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許容濃度の暫定値（2021）の提案理由

2021年 5月18日
日本産業衛生学会

許容濃度等に関する委員会

アセトアルデヒド（Acetaldehyde）
CH3CHO

［CAS No. 75-07-0］
最大許容濃度　10 ppm（18 mg/m3）

発がん性分類　第 2群 B

別名：エタナール，酢酸アルデヒド，エチルアルデヒド
（ethanal; acetic aldehyde; acetylaldehyde; ethylalde-
hyde; diethylacetyl）

本提案は飲酒による影響は含めない．

1．物理化学的性質ならびに用途
　アセトアルデヒドは分子量44.05，比重0.78，蒸気圧 
101 kPa（20℃），沸点20.2℃，融点－123℃（ICSC），引
火点－38℃（ICSC），強刺激臭の無色透明な液体（酸性）
で，水および多くの有機溶剤によく溶ける1）．
　主として，塗料などで使用される酢酸エチルの合成原
料として利用されるほか，種々の化学合成における中間
原料，防腐剤，溶剤，還元剤，医療用として，また合板
の接着剤としてホルムアルデヒドの代替品としても使用
されている．日本における生産量は約88,500トン／年で
あった2）．また，野菜，果実，チーズなど天然食品中に
も認められ，香料としても使用されている．欧米では清
涼飲料，キャンディなどに添加されており，日本でも
2006年から香りをつける目的で食品へ添加することが認
められている．車の排気ガスやたばこの煙にも含まれて
いる．以前はアセトアルデヒドの製造は，水銀触媒を用
いてアセチレンを水和し，ビニルアルコール経由で合成
する方法が用いられ，製造過程でメチル水銀が副生され，
排水として川や海へ排出され，水俣病の原因となった．
現在の主な製法は水銀を使用せずエチレンを酸化（ワッ
カー酸化）して生産されている．

2．吸収，分布，代謝，蓄積，排泄
　アセトアルデヒドは，経消化管，経気道，経皮吸収さ
れる3）．雄Wistarラットに 20 mMアセトアルデヒドを経
口的（5 ml）または経肛門的（3 ml）に注入した後， 0，
5，15，30分に門脈および大腿静脈血中のアセトアルデ
ヒドを測定した．アセトアルデヒドは胃からも大腸から
も吸収されること，大腿静脈の検出濃度は非常に少なく，
大部分が肝で代謝されることが明らかにされた4）．

　ヒトのボランティア 8 名を用いた経気道曝露実験
（0.1～0.8 μg/ml）によれば，曝露量の45～70％が気道中
に保持された5）．雄 SDラットに2.5％のアセトアルデヒ
ド水溶液約 400 mlを 71 lの容器内に 1 l/minの流速でガ
ス化させ 1時間吸入曝露した（濃度は 1～20 mM）．アセ
トアルデヒドは血液（1,210 nmol/ml），肝臓（55 nmol/
g），腎臓（213 nmol/g），脾臓（183 nmol/g），心筋（277 
nmol/g），骨格筋（345 nmol/g）に分布していたが，代謝
がはやく，吸入曝露停止とともに速やかに消失した6, 7）．
また，アセトアルデヒドは正常の非曝露者の血中にも見
いだされ，その報告値は 57 μg/l 8）から 600 μg/l 9）と広範
囲に分布している．
　体内に吸収されたアセトアルデヒドは速やかに主とし
て NAD＋依存性アセトアルデヒド脱水素酵素（ALDH）
により酢酸へと酸化され，最終的には二酸化炭素と水に
分解される10）．アセトアルデヒドの酸化は主として肝で
行われるが，血球やそのほかの組織でも行われる11）．
ALDHのうち，ミトコンドリアに存在するALDH2のKm
値が最も低く，主要代謝酵素である．ALDH2には遺伝子
多型が報告されており，代謝活性が高い ALDH2*1と不活
性型の ALDH2*2が存在する．日本人では約 40％が
ALDH2*2を保有している． 2つの遺伝子型が存在するこ
とから表現型として，活性の高い ALDH2*1/*1，中間活
性の ALDH2*1/*2，不活性の ALDH2*2/*2が存在する．そ
れぞれの表現型での肝臓ミトコンドリア分画でのアセト
ア ル デ ヒ ド 代 謝 活 性（nmol/min/mg protein）は，
ALDH2*2/*2では検出されず，ALDH2*1/*2 は1.2±0.2と
2.7±2.3，ALDH2*1/*1 は12.3±1.7と35.0±5.7と報告され
ている12, 13）．
　ウサギにアセトアルデヒド水溶液（0.5～ 5％）を静脈
内投与した実験で，血中や組織にアセトアルデヒドが残
存していなかったことから 7～10 mg/minで代謝・排泄
されたと考えられた14）．Wistarラットに50％アセトアル
デヒド水溶液 0.7 ml（6.2 mmol）を腹腔内投与した実験
で，24時間尿において，チオエーテル濃度（Thioether 
concentration）が対照群の約2.6倍に増加した15）．雄イヌ
（mixed-breed dog） 6匹にアセトアルデヒド 600 mg/kg体
重（4.9～10.9 g）を胃管チューブから投与した実験で，
自発的排尿による尿の収集で尿中のアセトアルデヒドは
ほとんど認められなかった（投与量の0.02％未満）16）．

3．ヒトに対する影響
3.1　急性毒性／刺激性
　アセトアルデヒド蒸気は咳，鼻・喉・眼に灼熱痛を引
き起こし，皮膚への長時間の曝露により紅斑ややけどが
引き起こされる17）．
　アセトアルデヒド 50 ppm×15 minの曝露により，鼻を
含む呼吸器への刺激作用は認めなかったが，被験者（男
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女12名）のうち多く（何名かは不明）に軽度の眼に対す
る刺激（eye irritation）を認めた18）．ドイツにおいて20人
の健康な男性（20～35歳：非喫煙者）に，アセトアルデ
ヒド 50 ppm×4 hrの曝露により，頭痛，めまい，疲労
感，痛み，目・鼻の刺激症状などや鼻上皮細胞の IL-1β，
IL-6，IL-8，TNFα，MCP-1，Cox-1,2の mRNA発現量に
非曝露時との差を認めなかった．しかし，気道に吸入さ
れた外界の異物を除去する役割を持つ粘液線毛輸送機能
時間の延長をわずかに認めた（p＝0.02）が，クロスオー
バーデザインのため前の実験の影響の可能性を考慮し，
最初の実験のみで比較したところ粘液線毛輸送機能時間
に有意な差は認められなかった19）．14人の男性（18～45
歳）全員に 134 ppm×30 minの曝露により，全員が軽度
の呼吸器刺激症状を認めた20）．また，200 ppm×15 minの
曝露により，一過性の結膜炎が認められた17）．
　アセトアルデヒドの偶発的な曝露により，頭痛，昏睡，
目，皮膚，呼吸器，喉の刺激，気管支炎，肺水腫，運動
麻痺，死亡などがみられた21）．
3.2　慢性毒性／発がん性
　アセトアルデヒド類を使用している工場従業員に1967
年から1972年にかけて発生した 9例の悪性腫瘍が報告さ
れている22, 23）．これら腫瘍の内訳は 5例が肺がん（気管
支由来）， 2例は口腔がんであり，他の 2例は胃および大
腸がんである．これら 9例すべて喫煙者であった．発生
頻度に関する情報，曝露状況，曝露濃度等の情報は報告
されていない．
3.3　感作性
　気管支喘息患者はアセトアルデヒドのエアロゾル吸入
により気管支収縮が誘発されやすいことが報告されてい
る24-30）．実際，アセトアルデヒド吸入負荷により一秒量
（FEV1）が20％低下する濃度（PC20）の幾何平均値は，
喘息患者16名で 35.5 mg/ml，アレルギー性鼻炎患者43名
で 67.6 mg/ml，健常対照群19名では 80 mg/mlであっ
た 29）．この時，ネブライザ 5 l air/分 2 分間（2.5–80 
mg/ml）でアセトアルデヒド溶液の出力は 0.16 ml/分で
あった．したがって，アセトアルデヒド溶液（2.5～80 
mg/ml）の吸入濃度は，空気中の濃度の 80～2,560 mg/m3

に相当する．観察された喘息患者のアセトアルデヒド濃
度の幾何平均は約1,136 mg/m3（約629 ppm），アレルギー
性鼻炎患者の幾何平均は約 2,166 mg/m3（約1,200 ppm），
健常対照群は 2,560 mg/m3（約 1,418 ppm）に対応する．
この条件を元に他の日本人や白人の喘息患者を対象とし
た複数の研究24-28, 30）での PC20のアセトアルデヒド濃度を
推定したところ，幾何平均値は 286～692 ppmであった．
このうち，白人喘息患者61名を対象とした研究28）ではア
セトアルデヒド吸入による PC20の幾何平均値は 293 ppm
であり，最低値 59 ppm～最大値 1,200 ppmと個人差が大
きかった．Takaoらは日本人喘息患者に経口エタノール

負荷（10％のアルコールを 300 ml：30 gエタノール）に
よる誘発試験実験を行い，FEV1 が 5％以上低下する患者
を観察した．低下者は ALDH2*1/*1群が19％（3/16），
ALDH2*1/*2群が71％（10/14），ALDH2*2/*2群が100％
（2/2）であった31）．Fujimuraらは10名のアルコール性気
管支収縮反応性の患者と16名のアルコール耐性喘息患者
を対象としてアセトアルデヒドに対する PC20を調査し
た．アルコール感受性群は 21.0 mg/ml（推定 327 ppm32））
で，アルコール耐性群（31.7 mg/ml（推定500 ppm32）））
に比べ有意に低かった27）．これらの報告は，アセトアル
デヒドによる気管支感作性はALDH2遺伝子多型の影響を
受けることを示す．皮膚への長時間の曝露により紅斑や
やけどが引き起こされること報告されているが17），感作
性の報告は調査した範囲内ではない．

4．動物に対する影響
4.1　急性毒性
　経口 LD50 はマウスで 1,230 mg/kg，ラットで 660–
1,930 mg/kg，吸入 LC50 はラット 4 時間で 13,100 ppm
（24 g/m3），30分で 20,200 ppm（37 g/m3），ハムスター 4
時間で 17,000 ppm（31 g/m3）であった33）．
4.2　亜急性毒性
　ICRマウスにアセトアルデヒド 0，180 ppm×3 hr/d×
5 d吸入曝露実験（各群191，193匹）を行った．180 ppm
群で肺胞マクロファージのバクテリア細菌活性が11.2％
減少（各群23 –24匹）したが，連鎖球菌感染による死亡
率に差はみられなかった34）．
4.3　慢性毒性
　雌雄Wistarラットにアセトアルデヒドを 0，400，
1,000，2,200，5,000 ppm×6 hr/d，5 d/wk×4 wk 吸入曝
露実験（各群10匹）を行った．400 ppm以上で雌雄とも
鼻粘膜の変性，1,000 ppm以上で雄体重増加抑制，2,200 
ppm以上で鼻粘膜の過形成，異形成，死亡率の増加が認
められた35）．
　雄Wistarラットにアセトアルデヒドを 1） 0，150，
500 ppm×6 hr/d，5 d/wk×4 wk， 2） 0，150，500 
ppm×断続 6 hr（3 hr曝露，1.5 hr曝露）/d，5 d/wk×4 
wk， 3） 0，110，500 ppm×断続 6 hr（1.5 hr休止，5 
min高濃度（ 6倍）曝露×2）/d，5 d/wk×4 wk吸入曝露
実験（各群10匹）を行った． 1）～ 3）の 500 ppm群で
鼻腔嗅上皮の変性， 3）で興奮，体重増加抑制が認めら
れた36）．
　雄Wistarラットにアセトアルデヒドを 0，243 ppm×8 
hr/d，5 d/wk×5 wk吸入曝露実験（各群12匹）を行った．
243 ppmで鼻腔嗅上皮の過形成，鼻粘膜の炎症，遠位気
道の損傷，残気量の増加が認められた37）．
　雄 F-344ラットにアセトアルデヒドを 0，50，150，
500，1,500 ppm×6 hr/d，5 d/wk×最大 13 wk（65 d）吸
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入曝露実験（各群12匹）を行った．150 ppm以上の曝露
で，鼻腔嗅上皮の変性が鼻先側（Level II）150 ppm以上
で12/12，奥側（Level III）150 ppm 0/12，500 ppm 4/12，
1500 ppm 12/12，鼻腔嗅上皮の空胞変性はLevel IIIで 150 
ppm 12/12，500 ppm 7/12，1,500 ppm 0/12，Level IV
（篩骨洞付近）で 150 ppm 4/12，500 ppm 5/12，1,500 
ppm 5/12であった．50 ppm及び対照群ではすべて0/12で
認められなかった．また，1,500 ppmでは鼻腔嗅上皮細
胞増殖が認められた．呼吸上皮では 500 ppm以上で過形
成，扁平上皮化生，1,500 ppmで炎症が認められた38）．ア
セトアルデヒドの NOAELは 50 ppmと考えられる．
　雌雄ハムスター（Syrian golden hamster）に 0，390，
1,340，4,560 ppm×6 hr/d，5 d/wk×13 wk吸入曝露実験
（雌雄各群10匹）を行った．1,340 ppm以上で気管上皮の
過形成，雄腎臓重量増加，4,560 ppmでは，成長遅延，目
鼻刺激症状，心臓・腎臓重量増加，気管の壊死，炎症性
変化（特に気道上部）が認められた39）．
4.4　発がん性
　雌雄 Wistarラットにアセトアルデヒド 0，750，
1,500～1,000，3,000～1,000 ppm×6 hr/d，5 d/wk×52 wk
吸入曝露実験（20週以降は最大 1,000 ppm）を行った．雌
雄 750 ppm以上で鼻腔のがん腫（上皮内がん，扁平上皮
がん，腺がん）が認められた40-42）．
　雌雄ハムスター（Syrian golden hamster）にアセトアル
デヒド 0，2,500～1,650 ppm×7 hr/d，5 d/wk×52 wk吸
入曝露実験を行った．鼻腔・喉頭がん（扁平上皮がん，
腺がん）が認められたが，気管以下の深部呼吸器にはが
ん病変は認められなかった43）．
4.5　遺伝毒性
　マウス及びハムスターにアセトアルデヒドの腹腔内投
与実験において，骨髄細胞で姉妹染色分体交換（SCE）
の頻度の増加が認められた44, 45）．in vitroにおいて，マウ
スリンフォーマ L5178Yにおいて遺伝子突然変異46），SD
ラット初代皮膚線維芽細胞に染色体異常，小核の誘発47），
ヒトリンパ球においても用量依存性のある遺伝子突然変
異，SCE，染色体異常の誘発が認められた48-52）．
4.6　感作性
　雄モルモット（Hartley strain）に31.3，62.5，125，250 
mMのアセトアルデヒドを経気道的に曝露した結果，125 
mM以上で用量依存的に気管支収縮（pressure at airway 
opening）を誘発した53）．また，ヒスタミン H1拮抗薬の
ジフェンヒドラミンの事前投与により気管支収縮は認め
られなかった．
　皮膚感作性に関する報告は調査した範囲内ではない．

5．許容濃度の提案
　アセトアルデヒドは刺激性があり， 2種類以上の動物
種で鼻腔・呼吸器の発がんを認める．十分なヒトの疫学

的情報はないが，動物実験（NOAEL 50 ppm）やヒトの
曝露情報（50 ppmで一部眼刺激あり）から得られた知
見，さらにアセトアルデヒド代謝が遷延する ALDH2*2を
日本人の約40％が保有しており，アセトアルデヒドによ
るFEV1 低下が敏感であることも考慮すべき点である．こ
れらを総合すれば，眼・上気道への刺激作用がないと思
われる濃度を許容濃度として採択するのが妥当であると
考えられる．眼・上気道の粘膜刺激作用は短時間曝露で
も生じると考えられるため，常時一定以下に保つべき値，
すなわち最大許容濃度が考えられるべきである．
　ヒト NOAEL 50 ppm 18, 19），ラット鼻腔嗅上皮変性
NOAEL 50 ppm38）及び ALDH2*2/*2の低感受性12, 13, 27, 31）か
ら不確実係数 5とし，最大許容濃度 10 ppmを提案する．

6．他機関の提案値
ACGIH: TLV Ceiling 25 ppm, which should not be 
exceeded at any time
DFG: MAK 50 ppm 2008年
OHCOW: OEL TLV Ceiling 25 ppm 2016年
OSHA: PEL 8-hour TWA 100 ppm, 15-minute STEL 150 
ppm 1989年

発がん性分類
EPA: グループ2B
EU: カテゴリー 3
NTP: R
IARC: グループ2B（但し，飲酒に関してはグループ 1）
ACGIH: A3

7．勧告の履歴
2021年度（改定案）
　最大許容濃度 10 ppm（18 mg/m3）
1991年度
　発がん性分類 第 2群 B
1990年度（新設）
　最大許容濃度 50 ppm（90 mg/m3）
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グリホサート
C3H8NO5P

［CAS No. 1071-83-6］
許容濃度1.5 mg/m3

発がん物質分類 第 2群 B
生殖毒性分類 第 3群

別名　glyphosate（ISO），N-（phosphonomethyl）glycine
（IUPAC）

1．用途
　グリホサートは非選択性ホルモン型のアミノ酸系除草
剤である．一年生および多年生雑草をはじめ，すべての
雑草に効果があり，日本では1980年 9月にイソプロピル
アミン塩（IPA）が農薬登録されたのをはじめとして，ナ
トリウム塩，アンモニウム塩，カリウム塩が登録されて
いる1）．混合剤としては，界面活性剤やフェノキシ系除
草剤であるMCPA-IPAやMDBA-IPAを含んだ商品が市販
されている2）．

2．物理化学的性質
外観・臭気：白色結晶性粉末，無臭3）

融点：184.5℃（187℃で分解）4）

沸点：測定不能1）

常温常圧における飽和蒸気圧：1.31×10－5 Pa（25℃）5）

解離定数：pKa1＝2.72, pKa2＝5.63, pKa3＝10.2（25℃）1）

オクタノール／水分配係数：＜－3.2 at 25℃5）

3．吸収，代謝，排泄
　グリホサートのホスホノメチル基のメチレン位の炭素
を14Cで標識した物質（14Cグリホサート）を Sprague-
Dawley（SD）系ラットに 10 mg/kg体重で単回経口投与
した場合，35から40％は消化管から体内に吸収され，投
与 7日目までに投与量の99％程度が排泄された6）．単回
経口投与群と静脈内投与群で得られた尿中排泄率から算
出された経口投与後の吸収率は，30.2から36.2％であっ
た7）．アカゲザルを用いたグリホサートの経皮吸収実験
（25 µg/cm2群および270 µg/cm2群）で，0.8±0.6％および
2.2±0.8％の吸収率を示した8）．SD系ラットにグリホサー
トを単回経口投与（100 mg/kg体重）した実験より，血
中グリホサート半減期は33時間程度と推察された9）．
Wistar系ラットにおける14日間のグリホサート混餌投与
実験（100 ppm）で，臓器中グリホサート濃度は腎臓，脾
臓，脂肪，肝臓の順に高い値を示した10）．SD系ラットに
14Cグリホサート 10 mg/kg体重および 600 mg/kg体重を
経口投与した実験において，総投与放射能に対する排泄
量の比（％TAR）を測定した時，投与後48時間以内に尿
中からグリホサートが18.3から27.4％ TAR，代謝物アミ

ノメチルホスホン酸が0.1～0.3％ TAR排泄された．糞中
にはグリホサートが64.7から77.7％ TAR，代謝物アミノ
メチルホスホン酸が0.3から1.4％ TARが認められた．呼
気中排泄率は 1％未満だった．胆汁中排泄試験から，糞
中排泄には腸肝循環が関与しているものと考えられた．
　グリホサート IPA溶液を服毒した男性の血中グリホ
サート濃度は，18：00（服用後およそ 1 時間）に 
1,300 µg/l，翌朝 8：00には 350 µg/l程度であった．グリ
ホサートカリウム塩原液を服毒して 2時間後に医療機関
へ搬送された別の症例では，血中グリホサート濃度は深
夜 0：00に 1,000 µg/l，翌朝 8：00に 900 µg/ lであった．
前者の血中濃度の半減期は7.4時間，後者では53時間と算
出されるが，輸液等の処置が影響している可能性があ
る11）.

4．ヒトにおける職業的曝露
　職業的なグリホサート曝露形態は，製造工程での曝露
および農業や園芸における散布に関わる曝露（保存，秤
量，調薬，散布等）が考えられる．
　カリフォルニア州とミネソタ州の農業従事者48人（平
均年齢45歳）を対象に尿中グリホサートをモニタリング
した結果12），散布後 1日目の蓄尿中グリホサート濃度幾
何平均値は 3 µg/l，最大値は 233 µg/lを示した．この報
告では過去のサルを用いた曝露実験データ8）を参考に，作
業者の最大グリホサート曝露量は 4 µg/kg体重と見積
もっている．
　1986年夏にカナダにおいて森林作業員の呼吸域グリホ
サート濃度を個人サンプラーにてモニタリングした．そ
の結果，午前および午後の気中グリホサート濃度は，
0.63から 5.15 μg/m3 および2.25から 6.49 μg/m3 であった．
診察の結果，臨床上の異常を認めた対象者はいなかっ
た13）.
　フィンランドの森林作業員 5名を対象に，グリホサー
ト散布ノズル付きの草刈り機による作業者呼吸域グリホ
サート濃度を調査した14）．グリホサート濃度は＜1.25か
ら 15.7 μg/m3を示した．作業前後で臨床上の異常および
臨床検査値に変化は見られなかった．
　14名のグリホサート散布者，草刈り担当者，監視者を
対象として，作業中の経皮的なグリホサート曝露量を調
査した15）．パッチおよび手洗い液中のグリホサート回収
量から，作業衣透過率を23％，経皮吸収率を1.8％とし
て16），散布者 3名の曝露量（吸収量）は52から 875 µgで
あり，7.2±8.6 µg/kg体重／時間と算出されている．
　1998年にイギリス北西部にて散布作業車散布によるグ
リホサート気中濃度の調査が実施された17）．グリホサー
ト IPA（360 g/l）を水で希釈して散布薬剤を調整した．
散布車の速度は 7 km/時間以下で，散布時間は30分程度
（25分から45分）であった．グラスファイバーフィルター



産衛誌 63 巻，2021 219

と tenax捕集管を 6名のオペレーターの呼吸域に設置し
て 0.5 l/minの流速で空気を収集，グリホサート量を分析
した．気中噴霧液濃度は最大 36.5 mg/m3 で，グリホサー
ト濃度に換算すると 1.3 mg/m3 あった．オペレーターの
健康状態に関する記述はない．
　2009年にマレーシアのプトラ大学内で実験的にグリホ
サート散布による気中濃度調査が実施された18）．グリホ
サート41％液を 1ヘクタールあたり 2 l散布した．散布
作業者の襟元に吸着フィルター（PUFカートリッジと石
英フィルター）をセットし，25分の散布作業を行った．
その結果，石英フィルターのみからグリホサートが検出
され，作業環境中グリホサート濃度は 43 μg/m3と算出さ
れた．また，著者は PUFカートリッジからはグリホサー
トが検出されなかったことから，大気中でのグリホサー
トの揮散はなく，むしろ粒子状物質として運ばれている
と考察している．

5．ヒトに対する影響
5.1　中毒
　経口摂取による中毒時には消化器症状として嘔吐，咽
頭痛，腹痛，下痢，消化管出血，麻痺性イレウスが，神
経症状として低血圧や低酸素血症による意識障害が，循
環器症状として循環血液量減少性ショックや心抑制作用
による低血圧，不整脈およびカリウム塩製剤では高カリ
ウム血症による心電図異常が，呼吸器症状として肺水腫，
誤嚥性肺炎，呼吸不全がみられる．その他，乏尿，無尿，
代謝性アシドーシスもみとめられる19）.
5.2　皮膚症状
　Maibachら20）は総計346名の男女（18–80歳）を対象に，
グリホサート IPA（41％液を精製水で10倍希釈したもの）
の皮膚毒性を，多用途洗浄剤，ベビーシャンプー，液体
食器洗剤を対照物質として調査した．無反応を 0，境界
域を＋/－，紅斑を 1，紅斑＋硬結を 2，紅斑＋硬結＋小
水疱を 3，紅斑＋硬結＋水疱を 4として炎症反応をスコ
ア化した．21日間 irritancy assayは23名，改良型ドレイズ
感作性試験は204名に，光毒性試験は15名に実施された．
また，改良型ドレイズ光感作性試験を24名に実施した．
21日間 irritancy assayのスコア平均は，グリホサート1.4，
多用途洗浄剤12.7，ベビーシャンプー3.1，液体食器洗剤
13.8であり，グリホサートのスコアは多用途洗浄剤と液
体食器洗剤に比べて統計的有意に低かった．他の試験結
果も含めて，本調査では健常ボランティアにおけるグリ
ホサート溶液に皮膚刺激性は認められていない．
　1988年から1997年までに122例の農薬皮膚炎臨床例を経
験した病院からの報告21）によれば，グリホサート剤を原
因とする例は 3例（化学熱傷型 1例と急性皮膚炎 2例）
であった．
　左足と左胸に皮膚腐食を患った43歳男性が救急部に搬

送された22）．その二日前にグリホサート IPAおよびポリ
オキシエチレンアルキルアミンを水で希釈後，混和の際
中にその液体が噴出し男性の左手等に付着した．翌日に
は付着した箇所は腫れ上がり，二日後には小水疱や水疱，
浸出液も見られた．汚染した手で顔を触ったため，眼窩
周囲浮腫や頭皮の発赤がみられた． 2か月後には指の痙
縮がはっきり確認できるようになった．
5.3　生殖毒性
　アメリカのインディアナポリスで実施された妊婦（n＝
71，平均年齢29歳）を対象とした前向きコホート研究が
ある．尿中グリホサート濃度（妊娠11から38週）を曝露
指標とし，出生時体重や頭囲など成長指標との関連はな
かったが，妊娠期間の短縮と関連があった（r＝－0.28，
p＝0.02，スピアマン順位相関）23）.
5.4　発がん性
　14の症例対照研究のうち 4つの研究24-27）において，質
問票やインタビューから得られた過去のグリホサート使
用状況と非ホジキンリンパ腫（NHL）との間で統計学的
に有意な関連が観察された．
　農業従事者を対象とした米国の大規模コホート研究
（Agricultural Health Study, AHS）による報告では，肺が
ん，メラノーマ，多発性骨髄腫および NHL28），小児が
ん29），乳がん30），大腸がん，小腸がん，直腸がん31），膵
臓がん32），前立腺がん33），膀胱がん34）と質問票によるグ
リホサート使用実態との有意な関連は観察されなかった．
2018年に Andreottiら35）は AHSにおける2012年（ノース
カロライナ州）および2013年（アイオワ州）までの調査
結果を報告した．対象者54,251名のうち44,932名でグリホ
サート使用履歴があった．調査期間中に7,290名が何らか
のがんに罹患し，そのうち5,779名でグリホサート使用履
歴があった．グリホサート使用日数で対象者を 3から 5
分位に群分けし，年齢や他の農薬使用履歴を調整因子と
してポアソン回帰分析にて解析した結果，グリホサート
と固形腫瘍あるいは NHLとの関連は観察されなかった．
一方で，急性骨髄性白血病に着目した場合，その診断か
ら過去20年間にグリホサート使用期間が最も多い群
（1,820日以上）において，グリホサート未使用群と比べ
て率比が統計的有意に高い結果（rate ratio＝2.04, 95％Cl: 
1.05–3.97）であった．
　Leonら（2019）36）は農業従事者の農薬とがんのリスク
に関する 3つのコホート調査（AHS37），AGRICAN38），
CNAP39），総対象者316,270人）についてメタ解析を実施
した．グリホサートの曝露評価方法は，AHSは質問票へ
の回答であるが，AGRICANおよび CNAPは作物や地理
情報からグリホサート曝露を外挿する crop-exposure matri-
ces（CEM）法を採用している．グリホサート曝露とNHL
との間に統計的な関連は見られなかったが，NHLの一種
であるびまん性大細胞型 B細胞性リンパ腫との間に有意
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な関連が検出された（meta-HR＝1.36, 95％ CI: 1.00–1.85, 
I 2＝ 0％）．Zhangら（2019）40）は AHS35）および 5 つの症
例対照研究24-27, 41）のメタ解析結果を発表しており，グリ
ホサート高曝露群と NHLに有意な関連が検出された
（meta-HR＝1.41, 95％ CI: 1.13–1.75, I 2＝39.4％）．
　北エクアドルにてグリホサートの飛行散布によるヒト
DNA損傷に関する調査が実施された42）．DNA migration
の中央値は曝露群で 30 µm，対照群で 25 µmであり，統
計的に有意な差が検出された．コロンビアの 5つの地域
（コントロールは 2地域）で染色体損傷を観察した研究報
告がある43）． 3散布地域において飛行散布直後あるいは
4か月後のどちらかの調査で，小核を有する二核細胞の
数が有意に増加していた．
　グリホサート使用履歴と NHLとの関連に関する疫学
研究について，14の症例対照研究のうち 4つで統計的に
有意な関連が観察されたものの，質の高いコホート研究
である AHS35）では，有意な関連は観察されなかった．一
方，AHSと 5つの症例対照研究を含むメタ解析40）では，
有意な関連が観察されたものの，AHSと 2つのコホート
研究を含むメタ解析36）ではグリホサート使用履歴と NHL
で有意な関連は観察されず，関連の一致性が見られな
かったことから，グリホサートの発がん性に関する疫学
的証拠は限定的である．

6．実験動物における毒性
6.1　急性毒性
　吸入曝露による半数致死濃度（LC50）は，雌雄ラット 
4.43 mg/l以上（ 4時間）44）であった．経口投与による半
致死量（以下，LD50）は，グリホサートで雌雄ラット 
5,000 mg/kg以上45），雌雄マウス 5,000 mg/kg以上45）およ
び 10,000 mg/kg以上46）であった．経皮投与による LD50
は，グリホサートで雌雄ラット 5,000 mg/kg以上45），雌
雄ウサギ 5,000 mg/kg以上であった47）．皮下投与による
LD50は，グリホサートで雌雄ラット 7,500 mg/kg以上，
雄マウス 6,250 mg/kg，雌マウス 7,810 mg/kg7）であった．
6.2　亜慢性毒性
　吸入曝露による実験の報告はない．経口曝露による90
日間亜慢性毒性試験結果は以下の通りである．
　ICR系マウス（一群雌雄各12匹）を用いた混餌投与に
よる試験が実施された45）． 4群の平均グリホサート原体
摂取量は雄で 0，600，1,221および 6,295 mg/kg体重／
日，雌で 0，765，1,486および 7,435 mg/kg体重／日で
あった．1,221 mg/kg体重／日群（雌雄）で盲腸重量増
加傾向の所見が見られ，無毒性量は600（雄）および765
（雌）mg/kg体重／日と記述されている．
　ビーグル犬（一群雌雄各 4匹）を用いた混餌投与によ
る試験が実施された45）． 4群の平均グリホサート原体摂
取量（雄）は 0，40，198および 1,020 mg/kg体重／日で

