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1. 物質に関する基本的事項 

1.1 塩化メチルの物理化学的性質 

塩化メチルは室温では無色のガスである。塩化メチルは非常に高い蒸気圧と水への昜溶解性を有する。

ヘンリー則定数が大きいことから、表層水からの蒸発が大きいと考えられている。またオクタノール/

水分配係数が小さいことから、生物への蓄積性は小さく、土壌や底質中にも多くは存在しないものと考

えられる（WHO 2001）。オクタノール/水分配係数から生物濃縮係数は2.98～3.16と推算されており

（OECD 2002）、生物濃縮性は低いと考えられる。これらのことから、塩化メチルは主に大気中に存

在すると考えられる。塩化メチルの主な物理化学的性質は表１のとおりである。 

塩化メチルは対流圏大気中では主にヒドロキシラジカルとの化学反応で分解され、大気中での寿命は

１～３年とされているが（WHO 2001）、大気中の半減期として～40年（OH ラジカル濃度を３×106

～３×105 分子/cm3 と仮定して計算）としたものもある（環境省 2004）。 

 

表 １ 塩化メチルの物理化学的性質（ WHO（2001）、OECD（2002）、環境省（2004）から引用） 

分子量 ： 50.49 

密度 ： 0.920 g/cm3（20℃）、0.911g/cm3（25℃）（液体）、1.74～2.3g/L（0℃、101.3 kPa）

（気体） 

融点 ： －97～－97.7℃ 

沸点 ： －23.73～－24.22℃ 

蒸気圧 ： 約 480～510 kPa（20℃）、573～575 kPa（25℃） 

溶解性 ： 水に易溶（4.579～7.250 g/L（25℃）、4.800～5.325 g/L（25℃））、液状では一 

  般の有機溶剤と混じり合う。 

オクタノール/水分配係数： log Pow = 0.91（25℃） 

換算係数： １ ppm = 2.064 mg/m3、１ mg/m3  0.4845 ppm （25℃、1,013 hPa） 

ヘンリー則定数： 4.15～6.05 kPa・m3/mol、8.82×10-3 atm- m3/mol 

 

1.2 代謝及び体内動態 

代謝及び体内動態については、U.S.EPA（2001a）、ATSDR（1998）、WHO（2001）に概要がま

とめられているため、それらを参照して以下に主要な知見を示した。 

 

1.2.1 吸収 

塩化メチルのヒトの主な曝露経路は吸入曝露である。ヒトの研究では、塩化メチルは肺から迅速に吸

収され、血中で急速に平衡に達する（Putz-Andersonら 1981a; Nolanら 1985）。 

男女の志願者（男女別人数が不明）に塩化メチル100 ppm（８人）又は200 ppm（24人）を３時間曝

露させた結果、呼気終末における塩化メチルは曝露後１時間以内に平衡に達し、血中の塩化メチル濃度

と非常に高い相関関係（r=0.85、n=29、p<0.01）がみられた。塩化メチルの呼気終末における濃度及

び血中濃度は、それぞれ100 ppm群で36±12 ppm、7.7±6.3 ppm、200 ppm群で63±23.6 ppm、11.5

±2.3 ppmであった（Putz-Andersonら 1981a）。男性志願者６人（25～41歳）に、10 ppm（20.6 mg/m3）、

50 ppm（103 mg/m3）を６時間曝露させた結果、曝露後１時間で呼気中及び血中の塩化メチル濃度が迅
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速に平衡に達し、吸収速度は1.4～3.7 μg/min/kgと推定された。また、10 ppmへの曝露で、血液-空気

分配係数は2.12～2.49とされた。呼気中及び血液中の塩化メチルの濃度は曝露濃度に比例していた。被

験者２人は、残り４人と比べて呼気中の塩化メチル濃度が1.5～2倍、血中濃度は３倍高かった。なお、

血中の半減期は２人で90分、残り４人で50分であった（Nolanら 1985; Lofら 2000）。 

塩化メチル50、1,000 ppmを雄のFischer344ラット（３匹/群）に６時間、雄のビーグル犬（３匹/群）

に３時間吸入させた結果、両種とも曝露後１時間以内に血液中の塩化メチル濃度が平衡に達し、血中濃

度は曝露濃度に比例した（Landryら 1983a）。50、1,000 ppmの曝露についての血液-ガス濃度比は、

ラットで1.8、1.9、イヌで1.5、1.8であった。フォローアップ研究で雄のFischer344ラットを50、1,000 

ppmに曝露させた結果、どちらの曝露濃度でも曝露後1.5時間で平衡に達し、塩化メチルの取込み率は、

50、1,000 ppmでそれぞれ0.20、3.27 nmol/min/g-bwであった（Landryら 1983b）。 

 

1.2.2 分布 

塩化メチルは揮発性が高く、迅速に代謝されることから、体内分布についてはヒト及び実験動物の研

究でよく特徴づけられていない。 

実験動物では、塩化メチルが吸収された後、体内の広範囲に分布することが示唆されている（Landry

ら 1983a）。 

雄のFischer344ラットに14Cでラベルした塩化メチル500 ppm（1,030 mg/m3）を６時間曝露させた結

果、曝露直後に種々の組織に取り込まれた放射活性（mmol/g-湿重量）は、肝臓で4.13±0.65、腎臓で

3.43±0.53、腸で2.42±0.24、精巣で2.29±0.19、肺で1.21±0.25、筋肉で0.71±0.05、脳で0.57±0.08

であった。各種組織から回収された80％以上の放射活性は未結合のもので、残りは脂質、RNA、DNA

及びタンパク質に分布した。生体高分子で放射能ラベルが検出されたことについては、塩化メチルの構

造が単純であることと14Cが体内に広く分布していることから、直接的なアルキル化が生体高分子への

取り込みの原因となったというよりも、代謝による取り込み（１炭素プールに入ったこと）によると考

えられた（Kornbrustら 1982）。 

雄のFischer344ラット（６匹/群）に14Cでラベルした塩化メチル０、50、225、600、1,000 ppm（０、

103、464、1236、2,060 mg/m3）を６時間曝露させた結果、14Cの放射活性の高い組織は肝臓＞腎臓＞

精巣であった（Landryら 1983a）。不揮発性の14Cの放射活性の蓄積は曝露濃度と関連した。一方、抽

出不可能な放射活性は600 ppm以上の群の肝臓、腎臓と1,000 ppm群の精巣で飽和したことが示された。

この非線形性はおそらく代謝プロセス（塩化メチルが誘導した１炭素プールの要素を巨大分子に組み込

むためのもの）の飽和を反映したものと考えられた。225 ppm以上の群で、肝臓、腎臓、精巣、精巣上

体の非タンパク質性スルフヒドリル基（NPSH）量が濃度に依存して減少した。このことから、塩化メ

チルがこれらの組織に分布し、その後、グルタチオン（GSH）抱合経路経由で代謝されたことが示唆さ

れた。 

抄録のみの報告であるが、経胎盤で胎児の組織に塩化メチルが分布することが示唆される実験結果が

報告されている（Bus 1980）。妊娠したFischer344ラットに1,500 ppmの塩化メチルを妊娠19日に６時

間曝露させ、曝露後0、２、４、８時間の母動物と胎児の組織におけるNPSH量を調べた。母動物の肝

臓、腎臓のNPSH量は、曝露直後に対照群と比較して大きく減少し（肝臓、腎臓でそれぞれ対照群の14.9％、

27.4％）、８時間で正常な値に戻った。胎盤のNPSH量も曝露直後に対照群の87.5％まで 
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低下したが、４時間以内に正常値に戻った。胎児では、肝臓と動物残体のNPSH量が曝露後２時間で

最も低下し、それぞれ対照群の66.8％、71.0％となった。また、曝露後８時間で正常値に戻らず、それ

ぞれ対照群の86.5％、92.6％であった。 

 

1.2.3 代謝 

哺乳動物の塩化メチルの主要な代謝経路を図１に示した。 

実験動物及びヒトの研究から、in vivoにおいて塩化メチルの代謝の主要な第一段階はグルタチオンS-

トランスフェラーゼ（GST）が介在するグルタチオン抱合の可能性があり、S-メチルグルタチオンが形

成されることが示唆されている（van Doornら 1980）。S-メチルグルタチオンはさらに代謝されて、

S-メチルシステインやメタンチオールとなる。S-メチルシステインは塩化メチルに曝露した労働者の尿

から検出された（van Doornら 1980）。メタンチオールは神経毒性を有し、非常に低い濃度で脳中の

チトクロム酸化酵素を阻害するので、メタンチオールが塩化メチルの中枢神経抑制作用や小脳顆粒層の

萎縮などの毒性の原因物質と考えられている（Bus 1981）。メタンチオールはチトクロムP450（CYP）

によって代謝され、ホルムアルデヒド及びギ酸を生成し、その炭素原子は１炭素プールを通して生体高

分子への取り込み又はCO2形成に利用可能である（Heckら 1982； Jagerら 1988； KornbrustとBus 

1983； Kornbrustら 1982）。グルタチオンは塩化メチルへの曝露によって減少することが知られてい

る。雄のB6C3F1マウスによる塩化メチルの吸入実験で、肝、腎、脳のグルタチオンが塩化メチル濃度

に依存して減少した。グルタチオンの減少は肝で最も著明であり、100 ppm（206 mg/m3）に６時間吸

入曝露するとグルタチオンのレベルが45％低下し、2,500 ppm（5,160 mg/m3）ではグルタチオンの含

量を対照レベルの２％に低下した（KornbrustとBus 1984）。 

吸収された塩化メチルの大部分がグルタチオン抱合されるが、この代謝経路が飽和すると、チトクロ

ムP450 2E1（CYP2E1）による代謝により、ホルムアルデヒドが産生されることも示唆されている

（Guengerichら 1991）。CYP2E1のレベルには個人間でばらつきがある（U.S.EPA 2001b）。グルタ

チオン抱合とは異なり、これらの濃度と塩化メチルの代謝速度との間には相関関係がない（Nolan ら 

1985； Stewartら 1980； van Doornら 1980）。雄のFischerラットを4,000、10,000 ppmに３時間

曝露させた結果、血中でギ酸塩の蓄積はみられなかったが、10,000 ppmでは尿中でわずかな増加がみら

れた（KornbustとBus 1982）。 

 

1.2.4 排泄 

数少ないヒトの知見及び実験動物の知見から、吸入された塩化メチルの大部分がCO2として呼気中に

排泄されることが示されている（Kornbrustら  1982; KornbrustとBus 1983; Landryら  1983a; 

Stewartら 1980）。14Cでラベルした塩化メチルを６時間吸入したラットでは、6.6％が未変化体として、

45～50％がCO2として呼気中に排泄された（Kornbrustら 1982；KornbrustとBus 1983）。 

より少量の塩化メチルは尿中に排泄され、これらの代謝物は含硫化合物を含んでおり、最初のグルタ

チオン抱合体（S-メチルグルタチオン）由来と考えられた（U.S. EPA 2001b）。S-メチルシステインは

職業曝露を受けたヒト及びラットの尿中で検出された（Landryら 1983a; van Doornら 1980）。 

この他、ラットでは尿中でギ酸が検出されている（KornbrustとBus 1983）。 
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図 １ 塩化メチルの代謝（新エネルギー・産業技術総合開発機構, 化学物質評価研究機構, 製品評価

技術基盤機構 2005） 

 

 

1.3 種間差・種内差（個体差）について 

ヒトでは、グルタチオン抱合に関与するグルタチオンS-トランスフェラーゼθ（GSTT1）遺伝子多型

による酵素活性の差によって、呼気、血液中の塩化メチル濃度や尿中代謝物の個人差があると考えられ

ている（ColesとKetterer 1990）。Warholmら（1994）は、GSTT1遺伝子多型がヒトで３つの表現型、

すなわち非抱合者（GSTT1活性を欠く。non-conjugators、NC）、低抱合者（GSTT1活性が低い。low 

conjugators、LC）、高抱合者（GSTT活性が高い。high conjugators、HC）の原因になっていると結

論した。GSTT1遺伝子欠損の出現割合の人種的違いをみると、中国人（64％）＞韓国人（60％）＞ア

フリカ系米国人（22％）＞白人（20％）＞メキシコ系米国人（10％）の順であった（Nelson 1995）。

日本人では、北九州、名古屋、東京の各地の調査結果があり、GSTT1遺伝子欠損の出現割合はそれぞれ

44、43、51％であった（SaitouとIshida 2015）。 

塩化メチルに対するGSTT1活性の種間差については、ヒト赤血球（HC、LC、NCの３型）と実験動

物の肝臓、腎臓の細胞質で比較した結果があり、次の順序で低下した（Thierら 1998）。雌マウス

 

塩化メチル 

チトクロム P450 

チトクロム P450 
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（BC3F1）> 雄マウス（B6C3F1）> HC > ラット（Fischer 344）> LC > ハムスター（シリアン・ゴ

ールデン）> NC。 

塩化メチルに対する CYP2E1 の活性が性、系統及び種に特異的であることがラットとマウスの肝臓、

腎臓で報告されている（Dekant ら 1995）。また、CYP2E1 のレベルには個人間でばらつきがあるこ

とが指摘されているが（U.S.EPA 2001b）、ヒト（成人）の肝臓標本では個人間で若干の差が示され

たものの、CYP2E1 発現に関する遺伝子多型が存在することはなさそうであると報告されている

（Gonzalez と Gelboin 1994）。また、ヒト（成人）の腎臓ミクロソーム、腎臓から単離された近位尿

細管細胞では CYP2E1 活性は検出されなかった（Amet ら 1997; De Waziers ら 1990; Lasker ら 

2000; Cummings ら 2000）。 
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2. 有害性評価 

2.1 発がん性及び遺伝子障害性（変異原性） 

2.1.1 定性評価 

2.1.1.1 発がん性 

塩化メチルについて、IARC（1999）では３（ヒトに対する発がん性について分類できない）、U.S.EPA

（2001a）でグループD（ヒトの発がん性について分類できない物質）と分類されている。 

 

＜発がんに関する疫学研究＞ 

発がん性に関する主要な疫学研究の概要は表２のとおりである。 

塩化メチルを使用又は生産する工場の労働者を対象とした小規模のコホート研究（Ott ら 1985； 

Holmes ら 1986）があるが、これらの研究では、がんの明らかな過剰死亡は認められず、コホートサ

イズが小さいこと、複数の化学物質に曝露していることから塩化メチルへの曝露との関連性が明らか

ではないと考えられる。Olsen ら（1989）、Dow Corning Corporation（1992）についても、労働者

が複数の化学物質に曝露しているため、塩化メチルへの曝露と発がんの関連性が明らかではない。 

漁船の冷蔵庫から漏出した塩化メチル（中毒症状が現れる濃度レベル）による短期的な曝露を受け

た船員の死亡及び発がんを長期間追跡した研究報告（Rafnsson と Gudmundsson1997；Rafnsson と

Kristbjornsdottir 2014）がある。Rafnsson と Gudmundsson（1997）は船員 24 人について 1965～

1995 年まで、Rafnsson と Kristbjornsdottir（2014）は船員 27 人について塩化メチルの漏出事故が

発生した 1963年に遡り、2010年まで追跡調査を行った。その結果、RafnssonとGudmundsson（1997）

では発がんリスクの増加は認められなかったが、Rafnsson と Kristbjornsdottir（2014）では発がん

のハザード比は全がんで 2.07（95% CI: 0.85～5.04）、腎臓がんで 9.35（95% CI:1.28～68.24）であ

り、リスクの増加が認められた。 

なお、これら２研究の対照群の選択方法は同じであり、塩化メチルに曝露した船員１人につき、対

応する職種の船員登録簿（船長・航海士、機関士、甲板員）から年齢をマッチング（±２歳）させて

選んだ５人を対照群としている。著者らは曝露群と対照群の船員の職種を適合させることで、社会的

階級や喫煙習慣、アルコール摂取、食事等の生活習慣因子の調整に対応したと述べているが（Rafnsson

と Gudmundsson1997；Rafnsson と Kristbjornsdottir 2014）、２研究では曝露群と対照群の生活習

慣因子の調整は明らかではない。さらに腎臓がんのリスク因子とされる肥満（Body Mass Index 等で

把握）が考慮されていない。これらのことから、交絡因子の調整は不十分と考えられる。また、２研

究は塩化メチルの漏出事故による短期的な曝露（４日間）の影響を追跡調査したものであり、人の発

がん影響の検討に通常用いられるような長期曝露の影響を対象としたものではない。 

以上のことから、塩化メチルへの曝露によるヒトの発がん性については、証拠が不十分と判断した。 
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表 ２ ヒトの疫学に関する概要 

Ott ら（1985）は、米国（ペンシルベニア州、カリフォルニア州）の同じ会社の化学工場で 1940

～1969 年の間にオペレーティング部門で１年以上雇用された男性労働者 1,919 人を対象とし、

1979 年まで追跡した疫学調査を行った。労働者は配置転換があるため、一人当たり 1.5 の部署（作

業）を経験しているが、226 人が塩化メタン類（塩化メチル、ジクロロメタン）の製造（クロロホ

ルム、四塩化炭素、テトラクロロエチレンの製造も含まれる）に従事した経験があった。塩化メタ

ン類の製造に従事した経験のある労働者について死亡率をみると、米国人口と比較した場合には、

全死因の標準化死亡比（SMR）は 0.6（95％CI:0.5～0.9、n=42）、悪性腫瘍の SMR は 0.7（95％

CI:0.3～1.3、n=９）であった（IARC 1999）。悪性腫瘍のうち、膵臓がんが３人（期待値 0.9 人）

おり、うち２人は従事年数が５年未満、残り１人が従事年数６年であった。なお、塩化メタン類等

の曝露濃度は報告されていない。IARC（1999）は、労働者が複数の化学物質に曝露していること

及び曝露濃度の情報の欠如から、塩化メチルの発がん性を検討するには本研究の有効性は限られる

とした。なお、上記 SMR の計算値は IARC（1999）による。原著には SMR とその信頼区間の報

告はなかった。 

Holmes ら（1986）は、米国（ルイジアナ州）のブチルゴム製造工場で 1943～1978 年の間に１

ヵ月以上雇用され、塩化メチルに曝露した可能性のある男性労働者 852 人（白人 661 人、非白人

191 人）を対象とした疫学調査を行った。その結果、悪性腫瘍による死亡は 30 人（白人 19 人、

非白人 11 人）であった。米国男性人口と比較した悪性腫瘍がんの SMR は白人で 0.66（95%信頼

区間（95％CI）:0.40～1.03）、非白人で 0.63（95％CI:0.32～1.13）、悪性腫瘍のうち呼吸器系の

がん（肺がんを含む）の SMR は、白人で 0.70（95％CI:0.28～1.44）、非白人で 1.20（95％CI:0.44

～2.61）であり、悪性腫瘍及び呼吸器系のがんで SMR の有意な増加は認められなかった。また、

白人労働者について、潜伏期間、曝露期間（雇用期間）及び曝露の程度（労働者の職歴によって高、

中、低度に分類）と悪性腫瘍による死亡との関連性を検討したが、SMR の有意な増加や曝露の程

度に依存した増加はみられなかった。なお、全死亡についても白人及び非白人労働者で SMR の増

加はなかった。労働者の喫煙習慣等の生活様式の情報は得られていない。 

Olsen ら（1989）は、米国（ルイジアナ州）の塩化メチル及びその他の化学物質を生産する化

学工場で 1956～1980 年までに１年間以上雇用された白人の男性労働者 2610 人（平均年齢 26.2

歳、範囲 17～62 歳）を対象として、1980 年死亡率を調査した。その結果、労働者の全死亡、悪

性腫瘍全体の死亡を年齢、性別、人種等を考慮して（生命表法の修正法）、米国、ルイジアナ州及

び地域（５つの教区）の人口と比較した場合に SMR の有意な増加は認められなかった。悪性腫瘍

のうち、白血病（非白血病性白血病を含む）の死亡率について、米国、ルイジアナ州の人口と比較

した場合には有意な増加は認められなかったが、地域（５つの教区）の人口と比較した場合には有

意な増加が認められた（SMR 4.92、95％CI:1.01-14.37）。しかしながら、白血病による死亡がわ

ずか３人であったこと、病理学的な情報（白血病の種類）が得られなかったこと、３人の工場での

従業期間がそれぞれ 1.2、2.8、9.8 年であり、職種も異なっていたことから、著者らは白血病によ

る死亡は恐らく業務とは関連していないと考えた。なお、本研究では塩化メチルの曝露の程度が評

価されておらず、労働者は塩化メチル以外の複数の化学物質の曝露も受けていた。 

Rafnsson と Gudmundsson（1997）は、アイスランドのトロール漁船における塩化メチル（冷

蔵庫の冷媒）の漏出事故（1963 年に発生）により４日間曝露した船員のうち 24 人（オフィサー

６人、甲板員 18 人）について、死亡と発がんを 1965～1995 年の期間、追跡調査した。なお、塩

化メチルの曝露レベルは中毒症状が現れる濃度であるが、測定データ等は報告されていない。また、
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漏出事故後、24 時間以内に死亡した甲板員１人、重度のうつ病を発症後に 18 ヵ月以内に自殺した

