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表 6 ヒトの疫学に関する概要（その他の吸入曝露の知見） 

 

カナダのオンタリオ州の金鉱の採掘労働者のコホート研究で、1945年以前に金鉱採掘に従事し、ウ

ラニウム、ニッケルは取扱っていない労働者4,184名の肺がんのSMRは140（95％CI：122-159）であっ

た。労働者はヒ素の他に、ラドン、ディーゼル排気に曝露していたと考えられる(Kusiakら 1991)。 

オーストラリア西部の金鉱の採掘労働者1,974名のコホート研究で、13～14年間観察を行った。呼

吸器がんのSMRは140（59例、P<0.05）であった。胃がんのSMRは40(4例)、結腸及び直腸がんは80

（9例）、膀胱がんのSMRは60（2例）であった。労働者はヒ素に曝露していたが、亣絡因子としてラ

ドン、ディーゼル排ガスの影響が考えられる(Armstrongら 1979)。 

フランスSalsigneの金鉱及び製錬所で1954年以降に3ヶ月以上働いた労働者1,330名のコホート研

究で1972～87年の間観察した結果、肺がんのSMRは213であった。胃がんのSMRは115(3例)、腎がん

0、膀胱がん74（1例）であった。労働者はヒ素の他に、ラドン、シリカに曝露していたと考えられる

(Simonatoら 1994)。 

Sobelら（1988)は、米国のヒ素含有殺虫剤製造工場労働者のコホート研究（Ottら 1974）を拡張し

て611人について調査を行った。肺がんのSMRは225（95％CI：156-312）で有意な増加が認められた。 

TokudomeとKuratsune（1976)は、大分県佐賀関の銅製錬所労働者839人を1949～71年の間観察し

たコホート研究で、肺がんの観察数10、期待値0.40、SMRが2,500と高い死亡率を認めた。これらの

肺がん死亡者は、労働者の中でもヒ素への曝露が最も多いと考えられる製錬作業者であった。その他、

肝がん（観察数11、期待値3.26、SMR337、p<0.01）、結腸がん（観察数3、期待値0.59、SMR508、

p<0.05）についても過剰死亡が認められた。 

米国ユタ州の銅製錬労働者を対象にした肺がんの相対死亡率は、同じ製錬所の非製錬作業者やユタ

州全域のおよそ3倍である。リスクはヒ素の累積曝露量、硫酸、鉛、銅と互いに関連し、また喫煙によ

る違いは認められなかった。この製錬所の研究はEnterlineら（1995）が報告している8箇所の銅製錬

所のコホート研究の一部で、曝露開始から20年以内では肺がんのSMR170（観察値11）、20年以上で

はSMR108（観察値39）であった（Enterlineら 1995）。この研究で、相当量のヒ素に曝露したのは

ユタ州の製錬所のみであり、唯一肺がんによる過剰死亡が認められている（Rencherら 1977）。 

チリ北部の銅鉱山及び銅製錬所内の労働者において1987～91年に肺がんが32人発生し、性、年齢を

マッチさせた対照と比較した結果、ヒ素に曝露する様々な作業場の中でも製錬作業に従事していた労

働者は他の作業場の労働者に対して肺がん死亡のオッズ比が5.7であった (Ferreccioら 1996)。 

無機ヒ素化合物（亜ヒ酸ナトリウム）を含有する殺虫剤製造労働者において皮膚がんと呼吸器がん

の発生が増加した(Perryら 1948)。 

米国メリーランド州Baltimoreの無機ヒ素化合物（ヒ酸鉛、ヒ酸カルシウム、ヒ酸ナトリウム）を

含有する殺虫剤製造工場において15年以上勤務した労働者を対象に1960～70年の間調査した結果、男

性では呼吸器がん、リンパ系及び造血系の悪性腫瘍による死亡率が有意に増加した (Baetjerら 

1975)。 
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ロシアの化学肥料工場において1945～85年の間に2年以上勤務した従業員（男性2,039人、女性2,957

人）を1965～90年の間観察した結果、製造工程に従事した男性において全群で比較しても有意差はな

かったが、20年以上の潜伏期間を考慮すると、全がん（SMR 143）、肺がん（SMR 186）の過剰死

亡が見られた。労働者はヒ素の他に、窒素酸化物、二酸化硫黄に曝露していたと考えられる(Bulbulyan

ら 1996)。ただし、喫煙等の影響が考慮されていない。 

常俊（2000）は、宮崎県土呂久鉱山の周辺住民の健康影響について報告している。土呂久鉱山では

亜ヒ酸の生産が行われたが、それに伴い大気中にヒ素が排出され、土壌や水質が汚染された。鉱山の

操業停止の15年後における認定患者の死因は、悪性新生物が31.8％、肺がんが15.9％であった。操業

停止後35年では、肺がんは全死亡の20％（宮崎県平均の4.9倍）、膀胱がんは2.5％（宮崎県平均の6.3

倍）、膀胱以外の泌尿器系のがんは1.3％（宮崎県平均の3.3倍）であり、肺がん、膀胱がんによる死

亡が高率であった。 

Yoshikawaら（2008）は、全国264の調査対象市町村を大気中ヒ素濃度によって10のパーセンタイル

グループに分類し、厚生労働省の健康マップの市町村別の肺がん、胃がん、肺炎、脳血管及び心疾患

のSMRと比較した。大気中ヒ素濃度は1997年以降については環境省有害大気汚染物質モニタリングの

データ、それ以前は大気中ヒ素濃度が測定されていた3県のデータを用いた。大気中ヒ素濃度と肺がん

のSMRは、男性では大気中ヒ素濃度1.77ng/m3以上、女性では1.60ng/m3以上の地域において有意な

正の相関を示した。特に、最も高い10分位（濃度2.70ng/m3以上。平均4.69 ng/m3、標準偏差4.25 ng/m3）

の27地域では、全国平均に比べてSMRが男113.4（95％CI108.9-118.4）、女122.3（114.8-131.2）と

有意（ｐ＜0.01）に高かった。一方、胃がん、肺炎、脳血管及び心疾患などとヒ素濃度との間に有意

な相関関係は認められなかった。なお、たばこ消費量（成人の住民一人当たりの年間たばこ税収で代

用）は、各パーセンタイルグループで有意差はなかった。また、大気汚染物質である二酸化硫黄、二

酸化窒素及び浮遊粒子状物質の濃度は、ヒ素濃度とそれぞれのSMRとの間の相関関係には影響しな

かった。ただし、生態学的研究であるためSMRと肺がんのリスク因子である喫煙などの亣絡因子など

との関係は考慮されない。さらに、住民の中にはヒ素に職業曝露した銅製錬作業者などの労働者も含

まれている。また、1996年以前の大気中ヒ素濃度については3つの県の測定データしかなく、潜伏期

を考えるならば曝露評価については不確実性がある。大気中ヒ素濃度は1980年代後半から低下傾向に

あることから、ヒ素曝露量を過小に見積もっている可能性がある。 

 

 

＜発がんに関する動物実験＞ 

発がんに関する主要な知見を表 7に示す。 

ヒ素化合物の吸入曝露の発がん実験の報告はないが、無機ヒ素化合物の気管内投与実験で、呼吸器で

のがん、肺腺腫などがみられたことから、実験動物への経気道曝露によってがんを誘発する可能性があ

ると考えられる。また、経胎盤曝露では児動物の肝がん、肺がん、下垂体腫瘍、卵巣腫瘍、子宮腫瘍の

発生頻度の有意な増加がみられ、発がん性を示す限られた証拠が存在する。なお、体内へ取り込まれた

無機ヒ素化合物はメチル化代謝され多様な中間代謝物を生成するが、それらのうち5価有機ヒ素化合物

について経口及び経皮投与の発がん性が認められている。3価有機ヒ素化合物の発がん試験の報告はな

い。 

以上のことから、無機ヒ素化合物については実験動物への発がん性についていくつかの研究が報告さ
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れているのみであり、IARC(2004)が「無機ヒ素化合物の発がん性は限られた証拠がある」と結論した

時点から状況は変化してない。有機ヒ素化合物については、IARC(2004)が「有機ヒ素化合物DMAVの発

がん性は十分な証拠がある」と結論しており、さらにMMAV及びトリメチルアルシンオキサイド

（TMAO）についても経口投与による発がん促進作用が認められている。経気道と経口・経皮による体

内への取り込み経路の違い、種による代謝の違いや生体影響の違いについては考慮すべき点があるもの

の、DMAV、MMAV及びTMAOは無機ヒ素化合物の中間代謝物であり、無機ヒ素化合物曝露が発がんを

引き起こす可能性が示唆される。 

 

 

表 7 動物実験に関する概要 

無機ヒ素化合物 

気管内投与実験 

シリアンゴールデン・ハムスターに三酸化二ヒ素を週に1回、15週間気管内投与（総量で3.75 

mg-As/kg）した実験では、6.4%の動物に喉頭がん、気管がん、気管支がんあるいは肺がんを認めた

と報告している。なお、対照群には悪性腫瘍の発生は認められなかった。さらに、ヒ素とベンゾ[a]ピ

レンを同時に投与した場合、それぞれを単独で投与した場合に比べてより多くの肺の病変（腺腫、乳

頭腫、腺腫様の病変）が認められた(Pershagenら 1984)。 

シリアンゴールデン・ハムスターに三硫化二ヒ素あるいはヒ酸カルシウムを週に1回、15週間気管

内投与（総量で3.75 mg-As/kg）した実験では、肺腺腫の発生頻度は対照群、三硫化二ヒ素群、ヒ酸

カルシウム群でそれぞれ0、3.6%、11.4%で、対照群に比較してヒ酸カルシウム群では有意に増加し

た。なお、対照群及び投与群ともに悪性腫瘍の発生は認められなかった(PershagenとBjörklund 

1985)。 

シリアンゴールデン・ハムスターに三酸化二ヒ素、ヒ酸カルシウムあるいは三硫化二ヒ素を週に1

回15週間気管内投与（総量で3.75 mg-As/kg）し、その後無処置に飼育した一生涯試験では、良性と

悪性を合わせた肺腫瘍の発生頻度は対照群、三酸化二ヒ素群、ヒ酸カルシウム群及び三硫化二ヒ素群

でそれぞれ4.8%、5.8%、28%、4.5%で、対照群に比較してヒ酸カルシウム群で有意に増加した。肺

悪性腫瘍は対照群、三酸化二ヒ素群、ヒ酸カルシウム群では1例ずつ認められた(Yamamotoら 1987)。 

 

経口投与実験 

雄K6/ODCトランスジェニックマウスに亜ヒ酸ナトリウムを5ヶ月間飲水投与した実験では、対照群

及び10 ppm群での皮膚腫瘍の発生頻度はそれぞれ0、15%で、亜ヒ酸ナトリウム投与群で増加傾向を

示した(Chenら 2000)。 

 

経胎盤投与実験 

C3Hマウスの妊娠8～18日に、亜ヒ酸ナトリウムを0、42.5、85 ppmの濃度で飲水投与した。出生

した雌雄児動物は実験期間中無処置に飼育し、雄マウスは74週齢、雌マウスは90週齢に屠殺した。そ

の結果、雄マウスにおいて、肝がん及び良性と悪性を合わせた下垂体腫瘍の発生頻度は対照群に比較

して42.5ppm群及び85 ppm群で対有意に増加した。雌マウスにおいて、肺がん及び良性と悪性を合わ

せた卵巣腫瘍の発生頻度は85 ppm群で有意に増加した(Waalkesら 2003)。 
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C3Hマウスの妊娠8～18日に、亜ヒ酸ナトリウムを0、42.5、85 ppmの濃度で飲水投与し、出生し

た 雌 雄 児 動 物 に 4 ～ 25 週 齢 ま で 皮 膚 発 が ん プ ロ モ ー タ ー で あ る 12-o- 

tetradecanoylphorbol-13-acetate (TPA)を塗布投与した実験では、TPA投与にかかわらず、対照群に

比較して雄マウスでは肝がんと下垂体腫瘍の有意な増加、雌マウスでは卵巣腫瘍の有意な増加が認め

られた。しかし、いずれの群においても皮膚腫瘍の発生はみられなかった(Waalkesら 2004)。 

CD1マウスの妊娠8～18日に、亜ヒ酸ナトリウムを0、85 ppmの濃度で飲水投与し、出生した雌児

動物の90週齢時における卵巣、子宮及び下垂体腫瘍の発生頻度が対照群に比較して有意に増加した

(Waalkesら 2006)。 

 

有機ヒ素化合物 

経口投与実験（DMAV） 

ラット多臓器中期発がん性試験を用いてDMAVの発がん修飾作用を検討した実験では、雄F344ラッ

トにイニシエーション処置として5種類の発がん物質（diethylnitrosamine (DEN)、N-butyl-N- 

(hydroxylbutyl)nitrosamine (BBN)、N-methyl-N- nitrosourea、dihydroxy-di-N- propylnitrosamine 

(DHPN)、1,2-dimethylhydrazine）を4週間飲水投与し、1週間の休薬後DMAVを0、50、100、200 、

400 ppmの濃度で25週間飲水投与した。その結果、DMAVは50 ppm以上で膀胱発がんを促進し、また、

肝、腎では200 ppmから、さらに甲状腺では400 ppmで発がん促進作用が認められた。一方、発がん

イニシエーション処置をせずにDMAVを25週間投与しても、がんの発生は見られなかった(Yamamoto

ら 1995)。 

ラット膀胱二段階発がんモデルを用いてDMAVのラット肝発がん促進作用を検討した実験では、雄

F344ラットにイニシエーション処置としてBBNを4週間飲水投与し、その後DMAVを0、2、10、25、

50、100 ppmの濃度で32週間飲水投与した。その結果、10 ppm群以上で膀胱腫瘍の発生は有意に増

加し、DMAVの膀胱発がん促進作用が認められた(Wanibuchiら 1996)。 

DMAVのラット肝発がん促進作用について、ラット肝中期発がん性試験法(伊東法)を用いて0、25、

50、100 ppmの3用量で検討した結果、DMAVは25 ppm以上で用量－反応性に肝前がん病変のマーカー

である胎盤型グルタチオンS-トランスフェラーゼ(GST-P)陽性細胞巣の数、面積ともに増加させ、

DMAVの肝発がん促進作用が認められた(Wanibuchiら 1997)。 

DMAVのラット肺発がん促進作用について、ラット肺中期発がん性試験法を用いて検討した実験で

は、雄F344ラットに肺発がん物質DHPNを飲水投与した後、DMAVを0、100、200、400 ppmの濃度

で30週間飲水投与した。その結果、肺腫瘍の発生は各群間に有意な差は認められず、DMAVはラット

肺発がんに影響を及ぼさなかった(Seikeら 2002)。 

飲水投与によるDMAVの2年間発がん性試験では、雄F344ラットにDMAV を0、12.5、50、200 ppm 

の濃度で飲水投与した。その結果、50 ppm群で膀胱がんが19%、乳頭腫とあわせた腫瘍が26%発生し、

200 ppm群では膀胱がん、腫瘍がそれぞれ39%発生し、12.5 ppm群と対照群では腫瘍の発生はみられ

なかった。これらの結果より、DMAVは雄ラット膀胱に発がん性を有することが示された。膀胱以外

の臓器では発がんは認められなかった(Weiら 1999；Weiら 2002)。 
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混餌投与によるDMAVの2年間発がん性試験では、雌雄F344ラットにDMAV を0、2、10、40、100 