あるが，いずれの群でも毒性所見は認められなかった．
6.3　慢性毒性
　ビーグル犬（開始時 5か月齢， 1群雌雄各 4匹）にグ
リホサート IPAを， 0， 1，600，8,000および 50,000 
ppmの濃度で12か月間混餌投与した45）．50,000 ppm投与
群の雌雄で軟便および体重増加抑制傾向が，雌で軽度の
貧血および血液生化学的検査で塩素の上昇，アルブミン
および無機リンの低下が認められ，無毒性量は雌雄とも 
8,000 ppm（雄 182 mg/kg体 重 ／日，雌 184 mg/kg体
重／日）であると記述されている45）.
　SD系ラット（開始時雄 6週齢，雌 5週齢， 1群雌雄各
50匹）にグリホサート IPAを， 0，3,000，10,000および 
30,000 ppmの濃度で24か月間混餌投与した 45）．10,000 
ppm投与群では雄で試験初期に食餌効率の低下を伴う体
重増加抑制，雌で皮膚肥厚部（毛嚢角化亢進あるいは毛
嚢炎／毛嚢膿瘍）の増加が，10,000 ppm以上の投与群の
雌雄で盲腸重量の増加，30,000 ppm投与群の雌雄で食餌
効率の低下を伴う体重増加抑制，軟便，盲腸膨満，皮膚
肥厚部（毛嚢角化亢進あるいは毛嚢炎／毛嚢膿瘍）の増
加が認められた．無毒性量は雌雄とも 3,000 ppm（雄
104.0 mg/kg体重／日，雌114.7 mg/kg体重／日）である
と記述されている．
　ICR系（Crj:CD-1）マウス（開始時 5週齢， 1群雄雌
各50匹）にグリホサート IPAを 0，1,600，8,000および 
40,000 ppmの濃度で混餌し，18か月にわたって随時摂食
させた7）．40,000 ppm投与群の雄で盲腸絶対および比重
量の増加等が認められ，8,000 ppm投与群の雄で食餌効
率の低下を伴った体重増加抑制が認められた．無毒性量
は雄では 8,000 ppm（838 mg/kg体重／日），雌では 1,600 
ppm（153 mg/kg体重／日）であると記述されている．
　SD系ラット（ 1群雄雌各群35匹）にグリホサートを混
餌し， 0，10，100，300，1,000 mg/kg体重／日の用量
で104週間にわたって摂食させた実験48）では，104週目の
病理学的検査において耳下腺および顎下腺の細胞変化
（肥大や腺房細胞の好塩基性変化）が確認されたが，舌下
腺にそれらの変化は認められなかった．耳下腺の変化の
程度は slight, mild, moderate, severe, very severeのうちの
mild以上の割合は雄で3/50（ 6％），5/46（11％），13/49
（27％），38/50（76％），32/49（65％）， 雌 で 1/50
（ 2％），6/50（12％），10/50（20％），19/50（38％），
33/48（69％）となり，100，300および 1,000 mg/kg体
重／日群で統計的有意に高値を示した．顎下腺では雄で
0/50（ 0％）， 0/46（ 0％）， 1 2/49（2 4％）， 2 8/50
（56％），22/49（45％）， 雌 で 9/50（18％），8/50
（16％），9/50（18％），17/50（34％），20/48（42％）と
なり，雄において100，300および 1,000 mg/kg体重／日
群で統計的有意に高値を示した．耳下腺への影響は SD
ラットを用いた 1年間反復経口投与毒性試験49），CDラッ
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トを用いた 2世代生殖毒性試験における F0および F1世
代の高濃度グリホサート曝露群においても確認されてい
る50）．作用機序として，グリホサートによる交感神経 β
受容体活性51）あるいは有機酸であるグリホサートによる
慢性的な刺激10）の関与が指摘されている．
6.4　皮膚感作性
　グリホサート IPA（41％）および水，界面活性剤
（59％）の溶液（グリホサート IPA41％液剤）を感作およ
び惹起濃度として，Hartley系モルモット（ 6週齢，被験
モルモット雌20匹と陽性対照モルモット雌10匹）を用い
た皮膚感作性試験を行った45）．感作には 0.4 mlを滴下し
たガーゼ（約 2×2 cm）を 6時間閉塞貼付， 7日毎に計
3回繰り返した．第 1回感作経皮貼付後28日に 0.4 ml滴
下ガーゼを別部位に閉塞貼付し（惹起），28時間経過観察
した結果として，肉眼的に紅斑や浮腫等の感作変化が観
察された個体はなく，皮膚感作性は認められなかった．
6.5　皮膚および眼刺激性
　グリホサート IPA41％液剤を用いた New Zealand White
（NZW）種雌ウサギ（ 6匹）を用いた皮膚刺激性試験が
実施された45）．検体 0.5 mlを剪毛・剃毛した背部皮膚に
4時間閉塞貼付（2.5×2.5 cm）し，曝露部位を脱イオン
水で洗い流し，最大72時間後まで刺激性変化を観察した．
農水省ガイドラインおよびドレイズ法に従って採点した
が，観察期間中刺激性変化は認められなかった．
　グリホサート IPA41％液剤による11週齢NZW種雌ウサ
ギを用いた眼刺激性試験（ドレイズ法）が実施された45）．
検体 0.1 mLを左目に適用し，投与30秒後あるいは 2分後
に洗眼する群（ 6匹）と非洗眼群の 3群（ 6匹）で評価
した．ウサギの眼に対して中等度の刺激性，すなわち発
赤，浮腫および分泌物が認められ，30秒後の洗眼のみ若
干刺激性変化が軽減した．この変化は投与後 7日までに
消失した．また，50倍希釈液では刺激性は認められな
かった．以上の結果から，グリホサート IPA41％液剤は
ウサギの眼粘膜に対して，中等度の刺激性があるものと
判断される45）.
6.6　生殖毒性
　Renら52）は妊娠 ICRマウスを対照群，0.5％グリホサー
ト水溶液投与群，グリホサート含有製品の0.5％水溶液投
与群に分け（各群 n＝ 5），妊娠0–18日に飲水投与し，妊
娠18日に剖検した．グリホサート投与群及び市販品投与
群のマウスでは，妊娠中の体重増加抑制と卵巣重量の減
少がみられた．また，卵巣の病理組織学的検査（n＝
4–5）では，対照群，グリホサート群および市販商品群
それぞれで成熟卵胞数（mean±SD）は10.67±0.88，2.33
±0.33，6.00±1.53個，閉鎖卵胞数は1.67±0.88，14.00±
1.00，6.33±1.20個であった．同時に，FSHR（follicle 
stimulating hormone receptor，卵胞刺激ホルモン受容体）
の mRNA発現低下も投与群で観察された．

　Phamら53）は妊娠 Swissマウスにグリホサートを0.5， 5
および 50 mg/kg体重／日の用量（平均摂水量 5 ml/日，
平均体重 30 gを基準として調製）で胎生10.5日から離乳
（生後20日）まで飲水投与し，出生した雄児動物を生後

5，20，35日および 8か月齢で剖検した．生後20日の雄
児の精巣に形態異常がみられ，生後35日の雄児では血清
テストステロン値の有意な低下が認められた．これらの
影響は 0.5 mg/kg体重／日でも認められているが，用量
依存性は明確ではない． 8か月齢の雄動物では，精子数，
精巣重量等に用量依存的な影響はなかった．
　Joint FAO/WHO Meeting on Pesticide Residues（JMPR）
2004の報告10）から，以下の 3試験を評価した．
　妊娠 CDラット（n＝25）にグリホサート水溶液を 0，
300，1,000，3,500 mg/kg体重／日の用量で妊娠6 –15日
に経口投与し，妊娠20日に剖検した．3,500 mg/kg群で
は母動物 2匹が死亡し，流涎，軟便，異常呼吸音が観察
された．また，1,000および 3,500 mg/kg群では体重増加
の抑制が認められた．胎児では，肋骨の湾曲等の骨格変
異が観察された胎児の発生率がそれぞれ11.7％，22.6％，
28.4％，35.7％（背景データ21.9–27.2％）となり，1,000
および3,500群では統計的に有意に増加した．
　妊娠 NZWウサギ（n＝16–20）に，グリホサート水溶
液を 0，50，150および 450 mg/kg体重／日の用量で妊
娠7–19日に経口投与し，妊娠29日に剖検した．450 mg/
kg群では母動物 1匹が流産後に死亡した．150および450 
mg/kg群では，軟便や液状便が投与用量に対応して増加
し，摂餌量の減少と体重増加の抑制がみられた．また，
0，50，150および 450 mg/kg群の着床後胚損失率はそ
れぞれ5.7，19.5，15.3，21.0％（背景データ6.5–17.5％）
となり，全投与群で統計学的に有意に増加した．後期胎
児死亡率は0.2，0.9，0.5，1.3％（背景データ0.1–1.3％）
であり，450 mg/kg群で統計的に有意に増加した．胎児
の奇形発生は150および450 mg/kg群でわずかな増加を示
したが，背景データの範囲内であった．
　妊娠NZWウサギ（n＝20）にグリホサート水溶液を 0，
100，175および 300 mg/kg体重／日の用量で妊娠7 –19日
に経口投与し，妊娠29日に剖検した．母動物の死亡が 0，
100，175および 300 mg/kg群それぞれ 1， 2， 2および
2匹であった．175および 300 mg/kg群では下痢，糞便
排泄の減少が投与用量に対応して増加し，摂餌量の減少
と体重増加の抑制がみられた．胎児観察では，300 mg/
kg群で体重減少と骨化の遅延が統計的有意に観察された．
　以上のように，動物を用いた生殖発生毒性試験におい
てグリホサート投与後の着床後胚損失率の低下および骨
格変異を有する胎児の発生率増加，さらに，出生後の生
殖臓器の障害や性ホルモン値の低下等が観察されている．
これら児動物への影響は，母動物の下痢や体重増加抑制
等による二次的な影響の可能性は否定できないものの，
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母動物への影響は児動物への影響をすべて説明できるも
のでもない．
6.7　発がん性
　ラットを用いた混餌投与による 2年間慢性毒性／発が
ん性併合試験に関する報告は下記の通りである．SD系
ラット（開始時雄 6週齢，雌 5週齢， 1群雌雄各50匹）
にグリホサート IPAを 0，3,000，10,000および 30,000 
ppmの濃度で混餌し，24か月にわたって随時摂食させ
た7, 45）．グリホサート投与に関連して発生頻度が増加した
腫瘍性病変は認められなかった．
　SD系ラット（開始時週齢は未記載）， 1群雄雌各60匹
にグリホサートを 0，2,000，8,000および 20,000 ppmの
濃度で混餌し，24か月にわたって随時摂食させた54）．膵
島細胞腫瘍（腺腫）の発生率は，雄で1/43（ 2％），8/45
（18％），5/49（10％），7/48（15％）であったが，統計
的に投与量との関連はなく，その他にもグリホサート投
与に関連した腫瘍は観察されていない．
　Wistar系ラット（開始時週齢は未記載， 1群雄雌各52
匹）にグリホサートを 0，2,000，6,000および 20,000 
ppmの濃度で混餌し，24か月にわたって随時摂食させ
た 55）．摂取量は 0，121，361，1,214 mg/kg体重／日
（雄）と見積もられている．雄の肝腺腫発生率は，雄で
0/52（ 0％），2/52（ 4％），0/52（ 0％）および 5/52
（10％）であり，投与量と発生率の間に傾向検定で統計的
な有意性が確認されたが，腫瘍の悪性化，前腫瘍性病変
の発生増加は観察されていない．
　その他に，Fischer系ラットに 0，500，4,000および 
32,000 ppmの濃度で24か月混餌投与した試験，Wistar系
ラットに 0，1,500，5,000および 15,000 ppmの濃度で24
か月混餌投与した試験，SD系ラットに 0，10，100，
300，1,000 mg/kg/日の用量になるように飼料中の濃度を
調整した24か月混餌投与試験，Wistar系ラットに 0，
100，1,000および 10,000 ppmの濃度で24か月混餌投与し
た試験，SD系ラットに 0，3,000，15,000および 25,000 
ppmの濃度で24か月混餌投与した試験が報告されている
が，グリホサートの投与に関連したと考えられる腫瘍の
発生増加は認められない56-59）.
　マウスを用いた混餌投与による発がん性試験に関する
報告は以下の通りである．ICR系（Crj:CD-1）マウス（開
始時 5週齢， 1群雄雌各50匹）にグリホサート IPAを 0，
1,600，8,000および 40,000 ppmの濃度で混餌し，18か月
にわたって随時摂食させた7）．40,000 ppm投与分の雄で
肛門のびらん／潰瘍の発生頻度の増加が認められたが，
軟便の長期的な持続による二次的な影響の可能性がある．
1,600 ppm投与群の雄で，全動物における肺の肺胞上皮
過形成の発生頻度の増加が認められたが，高量投与群で
は増加していないため，偶発性の変動と判断したと記載
されている．悪性リンパ腫，肺腫瘍および肝腫瘍の発生

頻度が本系統においては高かったが，検体投与に関連し
た発生率の上昇および発生の早期化を示すことはなかっ
た．
　マウスを用いた混餌投与による慢性毒性／発がん性併
合試験に関する報告は以下の通りである．ICR系マウス
（開始時週齢は未記載， 1群雄雌各50匹）にグリホサート
を 0，1,000，5,000および 30,000 ppmの濃度で混餌し，
24か月間にわたって随時摂食させた60, 61）．摂取量は 0，
161，835，4,945 mg/kg体重／日（雄）と見積もられ，腎
尿細管細胞腺腫あるいは腎尿細管細胞癌の発生は1/49
（ 2％），0/49（ 0％），1/50（ 2％），3/50（ 6％） で
あった（p＝0.034, Cochran-Armitage trend test）．
　ICR系マウス（開始時週齢は未記載， 1群雄雌各50匹）
にグリホサートを混餌し，104週間にわたって随時摂食さ
せた62）． 0，100，300，1,000 mg/kg体重／日群の雄で，
0/47（ 0％），0/46（ 0％），0/50（ 0％），4/45（ 9％）
の頻度で血管肉腫（肝臓や脾臓等）が観察されたが（p＜
0.01, Cochran-Armitage trend test），雌では観察されなかっ
た．
　その他，ICR系マウスに 0，100，1,000および 8,000 
ppmの濃度で22か月混餌投与した試験，ICR系マウスに
0，500，5,000および 50,000 ppmの濃度で18か月混餌投
与した試験，ICR系マウスに 0，500，1,500および 5,000 
ppmの濃度で18か月混餌投与した試験，Swiss Albinoマ
ウスに 0，100，1,000および 10,000 ppmの濃度で18か月
混餌投与した試験が報告されているが，グリホサートの
投与に関連したと考えられる腫瘍の発生増加は認められ
ない63-66）.
6.8　変異原性・遺伝毒性
　細菌を用いた復帰突然変異試験，細菌を用いたDNA修
復試験，チャイニーズハムスターのCHL細胞を用いた in 
vitro染色体異常試験，ICR系マウスを用いた小核試験よ
り，復帰変異，DNA損傷，染色体異常の誘発性は認めら
れなかった45）． 2年間慢性毒性／発がん性併合試験にて
発がんの可能性を示したマウス腎臓および造血器におけ
る変異原性・遺伝毒性に関しては， 8から10週齢の ICR
系マウスにグリホサート含有製品およびグリホサートを
腹腔内に300および 900 mg/kg体重でそれぞれ単回投与
した．投与 4時間後に，腎臓における DNA一本鎖切断
レベル（アルカリ溶出試験）が有意に増加していた．グ
リホサート含有製品投与 8時間後および24時間後に腎臓
中の8-OHdGレベルは投与前に比べて有意に上昇してい
たが，グリホサートでは観察されなかった67）． 8から10
週齢の ICR系マウスにグリホサート IPAを腹腔内投与し
（400，500および 600 mg/kg），32 P-ポストラベル法によ
る腎臓の DNA付加体検査を実施し，その結果は陰性で
あった68）．骨髄細胞における小核形成を指標としてグリ
ホサートの変異原性を調査した報告は 4報あるが68-71），
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結果は一致しない．
　グリホサート含有製品による実験において，変異原
性・遺伝毒性を有する可能性を示唆する結果がみられる
が，グリホサート原体でのその証拠は不十分である．

7．許容濃度の提案
　職業性曝露が生じる際のグリホサートの形状は液体，
ミスト状および粉体であり，経皮，経気道および経口曝
露が想定される．
　各動物試験で得られた NOAELのうち最小値はラット
104週慢性毒性（耳下腺および顎下腺の細胞肥大等の変
化）であった．雌雄ともにNOAELを 10 mg/kg体重／日
と判断し，不確実係数は種差10，吸収の違いで 3（吸収
率：経口投与30 –36％，経気道投与100％）の30とする．
労働者体重 50 kg， 8時間曝露における呼吸量を 10 m3，
体内吸収率100％とした場合，労働者が 1日 8時間の作業
でこの量を超えない曝露濃度（8hr-TWA）はおよそ 1.5 
mg/m3と算出され，これを許容濃度として提案する．
　ヒトでは生殖毒性を示す証拠がなく，動物では限定的
ではあるがいくつかの生殖毒性を示唆する結果が観察さ
れたことから，生殖毒性第三群とする．
　日本産業衛生学会では，これまでにグリホサートにつ
いて発がん性分類を提案していない．酸化ストレスを誘
導するなど発がんメカニズムに関する知見はあるものの，
グリホサート含有商品に含まれる他の成分による影響の
可能性があること，動物を用いた発がん性実験結果では
がん発生の有無やその部位の一貫性に欠けること，
OECDテストガイドライン上で大量曝露とされる投与量
における試験結果が含まれることから，証拠が十分でな
い．疫学的証拠も限定的であることから，グリホサート
の発がん性分類は第 2群 Bとする．

8．他機関の評価・提案値
　米国産業衛生専門家会議（ACGIH）では，グリホサー
トの曝露限界等を評価中としている．曝露量に関する基
準としては欧州食品安全機関（EFSA）72）は許容作業者曝
露量（AOEL）を 0.1 mg/kg体重／日，急性参照用量
（ARfD）を 0.5 mg/kg体重，一日許容摂取量（ADI）を 
0.5 mg/kg体重と設定している．JMPR73）は ADIを 0–1 
mg/kg体重／日とし，ARfDを設定の必要なしとしてい
る．食品安全委員会7）は ADIを 1 mg/kg体重／日とし，
ARfDを設定の必要なしとしている．
　発がん性については，IARCでは group 2A60），U.S.EPA
では Group E（1991）74）とされている．IARCの発がん分
類理由として，ヒトにおいては限られた証拠ではあるが，
動物実験ではグリホサートの発がん性に十分な証拠（マ
ウス実験における尿細管腺腫，尿細管がんおよび肝臓等
の血管肉腫発症の関連を示唆）があるとしている．

9．勧告の履歴
　なし
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酸化亜鉛ナノ粒子
Zinc oxide nanoparticle
CAS番号：1314-13-2
許容濃度　0.5 mg/m3

1．物理化学的特性並びに用途
　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．ナノ粒子の定義は， 3
次元のうち 1次元でも1–100 nmの範囲に入るものを言
い，工業用ナノ材料としての ZnO粒子は，一次粒径が 
1–100 nmである．また，亜鉛メッキ鋼材の溶接・溶断
作業等の中で，発生する ZnOヒュームも，粒子サイズが
ナノサイズからサブミクロンであるため評価の対象とす
る．工業用ナノ材料として ZnOの年間使用量は約480ト
ンであり，用途の80％は化粧品であり，他には，医薬品，
家庭用品・スポーツ用品，塗料・インクなどに使用され
ている．

2．吸収，代謝，分布，蓄積，排泄
　ZnOの吸収については，生体内では溶解性が高いこと
によりナノサイズにおいても生体内で亜鉛イオンとして
吸収される．ZnOヒュームに職業的に曝露された亜鉛炉
の作業者において，血中および尿中の亜鉛濃度の上昇が
みられたことから1），肺で吸収され，血中を介し尿中へ
排泄されることが示唆される．また，500度の熱分解で発
生させたZnO（空気道力学的平均粒径 1 μm）を雄性ラッ
トに吸入曝露（12.8 mg/m3 にて17時間）を行い，曝露後
の24時間の観察期間にて肺内沈着量を測定したところ，
肺の亜鉛含量の半減期は6.3時間であり，肺内から速やか
に排泄された．
　ZnOの全身への蓄積分布については，経口および経気
道曝露のどちらも報告されている．経口試験では，ICR
マウスに ZnO（50 nm）の単回および反復経口投与を行
われている2）．単回経口投与の半数致死量（LD50）は，
5,177 mg/kg体重 と推定され，肝臓，腎臓，心臓，脾臓，
肺で組織障害が認められた．20日間かけた反復経口投与
のLD50は，単回経口投与のLD50の1.9倍であり，肝臓，腎
臓に Znの有意な沈着を認め，腎臓，肝臓，肺で組織障
害が認められた．
　また，CD-ICRマウスに 20 nmと 120 nmのZnOを1, 2, 
3, 4, 5 g/kg体重で経口投与行い， 2週間後に解剖を実施
し，全身の臓器の Zn沈着量を解析した3）．Znの沈着は，
主に骨，腎臓，膵臓でみられた．
　経気道曝露に関しても，他臓器への分布が報告されて
いる．C57Bl/6雄性マウスに ZnOナノ粒子（幾何平均径 
36～46 nm GSD 1.8）を 3.5 mg/m3 で一日 4時間，週 5日
間の曝露を13週間吸入曝露した直後に心臓におけるZn沈
着量が増加したが， 3週間後では非曝露群と差を認めな
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かった．

3．ヒトに対する影響
3.1　急性毒性
　ヒトの曝露について，ZnOヒュームによる急性期症状
としてヒューム熱（咳，疲労感，筋肉痛）が起こる報告
が多いがこの症状は一過性の反応である．一方で慢性的
な影響については，調査した範囲内では，報告は得られ
ていない．
　13名の健常者に ZnOヒューム（質量中央径 0.3 μm, 
GSD 1.5）を2.5，5 mg/m3 の濃度で 2時間の吸入曝露を
行い，血液中の炎症性サイトカインの測定，ヒューム熱
の症状（咳，疲労感，筋肉痛）や体温を観察した4）．5 
mg/m3曝露群で対照群と比較し， 6から12時間後で有意
な体温上昇（曝露群：0.78±0.17℃，対照群：0.33±
0.28℃）がみられた．筋肉痛，咳，および疲労の臨床症
状は，5 mg/m3 曝露の 9時間後に最も多かった．なお，
2.5 mg/m3曝露では，自覚症状は認められなかった．血漿
中の IL-6は2.5，5 mg/m3 曝露の 6時間後に有意な上昇が
認められた．
　ZnOナノ粒子を16名の健常人に盲検的に 3つの濃度
（ 0，0.5，1.0 mg/m3：電気移動度径 47.8，62.8 nm，個数
濃度 1.69×106/cm3，2.03×106/cm3）を 2 週間おきに 4
時間曝露（ 2時間のエルゴメーター運動あり）し，最後
の曝露から 2 週間後に 2.0 mg/m3（電気移動度径 85.8 
nm，個数濃度 2.53×106/cm3）で曝露を行い，各濃度の
曝露後の発熱，体調不良，筋肉痛などの感冒様症状と，
血液中の好中球比率，高感度 CRP，血清アミロイド蛋白
Aの評価をおこなった．1 mg/m3 以上で血清アミロイド
蛋白 Aや血液中の好中球比率の上昇，体温の上昇，2 
mg/m3 にて高感度CRPの上昇，感冒様症状を訴える人の
軽度増加を認めた．著者らは，0.5 mg/m3 が無影響量（no 
observed effect level（NOEL））と報告した5）．
　同研究グループが，16名の健常者（非喫煙者）に ZnO
ナノ粒子を 3濃度（0, 0.5, 1.0, 2.0 mg/m3）（低濃度から
電気移動度径 47.8，62.8 nm，85.8 nm 個数濃度 1.69×
106/cm3，2.03×106/cm3，2.53×106/cm3）にて 4 時間曝
露（ 2時間のエルゴメーター運動あり）を行い，曝露前
後の誘発喀痰中の好中球比率，喀痰上清中 IL-8，matrix 
metalloproteinase（MMP）-9，tissue inhibitor of metallopro-
teinases（TIMP）-1，総蛋白，IL-6濃度の解析を行った．
曝露後の喀痰中の好中球比率，IL-8，MMP-9，TIMP-1濃
度は 0.5 mg/m3，総蛋白，IL-6濃度 1.0 mg/m3 から増加し
た．曝露終了14日後以降に行われた最終喀痰検査では，
ベースライン範囲内にもどっている．著者等は，0.5 
mg/m3 から可逆性の気道炎症を認めるとしながらも，い
ずれのマーカーにおいても用量依存性は認めなかったこ
とも指摘した6）．

　 4名の健常者に対して，ZnOヒューム（空気動力学的
直径 1 μm以下）を 0，2.5，5.0 mg/m3 の濃度で最大 3時
間まで吸入曝露させたところ， 2時間の 5 mg/m3 曝露の
6～10時間後に，参加者 4名全員がヒューム熱の症状を
少なくとも 1つ以上訴えた7）．
　15名の健常者に対して，ZnOヒュームの吸入曝露試験
（Zn量換算で 20～42 mg/m3，10分，15分，30分間で曝
露）を実施し， 3時間後，20時間後の気管支肺胞洗浄液
中の炎症性サイトカインを測定したところ， 3時間後で
20時間後と比べて有意に TNF，IL-6，IL-8の上昇がみら
れた8）．
　12名の健常人に対して，ナノサイズとミクロンサイズ
の ZnO（亜鉛電極にプラズマで発生）を 500 µg/m3 で 2
時間吸入曝露したところ，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9）．
　中国の亜鉛鋳造工場の20人の労働者を対象に，胸部 X
線写真，および肺活量測定が調査され，曝露評価は，血
清，尿，および個人サンプラーによる環境中の亜鉛濃度
の測定を実施された10）． 4時間以内に最大 36.3 mg/m3 の
高濃度に曝露された労働者がいたにもかかわらず，すべ
ての労働者で血清亜鉛濃度は基準範囲内であり，金属
ヒューム熱の症状もなくX線写真または肺機能の変化は
認められなかった．一方で尿中亜鉛濃度の上昇が見られ，
環境中の亜鉛濃度と尿中亜鉛との間に有意な正の相関が
認められた．これらの結果から，作業者が金属ヒューム
熱の発生に対する耐性が存在することが示唆された．
　これまで ZnOに曝露されていない健常人20名（男性17
名，女性 3名）を 1日曝露群 9名と 3日間曝露群11名に
わけた．両群とも 5 mg/m3 の ZnO（ 1次粒子径不明， 2
次粒子径 0.3 μm）を 1日 2時間で前者は 1日，後者は 3
日連続吸入曝露で実施し，自覚症状や体温，気管支肺胞
洗浄液の解析をおこなった11）． 1日曝露群では，自覚症
状，発熱を認めるとともに，血漿（plasma）及び気管支
肺胞洗浄液の IL-6が上昇した．一方， 3日間連続曝露群
でこれらの症状，発熱，血漿や BALFの IL-6濃度の有意
に減少した．また，慢性的に曝露されている板金労働者
計10名（男性：日常的に低濃度の亜鉛曝露（濃度不明）
平均年齢47歳）にマスク装着し 2時間の ZnO，または溶
接ガスを吸入後，同様の自他覚所見と血液の検査を行っ
た．有意な症状や発熱を認めなかったが，血漿中 IL-6濃
度は，有意に増加した．以上より ZnOを吸入することに
より，IL-6濃度の増加は伴うが耐性（clinical tolerance）化
を引き起こすことが示された．これらの耐性の要因とし
て，代謝活性が亢進し，尿中に亜鉛が排泄されることが
示唆された．
3.2　慢性毒性
　調査した範囲内では，報告は得られていない．
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3.3　生殖毒性
　調査した範囲内では，報告は得られていない．
3.4　皮膚毒性
　皮膚に対する影響については，ヒトの皮膚 50 cm2 あた
りに 26～30 nmの ZnOナノ粒子（19％w/w）を含む市販
された日焼け止め 0.3 gを 5分間塗布し，浸透レベルを
評価した試験で，ZnOは角質層で留まるか，毛包の根底
に蓄積するレベルであったことを報告している12）．
3.5　発がん性
　調査した範囲内では，報告は得られていない．

4．動物に対する影響
4.1　単回曝露による急性毒性
　ZnOの単回気管内注入試験では，急性期の観察がほと
んどであり，慢性毒性については報告がない．急性期の
観察にて炎症がみられるが，一過性の変化である報告が
ほとんどである．
　モルモット，ラット，ウサギを用いて，ZnOヒューム
（空気力学的直径 1 μm以下）を 2.5～5 mg/m3 で 3時間曝
露させ，気管支肺胞洗浄液の解析や肺機能検査を実施し
た7）．曝露後24時間で，ラットとモルモットでは 2.5 mg/
m3 で気管支肺胞洗浄液中の LDH，βグルクロニダーゼ，
タンパクの上昇が認められた一方，ウサギでは，5 mg/
m3 曝 露 の 24 時 間 後 で 気 管 支 肺 胞 洗 浄 液 中 の
LDH，β-glucuronidase，タンパクの上昇が認められた．肺
内の Zn沈着量においても，モルモット，ラット，ウサ
ギでそれぞれ吸入量の20％，12％， 5％と種差による違
いがみられた．
　SD雄性ラット（ 8 週）に 35 nm（2.4, 3.7, 12.1 mg/
m3），250 nm（7.2, 11.5, 45.2 mg/m3）の ZnOを 3群の濃
度で 6時間吸入曝露を行い，曝露後24時間後に解剖を行
い，気管支肺胞洗浄液の解析と全身および肺の炎症性
マーカーの評価を行った13）．その結果，35 nmの ZnOで
は，2.4 mg/m3 以上で，250 nmの ZnOは 7.2 mg/m3 以上
で，気管支肺胞洗浄液中の LDHや好中球割合の増加を
認めた．
　ICR雄 性 マ ウ ス に 5 µg，10 µg，20 µg（200, 400, 
800 µg /kg体重）の ZnOナノ粒子（平均径 60±20 nm，
平均長さ 100±40 nm）を気管内注入し， 1週間後に解剖
し，血液データ，BALF中の細胞分画，肺組織中のマロ
ンジアルデヒド（malondialdehyde）と nitrogen monoxide
（NO）の解析，肺病理組織の評価を実施した14）．半数致
死量（LD50）は，493.85 µg/kg であり，200 µg/kg の曝
露量で，赤血球数の減少，尿素窒素，Creの上昇が認め
られ，BALF中でも総タンパク，alkaline phosphatase
（ALP），総細胞数，肺組織中の酸化ストレスマーカーで
あるマロンジアルデヒドの有意な上昇が認められた．マ
ウスへの 5 µg（200 µg/kg）の曝露量は，ヒトの曝露濃

