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３－６ トル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 トルエンの物理化学的性質  

トルエンは、別名、メチルベンゼン、トルオール、フェニルメタンと呼ばれ、常温で無色透明な液体

で、高い揮発性を有している。トルエンの主な物理化学的性質は表１のとおりである。 
 
表 1 トルエンの物理化学的性質  

分子量 ： 92.14 
比重 ： 0.87 
融点 ： －95.1 ℃  
沸点 ： 110.8  ℃  
蒸気圧 ： 2.9 kPa（20℃） 
引火点 ： 4.0℃  
発火点 ： 480℃ 
分配係数： log Pow ＝ 2.75（実測値）  
換算係数： 1 ppm ＝ 3.83 mg/m3 (20℃)、1 mg/m3 ＝ 0.26 ppm (20℃) 
1 ppm ＝ 3.75 mg/m3 (25℃)、1 mg/m3 ＝ 0.27ppm(25℃) 
 

1.2 トルエンの用途・使用実態 

トルエンは主に合成原料、添加剤、溶剤として使用され、その使用割合はそれぞれ55%、25%、20%
である。合成原料としての用途では、ベンゼン及びキシレン（脱アルキル・不均一化）・トルエンジイ

ソシアネート・合成クレゾール・フェノールの合成に使用される他、TDI原料、染料・顔料・香料・火

薬原料としても使用されている。添加剤としては、ガソリン、灯油、軽油に使用される。溶剤としては、

各種樹脂の溶解・希釈溶剤、各種塗料・インクへの配合及び生産過程の洗浄溶剤の一部・各種塗料用希

釈溶剤 （シンナー）・接着剤溶剤などとしての使用があげられる。 
日本における年間生産量は2009年で約140万トン/年と報告されている（化学工業日報社 2011）。 

 

1.3 代謝及び体内動態 

トルエンを 3 時間吸入曝露させた実験より、吸入した約 50％が吸収されることが報告されている

（Carlson と Lindqvist 1977; Nomiyama と Nomiyama 1974)。ラットに 20 ppm のトルエンを 10
分間吸入させたところ、1、2、12 時間後に脂肪組織で高濃度のトルエンが検出された（Pyykkö 1977）。
他の実験で吸入曝露 10 秒後に上腕動脈血中から検出され（Astrand 1972）、10~15 分後には肺胞空気、

動脈血及び静脈血中のトルエン濃度が急激に上昇したとの報告がある（Carlson 1982）。ボランティ

アによる実験では、運動負荷や体脂肪に比例してトルエン吸収が増強されることが報告されている

（Carlson 1982;  Veulemans と Masschelein 1978)。吸収されたトルエンの 76％は馬尿酸として尿
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中から検出されるが、18％はトルエンのまま呼吸器を経由して排泄される（Smith ら 1954)。マウス

にトルエン（14C ラベリング）を単回吸入曝露したところ、血中、腎臓、脂肪細胞、肝臓の順で多く

検出され、24 時間後には体内から消失した（Bergman 1979; 1983）。ヒトでは、60 mL のトルエン

を摂取させ 30 分後に死亡した知見では、摂取後には肝臓で最も濃度が高くなり、次いで膵臓、脳、

心臓、血液、脂肪組織の順となった（Ameno ら 1989）。また妊娠 10 日から 14 日の CFY ラットにト

ルエンを 1,375～2,700 mg/m3曝露したところ、2時間後に胎仔の血中から母ラット血中濃度の約 74％
を検出し、胎盤を通過が報告され(ungvary, 1984)ている。トルエンは、ヒト及び実験動物で肝臓のミ

クロソーム mixed-function oxidase 系によりベンジルアルコールに迅速に転換し、安息香酸、繰り新

又はグルク論酸と抱合して、馬尿酸または、グルクロン酸ベンゾイルとして尿中に排泄され、少量が、

o-クレゾール及び p-クレゾールに代謝される。吸入されたトルエンの一部は変化せずに排泄されてお

り（ATSDR 2000; Van der Heijden 1988）、ヒトではトルエンの 15～20%は、肺から排泄され（Cohr, 
1979)、腎臓から馬尿酸として、60～70%が排泄されると報告されている（Veulemans と Masschelein 
1979）。またラット、ウサギで吸収されたトルエンは 20％が未変化で排出されるが、80％は P-450 に

より代謝されると報告されている（EU 2003）。代謝経路を図 1 に示した。 
 

 

 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

図 1 トルエンの代謝（IARC, 1999を改変） 

 
 

1.4 種間差・種内差について 

U.S.EPA（2005）は種内差に係る不確実係数の検討において、成人と子供の組織と血液中の揮発性

有機化合物の濃度の違いを薬動力学的モデルの推定結果（Pelekis ら 2001）を考慮に入れている。薬

動力学的モデル（Pelekis ら 2001）に基づくと、種内差に係る不確実係数は 0.03～3 の範囲にあると

された。U.S.EPA（2005）は、ヒトの感受性について、成人の集団のなかでもライフステージ（例え

ば老年期など）、遺伝子多型、疾病による腎臓クリアランスの低下等によっても、差が生ずる可能性が

あるとしている。 
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2. 健康影響評価 

2.1 発がん性及び遺伝子障害性（変異原性） 

2.1.1 定性評価 

2.1.1.1 発がん性 

＜発がんに関する疫学研究＞ 
ヒトの発がん性に関して信頼性の高い疫学知見は得られなかった。U.S.EPA(1994)は、ヒトへの発

がん性物質かどうか判断できずグループＤに分類し、IARC(1999)では、ヒトに対する発がん性につい

て分類できないとしている。ATSDR(2000)は、職業曝露において発がん性を認めた研究では、他の化

学物質への曝露やコホートのサイズが小さいことに起因するバイアスが原因である可能性が高いため、

信頼性が低いとしている。 
 

＜発がんに関する動物実験＞ 
発がんに関する動物実験の概要は表 2 のとおりである。 
Maltoni ら(1983、1985、1997)は、ラットにトルエンを経口投与した研究から、胸腺腫瘍、リンパ

腫、白血病の発生を報告しているが、ATSDR（1997）は、これらの研究に関して、実験動物施設の

ガイドラインの不備や用量依存性がないため、信頼性が低いとしている。Gibson と Hardisty（1983）
は吸入曝露による発がん試験を行ったが、発がん影響は確認されていない。NTP（1990）は、トルエ

ン吸入曝露による白血球の減少を観察したが、発がん影響はみられていない。経皮曝露試験では、対

照群や塗布していない部位での腫瘍の発生のため、十分な証拠が得られていない。 
 
表 2 発がん動物実験に関する概要 

経口投与実験 
Maltoni ら（1983、1985）は、雌雄 SD ラット 40～50 匹を 1 群として、0、500 mg/kg のトルエ

ンを 1 回/日、4～5 日/週で 104 週間強制経口投与し、胸腺腫瘍、造血器の腫瘍の増加を報告している。

一方、ECB（2003）と IARC（1989）では、当該研究はガイドライン要求を満たしておらず、リスク

評価には用いられないとしている。 
Maltoni ら（1997）は、雌雄 SD ラット各 40～50 匹を 1 群として、0、500、800 mg/kg のトルエ

ンを 4 日/週で 104 週間、強制経口投与し、雄の 800 mg/kg 投与群で頭部に腫瘍、500 mg/kg 以上の

群の雄と 800 mg/kg 群の雌でリンパ腫、白血病がみられたことを報告している。 
 
吸入実験 

Gibson と Hardisty（1983）は、雌雄 F344 ラット（7 週齢）各 120 匹を 1 群として、トルエン(純
度 99.98%以上）を 0、30、100、300 ppm (0、113、377、1,131 mg/m3）で 24 ヶ月間（6 時間/日、

5 日/週）吸入曝露させたが、トルエン曝露に起因する腫瘍はみられなかったと報告している。 
U.S. NTP（1990）は、雌雄 B6C3F1 マウス（9～10 週齢）各 60 匹を 1 群として、トルエン（純

度 99%以上）を 0、120、600、1,200 ppm (0、450、2,260、4,520 mg/m3）で 104 週間（6.5 時間/
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日、5 日/週）吸入曝露させたが、トルエン曝露に起因する腫瘍発生はみられなかったと報告してい

る。また、雌雄 F344 ラット（6～7 週齢）各 60 匹を 1 群として、トルエン（純度 99%以上）を 0、
600、1,200 ppm（0、2,260、4,520 mg/m3）で 103 週間（6.5 時間/日、5 日/週）吸入曝露させたが、

トルエン曝露に起因する腫瘍発生はみられなかったと報告している。 
 
経皮投与実験・皮下投与実験 

Lijinsky と Garcia（1972)は、マウス（30 匹）の皮膚に 16～20μL のトルエンを 2 回/週で、72 週

間経皮曝露させたところ、皮膚乳頭腫（1/30 匹）、皮膚がん（2/30 匹）がみられたが、これらはトル

エンに起因した皮膚腫瘍ではなかった。 
Frei と Kingsley（1968）は、Swiss マウス 35 匹に、発がんイニシエーターとしてジメチルベンズ

アントラセン（DMBA）を経皮投与した上でトルエンを適用させたところ、皮膚乳頭腫 (5/35 匹)がみ

られた。トルエンのみの曝露では、皮膚腫瘍 (1/14 匹) がみられたが、これはトルエンに起因する影

響ではなかった。  
Blackburn ら（1986）は、雄 C3H マウス（6～8 週齢）350 匹に、トルエン（50 mg）を 2 回/週、

73～120 週間で経皮投与したところ、皮膚腫瘍（3/350 匹）がみられた。 

McKee と Lewis（1987）は、雄 C3H マウス（6～10 週齢）50 匹に、トルエン（21.7 mg）を 3
回/週、83 週間で経皮投与したところ、皮膚腫瘍はみられなかった。しかし、同濃度で 77 週間、経皮

投与したところ、皮膚乳頭腫（1 例）みられた。 
Broddle ら（1996）は、雄 C3H/HeJ マウスにトルエン 50 µL を 2 回/週で、2 年間、塗布したとこ

ろ、適用部位に線維肉腫（1/50 匹）、扁平上皮がん（3/50 匹）がみられたが、非適用部位にも線維腫

（2/50 匹）の皮膚腫瘍の発生が増加しており、トルエン塗布による皮膚発がんは統計学的に有意では

なかった。 
 
 

2.1.1.2 遺伝子障害性（変異原性） 

遺伝子障害性に関する主な知見を表 3 にまとめた。in vivo 試験おいて、ヒトの知見に関しては職業

曝露によるものが主であり、遺伝子障害性は陰性とする報告が多い。また、哺乳動物を用いる試験に

おいても陰性の結果が多く報告されている。in vitro 試験では、ヒト由来の細胞を用いた試験の多く

が陰性であったが、哺乳動物由来の細胞を用いた試験では、一部に変異原性がみられている。ショウ

ジョウバエを用いた試験では、陰性の結果が報告されており、細菌を用いた試験でも、代謝活性化系

の添加・無添加の有無に係らず陰性の結果であった。 
 
表 3 遺伝子障害性に関する概要 

in vivo 試験 
ヒト 

Maki-Paakkanenら（1980)は、フィンランドのグラビア印刷工場で、ベンゼン（0.05%未満）を含

むトルエンに7～112 ppmで3～35年間曝露された32名の労働者(21～50 歳)について、末梢血リンパ

球の染色体異常および姉妹染色分体交換異常の有無を調査したが、いずれも異常はみられなかったと
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報告している。 
Karacicら（1995)は、クロアチアで靴工場に勤務する女性工員について末梢血リンパ球における染

色体異常、姉妹染色分体交換を調査した。その結果、トルエンに13.88～308.63 mg/m3で平均13.4年
(2～31年間)曝露した38人、もしくは42.38～184.88 mg/m3で平均17.7年(1～33年間)曝露した45人で

影響はみられなかった。 
Hammerら（1998）は、ドイツの印刷工場に平均18.9年間、勤務する印刷工42名(22～60歳、トル

エン（純度99.8%以上）曝露濃度38～87 ppm)の末梢血リンパ球に対する遺伝子障害性を調査した結

果、トルエン曝露濃度依存的な姉妹染色分体交換（SCE）頻度の増加がみられた。当該SCE頻度の増

加は、喫煙及びアルコール摂取の交絡因子による影響と明確に区別された。また、喫煙とトルエン曝

露の間に顕著な相乗効果があることが示されたが、インク由来の影響の可能性を排除できなかったと

している。 
Pitarqueら（1999）は、平均12年間、トルエンに職業曝露（28～121 ppm）したブルガリアの靴職

人の女性34名（平均年齢38歳)の末梢血リンパ球の遺伝子障害性をコメットアッセイで調査した結果、

DNA鎖切断の生成はみられなかったと報告している。 

 
哺乳動物 

Dobrokhotov（1972）は、5 匹の雄ラットに 800 mg/kg/day のトルエンを 12 日間、皮下投与して

骨髄細胞における染色体異常試験を行ったところ、投与群の染色体異常の出現率は 13%で、対照群は

4.16%であった。なお、本研究に関して、IARC（1999）は、トルエン純度が不明であり評価が困難

としている。 
Lyapkalo（1973）は、6 匹のラットに 1,000 mg/kg/day のトルエンを 12 日間、皮下投与して骨髄

細胞における染色体異常試験を行った。染色体異常は、曝露群で 11.5%、対照群で 3.87%であった。

ただし、本研究に用いられたトルエンは純度が不明である。 
DobrokhotovとEnikeev（1976）は、ラットに610 mg/m3 のトルエン (ベンゼン含)を4 時間/日、5

日/週、16週間、吸入曝露させ、骨髄細胞の染色体異常を観察したところ、染色体異常率は、曝露群で

21.6%、対照群で4.02%であった。 
Litton Bionetics Inc.（1978）は、ラット5匹を一群として、トルエン（純品）を22、71、214 mg/kg/day

で5日間、腹腔内投与した。最終投与6時間後に、骨髄細胞における染色体異常を観察したが、染色体

異常の増加はみられなかった。 
Kirkhart（1980）は、雄Swissマウス各8匹を一群として、トルエンを50、500、1,000 mg/kgで24

時間内に2回腹腔内投与し、30、48、72 時間後に骨髄細胞を観察したが、小核の誘発はみられなかっ

た。 
Aristov ら（1981）は、雄ラットにトルエンを 5.4、50.7 mg/m3で 16 週間（4 時間/日、5 日/週）

で吸入曝露させたが、骨髄細胞に染色体異常はみられなかった。  

BrusickとMazursky（1981）、Litton Bionetics Inc.（1981）は、雄ICRマウス12匹を1群として、

トルエンを100、400 ppm（375、1,500 mg/m3）で8週間（6時間/日、5日/週）吸入曝露させたが、優

性致死はみられなかった。 
Donnerら（1981)は、雄Wistarラットに、トルエンを300 ppm (1,125 mg/m3)で、15週間（6時間/

日、5日/週）吸入曝露させたところ、骨髄細胞で曝露後11～13週間目に姉妹染色分体交換頻度の増加

がみられたが、曝露後15週間目には、骨髄細胞の染色体異常はみられなかった。 
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Ticeら（1981）は、雄DBAマウスにトルエンを1,700、3,000 mg/kgで腹腔内投与したが､姉妹染色

分体交換頻度の増加はみられなかった。  
Gad-EI-Karimら（1984）は、雌雄ICRマウス各5匹を1群として、トルエン（純度99%）を860、1,720 

mg/kgで24時間以内に2回強制経口投与した。いずれの曝露群にも、骨髄細胞の染色体異常及び小核形

成はみられなかった。 
Mohtashamipurら（1985）は、雄NMRIマウス各5匹、および、雄B6C3F1マウス各5匹にトルエン

（純度99%）を104～435 mg/kgで24時間間隔で2回、経口投与または腹腔内投与した。いずれの研究

においても、骨髄での小核出現頻度がわずかに増加した。なお、EU（2003）は、本研究結果につい

て、小核増加は対照群でもみられており、生物学的に意味があるとは考えにくいと評価している。 
Mohtashamipurら（1987）は、雄NMRIマウスを代謝酵素誘導剤（フェノバルビタール、Aroclor 

1254、3-メチルコラントレン）で前処理した後、トルエンを曝露させたところ、小核出現頻度が増加

することを報告している。一方、代謝酵素阻害剤（メチラポン、α-ナフトフラボン）とトルエンを同

時投与した試験では、小核出現頻度が減少したと報告している。 
Rohら（1987)は、雄SDラット各5匹に、トルエン（純粋）を108.75、220、440 mg/kgで2回腹腔内

投与したところ、220 mg/kg群で骨髄細胞に小核出現頻度の有意な増加が認められた。なお、本研究

について、EU（2003）は、軽微な増加であり生物学的に意味がないと評価している。 
Plappert（1994）は、雄BDF1マウスにトルエンを500 ppm（1,900 mg/m3）で 8週間（6時間/日、

5日/週）吸入曝露させたが、リンパ球、骨髄細胞、肝臓細胞のコメットアッセイにおいてDNA鎖切断

は検出されなかった。 
 
in vitro 試験 
ヒト由来細胞 

Gerner-SmidtとFriedrich（1978）は、ヒトリンパ球にトルエン（S9無添加条件）を作用したが、

染色体異常を誘発しなかったことを報告している。 
Gerner-SmidtとFriedrich（1978）、Richerら（1993）は、ヒトリンパ球にトルエン（S9無添加条

件）を作用したが、姉妹染色分体交換を誘発しなかったことを報告している。 
Dohertyら（1996）は、ヒト由来リンパ球細胞AHH-1、MCL-5、h2E1にトルエン（S9無添加条件）

を作用し染色体異常試験および小核試験に供したところ、いずれも陽性であったと報告している。 
Zaraniら（1999)は、ヒトリンパ球にS9添加条件でトルエンを作用したが、小核形成を誘発しなか

ったことを報告している。 
 

哺乳動物細胞 

McGregorら（1988）は、マウスL5178Y細胞を用いたtk遺伝子座の遺伝子突然変異試験で、S9の
添加の有無にかかわらず遺伝子突然変異を誘発したと報告している。ただし、EU（2003）では、ト

ルエンは細胞毒性が強く、高用量では70%以上が増殖抑制を示し、低用量では突然変異コロニー数は

対照群の1.5倍にすぎず、このような突然変異頻度の低い増加は生物学的な意味はなく、試験結果は陰

性と考えている。 
Huff（1990）は、チャイニーズハムスター卵巣（CHO）細胞を用いた染色体異常試験および姉妹

染色分体交換試験で、トルエンは、S9の添加の有無にかかわらず、結果は陰性であったことを報告し

ている。 
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Casto（1981）は、シリアンハムスター由来のSA7細胞を用いて、S9を無添加で、1,000μg/mLの
トルエンで処理したところ、アデノウイルスによる形質転換を促進しなかったと報告した。 

 
ショウジョウバエ 

Rodriguez-ArnaizとVillalobos-Pietrini（1985）は、ショウジョウバエに1,300 ppmのトルエンを

含有する飼料を与えたが、伴性劣性致死の誘発はみられなかったと報告している。 
 
微生物 

Bos ら（1981）、Haworth ら（1983）、Nestmann ら（1980）、Spanggord ら（1982)は、ネズミチ

フス菌 TA98、TA100、TA1535、TA1537、TA1538 を用いた復帰突然変異試験（エームズ試験）に

おいて、トルエンは S9 添加の有無にかかわらず、結果は陰性であったことを報告している。 
U.S.EPA（1980）は、大腸菌 WP2 を用いた復帰突然変異試験および酵母 D7 株を用いた遺伝子突

然変異試験において、トルエンは S9 添加の有無にかかわらず、結果は両試験とも陰性であったこと

を報告している。 
Haworth ら（1983）は、ネズミチフス菌の標準株を用いた揮発性物質を考慮したプレインキュベ

ーション法による試験で、S9 添加の有無にかかわらず復帰突然変異を誘発しなかったと報告してい

る。  
Connor ら (1985) は、ネズミチフス菌 TA98、TA100、UTH8413、UTH8414 を用いた突然復帰

試験において、トルエン（純度 99%）は、S9 添加の有無にかかわらず、結果は陰性であったことを

報告している。 
 

2.1.2 定量評価 

国際機関等による発がんリスクに係る定量評価の実施例はみられなかった。 
トルエンは、IARC（1999）において、3（ヒトに対する発がん性について分類できない）に分類され

ている。 
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2.2 発がん性以外の有害性 

2.2.1 定性評価 

2.2.1.1 急性毒性 

急性中毒に関する報告を表 4 にまとめた。 
ヒトに関しては、事故やシンナー吸引によってトルエンに曝露された時の急性毒性として、化学火

傷および急性腎障害による死亡、血尿、腎臓尿細管性アシドーシス、腹痛、吐き気などの症状、リン

パ球数の異常が報告されている。また、職業曝露による影響として、腹痛、吐き気、めまい、刺激性

などの自覚症状、腎障害、血圧の低下が報告されている。加えて、ボランティアによる曝露実験では、

中枢神経系症状、記憶力の低下、めまいなどの自覚症状、眼の反射障害等が報告されている。 
実験動物による曝露実験では、トルエン曝露による粘膜刺激性、落着きの欠如、呼吸増加、運動失

調、認知機能障害、平衡機能の乱れ、応答頻度変化、神経伝達物質の変化、肝臓酵素の増加等が報告

されている。併せて、ラット、ウサギ、マウスに対する LD50もしくは LC50の推定値の報告されてい

る。 
 
表 4 急性毒性に関する概要 

ヒトに関するデータ 

Massengaleら（1963)は、でトルエンを含む接着剤を18ヶ月～4年間使用したことにより、トルエ

ンを吸入した米国人男児（11歳と15歳）に血尿がみられたと報告している。 
Matsushitaら（1975)は、トルエンを含む有機溶媒を使用して靴の革付作業を行っていた女性38名

を曝露群として、同じ工場に勤務する有機溶剤非曝露の対照群16名と各種血液パラメーターについて

比較した。曝露群は15～100 ppmのトルエンを平均3年間曝露されていた。血液密度、ヘモグロビン

量、ヘマトクリット値、白血球数に違いはみられなかったが、曝露群では、末梢血中の好中球のモム

ゼン中毒性顆粒の出現頻度が増加した。 

Reisinら（1975）は、イスラエルの塗装工場において、作業員（49歳）がトルエン（100%）容器

破裂事故によりトルエンを全身に浴び、体表の10%に化学火傷を負い意識不明になったことを報告し

ている。加えて、急性腎障害として、アシドーシス、ミオグロビン尿などの症状がみられた。 
Winnekeら（1976)は、ボランティア20名に98 ppm(368 mg/m3)のトルエンを4時間吸入曝露させ、

精神運動試験、指叩き試験、反応時間、追跡回転試験などの検査を行ったが、異常はみられなかった

ことを報告している。 
FischermanとOster（1979)は、少なくとも5年以上、トルエン(100%)を吸入した21歳の女性に、体

重減少、無気力、虚弱、可逆性の腎臓尿細管性アシドーシスがみられたと報告している。 
BennettとForman（1980）は、トルエン（99%）を含んだシンナーを9年間吸入した22歳の米国人

男性において、腹痛、吐き気、嘔吐、熱、反応性の低下、可逆性の代謝性アシドーシス、尿素窒素及

びクレアチニン量の増加がみられたと報告している。 
Streicherら（1981)は、トルエンを含む塗料を吸入した25名の米国人（成人）において、虚弱、腹

痛、めまい、昏睡、頭痛、四肢不全麻痺、歩行障害、低カルシウム血症、低リン酸塩血症、アシドー

シスなどの症状がみられたことを報告している。 
Russら（1981)は、トルエン16.5%を含む溶剤に9ヶ月間（1～2回/週）に吸入した20歳の男性に、
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倦怠感、嗜眠、嘔吐、吐き気、貧尿がみられたことを報告している。また、生検では、腎臓尿細管変

性および炎症がみられたことを併せて報告している。 
Bauchingerら（1982）、Funes-Cravionoら（1977）、Niseら（1991）、Pelclovaら（1990）、

Schmidら（1985)は、職業曝露を受けた労働者の末梢血リンパ球に、染色体異常、姉妹染色分体交換

頻度の増加がみられたことを報告している。 
ただし、EU（2003)では、これらの報告はグラビア印刷工場の労働者に関するもので、インク及び

他の溶媒との複合曝露影響や喫煙影響についての可能性が排除できないとしている。  
Waldronら（1982)は、1年間以上トルエンに職業曝露された男性59名 (1～5年：22 人、6～10年：

18人、10年以上：19人)の血液パラメーターを調査したが、血清AST量、アラニンアミノトランスフ

ェラーゼ(ALT)活性に変化がみられなかったことを報告している。 
Morataら（1997)は、トルエン（0.14～919 mg/m3）、エタノール（0.25～1,240 mg/m3）、酢酸エ

チル（1.1～2,635 mg/m3）に71～93dBの騒音下で曝露された124名の男性印刷工(勤務年数が1年間以

上)に聴力検査を行った結果、印刷工の49%が難聴であったが、トルエンの曝露濃度との相関性はみら

れていない。 
Andersenら（1983）は、ボランティア16名にトルエンを0、10、40、100 ppm（0、37.5、150、

375 mg/m3）で6時間吸入曝露させ、パフォーマンステストを実施した。テスト結果自体に異常はみら

れなかったが、100 ppm群では、頭痛、めまいがみられ、特に中枢神経症状が有意に増加した。この

結果より、ATSDR(2000)では急性曝露の最小リスクレベル（MRL）として、中枢神経症状をエンド

ポイントにNOAEL 150 mg/m3としている。 
Cherryら（1983)は、大学院生8名（男性）にトルエンを80 ppm(300 mg/m3)で4 時間、吸入曝露さ

せた。曝露後に、選択反応時間、選択過誤回数、単純反応時間、視覚探索行動、ビジュアルアナログ

について、作業試験を行ったが異常はみられなかった。 
Fornazzariら（1983)は、カナダで、トルエン中毒の24名（1年間、毎日吸入していた者）を調査し

たところ、13/24名に血清アルカリホスファターゼ (ALP) 活性の上昇、7/24名に血清アスパラギン酸

アミノトランスフェラーゼ(AST)活性の上昇がみられた。また振戦、運動障害、記憶障害、味覚の低

下などの神経系の障害、8/24名にリンパ球数の異常 (5/8名がリンパ球減少、3/8がリンパ球増加)、3/24
名(うち女性2/3名)が正球性-正色素性貧血がみられた。なお、トルエン吸入をやめたところ、酵素活性

は2週間後に正常値となった。 
Hydenら（1983)は、ボランティア15名に、トルエンを126～157 ppm（472～588 mg/m3)で1時間、

吸入曝露させたところ、眼振反射の視覚系障害がみられた。 
Baelumら（1985)は、エタノール、エチルアセテート、エトキシアルコール、トルエン（少量）を

含んだ溶剤に9～25年の間、職業曝露されたことがある印刷工（曝露経験群）と、これまでに当該溶

剤に曝露されていない曝露非経験群の両群に、100 ppm（375 mg/m3）のトルエンを6.5時間吸入曝露

させた後、10種の作業試験を行った。両群共にトルエン曝露により、不快感、悪臭感、不安感、眠気

を含む中毒症状のほか、目、鼻腔、喉への刺激性がみられ、作業試験（器用さ、色の識別、視覚認知

など）の成績も両群で低下したが、これらトルエンに対する感受性に関して、曝露経験群と曝露非経

験群の間で統計学的な有意差は認められなかった。 
Morckら（1985)は、20年の間、平均100 ppm（375 mg/m3）のトルエンに曝露された印刷工325名

に、曝露濃度に相関して軽度の収縮期血圧の上昇がみられることを報告している。また、6週間作業（曝

露）を中止したところ、印刷工133/325名で収縮期血圧の低下がみられた。 
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Weinsteinら（1985)は、トルエンを含む溶剤を吸入した31歳の米国人の男性が、協調運動能低下、

疲労感、可逆性の腎臓尿細管性アシドーシスの症状を呈することを報告している。Kroegerら（1980）
とTaherら（1974)もまた、同様のトルエン曝露によって、腎臓尿細管性アシドーシスが生じることを

報告￥している。 
Iregrenら（1986)は、ボランティア12名にトルエンを80 ppm（300 mg/m3）で4.5時間吸入曝露さ

せ、曝露終了2時間～3.5時間後に作業試験を行わせた。トルエン曝露により、頭痛、刺激の訴え、軽

度の脈拍数の減少がみられたものの、作業試験では、曝露した場合と、曝露しなかった場合に違いは

みられなかった。 
Echeverriaら（1989）は、大学生42名にトルエンを0、75、150 ppm（0、281、562 mg/m3）で、

3日間（7時間/日）吸入曝露させた。曝露前と曝露3時間と7時間後に比較したところ、曝露群で数字記

憶、図形記憶、図形認識、図形-数字関連付け検査、ワンホール試験（器用さを判定）で作業に異常値

が観察された。身体的影響として、頭痛、鼻腔への刺激が、トルエン曝露濃度依存的な増加がみられ

た。他に睡眠時間について、対照群が7％、75ppm群が14％、150 ppm群が22％と曝露濃度依存的な

睡眠時間増加がみられた。これらの結果から、ECB（2003）は、頭痛、めまいを含む中毒症状、呼吸

器への刺激、眠気や作業試験の成績低下をエンドポイントに急性曝露のLOAELを281 mg/m3（75 
ppm）、NOAEL を150 mg/m3（40 ppm）と報告している。 

Baelumら（1990）は、男性32名、女性39名を適切に分け、トルエンを一定量曝露する群（100 ppm、

7時間）、トルエン濃度を変化させて曝露する群（30分間隔で合計7時間。ただし、各30分曝露の内、

最初の5分間は300 ppm、濃度を下げていき50 ppmで約15 分間）、対照群を設定し、曝露終了後の

作業試験における曝露影響を検討した。トルエンを曝露した2群では曝露パターンに関わらず、咽喉、

呼吸器系への刺激、頭痛、めまいがみられたが、作業試験自体には曝露影響がみられなかった。 
Shibataら（1994）は、自宅の浴室壁面で65%のトルエン含む塗料を使用していた22歳の日本人男

性が、化学火傷（体表の約71%）に引き続き、急性の腎臓障害 (酸性尿、尿中ミオグロビンの増加、

クレアチニンクリアランスの低下、血清クレアチニンレベルの上昇)起こし、死亡したことを報告して

いる。 
Vrcaら（1996）は、クロアチアで印刷工場に勤務する49名（平均42.3 歳、平均曝露期間21.4年、

平均曝露濃度40～60 ppm）を曝露群とし、対照群の59名と脳幹視覚誘発電位について比較した結果、

曝露群では、脳波潜時成分の有意な延長、および脳波振幅が有意な減少がみられ、聴覚伝道路の髄外

部、髄部に曝露影響があることが示唆された。 
Kamijoら（1998）は、67%のトルエンを含むシンナーを吸入した19歳の日本人女性に、四肢不全

麻痺、腎臓尿細管性アシドーシス、副腎出血がみられ、死亡したと報告している。 
 
実験動物に関するデータ 
経口投与 

Wolfら（1956）は、ラットのLD50を7,000 mg/kgと報告している。 
Smythら（1969）は、ラットのLD50を7,530 mg/kgと報告している。 

 
吸入投与 

Cameronら（1938）は、マウスに対する7時間の吸入曝露試験において、LC50を5,320 ppm（19,950 
mg/m3）と報告している。 
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Svirbelyら（1943）は、ラットに対する6.5時間の吸入曝露試験において、LC50を12,200 ppm（45,750 
mg/m3）と報告している。 
 

経皮投与 

Smythら（1969）は、ウサギに対する経皮曝露試験において、LD50を14,100 mg/kgと報告してい

る。 
 
腹腔内投与 

KostasとHotchin（1981）は、マウスにトルエンを14.4 mg/kgまたは72 mg/kgで単回腹腔内投与し

たが、トルエンに起因する行動異常は認められなかった。 
 
 

2.2.1.2 慢性毒性 

慢性毒性に関する主要な知見を表5にまとめた。 
 

●職業曝露影響： 
職業曝露における疫学研究では中枢神経系への影響に関するものが主であり、大きく主観的な自覚症

状、自覚症状がない神経生理学的影響、神経行動学的影響にわけられる。具体的には、手湿疹や皮膚の

荒れ、頭痛、疲れやすいなど自覚症状、聴覚への影響、肝臓への影響、腎臓への影響、脳障害、記憶テ

ストや運動テスト成績への悪影響等が報告されている。 
 

●実験動物に対する吸入曝露影響： 
実験動物に対する吸入曝露による慢性影響としては、中枢神経系への影響、血液への影響、体重増加

の抑制、肝臓・脾臓・腎臓重量増加、聴覚への影響、脳への影響、運動への影響、鼻腔への影響等が報

告されている。 
 
●実験動物に対する経口投与影響： 

実験動物に対する経口投与による慢性影響としては、神経毒性、視床下部への影響、肝臓・腎臓重

量増加、聴覚への影響等が報告されている。 
 
表 5 慢性毒性に関する概要 

ヒトに関するデータ 

Chiaら（1987）は、シンガポールのポリエチレンバッグ印刷工場における印刷工54名（中国人47
名、インド人4名、マレー人3名）と対照群54名に対するトルエン曝露による神経系への影響について

調査した。印刷工のトルエン曝露状況は、8名がACGIHの勧告値（375 mg/m3）を超えており、平均

値は約68 ppm（260 mg/m3）であった。印刷工らに神経行動試験、肝臓機能テストの値には影響がみ

られなかったが、手湿疹が対照群と比して有意に増加していた（ｐ＜0.001）。 
Hanninenら（1987）は、フィンランドのグラビア印刷工場に勤務する男性43名（曝露群：平均年

齢41.4歳、トルエン曝露平均濃度117 ppm、平均曝露期間21.7年）について、オフセット工場に勤務
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する31名（平均年齢41.5歳）を対処群としてトルエン曝露による神経行動影響を調査した。曝露群で

は、視覚認識知能テスト成績が対照群に比べて有意に悪く（ｐ＜0.01）、記憶力、手動作制御能力試

験で若干の影響がみられた（ｐ＜0.1）。一方、アルコール摂取量が多い者では、高濃度のトルエンに

曝露されたにも関わらず、神経行動影響がみられなかったことより、アルコール摂取はトルエン代謝

を促進する可能性が示唆された。なお、同一サンプル群を使用したJuntunenら（1985）の自覚症状

調査では、記憶障害（ｐ＜0.01）、神経系障害のスコア低下（ｐ＜0.05）に有意差がみられている。 
Yinら（1987）は、中国で靴製造、印刷、オーディオ機器製造でトルエンに職業曝露されている労

働者94名（平均32.6歳、男38名、女56名）を曝露群とし、非曝露の対照群とトルエン曝露による自覚

症状について比較検討した。職業曝露群における平均個人曝露濃度は、42.8 ppm（161 mg/m3）で、

最高濃度は123 ppm（461 mg/m3）あった。職業曝露群では、対照群と比して、当てはまる自覚症状

項目が10倍以上であった（ｐ＜0.01）。 
LarsenとLeira（1988)は、ノルウェーのグラビア印刷工場勤務する男性22名（平均44.7歳、12年以

上勤務）を曝露群、同工場に勤務する有機溶剤に曝露されていない19名を対照群として、インタビュ

ーによる認識能力調査を行った。グラビア印刷工場のトルエン濃度は50～80 ppm（186～300 mg/m3）

であった。曝露群では対照群に比べ、軽度慢性中枢神経機能障害（倦怠感、不安、憂鬱感、易刺激性）

および器質脳症候群（疲労、記憶障害）の兆候を示す者が有意に多かった（ｐ＜0.05）。 
Leeら（1988）は、靴製造業に従事しておりトルエンに職業曝露されている韓国人女性193名（16