ppmの濃度で混餌投与した。その結果、雄ラットの膀胱において、乳頭腫は10及び40 ppm群で1例ず

つ、がんは2及び100 ppm群でそれぞれ1例と2例、雌ラットの膀胱において、100 ppm群で乳頭腫と

がんがそれぞれ4例と6例が認められた。なお、雌雄の対照群ともに腫瘍の発生はみられなかった。ま

た、膀胱以外の臓器では発がん性は認められなかった。これらの結果より、DMAVはラット膀胱に発

がん性を有することが示唆された(Arnoldら 2006)。 

雄ddYマウスに肺がんイニシエーターである4-nitroquinoline 1-oxideを皮下投与し、その後DMAV

を0、200、400 ppmの濃度で25週間飲水投与した実験では、肺腫瘍発生率は対照群と比較してDMAV

投与群で増加傾向を示し、肺腫瘍の個数は対照群と比較して400ppm群で有意に増加した。よって

DMAVはddYマウスに肺がん促進作用を有することが示唆された(Yamanakaら 1996)。 

雄A/JマウスにDMAVを0、50、200、400ppmの濃度で飲水投与した実験では、実験開始後25週に、

肺腫瘍の発生頻度、個数及び大きさは各群間に有意な差はなかったが、実験開始後50週に、肺がんの

発生頻度は200及び400ppm群で対照群に比較して有意に増加した。また、良性と悪性腫瘍を合わせた

腫瘍の個数は400ppm群で対照群に比較して有意に増加した(Hayashiら 1998)。 

雄K6/ODCトランスジェニックマウスにDMAVを0、10、100 ppmの濃度で5ヶ月間飲水投与した実

験では、皮膚腫瘍の発生頻度はそれぞれ0、8、22%で、統計学的に有意な差はないが増加傾向を示し

た(Chenら 2000)。 

雄p53ノックアウトマウス及び野生型マウスに、DMAVを0、50、200 ppmの濃度で80週間飲水投与

した実験では、p53ノックアウトマウス及び野生型マウスのDMAV投与群ではそれぞれの対照群と比

較し、早期から腫瘍の発生が有意に認められた。また、200 ppmのDMAVが投与されたp53ノックア

ウトマウスでは1匹あたりの総腫瘍数、野生型マウスでは50及び200ppmのDMAV投与群で腫瘍の発生

頻度と総腫瘍数が、それぞれの対照群に比較して有意に増加していた。しかし、腫瘍は、悪性リンパ

腫及び白血病、皮下線維肉腫、骨肉腫、肺腫瘍など多くの臓器で認められ、特定の臓器での有意な増

加は認められなかった。これらの結果より、DMAVはp53ノックアウトマウス及び野生型C57BL/6Jマ

ウスに発がん性を有することが示された (Salimら 2003)。 

酸化的DNA傷害修復酵素であるOGG1のノックアウトマウス及び野生型マウスに、DMAVを0、200 

ppmの濃度で72週間飲水投与した実験では、OGG1ノックアウトマウスにおける肺腫瘍の発生頻度及

び個数は、対照群に比べDMAV投与群で有意に増加した。一方、野生型マウスにおいては、肺腫瘍の

発生はみられなかった。これらの結果から、DMAVはOGG1ノックアウトマウスの肺に発がん性を示

すことが示唆された(Kinoshitaら 2007)。 

雌雄B6C3F1マウスにDMAV を0、8、40、200、500 ppmの濃度で2年間混餌投与した実験では、

DMAVの発がんへの影響はみられなかった(Arnoldら 2006)。 

 

経口投与実験（MMAV及び TMAO） 

ラット肝中期発がん性試験を用いてMMAV及びTMAOのラット肝発がんに及ぼす影響を0、100 

ppmの濃度で検討した結果、対照群に比べMMA及びTMAO投与群ではGST-P陽性細胞巣の数及び面

積が有意に増加し、ラット肝発がんを促進することが明らかとなった(Nishikawaら 2002)。 

飲水投与によるMMAVのラット2年間発がん性試験では、雄F344ラットにMMAV を0、50、200 ppm

の濃度で飲水投与したが、発がんはみられなかった(Shenら 2003a)。 
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混餌投与によるMMAVのラット2年間発がん性試験では、雌雄F344ラットにMMAV を0、50、400、

1300ppm(1300ppm群では雌雄とも死亡する動物数が急激に増加したため53週に1000 ppmに変更、雄

についてはさらに60週に800 ppmに変更）の濃度で混餌投与したが、発がんはみられなかった(Arnold

ら 2003)。 

雄F344ラットにTMAOを0、50、200 ppmの濃度で2年間飲水投与した実験では、対照群に比較し

て200ppmで肝腺腫の発生が有意に増加した(Shenら 2003b)。 

雌雄B6C3F1マウスにMMAVを0、10、50、200、400 ppmの濃度で2年間混餌投与した実験では、

MMAVの発がんへの影響はみられなかった(Arnoldら 2003)。 

 

経皮投与実験（DMAV） 

雄K6/ODCトランスジェニックマウスを用いた皮膚二段階発がん性試験によりDMAVの皮膚発がん

への影響を検討した結果、皮膚発がん物質の7,12-dimethylbenz[α]anthraceneでイニシエートした群

において、DMAVを200 ppmの濃度でクリームに混ぜて塗布した群では、皮膚発がんプロモーターの

TPAと同程度の皮膚発がん促進作用を示した。非イニシエーション群ではDMAVの有無にかかわらず、

皮膚腫瘍の発生はみられなかった(Morikawaら 2000)。 
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b． 遺伝子障害性 

無機ヒ素化合物は、一般に、突然変異を指標とした試験では陰性であるが、染色体異常を指標

にした試験では陽性である。代謝及び体内動態の項に示したように、体内に吸収された無機ヒ素

化合物はメチル化代謝過程において多様な中間代謝物を生成することから、それら代謝物を含め

た遺伝子障害性が検討され、無機ヒ素化合物よりもその中間代謝物である3価メチルヒ素の方が

遺伝子障害性を強く示すことが指摘されている(Kleinら 2007)。近年、一部のヒ素化合物は、突

然変異、染色体異常及びDNA損傷性のみならず、酸化ストレスの誘発あるいは遺伝子発現等の細

胞機能調節に影響を与えることが明らかにされた。表 8にそれらに係る代表的な報告を示す。 

微生物を用いた復帰変異試験や動物細胞のHPRT遺伝子変異試験等の突然変異を指標とした試

験において、無機ヒ素化合物は陰性を示すが、メチルヒ素の一つであるジメチルアルシンは酸素

存在下で大腸菌に突然変異を誘発する(Yamanakaら 1989)。また、DNA鎖切断を指標とした評

価において、メチルヒ素化合物は、無機ヒ素化合物と比較して直接的な遺伝子障害性を示す。

(Tezukaら 1993；Massら 2001；Andrewesら 2003)。一方、染色体異常、姉妹染色体分体亣換

及び形質転換の誘発に関しては、多くの動物細胞において報告されており(U.S.DHHS 2007)、形

質転換誘発能は5価無機ヒ素化合物（ヒ酸）よりも3価無機ヒ素化合物（亜ヒ酸）の方が強い(Barrett

ら 1989)。また、DMAV、MMAV、TMAOにおいても染色体異常が報告され(Eguchiら 1997)、

メチルヒ素と無機ヒ素化合物の遺伝子障害性を比較した場合、ヒ酸は5価メチルヒ素より、また、

3価メチルヒ素は亜ヒ酸より遺伝子障害性が強い（Kligermanら 2003)。in vivo 試験による遺伝

子障害性の評価では、in vitro 試験と比較してデータは尐ないものの、無機ヒ素及び有機ヒ素化

合物で遺伝子障害性が認められている(Yamanakaら 1989；Tinwellら 1991；Dasら 1993；

Brownら 1997；Katoら 2003)。吸入曝露による検討では、マウスにおいて無機ヒ素化合物は胎

児に染色体異常を誘発させることが報告されている(Nagymajtényiら 1985)。ヒトに対する遺伝

子障害性を示すデータは無機ヒ素曝露によるもので(IARC 2004)、職業的な吸入曝露により染色

体異常や小核形成の誘発が示されている(Beckmanら 1977；Vuyyuriら 2006)。 

最近、ヒ素化合物による発がん機構は、変異原性や染色体異常などの直接的な遺伝子障害性の

みならずエピジェネティック、すなわち、遺伝子の変異を伴わない遺伝子発現調節異常等の観点

から多面的に検討され、ヒ素化合物はタンパク質への結合による生体機能調節、DNA 

methylationによる遺伝子発現調節、DNA修復及び酸化ストレスの誘発による遺伝子障害等に寄

与する可能性が報告されている（Basuら 2001；Kitchin 2001；Hughes 2002；Huangら 2004；

HughesとKitchin 2006；KitchinとWallace 2007；SalnikowとZhitkovich 2008）。 

以上のように、ヒトに対するデータは十分ではないが、動物実験及びin vitro 実験において、

無機ヒ素化合物の生体内代謝中間体であるメチルヒ素化合物は強力な遺伝子障害作用を有する

ことから、メチル化代謝物が発がん性を有する可能性が示唆されている。したがって、無機ヒ素

化合物はメチル化代謝の活性化を介して遺伝子障害を誘発するものと判断できる。加えて、無機

および一部の有機ヒ素化合物は変異原性や染色体異常などの直接的な遺伝子障害性のみならず

遺伝子発現障害など多岐にわたり障害性を示す。 
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表 8 遺伝子障害性及び細胞機能調節に関する概要 

in vitro 遺伝每性試験 

Yamanakaら(1989)は、DMAVをE. coli B株と3時間密封試験管内で反応させると、変異原性が誘発

することを明らかにした。これは、DMAVの還元代謝物であるガス状のジメチルアルシンと酸素との

反応に起因する。 

Mass ら (2001) は、プラスミド DNA(phiX174) を用いた DNA 切断試験において、 30mM 

methyloxoarsine(MMAIII)及び150µM iododimethylarsine(DMAIII)を2時間作用させることでDNAを

切断することを明らかにした。無機ヒ素化合物及び5価メチルヒ素にはDNA切断作用は認められな

かった。また、ヒト末梢血リンパ球を用いたコメット(SCG)アッセイにおいて亜ヒ酸と比較して

MMAIIIで77倍、DMAIIIは386倍のDNA切断作用が認められた。 

Andrewesら(2003)は、モノメチルアルシン、ジメチルアルシン及びトリメチルアルシンなどガス状

ヒ素によるプラスミドDNA（pBR 322 及び phiX174）の切断を明らかにした。生体におけるジメチ

ルアルシンの生成について検討した結果、DMAIIIの還元から生成する可能性が示唆された。 

Tezukaら(1993)は、ヒト肺胞II型(L-132)細胞に10mM DMAVを曝露することで、DNA鎖切断が誘

発されることを明らかにし、また、DMAV曝露の初期過程におけるDNA付加体の形成がこれに寄与し

ている可能性を示唆した。 

Barrettら(1989)は、シリアンハムスター胎児細胞に対する亜ヒ酸(0.8～10µM)及びヒ酸(10～96µM)

の曝露が曝露量依存的に形質転換を誘発することを示し、亜ヒ酸はヒ酸の10倍の作用を有することを

明らかにした。 

Eguchiら(1997)は、チャイニーズハムスターV79細胞に有機ヒ素化合物を曝露させたところ、

DMAV(7.2mM)及びTMAO (7.4mM)は四倍体形成を、MMAV(3.6mM)、DMAV及びTMAOは有糸分裂

停止を誘発することを明らかにした。 

Kleinら（2007）によれば、MMAIII及びDMAIIIは、gpt遺伝子を導入したチャイニーズハムスター

細胞G12株において、ほぼ線形の用量－反応関係の変異原性を示したが、有意な変異原性が認められ

たのはMMAIIIが強い每性を示す濃度のみであった。DMAIIIを処理した場合の細胞生存率(5～7％)は

MMAIIIに比べて大幅に低く強い変異原性を示したが、有意差は認められなかった。また、誘発された

G12変異体のgpt導入遺伝子の欠失頻度は、MMAIIIで79%、DMAIIIで77%であった。 

Kligermanら(2003)は、無機(ヒ酸及び亜ヒ酸)・有機(MMAIII 、MMAV、DMAIII及びDMAV)の6種

のヒ素化合物について遺伝子障害性を比較した結果、MMAIII及びDMAIIIはマウスリンパ球細胞

L5178Y/TK(+/-)に対し変異原性を示すことを明らかにした。また、DMAIIIは紡錘体異常を示したこと

から染色体異数体形成の究極活性種である可能性を示唆し、ヒ酸はMMAV及びDMAVより、また、 

MMAIII 及びDMAIIIは亜ヒ酸より作用が強いことを示した。 

 

in vivo 遺伝每性試験 

ヒト 

Beckmanら(1977)は、スウェーデン北部の製錬所のヒ素曝露労働者9人から血液試料を採取し、リ

ンパ球の染色体異常を観察した結果、他の化合物の曝露による効果は否定できないが、対照群と比較

してヒ素曝露労働者において染色体異常の頻度が上昇することを示した。 
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Vuyyuriら(2006)は、インド南部のガラス工場労働者(200名)の血液試料について白血球のコメット

アッセイならびに口腔粘膜細胞の小核誘発試験を実施したところ、労働者のヒ素血中濃度は56.76 

µg/Lと対照 (11.74µg/L)に比較して高く、コメット法及び小核試験で遺伝子障害の誘発が認められた。 

 

哺乳動物 

Tinwellら(1991)は、亜ヒ酸ナトリウム、亜ヒ酸カリウム及びホーレル水をマウス(BALB/c、CBA

及びC57BL6)に腹腔内投与（～10 mg/kg）したところ、投与24時間後にマウス骨髄細胞において小核

の誘発を明らかにした。 

Dasら(1993)は、亜ヒ酸ナトリウム (2.5 mg/kg)をSwiss albino マウスに投与し、24時間後に染色

体異常を誘発することを明らかにした。 

Nagymajtényiら(1985)は、妊娠開始から9、10、11、12日にヒ素(28.5 mg/m3）を4時間吸入曝露し

たマウスの胎児(18日）に染色体異常の誘発を認めた。 

Yamanakaら(1989)は、1500mg/kgのDMAVをICRマウスに経口投与した結果、投与12時間後から

肺特異的なDNA鎖切断を観察した。 

Brownら(1997)は、387mg/kgのDMAVをCDラットに経口投与した結果、肺特異的なDNA損傷を観

察した。 

Katoら(2003)は、10.6mg/kgのDMAVとGSHを同時にマウス尾静脈投与した結果、 24時間後、末

梢血網状赤血球に小核の誘発を観察した。この誘発にはDMAVのさらなる還元代謝が寄与すると推定

した。 

 

その他の細胞機能に係る障害 

タンパクへの結合による細胞機能調節 

3価ヒ素化合物は、タンパク質のSH基と結合することにより、酵素活性の阻害や細胞障害を引き起

こす(Johnstone 1963；Cullenら 1984)。 

3価ヒ素化合物（亜ヒ酸、MMAIII、DMAIII）は細胞機能の調節（レドックス、DNA転写、DNA修

復、細胞増殖など）に寄与するタンパクと結合し、それらの複合的な作用により発がん性を示すと考

えられている(KitchinとWallance 2007)。 

 

DNA methylation による遺伝子発現調節 

遺伝子プロモーター領域に起こるDNAの過剰メチル化はその遺伝子発現を抑制することが知られ

ており、S-アデノシルメチオニン(SAM)がメチル供与体として利用される。ヒ素化合物のメチル化代

謝過程においてもSAMが用いられるので、無機ヒ素曝露によるSAMの枯渇がDNAメチレーションを

抑制（DNA hypomethylation）し、遺伝子発現を上昇させると考えられている(Zhaoら 1997；Chen 

ら 2004)。 

亜ヒ酸曝露によるラット肝上皮細胞(TRL 1215)の悪性形質転換は、DNAメチル化の低下によるがん

遺伝子（c-myc）の発現上昇による(Chenら 2001)。 

ヒ素曝露したヒト膀胱がん患者の足爪中のヒ素濃度（≧0.26µg/g）ががん抑制遺伝子RASSF1A及び

PRSS3のプロモーターの過剰メチル化に相関することから、ヒ素化合物によるDNAの過剰メチル化が

腫瘍形成に寄与すると考えられる(Marsitら 2006)。 



 