度 5 mg/m3 で 1週間曝露した量に相当すると報告されて
いる．
　Crl:CD（SD）IGS BR雄性ラットに 1 mg/kg，5 mg/kg
の ZnOナノ粒子（一次粒子径 50–70 nm）と ZnOミクロ
ン粒子（一次粒子径≧1,000 nm）をそれぞれ気管内注入
し，24時間， 1週間， 1ヶ月， 3ヶ月後の時点で気管支
肺胞洗浄液中の細胞数，lactate dehydorogenase（LDH）を
観察した．どちらのサイズのZnOも 1 mg/kg体重の曝露
では，24時間後で LDHや好中球割合の有意な上昇を認
め，5 mg/kg群では24時間， 1週間後と有意な上昇が観
察されたが，一過性の上昇であり， 1ヶ月， 3ヶ月後で
は改善した15）．
　Wistar雌性ラットを用いてZnOナノ粒子（一次粒子径10 
nm未満）　50 cm2/rat（103 µg/rat），150 cm2/rat（310 µg）で
気管内注入し，24時間後， 1， 4週間後の BALF中の細
胞数，炎症性マーカーの解析，肺病理組織の評価を行っ
た．24時間後では，BALF中の好中球と好酸球の増加を
認め，肺病理組織でも好中球性と好酸球性の炎症が認め
られ， 4週間後では，病理所見で線維化が認められたと
報告している16, 17）．
　F344雄性ラットに対して，0.2 mg/rat，1 mg/ratの用量
で ZnOナノ粒子（一次粒子径 35 nm）の気管内注入を実
施し， 3日～ 6ヶ月後まで評価をおこなった． 3日後か
ら 1週間で気管支肺胞洗浄液中の炎症細胞の上昇，肺病
理組織で炎症細胞浸潤が認められたが， 1ヶ月から 6ヶ
月まで炎症が認められず，ZnOナノ粒子による肺炎症は
一過性の反応であった18）．
4.2　反復投与毒性
吸入曝露
　C57Bl/6雄性マウスに ZnOナノ粒子（幾何平均径 36～
46 nm GSD 1.8）を 3.5 mg/m3 で一日 4時間，週 5日間の
曝露を 2週間，13週間吸入曝露したのち，吸入曝露直後
と 3週間後に解剖を行い，血液や気管支肺胞洗浄液の解
析を行った19）．曝露 2週間では，BALF中のマクロファー
ジの増加，ごく軽度ではあるが好中球の増加，IL-12，
macrophage inflammatory protein（MIP）-1αの上昇が認め
られたが，一過性であった．BALFの蛋白濃度，IL-6，
GM-CSF，KC，MCP-1，TNF濃度に変化はなかった．ま
た，13週間の曝露においては BALFのマクロファージの
増加は認めたが，好中球やサイトカインの増加は認めら
れなかった．著者等も 2週間曝露によって引き起こされ
たごく軽度の一過性炎症は耐性が引き起こされたことを
示唆している．
　モルモットに 2.7，7 mg/m3 で ZnOナノ粒子（CMD 
0.05 µm　GSD 2.0）を一日 3時間， 5日間曝露し，肺炎
症や肺機能を評価した20）．7 mg/m3では一時的な肺機能の
低下（全肺気量（TLC）， 1回換気量（TV），肺拡散能力
（DLCO））を認めたが，2.7 mg/m3 曝露では対照群と比較
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し変化はみられなかった．
　SDラットに ZnOナノ粒子（一次粒径50 nm，幾何平均
径 48 nm GSD 1.8）の吸入曝露（1.1，4.9 mg/m3　 2 週
間）を実施し，曝露終了後， 1， 7，30日後に BALF中
の炎症細胞，好中球，LDHおよび全タンパク質，ならび
に血中の8-ヒドロキシ -2＇-デオキシグアノシン（8-OHdG）
の評価をおこなった21）．ZnOナノ粒子吸入後， 1日， 7
日，30日後の観察では，1.1 mg/m3 の曝露で，BALF中の
総細胞，好中球，および総タンパク質は急激に増加し，
肺病理所見で炎症性変化が見られた．4.9 mg/m3 の曝露
では，曝露の 7日後に，心臓の炎症と線維化の発症が検
出され，曝露後30日目に，心筋の変性および壊死が検出
された．
　F344雄性ラットに ZnOナノ粒子（一次粒径 35 nm）の
4週間の吸入曝露（曝露濃度 2，10 mg/m3）を行い， 3
日後， 1ヶ月後， 3ヶ月後で解剖を実施し，3 日後の気
管支肺胞洗浄液中の好中球数や好中球ケモカインである
cytokine-induced neutrophil chemoattractant（CINC）-1，
CINC-2，LDH，酸化ストレスマーカーである heme oxy-
genase（HO）-1の上昇が認められたが， 1ヶ月後には，改
善しており，一過性の炎症が認められている18）．
　酸化亜鉛曝露による耐性を調べるために，NIH-Swiss 
miceに酸化亜鉛 1.0 mg/m3 の濃度で 1日， 3日， 5日間
の吸入曝露を行い，各曝露終了24時間後に肺内の炎症を
評価した． 1日曝露後にBALFの好中球数が増加したが，
5日間曝露後では，ほとんどコントロールレベルになっ
た．一方で BALFの蛋白濃度は，曝露期間とともに上昇
した．また，耐性の持続を調べるために， 5日曝露， 5
日観察の後に 3時間の吸入曝露を行うと BALFの好中球
数や蛋白濃度が上昇し，耐性は認めなかった22）．
経口投与／経皮投与／その他の経路等
　Wistarラットに，ZnO（一次粒径 100 nm）100 mg/kg
体重を75日間経口投与し，肝臓，腎臓の組織中の酸化ス
トレス，血中の解析をおこなった23）．血中，肝臓中の肝
酵素の上昇や，がん抑制タンパクである p53，炎症性サ
イトカインの TNF-α，IL-6，酸化ストレスマーカーの
SODや2-チオバルビツール酸反応性物質（TBARS）が
肝臓，腎臓組織中で上昇し，病理組織所見でも肝，腎の
組織障害が観察された．
　ICRマウスに 50 nmの ZnOの反復経口投与を行った2）．
単回経口投与の半数致死量（LD50）は，5,177 mg/kg·bw 
と推定され，肝臓，腎臓，心臓，脾臓，肺で点状出血ま
たは炎症細胞の浸潤が認められた．20日間かけた反復経
口投与（ 1～ 4日：LD50の0.1倍， 5日～ 8日：LD50の
0.15倍， 9 ～12日：LD50の0.22倍，13～16日：LD50の
0.34倍，17～20日：LD50の0.5倍）では，肝臓，腎臓にZn
の有意な沈着を認めた．
　皮膚に対する影響では，2,000 mg / kgの用量レベルで，

ラットの皮膚に曝露させた試験でも，死亡，毒性の臨床
徴候，体重変化，肉眼的所見は認められなかった24）．
4.3　生殖毒性
　ZnOナノ粒子（平均粒子径 35 nm）500 mg/kg/日を，
SD雄性ラットには交配前 2週間含む計 6週間，SD雌性
ラットには交配前 2週間から，妊娠期間を含めて，出産
後，授乳 4日までの期間，経口投与し，ZnOの生殖毒性
および次世代への移行を調査し，亜鉛濃度の体分布を評
価した25）．ZnOナノ粒子を投与したラットは，対照群と
比較し，出生児数の減少（対照群13.1±1.6匹，投与群5.8
±5.8匹），児動物の体重減少（生後 4日で対照群 12.02±
0.97 g，投与群 7.80±2.87 g），吸収胎児（着床後胚損失）
の増加（対照群5.1％，投与群52.8％）などを示した．
ZnOナノ粒子は，雌親ラットの乳房組織や児の肝臓や腎
臓などの臓器にも分布していた．親動物への影響は雄で
顕著であり，12匹中 3匹が投与開始後 4日，13日，25日
に死亡した．ただし，雌では死亡例はなかった．
　ZnOナノ粒子（ZnO NP：粒径 20 nm・表面電位をマイ
ナスに調整） 0，100，200および 400 mg/kg/日を，SD
ラットの妊娠 5～19日に経口投与し，母体および妊娠中
曝露後の胎児の発生に対する潜在的な影響を調べた．母
動物は妊娠20日に帝王切開し，すべての胎児の外表，内
臓および骨格の変化を観察した26）．母動物においては，
200 mg/kg以上の投与群で肝相対重量の減少（対照群3.79
±0.19％，200 mg投与群3.54±0.20％，400 mg投与群
3.56±0.18％）および副腎重量の増加，400 mg/kg投与群
で体重増加抑制（対照群 153.8±13.93 g，400 mg投与群 
140.2±20.11 g）が認められた．しかしながら，黄体数，
着床痕数，着床率，吸収胚数，死亡胎児数，同腹児数，
胎児の死亡数，胎児と胎盤の重量，性比には，グループ
間で投与に関連した違いはみられなかった．胎児の形態
学的検査でも，グループ間で異常・変異の発生率に有意
差はみられなかった．また対照群と高用量群の間で胎児
組織の Zn含有量に有意差は見られなかった．以上のこ
とから，ZnOナノ粒子の15日間反復経口投与では，著者
らは200および 400 mg/kg/日で軽微な母体毒性がみられ
たと報告している．
　ZnOナノ粒子（粒径 20 nm・表面電位をプラスに調整）
0，100，200および 400 mg/kg/日を，SDラットの妊娠
5～19日に経口投与し，母体および妊娠中曝露後の胎児
の発生に対する潜在的な影響を調べた．母動物は妊娠20
日に帝王切開し，すべての胎児の外表，内臓および骨格
の変化を観察した27）．母動物においては，200 mg/kg以
上の投与群で摂餌量の減少（有意となったのは妊娠18日
のみ），400 mg/kg投与群で妊娠期間中の体重増加抑制
（対照群 148.41± 6.528 g，400 mg/kg投与群 121.27±
27.23 g），肝絶対重量の減少（対照群 15.63±1.46 g，400 
mg/kg投与群 14.22±1.40 g），副腎重量の増加が認めら
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れた．しかしながら，黄体数，着床痕数，着床率，吸収
胚数，死亡胎児数，同腹児数，胎児の死亡数，胎盤の重
量，性比には，グループ間で投与に関連した違いはみら
れなかった．一方，400 mg/kg投与群では，胎児体重に
対照群との間で有意な減少が見られ（対照群雄 4.03±
0.30 g，雌 3.85±0.35 g，400 mg/kg投与群雄 3.71±0.29 
g，雌 3.57±0.29 g），胎児の形態学的検査において一部
変異の発生率に有意な増加がみられた（胸腺の形態異常
対照群：11/169匹，400 mg/kg投与群32/165匹，尿管の
異常：対照群9/169匹，400 mg/kg投与群20/165匹）．ま
た対照群と高用量群の間で胎児組織の Zn含有量に有意
差は見られなかった．以上の結果から，ZnOナノ粒子の
15日間反復経口投与では，200 mg/kg/日で母体毒性があ
り，400 mg/kg/日で胚毒性があると報告している．
　上記 3論文中25-27）では児動物への影響が認められてい
るものの， 1用量実験であり量－影響関係の解析ができ
ない．また，雄の親動物の25％が死亡したことを考慮す
ると，データでは不明な母体の影響があった可能性や実
験手技等の信頼性に疑問が残る．さらに，残りの 2論文
（同一のグループによる一連の実験）の結果をみると25）で
示されたような明確な胎児毒性は示されていない．総合
的にみると生殖毒性物質として分類するには十分とは言
えないと考えられた．
4.4　遺伝毒性
　in vitro試験で，ヒト肺がん細胞（A549）およびヒトリ
ンパ芽球細胞（TK6）を用いた ZnOナノ粒子（XRDサイ
ズ 100 nm以下）による DNA鎖切断試験が陽性28），サル
モネラ菌を用いたエームス試験では，TA98，TA100株と
もに，代謝活性（S9）の有無に関わらず陰性であった29）．
　チャイニーズハムスター肺線維芽細胞（V79）では，in 
vitroの小核試験では，30，60 µMでは陰性であったが 
120 µMで陽性であった30）．
　in vivo試験では，BALB/cJ　雌性マウスに 2つの ZnO
ナノ粒子（一次粒径13.2±5.4，36.1±18.1 nm）を60分の
吸入曝露後（4, 6, 26, 53, 58, 203 mg/m3），24時間，13週
間後に評価をおこなった31）．曝露24時間後の肺組織を用
いたコメットアッセイの結果は，すべての曝露群で対照
群と比較し陽性結果は認められなかった．

試験方法
使用細胞種／動物種・S9の有無・
濃度／用量* 結果

In 
vitro

DNA鎖切断
試験

ヒト肺がん細胞（A549）: S9mix
（－）
10 μg/mLにて 3時間

＋

ヒトリンパ芽球細胞（TK6）: S9mix
（－）
14 μg/mLにて 3時間

＋

変異原性試験
エームス試験

TA98，TA100: S9mix（＋）（－）
1， 5，10 g/lにて48時間

－

小核試験 ZnOナノ粒子（20 nm）
チャイニーズハムスター肺線維芽
細胞（V79）
S9 mix（－）30，60，120 µMにて
3時間

＋

In 
vivo

DNA鎖切断
試験

2 つの ZnOナノ粒子（一次粒径
13.2，36.1 nm）
BALB/cJ　雌性マウス
吸入曝露後（4, 6, 26, 53, 58, 203 
mg/m3），24時間後に評価

－

－：陰性　　＋：陽性
4.5　発がん性
　マウス，ラット，モルモットに対する ZnO/へキサク
ロロエタン（混合物は花火の発火に使用）の混合物（そ
れぞれ44％，47％）を 1日 1時間，週 5日，20週曝露し
（0, 1.3, 12.8, 121.7 mg/m3），13ヶ月後に解剖を実施し，
121.7 mg/m3 の曝露で，マウスにおいて肺がん（Alveolo-
genic carcinoma）が，15/50匹で有意に発生した（対照群 
6/78匹）．しかし，ラット，モルモットでは，有意な発が
んは認められなかった32）．

5．許容濃度の提案
　ZnOの疫学的調査において，長期的な影響を調査した
十分な情報がない一方で，ヒトに対する急性曝露の報告
は数報認められる．動物曝露試験では，13週間の慢性吸
入曝露試験以外は，急性吸入曝露試験による一過性の炎
症反応を示す結果が多く，発がん性試験の報告はない．
以上のことからマウスの慢性吸入曝露試験の結果から許
容濃度を設定する．
マウスに ZnOナノ粒子を 3.5 mg/m3 にて13週間吸入曝
露した試験では，BALF中のマクロファージの増加が
認められたが，好中球などの炎症細胞やサイトカイン
の増加は観察されなかった．マクロファージの増加は，
生体内異物除去の生理的反応と考える．一方 2週間の
吸入曝露試験では，ごく軽度の好中球増加は認められ
たが一過性であり，BALFの蛋白濃度は変化がなかっ
た．炎症はごく軽度であり，かつ耐性による消失と思
われたので，本濃度で肺障害につながるような反応で
はないと考え，マウスの NOAELを 3.5 mg/m3とした．
Workshop report33）に基づいて種差の不確実係数を 3と
したこと，さらに曝露期間が短いことによる不確実係
数を 2とする34）と，ヒトに影響を及ばさない曝露濃度
は，0.583 mg/m3と推定された．また，単回ではある
が，健常人への吸入曝露試験の結果，0.5 mg/m3では影
響がない 2報告を認めた．これらの動物とヒトの知見
を踏まえ，許容濃度を 0.5 mg/m3 とした．
　発がん分類に関しては，ヒトの発がんに関する研究は
調査した範囲では，報告されていない．動物試験におい
て，ヘキサクロロエタンとの複合吸入曝露にて，マウス
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のみ有意な発がんが認められたが，ラットやモルモット
など他の動物種では認められていない．単独曝露により
発がん性を認めた報告もない．遺伝毒性試験においては，
一貫して遺伝毒性陽性を支持する結果はない．以上より，
ヒトおよび動物試験において十分な発がん性の証拠がな
いと判断した．

参考提案値
　許容濃度：酸化亜鉛（ミクロンサイズ）　第 2種粉塵

吸入性粉塵 1 mg/m3　総粉塵　4 mg/m3

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：設定なし．
NIOSH REL: TWA 5 mg/m3（resp）（NIOSH）
OSHA: TWA 5 mg/m3（resp）（OSHA）
IARC 設定なし．

7．勧告の履歴
　なし
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2-ブロモプロパン
CH3CHBrCH3

［CAS No. 75-26-3 ］
許容濃度　0.5 ppm（2.5 mg/m3）（皮）

発がん性分類 第 2群 B
生殖毒性分類 第 1群

1．物理化学的性質ならびに用途
　2-ブロモプロパン（2-bromopropane，別名：イソプロ
ピルブロマイド　isopropylbromide，臭化イソプロピル）
は分子量123.0，比重1.306（20/4℃），融点－90℃，沸点
59.4℃，引火点－21℃，蒸気密度4.2（空気＝ 1），蒸気
圧 315.0 hPa（236.3 mmHg）（25℃）である．揮発しやす
い無色透明で不燃性の液体である．アセトン，メタノー
ル，エタノール，エーテル，ベンゼン等芳香族炭化水素，
クロロホルム，四塩化炭素には可溶．換算係数：1 ppm＝
5.03 mg/m3（25℃），1 mg/m3＝0.1998 ppm（25℃）
　医薬中間体，農薬中間体，感光薬中間体，有機溶剤と
して用いられる．日本での生産量は約100トン／年（2019
年推定）1）．

2．吸収，代謝，分布，蓄積，排泄
　Tsurutaら2）はヘアレスマウスの腹部皮膚（3.14 cm2）に
2-ブロモプロパンを 5分間塗布した場合の皮膚吸収速度
は 7.73 mg/h/cm2 と報告している．この皮膚吸収速度の
結果をヒトと同じと仮定して皮膚吸収の評価を行うと，
両手（800 cm2）を 1 分間浸した場合の皮膚吸収量 103 
mgとなり，この皮膚吸収量は 1 ppmの 2-ブロモプロパ
ンに 8時間曝露した場合の吸収量 24.1 mg（吸収率50％，
8時間吸収量を 8×1.23 m3）と仮定した計算値）の428％
に相当する．このような作業形態は十分ありうると考え
られ，皮膚吸収の表示をつけて注意を喚起する必要があ
るとしている．
　Barnsleyら3）は 35Sでラベルした酵母の入った飼料で飼
育したラットに1-ブロモプロパンあるいは 2-ブロモプロ
パンを皮下注射し，尿中の代謝物を分析した．1-ブロモ
プロパン投与では n-プロピルメルカプツール酸，2-ハイ
ドロキシプロピルメルカプツール酸，n-プロピルメルカ
プツール酸サルフォキシドに代謝されることが証明され
たが，2-ブロモプロパン投与群の尿中ではこれらの代謝
物は痕跡しか認められなかった．SH基のアルキル化が2-
ブロモプロパンでは1-ブロモプロパンより遅く進行する
か，2-ブロモプロパンの加水分解または SH基以外のア
ルキル化が生じている可能性があるとしている．Kaneko
ら4）は2-ブロモプロパンの水，オリーブ油，組織の分配
比を測定し，1-ブロモプロパンのものと比較した．また，
両者の代謝速度を肝ミクロゾームを用いて測定した．そ
の結果，2-ブロモプロパンの水／空気，オリーブ油／空

気，オリーブ油/水の分配比はそれぞれ3.7±0.5，144±
13，38.9であり，1-ブロモプロパンの値も同様で，両者
に有意な差異は認められなかった．基質の消失速度とプ
ロピルアルコールの生成速度の差は両ブロモプロパンか
らプロピルアルコールへの代謝経路以外の代謝経路があ
るかインキュベーションによってさらに代謝が進行して
いる可能性があるとしている．Kawaiら5）はラットに500，
1,000，1,500 mg/m3， 4時間曝露後， 4時間採取した尿
で，アセトンとブロムイオンが量依存的に増加したが，
2-ブロモプロパンおよびイソプロピルアルコールはとも
に検出できなかったと報告している．また，2-ブロモプ
ロパンの低濃度曝露（幾何平均濃度3 mg/m3）を受けた
5名の男子労働者の尿中アセトンとブロムイオンを測定
し， 4名は正常範囲であったが， 1名は正常範囲の上限
を超えていた．この結果から，2-ブロモプロパンの職業
曝露においては尿中アセトンとブロムイオンが生物学的
モニタリングの指標として有望であるとしている．

3．ヒトに対する影響
（1）生殖毒性・血液毒性
　韓国の L社の電子部品工場で日本から輸出された2-ブ
ロモプロパンがフロン113の代替溶剤として1994年 2月か
ら使用された．1995年 7月には 5名の女性労働者で月経
の停止が発生していることが偶然発見され注目されるよ
うになった．1994年夏以降月経の停止，頭痛，めまい，
風邪様症状の持続，腰痛，神経痛，末梢神経の麻痺，全
身の紫斑などの症状が発生していた．職場の調査結果は
Kim Yら6）及び Parkら7）により報告された．これらの報告
によると，韓国の電子部品会社のタクトスイッチ部品組
立工程で 2-ブロモプロパンを使用していた女性労働者16
名に月経停止，男性労働者 6名に精子数減少ないし無精
子症， 7名に貧血が認められた．タクトスイッチ組立工
程ではスイッチの部品を浸漬槽にいれる際に，浸漬液に
含有されているポリテトラフルオロエチレンがスイッチ
部品の端子と樹脂の間に結合し，後のハンダ付け工程で
のフラックスやフュームのにじみを防ぐ，以前はこの職
場では浸漬液としてはフロン113が使用されており，1994
年 2月以前から使用していたもので，局所排気装置を追
加設置して使用した． 6号機と 7号機は1994年 5月と 8
月に設置され，局所排気装置は設置されていなかった．
さらに，浸漬液自動注入装置のついた正規の浸漬容器が
ない状態で浸漬液の補充は手作業で行っていた．この状
態で1994年11月末まで作業が行われた．職場を再現して，
14ヵ所で環境濃度を測定した結果は，12.4±3.1 ppm
（9.2～19.6 ppm）であった．労働者が曝露された可能性
のある浸漬槽のフードの中で，浸漬液上 1 mの位置で測
定した結果では，106 ppm，4,101 ppm，4,360 ppmの 2-
ブロモプロパンが検出された．2-ブロモプロパンは沸点
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が低く，揮発しやすいために，適切に環境対策が行われ
ないで使用された場合には作業環境濃度は高濃度に達し
たことが予測されたが，この職場で働いていた労働者の
実際の曝露濃度に関するデータはない．
　Kohら8）は 2年後の追跡調査で，月経が停止した女性
16名中，月経の回復したのは 1名のみで，他の 1名は無
月経のまま妊娠し健康な子供を出産したと報告している．
また， 6名について腹腔鏡検査を実施し，そのうち 4名
については卵巣の生検を行った．生検所見がは 4例とも
類似していた．卵巣皮質には巣状またはび漫性の線維化
が認められた．各種発達段階の卵胞は認められず，始原
卵胞は不規則な萎縮を示し，その中には卵細胞と顆粒細
胞は認められなかった．
　Ichiharaら9）は 2-ブロモプロパン製造工場で比較的低濃
度の曝露を受けていた労働者の調査結果を報告している．
労働者数は25名で，女性14名，男性11名であった．曝露
濃度は personal passive samplerで測定された．女性労働
者14名の内 3名は会計係で曝露はほとんど受けていな
かった．他の11名の曝露濃度は 7.2±3.7 ppm（2.9～16.2 
ppm, n＝11）であった．会計係 2名の月経は順調，曝露
者11名中 3名は閉経（いずれも46歳以上）， 2名は月経不
順（37，43歳）， 6名は月経順調（40歳 1名，30歳代 2
名，20歳代 3名）であった．月経順調な作業者 5名（会
計係 3名，ガスクロ分析係 1名を除く）の曝露量は 6.5
±1.7 ppm（4.1～8.6 ppm, n＝ 5）で，曝露量が多いほど
貧血傾向を示した．男性の曝露量は11名中 6名が検出限
界以下で， 1名は測定できなかった．測定できた 4名の
曝露濃度は 2.2±2.4 ppm（0.8～5.8 ppm, n＝ 4）であっ
た．31歳の技術員が精子数の減少（10.8×106/ml，正常
範囲＞24×106/ml），活動精子率の低下（7.4％，正常範
囲＞50％）を示した．この技術者は調査当時 2-ブロモプ
ロパン取扱い作業にはついておらず，調査当日の曝露は
認められなかったが，2-ブロモブロモプロパン製造工場
の立ち上げの技術責任者で，以前にはかなりの 2-ブロモ
プロパンの曝露を受けたことが推定された．
（2）発がん性
　2-ブロモプロパン曝露による発がんに関する疫学研究
の報告はみられない．

4．動物に対する影響
（1）急性毒性
　LC50 ：ラット　7,159 ppm10）

　　　　マウス　31,171 ppm． 4時間11）

　LD50：ラット　腹腔内，4,839 mg/kg体重10）

（2）雄に対する毒性実験
　Ichiharaら12, 13）は雄ラットに 2-ブロモプロパン 3,000 
ppm，1,000 ppm，300 ppm， 8時間／日， 9週間曝露の
実験を行った．3,000 ppm群は 9～10日曝露で瀕死状態

になったので曝露を中止し， 9週後に他の群と同時に剖
検して観察した．体重は 3,000 ppm群では曝露中に著し
く減少したが，曝露中止後には回復し， 9週後には 300 
ppm群とほぼ同じになった．1,000 ppm群は曝露中はほ
とんど体重が増加しなかった．300 ppm群は曝露中も体
重は増加したが，対照群より増加率は有意に小さかった．
体重あたり精巣重量，精子数，活動精子率は 300 ppm以
上の曝露群で，濃度依存的に著しく減少し，3,000 ppm，
9～10日曝露群では 9週後も回復は認められなかった．
活動精子率は 1,000 ppm以上の曝露群では活動精子は全
く認められなかった．末梢血液の所見では，赤血球数，
白血球数，血小板数は 300 ppm以上の曝露群で，濃度依
存的に有意に減少したが，曝露を中止した 3,000 ppm群
では 9週後にやや回復が見られた．肝，腎，脾等の重量
では有意な変化は認められなかった．Nakajimaら14, 15）は
骨髄の検索を行い，300 ppm群では骨髄の巨核細胞の減
少傾向と脂肪細胞の有意な増加が認められ，1,000 ppm以
上の曝露群では骨髄の巨核細胞の有意な減少と脂肪細胞
の有意な増加が認められた．Yuら16）はラットを用いて，
2-ブロモプロパン 100 ppm， 8時間／日，12週間の曝露
実験を行った．その結果，この曝露条件では精巣及び骨
髄の明らかな障害は認められなかった．
　日本バイオアッセイ研究センター17）は雄ラットを 2-ブ
ロモプロパンに 0，100，300，1,000，2,000，3,000 ppm，
6時間／日， 5日／週，13週間曝露した．精巣の浮腫，
精細管萎縮，精巣上体精子減少，精上皮系細胞の残屑が
雄 100 ppm以上の群で見られ，最小無作用量（LOAEL）
は 100 ppmであった．
　日本バイオアッセイ研究センター18）は雄ラットを2-ブ
ロモプロパンに 0，300，1,000，3,000，10,000 ppm， 6
時間／日， 5日／週， 2週間曝露し，生死状態，一般状
態の観察，体重および摂餌量の測定，血液学的検査，血
液生化学検査，臓器重量測定，肉眼および組織病理学的
検索を行った．最低濃度 300 ppm以上の群において精巣
上体精子減少，精上皮系細胞の残屑が見られた．
　Yuら19）は雄ラットに 2-ブロモプロパン 0，125，250，
500 mg/kg体重/dayを28日間腹腔投与した実験で，250 
mg/kg体重/日以上の群で体重と精巣重量の有意な低下，
精細管の萎縮を認めている．
　Sonら20）はラットに 2-ブロモプロパン 3.5 g/kg体重/

日， 3日間経口投与し， 1， 3， 5， 7，14，28，42，
70日後に精巣をカルノフスキー液で灌流固定あるいはブ
アン液で浸漬固定の後，プラスチックまたはエポン包埋，
光学および電子顕微鏡観察を行った．精巣サスペンジョ
ンの DNA 倍数性（ploidy）もフローサイトメトリーで調
べた．2-ブロモプロパン投与 1日後，ステージ Iから IV
の精細管における精祖細胞が変性したが，精母細胞，精
子細胞，セルトリ細胞，ライディッヒ細胞は初期段階で
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は正常に見えた．曝露後 7日におけるステージ IXから
XIの精子細胞遅滞が見られ，精母細胞，精子細胞の枯渇
が時間とともに続いたが，42日後には精子形成細胞は著
しく増加した．しかし，精細管は実験終了時まで完全に
は回復しなかった．ライディッヒ細胞は有意な形態学的
な変化を示すことなく過形成を示した．また，増殖細胞
核抗原（PCNA）陽性のライディッヒ細胞の数は間質に
おいて増加した．フローサイトメトリーでは 2倍体， 4
倍体細胞の数が曝露後28日まで曝露量依存的に減少した
が，42日には増加し，さらに70日は減少を示した．本研
究では高濃度の2-ブロモプロパンへの曝露は精祖細胞を
減少させ，それに引き続いて他の精子形成細胞に影響を
与えるとともに，ライディッヒ細胞を軽度増加させるこ
とがわかった．
　Omuraら21, 22）はラットを用いて，2-ブロモプロパン 
1,355 mg/kg体重を， 5回／週， 2週間，皮下注射した
実験で，精巣の変化を観察し，精祖細胞が 2-ブロモプロ
パンの標的細胞である可能性を示した．Omuraら23）は
ラットに2-ブロモプロパン 1,355 mg/kg体重を 1回／日，
1から 5日皮下注射し，最後の注射 6時間後に解剖，精
巣を取り出し病理組織学的に調べた．ステージ Iの精祖
細胞数は最初の 2-ブロモプロパン投与後，減少し，他の
ステージの精祖細胞数も 2-ブロモプロパンの繰り返し投
与により減少した．これらの精祖細胞の数は 2-ブロモプ
ロパンの繰り返し投与によりさらに減少した． 5回目の 
2-ブロモプロパン投与後，タイプ Bの精祖細胞の分裂遅
延が観察された．最初の 2-ブロモプロパン投与後，ス
テージ Iのパキテンキ精母細胞も軽度減少したが，その
後の 2-ブロモプロパンの繰り返し投与後それ以上の減少
は見られなかった．こうして著者は 2-ブロモプロパンの
標的細胞が精祖細胞であると結論づけた．
　Wuら24）は性的未成熟および成熟の雄ラットに 2-ブロ
モプロパンを 0，200，600，1,800 mg/kg体重， 5日／
週，5-7週，皮下注射によって投与した．成熟，未成熟
ラットの両方の600，1,800 mg/kg体重曝露群では絶対お
よび相対精巣重量が減少した．精巣上体，前立腺，精嚢，
下垂体の絶対重量および精巣上体の相対重量は 1,800 mg/
kg体重群でのみ成熟，未成熟ラットで減少した．成熟，
未成熟ラットの両方で精巣上体精子数濃度，精子運動率
は量依存的に減少，異常精子率は量依存的に増加した．
血清テストステロンレベルは成熟ラットでは全曝露群で，
未成熟ラットでは 600，1,800 mg/kg体重群で有意に減少
した．成熟および未成熟ラットの 200，600 mg/kg体重
群において精細管の萎縮とすべての種類の精子形成細胞
の減少が観察された．1,800 mg/kg体重群では精細管の
著しい萎縮と精子形成細胞の完全な喪失が見られた．交
配，妊娠，受胎能力は600，1,800 mg/kg体重群で有意に
減少した．1,800 mg/kg体重群ではひと腹あたりの着床