甲板員１人、11 ヵ月後に自殺したオフィサー１人は調査対象に含まれていない。 

対照群は、曝露した船員の職種（船長・航海士、機関士、甲板員）に応じて、３種類の登録簿（船

長・航海士登録、機関士登録、船員年金基金名簿）を使用し、ここから年齢（±２歳）をマッチン

グさせ、曝露群１人につき５人を選んだ（計 120 人；オフィサーに分類 30 人、甲板員に分類 90

人）。なお、対照群の全員が 1963 年以前に船員又は漁業者として活動していた。著者らは、上記

の対照群の選択過程において、社会的階級、年齢、船員や漁業者としての通常の曝露について調整

したとしている。調査対象者の死亡、がん罹患は国家登録、死因登録、がん登録で把握された。曝

露群と対照群を比較した結果、全がんの発生数は曝露群で３人（オフィサー２人、甲板員１人）、

対照群で 12 人（オフィサー３人、甲板員９人）であり、より曝露を受けたと考えられている甲板

員についてみると、率比（rate ratio）は全がん（１人）で 0.6（95％CI:0.0～4.4）、肺がん（１

人）で 2.7（95％CI:0.1～52.6）であり、過剰発生は認められなかった。 

Rafnsson と Kristbjornsdottir（2014）は、トロール漁船の船員のうち、冷蔵庫近くに居住区の

あった甲板員が航海初日から中毒症状を示していたことから、追跡調査の開始を航海初日（1963

年１月 18 日）に遡り、2010 年まで死亡と発がんを調査した。曝露群は船員 27 人（オフィサー７

人、甲板員 20 人。漏出事故後 24 時間以内の死亡者、18 ヵ月以内の自殺者を含む。）とした。対

照群 135 人（オフィサーに分類 35 人、甲板員に分類 100 人）の選択方法、調査対象者の死亡、発

がんの情報源は Rafnsson と Gudmundsson（1997）と同様である。 

Kaplan-Meier 生存分析により生存率を曝露群と対照群とで比較した結果、対照群の生存率が高

かった。また、Cox 比例ハザードモデルによって年齢、職種を調整した死亡、発がんのハザード比

を算出した結果、全死亡（曝露群 20 人、対照群 75 人）のハザード比は 2.10 （95% CI: 1.28～3.46）、

発がんのハザード比は全がん（曝露群６人、対照群 28 人）で 2.07（95% CI: 0.85～5.04）、腎臓

がん（曝露群２人、対照群２人）で 9.35 （95% CI:1.28～68.24）であり、リスクの増加が認めら

れた。 

なお、これら２研究における生活習慣に係る交絡因子等の調整について、Rafnsson と

Gudmundsson（1997）は対照群の選択過程において社会的階級、年齢、船員や漁業者としての通

常の曝露について調整したと述べており、Rafnsson と Kristbjornsdottir（2014）は喫煙習慣、ア

ルコール摂取、食事などの特定の生活習慣因子を調整している可能性はあると述べている。しかし

ながら、その一方で Rafnsson と Kristbjornsdottir（2014）はこれらの生活習慣因子について曝

露群と対照群の類似度は分からないとも述べている。したがって、２研究において、曝露群と対照

群の生活習慣に係る因子の調整は明らかではない。 

なお、２研究では腎臓がんのリスク因子とされる肥満（Body Mass Index 等で把握）について

は考慮されていない。 

Dow Corning Corporation（1992）は塩化メチルへの曝露のあるシリコーン生産施設の労働者

を対象として呼吸器がんの発生率について調査を行ったが、塩化メチルに曝露したグループにおい

てがん患者数が少ないこと、がん患者及び対照群の喫煙率が高いことから、塩化メチルへの曝露と

呼吸器系のがんの発生との関連について結論付けることができなかった。 

 

＜発がんに関する動物実験＞ 

発がんに関する動物実験の概要は表３のとおりである。 
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CIIT（1981）の２年間吸入曝露試験では、1,000 ppm 群の雄マウスでのみ、腎臓腫瘍（腺腫、腺癌）

の有意な増加が認められ、225 ppm 群の雄２匹でも腎臓腫瘍がみられた。雌マウス、ラット雌雄では

腫瘍の増加はなかった。この結果について、U.S.EPA（2001b）は、雄マウスの腎臓腫瘍形成のメカ

ニズムには腎臓での CYP2E1 発現が関与する可能性があること（塩化メチルが代謝されて発がん性の

ある中間体が形成される可能性）、ヒトの腎臓では CYP2E1 が検出されていないこと、げっ歯類１種

の雄のみで、かつ単一の器官でのみ発生した腫瘍はヒトの発がんと関連しない可能性があることを挙

げて、雄マウスで認められた腎臓腫瘍がヒトの発がんと関連しない可能性があるとしている。 

厚生労働省、日本バイオアッセイ研究センター（1997）の２年間吸入曝露試験では、200 ppm 群の

雌マウスで細気管支-肺胞上皮腺腫の増加、雄ラット雄で甲状腺の濾胞状腺腫と濾胞状腺癌を併せた発

生率の増加がみられた。この結果について厚生労働省、日本バイオアッセイ研究センター（1997）は、

マウスでは細気管支-肺胞上皮腺腫の増加が認められたものの悪性の肺腫瘍がみられなかったこと、ラ

ットでは甲状腺の濾胞状腺腫、濾胞状腺癌の各腫瘍単独で発生率の増加がみられなかったことから、

塩化メチルの発がん性を証明するための証拠としては不十分としている。 

以上のことから、実験動物の発がん性については、証拠が不十分と判断される。 

 

表 ３ 発がん性に関する動物実験（吸入曝露）の概要 

CIIT（1981）は、B6C3F1 マウス、Fischer344 の雌雄各 117～120 匹を１群とし、０、50、225、

1,000 ppm（０、103、464、2,060 mg/m3）を 24 ヵ月間（６時間/日、５日/週）吸入させた。マウス

では、雄の 1,000 ppm 群で曝露後 12～21 ヵ月に腎臓の腫瘍の有意な増加が認められ、13 匹において

計 17 の腎臓腫瘍（８つの腎皮質腺腫、４つの腺癌、２つの乳頭状嚢胞腺腫、２つの管状嚢腺腫、１

つの乳頭状嚢胞腺癌）であった。また、雄では 225 ppm 群でも有意なものではないが、腎臓腺腫が２

匹にみられた。著者らは、これらの腎臓腫瘍は塩化メチルへの曝露と関連するものと考えた。また、

曝露後 18～22 ヵ月に、1,000 ppm 群の雄７匹及び雌１匹、225 ppm 群の雌雄各１匹に腎皮質の嚢胞

が認められた。しかしながら、U.S.EPA（2001b）は、多くの慢性毒性試験に基づいて検討した結果、

マウスでは腎嚢胞の自然発生率が高いと結論づけている。なお、Bolt と Gansewendt（1993）は雄マ

ウスの喧嘩による性器の傷に由来する尿路の上行性感染が腫瘍発生に影響した可能性を指摘した。 

なお、当該報告の概要（抄録）は Pavkov ら（1982）にまとめられている。 

Crj：BDF1マウス雌雄各 50 匹/群に０、50、200、800 ppm を２年間（６時間/日、５日/週）吸入

させた結果、800 ppm 群の雌雄が曝露期間前期より死亡し、生存数が著しく減少したため、95 週間

で全例が剖検された。この群では著しい体重増加の抑制、曝露期間後期に立毛、強度の振戦がみられ

たが、病理組織学的に死因となる変化は認められなかった。200 ppm 群の雌雄で体重への影響はなか

った。200 ppm 群の雌で細気管支-肺胞上皮腺腫の増加が認められた（９/50 匹）。雄では曝露に関連

した腫瘍の増加はみられなかった（厚生労働省；日本バイオアッセイ研究センター 1997）。 

また、F344/DuCrj（Fischer）ラット雌雄各 50 匹/群に、０、50、224、1,000 ppm を２年間（６

時間/日、５日/週）吸入させた結果では、1,000 ppm 群の雌雄で体重増加の抑制を認めた。雄では甲

状腺の濾胞状腺腫と濾胞状腺癌を併せた発生率の増加がみられ、０、50、224、1,000 ppm 群でそれ

ぞれ 3/50、1/50、3/50、6/50 の発生率であった。しかしながら、甲状腺の濾胞状腺腫と濾胞状腺癌の

各腫瘍単独で発生率をみた場合、増加はなかった。雌では曝露に関連した腫瘍の増加はみられなかっ

た。なお、曝露群の生存率への影響はみられなかった（厚生労働省；日本バイオアッセイ研究センタ

ー 1997）。 
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これらの試験結果について、マウスでは細気管支-肺胞上皮腺腫の増加が認められたものの悪性の肺

腫瘍がみられなかったこと、ラットでは甲状腺の濾胞状腺腫と濾胞状腺癌の各腫瘍の単独での増加が

みられなかったことから、塩化メチルのがん原性を証明するための証拠としては不十分である（厚生

労働省；日本バイオアッセイ研究センター 1997）。 

 

2.1.1.2 遺伝子障害性（変異原性） 

遺伝子障害性に関する主な知見を表４-１、試験結果の一覧表を表４-２にまとめた。 

in vivo 試験では、塩化メチル 15,000 ppm を３時間吸入させたラットの肝細胞で不定期 DNA 合成

の弱い誘発がみられたが、精母細胞、気管上皮細胞では誘発されなかった。また、1,000 ppm を８時

間吸入させたマウスで DNA 損傷がみられた。3,000 ppm を５日間（６時間/日）吸入させたラットで

優性致死突然変異がみられたが、これは塩化メチルの直接的な作用というよりも、精巣上体で引き起

こされた炎症に起因する可能性が考察されている。 

in vitro 試験では、細菌で遺伝子突然変異、哺乳類の培養細胞で遺伝子突然変異、染色体異常、姉

妹染色分体交換、形質転換、ラット初代培養肝細胞で不定期 DNA 合成を誘発した。なお、これらの

試験は比較的高濃度（5,000 ppm 以上）でみられた結果である。ヒトリンパ芽球由来細胞の DNA 鎖

切断、架橋形成、ラット初代培養細胞（精母細胞、気管上皮細胞）の不定期 DNA 合成については陰

性の結果であった。 

以上のように、in vitro 試験では遺伝子障害性の誘発がみられているが、比較的高濃度（5,000 ppm

以上）の曝露である。また、in vivo 試験については、小核試験等の標準的な試験の知見はなく、in vivo

の優性致死試験では陽性の結果は得られているものの、塩化メチルによる二次的な影響で優性致死が

起きている可能性が考察されている。 

これらのことから、塩化メチルが直接作用により体内で遺伝子障害性を誘発するかについて、明確

な結論は出せないと考える。 

 

表 ４-１遺伝子障害性に関する概要 

＜in vivo 試験＞哺乳動物 

Workingら（1986）によれば、雄のFischer 344ラット（CDF（F-344）/CrlBRラット）に3,000～

3,500 ppm （6,192～7,224 mg/m3 ）の塩化メチルを１～５ 日間（６時間/日）吸入曝露させた結果、

気管上皮細胞、精母細胞、肝細胞で不定期DNA合成は誘発されなかった。しかしながら、15,000 ppm

（30,960 mg/m3）を３ 時間吸入曝露させたところ、気管上皮細胞、精母細胞では不定期DNA合成の

誘発はなかったが、肝細胞で不定期DNA合成の増加傾向がみられた。 

Workingら（1985a,b）によれば、雄のFischer 344ラット40匹/群に０、1,000、3,000 ppm（０、2,070、

6,200 mg/m3）を５日間（６時間/日）曝露させ、その後８週間まで毎週、無処置の雌と交配させた優

性致死突然変異試験の結果、1,000 ppm群では交配した雌の妊娠率に影響はなかったが、曝露後１週の

交配で着床前胚損失率のわずかだが有意な低下を認めた。3,000 ppm群では曝露後２週の交尾率の低

下、曝露後８週間まで胚の生存数、総着床数の減少、着床前・着床後の胚損失率の増加を認めた。し

かしながら、この着床前の胚損失率の有意な増加は曝露後８週の交尾によっても認められ、遺伝子障

害性よりも炎症が誘発した細胞毒性による可能性もあるとしている。 

U.S.EPA（2001a）も、この報告の胚損失率の増加について、直接的な遺伝子障害性によるという
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よりも、むしろ精巣の精子に対する細胞毒性影響に起因しており、精巣上体で引き起こされた炎症反

応に起因する酸化的代謝物の影響としている。 

Chellmanら（1986a）は、塩化メチルによって誘発される精子の優性致死突然変異と精巣上体の炎

症との関連性を調べた。雄のFischer 344ラット40匹を１群として、抗炎症剤3-アミノ-１-（m-トリフ

ルオロメチル）フェニル）-２-ピラゾリン（BW755C）の同時投与の有り/無しの条件下で3,000 ppm

の塩化メチルに５日間（6時間/日）吸入曝露させ、曝露終了後３週まで無処置の雌と毎週交配させた。

BW755Cの投与なしで塩化メチルに曝露した雄と交配した雌では、曝露後１週目の交配の結果、妊娠

雌１匹当たりの着床後胚損失数の有意な増加、曝露後１週目及び２週目の交配では胚損失率（胚損失

数/総着床数）の有意な増加を認めた。一方、BW755Cの投与有りで塩化メチルに曝露された雄と交配

した雌ではこれらの影響はなかった。また、２以上の着床後胚損失のある雌の割合（対 妊娠雌数）に

ついてみると、曝露後１週目の交配ではBW755Cの投与なしの場合には31％、BW755Cの投与有りの

場合には8％、曝露後2週目の交配ではBW755Cの投与なしの場合には30％、BW755Cの投与有りの場

合には12％であり、いずれもBW755Cの投与有りの場合に着床後胚損失のある雌の割合が低下した。

著者らはこれらの結果から、塩化メチルによって誘発される優性致死突然変異は、精巣上体の炎症の

誘導の結果であると考察し、in vivoでは炎症作用が遺伝子障害性を誘発する可能性を示すものである

とした。 

Ristauら（1990）は、雄のB6C3F1マウスに1,000 ppmを８時間吸入させ、曝露直後、曝露後５時

間、48時間で屠殺し、腎臓でのDNA損傷を調べた結果、DNA-タンパク質架橋形成については曝露直

後には存在が示されたが、５時間後、48時間後にはみられなかった。DNA一本鎖切断は、曝露直後及

び曝露後48時間ではみられず、曝露後５時間でみられた。著者らは、DNA-タンパク質架橋形成は速や

かに除去されるが、DNA一本鎖切断は蓄積するように思われるとしている。また、雄マウスに1,000 

ppmを４日間（６時間/日）吸入させ、曝露終了直後及び5時間後に屠殺して腎臓のDNA損傷を調べた

試験では曝露終了後5時間の屠殺でDNA一本鎖切断がみられたと報告しているが、詳細は示されてい

ない。 

 

＜in vitro 試験＞人の細胞 

Fostelら（1985）はヒト由来のリンパ芽球細胞（TK6）に気中濃度１～５％の塩化メチルを3時間曝

露した結果（S9mixの添加なし）、濃度に依存してトリフルオロチミジン抵抗性の突然変異が増加し

た。また、気中濃度0.3、1.0、3.0％に3時間曝露させた結果（S9mixの添加なし）、1.0％以上の濃度

で姉妹染色分体交換の頻度が増加した。１、３、５％濃度で３時間曝露した結果（S9mixの添加なし）、

DNA損傷（DNA一本鎖切断）の増加はみられなかった。 

 

＜in vitro 試験＞哺乳動物細胞 

Hatchら（1983）は、シリアンハムスター胚細胞（SHE）を用いて、気中濃度0.3～5％（6.2～103.5 

g/m3）の塩化メチルに20時間曝露させ、SA７アデノウイルスによる細胞形質転換試験を行った結果（S

９mix添加なし）、0.6～2.5％で形質転換の頻度が増加した。なお、５％では胚細胞の生存がなかった。 

Workingら（1986）によれば、雄のFischer 344ラット（CDF（F-344）/CrlBRラット）の気管上皮

細胞、肝細胞、精原細胞を、S9mixの添加なしで、気中濃度１、３、５、10％の塩化メチルに３時間

曝露させた結果、３％以上の濃度で肝細胞、精原細胞で不定期DNA合成の誘発がみられたが、気管上

皮細胞ではみられなかった。なお、肝細胞では10％濃度、気管上皮細胞では５、10％濃度で細胞毒性
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がみられた。精原細胞では細胞毒性はみられなかった。 

Asakura ら（2008）は、チャイニーズハムスター由来の肺細胞（CHL/IU）を用いて、培養細胞

を１／４回転は培地に浸漬、３／４回転は塩化メチルの気体に曝露させる装置によって染色体異常試

験を行った。気中濃度２、４、６％の塩化メチルに６時間曝露させた結果、４％以上でS9mixの添加

の有無にかかわらず染色体異常（構造異常）を誘発した。S9mixの添加なしで、気中濃度１～３％の

塩化メチルに24時間あるいは48時間曝露させた結果においても、染色体異常（構造異常）を誘発した。 

 

＜in vitro 試験＞微生物 

Fostelら（1985）は、ネズミチフス菌S. typhimurium（TM677）を用いた遺伝子突然変異（前進突

然変異）試験を行った。S9mix代謝活性系を添加しない条件で、気中濃度5～30％の塩化メチルで37℃、

3時間処理したところ、濃度に依存した突然変異率の増加が認められた。なお、20％濃度におけるネズ

ミチフス菌の生存率は50％であった。 

Simmonら（1977）によれば、ネズミチフス菌S. typhimurium TA100を用いた遺伝子突然変異試験

で、S9mix代謝活性系の添加の有無にかかわらず、気中濃度2.5～20％の塩化メチルで8時間処理した

結果、遺伝子突然変異を誘発した。 

Andrewsら（1976）によれば、ネズミチフス菌S. typhimuriumTA1535を用いた遺伝子突然変異試

験で気中濃度0.5、0.8、3.8、8.7、13.3、20.7％の塩化メチルに曝露させた結果、S9mix代謝活性化系

の添加のある場合には0.5％以上で、S9mix代謝活性系の添加のない場合には3.8％以上で遺伝子突然変

異が誘発された。 

Longstaffら（1984）によれば、ネズミチフス菌S. typhimuriumTA100、TA1535を用いた試験（S9mix

代謝活性系の添加あり）で遺伝子突然変異が誘発された。TA100では気中濃度10％で最大反応（相対

的に7.3倍の頻度の突然変異）、TA1535では気中濃度５％で最大反応（相対的に6.2倍の頻度の突然変

異）を示した。 

 

 

表４-２  塩化メチルにおける遺伝子障害性に係る試験結果の一覧 

試験方法 菌株・細胞株・動物種 結果 文献 

in vivo 不定期 DNA 合成試験 Fischer344 ラット肝細胞 

曝露方法： 

15,000 ppm に３時間吸入曝露 

3,000～3,500 ppm に１～５日間

（６時間/日）吸入曝露 

 

 

（＋） 

 

－ 

Working ら（1986） 

不定期 DNA 合成試験 Fischer344 ラット精母細胞 

曝露方法： 

15,000 ppm に３時間吸入曝露 

3,000～3,500 ppm に１～５日間

（６時間/日）吸入曝露 

 

 

－ 

 