～44歳、喫煙および飲酒習慣なし）を曝露群とし、対照群65名との自覚症状の比較調査を実施した。

曝露群では、自覚症状に当てはまる項目数が（33/55項目）、対照群（10/12項目）と比して有意に多

かった（ｐ＜0.05）。また曝露群をトルエン濃度1～100 ppmの低濃度曝露群、101 ppm以上の高濃度

曝露群にわけたところ、酔った感じ、胸がしまる感じ、手足がだるい、体重が減少した、目がかすむ、

皮膚が荒れるなどの項目に曝露濃度依存性がみられた。 
OrbeakとNise（1989）は、スウェーデンの２つのグラビア印刷工場に4～43年間勤務し、トルエン

に曝露された30名（平均50歳）を曝露群とし、対照群72名との神経行動および自覚症状の比較調査を

した。それぞれの工場内でのトルエンの曝露濃度（TWA）は、個人サンプラーで測定した結果、43 
mg/m3(11 ppm)と157 mg/m3(41 ppm)であった。神経行動学的テストのうち、言語、空間記憶、知覚

テストで、曝露群のスコアは対照群と比較して有意に低かった。 
Fooら（1990）は、シンガポールの電子機器組立工場でトルエンを含有する接着剤を使用していた

女性30名（平均25.6、平均曝露期間5.7年）と同様の年代の低曝露群（30名）を対照群として、神経

系への影響を調査した。曝露群におけるTWAは88 ppm（330 mg/m3)、血中平均トルエン濃度は1.25 
mg/Lであった。対照群では、TWAが13 ppm(49 mg/m3）、血中の平均トルエン濃度は0.16 mg/Lであ

った。曝露群は対照群に比して、視覚テスト、軌道作成テスト、溝つき釘差し盤テスト、数字記憶テ

スト、数字符号置き換えテストの成績が有意に低下した。 
UrbanとLukas（1990）は、旧チェコスロバキアのグラビア工場で働いていた男性54名（平均年齢

38歳、曝露平均期間10年）を曝露群とし、対照群46名（男女ともに23名）との図形反転刺激による視

覚誘発電位（VEP）の比較調査を実施した。なお、曝露群におけるトルエン曝露濃度は1997～1987
年の10年間に平均2,000 mg/m3、尿中の馬尿酸濃度が1,020 g/L、血中のトルエン濃度は2.0～26.0 mg/L
であった。曝露群では、対照群に比べ、波形の波型潜時および振幅が減少した（ｐ＜0.01）。またア

ルコール摂取量が多いほど、異常なVEP検査結果となった（ｐ＜0.01）。これらの結果はトルエンの

中枢神経系への影響の中の、非自覚的な兆候と解釈できる。 
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Breyssensら（1992）は、グラビア印刷工場の男性労働者13名（平均34歳、平均曝露期間169ヶ月）

を高濃度曝露群、塗料製造工場の男性労働者11名（平均35歳、平均曝露期間165ヶ月）を低濃度曝露

群、彼らと年齢をマッチングさせた健康な男性を対照群として、平衡機能計による重心動揺の速度、

距離、面積を比較した。なお、各曝露群における尿中馬尿酸濃度は、高濃度曝露群で平均4.09 g/L（大

気中濃度116 ppm＝435 mg/m3）、低濃度曝露群で平均1.68 g/L（大気中濃度43 ppm＝161 mg/m3）

であった。高濃度曝露群では、対照群と比して重心動揺速度および面積（開眼時、閉眼時）が有意に

大きかった。一方、低濃度曝露群ではいずれの値も対照群と有意差がみられなかった。これらの結果

より、著者らは気中のトルエン濃度が平均100 ppm（375 mg/m3）を超えると平衡機能障害が起こる

とした。ただし、重心動揺の速度、距離は作業月数とは相関がみられなかったことから、障害は急性

であると判断された。 
Abbateら（1993）は、イタリアのグラビア印刷工場に勤務する30～40代の男性300名と、トルエン

に曝露されていないことを尿中馬尿酸濃度により確認されている対照群（300名）を比較し、神経系

への影響を観察したところ、脳幹反応聴力検査のBEAPⅠ、Ⅲ、ⅴ波の潜時が有意に長くなっている

ことを報告している。なお、印刷工場内の12～14年間に計測されたトルエン平均濃度は、97 ppm（364 
mg/m3）で、曝露された労働者の尿中馬尿酸平均濃度は、2.7 g/L（対照群：<1.6 g/L）であった。 

Murataら（1993）は、埼玉県のグラビア印刷工場に勤務する男性10名（平均39歳、平均年数11年）

を曝露群として、トルエン曝露による自律神経機能への影響を対照群と比較した。曝露群の推定曝露

濃度は馬尿酸濃度より、83 ppm（311 mg/m3）であった。曝露群では、心電計の変動係数と副交感神

経活動が有意に低下していた（ｐ＜0.05）。また、曝露群においては、7名に疲労、3名にいらつきと

頭痛、2名にめまい、十二指腸障害、手足のしびれ、1名に食欲減退の自覚症状が報告されている。 
Ukaiら（1993）は、中国の4都市の印刷、塗料、表面塗装、靴製造工場で働く452名（男206名; 平

均年齢31.4歳、女246名;平均年齢32.1歳）を曝露群として、トルエン曝露による自覚症状について、

非曝露対照群の517名と、アンケートによる比較調査を実施した。曝露群におけるトルエン曝露濃度

は24.7 ppm（93 mg/m3）であった。曝露群では、対照群と比して、めまい、頭部浮遊感（ｐ＜0.01）、

頭が重い（ｐ＜0.05）といった症状が多くみられた。なお、労働中の閾値濃度は100 ppm(375 mg/m3)、
労働時間外で50～100 ppm（188～375 mg/m3)であった。 

Vrcaら（1995; 1996）は、クロアチアの印刷工場で働く女性3名を含む49名（平均42.3 歳、平均曝

露期間21.4年）をトルエン曝露群、非曝露者59名を対照群として、視覚（Vrcaら1995）、聴覚（Vrca
ら1996）への影響を比較した。曝露群における抹消血中トルエン濃度は、対照群と比して30倍以上高

く（ｐ＜0.0001）、尿中馬尿酸濃度も有意に高かった（ｐ＜0.001）。視覚検査（視覚誘発電位によ

る）では、曝露群において、視覚伝道路部位の有意な伝導性低下がみられた。また聴覚検査（聴覚誘

発電位による）の結果から、トルエン長期曝露によるコルチ器や聴覚神経、髄様部分に影響が示唆さ

れている。 
Boeyら（1997）は、シンガポールの電子組立工場に勤務する29名の労働者（平均年齢が25.6歳、平

均曝露期間が4.9年）と非曝露群を比較し、トルエン曝露による神経系への影響を観察した。本研究に

おける曝露群の平均血中トルエン濃度（終業後）は、0.16 μg/mL、個人曝露平均濃度は12.2 ppm（8
時間TWA; 46 mg/m3）であった。曝露群では対照群と比して、数字記憶テスト（逆順記憶）（ｐ＜0.01）、
軌道作成テスト（ｐ＜0.05）、記号数字感覚様相テスト（ｐ＜0.05）、溝付き釘刺し板テスト（ｐ＜

0.01）の成績が統計学的に有意に低下していた。なお、本研究ではサンプル数が少ないため用量反応

関係については判断できないとしている。 
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Greenberg(1997)は、神経系への影響について調査し、痴呆、注意力の欠如、無意識、記憶障害、

視覚空間認識障害がみられ、神経障害のゆっくりとした回復が観察されたと報告した。【レビュー文

献】 
Morataら（1997）は、ブラジルサンパウロのグラビア印刷工場に少なくとも1年以上勤務した男性

124名（平均33.8歳、平均曝露7.7年）に聴覚検査を行った。当該工場における各種有機溶剤の空気中

濃度は、トルエン0.14～919 mg/m3、エタノール0.25～1,240 mg/m3、酢酸エチル1.1～2,635 mg/m3（騒

音状況71～93 dB）であった。労働者の49%に難聴が認められたが、トルエン曝露濃度との間に相関

性はみられなかった。 
Guzelianら（1988）は、アメリカの印刷工場で主にトルエンに職業曝露された289名の労働者の肝

機能について生化学的検査を実施した。当該施設におけるトルエン曝露濃度は200 ppm（750 mg/m3）

以下であったとされる。労働者289名中8名に血清トランスアミラーゼ値、血清アルカリホスファター

ゼ値の異常がみられた。なお、異常値が観察された8名は肥満や糖尿病歴がなく、アルコール摂取や薬

物投与の前歴がなかった。また、この8名中の6名には脂肪組織浸潤による肝臓の肥大がみられた。 
Stengelら（1998）は、フランスのグラビア印刷工場に1991年～1993年まで勤務した男性166名（92

名が曝露群、74名が対照群）について免疫機能および腎臓への影響を調査した。なお、対照群74名の

うち、43名を同じ工場に勤務する内部対照群とし、31名を別工場に勤務する外部対照群とした。50 
ppm（188 mg/m3）のトルエン濃度では腎臓の機能不全を示す証拠はなかった。一方で、血液中IgE
量がトルエン曝露濃度依存的に増加していた。 

Zavalicら（1998a）は、クロアチアの靴底接着工場およびグラビア印刷工場において、トルエンに

16 年間曝露された労働者それぞれ、41名（平均32 ppm (121 mg/m3)、範囲11.3～49.3 ppm)、および

32名（平均132 ppm (495 mg/m3)、 範囲66～250 ppm）を曝露群とし、トルエン非曝露の対照群83
名とトルエン曝露による色覚への影響について検討し、トルエン曝露は色覚異常を誘発しうることを

示した。また、年齢とアルコール消費量は、トルエン曝露された労働者の色覚異常誘発に無視できな

い要因となるうることを示唆している。 
Zavalicら（1998b）は、クロアチアの印刷工45名を曝露群、非曝露の53名を対照群として色覚への

影響を比較した。トルエン曝露は平均119.96 ppm（450 mg/m3）で、100 ppm（375 mg/m3）を超え

る曝露を受けていた者は37名であった。大気中及び血中トルエン、尿中馬尿酸濃度と年齢・アルコー

ル摂取調整色彩認識スコアに有意に差がみられたが、尿中o-クレゾールと年齢・アルコール摂取調整

色彩認識スコアには有意な差はみられなかった。 
Ellerら（1999)は、デンマークのグラビア印刷工場に勤務する男性労働者98名のトルエン曝露によ

る神経系への影響を調査した。調査した労働者を、グループ1（19名）：溶剤非曝露群、グループ2（30
名）： 20 ppm以下のトルエンに13年未満曝露された群、グループ3（49名）：20 ppm以上のトルエ

ンに12年間以上曝露された群（37%は100 ppm以上、10年間以上) に分けたところ、グループ1と2で
差はみられなかったが、グループ3の長期間の曝露を受けた労働者群で、集中力及び記憶力の低下、疲

労、視覚性の空間認知機能、学習能及び言語認識力（ｐ＜0.1）、左手のタッピングテスト（ｐ＜0.05）
が有意な減少がみられた。  
多田（1999）は、日本で有機溶剤を使用する職場8社に勤務する56名 (21～59歳、男:43 名、女:13

名)のうちトルエン1日曝露量が100 ppm未満の労働者に対して、平衡機能検査 (ロンベルグ検査、マ

ン検査、単脚直立検査、足踏検査)、重心動揺検査を実施した結果、総軌道長、外周面積、ロンベルグ

率などについて、40～50歳代ではトルエン曝露濃度との間に有意な相関がみられたが、20～30歳代で
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はみられなかった。 
Cavalleriら（2000)は、イタリアのゴム製造工場に勤務しトルエンに職業曝露されている労働者33

名（平均36.7歳、平均曝露期間9.8年）と、その他の工場に勤務しトルエン曝露を受けていない16名（平

均33.5歳）について、色覚検査 (Lanthony D-15 test)を実施したところ、曝露群では対照群と比べ、

色彩混合インデックス（CCI）と総合混合インデックス（TOTCI）への影響が強くみられた。なお、

曝露群の尿中トルエン濃度（終業時）は63μg/L（大気中相当量で42 ppm;158 mg/m3）であった。 
Campagnaら（2001）は、フランスのグラビア印刷工場に1991年～1993年まで勤務した男性125

名を対象として、神経系への影響について調査を行った。調査対象とした125名のうち、72名をトル

エン曝露群（平均40歳、曝露期間18年）、34名（平均43歳、曝露期間19年）を間接的にトルエンに

曝露されていた間接曝露群、19名（平均37歳、曝露期間8年）を対照群とした。色彩混合インデック

スの異常人数と色覚異常人数が対照群と比して、曝露群と間接曝露群で大きくなったが、他のインデ

ックスへの影響はなかった。著者らはACGIHのTLV-TWAである50 ppm以下でも色覚異常が生じる

可能性があるとしている。 
Deschampsら(2001)は、フランスの印刷工場等に勤務する72名の労働者（男性42名、女性30名、平

均曝露期間19.9年、平均43.8歳）を曝露群、曝露されていない61名を対照群として、トルエン曝露に

よる神経系への影響を調査するために認知機能テスト実施した。トルエンに最後に曝露から48時間以

上経過後に測定したところ（トルエンが体外に排出された後に残る健康影響を調べるため）、曝露群

で語彙テストの成績が統計学的に向上した（ｐ＜0.05）。著者らは、血中のトルエン除去後も認知機

能への影響はほとんどないとしている。 
Gerickeら（2001）は、ドイツのグラビア印刷の12工場に勤務する768名（印刷工）高濃度曝露群

（中央値：91 mg/m3）、309名（非印刷工）を低濃度曝露群（中央値：91 mg/m3）、製紙工場に勤務

する109名（中央値：0.5 mg/m3）を対照群として、疫学調査を行ったが、有意差のある影響は見出せ

なかった。 
Chouaniereら(2002)は、フランスの2つの印刷工場に勤務する128名（男性114名、女性14名、平均

38.5歳）を曝露群として、神経系への影響について、調査した。工場内のトルエン濃度は、オフセッ

ト印刷工場（A工場）で0～18 ppm（0～68 mg/m3）、グラビア印刷工場（B工場）で2～27 ppm（8
～101 mg/m3）であった。累積曝露指標と神経系への影響については関連性はみられなかったが、気

中のトルエン濃度と数字順方向復唱テスト（ｐ=0.04）および、数字逆方向復唱テスト（ｐ=0.01）に

有意な相関性が観察され、低濃度曝露（50 ppm=188 mg/m3）でも、短期記憶力に悪影響がみられた。 
Zupanicら（2002）は、ドイツの14のグラビア印刷工場に勤務する男性278名（平均39.8歳、平均

勤続期間14.9年）を曝露群、非曝露の124名を対照群として、精神運動パフォーマンスと自覚症状に

ついて調査した。トルエンの生涯加重平均曝露濃度は曝露群で45.1 ppm（169 mg/m3）、非曝露群で

9.3 ppm（35 mg/m3）であった。精神運動パフォーマンスおよび自覚症状ともに、曝露群と非曝露群

の間で有意差がみられなかった。この結果より、著者らは50 ppm（188 mg/m3）以下の曝露では精神

運動パフォーマンス影響はなく、自覚症状もないとしている。なお、ドイツのトルエンに対する職業

曝露許容濃度（TLV）は、50 ppm（188 mg/m3）である。 
Schaperら（2003）は、ドイツの14のグラビア印刷工場に勤務する男性333名の聴力障害について5

年間追跡調査した。印刷工のうち、高濃度曝露群におけるトルエン曝露濃度は、45±17 ppm（169±
64 mg/m3）（騒音状況：81±4 dB(A)）であり、低濃度曝露群では3±3 ppm（11±11 mg/m3）（騒

音状況：82±4 dB(A)）であった。それぞれのグループを更に在職歴で分けて調査したが、トルエン
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曝露に起因する聴力への影響はみられなかった。この結果より、著者らは、トルエンの聴覚影響に対

する閾値は50 ppm（188 mg/ m3）以上となるとしている。また、同じ工場勤務する162名の希望者の

うち、印刷部門を高濃度曝露群（26±21 ppm(98±79 mg/m3)）;生涯重み付け平均曝露濃度は42.66
±15.71 ppm(160±59 mg/m3)、最終加工部門を低濃度曝露群（3±4 ppm(11±15 mg/m3)）;生涯重み

付け平均曝露濃度は9.16±7.90 ppm(34±30 mg/m3)とし、短期曝露（7±2年）と長期曝露（23±6年）

で色覚の調査を行ったが、影響はみられなかった。 
 
実験動物に関するデータ 

Gibson と Hardisty（1983）は、雌雄 F344 ラット 120 匹を 1 群として、0、30、100、300 ppm
（0、113、375、1,125 mg/m3）のトルエンを 6.5 時間/日、5 日/週で 2 年間吸入曝露させた。100 ppm
以上の群の雌では、ヘマトクリット値が有意に減少した。300 ppm 群では雌雄ともに平均赤血球ヘモ

グロビン濃度が有意に増加した。一方で、病理組織学的には影響がなく、発がん性もみられなかった。 
ECB（2003）はこれらの結果より、雌雄 F344 ラットに対する NOAEC を 300 ppm としている。 
NTP（1990）は、雌雄 F344 ラット 60 匹を 1 群として、トルエンを 0、600、1,200 ppm（0、2,250、

4,500 mg/m3）で 2 年間（6.5 時間/日、5 日/週）吸入曝露させた（曝露 15 ヶ月後に各曝露群 10 匹ず

つ屠殺し影響を観察している）。曝露開始から 15 ヶ月には、雌で慢性炎症がみられた。1,200 ppm 群

で肺胞及び細気管支上皮で過形成がみられたが、発がん性は認められなかった。2 年間の観察では、

1,200 ppm 群で体重増加抑制、鼻腔嗅上皮びらん、呼吸上皮変性、雌で鼻粘膜炎症、嗅上皮変性が曝

露群で有意に増加した。これらの結果より、ECB（2003）はラットに対する LOAEL を 600 ppm と

している。 
同様に、雌雄 B6C23F1 マウス各 10 匹を 1 群として、トルエンを 0、100、625、1,250、2,500、

3,000 ppm（0、375、2,344、4,688、9,375、11,250 mg/m3）で 14 週間（6.5 時間/日、5 日/週）、吸

入曝露させた結果、3,000 ppm 群の雄 5/10、雌の全数が 2 週目に死亡し、実験終了時には、625 ppm
群で雌 1/10、1,250 ppm で雌雄 1 匹、2,500 ppm 群で 7/10 匹、3,000 ppm 群で雄 1 匹が死亡した。

100 ppm 以上の群の雌で肺の相対重量の有意な増加、625 ppm 以上の群で肝重量の増加、1,250 ppm
以上の群の雌で腎臓の相対重量の有意な増加、2,500 ppm 以上の群で呼吸困難の症状、雄で小葉中心

肝細胞肥大がみられた。生殖への毒性影響はみられなかった。さらに、雌雄 B6C23F1 マウス各 60 匹

を 1 群としてトルエンを 0、120、600、1,200 ppm（0、450、2,250、4,500 mg/m3）で 2 年間（6.5
時間/日、5 日/週）、吸入曝露させた結果（曝露 15 ヶ月後に各曝露群 10 匹ずつ屠殺し影響を観察して

いる）、15 ヶ月目には 1,200 ppm 群の雌で生存率の大幅な低下がみられた。一方で泌尿生殖器系の非

発がん性はみられなかった。 
また発がん性予備試験では、雌雄 F344/N ラット各 10 匹を 1 群としてトルエンを 0、100、625、

1,250、2,500、3,000 ppm（0、375、2,344、4,688、9,375、11,250 mg/m3）で 15 週間（6.5 時間/
日、5 日/週）吸入曝露させたところ、3,000 ppm 群では、曝露 2 週間で 8/10 匹が死亡した。1,250 ppm
以上の群の雌で白血球数が 12～18％減少した。2,500 ppm 以上の群では体重増加の抑制、運動失調、

雄で、雌で心臓、肝臓、腎臓の相対重量の増加がみられた。この結果から ECP(2003)は、ラットに対

する NOAEL を 625 ppm としている。 

Bio/dynamics Inc.（1980）は、雌雄SDラットに0、100、1,500 ppm (0、375、5,625 mg/m3)のト

ルエンを6時間/日、5日/週で、8週間（雌雄各3匹を1群）、17週間（雌雄各5匹を1群）、26週間（雌
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雄各4匹を1群）で26週間、吸入曝露させた。26週間曝露した群については2週間の回復期を経て屠殺

した。曝露期間中、1,500 ppm群で、乾性ラ音の増加、肛門生殖器周囲の被毛の汚れがみられ、雄で

は体重増加がみられた。100 ppm群の雌で、曝露後13週目にヘモグロビン量とヘマトクリット値の有

意な上昇、26週目に血液凝固時間の有意な短縮、血清中グルタミン酸ピルビン酸トランスアミナーゼ 
(ALT)値の上昇がみられた。軽度のタンパク尿が全曝露群の曝露後13週目及び26週目にみられ、1500 
ppm群の雄で最も顕著であった。神経系の組織学的変化はみられなかった。 

Ungvaryら（1980）は、雌雄ラットにトルエンを0、267 ppm（0、1,000 mg/m3）で、6ヶ月間（6
時間/日、5日/週）吸入曝露させる実験、雄ラットに0、400、800、1,600 ppm（0、1,500、3,000、6,000 
mg/m3）を4週間（8時間/日）吸入曝露させる実験、雄ラットに933 ppm（3,500 mg/m3）を6ヶ月間

（6時間/日、7日/週）吸入曝露させる実験を行った。3,000 mg/m3群で、肝臓の相対重量増加、全群で

小葉中心部位における滑面小胞体の増加、粗面小胞体の膨化、高濃度暴露群で肝細胞の小葉中心性肥

大がみられた。 
Pryorら（1983）は、雄F344ラット（28匹/群）にトルエンを0、1,400→1,200 ppm（0、4,500→5,250 

mg/m3）で、5週間（14時間/日、7日/週）吸入曝露させた。1,400 ppm群では最初の5日間に半数が死

亡したため、曝露濃度が1200 ppmに下げられた。最終曝露の2.5ヶ月後、条件回避反応試験（4、8、
12、16、20 kHz）において、聴力は4kＨｚで正常、8 kHzでわずかに障害があり、12 kHz以上で明

らかな障害がみられた。また、Rebertら（1983）は、最終曝露の2.5ヶ月後、8、12、16kHzのクリッ

ク音に対する脳幹聴覚誘発反応（BAER）を用いて聴覚閾値を調べた結果、成分IIIと成分Vについて、

周波数により13dBから27dB程度上昇した。潜時－強度関数は成分Iでもっともはっきり出ており、強

度が高いところ（例えば95 dB）では対照群と同程度であったが、85 dB以下では潜時が有意に長くな

った。 
Pryorら（1984）は、雄のF344ラットに種々の曝露条件でトルエンを曝露したところ、4,000 ppm

で4時間、もしくは2,000 ppmで8時間曝露した条件では、聴覚に影響なかったが、1,500 ppmで3日間

（14時間/日）、または2,000 ppmで3日間（8時間/日）曝露した場合、聴覚障害がみられた。また、

1,000 ppmで2週間曝露（14時間/日）したところ、同様に聴力障害がみられた。一方、400 ppmと700 
ppmでは、16 週間曝露しても聴覚に影響はなかった。 

Johnsonら（1988）は、雄SDラット（21日齢）8～12匹を1群として、トルエンを1,000 ppm（3,750 
mg/m3）で、2週間（12時間/日、5日間/週）吸入曝露させた後、騒音に4週間（10時間/日、7日間/週）

曝した。曝露直後 (63日齢)、3ヶ月齢、6ヶ月齢において、トルエンと騒音を複合的に曝露されたラッ

トの聴力低下は、単独の因子による低下よりも大きかった。 
NTP（1990）は、雌雄F344/N ラット各10匹を1 群として、トルエンを0、73、455、911、1,823、

2,187 mg/m3で、15週間（6.5時間/日、5日/週）吸入曝露させた。雄では1,823 mg/m3以上の群で、雌

では2,187 mg/m3群で体重増加抑制を認めた。また、雄では911 mg/m3以上の群で、雌では1,823 mg/m3

以上の群で肝臓相対重量の増加を認めた。 
Huff（1990）は、雌雄B6C3F1マウス各10匹を1群として、トルエンを0、100、625、1,250、2,500、

3,000 ppm(0、375、2,344、4,688、9,375 mg/m3）で、14週間（6.5時間/日、5日/週）吸入曝露させ

た。3,000 ppm群の雄5匹と雌全数が2週目に死亡した。さらに、試験終了までに、625 ppmの雌1匹、

1,250 ppmの雌雄各1匹、2,500 ppmの雌7匹、3,000 ppmの雄1匹が死亡した。100 ppm以上の雌で肺

の相対重量増加、625 ppm以上の雌雄で、肝臓重量増加がみられた。また、1,250 ppm以上の雌で腎

臓相対重量の増加がみられた。2,500 ppm と3,000 ppm群で呼吸困難、小葉中心性肝細胞肥大がみら
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れた。EU（2003）は、100 ppmで肺の相対重量増加がみられているが、病理組織学的検査が行われ

ていないこと、2年間の試験では、1,200 ppmまでに影響がみられていないことから、本知見の結果に

疑問が残ると評価している。 
Huff（1990）は、雌雄B6C3F1マウス各60匹を1群として、トルエンを0、120、600、1,200 ppm (0、

450、2,250、4,500 mg/m3）で、2年間（6.5時間/日、5日/週）吸入曝露させた。1,200 ppmの雌では、

体重増加抑制がみられたが、雄の対照群と曝露群の両方に泌尿生殖器系の感染症が原因と思われる生

存率の低下がみられた。 
Huff（1990）は、雌雄F344/Nラット各10匹を1群として、トルエンを0、100、625、1,250、2,500、

3,000 ppm (0、375、2,344、4,688、9,375 mg/m3）で、15週間（6.5時間/日、5日/週）吸入曝露させ

た。3,000 ppm群の雄8匹が2週目に死亡した。1,250 ppm以上の群の雌雄に腎臓の相対重量増加、雌

で白血球数の減少がみられた。また1,250 ppm以上の群雄と2,500 ppm以上の群の雌に肝臓の相対重

量増加がみられた。2,500 ppm以上の群で体重増加抑制、運動失調、脳・心臓・肺の相対重量増加、

雄で精巣の相対重量増加がみられた。血漿のコリンエステラーゼ活性は、トルエン曝露用量に依存し

て低下した。 
Slomiankaら（1990）、生後すぐの雄Wistarラット7匹を1群として、トルエンを0、100、500 ppm

（0、375、1,875 mg/m3）で、28日間（12 時間/日）吸入曝露させた。100 ppm以上の群で海馬の顆

粒層の厚みが減少、500 ppm群で顆粒細胞層に銀親和性細胞がみられた。しかし、Slomiankaら（1992)
の別の実験で、上記は一過性の影響であるとされている。 

Ladefogedら（1991a）は、ラット36匹を1群として、トルエンを0、500、1,500 ppm (0、1,875、
5,625 mg/m3）で、6ヶ月間（6時間/日、5日/週）吸入曝露させた。曝露終了後、2ヶ月間期間をあけて、

神経行動学検査、脳形態学的検査、脳生化学検査を実施した。トルエン曝露による神経行動異常は観

察されなかったが、形態学および生化学検査において、500 ppm以上の群で脳中のノルアドレナリン、

ドーパミン、5-ヒドロキシトリプタミンの量が変化し、核周囲部と核容積の増加がみられた。また、

1,500 ppm群では海馬重量の減少が認められた。 
Ladefogedら（1991b）は、雄Wistarラット36匹を1群として、トルエンを0、500、1,500 ppm (0、

1,875、5,625 mg/m3)で６ヶ月間（6時間/日、5日/週）吸入曝露させたところ、500 ppm以上の群で、

脾臓、脳の相対重量増加、1,500 ppm群で腎臓の相対重量増加がみられ。500 ppm以上の群で、ノル

アドレナリン、ドーパミン、セロトニンの脳内での局在が変化した。 
Slomiankaら（1992）は、生後すぐのWistarラットにトルエンを0、500 ppm（0、1,875 mg/m3）

で120日間（12時間/日、28日間）吸入曝露させた。500 ppm群で、海馬（歯状回）の容積は曝露群と

対照群で有意差はみられなかった。 
von Eulerら（1993；1994）は、雄SDラット14匹を1群として、トルエンを0、80 ppm（0、300 mg/m3）

で、4週間（6時間/日、5日間/週）吸入曝露させた。曝露の終了後、3日目よりモルス水迷路を使った

脱出実験を実施した。3～4日目までは、脱出時間や水泳距離に有意な増加がみられた。17日後に自発

運動の検査を行ったところ、曝露群で自発運動の増加がみられた。著者らは、トルエン曝露により、

空間学習能、記憶能、神経化学物質の伝達メカニズムに回復困難の影響がみられたとしている。 
McWilliamsら（2000）は、モルモット（60日齢）32匹を1群として、トルエンを0、250、500、1,000 

ppm（0、938、1,875、3,750 mg/m3）で5日間（8時間/日）吸入曝露させた。曝露直後に、曝露群は

耳音響放射検査（DPOAE）における音響放射出力レベルの有意な減少がみられたが、3日間後には回

復した。500 ppm群の蝸牛を取り出してコハク酸脱水素酵素染色により中間振動数領域の酵素活性が
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大きく低下したことがわかった。 
 

動物実験データ 
経口投与 

Huff（1990）は、雌雄 B6C3F1 マウス各 10 匹を 1 群として、トルエンを 0、312、625、1,250、
2,500、5,000 mg/kg/day で 13 週間、強制経口投与した。5,000 mg/kg/day 群では、全数が投与開始

後 1 週以内に死亡した。1,250 mg/kg/day 群の雌で 1 匹、2,500 mg/kg 群で雌雄各 4 匹が試験終了ま

でに死亡した。肝臓の絶対重量・相対重量の増加が、312 mg/kg/day 群の雌、625 mg/kg/day 以上の

群で雌、1,250 と 2,500 mg/kg/day 群の雄でみられた。2,500 mg/kg 群で、呼吸緩徐、体温低下、自

発運動低下、握り反射障害、運動失調、けいれん、虚脱がみられ、雄では最終体重が減少した。5,000 
mg/kg/day 群の雄では、脳および精巣の相対重量、腎臓の絶対重量の増加、心筋の変性がみられた。 
この結果について、EU（2003）は 312 mg/kg/day 群の雌でみられた肝臓重量の増加は組織学的変

化がないため、代謝活性化酵素の増加に伴うものと解釈している。さらに、625 mg/kg/day 群の肝臓

相対重量増加は雌のみであるが、1,250 mg/kg/day 群では雌雄で死亡や肝臓の相対重量の増加がみら

れることから、NOAEL を 625 mg/kg と評価している。 NEDO（2005）は 312 mg/kg/day 群の雌で

肝臓の絶対及び相対重量の増加がみられることから、ＬOAEL を 312 mg/kg としている。 
Hsieh ら（1990）は、雄 CD1 マウス 5 匹を 1 群として、トルエンを 0、20、100、500 mg/L（0、

5、22、105 mg/kg/day）で 28 日間の飲水により経口投与を行った。マウスの脳を視床下部、延髄、

小脳、線条体、大脳皮質、中脳の 6 部位にわけて、各部のノルエピネフリン（NE）、ドーパミン（DA）、

セロトニン（5-HT）レベル、および、それぞれの代謝物である、バニリルマンデリン酸（VMA）、ホ

モバニリン酸（HVA）、5-ヒドロキシインドール酢酸（5-HIAA）の量を調べた。視床下部においては、

いずれの曝露群でも NE、DA、5-HT レベルが有意に増加した。また、代謝物のレベルも同様の傾向

が認められた。20 mg/L 群で、中脳の NE、5-HT の増加、100 mg/L 群で、線条体の DA、5-HT、VMA、

延髄の 5-HT、中脳の VMA レベルに有意な増加がみられた。しかしながら、発育、死亡率、体重、

他の臨床症状に影響はみられなかった。 
NTP（1990）は、雌雄 B6C3F1 マウス 10 匹を 1 群として、トルエンを 0、312、625、1,250、2,500、

5,000 mg/kg/day で、13 週間（5 日/週）強制経口投与を行った。312 mg/kg 以上の群の雌と 1,250mg/kg
以上の群の雄で体重増加抑制がみられ、2,500 mg/kg 群の雄では、体重が対照群に比較して 16％減少

した。2,500 mg/kg 群では、神経毒性を示す一般状態の変化（痙攣反射、衰弱、把握反射、徐呼吸、

低体温、機能低下、運動失調の臨床徴候）がみられたが、病理組織学的な変化はなかった。5,000 mg/kg
群で、数匹に心筋変性がみられた。 

NTP（1990）は、雌雄 F344/N ラット 10 匹を 1 群として、トルエンを 0、223、446、892、1,784、
3,568 mg/kg/day を 13 週間（5 日/週）強制経口投与した。446 mg/kg/day 以上の群の雄で、肝臓と

腎臓の重量増加、892 mg/kg 以上の群の雌で肝臓、腎臓、心臓の重量増加を認めた。環境省（2002）
は、NOAEL を雄では 223 mg/kg/day が、雌では 446 mg/kg/day と評価している。 

WHO（2003）は、雄の SD ラットに 1.0 mL/kg（876 mg/kg 相当量）のトルエンをコーンオイル

に溶解させて、8 週間の強制経口投与行った。曝露群で、聴器毒性、外耳の有毛細胞の減少が認めら

れた。 
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2.2.1.3 生殖発生毒性 

表6に生殖発生毒性の概要を示した。 
ヒトでは、生殖毒性として、自然流産の増加、テストステロンの減少の報告があるが、一方で影響が

みられなかったとの報告もある。また、長期的にトルエンを吸入した妊婦では早産、胎児において顔面

症状、成長阻害、小頭症等の胎児性溶剤症候群（胎児性トルエン症候群）が観察され、その後、聴覚障

害や口蓋裂、多動性障害がみられたと報告がある。 
実験動物では、トルエンを吸入させて母ラットでの体重増加の抑制、出生仔の増加の抑制が報告され

ている。またOnoら（1995）が報告した2,000 ppmのトルエンを吸入させた母ラットの体重増加の抑制

と胎仔死亡率の増加、発達遅延をエンドポイントとしたNOAELが600 ppmと考えられている。500 
mg/m3を吸入させた母ウサギで流産が報告され、1,000 mg/m3を吸入させた場合に母ラットの死亡、ラ

ット胎仔への催奇形性が報告されている。胎児死亡率の増加は、マウスの3,000 mg/m3（Shigetaら 
1982）、ラットの6,000 mg/m3（Hudakら 1977)）で報告されたが、2,000 ppmを吸入させたラットに

は催奇形性がみられず、マウスに400 mg/L、1,800～2,350 mg/kg/dayのトルエンを経口投与では催奇形

性は認められなかった。出生仔については100 mg/m3を吸入させたところ、学習障害がみられた。 
 
 
表 6 生殖発生毒性に関する概要 

ヒトへの影響 
Ng ら（1992a）は、シンガポールのオディオスピーカ製造業の女性 55 名（既婚、平均 30.7 歳、平

均曝露 10.0 年、合計で 105 回妊娠）を曝露群、別部門の女性 31 名を内部対照群、出産前後に健康診断

を受けた 190 名を外部対照群として、自然流産の影響を調査した。トルエン曝露濃度は、平均 88 ppm
（330 mg/m3）で、内部対照群は 0～25 ppm（0～94 mg/m3）であった。自然流産の回数は、曝露群が

12.4/100 回で、内部対照群が 2.9/100 回、外部対照群が 4.5/100 回であり、曝露群が有意に高かった。

また曝露群では、雇用前が 2.9/100 回であるのに対して、雇用後が 12.6/100 回となった。自然流産リス

クとトルエンは相関関係があることが示唆された。 
Ng ら（1992b）は、シンガポールのオディオスピーカ製造業の女性 231 名（既婚、平均 25.6 歳、平

曝露 6 年）を曝露群、別部門の女性 58 名を内部対照群、187 名を外部対照群として、生理不順への影

響を調査した。トルエン曝露濃度は、平均 88 ppm（330 mg/m3）で、内部対照群は 0～25 ppm（0～
94 mg/m3）であった。不正子宮出血の頻度には違いがなく、月経困難症は外部対照群と比較して曝露

群で高かったが、トルエン曝露との関係については不明であった。 
Svensson ら（1992a）は、スウェーデンの 2 つのグラビア印刷工場に勤務する 47 名（平均 44.4 歳）