数，生胎児数は減少し，吸収率が増加した．成熟ラット
では 1,800 mg/kg体重群でβ-黄体化ホルモン（LH）遺伝
子の発現が増加した．結論として，2-ブロモプロパンへ
の曝露は神経内分泌系と生殖器系に変化を与えた．精巣
の形態と精子指標の変化より，最低有害影響レベル
（NOAEL）は 200 mg/kg体重より低いと考えられた．
　Liら25）はラットに2-ブロモプロパンを 0，135，405，
1,355 mg/kg体重/日，28日間皮下注射によって曝露した．
405 mg/kg体重以上の群で精祖細胞，精母細胞，精子細
胞の変性を伴う精細管萎縮，TUNEL陽性細胞生殖細胞が
観察された．2-ブロモプロパンが生殖細胞のアポトーシ
スの結果，精子形成を障害することが示唆された．
　Yuら26）はラットに 2-ブロモプロパンを 1,350 mg/kg体
重， 1回／日，1–5日皮下投与し， 1回投与後 6または
12時間後， 2， 3， 5回投与 6時間後，最終投与後 2ま
たは 9日後安楽死させた．2-ブロモプロパンの 2日投与
は核クロマチンの著しい濃縮を伴う精祖細胞の変性を引
き起こした．DNAラダー，TUNEL陽性アポトーシス細
胞を確認するとともに，アポトーシス陽性の精細管の百
分率とアポトーシス細胞指標（apoptotic cell index）が時
間依存的に増加した．2-ブロモプロパンへの曝露は精祖
細胞への直接影響と，曝露後 9日の精母細胞の 2次的な
アポトーシスが 2つの明確な形態学的変化として観察さ
れた．初回あるいは 2回目の投与後の Bcl-2の下方制御，
初回投与後の Baxの上方制御は精祖細胞の一次アポトー
シスの開始に貢献した．2-ブロモプロパン投与後 Fasリ
ガンド（FasL）の発現は減少したが，Fasの発現は増加
し，非投与群の 2倍のレベルを維持した．Fasの発現は
投与後 9日までに 6倍となり，精母細胞の 2次アポトー
シスと関係していた．本結果より著者は，2-ブロモプロ
パンが生殖細胞のアポトーシスを引き起こし，そこには
Bcl2 family遺伝子と Fasシグナリングシステムが関与し
ていると結論した．
　これらの実験結果はラットで2-ブロモプロパン 100 
ppm以上， 6時間／日， 5日／週，13週間曝露で精巣機
能が，300 ppm以上， 8時間／日， 9週間曝露で骨髄機
能が障害されることを示した．
（3）雌に対する毒性実験
　Kamijimaら27, 28）は雌ラットに 2-ブロモプロパン1,000 
ppm，300 ppm，100 ppm， 8時間／日， 9週間の曝露実
験を行った．1,000 ppm群では 2週間目頃から性周期が
乱れはじめ， 4匹では連続発情状態となり，残りの 5匹
では発情休止期が著しく延長した．300 ppm群では 7週
目頃から発情休止期が延長した．卵巣の組織所見では 
1,000 ppm群及 び300 ppm群で濃度依存的に正常卵胞数
の減少，閉鎖卵胞及び嚢胞状卵胞の著しい増加，黄体数
の減少がみられた．卵巣以外の臓器には特別な変化は認
められなかった．Yuら29）は上記の実験動物の卵巣の連続
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切片を用いて卵胞の検索を行い，100 ppm以上の曝露群
で各発達段階の卵胞数がいずれも減少していることを明
らかにした．また，3,000 ppm， 8時間／日， 1回曝露後
の経時的変化を観察し，始原卵胞が最も早く減少し，始
原卵胞の卵細胞のアポトーシスが増加していることを示
した．
　Sekiguchiら30）は雌ラットに1-ブロモプロパンまたは2-
ブロモプロパン 0，50，200，1,000 ppm， 8時間／日，
約 3週間曝露した．1-ブロモプロパン 1,000 ppm群と 2-
ブロモプロパン 1,000 ppm群の両方において全性周期数
に対して 6日以上の性周期の数の比率は約 2倍になった
が，統計学的有意差はなかった．排卵卵巣数の変化は1-
ブロモプロパンや 2-ブロモプロパン曝露群では見られな
かった．日本バイオアッセイ研究センター17）は雌ラット
を2-ブロモプロパンに 0，100，300，1,000，2,000，
3,000 ppm， 6時間／日， 5日／週，13週間曝露した．
2,000 ppm以上の群の全例が異常性周期となり，同様に
2,000 ppm以上の群で卵巣重量が低下した．3,000 ppm群
において卵巣の萎縮が観察された．
　日本バイオアッセイ研究センター18）は雌ラットを2-ブ
ロモプロパンに 0，300，1,000，3,000，10,000 ppm， 6
時間／日， 5日／週， 2週間曝露した．10,000 ppm群に
おいて卵巣の萎縮が見られた．
　Limら31）は雄ラットに 2-ブロモプロパン 0，300，600，
900 mg/kg体重/日を14日間腹腔内投与し，その後 7日間
交尾させた実験で，体重の量依存的な減少，900 mg/kg
体重/日群での性周期の遅延，卵巣重量の低下，妊娠率の
量依存的な低下を認めている．
　Sekiguchiと Honma32）は，マウスに 2-ブロモプロパン
0，500，1,000，2,000 mg/kg体重を 8回腹腔投与し，妊
馬血清ゴナドトロピン（PMSG）およびヒト絨毛性ゴナ
ドトロピン（hCG）投与によって排卵を誘発した．その
結果1,000，2,000 mg/kg体重群で排卵した卵巣の数が著
明に減少し，2,000 mg/kg体重群で子宮重量は減少した．
Sekiguchiら33）は，ラットに 2-ブロモプロパン 0，500，
1,000 mg/kg体重，2–3日間隔で15–17日，腹腔注射を
行った．2-ブロモプロパン曝露は子宮重量の低下，性周
期の延長，排卵卵巣数の減少，前排卵卵胞の形態学的変
化を引き起こした．前排卵卵胞への障害が排卵卵巣を減
少させているように見えると著者は結論した．
　これらの実験結果はラットでは2-ブロモプロパン 100 
ppm以上， 8時間／日， 9週間曝露で，卵巣機能を障害
することを示した．
（4）胎児への影響
　Takeuchi（2004）ら34）は雌ラットに2-ブロモプロパン，
0，125，250，500，1,000 ppm， 6時間／日， 7日／週，
2週間の前交配期，交尾までの交配期，妊娠0-19日，曝
露した．妊娠時期によって全曝露期間は35日またはそれ

以上となる．雄ラットには2-ブロモプロパン， 0，125，
250，500，1,000 ppm， 6時間／日， 7日／週， 2週間の
前交配期， 2週間の交配期， 2週間の後交配期に曝露し
た．2-ブロモブロパンへの曝露は，母ラットへの毒性は
観察と体重増加によっては明らかでなかった．1,000 ppm
の2-ブロモプロパンへの曝露は，着床数を減少させな
かったものの，胎児出生数を有意に減少させた．本結果
は2-ブロモプロパン 1,000 ppm吸入曝露が後着床期にお
ける胎児死を誘導することを示した．
　Kangら35）は，妊娠ラットに 2-ブロモプロパンを 0，
135，405，1,215 mg/kg体重，妊娠 6日目（GD6）から生
後20日目（PND20）まで皮下投与した．一腹の胎児数は
405，1,215 mg/kg体重群で減少した．最高濃度群におい
て出産，生存胎児の率は有意に減少した．F1 子ラットの
脳に対する精巣重量の比は PND33と PND63において 405 
mg/kg体重群で，PND90において 1,215 mg/kg体重群で
有意に減少した．精細管萎縮，生殖細胞喪失，ライ
ディッヒ細胞増殖増加が 1,215 mg/kg体重群で観察され
た．雌 F1では 1,215 mg/kg体重群ですべてのタイプの卵
胞が減少した．本結果より著者は，妊娠期と授乳期母
ラットの 2-ブロモプロパンへの曝露は仔の生殖臓器の発
達に障害を与えると結論している．
　Kimら36）は妊娠ラットに 0，250，500，1,000 mg/kg体
重， 1回／日，妊娠 6日目から19日目まで皮下投与し，
妊娠20日目で帝王切開を行い仔の外的，内臓，骨格異常
を調べた．1,000 mg/kg体重群では，母体毒性として異
常臨床兆候，体重と体重増加の抑制，食餌摂取量減少が
認められた．発達毒性として胎児死亡，一腹サイズの減
少，仔の体重減少，仔の外的，内臓，骨格異常の増加が
認められた．500 mg/kg体重群ではわずかな発達毒性と
して仔の体重の減少，仔の骨化遅延が認められた．250 
mg/kg体重群では妊娠母ラットおよび胎児発達に悪影響
は無かった．本研究結果は，2-ブロモプロパンへの14日
間皮下投与が母体に毒性を及ぼす投与量（1,000 mg/kg体
重）において胚毒性と催奇性を有し，母体毒性のない投
与量（500 mg/kg体重）においてわずかな胚毒性を有す
ることを示す．本実験条件で h，2-ブロモプロパンの
NOAELは母体に対しては 500 mg/kg体重，胚―胎児発
達に対しては 250 mg/kg体重と考えられる．
　Kimら37）は妊娠マウスに 0，500，1,000，1,500 mg/kg
体重， 1回／日，妊娠 6日目から17日目まで皮下投与し，
妊娠18日目で帝王切開し，仔マウスを調べた．1,000，
1,500 mg/kg体重群の妊娠マウスは量依存的な発生率と
深度で注射部位に被毛粗剛，腫脹，硬結，痂皮形成，潰
瘍などの曝露に関係した臨床兆候が見られた．1,500 mg/
kg体重群において仔の体重の減少，仔の奇形の増加，仔
の骨化遅延の増加が観察され，それらは量依存的であっ
た．一方，すべての曝露量で体重，体重増加，妊娠子宮
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重量，食餌消費量，肉眼所見には悪影響はなかった．黄
体，着床，再吸収，死胎児，生胎児の数，生胎児の性比
に対する曝露依存的な影響は観察されなかった．著者ら
は本研究結果が2-ブロモプロパンがわずかな母体毒性を
示す濃度（1500 mg/kg体重）で ICRマウスにおいて胚毒
性と催奇形性を有することを示すと結論した．本実験条
件では，2-ブロモプロパンの NOAELは母マウスに対し
は 500 mg/kg体重であり，仔に対しては 1,000 mg/kg体
重であった．
　Shinら38）は妊娠ラットに 2-ブロモプロパン 1,000 mg/
kg体重/日を妊娠 6日目から10日目まで（Group IIと III），
11日目から15日目まで（Group IV）皮下投与した．Group 
IIIの妊娠ラットには妊娠 3日目から 5日目まで毎日フェ
ノバルビタール 80 mg/kg体重/日を腹腔注射し，肝臓代
謝酵素システムを誘導した．対照ラットにはVehicleのみ
を妊娠 6日目から15日目まで投与した．すべての母ラッ
トに妊娠20日目に帝王切開を行い，仔の外的，内臓，骨
格異常を調べた．すべての曝露群において妊娠母ラット
と胚―胎児発達に有意な悪影響が観察された．Group II
の母ラットと胚―胎児への影響はGroup IVに比べて高度
であった．逆に，Group IIIにおける母ラットと胚－胎児
への影響は Group IIにおける影響と同等であった．著者
は本研究結果が，2-ブロモプロパンの妊娠母ラットと
胚―胎児発達への影響が，器官形成の前半期（妊娠6 –10
日目）において，後半期より起こりやすいこと，そして
フェノバルビタールによる代謝活性化はラットにおける 
2-ブロモプロパンの発達毒性を修飾しないことを示唆し
ていると結論づけている．
　Ishikawa（2001）ら39）は妊娠マウスに 2-ブロモプロパ
ン300，600，900，1,800 mg/kg体重を初期前着床期に腹
腔内投与し，妊娠 3日目に開腹，着床前胎児を回収し，
胚細胞数と小核小体を対照群と比較した．2-ブロモプロ
パンへの曝露は量依存的に小核小体頻度を増加し，胚細
胞数を減少した．小核陽性の胚においては小核陰性の胚
に比べて細胞数は有意に少なかった．また，Ishikawaら
40）はマウスを用いて，妊娠10日に2-ブロモプロパン300，
600，900，1,800 mg/kg体重を腹腔投与し，妊娠末期17
日目に開腹し，胎児を観察した．その結果，1,600，900，
1,800 mg/kg体重群で奇形発生率が非曝露群に比して軽
度増加を示したが統計的には有意でなかった．
　Kimら41）は，ラット9.5日齢胚を in vitroで 2-ブロモプ
ロパン 0， 1， 3，10 mg/mlを含む培地で48時間培養し
た．10 mg/mlの 2-ブロモプロパンへの曝露は胚の成長
と分化の遅延，卵黄嚢循環の変化，異常軸回転，頭蓋顔
面低形成，開放神経孔，眼胞欠損，捻転体節を含む形態
変化を誘導した．3 mg/mlでは胚の成長と分化の遅延の
みが観察された．1 mg/mlでは胚の成長と発達に悪影響
はなかった．著者は本研究により，2-ブロモプロパンへ

のラット胚の曝露が 3 mg/ml以上の濃度で発達遅延と形
態変化を引き起こし，2-ブロモプロパンがラット胚への
直接的な発達毒性を有すると結論づけた．
　Chanら42）は 2-ブロモプロパンの卵母細胞の成熟と引
き続く着床前後の発達に対する影響を in vitroと in vivo
で調べた．2-ブロモプロパンは卵母細胞成熟と受精，in 
vitroの胚発達の率を有意に減少させた．In vitro成熟の間
での卵母細胞の 2-ブロモプロパン処置は着床後胚の再吸
収を増加させ，胎児重量を減少させた．マウスモデルで
は，20 mMの2-ブロモプロパンを含む飲用水の消費が in 
vivoにおける卵母細胞成熟を減少させ，初期胚発達の障
害を引き起こした．カスパーゼ -3特異的阻害剤は 2-ブロ
モプロパンによって引き起こされる有害影響を効果的に
防いだ．これは 2-ブロモプロパンによる胚障害はカス
パーゼ依存性のアポトーシス過程を通じて起こることを
示唆している．アッセイモデルとして胚幹細胞を用いた
研究は，2-ブロモプロパンがネクローシスではなくアポ
トーシスを介して細胞死を誘導し，マウス胚幹細胞にお
ける初期胚発達を阻止すること示した．これらの結果は 
2-ブロモプロパンに曝露された卵母細胞に由来する胚へ
の有害影響を確認している，と著者は結論づけている．
　Chanら43）はマウス胚盤胞を 2-ブロモプロパン 0，2.5，
5，10 μMを含む培地で24時間インキュベーションした．
5，10 μMの 2-ブロモプロパンで処理した胚盤胞は有意
に増加したアポトーシス，内部細胞塊と栄養外胚葉細胞
数を減少させた．さらに2-ブロモプロパン前処理をした
胚盤胞の着床成功率は非曝露群に比べて低値であった．
In vitroの 5または 10 μMの 2-ブロモプロパン処理は，
着床後胚の吸収の増加，胎盤と胎児重量の減少と関連し
ていた．本研究は2-ブロモプロパンへの in vitro曝露はア
ポトーシスを誘導し，宿主マウスへの移植後の着床率の
抑制し，初期の着床後発達を遅延させることを示した．
（5）末梢神経毒性
　Yuら16, 44）はラットを用いて，2-ブロモプロパン100 
ppm，1,000 ppmを， 8時間／日，12週間曝露した実験
で，1,000 ppm群に末梢神経伝達速度の有意な低下，遠
位潜時の有意な遅延，末梢神経の形態学的変化を認めた
が，100 ppm群では有意な変化は認めなかった．
　Zhaoら45）は，マウスに2-ブロモプロパンを1.1，3.7，
11.0 mmol/kg体重，1-ブロモプロパンを3.7，11.0 mg/kg
体重， 2，5-ヘキサンジオンを2.6 mmol/kg体重， 1回／
日， 5日／週， 4週皮下注射をした． 2週間後から 2-ブ
ロモプロパン，1-ブロモプロパン曝露群の運動神経伝導
速度（MCV）が量依存的低下をはじめ，運動潜時（ML）
はMCVと逆の関係で増加した．2-ブロモプロパン，1-
ブロモプロパン曝露群におけるMLの変化はMCVの変
化より早く起こった．2-ブロモプロパンと 1-ブロモプロ
パンの末梢神経への影響は 2.6 mmol/kg体重の 2，5-ヘ
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キサンジオンよりも弱かった．
（6）発がん性
　ラットの長期がん原性試験は，F344ラット雌雄に 0，
67，200及び 600 ppmの濃度で104週間全身吸入曝露した．
その結果，雌雄とも 600 ppm群では85週までにすべての
動物が死亡し，200及び 67 ppm群でも生存率が低下した．
これらのほとんどが腫瘍による死亡であった．雄は，悪
性外耳道腺腫瘍，皮膚／付属器の基底細胞癌と皮脂腺腺
腫，皮下の線維腫，小腸と大腸の腺癌，甲状腺の濾胞状
腺腫および悪性リンパ腫の発生に対照群と比較して統計
学的に有意な増加が投与群でみられた．また，包皮腺，
肺，胃，膵臓および脳の腫瘍ならびに単核球性白血病の
発生にも傾向検定で有意な増加傾向が認められた．雌は，
乳腺の腺癌と線維腺腫，膣の扁平上皮乳頭腫および単核
球性白血病の発生に対照群と比較して統計学的に有意な
増加が投与群でみられた．また，耳道腺，陰核腺，皮膚，
皮下，大腸，膵臓および子宮の腫瘍の発生にも傾向検定
で有意な増加傾向が認められた．これらの結果から，雌
雄 F344ラットに対するがん原性を示す明らかな証拠が得
られたとしている46）．
　rasH2 マウス雌雄に 0，67，200 および 600 ppmの濃
度で26 週間全身吸入曝露した中期がん原性試験では，雄
の細気管支－肺胞上皮癌及び雌雄の細気管支－肺胞上皮
腺腫と細気管支－肺胞上皮癌を合わせた発生が傾向検定
で有意な増加傾向を示した．また，雌のリンパ節の悪性
リンパ腫及び全臓器（リンパ節，胸腺）の悪性リンパ腫
の発生も傾向検定で有意な増加傾向を示した．これらの
結果から，雌雄 rasH2 マウスに対するがん原性を示す証
拠が得られたとしている18）．
（7）遺伝毒性
　Maengら47）は 2-ブロモプロパンの変異原性を明らかに
するために，バクテリアを用いた変異原性テスト，染色
体異常の観察，小核小体テストを実施した．その結果，
代謝活性下（S9mix添加）で TA100 の変異原性が陽性，
代謝活性の有無にかかわらず TA1535の変異が陽性であ
り，量依存的な変異数の増加が観察された．これらの結
果は2-ブロモプロパンがサルモネラ菌で，塩基対置換型
の突然変異を引き起こすことを示した．チャイニーズハ
ムスターの肺の細胞を用い，0.077～2.46 mg/mlの濃度
で，代謝活性下 6時間及び活性化なし24時間の観察では
染色体異常は陰性であった．ラットを用いて，2-ブロモ
プロパン125，250，500 mg/kg体重を 1回／日，28日間
腹腔内に投与した実験で，小核小体は有意に増加しな
かった．しかし，多染性赤血球数の割合が増加し，骨髄
の造血機能抑制作用を示唆した．
　Zhaoら48）は 2 ＇-deoxyguanosineを過剰量の 2-ブロモプ
ロパンに生理的リン酸塩緩衝液，PH 7.4，37℃，16時間，
曝露し，熱加水分解後，N7-isopropyl guanineを HPLC，

UVで検出した．著者らは，生理的条件で 2-ブロモプロ
パンが 2 ＇-deoxyguanosineのN7位にDNA付加物を形成す
るかもしれないと結論している．
　Sherchanら49）は ddG，dG，guanosine，ddA，dA，ade-
nosineを過剰の 2-ブロモプロパンと生理的条件下（pH 
7.4, 37℃）で反応させ，HPLCとLC-MS/MSで分析した．
さらに 2-ブロモプロパンによって誘導される生理的条件
下における時間および量依存的なヌクレオシドあるいは
子牛胸腺DNAにおける脱プリンを調べた．著者らは，本
研究結果が 2-ブロモプロパンの毒性影響がヌクレオシド
の脱プリンと DNA付加物形成の両方に由来することを
示唆すると結論した．
（8）酸化ストレス誘導作用
　Wuら50）はラットのライディッヒ初代培養細胞における
酸化ストレスと抗酸化機能を調べた．ラット初代培養細
胞に 0，0.01，0.10，1.00 mMの 2-ブロモプロパンを曝
露し，1 Uの hCG処理をして刺激した．2-ブロモプロパ
ン曝露により細胞内の非損傷 DNAの割合は有意に減少
し，様々な程度の損傷 DNAは増加した．2-ブロモプロ
パンへの曝露は 0.10，1.00 mM群でマロンジアルデハイ
ド（MDA）とグルタチオンペルオキシダーゼ（GSH-PX）
活性や有意に増加するとともに，スパーオキサイドジス
ムターゼ（SOD）活性を減少させた．著者らは本研究が，
2-ブロモプロパンへの曝露がライディッヒ培養細胞内に
おいて DNA損傷を誘導し，抗酸化細胞防御機能を損傷
し，脂質過酸化を亢進することを示し，これらの影響が
実験動物とヒトにおける精巣毒性に寄与しているかもし
れないと結論づけた．
　Huangら51）はラットに 2-ブロモプロパンを 1 g/kg体重
をメラトニン 5 mg/kg体重とともに，あるいはメラトニ
ン無しで腹腔投与し， 7日後に解剖した．2-ブロモプロ
パンへの曝露は精巣上体精子数と形態正常精子を有意に
減少させた．2-ブロモプロパンへの曝露は精細管の空砲
と萎縮を誘導し，精祖細胞を減少させ，生殖細胞のアポ
トーシスを誘導した．2-ブロモプロパンは血清と精巣上
体の TBARSレベルを有意に増加し，精巣と精巣上体に
おける GSH量を減少させた．メラトニンの前処置は 2-
ブロモプロパン誘導性の酸化ストレスを減弱し，精巣に
おけるアポトーシスを改善し，精巣の組織病理学的損傷
を弱めた．メラトニン前処置は 2-ブロモプロパン誘導性
の精子形態変化を有意に減弱した．著者らは，メラトニ
ン前処置が2-ブロモプロパン誘導性の精巣毒性を活性酸
素種の除去と抗アポトーシス影響を通じて減弱すると結
論した．
（9）内分泌系への影響
　Wuら52）はラットのライディッヒ初代培養細胞に 0，
0.01，0.10，1.00 mMの 2-ブロモプロパンを曝露し，
hCG処理によりテストステロン分泌を刺激した．2-ブロ
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モプロパン曝露はトリパンブルーによって検出された細
胞生存率を減少させたが，細胞形態の変化は観察されな
かった．テストステロン分泌は0.01，0.10 mMの 2-ブロ
モプロパン曝露では検出できる変化を示さなかったが，
1.00 mMの 2-ブロモプロパン曝露で有意に低下した．本
研究は2-ブロモプロパンがライディッヒ細胞に細胞毒性
影響を引き起こすことを示した．著者らは 2-ブロモプロ
パン曝露によりライディッヒ細胞が減少（増加の誤りで
はないかと委員会は考える）は低テストステロンによる
フィードバックによるものであると考えた．
（10）免疫毒性
　Jeongら53）はラットに 2-ブロモプロパンを 0，100，
330，1,000 mg/kg体重，28日間連続経口投与した．解剖
4日前に羊赤血球（SRBCs）で経静脈的に免疫した．2-
ブロモプロパン最高濃度群で体重と胸腺重量が有意に低
下した．脾臓および胸腺細胞数も 2-ブロモプロパン曝露
によって減少した．末梢血の白血球，赤血球，血小板数，
血清塩素イオンは有意に減少した．SRBCsに対する抗体
反応は 2-ブロモプロパン最高濃度曝露群で抑制された．
免疫した動物において脾臓および胸腺細胞の免疫表現型
解析を行い，脾臓におけるマクロファージ，B細胞，T
細胞，胸腺における CD4陽性細胞と CD8陽性細胞を調べ
た．脾臓においてはほとんどのタイプの細胞が 2-ブロモ
プロパン最高濃度曝露群で低下し，胸腺にもおいてもほ
とんどのタイプの細胞が減少した．本研究より 2-ブロモ
プロパンには28日曝露ラットにおいて免疫毒性があると
結論づけられた．
　Kimら54）は雌マウスに2-ブロモプロパンを 0，2,000，
4,000 mg/kg体重，経口投与した．解剖 4日前に羊赤血
球（SRBCs）を腹腔投与し免疫した．2-ブロモプロパン
への曝露は抗体反応のみ有意に抑制した．引き続いて雌
マウスに2-ブロモプロパンを経口投与し，経時的な肝臓
毒性指標への影響を調べた研究では，2-ブロモプロパン
曝露により肝臓グルタチオン量が増加した．
　Kimら55）はマウスに Vehicle（PBSまたはオリーブオイ
ル），ベンゾピレン（100 mg/kg体重），2-ブロモプロパ
ン（3.5 g/kg体重），フェノール（21.2 mg/kg体重）また
は TCDD（15 mg/kg体重）を曝露した（曝露経路不明）．
TCDD単回曝露後24時間，48時間において血清 IL-6レベ
ルは有意に上昇したが，フェノール，ベンゾピレン，2-
ブロモプロパンへの曝露は IL-6レベルを変えなかった．
　Ho-Junら56）は抗 CD3抗体で刺激したマウス脾臓細胞に
ベンゾピレン，2-ブロモプロパン，フェノール，TCDD
を曝露し，炎症促進サイトカインの遺伝子発現を調べた．
10 nMの TCDDへの曝露は INFγと TNFα遺伝子の発現
を増加し，IL-1遺伝子発現を抑制した．10 μMのフェノー
ルは IL-1，IL-6，TNFαの遺伝子発現を阻害し，10 μMの
2-ブロモプロパンは TNFα遺伝子発現を下方制御した．

1 μMのベンゾピレンは IL-1，IL-6，IFNγ，TNFαの遺伝
子発現に影響を与えなかった．著者らは，本研究結果が
TCDDは炎症促進サイトカイン産生を促進することによ
りマウスの免疫機能を障害するのに対し，フェノールと
2-ブロモプロパンはこれらのサイトカインの産生を阻害
することにより免疫機能を障害するかもしれないことを
示していると結論している．

5．許容濃度の提案
　6.5 ppm前後の 2-ブロモプロパンに曝露された女性労
働者では造血機能が軽度に抑制されている可能性がある．
一方，2-ブロモプロパン長期発がん試験において 67 ppm
の2-ブロモプロパンへの曝露によって有意な増加が確認
された外耳道腺癌はヒトにおいても稀ではあるが報告さ
れており57-62），LOAELとして採用可能である．ヒトにお
ける悪影響と関連する最低濃度 6.5 ppm，ラットの最小
毒性量（LOAEL）67 ppm ， 1日の曝露時間 6時間から
1日の労働時間 8時間への換算，動物からヒトへの外挿
の不確実性，最小毒性量から最大無毒性量（NOAEL）へ
の外挿の不確実性を考慮し，許容濃度として 0.5 ppm
（2.5 mg/m3）を提案する．2-ブロモプロパン液に両手を

1分間浸すと，1 ppm， 8時間曝露の吸収量の約 4倍の
皮膚吸収量が予測されることから，従来どおり（皮）を
付す．ヒトにおける卵巣毒性，精巣毒性が認められ，動
物実験の所見も一致するとともに胎児毒性もみられるこ
とから，従来どおり生殖毒性分類第 1群とする．また，
疫学研究の報告はみられないが，動物実験では吸入曝露
により複数の動物種の両性に多数の臓器における多種類
の腫瘍の発生増加を示す結果が報告されており，動物実
験の証拠は十分と考えられることから，発がん性分類を
第 2群 Bとする．

6．他機関の提案値
韓国労働部公示 1 ppm（5 mg/m3）
米国ACGIH，ドイツDFGでは許容濃度が設定されて
いない．

7．類似物質の規制値または勧告値
ブロモホルム：
日本産業衛生学会　1 ppm（10.3 mg/m3）（1997）
米国 ACGIH　0.5 ppm　skin, A3（動物実験で発がん
性が認められるが，ヒトでは不明）
ドイツ DFG　-，carcinogens 3（ヒトに対して発がん
性が疑われるが，証拠が不十分なもの）
臭化メチル：
米国 ACGIH　1 ppm，skin
ドイツ DFG　1 ppm，skin, carcinogens 3
臭化エチル：
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米国 ACGIH　5 ppm, skin, A3
ドイツDFG　-，skin, carcinogens 2（ヒトに対して発
がん性があると考えられる物質）
ジブロモエタン：
米国 ACGIH　-，skin, A3
ドイツ DFG　-，skin, carcinogens 2