－ 

Working ら（1986） 

不定期 DNA 合成試験 Fischer344 ラット気管上皮細胞 

曝露方法： 

15,000 ppm に３時間吸入曝露 

3,000～3,500 ppm に１～５日間

（６時間/日）吸入曝露 

 

 

 

－ 

 

－ 

Working ら（1986） 
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優性致死試験 Fischer344 ラット 

曝露方法：3,000 ppm に５日間（６

時間/日）吸入曝露 

＋ 

Working ら（1985a） 

優性致死試験 Fischer344 ラット 

曝露方法：3,000 ppm に５日間（６

時間/日）吸入曝露 

＋ 

Chellman ら（1986a） 

DNA 鎖切断、架橋試

験 

B6C3F1 マウス腎臓細胞 

曝露方法：1,000 ppm に８時間吸入

曝露 

＋ 

Ristau ら（1990） 

in vitro 前進突然変異試験（8-

アザグアニン耐性） 

ネズミチフス菌  TM677；S9mix

（－）；気中濃度 10～30％ ＋ 
Fostel ら（1985） 

復帰突然変異試験 ネズミチフス菌TA100； S9mix（＋

/－）；気中濃度 2.5～20％ ＋ 
Simmon ら（1977） 

復帰突然変異試験 ネズミチフス菌 TA1535； S9mix

（＋）、気中濃度 0.5％以上 

S9mix（－）、気中濃度 3.8％以上 

 

 

＋ 

 

＋ 

Andrews ら（1976） 

復帰突然変異試験 ネズミチフス菌 

TA100； S9mix（＋）；気中濃度

10％で最大反応 

TA1535； S9mix（＋）、気中濃度

５％で最大反応 

 

 

＋ 

 

 

＋ 

Longstaff ら（1984） 

形質転換試験 シリアンハムスター胚細胞、サルア

デノウイルス（SA7）；S9mix（－）；

気中濃度 0.6～2.5％（気中濃度５％

で胚細胞の生存なし） 

＋ 

Hatch ら（1983） 

不定期 DNA 合成試験 Fischer344 ラット初代培養肝細

胞；S9mix（－）；気中濃度３、５％

（気中濃度 10％で細胞毒性あり） 

＋ 

Working ら（1986） 

不定期 DNA 合成試験 Fischer344 ラット初代培養精母細

胞；S9mix（－）；気中濃度３、５、

10％ 

＋ 

Working ら（1986） 

不定期 DNA 合成試験 Fischer344 ラット初代培養気管上

皮細胞；S9mix（－）；気中濃度１、

３％（気中濃度５、10％で細胞毒性

あり） 

－ 

Working ら（1986） 

DNA 鎖切断、架橋試

験 

ヒトリンパ芽球由来細胞；S9mix

（－）；気中濃度１、３､５％ － 
Fostel ら（1985） 

突然変異試験 

 

ヒトリンパ芽球由来細胞；S9mix

（－）；気中濃度２～５％ ＋ 
Fostel ら（1985） 

姉妹染色分体交換試

験 

ヒトリンパ芽球由来細胞；S9mix

（－）；気中濃度１、３％ ＋ 
Fostel ら（1985） 

染色体異常 チャイニーズハムスター由来の肺

細胞（CHL/IU）； 

S9mix（＋）；気中濃度４、６％ 

＋ 

Asakura ら（2008） 
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2.1.2 定量評価 

塩化メチルの発がんリスクについて、国際機関等による定量評価の実施例はみられなかった。 

塩化メチルについては、IARC（1999）で３（ヒトに対する発がん性について分類できない）、U.S.EPA

（2001a）でD（ヒト発がん性が分類できない）と評価されており、疫学研究及び実験動物の研究報告

においても明白な発がん性がみられていないため、定量評価はできない。 

 

2.2 発がん性以外の有害性 

2.2.1 定性評価 

2.2.1.1 急性毒性 

表５に急性毒性に関する主要な知見を示した。 

ヒトに関する知見として、冷蔵庫の冷媒として使用されていた塩化メチルの漏出事故、合成ゴム製造

工場での漏出事故の影響が報告されている。曝露濃度が報告されているものでは、冷却工場の冷蔵庫か

らの漏出事故では、9,000 ppm以上（BattigelliとPerini 1955）もしくは39,000～600,000 ppm （Jones 

1942）、合成ゴム製造工場では500 ppm以上（Hansen 1953）と推定されている。この他に、労働者で、

神経系の症状（めまい、かすみ目、運動失調、傾眠、酩酊、振戦等）、胃腸症状（嘔気、嘔吐、腹痛）、

黄疸が報告されている。また、ヒト志願者実験では、200 ppmの曝露で行動への影響（検査成績の低下）

が認められている（Putz-Andersonら 1981a）。 

実験動物では、吸入曝露によるLC50として、マウスで2,200～8,500 ppm、ラットで2,700 ppmが報告

されている（Whiteら 1982; Chellmanら 1986b；Von Oettingenら 1949,1950）。 

 

表 ５ 急性毒性に関する概要 

＜ヒトに関するデータ＞症例研究 

Jones（1942）は、冷却システムの修理工４ 名が、修理中に塩化メチルに曝露されたと報告した。

塩化メチルの濃度は39,000～600,000 ppm程度であると推測された。曝露後に運動失調、千鳥足、頭

痛、うとうとする状態、食欲不振、目のかすみ、複視、麻痺、嘔気及び嘔吐がみられた。 

BattigelliとPerini（1955）は、冷却工場の労働者２名が、冷蔵庫を修理中に塩化メチル29,000 ppm

以上に曝露されたと報告した。曝露後にめまい、振戦、異常歩行、知覚の鈍化、嘔気、嘔吐、腹痛が

みられた。これらの症状は、曝露後３～４時間におこり、曝露後６時間で、症状が改善に向かってお

り、曝露から１日後には、完全に回復した。 

Spevakら（1976）は、冷蔵庫の汚れのクリーニング作業中、50～60 歳の男女４ 名が、漏出した

塩化メチルの液体及び気体に曝露され（濃度不明、１時間）、全員が曝露４時間後まで、吐き気、し

ゃっくり、重度の頭痛、また曝露翌日まで意識不明の症状がみられた。また曝露２日後までには、酩

酊、錯乱、傾眠、運動失調、言語障害、振戦、反射の亢進に代表される脳神経障害（視神経、動眼神

経、顔面神経を含む）、頻拍、弱心拍、わずかな血圧の上昇、黄疸、結膜出血、上腹部痛、ビリルビ

ンの増加、血清クレアチニンの増加、小脳障害で眼振がみられた。このうち女性１名は、変換運動障

害が進行し、血尿がみられ、重症となった。 

Hansen（1953）によれば、合成ゴム製造工場で、塩化メチルの漏洩事故によって推定500 ppm以
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上の塩化メチルに曝露された労働者15 名に、視力障害、目まい、衰弱、嘔吐、睡眠障害、筋肉不調、

高体温と頻脈の重度の中毒症状がみられたが、曝露10～30日後には回復した。 

 

＜ヒトに関するデータ＞ヒト志願者実験 

Putz-Andersonら（1981a）は56人の志願者（男性39人、女性17人）に、ジアゼパム（中枢神経系

の抑制剤）10 mgの投与の有り、無しの条件で、０、200 ppmの塩化メチルに３時間曝露させて行動

への影響を調べた。なお、塩化メチル100 ppmの曝露もなされたが、行動への影響は調べられなかっ

た。志願者は視覚用心課題（Mackworth時計テスト）、二重課題（音検出と眼-手補償型トラッキン

グ）、時間弁別課題について評価された。塩化メチルのみ200 ppmに曝露された群では３種類の課題

の平均成績の低下は４％（多変量解析MANOVAでmarginallyな有意（p < 0.053））であったが、ジ

アゼパム単独の投与では成績の低下は10.1％（p < 0.01）であった。ジアゼパム10mgを投与して塩化

メチル200 ppmに曝露させた場合、３種類の課題の成績の低下が13.5％であったため、塩化メチルと

ジアゼパムの効果は相乗的ではなく、相加的であると判断された。 

 

＜動物実験データ＞ 

Whiteら（1982）は、雌雄のマウスに塩化メチルを６時間吸入曝露したところ、LC50は、雄で2,250 

ppm、雌で8,500 ppmであった。グルタチオン合成の阻害剤（DL-buthionone-S,R – sulfoxime、８ 

mmole/kg）を予め投与された雄では、LC50は3,500 ppmに増加した。グルタチオン合成の阻害剤に

よる前処理中の肝グルタチオン（GSH）は対照群の45％に減少した。雌雄の肝臓、腎臓、脳で曝露

濃度に依存したグルタチオンの減少がみられた。2,250 ppmで６時間曝露させた場合、雌雄でグルタ

チオンの急速な減少がみられた。 

Chellmanら（1986b）は、雄のB6C3F1マウスに塩化メチルを６時間吸入曝露したところ、LC50

は2,200 ppmであった。塩化メチルへの曝露1.5時間前に、グルタチオン（GSH）合成阻害剤

（L-buthionine-S, R-sulfoximine（L-BSO））４ mmol/kgを腹腔内投与した場合、死亡はみられな

かった。 

von Oettingenら（1949）は、マウスとラット（系統不明）に塩化メチルを４時間吸入曝露したと

ころ、ラットのLC50は、2,700 ppm、マウスのLC50は、3,000 ppmであった。 

von Oettingenら（1950）は、マウスに塩化メチルを７時間吸入曝露したところ、LC50は、6,300 

mg/m3であった。 

 

2.2.1.2 短期曝露毒性及び亜慢性・慢性毒性 

ヒト及び実験動物の短期曝露毒性1及び亜慢性・慢性毒性に関する主要な研究の概要を表８にまとめた。

また、実験動物のうち、研究報告の多いマウス、ラットについての臓器別影響と曝露濃度との関係を表

６、７に整理した。 

 

（１）ヒトの知見 

ヒトについてみると、症例研究では、短期から長期の曝露の症例が報告されている。ポリマー工場で

                                                   
1 本報告では、90 日未満の曝露期間の動物実験で観察された毒性影響を、短期曝露毒性と呼ぶことと

する。 
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の曝露（曝露濃度不明）では、神経系への影響（精神錯乱、めまい、神経過敏等）がみられ、200～400 

ppmに少なくとも２～３週間曝露した中毒者については錯乱、視覚への影響、短期記憶障害、手振戦等

の神経系への影響がみられており（Dow Chemical Company 1992；Scharnweberら 1974）、長期に

亘る曝露（曝露濃度は不明）では消化管への影響、肝臓、腎臓への影響（黄疸、無尿、タンパク尿）、

錐体外路の障害等が報告されている。 

ヒト志願者実験（連続２日間曝露）では、神経系、心肺機能等への影響はなかったが、20 ppm以上

の群で軽微な呼吸性アシドーシスがみられた（Putz-Andersonら 1981a,b）。 

疫学研究５研究のうち４研究（Holmesら 1986；Olsenら 1989；Ottら 1985；Repkoら 1976）は

化学工場の労働者を対象としたものである。Holmesら（1986）、Olsenら（1989）及びOttら（1985）

は塩化メチルへの曝露と循環器系（動脈硬化性疾患、脳血管系疾患を含む）、呼吸器系、消化管系等の

疾患の相対リスクを検討しており、その結果、これらの疫学研究において各疾患のSMRの有意な増加は

認められなかった。なお、これらの疫学研究では塩化メチルの曝露濃度の情報はなく、労働者は塩化メ

チル以外の複数の化学物質に曝露していた。Repkoら（1976）は、作業場の塩化メチルの低濃度曝露に

おける神経学的及び行動への影響を調査したものである。神経学的検査では塩化メチルの曝露の影響は

認められなかったが、行動検査の測定結果のうち、認知時間分担課題の測定値と塩化メチルの気中濃度

との間に正の相関関係が示された。しかし、曝露群が過去に高濃度曝露を受けていたことから、現在の

低レベル濃度に対する影響の関係を混乱させているとの指摘（FarberとTorkelson 1989）がある。 

また、漁船の冷蔵庫から漏出した塩化メチル（冷媒）に４日間曝露した船員の追跡調査（Rafnsson

とGudmundsson 1997；RafnssonとKristbjornsdottir 2014）では、1965～1995年までの追跡の結果、

心血管系疾患による死亡リスクの増加（ハザード比3.9, 95％CI: 1.0～14.4）が認められた。追跡期間を

延長した結果（1963年～2010年）では、心血管系疾患（ハザード比2.06, 95％CI: 1.02～4.15）の他に

脳血管疾患（ハザード比5.35, 95％CI: 1.18～24.35）でも死亡リスクの増加が認められた。しかしなが

ら、これらの2研究では喫煙習慣、アルコール摂取、食事等の生活習慣因子の調整の程度が明らかでは

ないことから、交絡因子の調整が不十分と考えられる。また、塩化メチルの曝露レベルも報告されてい

ない。 

 

（２）実験動物の知見 

（２）－１. 経口曝露実験 

動物実験では、経口投与実験が１研究（ウサギ）あり、60 mg/kgで脾臓への軽微な影響がみられた（Dow 

Chemical Company 1982）。 

 

（２）－２. 吸入曝露実験 

実験動物の吸入曝露実験として、原著を確認できたものについて以下にまとめを記した。原著の入手

が困難であったため二次資料に基づいた知見（McKennaら 1981b；KolkmannとVolk 1975）について

は、概要を表８に示すに留めた。 

 

（２）－２－１. 慢性毒性実験 

実験動物（マウス、ラット）に吸入曝露させた慢性毒性試験としてはCIIT（1981）、日本バイオア

ッセイ研究センター（1997）がある。 

マウスについてみると、CIIT（1981；B6C3F1マウス使用）では1,000 ppm群の雌雄、日本バイオア

ッセイ研究センター（1997；Crj:BDF1マウス使用）では800 ppm群の雌雄で生存率の著明な低下が認
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められ、いずれも曝露期間終了前に試験が打ち切られた。CIIT（1981）の1,000 ppm群（雌雄）では体

重増加の抑制、肝臓で肝細胞の変性、壊死等、小脳で顆粒層細胞の変性、萎縮）、脾臓でリンパ系細胞

の減少、萎縮、雄では腎臓で尿細管の変性、精巣で精細管の変性、萎縮も認められた。日本バイオアッ

セイ研究センター（1997）の800 ppm群（雌雄）については体重増加の抑制が認められたが、病理組織

学的に死因となる変化はなかった。CIIT（1981）の225 ppm以下の群、日本バイオアッセイ研究セン

ター（1997）の200 ppm以下の群では生存率、体重、臓器への影響はなかった。なお、CIIT（1981）

の1,000 ppm群（雌雄）のほぼ全ての動物で、曝露後18～22ヵ月に神経機能学的障害（クラッチ反応に

基づく）が示され、この観察結果は小脳の病変（顆粒層の変性、委縮）によって裏付けられるものとさ

れた。 

ラットについては、CIIT（1981；Fiscer344ラット使用）では、1,000 ppm群の雌雄で体重増加の抑

制、雄で精細管の変性、萎縮が認められた。日本バイオアッセイ研究センター（1997； F344/DuCrj

ラット使用）では、1,000 ppm群で曝露期間を通して体重増加の抑制が認められたが、それ以外に曝露

と関連した影響は認められなかった。 

なお、CIIT（1981）のマウスの試験については、U.S.EPA（2001a）が、試験結果の妥当性を脅かす

ものではないとしつつも、試験の操作ミス（雌雄の鑑別の若干の誤り、一部マウスの個体識別の誤り、

試験初期の曝露濃度の誤り（50 ppm群と1,000 ppm群の曝露濃度が３日間入れ替わり））を指摘してい

る。 

 

（２）－２－２. 短期曝露毒性及び亜慢性毒性実験 

（２）－２－２－１. マウス 

マウスについては、11日間～13週間の吸入曝露実験（Mitchellら 1979；Jiangら 1985；Chellman

ら 1986b；Morganら 1982；日本バイオアッセイ研究センター 1993；Landryら 1985）があり、慢

性毒性試験で認められた器官への影響（肝臓、腎臓、小脳等）や生存率への影響が発生している。 

マウスの系統によって影響濃度に違いがみられ、C57BL/6マウスでは他の系統よりも低濃度で肝臓、

腎臓、小脳の影響が認められた。 

 

①肝臓への影響 

肝臓への影響については、B6C3F1、Crj:BDF1マウスを使用した試験（曝露頻度６時間/日、曝露期

間11日間、２週間、13週間）において750 ppm～3,000 ppmで肝臓相対重量の増加、肝細胞の変性、壊

死等が認められた（Mitchellら 1979；Morganら 1982；日本バイオアッセイ研究センター 1993）。 

C57BL/6マウスを使用した２試験のうち、Morganら（1982）（曝露頻度６時間/日×９日間/11日間）

では500 ppm以上の群の雄で肝臓の変性が認められた。Landryら（1985）は断続曝露条件（5.5時間/

日×11日間）、連続曝露条件（22時間/日×11日間）で試験を行い、断続曝露条件下では400 ppm、2,400 

ppm（雌）、連続曝露条件下では100 ppm以上（雌）でグリコーゲン枯渇に関連した肝臓の影響がみら

れた（Landryら 1985）。なお、C57BL/6マウスを用いた１濃度（1,500 ppm）の試験（６時間/日×５

日/週×２週間）では肝臓への影響は認められなかった（Jiangら 1985）。 

 

②腎臓への影響 

腎臓への影響については、C3H、Crj:BDF1マウスを用いた試験（曝露頻度６時間/日、曝露期間11日

間、２週間、13週間）では1,000 ppm以上又は1,500 ppm以上で腎臓の影響（好塩基性尿細管、尿細管

壊死）が認められた（Morganら 1982；日本バイオアッセイ研究センター1993）。B6C3F1マウスにつ
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いては、１濃度の試験（６時間/日×５日/週×２週間）があり、1,500 ppmで尿細管の好塩基性変化のわ

ずかな増加がみられた（Chellmanら 1986b）。 

C57BL/６マウスを使用した３試験のうち、Morganら（1982）（曝露頻度６時間/日×９日間/11日間）

では1,000 ppm以上（雌雄）、Jiangら（1985）の1濃度の試験（６時間/日×５日/週×２週間）では1,500 

ppm（雌）で尿細管の軽微な変性が認められた。また、Landryら（1985）は断続曝露条件（5.5時間/

日×11日間）、連続曝露条件（22時間/日×11日間）で試験を行い、断続曝露条件下では2,400 ppm（雌）

で尿細管の変性、連続曝露条件下では150 ppm（雌）で腎臓相対重量の増加が認められた。 

 

③小脳への影響 

B6C3F1マウスについては、１濃度の試験（６時間/日×５日/週×２週間）ではあるが、1,500 ppmで

小脳顆粒層の細胞の変性が認められた（Chellmanら 1986b）。 

C57BL/6マウスを使用した３試験のうち、Morganら（1982）（曝露頻度６時間/日×９日間/11日間）

では1,000 ppm以上（雌）、Jiangら（1985）の１濃度の試験（6時間/日×５日/週×２週間）では1,500 

ppm（雌）で小脳の顆粒細胞層の細胞の変性等が認められた。また、Landryら（1985）は断続曝露条

件（5.5時間/日×11日間）、連続曝露条件（22時間/日×11日間）で試験を行い、断続曝露条件下では400 

ppm以上（雌）、連続曝露条件下では100 ppm以上（雌）で小脳顆粒細胞層の細胞の変性等、150 ppm

以上（雌）で小脳のプルキンエ層、分子層、白質で細胞内外の空胞化が認められた。Landryら（1985）

はマウスに運動協調性の試験（ロータロッド試験）も実施しており、断続曝露条件下では800 ppm以上

（雌）、連続曝露条件下では150 ppm以上（雌）で成績が低下した。 

 