を曝露群、トルエン非曝露の金属産業及び病院スタッフ 46 名を対照群として、内分泌への影響につい

て調査した。なお、グラビア印刷工場におけるトルエン曝露濃度（TWA として）は、80 ppm（300 mg/m3）

以下であった。曝露群では、血漿中の黄体形成ホルモンとテストステロンが対照群と比して、有意に減

少していた。しかし、累積曝露量との間には相関が見られなかった。この結果より、低濃度のトルエン

曝露は視床下部―下垂体軸に影響を与え、二次的にテストステロンの分泌が減少するものと示唆され

た。 
Filley ら（2004）は、トルエンを長期吸引した影響として、白質脳症、痴呆、小脳性運動失調、皮質

脊髄路機能不全、脳幹症候、脳神経障害を報告している。また、Donald ら（1991）; Wilkins-Haug（1997）
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は、妊婦が長期的にトルエンを吸入することにより、胎児に顔面症状、成長阻害、小頭症等の胎児性溶

剤症候群がみられ、その後の聴覚障害や口蓋裂、多動性を指摘している。 
 
動物実験データ 
吸入実験 

Hudakら（1977）は、妊娠した雌CFYラットにトルエンを6,000 mg/m3（24時間/日）で、それぞれ

妊娠1日から8日まで、9日から14日まで、9日から21日まで吸入曝露させた。9日から14日まで曝露し

た群で、胚・胎児死亡率の増加、9日から21日まで曝露した群では、胎児数及び胎盤の重量減少、骨化

遅延がみられた。一方で、催奇形性はみられていない。 
HudakとUngvary（1978)は、妊娠した雌CFYラット9～19匹を1群として、トルエン（純品）を0、

1,000、1,500 mg/m3で、それぞれ妊娠1日から8日まで、9日から14日まで、1日から21日まで、吸入曝

露（8～24時間/日）させた。1,000 mg/m3群で胎児の骨化遅延の増加、1,500 mg/m3群で母動物の死亡 
(妊娠1～8日、9～14日に曝露)、胎児(妊娠9～14日に曝露)で、無尾、胸骨癒合、過剰肋骨、体重増加の

抑制がみられた。 
Tatraiら（1980）は、妊娠した雌CFYラット20～22匹を1群として、妊娠7日から14日にトルエンを

0、1,000 mg/m3（24時間/日）で吸入曝露させたところ、胎仔で過剰肋骨がみられたが、母ラットに毒

性はみられなかった。 
KostasとHotchin（1981）は、Nyaマウス12匹を1群として、トルエンを0、16、80、400 mg/Lで、

妊娠期と授乳期、出生仔の離乳から試験終了日 (離乳55日後) まで、飲水で経口投与した。出生仔の発

育、飲水量、成長、生存率、発達指標の出現率に変化はみられなかった。400 mg/L群でオープンフィ

ールド試験における馴化減少が認められたが、同濃度を供した単回腹腔内投与では認められなかった。

生後45～55日に行った回転棒試験では持続時間は全投与群で低下したが、用量依存性は認められなか

った。  
Shigetaら（1982）は、妊娠した雌ICRマウスにトルエンを0、375、3,750 mg/m3で、妊娠1日から

17日まで吸入曝露（6時間/日）させたところ、3,750 mg/m3群の胎仔に死亡が生じ、過剰肋骨の発生率

がわずかに増加した。 
UngvaryとTatrai（1985）は、妊娠した雌NZWウサギ8～60匹を1群として、トルエンを0、500、

1,000 mg/m3で、妊娠7日から20日まで吸入曝露（24 時間/日）させたところ、500 mg/m3群の母ウサ

ギで流産、1,000 mg/m3群で死亡が生じたが、胎児毒性、催奇形性はみられなかった。 
Shigetaら（1986）は、妊娠した雌ラットにトルエンを0、100、500 ppm（0、377、1,885 mg/m3）

で、妊娠13日から出生後48日まで吸入曝露（7時間/日）させ、曝露終了10日後に、シドマン型電撃回

避試験により仔ラットの学習能力を調査した。100 ppm以上の群で、雄の仔ラットで回避学習に一過

性の学習障害がみられた。なお、500 ppm群の母ラットで体重増加の抑制がみられた。  
Hardinら（1987）は、妊娠した雌ICRマウス（46～50 匹/群）にトルエンを0、2,350 mg/kg/日あ

るいは0、3,000 mg/kg/日で、妊娠6日から13日まで、強制経口投与した結果、母動物に死亡 (2,350 
mg/kg/日群：1/50 匹、3,000mg/kｇ/日群：3/49 匹) がみられたが、胎児毒性、催奇形性はみられな

かった (Hardinら1987)。 
SeidenbergとBecker（1987）、Seidenbergら（1986）は、妊娠した雌ICR/SIMマウス30匹を1群と

して、トルエンを0、1,800 mg/kg/日で、妊娠8日から12日まで強制経口投与させたが、胎児毒性、催

奇形性はみられなかった。 
Robertsら（2003）は、雌雄SDラットにトルエンを0、100、500、2,000 ppm（0、375、1,875、7,500 
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mg/m3）で6時間/日、7日間/週で吸入曝露させた二世代繁殖毒性試験を行った。なお、2,000 ppm群は

父母ラットへの曝露（曝露群）、曝露群の雄と非曝露群の雌との交配群(雄曝露群とする)、曝露群の雌

と非曝露群の雄との交配群(雌曝露群) とした比較調査した。100と500 ppm群に異常はみられなかっ

た。2,000 ppmの曝露群で、妊娠20日の母ラットを帝王切開して得たF1胎仔で、体重増加の抑制がみ

られた。曝露群、雌曝露群から得られたF1とF2出生仔にも体重増加の抑制がみられたが、雄曝露群か

ら得られたF1とF2出生仔には異常はみられなかった。なお、全ての母ラットに影響はみられなかった。

F1、F2世代の曝露群、雌曝露群のNOAELは500 ppmであった。 
Huntingdon Research Centre（1991）は、標準ガイドラインの最高濃度である3,000 ppmまでのト

ルエンをラットに吸入させて、発生毒性試験を行った。母ラットに、0、250、750、1,500、3,000 ppm
のトルエンを6時間/日で、妊娠6日から15日に吸入曝露させたところ、750 ppm 以上の群の母ラット

に眼瞼閉鎖がみられ、1,500 ppm以上の群では、胎仔に骨化遅延が認められた。また、3,000 ppm群で

は、胎仔の体重増加抑制が認められた。一方で、奇形の発生は増加していない。 
Onoら（1995）は、妊娠した雌SDラットにトルエンを0、600、2,000 ppm（0、2,260、7,540 mg/m3）

で妊娠7日から17日まで、吸入曝露（6 時間/日）させた。2,000 ppm群では、母ラットの体重増加抑制、

胎仔の死亡率の増加、胎仔の発育遅延、出生仔の体重増加抑制がみられた。一方で、胎仔の外表、内

臓、骨格、出生仔の行動に異常はみられなかった。 
ThielとChahoud（1997）は、妊娠した雌Wistarラット23～28匹を1群として、トルエンを0、300、

600、1,000、1,200 ppm (0、1,125、2,250、3,750、4,500 mg/m3)で、妊娠9日から21日まで吸入曝露

（6 時間/日）させた。1,000 ppm以上の群の母ラットで体重増加抑制、1,000 ppm以上の群の出生仔

に体重増加抑制および腟開口日齢の遅延、1,200 ppm群で死亡率の増加、一過性の切歯萌出の遅延がみ

られた。 
Hougaardら（1999）は、OECD試験ガイドライン426に従って、妊娠した雌ラットにトルエンを1,800 

ppm（6時間/日）で、妊娠7～20日の間、吸入曝露をさせ、出生仔の神経行動学的発達および学習能へ

の有害影響を報告している。 
ThielとChahoud（1997)は、妊娠した雌Wistarラット23～28匹を1群として、トルエンを妊娠9～21

日に0、300、600、1,000、1,200 ppm（0、1,125、2,250、3,750、4,500 mg/m3）（6時間/日）で、

吸入曝露させた。1,000 ppm以上の群の母ラットで体重増加抑制、1,000 ppm以上の群の出生仔で体重

増加抑制、腟開口日齢遅延、1,200 ppm群で死亡率増加、一過性の切歯萌出遅延がみられた。 
UngvaryとTatrai（1985）は、雌CFLPマウス15 匹を1群として、トルエンを0、500、1,000、1,500 

mg/m3 で妊娠6～15日に連続（24時間/日）吸入曝露させた。1,500 mg/m3群で母マウスの全数が死亡

し、1,000 mg/m3群では仔の体重増加と骨格の発達遅延を認めた。なお、500 mg/m3群では異常を認め

なかった。 
 
経口投与実験 

Nawro と Staples（1979)は、妊娠した雌 ICR マウスにトルエンを 0、260、430、870 mg/kg/day
で、妊娠 6 日から 15 日まで強制経口投与した実験および、870 mg/kg/day で妊娠 12 日から 15 日ま

で強制経口投与した実験を行った。妊娠 6 日から 15 日まで投与した実験では、母マウスに異常はみ

られなかったが、260 mg/kg 以上の群で胎仔死亡の増加、430 mg/kg 以上の群で胎仔の体重増加抑制、

870 mg/kg 群で胎仔の口蓋裂の増加がみられた。妊娠 12 日から 15 日まで投与した実験では、

870mg/kg 群で、母マウスに体重増加抑制がみられたが、胎仔には異常がみられなかった。なお、本
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実験は、要約のみで詳細は不明であった。 

Gospeら（1994）は、妊娠した雌SDラットにトルエンを520 mg/kg/dayで、妊娠6日から19日まで、

強制経口投与したところ、母ラットの体重増加抑制、器官重量減少がみられた。胎仔では、体重増加

抑制がみられたが、奇形を含む他の異常はみられなかった。 
GospeとZhou（2000）は、妊娠した雌ラットにトルエンを520、650 mg/kg/dayで、妊娠6日から19

日まで強制経口投与させた。なお、本実験における650 mg/kg群はヒトの吸入曝露で4,168 ppmに相

当し、トルエン中毒者の知見を考察できる値として設定した。520、 650 mg/kg群で胎仔に有意な体

重増加抑制、650 mg/kg群で骨化遅延、脳の絶対重量の減少が認められた。仔動物について、生後21
日まで観察したところ、これらの影響の殆どは回復したが、前脳のミエリン化の減少が認められた。

妊娠6～21日の18匹のSDラットに650 mg/kg/dayのトルエンを強制経口投与し、一腹あたり雌雄2匹ず

つ出生仔について神経発達を観察し、出生後21日に病理組織学を調査したところ、子宮内曝露により

出生仔の皮質ニューロンの数は有意に減少し、ニューロン生成遅延とニューロン移動の異常が認めら

れた。この影響はトルエン作用による発育遅延で、神経膠や神経網の発育促進により回復する影響で

あると判断されている。  
Burryら（2003）は、SDラットの新生仔にトルエンを250、500、750 mg/kg/dayで、出生後4日か

ら10日まで腹腔内投与を行い、生後11日に脳を摘出、グリア細胞への影響を調査した。脳の絶対重量

はトルエン投与量依存的に減少し、500 mg/kg以上の群で、対照群と比して有意性が認められた。ま

た、750 mg/kg群の脳ではアストログリアのマーカータンパク質（GFAP: glial fibrillary acidic 
protein）が有意に減少していた。なお、著者らはin vitro の試験により、GFAPの減少は、トルエン

がアストログリアの増殖を阻害するためであるとしている。  
 

2.2.1.4 刺激性・感作性 

表 7 に刺激性、感作性について概要を示した。多くの知見で呼吸器や眼への刺激性が示されている。

感作性については、モルモットを用いたアレルギー性試験で陰性であった。 
 
表 7 刺激性・感作性に関する概要 

Hazleton Lab（1962）、MB Research Labs（1975）、Wolf ら（1956）、 Carpenter と Smyth（1946）
は、ウサギの眼には軽度の刺激があったとの報告があるが詳細は不明である。 
Smythら（1969）は、眼への刺激性についてトルエン0.05mＬにより中程度の刺激が生じることを報

告している。 
De Ceaurrizら（1981）、NielsenとAlarie(1982)は、雄のSwiss OF1マウスと雄のSwiss-Websterマ

ウスに10,000 mg/m3の高濃度トルエンを吸入させ、呼吸器系への刺激性が生じることを報告している

が、低濃度では刺激性がなかったとしている。 
Guillotら（1982a）は、雄のNZWウサギ6匹の皮膚にトルエン0.5 mLを4時間曝露させた実験 (Draize

法) において、軽度～中等度の刺激性を報告している。 また、Exxon（1988）は、NZWウサギ7匹を

同じDraize法で0.5mＬのトルエンを投与し、中程度の刺激が観察されたと報告している。 
Guillot ら（1982b）は、雄のウサギ 6 匹にトルエン 0.1mＬを点眼し、軽度の刺激性がみられたと報

告している。なお、トルエン点眼後に 4～30 秒間洗浄した場合、刺激性はなかったとしている。 
Sugai ら（1990)は、Japanese White ウサギの左眼結膜嚢にトルエン 0.1 mL を投与し 1 時間観察し
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た実験で、中～重度の刺激性がみられたと報告している。 
Exxon（1995）は、NZW ウサギ雄 4 匹、雌 2 匹にトルエン 0.1mＬを点眼し、その刺激性を調査し

たところ、発赤、浮腫、分泌物を伴う経度の刺激性がみられたと報告している。 
NOTOX（1996)は、雌の Himalayan モルモット (30 匹) の背部皮膚に 10％トルエンを塗布し、そ

の 2 週間後に 25～50%トルエンにより惹起した皮膚アレルギー性試験 (EU ガイドライン B6)による

皮内感作を観察したが、陰性だったと報告している。 
 
 

2.2.2 定量評価 

国際機関等による定量評価の概要を表 8 にまとめた。 
 
表 8 国際機関等の定量評価の概要 

WHO欧州事務局大気質ガイドライン（2000）は、Fooら(1990)の労働者の長期曝露における神経行

動機能への影響、およびNgら(1992)の労働者の長期曝露における自然流産率上昇に対する最小毒性量

（LOAEL）332 mg/m3（88 ppm）に基づき、当該値を断続曝露から連続曝露へ補正し（8時間/24時
間×5日/7日）、不確実係数として、種内差のための10、LOAELの使用による10、付加的因子による

3（中枢神経系発達への潜在的影響）の計300を適用して、ガイドライン値を0.26 mg/m3と設定してい

る。本指針値は週平均値として適用すべきだとしている。 
U.S.EPA（2005）は、NTP（1990）のラットを用いた13週間強制経口投与試験において、雄ラッ

トに認められた腎臓絶対重量の変化に基づくBMDL 238 mg/kg/dayからRfDを設定している。当該値

に不確実係数として、種間差のための10、種内差のための10、亜慢性影響を慢性影響に外挿するため

の10、データベースの不完全性および免疫毒性に関する知見の不一致のための3の計3,000を適用し、

RfDを0.08 mg/kg/dayと導出している。 
また、同省は、Fooら（1990）の労働者の長期曝露でみられた神経行動機能への影響に基づく、

NOAEL 128 mg/m3（34 ppm）からRfCを設定している。当該値を、呼吸量比率（[日中8時間の労働

中における1分間の既定呼吸量：10 m3] / [一日における1分間の既定呼吸量：20 m3]×5日/7日）で調

整し、不確実係数として、種内差のための10を適用し（計10）、RfCを5 mg/m3と導出している。 
一方、以前のU.S.EPA（1994）によるRfDおよびRfCの導出においては、根拠文献はそれぞれ同じ

であるが、RfD導出では、肝臓および腎臓重量の変化に基づくNOAEL 223 mg/kg/dayに不確実係数と

して、種間差のための10、種内差のための10、亜慢性影響を慢性影響に外挿するための10の計1,000
を適用し、RfD 0.2 mg/kg/dayとしていた。また、RfC導出では、神経行動機能への影響に基づく、

LOAEL 332 mg/m3を呼吸比率で調整し、不確実係数として、種内差のための10、LOAEL使用のため

の10、データベース不完全性（動物における神経毒性および呼吸器刺激性の知見の不足を含む）のた

めの3の計300を適用し、RfC 0.4 mg/m3としていた。 
ATSDR（2000）は、Zavalicら(1998)の労働者の長期曝露でみられた色覚への影響に基づく、LOAEL 

35 ppmからMRLを設定している。当該値を断続曝露から連続曝露へ補正し（8時間/24時間×5日/7
日）、不確実係数として、種間差のための10、LOAELの使用による10の計100を適用して、MRLを
0.08 ppm（0.3 mg /m3）と導出している。 

ATSDR（2017）は、Toxicological Profile のドラフト（2015）において、短期曝露に関する最小

リスクレベル(MRL)をLittleら(1999)に基づき2 ppm、長期曝露に関するMRLをSchäperら(2003)等の
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一連の研究に基づき1 ppmとした。 
Littleら(1999)は、溶媒に曝露した経験があり臨床的にトルエンに対する感受性が高いとみなされた

20人に15 ppmのトルエンを20分間曝露し、その前後に神経心理学的試験を実施した。トルエン曝露

後の散文即時、遅延記憶試験、デジタル記号試験、文字抹消試験の成績は、曝露前よりも有意に低下

し、反応時間は有意に近い増加を示したが、焦点距離、STROOP試験成績は反応前後で有意な差は認

められなかった。この結果から、高感受性集団における神経学的影響のLOAELを15 ppmとし、LOAEL
使用に対する不確実性係数を3、個人差に対する不確実性係数を3、総合して9を不確実性係数として

適用し、MRLを2 ppmと算出している。 
Schäperら(2003,2004, 2008) 、Seeber ら(2004, 2005)、 Zupanicら(2002)の一連の研究は、平均

勤務期間13.5年のドイツのグラビア印刷工場労働者を対象に、自覚的神経症状、精神運動課題成績、

色覚、聴覚を評価し、トルエン高曝露の労働者(印刷従事者106-181人)とトルエン低曝露の労働者(最
終加工従事者86-152人)との間で結果を比較した。印刷従事者、最終加工従事者それぞれの曝露濃度変

遷及び個人の業務歴から個人別時間加重平均曝露濃度を算出した結果、印刷従事者は43～45 ppm、最

終加工従事者は9～10 ppmであった。聴覚(Schäperら.2003, 2008)、色覚(Schäperら. 2004)、自覚的

神経症状及び精神運動課題成績(Seeberら.2004, 2005; Zupanicら. 2002)のいずれにおいても印刷従事

者と最終加工従事者との間に有意な相違は認められなかった。この結果から、神経学的影響のNOAEL
を45 ppmとし、曝露時間(8時間/日、5日/週)で補正した10.7 ppmに、個人差に対する不確実性係数10
を適用し、MRLを1 ppmと算出している。 
北欧閣僚会議（2000）は、Ngら(1992)の労働者の長期吸入曝露でみられた自然流産率上昇に対する

LOAEL（平均値）を330 mg/m3（88 ppm）とし、Andersenら（1983）のボランティアへの6時間曝

露試験でみられた眼刺激、頭痛、中毒症状に対するLOAELを100 ppm（375 mg/m3）、NOAELを40 
ppm （150 mg/m3）としている。なお、これらの値を基にした参照値の導出は行われていない。 
 日本産業衛生学会（1994）は、Fooら（1988, 1990）、Iregrenら（1982）、Matsushitaら（1975）
などの職場での慢性曝露を受けている労働者の調査結果において、50～80ppm以上の曝露濃度で、明

らかな自覚症状の増加、神経心理学的テストによる中枢神経機能の変化が認められることから、許容

濃度を100 ppm（376 mg/m3）から50 ppm (188 mg/m3)に改訂した。 
カナダ（1992）は、NTP（1990）のマウスの14週間の吸入曝露実験でみられた体重増加抑制に基

づくLOAEL 375 mg/m3からTDIを設定している。当該値を断続曝露から連続曝露へ補正し（6.5時間

/24時間×5日/7日）、さらにマウスの1日あたりの呼吸量（0.043 m3）および、マウスの体重量（0.025 
kg）を考慮したうえで、不確実係数として、種間差のための10、種内差のための10の計100を適用し

て、TDI 1.25 mg/kg/dを導出している。 
また、TDCの設定に関して、Andersenら(1983)のボランティアの6時間吸入曝露試験から得られた

神経機能低下、神経症状増加、呼吸器刺激性に対するNOEL 150 mg/m3を基にして、当該値を断続曝

露から連続曝露へ補正し（6.5時間/24時間）、不確実係数として、種内差のための10を適用した3.75 mg/ 
m3をした導出している。なお、TDCから成人男性の平均呼吸量（20 m3）および平均体重（70 kg）
を考慮して導出したTDIは1.07 mg/kg/日である。 
オランダ（1988）は、Andersenら(1983)のボランティアの6時間吸入曝露試験から得られた神経機

能、神経症状、呼吸器刺激性に対するNOEL 150 mg/m3を基にして、当該値に安全係数50（不確実係

数）を適用して長期連続曝露の制限値を3 mg/m3を導出した。なお、上記LOELに関して、Anderson
ら（1983）の結果では、長期曝露研究でのNOELよりも、短期曝露でのNOELが低かったため、当該

値を使用している。 
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IPCS（1985）は、Von Oettingenら（1942）の週2回、8週間の吸入曝露実験より、375 mg/m3ま

での曝露（数時間）では疲労感、眠気などの主観的症状があるが、反応時間と運動について観察可能

な障害はみられないとし、750 mg/m3の8時間曝露で喉・眼への軽度刺激性、認知機能障害、頭痛、め

まいの中毒症状があらわれ、1,500 mg/m3の曝露では、上記中毒症状に加えて、催涙、皮膚感覚異常、

協調運動障害の兆候、精神錯乱が引き起こされるとしている。なお、これら曝露濃度を用いた参照値

の導出はなされていない。 
環境省（2002）は、経口曝露の定量評価に関して、NTP（1990）のラットを用いた13週間強制経

口投与試験においてみられた、雄ラットの肝臓および腎臓重量の増加に基づくNOAEL 223 
mg/kg/dayを、試験期間が13週と短いことから、当該値を10で除した22 mg/kg/dayをNOAELと設定

している。また、経口曝露についての予測最大量曝露量（<0.0024 µg/kg/day）とNOAEL（22 
mg/kg/day）から求めたMOE（Margin of Exposure）は920,000 を超えるため、経口曝露による健康

リスクについては現時点では作業は必要ないとしている。 
加えて、同省は、吸入曝露の定量評価に関して、Fooら（1990）の労働者の長期曝露における神経

行動機能への影響に対する最小毒性量（LOAEL）332 mg/m3（88 ppm）に基づき、当該値を断続曝

露から連続曝露へ補正し（8時間/24時間×5日/7日）、不確実係数として、LOAELの使用による10を
適用した7.9 mg/m3をNOAELとして導出している。また、同省では室内空気中の濃度に関して、

NOAEL 7.9 mg/m3を室内空気濃度の予測最大量270 µg/m3で除したMOEが29となることから、室内

空気の吸入曝露による健康リスクについては情報取集に努める必要があるとしている。一方、一般環

境大気中の濃度についてみると、無毒性量等7.9 mg/m3を予測最大量49 µg/m3で除したMOEが160と
なるため、一般環境大気濃度の吸入曝露による健康リスクについては現時点では作業は必要ないとし

ている。 
新エネルギー・産業技術総合開発機構（NEDO、2006）は、吸入曝露の定量評価として、Gibson

とHardisty（1983)によるF344ラットの2年間吸入曝露実験においてみられた肝臓の重量増加、嗅覚

上皮の変性に基づくNOAEL 1,125 mg/m3 を基礎としてMOEを設定している。当該値を断続曝露から

連続曝露へ補正した上で（6.5時間/24時間×5日/7日）、ラットの呼吸量、体重量、吸収率を考慮し、

1日平均推定摂取量（160 mg/kg/日）に換算し、さらにこの値をヒト体重1 kgあたりの1日推定吸入摂

取（110 µg/kg/日）で除することでMOE 1,500を導出した。 

同機構は、経口曝露の定量評価として、Huff（1990）のマウスを用いた13週間強制経口投与試験に

おいてみられた、雌マウスの肝臓絶対重量、相対重量の増加に基づくLOAEL 312 mg/kg/dayを基礎

としてMOEを設定している。当該値を1日平均推定摂取量（220 mg/kg/日）に補正した上で、さらに、

ヒト体重1 kgあたりの1日推定経口摂取量（8.8 µg/kg/日）で除することでMOE 25,000を導出した。 

上記で導出された吸入および経口の各経路のMOE 1,500、25,000 は、いずれもヒト健康に対する

評価に用いた毒性試験結果のそれぞれの不確実係数積100（種間差10、種内差10）、5,000（種間差10、
種内差10、試験期間補正5、LOAEL使用10）より大きいため、現時点ではトルエンがヒト健康に悪影

響を及ぼすことはないと判断されている。 
一方で、ヒトでは、急性影響として75 ppm (285 mg/m3) 以上で頭痛、めまいを含む中毒の自覚症

状、呼吸器への刺激、眠気を引起こし、神経生理学的な機能不全を引起こすことが知られていること

から、ヒトでの急性曝露状況でのNOAELを150 mg/m3 (40 ppm) とした。この知見の室内濃度の測定

結果において、新築住宅では、高濃度のトルエンが検出され可能性があるため、急性または短期間の

高濃度曝露によって、中毒リスクを生じる可能性があるため、注意が必要であるとしている。 
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3. 曝露評価【１、２章の内容が概ね決まった時点で記述】 

3.1 大気中のトルエンの起源 

3.2 大気モニタリング 

3.3 発生源周辺 

3.4 トルエンの曝露評価 
 
 
 

4. 総合評価【WG での検討を経て記述する】 

4.1 代謝及び体内動態について 

4.2 種差・個体差について 

4.3 発がん性について 

4.3.1 発がん性の有無について 

4.3.2 閾値の有無について 

4.4 がん性以外の有害性について 

4.5 定量的データの科学的信頼性と用量－反応アセスメントについて 

4.6 曝露評価について 
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３－７ ベリリウム及びその化合物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 ベリリウムの物理化学的性質 

金属ベリリウムの主な物理化学的性質は表 1のとおりである。また、ベリリウム化合物の特性の概要

をまとめた。 
 
表 1 金属ベリリウムの物理化学的性質  

分子量 ： 9.01 
比重 ： 1.85 
融点 ： 1,278±5 ℃ 
沸点 ： 2,970 ℃（5 mmHg） 

 
＜金属ベリリウム＞ 
銀白色の硬い金属で、比重が1.85、融点が1,278±5℃、沸点が2,970 ℃（5 mmHg）である。酸と激

しく反応して水素を発生し完全に溶ける。ただし、希硝酸が作用した場合は、酸化作用によって酸化ベ

リリウムの被膜が表面に形成され、反応は間もなく止まる。各種の成形体は軽量かつ強靭で、耐食性に

優れ、比強度（強度／比重）、著しい硬度、良好な電気・熱伝導性や熱変動に対する高い抵抗性を有す

る。また、X線の吸収が少なく、α粒子に照射されると多量の中性子を放射する。 
 

＜ベリリウム-銅（Be-Cu）合金＞ 

2%以下のベリリウムを含有する合金で、高強度、高導電性、高熱伝導性に加え、耐食性、非磁性等の

特徴がある。 
 

＜その他のベリリウム合金＞ 
ベリリウム-アルミニウム（Be-Al）合金は軽量でかつ高強度であり、ベリリウム-ニッケル（Be-Ni）

合金は高温強度に優れているが、いずれも需要は極めて少ない。 
 

＜酸化ベリリウム（BeO）＞ 

無定形の難溶性白色粉末で、分子量が25.02、比重が3.025 、融点が2,570℃である。炭素とともに電

気炉で熱すれば炭化ベリリウム（Be2C）を生ずる。酸化ベリリウムは最も安定した化合物で、絶縁性、

高熱伝導性、低い熱膨張性、低い中性子吸収性をもっている。酸化ベリリウムには製法の違いによって、

水酸化ベリリウムを焼成して製造する「普通純度（99.5%）」の酸化ベリリウムと、水酸化ベリリウム

を硫酸と反応させ、高純度の硫酸ベリリウムの結晶を作った後に焼成して製造する「高純度（99.9％以

上）」の酸化ベリリウムとがある。また、今日、工業生産されているほぼ全ての酸化ベリリウムは1,000℃
以上で煆焼されており、“high-fired”と呼ばれている。1,000℃以下で煆焼された酸化ベリリウムは

“low-fired”と呼ばれる。これは結晶化していない小さな粒子からなり、high-fired 酸化ベリリウムよ

りも希酸に溶け、反応性に富む（Finch et al.,1988）。 
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＜その他のベリリウム化合物＞  
硫酸ベリリウム（BeSO4･4H2O）は白色の結晶で水に可溶である。塩化ベリリウム（BeCl2）は白色

ないし微黄色の結晶、水によく溶け潮解性が強い。水酸化ベリリウム（Be(OH)2）は非結晶粉末又は結

晶であり、水にわずかに溶ける。フッ化ベリリウム（BeF2）は、粉砕した緑柱石にケイフッ化ナトリウ

ム（Na2SiF6）を混合し、水酸化ベリリウムを抽出する前段階で生成し、水によく溶ける。 
 

1.2 ベリリウムの用途・使用実態 

ベリリウムの用途はベリリウム合金用に約246t/年、金属ベリリウムに35t/年、ベリリア磁器に39t/年
と推定される。また、国内で消費される各種製品に含まれるベリリウム量は約10t/年と推定されている。 

 
＜金属ベリリウム＞ 
宇宙ロケットの構造体、航空機用制御部品、X線発生装置の管球窓、原子炉の中性子反射体などに用

いられている。 
 

＜ベリリウム-銅合金＞ 

展伸材（圧延材）と素形材に大別できる。展伸材は導電バネ材として電子部品の小型化、高信頼性が

要求される各種コネクター、ICソケット、スイッチ、リレー等に広く用いられている。素形材（鋳造・

鍛造材）は防爆用安全工具、海底通信ケーブル中継器構造体、溶接用電極、金型素材、航空機部品等に

使用されている。その他、家電部品、自動車部品などでも不可欠の合金とされている。 
 

＜その他のベリリウム合金＞ 
ベリリウム-アルミニウム合金は、主に航空、宇宙分野の構造材に、ベリリウム-ニッケル合金はスプ

リンクラーなどに使用さているが、いずれも需要は極めて少ない。 
 

＜酸化ベリリウム（BeO）＞ 

酸化ベリリウムを成形し焼成することによりできるベリリア磁器は、電気絶縁性があり、かつ熱伝導

性も高いことから、セラミック材料として電子部品のパッケージ材料、ヒートシンク材等に使用される

が、需要は少ない。 
 

＜その他のベリリウム化合物＞ 
ベリリウム蛍光物質は、1930年代から1940年代にかけて主に米国で蛍光灯の蛍光物質として亜鉛-ベ

リリウム-珪酸塩（Zinc beryllium silicate）が使用され、これに酸化ベリリウムを含むベリリウム蛍光

物質は1949年まで米国で蛍光管の蛍光物質として使用されていたが、ベリリウム障害の発生原因として

注目され、その使用が全面的に中止された（Powers et al.,1991）。 
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1.3 代謝及び体内動態 

ベリリウム及びその化合物は、生体内では変化しない。しかし、肺内で可溶性ベリリウム塩の一部は

難溶性に変化する。吸入曝露されたベリリウム化合物の動態は、ベリリウム化合物の粒子径や溶解性な

どの物理化学的特性、あるいは肺胞マクロファージの活性により異なる。 
ヒトに関する報告では、事故により大量のベリリウムに曝露された25人の労働者では、1日後の血清

中平均Be濃度は3.5 µg/Lで、6日後には、2.5 µg/Lに減少した（Zornら 1986）。 
ベリリウム曝露歴のない10人の平均Be濃度は、血液1ｇ中に1.0±0.4 ng、尿1g中に0.9±0.5 ngであっ

た。これら非曝露者の、血液中のベリリウムの33.2％は細胞、7.3％は低分子化合物、8.0％はプレアル

ブミン、51.5％はγ－グロブリンとそれぞれ結合していた（Stiefel 1980）。 
実験動物では、経口投与されたベリリウムは、主に肝臓、骨に分布し、さらに微量ではあるが腎臓、

脾臓にも存在する。難溶性ベリリウム化合物である酸化ベリリウムの吸入曝露実験では、投与されたベ

リリウムは主として貪食細胞、あるいはリンパ管を介して、気管支及び肺胞系リンパ節内に取り込まれ、

大部分はそこに長期間滞留することが知られている。また経静脈投与実験、腹腔内投与実験などでは、

投与数～数十時間後には肝臓中Be量が高値となる（Reeves 1991）。 
放射性 7Beの腹腔内投与では、投与6時間後では、投与量の35%が骨に、ついで筋肉に5%、肝臓に4.4%､ 

腎臓に3.5%、それぞれ分布した（Furchnerら 1973）。 
硫酸ベリリウム塩のラット経気道投与では、投与されたベリリウム塩は、速やかに血流を介して肺か

ら全身に分布し、約90%以上は糞中に排泄される（Hart et al 1984）。 
ベリリウムによる毒性発現の機序としては、種々の酵素阻害作用が知られている。特にアルカリフォ

スファターゼの活性抑制が最も著しく、その他リン酸加水分解酵素､ATPase、ヘキソキナーゼ、乳酸脱

水素酵素、マレイン酸脱水素酵素、コハク酸脱水素酵素など、主に糖質代謝系酵素への阻害作用がみら

れる（前田 1966）。 
さらに、実験動物では歯牙に脱カルシウム現象がみられ、くる病様変化（Stockinger 1966）、骨硬

化症（Scott 1950）などの発生をみる。 
 

1.4 種間差・種間差について 

慢性ベリリウム症（Chronic Beryllium Disease、CBD）患者に関して、これまでの報告では

McConnochieら（1988）でCBDを発症した双子の兄弟例が報告され、CBDの発症には遺伝的要因があ

る可能性が示唆されている。この種間差は、HLA（ヒト白血球抗原）のDBP1座の遺伝子多型によるも

のであり、CBD発症例ではHLA-DP遺伝子配列の対立遺伝子の変異体が多いこと、また、ベリリウム感

作はHLA-DRB1と関連するとされている。 
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2. 有害性評価 

2.1 発がん性及び遺伝子障害性（変異原性） 

2.1.1 定性評価 

2.1.1.1 発がん性 

＜発がんに関する疫学研究＞ 
ベリリウム及びその化合物のヒトへの発がん性に関する主要な疫学研究を表 2にまとめた。 
発がん性の研究対象は、米国の主要なベリリウム工場であるオハイオ州Lorain及びペンシルバニア州

Readingの工場等での労働者の調査と、Beryllium Case Registry（BCR、1952年にベリリウムに関連

する疾患の疫学、診断学、臨床病態、予後や合併症のデータ収集のために設立）で蒐集された急性ベリ

リウム症及び慢性ベリリウム症の症例の2つである。ベリリウムの吸入曝露によるがんの標的臓器は肺

であり、他の部位のがん死亡の増加は認められていない。また、経口摂取による健康影響の報告は見当

たらない。 
ベリリウム工場労働者のコホート研究は、Mancuso（1979）ら、Wagonerら（1980）、Wardら（1992）

などの報告があり、ベリリウム曝露と肺がんのSMR増加に関連性が認められている。 
しかし、これらの疫学研究に関して、Beryllium Industry Scientific Advisory Committee（1997）

は、Lorainの工場は換気の不十分な作業場でベリリウムを原鉱石から抽出する硫酸処理工程を持ってお

り、作業場の気中硫酸塩濃度は1 mg/m3を超える濃度であったことを指摘した。Lorainの工場では1940
～48年に急性気管支炎や急性肺炎が発生しており、これらの状況を裏付けている。なお、IARCは硫酸

を含む強酸の発がん性を人に対して発がん性がある物質（グループ1）に分類している（IARC 1993；
2009）。すなわち、高濃度の硫酸に曝露されていたLorainの工場労働者における肺がんのSMRは、硫