1 - ブロモプロパン：
日本産業衛生学会　0.5 ppm
ACGIH　0.1 ppm

8．勧告の履歴
2021年度（改定案）
　許容濃度　0.5 ppm（2.5 mg/m3）
2021年度（新設）
　発がん性分類　第 2群 B
2014年度（新設）
　生殖毒性分類　第 1群
1999年度（新設）
　許容濃度 1 ppm（5 mg/m3）（皮）
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マンガンおよびマンガン化合物
（Mnとして，有機マンガン化合物を除く）

Mn
［CAS No. 【7439-96-5】］

許容濃度　0.02 mg/m3（吸入性粉塵）
許容濃度　0.1 mg/m3（総粉塵）

生殖毒性分類　第 2群

はじめに
　マンガンおよびマンガン化合物の許容濃度提案理由書
（2008年度）1）を公表して以降，マンガン及びマンガン化
合物については，米国 ACGIH2），ドイツ DFG3），欧州委
員会の職業曝露限界科学委員会（SCOEL）4）から，吸入性
粉塵（respirable particulate matter，肺胞まで到達する粒
子，4 μm以下）と吸引性粉塵（inhalable particulate matter，
鼻孔または口を通過する粒子，100 μm以下）の 2つに区
別した職業曝露限界値が公表されている．そこで本書で
は，2008年度の提案理由書以降の知見を加味して許容濃
度の再評価を行う．

1．物理化学的性質5）

　マンガンは，岩石・土壌・水に存在し，食物にも含有
されている．ヒトの必須元素である．
　マンガンは赤灰色または銀色の金属である．鉄に類似
しているが，堅くてもろい．電気的には，鉄よりさらに
陽性である．酸に溶けやすく，空気中で表面が酸化され
る．
　原子量：54.94，融点：1,245℃，沸点：2,150℃，比
重：7.43
　α型，β型，γ型，θ型の 4つの同素体がⅡあり，比電
気抵抗が異なる．
　マンガン粉末は爆発の危険性がある．水または水蒸気
と反応して水素を生ずる．アルミニウム粉じんと激しく
反応して火災や爆発の可能性をもたらす．
・主なマンガン化合物
塩化マンガン （Ⅱ），Manganous chloride, MnCl2

硫酸マンガン （Ⅱ），Manganese sulfate, MnSO4

酸化マンガン，Manganese （Ⅲ） oxide, Mn2O3

二酸化マンガン，Manganese dioxide, MnO2

過マンガン酸カリウム，Potasium permanganate, KMnO4

ホウ酸マンガン，Manganese borate, MnB4O7

炭酸マンガン （Ⅱ），Manganese （Ⅱ） carbonate, MnCO3

2．主な用途
　マンガン鋼の原料，フェロマンガンとして鋼材の脱
酸・脱硫，マンガン電池の正極やリチウムイオン電池の
正極材，アルミ飲料缶等に使用される．マンガン，亜鉛，
鉄を含む金属酸化物はフェライト磁石，過マンガン酸カ
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リウムは酸化剤として分析試薬，有機合成，殺菌，漂白，
火薬の原料，医薬品などの用途に広く使用される6）．マ
ンガン鉱石とマンガン系合金をあわせた輸入量（純分）
は，2009年度616千トン，2012年度827千トン，2015年度
840千トン，2018年度832千トンであった6）．

3．吸収・分布・排泄
　マンガンの吸収，分布および排泄といった毒物動態は
ヒトと動物の両方で検討されてきた．経口吸収率はヒト
では 3～ 5％であった7, 8）が，その率は年令や食物中の
鉄・マンガンレベルによって変わってくる9-13）．動物実験
によると吸収は摂取したマンガンの化学的形態や投与経
路によっても左右されると考えられる14）．塩化マンガン
は経口，腹腔内または気管内注入のいずれの投与法にお
いても速やかに吸収され，脳に様々な濃度で分布したが，
二酸化マンガンの経口投与ではそうではなかった．気管
内注入では二酸化マンガンよりも塩化マンガンを投与し
たほうが，組織内のマンガン濃度は高かった．以上のこ
とより，二酸化マンガンは塩化マンガンよりも吸収され
にくく注入部位に長く留まっている．吸入の場合は，肺
におけるマンガンの取り込み（気道から粘液線毛輸送に
より運ばれて消化管で起こる取り込みとは別）の速度と
程度は測定されていないが，ヒトの曝露データからは速
やかに吸収されると考えられる2）．
　マンガンは脳を含むすべての組織に分布すると考えら
れる9-12）．マンガンの排泄は主に便を通じてなされる15）．
　塩化マンガンまたは酸化マンガンを吸入したヒトでは，
その約60％が 4日以内に便中に排泄された．同様に気管
内投与により塩化マンガンまたは酸化マンガンに曝露さ
れたラットでは 3～ 7日以内に投与量の約50％が便中に
排泄された15）．塩化マンガン（54Mn）エアロゾールに曝
露されたサルはマンガンのほとんどを排泄し，その半減
期は0.4～0.9日であった16）．しかし，一部は，（おそらく
細胞内あるいはマンガン含有蛋白に結合した状態で）肺
や脳に留まった．このマンガンのクリアランスは緩慢で，
半減期は12～250日であった．これらのデータでは，吸入
曝露後便中に排泄されたマンガンのうちどの位が最初吸
収された後胆汁を経て排泄されたのか，更に，気道から
粘液繊毛輸送により消化管へと輸送された割合がどのく
らいかは，不明である．
　放射能標識マンガン（通常は塩化マンガンを使用）を
ヒトが経口摂取した場合，全身での半減期は13～37日で
あった8, 17）．ヒトがサブミクロンの 54MnO2 粒子を吸入し
た場合，半減期は平均66日と算出されている2）．ラット
に塩化マンガンを静注したとき， 1日以内に投与量の
50％が便中に排泄され18），23日目までに85％が排泄され
た19）．これらの結果は胆汁への排泄がマンガンクリアラ
ンスの主要経路であることを示している． 5日までの尿

中排泄量は投与量の0.1％未満とごくわずかであった18）．
胆汁中のマンガンレベルを直接測定したところ，そのレ
ベルは血漿濃度の最大150倍あった．このことは活発な輸
送系の存在18）あるいはある種の補捉機構の存在20）を示す．
Thompson and Klaassenによると21），血中に負荷されたマ
ンガンの約2/3は肝臓を経る各ルートから排泄された事か
ら，ほとんどは肝臓をへて胆汁に排泄されると考えられ
る．胆汁中のマンガンがどんな化学状態にあるかは不明
であるが，ある種の結合あるいは錯体の形で存在する部
分がかなりあると考えられる20）．
　胆汁中のマンガンは遊離Mn（＋2）よりも効率的に腸
から再吸収されるので，この物質は腸肝循環の道をたど
ると考えられるが循環の意義は不明である18）．胆汁中へ
の排泄がマンガンの腸への主要排泄経路と考えられるが，
血液中から腸壁を経て直接輸送されることも起こりうる
と考えられる22-24）．この経路で排泄される割合がどの程
度かは明らかではないが，胆汁経由の排泄に比べてごく
小さいとみなされる22）．

4．動物における毒性情報
（1）急性毒性
　齧歯類の動物実験では，一回の吸入曝露（2.8～43 
mg/m3，二酸化マンガンやmanganese tetroxideの粒子）で
肺の炎症が観察されている．しかし，これらの炎症性反
応は吸入性粒子状物質で共通に起きる性質のものであっ
て，マンガン含有粒子に特異的なものではないことに注
意する必要がある．
　Maigetterら25）は，二酸化マンガンのマンガン濃度とし
て 69 mg/m3に 1日 3時間， 1日～ 4日間曝露したマウス
で，肺炎に対する高感受性を報告した．
　経口単回投与のLD50は，塩化マンガンで 275～804 mg/
kgとラットの系で異なる．硫酸マンガンと酢酸マンガン
のLD50は，それぞれ 782 mg/kgと 1,082 mg/kgであった．
（2）慢性毒性
　Kristenssonら12）は 150 mgマンガン/kg/day（MnCl2とし
て）を生後44日間投与されたラットが 2～ 3週後に硬直
性の不安定な歩行を見せるようになったと報告している
が，この徴候は一時的なもので 7週後までには消滅した．
動物におけるそのほかの研究のほとんどは，活動性の変
化（低下あるいは亢進）あるいは脳における神経伝達物
質レベルの変化を検出するに留まっている．
　 4匹の猿に 5ヶ月間に皮下注射して合計 8 gの酸化マ
ンガンを反復投与し，その後 1週間から 6ヶ月後に解剖
した実験では，全ての動物は，投与をはじめて約 2ヵ月
後に行動が活発となり， 5ヶ月後には不安定歩行で活動
性は低下し，そして，その後，数匹に動作時における振
戦が現れた．上下肢は脱力し，手足の動きは鈍かった．
血清中マンガン濃度は曝露前の10～40倍高くなっており，
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脳内のマンガン濃度は10倍以上で，淡蒼球と被殻が最も
高濃度であった．淡蒼球と被殻において神経化学的影響
が最も強く，ホモバニリン酸含有量はほぼ不変であった
が，ドパミンと 3,4-ジヒドロキシフェニル酢酸の顕著な
減少が見られた．神経細胞の顕著な消失が淡蒼球で見ら
れたが黒質の着色細胞量は正常であった．これはヒトの
マンガン中毒の神経病理結果と一致する．ドパミン合成
酵素であるドーパデカルボキシラーゼの活性が低下した
のでドパミン作動性神経終末の減少が示唆された26）．
　このような活動性の変化や脳内の神経伝達物質濃度の
変化は約 10～600 mgマンガン/kg/day（MnCl2として）
の経口曝露時に報告されている27-29）．新生仔を用いた動
物実験ではこれより若干低い投与レベル（ 1～10 mgマ
ンガン/kg/day）で視床下部におけるドパミンの減少やチ
ロシン水酸化酵素活性の低下などの生化学的変化がみら
れ30, 31），若齢の動物のほうが成獣よりもマンガンへの感
受性が高いことを示している．
（3）発がん性
　Stonerら32）は硫酸マンガンを 6 ～ 8 週令の A/Strong 
mice（雌雄各10匹）に週に 3回， 7週連続， 0， 6，15 
mg/kgを腹腔内投与した．注射終了後22週観察した結果，
肺腫瘍は，7/20，7/20，12/20の頻度で出現したが，統計
学的には有意な増加でなかった．各マウスの肺腺腫（pul-
monary adenoma）の数は，増加しており高用量群では対
照群（0 mg/kg）に比べて有意に増加していた．
　Furst33）は，F344ラット（雌雄各25匹）に筋肉注射また
は胃ゾンデでマンガン粉末，二酸化マンガン，Manganese
（II）acetylacetonate（MAA）を投与し，雌のスイスマウ
ス（雌雄各25匹）に筋肉注射によりマンガン粉末，二酸
化マンガンを投与したが，いずれの投与によっても腫瘍
の増加は見られていない．しかしながら，50 mgのMAA
を筋肉注射により 6回投与したラットでは，注射部位に
線維肉腫が増加していた（雌24％，雄40％）．なお，対照
群では雌雄とも 4％であった．
　NTP34）による発がん実験では，F344/N雌雄ラットおよ
び B6C3F1マウス 1群各70匹に硫酸マンガンをマンガン
濃度として 0，1,500，5,000，15,000 ppm添加した餌を
103週間摂取させた．雄ラットの最高濃度では死亡率が高
くなっていたが，この群全ての動物に腎症が起こってい
た．膵臓における過形成が0/52，2/50，2/51，3/51，腺
腫が0/52，3/50，4/51，3/51と投与群で見られたが有意
な増加ではなく量 – 反応関係も見られなかったことから
ラットでは発がん性はなしとされた．マウスでは，甲状
腺の濾胞細胞の過形成が雄では5/50，2/49，8/51，
27/50，雌では3/50，15/50，27/49，43/51と量に比例し
て増加していたが，腺腫は雄では0/50，0/49，0/51，
3/50，雌では2/50，1/50，0/49，5/51と，量との関係が
明白ではなかったことから，「曖昧」な証拠とされた．

　以上，動物実験によるとマウスでは明白な結果が得ら
れていないが，ラットでは発がん性はなしとNTPにより
評価されている．
（4）遺伝毒性・変異原性
　硫酸マンガンは，代謝活性化の有無（S9 ＋/－）に関
わらず，TA97，TA98，TA100，TA1535，TA1537で突然
変異原性は陰性であった35）．しかし，TA97では突然変異
原性有りとする報告36）もある．塩化マンガンは，TA98，
TA100，TA1535で突然変異原性は陰性である．しかし，
TA1537では突然変異原性有り，TA102では矛盾する結果
が見られている37）．酵母（Saccaromyces cerevisiae strain 
D7）を使った試験（a fungal gene conversion/reverse muta-
tion assay）では，硫酸マンガンは突然変異原性が陽性と
なっている38）．
　塩化マンガンは，mouse lymphoma assayで陽性39），ヒ
トリンパ球を使ったコメットアッセイで DNA損傷を誘
発するが，S9mixが存在するとそうではない37）．硫酸マ
ンガンは，S9mixの存在の有無に関わらずChinese hamster 
ovary（CHO）細胞の姉妹染色分体交換（SCE）を誘発し
た40）．染色体異常は，S9mix（－）で誘発され，（＋）で
は誘発されていない．塩化マンガンは，FM3A細胞を使
い代謝活性化しない場合には，染色体異常誘発性はみら
れなかった41）．過マンガン酸カリウムは，FM3A細胞で
染色体異常が見られている41）が，シリアンハムスターの
初代胚細胞では，そうでなかった42）．
　マウスに硫酸マンガンまたは過マンガン酸カリウムを
経口投与した場合，骨髄細胞に小核及び染色体異常が見
られた43）が，塩化マンガンではラットの骨髄細胞及び精
原細胞に染色体異常は起らなかった14）．
　in vitroによる試験では，少なくてもある種のマンガン
化合物に変異原性があるという報告がある．しかしなが
ら，動物を用いた in vivoの試験では，結果が一致してい
ないので，マンガン化合物に曝露されたヒトに対する遺
伝毒性に関する結論は出せないと考える14）．
（5）生殖毒性
　動物実験によれば，マンガン投与による受胎率の低下
と血清テストステロン濃度の減少44），精子数減少44, 45），精
子運動能の低下45）， 1日精子産生量の増加と黄体形成ホ
ルモン（LH），卵胞刺激ホルモン（FSH），テストステロ
ンの上昇46），新生児死亡率の増加47），と生殖能への悪影
響がみられている．
　妊娠ラットと出生児に四酸化三マンガン 0，350，
1,050，3,500 mg/kgを含む飼料を妊娠 2日から出産後224
日まで混餌投与した結果，雄の出生児の350，1,050 mg/
kg群で血清テストステロン濃度の量依存的な減少がみら
れ，マンガンの腸管からの吸収量が増大する鉄欠乏食を
用いて混餌投与した場合は精巣上体中の精子の量依存的
な減少がみられた．また，3,500 mg/kg群の雌雄を交配
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すると受胎率の低下がみられた44）．
　雄マウスに酢酸マンガンを7.5，15.0，30.0 mg/kg/day，
43日間経口投与し，生殖器重量，精巣の病理検査，精子
数，精子運動能等を検査した結果，15.0および 30.0 mg/
kg/day群では，精子運動能の低下と精子数の減少が見ら
れたが，妊孕力の低下および精巣組織の病理変化は見ら
れなかった45）．
　15日齢の雄ラットに55日齢まで 0，10，25 mg/kg/day 
の塩化マンガンを強制経口投与した結果，10 mg/kg/day
群では変化がみられなかった．25 mg/kg/day群で LH，
FSH，テストステロンの上昇と，それに伴う 1日精子産
生量の増加がみられた46）．
　妊娠マウスに 0， 1，2 mg/kg/dayの塩化マンガンを
妊娠第 6～18日に皮下注射した実験47）によると，2 mg/
kg/day群では新生児死亡率が有意に増加しており，生存
児では開眼や精巣下降の遅滞がみられたが，成熟後では，
活動性や学習能力に何も異常はみられなかった．

5．ヒトにおける毒性情報
（1）急性毒性
　二酸化マンガンや四酸化マンガンの粒子を吸入すると，
肺に炎症性の変化が起きる．肺への刺激が，咳，気管支
炎，肺臓炎や肺機能の低下をもたらす．肺炎が急性およ
び長期にわたる曝露でも起きることが報告されている48）．
（2）慢性毒性
　マンガン中毒の初期の症状は，主観的で非特異的な全
身の衰弱感，脚の重い感じないしは固い・動かし難い感
じ（stiffness），食思不振，筋肉痛，神経質，易刺激性，
頭痛などである．これらの徴候は，しばしば，無気力・
だるさやインポテンツや性欲減退を伴う．それらに加え
て，特に鉱夫の場合には，興奮すなわち攻撃的あるいは
破壊的な行動や情動の不安定，奇異な強制行動が初期か
ら伴うこともある．
　マンガン中毒の次の時期の症状としては，脳基底核に
特異的な症状がもっと目立つようになる．例えば，遅く
て断続的で単調なしゃべり方，感情の無い表情や遅くて
不器用そうな四肢の動きや歩行，細かい振戦などが見ら
れるようになる．
　さらに病状が進行すると，特徴的な跛行（＂Cock walk＂
と呼ばれ（いばったように）つま先立ちになりひじを曲
げて脊柱はまっすぐ）によって歩行は困難になる．筋は
高緊張性で，無意識の動きが細かい振戦を伴って出てく
る．時には，manganese mania，manganese psychosisと言
われる心理的な障害が，最終的な病期にあらわれる．こ
れらの症状はほとんど回復しないと考えられるが，曝露
の中止で一部回復するとも言われている．
　これらの症状はパーキンソン病に類似していると言わ
れ，マンガン中毒を「パーキンソン様」であるとか，「マ

ンガンによって発症したパーキンソン病」と呼ぶことも
ある．しかしマンガン中毒患者に見られる低運動性
（hypokinesia）と振戦は，パーキンソン病患者のそれとは
異なる49）．病理学的にも，マンガン中毒とパーキンソン
病は異なっている．マンガン中毒のほうがパーキンソン
病にくらべてより病巣が拡がっており，主に淡蒼球・尾
状核・被殻やさらには皮質まで及ぶが，パーキンソン病
では黒質と色素のある部位に限定されている49）．さらに
パーキンソン病では黒質に Lewy体がほとんど常に見出
されるが，マンガン中毒では，そのようなことは無い50）．
マンガン中毒患者では，核磁気共鳴映像法（MRI）で脳
へのマンガン蓄積が見られるが，パーキンソン病ではそ
うではない51）．また，フルオロドーパ（FDOPA）による
ポジトロンエミッショントモグラフィー（PET）では，
マンガン中毒患者は正常であるが，パーキンソン病患者
は異常である52, 53）．
　Racetteの報告54）によると，溶接工におけるパーキンソ
ン病様患者15名は本態性パーキンソン病患者（IP）100名
に比べ発症年齢が有意に若い（46歳 vs 63歳）以外は臨床
的に差がなく，levodopa投与にも全員が反応し， 2名で
あるが FDOPA-PETの結果も IP同様に被殻における非対
称性の取込みが見られた．これらの症状は，比較的長期
にわたる吸入曝露（濃度としては， 2～22 mg/m3 のマン
ガンダスト）によって惹き起こされたものである．
　上述の研究よりさらに低濃度曝露の影響も報告されて
いる．スウェーデンの鋳物製造所の調査55, 56）では， 1～
35年間工場に勤務した男性作業者30名の神経行動学的検
査を行なった結果，曝露作業者では，単純反応試験
（simple reaction test），digit span，タッピングの成績が有
意に低値であった．これらの工場の直近17～18年の気中
マンガン濃度は平均で 0.25 mg/m3，メディアンで0.14 
mg/m3であった．
　Roelsら57）は，アルカリマンガン乾電池工場で二酸化マ
ンガン粉塵に曝露している作業者群（交代制勤務者）92
名（年齢31.3±7.4歳，曝露期間5.3±3.5年）と彼らとマッ
チした対照群101名（年齢29.3±8.0歳）において，神経心
理学的および呼吸器症状の訴え，肺活量，神経行動学的
検査（視覚反応時間，目－手共同運動，手の震え，聴覚
言語性短期記憶），および幾つかの生物学的指標（血清中
のカルシウム，鉄，黄体ホルモン（LH），卵胞刺激ホル
モン（FSH），プロラクチン，血球数，血中および尿中マ
ンガン濃度）を測定した．潜在的な交絡要因となりうる
趣味活動，以前の雇用，個人の習慣（喫煙，コーヒー，
アルコール摂取），既往歴は質問紙および面接によって情
報を得て統御された．調査時の対象者の健康状態は良好
であり，全員血中鉛は 35 μg/100 ml以下，亜鉛プロトポ
ルフリンは 2.5 μg/gHb以下，尿中カドミウムは 2 μg/g 
creatinine以下，尿中水銀は 10 μg/g creatinine以下であっ
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た．勿論，対象者全員が呼吸器疾患に罹っていなかった
し，その既往もなかった．当該電池工場で，作業者が現
在の気中マンガンに曝露している量は個人サンプラーを
用いて測定され，その吸入性および総粉塵のマンガンの
幾何平均値は 215 μg/m3 と 948 μg/m3であった．血中お
よび尿中マンガン濃度（MnBとMnU）の幾何平均値は
対照群（MnB 0.68 μg/100 ml，MnU 0.09 μg/g creatinine）
と比べマンガン曝露作業者群（MnB 0.81 μg/100 ml, MnU 
0.84 μg/g creatinine）では有意に高かった．MnBおよび
MnUは外部曝露指標（曝露期間，現在の曝露濃度，生涯
推定気中マンガン曝露濃度）と有意な関連を示さなかっ
た．他の生物学的指標（血清カルシウム，LH，FSH，プ
ロラクチン値）に関して曝露群と対照群で明らかな差を
認めなかった．貧血指標および血清鉄は両群とも正常範
囲内にあったが，マンガン曝露作業者群で統計的に有意
に低い傾向があった．神経心理学的および呼吸器に関す
る自覚症状の訴え，肺機能指標，聴覚言語性短期記憶得
点は曝露群および対照群の間で有意な差がなかった．一
方，マンガン曝露作業者群は他の神経行動学的検査（視
覚反応時間，目－手共同運動，手の震え）が対照群より
も成績が良くなかった．これら検査に対し，異常な結果
の発生率は総および吸入性マンガン粉塵の生涯推定曝露
濃度と関連があった．神経機能への軽度な影響は総粉塵
として 6,000 μg/m3・年数，吸入性粉塵として 1,200 μg/
m3・年数で起るとされ，ロジスティック回帰分析の結果，
末梢の振戦が増加する危険は，生涯マンガン累積曝露濃
度として総粉塵で 3,575 μg/m3・年，吸入性粉塵で 
730 μg/m3・年を越えると存在すると推定された．
　その後1995年まで観察した結果によると58），低濃度群
は 400 μg/m3から 130 μg/m3 に下がっており，手－前腕
運動（hand-forearm movement）値は正常になっていたが，
中，高濃度群（400, 2,000 μg/m3）における目－手共同運
動の改善は明白ではなかった．また，手の震えや視覚反
応時間では影響が維持されており，過去の曝露の影響が
不可逆的である可能性を示唆していた58）．従って，Roels
ら57）の研究において末梢の振戦の増加が生じると推定さ
れた総粉塵と吸入性粉塵の生涯累積曝露濃度 3,575 μg/
m3・年及び 730 μg/m3・年に対して，勤続年数40年で平
均曝露年数を25年とすると59），総粉塵 143 μg/m3，吸入
性粉塵 29.2 μg/m3 の年平均濃度が推算される．
　Chiaら60）は，神経行動学的検査バッテリーをマンガン
曝露作業者17名（シンガポールにあるマンガン鉱石砕石
工場で袋詰作業夫，年齢36.6±12.2歳）と年齢，教育年数
をマッチさせた対照群（病院補修作業員，年齢35.7±12.1
歳）に実施した．袋詰め作業夫は平均7.4（ 1～14）年の
曝露歴を持ち，血中マンガン濃度は 25.3（15～92.5） μg/l
であった．神経系に関連する37の症状のうち20が曝露作
業者群で高頻度に報告されたが，有意に高頻度であった

のは不眠と多汗に関連したものだけであった．正中神経
と尺骨神経の知覚および運動神経伝導速度には有意な差
は認められなかった．曝露作業者群は，運動速度，視覚
走査（visual scanning），視覚運動共同動作（visuomotor 
coordination），視覚運動および反応速度が有意に低下し
ていた．しかしながら，これらの神経行動学的検査バッ
テリーの結果と全血，血清および尿中マンガン濃度との
相関はいずれも有意でなかった．
　Merglerら61）は，長期マンガン曝露に関する神経系障害
を早期に検出するために，一連の神経機能検査をマッチ
ドペアデザインで行った．対象は，ある鉄マンガン・シ
リカマンガン合金工場で働いている労働者74名（年齢
43.4±5.4歳，教育年数11.0±1.8年，地域での居住歴35±
11年）が曝露群であり，マンガン曝露者と同一の地域に
住み，職場での神経毒物による曝露歴のない労働者74名
（年齢43.2±5.6歳，教育年数10.9±2.0年，地域での居住歴
33±13年）が対照群であった．マッチングに考慮された
変数は，年齢（前後 3歳以内），教育年数（前後 2年以
内），喫煙状態，子供の数であった．マンガン合金工場の
環境としては，一連の 8時間 TWA環境測定でダストの
総マンガンレベルが 0.014～11.48 mg/m3（幾何平均値 
0.225 mg/m3），吸入性マンガンダスト量は 0.001～1.273 
mg/m3（幾何平均値 0.035 mg/m3）であった．全血マンガ
ン量は幾何平均値として，曝露群で 1.03 μg/100 ml，対
照群で 0.68 μg/100 mlと両群間では p＜0.001で有意差が
認められた．尿中マンガン量は幾何平均値として曝露群
で 0.73 μg/g creatinine，対照群で 0.62 μg/g creatinineで両
群間に有意差はなかった．単変量検定（対応のある t検
定，符号付き順位検定，McNemar検定）を行うと，自覚
症状，感情状態，運動機能，認知力および視覚認知閾値
で有意差が認められたが，言語の流暢さ，基本算術，読
解力，注意力については差が見られなかった．
　Lucchiniら62）はマンガン曝露による神経障害の初期徴
候を検出するために，鉄合金製造工場でマンガン酸化物
に曝露している作業者35名を無作為抽出した横断的研究
を行った．曝露作業者は交代制勤務者であり，年齢は
39.4±8.4歳，曝露年数は14.5±7.7（ 5～29）年であった．
対照群は神経毒性化学物質の曝露がなく，かつ年齢やそ
の他の交絡要因のマッチした電機会社社員37名であった
（年齢43.2±7.3歳）．マンガン曝露の程度は中等度，すな
わち総ダスト中の気中マンガン濃度の幾何平均値は
193 μg/m3（範囲 26～750 μg/m3）であった．但し，1987
～88年に製造工程の大幅な変更や排気設備等の改善を実
施し，溶鉱炉付近における気中総マンガン濃度は幾何平
均値 1,590（900～2,600） μg/m3 から545（280～980） μg/
m3に低減している．血中および尿中マンガン濃度はマン
ガン曝露作業者群（幾何平均値，血中マンガン 9.84 μg/l
（範囲 4.6～23.4 μg/l），尿中マンガン 3.04 μg/l（範囲 0.5
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～23 μg/l））の方が対照群（各々，6.78 μg/l（範囲 4.8～
10.9 μg/l），0.43 μg/l（範囲 0.1～2 μg/l））と比べ有意に
高かった．マンガン曝露作業者の気中濃度および曝露歴
をもとに算出された累積曝露指標（CEI）と血中マンガ
ン濃度の間には有意な相関（r＝0.52, p＝0.002）が見られ
た（尿中マンガン濃度との関連は認められなかった）．精
神運動機能得点はマンガン曝露作業者群で低く，Aiming 
得点はマンガン曝露作業者群で血中マンガン濃度と有意
な負の相関があった．マンガン曝露作業者群の尿中マン
ガン濃度と嗅覚閾値との間には負の相関が見られたが，
嗅覚閾値そのものには両群間に有意差を認めなかった．
マンガン曝露作業者群の白血球数（7,980±1,970 μl）は
対照群（6,590±1,560 μl）と比べ有意に多かった（好中
球，リンパ球も同様に多かった）．著者らはこのような影
響が見られたのは，過去における高濃度曝露の累積が重
要な役割を占めているのではないかとコメントしている．
　Lucchiniら63）は，鉄合金製造工場の労働者61名（42.1±
8.3歳）を曝露群，医療機関の事務員87名（42.6±8.8歳）
を対照群として神経行動学的検査を実施した．曝露群と
対照群とでは，年齢，アルコール・コーヒー・紅茶の消
費量，喫煙習慣，子供の数は同程度であった．教育年数，
夜勤，作業中の騒音では有意な差があった．マンガンの
気中濃度の幾何平均値は，総粉塵で 54.25 μg/m3（範囲 5
～1,490） μg/m3，吸入性粉塵で 17.18 μg/m3（範囲 1 ～
670） μg/m3であった．神経行動学的検査の結果，SPES 
battery（additions, digit span），Luria-Nebraska batteryにお
いて曝露群は対照群よりも有意に低かった．作業履歴に
基づき推算した曝露群全体における総粉塵の累積曝露濃
度は幾何平均値 1,204.87 μg/m3・年，曝露年数15.17年で
あり，年平均曝露濃度に換算すると 70.83 μg/m3であっ
た．累積曝露濃度に応じて低曝露群（＜500 μg/m3・年），
中曝露群（500～1,800 μg/m3・年），高曝露群（＞1,800 μg/
m3・年）に分類したところ，神経行動学的検査（数字－
図形関連付け検査（digit symbol），数唱（digit span），フィ
ンガータッピング）で有意な差がみられた．著者らは中曝
露群を LOAELとし，その年平均曝露濃度としては，中曝
露群の総粉塵の累積曝露濃度の幾何平均値 1,113 μg/m3・
年を曝露年数11.51年で除した 96.71 μg/m3 を導出してい
る．なお，著者らは，全勤続年数における安全な曝露レ
ベルは，さらに低い値であるべきと述べており，マンガ
ンの神経行動学的影響に対する不可逆性を考慮している
と考えられる．そこで勤続年数40年で平均曝露年数を25
年とすると，総粉塵 44.5 μg/m3が推算される．また，本
研究において，総粉塵の曝露濃度は吸入性粉塵の曝露濃
度の平均2.6倍であったことから，吸入性粉塵として 
17.1 μg/m3 の年平均濃度が推算される．
　Myersら64）によると，0.2 mg/m3の曝露では，サブクリ
ニカルな神経毒性は見られていない． 2つのマンガン鉱

