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1,3-ブタジエンに係る健康リスク評価について（案） 
 
 

１． 物質に関する基本的事項 

（１） 1,3-ブタジエンの物理化学的性質 

1,3-ブタジエンは、常温常圧下では弱い芳香を有する無色の気体である。化学反応性に富み、熱又は
酸素の存在下で容易に重合する。また、可燃性が強く、空気と接触すると爆発性過酸化物を生成する。

1,3-ブタジエンの主な物理化学的性質は表 １のとおりである。 
 
表 1 1,3-ブタジエンの物理化学的性質  
分子量 ： 54.09 
比重 ： 0.650（－6/4℃） 
融点 ： －108.966℃ 
沸点 ： －4.5℃（760 mmHg） 
蒸気圧 ： 281 kPa（25℃） 
溶解性 ： 水に対して微溶〔735 mg/L（25℃）〕。 

エタノール、エーテル、ベンゼン等の有機溶剤に対して可溶。 
アセトンには極めてよく溶ける。 

分配係数 ： log Pow ＝ 1.99 
換算係数 ： 1 ppm = 2.21 mg/m3、1 mg/m3 = 0.45 ppm（25℃、1,013hPa ） 

 

（２） 1,3-ブタジエンの用途・使用実態 

1,3-ブタジエンの主な使用用途としては、合成ゴム（SBR、NBR、BR、CR等）の原料、樹脂（ABS
樹脂、MBS樹脂）の原料、合成ゴムラテックスの原料などが挙げられる。「化学物質の審査及び製造等
の規制に関する法律」に基づいて届け出られた製造量及び輸入量の合計値は、平成15年度で1,461,061 t
と報告されている。 

 

（３） 代謝及び体内動態 

1,3-ブタジエンは、主に肝ミクロソームのチトクロームP450の酸化酵素により、2個の2重結合のうち、
1個（1,2-エポキシ-3-ブテンの生成）又は2個（1,2:3,4-ジエポキシブタンの生成）が段階的にエポキシ
化され、活性代謝産物であるエポキシドが生成される。生じたエポキシドは、epoxide hydrolase（EH）
又はglutathione S-transferase（GST）によって、エポキシ環の開裂を受け解毒される（Nauhausら 
1996）が、さらに活性のあるエポキシジオール（3,4-epoxy-1,2-butanediol）が生成される可能性もあ
る（Himmelsteinら 1997）。従って、尿中代謝物としては種々の組合せが想定される。また、推定1 ppm
の1,3-ブタジエンの曝露を受けていた労働者の末梢血から、1,2-エポキシ-3-ブテンとヘモグロビン分子
中のN末端のバリンとの結合体がヘモグロビン付加体として検出されている（Osterman-Golkarら 
1993；Begemannら 2001；Albertiniら 2003）。 

P450、EH及びGSTの活性は、相対的には低いものの、肝臓以外にも肺で検出されている（Csanady

別添 ４ 
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ら 1992；Boogaard ＆ Bond 1996；Boogaardら 1996）。また、骨髄の細胞には活性は低いが1,3-
ブタジエンを1,2-エポキシ-3-ブテンに酸化する能力があることが確認されている（Maniglier-Pouletら 
1995）。 
図1に1,3-ブタジエンの代謝経路を示す（国際がん研究機関（IARC；1999））。これらの代謝経路は、
ヒト及び実験動物において、質的には共通であると考えられている。しかし、曝露した際の1,3-ブタジ
エンの吸収、生体内での1,3-ブタジエンやその代謝産物の代謝速度、平衡定数など、量的な面では大き
な種差があることが知られている。この点については次項で述べる。 
 

（４） 種差・個体差について 

1,3-ブタジエンの種差・個体差に関する主な知見には、以下のようなものがある。前述とも関連する
が、その殆どが代謝及び体内動態に関するものであり、それ以外には目立った知見はない。 

Bondら（1986）及びDahlら（1991）は、14Cでラベルした1,3-ブタジエンを0.08 ppm以下から7,100 
ppmまでの種々の濃度で、B6C3F1マウス、SDラット及びカニクイザルに2～6時間、鼻のみの吸入曝露
を行ったところ、マウス・ラットともに低濃度では16～20%の吸収が確認されたが、高濃度での吸収率
は2.5～4%に低下し、かつ、体表面積で補正してもマウスの吸収率はラットの吸収率よりも1.8倍程度高
値であったと報告している。また、サルでは10 ppmの濃度で2.9%、310 ppmの濃度で1.5%の1,3-ブタ
ジエンの吸収が確認され、マウス・ラットのいずれよりも低値を示したと報告している。 

In vitroでヒト・ラット・マウスの肝ミクロソームによる1,3-ブタジエンから1,2-エポキシ-3-ブテンへ
のエポキシ化の速度を比較した研究では、Vmax/Km比（Vmax：最大反応速度、Km：ミカエリス定数）
について、マウス≒ヒト＞ラット（Filserら 1992）、あるいはマウス＞ヒト≧ラット（Csanadyら 1992）
という知見が報告されている。また、1,2-エポキシ-3-ブテンからジエポキシブタンへの第二段階のエポ
キシ化の速度については、マウス＞ヒト≒ラット（Csanadyら 1992；Seatonら 1995）という報告が
ある。さらに、肝ミクロソームのEH活性のVmax/Km比については、ヒト≒ラット＞マウス（Kreuzer
ら 1991）、あるいはヒト＞ラット＞マウス（Csanadyら 1992）、肝の遠心上清分画中のGST活性の
Vmax/Km比については、マウス＞ラット＞ヒト（Kreuzerら 1991）あるいはラット＞マウス＞ヒト
（Csanadyら 1992）という報告があり、ヒトではラットやマウスに比べてEH活性が高く、GST活性は
低いとされている。 

Kohn & Melnick（1996）は、100 ppmの1,3-ブタジエンに6時間曝露された場合のヒトの体内1,2-エ
ポキシ-3-ブテンの蓄積量は、ラットの1/7、マウスの1/35の量になることが推定されると報告している。 

Bechtoldら（1994）は、推定1ppmの1,3-ブタジエンの曝露を受けていた労働者の尿の分析に基づい
た考察において、ヒトでは1,2-エポキシ-3-ブテンは主としてEHによって代謝され、GSTの関与は小さ
いと推定されると報告しており、一方、Csanadyら（1992）は、ラットではEHとGSTの関与はほぼ等
しく、マウスではGSTの関与の方が大きいと考えられると報告している。 

Bondら（1996）は、1,3-ブタジエンからエポキシドを生成する能力について、動力学的モデルを用い
てマウス、ラット、ヒトのそれぞれを比較した結果として、マウスはラットよりも生成能力が高く、ヒ

トはマウスよりもラットに近いと報告している。 
Johanson & Filser（1996）は、定常状態における血中エポキシドの濃度をラットの場合を1.0とする
と、マウスは1.6、ヒトは0.3と評価されるとしている。 
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Hendersonら（1996）は、マウスは1,3-ブタジエンから生成した1,2-エポキシ-3-ブテンの大部分を
1,2:3,4-ジエポキシブタンに酸化するが、ラットは1,2-エポキシ-3-ブテンの生成が少ないだけでなく、
1,2:3,4-ジエポキシブタンへの酸化も少なく、大部分をジオール体に加水分解すると報告している。また、
霊長類の場合は、1,2-エポキシ-3-ブテンの生成はラットよりもさらに少なく、かつ、大部分をジオール
体に加水分解すると結論し、さらに1,2:3,4-ジエポキシ体生成の割合は明らかではないと付け加えている。 
以上のように、1,3-ブタジエンの代謝には量的に著しい種差が認められる。しかし、マウスとラット
の間に見られるこのような差は、後述する1,3-ブタジエンの動物実験におけるマウスとラットの実験結
果の違いと矛盾するものではない。また、ヒトの集団内においても、代謝における量的な個体差が存在

することがヘモグロビン付加体を用いた研究などで示唆されており（Boogaard & Bond 1996；
Enrionment Canada and Health Canada (ECHC) 1999）、1,3-ブタジエンの代謝に関連する種々の酵
素の遺伝子多型の関与が考えられている（Abdel-Rahmanら 2003）。 
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図 1 1,3-ブタジエンの代謝経路図（IARC 1999 一部改変） 



 - 5 - 

２． 有害性評価 

２－１ 発がん性及び遺伝子障害性（変異原性） 

（１） 定性評価 
a． 発がん性 
＜発がんに関する疫学研究＞ 

1,3-ブタジエンのヒトへの発がん性に関する主要な疫学研究を表 2及び表 3にまとめた。 
ただし、Divine ＆ Hartman（1996）は、Divine（1990）を更新した報告であり、Delzellら（1996）

は、実質的にはMeinhardtら（1982）とMatanoskiら（1990）を結合し、さらに更新した報告である。
また、Sathiakumarら（1998）は、Delzellら（1996）の解析対象のうち、ある特定の集団について、
再度解析を行ったものである。主要な所見を表 4に要約する。後に述べるDelzellら（1996）の米国ア
ラバマ大学（UAB）コホートにおける研究を除いては、いずれの研究においても曝露濃度についての定
量的な記述はなされていない。 
回顧的コホート研究の対象は、スチレン－ブタジエンゴム（SBR）合成工場の労働者に関するコホー
トと1,3-ブタジエンモノマー製造工場の労働者に関するコホートに大別することができる。このうち、
極めて小規模な1つの報告を除外すると、全ての報告で全死亡や全がんの増加は見られないものの、一
部の臓器のがんによる標準化死亡比（SMR）の増加が報告されている。特にリンパ造血器系の悪性腫瘍
では、SBR合成工場の労働者コホートでは白血病が増加し、また、ブタジエンモノマー製造工場の労働
者コホートでは非ホジキンリンパ腫（リンパ肉腫、細網肉腫）が増加しており、微妙な違いはあるもの

の、共通してSMRの増加が認められている。これらの悪性腫瘍は比較的稀なため、殆どの研究で観察死
亡数は数人～十数人程度であり、曝露評価も難しいことから、これらの多くで量－反応関係の評価は難

しいが、作業の種類や従事年数などから曝露の高低を推察すると、殆ど全ての研究において、より高い

曝露を受けたと考えられる集団の方が、より高いSMRを示す傾向があり、量－反応関係が示唆される。 
これらの疫学研究の中で最も規模が大きく、また詳細な曝露評価がなされているのが、Delzellら
（1996）のUABコホート研究である。既述のようにUABコホートは、Meinhardtら（1982）とMatanoski
ら（1990）のコホートの一部から形成され、SBRを合成する7工場に1年以上勤務した経験を有する男
性15,000名以上を対象とし、49年間で3,976名の死亡を確認している。これらの研究では、各対象者の
作業歴に基づき、累積曝露量をppm･年として推定し、量－反応関係を検討している。その結果（表 5
～表 7）、累積曝露量や100 ppmを超える高濃度曝露の頻度に応じて、白血病の相対リスク（RR）は
増加し、明確な量－反応関係が認められた（Macalusoら 1996；Delzellら 2001）。これらの結果は、
年齢、人種、雇用開始年、勤続年数に加え、共存するスチレン曝露に対する補正も行って得られた結果

であり、その信頼性は高いものと考えられる。また、サブコホートに対して行った同種の解析において

も、一致した結果が得られており（Sathiakumarら 1998；Matanoskiら 1990）、本コホート内の症
例対照研究であるSantos-Burgoaら（1992）の研究においても、白血病の有意な増加（スチレン曝露調
整後のオッズ比；7.39）が認められている。 
また、全がんのSMRは殆どの報告で1を下回り、標的臓器をリンパ造血器系とした場合でも、そのSMR
は表4に示されるように決して高くはない。UABコホートの最も累積曝露量の大きな区分（362.2ppm･
年以上）においても、表 6に示すように白血病のRRは3.8と報告されている。従って、職業曝露レベル
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においても、その相対危険度はそれほど高くないと考えられる。 
しかし一方で、量－反応関係については、極めて明瞭な関係が同コホートでは認められている。SBR
合成作業では白血病が、ブタジエンモノマー製造作業では非ホジキンリンパ腫が増加するという違いは

あるが、リンパ造血器系の属する細胞の腫瘍化という点では、異なる二つのコホートにおいて、一致し

た結果が得られている。また、各コホート内の職種等で区分したサブコホートにおける結果も、全体の

結果によく対応する妥当な結果であったと報告されている。従って、疫学研究で観察された関係を因果

関係と判定するための視点のうち、強固性（Strength）と一致性（Consistency）については、ほぼ満
たされているものと判断できる。また、これらの疫学研究の基本デザインは回顧的コホート研究であり、