④生存率、その他の影響 

B6C3F1マウスを使用した試験（６時間/日×９日間/11日間）では2,000 ppmで死亡/瀕死状態がみら

れた（Morganら 1982）。 

C57BL/6マウスを使用した３試験のうち、Morganら（1982）（曝露頻度６時間/日×９日間/11日間）

では2,000 ppm（雌雄）で曝露後２～５日で全数が死亡又は瀕死状態、Jiangら（1985）の１濃度の試

験（６時間/日×5日/週×２週間）では1,500 ppm（雌）では曝露後１週間で死亡（２/10匹）した。また、

Landryら（1985）は断続曝露条件（5.5時間/日×11日間）、連続曝露条件（22時間/日×11日間）で試

験を行い、断続曝露条件下では2,400 ppm（雌）が曝露後８～９日で瀕死状態を認め、連続曝露条件下

では150 ppm以上（雌）で瀕死状態又は死亡が認められ、200 ppm以上（雌）では曝露後４日～５日で

全数死亡が認められた。この他、断続曝露条件下では2,400 ppm（雌）で脾臓の腫脹が認められた（Landry

ら 1985）。 

なお、マウスの亜慢性毒性試験では、精巣への影響はみられなかった。 

 

（２）－２－２－２. ラット 

９日間～13週間の吸入曝露実験（Morganら 1982；日本バイオアッセイ研究センター 1993）の結果

を整理すると、ラットでは肝臓、腎臓、副腎、小脳、精巣及び精巣上体での影響が認められた。臓器別

の影響と曝露濃度との関係の概略は以下のとおりである。 

 

①生存率への影響 

Fischer344ラットを使用した試験（６時間/日×９日間/11日間）では、曝露後５日に3,500 ppm以上

で瀕死状態が認められた（Morganら 1982）。F344/DuCrj（６時間/日×５日/週×13週間又は２週間）
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（日本バイオアッセイ研究センター 1993）ではどの曝露濃度においても瀕死状態又は死亡はみられな

かった。 

 

②肝臓への影響 

Fischer344ラットを使用した試験（６時間/日×９日間/11日間）では、2,000 ppm以上で肝細胞の変

性が認められた（Morganら 1982）。F344/DuCrj（６時間/日×５日/週×13週間又は２週間）（日本

バイオアッセイ研究センター 1993）ではどの曝露濃度においても瀕死状態又は死亡はみられなかった。 

 

③腎臓、副腎への影響 

Fischer344ラットを使用した試験（６時間/日×９日間/11日間）では、2,000 ppm以上で尿細管の変

性、3,500 ppm以上で副腎の上皮細胞で液滴の蓄積がみられた（Morganら 1982）。F344/DuCrj（６

時間/日×５日/週×13週間）では750 ppm以上で副腎の脂肪変性が認められた（日本バイオアッセイ研

究センター 1993）。 

 

④小脳への影響 

Fischer344ラットを使用した試験（６時間/日×９日間/11日間）では5,000 ppmで、F344/DuCrj（６

時間/日×５日/週×13週間）では3,000 ppmで小脳の顆粒層細胞の変性が認められた（Morganら 1982；

日本バイオアッセイ研究センター 1993）。 

 

⑤脾臓への影響 

Fischer344ラットを使用した試験（６時間/日×９日間/11日間）及びF344/DuCrj（６時間/日×５日/

週×２週間又は13週間）で脾臓の影響はみられなかった（Morganら 1982；日本バイオアッセイ研究

センター 1993）。 

 

⑥精巣、精巣上体への影響 

Fischer344ラットを使用した試験（６時間/日×９日間/11日間）では2,000 ppm以上で精巣の変性（後

期精子数の減少を伴う）が認められた（Morganら 1982）。F344/DuCrjラットを使用した試験のうち、

13週間の曝露（６時間/日×５日/週×13週間）では1,500 ppm以上で精巣の萎縮、精巣上体で精子の減

少、２週間の曝露（６時間/日×５日/週×２週間）では380 ppm及び3,000 ppmで精子数の減少、3,000 

ppmで精巣上体の上皮細胞崩壊、細胞残屑が認められた（日本バイオアッセイ研究センター 1993）。 

 

（３）マウス、ラットの吸入曝露実験結果のまとめ 

（３）－１.標的臓器について 

マウス、ラットの短期曝露及び亜慢性・慢性吸入曝露実験結果をみると、共通して肝臓、腎臓、小脳、

精巣・精巣上体への影響が認められていた。なお、脾臓への影響はマウスのみ、副腎への影響はラット

のみで認められた。このことから、肝臓、腎臓、小脳、精巣・精巣上体、脾臓、副腎が標的臓器と考え

られる。 

 

（３）－２.マウス、ラットの種間差について 

CIIT（1981）の2年間吸入曝露試験で、マウス、ラットの毒性影響の発生状況を比べると、マウスで

は1,000 ppm群で生存率の低下、体重増加の抑制、肝臓、腎臓、小脳、脾臓、精巣への影響が認められ
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たが、ラットでは1,000 ppm群で体重増加の抑制のみ認められた。この結果をみると、マウスの方がラ

ットよりも塩化メチルの影響に対する感受性が高いものと思われた。 

 

（３）－３.動物種内の系統差について 

マウス、ラットの臓器別影響と曝露濃度との関係（表６、７）から考えると、ラットでは系統によっ

て影響がみられる濃度に大差がない。一方、マウスについてはB6C3F1、Crj:BDF1、C3Hマウスでは、

肝臓、腎臓、小脳、脾臓、精巣における多くの影響が1,000 ppmを超える濃度（断続曝露の条件で）で

認められたことに対し、C57BL/6マウスでは、Landryら（1985）の断続曝露の条件（5.5時間/日×11

日間）では400 ppm以上で小脳、肝臓への影響が認められた。また、連続曝露の条件（22時間/日×11

日間）では100 ppm以上で小脳（顆粒層細胞の変性、萎縮）、肝臓（グリコーゲンの枯渇による肝細胞

の大きさの減少）への影響が発生し、150 ppm以上では小脳のプルキンエ層、分子層、白質で細胞内外

の空胞化、肝臓絶対重量の減少も認められた（Landryら 1985）。この結果は、C57BL/6マウスが各種

臓器の影響について他の系統のマウスよりも高感受性であることを示すものと考えられた。なお、

C57BL/6マウスの高感受性に関連して、毒性発現のメカニズム等が他の系統のマウスや動物種と異なる

との情報は得られなかった。 

 

（３）－４. CIIT（1981）の信頼性について 

CIIT（1981）のマウスの試験については、U.S.EPA（2001a）が、試験結果の解釈の妥当性を脅かす

ものではないとしつつも、試験の操作ミス（雌雄の鑑別の若干の誤り、一部マウスの個体識別の誤り、

試験初期の曝露濃度の誤り（50 ppm群と1,000 ppm群の曝露濃度が３日間入れ替わり））があることを

指摘している。しかしながら、CIIT（1981）のマウスの試験結果と日本バイオアッセイ研究センター

（1993, 1997）のマウス、ラットの２週間、13週間、２年間の試験結果とを比較したときに、影響の認

められた臓器や曝露濃度の結果が両者である程度整合していると考えられることから、CIIT（1981）

の試験結果も参考情報となると考える。 

 

表 ６ マウスの吸入曝露実験で認められた影響と影響濃度 

臓器、
その他 

影響 影響のみられた濃度 曝露期間 使用動物
の系統 

出典 

生存率 死亡又は瀕死状
態 

1,000 ppm（雌雄）（生
存率低下のため、21

～22 ヵ月で試験打ち
切り） 

２年間（６時間
/日、５日週） 

B6C3F1 CIIT（1981） 

2,000 ppm（雄） 11 日間（６時
間/日、９日間
/11 日間） 

C57BL/6 Morgan ら（1982） 

2,000 ppm（雄） 11 日間（６時
間/日、９日間
/11 日間） 

B6C3F1 Morgan ら（1982） 

800 ppm（雌雄）（生
存率低下のため、95

週で試験打ち切り） 

２年間（６時間
/日、５日週） 

Crj:BDF1 日本バイオアッセイ
研究センター（1997） 

150 ppm 以上（雌） 連続 11 日間 

（22 時間/日） 

C57BL/6 Landry ら（1985） 

2,400 ppm（雌） 連続 11 日間 

（5.5 時間/日） 

C57BL/6 Landry ら（1985） 

体重 体重増加の抑制 1,000 ppm（雌雄） ２年間（６時間
/日、５日週） 

B6C3F1 CIIT（1981） 
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750 ppm 以上（雌雄） 13 週間（６時
間/日、５日週） 

B6C3F1 Mitchell ら（1979） 

800 ppm（雌雄） ２年間（６時間
/日、５日週） 

Crj:BDF1 日本バイオアッセイ
研究センター（1997） 

150 ppm 以上（雌） 連続 11 日間 

（22 時間/日） 

C57BL/6 Landry ら（1985） 

2,400 ppm（雌） 連続 11 日間 

（5.5 時間/日） 

C57BL/6 Landry ら（1985） 

肝臓 肝細胞の変性、
壊死等 

1,000 ppm（雌雄） ２年間（６時間
/日、５日週） 

B6C3F1 CIIT（1981） 

1,000 ppm 以上（雄） 13 週間 Crj:BDF1 日本バイオアッセイ
研究センター（1993） 

500 ppm 以上（雄） 11 日間（６時
間/日、９ 

日間/11 日間） 

C57BL/6 Morgan ら（1982） 

2,000 ppm（雄） 11 日間（６時
間/日、９日間
/11 日間） 

B6C3F1 Morgan ら（1982） 

1,500 ppm 以上（雄） 

3,000 ppm（雌） 

２週間（６時間
/日、５日週） 

Crj:BDF1 日本バイオアッセイ
研究センター（1993） 

肝硬変 1,500 ppm（雌雄） 13 週間（６時
間/日、５日週） 

B6C3F1 Mitchell ら（1979） 

グリコーゲンの
枯渇による肝細
胞の大きさの減
少 

100 ppm 以上（雄） 連続 11 日間 

（22 時間/日） 

C57BL/6 Landry ら（1985） 

400、2,400 ppm 以上
（雌） 

連続 11 日間 

（5.5 時間/日） 

C57BL/6 Landry ら（1985） 

相対重量の増加 750 ppm 以上（雌雄） 13 週間（６時
間/日、５日週） 

B6C3F1 Mitchell ら（1979） 

肝臓絶対重量の
減少 

150 ppm（雌） 連続 11 日間 

（22 時間/日） 

C57BL/6 Landry ら（1985） 

腎臓 尿細管の変性
（好塩基性尿細
管、壊死を含む） 

1,000 ppm（雄） ２年間（６時間
/日、5 日週） 

B6C3F1 CIIT（1981） 

1,500 ppm（雌）（単
一の濃度設定） 

２週間（６時間
/日、５日週） 

C57BL/6 Jiang ら（1985） 

2,400 ppm（雌） 連続 11 日間 

（5.5 時間/日） 

C57BL/6 Landry ら（1985） 

1,500 ppm（雌雄） ２週間（６時間
/日、５日週） 

Crj:BDF1 日本バイオアッセイ
研究センター（1993） 

1,500 ppm（雄）（単
一の濃度設定） 

２週間（６時間
/日、５日週） 

B6C3F1 Chellman ら（1986b） 

1,000 ppm（雌雄） 11 日間（6６時
間/日、９日間
/11 日間） 

C3H, 

C57BL/6, 

B6C3F1 

Morgan ら（1982） 

2,000 ppm（雌雄） 11 日間（６時
間/日、９日間
/11 日間） 

C3H, 

C57BL/6, 

B6C3F1 

Morgan ら（1982） 

3,000 ppm（雌） ２週間（６時間
/日、５日週） 

Crj:BDF1 日本バイオアッセイ
研究センター（1993） 

腎臓相対重量の
増加 

150 ppm（雌） 連続 11 日間 

（22 時間/日） 

C57BL/6 Landry ら（1985） 

小脳 顆粒細胞層の変
性、萎縮等 

1,000 ppm（雌雄） ２年間（６時間
/日、５日週） 

B6C3F1 CIIT（1981） 

1,500 ppm（雌）（単
一の濃度設定） 

２週間（６時間
/日、5 日週） 

C57BL/6 Jiang ら（1985） 

1,500 ppm（雄）（単
一の濃度設定） 

2２週間（６時
間/日、５日週） 

B6C3F1 Chellman ら（1986b） 

1,000 ppm（雌） 11 日間（６時 C57BL/6 Morgan ら（1982） 
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間/日、９日間
/11 日間） 

100 ppm 以上（雌） 連続 11 日間 

（22 時間/日） 

C57BL/6 Landry ら（1985） 

400 ppm 以上（雌） 連続 11 日間 

（5.5 時間/日） 

C57BL/6 Landry ら（1985） 

プルキンエ層、
分子層、白質で
細胞内外の空胞
化 

150 ppm 以上（雌） 連続 11 日間 

（22 時間/日） 

C57BL/6 Landry ら（1985） 

脾臓 リンパ系細胞の
減少、脾臓の萎
縮 

1,000 ppm（雌雄） ２年間（６時間
/日、５日週） 

B6C3F1 CIIT（1981） 

腫脹 2,400 ppm（雌） 連続 11 日間 

（22 時間/日） 

C57BL/6 Landry ら（1985） 

精巣 精細管の変性、
萎縮 

1,000 ppm（雄） ２年間（６時間
/日、５日週） 

B6C3F1 CIIT（1981） 

 

表 ７ ラットの吸入曝露実験で認められた影響と影響濃度 

臓器、
その他 

影響 影響のみられた濃度 曝露期間 使用動物の
系統 

出典 

生存率 瀕死状態 3,500 ppm 以上（雌）、
5,000 ppm（雄） 

11 日間（６時間
/日、９日間/11

日間） 

Fischer344 Morgan ら（1982） 

体重 体重増加の抑制 1,000 ppm（雌雄） ２年間（６時間/

日、５日週） 

Fischer344 CIIT（1981） 

1,000 ppm（雌雄） ２年間（６時間/

日、５日週） 

F344/DuCrj 日本バイオアッセ
イ研究センター
（1997） 

肝臓 肝細胞の変性 2,000 ppm 以上（雌）、
3,500 ppm 以上（雄） 

11 日間（６時間
/日、９日間 /11

日間） 

Fischer344 Morgan ら（1982） 

腎臓 尿細管の変性 2,000 ppm 以上（雌）、
3,500 ppm 以上（雄） 

11 日間（６時間
/日、９日間 /11

日間） 

Fischer344 Morgan ら（1982） 

副腎 索状帯の上皮細
胞で液滴の蓄積 

3,500 ppm 以上（雌
雄） 

11 日間（６時間
/日、９日間 /11

日間） 

Fischer344 Morgan ら（1982） 

脂肪変性 750 ppm 以上（雌） 

1,500 ppm 以上（雄） 
13 週間（６時間
/日、５日週） 

F344/DuCrj 日本バイオアッセ
イ研究センター
（1993） 

小脳 顆粒細胞層の変
性 

5,000 ppm（雌雄） 11 日間（６時間
/日、９日間 /11

日間） 

Fischer344 Morgan ら（1982） 

顆粒細胞層の変
性 

3,000 ppm（雄） 13 週間（６時間
/日、５日週） 

F344/DuCrj 日本バイオアッセ
イ研究センター
（1993） 

精巣 精細管の変性、
萎縮 

1,000 ppm（雄） ２年間（６時間/

日、５日週） 

Fischer344 CIIT（1981） 

1,500 ppm 以上（雄） 13 週間（６時間
/日、５日週） 

F344/DuCrj 日本バイオアッセ
イ研究センター
（1993） 

精巣の萎縮 2,000 ppm 以上（雄） 11 日間（６時間
/日、９日間 /11

日間） 

Fischer344 Morgan ら（1982） 

精巣の変性、後 2,000ppm 以上（雄） 11 日間（６時間 Fischer344 Morgan ら（1982） 



 

23 

 

期精子数の減少 /日、９日間 /11

日間） 

精巣上
体 

精子数の減少 1,500 ppm 以上（雄） 13 週間（６時間
/日、５日週） 

F344/DuCrj 日本バイオアッセ
イ研究センター
（1993） 

380、3,000 ppm（雄） ２週間（６時間/

日、５日週） 

F344/DuCrj 日本バイオアッセ
イ研究センター
（1993） 

上皮細胞崩壊、
細胞残屑 

3,000 ppm（雄） ２週間（６時間/

日、５日週） 

F344/DuCrj 日本バイオアッセ
イ研究センター
（1993） 

 

表 ８ 短期曝露毒性及び亜慢性・慢性毒性に関する概要 

＜ヒトに関するデータ＞症例研究 

MacDonald（1964）は、ポリマー工場で塩化メチルに曝露された８つの症例で、曝露後に目のかす

み、精神錯乱、頭痛、協調性の欠如、めまいがみられた。更に重篤の場合、嘔気、嘔吐がみられ、ほ

とんどの症例で性格の変化、うつ、神経過敏がみられたと報告された。曝露後１ヵ月間、症状が残存

した。 

Daw Chemical Companyの報告によれば、塩化メチルによる中毒患者６人は、症状発現前に200～

400 ppmに少なくとも２～３週間曝露していた。症状は各患者で類似しており、錯乱、ぼんやりした

視覚、短期記憶障害、バランスの不安定性、手振戦、神経過敏、不明瞭な話し言葉、集中力の喪失が

みられたが、ほとんどの場合、作業から離れて１～３ヵ月で症状が回復した（Dow Chemical Company 

1992；Scharnweberら1974）。 

Wood（1951）は、10 年間冷蔵庫の修理作業員の男性が頻繁に塩化メチルに職業曝露され、消化器

系の症状のほかに、肝臓、腎臓への影響と考えられる、黄疸、無尿、タンパク尿の症状がみられたと

報告した。 

Klimkova-Deutschova（1957）は、慢性曝露初期に、疲労感、頭痛、睡眠障害、集中力欠如、小脳

への障害影響、後期に、錐体外路の障害発生の頻度が高まったと報告した。 

 

＜ヒトに関するデータ＞ヒト志願者実験 

Putz-Andersonら（1981a,b）は男女各９人の健康な志願者（コーカソイド、中産階級の労働者）に

０、20、100、150 ppmの塩化メチルをグループIには7.5時間/日、グループIIには３時間/日、グルー

プIIIには1時間/日で、０ppm（対照）に１日間～連続２日間を２回、20 ppmに連続４日間、100 ppm

に連続５日間、150 ppmに連続２日間曝露させ、曝露後の呼気、血液、尿の分析、及び神経学的、生

理学的、神経行動学的、臨床学的、医学的検査を行った。なお、女性は100 ppmの曝露のみであった。

その結果、曝露を受けた志願者で、神経学的検査、脳波、視覚性誘発電位（VER）、認知力テスト、

筋電図（腓腹筋の反応の評価）、心肺機能に曝露と関連した影響はみられなかった。塩化メチルへの

曝露中（20 ppm以上の群）に軽微な呼吸性アシドーシスがみられ、動脈血中のpHの低下傾向、CO2

分圧の増加傾向がみられた。なお、対照日と曝露日で主観的な反応（刺激、頭痛等の症状、臭気を感

じるなど）に有意差はみられなかった。 

 

＜ヒトに関するデータ＞疫学研究 

RafnssonとGudmundsson（1997）は、アイスランドのトロール漁船における塩化メチル（冷蔵庫
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の冷媒）の漏出事故（1963年に発生）により曝露した船員のうち24人（オフィサー６人、甲板員18