酸処理を実施していないReadingの工場のSMRより低く、両工場の肺がんのSMRの差は硫酸曝露の有

無で十分に説明できると述べている。また、Wardら（1992）はこれらの報告より1000 µg/m3を超える

ような極めて高いベリリウム曝露があった1930年代と1940年代の肺がんのSMRと比べて、米国の作業

場で厳密な規制が始まった1950年代、1960年代以降は肺がんのSMRは増加していないと述べている。 
また、BCRで蒐集された慢性及び急性ベリリウム症と肺がん発症の関係では、ベリリウム曝露と肺が

んのリスク増大との用量－反応関係（因果関係）を示唆している（Infanteら 1980；SteenlandとWard 
1991）が、急性ベリリウム症患者の肺がん死亡はLorainの工場労働者に限られ、他の工場での肺がん過

剰死亡は認められなかったとしている（MacMahon 1994）。すなわち、急性ベリリウム症の作業者は

極めて高い濃度のベリリウム曝露があったと考えられ、肺がん発生数が多いことや曝露濃度が極めて高

い時期に働いた作業者の方が肺がん発生率が高いことが窺える。 
IARCは、これらの報告から、疫学知見の限界事項として個人曝露量の情報の欠如、肺がん死亡の過

剰リスクが比較的低いこと、肺がんを引き起こす他の物質の存在が不明であることなどを指摘した上で、

ベリリウム及びその化合物は人に対して発がん性がある物質（グループ1）と結論している。 
このような状況から、近年でもベリリウム曝露と肺がん過剰死亡の関連性について検証が行われたが

（Sandersonら 2001a；2001b）、依然として曝露の過小評価や対照の選択方法などの問題が指摘され、



  - 155 - 

関連性は低いとする報告もある（Levyら 2002；Levyら 2007；Deubnerら 2007）。 
以上のように、ベリリウム曝露濃度と肺がん発生数には関連性が認められること、ベリリウム加工工

場7ヶ所のうち6ヶ所で肺がん過剰死亡の所見が一致していること、非悪性呼吸器疾患のリスクが最も高

い工場で肺がん過剰死亡リスクが最も高いことから、ベリリウム曝露と肺がん死亡リスク上昇との用量

－反応関係が示唆され、ベリリウム及びその化合物は人への発がん性がある物質として評価した。しか

しながら、極めて高濃度のベリリウム曝露と肺がん過剰死亡の関連性は認められているが、コホートの

曝露評価や交絡因子の調整などの疫学知見の限界から、用量－反応関係の証拠は限定的である。 
 

 
表 2 ヒトの疫学に関する概要 

＜工場労働者に関する知見＞ 
Mancuso（1979）は、米国の2つの主要なベリリウム工場（オハイオ州Lorain及びペンシルバニア州

Reading）に1942年から1948年までに雇用され、少なくとも3ヶ月間ベリリウムの抽出、製造、加工に

従事していた労働者（3,266人：Lorain 1,222人、Reading 2,044人）について、1975年12月31日（Lorain 
の工場は1974年12月31日）までの追跡調査を行った。期待死亡数の算出には、米国白人男性の死亡統

計（1965～67年）を用いたため、後に不適切な統計解析とされ、1968～75年の米国白人男性の死亡統

計を用いて再解析された（Saracci 1985）。両方の工場において肺がんの過剰死亡が認められ、Lorain
の工場の肺がんの標準化死亡比 (SMR)は、2.00（Saracciによる再解析：1.8、95%信頼区間（95％CI：）；

1.2-2.7）、Readingの工場では1.37（Saracciによる再解析: 1.25、95％CI：0.9-1.7）であった。また、

2つの工場を合わせた肺がんのSMR（Saracciによる再解析）は、1.42（95％CI：1.1-1.8）であった。

雇用からの期間によって区分した場合の肺がんのSMR（Saracciによる再解析）は、15年あるいはそれ

以上の期間を経過した調査対象者で高く、Lorainの工場で2.0（95％CI：1.3-3.1）、Readingの工場で

は1.5（95％CI：1.0-2.1）であった。なお、NIOSH（1972）は、当時の労働者の曝露濃度中央値の下

限を100µg/m3以上と推計し、また、当時のベリリウム工場内の環境濃度は1,000 µg/m3を超えることが

よくあった（EisenbudとLisson 1983）。1947年と1948年のLorainの工場の気中ベリリウムの実測濃

度は590～43,300 µg/m3と極めて高い値を示している（NIOSH 1972）。 
Mancuso（1980）は、米国のLorainの工場とReadingの工場に1937年から1948年までに雇用された

労働者（3,685人）について、1976年12月31日までの追跡調査を行った。期待死亡数の算出には、ある

ビスコースレーヨン工場に1938年から1948年の間に雇用された労働者（5,929人）の死亡統計を用いた。

2つの工場を合わせた肺がんのSMRは、1.40（P<0.01、80人死亡）であった。従事期間によって区分し

た場合の肺がんのSMRは、1年未満で1.38（P<0.05、52人死亡）、1年以上4年以下で1.06（4人死亡）、

4年超で2.22（P<0.01、14人死亡）であった。 
Wagonerら（1980）は、Mancuso（1979、1980）と同じReadingの工場に1942年から1968年9月ま

でに雇用された白人男性労働者（3,055人）について、1975年12月31日までの追跡調査を行った。期待

死亡数の算出には、米国白人男性の死亡統計（1965～1967年）を用いた。Readingの工場の肺がんのSMR
は1.25（95％CI：0.9－1.7、死亡47人）であった。雇用からの期間によって区分した場合の肺がんのSMR
は、15年未満で0.87（死亡9人）、15年以上25年未満で1.16（死亡18人）、25年以上で1.68（死亡20人）

であった。なお、Berks郡（ほとんどの工場の労働者が居住していた地域）の肺がん死亡率31.8（人口

10万対）は、米国白人男性の肺がん死亡率38.0（人口10万対）を下回っていた。 
Wardら（1992）は、米国オハイオ州及びペンシルバニア州の7つのベリリウム工場（Reading、
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Hazelton、Lorain、Perkins、St.Clair、Lucky、Elmore）に、1940～1969年に雇用され、少なくとも

2日間労働に従事した男性労働者（9,225人、うち白人8,905人、非白人320人）について、1988年12月
31日までの追跡調査を行った。期待死亡数の算出には、全米の死亡統計を用いた（死亡率の地域性や工

場労働者の喫煙率についての検討も行った）。調査対象者は、全体で269,235人年となり、そのうち52％
は雇用から15年以上経過していた（死亡3,240人）。調査対象者の全死因のSMRは1.05（95％CI： 1.01
－1.08）、全がんのSMRは1.06（95％CI：0.99－1.44）、悪性腫瘍以外の呼吸器障害のSMRは1.48（95％
CI：1.21－1.80）であった。肺がんのSMRは1.26（95％CI：1.12－1.42、死亡280人）であり、喉頭が

んや上部気道がんのSMRは1.00以下であった。呼吸器系がんのSMRを除外すると、その他のがんのSMR
は1.00前後となった。工場別にみると（7つの工場のうちPerkinsとSt. Clairの工場のデータが分割され

てないため、これらの2つの工場のデータは1つにまとめた。以下“Cleveland”）、LorainとReadingの
工場の肺がんのSMRがそれぞれ1.69（P<0.01）と1.24（P<0.05）と高かった。工場ごとに、雇用から

の期間（15年未満、15～30年、30年以上）によって区分した場合の肺がんのSMRは、6つの工場のうち

3つの工場（Cleveland、Lucky、Hazelton）では、15年未満が、15～30年や30年以上に比して高かっ

た。しかし、すべての工場を合わせると、肺がんのSMRは、雇用からの期間の長さと共に段階的に増加

していた。工場別に雇用された時期（1950年以前、1950～1959年、1960～1969年）によって区分した

場合の肺がんのSMRは、1950年以前に雇用された労働者のいる3つの工場（Lorain、Reading、
Cleveland）のSMRが1.00より高かった。1950～1959年に雇用された労働者がいる5つの工場のうち4
つの工場（Reading、Hazelton、Cleveland、Elmore）のSMRは1.00より高かったが、いずれも有意で

はなかった。工場別に、それぞれの工場のある地域の死亡率を用いて算出したSMRの平均は1.32（95％
CI：1.19－1.46）であった。4つの工場（Reading、Hazelton、St.Clair、Elmore）の調査対象者（1,446
人、全体の16％）に対して行われた喫煙調査（1968年）に基づき再解析すると、肺がんのSMRは1.26
から1.12に低下した。また、最も大規模でかつ古い工場であるLorainの工場の肺がんのSMRは1.69から

1.44に、Readingの工場では1.24から1.09に低下した。しかし、喫煙を考慮した肺がんのSMRを読み取

る上での最も難しいことは、喫煙のデータが1960年代後半に集計されたものであるのに対して、大部分

の肺がん（94％）は、1940～1950年代に雇用された労働者の間で発生したことであると指摘している。 
Sandersonら（2001a）は、米国ペンシルバニア州Readingのベリリウム工場で1940年1月1日～1969

年12月31日まで働いた3,569名の男性労働者のうち、肺がんで死亡した242名を対象にコホート調査を

行った。この検討から、肺がんの全SMRは、1.22（95%CI: 1.03-1.43）であった。 
一方、最初の曝露から少なくとも20年以内の労働者の肺がんのオッズ比は2.18（P < 0.05）、そのベ

リリウムの累積曝露は21～2,195 µg/m3・日であった。ベリリウムの平均曝露濃度が1.1～19.3 µg/ m3で

は、オッズ比は1.92（P < 0.05）であり、最大曝露濃度が1.1～23.0µg/m3ではオッズ比は1.95（P <0.05）
であった。 

Levyら(2002)は、Wardら(1992)の報告をもとに再解析した。これは、LorainやReadingの工場の周

辺は郊外であるが、ベリリウム工場の労働者は都市部に住んでおり、米国全体の住民よりもLorainや
Readingの住民の方が喫煙による肺がんの発生率は高いためである。この再解析からは、Wardら（1982）
よりもSMRが低くなり、Lorain及びReadingの工場のSMRはそれぞれ1.39、1.02とわずかにLorainの
工場が有意に高くなったのみであった。 

Levyら(2007)は、Sandersonら（2001a）が使用したNIOSHのデータを入手し、nested case-control 
study (Sandersonらはcase-control studyと表現している)による肺がんとベリリウム曝露との関連につ

いて再解析を実施した。Sandersonら（2001a）が採用した方法は、①conditional logistic regression
法では説明変数の正規近似の必要は無く、自然対数変換することで曝露を小さく見積もっていること、
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および、②使用されている対照者の選択方法では、対照群の年齢・曝露開始年齢・曝露終了年齢が症例

群より常に大きく見積もられ、そのために10年・20年の潜伏期を考慮した場合には対照群の曝露期間が

短く見積もられる。①、②を考慮したconditional logistic regression法で曝露のオッズ比を計算すると、

雇用期間、累積曝露濃度、平均曝露濃度、最大曝露濃度ともに有意ではなく、ベリリウム曝露との関連

はなかった。従って、Sandersonら（2001a）の結果は方法論上のバイアスによるものであると結論し

た。 
Deubnerら（2007）は、Levyら(2007)と同一データを使用し、肺がん患者かどうかに無関係にランダ

ムに擬似症例を選択し、Sandersonら（2001a）が採用した対照選択法により擬似対照群を選択した結

果、潜伏期間を考慮するシナリオでは擬似症例の曝露が擬似対照例より高くなることを示し、Levyら
(2007)の結論を支持する結果となった。 
 
 
＜慢性ベリリウム症及び急性ベリリウム症患者に関する知見＞ 

Infanteらは（1980）、慢性ベリリウム症あるいは急性ベリリウム症の診断のもと、1952年7月～1975
年12月までにBCRに登録された白人男性（421人）について、1975年12月31日までの追跡調査を行った。

期待死亡数の算出には米国の死因別死亡統計（1965～67年）を用いた（性別、年齢、人種、暦時間をマッ

チングした）。調査対象者の全がんのSMRは1.53（P<0.05）で、肺がんのSMRは2.12（死亡7人）であっ

た。登録時の診断によって区分した場合の肺がんのSMRは、急性ベリリウム肺炎で2.86（95％CI：1.0
－6.2、死亡6人）、慢性ベリリウム症で0.66（95％CI：0.1－3.7、死亡1人）であった。 

SteenlandとWard（1991）は、BCRに1952年から1980年末までに登録された者（689人、うち女性

が34％）について、1988年12月31日までの追跡調査を行った。期待死亡数の算出は、米国の階層別（性

別・年齢・人種・暦時間）の死亡統計を用いた。調査対象者の全がんのSMR は1.51（95％CI：1.17－
1.91、死亡70人）、肺がんのSMRは 2.00（95％CI：1.33－2.89、死亡28人）であった。また、悪性腫

瘍以外の呼吸器疾患のSMRは 34.23（95％CI：29.1－40.0、死亡158人）で、全死因のSMR は2.19（95％
CI：1.17－1.91、死亡428人）であった。登録時の診断によって区分した場合の肺がんのSMRは、急性

ベリリウム肺炎で 2.32（95％CI：1.35－3.72、死亡17人）と、慢性ベリリウム症の1.57（95％CI：0.75
－2.89、死亡10人）よりも高かった。悪性腫瘍以外の呼吸器疾患のSMRは、慢性障害（68.6）の方が急

性障害（6.6）より10倍高かった。肺がんのSMRは、最初の曝露からの経過時間や曝露期間により多少

変動し、最初の曝露からの期間により区分した場合の肺がんのSMRは、20年以内は1.95（95％CI：0.94
－3.59）、20年以上 2.03（95％CI：1.20－3.21）であった。なお、喫煙との関連については、1965年
の米国の喫煙率（1日に1パック以下の喫煙者39％）よりも、調査対象者の喫煙率が低い（1日に1パック

以下の喫煙者 26％）ことを指摘している。 
 
 

＜発がんに関する動物実験＞ 
ベリリウム及びその化合物ではラット、ハムスター、イヌ、サル、モルモット、ウサギなどを使用し、

腺腫、腺がん、扁平上皮がん、未分化がん、リンパ腫、リンパ肉腫が発生したとする報告がある。主要

な吸入曝露実験等を表 3にまとめた。 
Wagner ら(1969)は、緑柱石の吸入曝露において、4週齢以上の雄ラットにおいて扁平上皮化生ある

いは類上皮腫瘍や肺腫瘍を認めたが、ベルトランダイト曝露群では肺腫瘍は認められなかった。 
硫酸ベリリウムの吸入曝露について、Schepers ら(1957)はラットに硫酸ベリリウムのエアロゾル吸
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入曝露させた後18ヶ月目まで観察し、曝露群では肺腫瘍76、転移8を認めた。Reevesら(1967)は、ラッ

トに硫酸ベリリウムを吸入曝露させ、曝露開始後13ヶ月以上生存した43匹のラットの全てに腫瘍を認め

た。 
Litvinovら(1984)は、ラット（albino rat：n=30～50）に酸化ベリリウムあるいは塩化ベリリウムを

吸入曝露させ、全ての曝露群で悪性の上皮細胞腫瘍を認めた。 
Dutraら(1951)は、ウサギに酸化ベリリウムを吸入曝露させ、6 mg Be/m3（６匹）を延べ235日間に

わたり曝露された1匹のウサギに内臓への広範囲な転移を伴った骨肉腫を認めた。 
金属ベリリウムやベリリウム合金の気管内投与実験には、Grothら(1980)らのラットに対して金属ベ

リリウム、クロム処理ベリリウム、ベリリウム-アルミニウム合金、ベリリウム-銅母合金、ベリリウム-
銅-コバルト合金、ベリリウム-ニッケル合金を気管内投与した報告がある。肺の新生物の出現率は生理

食塩水のみを投与されたコントロールのラットに比べ、2.5 mgの合金ベリリウムあるいは0.5 mgと2.5 
mgの不動態金属ベリリウムを投与した群で有意に増加した。 

水酸化ベリリウムをラットに気管内投与したGrothら(1980)は、25匹中13匹に肺腫瘍（腺腫6、腺がん

7）を認めた。 
酸化ベリリウムでは、Ishinishiら(1980)らがラットに気管内投与し、2種類の悪性腫瘍（扁平上皮が

んと腺がん）と4種類の良性肺腺腫（3つは悪性の疑いがあるが）を認めた。Litvinovら(1983)は、ラッ

トに高温煆焼酸化ベリリウム（2,000℃）又は低温煆焼酸化ベリリウム（600℃）を気管内投与し、高温

煆焼酸化ベリリウム曝露群では、3.6（77匹中2匹）及び18 mg/kg bw(103匹中2匹)曝露群で、上皮性肺

腫瘍が認められた。また、低温煆焼酸化ベリリウム曝露群では全ての群で肺腫瘍を認めた。 
これらベリリウム及びベリリウム化合物（金属、金属合金、酸化物、硫酸化合物・塩酸化合物・水酸

化物）の吸入、気管内投与実験結果から、動物に対してベリリウム発がん性の十分な証拠があることは

明らかである。 
 
 

表 3 動物実験に関する概要 
吸入実験：ベリリウム原鉱石（緑柱石・ベルトランダイト鉱石） 

Wagnerら(1969)は、ベリリウム原鉱石（緑柱石・ベルトランダイト鉱石）の吸入曝露において、各

動物に、緑柱石（平均粒径0.64 µm）あるいはベルトランダイト鉱石（平均粒径0.27 µm）の粉塵（15 
mg/m3）を、6時間/日、5日/週、17ヶ月間（サルについては23ヶ月間）吸入曝露させた。なお、吸入箱

中のベリリウム濃度は、緑柱石で620 µg/m3、ベルトランダイト鉱石で210 µg/m3 であった。 
4週齢以上の雄ラット（CR-CD rat：n=60、Greenacres Controlled Flora(GA) rat：n=33 ）に上記

条件で吸入曝露させ、曝露期間6、12、17ヶ月について観察した。緑柱石曝露群のうち、12ヶ月間曝露

群11匹中5匹に、扁平上皮化生あるいは類上皮腫瘍が認められた。また、17ヶ月間曝露群19匹中18匹に

肺腫瘍が認められ、それらの腫瘍は細気管支肺胞上皮がん18、腺腫7、腺がん9、類皮腫4であった（転

移がんはなかった）。ベルトランダイト曝露群では、肺内に肉芽腫様病変とatypical proliferation（非

特異的細胞増殖）が認められたが、細気管支肺胞上皮がんや他の肺腫瘍は認められなかった。 
4週齢以上の雄ハムスター（Syrian golden hamster：n=48）に上記条件で吸入曝露させ、曝露期間6、

12、17ヶ月について観察した。両曝露群とも、12ヶ月間曝露群で、最初のatypical proliferationが認め

られ、続いて肺胞腫瘍と考えられる病変が認められた。緑柱石曝露群では、肺胞腫瘍はさらに大きくな
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り、17ヶ月間曝露後には腺腫様になった。 
4週齢以上の雄サル（Squirrel monkey：n=12）に上記条件で吸入曝露させ、曝露期間6、12、23ヶ月

について観察したが、両曝露群で腫瘍が認められなかった。 
 
吸入実験：酸化ベリリウム、硫酸ベリリウム、塩化ベリリウム 

Schepersら(1957)は、雌雄のラット（albino Wistar rat：n=27, Sherman rat：n=109）に、硫酸ベ

リリウムのエアロゾル1 µg/ft3（Beとして35.8 µg/m3）を8時間/日、5.5日/週、180日間吸入曝露させた。

生き残ったラット（52匹）は“normal air”に移され、さらに曝露開始から18ヶ月目まで観察された。

曝露群では肺腫瘍76、転移8が認められ、それらの肺腫瘍は腺腫18、扁平上皮がん5、小胞状腺がん

（acinous adenocarcinoma）24、乳頭状腺がん11、肺胞上皮腺がん7であった。 
Reevesら(1967)は、6週齢の雌雄ラット（Sprague-Dawley CD rat：n=75、75）に硫酸ベリリウムの

エアロゾル（平均濃度34.25±23.66 µgBe/m3、平均粒径0.118 µm）を7時間/日、5日/週、72週間吸入曝

露させた。曝露開始後9ヶ月目に最初の肺腫瘍が認められた。曝露開始後13ヶ月以上生存した43匹のラッ

トの全てに腫瘍が認められ、すべてが肺胞腺がん（alveolar adenocarcinoma）であった。 
Litvinovら(1984)は、雌ラット（albino rat：n=30-50）に酸化ベリリウムあるいは塩化ベリリウムを

0.8、4、30、400 µg/ m3の濃度で1時間/日、5日/週、4ヶ月間吸入曝露させたところ、全ての曝露群で悪

性の上皮細胞腫瘍が認められた。 
Dutraら(1951)は、ウサギに酸化ベリリウム（平均粒径0.285µm、レンジ0.11～1.25）を、1 mg Be/m3

（n=5）、6 mg Be/m3（n=6）、30 mg Be/m3（n=8） の濃度で5時間/日、5日/週、9～13ヶ月間吸入曝

露させた。11ヶ月以上、延べ235日間にわたり6 mg Be/m3に曝露された1匹のウサギに内臓への広範囲

な転移を伴った骨肉腫を認めた。 
 
吸入実験：ベリリウム金属 

Nickell-Bradyら(1994)は、F344/Nラット（雌雄各30匹）にベリリウム金属のエアゾルを500mg/m3を

8分間、410 mg/m3を30分間、830 mg/m3を48分間、980 mg/m3を39分間各群に経鼻吸入させた。肺腫

瘍は、曝露14ヶ月後から出現し、その発生率はすべての群で64％であった。また重複癌が多数認められ

たが、主要ながんは腺がんであり中には1cmを超えるものも認められた。これらのラットの肺内ベリリ

ウム金属量は、各々40、110、360、430µgであった。 
 
気管内投与実験：ベリリウムとその合金 

Grothら(1980)では、3ヶ月齢の雌ラット（Wistar rat：n=35）に、平均粒径1～2 µmの金属ベリリウ

ム（100%Be）、クロムで表面処理したベリリウム（不動態金属ベリリウム（99%Be、0.26%Cr））、

ベリリウム-アルミニウム合金（62%Be、38%Al）、ベリリウム-銅母合金（4%Be、96%Cu）、ベリリ

ウム-銅-コバルト（Be-Cu-Co）合金（2.4%Be、0.4%Co、96%Cu）あるいはベリリウム-ニッケル合金

（2.2%Be、97.8%Ni）について、それぞれ0.5あるいは2.5 mg/匹を生理食塩水に懸濁したものを気管内

投与した。瀕死のラット又は投与後18ヶ月時に屠殺し観察した。投与後8～10ヶ月で、最初の肺の新生

物（lung neoplasm）が認められ、その新生物は、おそらく腺がんと腺腫と考えられた。金属ベリリウ

ム投与群では0.5 mg投与群21匹中2匹・2.5 mg投与群16匹中9匹に、クロムで表面処理したベリリウム

投与群では0.5 mg投与群20匹中7匹・2.5 mg投与群26匹中9匹に、ベリリウム-アルミニウム合金投与群

では0.5 mg投与群21匹中1匹・2.5 mg投与群24匹中4匹に肺の新生物が認められた。肺の新生物の出現
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率は生理食塩水のみを投与されたコントロールのラットに比べ、2.5 mgの合金ベリリウムあるいは0.5 
mgと2.5 mgの不動態金属ベリリウムを投与した群で有意に増加した。 

 
気管内投与実験：水酸化ベリリウム、酸化ベリリウム 

Grothら(1980)は、3ヶ月齢の雌ラット(Wistar-deriverd rat：n=35)に水酸化ベリリウム（Beとして

50 µg/匹、その10ヶ月後には25 µg/匹）を蒸留水に懸濁したものを気管内投与した。曝露群は19ヶ月齢

目で屠殺し観察したところ、25匹中13匹に肺腫瘍（腺腫6、腺がん7）が認められ、うち1匹は表皮細胞

がんと腺がんの両方が認められた。 
Ishinishiら(1980)は、10週齢の雄ラット（Wistar rat：n=30）に酸化ベリリウム（低温煆焼900℃、

Beとしては1 mg）を1回/週、15週間気管内投与した。曝露群で、2種類の悪性腫瘍（扁平上皮がんと腺

がん）と4種類の良性肺腺腫（3つは悪性の疑いがあるが）が認められた。 
Litvinovら(1983)は、ラット（inbred albino rat）に0.036、0.36、3.6及び18 mg/kg bwの濃度の高温

煆焼酸化ベリリウム（2,000℃）又は低温煆焼酸化ベリリウム（600℃）を気管内投与した。高温煆焼酸

化ベリリウム曝露群では、3.6（77匹中2匹）及び18mg/kg bw(103匹中2匹)曝露群で、上皮性肺腫瘍が

認められた。また、低温煆焼酸化ベリリウム曝露群では全ての群（69匹中3匹、81匹中7匹、79匹中18
匹及び26匹中8匹）で、上皮性肺腫瘍が認められた。 
 

 

2.1.1.2 遺伝子障害性（変異原性） 

ベリリウム及びその化合物の遺伝子障害性に関する主な知見を表 4にまとめた。 
Larramendyら(1981)によると、塩化ベリリウム、硝酸ベリリウム、硫酸ベリリウムではマウスマク

ロファージ、ラット肝細胞等の培養細胞で姉妹染色体交換（SCE）を引き起こしたことが報告されてい

るが、ヒトの遺伝子への影響について利用できる文献はない。 
細菌等に対する変異原性の研究では枯草菌Bacillius subtilis、大腸菌E. coli を用いたrec assayなどが

ある。 
また、RNAやDNAに対する影響について、ベリリウムは細胞核と細胞質RNAへの影響は認められて

いないが、DNAに対してベリリウムイオンが結合し、物理化学的変化を生じさせる。ベリリウムは特に

核蛋白や非ヒストン蛋白と強く結合することが知られているが、これらについては2価のベリリウムイ

オンが直接DNAを損傷しているものではない（IARC 1993）。 
ベリリウム及びその化合物の発がん性に関しては多くの動物実験がある。しかし、これらには1種の

用量のみの実験や対照群のない実験、実験動物の種や実験動物の数、観察期間の明確でないものもある。 
以上より、可溶性ベリリウム化合物は弱い遺伝毒性があるように考えられるが、これらの結果は、

ベリリウム化合物の添加濃度や培養細胞の種類などによって異なっており（ATSDR 2005）、ベリリウ

ムの遺伝毒性試験から出された結果は一致していない。 
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表 4 遺伝子障害に関する概要 
細菌等に対する試験 

硝酸ベリリウムは、枯草菌Bacillius subtilis rec assey(Kadaら 1980；Kanematsuら 1980)や大腸

菌 E. coli rec assay（Dylevoi 1990）において陽性であった。 
塩化ベリリウムは、枯草菌Bacillius subtilis rec assey(Nishiokaら 1975；Kurodaら 1991)におい

て陽性及び陰性の結果が得られた。 
硫酸ベリリウムを用いたAmes試験（E. coli pol A、E. coli WP2 uvr A、Saccharomyces cerevisiae、

Salmonella typhimurium）では、いずれも陰性であった（Simmon 1979；Dunkelら 1984；Arlauskas
ら 1985；Ashbyら 1990）。 
 
哺乳動物の in vitro 試験 

哺乳類細胞に塩化ベリリウムを添加して培養したところ、遺伝子突然変異が誘発された（Hsieら 
1979a；Hsieら 1979b；Miyakiら 1979）。 

DiPaoloとCasto (1979)によれば、シリアンハムスターの胚芽細胞において、硫酸ベリリウム2.5及び5 
µg/mLで、形態学的変化が認められた。毒性の指標として、対照に比べてクローンの効率はそれぞれ63%
及び46%減少した。 

Larramendyら(1981)によると、塩化ベリリウム、硝酸ベリリウム、硫酸ベリリウムではマウスマク

ロファージ、ラット肝細胞等の培養細胞で姉妹染色体交換（SCE）を引き起こしたが酸化ベリリウムで

は惹起されなかった。 
Ashbyら（1990）、Brooks ら（1989）は、硫酸ベリリウムが洗練された哺乳類細胞の染色体異常が

誘発されなかったと述べている。 
Williamsら（1989）は、硫酸ベリリウムでは、哺乳類の細胞でDNA修復に影響を及ぼさなかったと

している。 

Keshevaら(2001)によれば、BALB/c-3T3細胞において、硫酸ベリリウム 50～200 µg/mLで、濃度に

依存してtransformationの頻度が9～41倍増加した。これらの変換細胞をヌードマウスの皮下に注入し

たところ、50日以内に腫瘍の発生とK-ras and cajun 遺伝子が認められた。しかし、遺伝子の発現の変

化や蛋白量には変化はなかった。 
 

哺乳動物の in vivo 試験 

Ashbyら（1990）は、CBAマウスに硫酸ベリリウム71.2 、1 17 mg/kg bw(1.4 and 2.3 g/kg bw)を経

口投与したところ、骨髄中の核小体は認めなかったが、24時間後に赤血球造成能が低下した。 
Nickell-Bradyら(1994)は、ベリリウム金属に単回鼻部吸入したF344/N ラットの肺がん（曝露14ヶ月

後に腫瘍が判明し、ほぼ全群を合わせたラットの生涯にわたる発生率は64％であった）において、p53
とc-raf-1では突然変異の増加はみられず、K-rasで突然変異の小規模な増加が検出されたのみであった。 
 
遺伝子への影響 

Lukeら(1975)によると、塩化ベリリウム（1～10mmol）については、イオン化した2価のベリリウム

がDNAポリメラーゼに影響を与えることが報告されている。 
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2.1.2 定量評価【今後、随時修正が必要】 

ベリリウムの発がん性は人及び実験動物で明らかである。国際機関等の発がんリスクの定量評価の概

要に関して表 5にまとめた。 
発がん影響をエンドポイントとして健康リスクを定量評価しているのはUSEPAの評価のみであるが、

この評価は世界保健機構（WHO 2001）、米国カリフォルニア州環境保護局（Cal/EPA 2002）でも採

用されている。なお、U.S. EPAでは、2004年度以降、近年の知見（Sandersonら 2001a；Sanderson
ら 2001b；Levyら 2002；Levyら 2007など）を検討し、吸入曝露による発がんユニットリスクの再評

価を行っていたが、2013年3月時点の状況では、2008年に公表されたExternal Review Draftがアーカ

イブとして据置かれ、吸入曝露による発がんユニットリスクも1998年の数値が存続している。 
 
 

表 5 国際機関等の定量評価の概要 
U.S. EPA（1998）による発がんの評価は、U.S. NIOSHが推計した作業場のベリリウム濃度（100～

1,000 µg/m3）を、曝露時間（8時間/日、240日/年）と曝露年数（f）と雇用から追跡終了までの期間（L）
との比（f/L：1または0.25の2つの値のうちどちらかを仮定）によって調整し、有効曝露量を算出した。

これらの有効曝露量とWagonerら（1980）の喫煙状況による調整済みのデータをもとに、肺がんの相対

危険度の95%CI上限値を1.98から2.09と推計した。これらのデータ（4つの有効曝露量と2つの95%CI
上限相対危険度）を用いて、空気1 µg/m3あたり8つのユニットリスク（範囲：1.6×10－4～7.2×10－6、

幾何平均：2.4×10－3）を推計した。10－4から10－6の生涯リスク評価値は（バックグラウンド値：米国

の肺がん死亡率0.036）、4×10－5 mg/m3（0.04 µg/m3）から4×10-7 mg/m3（0.0004 µg/m3）であると

推計した。 
 

表 6 ベリリウム曝露と肺がんに関する疫学研究のまとめ 
＜工場労働者＞ 

文 献 工 場 雇用期間 
（年） 

観 察 
終了年 対 照 SMR 95%CI 

Mancuso（1979） 
Lorain 1942-48 1974 米国白人 1.8*1 1.2-2.7 

Reading 1942-48 1975 米国白人 1.25*1 0.9-1.7 
合 計    1.42*1 1.1-1.8 

Mancuso（1980） Lorain＋Reading 1937 -48 1976 ﾋﾞｽｺｰｽﾚｰﾖﾝ 
労働者 1.4 1.1-1.7 

Wagonerら（1980） Reading 1942-67 1975 米国白人 1.25*1 0.9-1.7 
Wardら（1992） ７ﾍﾞﾘﾘｳﾑ製造工場 1940-69 1988 米国男性 1.26 1.12-1.42 

Levyら（2007） 
７ﾍﾞﾘﾘｳﾑ製造工場 
(Wardら(1992)の

再解析) 
1940-69 1988 米国 

退役軍人*2 1.04 *3 0.92-1.17 

Sandersonら(2001a) Reading 
(肺がん症例) 1940-69 1992 米国男性 1.22 1.03-1.43 

*1：Saracci による再解析。 
*2：米国 10 年センサスの特定年齢の集団で、オハイオ州 Lorain 及びペンシルバニア州 Reading のデータ。 
*3：潜伏期間で分類した推定値は報告されていなかった。 
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＜BCR 登録者＞ 

文 献 登録年 観察終了年 疾病区分 SMR 95%CI 

Infanteら（1980） 1952-75 1975 
急性ベリリウム症 2.86*1 1.0-6.2 
慢性ベリリウム症 0.66*1 0.1-3.7 

SteenlandとWard（1991） 1952-80 1988 
急性ベリリウム症 2.32 1.35-3.72 
慢性ベリリウム症 1.57 0.75-2.89 

*1：Saracci による再解析。 
出典：IARC（1993）を改変。 

 
 

2.2 発がん性以外の有害性 

2.2.1 定性評価 

2.2.1.1 急性毒性 

急性毒性に関する主要な知見を表 7にまとめた。 
ベリリウム及びその化合物による急性障害には、接触皮膚炎及び皮膚潰瘍、眼結膜炎、咽喉頭炎、気

管支炎、急性肺炎等があり、うち急性肺炎は臨床的に最も重篤である。 
接触皮膚炎は、可溶性ベリリウム化合物（硫酸ベリリウム、塩化ベリリウム、フッ化ベリリウム）に

直接接触することによって発症する。顔面、皮膚露出部分に発赤を伴った粟粒大の水疱性丘疹が発生し、

掻痒感が強く、重症例では全身に発赤、発疹、びらん、大水疱形成をみる。多くは1～2週間で完治する

が、重症例では1ヶ月以上にわたるものがある。皮膚潰瘍は不溶性ベリリウム化合物（酸化ベリリウム、

金属ベリリウム等）の皮膚迷入によって発生するが、健常な皮膚面には発生せず、創傷や火傷部位に合

併しやすい。エンドウ大の魚の眼状の凹状潰瘍をつくり、圧迫すれば鈍痛がある。 
急性呼吸器障害の多くは、ベリリウム化合物のガス、フューム、粉塵の吸入によって発症し、咽頭違

和感、咽頭部痛、せき、たんが出現する。10～20 µg/m3の比較的低濃度曝露では、ベリリウムアレルギー

による感作性肺炎が発生する。また、高濃度（25～100 µg/m3）のベリリウム曝露では局所刺激性によ

り肺炎が発生する。ベリリウムの低濃度曝露の場合は、曝露開始から3ヶ月以内に発症するものが多い

が、高濃度曝露の場合の発症時期は不定である。初発症状は乾性のせき、労作時の軽い息切れではじま

り、その他胸が重苦しい、咽頭違和感、全身倦怠感等を認め、いわゆる感冒様症状を訴えるものもある。

発症から3～7日目には、これらの症状は次第に増強し、息切れ、呼吸困難感、食思不振、不眠、体重減

少が目立つ。臨床的最盛期は15～20病日であり、その後30～40病日までにほとんどが軽快する。発見

時期が早く、早期に治療した例では、7～10日でほとんどが完治する（島と吉田 1993）。 
実験動物に対する急性曝露におけるベリリウムの毒性は非常に高い。ラットの4時間LC50は、硫酸ベ

リリウムで、0.15 mg/m3、リン酸ベリリウムで0.86mg/m3と報告されている（Venugopal & 
Luckey,1977）。また、モルモットの4時間LC50は、リン酸ベリリウムで4.02 mg/m3であった。 
実験動物に関する刺激と感作については、ベリリウムの皮膚または眼刺激性に関するデータは見当た