悪性腫瘍による死亡は曝露開始以降に起こったものである（時間性；Temporal relationship）。 
その他、前述のように1,3-ブタジエンはヒトを含む生体内でエポキシ化合物に代謝され、これらの化
合物は遺伝子障害性を示すことが知られている（生物学的妥当性；Biological plausibility）。 
以上のことから、特異性（Specificity）を除いて、因果関係判定のための視点はほぼ満たされている

ものと判断でき、1,3-ブタジエンはヒトに対するリンパ造血器系の悪性腫瘍を引き起こすものと判断さ
れる。 
なお、米国環境保護庁（USEPA）、ECHCを始め、発がん性の評価を行っている殆ど全ての国際機
関や公的機関においても、1,3-ブタジエンは「ヒトに対して発がん性がある。」あるいは「発がん性の
可能性が高い。」と評価されている。IARCは1999年の評価でグループ2A（The agent is probably 
carcinogenic to humans）と評価し、Euorpean Chemcals Bureau （ECB；2002）においても、ヒト
に発がん性があると見なすべきであるとされている。我が国では日本産業衛生学会の許容濃度の勧告に

おいて、1,3-ブタジエンは第1群（ヒトに発がん性を有する。）と評価されている。 
 
表 2 ヒトの疫学に関する概要 
コホート 報告の概要 

アメリカ・テキ

サス州の SBR
合 成 工 場

（ NIOSH コ

ホート） 
 

Meinhardtら（1982）は、SBR合成工場（A・Bの2工場）に、1943～1976年（A
工場）あるいは1950～1976年（B工場）の期間の中で、6カ月以上勤務した労働者（コ
ホート数；A工場1,662名、B工場1,094名）を対象として、1,3-ブタジエンの吸入曝
露と死亡状況との関係等を解析した。その結果、全がんのSMRは上昇していなかっ
た（A工場；0.78、B工場；0.53）が、A工場では白血病のSMRが上昇傾向を示した。
A工場でのがん死亡は、第二次世界大戦中の劣悪な作業環境下での勤務者に多発して
いたため、1943年1月～1945年12月の間に6カ月以上勤務していた労働者について再
解析をしたところ、白血病のSMRは2.78となり、この値は推計学的に有意（p<0.05）
であった。 

アメリカ・テキ

サス州のブタ

ジエン製造工

場 (Texaco コ
ホート) 

Downsら（1987）は、NIOSHコホートの SBR合成工場にブタジエンモノマーを
供給する工場で、1943～1979年の間に 6カ月以上勤務した男性労働者 2,582名につ
いて、1,3-ブタジエンの吸入曝露と死亡状況との関係等を解析した。主として 1,3-ブ
タジエンに曝露されていた作業者では、全死亡、全がん死亡は増加していなかったが、

がんのうち、非ホジキンリンパ腫（悪性リンパ腫、細網肉腫）の SMRが 2.35（観察
死亡数；8、p<0.05）と増加していた。Divine（1990）は、さらにこのコホートにつ
いて 1985 年まで調査（74,219 人・年）し、検出された 826 名の死亡例について解
析した。その結果、リンパ造血器系がんの SMRの上昇（SMR；1.30）が見られ、特
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にリンパ肉腫の SMR上昇（SMR；2.29）が顕著であった。Divine & Hartman（1996）
は、その後も同コホートを調査し、1,222名の死亡例について解析した結果、上記の
成績はほぼ再現されている。さらに、作業環境データに基づき、低曝露群と高曝露群

（相対的に高い曝露を受けたと思われる群）に分けて比較したところ、リンパ系及び

リンパ造血器系のがんの SMRは低曝露群（SMR；1.0、95%信頼区間（95%CI）；0.5
～1.8）に対し、高曝露群（SMR；1.7、95%CI；1.2～2.4）では高値を示した。ただ
し、高曝露群の SMRは雇用期間が長いほど低下していた。 

アメリカ・ウエ

ストバージニ

ア州の 1,3-ブ
タジエン製造

工 場 (Union 
Carbide コ

ホート) 

Wardら（1995；1996）は、1,3-ブタジエン製造工場において、第二次世界大戦中
に6カ月以上1,3-ブタジエン合成作業に従事した364名を対象に、1981年又は1982年
まで1,3-ブタジエンの吸入曝露と死亡状況との関係等について調査を行った。死亡者
185名の全がんSMRには上昇を認めなかったが、リンパ肉腫及び細網肉腫のSMRは
5.8（95%CI；1.6～15）と高値を示した。また、胃がんのSMRも2.4と高値であった
が、95%CIの下限は0.79と1以下であった。 

アメリカ及び

カナダのSBR
合 成 8 工 場
(JHU コ ホ ー
ト) 

Matanoskiら（1990）は、1943～1982年の間に、1年以上SBR合成工場に勤務し
た男性労働者12,110名のうち、1982年までに死亡した2,441名について解析を行った
が、リンパ造血器系がんあるいは白血病の多発傾向は認められなかった。しかし、相

対的に高濃度の吸入曝露を受けていたと考えられた生産部門従事者に限定し、再解析

を行った結果、リンパ造血器系がんのSMRは1.5に上昇した。特にその他のリンパ系
悪性腫瘍（リンパ肉腫、ホジキン病及び白血病を除く）についてのSMRは2.6（95%CI
の下限値は1.2）となった。 
また、Santos-Burgoaら（1992）は、白血病で死亡したケース59名と、工場、年

齢、雇用年、従事年数及びケースの死亡時までの生存をマッチさせた対照193名につ
いてコホート内症例対照研究を行った。曝露量を推定し、曝露量の大小から曝露の有

無についての2区分を決定した。オッズ比は9.36（95%CI；2.05～22.9）と有意に高
く、ロジスティック回帰分析でスチレン曝露を調整しても、オッズ比は7.39と高値を
示した。 

アメリカ及び

カナダのSBR
合 成 工 場

(UAB コ ホ ー
ト) 

Delzellら（1996）は、Meinhardtら（1982）が対象とした2工場とMatanoskiら
（1990）が対象とした8工場中の7工場の労働者（いずれもSBR合成工場の労働者）
をコホートとし、これらの工場に1年以上勤務した労働者15,649名（うち脱落者734
名）を対象として、1943～1991年までの疫学調査を実施した。3,976名の死亡例のう
ち、全がん死亡数は全米及びカナダ・オンタリオ州の期待数とほぼ同じ（SMR；0.93）
であった。しかし、白血病のみに限定するとSMRは1.3で、その95%CIの下限は0.97
であった。さらに、相対的に吸入曝露量が大きいと推定される10年以上勤務した時
間給労働者（SMR；2.2、95%CI；1.5～3.2）、重合作業者（SMR；2.5、95%CI；
1.4～4.1）、保守作業者（SMR；2.7、95%CI；1.4～4.5）、実験室勤務者（SMR；
4.3、95%CI；2.1～7.9）では、いずれも高値を示した。 

Macalusoら（1996）は、同じコホートについて、白血病例についてのppm･年別
の解析を行ったところ（表5）、ppm･年の値の上昇に対応してSMRの上昇（p＝0.01）
を認めた。 

Sathiakumarら（1998）は、同じコホートから、10年以上勤務し、かつ、就業以
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降20年以上経過した時給労働者を選択して、1,491名の死亡例について解析を行った
ところ、リンパ造血器系のがんのSMRは1.5（95%CI下限値；1.1）となり、特に白
血病のSMRは2.2（95%CI下限値；1.5）と高値を示した。 

 Delzellら（2001）は、上記のアメリカ及びカナダ所在の計8つのSBR合成工場に、
1943～1991年の間に1年間以上勤務した男性従業員19,864名から作業環境記録の不
完全な2工場（1,354名）及び重複例などを除外した有効例13,130名を対象に、工場
ごとの1,3-ブタジエン、スチレン及びジメチルジチオカーバメート（DMDTC；重合
停止剤）濃度の実測値あるいは最良推定値を求め、各物質についてのppm・年及び年
間に1,3-ブタジエン100 ppm又はスチレン50 ppm以上となる頻度（短期間高濃度曝
露頻度）を計算して、死亡（最良推定値）記録又は臨床記録によって確定した白血病

死亡例（ただし、40才未満又は雇用開始後10年未満の死亡例は除外）59名との関連
について解析した。白血病死亡率は1,3-ブタジエンのppm・年値の増加に従って増加
し（表 6）、さらに、年間1,3-ブタジエン短期間高濃度曝露頻度と比較した場合には、
ppm・年値に基づく解析より一層強い関連を示した（表 7）。ppm・年値に基づく
解析では、スチレン及びDMDTCでも白血病死亡率の増加を認め、また、DMDTCに
ついても短期間高濃度曝露（皮膚接触量の推定値）頻度の高い群では死亡率が上昇し

たが、スチレンではそのような傾向を認めなかった。しかし、1,3-ブタジエンと
DMDTCの曝露は相関しているために、両者の影響を区別することは出来なかった。 
本コホートでは、Macalusoら（2004）により各対象者の累積曝露量の再評価が行
われており、上記のDelzellら（2001）が知見として用いられている。著者はその報
告の中で、既存の曝露推計値は再評価による推定値から見て過小評価であったと報告

している。すなわち、累積曝露中央値推定値は68ppm・年で既存推定値の約5倍であ
り、ピーク値が100ppmを超えた回数の中央値推定値は853で、既存推定値の約1.5倍
であった。しかし、新旧の推定値は高い相関を示し、各対象者の吸入曝露量の相対的

な順位は変化がなかったとしている。 
アメリカのブ

タジエン製造

工場(Shell Oil
コホート) 

Cowlesら（1994）は、ブタジエン製造工場において、1948年から1989年までの間
に曝露を受けた可能性がある614名を対象に、回顧的コホート調査を実施した。平均
追跡期間は15年、平均曝露年数は7.6年であった。24名の死亡が観察され（SMR；0.48、
95%CI；0.31～0.72）、うち、がんによる死亡は4名（SMR；0.34、95%CI；0.09～
0.87）であったが、リンパ造血器系のがんは1名も見出されなかった。 
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表 3 主な職業病疫学研究の対象工場 
 製 造 所 在 コホート人数 死亡者数 

A工場 全群  ：1,662 252 

A工場 高濃度群 a：600 201 Meinhardtら(1982) SBR合成 アメリカ 

B工場：1,094 80 

Divine (1990) 
ブタジエン

製造 
アメリカ 2,582 826 

全群   ：12,110 2,441 
Matanoskiら(1990) SBR合成 

アメリカ及び 
カナダ 高濃度群 b：3,124 594 

Cowlesら(1994) 
ブタジエン

製造 
アメリカ 614 24 

Divine & Hartmand 
(1996) 

ブタジエン

製造 
アメリカ 2,795 1,222 

Wardら 
(1995；1996) 

ブタジエン

製造 
アメリカ 364 185 

Delzellら(1996) e SBR合成 
アメリカ及び 
カナダ 

15,649 3,976 

Sathiakumarら(1998)c SBR合成 
アメリカ及び 
カナダ 

－ 1,491 

－： 記載なし。 
a.  曝露が高いと推定される 1943～1945年に勤務した労働者を選択再解析。 
b.  曝露が高いと推定される「製造部門」労働者を選択再解析。 
c.  Delzellら（1996）のコホートから 10年以上勤務し、就業後 20年以上経過した時給労働者を選択再解析。 
d.  Divine（1990）と同じコホートの更新研究。 
e.  Meinhardtら（1982）が対象とした 2工場及び Matanoskiら（1990）が対象とした 8工場のうちの 7工場に１

年以上勤務した男性労働者を選択再解析。 
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表 4 主な職業病疫学研究の基本所見 

SMR［死亡者数］（下段は95%CI） 

Meinhardtら Divine  Matanoskiら Cowlesら Divine & 
Hartman Wardら Delzellら Sathiakumar 

ら 
死 因 

(1982) (1990) (1990) (1994) (1996) (1995；1996) (1996) (1998) 

製 造 SBR合成 ブタジエン 
製造 SBR合成 ブタジエン 

製造 
ブタジエン 
製造 

ブタジエン 
製造 SBR合成 SBR合成 

A工場 
全 群 

A工場 
高濃度群a 

B工場  全 群 高濃度群b     時給労働者c 

0.89 [163] 0.85 [518] 0.92 [124] 0.34 [4] 0.92 [282] 1.05 [48] 0.93 [950] 0.96 [80] 全がん 
0.78 [45] 0.86 [39] 0.53 [11] 