人）について、死亡等を1965～1995年の期間、追跡調査した。冷蔵庫が修理されるまでの4日間、船

員は塩化メチルに曝露しており、冷蔵庫近くに居住区のあった17人（甲板員など）のうち、15人が中

毒の症状及び徴候を示した。冷蔵庫から離れた居住区の11人（うち７人がオフィサー）は、冷蔵庫の

修理時又は中毒した甲板員を確かめるときに塩化メチルに曝露した。塩化メチルの曝露濃度等は報告

されていない。甲板員１人は中毒発症後24時間以内に死亡し、甲板員１人が重度のうつ病を発症後に

18ヵ月以内に自殺、オフィサー１人が曝露後11ヵ月以内に自殺（漁船から転落して行方不明）した。

この時の生存者のうち24人（オフィサー６人、甲板員18人）及び対照群120人（曝露群の各船員の職

種に応じて、船長・航海士登録、機関士登録、船員年金基金名簿から年齢（±２歳）をマッチングさ

せた５人を選択）を対象として、死亡状況等を1965～1995年の国家登録、死因登録、がん登録で追跡

した。なお、著者らは、上記の対照群の選択過程において、社会的階級、年齢、船員や漁業者として

の通常の曝露について調整したとしている。 

調査の結果、オフィサーではリスクの増加はみられなかったが、甲板員では全死亡のリスク比（RR）

が2.5（95％CI:1.0～5.7）、心血管系疾患による死亡のリスク比（RR）が3.9（95％CI:1.0～14.4）で

あり、有意な増加が認められた。 

RafnssonとKristbjornsdottir（2014）は、トロール漁船の船員のうち、冷蔵庫近くに居住区のあっ

た甲板員が航海初日から中毒症状を示していたことから、追跡調査の開始を航海初日（1963年１月18

日）に遡り、2010年まで死亡等を調査した。曝露群は船員27人（オフィサー７人、甲板員20人。漏出

事故後24時間以内の死亡者、18ヵ月以内の自殺者を含む。）とした。対照群135人（オフィサーに分

類35人、甲板員に分類100人）の選択方法、調査対象者の死亡、発がんの情報源はRafnssonと

Gudmundsson（1997）と同様である。 

Kaplan-Meier生存分析により生存率を曝露群と対照群で比較した結果、対照群の生存率が高かっ

た。また、Cox比例ハザードモデルによって年齢、職種を調整した死因別死亡のハザード比を算出し

た結果、全死亡のハザード比は2.10（95% CI: 1.28～3.46）、全心血管系疾患死亡では2.06（95% CI: 

1.02～4.15）、急性冠動脈性心疾患では3.12（95% CI: 1.11～8.78）、脳血管系疾患では5.35（95% CI: 

1.18～24.35）、自殺では13.76（95% CI:1.18～160.07）であった。 

なお、これらの研究において、著者らは生活習慣に係る交絡因子の調整に関連し、対照群の選択過

程において社会的階級、年齢、船員や漁業者としての通常の曝露について調整した（Rafnssonと

Gudmundsson, 1997）、あるいは喫煙習慣、アルコール摂取、食事などの特定の生活習慣因子を調整

している可能性はある（RafnssonとKristbjornsdottir, 2014）と述べているが、その一方でこれらの

生活習慣因子について曝露群と対照群の類似度は分からないとも述べている（Rafnssonと

Kristbjornsdottir, 2014）。２研究において曝露群と対照群の生活習慣に係る因子の調整は明らかで

はない。 

Holmes ら（1986）は、米国のブチルゴム製造工場で 1943～1978 年の間に１ヵ月以上雇用され、

塩化メチルに曝露した可能性のある男性労働者 852 人（白人 661 人、非白人 191 人）を対象とした疫

学調査を行った。その結果、全死亡、悪性腫瘍、循環器疾患、外因性による死亡のいずれにおいても

SMR の有意な増加を認めなかった。また、白人労働者について、潜伏期間、曝露期間（雇用期間）及

び曝露の程度（労働者の職歴によって高、中、低度に分類）と全死亡、悪性腫瘍、循環器疾患、外因

性死亡との関連性を検討したが、SMR の有意な増加や曝露の程度に依存した増加はみられなかった。

なお、労働者は塩化メチル以外にも複数の化学物質に曝露しており、喫煙習慣等の生活様式の情報も

得られていない。 
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Olsenら（1989）は、米国（ルイジアナ州）の塩化メチル及びその他の化学物質を生産する化学工

場 で1956～1980年までに１年間以上雇用された白人の男性労働者2,610人（平均年齢26.2歳、範囲17

～62歳）を対象として死亡率を調査した。労働者の全死亡、動脈硬化性心疾患、脳血管系疾患、外因

性による死亡を年齢、性別、人種等を考慮して（生命表法の修正法）、米国、ルイジアナ州及び地域

（５つの教区）の人口と比較した結果、SMRの有意な増加は認められなかった。なお、本研究では塩

化メチルの曝露の程度が評価されておらず、労働者は塩化メチル以外の複数の化学物質の曝露も受け

ていた。 

Ottら（1985）は、米国（ペンシルベニア州、カリフォルニア州）の同じ会社の化学工場で1940～

1969年の間にオペレーティング部門で１年以上雇用された男性労働者1,919人を対象とし、1979年ま

で追跡した疫学調査を行った。労働者は配置転換があるため、一人当たり1.5の部署（作業）を経験し

ているが、226人が塩化メタン類（塩化メチル、ジクロロメタン）の製造（クロロホルム、四塩化炭

素、テトラクロロエチレンの製造も含まれる）に従事した経験があった。塩化メタン類の製造に従事

した経験のある労働者についてみると、米国人口から求めた死亡数の期待値と比べて、全死因、循環

器系の疾患、呼吸器系の疾患、消化管系の疾患の死亡数に有意な増加はなかった。内分泌、栄養及び

代謝疾患の死亡数のみ、期待値よりも有意に増加した。なお、塩化メタン類等の曝露濃度は報告され

ていない。また、労働者は塩化メチル以外にも複数の化学物質に曝露している。 

Repkoら（1976）は、作業場の低濃度曝露における神経学及び行動に関する影響について調査した。

塩化メチルを扱う労働者122人（うち、女性８人）と、年齢、性別、人種でマッチングした対照群49

人を対象とした。作業場の塩化メチルの気中濃度は1975年の１週間（神経学及び行動に関する検査実

施時期）に測定され、電気伝導率分析では平均33.6 ppm、チャコールチューブを用いた測定では平均

45.11 ppmであった。曝露群、対照群ともに急性及び慢性の中毒症状はなく、神経学的検査（脳波検

査を含む）においても両群で有意差は認められなかった。73種類の行動の測定値のうち、認知時間分

担課題に関する曝露群と対照群の平均を比較すると、統計学的有意性はボーダーラインであったが、

対数変換した測定値と気中濃度との関係は正の相関を示した。しかしながら、曝露群は過去に高濃度

の塩化メチルに曝露されていたため、調査時に測定された低レベル曝露に対する影響の関係を攪乱さ

せたとの指摘（FarberとTorkelson 1989）がある。なお、過去の気中濃度の実測値、推定値は報告さ

れておらず（労働者の曝露年数は最長で25年間）、このことをU.S.EPA（2001a）は本研究の欠点と

している。 

 

＜動物実験データ＞経口投与実験 

Dow Chemical Company（1982）は、ウサギにオリーブ油に溶かした40 mg/kgの塩化メチルを83

日間にわたり60回強制経口投与した試験、又は100 mg/kgの塩化メチルを85日間にわたり60回強制経

口投与した結果を報告している。40 mg/kg群で体重、顕微鏡による観察結果（肝臓、腎臓、副腎、脾

臓、膵臓）への影響はみられなかった。しかしながら、100 mg/kg群では脾臓がやや肥大し、暗色化

がみられ、顕微鏡観察では中等度のうっ血、貪食と軽微なヘモジデリン沈着がみられた。著者らは、

脾臓の軽微な病理の重要性については不確かとしている。 

 

＜動物実験データ＞吸入曝露実験（短期曝露毒性及び亜慢性毒性実験） 

Burakら（1981）は、Sprague-Dawleyラット雌雄各40匹/群に０、200、500、1,000、2,000 ppm

を２～３日間（24時間/日）吸入させた。2,000 ppm群（２日間又は３日間吸入曝露）では、全動物が
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曝露中又は曝露後間もなく死亡した。主な死因は腎毒性とその後の腎不全のように思われた。重症度

はより低いものの肝臓毒性も明らかであった。1,000 ppm群（２日間又は３日間吸入曝露）では、何

匹かが曝露後に死亡した。曝露期間後に1,000 ppm群を剖検した結果、体重の低下、腎臓毒性が認め

られ、重症度はより低いものの肝臓毒性もみられた。回復期間後では、多くのパラメータが正常とな

り、尿細管の再生の徴候が毒性からの修復プロセスを明らかに示唆した。 

500 ppm以上の群の雄（２日間又は３日間吸入曝露、回復期に生存していたもの）の精巣上体で変

性、炎症、精子肉芽腫形成、瘢痕、閉塞性の変化がみられた。200 ppm群（２日間又は３日間吸入曝

露）では、軽微で可逆性の肝臓への影響がみられた。 

McKennaら（1981a）は、雄のビーグル犬（３匹/群）、ネコ（３匹/群）に、０、200、500 ppm（０、

412、1,030 mg/m3）を３日間（23.5時間/日）吸入させた。ビーグル犬では初日の曝露では影響がみ

られなかったが、２日後に500 ppm群で中枢神経系の影響（嗜眠、協調運動障害）がみられた。肉眼

及び病理組織学的な観察の結果、200 ppm群では曝露と関連した病変はみられなかったが、500 ppm

群では全例で脳と脊髄に非常に軽微（very slight）～軽微（slight）な広汎性の病変がみられた。ネコ

では500 ppm群で脳や脊髄の病変の増加がみられたが、曝露中の活動の変化（嗜眠、協調運動障害な

ど）はなかった。著者らは、主にイヌの試験結果から、脳又は脊髄の病変と中枢神経系への影響に基

づき、NOAEL（No Observed Adverse Effect Level；無毒性量）を200 ppm（412 mg/m3）としてい

る。 

Landryら（1985）は、雌のC57BL/6マウス12匹/群に、０、15、50、100、150、200、400 ppmを

11日間（22時間/日）吸入、又は０、150、400、800、1,600、2,400 ppmを11日間（5.5時間/日）吸

入させ、一般状態、神経機能（ロータロッド試験）、体重、各器官への影響を調べた。 

22時間/日の頻度で吸入させた試験では、400 ppm群で曝露後４日に全数死亡、200 ppm群で曝露後

５日に全数が死亡、150 ppm群では曝露後10日に瀕死状態となり屠殺された。150 ppm以上の群では

飢餓・衰弱の状態が観察され、150、200 ppm群で摂餌量の減少と平均体重の有意な低下、150 ppm

群で胸腺の絶対及び相対重量の減少、肝臓絶対重量の減少、腎臓相対重量の増加が認められた。100 

ppm以上の群の肝臓でグリコーゲンの枯渇による肝細胞の大きさの減少がみられ、より高濃度の曝露

群では肝細胞の巣状壊死がみられた。なお、400 ppm群については上記の影響のデータの記載がなく、

評価されていない。100 ppm以上の群で小脳の顆粒細胞の変性（核の濃縮、破砕など）がみられた。

150 ppm群で曝露後４日目に小脳のプルキンエ層や分子層、白質で中等度の細胞内及び細胞外の空胞

化がみられ、400 ppm群ではより著明な影響であった。曝露後４日目のロータロッド試験で200 ppm

群で運動機能の喪失、150 ppm群で成績の有意な低下が認められた。なお、400 ppm群は、初回の体

重測定及びロータロッド試験前に死亡、もしくは瀕死状態となった。 

5.5時間/日の頻度で吸入させた試験では、1,600 ppm群で曝露後11日目に後肢の軽微な硬直がみら

れた。2,400 ppm群で曝露後４～７日に赤色尿（ただし、赤血球は検出されず）、飢餓・衰弱がみら

れ、曝露後８日目又は９日目までに瀕死状態となり、屠殺された。2,400 ppm群では被毛の粗剛化、

後肢の伸筋の固縮がみられ、摂餌量の減少と平均体重の有意な低下が認められた。 

剖検、組織検査では400、800、1,600 ppm群の一部及び2,400 ppm群の全例の小脳で顆粒細胞層の

変性がみられた（2,400 ppm群では軽微な程度）。400、2,400 ppm群の肝臓でグリコーゲンの枯渇と

関連した影響がみられたが、組織の変性、壊死はなかった。1,600 ppm群（曝露後５日目の剖検）で

胃内容物の減少、胸腺の大きさの減少がみられた。2,400 ppm群で脾臓の腫脹（髄外造血の可能性）、

胸腺の絶対及び相対重量の減少、尿細管で非常に軽微な多巣性の変性と再生像、尿細管内の好酸性円

柱が認められた。曝露後４日目のロータロッド試験では、800 ppm以上の群で成績の有意な低下を認
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めたが、曝露後８日目の試験では2,400 ppm群でのみ成績の有意な低下が認められた。 

これらの結果から、著者らは、22時間/日の頻度で吸入させた試験では50 ppm、5.5時間/日の頻度で

吸入させた試験では150 ppmで影響がみられないとしている。 

Morganら（1982）は、Fischer344ラット及び３系統のマウス（C3H、C57BL/6、B6C3F1）に塩

化メチルを吸入させ、脳、肝臓、腎臓等への影響を調べた。Fischer344ラット雌雄各10匹/群には０、

2,000、3,500、5,000 ppmを６時間/日で計９日間（５日間の曝露後、２日間休止し、その後４日間曝

露）吸入させた。C3H、C57BL/6、B6C3F1マウス雌雄各５匹/群には０、500、1,000、2,000 ppmを

12日間（６時間/日）吸入させた。 

ラットでは曝露後５日に13匹（5,000 ppm群の雄６匹及び雌５匹、3,500 ppm群の雌２匹）が瀕死

状態となり屠殺され、何匹かに痙攣、後脚の麻痺、前肢の協調運動障害があった。5,000 ppm群の雄

３匹、雌２匹で小脳の内顆粒層細胞の軽微～中等度の変性がみられた。2,000 ppm以上の群の雌及び

3,500 ppm以上の群の雄で肝細胞の軽微な変性（マウスで観察されたような肝細胞壊死はなかった）

がみられた。2,000 ppm以上の雄及び3,500 ppm以上の雌の腎臓で、濃度に依存した近位曲尿細管の

変性がみられたが、好塩基性尿細管はみられなかった。3,500 ppm以上の雌雄で副腎の索状帯の上皮

細胞で脂質の沈殿物と思われる透明な液滴の濃度に依存した蓄積がみられた。2,000 ppm以上の群の

雄の全例で濃度に依存した精巣の変性（後期精子数の減少、精母細胞と早期精子との分離と管腔痂皮

形成、胚上皮の不規則で明らかな膜結合性空胞、巨大多核細胞様の形成）がみられた。なお、脊髄の

組織検査もされたが、病変はなかった。 

マウスでは2,000 ppm群で、雄のB6C3F1マウス全てが曝露２日目までに死亡又は瀕死状態となり、

C57BL/6マウスの雄１匹が２日目に死亡した。生き残った2,000 ppm群の雌雄は５日目に瀕死状態と

なった。死亡前に何匹かは中等度から重度の運動失調を示した。2,000 ppm群の雌の全数で４日目ま

でに血尿がみられ、1,000 ppm群の全ての雌で８日目に血尿がみられた。雄のC3Hマウスの2,000 ppm

群では４～５日目に血尿がみられた。主にC57BL/6マウスの雌の1,000、2,000 ppm群で小脳内顆粒層

の限局性変性がみられ、変性は高密度核濃縮核をもつ顆粒細胞の小さい病巣から成った。C57BL/6マ

ウスの雄では500 ppm以上の群で肝臓の変性がみられ、C57BL/6及びB6C3Flマウスの雄の2,000 ppm

群で重度の肝臓病変がみられ、好中球の浸潤を伴う肝細胞壊死、好酸性の硝子様物質の蓄積、肝細胞

の空胞化、グリコーゲンの枯渇等がみられた。全系統の1,000 ppm群の雌雄で好塩基性尿細管、2,000 

ppm群の雌雄で腎臓の変性、壊死がみられた。 

Jiangら（1985）は、雌のC57BL/6マウス（10匹/群）に０、1,500 ppmを２週間（６時間/日、５日

/週）吸入させ、小脳で引き起こされた損傷の超微細構造を調べた。1,500 ppm群で、曝露１週目に２

匹が死亡した。曝露２週目に一部のマウスで協調運動の失調がみられたが、他のマウスでは中枢神経

系障害の臨床徴候はみられなかった。1,500 ppm群の小脳の組織を光学的顕微鏡で観察した結果、内

顆粒層細胞で神経膠星状細胞の軽微な水症性腫脹を伴う顆粒細胞の核と細胞質の濃縮、限局性の軟化

（広範囲の顆粒細胞の腫脹、核濃縮、核崩壊、壊死、有髄軸索の分離、神経網の微小な空胞変性を含

む）がみられ、腹側傍片葉で発生が多かった。電子顕微鏡で、顆粒細胞の核と細胞質の濃縮を確認し

た結果、細胞質浮腫はなかったが、細胞小器官の多様な崩壊を伴った核の濃縮がみられた。これらの

組織の変性について、発生率は報告されていない。1,500 ppm群では腎臓の異常はわずかであり、２

匹で近位尿細管の軽微な変性（管状内腔でタンパク性物質によるもの）がみられる程度であった。マ

ウスでみられた脳の病変はヒトでは腎機能不全と関連したものであるが、マウスでは腎毒性の副次的

な影響ではないと著者らは結論付けた。 

Chellmanら（ 1986b）は、雄のB6C3F1マウスに、グルタチオン（GSH）合成阻害剤
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（L-buthionine-S,R-sulfoximine （L-BSO）、小脳の組織の損傷と致死性を予防する効果あり）２

mmol/kgの投与（塩化メチルの吸入曝露の1.5時間前）の有無の条件下で、０、1,500 ppmの塩化メチ

ルを２週間（６時間/日、５日/週）吸入させ、脳、腎臓への影響を調べた。塩化メチルのみに曝露した

1,500 ppm群では、小脳の内顆粒層で多巣性の変性又は壊死がみられた。一方、塩化メチルへの曝露

前にL-BSOの投与を受けた群では小脳の損傷はなかった。塩化メチルのみに曝露した1,500 ppm群の

腎臓重量と腎機能のパラメータのうち、クレアチニンクリアランス、グルコースとタンパク質の尿中

排泄率、尿濃縮能については対照群と同程度であり、血中尿素窒素（BUN）レベルは対照群よりも低

かったものの、背景データの範囲内の数値であった。1,500 ppm群では好塩基性皮質尿細管のわずか

な増加がみられた。 

腎臓における[3H]チミジンのDNAへの取込み量（細胞壊死後の再生の指標）は、塩化メチルのみ吸

入した1,500 ppm群では対照群の３倍超であったが、L-BSOを投与した1,500 ppm群では対照群と同

程度であった。 

Mitchellら（1979）は、B6C3F1マウス雌雄各10匹/群、F344ラット雌雄各10匹/群に０、375、750、

1,500 ppm（０、774、1,549、3,098 mg/m3）の塩化メチルを13週間（６時間/日、５日/週）吸入させ

た。ラットでは、1500 ppm群の雌雄では曝露後３～13週、750 ppm群の雌雄では曝露後６～12週に

体重増加の抑制が認められた。 

マウスでは、750 ppm以上の群で体重増加の抑制、肝臓の相対重量の増加が認められた。1,500 ppm

群で雌雄1匹ずつに肝梗塞がみられ、雄ではSGPTの有意な増加も認められた。 

McKennaら（1981b）は、CD１マウス雌雄各10匹/群、Sprague-Dawleyラット雌雄各10匹/群、ビ

ーグル犬雌雄各4匹/群に０、50、150、400 ppmの塩化メチルを93～95日間（６時間/日、５日/週）吸

入させた。400 ppm群の雌マウス及び雄ラットで、肝臓相対重量の軽微であるが統計学的に有意な増

加が認められた。肝臓相対重量の増加は150 ppm群の雌雄のマウス及び400 ppm群の雄マウスでもみ

られた。しかしながら、肝臓の病理学的な所見や肝機能に関わる臨床化学検査では肝臓毒性を示す結

果は得られなかった。150 ppm群の雌ラット及び400 ppm群の雄ラットで尿比重の減少がみられたが、

400 ppm群の雌には影響がなく、腎臓の病理学的な所見、肉眼や顕微鏡による観察結果との関連もな

かった。この他、げっ歯類には感覚、運動機能試験が行われたが、塩化メチルへの曝露との関連性は

みられなかった。この試験では、マウス、ラット、ビーグル犬に特定の標的器官の毒性又は明確な毒

性症状はみられなかった。 

KolkmannとVolk（1975）は、雌雄のモルモット計19匹に２％（20,000 ppm）の塩化メチルを７

～70日間（10分/日、６日/週で曝露回数にして６～61回）吸入させた。37日間の曝露（曝露32回目）

で、６匹によろめき、頭部の運動失調、自発反応の遅延、後肢の運動失調と不全麻痺がみられ、後肢

の運動失調と不全麻痺は早いものでは曝露17回後に生じた。病理組織学検査では、小脳（主に前庭小

脳路）の顆粒層細胞層で、10日後から細胞核の濃縮、細胞水腫がみられ、21日後には限局性の壊死、

浮腫がみられ、変性のみられる領域も前庭小脳路内で広がった。電子顕微鏡による観察では、顆粒細

胞のクロマチンの密度の増加、細胞質の水腫、空胞化、細胞膜破裂を伴う細胞小器官の崩壊、プルキ

ンエ細胞、グリア細胞の変性がみられた。 

日本バイオアッセイ研究センター（1993）は、Crj：BDF１マウス雌雄各10匹/群に、ラットと同様

に塩化メチルを２週間吸入曝露させた試験の結果、1,500 ppm群の雄の1/10匹、3,000 ppm群の雌雄

の10/10匹が死亡した。一般状態については、雄の190 ppm群及び750 ppm以上の群で立毛、1,500 ppm

以上の群で自発運動量の減少、異常呼吸及び不整呼吸、雌の3,000 ppm群で、立毛、自発運動量の減

少、異常呼吸、不整呼吸、血尿、体温低下、円背位等がみられた。雄の3,000 ppm群及び雌の1,500 ppm
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以上の群で体重増加の抑制が認められた。病理組織学検査では、雄の1,500 ppm以上の群で肝臓の病