- 33 - 

ヒ素曝露患者の血液試料から抽出したDNAを用いてがん抑制遺伝子p53のDNAの過剰メチル化を

検討した結果、DNAの過剰メチル化はヒ素曝露濃度依存的に認められた。非ヒ素関連皮膚がんと比較

してヒ素曝露に関連した皮膚がんにおいて、p53のDNAの過剰メチル化は認められるものの、有意差

は認められなかった(Chandaら 2006)。 

 

DNA 修復への影響 

無機ヒ素化合物は一般的に変異原性を示さないが、E. coli WP2株において0.2mMの亜ヒ酸曝露が紫

外線(5.6J/m2)による突然変異を増強する(Rossman 1981)。 

Maierら(2002)は、亜ヒ酸(2.5µM)及びベンゾ[a]ピレン(BaP)(0.5µM)のマウス肝がん（Hepa-1）細

胞への同時曝露の影響を検討した結果、亜ヒ酸曝露では、BaP-DNA付加体生成がBaP単独曝露と比較

して18倍上昇することを明らかにした。 

OkuiとFujiwara(1986)は、チャイニーズハムスターV79細胞に対しUV(2.5及び5.0 J/m2)照尃し、

ただちに亜ヒ酸(0.5µg/ml)及びヒ酸(5µg/ml)を24時間曝露したところ、突然変異頻度が上昇すること

を明らかにした。この作用は、ピリミジンダイマーの除去修復に対する無機ヒ素化合物の阻害作用で

あること(co-mutagenic)を示した。 

LiとRossman(1989)、YagerとWiencke (1997) 及びHuら(1998)は、無機ヒ素化合物は他の変異原

物質の遺伝子障害作用を増強する(co-mutagenesis)ことを示した。これは、無機ヒ素化合物による

DNA修復酵素の阻害あるいは遺伝子発現制御によるものと推定した。 

Walterら(2007)は、MMAIII及びDMAIIIは無機ヒ素化合物よりもpoly(ADP-ribose) polymerase 

(PARP-1)などDNA修復酵素を強力に阻害する可能性を示した。 

Piatekら(2008)は、MMAIII は、DNA除去修復に寄与する複合体(ZnXPAzf)のzinc fingerから、Zn(II)

を遊離し修復阻害することを示した。これは、MMAIIIのzinc finger 部位での高い-SH親和性による

ことを推定した。 

Shenら(2007)は、MMAIIIがDNA修復の強力な阻害作用を有することを示した。これは、p53のセ

リン15のリン酸化の阻害を介したp53の誘導抑制による。 

 

酸化ストレスの誘発 

Wanibuchi ら(1997)、Yamanaka ら(2001)及び Mizoi ら(2005)は、ヒ素化合物の曝露による発がんの

最も有力なメカニズムとして酸化ストレスの誘発を挙げ、主要代謝生成物である DMAV投与動物(マ

ウス及びラット)の肺、肝臓、皮膚あるいは尿中で 8-oxodG の生成が増加することを明らかにしてい

る。 

Yamanakaら(2003)は、DNA塩基の酸化機構の１つとしてDMAVの還元代謝物であるDMAIIIと酸素

との反応で生成するジメチルヒ素過酸化体が起因する可能性を示した。 

Anら(2005)は、DMAV投与によるマウスの肺発がん促進作用は肺がんの標的細胞であるクララ細胞

での過酸化脂質（4-ヒドロキシノネナール）の特異的な生成に起因することを指摘した。 

Kinoshitaら(2007a)は、8-oxodGの除去酵素（OGG-1）を欠損したマウスに200ppmのDMAVを72

週間飲水投与した場合、腫瘍の形成が野生種と比較して有意に増加することを明らかにした。 

Matsuiら(1999)及びAnら(2004)は、ヒトのヒ素曝露によるボーエン病及び皮膚がんの皮膚組織にお

いて、8-oxodGの生成が有意に上昇することを免疫組織学的に明らかにした。 
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Yamanakaら(1990)は、DMAVの還元代謝物であるジメチルアルシンと酸素との反応により生成す

るジメチルヒ素ラジカル及びジメチルヒ素過酸化ラジカルがヒト肺胞II型上皮培養(L-132)細胞の

DNA鎖を切断することを示した。 

Kitchin (2001)は、DMAVのさらなる代謝活性化には酸素が必要であり、このことがヒ素による発が

ん標的部位が肺、皮膚、膀胱であることと相関する可能性を示した。 

Ahmadら(2000)は、DMAIIIがフェリチンからの鉄の遊離を介し活性酸素種を生成することを明らか

にした。  

Nesnowら(2002)は、DMAIIIによるプラスミドDNAの切断はヒドロキシラジカルの生成に起因する

可能性を示した。 

Liuら(2001)は、亜ヒ酸をヒト－ハムスターハイブリット(AL)細胞に曝露した結果、その細胞内に

スーパーオキサイドに由来するヒドロキシラジカルの生成を認めた。 

Huら(2002)は、ヒ素化合物による細胞内レドックスの変化によりAP-1やNF-κBなどの酸化ストレ

スに影響を受ける転写因子が制御され、これらの作用ががん関連遺伝子c-junやc-fosの転写あるいはア

ポトーシスの阻害や細胞増殖など多くの遺伝子の発現に寄与することを示した。 

ヒ素化合物は、グルタチオンの枯渇、チオレドキシン還元酵素及びグルタチオン還元酵素などの阻

害により間接的に細胞の酸化ストレスを上昇させる作用があり、これらの作用はヒ素化合物とタンパ

ク中のSH基との親和性に起因する。(Linら 1999；ChouchaneとSnow 2001) 

 

遺伝子発現のプロファイリング 

cDNAマイクロアレーを用い、ヒ素曝露により変動する遺伝子のプロファイルが、in vivo及びin 

vitroで行われ、ヒ素化合物による遺伝子転写の変動は、転写因子へのヒ素化合物の結合、酸化ストレ

ス誘発に起因した転写因子の活性変化、あるいはDNAプロモーター領域のメチル化によると考えら

れ、細胞増殖因子、DNA修復酵素、がん抑制遺伝子産物などの合成に影響する。(Su ら 2006 ； 

Kinoshitaら 2007b；Ahlbornら 2007 ) 

 

 

（２） 定量評価 

国際機関等による定量的リスク評価の結果を表9にまとめた。 

米国ワシントン州Tacomaの銅製錬所、米国モンタナ州のAnacondaの銅製錬所及びスウェーデ

ンRönnskärの銅製錬所、及び米国ミシガン州のヒ素系殺虫剤製造工場における疫学研究におい

て、ヒ素曝露濃度と肺がんのSMRとの間には用量－反応関係が認められており、定量的な評価を

十分行うことができると考える。 

U.S.EPAは、1984年に米国の2つのコホート研究（Anaconda及びTacoma）を用いて、発がん

性には閾値がないとして線形外挿モデルを用いてリスク推定を行い、ユニットリスクを4.29×10

－3/(µg/ m3)と決定している。 

WHOでも、WHO大気質ガイドライン第1版（WHO欧州事務局  1987）において米国の

Anaconda及びTacomaコホートについて検討し、ユニットリスクを3.0×10－3/(µg/m3)と設定して

いる。 

無機ヒ素化合物への吸入曝露と肺がん死亡との関連については多くの知見により明らかであ
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るものの、Tacomaコホートでの尿中ヒ素濃度による気中ヒ素濃度の推定、Anacondaの銅製錬所

での呼吸用保護具を使用した状態での曝露量の推定については、その精度に議論が残り、いずれ

も曝露の再評価が行われている。Tacomaコホートについては曝露評価を見直して再解析を行っ

た論文（Enterlineら 1987）が発表された。また、同時期にスウェーデンのRönnskärコホート

について用量－反応解析を行った論文（Järupら 1989；Järup 1992）が発表された。 

VirenとSilvers（1994）は、これらの曝露再評価やRönnskärコホートの論文を用いてU.S.EPA

（1984）と同じ手法でリスク推定を試みた結果、過去のTacomaコホート研究においては曝露量

が過小に評価されていたため、最新の曝露評価データを用いて算出したユニットリスク1.43×10

－3/(µg/m3)はU.S.EPA（1984）の推定より小さくなったこと、また、U.S.EPA（1984）の評価を

最新のデータを用いて見直すべきことを述べている。 

その後、WHO大気質ガイドラインが第2版（WHO欧州事務局 2000）に改訂された際は、こ

のVirenとSilvers（1994）が算出したユニットリスクを参照して、極めて近いユニットリスク値

1.5×10－3/(µg/m3)をガイドラインとして設定している。 

一方、欧州委員会ヒ素・カドミウム・ニッケル化合物ワーキンググループは、Anaconda及び

Rönnskärコホートで肺がん死亡の有意な増加が認められた最も低い累積曝露量からLOAELを

仮定し、連続曝露への補正及び安全係数を用いて影響の認められない濃度4～13ng/m3を算出して

いる。 

なお、Anacondaのコホートについてはその後も曝露の再評価を行ったLubinら（2000）が発

表されていることから、リスク定量評価の実施においては新たな知見を考慮することを検討すべ

きである。 
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表9 国際機関等の定量的リスク評価の概要 

U.S.EPA（1984）は、無機ヒ素化合物を吸入曝露した米国モンタナ州のAnaconda及びワシントン

州Tacomaの銅製錬所労働者及び米国ミシガン州のヒ素系殺虫剤製造工場労働者を対象とした5つの

研究から、肺がん死亡の過剰リスクを推定している。ユニットリスクを求めるに当たって直線外挿モ

デルを用いた。得られたユニットリスクは、モデルの適合性や曝露した無機ヒ素化合物の違い（銅製

錬所では3価、殺虫剤製造工場では5価）を考慮して選定し、最終的にはBrownとChu（1983a；1983b；

1983c）、Lee-Feldstein（1983）、Higginsら（1982）、EnterlineとMarsh（1982）から求めた1.25

×10－3/(µg/m3)から7.60×10－3/(µg/ m3)の範囲となった。これらのユニットリスクを幾何平均して、

統合ユニットリスクを4.3×10－3/(µg/ m3)と推定している。これは10万人に1人の過剰生涯リスクに相

当するヒ素濃度が2 ng/ m3であることを意味している。 

 
 

報告者 ユニットリスク 
幾何平均 

ユニットリスク 

最終評価 

ユニットリスク 

Anaconda の銅製錬所 

  Brown & Chu (1983a;b;c) 

  Lee-Feldstein (1983) 

  Higgins ら (1982) 

 

1.25×10
-3 

2.80×10
-3 

4.90×10
-3

 

2.56×10
-3

 

4.29×10
-3

 
Tacoma の銅製錬所 

  Enterline & Marsh (1982) 

Lag なし 

10 年の lag 

 

 

6.81×10
-3 

7.60×10
-3

 

7.19×10－3
 

WHO欧州大気質ガイドライン第1版（WHO欧州事務局 1987）は、米国モンタナ州Anacondaの銅

製錬所のコホート研究（Lee-Feldstein 1983）をもとに肺がん死亡の過剰リスクを推定した。ヒ素の

曝露量は、U.S.EPA(1984)に従って低濃度域(270 µg/ m3、ただし曝露量推定にあたっては290 µg/m3 

(OSHA 1978)を使用)、中濃度域(580 µg/m3)、及び高濃度域(11,270 µg/m3)に分類している。呼吸用

保護具は高濃度域で用いられ、曝露濃度を1/10の1,127 µg/m3に減じる効果があったとみなした。その

結果、低曝露群、中曝露群、高曝露群に分けた。平均曝露期間は15年とした。平均生涯曝露濃度をX

とすると、X＝µg/m3×8/24×240/365×15/70で求められ、上記曝露群の平均生涯曝露濃度はそれぞれ

13.6、27.2、52.9 µg/m3となる。それぞれの相対危険度は2.3（136/58.9）、4.5（93/20.9）、5.1（33/6.5）

であることから、ユニットリスクは平均相対リスクモデルを用いて式 UR = P0(R-1)/Xから求められ、

それぞれ3.9×10－3/(µg/m3)、5.1×10－3/(µg/m3)、3.1×10－3/(µg/m3)となる。これらのユニットリスク

から、生涯平均1 µg/m3曝露したときのユニットリスクは3つの群を幾何平均して4.0×10－3/(µg/m3)と

した。 

また、U.S.EPA（1984）で算出されている米国Tacomaの銅製錬所労働者を対象としたコホート研

究から算出したユニットリスク 7.19×10－3/(µg/ m3)については、尿中ヒ素濃度の測定で実際の吸入曝

露量を過小評価している可能性があるため、リスクを過大評価している可能性があると述べている。 

これらを勘案して、過剰生涯リスクのガイドラインとしては安全側の推定となる3.0×10－3/(µg/m3)

とした。 

現行のWHO欧州大気質ガイドライン第2版（WHO欧州事務局 2000）では、VirenとSilvers（1994)

によって見直された肺がん過剰死亡のユニットリスクを参照している。曝露評価の見直しによって、

米国Tacomaの銅製錬所労働者のコホート研究（Enterlineら 1987）から1.28×10－3/(µg/m3)、スウェー
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デンRönnskärの銅製錬所労働者の研究（Järupら 1989）から0.89×10－3/(µg/m3)のユニットリスク

を算出した。これらの2つのユニットリスクと、U.S. EPA (1984）が算出している米国モンタナ州の

銅製錬所のコホート研究のユニットリスク2.56×10－3/(µg/m3)を幾何平均すると、プールしたユニッ

トリスクは1.43×10－3/(µg/m3)となったとしている。WHO欧州事務局はこの評価を参照して、大気中

のヒ素の肺がん過剰死亡のユニットリスクを1.5×10－3/(µg/m3)としている。これは10万人に1人の過

剰生涯リスクに相当するヒ素濃度が、6.6 ng/m3であることを意味している。 

欧州委員会ヒ素・カドミウム・ニッケル化合物ワーキンググループは、EUにおける環境大気中濃度

の基準設定を目的に吸入曝露による健康リスク評価を行った。ヒ素の発がん影響については、ヒトの

皮膚及び肺にがんを発生させる十分な証拠があること、またどの形態の無機ヒ素化合物も発がん性物

質としての可能性を否定できないことから、吸入曝露によるcritical effectは肺がんであると考え、肺

がんによる死亡について評価した。 

Rönnskär及びAnacondaの銅製錬所のコホートにおいて、肺がん死亡の有意な増加が見られた最も

低い累積曝露量区分（Rönnskärでは＜250µg/m3・yrs、Anacondaでは＜833µg/m3・yrs）から、そ

の累積曝露量の範囲の中央点（Ronnskarでは、0～250µg/ m3・yrsと考え、その中央の125µg/m3・yrs）

を設定した（仮のLOAELに相当）。この中央点の曝露量を安全係数10で除して、12.5～41.5µg/m3×

yrsとした。1日8時間労働、週5日、年間48週労働であるので、8/24×5/7×48/52から4.5で除して、2.7

～9.2µg/m3・yrsが求められる。また、労働者のコホートであるので累積曝露2.7～9.2µg/m3・yrsは生

涯の曝露（70年）への換算を行うと0.039～0.131µg/m3、さらに一般集団には高感受性の人が含まれ

ていることを考慮して安全係数10で除して、4～13ng/m3を算出した。なお、最終的なLimit valueの

提案は、ヒ素を遺伝子傷害性のない発がん物質として判断しているわけではないことから、環境大気

中の遺伝子傷害性の発がん物質の濃度は上昇させるべきでないという原則のもとに、EU加盟国におけ

るバックグラウンド濃度を考慮して2.5ng/m3を提案した（EC 2000）。その後、議会での検討を経て

Target value 6 ng/m3（PM10（1年以上の平均値）中の総含有量として）が指令（Directive 2004/107/EC）

として発行された(EU 2005)。 
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（個々の研究） 

VirenとSilvers（1994）は、いくつかの論文を評価してユニットリスクを推定している。Tacomaコ

ホートのEnterlineとMarsh（1982）では、気中ヒ素濃度＝0.304×尿中濃度 を用い、Enterlineら

（1987）では、気中ヒ素濃度＝0.0064×（尿中濃度）1.942 を用いている。そのため、ヒ素曝露量の

推定値が大きく異なっている。 

 