(0.69-0.94) (0.78-0.93) (0.75-1.09) (0.09-0.87) (0.82-1.04) (0.78-1.40) (0.87-0.99) (0.87-1.06) 

1.30 [25] 0.97 [55] 1.46 [19] 0 [0] 1.47 [42] 1.75 [7] 1.51 [49] リンパ造血器系

のがん 
1.55 [9] 2.11 [9] 0.78 [2] 

(0.84-1.92) (0.73-1.26) (0.88-2.27) ( － ) (1.06-1.98) (0.70-3.61) 
－ 

(1.12-2.00) 

2.29 [9] 0.61 [7] 0.38 [1] 0 [0] 1.91 [9] 5.77 [4] 0.80 [11] 1.37 [15]d リンパ肉腫 
及び細網肉腫 

1.81 [3] 2.24 [3] 1.32 [1] 
(1.04-4.35) (0.25-1.26) ( － ) ( － ) (0.87-3.64) (1.57-14.8) (0.40-1.44) (0.77-2.26) 

1.02 [8] 0.96 [22] 1.34 [7] 0 [0] 1.13 [13] 1.23 [2] 1.31 [48] 2.24 [28] 
白血病 2.03 [5] 2.78 [5] 1.01 [1] 

(0.44-2.00) (0.60-1.46) (0.53-2.76) ( － ) (0.60-1.93) (0.15-4.44) (0.97-1.74) (1.49-3.23) 

1.41 [3] 1.20 [8] 1.20 [2] 0 [0] 1.66 [4] 0 [0] 0.63 [1] 
ホジキン病 1.15 [1] 2.13 [1] 0 [0] 

(0.28-4.13) (0.52-2.37) (0.15-4.35) ( － ) (0.45-4.24) ( － ) 
－ 

(0.02-3.48) 

0.97 [5] 1.11 [17] 2.60 [9] 0 [0] 1.52 [15] 0.75 [1] 0.97 [42] 0 [0] 他のリンパ 
造血器系 
悪性腫瘍 

0 [0] 0 [0] 0 [0] 
(0.31-2.27) (0.64-1.77) (1.19-4.94) ( － ) (0.85-2.50) (0.02-4.17) (0.70-1.32)  

0.39 [4] 1.05 [34] 0.57 [4] 0.52 [7] 2.41 [5] 0.60[10] 
胃がん － － － 

(0.11-1.00) (0.73-1.46) (0.15-1.45) 
－ 

(0.21-1.07) (0.79-5.68) 
－ 

(0.29-1.11) 
a.  曝露が高いと推定される 1943～1945年に勤務した労働者を選択再解析。 
b.  曝露が高いと推定される「製造部門」労働者を選択再解析。 
c.  Delzellら(1996) のコホートから 10年以上勤務し、就業後 20年以上経過した時給労働者を選択再解析。 
d.  非ホジキンリンパ腫 
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表 5 ppm・年別 白血病 SMR (Macalusoら 1996) 

ppm・年 人・年 死亡者数 SMR 95%CI 

0 102,900  8 0.76 0.3 - 1.5 

< 1 100,992  4 0.41 0.4 - 1.1 

1-19  90,807 12 1.33 0.7 - 2.3 

20－79  82,885 16 1.66 1.0 - 2.7 

≧ 80  41,261 18 2.64 1.6 - 4.1 

計  58   
コホート人数 12,412名、うち死亡者数 3,271名 

 
表 6 1,3-ブタジエン曝露量（ppm・年）と白血病死亡率の対応 (Delzellら 2001) 

ブタジエン曝露量（ppm・年） 白血病死亡例 人口(人・年） RR（95%CI） 

0 7 48,139 1.0  

0＜ ～86.3未満 17 97,623 1.2 (0.5-3.0) 

86.3～362.2未満 18 60,114 2.0 (0.8-4.8) 

362.2以上 17 28,540 3.8 (1.6-9.1)a 

a 推計学的に有意 
 

表 7 年間の短期間高濃度曝露頻度と白血病死亡率の対応 (Delzellら 2001) 
ブタジエン > 100ppm 

曝露年間回数 白血病死亡例 人口(人・年） RR（95%CI） 

0 7 65,502 1.0  

0＜ ～426.2未満 17 72,956 2.4 (1.0-5.7) 

426.2～2893.0未満 18 68,489 2.5 (1.1-6.1) 

2893.0以上 17 27,469 5.8 (2.4-14.1) 
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＜発がんに関する動物実験＞  
1,3-ブタジエンの実験動物に対する吸入曝露実験としては、げっ歯類（マウス、ラット）に対する大
規模な研究結果が幾つか報告されている。主要なものを表 8にまとめた。 

B6C3F1マウスに対する米国のNational Toxicology Program (NTP)による研究は、特に大規模で包括
的な吸入曝露実験である。625 ppmと1,250 ppmの2つの濃度の1,3-ブタジエン曝露群と対照群とを比較
した初回の研究（NTP 1984、NTP I研究）では、表 9に示したように、1,3-ブタジエン曝露群において、
対照群と比べ、悪性リンパ腫を含む複数の臓器の悪性及び良性腫瘍が雌雄とも高頻度に発生した。より

低濃度の1,3-ブタジエン曝露下における影響を検討した続きの研究（Melnickら 1990；NTP 1993、NTP
Ⅱ研究）でも、初回の研究と同様に、1,3-ブタジエン曝露群は対照群に比べて、複数の臓器において腫
瘍の多発が認められ（表 10）、概ね20 ppmの曝露群からその増加傾向が認められた。また、注目すべ
きもう一つの所見として、雌において卵巣及び乳腺にも腫瘍の多発が認められている。 

Ironsらの研究（Ironsら 1989）では、Swissマウスにおいても、B6C3F1マウスよりは頻度は低い（約

1/4）ものの、1,3-ブタジエンの吸入曝露によって、胸腺リンパ腫が増加することが示されている。系統
による感受性の違いについて、レトロウイルス感染の存在によってB6C3F1マウスの感受性が増加して

いると考察されているが、その後、この点に関して検討した報告は見当たらない。 
Owen & Glaister（1990）のSDラットにおける吸入曝露実験は、最高8,000 ppmという極めて高濃度

の1,3-ブタジエン曝露下での結果であるものの、表 11に示すように、曝露群において乳腺や甲状腺等の
腫瘍発生の増加が観察されており、ラットにおいても1,3-ブタジエンの吸入が腫瘍の多発を引き起こす
可能性を示す結果が報告されている。 

B6C3F1マウスとSDラットの間で、腫瘍の発生臓器と発生頻度、言い換えれば1,3-ブタジエンに対す
る感受性に著しい種差が見られることについて、その代謝能の種差という観点から説明が試みられてい

る。前述のように、1,3-ブタジエンは生体内でエポキシ化を受け、その活性代謝産物である1,2-エポキ
シ-3-ブテン、1,2:3,4-ジエポキシブタン及び3,4-エポキシ-1,2-ブタンジオールが腫瘍発生に関係すると考
えられている。このエポキシ化を担う酸化酵素の局在と活性、及び解毒を担うepoxide hydrolase（EH）
とglutathione-S-transferase（GST）の活性には大きな種差が見られる。この代謝上の種差は、生体影
響における種差に整合するものであるが、その解明は未だ不十分であり、生体影響の種差を十分に説明

できるPBPKモデル（生理学的速度論モデル）を構築できるまでには至っていない。 
以上のことから、十分に制御された大規模な吸入曝露実験においては、検討された2系統のマウス及

び1系統のラットのいずれにおいても、腫瘍発生の有意な増加が認められたと言える。系統及び種によっ
て、その発生に著しい差が認められるものの、その一部は1,3-ブタジエンの代謝における種差によって
説明できることから、1,3-ブタジエンは実験動物に対して発がん性を有すると結論できる。 
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表 8 動物実験に関する概要  
吸入実験 

NTP（1984、NTP I研究）は、B6C3F1マウス（各群につき雌雄50匹）に0、625又は1,250 ppmの
1,3-ブタジエンを6時間/日、5日/週吸入曝露させた。実験当初は、2年間の曝露が計画されたが、死亡
率が高く、実験は60（雄）～61（雌）週で中止された。しかし、曝露期間の短縮にも関わらず、表 9
に記すように、心血管肉腫、悪性リンパ腫、肺腫瘍及び前胃腫瘍（雄を除く）の多発が観察された。 

NTP（1993、NTP Ⅱ研究）は、B6C3F1マウス（各群につき雌雄70匹、ただし最高用量群は90
匹）に0、6.25、20、62.5、200、625 ppmの1,3-ブタジエンを6時間/日、5日/週吸入曝露させた。雄
の625 ppm群と雌の200 ppm群及び625 ppm群は2年以内に全て死亡し、6.25 ppm群を除く他の曝露
群でも死亡率が50%を超える群が認められた。しかし、曝露は2年間反復された。この実験において
も、雌雄で悪性リンパ腫又は組織球性肉腫、心血管肉腫、肺腫瘍などの多発が、また、雌では卵巣顆

粒膜細胞腫（良性＋悪性）と乳腺腫瘍（良性＋悪性）の多発が観察され、それらの多くに濃度依存性

が認められた（表 10）。 
Melnickら（1990）及びNTP（1993、NTPⅡ研究）は、B6C3F1マウス（各群につき雌雄50匹）

に0、200、312、625 ppmの1,3-ブタジエンを6時間/日、5日/週、13～52週間吸入曝露させた。曝露
に伴って雌雄ともにリンパ腫、心血管肉腫、肺腫瘍、前胃のがん、その他の腫瘍発生の有意な上昇が

認められた。腫瘍の発生は625 ppm、13週の曝露でも観察され、リンパ腫の発生は濃度×期間が等
しい場合、高濃度短期間曝露（例えば625 ppm×26週；60%）の方が低濃度長期間曝露（例えば312 
ppm×52週；8%）よりも高率であった。 

Owen & Glaister（1990；Hazleton研究あるいはIISRP研究）は、SDラット（各群につき雌雄100
匹）に0、1,000、8,000 ppmの1,3-ブタジエンを6時間/日、5日/週、105（雌）～111（雄）週間吸入
曝露させた。実験途中に死亡例が多発し、実験終了時の生存率は20～25%であった。乳腺腫瘍（雌）、
精巣ライディッヒ細胞腫（雄）、その他種々の臓器に良性あるいは悪性腫瘍の発生増加が観察された

(表 11）。 
 
経皮投与・皮下投与実験 

van Duurenら（1963；1965；1966）は、1,3-ブタジエンの代謝物であるジエポキシブタンをSwiss
マウスに3及び10 mg/回、3回/週で生涯反復皮膚塗布をしたところ、扁平上皮がんが観察された。ま
た0.1mg/回、1回/週で1年以上反復皮下注射した実験では、注射部位の線維肉腫の発生上昇が観察さ
れた。 
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表 9 B6C3F1マウスの反復曝露による腫瘍発生（NTP 1984） 

曝露濃度（ppm） 
腫 瘍 

0 625 1,250 

雄 c 0/50 16/49*** 7/49** 
心血管肉腫 
（転移を伴う） 

雌 a 0/50 11/48*** 18/49*** 

雄 a 0/50 23/50*** 29/50*** 

悪性リンパ腫 
雌 b 1/50 10/49** 10/49** 

雄 a 2/50 14/49*** 15/49*** 
肺腫瘍 

（良性＋悪性） 雌 a 3/49 12/48* 23/49*** 

雄 0/49 7/40** 1/44 
前胃腫瘍 

（良性＋悪性） 雌 a 0/49 5/42* 10/49*** 

6時間/日×5日/週×60週（雄）又は 61週（雌）曝露。それ以降は高死亡率のため実験中止。 
a：p < 0. 001,  b：p < 0.01,  c：p < 0.05 (Cochran-Armitage Trend test) 
***：p < 0. 001,  **：p < 0.01,  *：p < 0.05 (Fisher’s exact test) 

表 10 B6C3F1マウスの 2年間反復曝露による腫瘍発生（NTP 1993） 

曝露濃度  （ppm） 
腫 瘍 

0 6.25 20 62.5 200 625 

雄 a 4/50 2/50 8/50 11/50* 9/50 55/73*** 
悪性リンパ腫 又は 
組織球性肉腫 雌 a 9/50 14/50 18/50* 11/50 16/50 36/80** 