変（単細胞壊死、小葉中心性壊死）、唾液腺の腫脹、胸腺の萎縮と核崩壊が認められ、1,500 ppm群

では、腎臓の好塩基性変化（尿細管変性の修復像）、心臓の壊死と胃の出血もみられた。雌では、1,500 

ppm群で腎臓の好塩碁性変化（尿細管変性の修復像）、3,000 ppm群で腎臓の尿細管壊死、肺の浮腫、

胸腺と脾臓の萎縮、唾液腺の腫脹、前胃のびらん、肝臓の小葉中心性壊死、及び副腎のX域細胞崩壊

が認められた。 

また、F344/DuCrj（Fischer）ラット雌雄各10匹/群に、０、190、380、750、1,500、3,000 ppm

の塩化メチルを２週間（６時間/日、５日/週）吸入させた。その結果、3,000 ppm群の雌雄で体重増加

の抑制を認めた。一般状態については特記すべき所見はみられなかった。病理組織学検査では、雄で

は380、3,000 ppm群で精巣上体の細胞残屑、精子減少が認められ、これに加えて3,000 ppm群では精

巣上体の上皮細胞崩壊が認められた。雌では3,000 ppm群で副腎の脂肪変性が認められた。 

日本バイオアッセイ研究センター（1993）は、Crj：BDF1マウス雌雄各10匹/群に０、300、440、

670、1,000、1,500 ppmの塩化メチルを13週間（６時間/日、５日/週）吸入させた。その結果、雄で

は1,000 ppm群で2/10匹、1,500 ppm群で10/10匹、雌では1,000 ppm群で1/10匹、1,500 ppm群で10/10

匹が死亡した。一般状態については、雌雄の1,500 ppm群で異常呼吸、不整呼吸が認められ、雄では

円背位、立毛も認められた。雌雄の300 ppm以上の群で体重増加の抑制が認められた。雄では、670 ppm

以上の群で肝臓、1,000 ppm群で脳の絶対重量の低値、雌では300 ppm以上の群で心臓、440 ppm以

上の群で脳、670 ppm群で腎臓、1,000 ppm群で脾臓の絶対重量の低値が認められた。病理組織検査

では、雄では1,000 ppm以上の群で肝臓の病変（小葉中心性の空胞変性、壊死等）、1,500 ppm群で

腎臓の尿細管壊死が認められた。雌では、投与群に特徴的な所見や対照群と比較して顕著に高い発生

を示した所見は認められなかった。血液学的検査では、雄の670、1,000 ppm群で赤血球数の減少、

MCV及びMCHの増加、1,000 ppm群で血小板数の増加、雌の300 ppm以上の群でMCVの増加、1,000 

ppm群で血小板数の増加を認めた。 

血液生化学的検査では、雄では300 ppm以上の群でグルコース、トリグリセライドの減少、670、

1,000 ppm群ではアルブミン、A/G比の増加、ALP活性の上昇も認められた。雌では、300 ppm以上

の群で総コレステロールの増加、1,000 ppm群ではA/G比の増加も認められた。尿検査では雌雄とも

に、変化は認められなかった。 

また、F344/DuCrj（Fischer）ラット雌雄各10匹/群に、０、190、380、750、1,500、3,000 ppm

の塩化メチルを13週間（６時間/日、５日/週）吸入させた。その結果、一般状態については、雄の3,000 

ppm群で自発運動量の減少、横臥、痩削、立毛、異常呼吸、不整呼吸、体温低下、雌の1,500 ppm以

上の群で尿による外陰部局囲の汚れが認められた。3,000 ppm群の雄1/10匹が13週目に死亡した。雌

雄の750 ppm以上の群で体重増加の抑制が認められた。1,500 ppm以上の群の雄で精巣の絶対及び相

対重量の低値、雌で卵巣の絶対及び相対重量の低値を認めた。病理組織学検査では、1,500 ppm以上

の群の雄で副腎の脂肪変性、精巣上体の精子減少、精巣の萎縮と浮腫が認められ、3,000 ppm群では

小脳の顆粒細胞変性も認められた。雌では750 ppm以上の群で副腎の脂肪変性が認められた。血液学

的検査では、雌雄の1,500 ppm以上の群で、ヘモグロビン濃度、ヘマトクリット値の減少等、血液生

化学的検査では、雄の750 ppm以上の群でクレアチニンの減少、1,500 ppm以上の群でアルブミン、

A/G比、総コレステロール及びリン脂質の増加、グルコースの減少、CPK活性の低下が認められ、こ

れに加えて3000 ppm群ではトリグリセライドの減少、ナトリウム、カリウム、及びクロールの増加が

認められた。雌では、1,500 ppm以上の群で総コレステロール、リン指質及びカリウムの増加が認め

られ、これに加えて3,000 ppm群ではA/G比及びナトリウムの増加、LDH 、ALP及びγ-GTP活性の
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上昇、クレアチニンの減少が認められた。尿検査では、雌の3,000 ppm群でタンパクの陽性度の増加

及びケトン体の陽性例の増加がみられた。 

 

＜動物実験データ＞吸入曝露実験（慢性毒性実験） 

CIIT（1981）は、B6C3F1マウス雌雄各117～120匹/群に、０、50、225、1,000 ppmを最長2年間

（６時間/日、５日/週）吸入させ、曝露後６、12、18ヵ月に一部を剖検した。1,000 ppm群の雌で曝

露後10ヵ月から生存率の有意な低下を認め、雄では曝露後21ヵ月、雌では曝露後22ヵ月で試験を打ち

切り、屠殺された。50、225 ppm群では生存率の低下はみられなかった。1,000 ppm群の雄では曝露

後12ヵ月以降、雌では曝露後６ヵ月以降に体重増加の抑制が認められた。1,000 ppm群では中枢神経

系の毒性の徴候（振戦、麻痺等）がみられたが、他の曝露群ではみられなかった。曝露18～22ヵ月後、

神経機能学的障害（クラッチ反応に基づく）が1,000 ppm群のほぼ全ての動物で示された。この観察

結果は小脳の病変（顆粒層の変性、委縮）によって裏付けられた。曝露後18ヵ月から22ヵ月（屠殺）

までの曝露群（主に雌）で、脊髄神経（頸部、胸部、腰域）の軽微～中等度の軸索腫脹と変性が増加

したが、濃度に依存したものではなく、機能的な異常はみられなかった。1,000 ppm群の雌雄では肝

細胞の病変（空胞化、巨核化、巨細胞化、多核化）もみられた。これらの影響は、1,000 ppm群の雄

で曝露後６ヵ月に初めて増加がみられ、12ヵ月、18ヵ月の早期の死亡に至った。全曝露群の雄でALT

レベルの有意な増加を認めたが、1,000 ppm群でのみ肝細胞の変性がみられた。他の曝露群では組織

学的な肝細胞の変性と整合しなかった。1,000 ppm群の雄で、腎の尿細管上皮の過形成、巨核化が曝

露後12ヵ月で初めて報告され、実験終了まで発生率と重症度が増加した。1,000 ppm群の雌雄では脾

臓の萎縮、リンパ系細胞の減少（雄では曝露後18～21ヵ月、雌では曝露後６ヵ月以降）が認められた。

U.S.EPA（2001a）は、実験結果の解釈の妥当性を脅かすものではないとしつつも、本研究の欠点と

して、雌雄の鑑別の若干の誤り（周期的な妊娠あり）、一部マウスの個体識別の誤り（置き誤り）、

実験初期の曝露濃度の誤り（50 ppm群と1,000 ppm群の曝露濃度が３日間入れ替わり）を指摘してい

る。 

また、神経毒物への曝露に関連した遠位軸索障害についてのレビューでは、軸索の腫脹と変性は神

経生理学的障害、行動学的毒性とは関連のない非特異的な現象と結論されている（LoPachinら 

2000）。U.S.EPA（2001a）は50 ppm以上の群で認められた脊髄域の軸索腫脹と変性は、濃度依存性

がみられないこと、機能の異常がみられないことから神経毒物学的な有意性がないとしている。 

CIIT（1981）は、Fischer344ラット雌雄各120匹/群に、０、50、225、1,000 ppmを2年間（６時

間/日、５日/週）吸入させ、曝露後６、12、18ヵ月に一部を剖検した。225 ppm以上の群の雌及び1,000 

ppm群の雄では初めの24週で体重増加の抑制が認められたが、24週以降も一貫して対照群よりも体重

が軽かったのは1,000 ppm群であった。また、1,000 ppm群の雌雄で心臓相対重量の増加、雄で肝臓

及び腎臓相対重量の増加、精巣の絶対及び相対重量の減少、雌で肝臓絶対重量の減少が認められたが、

臓器の絶対重量が相対重量の変化と相関しない場合もみられたため、臓器重量（絶対重量、相対重量）

の変化は、体重の減少が主な原因であるようだった。1,000 ppm群の雄の精巣では、曝露後6ヵ月以降

に精巣の両側性、広汎性の変性、精細管の萎縮がみられた。曝露後18ヵ月以降は老化と関連する間質

性細胞過形成がみられ、曝露後24ヵ月では対照群を含む全群で間質性細胞の過形成と腺腫の発生がみ

られた。死亡、神経系への影響はみられなかった。 

日本バイオアッセイ研究センター（1997）が、Crj：BDF1マウス雌雄各50匹/群に０、50、200、

800 ppmの塩化メチルを２年間（６時間/日、５日/週）吸入させた発がん試験において観察された発が

ん性以外の影響は次のとおりである。 
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800 ppm群の雌雄が曝露期間前期より死亡し（雄では曝露後13週以降、雌では曝露後21週以降）、

生存数が著しく減少したため（生存数が雄で12/50匹、雌で13/50匹）、95週間で全例が剖検された。

この群では著しい体重増加の抑制、曝露期間後期に立毛、強度の振戦がみられたが、病理組織学的に

死因となる変化は認められなかった。なお、800 ppm群については、臓器重量、血液学的検査、血液

生化学的検査、尿検査等が実施されたものの、同時期に比較する対照群のデータがないため、評価か

ら除外された。 

一般状態について、50、200 ppm群の雌雄で投与によると思われる特徴的な所見はなかった。体重

については、50、200 ppm群の雌雄で体重への影響はなかった。200 ppm群の雌で脾臓の絶対及び相

対重量の減少が認められたが、病理組織検査の関連する検査項目及び臓器に、その変化を示唆する所

見がみられなかったことから、被験物質との関係は不明とされた。病理組織検査では、50、200 ppm

群の雌雄で被験物質に関連する影響はみられなかった。血液学的検査では、50、200 ppm群の雌雄で

影響はみられず、血液生化学的検査では雄の200 ppm群でカリウムの増加、雌の50、200 ppm群でA/G

比の増加を認めた。尿検査では、雄の200 ppm群で尿pHの上昇が認められた。しかしながら、日本バ

イオアッセイ研究センター（1997）は、血液生化学的検査、尿検査の結果について、いくつかのパラ

メータで変化がみられたが、いずれもわずかな変化であり、病理組織検査でも関連する臓器にその変

化を示唆する所見がみられなかったことから、被験物質との関係は不明であったとしている。 

また、F344/DuCrj（Fischer）ラット雌雄各50匹/群に０、50、224、1,000 ppmの塩化メチルを２

年間（６時間/日、５日/週）吸入させた発がん試験において観察された発がん性以外の影響は次のとお

りである。 

1,000 ppm群の雌雄で投与期間を通して体重増加の抑制が認められた。一般状態については、投与

に関係した影響はみられなかった。病理組織検査では、雌雄ともに投与量に依存した発がん性以外の

病変はみられなかった。雄の1,000 ppm群で脾臓の絶対重量の高値が認められたが、日本バイオアッ

セイ研究センター（1997）は病理組織検査では関連する検査項目、臓器にその変化を示唆する所見が

みられなかったことから、被験物質との関係は不明としている。この他に雌雄で種々の臓器の絶対重

量の低値又は相対重量の高値がみられたが、これらの変化は体重増加の抑制に伴ったものと日本バイ

オアッセイ研究センター（1997）では考えられている。血液学的検査では、1,000 ppm群の雌雄でリ

ンパ球比の増加、分葉核好中球比の減少、雄では赤血球数、ヘモグロビン濃度、MCHC、血小板数の

減少も認められた。血液生化学的検査では、1,000 ppm群の雄でアルブミン、A/G比の増加、GPT活

性の上昇、尿素窒素、クレアチニンの減少、雌でCPK活性の低下が認められた。尿検査では、雄の224 

ppm以上の群で尿pHの低下、雌の1,000 ppm群で尿タンパクの陽性度の減少が認められた。しかしな

がら、日本バイオアッセイ研究センター（1997）は、血液学的検査、血液生化学的検査、尿検査の結

果について、いくつかのパラメータで変化がみられたが、いずれもわずかな変化であり、病理組織検

査でも関連する臓器にその変化を示唆する所見がみられなかったことから、被験物質との関係は不明

であったとしている。 

なお、日本バイオアッセイ研究センター（1997）のマウス、ラットの２年間吸入曝露実験では、曝

露期間中の定期剖検は実施されていない。 

 

2.2.1.3 生殖発生毒性 

塩化メチルの生殖発生毒性に関する主要な知見を表９にまとめた。 

  ヒトにおける生殖発生毒性の知見は得られなかった。 
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  動物実験については、ラットでは 380～3,500 ppm で精巣上体、精巣の組織の変性、精子数の減少、

排精の遅延、生殖能の低下等の影響がみられ（Burak ら 1981; Chapin ら 1984; CIIT 1981;Morgan

ら 1982；日本バイオアッセイ研究センター 1993；Working ら 1985a,b）、２世代試験においても

475 ppm 以上で F0、F1世代の雄で生殖能の低下がみられた（Hamm ら 1985）。発生毒性試験では、

1,500 ppm で母毒性（中枢神経系への影響）と胎児毒性（低体重、頭臀長の低下）がみられた

（Wolkowski-Tyl ら 1983a）。 

マウスでは、1,000 ppm で精細管の変性（CIIT 1981）、750～1,500 ppm で母毒性（中枢神経系

への影響、体重の低下等）（Wolkowski-Tyl ら 1983a,b）、500 ppm 以上で胎児の心臓の奇形の増加

がみられた（Wolkowski-Tyl ら 1983a,b）。 

 

表 ９ 生殖発生毒性に関する概要 

＜動物実験データ＞ 

Burakら（1981）は、雄のSprague-Dawleyラットに500、1,000、2,000 ppmを48時間又は72時間

吸入させた結果、精巣上体で変性、炎症、精子数の減少、精子肉芽腫、瘢痕、閉塞性の変性がみられ

た。これらの影響は濃度依存的であり、12日間の回復期間を通して持続してみられた。一部のラット

では精巣の委縮、変性もみられた。 

Chapinら（1984）は、雄のFischer344ラット（試験開始時の動物数不明）に０、3,500 ppmの塩化

メチルを５日間（６時間/日）吸入させ、その後３日間休止した後、再び４日間（６時間/日）吸入させ

た。３日間の曝露の休止は、3,500 ppm群で一般状態が悪化した動物を回復させるためであった。 

曝露開始後７日目に初めて1/8匹で両側性の精巣上体肉芽腫が観察され、その後19日まで発生率が増

加し、19日には6/6匹でみられた。曝露開始後９日目に精巣で軽微な排精の遅延、周囲管腔体の発生が

みられ、これらの病変は曝露開始後19日まで重症度が増加した。13日目には精上皮の空胞化、細胞の

剥離がみられた。曝露開始後70日目の剖検（８週間の回復期間後）においても、4/5匹の約80％の精

細管で精子形成の所見がみられなかった。曝露開始後５日目に循環血中のテストステロン濃度を測定

した結果、対照群では120±31 ng/mLであったのに対し、曝露群では<６ ng/mLであった。また、ラ

イディッヒ細胞の機能を調べるためにヒト絨毛性ゴナドトロピン（hCG）による刺激試験、また下垂

体の機能を調べるためにLH放出ホルモン（LHRH）による刺激試験を行った。この結果、誘導された

血清テストステロンレベルは、hCGによる刺激の場合には対照群の方が曝露群よりも2倍程度濃度が

高く、塩化メチルの曝露によりライディッヒ細胞がターゲットである可能性が示唆された。LHRHの

刺激による場合には対照群と曝露群の濃度は同程度であり、ライディッヒ細胞と下垂体にはほとんど

影響しなかったことが示唆された。曝露後６時間の精巣、精巣上体、肝臓の非タンパク性スルフヒド

リル基（NPSH）の量を測定した結果では、曝露前と比べてそれぞれ66％、79～87％、92％の減少で

あったが、血中濃度には影響がなかった。著者らはこの結果について、NPSHの減少は直接的なアル

キル化によるものではなく、塩化メチルが酵素を介してグルタチオンと抱合した結果であると考えて

いる。 

CIIT（1981）では、Fischer344ラット、B6C3F1マウスを対象とした２年間の慢性毒性試験（６時

間/日、５日/週で吸入曝露）を行った結果、1,000 ppm群のラット、マウスで精細管の変性、萎縮がみ

られた。なお、ラットでは曝露後18ヵ月以降に老化と関連する間質性細胞過形成がみられ、曝露後24

ヵ月では対照群を含む全群で間質性細胞の過形成と腺腫の発生がみられた。 

日本バイオアッセイ研究センター（1993）は、F344/DuCrj（Fischer）ラット雌雄各10匹/群に、０、

190、380、750、1,500、3,000 ppmの塩化メチルを２週間（６時間/日、５日/週）吸入させた結果、
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雄の380、3,000 ppm群で精巣上体の細胞残屑、精子減少が認められ、これに加えて3,000 ppm群では