Tacomaコホートの肺がん死亡率のまとめ 

総ヒ素曝露量 

µg/m
3・年 

Enterline と Marsh（1982） 

死亡 SMR EMR 人年 

91.8 

263 

661 

1,381 

4,091 

8 

18 

21 

26 

31 

202.0 

158.5 

203.3 

184.1 

243.3 

3.71 

3.01 

7.30 

8.55 

19.43 

10,902 

21,642 

14,623 

13,898 

9,398 

計 104 198.2 7.31 70,464 

総ヒ素曝露量 

µg/ m3・年 

Enterline ら（1987） 

死亡 SMR EMR 人年 

424.5 

1.370.1 

2,955.0 

5,784.5 

11,412.0 

29,558.2 

57,375.0 

9 

15 

19 

21 

23 

13 

4 

136.4 

169.9 

184.0 

204.9 

221.0 

264.0 

338.5 

1.47 

3.95 

6.47 

9.29 

13.36 

22.96 

41.96 

16,277 

14,611 

13,394 

11,568 

9,423 

3,519 

672 

計 104 198.2 7.31 70,464 

EMR：過剰絶対肺がん死亡リスク×104 

 

Tacomaコホートの肺がん死亡リスク：絶対リスクモデルに基づく用量－反応関係の推定 

 用量－反応 モデル適合性とユニットリスク 

Intercept Potency χ
2（df） ｐ値 ユニットリスク 

Enterline と Marsh（1982） 
2.94×10

-4 

-O- 

4.15×10
-7

 

6.00×10
-7

 

0.546(3) 

5.419(4) 

0.91 

0.25 

4.68×10
-3

 

6.76×10
-3

 

Enterline ら（1987） 
2.52×10

-4 

-O- 

8.48×10
-8

 

1.13×10
-7

 

1.263(5) 

4.612(6) 

0.94 

0.60 

0.96×10
-3

 

1.28×10
-3

 

Intercept：コホートのバックグラウンドリスク推定、10,000人年あたりの過剰発がんで表す 

-O-：Interceptなしの回帰 

ユニットリスクは、生涯1µg/m3の曝露した1000人に対する過剰肺がん死亡 

 

Rönnskär製錬所製錬工の肺がんの死亡 

曝露濃度 中間値 全コホート 1940 年以前の雇用 1940 年以降の雇用 

mg/ m3・年 
µg/ m3･

年 
死亡 SMR EMR 死亡 SMR EMR 死亡 SMR EMR 

<0.25 

0.25-<1 

1-<5 

5-<15 

15-<50 

50-<100 

100+  

125 

625 

3,000 

10,000 

32,500 

75,000 

125,000 

14 

13 

17 

15 

29 

6 

12 

271 

360 

238 

338 

461 

728 

1137 

2.15 

3.85 

3.67 

7.50 

14.12 

24.87 

43.94 

3 

3 

6 

10 

27 

6 

12 

284 

603 

223 

285 

448 

728 

1137 

4.29 

11.88 

3.64 

5.89 

13.60 

24.87 

43.94 

11 

10 

11 

5 

2 

- 

- 

267 

319 

247 

537 

757 

- 

- 

1.88 

3.08 

3.68 

13.26 

26.46 

- 

- 

計 106 372 6.17 67 428 10.98 39 302.3 3.25 
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Rönnskärコホートの肺がん死亡リスク：絶対リスクモデルに基づく用量－反応の推定 

 用量－反応 モデル適合性とユニットリスク 

Intercept Potency χ
2（df） ｐ値 ユニットリスク 

1940 年以前の雇用 
4.04×10

-4 

-O- 

2.94×10
-8

 

4.05×10
-7

 

2.261(5) 

16.51(6) 

0.814 

0.011 

0.33×10
-3

 

0.46×10
-3

 

1940 年-1967 年の雇用 
1.93×10

-4 

-O- 

8.53×10
-8

 

1.51×10
-8

 

0.604(3) 

13.09(4) 

0.894 

0.011 
関連しない 

1.71×10
-3

 

計 
2.74×10

-4 

-O- 

3.43×10
-8

 

4.64×10
-8

 

1.223(5) 

37.44(6) 

0.941 

<0.001 

0.39×10
-3

 

適合しない 

ユニットリスクは、生涯1µg/m3の曝露した1000人に対する過剰肺がん死亡 

 

ユニットリスク推計値 

製錬工の群 

推定ユニットリスク 

研究 コホート 
プールした 

ユニットリスク 

Tacoma 1987 

Ronnskar 1989 

1940 年以前から就労 

1939 年以降に就労 

1.28×10
-3

 

 

0.46×10
-3

 

1.71×10
-3

 

1.28×10
-3 

 

0.89×10
-3

 

 

1.07 ×10
-3 

Tacoma 1987  

初期の推計に最新のデータを加えた 

Montana 1984 (U.S.EPA)  

1984年のU.S.EPA推計 

1.28×10
-3 

 

2.56×10
-3

 1.81×10
-3

 

Ronnskar 1989 

Tacoma 1987 

Montana 1984 (U.S.EPA) 

0.89×10
-3 

1.28×10
-3 

2.56×10
-3

 

1.43×10
-3

 

ユニットリスクは、生涯1µg/m3の曝露した1000人に対する過剰肺がん死亡 

 

VirenとSilvers（1999）は、カナダが解析したTacomaコホートの肺がんSMR（観察期間1940～76

年）とヒ素曝露量の用量－反応関係が非線形を示すという結果（Helath and Welfare Canada 1993）

について、労働者の初回雇用年との亣絡を検討している。初回雇用年が1940年以前と1940年以降のグ

ループに区分して解析したところ、1940年以前の初回雇用のグループでは非線形の用量－反応関係を

示した。ただし、これは1930～39年に初回雇用の労働者で肺がん死亡率が低いことに強く関連してい

るようであった。1940年以降に初回雇用のグループは、線形の用量－反応関係を示した。また、カナ

ダが用いた1940～76年の死亡データ（Enterlineら 1987）に、さらに10年間の死亡データを追加し

たデータ（Enterlineら 1995）を用いて解析した場合も同様の傾向であった。肺がんSMRは、統計モ

デルの種類と初回雇用年に強く関係していると考えられた。Tacomaコホートのユニットリスクは1～

2×10－3/(µg/m3)が現実的と考えられた。 
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   Tacoma 1940～76年 (Enterline et al.,1987のデータより) 

  χ
2（df） ｐ値 AIC Intercept Potency ユニット

リスク 

SMR  

Candian (β1β2β3) 

Linear(β1β2) 

Linear(1+β2) 

Null (β0) 

0.044(4) 

0.717(5) 

11.047(6) 

4.298(6) 

0.999 

0.982 

0.087 

0.637 

6.04 

4.75 

12.24 

6.15 

1 

1.681 

1 

9.58×10
-4

 

3.59×10
-5 

8.24×10
-5

 

14.67×10
-3 

0.59×10
-3 

1.28×10
-3 

 

EMR       

Candian (β1β2β3) 

Linear(β1β2) 

Linear(1+β2) 

Null (β0) 

0.016(4) 

1.263(5) 

4.612(6) 

16.259(6) 

0.999 

0.941 

0.599 

0.012 

6.02 

5.29 

6.45 

16.62 

0 

2.52×10
-4

 

0 

3.69×10
-7

 

0.85×10
-7 

1.13×10
-7

 

4.27×10
-3

 

0.98×10
-3 

1.31×10
-3

 

AIC：Akaike information criterion 

 

SMR χ
2（df） ｐ値 AIC Intercept Potency ユニット

リスク 

1940 以前からの雇用 

Candian (β1β2β3) 

Linear(β1β2) 

Linear(1+β2) 

Null (β0) 

8.13(4) 

11.28(5) 

16.86(6) 

15.68(6) 

0.087 

0.046 

<0.010 

0.016 

14.28 

15.72 

16.62 

19.89 

1 

1.43 

1 

2.71×10
-4

 

4.92×10
-5 

7.68×10
-5

 

4.28×10
-3 

0.76×10
-3 

不適合 

 

1940 以降の雇用      

Candian (β1β2β3) 

Linear(β1β2) 

Linear(1+β2) 

Null (β0) 

3.57(4) 

4.29(5) 

25.31(8) 

6.65(6) 

0.467 

0.509 

<0.001 

0.354 

10.16 

8.83 

24.54 

8.61 

1 

2.05 

1 

3.40×10
-3

 

5.49×10
-5 

1.89×10
-4

 

関連ない 

関連ない 

不適合 

 

 

EMR χ
2（df） ｐ値 AIC Intercept Potency ユニット

リスク 

1940 以前からの雇用 

Candian (β1β2β3) 

Linear(β1β2) 

Linear(1+β2) 

Null (β0) 

8.18(4) 

11.14(5) 

13.16(6) 

21.24(6) 

0.085 

0.049 

0.041 

0.002 

14.35 

15.03 

15.76 

24.90 

0 

2.69 

0 

3.05×10
-7

 

1.11×10
-7 

1.33×10
-7

 

3.62×10
-3 

1.29×10
-3 

1.54×10
-3 

 

1940 以降の雇用      

Candian (β1β2β3) 

Linear(β1β2) 

Linear(1+β2) 

Null (β0) 

3.40(4) 

4.56(5) 

16.48(6) 

14.41(6) 

0.493 

0.472 

0.011 

0.025 

9.80 

8.56 

17.01 

14.76 

0 

6.45 

0 

1.91×10
-6

 

1.49×10
-7 

2.70×10
-7

 

21.92×10
-3

 

1.73×10
-3

 

不適合 
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２－２ 発がん性以外の有害性 

（１） 定性評価 

a． 急性毒性 

急性影響に関する主要な知見を表 10にまとめた。 

急性中每事例は無機ヒ素化合物による場合が多い。一般に無機ヒ素化合物は每性が高く、有機

ヒ素化合物の每性は低く、また三価のヒ素は五価のヒ素より每性が強い。ヒ素はSH基を持つ心

筋内の乳酸脱水素酵素などの酵素と結合し、阻害することにより中每症状を呈する。 

吸入曝露による影響については、職業性曝露でのデータに基づいているが、曝露レベルと急性

影響の関係を示す報告はない。高濃度のヒ素化合物の粉塵や蒸気を吸入した場合、消化器症状と

して悪心、下痢、腹痛とともに中枢、末梢の神経障害がみられる(U.S. DHHS 1998)。 

高濃度の三酸化二ヒ素を吸入した場合、呼吸器への刺激性と腐食性のため、鼻粘膜刺激症状、

咳、呼吸困難が出現し、肺水腫をきたして死亡することがある（井上ら 1987）。国際化学物質

安全性カード（ICSC）（WHO/IPCS/ILO）では、三酸化二ヒ素に対し、「眼、皮膚、気道に対

して腐食性を示す。血液、心血管系、神経系、肝臓に影響を与えることがある。死に至ることが

ある。これらの影響は遅れて現われることがある。医学的な経過観察が必要である。」としてい

る。 

ヒ化水素への曝露により溶血作用がみられ、ヒトでの最小中每濃度(LOAEL）は325 µg/ m3と

考えられる（RTECS,1998）。 

英国健康安全局（Health and Safety Executive、HSE）（1986）は、呼吸刺激症状から無機

ヒ素化合物のNOAELを0.4～2mg/m3としている。EC(2000)、英国環境保健研究所（Institute for 

Environment and Health、IEH )（2000) 、欧州每性、生態每性及び環境に関する科学委員会（The 

Scientific Committee on Toxicity, Ecotoxicity and Environment、CSTEE）（2001）は、無機

ヒ素化合物のLOAELを0.1～1.0 mg/m3としている。 

経口曝露については、三酸化二ヒ素のヒト経口最小致死量は1,429µg/kg、亜ヒ酸ナトリウムの

ヒト(小児)経口最小致死量は2mg/kg、ヒト(小児)経口最小中每量は1mg/kgである（RTECS,1998）。 

ヒ素の経口曝露による急性中每症状としては、口腔、食道などの粘膜刺激症状が最初で、次に

焼けるような食道の疼痛や嚥下困難が起こり、数分から数時間に悪心、嘔吐、腹痛、下痢などの

腹部症状が出現する。重篤な場合は著明な腹痛、激しい嘔吐、水溶性下痢をきたし、脱水による

ショック、筋痙攣、心筋障害、腎障害が出現し、早い場合には24時間以内で死亡する。また、摂

取後2～3週ごろより末梢神経障害として著明な異常感覚を主徴とする多発神経炎が出現してく

る（井上ら 1987）。 

実験動物では、ヒ化水素を吸入曝露した知見がいくつかある。ヒ化水素を吸入曝露した場合の

每性は、主に溶血作用によるものである。また、マウスでは曝露に関連した脾臓重量の増大が認

められた。 

以上のことから、ヒ素の吸入曝露による急性每性は、高濃度のヒ素化合物の粉塵や蒸気を吸入

した場合に限られ、鼻粘膜、呼吸器の刺激症状を示す。 
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表 10 急性毒性に関する概要 

ヒトに関するデータ 

EnterlineとMarsh（1982）、Järupら（1989）、Lee-Feldstein（1986）などの労働者の高濃度曝

露の知見から、吸入急性曝露による死亡は100 mg/m3以上と見られる(U.S. DHHS 2007)。 

ヒ化水素の急性曝露症状は、頭痛、嘔吐、腹痛、溶血性貧血、ヘモグロビン尿、黄疸で、その結果

腎不全に至る（Levinskyら 1970；FowlerとWeissberg 1974）。 

ヒ化水素の急性中每は強く、ヒトでの最小中每濃度は3 ppm (9.3 mg-As/m3)で溶血反応、312 

µg-As/m3で血尿、最小致死濃度は25 ppm (78 mg-As/m3)・30分、300 ppm (934 mg-As/m3)・5分が報

告されている（RTECS 1998）。 

ヒ化水素の25～50ppm (78～156 mg-As/m3)の30分曝露で死に至る（BlackwellとRobins 1979)。 

 

動物実験データ 

吸入実験 

ヒ化水素の吸入LC50は、マウスで240mg-As/m3(10分)、ラットで375mg-As/m3(10分)であった

（Morgan 1992）。 

F344ラット、B6C3F1マウス、C57BL/6マウス、シリアンゴールデンハムスターにヒ化水素

78mg-As/m3を6時間曝露したところ、すべての種で死亡率が100％であった(Morganら 1992) 。 

マウスにヒ化水素の15～81mg-As/m3を1時間吸入曝露したところ、ヘマトクリット値は曝露濃度の

上昇と共に直線的に減尐し、その減尐は29mg-As/m3以上で有意であった。赤血球数もヘマトクリッ

ト値の減尐と共に減尐した(PetersonとBhattecharyya 1985)。 

雌雄のB6C3F1マウスに1.6、7.8、15 mg-As/m3（0.5、2.5、5 ppm)のヒ化水素を6時間吸入曝露し

た試験では、雌雄とも体重増加の変化は認められなかったが、すべての曝露群で雌雄とも曝露に関連

した脾臓の相対重量の増加が認められた。15 mg-As/m3に曝露した雌では、曝露から2日後に脾臓の肥

大が認められた(Blairら 1990b)。 

 