雄 0/50 0/49 1/50 5/48* 20/48*** 4/73 

心血管肉腫 
雌 a 0/50 0/50 0/50 1/49 21/50*** 23/80*** 

雄 21/50 23/50 19/50 31/49* 35/50** 3/73 
肺腫瘍 

（良性＋悪性） 雌 4/50 15/50** 19/50*** 24/50*** 25/50*** 22/78** 

卵巣顆粒膜細胞腫 
（良性＋悪性） 雌 1/49 0/49 1/48 9/50** 8/50* 6/79 

乳腺腫瘍 
（良性＋悪性） 雌 a 0/50 2/50 4/50 12/50*** 15/50*** 16/80*** 

6 時間/日×5 日/週×2 年間曝露。20ppm 又はそれ以上の群では生存数が約半数以下になり、雄の 625ppm 群、雌の
200ppm及び 625ppm群は 2年以内に全例が死亡した。 
a：p < 0. 001,  b：p < 0.01,  c：p < 0.05 (Cochran-Armitage Trend test) 
***：p < 0. 001,  **：p < 0.01,  *：p < 0.05 (Fisher’s exact test) 
 
表 11 SDラットの 105～111週反復曝露による腫瘍発生（Owen & Glaister 1990） 

曝露濃度（ppm） 
腫 瘍 

0 1,000 8,000 
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乳腺腫瘍（良性＋悪性） 雌 50 79** 81** 

雄 4 5 1 
甲状腺腫瘍（良性＋悪性） 

雌 0 4** 11** 

精巣ライディッヒ細胞腫 雄 0 3 8** 

雄 3 1 10 
膵臓外分泌腺腫（良性） 

雌 2 0 0 

子宮肉腫 雌 1 4 5 

雄 1 1 2 ジンバル腺腫瘍 
（良性＋悪性） 雌 0 0 4 

6時間/日×5日/週×2年間曝露 
雌・雄各群 110匹、実験終了時の生存率は 20～25％ 
** p < 0.01 
 

b． 遺伝子障害性（変異原性） 
1,3-ブタジエンの遺伝子障害性に関する主な知見を表 12にまとめた。 
その研究の中には、1,3-ブタジエンの低濃度曝露下の労働者に曝露に関連した遺伝子障害性が見られ
るか否かについて、末梢血リンパ球を使ったin vivoでの種々の検討についての報告もなされている。そ
の多くは、時間加重平均値又は中央値1～3 ppm程度の曝露下では、1,3-ブタジエンの遺伝子障害性を示
唆する所見は見られなかったと報告している。しかし、1,3-ブタジエンの最高濃度が10 ppmあるいは20 
ppmといった記載のある報告の中には、平均あるいは中央値濃度が数ppmであっても、染色体異常（CA）、
小核（MN）、あるいはHPRT（ヒポキサンチン－グアニンホスホリボシル転移酵素）変異などの項目
で遺伝子障害性を示唆する有意な変化が観察されているものがある。ただし、測定のサンプル数は数十

程度であり、それほど多くはない。 
一方、in vitro の試験では、Ames試験（復帰突然変異試験）及び真核細胞あるいはヒトリンパ球を

用いた試験で、特に代謝活性系の存在下に遺伝子障害性を示すとする数多くの報告がある。表 12はそ
の一部を示したものであるが、USEPAは、ウイルス、細菌、植物及び動物を用いた研究で、1,3-ブタジ
エン及びその代謝産物の遺伝子障害性を示す450以上もの文献があることを述べている（USEPA 
2002a；2002b）。それらの中には、ヒトのリンパ球培養を用いた試験で、1,3-ブタジエンの代謝物であ
る1,2:3,4-ジエポキシブタン及び1,2-エポキシ-3-ブテンが、白血病化に関連すると考えられる第12染色
体とX染色体における異数性（aneuploidy）や構造異常を量反応的に促進すること（Xiら 1997）、ま
た、1,2:3,4-ジエポキシブタンによる染色体障害に対する感受性が、GSTの遺伝子多型によって異なる
こと（Vlachodimitropoulosら 1997）などが含まれる。 
以上のように、1,3-ブタジエンの遺伝子障害性については、ヒトのin vivo 試験でのデータは十分とは
言えないが、高濃度曝露下では遺伝子障害性を認める報告がある。さらにヒトのリンパ球を含む種々の

細胞を用いた多くのin vitro 試験では、1,3-ブタジエンの代謝産物であるモノエポキシド、ジエポキシ
ドが遺伝子障害性を示しており、1,3-ブタジエンは、十分な量が曝露された場合には、その生体内での
代謝を通じて遺伝子障害性を有すると判断できる。 
 
表 12 遺伝子障害性に関する概要 
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in vivoの変異原性試験 

Sorsaら（1994）は、3 ppm以下の1,3-ブタジエン曝露を受けている労働者40名の末梢血リンパ球の
CA、姉妹染色分体交換（SCE）及びMNを対照群30名と比較したところ、いずれも有意差は見られな
かった。 

Kelseyら（1995）は、通常2 ppm以下の曝露を受けている労働者40名について、末梢血リンパ球の
SCEを調べた結果、1,3-ブタジエンの急性又は慢性曝露とSCE頻度の上昇に関連は見られなかった。 

Auら（1995）は、1,3-ブタジエンの職場平均濃度3.5 ppmの労働者10名について、同じく0.03 ppm
の対照群労働者10名とCAを比較した結果、有意差は見られなかった。 

Tatesら（1996）は、平均値1.8 ppm、最高値20 ppmの1,3-ブタジエンの曝露を受けている労働者
19名とマッチさせた対照群19名を調査した結果、CAは陽性（p <0.05）であったが、MN、HPRT遺
伝子変異は陰性であった。 

Sramら（1998）は、中央値0.53 mg/m3、最高値23 mg/m3の1,3-ブタジエンの曝露を受けている労
働者19名と対照群19名を調査した結果、CA及びSCEはともに陽性（いずれもp <0.01）であったが、
MNは陰性であった。 

Ammenheuserら（2001）は、SBR合成工場の作業者49名の尿中1,3-ブタジエン代謝物と末梢血リ
ンパ球のHPRT変異の程度を検討し、高曝露群(平均曝露；約1.5 ppm）は低曝露群（平均曝露；約0.15 
ppm）よりもHPRT変異率が高いことを報告している。 

Abdel-Rahmanら（2003）は、Ammenheuserら（2001）と同様の結果を得るとともに、非喫煙作
業者で、HPRT変異率の差異が肝ミクロソームEHの遺伝子多型によって説明できることを報告した。 

Albertiniら（2003）は、チェコの労働者83名に対する研究（24名がモノマー曝露（平均；0.3 ppm）、
34名がポリマー作業（平均；0.8 ppm）、25名が対照）で、CA、SCE、HPRT遺伝子変異において、
曝露に関連した有意な差は見られなかったと報告し、この研究が0.30以上の相関に対して80%の検出
力を有するとしている。 

Zhangら（2004）は、中国の1,3-ブタジエン曝露作業者39名（曝露中央値；2 ppm）とマッチさせ
た対照群38名の末梢血リンパ球の染色体異数化、HPRT遺伝子変異を比較した。遺伝子異常には差が
見られなかったが、GST遺伝子多型は遺伝子異常のバックグラウンドレベルに関連したと報告した。 

 
in vitroの変異原性試験 

Arceら（1990）及びArakiら（1994）によると、1,3-ブタジエンはAmes試験において、代謝活性系
の存在下で、ネズミチフス菌TA100、TA1535、TA1537に対しては陽性、TA97、TA98に対しては陰
性、大腸菌WP2uvrAに対しては陰性を示した。 

Sasiadekら（1991a）によると、真核細胞培養系によるSCE試験において、CHO細胞を用いた場合、
1,3-ブタジエンは代謝活性系の存在下で疑陽性であった。また、Sasiadekら（1991b）は、ヒトの末
梢血リンパ球を用いた場合には、代謝活性系の有無に関わらず陽性を示すと報告している。 

 
遺伝子レベルの検討 

B6C3F1マウス肝細胞を用いた実験では、1,3-ブタジエンはDNAのグアニンとN7の位置で結合する
（Kreilingら 1986；Jelittoら 1989；Koivistoら 1996）。 

Koivistoら（1997）は、SDラットの肝細胞を用いた実験で、1,3-ブタジエンはDNAとの結合を示す
ことを確認した。 
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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について、表 13にまとめた。 
1990年代半ばまでは、動物実験データに基づくリスク評価が主流であったが、近年、ヒトの疫学デー
タに基づくリスク推定が行われている。その端緒となったのは、DelzellらのUABコホートに対する研
究結果で、国際合成ゴム生産者協会（International Institute Synthetic Rubber Producers、IISRP）
に対して1995年に提出された報告書である。そこでは、各対象者に対して推定された累積曝露量をもと
に、白血病死亡のリスク比をポアソン回帰分析により種々のモデルに当てはめ、得られたパラメータの

最尤推定量から発がんのポテンシーを推定している。 
この手法を基本的にそのまま採用し、若干の変更を加えて独自の評価を行ったのがECHC（1999）で

ある。Delzellらのオリジナルデータの提供を受け、累積曝露量に加えて年齢、人種、年代、雇用開始年、
従事年数、スチレン曝露を組み入れたポアソン回帰分析を行い、白血病死亡の相対リスク（RR）を説
明する最適なモデルを決定し、次にそのパラメータ推定値とカナダの人口動態に基づいた生命表分析か

ら、発がんポテンシーとして白血病のTC01（死亡率が１％増加する曝露濃度）を1.7mg/m3と決定した。

このカナダの評価は、疫学研究のオリジナルデータを使っていること、また、交絡要因の調整や最適モ

デルの選択などにあたって詳細な検討を行っている点で、WHO（2001）にも用いられている。また、
USEPAは2002年のIRIS改訂でこのカナダの評価をモデル決定に利用した。ただし、カナダとは異なり、
リスク比が累積曝露量に比例して1から増加する直線モデルを選択した。この推定パラメータと米国の
人口動態統計に基づき、さらに幾つかの独自の考慮を加えて、発がんポテンシーをLEC01で0.56 mg/m3

と決定し、直線性の仮定と動物実験結果からの調整係数2をかけて、ユニットリスクを0.08/ppmと決定
した。 
このように、欧米の公的機関における近年のリスク評価は、DelzellらのUABコホートのオリジナル
データに基づいて実施されているが、このコホートにおける曝露推定値については、その後再評価が行

われている。曝露の再評価はアラバマ大学の研究者自身によって行われたもので、Macalusoら（2004）
では、既述のように累積曝露量中央値で約5倍、100 ppmを超える回数の中央値で約1.5倍大きな推定値
に変更された。この新しい推定値がより適切であるとすれば、以前の推定値を用いた定量評価は実際よ

りもリスクを過大評価していることになる。Sielken & Valdez-Flores（2001）の論文は、この新しい
曝露推定値に基づいてUSEPAのリスク評価に疑問を呈したものである。産業技術総合研究所（2002）
は、このような経緯を踏まえ、今後の諸外国における公的機関のリスク評価の見直しの可能性を指摘し

つつ、以前の曝露評価に基づいたECHC（1999）のTC01を引用し、そこから直線性を仮定してユニット

リスク（0.013/ppm）を算出している。このように、近年の定量的リスク評価の基礎データとなってい
る疫学研究において、その累積曝露推定値について当該研究者自らが変更を行っていることから、今後

のリスク評価の実施や既存の評価見直し等の際に、その妥当性に対する評価・言及は避けられないもの

と考えられる。 
一方、これらの数理モデルに基づくリスク推定に対して従来から汎用され、我が国でも閾値のない発

がんに対する標準的なリスク推定法として用いられている平均相対リスクモデルをUABコホートデー
タに適用し、ユニットリスクを算出した結果がスウェーデンのカロリンスカ研究所（Karolinska 
Institutet）から報告されている（Karolinska Institutet 2004）。Delzellらによる曝露改定値を採用し
た曝露区分（表 6）に対して、曝露の中央値とSMRの間の一次回帰を求め、そのスロープとスウェーデ
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ンのバックグラウンド白血病生涯リスク値から、ユニットリスクを0.0088/ppmと推定している。 
表 14に、ECHC、USEPA、Sielken & Valdez-Flores、産業技術総合研究所、及びKarolinska Institutet