山の486名の曝露作業者についての断面調査で総マンガン
粉塵濃度，血中マンガン濃度，Swedish Q16 質問票，神
経行動学的検査（Luria-Nebraska battery，WHO-NCTB，
SPES battery），運動機能検査を実施した．曝露年数は10.8
±5.5年（ 1 ～41年），Mn曝露濃度は 0.21±0.14 mg/m3

（ 0～0.99 mg/m3），血中Mn濃度は 8.5±2.8 μg/l（2.2～
24.1 μg/l），累積曝露量は 2.2±2.2 mg/m3 per year（ 0～
20.8 mg/m3 per year）であった．質問票，検査結果，臨床
所見のいずれも曝露指標と関連せず，低濃度のマンガン
曝露ではサブクリニカルな影響は見られなかった．
　Gibbsらは，電解金属マンガンの製造に携わった労働
者75名（39.7±9.7歳），マンガン製造工程で作業したこと
のないものから性別，人種，年齢，給与等級，作業種類，
雇用年数等でマッチングさせた対照群（39.7±9.5歳）に
対して神経行動学的検査（手の安定性（動きと震え），目
－手共同運動，選択反応時間，フィンガータッピング）
を実施した．曝露群の平均就業年数は12.7±9.9年であり，
アルコールやカフェインの摂取量，喫煙習慣，有機溶剤
の使用，頭痛や精神医学的症状有症者の比率について対
照群との有意差はなかった．曝露濃度は総マンガン粉塵
で幾何平均値 0.11（範囲0.028～0.80） mg/m3，吸入性マ
ンガン粉塵で幾何平均値 0.036（範囲0.005～0.23） mg/m3

であり，いずれの神経行動学的検査でも対照群との差は
みられなかった．なお，生涯マンガン累積曝露濃度とし
て総粉塵で幾何平均値 1,500 μg/m3・年，吸入性粉塵で同 
530 μg/m3・年と推算されている65）．従って，勤続年数40
年で平均曝露年数を25年とすると，総粉塵 60 μg/m3，吸
入性粉塵 21.2 μg/m3の年平均濃度が推算される．
　平均曝露濃度が 0.4 mg/m3（＜0.01～2.67 mg/m3）の労
働者75名においては，神経系の障害は見られなかったが，
視覚誘発電位試験では，21.3％に異常が見られ，P100と
N2潜時が総曝露量と相関しており，自覚症状では怒りっ
ぽい，不眠，知覚異常の訴えが，対照群より有意に多
かった等サブクリニカルな変化は見られている66）．
　Bast-Pettersen ら67）は，マンガン合金の製造に従事する
労働者100名（44.2±9.0歳）および年齢をマッチングさせ
た対照群100名（44.2±9.0歳）に対して神経行動学的検査
を実施した．教育年数，交替勤務者の割合，喫煙，飲酒，
頭部外傷歴に有意な差はなかった．総粉塵の曝露濃度は
幾何平均値 301 μg/m3（範囲 9～11,457 μg/m3），吸入性
粉塵では幾何平均値 36 μg/m3（範囲 3～356 μg/m3），曝
露年数20.2±8.4年（2.1～41年）であった．姿勢振戦（pos-
tural tremor）の検査で両群の間に有意な差がみられた．
　Youngら68）は，南アフリカのマンガン精錬作業従事者
509名（45.1±8.4歳）と，対照群67名（38.6±10.3歳）に
対して神経行動学的検査を実施した．曝露群における吸
入性粉塵の累積曝露量は中央値 0.92 mg/m3・年（範囲 
0.015～13.26 mg/m3・年），平均曝露濃度は 0.058 mg/m3
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（範囲 0.003～0.51 mg/m3），曝露年数18.2±7.6年であっ
た．年齢，教育年数，業務に関連した神経毒性物質への
曝露歴，頭部外傷歴，母国語を調整して解析した結果，
digit span，digit symbol，タッピングにおいて曝露に依存
した影響がみられ，吸入性粉塵の平均曝露濃度で 0.01～
0.04 mg/m3の範囲が LOAELと考えられた．
　Ellingsenら69）は，96名の溶接作業者のマンガン曝露群
（平均36.3歳，範囲20～65歳）と年齢をマッチングさせた
96名の対照群（平均36.1歳，範囲18～66歳）に神経行動
学的検査を実施した．教育年数，体重，喫煙，飲酒，頭
部外傷歴に有意な差はなかった．曝露群における総粉
塵70）の平均曝露濃度は幾何平均値で 121 μg/m3（範囲 7～
2,322 μg/m3），曝露年数13.5年（範囲 1～40年）であっ
た．digit symbolとフィンガータッピングにおいて対照群
との間に有意な差がみられた．曝露群を低曝露群（幾何
平均値31，範囲 7～88 μg/m3），中曝露群（幾何平均値
137，範囲 88～198 μg/m3，高曝露群（幾何平均値423，
範囲 204～2,322 μg/m3）に分類して解析した結果，フィ
ンガータッピングが曝露量の増加に依存して低下し，高
曝露群で有意な差がみられた．
　Boojarら71）はマンガン鉱山の労働者145名の呼吸機能と
呼吸器症状に関するコホート調査を報告している．入社
時， 4年目および 7年目の 3時点において環境濃度，血
液および尿中濃度，飲水濃度，呼吸機能，呼吸器症状を
喫煙の有無に分けて調査した．対照群は同一地域に居住
する年齢や社会経済的状況がマンガン労働者と似ており，
粉塵曝露がなく飲水中のマンガン濃度が 2.89 μg/l未満で
ある65名を選んだ．作業環境中の総マンガン濃度の平均
が62，94，114 mg/m3，吸入性マンガン濃度の平均が
27.6，38.1，43.3 mg/m3，飲水中のマンガン濃度は283，
311，268 μg/lと 3時点において差は見られなかった．入
社時の血中マンガン濃度は 1.73 μg/dl と，対照群 
1.89 μg/dlと差がなかったが，時間経過とともに13.72，
16.72 μg/dlと濃度が有意に上昇した．尿中も同様の傾向
であった．喫煙による濃度への影響は両群ともに見られ
なかった．曝露 4 年目と 7 年目の呼吸機能は FVC，
FEV1，FEV1％のいずれも入社時および対照群に比べ有
意に低下しており，喫煙者は非喫煙者よりも有意に低下
していた．検査結果から，入社時においては喫煙由来と
考えられる軽度な拘束性障害が 8％に見られたが，時間
経過に伴い，中等度および重度が増え，閉塞性障害も有
意に増加した．呼吸器症状としては，曝露群の 4年目で
は喘息，肺炎，気管支炎および鼻カタルの発症率が対照
群に比べ有意に高く，喫煙者では喘息以外はより高い発
症率であった． 7年目ではさらに持続性の咳，息切れ，
胸苦しさ，喘鳴も有意に高くなっていた．
（3）発がん性
　Nakataら72）は，群馬県における前立腺がん発生に関す

る疫学調査を実施した．1985～1992年における前立腺が
ん患者1,411名と1981～1992年に前立腺がんで死亡した
656名を地域，年齢および年代により分け検討したとこ
ろ，マンガン鉱山のあった地域における年齢調整発症率
は10万人当り12.0，死亡率は4.4，とマンガン鉱山のない
地域の発症率10.5および死亡率3.8より高くなっていたが，
亜鉛鉱山のあった地域は逆に低くなっていた．
　その後フェロマンガンおよびシリコンマンガン製造工
場労働者における発がんに関するコホート研究が報告さ
れた73）．1933～1991年の間に最低 6か月間働いた労働者
6,363名を対象に1953～1991年におけるがんの発症者をノ
ルウェー癌登録により把握した．雇用期間の中央値は5.7
年，追跡期間の中央値は24.2年，153,565人年であった．
575名に607例のがんが発症し，期待値は596例であった．
1953年以前に就業した労働者の全がん標準化発生率
（SIR）は1.14（95％CI：1.03～1.26）と有意に高かった．
溶鉱炉作業者においては，鼻腔・副鼻腔がんとその他の
がんの SIR が 4.23（95％CI：1.15～ 10.8）および 1.85
（95％CI：1.13～2.85）と有意に上昇していた．溶鉱炉以
外の作業者においては膵臓がんおよび喉頭がんの SIRが
1.91（95％CI：1.07～3.15）および2.60（95％CI：1.12～
5.13）と有意に上昇していた．
　しかしながら，曝露濃度に関する情報はなく，これら
のがんがマンガン曝露によるのかは不明である．
（4）遺伝毒性・変異原性
　これに関する報告は見当たらない．
（5）生殖毒性
　マンガンの慢性曝露による生殖系への影響には，性欲
の減退，インポテンツ，ヒトにおける受精率の低下など
が含まれるが，女性の生殖能力に対する情報はない．
　マンガン中毒の症状にインポテンツや性欲減退はよく
認められている．その結果，男性における生殖力の低下
（reduced reproductive success）が見られている． 1～19年
間 0.97 mg/m3 のマンガンに曝露されて，特に明らかなマ
ンガン中毒症状のない男性作業者において妊孕力（fertil-
ity，夫婦ひと組の子供数の減少）の低下が見られた74）．
Gennartら75）によると，平均濃度が 0.71 mg/m3の曝露を
6.2年受けた場合では，生殖への影響は見られなかった．
　マンガン合金労働者100名と年齢，居住地，労働状態を
マッチングさせた対照群100名を比較した結果，吸入性マ
ンガン粉塵の個人曝露濃度の幾何平均値は 301 μg/m3

（範囲 9～11,457 μg/m3）であり，血清中のプロラクチン，
黄体化ホルモン，甲状腺ペルオキシダーゼ抗体の平均濃
度は対照群より有意に高く，多変量回帰解析によるとこ
れらは曝露濃度と有意な正の相関があった76）．不妊外来
を受診した男性の調査では，精子数や精子運動能の血中
マンガン濃度への有意な負の回帰が報告されている77）．
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6．許容濃度の提案
　ヒトで最も低濃度でみられた影響は神経毒性であり，
神経行動学的検査によるサブクリニカルな変化が複数の
疫学研究で観察されている．従って，神経毒性をエンド
ポイントとして吸入性粉塵と総粉塵のそれぞれに許容濃
度を提案する．
　吸入性粉塵では，Roelsら（1992）に基づく累積曝露濃
度からの年平均曝露濃度換算値，Merglerら（1994）の 8
時間TWA値，Bast-Pettersenら（2004），Youngら（2005）
らの研究において，それぞれ LOAEL 0.029 mg/m3，
LOAEL 0.035 mg/m3，LOAEL 0.036 mg/m3，LOAEL 
0.01-0.04 mg/m3が得られている．また Gibbsら（1999）
の研究によると，累積曝露濃度からの年平均曝露濃度換
算値 0.021 mg/m3 で対照群との差はみられなかった．但
し Bast-Pettersenら（2004）の研究では，Gibbsら（1999）
の研究では評価されていない姿勢振戦で影響がみられて
いる．これらの結果から，吸入性粉塵の許容濃度として 
0.02 mg/m3 を提案する．
　総粉塵では，Roelsら（1992）に基づく累積曝露濃度か
らの年平均濃度換算値，Merglerら（1994）の 8 時間
TWA値，Bast-Pettersenら（2004）らの研究において，そ
れ ぞ れ LOAEL 0.143 mg/m3，LOAEL 0.225 mg/m3，
LOAEL 0.301 mg/m3が得られている．Lucchiniら（1999）
の LOAELが最も低く，数字－図形関連付け検査，数唱，
フィンガータッピングで差がみられ，年平均曝露濃度換
算値で 0.044 mg/m3であった．また，Ellingsenら（2008）
の研究では，0.031 mg/m3 曝露群，0.137 mg/m3 曝露群，
0.423 mg/m3 曝露群において，フィンガータッピングが
曝露量の増加に依存して低下し，0.423 mg/m3 曝露群で
有意な差がみられている．一方 Gibbsら（1999）の研究
によると，手の安定性，目－手共同運動，選択反応時間，
フィンガータッピングにおいて，累積曝露濃度からの年
平均曝露濃度換算値 0.060 mg/m3 で対照群との差はみら
れなかった．以上の結果を踏まえて，総粉塵の許容濃度
として 0.1 mg/m3 を提案する．
　なお，吸入性粉塵，総粉塵ともに，累積曝露濃度から
年平均曝露濃度への換算で平均曝露年数25年を適用した
が，さらに長期間の曝露年数である場合には，より低い
年平均曝露濃度が算出される．従って，曝露年数が25年
以上の長期間に及ぶ場合には，より低い濃度に抑えるよ
う留意する．
　発がんに関しては，最近のコホート研究結果からも，
がんの発生がマンガン曝露によるとの明白な証拠が得ら
れていない．生殖毒性に関しては，マンガン中毒患者で
インポテンスや性欲減退がしばしばみられるが，症例報
告のレベルにとどまっており，この症状はプロラクチン
分泌の増加により説明できる可能性はあるが，疫学的証
拠としてはやや弱く，男性の妊孕力低下についてのデー

タも限定的である．一方，実験動物では胎児毒性が報告
されている．以上のことから2014年に生殖毒性分類第 2
群を提案しており，その後の新たな知見がみられないこ
とから，第 2群からの変更はない．

7．他機関の提案
ACGIH: TLV-TWA 0.02 mg/m3（吸入性粉塵）；TLV-
TWA 0.1 mg/m3（吸引性粉塵）；A4（ヒトに対する発
がん性を分類できない）2）

DFG（ドイツ）：MAK 0.02 mg/m3（吸入性粉塵）；
MAK 0.2 mg/m3（吸引性粉塵）；生殖毒性分類 C；経
皮吸収及び感作性の分類なし3）

EC SCOEL: TWA 0.05 mg/m3（吸入性粉塵）；TWA 0.2 
mg/m3（吸引性粉塵）4）

IARC：発がん性について評価対象としていない78）

8．勧告の履歴
　2021年度（改定案）
　　許容濃度　0.02 mg/m3（吸入性粉塵）
　　許容濃度　0.1 mg/m3（総粉塵）
　2014年度（新設）
　　生殖毒性分類　第 2群
　2008年度（改定）
　　許容濃度　0.2 mg/m3

　1985年度（新設）
　　許容濃度　0.3 mg/m3
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生物学的許容値（2021）の提案理由

2021年 5月18日
日本産業衛生学会

許容濃度等に関する委員会

エチルベンゼン
C6H5C2H5

［CAS No. 100-41-4］

尿中マンデル酸濃度　150 mg/g・Cr
試料採取時期：作業終了時

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　200 mg/g・Cr

試料採取時期：週の後半の作業終了時

尿中エチルベンゼン濃度：15 µg/l
試料採取時期：作業終了時

1．物理化学的性質ならびに用途1, 2）

　常温常圧では無色の液体，分子量：106.16，比重：0.863
（25℃），沸点：136.2℃，融点：－95.0℃，蒸気圧：1.27 
kPa（25℃），水に 169 mg/l可溶，アルコール・エーテル
に可溶，1 ppm＝4.3 mg/m3，1 mg/m3＝0.23 ppm（25℃）

2．吸収，代謝，分布，蓄積，排泄
　ヒトとげっ歯類では代謝が大きく異なっている3-5）こと
から，本稿ではヒトについてのみ検討を加える．
　ヒト 100 ppm以下の曝露においては，呼吸器からの吸
収率は49～64％だった6, 7）．エチルベンゼンの蒸気は健康
なヒトの皮膚からは吸収されない7）が，液状のエチルベン
ゼンは22～33 mg/cm2/hの吸収率で吸収される8）．体内に
吸収されたエチルベンゼンは肝ミクロソームの P-450に
よって代謝される3, 4）．ヒトにエチルベンゼンを曝露した
時，呼気中に未変化のまま排出されるエチルベンゼンは微
量である6）．ボランティア 4名に 150 ppmのエチルベンゼ
ンを 4時間曝露した時，24時間に吸収量の90％が尿中代謝
物として排泄され，主な尿中代謝物はマンデル酸（71.5％）
とフェニルグリオキシル酸（19.1％）で，その他1-フェニ
ルエタノール（4.0％），p-ヒドロキシアセトフェノン
（2.6％），m-ヒドロキシアセトフェノン（1.6％），1-フェ
ニル -1,2-エタンジオール（0.53％），4-エチルフェノール
（0.28％），ω-ヒドロキシアセトフェノン（0.15％），アセ
トフェノン（0.14％）が検出されている4）．
　ヒトにおけるマンデル酸の尿中排泄半減期は二相性で
それぞれ3.1時間及び24.5時間である7）．ヒトにおける実
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験的曝露によるとマンデル酸は曝露後短時間で尿中に検
出され，曝露の継続とともに尿中濃度は増加する． 8時
間曝露におけるピーク濃度は曝露終了 0～ 2時間後でそ
の後少なくとも16時間は検出された．25 ppmと 100 ppm
曝露においては，半減期は5.7と5.3時間であった．フェニ
ルグリオキシル酸は 25 ppm曝露では終了 2～ 4時間後，
100 ppmでは終了 6～ 8時間後にピークとなり，半減期
は個人差が非常に大きい．25 ppm と 100 ppm曝露終了時
にはマンデル酸はフェニルグリオキシル酸の2.9と4.1倍で
あったが，16時間後にはその比率は0.7と1.1に下がった．
マンデル酸は週末に向かう蓄積は見られないが，フェニ
ルグリオキシル酸は中程度の蓄積性がある9）．
　エチルベンゼンに曝露されたボランティアにおいて，

吸収量の0.0024％が未変化体として尿中に排泄され，そ
の半減期は二相性でそれぞれ0.69時間と19.2時間であっ
た10）．また，血中未変化体の半減期は，0.50時間と1.81時
間であった9）．

3．曝露と生物学的指標との関係
　現在までに報告されている生物学的指標は，a）尿中マ
ンデル酸およびフェニルグリオキシル酸，b）尿中および
血中未変化体である．
a）尿中マンデル酸およびフェニルグリオキシル酸
　エチルベンゼン曝露（EB）と尿中マンデル酸（MA）
およびフェニルグリオキシル酸（PGA）との関係に関す
る報告を表 1に示した．また，EB 20 ppmの曝露に対応

表 1．エチルベンゼン曝露（EB）と尿中マンデル酸（MA）およびフェニルグリオキシル酸（PGA）との関係

対象者 曝露濃度
EB曝露濃度に対応する濃度又は回帰式 20 ppmに対応する推定

値（mg/g・Cr）‡
文献

MA PGA MA＋PGA MA PGA MA＋
PGA

作業者：20名（男
性）

EB: 3.42 （0.50–22.7） ppm
XYL: 12.77 （2.5–61.6） ppm

MA （g/g ・Cr） ＝
0.0067 EB （ppm） ＋
0.017 （R2＝0.356）

－ － 151 － － Jang et al., 
200115）

作業者：360名
（男性202名，女性
158名）
＋
非曝露作業者：281
名
（男性141名，女性
140名）

EB: 0–44 ppm
TOL: 0–203 ppm
XYL: 0–175 ppm

MA （mg/g・Cr） ＝
2.49 EB （ppm） ＋1.3 
（r＝0.712）

PGA （mg/g ・
Cr） ＝0.82 EB 
（ppm） ＋1.39 
（r＝0.628）

－  51 18  69
Inoue et 
al., 
199516, 17）

作業者：66名

EB: 12.6±7.6 （1.5–33.1） ppm
TOL: 0.5–15 ppm
XYL: 3–105 ppm
酢酸ブチル：4–69 ppm

135.2±82.6 （3.3–
359.4） （mg/l）

50.1±26.4 
（5.2–127.9） 
（mg/l）

－ 179 66 245
Korn et al., 
199218）

作業者：16名（男
性）

EB: 2.74±1.15 ppm
TOL: 59.6±23.1 ppm
o-XYL: 0.70±0.31 ppm
m-XYL: 1.91±0.89 ppm
p-XYL: 0.76±0.36 ppm

MA （mg/g ・Cr） ＝
11.7 EB （ppm） ＋
6.31 （r＝0.891）

有意な相関なし
（r＝0.313）

MA＋PGA 
（mg/g ・Cr） 
＝13.3 EB
（ppm） ＋
5.09 （r＝
0.845）

240 － 271 坂井ら，
198919）

作業者：24名

GM±GSD, （Min, Max）, mg/m3

EB: 3.1±3.85 （0.4, 40.9） mg/m3

TOL: 1.1±2.23 （0.2, 4.7） mg/m3

（m＋p）-XYL: 9.7±4.66 （0.6, 
122.6） mg/m3

o-XYL: 1.9±4.09 （0.1, 20.9） 
mg/m3

MA （mg/h） ＝
0.23 EB （mg/m3） ＋
0.17 （r＝0.88）

－ － 277 － － Janasik et 
al., 201020）

ボランティア：18名 EB: 23, 43, 46, 85 ppm（8 h） EB 100 ppmの時
1.5 （mg/mg・Cr） － － 300 － －

Bardodej 
and 
Bardode-
jova, 
19706）

ボランティア：18名
（男性12名，女性 6
名）

EB: 25, 100 ppm （8 h）

25 ppm: 144.2±46.1 
（mg/g・Cr）
100 ppm: 527.4±
225.1 （mg/g・Cr） 
MA （mg/g・Cr） ＝
5.109 EB （ppm） ＋
16.467

25 ppm: 50.0±
18.9 （mg/g・Cr）
100 ppm: 124.3±
40.4 （mg/g・Cr）
PGA （mg/g・
Cr） ＝0.991 EB 
（ppm） ＋25.233

MA＋PGA 
（mg/g ・Cr） 
＝6.100 EB
（ppm） ＋
41.700

119 45 164
Knecht et 
al., 20009）

ボランティア： 6名
（男性） EB: 20, 60, 100 mg/m3（8 h）

MA （mg/h） ＝0.120 
EB （mg/m3） ＋0.95 
（r＝0.970）

－ － 157 － － Janasik et 
al., 200810）

‡EB 20 ppm＝86 mg/m3，尿排泄量：60 ml/h，尿中クレアチン濃度：1.2 g/l
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する各尿中濃度も推定した．多くの報告において，各尿
中濃度はクレアチニン（Cr）補正値で示されていたため，
本稿ではCr補正値を用いることとした．健常人の尿量は
1,000～1,500 ml/day11），Cr排泄量は 0.5～1.5 g/day12）であ
ることから，尿排泄量は 42～63 ml/h，尿中Cr濃度は 0.3
～1.5 g/lである．Bader et al.13）によると成人の尿排泄量
は 50～60 ml/hであり，一般住民および作業者を対象と
した大規模調査の結果から，男性，女性および男女を含
めた尿中 Cr濃度の中央値は，それぞれ 1.4 g/l，1.0 g/l
および 1.2 g/lであったと報告している．Hata et al.14）によ
ると日本人作業者210名（男性）の尿中 Cr濃度の中央値
は，1.3 g/lであった．これらのことから，尿排泄量を60 
ml/h，尿中 Cr濃度を 1.2 g/lとして，各尿中濃度を推定
した．なお，本来化学構造式の異なる物質を単純に合計
することは出来ないが，MA（MW 152.15）とPGA（MW 
150.13）の分子量がほぼ同じであることから，MA＋PGA
の推定には単純合計量を用いた．
　作業者においては，Jang et al.15），Inoue et al.16, 17），Korn 
et al.18），坂井ら19）および Janasik et al.20）の報告によるとEB 
20 ppmではMA＝51～277 mg/g・Cr，PGA＝18または66 

mg/g・Cr，MA＋PGA＝69～271 mg/g・Crと推定され
る．
　実験的曝露においては，Bardodej & Bardodejova6），
Knecht et al.9）および Janasik et al.10）の報告によると EB 20 
ppmではMA＝119～300 mg/g・Cr，PGA＝45 mg/g・Cr，
MA＋PGA＝164 mg/g・Cr と推定される．
b）尿中および血中未変化体
　EBと尿中未変化体（EB-U）および血中未変化体
（EB-B）との関係に関する報告を表 2に示した．また，
EB 20 ppmの曝露に対応する各未変化体濃度も推定した．
　作業者においては，Kawai et al.21），Kawai et al.22）およ
び Janasik et al.20）の報告によると EB 20 ppmでは EB-B＝
196または 255 µg/l ，EB-U＝18または 12 µg/lと推定さ
れる．
　実験的曝露においては，Knecht et al.9）および Janasik et 
al.10）の報告によると EB 20 ppmでは EB-B＝166または
74 µg/l，EB-U＝8 µg/lと推定される．

4．生物学的指標と健康影響との関係
　Bardodej & Cirek23）によると過去20年間200余名のエチ

表 2．エチルベンゼン曝露（EB）と尿中未変化体（EB-U）および血中未変化体（EB-B）との関係

対象者 曝露濃度（ppm）
EB曝露濃度に対応する濃度

又は回帰式
20 ppmに対応す
る推定値（µg/l）‡ 文献

EB-B EB-U EB-B EB-U

作業者：30名
（男性）

AM± SD （Max） ppm
EB: 2.3±1.1 （5） ppm
XYL: 8.0±6.3 （27） ppm

GM （GSD） ppm
EB：2.1 （1.53） ppm
XYL: 5.7 （2.41） ppm

EB-B（µg/l） ＝10 
EB（ppm）－4
（r＝0.490）

－ 196 －
Kawai et 
al., 
199221）

作業者：49名
（男性）

GM （Max） ppm
EB: 2.1 （45.5） ppm
TOLや XYL等を含む混合溶剤曝露

－

EB-U （µg/l） 
＝0.73 EB
（ppm） ＋3.1
（r＝0.91）

－ 18
Kawai et 
al., 
201922）

作業者：24名

GM± GSD, （Min, Max） mg/m3

EB: 3.1±3.85 （0.4, 40.9） mg/m3

TOL: 1.1±2.23 （0.2, 4.7） mg/m3

（m＋p）-XYL: 9.7±4.66 （0.6, 122.6） mg/m3

o-XYL: 1.9±4.09 （0.1, 20.9） mg/m3

EB-B （µg/l） ＝
2.84 EB （mg/m3） 
＋10.7
（r＝0.72）

EB-U （µg/l） 
＝0.13 EB
（mg/m3） ＋
1.02
（r＝0.71）

255 12
Janasik et 
al., 
201020）

ボランティ
ア： 9名 EB: 100 ppm （8 h） 0.83±0.21 （mg/l） － 166 － Knecht et 

al., 20009）

ボランティ
ア： 6名
（男性）

EB: 20, 60, 100 mg/m3 （8 h）

EB-B （µg/l） ＝
0.76 EB （mg/m3） 
＋8.63
（r＝0.989）

EB-U （µg/l） 
＝0.091 EB
（mg/m3） ＋
0.617
（r＝0.983）

 74  8
Janasik et 
al., 
200810）

‡EB 20 ppm＝86 mg/m3
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ルベンゼン製造作業者の平均MA 濃度は，45.6±38.0 
mg/l（1964～1974），30.4±21.3 mg/l（1976～1985）で，
現行の許容濃度 200 mg/m3の約1/2に対応するMA濃度 
494 mg/lを超える作業者は一人もなく，血液系や肝組織
に障害も起こっていなかったので，実行可能性の観点か
ら許容濃度を平均 100 mg/m3（23 ppm），ピーク 500 mg/
m3（115 ppm）に半減することが正当と報告されている．
　EB-B濃度と聴覚毒性との関係が報告されている24）．米
国の全国健康栄養検査調査（NHANES）によると，聴力
検査による聴力損失，自己申告による聴力低下と耳鳴り
の「あり」群のEB-B（MED＝0.04 ng/ml, IQR＝0.02–0.06 
ng/ml）は「なし」群（MED＝0.03 ng/ml, IQR＝0.02–0.05 
ng/ml）よりも有意に高く，聴力検査による聴力損失
（OR＝1.31, 95％CI: 1.04–1.67），自己申告による聴力低下
（OR＝1.20, 95％CI: 1.06–1.36）と耳鳴り（OR＝1.14, 95％
CI: 1.01–1.28）のオッズ比は EB-Bと有意に関連していた
が，性，年齢，人種，糖尿病，非職業性騒音曝露，喫煙お
よび収入により補正した時，全てが有意ではなくなった
（順に OR＝1.02, 0.99, 0.98）．性別等で補正後の高周波域
の聴力損失のオッズ比は EB-Bと有意に関連していた
（OR＝1.24, 95％CI: 1.02–1.50）が，低周波域のそれは相
関しなかった（OR＝1.08, 95％CI: 0.89–1.31）．非補正の
高周波域の聴力損失のオッズ比は職業性騒音曝露と関連
していた（OR＝1.63, 95％CI: 1.19–2.24）が，補正後では
職業性騒音の関連は見られなかった（OR＝1.16, 95％CI: 
0.77–1.72）．

5．測定対象物質
　体内に吸収された EBは90％が尿中に排泄され，その
主な代謝物はMAと PGAである．MAは最も排泄量が多
く，EB曝露との相関関係も良好であるため，測定対象物
質とする．また，MAは作業終了時に排泄量がピークと
なるのに対し，PGAの半減期はMAより長いため，MA
と PGAの濃度割合は，採尿時間ともに変化する．した
がって，MA単独よりも採尿時間の影響を受けにくいMA
＋PGAを測定対象物質とする．しかしながら，これらは
スチレン曝露でも，尿中代謝物として検出されるので，
特異性にかける．報告例は少ないものの，尿中および血
中未変化体は特異性がある生物学的指標であるため，侵
襲性を伴わない EB-Uを測定対象物質とする．
　尿中エチルフェノールも特異性のある代謝物である．
EBに曝露されたボランティア4）または作業者25）の尿中に
は，それぞれ4-エチルフェノールと2-エチルフェノール
が検出されている．最近の報告によると31人の尿サンプ
ルにおいて，4-エチルフェノールは 0.047～1.9 mg/lと排
泄量は少量であり，2-エチルフェノールは未検出26）で
あった．報告例が少なく EB曝露との関係を調べた報告
はないため，今回は提案を行わない．

