒトや動物に生殖毒性を有し，特に
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ヒト胎児の催奇形性作用については十分な証拠があるこ
とから，リチウムおよびリチウム化合物を生殖毒性分類
第 1群として提案する．

最大許容濃度
日本産業衛生学会：水酸化リチウム
　　　　　　　　　1 mg/m3（1995年）
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