のリスク評価値とその導出の考え方の比較をまとめた。 
 
表 13 国際機関等の定量評価の概要 

United State Occupational Safety and Health Administration（USOSHA 1996）によると、United 
State National Institute of Occupational Safety and Health（USNIOSH）は1993年に、Weibullの
1 stage time to tumor modelをNTP II研究に適用し、雄マウスのリンパ球性リンパ腫及び雌マウスの
肺腫瘍発生に基づいて、1 ppmの吸入曝露が労働者1,000名当たりに1～30例の過剰がんを発生させる
と推定した。 

USOSHA（1996）は、NTP II研究における雌雄マウスの全リンパ腫、肺腫瘍、卵巣腫瘍に対して、
Weibullの1-stage time to tumor modelを適用し、1ppmの吸入曝露による過剰がんの発生は、労働者
1,000名当たり1.3～8.1であると計算した。さらに、この計算に基づき、PEL（permissible exposure 
limit）を1,000 ppmから1ppmに引き下げる決定を行った。 

ECHC（1999）は、DelzellらのUABコホートに対する研究結果のオリジナルデータを入手し、修
正した累積曝露区分ごとの白血病死亡率比を、年齢、人種、スチレン曝露等の交絡要因を考慮してポ

アソン回帰分析によりモデル化し、得られた最適モデルとカナダの人口動態統計から、一般環境下で

の75歳までの定常曝露を想定したTC01を1.7 mg/m3と算出した。この値は、動物実験結果（NTPⅡ研
究）に基づいて算出されたTC05の範囲の下限値付近に相当すると指摘している。また、雌マウスの生

殖器影響に基づいて、ベンチマーク値が算出されている。以上の結果は、WHO（2001）にも採用さ
れている。 

USEPA（2002）は、DelzellらのUABコホートに対する研究結果に基づいたECHC（1999）の分析
を利用して白血病死亡率比に対する最適モデルを選択した。米国の人口動態統計を適用し、また死亡

と罹患の差や動物実験結果と疫学結果の差など種々の考慮の基にLEC01を0.56 mg/m3と算出した。こ

れに基づき、低濃度曝露下での量－反応関係の直線性を仮定し、動物実験結果からの補正を加えて、

ユニットリスクを0.08/ppmと推定した。 
Sielken & Valdez-Flores（2001）は、DelzellらのUABコホートにおける著者らの曝露評価の変更

を受けて、リスク評価値への影響を検討している。1998年のUSEPAの評価に対する対案の形で議論
されている。白血病死亡のリスクは、曝露評価が高値に修正されたことで1/2.5に、EC01算出の際の最

高曝露区分の曝露推定値、年齢及び呼吸量を変更したことで1/5に低下するとしている。 
産業技術総合研究所（2002）は、Delzellらのオリジナルデータは使用せず、これを利用したUSEPA、

ECHC、Sielken & Valdez-Floresを中心にレビューを実施している。吸入曝露量の再評価の重要性を
指摘した上で、現時点の最適値としてECHCのTC01（1.7mg/m3）を採用し、これを原点（曝露なしで

率比1）に直線外挿し、ユニットリスク0.013/ppmを算出した。 
ECB（2002）は、UABコホートのデータから1,3-ブタジエンの吸入曝露とヒトの白血病には明白な
関連があり、1,3-ブタジエンはヒトに発がん性があると見なすべきであると定性評価を行っているが、
曝露評価の改訂に伴い、現時点では信頼できる量－反応関係は得られないとして定量評価は見送って

いる。 
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ACGIH（2002）は、2002年の評価文書では、発がん性に関するヒト及び動物のデータに、種差及
び量－反応関係の不一致が見られるとし、1994年の勧告（定性評価A2：発がん性が疑われる物質、
TLV-TWA:2 ppm）を踏襲している。TLV-TWAは、がんから労働者を守る上で適切な安全性を見込
んでいると述べている。 

Karolinska Institutet（2004）は、DelzellらのUABコホート研究で、改訂された新しい曝露推定
量を用いて量－反応関係を推定している。平均相対リスクモデルを適用し、スウェーデンの白血病発

生データと80年の寿命を仮定して、白血病死亡に対するユニットリスクを0.0088/ppmと推定した。 
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表 14 国際機関等の定量評価の概要 
 USEPA ECHC 産業技術総合研究所 Sielken & Valdez-Flores Karolinska Institutet 

データ UABコホート UABコホート UABコホート UABコホート UABコホート 
曝露評価 オリジナル オリジナル オリジナル 修正 修正 
モデル 数理モデル 数理モデル 数理モデル 数理モデル 平均相対リスクモデル 
算出方法 モデルパラメータは ECHC を利

用、米国人口動態を適用 
UAB コホート原データとカナダ人口
動態から直接算出 

他機関を援用 UAB コホート原データ
と米国人口動態から直

接算出 

UAB コホート論文の表数値
とスウェーデン人白血病罹患

率から算出 
発がん 
ポテンシー 

LEC01:1%死亡率が増加する曝露
濃度（TC01）推定値の 95%CI 下
限値 

TC01: 1%死亡率が増加する曝露濃度 
1.7mg/m3 

公表値で最も低いとい

う理由で ECHC 評価文
書 か ら TC01 = 1.7 
mg/m3を採用 

EC01, LEC01 曝露 4 区分の中央値と SMR
値に直線を当てはめ、SMRの
傾き=0.0038/ppm年。 

ﾕﾆｯﾄﾘｽｸ 低用量直線補間で上記に従い、罹

患率補正して 0.04/ppm。 
これに動物での多臓器性、雌雄差

による調整係数 2 をかけて、
0.08/ppm。 

計算してない。 TC01 から原点へ直線を

当てはめ、0.013/ppm 
EPAと同一手法。ただし
おそらくドラフト段階

である。 
EC01 に 基 づ い て

0.00066/ppm 
LEC01 に 基 づ い て

0.0011/ppm 

寿命80年として、0.0088/ppm 

考慮要因等 
（式中の x
は ppm年） 

ECHC の評価を利用。モデルは
RR = 1 + 0.0099x 
米国の死亡率を基に、罹患率補正

している。 
TC01は ECHC と同じだが、その
推定値の 95%CI下限値（LEC01）

を使っている。 
ユニットリスクを計算し、動物の

結果から、調整係数 2を考慮して
いる。 
また年齢を 85 歳まで考慮(他は
70歳まで)。 

RR を年齢、時、取扱い開始からの年
数、人種、スチレン曝露を層別し、4
つのモデルをポアソン回帰で当ては

め、1,3-ブタジエン累積曝露による白
血病死亡確率を推定。Delzell らのオ
リジナルデータの分類区分を若干変

更、また最高濃度区分の濃度評価を変

更。モデルは 
RR = (1 + x)0.29 
次にカナダの人口、背景死亡に基づい

て、上記の確率に基づき生命表分析に

よって、白血病による死亡リスクが

1%増える曝露量 TC01を推定。 
TC01は一定濃度の曝露で、70 歳まで
の曝露を想定して、数値を得ている

（＝1.7 mg/m3） 

TC01は ECHC 評価を利
用して、1.7mg。それに
直線補完を施し、ユニッ

トリスクは 
5.9×10－6/µg 
（約 0.013/ppm） 

1998 年の USEPA 評価
で使われた Delzell らの
オリジナルの解析に、曝

露評価については修正

値を使用。年齢、時、取

扱い開始からの年数、人

種、スチレン曝露が補正

され、モデルは 
RR = 1 + 0.0016x 
リスク評価の年齢を 70
歳までとし、呼吸量の係

数を修正。 

モデルは RR = 1 + 0.0038x、
r=0.99 と良好な適合だが、4
点への当てはめ。 
曝露代表値は中央値。 
年齢を 80歳まで考慮、呼吸量
の係数は 20/10。 
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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 
表 15に急性毒性に関する主要な知見を示した。 
実験的にヒトの志願者及び動物に対して、高濃度の1,3-ブタジエンを吸入曝露した研究において、眼
や呼吸器などへの粘膜刺激作用、中枢神経抑制作用が見られているが、これらの濃度では、むしろ引火

や爆発の危険性が高い。現状の実際の職業曝露レベルでは、事故や災害のような場合を除いて、上記の

ような急性影響は見られないとされている。動物に対する比較的低濃度の吸入曝露実験では、マウスに

おいて、血液系への影響、臓器中細胞性非蛋白性SH（スルフィトリル）への影響に対するLOELが、そ
れぞれ200 ppm、100 ppmであるとする報告がある（Leavensら 1997；Deutschmann & Laib 1989）。 

 
表 15 急性毒性に関する概要 
ヒトに関するデータ 

Wilson（1944）によると、1,3-ブタジエンの高濃度急性曝露により、中枢神経の抑制作用及び眼、
呼吸器の粘膜と皮膚に対する刺激作用があることが知られている。 

Carpenterら（1944）によると、2,000～4,000 ppmの1,3-ブタジエンを6～7時間吸入曝露させた実
験で、志願者は眼の刺激と焦点を定めるのが困難であることを訴えた。 

Himmelsteinら（1997）によると、1,3-ブタジエンは事故災害的な曝露を除けば、近代の労働環境
の日常的な曝露条件下では、刺激作用や中枢神経抑制作用はおそらく認められない。 

 
動物実験データ 

Shugaev（1969）によると、1,3-ブタジエンのマウスに対するLC50は、270,000 mg/m3（約120,000 
ppm＝12%）×2時間、ラットに対するLC50は、285,000 mg/m3（約127,000 ppm＝12.7%）×4時間
である。ラットはLC50の濃度曝露により麻痺効果が現れる。 

Deutschmann & Laib（1989）は、雄ラット及び雄マウスに、10、50、100、250、500、1,000、
2,000ppmの1,3-ブタジエンを7時間吸入曝露させたところ、マウスの肝臓、肺、心臓において細胞性
非蛋白性SHの含有量が曝露濃度に依存して減少し、その影響は曝露濃度100 ppmから250 ppmの間で
見られ始めた。一方、ラットでは高濃度群の肝臓のみで有意な減少が認められた。 

Leavensら（1997）は、雄マウスに1,3-ブタジエン単独（0、6.25、62.5、200、625 ppmの各濃度）、
スチレン単独（50ppm）、また1,3-ブタジエン（0、6.25、62.5、200、625 ppmの各濃度）とスチレ
ン（50 ppm）を混合して8時間吸入曝露させたところ、1,3-ブタジエン単独の200ppm以上の群及びス
チレン単独曝露群と、混合曝露の1,3-ブタジエン200 ppm以上の群において、末梢血中の多染性赤血
球の頻度が有意に低下し、骨髄への細胞毒性が認められた。また、1,3-ブタジエン単独の200 ppm以
上の群では、マウスの血液から1,3-ブタジエンの代謝物である1,2-エポキシ-3-ブテンが検出されたが、
1,3-ブタジエン曝露濃度との関係は明確ではなかった。 

 
 

b． 慢性毒性 
表 16に慢性毒性に関する主要な知見を示した。 



   - 22 - 

ヒトに関する慢性毒性についての報告は限られており、近年の1,3-ブタジエンの職業曝露を受けてい
た作業者において、わずかな血液学的所見の変化が報告されているのみで、顕著な影響を示す報告はな

い。 
一方、実験動物を用いた慢性吸入曝露実験では、主にマウスに対して種々の濃度で検討が行われてい

る。このうち、先の発がん性の項でも取り上げたNTPⅡ研究では、次項で述べる雌雄の生殖腺萎縮が観
察された他、曝露65週の時点で貧血やMCV（平均赤血球容積）の増加が認められている（Melnickら 
1990）。また、造血器に対する影響は他の研究でも報告されている。 

 
表 16 慢性毒性に関する概要 
ヒトに関するデータ 

Checkoway & Williams（1982）は、平均20 ppm（最低0.1～最高53 ppm）の1,3-ブタジエンに曝
露されていたブタジエン・スチレン貯蔵区域に勤務する労働者8名と他の6部局（平均0.1～1.0 ppm、
最低0～最高20 ppmの1,3-ブタジエン曝露）の計154名の労働者の末梢血液像を比較した。前者では赤
血球数、ヘモグロビン濃度、血小板数及び好中球数がわずかに低下し、赤血球容積がわずかに上昇し

ていたが、顕著な変化は認められなかった。 
Cowlesら（1994）は、平均3.5 ppm（大部分は1 ppm以下で8時間加重平均（8時間TWA）が10 ppm