精巣上体の上皮細胞崩壊が認められた。 

また、F344/DuCrj（Fischer）ラット雌雄各10匹/群に、０、190、380、750、1,500、3,000 ppm

の塩化メチルを13週間（６時間/日、５日/週）吸入させた結果では、1,500 ppm以上の群の雄で精巣の

絶対及び相対重量の低値、雌で卵巣の絶対及び相対重量の低値が認められた。 

Morganら（1982）は、Fischer344ラット雌雄各10匹/群には０、2,000、3,500、5,000 ppmを６時

間/日で計９日間（５日間の曝露後、２日間休止し、その後４日間曝露）吸入させた。その結果、2,000 

ppm以上の群の雄の全例で濃度に依存した精巣の変性（後期精子数の減少、精母細胞と早期精子との

分離と管腔痂皮形成、胚上皮の不規則で明らかな膜結合性空胞、巨大多核細胞様な形成）がみられた。 

Workingら（1985a,b）は、雄のFischer344ラット80匹/群に０、1,000、3,000 ppmを５日間（６時

間/日）吸入させ、この他、陽性対照群に曝露の最終日にトリエチレンメラミン（TEM）0.2 mg/kgを

単回腹腔内投与した。各群の40匹/群については曝露期間終了後、８週間に亘り、週ごとに無処置の雌

と交配させ、交尾能力や優性致死突然変異について調べた（Workingら 1985a）。残りの40匹/群に

ついては精子の質や精巣の病理組織学的検査結果の評価に使われた（Workingら 1985b）。 

交尾能力については、1,000 ppm群及び陽性対照群（TEM投与）では、交配期間（1～8週）のいず

れの週においても交尾した雌の割合は対照群と同程度であったが、曝露後１～２週の3,000 ppm群で

は減少した（p < 0.05）。生殖能については、1,000 ppm群の雄では有意な低下はみられなかったが、

陽性対照群（TEM投与）では２週目の交配、3,000 ppm群では２、３週目の交配で有意な低下を認め

た。 

優性致死突然変異については、1,000 ppm群では優性致死突然変異のパラメータについて有意な変化

はなかった。3,000 ppm群では、曝露後１週目の交配で着床後胚損失率のわずかであるが有意な増加

を認め（p<0.05）、着床前胚損失率については曝露後１～８週目の交配で増加を認めた（最大の増加

は２週目。２、３、４、６、８週目の交配の結果で有意差あり）。陽性対照群（TEM投与）では、曝

露後２、３週目の交配で着床前胚損失率の増加、曝露後１～５週目の交配で着床後胚損失率の増加を

認めた。 

優性致死の遺伝的な影響（突然変異）は曝露後の交配期間を通して着床後胚損失の増加と着床前胚

損失の減少がみられることが一般的であるが、塩化メチルの曝露群ではこのパターンはなく、陽性対

照群（TEM投与）でのみみられた。 

1,000 ppm群と陽性対照群（TEM投与）では、精子の質、精巣の病理組織学的パラメータに対照群

との一貫した差異はなかった。3,000 ppm群では曝露後３～８週に精巣重量の有意な低値（< 0.05）

を認めたが、16週までには対照群と近いレベルに回復した。 

3,000 ppm群では、曝露後２週目の初めに50％超の個体の精巣上体尾部で片側性又は両側性の精子

肉芽腫が肉眼又は顕微鏡で観察され、これらは経時的に大きさと重症度が増加した。排精の遅延、円

形精子細胞で核クロマチンの縁辺付着、上皮空胞化、精細胞の管腔剥脱、多核巨細胞がみられた。 

２～８週に、精巣の精子細胞の頭部の数が有意に低下し、一方、精管の精子数は２週までに減少し

始め、３～８週で有意に低下し、16週でも幾分の低下がみられた。１～６週では、先体反応を起こす

前の精子と運動精子の頻度は対照群の3.5～69％と低かったが、16週までに回復した。曝露後５週ま

で、精管から分離される形態学的に異常な精子の増加がみられた。１～３週については有意な増加（< 

0.05）で、３週目には約70％でピークに達した。 

これらの結果から、3,000 ppmへの曝露は精巣上体及び精管に存在した精子に対する毒性があり、

恐らく遺伝子的な損傷による着床後胚損失として現れる優性致死のわずかな増加に帰着した。曝露は
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精巣の精子細胞、一次精母細胞、精原幹細胞への毒性影響、ならびに精巣上体の慢性的な炎症を起こ

した。塩化メチルによって引き起こされた炎症、結果として生じた精子肉芽腫、及び着床前、着床後

胚損失の変則的なパターン（通常の優性致死パターンとの相違）から、著者らは生殖能の低下（交配

の結果から）、着床前胚損失の増加は、ある程度は受精の失敗（精子数の低下、精子の質の低下、す

なわち遺伝子毒性的な機序というよりも細胞毒性機序による）の結果であると推測している。 

Hammら（1985）は、Fischer344ラットの雌80匹/群に０、150、475、1,500 ppm（０、310、981、

3,098 mg/m3）を交配前10週間（６時間/日、５日/週）及び交配期間の２週間及び妊娠18日までと分娩

後４日から28日まで（６時間/日、７日/週）吸入させた。雄40匹/群には、０、150、475、1,500 ppm

（０、310、981、3,098 mg/m3）を交配前10週間（６時間/日、５日/週）及び交配期間の２週間（６

時間/日、７日/週）吸入させ、10匹/群は交配期間後に剖検し、残り30匹/群を未処置の雌と交配させた。

F1世代は０、150、475 ppmを親世代と同様に吸入させた。 

親（F0）世代では、1,500 ppm群の雌雄で曝露開始２週後から、体重増加の抑制（対照群よりも10

～20％軽い）がみられ、475 ppm群では曝露後57日以降、体重増加の抑制（５～７％）がみられた。

1,500 ppm群の雄（10/10匹）で精細管の変性、精子肉芽腫（3/10匹）を認め、これらの動物の精巣は

対照群や150 ppm群と比べて半分程度の重量であった。雌については、曝露群の間で交尾数は同程度

であったが、1,500 ppm群の雄と交尾した雌では曝露群及び未処置の両方で胎児はみられなかった。

475 ppm群では、雄の生殖能力の低下がみられた。150、475 ppm群で、出生児数、性比、出生児の

生存、成長は対照群と同程度であった。F0世代の雄では、10週間の回復期間後、475 ppm群の生殖能

は対照群と同程度であったが、1,500 ppm群では対照群に対して25％であった。 

F1世代では、475 ppm群で生殖能力の低下傾向、同腹児の雄の比率の低下がみられたが、150 ppm

群では影響はなかった。 

Wolkowski-Tylら（1983a）は、C57BL/6マウスの雌33匹/群に、０、100、500、1,500 ppm（０、

206、1,032、3,098 mg/m3）を妊娠６日から17日（６時間/日）まで吸入させた。なお、1,500 ppm群

は妊娠10日から14日までに瀕死状態となり、屠殺された。1,500 ppm群の母動物では、妊娠９日（曝

露後４日目）から始まった泌尿性器の出血、中枢神経系の機能障害（円背位姿勢、爪先歩き、振戦、

平衡異常）がみられ、妊娠10～14日（曝露後５～９日）に屠殺が必要なほど重症であった。剖検によ

り、これらの母動物の小脳の内顆粒層で神経細胞の壊死がみられた。生殖パラメータへの影響はなか

った。雌雄の胎児で、統計学的に有意ではないが、曝露濃度の増加に伴い体重と頭臀長の増加傾向が

みられた。100 ppm群の雄の胎児でのみ、統計学的に有意な頭臀長の増加が認められた（p<0.05）。

100、500 ppm群の胎児で、曝露に関連した外表系、骨格系の奇形はなかった。500 ppm群では心臓

の奇形の発生率の有意な増加を認めた。この影響は、胎児６匹で右房右心室中隔の三尖弁、腱索、乳

頭筋、胎児３匹で左房左心室の二尖弁、腱索、乳頭筋、胎児１匹で両側の心房心室中隔でみられた。 

また、Wolkowski-Tylら（1983 a）は、Fischer344ラットの雌25匹/群に、０、100、500、1,500 ppm 

（０、206、1,032、3,098 mg/m3）を妊娠７日から19日（６時間/日）まで吸入させた。曝露群で母動

物の行動毒性はなかったが、1,500 ppm群で母毒性（体重増加の抑制）と胎児毒性（雌雄の胎児の低

体重、妊娠20日の雌の胎児の頭臀長の低下）がみられた。着床、吸収胚、胎児の生死、性比について

は、曝露に関連した影響はなかった。著者らは塩化メチルの影響は妊娠後期に現れ、恐らく母毒性に

起因したと考察した。1,500 ppm群の胎児で骨化遅延の所見がみられたが、曝露に関連した胎児の外

表系、内臓系、骨格系の奇形はなかった。 

Wolkowski-Tylら（1983b）は、C57BL/６マウスの雌74～77匹/群をC3Hマウスの雄と交配させ、

０、250、500、750 ppm（０、516、1,032、1,548 mg/m3）を妊娠６日から17日（６時間/日）まで
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吸入させた。750 ppm群で、曝露後７日（妊娠12日）から運動失調、振戦、痙攣、接触と音に対する

過敏性がみられ、計画解剖の前に６匹が死亡し、１匹が瀕死状態で屠殺された。750 ppm群の生存動

物では、妊娠期間中の体重増加、妊娠18日の体重、絶対体重増加（子宮重量を除いた体重）が対照群

よりも有意に少なかった。 

妊娠率、妊娠子宮重量、母動物の肝臓重量、着床数、吸収胚数、胎児の死亡数、非生存胎児数（死

亡及び吸収胚）、生存胎児数、性比、一腹あたりの胎児の平均体重に曝露との関連はみられなかった。 

一腹当たりの奇形又は影響（死産及び奇形）のみられた胎児の数、割合（％）について、統計学的

に有意な濃度に依存した傾向がみられ、臍ヘルニア以外は心臓の奇形であった。右心房心室の三尖弁

と関連した乳頭筋数及び/又は腱索数の減少、球形の心陰影、三尖弁障害、小さい右心室、左心室の壁

の白い沈着物（カルシウムを含む）がみられた。障害は雄（14個体）よりも雌（23個体）で多く、500 

ppm群の１匹と750 ppm群の３匹には多巣性の心臓奇形がみられた。心臓奇形の発生率は、０、250、

500、750 ppm群でそれぞれ、3/433胎児（3/58腹）、7/458胎児（6/62腹）、11/444胎児（7/62腹）、

17/400胎児（14/56腹）であり、750ppm群で、奇形の発生した胎児数、腹数の有意な増加を認めた。 

著者らは、250 ppm群では曝露に関連した母毒性、胚毒性又は胎児毒性、催奇形はみられなかった

とし、750 ppmで母毒性、500 ppm以上の群で催奇形性（心臓の奇形）があるとした。なお、組織病

理学検査は行われていない。 

 

2.2.2 定量評価 

国際機関等による定量評価の概要を表 10 にまとめた。 

  

表 10 国際機関等の定量評価の概要 

WHO（2001）は、CIIT（1981）のB6C3F1マウスの２年間吸入曝露試験で認められた脊髄神経に

おける病理組織学的影響に基づくLOAEL（Lowest Observed Adverse Effect Level；最小毒性量）を

50 ppm（103 mg/m3）とし、同値から環境を介して曝露を受ける一般集団のための指針値（guidance 

value）を推定している。環境大気を介した摂取に耐容積摂取量の100％を割り当て（×1.0）、断続

曝露から連続曝露へ補正し（６時間/24時間×５日/７日）、不確実係数として、種間差のための10、

種内差（個体差）のための10、データベースの不完全性及びLOAELの使用による10の積である1,000

を適用して、指針値を0.018 mg/m3（0.009 ppm）と推定している。 

U.S.EPA（2001a,b）は、Landry ら（1983c、1985）の雌の C57BL/6 マウスを用いた 11 日間の吸

入曝露試験（ほぼ連続曝露）で認められた小脳の傷害に基づく NOAEL 50 ppm（103.2 mg/m3）から

RfCを設定している。断続曝露から連続曝露へ補正し（22時間/24時間×７日/７日）、regional gas dose 

ratio（RGDR、ヒトと実験動物の標的組織における気体用量比）を 1.0 として、NOAEL のヒト等価

濃度を 94.6 mg/m3 とし、不確実係数として、種間差のための３（101/2）、種内差（個体差）のため

の 10、11 日間の吸入曝露試験を生涯曝露試験に外挿するための 10、データベースの不完全性（子宮

内での脳の発達に係る曝露の影響の知見が得られていないこと）のための３（101/2）の積である 1,000

を適用し、RfC を 0.09 mg/m3と設定している。 

なお、U.S.EPA（2001b）は、RfC の根拠として、２年間の吸入曝露試験結果である CIIT（1981）

ではなく、Landry ら（1983c、1985）による雌の C57BL/6 マウスの 11 日間曝露試験（22 時間/日×

７日/週）を選んだ理由として以下を挙げている。 

1. Landry ら（1983c、1985）がよく管理された試験であること。 

（CIIT（1981）については、一部マウスの個体識別の誤認、一部マウスの妊娠、研究初期の曝露濃
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度の間違い等、試験手順の誤りが指摘されている。） 

2. 症例研究における中枢神経系障害の文脈で最も重要な影響と考えられる小脳の傷害が、Landry ら

（1983c、1985）では、雌の C57BL/6 マウスにおいて、ほぼ連続曝露で 100 ppm、断続曝露で 400 

ppm で認められたが、CIIT（1981）の B6C3F1 マウスでは、同様の傷害が 1,000 ppm という高濃

度で認められたこと。 

3. 小脳の傷害が、B6C3F1 マウスを用いて 1,500 ppm の濃度段階まで曝露させた 90 日間の予備試験

（Mitchell ら 1979）で認められなかったこと。 

4. C57BL/6 マウスにほぼ連続曝露させた試験（Landry ら 1983c,1985）では 200 ppm で死亡がみら

れたが、B6C3F1 マウスの２年間の断続曝露の試験（CIIT 1981）では 1,000 ppm 未満で死亡はみ

られなかったこと。 

ATSDR（1998）は、CIIT（1981）のB6C3F1マウスの２年間吸入曝露試験において曝露後18ヵ月

に雌雄でみられた神経学的な影響（脊髄の軸索腫脹と変性）のLOAEL 51 ppmに基づき、不確実係数

1,000（LOAELの使用のための10、種間差のための10、種内差（個体差）のための10）を適用して慢

性の吸入曝露のMRL 0.05 ppmを設定している。 

なお、CIIT（1981）の吸入曝露試験は６時間/日、５日/週の断続曝露であったが、ATSDR（1998）

は塩化メチルが肺から迅速（１時間以内）に吸収されて血中濃度と呼気中濃度が平衡に達するため、

断続曝露から連続曝露への補正は不要としている。また、ATSDR（1998）は塩化メチルによる神経

学的な影響について、マウスの方がラットよりも影響を受けやすく（Morganら 1982;CIIT 1981）、

高濃度に断続曝露するよりも、低濃度に連続曝露する方がより影響される（Landryら 1985）とし、

連続曝露に対してより感受性の高いマウスがヒトにおける神経学的影響のよいモデルとなるとしてい

る。 

日本産業衛生学会（1984）では、合成ゴム製造工場において、500 ppmを上回る濃度でめまい、脱

力、視覚低下、運動失調、嗜眠などの中毒症状が発生したと想定されること（Hansenら 1953）、8

時間荷重平均200 ppm以上で慢性中毒が生ずるとされること（Scharnweberら 1974）、中毒の症例

のなかに100 ppmを上回らない状態で罹患した例があること（MacDonald 1964）、Dow Cemical Co

（1981）が多数の工場の調査結果から、時間荷重平均値30 ppmでは影響が認められず、100 ppm以

下では十分耐えられるが、安全性を考えて許容濃度を50 ppmとするよう提唱していること等を踏ま

え、許容濃度を50 ppm（100 mg/m3）と設定している。 

ACGIH（2001）では、実験動物の吸入曝露試験（反復曝露）から、500 ppm以上で肝臓、腎臓の

影響、生殖毒性、催奇形性がみられること（U.S. NIOSH 1984; Hammら 1985）、雄マウスに1,000 

ppmを2年間吸入曝露させた試験で腎腫瘍の増加がみられたこと（Pavkovら 1982）、ヒトでは100

～200 ppmの反復曝露で臓器系への悪影響又は不可逆的な影響はみられないが、複雑な課題に対する

労働者の成績のわずかな変化について、margin of safetyが十分でないことが示唆されること（Repko

ら 1976）を踏まえ、TLV-TWA 50 ppm（103 mg/m3）、TLV-STEL 100 ppm（207 mg/m3）を設定

している。 
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3. 曝露評価 

3.1 塩化メチルの用途・使用実態  

塩化メチルは主にシリコーン樹脂の合成原料として使用され、この他にメチルセルロース、界面活性

剤や農薬の原料、ポリスチレン・フォーム等の発泡剤、ブチルゴム反応溶媒として使用される（新エネ

ルギー・産業技術総合開発機構, 化学物質評価研究機構, 製品評価技術基盤機構 2005）。 

2018年の国内生産量は209,136 tであった（経済産業省 2018）。また、塩化メチルと塩化エチルを合

わせた2018年の輸出量は23 t、輸入量については統計に記載がなかった（財務省 2018）。国内生産量

は全体としては減少傾向にあったが、2017年以降は増加に転じている（図２）。 

 

図 ２ 塩化メチルの国内生産量（１月～12月）の推移 

 

3.2 大気中の塩化メチルの起源と環境中での挙動 

すべての発生源からの塩化メチルの年間放出量は約 500万（3.2～8.2×106）tと推定されているが、

その多くは自然起源であると考えられている（WHO 2001）。植物プランクトンによる生成や海水中で

のヨウ化メチルと塩素イオンの交換反応によって生成した塩化メチルが年間１～８×106 t海から放出

されるとされている。もう一つの大きな放出源がバイオマス燃焼で、年間放出量は 0.4～1.8×106 tとさ

れている。暖帯と寒帯のバイオマス火災による放出量は年間 0.012×106 tと推定されており、バイオマ

ス燃焼によって放出される塩化メチルの大部分は熱帯地方の森林火災によるものとされている。陸生植

物や真菌も塩化メチルを生成するとされており（WHO 2001）、熱帯植物から年間に放出される塩化メ

チルの量を、安定同位体を用いた収支バランス解析から150～300万t、熱帯林における微気象観測から

約130万t になるとする報告もある（斉藤、横内 2010）。 

一方、塩化メチルはメタノールと塩化水素の反応、あるいはメタンの塩素化によって工業的に製造さ

れ、ほとんどは他の化学物質の合成に用いられており、製造・使用等の過程から大気中等に放出される。

また、意図的な製造・使用に加えて、たばこの煙、タービン排気ガス、ごみ焼却、飲料水の塩素消毒や

家庭排水からも塩化メチルが発生するとされている（WHO 2001）。 

特定化学物質の環境への排出量の把握等及び管理の促進に関する法律（平成11年法律第86号。以下「化

管法」という。）に基づく全国の届出排出量･移動量の集計結果及び届出外排出量の推計結果によれば

（経済産業省・環境省 2019）、わが国では2017年度に 880 t強の塩化メチルの排出が届け出られてお
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り、大部分が大気に放出されている。届出外の推計排出量は過去には１ kg程度と推定された年度もあ

ったが、2017年度は０ tである。届出排出量は2005年度までは大きく減少し、その後は横ばいないし微

減で推移していたが、生産量の増加と合わせて2017年度にはいくらか増加した（図３）。業種別の排出

量とみると、１tを超える塩化メチルの排出・移動を届け出たのは化学工業、プラスチック製造業及び非

鉄金属製造業であり、約64%はプラスチック製品製造業から排出されている（表11）。 

 

図 ３ 化管法に基づく塩化メチルの大気への届出排出量の経年変化 

 

表 11 化管法に基づくわが国の排出源別の塩化メチルの大気排出量（2017 年度） 

排出源の種類 排出量（t/年） 排出割合（％） 

届出排出量 

プラスチック製品製造業 560.0  63.6 

化学工業 318.4  36.1 

非鉄金属製造業  2.4  0.3 

小計 880.8 100.0 

届出外排出量 

対象業種  0.0  0.0 

非対象業種  0.0  0.0 

家庭  0.0  0.0 

移動体  0.0  0.0 

小計  0.0  0.0 

大気排出量 合計 880.8 100.0 

 

一方、揮発性有機化合物（VOC）排出インベントリの中でも、VOC の大気への排出量の推計がな

されており、塩化メチルの大気への排出量は 2000 年度の 4,994t と比べて 2017 年度は 1,173 t と大

きく減少している（揮発性有機化合物（VOC）排出インベントリ検討会 2019）。 

なお、揮発性有機化合物（VOC）排出インベントリでは、業界の自主行動計画から把握が可能な化

学品（化学工業）に係る排出量のみを推計している。 

水や土壌など大気以外の媒体に排出された塩化メチルも主に揮発により大気へ移行すると思われる

（WHO 2001）。また、大気中の塩化メチルは主には対流圏におけるヒドロキシラジカルとの反応で
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分解されると考えられ、大気中での寿命の推定値は１～３年で、一部は成層圏に移行するとされてい

る。 

 