 

b． 慢性毒性 

慢性每性に関する主要な知見を表 11に示した。 

中每症状は多彩である。一般症状として脱力感、易疲労感、食欲減退、体重減尐、易刺激性、

消化器症状として悪心、下痢、腹痛がある。最も特異的所見は皮膚にみられ、接触皮膚炎、ヒ素

黒皮症と呼ばれる色素沈着、色素脱出、手掌足底の角化、皮膚潰瘍がある。次に特異的な所見は

末梢血管の炎症で、先端紫藍症、レイノー現象がみられ、台湾風土病として知られたblack foot 

disease（烏脚病）はヒ素による末梢血管の障害の結果と考えられる。その他、貧血、門脈性肝硬

変、腎障害がある。吸入曝露の場合、粘膜刺激症状がみられ、鼻中隔は炎症、びらん、壊死の結

果、穿孔をきたし、呼吸器に対する影響として慢性気管支炎が起こる。筋の萎縮、運動失調、上

下肢末端の知覚異常を伴う末梢神経障害や多発神経炎は急性中每では多く報告されているが、慢

性の吸入曝露では比較的尐ない（日本産業衛生学会 2000）。 

実験動物では、ヒ化水素を吸入曝露させた場合、ラットとマウスで1.6 mg/m3以上、シリアン

ゴールデンハムスターでは8.1mg/m3以上で、脾臓の腫大及び骨髄赤血球前駆体の僅かな抑制が報
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告されている。メトヘモグロビン血症が8.1mg/m3で観察されている。なお、Blairら（1990b)で、

ヒ化水素0.08 mg/m3以上の群の雌マウスで赤血球数低下、ヘモグロビン濃度低下、ヘマトクリッ

ト値低下が報告されているが、実験の再現性や認められた影響の臨床上の意義などの問題が指摘

されている。これらのことから、ヒ化水素の慢性吸入曝露によるLOAELは1.6 mg/m3とすること

が適切と判断された（WHO 2002）。 

 

 

表 11 慢性毒性に関する概要 

ヒトに関するデータ 

1950年以前の職業性高濃度長期ヒ素曝露により上気道の刺激、鼻中隔穿孔、結膜炎が見られる。

(Lundgren 1954；Pinto and McGill 1953) 

Blomら（1985）によれば、スウェーデンRönnskärの銅製錬作業者で、無機ヒ素化合物曝露群では

神経伝導速度（NCV）の異常な低値を示す作業者が有意に増加した。また、5つの末梢神経の平均NCV

も低値であったが有意ではなかった。なお、この作業場での無機ヒ素化合物の濃度は、1975年以降は

50µg/m3、1950年代から1975年の間は500µg/m3であった。 

無機ヒ素化合物に平均28年間曝露したスウェーデンRönnskärの銅製錬作業者を1982～87年の間追

跡した横断的研究で、神経伝道速度の低下を伴う末梢神経障害が認められている。また、定量されて

いないが、脳炎が高濃度曝露で発生している。なお、作業環境の気中ヒ素濃度の規制値から推定した

この作業場での無機ヒ素化合物の濃度は、1987年以降は30µg/m3、1975年以降は50µg/m3、1950年代

から1975年の間は500µg/m3であった(Lagerkvist and Zetterlund 1994)。 

無機ヒ素化合物に平均23年間曝露したスウェーデンRönnskärの銅製錬作業者47人で、対照群48人

に比べて、局所冷却後に指の血管攣縮傾向を示すレイノー現象の有症率が高かった。作業環境の気中

ヒ素濃度の規制値（1975年以降は50µg/m3、1975年以前は500µg/m3）から推定したこの研究期間の作

業者のヒ素摂取量は、300 µg/dayであった。(Lagerkvistら 1986)。血管攣縮傾向は夏季休暇中にも消

失しなかったことから、短期ではなく長期的曝露と関連していると考えられた。しかし、ヒ素曝露が

低減した数年後には血管攣縮傾向が退縮したようであった (Lagerkvistら 1988)。 

ヒ素を吸入した労働者で鼻粘膜及び咽喉粘膜の炎症が認められた。曝露濃度が不十分でNOAELを

特定できないが、100～1,000µg/m3でこれらの症状が現れたと考えられる(IdeとBullough 1988； 

Perryら 1948)。 

様々な職業でヒ素化合物に曝露したデンマークの労働者46人で軽い高血圧が報告されているが、曝

露量は定量されていない(JensenとHansen 1998)。 

亜ヒ酸ナトリウムを扱う工場の労働者の横断研究で、曝露濃度の高かった群（ヒ素平均濃度0.384

～1.034 mg-As/m3）では、曝露した皮膚で角質増多を伴う色素沈着や多発性疣贅が認められた。曝露

濃度の低かった群（ヒ素平均濃度0.078 mg-As/m3）では影響は尐なかったが、対照群に比べて色素沈

着角質（pigmentation keratosis）の発生率が高かった（Perryら 1948）。 

TokudomeとKuratsune（1976)は、大分県佐賀関の銅製錬作業者839人を1949～71年の間観察した

コホート研究で、心臓障害による死亡は7例であり、日本人男性の期待値14.9人に比べて小さく、心臓

障害との関連性はなかったとしている。 

Tsudaら（1990）によれば、宮崎県土呂久鉱山の周辺住民のコホート研究において、虚血性心疾患

のSMRは全体で2.14（95％CI: 1.00-4.37）、男性では1.48（95％CI: 0.40-4.35）、女性では3.19（95％
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CI: 1.09-8.22）であり、女性のほうがSMRが高かった。 

常俊（2000）によれば、宮崎県土呂久鉱山の周辺住民の慢性ヒ素中每患者のうち、約97％の患者で

皮膚疾患が認められた。 

Lubinら(2000)は、1957年以前に12ヶ月以上銅製錬に従事した白人男性労働者8,014人からなるコ

ホートで、1938年1月1日～1987年12月31日まで生存状態を追跡した。その結果、がん以外の呼吸器

疾患のSMRが156、肺気腫のSMRが173、診断名不明確の病態のSMRが226、外因性疾患のSMRが135

であった。 

 

動物実験データ 

吸入実験 

雌B6C3F1マウスに0、1.6、7.8、15.6 mg-As/m3（0、0.5、2.5、5ppm)のヒ化水素を6時間/日、14

日間吸入曝露した試験で、1.6 mg-As/m3以上の群に脾臓腫大、脾臓の髄外造血亢進及びヘモジデリン

沈着がみられた(Hongら 1989)。 

雌B6C3F1マウスに0、0.08、1.6、7.8 mg-As/m3（0、0.025、0.5、2.5ppm)のヒ化水素を6時間/日、

5日/週、12週間吸入曝露した試験で、0.08 mg-As/m3以上の群に脾臓腫大、脾臓の髄外造血亢進及び

ヘモジデリンの沈着がみられた(Hongら 1989)。 

雌雄のB6C3F1マウスに0、0.08、1.6、7.8 mg/m3（0、0.025、0.5、2.5ppm)のヒ化水素を6時間/日、

5日/週、5、15、90日間吸入曝露した試験で、曝露5日後から7.8 mg-As/m3群の雌雄ともに赤血球数、

ヘマトクリット、ヘモグロビン濃度の減尐、網状赤血球数の増加が認められた。また、曝露90日後の

2.5ppm群ではメトヘモグロビン濃度が高値であった(Blairら 1990a)。 

雌雄のB6C3F1マウスに0、0.08、1.6、7.8 mg-As/m3（0、0.025、0.5、2.5ppm)のヒ化水素を6時間

/日、5日/週、13週間吸入曝露した試験で、1.6 mg-As/m3以上の群の雄で、脾臓の相対重量増加、ヘモ

ジデリン沈着及び髄外造血がみられ、同様の所見は雌では7.8 mg-As/m3群にみられた。また、7.8 

mg-As/m3群の雌雄の肝臓では毛細胆管性胆汁うっ滞がみられ、雄では肝臓の相対重量が増加していた

(Blairら 1990b) 

雌雄のF344ラットに0、0.08、1.6、7.8 mg-As/m3（0、0.025、0.5、2.5 ppm)のヒ化水素を6時間/

日、5日/週、13週間吸入曝露した試験で、0.08 mg/m3以上の群の雌で、赤血球数低下、ヘモグロビン

濃度低下、ヘマトクリット値低下がみられた。1.6 mg/m3以上の群の雌雄で、脾臓の相対重量増加が

みられ、雄では赤血球数の低下、ヘモグロビン濃度及びヘマトクリット値の低下が観察された。7.8 

mg/m3群では、雌雄で血小板数増加、脾臓の腫大、ヘモジデリン沈着、髄外造血及び骨髄過形成がみ

られた (Blairら 1990b)。 

雌雄のシリアンゴールデンハムスターに0、1.6、7.8、15.6 mg-As /m3（0、0.5、2.5、5 ppm)のヒ

化水素を6時間/日、5日/週、28日間吸入曝露した試験で、7.8 mg-As/m3以上の群で、雌雄とも脾臓の

相対重量増加、ヘモジデリン沈着及び髄外造血、肝臓のヘモジデリン沈着がみられた(Blairら 1990b)。 
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c． 生殖発生毒性 

生殖発生每性に関する主要な知見を表 12にまとめた。 

吸収されたヒ素化合物は胎盤を通過し、胎児はヒ素に曝露される。 

スウェーデンの製錬作業者及び製錬所近隣に住む女性を対象とした研究では、妊娠中にヒ素化

合物に曝露された製錬作業者では、新生児の体重は減尐し、流産は増加し、多様な奇形が増加す

る。しかし、これらはヒ素曝露量の評価ならびにヒ素曝露と亣絡因子との鑑別ができていない。

また、ブルガリアで銅製錬所周辺の妊娠中每症の発生率増加や出生児の低体重が報告されている

が、他の要因が検討されていないか、あるいは曝露情報が欠如していた。 

実験動物では、マウスの三酸化二ヒ素の吸入曝露試験で、胎児体重の減尐及び骨化遅延、胎内

での発育遅滞、先天性の骨格奇形がみられていることから、無機ヒ素化合物が発生每性を有する

可能性が示唆される。 

最も低い濃度では、CFLPマウスに妊娠9～12日に三酸化二ヒ素を1日4時間吸入曝露させた実

験で、260 µg/m3（200 µg-As/m3）群で胎児の体重低下が認められている（Nagymajtényiら 1985）。 

 

 

表 12 生殖発生毒性に関する概要 

ヒトに関するデータ 

BeckmanとNordstrom（1982）は、スウェーデン北部のRönnskärの銅精練所に1978年時点で勤務

していた男性労働者の妻の妊娠結果を調査した報告で、父親の曝露は先天奇形とは関連がなく、死産・

自然流産は非曝露の父親と有意差があった報告した。 

Nordströmら（1978）によれば、スウェーデン北部のRönnskärの銅製錬所で1975～76年の2年間

勤務していた女性から生まれた子と、その他の4つの地域（そのうち2地域は製錬所に近く、2地域は

製錬所から遠い）で生まれた子の出生時体重を比較した。また、製錬所から遠隔のUmeå地域の病院

で生まれた子を対照群とした。製錬所労働者及び製錬所に近い2地域に住む女性から生まれた子の平均

出生時体重は、Umeå地域及び製錬所から遠い2地域で生まれた子に比べて有意に低かった。 

Nordströmら（1979）によれば、スウェーデン北部Rönnskärの銅製錬所の女性労働者から生まれ

た子の先天性奇形の発生率を調査したところ、妊娠中に勤務していた場合は5.8％であり、妊娠中に勤

務していなかった場合の2.2％に対し有意差が認められた（p<0.05）。多発奇形の発生率では、妊娠中

に勤務していた場合は1.7%で、スウェーデン北部地域での発生率0.46％に比べて4倍であった。 

Tabacovaら（1994a）によれば、銅製錬所から約2kmに位置するブルガリアのSrednogorieにおけ

る妊娠中每症の5年間の発症率を調べたところ、Srednogorieにおける発症率はブルガリア全体の発症

率の3倍以上であった。ただし、妊娠中每症に関連する他の要因や曝露に関する情報が欠如している。

また、Srednogorieの妊娠合併症のある妊婦65例を含む尿中ヒ素濃度の測定結果では、2.2～62.9µg/L

の範囲で、文献の5～50µg/Lに比べてやや高いとしているものの、有意差があるとは考えにくい。 

Tabacovaら（1994b）によれば、母及び出生児のペアを銅製錬所から約2kmに位置するブルガリア

のSrednogorie（製錬所地域）から34組、産業からの曝露のない地域（非製錬所地域）から15組を選

定し調査を行った。製錬所地域の出生児の体重は3,012 gで、非製錬所地域の3,193 gに比べて低かっ

た。製錬所地域の胎盤のヒ素濃度の0.023±0.021mg/kg（平均値±標準偏差）は非製錬所地域のそれ

らの0.007±0.004mg/kgよりも有意に高く、ヒ素濃度の変動は喫煙や職業曝露との関連が見られたと

している。しかし、この有意差は製錬所地域の範囲が0.001～0.092 mg/kgと一部高い値を示すものが
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含まれていたためと思われる。カドミウムの濃度も製錬所地域のほうが高濃度であったが、非製錬所

地域との差は有意ではなかった。鉛の濃度は、2つの地域間で差は見られなかった。なお、製錬所地域

内3箇所の環境中ヒ素濃度は、降下粉じんで0.047～0.370 µg/m3、土壌で8,500～120,400 µg/m3であっ

た。 

Ihrigら（1998）は、ヒ素系殺虫剤の製造工場と死産との関係を調査するため、米国テキサス州の病

院で症例対照研究を行った。ヒ素の大気中濃度で分類した3つのグループで、ヒ素濃度上昇に伴って死

産のリスクが増加する傾向が見られたが、有意ではなかった。高曝露グループでは死産数が有意に増

加した。また、人種別に見るとヒスパニック系の高曝露グループ（＞100ng/m3）のみで有意な影響が

認められた。ただし、高曝露群（＞100 ng/m3）の曝露濃度の推定方法が適切でないと考えられる。 

 

 

動物実験データ 

吸入実験 

妊娠したCFLPマウスに三酸化二ヒ素を0、0.20、2.2、21.6mg-As/m3の濃度で妊娠9～12日まで4時

間/日、吸入曝露し、妊娠18日に帝王切開した実験では、0.20mg-As/m3群及び2.2mg-As/m3群では胎

児体重の低値(それぞれ3.7%、9.9%)がみられた。21.6mg-As/m3群では発生每性(胎児体重の低値、胸

骨及び四肢の骨化遅延)及び肝細胞の染色体異常がみられた(Nagymajtényiら 1985)。 

雌SDラットに0、0.2、2、7mg-As/m3の三酸化二ヒ素を、亣配前14日間及び亣配期間を通して妊娠

19日まで、6時間/日、全身吸入曝露し、妊娠20日に帝王切開した試験で、すべての群で母動物の生殖

機能への影響(亣尾率、受胎率、黄体数、着床数)及び胎児への影響(吸収胚・胎児数、胎児体重、外表

異常、内臓異常、骨格異常)はみられなかった(Holsonら 1999)。 

妊娠した雌Swissマウスと雌F344ラットに0、0.025、0.5、2.5ppm(0、0.08、1.6、7.8 mg-As/m3)

のヒ化水素を妊娠6～15日まで6時間/日、吸入曝露し、マウスは妊娠17日、ラットは妊娠20日に帝王

切開した試験で、7.8 mg-As/m3群の親ラット及び親マウスに脾臓腫大が観察されたが、発生每性はみ

られなかった(Morrisseyら 1990)。 
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（２） 定量評価 

国際機関等による定量的リスク評価の結果を表 13にまとめた。 

ヒトでの非発がん影響では、欧州委員会ヒ素・カドミウム・ニッケル化合物ワーキンググルー

プ（EC 2000）が、無機ヒ素化合物50µg/m3を吸入した労働者における末梢神経障害（Blomら 

1985；LagerkvistとZtterlund 1994）、また三酸化二ヒ素粉塵50～500µg/m3を吸入した労働者

でレイノー現象が認められることから、非がん影響のLOAELを50µg/m3と判断し、非発がん影響

のLimit valueを100ng/m3と算出している。 

また、Cal/EPA（2008）が、ヒ素を含む飲料水を摂取した子供の疫学研究（Wassermanら 2004 ; 