6．測定上の注意
a） 試料の採取時期：MAのピーク濃度は曝露終了時であ
り蓄積性がないが，PGAの蓄積性は中程度であるこ
とから，MAの採尿は作業終了時に，PGAの採尿は
週の後半の作業終了時に実施する．EB-Uの半減期は
短いため，採尿は作業終了時に実施する．

b） 保存：MAは，室温（25℃）および冷蔵（ 4℃）保存
で 2週間まで安定である．PGAは，室温では 1日以
内，冷蔵保存では 4日以内に分析することが必要であ
る．さらに長期の保存が必要な場合は，冷凍保存
（－20℃）する必要がある27）．EB-Uは，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 EBによる汚染の両面を避ける
必要がある28）．分析までは，冷蔵保存する10, 20）．

c） 分析法：MAおよび PGAの分析は，高速液体クロマ
トグラフ法15-17, 19, 27, 29）やガスクロマトグラフ法9, 10, 18, 20）

によって行われる．EB-Uの分析は，ヘッドスペー
ス－ガスクロマトグラフ法10, 20, 22）によって行われる．

d） バックグラウンド濃度：バックグラウンド濃度に関す
る報告を表 3にまとめた．Inoue et al.16, 17），Kawai et 
al.21），坂井ら19），Capella et al.29）およびWang et al.30）に
よると各代謝物の幾何平均値または中央値は，MA＝
0.06～13.2 mg/g・Cr，PGA＝0.16～6.9 mg/g・Crであ
り，尿中 EBの範囲は＜0.01～0.072 µg/lであった．

e） 影響する因子：性差及び人種差についての報告はな
い．Inoue et al.16, 17）は，喫煙によりMAの排泄は減少
するのに対し，PGAは喫煙および飲酒の影響を受け
ないと報告している．MAおよび PGAはスチレンや
フェニルグリコール曝露の主要な尿中代謝物なので，
これらの曝露がないことを確認する9, 26）．トルエンや
キシレンなどとの混合曝露においては代謝が抑制され
る1, 4, 15）．ボランティア 4名に 150 ppmの EBと m-キ
シレンを同時に 4時間曝露した時，EBのみの曝露に
比べ，代謝が抑制され，24時間の尿中総排泄量は5.84
±0.83 mmolから4.42±0.65 mmolに減少した．特にマ
ンデル酸の排泄が遅くなり，排泄量も減少した4）．

7．生物学的許容値の提案
　生物学的指標である尿中代謝物濃度と曝露濃度との関
係に関する報告は多数あるが，健康影響との関係を調べ
た報告は 1報のみで，Bardodej & Cirek23）によるとMA＝
3.25 mmol/l（494 mg/l）が NOAELと考えられ，許容濃
度として 100 mg/m3（23 ppm）を推奨している．一般人
における血中エチルベンゼン濃度と聴覚毒性の関係が 1
報24）あるが，作業者における報告ではないので，今回は
考慮しない．
　エチルベンゼンはキシレンに約20％含有されているこ
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とからトルエンなどとの混合曝露が中心である．このよ
うな混合曝露においては単独曝露の時に比べ，代謝が抑
制されると報告されている1, 4, 15）．また，身体活動中のEB
吸入量は，安静時の約 2倍であると報告されている9）．し
かしながら，表 1および表 2から，これらの影響は明確
ではないと考えられるため，作業者曝露と実験的曝露の
データを用いて，エチルベンゼンの許容濃度20 ppmに対
応するMA，MA＋PGAおよび EB-U濃度を生物学的許
容値として提案をすることとする．
　MAについては， 8報により 51～300 mg/g・Crの推定
値が得られたが，Inoue et al.17）の回帰式には非曝露作業者
が含まれること，坂井ら19）および Janasik et al.20）の報告は
対象者の曝露濃度が 20 ppm未満であること，Bardodej & 
Bardodejova6）の定量値は分析精度に欠けるペーパークロ
マトグラフィーによるものであることから，これら 4報
の推定値を除外して平均値を算出すると 152 mg/g・Crで
あった．
　MA＋PGAについては， 4報により 69～271 mg/g・Cr
の推定値が得られたが，MAと同様の理由により，Inoue 
et al.16, 17）と坂井ら19）の推定値を除外して算出された平均
値は，205 mg/g・Crであった．
　EB-Uについては， 3報により 8～18 µg/lの推定値が
得られたが，MAと同様の理由により，Janasik et al.20）の
推定値を除外して算出された平均値は，13 µg/lであっ
た．
　以上のことから，OEL-M 20 ppmに対応する OEL-Bと

して，尿中マンデル酸濃度 150 mg/g・Cr，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 200 
mg/g・Cr，尿中エチルベンゼン 15 µg/lを提案する．ス
チレンやフェニルグリコールとの混合曝露の場合は，尿
中エチルベンゼン濃度を用いるのが適切である．

 8．他機関の提案値
　ACGIHは尿中マンデル酸とフェニルグリオキシル酸と
の合計濃度 0.15 g/g クレアチニンを TLV-TWA 20 ppmに
対応する BEIとして2014年に勧告している1）．
　DFGはMAK 20 ppmに対応する BATとして2011年に
尿中マンデル酸とフェニルグリオキシル酸との合計濃度
として 300 mg/lを勧告したが，2015年に 250 mg/g クレ
アチニンに改訂している26）．

9．勧告の履歴
　なし
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カドミウムおよびカドミウム化合物
Cd （原子量　112.4）
［CAS No. 7440-43-9］

生物学的許容値　尿中カドミウム
5  µg/g・Cr

血中カドミウム　5 µg/l
試料採取時期：随時

1．物理化学的性質ならびに用途
　カドミウム（Cd）は，沸点：765℃，融点：321℃，密
度：8.6 g/cm3で，青みを帯びた銀白色の軟らかい金属で
ある1）．防錆のメッキ，鉛，錫などの合金，顔料，電池
などに利用されてきた．Cdは自然界では，亜鉛，銅，鉛
と共存しており，これらの金属を精練する際の副産物と
して得られる．したがって主要な汚染源は，これらの金
属の採鉱，精練であり，Cdを使用する工場，廃棄物，化
学薬品なども汚染源となる．

2．吸収，代謝，分布，蓄積，排泄
　吸入曝露では，Cdが粉じんやヒュームとして呼吸器に
直接入って吸収され，血液中に移動して体を循環する2）．
吸入した Cdの10～50％が体内に取り込まれる3）．経口曝
露では，食品中の Cdが腸管から体内に吸収される．日
本人では米からの摂取量が多く，非汚染地の Cd摂取量
の30-40％は米由来とされる4, 5）．経口摂取されたCdの体
内への吸収率は，平均して女性で10％，男性で 5％程度
と推定されている6）． Cd化合物の皮膚からの吸収はごく
わずかである3）．血中に移行した Cdは蛋白質と結合し肝
臓に輸送される．肝臓で合成されたメタロチオネインに
結合した Cdは血流により腎臓に運ばれ，糸球体でろ過
され，近位尿細管で再吸収され蓄積する2, 6）．ヒトにおけ
る Cdの長期低濃度曝露では，全負荷量の約1/3が腎皮質
に蓄積し，肝や筋肉では，それぞれ全負荷量の約1/4が蓄
積される．脳，脂肪組織，骨への蓄積量は少ない2）．吸
収されたCdは，尿中及び糞中に排泄される6）．ヒトでは，
体内負荷量のごくわずかな割合（0.01–0.02％）が毎日排
泄される．そのため，ヒトにおける Cdの生物学的半減
期は，筋肉，腎皮質，および肝臓組織で10～30年とされ
る6）．また，腎皮質の Cd濃度の半減期は，スウェーデン
の腎移植ドナーの生検検体の調査により，18–44年と推
算されている7）．血中 Cd濃度の生物学的半減期について
は，約100日の fast-componentと， 7～16年の slow-com-
ponentが報告されている6, 8）．尿中 Cd濃度の半減期は，
日本人での長期縦断調査において，12–24年であるとの
報告がある9, 10）．

3．曝露と生物学的指標との関係
　職業性曝露では経気道が主として考えられ，曝露指標

としては気中濃度との関連が重要である．英国の銅Cd合
金製造工場の男性労働者75人と，対照群75人において，
気中Cd濃度×従事年数として算出した累積Cd曝露指数
（y μg/m3）に対する相関係数は，肝臓 Cd濃度（ppm）で
0.64，腎臓 Cd濃度（ppm）で0.43，血中 Cd濃度（nmol/
l）で0.48，尿中 Cd濃度（nmol/mmol・Cr）で0.40とすべ
て有意であった11）．さらに，累積 Cd曝露指数と，レチ
ノール結合タンパク質（RBP），β2-マイクログロブリン
（β2-MG）， N-アセチルグルコサミニダーゼ（NAG）など
の尿中の尿細管指標との関連も有意であった．特に曝露
群での評価では，尿細管障害の発生率が大幅に増加する
累積 Cd曝露指数は 1,000 y μg/m3 超とされており，気中
濃度としては40年の曝露を仮定すると 25 μg/m3 となる．
スウェーデンのバッテリー工場労働者440人において，平
均気中 Cd濃度×従事年数として算出された累積気中 Cd
濃度（cum Cd A, y μg/m3）に対する平均血中 Cd濃度×
従事月数として算出された累積血中 Cd濃度（cum Cd B, 
months nmol/l）の相関係数は，0.75と有意であり，log 
cum Cd B＝0.704×log cum Cd A＋1.90との回帰式が得ら
れている12）．
　血中Cd濃度は最近数か月の曝露状況を反映する6, 13, 14）．
新規 Cd電池工場労働者 2名の調査では，気中 Cd曝露が
始まって最初の数ヶ月間で，血中 Cdは 10 µg/kg程度か
ら，50–60 µg/kgと数倍高い値に増加していたが，尿中
Cdは曝露前後で約 1–2 µg/g・Crと変動は認められな
かった15）．Cdの長期曝露においては，血中 Cd濃度は体
内負荷量に関連し，肝臓，腎臓および他の軟部組織にお
ける蓄積の良好な指標とされる6）．また，尿中Cd濃度は，
腎皮質内の Cd蓄積をよく反映するとして，多くの調査
で腎臓および体内負荷の指標として広く評価されてきて
いる3, 6, 13, 14）．尿中 Cd濃度は尿の濃淡の影響を受けるた
め，多くの疫学研究によるエビデンスは，クレアチニン
補正値を採用している．
　日本の一般労働者の曝露状況に関するデータとして，
1997年から1998年にかけ，日本の 3地域で40–59歳の男
性410人，女性418人を対象に24時間尿を採取した調査で
は，尿中 Cd濃度の中央値は男性 0.8 μg/g・Cr，女性
1.8 μg/g・Cr，95パーセンタイルは男性 3.8 μg/g・Cr，女
性 8.1 μg/g・Crであった16）．日本全国の2002年から2009
年，日本の16県の成人女性17,375人（平均年齢48.7歳）で
は，尿中 Cdの幾何平均値は 1.34 μg/g・Crであった17）．
血中 Cd濃度については，2011年から2014年にかけ，エ
コチル調査に登録した103,099人の妊娠女性から抽出され
た19,997人（平均年齢31.2歳）の女性血中 Cd濃度は，幾
何平均 0.71 µg/l，95パーセンタイルは 1.55 µg/lであっ
た18）．
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4．生物学的指標と健康影響との関係
1）急性毒性
　過去には，主に Cd含有粉塵，ヒュームの吸入の結果，
急性中毒が発生した6）．重症の場合，肺水腫および化学
性肺炎を発症し，死亡することもある．これらの症例の
致死曝露量は，酸化 Cdとして 8時間，約 5 mg/m3と推
定され， 8時間約 1 mg/m3を吸入すると，感受性の高い
労働者に臨床的に明らかな症状が生じうる3）．また，Cd
を含む食器，容器，水道管などから溶出した Cdを経口
摂取することにより急性中毒が生じうる3）．胃液中の Cd
イオンが，消化管粘膜を強く刺激し，摂取後数分以内に
吐き気，嘔吐，腹痛，下痢を引き起こし，一部の重症例
ではショックとなる．これらの症状は溶液中 Cd濃度が
15 mg/lを超えると生じる3）．
2）慢性毒性
　Cdへの慢性的な経気道曝露により，肺気腫，腎障害，
骨障害が認められる．経口曝露では，腎障害，骨障害が
認められる．腎障害は，まず近位尿細管障害が生じ，重
症化に伴い糸球体障害が生じ複合的となる．骨障害は，
骨軟化症と骨粗鬆症を伴うことが特徴的で，その最も重
篤な病態がイタイイタイ病である．イタイイタイ病患者
では重度の貧血を示すことがある．Cd曝露労働者でも軽
度の貧血が認められている．そのほか，糖尿病，高血圧
などに関連するとの報告も一部あるが，データは不十分
で一般的な曝露レベルにおけるリスク評価には至らない
とされている6）．最近の研究では，一般集団での骨障害
や，生命予後への影響について報告がある3）．また，神
経影響として，60歳以上のアメリカ人での横断調査では，
連続変数としての血中 Cd濃度は認知機能スコアと負の
関連があり，分位数で 4分割した場合に，血中 Cd濃度
の最も高い ≥ 0.63 μg/lの群では，血中Cd濃度＜0.25 μg/l
群に対し，有意に低い認知機能スコアが認められた19）．
3）生殖毒性
　ヒトでは母親の尿中 Cd 濃度と出生児の低体重との相
関，動物で雌雄生殖器毒性，胎児毒性および催奇形性が
認められており，許容濃度等の勧告では生殖毒性は第 1
群と分類されている20）．さらに，母親の尿中Cd濃度や臍
帯血清 Cd濃度の増加に伴う子供の知能指数や認知機能
の発達の低下傾向が報告されている21-23）．
4）発がん性，生命予後
　動物実験では，Cdの注射，吸入，または経口投与後，
腫瘍の形成が精巣，肺，前立腺，造血系，皮下と筋肉内
注射部位で認められた24）．一方，労働者における曝露の
健康影響については，イギリス，スウェーデン，および
米国におけるコホート調査が報告されている．イギリス
の Ni-Cdバッテリー製造業労働者の追跡調査では，1923
年から46年に雇用された労働者で，中（工場清掃な
ど）－高（電池の組み立てなど）程度の曝露を受けた群

において，雇用期間と肺がんの死亡リスクの関連が認め
られたが，1947年から75年に雇用された労働者では，有
意な関連は認められなかった25）．他の Ni-Cdバッテリー
製造業労働者の追跡調査では，咽頭がんの標準化死亡比
（SMR）と，呼吸器系と泌尿生殖器系の非悪性疾患の
SMRの有意な増加が認められたが，肺がん，前立腺がん
の SMRの有意な増加は認められなかった26）．推定された
累積 Cd曝露についても有意ではなかった．スウェーデ
ンのバッテリー製造業労働者における肺がん罹患と死亡
に関する研究では，肺がんの SMRは男性労働者で有意
に増加（176，95％信頼区間101 –287）していたが，Cd
への累積曝露と肺がんのリスクとの間に量反応関係は認
められなかった27）．アメリカのCd回収プラントにおける
調査では，対象労働者の SMRの増加や，最も高い Cd曝
露群の労働者と，最初の曝露から20年以上の労働者での
肺がんによる死亡率の有意な上昇が認められ，Cd曝露と
肺がん死亡の量反応関係が報告されている28, 29）．一方，
同じ対象者で，喫煙やヒ素曝露の影響を検討したところ，
肺がん死亡に対し Cd曝露より関連していたとの報告が
ある30, 31）．ドイツ人での腎細胞がんに関する症例対照研
究では，職業性の Cd曝露が低い群に比し，高曝露群の
男性でオッズ比1.4（95％信頼区間1.1–1.8），女性で2.5
（95％信頼区間 1.2–5.3）であった32）．許容濃度等の勧告
では，発がん性は第 1群と分類されている33）．一般環境
からの Cd曝露については，発がんや，生命予後におい
て，Cd曝露との関係が示されてきている．尿中 Cd濃度
に関して，日本の汚染地の女性の全死因死亡で，3-5 μg/
g・Cr34），日本の非汚染地住民の男性の全死因死亡で1.96-
3.22 μg/g・Cr35），アメリカの女性の乳がんについて 0.37-
0.60 μg/g・Cr36）で有意なリスクの上昇が認められたとの
報告があった．また，連続変量としては，ベルギー37），
アメリカ38, 39），日本35, 40）において，血中または尿中 Cd濃
度と，全死因，全がん，すい臓など部位別のがん，心血
管疾患，冠動脈疾患による死亡リスクの有意な上昇が認
められた．尿中 Cd濃度に関するメタ解析41）でも全死因
と，心血管疾患による死亡リスクの上昇が報告されてい
る．
5）ヒトにおける用量－反応関係
　これまで，アメリカ合衆国産業衛生専門官会議
（ACGIH）の生物学的曝露指標（BEI）42），EUの職業曝露
限界に関する科学委員会（SCOEL）の生物学的限界値
（BEV）13）として，職業性曝露に関する生物学的許容値が
設定されている．その際には腎影響を評価の対象とし，
その指標としては腎皮質 Cd濃度の上昇に伴い増加す
る，β2-MG，NAGなどの低分子量蛋白の尿中濃度が採用
されている．したがって，生物学的許容濃度の設定にお
いて，腎影響に関する量反応関係について評価を行うこ
ととし，さらに骨影響，呼吸器への影響についても評価
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を行う．
　労働者における Cd曝露と腎影響について，北イタリ
アの Cd合金製造工場曝露男性作業者83名の最近12年間
における生物学的モニタリングの結果が報告されてい
る43）．気中濃度は1975 –1990年の測定結果で，1982年以
降は個人曝露濃度測定となっている．血中 Cd濃度
（µg/l）は現在の気中濃度および累積曝露の上昇に伴い有
意に上昇していたが曝露期間については有意ではなかっ
た．尿中Cd濃度（µg/l）は累積曝露の上昇に伴い有意に
上昇しており，現在の気中濃度，曝露期間との関連は有
意であった．血中 Cd濃度（µg/l）＝1.29＋0.30×尿中 Cd
濃度（µg/l）（r＝0.69, p＜0.001）との回帰式が得られた．
尿中 ß2-MG濃度は83名全て対照群の上限値（260 µg/l）
より低かったが，曝露期間および累積曝露の増加により
上昇する傾向が見られた．尿中 Cd濃度＜3 µg/l群（n＝
18）では ß2-MGの最大値は80 µg/l， 3＜尿中 Cd濃度＜
10 µg/l群（n＝32）で ß2-MGの最大値は 150 µg/l，尿中
Cd濃度＞10 µg/l群（n＝33）では ß2-MG の最大値は 
240 µg/lと尿中 Cd濃度の上昇に伴い最大値は増加して
いた．さらに42人を対象にした10年間の追跡においては，
血中 Cd濃度が 10 µg/l，尿中 Cd濃度が 10 µg/g・Crを
超えない場合は尿中 ß2-MG濃度の上限値を超える割合は
3％未満と対照群と同等のレベルであったが，血中Cd濃
度または尿中 Cd濃度のいずれかが 1回以上超えること
があった場合は，上限値を超える割合はそれぞれ8.4％，
7.5％だった．尿中 ß2-MG濃度の測定結果を確認するた
めに，尿中 NAG濃度，レチノール結合タンパク（RBP）
およびアルブミン（Alb）測定を42名に実施した．最近10
年間の中央値である尿中 Cd濃度＝10 µg/lで分けた時，
尿中Cd濃度＞10 µg/l（n＝22）では正常上限値を超えた
のは ß2-MG:5，NAG:9，RBP:11，Alb: 8名だったが，尿
中 Cd濃 度＜10 µg/l（n＝20）で は ß-MG:0，NAG:3，
RBP:2，Alb： 5名だった．曝露者40名とマッチさせたコ
ントロール40名におけるリンパ球を用いた染色体検査の
結果では，中期像の異常は2.60％と1.70％，染色体異常は
1.15％と0.45％と有意な差があり，いずれの異常も累積曝
露と相関していた．さらに尿中 Cd濃度の平均値が＞
10 µg/l（n＝22）群の染色体異常は1.55％で，コントロー
ル群0.41％に比べ有意に高かったが，＜10 µg/l（n＝18）
群のそれは0.67％とコントロール群0.50％と差がなかっ
た．
　中国のCd精錬所で働く65名（男性47名，女性18名，年
齢35.3歳（16–48歳），曝露歴7.8年（0.4–21.8年））を対象
に診察，胸部 X線撮影，臨床検査が実施されている44）．
症状はめまい感が44.6％と最も多く，ついで四肢の痛み
36.9％，肝は35.4％が触知可能だったが，いずれも軽度で
あり，曝露期間とは関連せず，職種間の差もなかった．
曝露者の尿中 ß2-MG濃度の平均と範囲は224.1（58–

1,444）µg/g・Crで，北京在住健常者の上限値420 µg/ 
g・Crを 8名（481–1,444 µg/g・Cr）が超えていた．曝
露者の尿中総蛋白の平均と範囲は106.3（36.5–777.6）
mg/g・Crで， 2名（340.8 & 777.6 mg/g・Cr）が正常値
を超えていた．これら軽度な尿細管障害を示した 9名の
曝露期間は2.5-17.2年，血中 Cd濃度は15.75–70.00 µg/l，
尿中Cd濃度は 4.92–13.5 µg/g・Crだった．したがって，
曝露者における軽度な尿細管障害がこの調査で明らかと
なった．
　ベルギーの亜鉛／ Cd精錬 2工場における Cd曝露者
108名と年齢・環境などをマッチさせたコントロール107
名を対象にし，蛋白質の急性経口負荷（調理赤身肉 400 
g）前後の糸球体ろ過率の変動により腎ろ過機能を評価し
た45）．低分子蛋白尿は，ß2-MG＞300 µg/g・Cr，RBP＞
300 µg/g・Cr，Alb＞15 mg/g・Crまたはこれらの混合と
した．血清中クレアチニン濃度が正常で低分子蛋白尿が
ない曝露者のうち50歳未満（n＝36）では血中 Cd濃度：
4.33（1.2–14.7）µg/l，尿 中 Cd 濃 度：4.97（2.13–
14.69）µg/g・Cr，50歳以上（n＝31）の血中 Cd濃度：
3.16（1.2–8.8）µg/l， 尿 中 Cd 濃 度：4.69（2.07–
8.81）µg/g・Crだったが，低分子蛋白尿のある50歳以上
（n＝31）では血中 Cd濃度：7.51（3.1–18.3）µg/l，尿中
Cd濃度：11.0（5.80–21.66）µg/g・Cr，血清中クレアチ
ニン濃度が上昇し低分子蛋白尿のある退職後作業者（n＝
8）では血中 Cd濃度：8.21（3.6–16.5）µg/l，尿中 Cd
濃度：10.87（6.30–16.68）µg/g・Crであり，低分子蛋白
尿の見られた曝露者では，平均 Cd血中濃度＞7 µg/l，尿
中濃度＞10 µg/g・Crだった．
　NOAELにかわりうる評価値として，曝露のない集団
からの有所見率の増加（ベンチマーク反応値，BMR）が
5％または10％の増加に相当する曝露量であるベンチ
マーク用量（benchmark dose, BMD）の95％信頼区間の下
限である BMD Low（BMDL05または BMDL10）は有用と
され，多くの環境からの曝露の有害影響に関して算出さ
れている．アメリカ合衆国環境保護庁（EPA）や EUの
欧州食品安全機関 （EFSA）では，実験動物における
BMDLの算出においては，BMR10％を初期値として推奨
しているが，ヒトでの疫学データの場合，より低いBMR
を採用する必要がある場合があり46, 47），BMR1％を採用す
ることもあるとされている47）．フランス，スウェーデン，
米国のニッケル Cdバッテリーを製造する 4工場の作業
者599名（男性451名，45.4±10.3歳，曝露期間18.8±11.3
年）を対象にして低分子量蛋白尿発症の尿中 Cd濃度の
閾値が算出されている48）．尿蛋白濃度と尿中Cd濃度との
関係は，性，年齢，利尿，喫煙に影響されていた．尿中
Cd濃度（µg/g・Cr）の（中央値（四分位範囲））は男性
（1.61（0.62–3.57））より女性（3.40（1.16–7.46））の方
が有意に高く（p＜0.001），喫煙経験者（2.09（0.76–
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4.55））の方が非喫煙者（1.67（0.74–3.91））よりも高
かった（p＝0.048）．尿中 RBP濃度（µg/g・Cr）は喫煙
経験者（129（88.6–201））の方が非喫煙者（109（77.6–
161））よりも有意に高かった（p＝0.03）が，尿中 ß2-MG
濃度（µg/g・Cr）は女性（89.2（48.4–146））の方が男性
（58.6（31.2–113））より有意に高かった（p＝0.006）．ロ
ジスティック回帰分析による量反応関係の評価では，性，
年齢など関連因子を補正し，尿中Cd濃度で ≤ 1，＞1–2，
＞2–3，＞3 –4，＞4 –6，＞6 –10，＞10 µg/g・Crに分類
し，有所見のカットオフは全対象者，非喫煙者，喫煙経
験者それぞれの尿中 Cd ≤ 1 µg/g・Crの群の95パーセン
タイル（RBPは，256.2，256.4，255.5 µg /g・Cr，ß2-MG
は 276.4，266.5，252.5 µg/g・Cr）とした．全対象者で，
RBPについては尿中 Cd濃度が＞6–10 µg/g・Cr群（OR 
3.9, 95％信 頼 区 間（CI）1.6–9.6），＞10 µg/g・Cr群
（OR 13.3, 95％ CI 5.2 –34.2）でとリスクの上昇が認めら
れ，ß2-MGでは，＞6 –10 µg/g・Cr群（OR 2.8, 95％ CI 
0.9–8.6），＞10 µg/g・Cr群（OR 9.4, 95％ CI 3.2 –27.9）
で同様の傾向が認められた．非喫煙者では，尿中 Cd濃
度 ＞10 µg/g・Cr群（RBP: OR 21.8, 95％ CI 6.4–74.4，
ß2-MG: OR 15.1, 95％ CI 3.6 –63.1）で有意なリスクの上
昇が認められた．喫煙経験者では，尿中 Cd濃度 ＞
6–10 µg/g・Cr群（RBP: OR 5.8, 95％ CI 1.6 –20.3; 
ß2-MG: OR 5.6, 95％ CI 1.3 –24.6），尿中Cd濃度＞10 µg/
g・Cr群（RBP: OR 5.5，95％ CI 1.23–25.0，ß2-MG：OR 
5.0, 95％ CI 0.9–28.5）とリスクの上昇が認められた． Hill 
modelを用いた RBPと ß2-MGに関する尿中 Cd濃度の
BMD05/BMDL05については，全対象者では 5.1/3.0，
9.6/5.9 µg/g・Cr，非喫煙者で12.6/6.6，12.2/5.5 µg/g・
Cr，喫煙経験者では6.3/4.9，4.3/3.5 µg/g・Crと算出さ
れた．
　血中 Cd濃度については，スウェーデンのバッテリー
工場労働者440人において，経年的に複数回測定された平
均血中 Cd濃度をもとに，算出された血中Cd濃度×従事
月数として算出された累積血中 Cd濃度（cum CdB，
months nmol/l）と，尿中 ß2-MG濃度＞35 µg/mmol・Cr
（309.4 µg/g・Cr）の有所見率について，プロビットモデ
ルにより有意な量反応関係が認められた12）． 5％の有所
見率が見込まれるのは，25年曝露の場合は血中 Cd濃度
が 25 nmol/l（2.8 µg/l）であり，10％の有所見率が見込
まれるのは，25年曝露の場合は血中 Cd濃度が 50 nmol/l
（5.6 µg/l）であった12）．
　なお，一般住民における腎障害，特に尿細管障害に関
して，1975年以降の日本の汚染地及び非汚染地でのクレ
アチニン補正尿中 Cd濃度と尿中 β2-MG濃度の量影響関
係に関する51の報告に基づくメタ解析では，尿中 Cd濃
度の増加により尿中 β2-MG濃度の増加の傾きが大幅に増
加するポイントがみられることが報告されている49）．区

分の尿中Cd濃度を変えながら，その低Cd濃度側と高Cd
濃度側で得られた回帰線の交点は，尿中 Cd濃度で
4–7 μg/g・Crであった．また，得られた回帰式により，
不可逆的な尿中 β2-MG濃度の上昇レベルとされる 
1,000 μg/g・Crに相当する尿中 Cd濃度は 8–9 μg/g・Cr
と推算されている49）．
　Cd曝露と骨影響に関する量反応関係について，ス
ウェーデンの環境または職業的曝露のあった男性520人と
女性544人における調査では，60歳以上の男性で尿中 Cd
濃度と骨密度低下（Z score ＜－1,0）の間に量反応関係
が認められ，尿中 Cdの最も低い群（＜0.5 nmol/mmol・
Cr）に対し，0.5–3 nmol/mmol・Crの群でオッズ比は，
2.2（95％信頼区間1.0–4.8），≥ 3 nmol/mmol・Crの群で
オッズ比5.3（95％信頼区間2.0-14）であった50）．また，
同コホートの男性479人と女性542人では，尿中 Cd濃度
と過去の遠位前腕骨折に量反応関係が認められ，50歳以
降で，尿中 Cd濃度の 1 nmol/mmol・Cr増加に対し，リ
スクは1.18倍（95％信頼区間1.01–1.37）と有意であった．
また，＜0.5 nmol/mmol・Cr の群に対し，2–4 nmol/
mmol・Crの群でリスクが3.5倍（90％信頼区間1.1–11），
≥ 4 nmol/mmol・Crの群で8.8倍（90％信頼区間2.6–30）
であった51）．
　Cd曝露と呼吸器影響に関する量反応関係について
SCOELで評価がなされている13）．銅Cd合金工場のCd曝
露労働者で，肺機能異常と，肺気腫に一致する胸部レン
トゲン所見が多く認められた．また，Cdの蓄積曝露
（y μg/m3）の増加と，曝露群と対照群の一酸化炭素移動
係数（KCO）の差の増加について有意な関連が認められ
た52）．また，ろう付け用の銀－銅－Cd合金を生産してい
る工場で Cdヒュームに曝露した69人の男性労働者の調
査では，対照群に比し，残気量の増加が，蓄積曝露が 
500 y µg/m3 未満（平均尿中Cd濃度は 3 µg/l），500 y µg/
m3 以上の群で認められた 53）．このデータに基づき，
SCOELでは尿中 Cd濃度の LOAELを 3 µg/ g・Crと評
価している．

5．測定上の注意
　試料の採取時期はその半減期が非常に長いことから随
時でよい 42）．分析法として，黒鉛炉原子吸光分析
（GFAAS，電気加熱原子吸光分析（ETAAS）とも呼ばれ
る）か，誘導結合プラズマ質量分析法（ICP-MS）を用い
る3, 42）．検体採取時には，採血キットや採血管，尿採取容
器からの溶出による混入や，採尿時の職場由来の混入が
ないよう注意する42）．