を超える場合は極めて少ない）の1,3-ブタジエンに曝露されていたブタジエン製造の労働者と同工場
内の非曝露群の血液学的検査を行い比較をしたが、両者で有意な変化の違いは認められなかった。 

 
動物実験データ  

Owenら（1987）及びOwen & Glaister（1990）は、ラットに0、1,000、8,000 ppmの1,3-ブタジエ
ンを6時間/日、5日/週、約2年間反復吸入曝露させた。腫瘍発生に伴う死亡率の上昇とともに、雄の高
濃度群では実験終了時に腎障害が認められた。 

NTP（1984、NTPⅠ研究）は、マウスに0、625、1,250 ppmの1,3-ブタジエンを6時間/日、5日/週、
60～61週反復吸入曝露させた。濃度に対応して、卵巣及び睾丸の萎縮、鼻粘膜上皮の化生、食道及び
前胃の粘膜の過形成及び肝壊死が認められた。 

Melnickら（1990）は、マウスに0、6.25、20、62.5、200、625 ppmの1,3-ブタジエンを6時間/日、
5日/週、40週反復吸入曝露させた。雄の62.5 ppm以上の曝露群で濃度に対応して赤血球数、ヘモグロ
ビン濃度及びヘマトクリット値の低下と赤血球容積の上昇が認められた。 

1,3-ブタジエンの吸入曝露が大球性ないし赤芽球性貧血をもたらすことは、白血病ウイルス汚染の
ないマウスを用いた実験で確認されている（Ironsら 1986a；1986b）。 
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c． 生殖発生毒性 
1,3-ブタジエンの生殖発生毒性に関する主要な知見を表 17にまとめた。 
母動物に対する1,3-ブタジエンの吸入曝露によって生じる胎児への影響については、母動物の体重増
加が抑制される濃度レベルでも、胎児への催奇形性は確認されていない。胎児の体重増加が抑制される

という知見もあるが、母動物においても体重抑制が見られる場合が殆どで、二次的な影響の可能性があ

ると判断される。一方、生殖腺に対する影響は、経口投与による研究を除いて吸入曝露による影響を見

ると、卵巣や精巣の萎縮等の退行変性的な変化が主体である。 
その影響が最も明確に観察されたのは、発がん性評価でも取り上げたNTPⅡ研究（NTP 1993）で、
マウスに対する最長約2年間の1,3-ブタジエンの吸入曝露実験である。9ヶ月及び15ヶ月で中間評価が行
われており、その結果のうち、雌マウスの卵巣萎縮についての概要を表 18に示した。9ヶ月の時点では
62.5 ppmの濃度では萎縮は見られないが、200 ppm以上の濃度では萎縮が高率に観察されている。15ヶ
月では62.5 ppm以上の1,3-ブタジエン濃度で増加し、2年の実験終了時には6.25 ppm以上の濃度で濃度
依存的に卵巣萎縮の増加が観察され、さらに高い濃度であればより早い時期においても卵巣萎縮が発生

することが推測された。また、9ヶ月及び15ヶ月では対照群の卵巣萎縮は観察されていないことから、
加齢による退行変性等だけでなく1,3-ブタジエンへの曝露による影響であると判断される。なお、これ
は同じ雌の子宮の萎縮やマウス及びラットにおける精巣の萎縮よりも低濃度で認められた。 
生殖毒性を評価する上で、老齢期の雌マウスの生殖腺の萎縮をどのように意味づけるか、また、高率

に発がんが認められた実験系における変性という影響の意義については種々の判断がある。USEPA
（2002a）やECHC（1999）では、低濃度で影響が見られることを重視して、非発がん影響の主要なエ
ンドポイントとしてリスク評価に用いられている。一方、ECB（2002）では、生殖腺への直接影響か二
次的な影響かが明確ではないと判定している。 
以上のように、1,3-ブタジエンの催奇形性等の発生毒性を明確に示す報告はないものの、一部の実験
動物では、長期の吸入曝露実験において生殖腺の萎縮が高頻度に発生することが報告されている。この

報告は、加齢による退行変性や全身影響から二次的に引き起こされる影響と明確に区別できるほど強固

な証拠を示すものではないが、量反応関係が認められ、また6.25 ppmという低濃度においても影響が観
察されている点が特徴的である。しかしながら、このような比較的低濃度の曝露実験結果からは繁殖に

影響を与える可能性は低いと考えられることから、影響の重大性は低いと判断される。 
 
表 17 生殖発生毒性に関する概要 

Irvine（1981）は、ラットの妊娠6～15日にかけて、0、200、1,000、8,000 ppmの1,3-ブタジエン
を6時間/日反復吸入曝露させた。8,000 ppm群で母動物の体重増加が抑制されたが、着床数には変化
はなかった。8,000 ppm群では、胎児の体重低下、肋骨の化骨遅延、胸骨の化骨不全等を認めたが、
催奇形性は認められなかった。母動物に対するNOEL及び胎児発育に対するNOELは、それぞれ200 
ppm及び1,000 ppmと判断された。 

Hackettら（1987a；1987b）は、SDラット及びCD-1マウスの妊娠第6～15日にかけて、0、40、200、
1,000 ppmの1,3-ブタジエンを6時間/日反復吸入曝露させ、ラットは妊娠20日に、マウスは妊娠18日
にその影響を調べた。ラットでは1,000 ppm群で母動物の体重の相対的低下が認められたが、胎児の
発育障害は認められなかった。マウスでは200、1,000 ppm群で母体毒性が明らかであったが、母体毒
性が明確でない40 ppm群を含めて40、200、1,000 ppm群で雄の胎児の体重が、また、200、1,000 ppm
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群で雌の胎児の体重が相対的に低下していた。しかし、ラット・マウスともに催奇形性は認められな

かった。 
 
Pacchierottiら（1998）は、雄マウスに500 ppmの1,3-ブタジエンを6時間/日、5日反復吸入曝露さ
せた後、交配させたところ、胚の染色体異常の増加が認められた。 

NTP（1993、NTPⅡ研究）が行ったB6C3F1マウスに対する2年間の1,3-ブタジエンの反復吸入曝露
実験（6時間/日、5日/週）では、6.25 ppm群で卵巣萎縮、62.5 ppm群で精巣萎縮を認めたが（表 18）、
Owenら（1987）及びOwen ＆ Glaister（1990）が行ったSDラットに1,000、8,000 ppmの1,3-ブタ
ジエンを2年間反復吸入曝露（6時間/日、5日/週）させた実験では、卵巣あるいは精巣への影響は認め
られなかった。 

Andersonら（1998）は、雄のCD-1マウスに6時間/日、5日/週、4週間、また、雄のSDラットに6時
間/日、5日/週、10週間で1,3-ブタジエンを反復吸入曝露させた後、交配させた。マウスでは65 ppm群
で胎児の死亡増加が観察されたのに対し、ラットでは1,250 ppmでも影響は認められず、マウスはラッ
トよりも感受性が高いことが確認された。 

Doerrら（1996）は、1,3-ブタジエンの代謝物である1,2-エポキシ-3-ブテンを雌のB6C3F1マウスと

雌のSDラットに0、0.35、1.4、6.3、25、100 mg/kg（ゴマ油で稀釈）/日、30日反復腹腔内投与した。
マウスの100 mg/kg群に体重減少、卵巣及び子宮重量の減少、発育濾胞数の低下と原始濾胞の消失が
認められたが、ラットではいずれの影響も認められなかった。また、同様に代謝産物の1,2:3,4-ジエポ
キシブタンをマウスとラットに0、0.17、0.78、3.1、12、25 mg/kg体重（ゴマ油で稀釈）/日×30日
反復腹腔内投与した実験では、マウスの卵巣に対する強い毒性（濾胞の発育障害）を12、25 mg/kg
群で認めた。ラットでも同様の毒性を認めたが，その程度はマウスに比して軽度であった。なお、

1,2:3,4-ジエポキシブタンの影響はラットの25mg/kg群で非常に大きく、投与は25日間で終了したが、
体重は対照群の半分以下で、30日間の生存も4/10匹であった。 

Spanoら（1996）は、1,3-ブタジエンの代謝物である1,2:3,4-ジエポキシブタンを、雄マウスに1回
腹腔内投与（最高52 mg/kg）した。投与量に比例して精子形成阻害作用が観察されたが、原始生殖細
胞（stem cell）は障害されなかった。分化精粗細胞（differentiating spermatogonia）数が対照群の
半数に低下する投与量は55 mg/kgであった。 

 
表 18 B6C3F1マウスの 2年間吸入曝露による卵巣萎縮（NTP 1993） 

曝露濃度  （ppm） 
曝露期間 

0 6.25 20 62.5 200 625 

9ヶ月 0/10 
（0％） 

0/10 
（0％） 

0/10 
（0％） 

0/10 
（0％） 

9/10** 
（90％） 

8/8** 
（100％） 

15ヶ月 0/10 
（0％） 

0/10 
（0％） 

1/10 
（10％） 

9/10** 
（90％） 

7/10** 
（70％） 

2/2** 
（100％） 

2年 a 4/49 
（8％） 

19/49*** 
（39％） 

32/48*** 
（67％） 

42/50*** 
（84％） 

43/50*** 
（86％） 

69/79*** 
（87％） 

a：p < 0. 001 (Cochran-Armitage Trend test) 
***：p < 0. 001,  **：p < 0.01,  *：p < 0.05 (Fisher’s exact test) 
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（２） 定量評価 

国際機関等によるで行われた定量評価について、表 19まとめた。 
WHO（2001）は、発がん性の評価と同様にECHCの評価を採用している。いずれの場合もヒトの疫
学研究の結果ではなく、動物の吸入曝露実験結果に基づいて行われたものであり、その最も重要な動物

吸入曝露実験としてNTPⅡ研究（NTP 1993）を取り上げ、雌マウスの卵巣萎縮をエンドポイントとし
ている点が共通である。 
この実験では、1,3-ブタジエンの曝露濃度に応じた生存率の低下や血液学的変化も観察されているが、

①生存率の低下は高率な悪性腫瘍の発生によるものと考えられること、②血液学的変化は発がんと共通

する標的臓器であること、③これらの影響は、生存率の低下は20 ppm以上、血液学的変化は62.5 ppm
以上の濃度で発現しており、卵巣萎縮が発現する濃度よりも高いこと、等から定量評価のエンドポイン

トとして採用されなかった。 
一方、NTPⅡ研究はマウスのほぼ生涯にわたる長期吸入曝露実験であり、卵巣萎縮のような加齢変性

とも考えられる病態は、曝露期間の遅い時期に現れる場合は、毒性評価のエンドポイントとしては必ず

しも適切ではないとする考えもある。しかし、高濃度曝露群では9ヶ月という比較的早期にこの影響が
出現しており、また最低曝露濃度である6.25 ppmという低い濃度から対照群に比して有意に出現率が増
加し、量－反応関係が認められることから、いずれの定量評価においてもエンドポイントとして採用さ

れたものと考えられる。 
ハザード評価値としてのベンチマーク濃度は、表 19に示すように、USEPA（2002a）、ECHC（1999）、

我が国の産業技術総合研究所（2002）の評価文書に記載されており、これらは概ね同等と見なせる範囲
内にある。USEPA（2002a）はベンチマーク濃度に不確実係数を考慮して、RfCを0.9 ppbとしている。
産業技術総合研究所（2002）は、ベンチマーク濃度と曝露評価値から曝露マージンを算出し、現状の曝
露ではリスクは小さいと評価している。 

 
表 19 国際機関等の定量評価の概要 

USEPA（2002）は、1,3-ブタジエンの発がん性以外の影響として、生殖発生毒性を重視し、NTP
Ⅱ研究（NTP 1993）の結果から、最も低濃度曝露で観察された影響として、雌マウスにおける卵巣
萎縮をエンドポイントとして定量評価を行った。年齢50歳までの過剰リスクに対してベンチマーク濃
度のモデル化を行い、BMCL10として0.88 ppm、RfCを0.9 ppb（2 µg/m3）と算出した。他に胎児死

亡、胎児体重の低下をエンドポイントとした同様の推定も行ったが、上記が最も低いRfCであった。 
ECHC（1999）は、1,3-ブタジエンの生殖器への影響には著しい雌雄差があることに言及し、雌の
卵巣萎縮をエンドポイントとして、NTPⅡ研究（NTP 1993）に基づいて、ベンチマーク濃度の推定
を行い、BMC05として0.57mg/m3、95%CI下限値として0.44mg/m3という値を算出した。ただし、モ