らない。可溶性及び低溶解性のベリリウム化合物は、実験動物（モルモット、ウサギ、マウス）に対す

る皮膚感作物質であることが分かっている。皮膚は、局所、皮内、吸入及び気管内投与による曝露で感
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作され、モルモット及びマウスで感作が報告されている。 
ヒトCBDの動物モデルは、免疫学的反応による類上皮細胞性肉芽腫の存在、ベリリウム特異的免疫反

応の証明及びヒトの疾患（CBD）と同様な経過を示すことが必要である。これらに基づくとビークル犬

（Haley et al.,1989）、サル（Haley et al.,1994）、マウス（Huang et al.,1992）及びモルモット(Barna 
et al.,1984)で免疫性肉芽腫の報告がある。CBDの適切なモデルとなる種を用いた曝露反応試験で発表さ

れたものはなく、モデルを用いた試験は全て急性曝露でのみ行われている。 
 

 
表 7 急性毒性に関する概要 
ヒトに関するデータ 

Gelman（1936）は、モスクワのベリリウム工場の労働者がフッ化ベリリウムの蒸気に曝露し、ベリ

リウム熱と気管支肺炎が発生したと報告した。 
HardyとTabershaw（1946）は、蛍光灯製造工場において3年聞で遅発性化学性肺炎が17例発生した

ことを報告した。 
Eisenbudら(1948)は、1000 µg/m3以上に曝露した作業者ではほぼ全員が化学性肺臓炎を発症すること

を報告した。 
 
 

動物実験データ 
吸入曝露実験 

ラットに1000℃で焼成された酸化ベリリウム1～100 mg Be/m3（粒径1.10 µm）を経鼻曝露させたと

ころ、30分から180分後には肺胞内の沈着を認め、その沈着量はベリリウムとして1～63 µgであった

（Sandersら 1975）。 
ラットに560℃で焼成された酸化ベリリウム0.447 mg Be/m3を1時間曝露させ、その後21日間観察し

た。肺胞領域では単球細胞の増加と肺胞隔壁が厚くなっており、肺胞洗浄液中では脂質、蛋白、酸性や

アルカリフォスファターゼ、ライソゾーム、LDHが増加しており肺胞上皮のタイプⅡの損傷が示唆され

た（Hartら 1984）。 
イヌを500℃又は1000℃で焼成された酸化ベリリウム10 mg Be/m3 に曝露させ、その後1年間観察し

たところ、肺胞隔壁の肥厚と肺胞上皮細胞の増殖を認めた。焼成温度500℃の酸化ベリリウムのほうが

高い比率で病変が認められたが、それは溶解性がより高いためと考えられた (Haleyら 1989)。 
雄Fischer344/Nラットに金属ベリリウム800 mg/m3（粒径1.4 µm）を経鼻曝露させ、その後171日間

観察した。肺内で壊死化、出血肺炎及び肺胞内線維症が観察された。気管支肺胞洗浄液中では、ごく普

通の好中球が観察され、リンパ球はほとんど観察されず、肉芽腫は認めなかった(Haleyら 1990)。 

ラットに硫酸ベリリウム4.05 mg Be/m3（粒径1.9 µm）を1時間曝露させ、その後12ヶ月間観察した。

進行性の巣状の間質性肺炎が観察されたが、肉芽腫は観察されなかった(Sendelbachら 1989)。 
ラット及びやマウスに硫酸ベリリウム13 mg Be/m3（粒径1.9 µm）を1時間曝露させ、その後21日間

観察した。ラットの肺には肺胞上皮細胞、間質や血管内皮細胞に強い浸潤性の変化が認められた。マウ

スでは、浸潤性の変化は弱く、肺胞マクロファージや間質や内皮細胞の変化も限定的であった。

（Sendelbachら 1986）。 
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経皮投与実験 
実験データなし 
 

2.2.1.2 慢性毒性 

慢性毒性に関する主要な知見を表 8にまとめた。 
ヒトにおけるベリリウム吸入曝露の主な標的は肺であり、ベリリウムへの曝露によって類上皮性肉芽

腫の形成を特徴とする慢性ベリリウム症（Chronic Beryllium Disease、CBD）を発症する可能性があ

る（Cotes et al,.1983; Cullen et al,. 1987; Kreiss et al,. 1996）。CBDはHardyとTabershaw（1946）
が第一例を報告した。CBDの主病変は、肺のびまん性間質性類上皮細胞性肉芽腫症である。これらの肉

芽腫はⅣ型アレルギー反応に基づく細胞性免疫反応により発生する。CBDに罹患しやすい遺伝的因子が

報告されている（Sterner & Eisenbud, 1951; Richeldi et al,.1993; Stubbs et al;1996,. US EPA,1998)。
また、ベリリウム化合物の毒性は、水への溶解度の上昇に伴い増大する（Finch et al,.1988; Haley et 
al;1989）。吸入曝露による慢性影響は、CBD以外には特に報告されていない。 

CBDのほとんどは北米で発生しており、Hardyにより始められたBeryllium Case Registryでは、1952
年以来900例を超える症例が集積されてきている（Sprince and Kazemi 1980）。1950年以前の米国に

おける症例の大部分は蛍光ランプ製造に従事し、酸化ベリリウムを含むベリリウム蛍光体に曝露された

労働者に多発した。ベリリウム曝露の予防対策が漸く軌道に乗った1960年代以降では、この種の発生事

例はほとんどなく、代わって一部のセラミック産業、原子力産業、航空機と宇宙開発産業などにおいて

散発的な発生がみられている（Hardyら 1967）。また、ベリリウム－銅合金の表面に酸化ベリリウム

や水酸化ベリリウムが形成されることが想定されており、ベリリウム-銅合金曝露によるCBDの発症に

関与している可能性が指摘されている。 
また、ベリリウム製造工場周辺住民の非職業性曝露によるCBDを発症した症例があり、1938年から

実施された調査では、北米のベリリウム工場周辺の一般住民で発生した（Eisenbudら 1949）。ベリリ

ウム製造工場からの汚染大気や、工場労働者がベリリウムに汚染された作業衣類などを一般家庭内へ持

ち込んだことが曝露の原因と考えられた。 
CBDの臨床診断は、これまで1) 明らかなベリリウム曝露歴、2) 生体試料からのベリリウムの検出、

3) ベリリウム障害に関連した呼吸器症状、4) 胸部X線によるびまん性小結節性散布陰影、5) 拘束性障

害や拡散能の低下、6) 肺間質性類上皮細胞性肉芽腫病変の6項目のうち、少なくとも4項目を満たすこ

とが要求されてきた。しかし、2) の生体試料からのベリリウムの検出について、尿及び血液の測定は、

曝露されたベリリウムの溶解性や曝露の量及び測定時期に大きく影響される。健常ベリリウム作業者や

ベリリウム障害者では、しばしば尿及び血液中にベリリウムを検出するが、検出濃度と健康状態又は疾

病の重症度の間には、一定の関係は認めにくく、ベリリウム作業者及びベリリウム障害者の尿及び血液

中にベリリウムを検出することは、過去あるいは現在にベリリウム曝露を受けたという事実を示すのみ

であり、こうしたベリリウムの検出をもって直ちにベリリウム障害の確定診断には結びつかない。 
ヒトの肺組織等のベリリウム濃度を表 9に示した。米国のBeryllium Case Registryにおける、CBD

患者の調査では肺の乾燥重量におけるBe濃度は肺組織1ｇ中に0.004～45.7µgであり、82％の患者では

20µgを超えた（Sprinceら 1976）。その他、健常ベリリウム曝露者及びCBD患者の肺組織中ベリリウ

ム量にはかなりの幅がある。 
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現在のCBDの臨床診断は、①明らかなベリリウム曝露歴、②病理組織学的では肺の非壊死性類上皮細

胞性肉芽腫症、③血液でのベリリウム特異的リンパ球刺激試験（Be-LT）の陽性、をもって行う。この

うち、③Be-LTについては2.0以上を陽性と判定するが、この数値が陽性であることは何らかのベリリウ

ム曝露があった可能性を示唆するのみであり、Be-LTの陽性所見のみからCBDと診断することはできな

い。 
CBDの動物モデルについては、種々の試みがなされてきている。しかし、これらにおける肉芽腫は

CBDで認められるアレルギー反応に基づく類上皮細胞性肉芽腫とは異なり、異物肉芽腫なども多数ある。

これらの動物モデルではヒトCBDの特徴をともなっているものもあり、ヒトCBDのモデルとなる可能

性があるが、動物モデルを用いた試験は急性曝露でのみ行われている。 
 

表 8 慢性毒性に関する概要 
ヒトに関するデータ：慢性ベリリウム症（CBD） 

島と吉田(1993)によると、日本においては1964年以降、6事業所において合計24人（男性14人、女性

10人）のCBDの発生がみられた。これら24症例のうち、22例は酸化ベリリウム曝露によるものである

が、1987年、ベリリウム-銅合金（Be含量0.25～2.05%）の切削加工に従事した女性労働者1人と、さら

に1993年にはベリリウム-銅合金（Be含量2.1%以下）の細線加工に従事した男性労働者1人はともにベ

リリウム-銅合金作業でのCBDの発生であることが報告されている。 
Cotesら（1983）は、130人のベリリウム製造工場の労働者の調査で4例のCBDの発症例を報告した。

うち、CBDが明らかな2例のベリリウム曝露濃度は0.1 µg/m3であった。これより、CBDのLOAELは0.1 
µg/m3、LOAEL [HEC]は0.036 µg/m3と計算された。 

Eisenbud（1949）は、ベリリウム製造工場から1マイル（約1,609 ｍ）以内に居住する1万人の住民

を対象とした調査を行い、11人のCBD患者を報告した（近隣症例）。このうちの1人は、蛍光管工場で

作業している夫の作業着からの曝露によるものであり、これを除いた全ての患者は工場から0.75マイル

（1,207 m）以内に住んでおり、ベリリウム曝露濃度は0.01～0.1 µg/m3であると推定した。これより、

一般大気からの曝露によるNOAEL[HEC]は0.01～0.1 µg/m3とした。 
Cullenら（1987）は、貴金属工場でサルコイドーシスと誤診されていた5人について、BALF

（broncho-alveolar fluid）-Be-LT（Lung-Be-LT）と肺病変の組織学的診断によってCBDと診断した。

このうちの4人は、酸化ベリリウムのフュームに曝露され、その曝露濃度は0.52±0.44 µg/m3（最大で

1.7 µg/m3）であったことを報告した。これより、CBDのLOAEL 0.52 µg/m3は、LOAEL [HEC]は0.19 
µg/m3と計算された。また4人を除く1人はその20倍のベリリウム曝露環境下で常時作業していたと報告

されている。 
Kreissら（1996）は、酸化ベリリウムに曝露したベリリアセラミック工場の現役労働者136人の中か

ら、ベリリウム感作及び無症状のCBD患者8人を発見した。 
これらの労働者のうちの5人は、継続してBe-LT結果の異常があり、肺肉芽腫も認められCBDと診断

された。残りの2名は、Be-LTの検査結果は異常であるが、肺肉芽腫は認められなかった。しかし、そ

の後これらの労働者のうちの1人はCBDの症状が出現した。7人目のCBD患者は、はじめはBe-LT結果

が正常であったが、後にベリリウムによる皮膚肉芽種とBe-LT陽性となった。8人のベリウム感作の労

働者のうちの7人は機械工であり、これら機械工におけるベリリウム感作割合は、全ての他の労働者

（1.2％）に対して14.3％と高い値を示した。 
ベリリウムに感作された労働者のベリリウム曝露レベルは、0.2～1.1 µg Be/m3であり、中央値の濃度
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は0.55 µg Be/m3であった。これより、U.S. EPA（1998）はCBDとベリリウム感作のLOAELを 0.55 
µgBe/m3と計算した。またLOAEL Human Equivalent Concentration（HEC）は、労働時間（1日8時
間、週40時間）中の空気吸入量を10 m3とすると、一般住民では週7日間の曝露となり、運動量・睡眠な

どを勘案して24時間での空気吸入量を20 m3と仮定し（LOAEL×5/7×10/20＝LOAEL[HEC]）、0.2 
µg/m3と計算された。 

Yoshidaら（1997）は、ベリリウム銅合金工場とベリリウム銅加工工場における作業環境Be濃度と

BeLPT（beryllium lymphocyte proliferation test）との関連を検討しベリリウム銅合金工場のうち、ベ

リリウム銅合金製造部門の気中濃度の幾何平均は0.16～0.24 µg/m3、ベリリウム感作は8名（11％）で

あり、ベリリウム銅金型部門の気中濃度の幾何平均は0.01～0.02 µg/ m3、ベリリウム感作は7名（8％）

であった。一方、ベリリウム銅加工工場における圧延、引抜、熱処理工程における気中濃度の幾何平均

は0.03～0.19 µg/m3、ベリリウム感作は1名（6％）であった。さらに、この工場のベリリウム銅の切断

工程では、気中濃度の幾何平均は0.01 µg/ｍ3以下（ベリリウム曝露がない）であり、ベリリウム感作は

0名（0％）であった。 
Henneberger（2001）らは、ベリリウムセラミック工場の従業員に対して、1998年にBeLPT（beryllium 

lymphocyte proliferation test）を行い、ベリリウム感作とCBDの発生率について検討した。異常な

BeLPT値については、臨床的評価を行った。作業者のうち167名の90％（151名）にBeLPTを実施し、

151名中9.9％（15名）にBeLPTの異常を認めた。このうち、長期間従事者（1992年以前の雇用者）は

77名中8名が陽性、短期間従事者（1992年以降の雇用者74名中7名が陽性であった。CBDは長期間従事

者77名中7名（9.1％）であり、短期間従事者では、74名中1名（1.4％）であった。全体では151名中8
名（5.3％）にCBDの発生を認めた。なお、短期間従事者の平均暴露濃度は0.28 µg/ｍ3であり、長期間

従事者での平均暴露濃度は0.39 µg/ｍ3であった。 
Cumming(2008)らは、ベリリウムセラミック工場において、1993～98年に従事した作業者と2000～

03年の間に従事した作業者についてBeLPTを行った。1993～98年では、6名（8.7％）にBeLPTの異常

が認められた。この間の職場の平均Be濃度は平均で0.20 µg/ｍ3であった。また、2000～03年では、4名
（1％）にBeLPTの異常が認められた。この間の職場の平均Be濃度は平均で0.18 µg/ｍ3であった。 

Kreissら（1997）は、ベリリウム製造工場の627人の労働者の調査で、ベリリウムに感作された43症
例を発見した（6.9%）。CBDはベリリウム感作労働者のうちの24人において診断された（発生率4.6%）。

CBDの発生率が最も高かったのは、酸化ベリリウムに曝露したセラミック労働者であった（発生率

9.0%）。しかし、セラミック製品製造工程（最も高い疾患発生率をもつ労働者）におけるこれらの労働

者が曝露したと想定される1984年以前の環境データはなかった。 
Stangeら（1996）は、米国ロッキー・フラッツ核兵器工場の現役及び退職した労働者4,397人につい

て調査し、ベリリウムに感作していたのは、労働者のうちの78人（1.8％）であることを報告した。現

役労働者と退職労働者のベリリウム感作割合はそれぞれ1.2％と1.9％であり、これらの感作された労働

者のうち29人がCBDと診断された（0.66％）。これらの労働者の工場のベリリウム濃度は、固定型のエ

アサンプラー（1970～88年の期間に測定）、また個人サンプラーで測定され（1984～87年）、その平

均濃度はそれぞれ0.016及び1.04 µg Be/m3であった。この1.04µg Be/m3（95％CI：0.79-1.29）の値は

呼吸領域で測定されていることから、LOAELと考えられる。これより、CBDとベリリウム感作のLOAEL
は1.04 µg/m3、LOAEL [HEC]は0.37 µg/m3とされた。 

Stangeら(2001)は、米国ロッキー・フラッツ核兵器工場の5,173名の現役及び退職した労働者を調査

し、98名（3.33％）でBe-LTが陽性であった。最初の検査から3年後に2,891名のBe-LTを行ったところ
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56名が異常であり、異常者の合計は4.54％となった。これらのうち、Be-LTの異常者あるいはじん肺分

類で1/0以上の粒状影をもっている者について、ベリリウム曝露歴、肺生検、肺胞洗浄液中のBe-LTを行

い、74名がCBDと診断された。ベリリウム感作者の健康者に対するオッズ比は2.867（95％CI：
1.12-7.36）、ベリリウム機械工では3.044（95％CI：1.95-4.77）、建設取引業者では 2.426（95％CI：
1.48-3.97）、一般機械工では1.345（95％CI：1.00-1.82）であった。これらの作業者の作業場所の曝露

レベルは0.5 µg/m3を下回っていた。 
Vietら（2000）は、米国ロッキー・フラッツ地区で歴史的に異なるベリリウム曝露に関して症例対照

研究を行った。74例のベリリウム感作者、50例のCBD患者を年齢、喫煙歴、性、種で同数の対照と一

致させた。CBD患者の平均曝露レベルは対照に比べて高く平均曝露量（0.070対0.025 µg/m3）、累積曝

露量は1.35対0.38 µg・year/m3)であり、雇用期間は（19.1対14.4年）であった。ベリリウム感作者の平

均曝露レベルは対照に比べて高く、平均曝露量（0.036対0.026 µg/m3）であったが、累積曝露量（0.54
対0.40 µg・year/m3）や雇用期間（13.2対14.5年）では対照に比べて有意差はなかった。雇用開始時期

では症例と対照に差はなかった。CBDとベリリウム感作者の間では、平均曝露レベルは（0.070対0.036 
µg/m3）、累積曝露量（1.35対0.54 µg・year/m3）や雇用期間（19.1対13.2年）とベリリウム感作者に

比べて有意に高かった。 
Kelleherら（2001）は、1969年に開始された金属ベリリウム精密加工工場労働者のうち、CBDまた

はベリリウム感作者20名について曝露量の推定を行った。推定曝露量は（作業別推定曝露濃度×作業別

従事年数＝生涯時間加重個人曝露量、LTW)として求めた。その結果、20名中16名は0.1 µg/m3よりLTW
は多かった。20名中12名では0.2 µg/m3よりLTWは多かった。20名中4名の推定曝露量は、0.02～0.1 
µg/m3の間であった。LTWで0.02 µg/m3以下では、CBDやベリリウム感作は認められなかった。 

Schulerら（2005）は、銅ベリリウム工場の185名の労働者のうち153名を対象にベリリウム曝露のリ

スクファクターを調査した。7％（10／153）でベリリウム感作が、4％（6／153）でCBDが認められた。

CBDやベリリウム感作者の曝露レベルは、ともに0.2 µg/m3を超えていた。 
Madlら（2007）は、Kelleherらが調査した同一の工場労働者についてさらに包括的に調査し、CBD

またはベリリウム感作者26名について曝露量の推定を行った。このうち2名では0.02～0.1 µg/m3の曝露

があり、5名では0.1～0.2 µg/m3、7名では0.21～0.3 µg/m3、5名では0.3～1.0 µg/m3、残りの7名では2 
µg/m3以上であった。 
 
ヒトに関するデータ：ベリリウム特異的リンパ球刺激試験（Be-LT）による診断 

Hanifinら（1970）により、Be-LTがベリリウムによる生体の細胞性免疫診断法として極めて有用で

あることが報告され、今日ではCBDの臨床診断に対しても不可欠な検査法として応用されている。

Hanifinらは、CBD患者7人と健常者3人に、Be-LTを行った結果、患者の全例が陽性反応を示し、健常

者に比べてBe-LTの反応性が極めて高いことを報告した。 
Deodharら（1973）は、CBD患者35人、ベリリウム作業者30人、健常者22人、その他の肺疾患患者

12人にBe-LTを実施し、CBD患者では25人（71.4％）、ベリリウム作業者は2人（6.7％）、健常者では

3人（9.1％）、その他の肺疾患患者では1人（8.3％）のBe-LTが陽性であったとしている。そしてこれ

らの患者での検討では、他の臨床検査方法に比べてBe-LTの陽性反応がより強く出現する傾向があるこ

とを明らかにした。 
Williams and Williams（1982）は、Be-LTによる実験方法を検討し、本法による診断的価値をより

確実なものとした。 
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Kriebel ら(1988)により、免疫学的診断法が確立されるにつれて、前述した従来のCBDの臨床診断基

準のみでは、ベリリウム障害の確定診断には不十分であることが指摘された。 
Newmanら（1989）は、「Subclinical Beryllium Lung Disease」と「Beryllium Sensitization」の

両者に関する診断基準を提案した。これは、1. ベリリウム曝露歴、2. ベリリウム特異的免疫反応とし

てBe-Blood-LT（血液中リンパ球によるBe-LT）並びにBe-BALF(Lung)-LT（肺胞洗浄液中リンパ球に

よるBe-LT）の陽性化、3. 肺生検試料のベリリウム疾患に一致した病理組織学的所見－非壊死性肉芽腫

あるいは激しい単核球の浸潤、4. 以下のような臨床所見、即ち呼吸器症状や理学的所見①胸部X線やそ

の他の画像診断による肺野網状陰影や小結節性陰影、②肺機能検査における拘束性障害や閉塞生障害、

③混合性障害、④肺拡散能の低下、⑤呼吸不全あるいは運動負荷によるガス交換障害、に分類し、1.～
4.の全てを満たすものを「Beryllium Disease」、1.～3.の3つを満たすものを「Subclinical Beryllium 
Disease」、1.と2.を満たすものを「Beryllium Sensitization」としている。そして彼はこの基準に基づ

き、前述の1.～3.を満たしている12人について、「Subclinical Beryllium Disease」と診断している。

しかしうち5人には胸部X線所見に異常はなく、また8名のspirometoryは正常であり、うち1人のみに肺

拡散能の低下を認めたとしている。呼吸器症状については、7人に自覚症状はなく、4人では理学的所見

を認めなかった。 
Kreissら(1993)は、米国ロッキー・フラッツ核兵器工場の現役労働者895人をBe-LTにより17人の労

働者（1.9%）が感作されていることを報告した。これらの労働者全員の胸部Ｘ線には異常がなかった。

これら16人について、気管支肺胞洗浄液と経気管支肺生検により病理組織学的検討を行い、そのうち13
名がCBDと診断された。また胸部X線に異常のあった42名のうち40名について気管支肺胞洗浄液と経気

管支肺生検を実施し、1例がCBDと診断された。この1名は後にBe-LTが陽性になった。このように、こ

の集団でのCBD発生率は、15/895（1.7%）であったと報告している。 
PappasとNewman（1993）は、Newmanらのいう「Subclinical Beryllium Disease」21人と、従来

からのCBD患者15人の肺機能成績を比較し、「Subclinical Beryllium Disease」の21人中1人に肺拡散

能の低下を認めたが、CBD患者では93％に何らかの肺機能異常を認めたとしている。また、

「Subclinical Beryllium Disease」群のBe-LT値は39.8±55.4、Be-BALF-LT値は32.6±41.8であり、

一方、CBD患者群のBe-LT値は37.0±9.5、Be-BALF-LT値は64.7±62.0であったとしているが、これら

の成績にはかなりのバラツキがあった。 
 
ヒトに関するデータ：遺伝とベリリウム過敏症 

McConnochieら（1988）は、CBDを発症した双子の兄弟例を報告し、CBDの発症には遺伝的要因が

ある可能性を示唆した。 
Richeldiら（1993）は、CBD患者33人とベリリウム感作例（CBD未発症）44人について、HLA-DPB1

（Glu69）にあるグルタミン酸エステルに対するHLA-DP遺伝子配列の対立遺伝子の変異体がCBDでは

多いことを報告した。これは、遺伝多型のHLA-DPB1のGlu69とLys69の表現型の違いのためであり、

HLAの遺伝子多型を調べることにより、ベリリウム曝露労働者を限定すればCBDの発症を抑制するこ

とができる可能性のあることも言及している。 
Wangら（1999）による追跡調査で、HLA-DPB1（Glu69）のマーカーのCBDの的中率は0.36と低い

が、比較的まれなHLA-DP対立遺伝子（HLA-non *0201 DPB1 Glu69）の的中率は0.57であった。 
Stubbsら（1996）は、ベリリウム感作と関連するのはHLA-DRB1（*0103 *09、*1302、*0403、

*0302）であることを報告した。 



  - 170 - 

Richeldiら（1997）は、CBDではMHCクラスIIのうちHLA-DPB1が多いことを報告した。 
Fontenot（1998）は、CBDではT細胞受容体（TCR）のV/33部位の増加を認め、これがCDR3と関連

すると報告した。 
 
動物実験データ 
吸入曝露実験 

Stokingerら(1950)は、ラット、イヌ、ネコ、ウサギ、モルモット、ハムスター、サル及びヤギに、

ベリリウム40、430、2000 µg/m3を硫酸ベリリウム四水和物のエーロゾル(粒径0.25～1.1 µm)として6
時間/日、5日/週、それぞれ100、95、51日間吸入曝露させた。430、2000 µg/m3を曝露した群では、体

重減少、貧血及び死亡例がみられた。組織病理学的な損傷は肺のみで認められ、単球、多形核白血球、

リンパ球、及び形質細胞による間質及び肺胞内浸潤がみられた。肺胞内には、細胞残屑を含有したマク

ロファージが観察された。各種の動物に組織病理学的損傷が観察された曝露濃度は不明である。 
ベリリウム186 µg/m3を、フッ化ベリリウムとして6時間/日、5日/週、207日間曝露したラット、ウサ

ギ、イヌ、及びネコでも類似の所見が認められた（Stokingerら 1953)。 
VorwaldとReeves(1959)は、ラットに硫酸ベリリウムのエーロゾル(粒径不明)として、ベリリウムを6、

54.7µg/m3 を6時間/日、5日/週、9ヶ月間吸入曝露させた。初期には、組織球、リンパ球、及び形質細胞

からなる炎症が肺実質全体に散在した。更なる曝露によって、主として組織球からなる局所性病変の増

加が認められた。結果的に、多核巨細胞、肺胞壁の肥厚、及び線維性変化も検出された。9ヶ月後では、

主として腺腫と扁平上皮がんからなる肺腫瘍が認められた。 
Schepersら(1959)は、サルに硫酸ベリリウムとして28 µg Be/m3を8時間/日、5.5日/週、6ヵ月間吸入

曝露したところ、肺の炎症を認め、曝露終了数ヵ月後に肉芽腫と腺腫の発生を認めた。 
 
気管内投与実験 

Barnaら(1984a；1984b)は、実験動物においても酸化ベリリウムの気管内投与によって遅延型過敏性

反応や肺内肉芽腫が生ずることを示している。しかし、系統差のあるモルモット（Strain2とStrain13）
では過敏性反応や肉芽腫の生成に差があり、Strain2ではBALF中のTリンパ球の数や肺胞マクロファー

ジのリステリア殺菌能が強く、ケミルミネッセンス（化学発光）の能力も持っていたことが指摘されて

いる。 
Barnaら（1981）は、雄Hartleyモルモットヘの酸化ベリリウム10 mgの気管内点滴注入したところ、

肺間質に巣状のリンパ球浸潤を引起し、やがて線維化を伴う肉芽腫症へと進行した。これらモルモット

のリンパ球は、硫酸ベリリウム刺激によるリンパ球幼弱化試験や硫酸ベリリウムのパッチ試験で陽性と

なった。 
硫酸ベリリウムで免疫した後、硫酸ベリリウム又は酸化ベリリウム(550℃、1,100℃で焼成)の気管内

投与したマウス(H-2'haplotype)では、投与後2、4及び8週(酸化物に対しては月)で気管支肺胞洗浄液中

のリンパ球を増加させた。その細胞は主にCD4+Tリンパ球であった。約4週間で肉芽腫が肺に観察され、

硫酸塩の場合では約8週間で肉芽腫病巣に発達した。そのような変化は、硫酸ベリリウムで免疫化され

なかったマウスや投与されなかったマウスでは観察されなかった。また異なった H-2 
haplotype[C57BL/6(H-2b)とBALB/c(H-2d)をもったマウスでは観察されなかった (Huangら 1992)。 

OvalvuminとFreundのアジュバントで免疫した後に、硫酸ベリリウムの気管内投与を行った

Fischer344ラットでは、6週間以内に肉芽腫肺疾患を起こし、肺組織内でのTとB両方のリンパ球の集積
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を認めた(Vottoら 1987)。 
 
 

表 9 ヒト肺組織中ベリリウム量（島と吉田 1993） 
  発表者 組織中ベリリウム量 例数 報告年度   

ベリリウム

曝露者 

Van Ordstrand, H. S. 20～189µg/g（dry） 3 1945 ベリリウム作業者 

Chesner, C. ND～0.0093µg/g 3 1950 ベリリウム工場周

辺住民 

Van Ordstrand, H. S. 1.53～1.82µg/g 2 1951 急性ベリリウム肺

炎 
Van Ordstrand, H. S. ND～0.004µg/g 5 1954 CBD 患者 
Dattoli, J. A. ND～18.17µg/g 5 1964 ベリリウム作業者 
Hasan, F. M. ND～3.1µg/g（dry） 6 1974 CBD 患者 
Sprince, N. L. 0.004～45.7µg/g（dry） 66 1976 CBD 患者 
泉 孝英 ND～1.69µg/g 7 1976 CBD 患者 
Mark, G. J. 0.33µg/g 1 1976 CBD 患者 

非曝露者 

Cholak, J. ND～0.015µg/g 7 1959   
Meehan, W. R. 0.05～0.34µg/g（灰化） 4 1967   
Kazemie, H. 0.003～0.010µg/g（dry） 8 1975   
Kazemie, H 0.002～0.019µg/g（dry） 5 1975 サルコイド症 
島 正吾 0.002～0.75µg/g（dry） 174 1985 一般剖検肺 

 
 

2.2.1.3 生殖発生毒性 

ベリリウムの生殖発生毒性に関する主要な知見を表 10にまとめた。 
ベリリウムまたはその化合物を経口曝露した場合のヒトの生殖発生への影響に関するデータは得ら

れなかった。 
生殖発生に関するベリリウム影響について入手できる情報は限定されている。 
以上のように、ヒトへの生殖毒性への影響は低いと考えられる。また実験動物における吸入曝露によ

る実験研究はなかった。 
 
表 10 生殖発生毒性に関する概要 

ヒトに関するデータ 
Klineら（1951）は、1942年から1944年に蛍光チューブ（Zinc beryllium silicate）工場で働いてい

た25才の女性について、妊娠7ヶ月目（1951年）にチアノーゼ及び呼吸困難を認めたため、副腎皮質

刺激ホルモンとステロイドの投与を行った。この女性は、7週後に2,750gの児を出産した。生まれた

新生児の生後2日と3日目の尿中からはそれぞれ0.4 µgと0.015 µgのベリリウムが検出され、また、出

生後48時間目で著しい低血糖をきたしたと報告している。 
Savitzら（1989）は、父親や母親のベリリウム曝露の有無と死産、早産及び低出生体重児との関連

を調査した。父親の曝露によるオッズ比は、それぞれ1.0（95％CI：0.7-1.3）、1.0（95％CI：0.5-2.0）
及び0.9（95％CI：0.5-1.7）であり、母親の曝露とこれらのエンドポイントとの関係は認められなかっ

た。 
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動物に関するデータ 
Claryら(1975)は、雌雄ラットに酸化ベリリウム0.2 mg（960℃、500℃で煆焼）を気管内投与し、1

年後に同量の酸化ベリリウムを気管内投与して繁殖試験を行ったところ、出生後15ヶ月に渡る成長に対

しての影響は無かった。 
SelivanovaとSavinova（1986）は、妊娠ラットの3、5、8、及び20 日目に、塩化ベリリウムまたは

酸化ベリリウムを体重当たりベリリウム50mg/kgを気管内投与したところ、胎仔死亡数の増加、胎仔の

体重減少や内部異常のある仔ラットの割合が増加したことを報告した。 
Mathurら(1987)は、妊娠1日日のSprague-Dawleyラットに0.316 mg/kg bwの硫酸ベリリウム（LD50

の1/10）を静脈内投与したところ、出生した仔は出生後2日から3日以内に死亡した。 
Morgareidge ら(1976)では、長期間にわたるイヌの調査で、硫酸ベリリウム≦1 mg Be/kg/dayの投与

されたイヌでは、妊娠の数や子イヌの数や生きている子イヌの数には有意な変化はなかったと報告され

ている。 
硫酸ベリリウムを含む食餌で2年間飼育されたラットは、0.3 及び 2.8 mg Be/kg/dayの投与では平均

体重に対する精巣の重量比が非常に減少したが、31 mg Be/kg/dayでは認められなかった。また精巣、

前立腺、精嚢、精巣上体の組織学検査でも、異常は認めなかった。卵巣重量の減少は、も同様に曝露さ

れた雌ラットで観察されなかった。また卵巣、子宮、輸卵管の組織学検査でも異常はなかった

（Morgareidgeら 1975）。 
 

2.2.2 定量評価 

国際機関等の非発がん影響に関するリスク定量評価の概要を表 5にまとめた。また、USEPA（1998）
が検討した慢性ベリリウム症及びベリリウム感作に対するLOAELに関する知見を表 11に、NOAELに
関する知見を表 12に示した。 

感作性物質の許容濃度に関して、日本産業衛生学会（2001）では「感作性のある物質の許容濃度の勧

告にあたっては、労働者の感作の予防、または感作成立後の感作反応の発生予防が必ずしも考慮されて

いないことに注意すること」としており、感作に対する許容濃度の設定の困難性を述べている。 
CBDの発症と関連して、感作成立の定量評価の決定については、 
1. 環境測定は、あくまで一定の時間の平均値を測定値としている。 
2. 非定常作業時の曝露濃度までは想定していない。さらに、その場合その作業場で決められた防塵

マスクを、作業者が常時着用していたのかが明確でない。 
3. 感作成立が個体要因（個体の感受性）に依存している可能性があり、用量－反応関係が不明確で

ある。 
4. 曝露、そして感作から発症にいたる期間が数年から数十年に渡るため、追跡調査を困難なものに

している。 
5. 感作の成立の指標として、Williamsにより1982年にベリリウム特異的リンパ球刺激試験（Be-LT）

が実施されたが、実際に労働者を対象にした検討は1990年代から開始されたにすぎず、曝露量と

感作に関してのデータが少ない。 
など、問題が多い。 
表 11の4者の報告のうち、Cotesら（1983）ではCBDやベリリウム感作の診断にパッチテストが使用
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されていた。その他の3者ではCBDやベリリウム感作の診断にBe-LTが実施されており、LOAELとして

は、Kreiss、Stangeらの知見が適当と考える。 
なお、U.K.DEFRA（2008）は、環境大気中のベリリウム濃度のガイドラインの検討において、ベリ

リウム感作及びCBDのリスクは肺がんのリスクよりもはるかに低濃度で存在すると判断し、ベリリウム

感作及びCBDをエンドポイントとして健康リスク評価を行った。Kelleherら（2001）のベリリウム感

作及びCBDのNOAEL 0.02 µg/m3を用いて、0.2 ng/m3をガイドラインとして推奨した。 
 

表 11 USEPA（1998）が検討した LOAEL 

研 究 対象者 LOAEL 
（µg/m3） 

LOAEL 
（一般環境曝露）* 

（µg/m3） 
Kreiss ら(1996) CBD とベリリウム感作者 0.55 0.2 
Cullen ら(1987) CBD 0.52 0.19 
Stange ら(1996) CBD とベリリウム感作者 1.04 0.37 
Cotes ら(1983) CBD 0.1 0.036 
*一般環境曝露：週 5 日/7 日、10 m3/ 8 時間労働日、20 m3/日 
 

表 12 USEPA（1998）が検討した NOAEL 

研 究 対象者 NOAEL（一般環境曝露）* 
（µg/m3） 

Eisenbud(1949) 工場から 0.75 マイル以内

に居住する住民の CBD 0.01～0.1 

*一般環境曝露：週 5 日/7 日、10 m3/ 8 時間労働日、20 m3/日 
 
表 13 国際機関等の定量評価の概要 

USEPA（1998）は、表 11に挙げた4種のLOAELの中で、最も感度の高い方法（Be-LT）でCBD患

者及びベリリウム感作者を調査したKreissら（1996）のLOAEL（一般環境曝露） 0.2µg/m3を用いて、

調整係数を1、一般住民における曝露と感作、発症について十分なデータが無いことなどから不確実性

係数を10とし、Reference concentration (RfC)を0.02 µg/m3と算出した。なお、この評価はWHO（2001）
でも採用されている。 