6．生物学的許容値の提案
　腎影響，特に尿細管障害に対するクレアチニン補正尿
中 Cd濃度については，北イタリアの男性作業者では血
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中 Cd 10 µg/l，尿中 Cd 10 µg/g・Crが LOAELと考えら
れ，ベルギーの労働者では，血中Cd＜5 µg/l，尿中Cd＜
5 µg/g・Crならば低分子蛋白尿が見られないとされた．
スウェーデンの労働者12）では，10％の有所見率が見込ま
れるのは，25年曝露の場合は血中 Cd濃度が 50 nmol/l
（5.6 µg/l）と推算された．また，欧米労働者48）の非喫煙
者における RBPと ß-MGの BMDL05は，尿中 Cd 5.5–
6.6 µg/g・Crであったことから，生物学的許容値として，
尿中 Cd 5 µg/g・Cr，血中 Cd 5 µg/lを提案する．日本人
のメタ解析の結果においても，腎障害に関する回帰線の
変曲点は尿中 Cd 4–7 µg/g・Crであった49）．労働者を含
む集団50）での骨影響について，骨密度低下のリスクは≥3 
nmol/mmol・Cr（≒ μg/g・Cr）で上昇し，呼吸器影響に
ついても，非曝露対照群に比し，平均尿中 Cd濃度は
3 µg/lの曝露労働者53）において残気量の増加が認められ
ているが，ごく初期の非臨床的な影響を観察していると
考えられ，腎影響に関する生物学的許容値によりさらに
重大な骨影響，呼吸器影響は防止できると考えられる．
また，発がん性，生殖毒性に関する報告があり，留意が
必要である．

7．他機関の提案値
　ACGIHの BEIは血中 Cd濃度 5 μg/l，尿中 Cd濃度 
5 μg/g・Cr42）で，EUの SCOELの BEVは，尿中 Cd濃度
2 μg/g・Cr13），ドイツ研究振興協会（DFG）は，非曝露
集団における95％上限値（BAR）として，血中 Cd濃度 
1 μg/l，尿中 Cd濃度 0.8 μg/l 14）を設定している．

8．勧告の履歴
　なし
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発がん性分類の提案暫定物質（2021）の提案理由

2021年 5月18日
日本産業衛生学会

許容濃度等に関する委員会

溶接ヒューム
発がん分類　第 1群

　日本産業衛生学会では，溶接ヒュームに対する発がん
分類は行っていない．1989年にて IARCが，ヒトにおけ
る限定的な発がんの証拠，動物実験における不十分な発
がん性の証拠から Group 2Bに分類された1）が，2017年 3
月の IARCの再評価にて Group 1に分類された2）．

1．IARCの発がん分類変更理由
　IARCモノグラフ1181）では，溶接ヒュームの発がん性
に関してはヒトにおける疫学的調査にて，多くの症例対
照研究とコホート研究は，溶接ヒューム曝露された労働
者の肺がんのリスクが増加したことを認め，十分な証拠
があるとした．動物からの知見では，咽頭吸引試験と吸
入曝露試験の結果，アーク溶接ヒュームは既知発がん物
質による発がん性増強効果を認め，限定的な証拠とした．
以上の結果から，溶接ヒュームのヒトへの発がん性は
Group 1とした．

2．ヒト発がんに関する知見
　溶接ヒュームと肺がんに関する疫学研究は，症例対照
研究もコホート研究が行われており，いずれも溶接曝露
による肺がんのリスクの増加を認めた．
　症例対照研究に関しては，症例対照研究のプール解析
や多施設症例対照研究を含む20以上の研究が報告されて
おり，ほとんどの研究で，溶接工またはヒュームに曝露
された労働者における肺がんのリスクの増加を認めた．
　大規模症例対照研究のプール解析である SYNERGY 
pooling study（症例：15,483人中568名は溶接作業，対
照：18,388人中427名は溶接作業）3）では，ヨーロッパ，カ
ナダ，中国，ニュージーランドで1985年から2010年まで
調査を行い，曝露評価は，職業歴や喫煙歴は質問票を用
いて81％は直接面談を行い，溶接作業の定義としては，
1年以上の作業歴とした．年齢，喫煙，石綿に関連する
職業で調整後，溶接に関わるすべての作業よる肺がん死
亡リスクが1.44（1.25–1.67）），職業曝露が最も長期化し
た場合では，1.50（1.20–1.88）と有意な増加を認めた．
職業別では，肉体労働者の肺がんリスクは1.33（1.15–
1.54），船舶の製造や・修理の肺がんリスクは1.53（1.06–
2.21），建設業の肺がんリスクは1.47（1.22–1.78），機器
製造の肺がんリスクは1.40（1.17–1.68），輸送機器の修復
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の肺がんリスクは1.51（1.12–2.03）と有意な増加を示し
た．すべての溶接作業における就業期間とがんのリスク
との関係は，非溶接作業と比較して就業期間が 1年以上
3年未満では1.14（0.80–1.61）， 3年以上10年未満では
1.46（1.26–1.91），10年以上25年以下では1.38（1.06–
1.79），25年以上では1.77（1.31–2.39）と就業期間ととも
にリスクが増加した．
　＇t Mannetjeら 4）は，イギリス，ルーマニア，ハンガ
リー，ポーランド，ロシア，チェコ，スロバキアなどを
含む多施設症例対照研究（症例：75歳未満で肺がんを発
症した2,197名，対照：2,295名）では，曝露評価を，面談
や電話インタビュー，70化学物質の取り扱いなど専門家
の評価を介して1998年から2001年にかけて実施した．溶
接・溶断作業による肺がんのリスクは，年齢，教育，喫
煙による調整後には1.36（1.00–1.86）が増加した．ガス
溶接とアーク溶接の肺がんリスクは1.13（0.90–1.43）で
あったが，就業期間と肺がんリスクとの関係において，
就業期間が1-8年間では1.08（0.72 –1.61），9–25年間では
0.92（0.65–1.30），25年間以上では1.38（1.00 –1.91）と
増加した．クロム曝露を伴う溶接の肺がんのリスクは，
年齢，教育，ヒ素，シリカ，クロム，喫煙の調整後，
1.34（1.04–1.71）であった．さらに，就業期間と肺がん
リスクとの関係において，就業期間が 1 – 8年間では1.02
（0.79–1.31），9–25年間では1.00（0.77–1.30），25年間以
上では1.29（1.00–1.67）と増加した．
　コホート研究に関して，20以上の職業性曝露によるコ
ホート研究および人口ベースの 6コホート研究において，
溶接と肺がんの関連を認めた．
　IARCコホート研究5）では，ヨーロッパ（デンマーク，
イギリス，フィンランド，ドイツ，フランス，イタリア，
ノルウェー，スコットランド，スウェーデン）135の企業
で，11,092人の溶接作業者を追跡調査し，曝露評価は総
溶接曝露レベル，クロムやニッケルの曝露を専門家の判
断で行い，肺がんのリスクを評価した．溶接における肺
がん発症のリスクは，年齢や暦年で調整した後，1.37
（1.11–1.68）と増加した．職業において船舶やステンレ
ス鋼による溶接作業者では認められなかったが，軟鋼に
よる溶接作業者では，肺がんリスクは1.78（1.27 –2.43）
と増加し，初回曝露から肺がんの発症までの期間との関
係において，潜伏期間が 0 – 9 年間では1.35（0.37–
3.45），10–19年間では1.62（0.81–2.90），20–29年間では
1.86（0.93–3.33），30年間以上では2.07（1.13 –3.48）と
増加した．ステンレス鋼による溶接作業者（軟鋼と比較
してクロム（ 4価），ニッケルの曝露の可能性が高い）に
おいては，肺がんリスクは1.23（0.75 –1.90）であったが，
初回曝露から肺がんの発症までの期間との関係において，
潜伏期間が 0 – 9年間では0.64（0.08–2.32），10–19年間
では0.88（0.29 –2.06），20–29年間では1.26（0.51–2.60），

30年間以上では3.12（1.15–6.79）と潜伏期間の長期化と
ともに肺がん発症リスクが増加した．
　これらの結果から，溶接によるヒュームの発がん性は，
疫学研究から十分な証拠があると判断した．

3．動物発がんに関する知見
　雄の A/Jマウスを対象とした 1件の咽頭吸引試験と 1
件の吸入曝露試験において，いずれの試験も 2段階発が
んモデルであるが，ガスメタルアークステンレス鋼（ 6
価のクロムとニッケルを含有する）溶接ヒュームが
3-methylcholanthrene誘発肺腫瘍を促進した．
　Zeidler-Erdelyら6）は，雄性マウスに発がんのイニシエー
ターである3-methylcholanthreneを 10 μg/g腹腔内注入後
に 5週間おきにガスシールド金属アーク溶接用のステン
レス鋼溶接ヒュームを340または 680 μg/miceを咽頭吸引
させ，最初の曝露から30週後に肺腫瘍の検討をした．ス
テンレス鋼溶接ヒュームの低用量も高用量も肺腫瘍発生
は，イニシエーターのみよりも有意に増加した．
　Falconeら7）は，雄性マウスに発がんのイニシエーター
である3-methylcholanthreneを10 μg/g腹腔内注入 1週間
後にガスシールド金属アーク溶接用のステンレス鋼溶接
ヒュームを吸入曝露（40 mg/m3， 4時間／日， 4日／週，
9週間）させ，最初の曝露から30週後に肺腫瘍の検討を
した．ステンレス鋼溶接ヒュームを吸入曝露した群の肉
眼的に観察された肺結節数（16.11±1.18/マウス，病理学
的に肺胞上皮細胞の過形成と腺腫）は，イニシエーター
のみの群（7.93±0.82/マウス）よりも有意に増加した．
　発がん性 2段階試験として3-methylcholanthreneをイニ
シエーターとしてガスシールド金属アーク溶接用のステ
ンレス鋼溶接ヒュームのプロモーター作用を雄性 A/Jマ
ウスにて検討した．咽頭吸引試験および吸入曝露試験の
どちらの試験においても，肺腫瘍の発生率の増加を認め
たので，ガスシールド金属アーク溶接用のステンレス鋼
溶接は肺腫瘍形成のプロモーター作用を有することを示
した．
　これらの結果から，溶接ヒュームの発がん性は，動物
実験から限定的な証拠があると判断した．

4．発がんメカニズムについて
　ヒトへの発がん性に関連する要因として，溶接ヒュー
ム曝露による慢性炎症，免疫抑制作用，酸化ストレスの
誘発，細胞増殖，細胞死，血管新生などの栄養補給路，
受容体を介在した効果の修飾などを検討した2）．
　溶接ヒュームの慢性炎症性，免疫抑制性では強い証拠
があると判断した．ヒトを対象としたアーク溶接ヒュー
ムの短期曝露した20以上のパネル研究で，肺および全身
性炎症のバイオマーカーの増加が報告されており，複数
の報告で用量反応関係を認めた8, 9）．雄のラットとマウス
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での溶接ヒューム（軟鋼溶接ヒューム）への短期および
亜慢性曝露は，肺への炎症細胞浸潤，気管支肺胞洗浄液
における炎症性サイトカインの増加を認めた10）． 免疫抑
制の研究は少なかったが，溶接ヒューム（ステンレス及
び軟鋼溶接ヒューム）の亜慢性曝露を雄ラットまたは雌
マウスを行った試験では，肺感染の遅延化など全身およ
び局所免疫抑制が認められた11）．
　遺伝毒性については中程度の証拠と判断した．ヒトの
遺伝毒性に関する研究の結果は一貫性がなく，特にリン
パ球の染色体異常と姉妹染色分体交換率について，陽
性12-14）と陰性15-17）の両方の結果が得られた．
　溶接ヒュームの酸化ストレス，細胞増殖，細胞死の誘
発に関しては，いずれも中程度の証拠と判断した．酸化
ストレスでは溶接作業者の尿，血清中，呼気中の酸化ス
トレスマーカーの上昇 18, 19），in vivo study20, 21），in vitro 
study22, 23）にて細胞増殖や細胞死が報告されている．

5．発がん性分類の提案
　溶接のヒュームにおいて，症例対照研究のプール解析
や多施設症例対照研究，コホート研究の結果から，溶接
ヒュームが肺がんを誘発する十分な発がん性の証拠があ
ると判断した．以上より溶接ヒュームの発がん性分類を
第 1群とすることを提案する．

6．許容濃度について
　許容濃度の設定なし

7．勧告の履歴
　なし
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溶接に伴う紫外放射
発がん分類　第 1群

　日本産業衛生学会では，溶接作業に伴う紫外放射の発
がん分類は行っていない．2017年 3月の IARCにて溶接
ヒュームだけでなく溶接作業で発生する紫外放射も発が
ん分類が行われ，Group 1に分類された1）．これを受けて，
日本産業衛生学会許容濃度委員会でも検討することと
なった．

1．IARCの発がん分類変更理由
　IARCモノグラフ1181）では，症例対照研究を中心とし
た疫学的調査で，溶接に伴う紫外放射は眼内黒色腫のリ
スクを増加したことを認め，ヒト発がんに関して十分な
証拠があるとした．以上の結果から，溶接時に発生する
紫外放射の発がん性を Group 1とした．

2．ヒト発がんに関する知見
　溶接に伴う紫外放射による眼内黒色腫の発症リスクに
関する疫学的調査では，症例対照研究の 8報告と国勢調
査に基づくコホート研究の 2報告の結果を中心に評価し
た．
　 2つのコホート研究では眼内黒色腫発症リスクの有意
な増加は認めなかったものの，ほとんどの症例対照研究
は，眼内黒色腫の発症リスクが 2倍から10倍増加するこ
と，このうち， 3研究中 2研究では，溶接工としての雇
用期間と眼内黒色腫の死亡リスクに正の傾向を示した．
これらの雇用期間と眼内黒色腫の関連を示した 2研究で
は，眼内黒色腫リスクは，紫外放射の生体指標である眼
熱傷とともに増加し， 1研究では溶接を含む紫外放射の
累積曝露が，眼内黒色腫の死亡リスクを増加させ，日光
や日光浴の調整後も認められた．
　個別研究の詳細を以下に示す．
　コホート研究の 2報告では，眼黒色腫の相対リスク
（RR）の有意な増加は認められなかった．Pukkalaら5）の
デンマーク，フィンランド，アイスランド，ノルウェー，
スウェーデンなど北欧のコホート研究では，眼内黒色腫
のリスクが男性1.07倍 95％ CI（0.75–1.48），女性1.25倍 
95％ CI（0.03–6.99）であり，MacLeodら6）のカナダのコ
ホート研究では，すべての溶接作業者で，1.55倍 95％ CI
（0.64–3.76），肉体労働者では，1.66倍 95％ CI（0.68–
4.09）であり，いずれも有意なリスクの増加ではなかっ
た．ただし，これらのコホート研究では，職業情報が一
時点の自己申告であること，喫煙や他の生活習慣等での
調整を行っていないこと等の限界があった．
　1974年から1979年にかけて米国にて大規模症例対照研
究（症例497名，対照501名）2）が行われ，曝露評価は，既
往歴，家族歴，環境因子や日光曝露，医療記録から眼科
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的検査や治療歴などの情報を電話インタビューにて聴取
した． 4名の死亡者をベースとした解析で，年齢，目の
色，白内障の既往歴で調整した結果，眼内黒色腫リスク
は，非溶接作業と比較して10.9倍 95％ CI（2.1–56.5）と
増加した．
　ヨーロッパ 9ヶ国における多施設症例対照研究（症
例：病院にて眼科検査にて診断された眼内黒色腫の発症
292例，対照2,062例）3）にて溶接作業を 6ヶ月以上従事し
た男性を 2分変数にて評価した．曝露評価として直接面
談または電話インタビューによる質問票にて行った．
6ヶ月以上の溶接作業又は板金作業に従事者の眼内黒色
腫の発症リスクはフランスの人口統計を基とした解析4）

で，男性で2.18倍 95％ CI（1.18–4.04），男性・女性を併
せて1.95倍 95％ CI（1.08–3.52）と有意な増加を認めた．
　紫外放射曝露量と眼内黒色腫との関連を検討した報告
はないが， 2つの症例対照研究では，溶接に伴う紫外放
射の曝露は，眼内黒色腫のリスク因子である眼熱傷との
関連を認めた． 1報告では，溶接を含む人工紫外線の累
積職業性曝露と正の相関を認めた．
　Vajdicら7）は，1996年から1998年の間，白人のオースト
ラリアの住人で眼内黒色腫と診断された246人と対照とな
る893人を対象とした症例対照研究を行い，年齢，性別，
生誕地，目の色，日焼け能力，眼を細める習慣，個人の
日光の総曝露量を調整後に眼内黒色種のリスクを検討し
た．眼熱傷のない者と比較して，眼熱傷が 1 – 2有する
者では，眼内黒色腫のリスクが0.4倍 95％ CI（0.2–0.9），
3–5では，0.6倍 95％ CI（0.2–1.6）， 5以上では，1.6倍 
95％ CI（0.7–3.6）と有意ではなかった．非溶接作業と
比較して，作業期間が0.1– 4年間では，眼内黒色腫のリ
スクが0.8倍 95％ CI（0.4–1.4），4.1–22年間では，1.2倍 
95％ CI（0.7–2.2），22年間以上では，1.7倍 95％ CI
（1.0–2.7）と，溶接作業期間が長期化するとともに眼内
黒色腫のリスクが増加した．
　上記のいくつかの症例対照研究に基づくメタ解析
（Shah et al. 2005）では，眼内黒色腫1,137例を含む解析に
おいて，2.05倍95％ CI（1.2–3.51）と有意な増加を認め
た．
　これらの結果から，IARCと同様に，溶接に伴う紫外
放射の発がん性は，疫学研究から十分な証拠があると判
断した．

3．動物発がんに関する知見
　溶接に伴う紫外放射の発がん性を評価するために有用
な動物試験は認められなかった．

4．発がんメカニズムについて
　溶接に伴う紫外放射の発がん性を評価するための発が
ん機序に関する試験は，認められなかった．

5．発がん性分類の提案
　溶接に伴う紫外放射において，大規模症例対照研究や
多施設症例対照研究などの結果から，紫外放射が眼内黒
色腫を誘発する十分な発がん性の証拠があると判断した．
以上より溶接に伴う紫外放射の発がん性分類は第 1群と
することを提案する．

6．許容濃度について
　許容濃度の設定なし

7．勧告の履歴
　なし
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感作性物質（2021）の提案理由

2021年 5月18日
日本産業衛生学会

許容濃度等に関する委員会

オルトフタルアルデヒド
C6H4（CHO）2　［CAS No. 643-79-8］

感作性分類　気道第 1群
感作性分類　皮膚第 1群

　カナダの病院において，フタラール製剤（0.55％のオ
ルトフタルアルデヒド（OPA）を含む消毒剤）による内
視鏡の消毒作業を始めた労働者が 3週間後に喘息を発症
した事例では，フタラール製剤による吸入誘発試験を行
い，結膜の発赤，咳，遅発型の喘息様反応（ 1秒量 FEV1

が曝露後 4時間の時点で43％低下）の出現を確認した1）．
日本の病院において，フタラール製剤で消毒した喉頭鏡
による検査を受けた後に，患者 3名が呼吸器症状（呼吸
困難，鼻水）を伴うアナフィラキシーを発症した事例で
は，フタラール製剤およびOPAによる好塩基球ヒスタミ
ン遊離試験が陽性であり，また血清から OPA特異的 IgE
が検出されている2）．日本の病院において，フタラール
製剤で消毒した下部消化管内視鏡を用いた検査を受けた
後に，血圧低下，SpO2 低下，アナフィラキシーを発症し
た事例では，フタラール製剤によるプリックテストが陽
性であった3）．米国の病院において，フタラール製剤で
消毒した膀胱鏡を用いた検査を受けた後に，患者 4名が
くしゃみ，鼻水，胸の圧迫感，呼吸困難，血圧低下，ア
ナフィラキシーを発症した事例では，フタラール製剤に
よるプリックテストが全員陽性であった4）．米国の病院
において，フタラール製剤で消毒した膀胱鏡を用いた検
査を受けた後に，患者 2名が息切れを伴うアナフィラキ
シーを発症した事例では，フタラール製剤によるプリッ
クテストが全員陽性であった5）．
　日本の病院の内視鏡検査室の労働者（喘息の既往なし）
が消毒剤をグルタラール製剤からフタラール製剤に変更
後に喘息を発症して，ステロイドの吸入と β2刺激剤の処
方により改善し，その後も 1カ月に 1～ 2回の頻度で喘
息を繰り返していたが，配置転換により症状が出なく
なった事例6）が報告されている．同病院で実施されたフ
タラール製剤を使用する労働者70人の疫学研究では，使
用頻度がもっとも高い内視鏡検査室の労働者11人の中で
呼吸器症状のあるものは 4人（36.4％），他の部署の労働
者59人の中で 2人（3.4％）と有症率は前者で有意に高く
（p＝0.0045, Fisher正確確率），また喘息と診断されたも
のはそれぞれ 1人および 0人と有病率は前者で高いこと
が示されており，その後の改善（OPA曝露が高い浸漬槽

による消毒の中止，自動洗浄機への局所排気装置の設置，
個人防護具の着用，衛生教育の実施）により，呼吸器症
状はほぼ出現しなくなった7）．
　マウスに OPA蒸気（0, 125, 250, 500, 1,000 ppb， 1日
4時間，連続 3日間）を 2回吸入曝露させる実験では，
1回目の曝露後，流入領域リンパ節でのリンパ球（主に
B細胞）の濃度依存的な増殖が認められている8）． 2回目
の曝露（16日目から連続 3日間）後には，流入領域リン
パ節でのリンパ球（主に B細胞）の濃度依存的な増殖，
および Th2サイトカイン（IL-4, IL-5, IL-13）と抗炎症性
／炎症性サイトカイン（IL-10, TNFα, IL-1β）の遺伝子発
現の増強が見られるとともに，IgE＋B細胞の顕著な増加
が認められている．また500 ppb群および 1,000 ppb群で
は OPA特異的 IgGの産生が見られた．
　以上のように，OPA曝露により喘息や呼吸器症状を伴
うアナフィラキシーを発症し，誘発試験陽性，プリック
テスト陽性，あるいはOPA特異的 IgE陽性の症例が複数
の機関から報告されており，また疫学研究において，職
業性曝露と呼吸器症状の関連性が示されている．また動
物試験でも感作性物質気道第 3群の判断基準を概ね満た
す結果が報告されている．以上より，本物質を感作性物
質気道第 1群として提案する．
　米国の病院において，フタラール製剤で消毒した膀胱
鏡を用いた検査を受けた後に，患者 4名が，気道感作性
の項で述べたアナフィラキシー等の症状に加えて，股間，
陰茎，腕，顔，眼，唇，舌，喉などに腫脹，紅潮，発疹，
掻痒感を感じ，そのうち 3名が蕁麻疹を発症した事例で
は，フタラール製剤によるプリックテストが全員陽性で
あった4）．米国の病院において，フタラール製剤で消毒
した膀胱鏡を用いた検査を受けた後に，患者 2名が，気
道感作性の項で述べたアナフィラキシー等の症状に加え
て，首，腹部，背中，肩，四肢などに掻痒感を感じ，そ
のうち 1名が蕁麻疹を発症した事例では，フタラール製
剤によるプリックテストが全員陽性であった5）．
　気道感作性の項で述べた日本の病院における疫学研究
では，内視鏡検査室の労働者11人の中で皮膚症状のある
ものは 8人（72.7％），他の部署の労働者59人の中で 0人
（ 0％）と前者で有意に高く（p＝1.7×10-8），また皮膚科
で皮膚障害と診断されたものはそれぞれ 4人（36.4％）
および 0人（ 0％）と前者で有意に高い（p＝0.00036）
ことが示されており，その後の改善により，症状はほぼ
出現しなくなった6, 7）．皮膚障害の症状としては，主に眼
周囲の粃糠性鱗屑を伴う苔癬化，主に眼周囲の顔面漿液
性丘疹と苔癬化，腕および脚に散在する漿液性丘疹であ
り， 1人は蕁麻疹を発症した．発症部位が露出部であっ
たため，ガスまたはミスト状物質への曝露が原因とし，
OPA皮膚障害と診断とされている．パッチテスト等の皮
膚科的検査データはないが，フタラール曝露をなくすと
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症状が改善しており，両者には関連性があると判断でき
る．
　マウスの両耳に OPAを 1 日 1 回（0.005–0.75％，
25 μL/耳）で連続 3日間塗布した実験では，耳介の浮腫
および局所リンパ節検査（LLNA）での濃度依存的な細
胞増殖が確認され，EC3（Stimulation Index＝ 3の濃度）
は0.051％であった9）．また局所リンパ節での IL4のmRNA
発現増強と血清中の OPA特異的 IgEおよび OPA特異的
IgGの増加も見られている．マウスに OPAを 2回皮下注
入（0.125–0.5％, 300 μL）した実験では，用量依存的な
血清中 OPA特異的 IgEおよび OPA特異的 IgGの増加が
見られた10）．
　以上のように，OPA曝露による皮膚障害を発症しプ
リックテスト陽性の症例が複数の異なる機関から報告さ
れており，疫学研究においても，職業性曝露と皮膚障害
の関連性が示されている．また動物試験でも感作性物質
皮膚第 3群の判断基準を満たす結果が報告されている．
以上より，本物質を感作性分類皮膚第 1群として提案す
る．

参考：他の機関の感作性物質分類
ACGIH11）　気道感作　皮膚感作
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ジメタクリル酸エチレングリコール
（エチレン＝ジメタクリラート，

エチレングリコールジメタクリレート）
CH3（CH2）3OCH2CH2OH
［CAS No. 97-90-5］
感作性分類　皮膚第 2群

　ジメタクリル酸エチレングリコール（EGDMA）は，
既に皮膚感作性物質第 2群に分類されているメタクリル
酸2-ヒドロキシエチル（2-HEMA）およびその他のアク
リル酸やメタクリル酸を含む化学物質と同様に，歯科充
填物，歯科合成レジン，接着剤などに用いられる．歯科
医療の従事者は職業的に，歯科患者は歯科治療目的にて
曝露されうる．接着剤としての利用では，種々の機械の
組み立て作業，配管工，眼鏡技師，ミシン整備士，鋳造
など様々な現場での曝露が報告されている1）．最近では，
ネイルアートに伴うアレルギー性接触皮膚炎の報告も出
てきている2）．
　1994年から2006年の間に歯科医療に従事していて接触
皮膚炎に罹患した歯科医師，歯科看護師，歯科技工士473
名に施行したパッチテストの記録を解析したところ，32
名（歯科看護師15名，歯科医師 9名，歯科技工士 8名）
がアクリル酸／メタクリル酸を含む化学物質に感作して
いた．このうち，歯科看護師12名，歯科医師 8名，歯科
技工士 7名は，2-HEMA，EGDMAともに陽性であった．
残りの対象者のうち，歯科看護師 3名と歯科医師 1名は，
2-HEMAおよび EGDMA以外のアクリル酸／メタクリル
酸を含む化学物質に陽性であった．一方， 1名の歯科技
工士は，多種類のアクリル酸／メタクリル酸を含む化学
物質のうち，EGDMAのみに陽性であり，2-HEMAにも
陰性であった3）．
　1995年から2004年までの10年間，スウェーデンのある
大学病院の専門外来を受診した患者1,632名にパッチテス
トが施行された（歯科医療従事者310名，歯科患者1,322
名；女性1,209名，男性423名）4）．1,632名中48名が 1つ以
上のアクリル酸／メタクリル酸を含む化学物質に陽性を
示した．内訳では，48名のうち2-HEMAに47名（97.9％）
が陽性であり，次いで EGDMAに30名（62.5％）が陽性
であった．EGDMAに陽性であった30名は全員2-HEMA
にも陽性であった．
　1994年から2006年の間にアクリル酸系の接着剤を用い
た作業に従事していて接触皮膚炎に罹患した10名の解析
を行った．10名全員が，2-HEMAおよび EGDMAに対し
てパッチテスト陽性であった．その他の物質では，
2-hydroxypropyl methacrylate，triethyleneglycol dimethacry-
lateに対する陽性割合も高かった（10名中 9名）1）．
　以上のように，歯科医療従事者，歯科患者，接着剤を
用いる労働者に発症した接触皮膚炎において，2-HEMA

およびEGDMAの両方に高頻度に陽性反応を示している．
両物質ともに，エチレングリコールとメタクリル酸を反
応させエステル化させることにより生成され，互いに不
純物として含まれうる．また，EGDMAは生体内におい
て2-HEMAに代謝される4）．さらに EGDMAと2-HEMA
は化学構造が類似しており，交叉免疫反応が起こる可能
性も考えられる．EGDMA陽性で，かつ2-HEMA及び他
のアクリル酸／メタクリル酸を含む化学物質に陰性の症
例は 1例のみではあるが，多くの報告で EGDMAは，既
に感作性物質皮膚第 2群に分類されている2-HEMAと同
様の感作性を有すると考えられることから，EGDMA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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1,6-ヘキサンジオール ジアクリレート
（二アクリル酸ヘキサメチレン）

CH2＝CHCOO（CH2）6OCOCH＝CH2
［CAS No. 13048-33-4］
感作性分類　皮膚第 2群

　塗料工場で働く20歳の男性が，誤まって100％の1,6-ヘ
キサンジオールジアクリレート（HDDA）液をズボンの
上から右大腿部にかぶり，HDDA液を除去するのに15分
を要した．12日後，右大腿前部，右膝内側，左大腿部な
どに，灼熱感，かゆみ，及び小さな斑状紅斑様の病変が
出現した．これらはステロイド塗布により治療開始から
10日後には治癒した．パッチテストにおいて，標準シ
リーズでは陰性であったが，HDDA 0.1％液に 2日後と 4
日後に陽性（＋＋）であった1）．印刷工場で働く51歳の
男性が，紫外線硬化処理したアクリル樹脂を使用する部
署に配置転換になってから数週間後に，手に皮膚炎が出
現した．病変は，休日には軽快したが，この仕事に従事
すると再び病変が出現した．気管支喘息と花粉症の既往
歴を有していたが，湿疹や手の皮膚炎の既往歴はなかっ
た．パッチテストにおいて，HDDAに強い陽性を示し，
またHDDAで表面処理を行った樹脂シートに対しても陽
性を示した．HDDAで表面処理を行っていない樹脂に対
しては陰性であった2）．紫外線硬化処理を行ったインク
に職業的に曝露していた33歳の女性が，アレルギー性接
触皮膚炎に引き続いて中毒性皮膚壊死症を発症した症例

が報告されている．この症例はパッチテストにおいて，
インクの成分のうち，HDDA，HDDAと urethane acrylate
の混合物，propoxylated neopentyl glycol diacrylateに陽性
であった3）．HDDAは動物実験では，Guinea-Pig Maximi-
zation testにおいて，高い陽性率60％（9/15）が報告され
ており，本物質の感作性作用を裏づけている4）．
　以上のように，複数の施設においてHDDAに曝露して
皮膚炎を発症した症例でHDDA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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