デルの適合は必ずしも高くないことが述べられており、またこの影響の発現のメカニズムには、なお

不明の点が多いことから、この値の解釈に注意を要することが述べられている。 
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産業技術総合研究所(2002)は、NTPⅡ研究（NTP 1993）における雌マウスの卵巣萎縮をエンドポ
イントとして、USEPAのベンチマーク濃度計算手法を適用し、ベンチマーク濃度を推定。BMC01、

BMCL01、BMC05、BMCL05、BMC10、BMCL10として、それぞれ、0.21、0.15、1.10、0.76、2.31、
1.60 ppmと算出した。この数値は、USEPAやECHCの評価と同等であったと述べている。また子宮
の萎縮、雄の精巣萎縮についてもベンチマーク濃度が計算されたが、卵巣萎縮に対する濃度が最も低

値であった。 
 
 

３． 曝露評価 

（１） 大気中の 1,3-ブタジエンの起源 

1,3-ブタジエンは、有機物の不完全燃焼によって非意図的に生成する。また、工業原料として主とし
て高分子の合成に用いられる。自然現象では、森林火災などを中心としてバイオマスの燃焼によって生

成し、地球全体での発生量は77万トン/年と見積もられている（Ward & Hao 1992）。人間活動では、
内燃機関の不完全燃焼で1,3-ブタジエンが生成し、たばこの煙にも1,3-ブタジエンが含まれている。 
「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（化管法）」による全国の届

出排出量･移動量の集計結果によると、我が国では、2003年度において大気と公共用水域に292ｔの1,3-
ブタジエンが排出され、11ｔが主に廃棄物として事業場から移動されている（表 20、経済産業省・環
境省 2005a）。そのうち、大気への排出量は287ｔで、大部分が化学工業から排出され、そのほかゴ
ム製品製造業、食料品製造業、パルプ･紙･紙加工品製造業、石油製品･石炭製品製造業などからも大気

への排出が届け出られている。 
一方、届出外の発生源からは届出量をはるかに上回る1,3-ブタジエンが環境中に排出されたと見積も
られている（表 21）。中でも、自動車等の移動発生源は、4,966ｔと届出排出量の10倍を超える1,3-ブ
タジエンを排出している。家庭からも届出量の1/3程度の1,3-ブタジエンが排出されているが、これはた
ばこの煙に含まれて排出される量を推定したものである（経済産業省・環境省 2005b）。これらの届出
対象外の排出源からの排出については排出先の媒体ごとの排出量は見積もられていないが、発生形態や

性状から考えて、その多くが大気中に排出されたと考えられる。 
有害大気汚染物質の排出を計画的に削減している業界団体の報告では、1期目には1995年度の1,987
ｔから1999年度には711ｔへと64％削減されており、2期目には新たに確認された排出源も加え、1999
年度の769ｔから2003年度には281ｔへと、63％削減されている（経済産業省 2005）。 

 
表 20 化管法に基づき 1,3-ブタジエンの排出･移動を届け出た主な業種（2003年度） 

（ｔ/年） 

業  種 大気への排出 公共用水域への 
排 出 

廃棄物としての 
移 動 下水道への移動 

食料品製造 0.810 0.0 0.0 0.080 
繊維工業 0.001 0.0 0.0 0.0 
化学工業 267.299 3.111 11.157 0.110 
石油･石炭製品 1.800 0.0 0.0 0.0 



   - 27 - 

ゴム製品 17.000 1.500 0.0 0.0 
倉庫業 0.0 0.0 0.0 0.0 

合  計 286.910 4.611 11.157 0.190 
 

表 21 化管法に基づく届出外の 1,3-ブタジエンの排出量の見積もり（2003年） 
（ｔ/年） 

届出外排出量 
排出源 

対象業種 非対象業種 家 庭 移動体 
届出排出量 

排出量 0.0 37.194 108.528 4966.328 291.521 

 

（２） 大気モニタリング 

1,3-ブタジエンの全国的な大気濃度については、化学物質環境安全性総点検調査で調査の対象とされ
たことはなく、大気汚染防止法に基づき1997年度から開始された地方公共団体等による有害大気汚染物
質の大気環境モニタリングによって初めて把握されるようになった。この調査では、毎年約300～400
地点で約1,900～4,700検体が調査されている（環境省環境管理局大気環境課･自動車環境対策課 2005）。
各測定地点の年間平均濃度の全国平均値は、当初は0.35 µg/m3前後で推移していたが、2002年度以降は
0.3 µg/m3以下と低下している（表 22）。継続調査地点のモニタリング結果を見ても、同じ傾向が見て
取れる（図 2）。 
 

表 22 有害大気汚染物質モニタリング調査における 1,3-ブタジエン年平均濃度の経年変化 
 

年  度 地点数 検体数 平均値 
（µg/m3） 

最小値 
（µg/m3） 

最大値 
（µg/m3） 

1997 302 1,870 0.36 0.0010 2.0 
1998 343 3,596 0.36 0.0034 2.0 
1999 350 3,752 0.32 0.0023 2.6 
2000 348 3,847 0.32 0.0039 2.3 
2001 378 4,087 0.33 0.0055 3.3 
2002 388 4,379 0.26 0.0050 1.6 
2003 402 4,664 0.29 0.0060 2.1 
2004 397 4,600 0.26 0.0060 1.5 

測定地点：一般環境、発生源周辺、沿道 
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図 2 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 

1,3-ブタジエン年平均濃度の推移 
 

 
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つの地域分
類に分けている。2004年度の調査結果を見ると、一般環境では平均で0.20 µg/m3（226地点：0.0060～
1. 5 µg/m3）、発生源周辺（注１）では平均で0.30 µg/m3（69地点：0.030～1.5 µg/m3）、沿道におい

ては平均値0.37 µg/m3（102地点：0.0065～1.0 µg/m3）であった（表 23）。平均値で見ると沿道が最
も高く、1,3-ブタジエンの大気への排出源の１つが自動車排ガスにあることを示唆している。しかし、
最大値は一般環境や発生源周辺の調査地点で検出されており、固定発生源も局所的な高濃度汚染に寄与

していると考えられる。 
濃度分布を見ると、沿道には0.1 µg/m3以下の地点は少なく、全体として相対的に高濃度の地点が多い

（図 3）。発生源周辺では高濃度地点の比率が沿道よりも低いが、1.0 µg/m3以上の地点では発生源周辺

が多く、発生源周辺でとくに高濃度の1,3-ブタジエンに曝露される可能性が高いと考えられる。 
 

（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 1,3-ブタジエンを製造･使用等している工場・事業場の周辺とは限らない。 

 
表 23 2004年度有害大気汚染物質モニタリング調査における 

地域分類別の 1,3-ブタジエン年平均濃度 
 

 地点数 平均値 
（µg/m3） 

最小値 
（µg/m3） 

最大値 
（µg/m3） 

全地区 397 0.26 0.0060 1.5 
一般環境 226 0.20 0.0060 1.5 
沿 道 102 0.37 0.0065 1.0 
発生源周辺 69 0.30 0.030 1.5 
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図 3 2004年度有害大気汚染物質モニタリング調査における 

1,3-ブタジエンの年平均濃度分布 

（３） 発生源周辺 

2003年度の地方公共団体による有害大気汚染物質調査で最高濃度の2.1 µg/m3の1,3-ブタジエンが検
出されたのは、石油コンビナートの発生源周辺のモニタリング地点である（環境省環境管理局大気環境

課･自動車環境対策課 2004）。これに次ぐのは一般環境のモニタリング地点であるが、7 km以内の範
囲に1,3-ブタジエンを排出する事業場が存在し、その周辺に設けられた発生源周辺のモニタリング地点
では3番目に高い1,3-ブタジエンが検出されている。その後には沿道のモニタリング地点が続いており、
その中には周辺10 km以内に1,3-ブタジエンの大気への排出を届けている事業場が存在していない地点
が多い。このことから自動車排ガスによって大気中の1,3-ブタジエン濃度は全般として高いレベルにあ
り、これに工場･事業場からの排出が加わる場合に、大気中の1,3-ブタジエン濃度がさらに高くなると考
えられる。 
なお、環境省及び地方公共団体が実施した1993年度～2004年度までの調査結果を収集･解析したとこ

ろ、事業場敷地内（注２）の大気中濃度は、幾何平均で1.9 µg/m3（14地点：0.13～22 µg/m3）であり、

これは、有害大気汚染物質モニタリング調査の一般環境と発生源周辺で検出された最大値と同程度の値

であった。 
 
（注２) 1,3-ブタジエンを製造・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、24

時間平均濃度である。 
 

 

（４） 1,3-ブタジエンの曝露評価 

屋外（一般環境）大気からの曝露については、2004年度の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15 m3/日、子供6 m3/日とし、24時間屋外大気に曝露されたとすると、呼吸に伴
う曝露量は一般環境の平均値に対して大人0.06 µg/kg/日、子供0.12 µg/kg/日、発生源周辺で検出された
最大値に対して大人0.09 µg/kg/日、子供0.9 µg/kg/日と計算される（表 24）。 
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表 24 屋外大気からの 1,3-ブタジエンの曝露量の算定 
（µg/kg/日） 

大 人 子 供 
 

平均値 最大値 平均値 最大値 

一般環境 0.06 0.45 0.12 0.9 

発生源周辺 0.09 0.45 0.18 0.9 

 
室内空気からの曝露については、1,3-ブタジエンがストーブなどの燃焼により発生するため、室内空
気は屋外空気よりも高い濃度を示し、暖房期にとくに高くなる。屋外大気に比べて6～10倍の高い濃度
の1,3-ブタジエンが屋内空気から検出されている（Bellら 1993；Hamilton-Wentworth 1997；Conor 
Pacific Environment 1998）。このため、暖房期に長時間屋内で生活している人は、屋外にいる時間が
長い人よりも1,3-ブタジエンの曝露量が大きくなると考えられる。 
また、1,3-ブタジエンはたばこの煙に含まれており、喫煙も室内空気中の1,3-ブタジエン濃度を高く

する。たばこの副流煙には、たばこ1本あたりおよそ0.2～0.4 mgの1,3-ブタジエンが含まれ、喫煙して
いる室内空気中の1,3-ブタジエン濃度は2.7～19 µg/m3になると報告されている（Lofrothら 1989；
Brunnenmannら 1990）。カナダ全土の94家庭での調査結果では、室内空気中の1,3-ブタジエン濃度は、
喫煙していない家庭では1 µg/m3未満であったのに対し、喫煙している家庭では2.5 µg/m3であった

（Conor Pacific Environment 1998）。同様に、喫煙していない室内では0.3～1.6 µg/m3であったのに

対し、室内の喫煙場所では1.3～18.9 µg/m3とはるかに高い値を示したとする報告もある（Bellら 1993）。
たばこの煙中の1,3-ブタジエン濃度は、屋外大気よりも２桁程度高い値を示している。喫煙者はさらに
多量の1,3-ブタジエンに曝露されることになり、1日に10～15本のたばこを吸うと4～6 mgの1,3-ブタジ
エンに曝露されることになる（ECB 2002）。 

ECB（2002）は、これらの結果をまとめて製品の消費に伴う1,3-ブタジエンの曝露量を表 25によう
にまとめている。このほかに、自動車の室内空気から平均で3 µg/m3、最大で17.2 µg/m3の1,3-ブタジエ
ンが検出されたとの報告もある。 