CalEPA（2001）は、Inhalation reference exposure levelとしてKreissら（1996）のLOAEL[HEC] 
0.2µg/m3を用いて、LOAELの不確実性係数を10、亜慢性曝露に対する不確実性係数を1、種間差に対す

る不確実性係数を1、合計で不確実性係数30とし、Inhalation Chronic Reference Exposure Levelを
0.007 µg Be/m3とした。 

U.K.DEFRA（2008）は、環境大気中のベリリウム濃度のガイドラインの検討において、ベリリウム

感作及びCBDのリスクは肺がんのリスクよりもはるかに低濃度で存在すると判断し、ベリリウム感作及

びCBDをエンドポイントとして健康リスク評価を行った。Kelleherら（2001）のベリリウム感作及び

CBDのNOAEL 0.02 µg/m3を用いて、労働環境曝露から一般環境曝露への変換に対して不確実性係数

10、高感受性の人が存在することに対する不確実性係数10、合計係数100で除して、0.2 ng/m3（PM10

（年平均値）中の総含有量として）をガイドラインとして推奨した。 
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3. 曝露評価【2009 年時点の情報に基づく記述】 

3.1 大気中のベリリウムの起源 

ベリリウムを主要成分とする鉱物は40種類以上が知られている。自然起源の大気へのベリリウムの排

出としては土壌粒子の巻き上げと火山活動が考えられるが、人為起源の排出がはるかに大きく、とくに

化石燃料の燃焼が大気へのベリリウムの最も重要な排出源である（表12）。米国における推定では、土

壌などの飛散に伴う大気中へのベリリウムの放出は年間約5t、火山の噴火によるものは年間0.2tと推計

されている（US EPA 1987）。一方、ヒトの生産活動に伴う大気中への排出は、化石燃料の燃焼による

放出が年間187トンと大部分を占め、ベリリウムの生産や加工に伴う排出はあわせて9tと見積もられて

いる（US EPA 1987）。石炭のベリリウム含有量は1.8～2.2mg/kg乾重であり、石炭灰にも100mg/kg
乾重含まれているのに対し（WHO,1990）、石油のベリリウム含有量は、0.1µg/L以下と推定されてお

り（Drury et al.,1978）、化石燃料の燃焼に伴い排出されるベリリウムの大部分は石炭由来のものと推

定される（US EPA 1987）。ただ、米国での見積もりは石炭中に含まれるベリリウムの10～30％が大

気中に排出されると仮定した見積もりであり、排ガス処理が適切に行われれば、排出量ははるかに少な

いものと思われる。 
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2006年度には総計で

670kgの人為起源のベリリウムが大気へ放出されたと推定されている（経済産業省・環境省 2008）。

非鉄金属製造業からは2005年度には10kgのベリリウムの大気への排出が届け出られていたが、2006年
度には1kg未満となっており、残りの排出のほとんどは石炭火力発電所からの推計排出分である。しか

し、排ガス処理が行われているため、排出量は米国での見積りに比べて小さいものとなっている。 
石炭の燃焼によって大気中に放出されるベリリウムの主要な化学形態は酸化ベリリウムであり、主に

1µm以下の粒子に吸着している（WHO,1990）。大気中のベリリウムは降雨や降塵によって除かれる（US 
EPA 1987）。ベリリウムが吸着するような1µm以下の粒子の大気中での滞留時間は約10日と推定され

ている（US EPA 1987）。 
 

表 14 自然活動と生産活動による大気中へのベリリウム汚染（US EPA 1987） 
  

汚染源 全米での量 排出係数 排出 
 （10６ton/年） (g/ton) (ton/年) 

自然活動 
風 塵 8.2 0.6 5.0  
火山灰 0.14 0.6 0.2 
合 計     5.2 

生産活動 

石炭の燃焼 640 0.28 180 
燃 料 油 148 0.048 7.1 

ベリリウム鉱石処理 0.008 37.5 0.3 
合 計     187.4 

 
 

3.2 大気モニタリング 

大気中のベリリウムについては、1997年度から改正大気汚染防止法に基づき、地方公共団体によって

行われている有害大気汚染物質モニタリング調査の中で、毎年、214～329地点で、約1,300～約3,700
近くの検体が調査されている（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
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は、過去10年間0.028～0.17ng/m3の範囲にあり、過去に比べて全国平均は減少している（表 15）。継

続調査地点のモニタリング結果を見ると、2000年度までは大幅に平均濃度が低下し、その後も徐々に低

下し続けている（図 1）。 
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年度の調査結果を見ると、一般環境では平均で0.026 ng/m3（207地点：0.0015～<0.20 
ng/m3）、発生源周辺（注1）では0.032 ng/m3（58地点：0.0020～<0.20 ng/m3）、また沿道では平均で

0.036 ng/m3（45地点：0.0069～<0.20 ng/m3）であった（表 16）。平均値は沿道でいくらか高いが、

検出下限以下のデータが多く、検出下限も検体によりそれぞれ異なるため、明確な傾向があるとは言え

ない。発生源周辺、沿道及び一般環境のいずれの最大値も測定が不検出で、検出下限以下の場合に検出

下限値の1/2を入れて算出した値であり、検出された測定地点の年平均濃度の最大値は発生源周辺の調査

地点の0.12 ng/m3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、ベリリウムを製造･使用等している工場･事業場の周辺とは限らない。 

 
表 15 ベリリウムの有害大気汚染モニタリング調査結果の経年変化（ng/ m3） 

 地点数 検体数 年平均 最小 最大 
1997 214 1,346 0.15 0.0060  0.70 
1998 250 2,595 0.19 0.0055  0.57 
1999 258 2,758 0.17 0.0059 2.0 
2000 266 2,838  0.072 0.0030  0.70 
2001 266 2,903  0.053  0.00039  0.66 
2002 271 2,989 0.13 0.0020 5.0  
2003 281 2,989  0.044 0.0026  0.61 
2004 289 3,250  0.050  0.00098 2.3 
2005 329 3,671  0.042 0.0018 1.0 
2006 317 3,539 0.034 0.0024 0.52 
2007 318 3,567 0.031 0.0010 0.34 
2008 310 3,401 0.028 0.0015 0.20 
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図 1 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ベリリウム年平均濃度の推移 
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表 16 地点類型別のベリリウムの有害大気汚染物質モニタリング調査結果：2008 年度（ng/m3） 

 地点数 年平均 最小 最大 

全地区 310 0.028 <0.0015 <0.20 
（0.12） 

一般環境 207 0.026 <0.0015 <0.20 
（0.11） 

発生源周辺  58 0.032 <0.0020 <0.20 
（0.12） 

沿道  45 0.036 0.0069 <0.20 
（0.079） 

注：（ ）内の数値は、検出下限以下の地点を除いた場合の最大値である。 
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図 2 2008 年度のベリリウムに係る有害大気汚染モニタリング調査結果（濃度分布） 

 
 

3.3 発生源周辺 

2008年度の有害大気汚染物質モニタリング調査結果（環境省水・大気環境局 2009）では、発生源周

辺の測定地点の年平均濃度の最大値は0.12 ng/m3であった。この測定地点の近くの一般環境の測定地点

でも0.24 ng/m3のベリリウムが検出されているが、2006年度にはこれら測定地点の近傍においてPRTR
法に基づく大気中へのベリリウムの排出は届け出られていない。 

なお、環境省及び地方公共団体が1993年度～2005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、幾何平均で0.14ng/m3（3地点：<0.02～3.8ng/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とほぼ同じレベルにある。 
 

（注 2）ベリリウム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、24 時間平均濃度である。 
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3.4 ベリリウムの曝露評価【（1）～（3）の検討後に記述する】 

 

 

4. 総合評価【WG での検討を経て記述する】 

4.1 代謝及び体内動態について 

4.2 種差・個体差について 

4.3 発がん性について 

4.3.1 発がん性の有無について 

4.3.2 閾値の有無について 

4.4 がん性以外の有害性について 

4.5 定量的データの科学的信頼性と用量－反応アセスメントについて 

4.6 曝露評価について 
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３－８ ベンゾ[a]ピレ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 ベンゾ[a]ピレンの物理化学的性質  

ベンゾ[a]ピレン（BaP）は淡黄色の板状あるいは針状結晶の物質であり（大木ら 1989）、主な物

理化学的性質は表 １のとおりである（WHO 1998）。 
 

表 1 ベンゾピレンの物理化学的性質  
分子量 ： 252.32 
比重 ： 1.351 
融点 ： 178.1℃ 
沸点 ： 496℃ 
発火点 ：  
蒸気圧 ： 7.3×10-7 Pa（25℃） 
水溶解度 ： 3.8 µg/L（25℃）、 

エタノール及びメタノールに溶解 
ベンゼン、トルエン及びキシレンに易溶 

ヘンリー定数 ： 3.4×10-5 kPa（20℃） 
分配係数 ： log Kow＝6.50  
換算係数 ： 1ppm＝10.32mg/m3 

1mg/m3＝0.097ppm（25℃、1 気圧） 
 

1.2 用途・使用実態 

BaPは非意図的な生成物である。 
BaPなどの多環芳香族炭化水素（PAH）は主に有機物質の不完全燃焼や熱分解によって生成するた

め、大気中を含む様々な環境中に存在している。それらの濃度は燃料の種類、燃焼システム、燃焼効

率、燃料消費量、燃料排ガス処理システムや排ガス量などに影響され、発生源に関連する産業構造や

ライフスタイルの違いや気象条件等によっても変化している。労働環境空気への排出源は、工場など

で熱源として使用される石油、石炭、ガスの燃焼排ガスが主となっており、それらの燃焼レベルや排

ガスの処理状況によって労働環境空気の汚染レベルは異なっている。また、一般環境空気への排出源

は、ディーゼル車やガソリン車などの移動発生源、そして排ガスを放出している工場やバイオマスの

燃焼などを行っている固定発生源となっているが、そのほか航空機、船舶や山火事などが排出源と

なっている場合がある。また、近年の気密性の高い室内の排出源もヒトの曝露を評価するうえでは考

慮する必要があり、この室内汚染には喫煙、調理、ストーブ等による暖房などが主に影響している。 

 

1.3 代謝及び体内動態 

BaPの代謝関連では比較的多くの知見が得られており代謝経路がまとめられつつある（図-1）。市

場（荻野景規、小澤一太：環境化学物質の代謝とその周辺、１，ベンゾ[a]ピレン）は代謝経路図をま
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とめたBaPはまず肝臓シクロソームでシトクロームP4501A1により代謝を受け、BaP-7-8-エポキサイ

ドなどのエポキサイドを形成する。BaPの主代謝物としては3-ヒドロキシBaPで他に各種のフェノー

ル類に代謝される。エポキサイドは、エポキサイドヒドロラーゼによりBaP-7-8-ジヒドロジオールな

どのジヒドロジオールに代謝され、最終的にはグルタチオントランスフェラーゼにより抱合反応を受

ける。 
なお、ジヒドロジオールはさらに9,10-エポキサイド化し、BaP-7-8-ジヒドロジオール-9,10-エポキ

サイドの4つの異性体が生成し、これらのなかでは（＋）anti-7,8-ジオール-9,10-エポキサイドが最も

ＤＮＡへの結合が強いことが知られている。 
BaPはミクロソームのチトクロームP450（CYP）に1,2-、2,3-、4,5-、7,8-、9,10-位が酸化されて

エポキサイド、6-位が水酸化されてフェノール（6-OH-BaP）となり、エポキサイドはフェノールに

変換されたり、エポキサイドヒドラーゼによってジヒドロジオールに変換されたり、グルタチオント

ランスフェラーゼによる抱合反応を受けたりする。6-OH-BaPはキノン体に変換され、3-OH-BaPか
らもBaP-3,6-キノンが生成される。フェノール、キノン、ジヒドロジオールはグルクロン酸抱合や硫

酸抱合を受け、ハイドロキノンはグルタチオン抱合も受ける。 
BaPの究極発がん物質を生成する代謝経路は7-8部位の酸化から始まる。最初にCYPにより

BaP-7,8-エポキサイド、続いてエポキサイドヒドラーゼによりBaP-7,8-ジヒドロジオール、さらに

9,10-エポキサイド化し、BaP-7,8-ジヒドロジオール-9,10-エポキサイドが生成する。この湾領域（3
つのベンゼン環が角度を持って配列した湾型の構造）のジオールエポキサイドが最も反応性に富む。

BaP-7,8-ジオール-9,10-エポキサイドには4つの異性体が存在し、(+)-anti-BaP-7,8-ジオール-9,10-エ
ポキサイドが最もDNAへの結合が強い。これはDNAのグアニンのN2やN7、アデニン、シトシンとも

結合する。これをDNA付加体と呼び、DNA付加体が存在することにより、DNA変異を起こし将来の

細胞のがん化に結び付く。 
6部位の酸化経路では、BaPは一電子酸化経路によりC6部位に正電荷を持つラジカルカチオンが生

成される。これはP450やプロスタグランジンHシンテターゼ、ペルオキシダーゼ等の酵素系で生成さ

れる。この系はP450の発現が低くプロスタグランジンHシンテターゼが高い肺や胃で重要かも知れな

い。BaPラジカルカチオンはグアニンやアデニンのN7の付加体を生成する。これはマウスの皮膚で検

出された。6-OH-BaPは不安定であり、酸化され、1,6-、3,6-、6,12-キノンを生成する。キノンから

ジオールの過程で活性酸素を生成する。 
 



ベンゾ(a)ピレン 
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図 1 BaPの代謝経路（荻野景規, 小栗一太監修 (1996): 環境化学物質の代謝とその周辺. 財団法人 日本公衆衛生協会） 
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表 2 代謝及び体内動態 

Mitchell（1982）は3HでラベルしたBaPのエアロゾル（中央粒径1～2 µm）500 mg/m3を雄のFischer 
344ラットの鼻部に1時間曝露して吸入させた。その結果、曝露終了から30分後の気道の放射活性は

気管＞肺＞鼻甲介＞喉頭＞気管気管支リンパ節の順に高く、これらの組織からの消失は2相性であり、

第1相、第2相の半減期は肺及び気管で1.8～2.2時間、50～56時間、鼻甲介、喉頭、気管気管支リン

パ節で2.2～2.8時間、25～30時間であった。30分後の肝臓では気管気管支リンパ節よりも高い放射

活性がみられ、放射活性は約6時間で半分にまで減少したが、48時間後も少量の残留がみられた。腎

臓の放射活性は約6時間後にピーク（喉頭と同程度）に達した後に比較的一定の割合で減少したが、

48時間後の残留は肝臓よりも多かった。30分後の脾臓、脳、精巣の放射活性は低かったが、その後

も大きな変化はなく、48時間後にはやや減少した程度であった。30分後の小腸、胃の放射活性は検

査した組織の中で最も高かったが、その後急速に減少して3時間後には30分後の約16％になり、48
時間後にはわずかとなった。盲腸、大腸では3～6時間後にピークに達し、その後はほぼ一定の割合

で減少して48時間後にはわずかとなった。放射活性の排泄は糞及び尿を経由しており、曝露後の1日
間で尿中に排泄された放射活性の約10倍が糞中に含まれていた。 

Weyandら（1986）は雄のSprague-Dawleyラットに1 µg/kgの3HでラベルしたBaPを気管内投与

し、6時間後までの動態を調べた。その結果、肺での放射活性の消失は2相性で、第1相、第2相の半

減期は5分、116分であった。肝臓の放射活性は急速に増加して10分以内にピーク（投与量の21％）

に達し、6時間後には投与量の4.6％にまで減少した。小腸、小腸内容物の放射活性は経時的に増加し

て6時間後には投与量の15％、45％に達し、胃には5.8％の放射活性があった。胆管カニューレ処置

したラットでは6時間で投与量の74％を胆汁中に排泄したが、消化管を除く組織の放射活性にはカ

ニューレ処置の有無による差はほとんどなかった。また、BaP代謝物の分析から、代謝物の腸肝循環

が示された。 
Weyand ら（ 1987）は 3Hでラベルした 0.16 µgのBaP を胆管カニューレ処置した雄の

Sprague-Dawleyラット、Gunnラット、モルモット、ハムスターに気管内投与し、6時間後までの胆

汁中への排泄を調べた結果、それぞれ、投与した放射活性の70％、59％、62％、55％を胆汁中に排

泄した。また、350 µgを気管内投与した場合には、55％、31％、48％、53％の放射活性を胆汁中に

排泄し、ハムスター以外の動物では投与量の増加に伴って胆汁中への排泄割合が減少したが、ハムス

ターではほとんど差がなかった。また、6時間後の肺に残留していた割合はハムスター以外の動物で

は投与量の増加に伴って増加したが、ハムスターではほとんど差がなかった。 
Gerdeら（1997）は3Hでラベルし、生理食塩水/リン脂質溶液に溶解した0.012 µgのBaPをイヌに

気管内投与して3時間後までの動態を調べた。その結果、気管の奇静脈では放射活性は徐々に増加し、

40分頃までにピークに達した。3.2時間後の気管・気管支には投与量の23％（気管上皮に17％）の放

射活性がみられ、そのうち13％が未変化のBaP、28％が有機相の代謝物、31％が水相の代謝物であ

り、肝臓には10％、胆汁には7％、筋肉には13％の放射活性がみられた。吸収による気管からの消失

半減期は大きく見積もっても約73分であった。 
Sunら（1982）は3HでラベルしたBaPのエアロゾル1.0 mg/m3（中央粒径0.10 µm）、不溶性の

67Ga2O3粒子に3HでラベルしたBaPを被覆した粒子4.1 mg/m3（BaPとして0.6 mg/m3、中央粒径0.11 
µm）をFischer 344ラットの鼻部に30分間曝露して吸入させた。その結果、肺での放射活性の残留は

不溶性粒子に吸着させた方が長く、曝露終了から30分後の肺沈着量の90％が除去されるまでに要し

た時間はエアロゾルの4時間に対して不溶性粒子の場合は約1日であり、気管の場合にもエアロゾル

の1.5時間に対して不溶性粒子では約1日であった。この差は、エアロゾルではBaPの大部分が直接吸
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収されて血液中に移行するのに対して、不溶性粒子の場合には相当量が粘液線毛クリアランスによっ

て肺から除かれ、経口摂取されることによると考えられた。どちらの場合も排泄経路は糞尿中（85％
以上が糞中）であったが、不溶性粒子の場合には経口摂取によるクリアランスがあるため、エアロゾ

ルの場合に比べて、胃や肝臓、腎臓の放射活性はより高く、滞留時間も長かった。 
Sunら（1984）は3HでラベルしたBaPをディーゼル排気粒子に吸着させ、3.9 mg/m3（BaPとして

5.5 µg/m3、中央粒径0.14 µm）又は6.4 mg/m3（BaPとして2.4 µg/m3、中央粒径0.12 µm）の濃度で

30分間、Fischer 344ラットの鼻部に曝露して吸入させた。その結果、肺からの放射活性の消失は2
相性で、半減期は第1相が1時間未満、第2相が18日であり、BaPのエアロゾルを吸入させた場合と大

きく異なっていた。尿中の放射活性は8日以降から不検出となったが、糞中からはその後も放射活性

が検出され、26日間で糞尿中に排泄された放射活性の83％が糞中にあった。また、30分、1日、20
日後の肺に残留していた放射活性の分析では65～76％が未変化のBaP、13～18％がBaPのフェノー

ル体（3-ヒドロキシ-BaP及び9-ヒドロキシ-BaP）、5～18％がBaPのキノン体（BaP-1,6-キノン、

BaP-3,6-キノン）であり、その他の代謝物は肺から検出されなかった。 
Tornquistら（1985）は分離肺灌流させたSprague-Dawleyラットの気管にBaPを投与し、150分後

までの灌流液中のBaP濃度を測定した。BaPは都市大気に吸着（35％＜1 µm、75％＜3 µm）又は微

粉末（45％＜1 µm、90％＜3 µm）で用いた。100 µgのBaP投与では、どちらの場合も灌流液中BaP
濃度のピークは約120分後にみられたが、BaPのピーク濃度は微粉末で投与した方が3倍高かった。

また、1.5 µgのBaP投与では、どちらの場合もピーク濃度は約45分後にみられたが、BaPのピーク濃

度は微粉末で投与した方が2.2倍高かった。 
Wolffら（1989）は14CでラベルしたBaPのエアロゾル2.3 mg/m3（中央粒径1.1 µm）又はBaPを吸

着させたカーボンブラック（CB）粒子97 mg/m3（BaPとして2.0 mg/m3、中央粒径1.1 µm）をFischer 
344ラットの鼻部に12週間（4時間/日、1日/週）曝露して吸入させ、曝露開始後2週から24週までの

肺の放射化活性を測定した。その結果、曝露期間終了直後の肺の放射活性はCB粒子に吸着させた場

合の方が100倍高く、肺からの放射活性の消失半減期はCB粒子に吸着させた場合で34週間、エアロ

ゾルの場合で6週間であり、曝露終了から12週経過してもCB粒子に吸着させた場合の方が100倍高い

ままであった。肺のBaP-DNA付加体量には両群で有意な差はなかったが、付加体のパターンは両群

で異なった。 
Gerderaら（2001a, 2001b）は3HでラベルしたBaPをディーゼル排気粒子（中央粒径1.3 µm）に

吸着させ、気管内チューブを介してイヌの肺胞領域に4～5秒間噴霧して上行大動脈、下大静脈の血

液中放射活性を1時間測定した。その結果、血液中放射活性のピークは2.1分後にみられ、血液へ移行

した総量から求めた生物学的利用可能分画の肺クリアランス半減期（第1相）は4.8分であり、肺に沈

着したBaPの約30％が吸収されて血液中にあった。BaPの代謝を示す3H2Oについてみると、曝露後

数分内に血液中に現れて急速に増加し、40分前後で横ばいになった。5.6ヶ月後の肺、気管気管支リ

ンパ節から回収した粒子には当初吸着させた放射活性の63％、41％が残存しており、これらの組織

では放射活性の99％、91％が遠心分離後の粒子分画にあったことから、ほとんどが粒子に吸着した

状態で存在していたと考えられた。また、5.6ヶ月後の粒子に吸着していた放射活性の約30％は未変

化のBaPであり、約50％が有機相抽出分、約20％が水相抽出分であった。これらの結果から、粒子

に吸着したBaPのうち、生物学的に利用可能な分画のほとんどが肺や気管に沈着した後の数分で粒子

から脱着して吸収され、残りは粒子と強固に結合し、安定しているものと考えられた。 
Rameshら（2001a）は0.1、1、2.5 mg/m3のBaPをカーボンブラック粒子（中央粒径1.7 µm）に
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吸着させてFischer 344ラットの鼻部に4時間曝露して吸入させ、曝露終了から0.5、1、2、4時間後の

動態を調べた。その結果、血漿中BaP濃度は曝露濃度の増加に伴って増加したが、いずれの曝露群で

も血漿中のBaP、代謝物のピーク濃度は1時間後にみられ、4時間後にはほとんどが血漿中から消失し、

血漿中BaPの半減期は最大でも0.6時間であった。未変化のBaPは肺の組織にみられなかった。検出

された代謝物の中では、BaP-4,5-ジヒドロジオール、BaP-7,8-ジヒドロジオール、BaP-9,10-ジヒド

ロジオール、3-ヒドロキシ-BaP、9-ヒドロキシ-BaPが主であった。 
Chang（1943）は1％の濃度でBaPを混ぜた餌をラットに1日2回（朝、夕）投与し、少なくとも250 

mgのBaPを摂取するまで継続した後に2日間通常食を投与した。その結果、この期間内の糞中に投与

量の38～44％のBaPが未変化のままで排出されており、その後の糞中にはほとんど含まれていな

かった。また、200 mgの強制経口投与では、投与後3日間の糞中に投与量の55～58％が未変化のま

まで排泄されており、その後の糞中からは検出されなかった。 
Rameshら（2001b）はFischer 344ラットにBaPを100 mg/kgの用量で強制経口投与し、72時間後

に屠殺して動態を調べた。その結果、血漿中ピーク濃度は未変化のBaP及び水相の代謝物で8時間後、

有機相の代謝物で24時間後にみられ、24時間で投与量の45％が糞尿中に排泄された。生殖器官では

24時間後からBaPが増加し、72時間後には投与量の10％となった。BaPの半減期は血漿で5.9時間、

肝臓及び肺で12時間、前立腺で11時間、精巣で49時間であり、静脈内投与した場合との比較から経

口投与したBaPの生物学的利用能は約40％であった。血液中では7,8-ジオール-BaP、肝臓及び生殖

器官では9,10-ジオール-BaP及び4,5-ジオール-BaPの濃度が高く、糞尿中ではジオールに比べて水酸

化代謝物の濃度が高かった。また、水相の代謝物の中では、グルタチオン抱合体や硫酸抱合体に比べ

て、グルクロン酸抱合体の濃度が高かった。 
Rahmanら（1986）は胆管カニューレ処置したSprague-Dawleyラットに3Hでラベルした1 mgの

BaPを十二指腸カテーテルで投与し、胆汁及び尿中への放射活性の排泄を24時間後まで測定した。そ

の結果、定期的（1回/時間で8時間）に胆汁を十二指腸内に投与した場合には胆汁中の放射活性は3
時間後にピークとなり、胆汁を非投与の場合にも3～3.5時間後にピークはみられたが、胆汁非投与時

のピーク値は胆汁投与時の約1/8とわずかであった。また、24時間で胆汁及び尿中に排泄された放射

活性は胆汁投与の場合で30.47％、胆汁非投与の場合で6.99％であり、胆汁が関与しない場合のBaP
の吸収効率は22.94％と有意に低かった。 

Kawamuraら（1988）は14Cでラベルした8.68 µgのBaPを200 mgの食品や食品成分に添加し、

Wistarラットに投与して吸収率を比較した。その結果、トリオレインや大豆油との混餌投与はBaP
の吸収を高め、セルロースやリグニン、パン、米粉、デンプン、ジャガイモ粉、ホウレンソウ、鰹節、

卵アルブミンとの混餌投与はBaPの吸収を抑制した。 
Moodyら（1995）は14CでラベルしたBaPをSprague-Dawleyラットの背部に6.1 µg/cm2、ヘアレ

スモルモットの背部に9.1 µg/cm2を24時間塗布した。その結果、尿中放射活性のピークは1日後、糞

中放射活性のピークは2～3日後にみられ、その後急速に減少して尿中放射活性は5～7日、糞中放射

活性は8～9日でほぼバックグラウンド値になった。24時間でラットは塗布量の70％、モルモットは

68％を吸収し、14日間でラットは尿中に8.2％、糞中に61.1％、モルモットは尿中に24.6％、糞中に

43.1％の放射活性を排泄し、皮膚での残留は0.5～0.6％であった。また、同程度の用量で実施したin 
vitro試験（48時間）から求めた皮膚透過率はラット（背部皮膚）で95％、モルモット（背部皮膚）

で51％、ヒト（腹部皮膚）で43％（50歳）及び23％（32歳）、ヒトの包皮（培養）で34％あった。 
Shendrikovaら（1974）は妊娠21日のラットに200 mg/kgのBaPを強制経口投与した結果、BaPは
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胎盤を移行し、胎児に蓄積（2.77 µg/g）することを認めた。 
Neubertら（1988）は14Cでラベルした12 mg/kgのBaPを妊娠11、12、13、18日のいずれかのHan

マウスに単回強制経口投与した結果、胚/胎児へのBaPの移行を認めたが、放射活性のレベルは母体

の臓器に比べて1～2桁低かった。 
Witheyら（1993）は3HでラベルしたBaPのエアロゾルを205、347、499、660、797 mg/m3の濃

度で妊娠17日のWistarラットの鼻部に95分間曝露して吸入させ、曝露終了直後及び6時間後に屠殺し

て体内分布を調べた。その結果、母体血液及び胎児組織のBaPはともに曝露濃度の増加に伴って有意

な増加傾向を示し、205 mg/m3から797 mg/m3への濃度増加は約4倍であったが、曝露終了直後の胎

児組織では約5倍、母体血液で約9倍、6時間後の胎児組織で約9倍、母体血液中で約13倍のBaP濃度

の増加となっていた。また、母体血液及び胎児組織のBaP代謝物も同様の変化であった。 
Luら（1993）は妊娠50、100、150日のバタスモンキーに5～50 mg/kgのBaPを単回経口投与し、

1～50日後に帝王切開して胎児のBaP-DNA付加体を分析した。その結果、胎児の組織、胎盤、母体

の肝臓で高レベルのBaP-DNA付加体が検出され、妊娠初期（50日）及び後期（150日）の投与より

も、妊娠中期（100日）に投与した場合の方が付加体レベルは高かった。また、投与量の増加に伴っ

て胎児組織の付加体レベルは増加したが、胎盤や母体の肝臓に比べると非常に低かった。 
Madhavanら（1995）は非喫煙でPAHの職業曝露歴のない女性24人から胎盤、臍帯血、血液（静

脈血）、母乳を採取し、BaPを含む4種類のPAHを分析した。その結果、BaPは7/24人の胎盤、5/24
人の静脈血、9/24人の臍帯血、4/20人の母乳から検出され、その濃度は母乳＞臍帯血＞胎盤＞静脈血

の順であった。 
Manchesterら（1988）は28人の胎盤についてBaP-DNA付加体を測定した結果、10人から検出さ

れたが、喫煙歴との関連はなかった。 
Arnouldら（1997）は喫煙者15人及び非喫煙者10人の胎盤及び臍帯血に含まれるBaP-DNA付加体

を分析した結果、喫煙者の胎盤（13サンプル）、臍帯血（12サンプル）からDNA付加体が検出され、

そのレベルは胎盤＞臍帯血の関係にあった。 
Hatchら（1990）は自然流産した胎児の肺、肝臓、胎盤についてBaP-DNA付加体を測定した結果、

5/12人の肺、4/15人の肝臓、6/14人の胎盤から付加体が検出された。 
Zenzesら（1999a）は17組の夫婦を喫煙状況から①夫婦ともに喫煙（5組）、②夫のみ喫煙（6組）、

③夫婦ともに非喫煙（6組）の3群に分け、BaP-DNA付加体に反応する抗体を用いた免疫染色法によっ

て体外受精で得られた受精卵を評価した。その結果、陽性反応の出現率は①で82.5％、②で62.8％、

③で31.0％であり、①と②で有意差はなかったが、③は①、②と比べて有意に低かった。また、反応

の程度を得点化して平均スコアを算出した結果、①は1.34、②は1.48、③は0.38であり、①と②に有

意差はなかったが、③が有意に低く、夫の喫煙本数と有意な関連がみられた。精子についても免疫染

色法によって評価した結果、喫煙者の平均スコアは非喫煙者に比べて有意に高かった。これらの結果

から、BaPは精子を介して受精卵に移行したことが示唆された。 
Zenzesら（1999b）は精子に異常のない男性喫煙者11人、非喫煙者12人について精子を免疫染色

法によって評価し、喫煙者の精子ではBaP-DNA付加体が増加することを認めた。 
Pereraら（2005）は北部マンハッタン地区、世界貿易センタービル、ポーランド（クラクフ市）、

中国（銅梁県）の母親と子供を対象とした4つのコホートから、母親（64～448人）の血液と臍帯血

（132～302人）を採取し、BaP-DNA付加体を測定した。その結果、BaP-DNA付加体の検出率は各

コホートの母親で36.8％、57.5％、72.9％、73.4％、臍帯血で42.4％、60.6％、71.1％、79.5％であ
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り、臍帯血での検出頻度は母体と同等以上であった。 
BaPの代謝はチトクロームP-450（CYP1A1）を介して始まり、1,2-、2,3-、4,5-、7,8-、9,10-位が

酸化されてエポキシ体、6-位が水酸化されてフェノール体となり、フェノール体はキノン体、ヒドロ

キノン体へと代謝されて活性酸素を放出し、さらにグルクロン酸抱合や硫酸抱合も受ける。エポキシ

体はジオール体やジオールエポキシ体、フェノール体、トリオール体などに代謝され、ジオールエポ

キシ体はさらにテトロール体に代謝され、ジオール体やフェノール体ではグルクロン酸抱合や硫酸抱

合、エポキシ体やジオールエポキシ体ではグルタチオン抱合も受ける。このうち、ジオールエポキシ

体のBPDEは最も反応性が高く、究極発がん物質とされている。 
Denissenkoら（1996）はBPDEを曝露したHeLa細胞及び気管支上皮細胞におけるp53遺伝子のエ

クソン上のBPDE付加体の分布をヌクレオチド分解能でマッピングした。その結果、強固で、選択的

な付加体形成がコドン157、248、273のグアニン部分で生じており、それらの位置はヒトの肺がんに

おける主要な突然変異多発点であることから、表現型選択よりも標的付加体形成が肺がんのP53突然

変異スペクトルを形づくるように思われ、ヒトの肺がんとの直接的な因果関係を示す結果と考えられ

た。 
Hussainら（2001）はBPDE（0.125～1 µM）を曝露したヒト気管支上皮細胞（BEAS-2B細胞）

におけるp53遺伝子のコドン157、248、249、250の変異性を測定した。その結果、DMSO曝露の対

照群ではコドン157に変異はみられなかったが、BPDE群では曝露濃度に依存した突然変異頻度の増

加がみられた。また、コドン248、249、250でもBPDE群の突然変異頻度は4～12倍高かった。

【Denissenkoらを支持する結果とIARCにはあったため、記載した。肺がん症例の結果もあったが、

BPDEとの関係が記載されていないため、肺がん症例の結果は記載しなかった。】 
Rodinら（2000）はIARCのp53データベース及びそれ以降の文献データを用いてp53突然変異を検

討した。その結果、コドン157における変異パターンは肺がんに特有とは言えないこと、p53遺伝子

のサイレント変異はBPDE付加体と関連しないことから、BPDEの直接的な作用を否定する説を提唱

した。 
 

 

1.4 種間差・種内差について 

ヒト組織での代謝物は、質的には動物実験で得られた結果と等しいことから、動物と酵素系は等し

いだろうと考えられている。しかしながら、量的には組織間、個人間での大きなバラツキが見られて

おり、動物種間の差や動物とヒトとの差があることは言うまでもない（市場 2003）。 
アリール炭化水素受容体（Ahレセプター）はダイオキシンや多環芳香族炭化水素（PAH）で活性

化され、CYP1A1やCYP1A2、CYP1Bの誘導を調整しており、CYP2B、CYP2C、CYP３Aも代謝に

関与していると考えられている。CYP1A1には4種類の多型が存在し、CYP1B1、CYP1A2、CYP2C9、
CYP3Aにも多型が報告されている。また、グルタチオン抱合に関与するグルタチオントランスフェ

ラーゼ、硫酸抱合酵素、エポキサイドヒドラーゼにも多型が報告されている。このような遺伝的な多

型に加えて、喫煙等による他の化学物質による酵素誘導の違いもあり、種間差や種内差が生じる原因

となっている（市場 2003）。 
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2. 健康影響評価 

2.1 発がん性の評価及び遺伝子障害性 

2.1.1 定性評価 

2.1.1.1 発がん性 

＜発がんに関する疫学的研究＞ 

罹患・死亡をエンドポイントにした研究では、肺がん、胃がん、乳がん、前立腺がんのリスクと

PAH曝露との関連が報告されている。 
また、悪性腫瘍に関しての知見を表3にまとめた。 

 
表 3 ヒトの疫学に関する概要 

吸入曝露 
肺がん 

Brüske-Hohlfeldら（2000）はドイツで1988～1996年に実施された男性労働者を対象とした肺が

んの2つの症例対照研究を統合し、症例4,498人と年齢、性、住居地域でマッチさせた対照3,541人に

ついて分析した。その結果、多環芳香族炭化水素（PAHs）の曝露は症例群の181人、対照群の94人
にあり、肺がんのオッズ比は1.97と有意に高かった。喫煙で調整後のオッズ比は若干減少して1.66
となったが、有意に高く、喫煙及びアスベスト曝露で調整した後のオッズ比も1.53（95％CI：1.14
～2.04）と有意に高いままであった。PAHs曝露期間による検討では明瞭な傾向が見られなかったが、