Tsaiら 2003）から、知的機能の低下や神経行動発達への悪影響に関するLOAEL 2.27µg/Lを用

いて、吸入曝露に相当する濃度に換算して無機ヒ素化合物の慢性REL 15 ng-As/m3を設定してい

る。 

動物での非発がん影響は、U.S.EPA（1994）が、ヒ化水素の吸入による非がん影響の中で最も

低い濃度で認められたマウス、ラット、シリアンゴールデンハムスターでの溶血反応や赤血球形

態異常の増加、脾臓重量の増加をエンドポイントとしてReference concentration (RfC)を設定し

ている。Hongら（1989）、Blairら（1990a；1990b）の13週間の吸入曝露実験の結果から、こ

れらの影響のNOAELを0.08mg/m3と判断して、ヒ化水素のRfCを50ng /m3と算出した。ヒ化水

素以外の無機ヒ素化合物のRfCは設定されていない。 

Cal/EPA（2000）は、CFLPマウスに妊娠9～12日に三酸化二ヒ素を1日4時間吸入曝露させた

実験（Nagymajtényiら 1985）で、胎児の体重低下が認められた260µg/m3（200µg-As/m3）を

LOAELと判断し、無機ヒ素化合物の慢性RELを30ng As/m3と設定している。 

 

 

表 13 国際機関等の定量的リスク評価の概要 

欧州委員会ヒ素・カドミウム・ニッケル化合物ワーキンググループ（EC 2000）は、EUにおける環

境大気中濃度の基準設定を目的に吸入曝露による健康リスク評価を行った。ヒ素の非がん影響として

最も低い濃度で認められたのは、無機ヒ素化合物50µg/m3を吸入した労働者における末梢神経障害

（Blomら 1985；LagerkvistとZtterlund 1994）、また三酸化二ヒ素粉塵50～500µg/m3を吸入した労

働者でレイノー現象（寒冷試験での血管収縮の増加）が認められることから、非がん影響のLOAEL

を50µg/m3と判断した。このLOAEL値は労働者のデータであることから連続曝露への補正5（8/24×

225/365）、考えられる不確実性としてLOAELからNOAELを求めることに対して不確実係数10、一

般集団には高感受性の人が存在することに対して不確実係数10を適用した。50µg/m3を合計係数500

で除して100ng/m3を算出し、非発がん影響のLimit valueとした。 

なお、別途発がん影響から算出したLimit valueは4～13ng/m3であり、その濃度水準であれば非が

ん影響を十分に予防できると判断して、ヒ素のLimit valueとしては発がん影響から算出した値を選択

した。 

U.S.EPA（1994）は、ヒ化水素の吸入による非がん影響の中で最も低い濃度で認められたマウス、

ラット、シリアンゴールデンハムスターでの溶血反応や赤血球形態異常の増加、脾臓重量の増加をエ

ンドポイントとしてReference concentration (RfC)を設定している。Hongら（1989）、Blairら
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（1990a；1990b）の13週間の吸入曝露実験の結果から、これらの影響のNOAELを0.08mg/m3と判断

した。このNOAEL値に対して連続曝露への補正（5/7×6/24）、また考えられる不確実性として人の

個体差に対して不確実係数10、種差に対して3、実験期間が13週間であり慢性影響を観察するには短

いこと及びデータ不足に対して10として不確実係数の合計300を適用して、ヒ化水素のRfCを50ng/m3

と算出した。ヒ化水素以外の無機ヒ素化合物のRfCは設定されていない。 

なお、WHOのConcise International Chemical Assessment Document (CICAD)47（WHO 2002）

においても、同様の評価からヒ化水素のGuidance valueを50ng/m3と算出している。 

Cal/EPA（2000）は、無機ヒ素化合物の吸入による非がん影響についてChronic reference exposure 

level（慢性REL）を設定している。人については職業曝露による影響報告があるが、他の物質へも同

時に曝露している可能性が亣絡として考えられる。動物実験では免疫低下、発育不全、神経系及び肺

の組織学的及び生化学的影響が認められ、これらは人でも同様に認められている。最も低い濃度では、

CFLPマウスに妊娠9～12日に三酸化二ヒ素を1日4時間吸入曝露させた実験で、胎内での発育遅滞、先

天性の骨格奇形が認められ（Nagymajtényiら 1985）、胎児の体重低下が認められた260µg/m3

（200µg-As/m3）をLOAELと判断した。このLOAEL値に対して連続曝露への補正（4/24）、また考

えられる不確実性としてLOAELからNOAELを求めることに対して10、人の個体差に対して不確実係

数10、種差に対して10として不確実係数の合計1,000を適用して、慢性RELを30ng As/m3と設定した。 

Cal/EPA（2008）は、無機ヒ素化合物の吸入による非がん影響についてChronic reference exposure 

level（慢性REL）を設定している。大人及び子供のそれぞれについて検討を行い、ヒ素を含む飲料水

を9.5～10.5年間摂取した子供（10歳児、201人）を対象とした疫学研究（Wassermanら 2004 ; Tsai

ら 2003）で認められた知的機能の低下や神経行動発達への悪影響に関するLOAEL 2.27µg/L (摂取量

として2.3 µg/日)をもとに算出した慢性REL 15 ng-As/m3 が最も低いことから、この値を慢性RELと

して設定した。慢性RELの算出にあたっては、10歳男児の呼吸量9.9 m3/日、吸入した場合の吸収率を

50％とすると、LOAEL 2.27 µg/Lは吸入曝露では0.46 µg/m3と換算される。このLOAEL値について

考えられる不確実性として、LOAELからNOAELを求めることに対して不確実係数3、対象が10歳児

のみであることから個体差に対して不確実係数10、合計30を適用して15 ng-As/m3と算出された。 
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３． 曝露評価 

（１） 大気中のヒ素の起源 

自然起源のヒ素は150種類以上の鉱物に主要成分として含まれており（Budadariら 2001；

Carapella 1992）、そのうち約60％がヒ酸塩、20％が硫化物、残りの20％がヒ化物、亜ヒ酸塩、

酸化物、ヒ素元素として存在する（Onishi 1969）。地殻中のヒ素の構成比は約3.4ppmであるが

（Wedepohl 1991）、鉱床が存在する地域の土壌中のヒ素の濃度は数mg/kgから100mg/kg以上と

大きくばらついている（U.S.DHHS 2007）。 

大気中には、世界全体で自然起源、人為起源をあわせて31,000 t/年（Walshら 1979）ないし

36,000 t/年（Nakamuraら 1990）のヒ素が放出されていると推定されている。また、1983年の

ヒ素の大気中への放出は、人為起源が12,000t/年～25,600t/年（中央値18,800t/年）、自然起源が

1,100t/年～23,500t/年と推定されている（NriaguとPacyna 1988；Pacynaら 1995）。一方、自

然起源が45,480 t/年で、人為起源が28,060t/年と、約60％を自然起源が占めるとする見積もりも

ある（ChilversとPeterson 1987）。自然起源では土壌の巻き上げや火山活動が主要な起源であ

るが（U.S.DHHS 2007）、環境中では微生物がヒ素をメチル化したり、ヒ化水素に還元するこ

とによって揮発性のヒ素化合物を生成しており、これらのヒ素化合物も揮発して大気中のヒ素の

起源となる（Schroederら 1987；TamakiとFrankenberger 1992）。ヒ素はまた海水や植物中

にも含まれており、海塩粒子の巻上げや森林火災によっても大気中に放出される（U.S.DHHS 

2007）。人為起源では、主に金属製錬、化石燃料の燃焼、廃棄物焼却など、高温で行われる人間

活動によって大気中にヒ素が放出される。また、有機ヒ素系農薬の散布も人為起源のヒ素の大気

への供給源となっていた。さらに、木材の防腐剤として使用されていたヒ素が建築廃棄物の焼却

に伴って大気中に放出される可能性が懸念されている（新エネルギー･産業技術総合開発機構 

2007）。 

化学物質排出把握管理促進法（PRTR法）での報告・推計によれば、わが国では2008年度には

総計で5.3tのヒ素の大気へ排出が届け出られ（経済産業省・環境省 2010a）、また届出対象外の

発生源では石炭火力発電などから0.5tのヒ素が大気中に放出されたと推定されており（経済産業

省・環境省 2010b）、あわせて5.8tのヒ素が放出されたと考えられる。業種別では非鉄金属が届

出排出量の99％以上を占めており、さらに窯業・土石製品製造業、化学工業、一般廃棄物処理業

（ごみ処分業に限る）、電気機械器具製造業で年間1kg以上のヒ素が大気中に排出されている（表 

14）（経済産業省・環境省 2010a）。 

一部は揮発性の有機ヒ素化合物の形でも放出されるが、大気中に放出されるヒ素の大部分が三

価ヒ素で、約1µmの粒子状物質として放出される（Pacyna 1987）。PRTR調査で非鉄金属製造

業から多量のヒ素の排出が報告されているが（表 14）、非鉄金属の製錬工程から排出される粉

じん中のヒ素は主に三酸化二ヒ素である（ChengとFocht 1979）。 

大気中のヒ素も89～98.6％が粒子に吸着された形で存在している（Matschullat 2000）。米国

の都市大気のエアロゾル中では75％（Rabanoら 1989）、中国の都市大気のエアロゾル中では

65％のヒ素が<2.5µmの微粒子に吸着されていた（Waldmanら 1991）。ロシアのエアロゾルで

は68％のヒ素が<1µmの微粒子に存在していた（Kelleyら 1995）。 
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環境大気中のヒ素は主に亜ヒ酸とその塩、あるいはヒ酸とその塩の化学形態であり、メチル化

されたヒ素化合物は尐ない（U.S. EPA 1984）。発生源地域の大気中のヒ素は大部分が三価の無

機ヒ素化合物であるが、都市及び田園地帯の大気ではヒ素の約20％をメチルアルシン類が占める

とする報告もある（JhonsonとBraman 1975）。また、現在わが国では無機及び有機ヒ素系農薬

は登録されていないが、有機ヒ素系農薬の散布地域では、ヒ素の使用量の尐ない時期の有機態ヒ

素の割合は15％程度に過ぎなかったが、時には大気中のヒ素の約半分を有機態が占めると報告さ

れている（AttrepとAnirudhan 1977）。しかし、三価のヒ素やメチルヒ素化合物は大気中では

五価のヒ素化合物に酸化され、通常の大気中のヒ素は三価と五価の混合物として存在している

（U.S. EPA 1984；ScudlarkとChurch 1988）。また、2.5µm以下の微細なエアロゾル中でも、

2.5µm以上のエアロゾル中でも、三価と五価のヒ素がほぼ等量存在している（Rabanoら 1989）。 

大気中のヒ素は降下によって除去され、その速度は粒子サイズや気象条件によって左右される

が（U.S. EPA 1984）、全体で30,000～50,000 t/年（Walshら 1979）、あるいは陸地と海洋に

それぞれ24,000 t/年及び9,000 t/年と見積もられている（Nakamuraら 1990）。また、放出量と

降下量から大気中のヒ素の滞留時間は9日（Walshら 1979）あるいは7～9日と見積もられており、

その間に数千km移動する可能性があるとされている（U.S. EPA 1984；Pacyna 1987）。 

 

表 14 我が国の業種別の大気へのヒ素及びその無機化合物の排出量（t/年） 

 

化学工業 0.012 

窯業・土石製品製造業 0.029 

非鉄金属製造業 5.250 

電気機械器具製造業 0.001 

一般廃棄物処理業（ごみ処分業に限る） 0.005 

      ＊PRTR 制度に基づく 2008 年度実績 

 

（２） 大気モニタリング 

大気中のヒ素については、国設大気測定網の浮遊粒子状物質中の分析によって大気中の無機ヒ

素化合物の濃度が継続的に調査されてきた(環境庁大気保全局 1994)。1976年度の8地点から順次

調査地点が拡大され、1981年度からは15地点で調査されるようになり、1996年度まで継続され

た。各地点において最高濃度を記録した年度は調査の開始時期によって異なる。1976年度から調

査されてきた地点では1976年度に最高濃度を記録した地点もあるが、大部分の地点では1979年

から1986年にかけて最高濃度を記録している。発生源から遠い地点では相対的に最高濃度の時期

が後ろにずれる傾向が見られるが、全体として1980年代後半から低下傾向を示している。1996

年度までの調査における最高濃度は1981年度に新潟国設測定局で26 ng/m3が記録されている。 

1997年度からは改正大気汚染防止法に基づき、地方公共団体による有害大気汚染物質の大気環

境モニタリングが開始され、この中でヒ素及びその化合物の大気濃度のモニタリングが行われて

いる。毎年、約230～350地点で、約1,400～3,900検体が分析されている(環境省水･大気環境局 

2009)。各測定地点の年間平均濃度の全国平均は、過去10年間1.6～2.2 ng/m3の間にあり、経年

的な変化はほとんど見られていない（表 15）。継続調査地点のモニタリング結果を見ても、明

確な濃度の変化は認められない（図 3）。 
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有害大気汚染物質モニタリング調査では、調査地点を一般環境、発生源周辺及び沿道の3つに

分類している。2008年度の調査結果によれば、一般環境では平均で1.3 ng/m3（221地点：0.14

～8.8 ng/m3）、発生源周辺（注１）では平均で2.6 ng/m3（66地点：0.26～30 ng/m3）、また沿

道では平均で1.5 ng/m3（47地点：0.30～9.6 ng/m3）であり、平均値は一般環境や沿道に比べて

発生源周辺で高い（表 16）。濃度別の地点数の頻度分布を見ると、発生源周辺と沿道の測定地

点の中に他と比べて特に高濃度を示す地点が多い（図 4）。平均濃度が10 ng/m3を超えた3地点

はすべて発生源周辺の測定局である。 

 

（注１）測定対象物質のいずれかを製造･使用等している工場･事業場の周辺で行われたモニタリン

グ結果である。必ずしも、ヒ素を製造･使用等している工場･事業場の周辺とは限らない。 

 

 

表 15 ヒ素及びその化合物の有害大気汚染物質モニタリング調査結果の経年変化 

調査年度 地点数 検体数 
平均濃度 
（ng/m3） 

最小濃度 
（ng/m3） 

最大濃度 
（ng/m3） 

1997 231 1,440 2.0 0.050 18 

1998 264 2,736 2.2 0.22 34 

1999 266 2,876 1.6 0.10 17 

2000 287 3,069 2.0 0.061 10 

2001 289 3,147 1.8 0.12 20 

2002 303 3,356 1.7 0.18 39 

2003 309 3,512 1.7 0.17 40 

2004 308 3,489 1.8 0.22 15 

2005 343 3,890 1.9 0.23 18 

2006 349 3,866 2.2 0.14 70 

2007 344 3,867 1.9 0.14 31 

2008 344 3,712 1.6 0.14 30 
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図 3 有害大気汚染物質モニタリング調査の継続測定地点における 

ヒ素及びその化合物の年平均濃度の推移 
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表 16 地点分類別のヒ素及びその化合物の有害大気汚染物質モニタリング調査結果 

（2008 年度） 

測定局区分 地点数 
平均濃度 
（ng/m3） 

最小濃度 
（ng/m3） 

最大濃度 
（ng/m3） 

全地区 344 1.6 0.14 30.0 

一般環境 221 1.3 0.14 8.8 

発生源周辺 66 2.6 0.26 30.0 

沿 道 47 1.5 0.30 9.6 
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図 4 2008 年度のヒ素に係る有害大気汚染モニタリング調査結果（濃度分布） 

 



 

- 53 - 

 