 
表 25 製品の消費に伴う 1,3-ブタジエンの曝露量 

（mg/日） 

 大 人 子 供 

プラスチック製品に残留するモノマーの曝露 0.036 0.01 

食品容器から食品への溶出による曝露 0.015 0.017 

（40本） 16 － ヘビースモーカー 
（80本） 32 － 

たばこの副流煙 0.156 

ガソリン給油による吸入（作業当たり） 0.069 － 
 

食事からの曝露については、1,3-ブタジエンは一般には食事からは検出されない（McNeal& Breder 



   - 31 - 

1987）。5～310ng/g未満の1,3-ブタジエンを含むプラスチック容器に入れられたマーガリンからも1,3-
ブタジエンは検出されていない（Startin & Gilbert 1984）。ただし、調理用油を加熱した排ガスから
は23～504 µg/m3の1,3-ブタジエンが検出されている（Pellizzariら 1995；Shieldsら 1995）。 
一方、環境省が1999年度に行った要調査項目調査において、表流水や地下水中の1,3-ブタジエン濃度
が調査されている（環境省環境管理局水環境部 2000）。表流水では、河川、湖沼及び海域からそれぞ
れ1/124検体、1/6検体及び2/20検体から検出されている。また、地下水からは1/20検体から検出されて
いる。飲用水とする可能性のある河川、湖沼及び地下水での最高検出濃度は、湖沼における0.02 µg/L
である。この水をそのまま１日に2L飲むと仮定すると、それに伴う1,3-ブタジエンの曝露量は0.04 µg/
日となる。 
なお、飲料水からの1,3-ブタジエンの取り込み量は、その最大値で見ても一般環境大気の有害大気汚
染物質の測定結果の平均値から算定した呼吸による曝露量よりもはるかに小さく、1,3-ブタジエンの曝
露は主に大気の吸入によると考えられる。 
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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、今後の見解を待つべき課題が少なくない。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 1,3-ブタジ
エンの健康影響に関する知見から、現時点における 1,3-ブタジエン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。 
 

（１） 代謝及び体内動態について 

1,3-ブタジエンは、常温常圧下では気体として存在し、呼吸にともなって経気道的に吸収される。吸
収された1,3-ブタジエンは、主に肝ミクロソームのチトクロームP450（CYP）の酸化酵素により、2個
の2重結合が段階的にエポキシ化され、活性代謝産物であるエポキシドが生成される。生成されたエポ
キシドは、epoxide hydrolase 又は glutathione-S-transferase によってエポキシ環の開裂を受けて解
毒され、尿中に種々の代謝産物が排泄される。 
 

（２） 種差・個体差について 

1,3-ブタジエンは、その代謝経路及び代謝酵素の種類は、ヒトとマウスやラットなどの実験動物にお
いて共通であるものの、その活性の強さには大きな種差が認められ、特にマウスではヒトやラットと比

較して、エポキシド化合物が体内に蓄積しやすいと考えられる。 
また、生体に対する有害性は、1,3-ブタジエンそのものではなく、その代謝産物であるエポキシド化

合物によるものと考えられる。 
さらに、ヒトにおいては、代謝酵素に係る遺伝子多型によって、代謝能に個体差が存在すると考えら

れる。 
 

（３） 発がん性について 

（３-１）発がん性の有無について 

1,3-ブタジエンは、以下の理由により、ヒトへの発がん性が強く示唆される。 
・ 職業曝露を受けた労働者を対象とした疫学研究において、1,3-ブタジエンの累積曝露量とリンパ
造血器系の悪性腫瘍による死亡率との間に、概ね因果関係を認めることができる強固性、一致性、

時間性及び生物学的妥当性が存在すること。 
・ 複数の系統のマウス及びラットに対する慢性吸入曝露実験において、複数の臓器に腫瘍の発生増

加が認められ、マウスでは、複数の系統においてリンパ造血器系の悪性腫瘍を含む多種の腫瘍の

発生増加が認められること。 
・ マウス及びラットとヒトとの間に、1,3-ブタジエンに係る代謝メカニズムや発がんメカニズムの
違いを示す明確な知見はないこと。 

・ エポキシド化合物への代謝能に係る実験動物間の種差、系統差が、腫瘍発生における感受性の種

差、系統差と整合していること。 
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・ ヒトのリンパ球を用いたin vitro 試験において、リンパ造血器系悪性腫瘍で見られる染色体異常
の惹起が報告されていること。 

・ ヒトへの発がん性を否定する目立った知見はないこと。 
 

（３-２）閾値の有無について 

1,3-ブタジエンについては、以下の理由により、発がん性に係る閾値はないものと判断する。 
・ ヒトのin vivo 試験において、十分とは言えないものの、高濃度の曝露下において遺伝子障害性

を認める報告があること。 
・ ヒトのリンパ球を含む種々の細胞を用いた多くのin vitro 試験において、代謝産物であるモノエ
ポキシド及びジエポキシドが遺伝子障害性を示す結果が得られていること。 

 

（４） 発がん性以外の有害性について 

急性毒性については、ヒトの疫学研究では、高濃度の1,3-ブタジエンに曝露された場合に、眼や呼吸
器などへの粘膜刺激作用や中枢神経抑制作用が報告されている。しかし、その作用は弱く、実際の職業

曝露における曝露レベルでは、事故や災害のような場合を除いて急性影響は見られないとされている。

一方、動物実験では、マウスにおいて、血液系及び臓器中の細胞性非蛋白性SH（スルフィトリル）へ
の影響が報告されており、そのLOEL（Lowest Observed Effect Level；最小影響量）は、それぞれ200 
ppm（442 mg/m3）、100 ppm（221 mg/m3）と報告されている。 
慢性毒性については、ヒトの疫学研究では、報告はごく限られており、職業曝露を受けた労働者にお

いて、わずかな血液学的所見の変化が近年報告されているのみである。一方、動物実験では、マウスに

おいて、死亡率の増加、生殖腺萎縮及び貧血などの造血器に対する影響が報告されている。ただし、当

該死亡率の増加については、悪性腫瘍の発生による二次的な現象であると考えられている。 
生殖発生毒性に関連する報告は、全て動物実験によるものである。催奇形性や発生毒性を明確に示す

データはないものの、マウスに対する長期の吸入曝露実験において、雌雄マウスの生殖腺萎縮が高頻度

に出現し、特に雌マウスの卵巣萎縮の増加が6.25 ppm（13.8 mg/m3）という比較的低濃度の曝露で観

察されている。しかしながら、これは雌マウスの老齢期の影響であるため、この低濃度曝露の範囲では

繁殖に影響を与える可能性は低いことから、生殖発生毒性を総合的に評価する上では、影響の重大性は

低いと判断される。 
 

（５） 用量－反応アセスメントについて 

1,3-ブタジエンに係る発がん性については、量－反応関係を示す知見があることから、ヒトの疫学研
究を基本とした用量－反応アセスメントを行うことが可能である。得られた知見の中では、主要な疫学

研究の中で最も規模が大きく、かつ詳細な曝露評価がなされていること、また、共存物質等に対する適

切な補正がなされていることなどから、Delzellら（2001）の米国アラバマ大学（UAB）コホートに関
する知見を用いて、用量－反応アセスメントを行うこととした。 
一方、発がん性以外の有害性については、ヒトの疫学研究を基本とした用量－反応アセスメントを行

うことは困難であるものの、動物実験データを基本とした用量－反応アセスメントを行うことは可能で
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ある。 
 

（６）曝露評価について 

飲料水や食品中の1,3-ブタジエン濃度は低く、その曝露は主に呼吸を通じて起こると考えられる。ま
た、1,3-ブタジエンはストーブなどの燃焼により発生するため、とくに暖房期に室内空気の濃度が高く、
室内で過ごす時間によってより多くの1,3-ブタジエンに曝露されると考えられる。さらに、1,3-ブタジ
エンはたばこの煙の中にも含まれており、喫煙者や喫煙されている室内ではさらに多くの1,3-ブタジエ
ンに曝露される。 
一般環境大気における曝露評価については、2004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1,3-ブタジエンは大人0.06 µg/kg/日、
子供0.12 µg/kg/日と見積もられる。 
 
 

５． 指針値の提案について 

（１） 発がん性に係る評価値の算出について 

1,3-ブタジエンについては、ヒトへの発がん性が強く示唆され、ヒトの疫学研究において、量－反応
関係を示す知見が得られていることから、ヒトの疫学研究から発がん性に係る評価値を算出することと

する。1,3-ブタジエンは、発がん性に係る閾値が存在しないものと判断されることから、「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。）に従い、平均相対リスクモデルを用いて有害性に係る評価

値を算出することとする。 
当該値の算出に当たっては、Delzell ら（2001）の米国アラバマ大学（UAB）コホートに関する知

見が最も信頼性のある定量データを有するものであることから、当該疫学研究の結果を用いることと

する。その結果、リンパ造血器系の悪性腫瘍をエンドポイントに採用して求めたユニットリスクは、

0.40×10－5 /（µg/m3）と算出された（別紙参照）。 
以上により、1,3ブタジエン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する大

気中濃度として、2.5 µg/m3と算出される。 
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（２） 発がん性以外の有害性に係るリスク評価について 

1,3-ブタジエンについては、ヒトへの発がん性以外の有害性を示す知見が存在するものの、ヒトの疫
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ため、当該疫学研究から発がん性以外の有

害性に係る評価値を算出することは困難である。 
一方、動物実験では、米国NTPⅡ研究（NTP 1993）における雌マウスの卵巣萎縮をエンドポイント
とする知見等、量―反応関係を評価できる知見がいくつか存在する。しかし、前述の「（１）発がんに

係る評価値の算出について」にあるように、発がん性に係るリスク評価においては既に、量－反応関係

を評価できるヒトの疫学研究の知見があり、実際に有害性に係る評価値を算出していることに加え、健

康リスクの観点からは雌マウスの卵巣萎縮等の動物実験に係る現時点の知見は発がんに係るヒト疫学

研究に比べ必ずしも重要性が高いとは言えないことから、動物実験に係る知見を用いて発がん性以外の

有害性に係る評価値を算出する必要性は極めて低いと判断でき、「指針値算出手順」に従い、動物実験

データを用いた発がん性以外の有害性に係る評価値については算出しなかった。 
 

（３） 指針値の提案について 

発がん性に係る評価値は、2.5 µg/m3 と算出され、発がん性以外の有害性に係る評価値については算

出の必要性が極めて低いと判断され、算出されなかった。よって、指針値算出手順に基づき、発がん性

に係る評価値の数値を採用することにより、1,3-ブタジエンの指針値を年平均値2.5 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過去に指針

値を超過する地点が見られたが、その後大気濃度は低下しており、2004年度の同調査結果では指針値を
超過する地点は見られなかった。 
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。 



   - 36 - 

 

別紙  1,3-ブタジエンに係る発がんユニットリスクの算出について 

 
UABコホート研究の最新の結果における量－反応関係（Delzellら（2001）、本文書11ページ、表 6）

について、閾値のない直線関係を想定して回帰直線を求め、曝露の代表値としてスウェーデンのカロリ

ンスカ研究所（Karolinska Institutet）が採用した中央値のデータを援用すると、当該直線の傾きは
0.0038/ppm-yearとなる。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、バックグ
ラウンドの白血病生涯累積死亡率を0.007（Whiteら 1982）、70年間の曝露を想定すると、ユニットリ
スクは下記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の手法 
 

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、1 µg/m3 = 0.45 ppbであるから、70年では0.45×70 = 32 

ppb・year = 0.032 ppm・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の変換を
行うと、0.032×(365/240)×(24/8) = 0.15 ppm・yearとなる。これに対応する相対リスク（R）は、1＋
0.0038×0.15 = 1.00057である。またP0 = 0.007であり、言うまでもなくX = 1であるから、求めるユニッ
トリスク（UR）は、 

UR = 0.007×( 1.00057 － 1) / 1 = 0.40×10－5 / (µg/m3) 
である。 
許容リスクレベルを10－5とすると、該当する濃度は 

10－5／(0.40×10－5 ) = 2.5 µg/m3  
である。 
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（資料）1,3-ブタジエンの有害性評価・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 2A 

EU（欧州連合） 
カテゴリー 1 

USEPA（米国環境保護庁） 
Inhalation Unit Risk －3 × 10-5 /µg/m3 （0.08 /ppm） （IRIS） 

ACGIH（米国産業衛生専門家会議） 
グループ A2 

日本産業衛生学会 
1 

（2） 大気に関する基準 
英国大気質基準 

1 ppb（2.25 µg/m3） 
（3） 職業曝露に関する基準 

ACGIH 
TWA 2 ppm （4.4 mg/m3） 

DFG（ドイツ学術振興会） 
人に対する発がん物質であることを理由に許容濃度を定めず、技術指針を提示している。 

（4） その他法令による指定 
高圧ガス保安法 一般高圧ガス保安規則（可燃性ガス） 
航空法（危険物高圧ガス） 
港則法（危険物（高圧ガス）） 
船舶安全法（危険物等級 2.1高圧ガス） 
海洋汚染防止法（有害液体物質 C類） 
消防法（危険物第四類（引火性液体）、1.特殊引火物） 
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 

（第一種指定化学物質） 
労働安全衛生法（危険物（引火性の物）、名称等を通知すべき有害物） 
 

 