BaPの累積曝露は喫煙及びアスベスト曝露で調整後のオッズ比を増加させ、0～20 µg/m3-year群で

1.15（95％CI：0.77～1.71）、＞20 µg/m3-year群で2.09（95％CI：1.36～3.22）であった。また、

リスクはコークス炉の労働者で最も高く、精錬工や製鉄工ではそれより低く、鋳物工や煙突掃除夫で

はリスクの増加はなかった。 
Gustavssonら（1995）は1968～1990年にスウェーデンで稼働していた黒鉛電極製造工場で1968

～1988年に3ヶ月以上雇用された労働者901人（男性807人）について、1969～1989年のがん死亡、

1969～1988年のがん罹患について調査した。がんによる死亡は42人であり、地域の人口統計をもと

に年齢、性、年代で調整して求めたSMRは1.30（95％CI：0.62～1.90）、がんの罹患は14人でSIR
は1.13（95％CI：0.62～1.90）であり、いずれも有意ではなかった。呼吸器系のがん罹患数は3例で

あり、肺がんの2例でSIRは1.80（95％CI：0.22～6.51）、喉頭がんの1例でSIRは10（95％CI：25
～55.64）であった。なお、1990年の調査時における喫煙状況は同地域の一般集団に比べて若干軽度

であった。 
Gustavssonら（2000）は1985～1990年にスウェーデンのストックホルム県に居住し、同期間に肺

がんと診断された40～75歳の男性1,042人と年齢をマッチさせた対照2,364人を対象とした症例対照

研究を実施した。その結果、木材やコークス、石油、石炭などの燃焼生成物に曝露された労働者では、

年齢、喫煙、住居のラドン濃度、環境中の二酸化窒素濃度で調整したオッズ比は5 µg/m3以上のBaP
に少なくとも1年以上の曝露された群で2.10（95％CI：1.25～3.53）と有意に高かった。BaPの累積

曝露量が最も高い群（23.9 µg/m3-year以上）のオッズ比は1.88（95％CI：1.31～2.70）であり、さ

らにディーゼル排ガス及びアスベスト曝露で調整しても1.60（95％CI：1.09～2.34）と有意に高かっ

た。曝露期間についてみると、10～29年の群のオッズ比は1.37（95％CI：1.01～1.85）で有意に高
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かったが、30年以上の群では1.37（95％CI：0.98～1.91）でわずかに有意ではなかった。 
Nadonら（1995）はカナダのモントリオールでPAHsの職業曝露と14種類のがんとの関連につい

て、男性がん患者3,730人と対照533人について症例対照研究を実施した。その結果、肺がん（症例

857人、肺がん以外のがん患者1,523人を含む対照2,056人）について、年齢や人種、収入、喫煙、ア

スベストやシリカ、クロム、ニッケル、ヒ素の化合物の曝露で調整したオッズ比はPAHs及びBaPの
いずれの曝露の場合にも有意な増加を示さなかった。しかし、喫煙状況で群分けし、非喫煙者及び軽

喫煙者（＜800 cigarettes-years）のPAHs又はBaPの非曝露群を参照として検討したところ、非喫煙

者及び軽喫煙者のPAHs高曝露群でオッズ比は1.8（95％CI：1.1～3.0）、BaP高曝露群でオッズ比は

2.4（95％CI：1.3～4.4）と有意に高かった。重喫煙者（≧800 cigarettes-years）についてはPAHs
又はBaPの非曝露群、低、高曝露群でオッズ比はいずれも有意に高く、ほぼ同程度の値であったこと

から、オッズ比の増加にPAHsやBaPは関連していないと思われた。この他には、食道、膵臓、前立

腺で過剰リスクの存在が示唆され、今後の研究における注目すべき仮説と考えられた。 
Parentら（2000）は職業曝露に関する大規模なカナダの症例対照研究の中で、1978～1985年にが

ん登録された男性食道がん患者99人（年齢35～70歳）と年齢をマッチさせた対照群1,066人を対象と

した症例対照研究を実施したが、PAHs曝露及びBaP曝露はともにオッズ比の有意な増加を示さな

かった。 
Gibbs（1985）はカナダ・ケベック州でアルミニウム還元を行う2工場で1950年に雇用されていた

男性労働者5,406人について調査した結果、1977年末までに1,539人が死亡しており、そのうち、1,432
人の死因データが得られた。タールに曝露された労働者では304人ががんで死亡しており、同州の男

性人口から求めたSMRは全がんで1.23（95%CI：1.10～1.38）、肺がんで1.43（1.16～1.74）、食道

及び胃がんで1.52（95%CI：1.13～2.01）と有意に高く、膀胱がんのSMRも21年以上の曝露群で6.67
（95%CI：2.45～14.51）と有意に高かった。また、これらのがんではSMRの有意な増加傾向が累積

曝露量の増加に伴ってみられ、肺がんについては曝露年数の増加に伴ってもみられた。 
Gibbsら（2007a）はカナダ・ケベック州でアルミニウム還元を行うA、B、C工場で1950年1月1

日以前に雇用されたA工場の男性労働者5,285人、C工場の男性労働者163人、1951年1月1日以前に雇

用されたB工場の男性労働者529人について調査した結果、1950～1999年にA工場で3,979人、C工場

で132人、1951～1999年にB工場で366人が死亡しており、そのうち、4,414人の死因データが得られ

た。これら3工場のデータを統合し、同州の男性人口から求めた肺がんのSMRはBaPの累積曝露が20
～40 µg/m3-yearの群で187.6（95％CI：138.8～248.0）、40～80 µg/m3-yearの群で141.6（95％CI：
103.6～188.8）、80～160 µg/m3-yearの群で219.3（95％CI：177.6～267.8）、160～320 µg/m3-year
の群で183.1（95％CI：149.6～221.8）、320 µg/m3-year以上の群で270.2（95％CI：162.7～421.9）
と有意に高かった。膀胱がんのSMRは80～160 µg/m3-yearの群で420.8（95％CI：235.5～694.0）、

160～320 µg/m3-yearの群で643.1（95％CI：433.9～2918.0）、320 µg/m3-year以上の群で2,385.1
（95％CI：1,232.5～4,166.4）と有意に高かった。肺がん、膀胱がんはともに有意な増加傾向にあっ

た。また、直腸及び直腸Ｓ状結腸移行部のがんのSMRは320 µg/m3-year以上の群で489.9（95％CI：
101.1～1,431.7）と有意に高かったが、増加傾向はわずかに有意でなかった（p=0.06）。肺がん及び

膀胱がんについは喫煙による影響を検討したが、喫煙調整による変化はほとんどなく、BaP曝露に伴

うリスクの増加は喫煙の交絡を受けていないと考えられた。なお、ベンゼン可溶成分を指標とした検

討でも類似の結果が得られ、BaPとの高い関連性を反映した結果と考えられた。 
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Gibbsら（2007b）はカナダ・ケベック州でアルミニウム還元を行うA、B、C工場で1950年以降に

1年以上雇用されたA工場の労働者7,285人（男性6,697人）、C工場の労働者1,421人（男性1,379人）、

1951年以降に1年以上雇用されたB工場の労働者1,138人（男性1,082人）について調査した結果、1999
年末までにA工場で629人、B工場で66人、C工場で304人が死亡しており、そのうち、976人の死因

データが得られた。これら3工場のデータを統合し、同州の人口からSMRを求めたところ、BaPの累

積曝露（µg/m3-year）の増加に伴って膀胱がん、胃がんのSMRは有意に増加する傾向にあったが、

SMRの値には有意差がなかった。なお、10年間隔で区分した雇用開始年をもとにサブコホートをつ

くり、1950年以前の労働者も含め、BaPへの最初の曝露から20年以上経過した男性労働者を対象に

して検討したところ、全死因、全がん、肺がん、膀胱がんの死亡率は時代とともに有意な減少傾向に

あった。 
Gibbsら（2007c）はカナダ・ケベック州でアルミニウム還元を行うA、B、C工場で1950（1951）

年以前に雇用され男性労働者の各コホート（Gibbsら2007a）、1950（1951）年以降に1年以上雇用

されたA、B、C工場の労働者の各コホート（Gibbsら2007b）について1999年までのがんの罹患状況

を調べ、同州の人口をもとにがんの標準化罹患率（SIR）を算出した。その結果、胃がんは1950年以

前雇用のコホートA、C、膵臓がんは1950以降雇用のコホートC、肺及び気管支、気管のがんは1950
（1951）年以前雇用のコホートA、B、C、膀胱がんは1950（1951）年以前雇用のコホートA、B、C
及び1950以降雇用のコホートCでSIRが有意に高かった。膀胱がんの発生率はBaPやベンゼン可溶成

分の曝露と強く関連しており、1950年以降に雇用された労働者で死亡率は減少していたが、1950
（1951）年以降雇用のコホートB、Cでは膀胱がんはまだ高い発生率にあった。また、1950年以前雇

用のコホートA、Cで喉頭がん、1950年以前雇用のコホートAで直腸及び直腸Ｓ状結腸移行部のがん、

1950年以降雇用のコホートAで口腔前庭がんの発生率にBaP曝露との関連が示唆された。 
Armstrongら（2009）はカナダ・ケベック州にある4つのアルミニウム精錬所で1950～1989年に1

年以上雇用された労働者16,431人（男性15,703人）について1999年末までの生存状況を確認した。

その結果、677人が肺がんで死亡しており、同州の人口から求めたSMRは1.32（95％CI：1.22～1.42）
であった。BaPの累積曝露量から労働者を7群に分けてSMRを求めた結果、SMRは80～160 
µg/m3-yearの群で1.93（95％CI：1.59～2.32）、160～320 µg/m3-yearの群で1.79（95％CI：1.48
～2.15）、320 µg/m3-year以上の群で2.36（95％CI：1.49～3.54）と有意に高かった。また、内部対

照とした非曝露群に対する相対リスク（RR）は低～高の曝露群でいずれも有意に高く（RR=1.75～
3.77）、喫煙で調整してもほとんどRRの値に変化はなかった。なお、100 µg/m3-yearにおけるRRは

直線モデルで1.35（95％CI：1.22～1.51）であった。【Power Curveモデルで100 µg/m3-year当た

りの相対リスクは2.68とした値もアブストラクトに記載があったが、95％CIが明記されておらず、

What this paper addsとした欄にも直線モデルの値のみが記載されていた。】 
Xuら（1996）は中国の大規模鉄鋼工場の男性労働者（退職者含む）についてコホート内症例対照

研究を実施した。肺がん症例は1987～1993年に診断された610人（男性552人）、胃がん症例は1989
～1993年に診断された293人（男性275人）であり、年齢は30～70歳の範囲にあり、雇用期間は10
年以上であった。対照は工場に10年以上勤務した労働者の中から年齢、性でマッチさせた959人とし

た。肺がんについては、非職業性のリスク要因（喫煙、他の肺疾患、肺がんの家族歴、果実又はお茶

の摂取）で調整してオッズ比を求めると、15年以上従事した労働者のオッズ比は精錬・圧延で1.5
（95％CI：1.1～1.2）、耐火煉瓦工場で2.9（95％CI：1.4～5.9）、荷役作業で2.5（95％CI：1.0～
6.1）、コークス炉で3.4（95％CI：1.4～8.5）と有意に高かった。胃がんについては、胃の既往疾患、

胃がんの家族歴、漬け物、果実や野菜の摂取量、学歴で調整してオッズ比を求めると、15年以上従
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事した労働者のオッズ比は鉱石焼結及び運搬で2.1（95％CI：1.0～4.4）、耐火煉瓦工場で2.5（95％
CI：1.1～5.8）、荷役作業で3.2（95％CI：1.2～8.9）、ボイラー作業及び調理作業で2.6（95％CI：
1.2～5.6）、コークス炉で5.4（95％CI：1.8～16.0）と有意に高かった。総粉じん、BaPの累積曝露

は肺がん、胃がんのリスク増加と有意な関連があった。 
Redmondら（1972）はアメリカ、カナダの10製鉄所のコークス炉で1951～1955年に30日以上雇

用された男性労働者及びアメリカの2製鉄所で1953年にコークス炉で作業していた男性労働者の計

4,661人（うち白人1,979人）について、同じ工場の非コークス炉部門の男性労働者25,011人（うち

白人19,784人）を対照として1966年末の生存状況を調査した。その結果、コークス炉労働者の69人
が肺がんで、8人が泌尿生殖器系のがん（主に腎臓、前立腺）で死亡しており、それらの相対リスク

（RR）はそれぞれ2.85、7.49で有意に高かった。また、肺がん死亡のRRは5年以上従事した労働者

で3.48であり、そのうち炉上部で常時作業していた労働者で6.87、時々炉の上部で作業していた労働

者で3.22、炉の側面でのみ作業していた労働者で2.10であり、いずれも有意に高かったが、5年未満

の労働者のRRは1.7で有意差がなく、雇用期間が長く、炉上部での作業時間が長いほど呼吸器系がん

の死亡リスクが増加する傾向にあった。腎臓がんについては死亡数が少なく、十分な検討ができな

かったが、従事期間が5年以上の労働者（全体の36.6％）の5人、5年未満の労働者の3人であったこ

とから、曝露期間との関連が示唆された。なお、コークス炉労働者の肺がんの発生率は白人、非白人

で異なっていたが、これは作業場所の違いで説明できるものであった。 
上記10製鉄所のコークス炉における気中濃度については、州政府によって1966年にコールタール

ピッチ揮発物として319ヶ所で測定されており、製鉄所間であまり差はなく、平均濃度は炉上部で

3.15 mg/m3、炉側面の押出側で1.99 mg/m3、炉側面の他方で0.88 mg/m3であった。Mazumdarら
（1975）は平均濃度に対応した労働者の作業内容と作業期間から、労働者ごとに累積曝露量を求め、

≦199、200～499、500～699、700 mg/m3-month≦に区分して全がん、肺がんの死亡率を検討した。

その結果、コークス炉の白人労働者は相対的に人数が少なく、高い累積曝露量の人数も少なかったこ

とから明瞭な量－反応関係はみられなかったが、非白人労働者では明瞭な量－反応関係があり、累積

曝露量区分に対応した肺がん死亡率はそれぞれ4.0×10-3、12.9×10-3、24.9×10-3、54.6×10-3であり、

199 mg/m3-month以下の労働者では非コークス炉労働者（5.5×10-3）と差がなかったが、200 
mg/m3-month以上では2～10倍高く、55歳以上の労働者に限ってみると4～20倍も高かった。なお、

肺がんに関係する喫煙データは得られていないが、同じ製鉄所内の労働者をコークス炉の作業歴の有

無で分けた群の比較であることから、両群の比較性は良いものと考えられる。 
Costantinoら（1995）は上記コホートをさらに1982年末まで観察した結果、コークス炉労働者で

肺がん（死亡255人、SMR 1.95、95％CI：1.59～2.33）、前立腺がん（死亡58人、SMR 1.57、95％
CI：1.09～2.30）の増加を認めたが、観察期間を1965年まで、1966～1975年、1976～1982年まで

に区分して検討したところ、肺がんリスクの低下がみられ、1970年代からの対策効果が現れたもの

と考えられた。前立腺がんについては、量－反応関係はみられなかった。 
Moolgavkarら（1998）は8製鉄所の非白人労働者のデータをもとにコールタールピッチ揮発物の

ユニットリスクを算出すると1.5×10-4（95％CI：1.2×10-4～1.8×10-4）(µg/m3)-1となった。 
Thériaultら（1984）の調査では、カナダのケベック州で1970～1979年の間に488人の男性が膀胱

がんと診断されており、このうち、96人が州内に5ヶ所あるアルミニウム精錬所の労働者であった。

96人のうち11人の労働期間は12ヶ月未満であったため、11人を除外した85人と年齢、雇用開始年及

び発症時の従業年数でマッチさせた対照255人を対象にした症例－対照研究の結果、膀胱がんの相対

リスクRRは2.39（95％CI：1.34～4.28）と有意に高く、BaP曝露が20年以上の群ではRRは12.38に
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上昇し、BaPを含む多環芳香族炭化水素が原因と考えられた。 
さらにArmstrongら（1986）は労働者をBaPの累積曝露量で4群に分け、累積曝露量が100 µg/m3･

year未満の群に対する相対リスクRRを求めた結果、100～200 µg/m3･year未満の群のRRは5.86
（95%CI：2.4～14.3）、200～300 µg/m3･year未満の群のRRは3.78（95%CI：1.7～8.4）、300 µg/m3･

year以上の群のRRは5.89（95%CI：2.2～15.9）であった。また、累積曝露量と相対リスクには有意

な関連があり、相対リスクの傾き（µg/m3･year当たりの相対リスク）は0.0182（95％CI：0.007～
0.0042）であり、10年の潜伏期間を仮定すると0.023（95％CI：0.009～0.052）となった。なお、喫

煙状況から、喫煙は膀胱がんとの関連に交絡していないと考えられた。 
Armstrongら（1994）はカナダの大規模アルミニウム製造工場で1950～1979年に1年間以上現場

作業に従事した男性労働者16,297人の中で1950～1988年に肺がんで死亡した338人、肺がん死亡者

の年齢分布を考慮してランダム抽出した1,138人を対象としたケースコホート研究を実施した。その

結果、BaPの累積曝露量が10 µg/m3-year未満の群に対し、喫煙調整後の肺がん死亡の相対リスク

（RR）は10～99 µg/m3･year群で1.48（95％CI：1.09～2.00）、100～199 µg/m3･year群で2.23（同

1.46～3.39）、200～299 µg/m3･year群で2.10（同1.40～3.15）、300 µg/m3･year以上の群で1.87（同

1.05～3.33）と有意に高く、相対リスクと累積曝露量（X）との間には RR = 1＋0.0028X 又は RR = 
1＋0.012X 0.6 という量－反応関係が得られた。また、ベンゼン可溶成分として測定したコールター

ルピッチ揮発物はBaPと高い相関関係（p = 0.96）にあり、BaPと同様に肺がん死亡の相対リスクの

有意な上昇を示した。なお、量－反応モデルへの適合は指数型の方が、またベンゼン可溶成分を用い

た方がわずかに良く、喫煙調整の有無は結果に大きな影響を与えなかった。 
Tremblayら（1995）は上記カナダのアルミニウム製造工場の労働者集団で1970～1988年に膀胱

がんと診断された138人、彼らと年齢、雇用開始年、作業年数をマッチさせた414人を対象としたコ

ホート内症例対照研究を実施した。その結果、BaP、ベンゼン可溶成分の平均累積曝露量はともに対

照群に比べて症例群で約2倍高かった。BaPの累積曝露量が9.9 µg/m3･year以下の群に対し、喫煙調

整後の膀胱がん発症のオッズ比は10～99 µg/m3･year群で1.97（95％CI：1.10～3.51）、100～199.9 
µg/m3･year群で6.24（同3.00～12.97）、200～299.9 µg/m3･year群で6.66（同3.42～12.99）、300 
µg/m3･year以上の群で4.36（同2.10～9.17）と有意に高く、膀胱がん発症のオッズ比（OR）と累積

曝露量（X）の間に OR = 1＋0.0153X という量－反応関係が得られた。また、ベンゼン可溶成分を

指標として用いた場合にもオッズ比の有意な上昇がみられたが、量－反応モデルへの適合はBaPの方

が良かった。なお、喫煙は膀胱がんのリスクファクターとして良く知られているが、喫煙調整の有無

によるオッズ比の変化はわずかであった。 
Spinelliら（1991）はカナダ・ブリティッシュコロンビア州のアルミニウム還元工場で1954～1985

年に5年以上雇用された男性労働者4,213人について、1985年末の生存状況を調べた結果、95人がが

んで死亡しており、州人口と比較した標準化死亡比（SMR）は0.92（90％CI：0.77～1.09）であり、

有意差はなかった。しかし、部位別にみると、脳・中枢神経系のがんの死亡者は10人でSMRは2.17
（同1.18～3.68）と有意に高かった。がんの発症（非黒色腫皮膚がんを除く）は158人で標準化罹患

比（SIR）は0.95（同0.83～1.08）と有意差はなかったが、部位別にみると、膀胱がんは16人でSIR
は1.69（同1.06～2.57）と有意に高かった。また、コールタールピッチ揮発物の累積曝露量とがん発

症について検討したところ、膀胱がん及び非ホジキンリンパ腫ではSIRの有意な上昇傾向を認めた

が、肺がんでは喫煙調整や初回曝露からの経過年数を考慮しても有意な傾向はみられなかった。 
Spinelliら（2006）はさらに追跡期間を延長し、1954～1997年に3年以上雇用された男性労働者

6,423人について調査したところ、1957～1999年に1,079人が死亡しており、そのうち、がんによる
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死亡は336人であったが、同州の人口から求めた全死亡や全がん、各部位のがんのSMRには有意な増

加はなかった。がんの発症については1970～1999年の間に662人ががんと診断されており、同州の

人口から求めた標準化罹患率（SIR）は胃がんで1.46（95％CI：1.01～2.04）、膀胱がんで1.80（95％
CI：1.45～2.21）と有意に高く、肺がんのSMRは1.10（95％CI：0.93～1.30）でわずかに高い程度

であった。また、労働者をBaPの累積曝露量から6群に分け、非曝露群に対するがん発症の相対リス

ク（RR）を求めると、最高曝露群（80 µg/m3-year以上）のRRは肺がんで1.97（95％CI：1.16～3.34）、
膀胱がんで1.92（95％CI：1.02～3.65）、非ホジキンリンパ腫で8.41（95％CI：1.77～39.90）と有

意に高く、胃がん、肺がん、膀胱がん、腎臓がん、非ホジキンリンパ腫の発症率はBaP累積曝露量の

増加に伴って有意に増加する傾向にあった。喫煙調整は結果に影響しなかった。なお、ベンゼン可溶

成分の累積曝露量で検討した結果も似たようなものであったが、最高曝露群（16 mg/m3-year以上）

におけるがん発症のRRは肺がん、腎臓がん、非ホジキンリンパ腫で有意であった。 
Vyskocilら（2004）はカナダ・ケベック州でPAH排出源としてのアルミニウム精錬工場等が立地

する地域で肺がんリスクと環境中のPAH濃度との関連を検討した。肺がんについては、男性での職

業曝露による影響を除くため、15歳以上の女性を対象として同州の1989～1993年のデータを用い

た。PAHの大気中濃度は10地域で発生源の風下や近傍で1989～1994年に測定された値を用い、BaP
濃度と、BaPに対する各PAH成分の発がん強度比（BaP equivalent relative potency factor）を考慮

して求めたPAHsのBaP等価濃度（BaPeq）を指標とした。また、地域内の濃度は均一でないことか

ら、拡散/希釈を考慮した調整の有無も検討した。その結果、10地域でみた場合には拡散/希釈の調整

の有無にかかわらずBaP濃度、BaPeq濃度とも肺がんリスクの間に有意な関連はなかったが、最も重

要な単一点源としてアルミニウム精錬工場が立地していた5地域では拡散/希釈調整後のBaP濃度、

BaPeq濃度とも肺がんリスクと有意に関連しており、単位濃度当たりの発生率や相関はともにBaPを
用いた方がやや高かった。 

Mori（2004）は兵庫県の人造黒鉛電極製造工場で1951～1974年の間に5年以上、電極の製造や運

搬、保守点検に従事した男性労働者332人を調査した。その結果、1988年末までに52人が死亡（SMR 
0.68、95%CI：0.51～0.89）しており、がんによる死亡は22人で、国内男性人口と比較したSMRは

1.01（95％CI：0.63～1.53）であったが、肺がん死亡の9人でSMRは2.62（95％CI：1.20～4.98）と

有意に高く、同県男性人口と比べてもSMRは2.35（95％CI：1.07～4.46）と有意に高かった。また、

造血器系腫瘍（急性白血病、多発性骨髄腫が各2人）のSMRは3.46（95％CI：0.94～8.86）と高く、

多発性骨髄腫に限ってみるとSMRは13.37（95％CI：1.62～48.29）へと大きく増加した。作業内容

で分類すると、保守点検部門の労働者の肺がん死亡3人のSMR 5.90（95％CI：1.22～17.26）のみが

有意に高かったが、製造部門の労働者の肺がん死亡6人のSMR 2.14（95％CI：0.79～4.66）も有意

ではなかったものの、高かった。肺がんのSMRと従事期間との比較では、正の関連はみられず、従

事期間の短い集団で肺がんのSMRは高かった。なお、喫煙調整を行っても、肺がんのSMRに大きな

変化は認められなかった155) 。 
【造血器系腫瘍の95％CIの下限値が文中では0.64、表中では0.94となっていた。ここでは表中の数値

を優先し、0.94とした。】 
Armstrongら（2003, 2004）は1958年から2001年2月までに公表されたPAHの職業曝露と肺がん

に関する疫学論文のうち、PAHが主因とは思われない産業の論文等を除いた34報（コホート数39）
についてメタアナリシスを実施した。その結果、100 µg/m3-yearのBaP曝露当たりのユニット相対リ

スク（URR）の平均値は1.20（95％CI：1.11～1.29）であり、研究デザインや喫煙調整等の違いに

よる影響はほとんどなかった。しかし、産業によってURRは大きく異なり、URRはコークス炉で1.17



 - 199 - 

（95％CI：1.12～1.22）、石炭ガス製造で1.15（95％CI：1.11～1.20）、アルミニウム精錬で1.16
（95％CI：1.05～1.28）であり、これらの産業では1.15～1.17の比較的狭い範囲内に収まったが、推

定精度は劣るものの炭素電極製造では4.30（95％CI：0.81～22.79）、アスファルト加工では17.5（95％
CI：4.21～72.78）、タール蒸留では12.28（95％CI：0.48～314.4）、煙突清掃では16.24（95％CI：
1.64～160.7）と高い値であった。 
なお、Armstrongら（2002）は膀胱がんについてもメタアナリシスを実施したが、URRの有意な

増加はアルミニウム産業の1.42（95%CI：1.23～1.65）でみられただけであった。 
 

経口曝露 
結腸直腸がん 

Butlerら（2003）はノースカロライナで1996～2000年に結腸の浸潤性腺がんと診断されたアフリ

カ系アメリカ人の症例274人と対照427人、白人の症例346人と対照611人について症例対照研究を実

施した。その結果、食事からのBaP摂取量で5群に分け、年齢や性、エネルギー調整後の脂肪摂取量、

エネルギー摂取量、食物繊維摂取量で調整した第１五分位群に対するオッズ比はアフリカ系アメリカ

人の第5五分位群で2.0（95％CI：1.1～3.6）と有意に高かった。しかし、白人、白人及びアフリカ系

アメリカ人の全体でみると、いずれの五分位群にも有意差はなかった。 
Gunterら（2005）は南カリフォルニアで1991～1993年にS状結腸鏡検査を受診し、結腸直腸腺腫

と診断された症例261人と検査で異常のなかった人達の中から性、年齢、検査時期、居住地でマッチ

させた対照304人について症例対照研究を実施した。その結果、食事からのBaP摂取量で4群に分け、

年齢、性、エネルギー摂取量、居住地、果実及び野菜摂取量、喫煙、肥満度で調整し、第１五分位

群に対する相対リスクを求めたが、いずれの五分位群にも有意差はなかった。しかし、1 cmを超え

る腺腫についてみると、第5五分位のオッズ比は1.77（95％CI：0.76～4.12）に増加し、傾向検定結

果は有意となって、10 ng/dayのBaP摂取量当たり腺腫（1 cm超）のリスクが6％増加（オッズ比1.06
（95％CI：1.00～1.12）した。 

Sinhaら（2005a）はメリーランドで1994～1996年に大腸内視鏡検査を受け、結腸直腸腺腫と診

断された症例146人とS状結腸鏡検査で異常のなかった人達の中から性、年齢、居住地でマッチさせ

た対照228人について症例対照研究（主に白人で男性が約80％）を実施した。その結果、肉類から

のBaP摂取は発がんリスクの増加に有意に関連しており、年齢、性、エネルギー摂取量、受診理由、

身体活動量、喫煙、非ステロイド系抗炎症薬で調整して求めた第１五分位群に対するオッズ比は第

2五分位群で1.19（95％CI：0.51～2.80）、第3五分位群で1.71（95％CI：0.76～3.83）、第4五分

位群で2.16（95％CI：0.96～4.86）、第5五分位群で2.82（95％CI：1.24～6.43）であった。また、

食事からのBaP摂取でも有意な関連がみられ、第１五分位群に対するオッズ比は第2五分位群で2.61
（95％CI：1.08～6.29）、第3五分位群で4.21（95％CI：1.79～9.91）、第4五分位群で2.45（95％
CI：0.98～6.12）、第5五分位群で5.60（95％CI：2.20～14.20）であった。さらにS状結腸鏡検査

で結腸直腸腺腫と診断された症例116人で比較すると、肉類からのBaP摂取では第4五分位以上の

群、食事からのBaP摂取では第2五分位以上の群でオッズ比は有意に高く、傾向検定結果もともに

有意であった。なお、脂肪や果実、野菜、繊維、アルコールの摂取量、学歴、排便回数、結腸直腸

がんの家族歴を加えて調整しても、得られた結果が実質的に変わることはなかった。 

アメリカの10都市を対象とした前立腺・肺・結腸直腸・卵巣（PLCO）のがん検診は75,000人以上

の参加者からなるが、Sinha ら（2005b）は1993～2001年に55～74歳の男女を対象としたS状結腸鏡
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検査で結腸直腸腫瘍と診断された症例3,696人と検査で異常のなかった対照34,817人についてコホー

ト内断面調査を実施した。その結果、食事からのBaP摂取量で5群に分け、年齢や性、検査機関、エ

ネルギー摂取量、人種、学歴、喫煙、飲酒、アスピリンやイブプロフェンの服用、身体活動、肥満度、

葉酸塩やカルシウム、食物繊維の摂取量で調整し、第１五分位群に対して求めたオッズ比は第5五分

位群で1.15（95％CI：1.02～1.29）と有意に高かった。進行性の有無に分けて比較すると、非進行性

腫瘍の第5五分位群のオッズ比が1.18（95％CI：1.02～1.37）で有意に高かった。また、発症部位が

厳密に分類できなかった534人を除外して比較すると、結腸腺腫（2,474人）の第5五分位群のオッズ

比は1.18（95％CI：1.02～1.35）と有意に高かったが、直腸腺腫（688）ではオッズ比に有意差はな

かった。なお、いずれの場合も傾向検定結果は有意でなかった。 
Crossら（2010）はNIHとAARPの食と健康調査コホートを7年間追跡した結果、300,948人中の2,719

人（うち男性1,806人）が結腸直腸がんと診断され、そのうち1,995人が結腸がん、724人が直腸がん

であった。食事からのBaP摂取量で5群に分け、結腸直腸がん、結腸がん、直腸がんについて性、学

歴、肥満度、喫煙、総エネルギーや繊維、カルシウム摂取量で調整し、第１五分位群に対するハザー

ド比を求めたが、いずれの五分位群にも有意差はなく、傾向検定結果も有意でなかった。 
 
前立腺癌 
アメリカの10都市で1993～2001年に募集された前立腺・肺・結腸直腸・卵巣のがん検診（PLCO）

コホートの男性29,361人では、追跡期間中に1,338人が前立腺がんと診断され、そのうち868人が追跡

開始から1年以降に発症し、520人が進行性の前立腺がんであった。Crossら（2005）はこれらの前立

腺がん患者、1年以降の発症患者、進行性がん患者について食事からのBaP摂取量で5群に分け、年齢

や人種、甲状腺癌の家族歴、糖尿病などで調整し、第１五分位群に対する相対リスクを求めたが、い

ずれの五分位群にも有意差はなく、傾向検定結果も有意ではなかった。 
1993～1997年にアイオワ及びノースカロライナで組織された農業健康調査コホートは57,311人か

らなるが、Koutrosら（2008）は肉類摂取のデータがない人、既にがんを発症していた人、女性を除

外した23,080について2003年末まで追跡した。この間に668人が前立腺がんと診断され、そのうち613
人が追跡開始から1年以降に発症し、140人が進行性の前立腺がんであった。前立腺がん患者、1年以

降の発症患者、進行性がん患者について食事からのBaP摂取量で5群に分け、年齢や居住地、人種、

甲状腺癌の家族歴、喫煙で調整し、第１五分位群に対する相対リスクを求めたが、いずれの五分位群

にも有意差はなく、傾向検定結果も有意ではなかった。 
 

膵臓がん 
Andersonら（2005）はミネソタで1994～1998年に膵臓がんと診断された症例193人と年齢及び性

でマッチさせた対照674人について症例対照研究を実施した。その結果、食事からのBaP摂取量で5
群に分け、年齢や性、喫煙、学歴、人種、糖尿病で調整した第１五分位群に対するオッズ比は第4五
分位群で2.0（95％CI：1.1～3.7）、第5五分位群で2.2（95％CI：1.2～4.0）と有意に高かった。【文

中や対象者の表中では193人だが、オッズ比を示した表中の症例数の合計は192人であった。】 
全米退職者協会（AARP）の会員を対象とした米国国立衛生研究所（NIH）とAARPの食と健康調

査コホートは、1995～1996年に基本的な食物摂取調査が実施され、その6ヶ月後に332,913人を対象

にした肉類の摂取調査が実施された。その後の5年間の追跡期間中に836人が膵臓がんと診断され、そ

のうち459人に肉類摂取データがあった。Stolzenberg-Solomonら（2007）は膵臓がん患者の男性291
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人、女性168人についてそれぞれ、食事からのBaP摂取量で5群に分け、年齢で調整した第１五分位群

に対するハザード比を求めたが、いずれの五分位群にも有意差はなく、傾向検定結果も有意でなかっ

た。また、年齢や喫煙、学歴、人種、糖尿病、エネルギー調整後の飽和脂肪摂取量で調整しても同様

の結果であり、BaPとの関連はみられなかった。 
 

非ホジキンリンパ腫 
Crossら（2006）はアメリカの4地域で1998～2000年に非ホジキンリンパ腫と診断された症例458

人と年齢、居住地、性、人種でマッチさせた対照383人について症例対照研究を実施した。その結果、

食事からのBaP摂取量で4群に分け、性や居住地、年齢、身体活動、週間代謝当量作業、総カロリー

摂取量、アルコール摂取量、動物性タンパク質摂取量で調整した第１五分位群に対するオッズ比はい

ずれの五分位群にも有意な増加はなく、傾向検定結果も有意ではなかった。 
 

乳がん 
NIHとAARPの食と健康調査コホートについて、Kabatら（2009）は閉経後の女性120,755人につ

いて8年間追跡調査した結果、3,818人が乳がんと診断された。食事からのBaP摂取量で5群に分け、

年齢で調整し、第１五分位群に対するハザード比を求めたが、いずれの五分位群にも有意差はなく、

傾向検定結果も有意でなかった。また、年齢や肥満度、初潮年齢、初産年齢、乳がんの家族歴、ホル

モン補充療法、学歴、人種、エネルギーや飽和脂肪、アルコールの摂取量、身体活動、喫煙、閉経年

齢、乳房生検の回数、身長で調整しても同様の結果であり、BaPとの関連はみられなかった。 
 
 

＜発がんに関する動物実験＞ 

BaPは環境発がん物質として検出された史上初の物質であるため、発がん研究の初期から

数多くの動物実験成果が報告されている（表4）。  
IARC(1973)は当時までの動物発がん実験結果を総合評価し、BaPは9種類の実験動物（マ

ウス、新生仔マウス、ラット､ハムスター、モルモット､家ウサギ、アヒル、イモリ、サル）

すべて、種々の投与ルート（経口、皮膚塗布、皮下・筋肉・静脈注射、吸入曝露、気管内性

入・埋め込み）で、がんを発生させるとしている。そしてIARC（1982）は、BaPは動物実

験による発がん性並びに短期試験（short term assay）について、十分な根拠があるとして

いる。  
 

表 4 動物実験に関する概要 

吸入実験 
Thyssenら（1980a）はSyrian goldenハムスター雄（10匹/群）にBaPのエアロゾル（0.01％食塩溶

液、粒径0.2～1.5 µm）を0、9.8、44.8 mg/m3の濃度で9.8 mg/m3群には16週間、44.8 mg/m3群には

10週間吸入（4.5時間/日、5日/間）させ、生涯にわたって観察した。その結果、9.8 mg/m3群の1匹の

気管で乳頭状ポリープがみられただけであった。 
Thyssenら（1980b, 1981）はSyrian goldenハムスター雄（25～27匹/群）にBaPのエアロゾル（0.01％