（３） 発生源周辺 

2008年度の有害大気汚染モニタリング調査結果では、発生源周辺の測定地点の年平均濃度の最

大値は30.0 ng/m3であった(表 16、環境省水･大気環境局 2009)。この地点は非鉄金属の製錬所

の周辺の測定地点である。これまでの年平均濃度の最大値は、別の非鉄金属製錬所周辺の測定地

点における2006年度の70 ng/m3であるが、同地点の年平均濃度は、2008年度には2 ng/m3にまで

低下している。2008年度の有害大気汚染モニタリング調査と2008年のPRTR調査結果を重ね合わ

せると、10 ng/m3以上の年平均濃度が検出された3地点（いずれも「発生源周辺」に分類）の周

辺にはそれぞれ、年間0.5t以上のヒ素の大気への放出を届け出ている事業所が存在している。全

国・全業種での大気への排出届出量の経年変化を見ると、2001年から2004年までは年間10t前後

であったものが、2008年には同5.3tとなっている。（経済産業省・環境省 2010a）。 

なお、環境省及び地方公共団体が1993～2008年度に実施した調査結果を集計したところ、事

業場敷地内（注2）の大気中濃度は、15地点の幾何平均で6.1 ng/m3であり、有害大気汚染物質モ

ニタリング調査の発生源周辺に比べ、若干高い値を示している。 

諸外国の大気中のヒ素の測定結果として、都市・工業地域の大気中のヒ素濃度は3～200 ng/m3

と報告されており(WHO 2001)、わが国での検出状況も概ねこの範囲に入っている。 

 

（注2）ヒ素及びその化合物を製造･使用等している工場・事業場敷地内の敷地境界付近で行われた

測定結果であり、年平均値ではなく24時間平均値である。 

 

 

（４） ヒ素の曝露評価 

大気中のヒ素の曝露は、ほとんどは呼吸に伴って起こると考えられる。有害大気汚染物質モニ

タリング調査結果に基づいて、呼吸量を大人15m3、子供6m3として、大気の呼吸に伴う吸入量を

算定すると、一般環境での平均値に対して大人20 ng/日、子供7.8ng/日、発生源を含めた最大値

として大人450ng/日、子供180ng/日と計算される。体重を大人50kg、子供10kgとすると、体重

あたりの曝露量は、一般環境での平均値に対して大人 0.39 ng/kg・日、子供 0.78 ng/kg・日、

発生源周辺を含めた最大値として大人9.0 ng/kg・日、子供18 ng/kg・日と計算される（表 17）。 

 

 

表 17 大気からの肺へのヒ素の吸入量の算定（ng/kg・日） 

 
大 人 子 供 

平均値 最大値 平均値 最大値 

一般環境 0.39 2.6 0.78 5.3 

発生源周辺 0.78 9.0 1.6 18 

 

 

ヒ素は海藻類や魚介類に多く含まれており、わが国ではこれらの食品を多量に摂取するため、

食事からの摂取量が多く、諸外国に比べても多くのヒ素を摂取している。日本人のヒ素の摂取量

は個人差が大きく、総ヒ素量で平均195 µg/日（15.8～1,039 µg/日）のヒ素を摂取している。し
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かし、食事から摂取するヒ素の化学形態は、アルセノベタイン約76％、ジメチルアルシン酸約6％、

モノメチルアルシン酸約1％と有機ヒ素化合物が多く、無機ヒ素化合物は約17％であった。この

比率から、無機ヒ素化合物の平均摂取量は33.7 µg/日（8.34～101 µg/日、男性51.4 µg/日、女性

25.4 µg/日）と計算されている(Yamauchiら 1992)。 

わが国では水道水中のヒ素の水質基準が0.01 mg/Lと定められており、飲料水の摂取量を2 L/

日とすると、飲料水経由のヒ素の摂取量は20 µg/日以下となる。上水道に関しては、水道水質基

準に適合しない水道水は供給されないが、地下水については、都道府県等が実施した概況調査の

結果では約2％の井戸で地下水環境基準を上回るヒ素が検出されている。基準を超過した井戸で

は飲用指導等の対策が行われているが、仮に地下水環境基準を超える地下水を飲用したとすると、

飲料水から20 µg/日を超えるヒ素を摂取することが考えられる。2008年度に都道府県等が行った

地下水調査において地下水から検出されたヒ素の最大値は0.44 mg/Lであり(環境省水・大気環境

局 2009)、仮にこの濃度の地下水を飲用した場合には、880 µg/日のヒ素を摂取することになる。 

たばこには、ヒ素系農薬が使われていた時は最高52µg/g のヒ素が含まれていたが、使用禁止

後は3 µg/gまで低下し（Krausら 2000）、1本あたりの平均含有量は1.5 µgである（US.EPA 1998）。

たばこの主流煙には1本あたり0～1.4 µgが（Smithら 1997）、副流煙には1本あたり0.015～0.023 

µg（平均0.018 µg）のヒ素が含まれている（LandsbergerとWu 1995）。また、ハウスダスト中

のヒ素のバックグラウンド濃度として、ドイツの調査で2.1 µg/g（U.S.DHHS 2007）、カナダの

調査で7.3 µg/g（ButteとHeinzow 2002）という値が報告されているが、汚染地区のハウスダス

ト中のヒ素濃度としては、12.6 µg/g（2.6～57 µg/g）及び10.8 µg/g（1.0～49 µg/g）（Wolzら 2003）、

10.8 µg/g（1.0～172 µg/g）（Tsujiら 2005）という高い値が報告されている。 
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４． 総合評価 

近年、環境大気中の汚染物質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、今後の見解を待つべき課題が尐なくない。中央環境審議会大

気環境部会健康リスク総合専門委員会では、このことを十分認識しつつ、現段階のヒ素及びその化合物

の健康影響に関する知見から、現時点における人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。 

なお、ヒ素化合物は大気中では多くが無機態で存在し、大気から体内への曝露については主に無機

ヒ素化合物によるものであることから、ヒ素及びその化合物のうち無機ヒ素化合物の曝露による健康

リスク評価を行った。 

（１） 代謝及び体内動態について 

環境大気中に存在する無機ヒ素化合物は、その多くが主に大気中に浮遊する微粒子に吸着され

た形で存在しており、呼吸にともなって気道を経由して吸収される。気道からの吸収量は主に粒

子径と溶解度に依存するが、74Asを添加したタバコを喫煙したボランティアの肺における放尃活

性のクリアランスは二相性であり、75％が2日、残り25％が10日の半減期であった。 

ヒトの体内では無機ヒ素化合物は、肝臓のAS3MTなどの酵素によってメチル化され、MMAV

及びDMAVなどの代謝物となって尿中に排泄される。また、近年では3価ヒ素－グルタチオン複

合体の形成を介したメチル化機構も報告されている。なお、DMAIIIのさらなる還元代謝によりヒ

素ラジカルなどのフリーラジカルの生成が報告されている。これらの多様な中間代謝物は生体へ

の有害性が指摘されている。 

 

（２） 種差・個体差について 

無機ヒ素化合物はヒトやマウス及びハムスターなどにおいて血液から速やかに消失し、尿中に

排泄されるが、ラットでは赤血球に蓄積されるため、体内に長く留まる。また、ヒト、マウス、

ラット及びハムスターなどは肝臓にヒ素メチル化転移酵素が存在しているが、マーモセット、チ

ンパンジー及びモルモットではこのヒ素メチル化転移酵素が欠損しており、その代謝経路及び代

謝酵素の種類には種差が認められる。実験動物におけるメチル化はヒトに比べて効率的であり、

またマウスへの無機ヒ素化合物投与実験によれば生物学的半減期はヒトより短く、ヒトのヒ素メ

チル化代謝能は実験動物と比較して低い。 

ヒトでは、3価ヒ素メチル化転移酵素（AS3MT）などに遺伝子多型が知られており、メチル化

代謝能には個人差が存在すると考えられている。 
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（３） 発がん性について 

（３-１）発がん性の有無について 

無機ヒ素化合物の曝露については、以下の理由により、ヒトへの発がん性の明らかな証拠があ

る。なお、無機ヒ素化合物の吸入曝露については、ヒトの肺への発がん性の明らかな証拠がある。 

 

・ 高濃度の無機ヒ素化合物を含む粉塵に曝露した労働者集団で肺がんの過剰死亡が認められて

いる。また、無機ヒ素化合物を含む治療薬を投与された患者群、無機ヒ素化合物を高濃度に含

む飲料水を飲んだ住民で、膀胱、肺、皮膚がんの過剰死亡が認められ、疫学的証拠は十分にあ

ること。 

・ 動物実験で、無機ヒ素化合物の生体内代謝物であるDMAVの経口投与で発がん性を示す十分な

証拠があること。 

・ 動物実験及びin vitro実験において、無機ヒ素化合物の生体内代謝中間体であるメチルヒ素化合

物は強力な遺伝子障害作用のみならず遺伝子発現障害作用を有すること。 

 

（３-２）閾値の有無について 

無機ヒ素化合物については、以下の理由のとおり、遺伝子障害性を示す証拠がある一方で、遺

伝子の変異を伴わない遺伝子発現調節異常を示す証拠も存在しており、これらの科学的知見から

閾値の有無について明確な結論を下すことは現段階では困難である。しかしながら、発がん性を

有することは明らかであり、遺伝子障害性を有することを示す多くの科学的証拠が得られている

現状を踏まえれば、リスク評価に当たって、無機ヒ素化合物の吸入曝露による発がん性には閾値

がないと仮定して算出するのが妥当である。 

 

・ 職業曝露を受けた労働者において、十分とは言えないものの、遺伝子障害性が認められている

こと。また、動物実験及びin vitro 実験において遺伝子障害性が報告されていることから、発

がん性に閾値が存在しない可能性があること。 

・ 動物実験及びin vitro 実験において、無機ヒ素化合物及びその代謝物のタンパク質への結合に

よる生体機能調節、酸化ストレスの誘発などの影響による発がんメカニズムの存在が示唆され

ており、発がん曝露量に閾値が存在する可能性もあるものの、閾値を明確に示す証拠は十分得

られていないこと。 
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（４） 発がん性以外の有害性について 

急性每性については、ヒトが高濃度のヒ素化合物の粉塵や蒸気を吸入した場合、消化器症状、

中枢・末梢神経障害、鼻粘膜や呼吸器の刺激症状を示すことが報告されている。また、ヒ化水素

への曝露では溶血作用が認められている。一方、実験動物への吸入曝露としてはヒ化水素の報告

があり、溶血作用が報告されている。 

慢性每性については、鼻及び呼吸器の粘膜刺激症状がみられ、呼吸器への影響として慢性気管

支炎が起こる。実験動物への吸入曝露の影響はヒ化水素の報告があり、ラット、マウス、ハムス

ターで脾臓の肥大及び血液每性が報告されている。 

生殖発生每性については、ヒトについては妊娠中に曝露した銅製錬所労働者の研究が報告され

ているが、用量－反応関係が認められておらず証拠は限定的と言える。実験動物では、吸入曝露

したマウス1系統で発生每性が報告されており、無機ヒ素化合物が発生每性を有する可能性が示

唆される。 

 

（５） 用量―反応アセスメントについて 

無機ヒ素化合物に係る発がん性については、銅製錬所等の労働者を対象とした多数の疫学研究

において吸入曝露によって様々な臓器のがん死亡が報告されている。中でも肺がんによる死亡に

ついてはコホート研究において用量－反応関係を示す十分なデータがあることから、ヒトの定量

的データに基づいた用量－反応アセスメントを行うことが可能である。具体的には、米国ワシン

トン州Tacomaの銅製錬所、米国モンタナ州Anacondaの銅製錬所、スウェーデンRönnskärの銅

製錬所の3つのコホート研究に関する文献から、新しい曝露推定値を用いて用量－反応関係を評

価したLubinら(2000)やVirenとSilvers(1994)の定量的データが相当の確度を有すると判断でき

ることなどから、当該知見を用いて用量－反応アセスメントを行うこととした。なお、職業曝露

以外についても、製錬所近隣地域等におけるいくつかの研究でがん死亡リスクの増加が示唆され

たものの、用量－反応アセスメントに用いる知見としてはいずれも不十分であった。 

一方、発がん性以外の有害性については、ヒ素系殺虫剤製造工場周辺の病院における症例対照

研究での死産リスク増加、労働者の末梢神経障害、血管炎やレイノー現象、また無機ヒ素化合物

を扱う工場労働者の皮膚で角質増多を伴う色素沈着や多発性疣贅等が報告されているが、いずれ

の知見も曝露評価が不十分と考えられるため、疫学研究に基づいた用量－反応アセスメントを行

うことは困難である。なお、動物実験データではヒ化水素を吸入曝露させたラット、マウス及び

シリアンゴールデンハムスターで、脾臓の腫大や血液への影響が認められたが、環境大気中にお

いて人がヒ化水素に曝露することは考えにくいため、用量－反応アセスメントを行う知見として

は不適切と判断した。また、妊娠したCFLPマウスに三酸化二ヒ素を吸入曝露させた実験で、胎

児の体重低下、胎内での発育遅滞、先天性の骨格奇形が認められ、発生每性を有することが示唆

されており、LOAELとして胎児の体重低下が認められた260µg/m3（200µg-As/m3）が得られた

（Nagymajtényiら 1985）。しかしながら、用量－反応関係を示す定量的データはNagymajtényi

ら（1985）の1件のみであり、用量－反応アセスメントを行うに当たって発生每性を示す十分な

証拠があるとは言えない。このように、吸入曝露による発がん性以外の有害性に係る用量－反応
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アセスメントを行う上で適切な低濃度曝露領域における定量的データは、ヒト及び動物実験とも

に得られなかった。 

また、発がん性について、ヒトの定量的データを用いて用量－反応アセスメントが可能である

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（中央環境審議会：第8次答申）」

に定める「指針値算出の具体的手順」（以下、「指針値算出手順」とする。）に従えば、必ずし

も発がん性以外の有害性に係る評価値を算出する必要はない。以上のことから、発がん性以外の

有害性について用量－反応アセスメントは行わないこととする。 

 

（６） 定量的データの科学的信頼性について 

無機ヒ素化合物に係る発がん性の定量的データについては、（５）で述べたとおりヒトの発

がん性について十分な定量的データが存在し、その科学的信頼性については相当の確度を有す

る疫学研究であると考えられる。しかしながら、これらの疫学研究では労働者の曝露濃度の推

定に関していくつかの不確実性が存在する。 

実測されていない作業領域の気中濃度は、Tacoma の銅製錬所ではバイオマーカー（労働者

の尿中ヒ素濃度）から推定している。尿中ヒ素濃度は、食品や飲料水などの吸入以外の経路か

らのヒ素化合物の摂取が影響される。Pinto ら(1977)は、尿サンプル提供者に、サンプリング開

始の 2 日前から魚は摂取しないよう指導したものの、食品からの影響を排除しきれていない。

また、当時は分析方法が未発達のため正確な定量ができていないこと、分別定量ができていな

いことから、現在利用できる尿中ヒ素濃度データの信頼性には限界があると考えられる。また、

Anaconda の銅製錬所では気中濃度が高濃度となる作業領域では労働者が呼吸用保護具を装着

しているが、保護具の装着の仕方によってその有効性は個人差が大きいことが想定される。し

たがって、高濃度の作業領域の曝露量推定にあたっては、ばらつきが大きいと考えられる。さ

らに、Rönnskär の銅製錬所では、調査期間の初期の気中ヒ素濃度が実測されていないため生産

図をもとに濃度を推定しているが、特に初期の曝露濃度は過大評価であると考えられている。 

以上のことから、定量的データの科学的信頼性は相当の確度を有するものの、曝露評価につ

いてはいくつかの不確実性が存在し、さらなる科学的知見の充実を要することから、「今後の有

害大気汚染物質対策のあり方について（中央環境審議会：第 7 次答申）」における定量的データ

の科学的信頼性Ⅱa に該当すると判断する。 

 

（７） 曝露評価について 

ヒ素の化学形態別の每性、曝露状況を勘案し、大気環境中のヒ素はすべて無機態ヒ素であると

考えた。 

ヒトにおけるヒ素摂取は、食品や飲料水によるものが大部分である。しかしながら、労働環境

曝露の知見では吸入曝露による発がんなど明らかな健康影響が認められること、また、吸入曝露

と経口曝露では認められる主な健康影響が異なることから、吸入曝露による主な健康影響につい

て有害性評価を行うことが必要である。 

一般大気中における曝露評価については、2008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けば、24時間環境大気を吸入し続けた時のヒ素の曝露量は、大人



 

- 59 - 

0.39ng/kg/日、子供0.78ng/kg/日と見積もられる。 
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５． 指針値の提案について 