3.3 大気モニタリング 

塩化メチルの大気汚染の状況については、2010年10月に塩化メチルが優先取組物質に選定されたこと

を受け、有害大気汚染物質モニタリング調査として地方公共団体による常時監視等が2012年度から実施

されており、2017年度は334地点で調査が実施されている（表12、環境省水・大気環境局 2019）。 

各測定地点の年間平均濃度の全国平均値は、2012年度～2017年度にかけて経年的に大きな変動は見

られない（表12）。継続調査地点のモニタリング結果も同じように、ほぼ横ばいで推移している（図４）。

なお、この濃度レベルは対流圏におけるバックグラウンド濃度（1.0～1.4 μg/m3）（WHO 2001）の範

囲である。 

 

表 12 有害大気汚染物質モニタリング調査における塩化メチルの年平均濃度の経年変化 

年度 地点数 検体数 
年平均値 

（μg/m3） 

最小値 

（μg/m3） 

最大値 

（μg/m3） 

2008 10 120 1.9 1.2 7.1 

2009 12 144 1.6 1.2 4.5 

2010 41 492 1.4 1.1 3.1 

2011 187 2,244 1.4 0.98 3.5 

2012 313 3,756 1.5 0.11 5.6 

2013 324 3,896 1.5 0.12 6.3 

2014 323 3,876 1.5 0.13 8.5 

2015 318 3,816 1.5 0.11 8.0 

2016 330 3,961 1.5 0.37 5.2 

2017 334 4,008 1.4 0.36 4.9 

※測定した地点ごとに年平均値を算出し、それらの平均値、最小値、最大値を示している。 

※2010 年 10 月に優先取組物質に選定、2011 年７月に「大気汚染防止法第 22 条の規定に基づく大

気の汚染の状況の常時監視に関する事務の処理基準について」（平成 13 年５月 21 日環管大第 177

号、環管自第 75 号）に追加され、2012 年度から全国的な測定が実施されている。 

 

 

図 ４ 有害大気汚染物質モニタリング調査の継続測定地点（256 地点）における塩化メチルの

年平均濃度の推移 
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有害大気汚染物質モニタリング調査の地点属性は、「一般環境」、「固定発生源周辺」、「沿道」の

３種類に区分されている（一部地点は「沿道かつ固定発生源周辺」に区分されている）。2017年度の各

測定地点の年平均濃度の属性別全国平均値（表13）を見ると、一般環境では1.4 μg/m3（240地点：0.36

～4.9 μg/m3）、固定発生源周辺では1.6 μg/m3（35地点：1.1～4.8 μg/m3）、沿道では1.3 μg/m3（57地

点：0.47～3.0 μg/m3）であり、固定発生源周辺の結果が、一般環境や沿道よりもやや高くなっている（表

13）。濃度別の頻度分布を見ても、固定発生源周辺において平均濃度の高い調査地点の比率が高い傾向

がみられている（図５）。 

 

表 13 2017 年度有害大気汚染物質モニタリング調査における地点属性別の塩化メチルの年平均濃度 

地点属性 地点数 
平均値 

（μg/m3） 

最小値 

（μg/m3） 

最大値 

（μg/m3） 

一般環境 240 1.4  0.36 4.9 

固定発生源周辺  35 1.6 1.1 4.8 

沿道  57 1.3  0.47 3.0 

沿道かつ固定発生源周辺   2 1.3 1.2 1.4 

全体 334 1.4  0.36 4.9 

※測定した地点ごとに年平均値を算出し、それらの平均値、最小値、最大値を示している。 

 

  

図 ５ 2017 年度有害大気汚染物質モニタリング調査における塩化メチルの地点属性別の年平均濃度

分布 

 

3.4 固定発生源周辺 

2017 年度の有害大気汚染物質モニタリング調査では、固定発生源周辺の測定地点の年平均濃度の最

大値は 4.8 μg/m3であった（表 13、環境省水・大気環境局 2019）。 

また、2013 年度と 2018 年度に、環境省が、塩化メチルを排出している２事業所の周辺環境におい

て調査を実施している。２事業所の周辺の計８地点において、のべ 16 回（注 1）測定を行ったところ、
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地点ごとの平均値は 2.5 μg/m3～110 μg/m3であり、有害大気汚染物質モニタリング調査結果よりも高

濃度となる地点が確認されている。 

（注１）１回あたり 24 時間連続測定を行っている。 

 

3.5 塩化メチルの曝露評価 

大気中の塩化メチルのヒトへの曝露は、ほとんどが屋外大気の吸入によって起こると考えられる。な

お、屋内空気中の濃度の調査事例は見当たらなかった。 

屋外大気からの曝露については、2017年度の有害大気汚染物質モニタリング調査結果（環境省水・大

気環境局 2019）に基づいて大人の呼吸量を15 m3/日、体重を50kgとし、24時間屋外大気に曝露された

として大気の吸入に伴う曝露量を算定すると、一般環境及び全体について、共に平均値に対して0.42 

μg/kg/日、検出された最大値に対して1.47 μg/ kg/日と計算される（表14）。 

 

表 14 屋外大気からの塩化メチルの曝露量の算定（μg/kg/日） 

 平均値 最大値 

 曝露濃度 

（μg/m3） 

曝露量 

（μg/kg/日） 

曝露濃度 

（μg/m3） 

曝露量 

（μg/kg/日） 

一般環境 1.4 0.42 4.9 1.47 

全体 1.4 0.42 4.9 1.47 

 

大気以外の塩化メチルの存在量についてはほとんどデータがない。 

食品中の塩化メチル濃度は、環境リスク初期評価のために行われた陰膳調査では45検体のすべてにお

いて検出されず（検出下限値 0.05 μg/kg）、食品からの曝露量は ２ μg/kg/日未満と算定されている（環

境省環境保健部 2004）。 

飲料水中の塩化メチル濃度に関する情報は得られなかった。また、1999年度及び2000年度の要監視

項目調査では公共用水域の130検体中11検体で塩化メチルが検出され（検出下限値 0.01 μg/L）、最大

値は 0.15 μg/Lであった（環境庁 2000）。飲料水の摂取量を ２L/日とし、最大値が検出された水をそ

のまま飲料すると仮定すると、0.006 μg/kg/日の塩化メチルに曝露されることになる。また、同じ要監

視項目調査では、地下水の23検体のいずれからも塩化メチルは検出されず（検出下限値 0.01 μg/L）、

地下水の飲用に伴う曝露量は 0.0004 μg/kg/日未満と算定されている。 
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4. 総合評価 

近年、大気環境中の有機化合物の測定及び健康影響に関する研究の進歩は著しく、多くの知見が集

積されているが、なお不明確なところもあり、今後の解明を待つべき課題が少なくない。中央環境審

議会大気・騒音振動部会有害大気汚染物質健康リスク評価等専門委員会では、このことを十分認識し

つつ、現段階での塩化メチルの健康影響に関する知見から、現時点における塩化メチルのヒトへの健

康影響に関する判定条件について、以下の評価を行った。 

 

4.1 代謝及び体内動態について 

ヒトにおいて、塩化メチルの主な曝露経路は吸入曝露である。塩化メチルは肺から迅速に吸収され、

血中で急速に平衡に達する。ラットの知見では、肝臓、腎臓、精巣への分布が多かった。実験動物及

びヒトの知見から、塩化メチルの代謝の主要な第一段階はグルタチオン S-トランスフェラーゼ（GST）

が介在するグルタチオン抱合の可能性があり、S-メチルグルタチオンが形成されることが示唆されて

いる。この代謝経路で生じるメタンチオールは神経毒性を有するため、塩化メチルの中枢神経抑制作

用や小脳顆粒層に対する毒性の原因物質と考えられている。また、CYP2E1 による代謝の存在も示唆

されている。 

 

4.2 種間差・種内差（個体差）について 

ヒトでは、グルタチオン抱合に関与するグルタチオン S-トランスフェラーゼθ（GSTT1）遺伝子

多型による酵素活性の差によって、呼気、血液中の塩化メチル濃度や尿中代謝物の個人差があると考

えられている。GSTT1 遺伝子欠損型（酵素活性がない）の出現割合は人種によって異なり、日本人

の調査では約 40～50％の範囲であった。中国人、韓国人では約 60％、アフリカ系米国人、白人では

約 20％と報告されている。 

塩化メチルに対する GSTT1 活性には種間差が認められており、ヒト赤血球（活性が高い：HC、活

性が低い：LC、活性を欠く：NC）と実験動物の肝臓、腎臓の細胞質で比較した結果、雌マウス（B6C3F1）

> 雄マウス（B6C3F1）> HC > ラット（Fischer 344）> LC > ハムスター（シリアン・ゴールデン）

> NC の順で高いと報告されている。 

CYP2E1 の活性についても、ヒトで個人差のあることが指摘されている。 

 

4.3 発がん性について 

塩化メチルについては、以下の理由により、ヒト及び実験動物への発がん性の明らかな証拠が得ら

れていない。 

 

○IARC（1999）では３（ヒトに対する発がん性について分類できない）、U.S.EPA（2001a,b）で

グループ D（ヒトの発がん性について分類できない物質）と分類されている。 

○疫学研究については、漁船の冷蔵庫から漏出した塩化メチル（中毒症状が現れる濃度）に短期的に

曝露した船員を 30 年以上に亘り追跡した研究で全がん及び腎臓がんのハザード比の増加が認めら
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れた。しかしながら、喫煙習慣、アルコール摂取、食事等の生活習慣因子に関する調整の程度が明

らかではないこと、腎臓がんのリスク因子とされる肥満（Body Mass Index 等で把握）が考慮され

ていないことから、交絡因子の調整が不十分と考えられた。塩化メチルを使用又は生産する工場の

労働者を対象としたコホート研究の多くでは、がんの明らかな過剰死亡は認められなかった。白血

病の死亡リスクの増加を報告した１研究では、死亡数が３人と少なく、患者の職種が異なっており、

従業期間にもばらつきがあったことから、著者らは業務と関連しないものと考えた。これらの結果

から、塩化メチルへの曝露によるヒトの発がん性については、証拠が不十分と判断された。 

○動物実験については、２つの慢性曝露試験で、マウス、ラットに腎臓、細気管支-肺胞上皮、甲状腺

に腫瘍の発生が認められたが、i)げっ歯類１種の雄のみ、かつ単一の器官でのみ発生した腫瘍、ii)

発がんメカニズムとしてヒトとは関係しない可能性がある（マウスの腎臓腫瘍）、iii)悪性腫瘍の増

加がみられない、iv)特定部位の腺腫・腺癌を併せた場合にリスクの増加が認められる、等の結果で

あり、実験動物の発がん性については証拠が不十分と判断された。 

○遺伝子障害性については、in vitro 試験では遺伝子障害性の誘発がみられているが、比較的高濃度

（5,000 ppm 以上）の曝露である。in vivo 試験については小核試験等の標準的な試験の知見がなく、

in vivo の優性致死試験では陽性の結果が得られているものの、塩化メチルによる二次的な影響で優

性致死が起きている可能性が考察されている。これらのことから、塩化メチルが直接作用により体

内で遺伝子障害性を誘発するかについて、明確な結論は出せないと考える。 

 

4.4 発がん性以外の有害性について 

ヒトでは、塩化メチルへの曝露によって神経系への影響（精神錯乱、めまい、神経過敏等）、消化管

への影響、肝臓、腎臓への影響（黄疸、無尿、タンパク尿）、錐体外路の障害等が報告されている。ヒ

ト志願者実験（連続２日間曝露）では呼吸性アシドーシスがみられ、短期的に中毒症状が現れる濃度に

曝露した船員を30年以上追跡した調査では、心血管系疾患、脳血管疾患等による死亡リスクの増加が認

められている。 

実験動物（マウス、ラット）の吸入曝露実験では、肝臓、腎臓、小脳、精巣、精巣上体への影響（組

織の変性等）が認められた。また、マウスでは脾臓、ラットでは副腎にも組織の変性が認められた。こ

れらが塩化メチルへの曝露による標的臓器と考えられた。 

 

4.5 量―反応関係の評価について 

塩化メチルに係る発がん性については、4.3において、ヒトへの発がん性の明らかな証拠が得られてい

ないと判断されたことから、量―反応関係の評価を行わないこととした。 

発がん性以外の有害性については、以下の理由により、疫学研究の知見に基づく量―反応関係の評価

を行うことは困難であるが、動物実験データに基づく量―反応関係の評価を行うことは可能である。 

 

○発がん性以外の有害性に関するヒトの疫学研究では、多くの研究で塩化メチルの気中濃度等の曝露レ

ベルの情報が得られておらず、また量―反応関係を示す知見が乏しいこと。 

○実験動物を用いた吸入曝露実験では、発がん性以外の有害性に関する量―反応関係を示す知見が存在

すること。 
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○ヒトと実験動物の塩化メチルに関する代謝メカニズム及び発がん性以外の有害性に係る発現メカニ

ズムについて、種間差が認められる明確な知見はないこと。 

 

動物実験データを用いて行う量－反応関係の評価は、実験動物を用いた吸入曝露実験の中から、

量－反応関係を評価する上での十分なデータが存在し、低濃度曝露実験であるLandryら（1985）

のC57BL/6マウスの小脳の組織への影響（顆粒層細胞の変性、萎縮）の発生に関する知見を用いる

こととした。 

Landryら（1985）のC57BL/6マウスを用いた連続11日間曝露実験では、この他の吸入曝露実験と比

べて最も低濃度（22時間/日の連続曝露条件で100 ppm以上、5.5時間/日の断続曝露条件で400 ppm以上）

で小脳（顆粒層細胞の変性、萎縮）、肝臓（グリコーゲンの枯渇による肝細胞の大きさの減少）の影響

が認められている。連続曝露条件下では150 ppm以上で小脳のプルキンエ層、分子層、白質で細胞内外

の空胞化も認められている。小脳で組織の変性がみられていることから、この影響は肝臓の影響よりも

重大と考える。 

したがって、Landryら（1985）のC57BL/6マウスの小脳の組織への影響（顆粒層細胞の変性、萎縮）

を用いて量―反応関係の評価を行うことが適当と考える。 

Landryら（1985）は、吸入曝露実験として、１日当たりの曝露時間を22時間/日又は5.5時間/日とし

た２条件で実施しており、小脳の組織への影響（顆粒層細胞の変性、萎縮）をエンドポイントとしたと

きのNOAELは、それぞれ50 ppm、150 ppmである。適切な動物実験であり、一般環境下の曝露条件（連

続曝露）により近い曝露条件のものがある場合には、その結果を評価値の算出に用いることが望ましい

と考えられる。したがって、１日当たりの曝露時間が22時間/日のものが一般環境下の曝露状況に、より

近いものと言えるため、この曝露条件で得られたNOAEL 50 ppmを評価値の算出に用いることが適当

と考える。 

なお、C57BL/6マウスは他の系統のマウスよりも塩化メチルの曝露に対して高感受性であるが、小脳

の影響等の発生メカニズムが他の動物種（ヒトを含む。）、マウスの系統と異なるとの知見は得られて

いない。 

 

4.6 曝露評価について 

大気以外の塩化メチルの存在量についてはほとんどデータがないが、入手できたデータに基づくと、

食品、公共用水域、地下水からの曝露量は少ないものと推定される。 

大気中の塩化メチルのヒトへの曝露は、ほとんどが大気の吸入によって起こると考えられる。一般

環境大気における曝露評価については、2017 年度の有害大気汚染物質モニタリング調査結果の一般環

境の平均値に基づくと、24時間環境大気を吸入し続けた時の塩化メチルの曝露量は大人で 0.42 μg/kg/

日と見積もられる。 
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5. 指針値の提案について 

5.1 発がん性以外の有害性に係る評価値の算出について 

塩化メチルについては、ヒトへの発がん性以外の有害性を示す可能性が高いものの、疫学研究で

は量―反応関係を示す十分な知見が得られていない。このため、発がん性以外の有害性に係る評価

値を疫学研究に基づいて算出することは困難である。 

一方、動物実験では、発がん性以外の有害性に関する一定の知見が得られており、かつ、発がん

性以外の有害性に係るメカニズムについて明確な種間差を示す知見がみられないことから、「今後

の有害大気汚染物質対策のあり方について（第十次答申）」（平成26年４月中央環境審議会）によ

り改定された「今後の有害大気汚染物質の健康リスク評価のあり方について」（以下「ガイドライ

ン」という。）に定める「指針値設定のための評価値算出の具体的手順」（以下「評価値算出手順」

という。）に従い、動物実験の結果をヒトに外挿することにより、有害性に係る評価値を算出する

こととする。 

 

当該値の算出に当たっては、実験動物の知見のなかで最も低濃度で小脳の組織への影響（顆粒層

細胞の変性、萎縮）が認められたLandryら（1985）のC57BL/6マウスを使用した11日間の吸入曝

露実験結果を用いることとする。C57BL/6マウスは塩化メチルへの曝露による影響について、他の

系統のマウスよりも高感受性であるが、発生メカニズムが他の動物種（ヒトを含む。）やマウスの

系統と異なるとの知見は得られていないため、評価値の算出に適用可能と考える。 

Landryら（1985）の実施した吸入曝露実験のうち、１日当たりの曝露時間が22時間/日のものが

一般環境下の曝露状況に近いものと言えるため、この曝露条件で得られたNOAEL 50 ppmを評価

値の算出に用いることとする。 

小脳の組織への影響（顆粒層細胞の変性、萎縮）をエンドポイントとしたNOAELを50 ppm（103 

mg/m3）とし、一般環境中での慢性曝露を想定して断続曝露から連続曝露に換算（×22時間/24時

間。連続11日間の曝露のため、休日の補正はない。）した45 ppm（94 mg/m3）と、不確実係数と

しては、種間差として10、種内差（個体差）として10、曝露期間が短いことを考慮して係数10（こ

れらの係数の積として1,000）を用いることが適当と考える。不確実係数（種間差、種内差（個体

差）、曝露期間）設定については、評価値算出手順に基づき、以下の考え方により設定した。 

評価値算出手順では、動物実験の結果をヒトに外挿する場合に、人間は実験動物より感受性が高

いとの仮定のもとに種間差の不確実係数として、デフォルト10を採用している。WHO（1999）で

は種間差の10（デフォルト）を、トキシコキネティクス（TK；体内動態）に基づく係数103/5＝４

とトキシコダイナミクス（TD；生体との反応性）に基づく係数102/5＝2.5に分ける考え方を示して

おり、評価値算出手順も、ヒトと実験動物の感受性の違いに応じて個別に検討することができるも

のとしている。塩化メチルでは、種間差のTK、TDに関する明らかな知見が得られなかったことを

踏まえ、総合的に考えて10を種間差の不確実係数とすることが適切と考えた。 

種内差（個体差）については、評価値算出手順では、これを平均的な人間集団のNOAELを感受

性の高い集団に外挿するために設定する係数とし、デフォルト10としている。さらに、科学的に説

明が可能な根拠がある場合には、10より小さい係数を用いることがあるとしている。ヒトでは
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GSTT1遺伝子多型による酵素活性の差によって、呼気、血液中の塩化メチル濃度等の個人差がある

と考えられているため、これを踏まえると種内差（個体差）に10を用いることが適切と考えた。 

曝露期間については、評価値算出手順では、指針値は生涯曝露を考慮した慢性影響を指標とする

ため、慢性曝露実験、あるいは亜慢性曝露実験の知見に基づき評価を行う、としているが、やむを

得ず短期間の曝露実験の知見を用いて有害性評価を行う場合には、最大10の不確実係数を考慮する

必要があるとしている。Landryら（1985）の吸入曝露実験は11日間と短期間であるため、不確実

係数として10を用いることが適切と考えた。 

 

5.2 指針値の提案について 

発がん性以外の有害性に係る評価値は、Landry ら（1985）の知見を基に、一般環境中での慢

性曝露を想定して断続曝露の NOAEL を連続曝露に換算し、不確実係数 1,000（各種不確実係数

の積）で除して 94 μg/m3と算出された。 

発がん性に係る評価値は算出されず、発がん性以外の有害性に係る評価値は 94 μg/m3 と算出

されたことから、塩化メチルの指針値を年平均値 94 μg/m3以下とすることを提案する。 

この指針値を大気濃度の調査結果と比較すると、有害大気汚染物質モニタリング調査では、

2017 年度までにこの指針値を超えて検出された例はない。 

なお、この指針値については、現時点で収集可能な知見を総合的に判断した結果、提案するも

のであり、今後の研究の進歩による新しい知見の集積に伴い、随時、見直していくことが必要で

ある。 
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