一般集団におけるヒ素曝露は、大部分が食品や飲料水の摂取による経口曝露である。ヒ素の経

口曝露による健康影響としては、がんを始めとする様々な症状が認められている。一方、ヒ素を

吸入した場合にも、労働者の疫学知見ではがんなど明らかな健康影響が認められている。 

吸入曝露では肺がん、皮膚がんなど、経口曝露では膀胱がん、肺がん、皮膚がんなどが認めら

れ多臓器にがんが発症するが、曝露経路によって発がんの様相は異なっている。曝露経路による

発症メカニズムの違いは不明な点があるものの、高濃度の吸入曝露の条件下では肺がんの発症が

疫学的に明らかであることから、有害大気汚染物質の健康リスクを低減する観点から、疫学知見

により認められる吸入曝露による肺がん過剰死亡をエンドポイントとして指針値を検討するこ

とは妥当であると判断した。 

なお、飲料水の摂取によるヒ素への曝露による健康影響については既に別途評価が行われ水質

基準が設定されており、食品についても別途評価されつつある。ヒ素化合物の曝露形態に鑑みれ

ば、今後、これらの評価を踏まえた総合的な曝露経路の検討も考慮すべきであろう。 

 

（１） 発がん性に係る評価値の算出について 

無機ヒ素化合物については、ヒトへの発がん性の明らかな証拠があり、疫学研究において用量

－反応関係を示す十分な証拠が得られていることから、ヒトのデータから発がん性に係る評価値

を算出することとする。 

無機ヒ素化合物の発がん性については、閾値の有無について明確な結論を下すことは現段階で

は困難である。しかしながら、ヒトに対して発がん性の明らかな証拠があり、かつ遺伝子障害性

を示し、閾値を明確に示す証拠はまだ得られていない現状を踏まえれば、今般のリスク定量評価

に当たって、無機ヒ素化合物の発がん性には閾値がないと仮定して算出するのが妥当である。 

無機ヒ素化合物は、発がん性に係る閾値が存在しないと仮定することから、指針値算出手順に

従うと、発がん性について閾値がないと判断される場合に用いる平均相対リスクモデルにより有

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、米国ワシントン州Tacomaの銅製錬所、米国モンタナ州Anaconda

の銅製錬所、スウェーデンRönnskärの銅製錬所の3つのコホートに関する知見が最も信頼性のあ

る定量的データであることから、これらのコホート研究から求めた肺がん過剰死亡をエンドポイ

ントとしたユニットリスクを求めた。ユニットリスクの算出に当たっては、Anacondaコホート

については最新の曝露評価による解析結果を用いて本委員会でユニットリスクを算出し、また

Tacoma及びRönnskärコホートについてはそれぞれの最新のリスク解析の結果を採用し、それら

のユニットリスクの幾何平均を求めた。Anaconda、Tacoma、Rönnskärコホートの1µg/m3に対

するユニットリスクは、それぞれ4.1 ×10－3、1.28×10－3、0.89×10－3である。それらを幾何平均

したユニットリスクは、1.7×10－3/(µg/m3)と算出された（別紙参照）。 

なお、VirenとSilvers(1999)はカナダが行った非線形性の解析を検討しており、ユニットリス

クは1～2×10－3/(µg/m3)が現実的としている。 

以上により、無機ヒ素化合物の発がん性に係る評価値は、10－5の生涯過剰発がんリスクに対応
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する大気中濃度として、6.0 ng-As/m3と算出される。 

 

（２） 発がん性以外の有害性に係るリスク評価について 

無機ヒ素化合物については、ヒト及び実験動物への発がん性以外の有害性が示唆されるが、前

述４．（５）のとおりヒト及び動物実験データともに用量－反応アセスメントが可能な十分な定

量的データがない。また、前述（１）のとおり、発がん性についての評価値を算出していること

から、指針値算出手順に従えば、必ずしも発がん性以外の有害性に係る評価値を算出する必要は

ない。 

以上により、発がん性以外の有害性に係る評価値は算出しないこととする。 

 

（３） 指針値の提案について 

以上により、無機ヒ素化合物の指針値を年平均値 6 ng-As/m3以下とすることを提案する。 

有害大気汚染物質モニタリング調査によれば、ヒ素及びその化合物の大気環境濃度は過去10年

間概ね横這いであり、この指針値案を2008年度の調査結果と比較すると、発生源周辺で指針値案

を超えている地点がみられ、一般環境、沿道でも1地点ずつだが指針値案を超過する地点がある。 

なお、この指針値案については、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、必要な見直しが行われなければ

ならない。 
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別紙  ヒ素及びその化合物に係る発がんユニットリスクの算出について 

 

米国ワシントン州Tacomaの銅製錬所、米国モンタナ州Anacondaの銅製錬所、スウェーデンの

Rönnskärの銅製錬所の3つのコホート研究についてそれぞれの最新のリスク解析の結果を採用し、それ

らの１µg/m3に対するユニットリスクの幾何平均を求めた。なお、Anacondaコホートの最新報告である

Lubinら(2000)については、本委員会においてユニットリスクを算出した。 

 

 

(1) 米国 Anaconda の銅製錬所コホート 

Lubinら (2000)は、曝露・年（ 1mg/m3・年）あたりの過剰相対危険度は 0.21/mg/m3 ･ year 

(95%CI:0.10-0.48)と算出している。職業曝露から一般環境下での曝露への変換係数として、曝露日数(職

業性：240日/年、一般環境：365日/年)から365/240、1日の曝露時間（職業性8時間/日、一般環境24時間

/日）から24/8、ベンゼンの環境基準設定の際の考え方（平均相対リスクモデル）を援用して、70年間の

曝露を想定すると、ユニットリスクは次のように計算される。 

 

○平均相対リスクモデルを用いた定量的評価 

ＵＲ ＝ Ｐ0（Ｒ－１）／Ｘ 

ＵＲ ：ユニットリスク（unit life risk）。発がん性を有する物質が大気中に 1 µg/m3 含まれる場合、

そのような大気を生涯を通じて吸入したヒトのがんの発生確率の増加分（/µg/m3）。 

Ｐ0 ：生涯リスクのバックグラウンド値。人口統計、又は対照集団の原因別死亡率から生命表法（life 

table methodology）を用いて得られる。 

R ：相対リスク。曝露集団中での発生率と非曝露集団での発生率の比。 

Ｘ ：生涯平均曝露。生涯にわたり継続的に曝露されたとしたときの曝露集団の標準生涯曝露。

（µg/m3） 

 

ここで、1 µg/m3の連続曝露を仮定すると、70年では70 µg/m3・yearの累積曝露である。職業性曝露

から一般環境下での連続曝露へ変換して、70µg/m3･year×(365/240)×(24/8) = 320 µg/m3・yearとなる。 

これに対応する相対リスク（R）は、1＋0.21×320/1000 = 1.067である。 

肺がんの生涯死亡リスクのバックグラウンド値 P0については適切な数値が与えられていないため、

ここではLubinら（2000）の報告から、標的疾患死亡数が全死因の死亡数に占める割合（PMR; 

Propotional Mortality Rate）を算出し、これに代えることとした。 

PMRは（肺･気管支･胸膜の悪性新生物による期待死亡数）/（全死因期待死亡数）であるので、 

全死因期待死亡数 ＝ 全死因観察死亡数（5011）/全死因SMR（114）×100 = 4396 

肺･気管支･胸膜の悪性新生物による期待死亡数 

 = 当該疾患観察死亡数（428）/当該疾患SMR（158）×100 = 271 

PMR = 271 / 4396 = 0.0616 

となる。ただし、ここで用いたPMRは、曝露集団（白人男性）に対応する米国白人男性集団をもとに

算出された値である。 

また、X=1であるから、求めるユニットリスク（UR）は、 
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UR = 0.0616×( 1.067 － 1) / 1 = 4.1×10－3 / (µg/m3) 

である。 

なお、ここでP0の近似値として用いたPMR 0.0616は、P0として算出されている1985年の米国白人

男性を対象とした0.078（Seidmanら 1985）、1992年の米国全人口を対象とした0.05（U.S.EPA 2002）

と大きくは変わらない。 

ちなみに、日本人を対象としたP0の例としては、2005年で男性 0.0623、女性 0.0213との報告がある

（Kamoら 2008）。 

 

 

(2) 米国 Tacoma の銅製錬所コホート 

EnterlineとMarsh（1982）が報告したTacomaの銅製錬所コホートの肺がん死亡とヒ素の吸入曝露の

関連についての研究では、ヒ素の曝露量はPintoら（1976）の尿中ヒ素濃度から気中ヒ素濃度を推定す

る方法によって求めている。後年、Pintoらの推定には限界があることが明らかになったため、Enterline

ら（1987）らによって尿中ヒ素濃度と気中ヒ素濃度の関係が見直され、肺がん死亡との関係が再解析さ

れた。Enterlineら（1987）らの見直しにより、1982～87年の曝露範囲に限定すると、気中ヒ素濃度は

EnterlineとMarsh（1982）による推定値に比べて、低濃度の範囲で約4倍、高濃度の範囲では約10倍高

くなった。 

VirenとSilvers(1994)は、EnterlineとMarsh（1982）及びEnterlineら（1987）のそれぞれのデータ

に基づき、絶対リスクモデルを用いて用量－反応関係を推定した。 

Enterlineら（1987）から求めたユニットリスク1.28×10－3 /(µg/m3)は、EnterlineとMarsh（1982）

から求めたユニットリスク6.76×10－3 /(µg/m3)の約1／4倍となり、この差は曝露量の推定方法の違いを

直接反映した結果である。モデルの適合性についても、Enterlineら（1987）のほうがEnterlineとMarsh

（1982）よりも優れていることから、著者らはEnterlineら（1987）から求めたユニットリスク1.28×10

－3 /(µg/m3)を本コホートのユニットリスクとして採用した。 

 

 

(3) スウェーデン Rönnskär の銅製錬所コホート 

Rönnskärの銅製錬所では、作業環境の曝露に対する規制及び呼吸用保護具が導入されたことにより、

1940年以降に雇用された労働者は、それ以前に雇用された労働者に比べて曝露量が有意に低い。 

VirenとSilvers(1994)は、Järupら（1989）のデータに基づいて全コホート及び初回雇用年（1940年

以前、1940年以降）により２つのサブコホートに分けて肺がんのSMR、EMRを求めた。これらを基に、

絶対リスクモデルを用いて用量－反応関係を推定した。 

全コホートでは、最も適合するモデルのユニットリスクは0.39×10－3 /(µg/m3)であった。サブコホー

トによる推定では、初回雇用年が1940年以前と1940年以降でユニットリスクはそれぞれ0.46×10－3 

/(µg/m3)、1.71×10－3 /(µg/m3)であった。 

２つのサブコホートのユニットリスクを統合する（幾何平均）と0.89×10－3 /(µg/m3)となり、全コホー

トのユニットリスク 0.39×10－3 /(µg/m3)の2倍以上であった。この差は、コホートをより小さい解析単

位に分けたためと考えられる。解析単位の間のばらつきは大きくなるが、著者らは0.89×10－3 /(µg/m3)

を本コホートの統合したユニットリスクとして採用した。実際のリスクはこれより小さいと考えられる。 
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以上の(1)～(3)のTacomaコホート（本編 表２）、Anacondaコホート（本編 表３）、Rönnskär

コホート（表４）の報告から得られた肺がん過剰死亡のユニットリスクを別表にまとめた。 

これらの３つのコホートの最新報告によるユニットリスクは、Anacondaコホート 4.1×10－3/（µg/m3）、

Tacomaコホート 1.28×10－3/（µg/m3）、Rönnskärコホート 0.89×10－3/（µg/m3）であることから、

それらの幾何平均ユニットリスクは、1.7×10－3/（µg/m3）と算出された。 

許容リスクレベルを10－5とすると、該当する濃度は、 

10－5／（1.7×10－3 ) = 6.0 ng/m3 

である。 

なお、これらの疫学研究の曝露評価で用いられているヒ素の気中濃度は、ヒ素元素の重量濃度である

ため、リスク評価値においても6.0 ng-As/m3と表記する。 
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別表 肺がん過剰死亡のユニットリスク 

コホート 文 献 
ユニットリスク 

 /(µg/m3) 
リスク評価者 

Anaconda 

Lee-Feldstein（1983） 
4.0×10－3 

WHO欧州大気質ｶﾞｲﾄﾞﾗｲﾝ第1版

（1987） 

2.80×10－3 

2.56 ×10－3 U.S. EPA(1984) Brown と Chu（1983a,b,c） 1.25×10－3 

Higginsら（1982） 4.90×10－3 

Lubinら（2000） 4.1×10－3 本委員会 

Tacoma Pinto ら（1977） 7.5×10－3 WHO 環境健康ｸﾗｲﾃﾘｱ(1981) 

Enterline と Marsh（1982） 7.19×10－3 U.S. EPA(1984) 

Enterline ら（1987） 1.28×10－3 VirenとSilvers（1994） 

Rönnskär Järupら（1989） 0.89×10－3 VirenとSilvers（1994） 
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（資料）ヒ素及びその無機化合物の有害性評価・法規制等の現状について 

 

（1） 発がん性に関する評価 

IARC（国際がん研究機関） 

グループ1 

U.S. EPA（米国環境保護局） 

分類 A 

ACGIH（米国産業衛生専門家会議） 

グループA1 

日本産業衛生学会 

第1群 

（2） 大気に関する基準 

WHO欧州事務局大気質ガイドライン 

Inhalation Unit Risk：1.5×10－3 /（µg/m3） 

（参考 生涯リスク10－5に相当する濃度 6.6 ng/m3） 

EU 

Target Value  6 ng/m3（PM10（1年以上の平均値）中の総含有量として） 

（2012年12月31日から有効） 

U.S. EPA 

無機ヒ素 Inhalation Unit Risk：4.3×10－3 /（µg/m3） 

（参考 生涯リスク10－5に相当する濃度 2 ng/m3） 

ヒ化水素 RfC 5×10－5 mg/m3 

（3） 職業曝露に関する基準 

労働安全衛生法  作業環境評価基準 管理濃度 

砒素及びその化合物(アルシン及び砒化ガリウムを除く。) 

（砒素として）0.003 mg/m3 

日本産業衛生学会 

許容濃度 0.003 mg/m3（生涯リスク10－3の濃度） 

0.0003 mg/m3 （生涯リスク10－4の濃度） 

ACGIH 

ヒ素及び無機ヒ素化合物 TLV-TWA（時間荷重平均許容濃度）0.01 mg/m3 (ヒ素として) 

ヒ化水素 TLV-TWA 0.005 ppm（0.016mg/m3） 

U.S. OSHA（米国労働安全衛生局） 

PEL 8-hour TWA  無機ヒ素化合物 0.01 mg/m3、有機ヒ素化合物 0.5 mg/m3 

U.S. NIOSH（米国国立労働安全衛生研究所） 

REL 0.002 mg/m3，IDLH  5 mg/m3 

（4） その他法令による指定 
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特定化学物質の環境への排出量の把握及び管理の改善の促進に関する法律（PRTR法） （特

定第1種指定化学物質） 

環境基本法（水質環境基準：0.01mg/L以下、地下水環境基準：同左） 

     （土壌環境基準：（検液中）0.01mg/L、（農用地土壌中）15mg/kg） 

航空法（危険物每物M等級１～３） 

港則法（危険物（每物）） 

消防法（貯蔵・取扱いの届出を要する物質） 

水質汚濁防止法（排水基準：0.1mg/L） 

水道法（水道水質基準：0.01mg/L以下） 

船舶安全法（危険物等級6.1每物） 

每物及び劇物取締法（每物（製剤を含む）） 

土壌汚染対策法（特定有害物質） 

廃棄物処理法（規制物質） 

労働安全衛生法（特定化学物質、名称等を表示すべき危険物及び有害物、名称等を通知すべ

き危険物及び有害物（MSDS対象物質）） 

 