食塩溶液、粒径0.2～0.5 µm）を0、2.2、9.5、46.5 mg/m3の濃度で鼻部に曝露して吸入（4.5時間/日
で10週間、その後は3時間/日で生涯曝露）させた結果、平均生存期間は0～9.5 mg/m3群の95～96週に
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対し、46.5 mg/m3群では59.5週と有意に短かった。対照群及び2.2 mg/m3群の腫瘍発生率は同程度で、

呼吸器系及び上部消化器系に腫瘍はなかった。9.5、46.5 mg/m3群では呼吸器系及び上部消化器系に

腫瘍（乳頭腫、乳頭状ポリープ、扁平上皮がん）の発生増加がみられ、両群の腫瘍発生率は鼻腔で12、
4％、喉頭で31、52％、気管で4、12％、咽頭で23、56％、食道で0、8％、前胃で4、4％であったが、

肺や気管支で腫瘍の発生はなかった。この結果は、過去に気管内投与などの局所適用によって得られ

た結果とかなり異なり、高濃度の吸入でも長期間耐えられることが示された。また、これらの腫瘍の

出現は比較的遅かったことから、呼吸上皮のクリアランス機能は長期間よく保たれていたと考えら

れ、大部分の腫瘍が咽頭、咽喉にあったのは、呼吸上皮のクリアランスによってこれらの部位に高濃

度に蓄積された結果と思われた。【Summaryでは45.6 mg/m3となっていたが、本文や表では46.5 
mg/m3であったため、46.5 mg/m3を採用した。】 

Pauluhnら（1985）は前報（Thyssenら 1981）でBaPを吸入させたSyrian goldenハムスターの上

気道で腫瘍の誘発を認めたことから、BaPで被覆した塩化ナトリウムの超微細粒子を2、10 mg/m3の

濃度でSyrian goldenハムスター雄の鼻部に曝露する群、2、10 mg/m3のBaPと172 ppmのSO2を断続

的に曝露する群を設けて2年間の吸入試験を実施した。その結果、BaP曝露群の上気道で少数の腫瘍

性の病変がみられたが、BaP＋SO2群ではより短期間でより多くの腫瘍が上気道にみられ、SO2は気

道における腫瘍の形成を増強すると考えられた。 
Heinrichら（1986）は石炭オーブンの煙道ガスにタールピッチの揮発分を加えてPAHを増強し、

BaPとして0.3 µg/m3にしたガスをWistarラット雌（108匹）に9ヶ月間（16時間/日、5日/週）吸入さ

せ、その後1ヶ月間は希釈した煙道ガスを吸収させ、タールピッチの加熱方法を改善して90 µg/m3の

BaPに増加して12ヶ月間吸入させた後に、清浄な空気でさらに8ヶ月間飼育した。その結果、12匹
（11％）に肺腫瘍の発生を認めたが、対照群の肺で腫瘍の発生はなかった。 
また、NMRIマウス雌（28～31匹/群）にBaPが0.3 µg/m3の石炭オーブン煙道ガスを9ヶ月間、さ

らに60 µg/m3に増強して15ヶ月間（16時間/日、5日/週）吸入させた結果、79.0％に肺腫瘍の発生を

認めたが、対照群での肺腫瘍の発生率は32.0％であった。同様にして雌（38～40匹/群）に50 µg/m3

を12ヶ月間吸入させた試験での肺腫瘍の発生率は70.0％であり、対照群では12.5％であった。新生

仔（26～29匹/群）に90 µg/m3を10ヶ月間吸入させた試験では肺腫瘍の発生率は85.7％であり、対照

群では3.5％であった。Heinrichら（1989）はWistarラット雌（72匹/群）に50 µg/m3のBaPを含む

PAHsのエアロゾルを43週間（18時間/日、5日/週）吸入させ、その後、清浄な空気を吸入させて57
週間飼育した結果、31％に肺腫瘍の発生を認めたが、対照群で肺腫瘍の発生はなかった。また、20、
90 µg/m3のBaPを含むエアロゾルを43週間吸入させ、清浄な空気で57週間飼育した群では肺腫瘍の

発生率は3、56％であった。 
Heinrichら（1994a, 1994b）はWistarラット雌（72匹/群）にコールタールピッチ揮発物のエアロ

ゾル0、1.1、2.6 mg/m3（BaP濃度は0、20、46 µg/m3）を17時間/日、5日/週の頻度で10ヶ月間曝露

した後に清浄な空気を20ヶ月間吸入させた群、エアロゾルを20ヶ月間曝露した後に清浄な空気を10ヶ
月間吸入させた群について実験を行った。その結果、BaPの累積曝露濃度は下から順に0、71、142、
158、321 mg/m3･hrであり、各群の0、4.2、33.3、38.9、97.2％に肺腫瘍（主に角質化した扁平上皮

細胞がん）の発生を認め、数匹には細気管支－肺胞移行部に腺腫及び腺がんもみられたが、肺以外の

臓器には曝露に関連した腫瘍の発生はなかった。Heinrichら（1994a）はこの結果をU.S.EPAのマル

チステージモデルに適用し、ユニットリスクを求めると、2×10-2 (µgBaP/m3)-1が得られたが、これは

コークス炉労働者の疫学調査から推定されたユニットリスク（Pott 1985, WHO 1987）に比べると1/3
～1/4の値であった。なお、2.6 mg/m3濃度のエアロゾルではベンゾフルオランテン、フルオランテン、
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ピレン、クリセン、ベンゾ(a)アントラセン、フェナントレンがBaPの濃度以上（50～93 µg/m3）で含

まれていた。 
Schulteら（1994）はNMRI/BRマウスの新生仔（雌40匹/群）に0、50、90 µg/m3のBaPを含む多環

芳香族炭化水素に富む排気を44週間（16時間/日、5日/週）吸入させ、44～45週に屠殺した。その結

果、対照群では5匹の肺に腺腫がみられただけであったが、50、90 µg/m3群では全数の肺に腺腫がみ

られ、肺の腺がんは50 µg/m3群の10匹、90 µg/m3群の33匹、扁平上皮がんは90 µg/m3群の6匹にみら

れ、いずれも有意な発生率であった。この他、90 µg/m3群の1匹の肺で腺扁平上皮がんがみられてお

り、50、90 µg/m3群で細気管支－肺胞移行部の過形成、90 µg/m3群で肺の扁平上皮化生の発生率は有

意に高かった。 
 

肺内投与 

Deutsch-Wenzelら（1983）はOsbone-Mendelラット雌（35匹/群）の肺内に0、0.1、0.3、1 mgの
BaPを投与し、生涯にわたって観察した結果、生存期間の中央値は118、111、77、54日であり、投与

量の増加に伴って短縮した。対照群で肺腫瘍の発生はなかったが、0.1 mg群の4匹、0.3 mg群の21匹、

1 mg群の33匹で肺に類表皮がんを認め、各群の6、2、0匹に多形性肉腫もみられた。 
Iwagawaら（1989）はF344/NSlcラット雄（13～30匹/群）の肺内に0、0.03、0.1、0.3、1 mgのBaP

を投与し、104週まで観察した結果、生存期間の平均値は91.0、96.2、87.6、63.8、70.3週であり、0.3、
1 mg群で生存期間は有意に短かった。対照群で肺腫瘍の発生はなかったが、0.03 mg群の3％、0.1 mg
群の23％、0.3 mg群の76％、1 mg群の69％に肺腫瘍がみられ、それらのほとんどが扁平上皮がんで

あった。 
Wenzel-Hartungら（1990）はOsbone-Mendelラット雌（35匹/群）の肺内に0.03、0.1、0.3、mg

のBaPを投与して観察した結果、平均生存期間は93、98、75週であり、対照群では100日（vehicle群）、

105日（無処置群）であった。対照群では肺腫瘍の発生はなかったが、0.03 mg群の8.6％、0.1 mg群
の31.4％、0.3 mg群の77.1％の肺で扁平上皮がんの発生を認め、明らかな用量－反応関係があった。 

Horikawaら（1991）はF334/DuCrjラット雄（9～10匹/群）の肺内に0、0.05、0.1、0.2 mgのBaP
を投与し、100週まで観察した結果、死亡又は屠殺時の日齢は487、568、576、550日（試験開始時は

7週齢）であり、対照群及び0.05 mg群で肺腫瘍の発生はなかったが、0.1 mg群の30.0％、0.2 mg群の

44.4％に肺腫瘍を認め、それらの大半は扁平上皮がんであった。 
 

気管内投与 
Heinrichら（1986）はNMRIマウス（50～58匹/群）を用いた2年間の試験で、0.05 mgのBaPを週

1回の頻度で20週間気管内投与した結果、BaP投与群の56％、対照群の32％に肺腫瘍の発生を認めた。 
Ideら（2000）はXPA-/-、XPA+/-、XPA+/+の各トランスジェニックマウス雌（30匹/群）に0.1 mgの

BaPを週1回の頻度で4週間気管内投与したところ、3～10匹/群が投与時に窒息によって死亡し、20～
27匹/群は試験終了時（16ヶ月後）に屠殺した。その結果、肺腺腫の発生率はXPA-/-マウスで71％、XPA+/-

マウスで41％、XPA+/+マウスで35％であり、XPA-/-マウスでの発生率はXPA+/+マウスに比べて有意に

高く、XPA-/-マウスでは2匹の肺に腺がんの発生もみられた。 
Pottら（1987）はWistarラット雌（36匹/群）に1 mgのBaPを週1回の頻度で20週間気管内投与し、

生涯にわたって観察した。その結果、19.4％に肺腫瘍を認め、そのほとんどが扁平上皮癌であったが、

対照群（40匹/群）での肺腫瘍の発生はなかった。 
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Steinhoffら（1991）はSprague-Dawleyラット雌雄（20匹/群/性）にBaP 7 mg/kgを2週間に1回の

頻度で22回気管内投与し、112週間観察した結果、雄の95％、雌の90％の肺で悪性腫瘍の発生を認め、

雌の5％には良性腫瘍もあった。なお、131週間の観察した対照群の雌雄（20匹/群/性）で肺腫瘍の発

生はなかった。 
Feron（1972）はSyrian goldenハムスター雌雄（35匹/群/性）に1 mgのBaPを週1回の頻度で36週

間気管内投与し、78週間観察した。その結果、雄の19/32匹、雌の22/30匹の気道で腫瘍の発生を認め、

雌雄いずれかの1匹以上で喉頭、気管、気管支、肺の各部位に腫瘍があった。このうち、気管の扁平上

皮がんは雄の17/32匹、雌の16/30匹にみられ、次いで肺の腺腫（5/32匹、8/30匹）が多かった。なお、

対照群（雄35匹/群）では1/30匹の気管に乳頭腫がみられただけであった。 
Feronら（1973）はSyrian goldenハムスター雄（30匹/群）に0、0.0625、0.125、0.25、0.5、1 mg

のBaPを週1回の頻度で52週間気管内投与し、78週間観察した。その結果、各群の0、10、13、30、
86、93％で気道の腫瘍を認め、投与量の増加に伴って明瞭に発生率は増加し、潜伏期間も短縮した。

なお、腫瘍の発生部位は気管支よりも、気管、細気管支－肺胞移行部で多く、癌腫（carcinoma）の

発生は0.5、1 mg群に限られた。 
Henryら（1973）はSyrian goldenハムスター雌雄（50匹/群）に13.3～15.5 mgのBaPを週1回の頻

度で52週間気管内投与（計111 mg）し、生涯にわたって観察した。その結果、26/65匹（40％）の気

道で腫瘍の発生を認め、喉頭、気管、肺での腫瘍の発生率は同程度であったが、気管支では2匹に腺が

んがみられただけであった。また、対照群では1/47匹の気管でポリープを認めただけであった。 
Kobayashiら（1975）はSyrian goldenハムスター（雄32匹/群、雌28匹/群）に1 mgのBaPを週1回の

頻度で30週間気管内投与し、60週間観察した。その結果、雄の11/26匹、雌の15/26匹の気道で腫瘍の

発生を認め、肺の腺腫の発生が最も多く、次いで肺の腺がんが多かった。対照群の雌雄（20匹/群/性）

で気道の腫瘍発生はなかった。【原著の表中には腫瘍のあった雌は14匹とあり、雌で腫瘍の発生率は

57.7％とあったが、剖検数は26匹のため、26匹×0.577＝15.002匹の腫瘍発生。57.7％は複数箇所に記

載があったため、15匹を採用。】 
Kruysseら（1976）はSyrian goldenハムスター雌雄（20匹/群/性）に1 mgのBaPを2週に1回の頻度

で52週間気管内投与し、78週間観察した。その結果、雄の13/14匹、雌の7/12匹の気道で腫瘍の発生

を認め、喉頭、気管支に比べて、気管、肺で多かった。対照群の雌雄（45匹/群/性）で気道の腫瘍発

生はなかった。 
Sellakumarら（1976）はSyrian goldenハムスター雄（48匹/群）に3 mgのBaPを週1回の頻度で10

週間気管内投与し、生涯にわたって観察した。その結果、15％の気道で腫瘍（喉頭乳頭腫 2匹、気管

乳頭腫 4匹、肺腺腫 1匹）を認めたが、対照群の雄（48匹/群）で気道の腫瘍発生はなかった。 
Stenbäckら（1978）は粒子径が異なるBaPを作製し、3 mgのBaPを週1回の頻度でSyrian golden

ハムスター（雌雄48匹/群）に18週間気管内投与し、生涯にわたって観察した。小さな粒子径のBaP
は重量比で98％が10 µm未満の粒子からなり、5/46匹（11％）で気道の腫瘍を発生させ、それらは喉

頭（乳頭腫 1匹、扁平上皮がん 1匹）、気管（乳頭腫4匹）にみられた。一方、大きな粒子径のBaP
は64％以上が10 µm以上の粒子からなり、31/47匹（66％）の気道で腫瘍を発生させ、喉頭（乳頭腫 5
匹）、気管（乳頭腫 12匹、扁平上皮がん 20匹、その他の腫瘍 2匹）、気管支及び肺（乳頭腫 2匹、

扁平上皮がん 9匹、腺腫 3匹、未分化がん 2匹）にみられ、大きな粒子径のBaP投与で腫瘍の発生は

著明に増強した。このため、これらのBaP粒子を単回気管内投与し、肺からのクリアランスを調べた

ところ、小さな粒子は肺から短時間で除去されたが、大きな粒子は長く肺に留まっており、滞留時間
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の違いが発がん状況に差がみられた原因と考えられた。対照群（雌雄48匹/群）で気道の腫瘍発生はな

かった。 
Feronら（1980）は粒子径が異なるBaPを作製し、0.5、1 mgのBaPを週1回の頻度でSyrian golden

ハムスター雌雄（35匹/群）に52週間気管内投与し、105週間観察した。小さな粒子径のBaPは重量比

で77％が5.2 µm未満の粒子からなり、気道の腫瘍は0.5 mg群の雄の21％、雌の6％、1 mg群の雄の

19％、雌の16％にみられた。大きな粒子径のBaPは98％が48 µm超の粒子からなり、気道の腫瘍は0.5 
mg群の雄の42％、雌の28％、1 mg群の雄の74％、雌の31％にみられた。また、特に粒径を調整しな

いBaPは広範囲な粒径（90％ ＜50 µm、3％＜5.0 µm）からなり、気道の腫瘍は1 mg/週を52週間投

与した群の雄の68％、雌の34％にみられ、大きな粒子径の1 mg群と同程度の腫瘍発生率であった。単

回気管内投与後の肺クリアランスは大きな粒子径の方が遅く、気道での腫瘍反応は大きな粒子径の方

が強く誘導されたことから、BaPの気道発がん性には粒径が強く関与することが示された。気道内で

の腫瘍の発生部位には明らかな違いはなかった。なお、対照群（雌雄）では0～6％に気道の腫瘍がみ

られた。 
Godleskiら（1984）はSyrian goldenハムスター雄（80匹/群）に5 mgのBaPを週1回の頻度で15週

間気管内投与し、129週間観察した。その結果、5 mg群の31％で悪性腫瘍を認めたが、対照群での発

生は5％であった。 
 

経口投与 

Nealら（1967）はCFWマウス雌雄（23～73匹/群、性比不明。対照は289匹/群）にBaPを0、0.0001、
0.001、0.002、0.003、0.004、0.0045％の濃度で110日間、0.005％の濃度で107～197日間、0.01％の

濃度で98～122日間、0.025％の濃度で70～165日間混餌投与し、胃の腫瘍の発生状況を調べた結果、

前胃扁平上皮の乳頭腫及びがんが0、0.0001、0.001、0.002、0.003、0.004、0.0045、0.005、0.01、
0.025％の各群でそれぞれ0/289、0/25、0/24、1/23、0/37、1/40、4/40、24/34、19/23、66/73に発生

した。また、0.01、0.025、0.5％の濃度で投与期間を変えてBaPを混餌投与し、投与の77～113日後

に調べた結果、胃の腫瘍は0.01％濃度の餌の7日間投与で0％、30日間投与で67％、0.025％濃度の1
日投与で0％、2～4日間投与10％、5～7日間投与で30～44％、30日間投与で100％、0.5％濃度の1日
投与で50％にみられた。 

Bruneら（1981）はSprague-Dawleyラット雌雄（32匹/群/性）に1回の投与量が0.15 mg/kgとなる

ようにして、生涯にわたってBaPを添加したカフェイン1.5％水溶液6.6 mL/kgを5回/週、1回/3日、1
回/9日の頻度で強制経口投与、あるいは5回/週、1回/9日の頻度で混餌投与した結果、年間投与量は

強制経口投与の各群で39、18、6 mg/kg/year、混餌投与の各群で39、6 mg/kg/year、生存期間の中

央値は87、113、112週と131、128週であった。強制投与の39、18、6 mg/kg/year群の胃で14、25、
11匹に乳頭腫、0、1、1匹にがんがみられ、混餌投与の39、6 mg/kg/year群の胃でも9、1匹に乳頭腫

がみられた。なお、100 mg/kgのカフェインを5回/週の頻度で強制経口投与（100 mg/kg/year）した

対照群及び無処置の対照群で生存期間の中央値は102、129週、胃の乳頭腫は3、2匹にみられただけ

であった 。 
Culpら（1988）はB6C3F1マウス雌（48匹/群）にBaPを0、0.0005、0.0025、0.01％の濃度で2年

間混餌投与した結果、0.01％群では40週頃から生存率の低下、50週頃から体重の減少が始まり、80週
までに全数が死亡又は瀕死となって屠殺した。0.0025％群でも80週頃から生存率の有意な低下がみら

れた。前胃、食道、舌、喉頭で腫瘍の発生に有意な増加傾向がみられ、0.0025％以上の群で前胃（主
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に扁平上皮細胞がん）、0.01％群で食道、舌の腫瘍の発生率に有意な増加を認めた。一方、BaP（0.22
～22 ppm）を含むコールタールの0.01～1％の混餌投与では、肝細胞腺腫及びがん、細気管支－肺胞

移行部の腺腫及びがん、前胃の乳頭腫及びがん、小腸の腺がん、皮膚や腸管膜など多臓器の血管肉腫、

組織球肉腫、肉腫の発生に有意な増加傾向がみられ、肉腫を除く腫瘍の発生率は0.3％以上の群で有意

に増加し、肺腫瘍は0.1％群でも有意に増加した。これらの結果の比較から、餌中のBaPは前胃腫瘍の

原因となるが、肺や肝臓の腫瘍についてはコールタールに含まれた他の遺伝子障害性のある物質によ

るものと考えられた。Gaylorら（2000）は前胃の腫瘍をエンドポイントにスロープファクターを求め

ると1.2 (mg/kg/day)-1 となり、U.S.EPAの7.3 (mg/kg/day)-1に比べて1/6の値となった。 
Kroeseら（2001）はWistarラット雌雄（52匹/群/性）に0、3、10、30 mg/kg/dayのBaPを104週間

（5日/週）強制経口投与した。その結果、前胃では雄の3、10、30 mg/kg/day群で7/52、18/52、17/52
に扁平上皮乳頭腫、1/52、25/52、35/52に扁平上皮がん、雌の10、30 mg/kg/day群で20/51、25/52に
扁平上皮乳頭腫、10/51、25/52に扁平上皮がんの発生を認めた。肝臓では雄の10、30 mg/kg/day群で

15/52、4/52に肝細胞腺腫、23/52、45/52に肝細胞がん、雌の10、30 mg/kg/day群で7/52、1/52に肝

細胞腺腫、32/52、50/52で肝細胞がんの発生を認めた。この他、30 mg/kg/day群の雄の19/33、雌の

13/20の耳道でがんの発生を認めた。 
 

腹腔内投与 

Heussenら（1996）は新生児マウスに、大気浮遊粉じん（オランダ、工場地帯Wageningerの冬季

試料：APM）の有機溶剤抽出物を腹腔内投与し、発がん性を調べた。陽性対照としてBaP（0.1mg）
を同様に投与した。投与は生後1日、8日、15日で、APMの投与量3.9mgと1.95mgである。APM 3.9mg
は捕集空気95m3に含まれ、70kg成人が70年間吸入する空気量の1.5倍に相当する。また、APM 1mg
中に含有されるBaP量は22ngである。BaP投与群は52匹、APM3.9mg投与群は47匹、APM1.95mg投
与群は49匹、対照群（コーンオイル：18匹プロピレングリコール：52匹）であった。BaP投与群では、

マウス一匹当たりの平均肺腫瘍数は対照群に比べ有意（p=0.036）に増加した。また、APM投与群で

はわずかな増加を示し統計学的な有意差が認められた。1つ以上の腫瘍を発生したマウスの数はBaP
群では増加し、高濃度APM群では対照群に比べわずかに高くなった。従って、APM単独曝露ではヒ

トの発がんリスクの重要な要因をなさない。 
Nesnowら（1998）は雄A/Jマウスを用い、5種類のPAH（BaP、 benzo[b]fluoranthene (BbF)、dibenz 

anthracene (DBA)、5-methylcholanthrene (5MCA)、cyclopenta［cd］pyrene (CPP)）を腹腔に投与

して発がん性を調べた。投与量はBaPで5～200 mg/kg、BkFで10～200 mg/kg、DBAで1.25～
10mg/kg、5MCで10～100 mg/kg、CPPで10～200 mg/kgである。各群とも20匹とした。５種類のPAHs
単独投与群とも、肺腺腫の発生は対照群に比べ有意に増加し、特にBaPでは50 mg/kg投与量以上で有

意（p<0.01）な発生が認められた。なお、5種類のPAHs混合物投与群での肺腺腫の発生に対しては

pyreneに抑制作用があることが認められた。 
 

経胎盤投与 

Bulayら（1971）はゴマ油に溶解した0、2、4 mgのBaPを妊娠11、13、15日目に各１回腹腔内投

したICR/Haマウス（4匹/群）のF1について52週齢に屠殺し、肺腫瘍の発生を調べた結果、2 mg群の

41.9％、4 mg群の58.3％、ゴマ油のみ投与群の11.7％、無処置群の23.0％で肺腺腫がみられ、腺腫の

数も用量に依存して増加した。また、0、4 mgのBaPを同様に投与し、帝王切開で得られたF1を未処
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置の雌に哺育させ、36週齢に屠殺して肺腫瘍の発生を調べた結果、4 mg群の71.4％、ゴマ油のみ投与

群の13.0％、無処置群の6.6％で肺腺腫がみられた。さらに、0、4 mgのBaPを同様に投与した群のF1

に離乳後から週2回の頻度でプロモート作用のあるクロトン油（1％濃度）2滴を2回/週の頻度で46週
齢まで背部に塗布した結果、皮膚乳頭腫の発生率に増加がみられた。 

Nikonova（1977）は妊娠18～19日目に0、4、6 mgのBaPを単回皮下投与、12 mgのBaPを2日に分

けて皮下投与（6 mg/day）したA系統マウス及びC57BLマウスのF1について1年後に肺、乳腺、肝臓

での腫瘍の発生状況を調べた。その結果、肺腫瘍の発生率は両系統の4 mg以上の群で有意に増加して

おり、その発生率はA系統マウスの方がC57BLマウスよりも高かった。乳腺腫瘍はA系統マウスで有

意な増加はかったが、C57BLマウスでは6 mg以上の群で発生率は有意に増加した。肝腫瘍についても

C57BLマウスの4 mg以上の群で発生率に有意な増加がみられたが、主に雄での発生であった。【表中

ではP < 0.01のみが記載され、P < 0.05の表記は文中に散見される程度。C57BLマウスの肝腫瘍は雄

（雌雄平均）で対照群1.2％（－: 雌0％）、27.8％（19.6％）、22.6％（16.7％）、31.6％（23.3％）

であり、23.3％はP < 0.01。このため、投与群すべてが有意と判断した。】 
Turusovら（1990）はA系統マウスに0、150 mg/kg/dayのBaPを妊娠18、19日に皮下投与し、得ら

れた児（F1）を用いて継代繁殖させ、F5 世代までの肺腫瘍発生状況（67～132匹/群）を調べた。その

結果、BaP投与群のF1 雌雄及びF2 雄で肺腫瘍の発生率に有意な増加を認めたが、F2 雌及びF3～F5

の雌雄では肺腫瘍の発生率に有意な増加はなかった。しかし、1匹当たりの肺腫瘍数をみると、F1～

F5の雌雄で有意に多かった。また、肝細胞がんは雄のF1（9％）、F2（2.6％）、F4（1％）に低い頻

度でみられたが、対照群での発生はなかった。乳腺腫瘍の発生率には影響はみられなかった。 
Wislockiら（1986）はCD-1マウスの新生児（雄37匹/群、雌27匹/群）に全量で0、560 nmol（0.141 

mg）のBaPを1/7、2/7、4/7に分割して生後0、8、15日に腹腔内投与し、1年後に腫瘍の発生状況を

調べた。その結果、BaP群の雄の18/37匹に肝腫瘍、7/37匹に肝がんを認め、それらの発生率はいず

れも有意であったが、雌での肝腫瘍の発生はなかった。BaP群の肺では雄13/37匹、雌13/27匹で腺腫

がみられ、雌雄ともに有意な発生率であった。悪性リンパ腫はBaP群の雄2/37匹、雌4/27匹にみられ

たが、雌雄ともに有意な発生率ではなかった。 
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2.1.1.2 遺伝子障害性 

BaPに代表されるPAH類の遺伝子障害性は微生物による変異原性試験や培養細胞による形質転換

試験などを用いて広く調査され報告されてきた。IPCS（WHO）のレビューでは、これまでに33種類

のPAHが試験され、その多くに変異原性が認められたことを報告している。特に、BaPは、バクテリ

アやショウジョウバエなどによる変異原性試験、培養細胞による形質転換試験などの他に実験動物を

用いた染色体異常試験や精子形態異常試験などの多くの変異原性試験で特にチトクロームP450代謝

活性などによるBaPのエボキサイド生成条件下において明確な陽性結果が得られている。また、BaP
は遺伝子障害性に関係する各種安全性生試験の陽性対照物質として国内外問わず広く用いられてお

り、以下に示す文献でも陽性を示す結果が極めて多くなっている（表5）。 
バクテリアを用いる変異原性試験のうちAmes法（プレート法及びプレインキュベーション法）で

の報告は特に多い。 
 
 

表 5 遺伝子障害性及び細胞機能調節に関する概要 

バクテリアを用いる試験 

Simmonら（1979）は、BaP含む101種類の化学物質の変異原性をAmes試験（復帰突然変異）で

調べた。S. typhimurium TA1535, TA1536, TA1537, TA1538, TA98及びTA100株で、アロクロール

1254（PCB）で誘導したSD系ラットの肝で調製した代謝活性化システム（S9mix）の存在下及び非

存在下で試験した結果、BaPの活性はS9mix添加系のTA1537で224 rev/5μg、TA1538で358 rev/5μg、
TA98で435 rev/5μg、TA100株で1141 rev/5μgを示すことなどを報告した。 

Kadenら（1979）は、8-アザグアニン耐性をマーカーとした前進突然変異試験で試験し、SD系ラッ

トの肝臓からのS9とS. typhimurium TM677株を用いてBaPの変異原性を確認した。なお、この報

告にはperylene, cyclopenta (cd)pyrene及びfluorantheneが等モル濃度のBaPよりも強い変異原性と

なったことも記されている。 
前進突然変異試験結果はSkopek and Thilly（1983）も報告している。S. typhimurium TM677株

で8-アザグアニン、5-フルオロウラシル及びゼチジンカルボン酸をマーカーとしてBaPを含む18種類

の物質を調べ、BaPでは8-アザグアニンを用いた場合の方が若干感度が高くなることなどを示した。 
Mamberら（1983）は、大腸菌WP2/WP100株によるrec-assayでBaPを含む46物質の遺伝子毒性

を調べ、S9mix添加条件下でBaPは陽性となったが2-acethylaminofluoreneでは陰性となることを報

告した。 
遺伝子毒性試験であるSOS chromotestでは、Mersch-Sundermann,ら（1992）がE.coli PQ37株

を用いて調べ、BaPの他6種のPAHが代謝活性化時に強い陽性を与えることや、それらはS. 
typhimurium TA97株を用いたAmes試験での変異原性の強さと類似していることなどを示した。 

 
ショウジョウバエ、宿主経由による試験 

BaP代謝酵素であるチトクロームP-450系を持っているショウジョウバエ（Drosophila 
melanogaster）を用いた体細胞突然変異と組換え試験で、Frolich and Wurgler（1990）は、ジエチ

ルニトロサミンに対する検出能の増進やBaP、benz[a]anthracene (BaA)及び7,12-dimethyl 
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benz[a]anthracene (DMBA)などが遺伝毒性を示すことなどを報告した。 
宿主経由法 (Host-Mediated Assay)ではSimmonら（1979）の報告があり、79種の発がん性物質や

非発がん性物質の変異原活性を、サルモネラ菌TA1530、TA1535、TA1538及び酵母菌（S. cerevisiae 
D3）を用いる宿主経由法（Host-Mediated Assay）試験で調べた結果、発がん性を示すPAHでもそ

の検出感度は低くBaPでは陰性を示したことや、サルモネラ菌では半数未満の被験物質に変異原性が

認められたに過ぎないが酵母菌では更に10％未満と検出能が低下したことを報告した。 
 
培養細胞などを用いる試験 

Skopek and Thilly（1988）は、BaPに曝露したヒト乳房上皮培養細胞のDAN酸化障害産物チミン

グリコール量をimmuno assayで測定した。その量がBaP-DNA付加体量と良好な相関があること、ま

たSODの存在下ではチミングリコール生成は阻害され細胞生存率が上昇すること、これらの酸化ダ

メージ総量では直接的なDNA付加体アダクト生成量を超えているのでBaPの毒性には間接的な活性酸

素の生成が重要な役割をしていることなどを報告している。 
Seemayer and Hornberg（1998）は、BaP又は空気浮遊粉じん抽出物をシリアンハムスターの腎臓

細胞に作用させ、その後SV-40（Strain Rh 911）を感染させ、4週間後、形質転換したコロニーの数を

調べた。その結果、BaP又は空気浮遊粉じんで処理した腎臓細胞では明らかに形質転換が起こり、強

い濃度依存関係が認められた。また、0.5 m3程度の空気に含まれる少量の空気浮遊粉じん試料でも形

質転換頻度の増加が認められたことから、人の呼吸量が一日12-14m3であることを考慮すると、SV-40
との相互作用により非常に少量の空気浮遊粉じんでも形質転換頻度に影響が出たことが注目されると

した。 
Amacher and Paillet（1982）は、BaPを含む8物質を、ハムスター肝細胞と共同培養したL5178Y/TK

マウスリンパ細胞を用いる変異原性試験に供し、これらの物質がトリフルオロチミジンの増加を与え

る変異原性を示すことを報告した。この試験では、培養したハムスター肝細胞がL5178/TK+/-細胞を用

いる細胞媒介試験において、PAHを含むいろいろな化学発がん物質を代謝活性化していることを示し

ている。 
Popescuら（1977）は、チャイニーズハムスターV79-4（肺線維芽細胞）を用いて、16種類の発がん

性物質及び非発がん性物質に対する姉妹染色体分体交換（SCE）誘導能及び染色体異常誘発能（構造

異常）を調べた。その結果、直接作用型発がん性物質はSCE誘導能の大幅な増加を示すこと、BaPを
含む発がん性PAHは代謝活性化をした場合にのみSCE誘導能を示すこと、非発がん性PAHについては

その増加は認められなかったこと、被験物質のうちのいくつかは染色体の構造異常誘発率の増加が認

められたが、SCE誘導能と染色体異常誘発率の間に相関は認められなかったことなどを報告した。 
Abeら（1983）は、5種類の細胞（ヒト肝がん細胞C-HC-4,C-HC-20,ラット腹水肝がん細胞AH66-B,

ラット食道がん細胞R1,及びチャイニーズハムスター細胞Don-6）の1,2-benz[a]anthracene (BaA)で誘

導されたAHH活性、及びそれらの細胞に対するBaP、7,12-dimethylbenz[a]anthracene (DMBA) 、
3-methylcholanthrene(MCA)のSCE誘導能を比較し、誘導をかけない状態のAHH活性は5種類の細胞

でさほど大差なかったが、BaAで誘導したAHH活性は3種類のげっ歯類細胞では殆ど変化が見られな

かったのに対し2種類のヒト肝がん細胞では酵素活性の劇的な上昇が認められたことを報告した。ま

た、BaP、DMBA及びMCAのSCE誘導能は、2種類のヒト肝がん細胞ではPAH濃度に依存して陰性対

照値の3～5倍まで増加するのに対して、3種類のげっ歯類細胞では2～3倍までしか増加しなかったこと

や、げっ歯類細胞ではヒト肝がん細胞よりも10～100倍のDMBA濃度を必要としたがBaPでは2.5倍、
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MCAでは1.8倍程度であったことも報告した。 
Binkovaら（1999）は、1993～1994の夏期及び冬期にチェコのボヘミア地方の汚染地域

（Teplice）とコントロール地域（Prachatice）とで大気浮遊粒子を採集し、直接バイオマーカー

分画手法を用いて評価した。即ち、子牛胸腺DNAを用いた32Pポストラベル法によるDNAアダ

クト試験、及び鶏卵を用いた胚毒性試験を実施した。2つの試験で、最も高い活性を与えたのは

中性画分であった。この中性画分のち主にPAHs及びそのメチル誘導体を含む芳香族画分は、場

所、季節共に最も高い活性を示した。S9代謝活性化条件でのDNAアダクト形成レベルと胚毒性

の間には、高い相関（r = 0.773, p < 0.001）が認められた。また、HPLCプロファイル及び芳

香族画分の測定量等から2つの地域の主な発生源が類似していること、PAHsは2つの地域の都

市大気浮遊粒子に含まれる遺伝毒性及び胚毒性の主な因子であることが示唆された。なお、各

地域のBaP濃度は7.42-0.7ng/m3であった。 
 
 

2.1.2 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6にまとめた。 
 

表 6  国際機関等の定量的リスク評価の概要 

U.S.EPA（1984）は、Mazumdarら（1975）が報告した非白人コークス炉労働者のデータから、

コールタールピッチ揮発物の累積曝露量（mg/m3-month）を初回曝露からの潜伏期間で調整し、米

国人口をもとに肺がんの過剰死亡率を求めた。そして、累積曝露量と過剰死亡率の関係に多段階モデ

ルを適用し、0、5、10、15年の潜伏期間を仮定して得られたリスクの95％信頼区間の上限値（それ

ぞれ3.14×10-4、4.45×10-4、8.22×10-4、12.6×10-4）を幾何平均し、肺がんのユニットリスクとして

6.17×10-4/(µg/m3)を算出した。 
WHO欧州地事務局（1987）は、ディーゼル排ガスやタバコの煙にはPAH以外の発がん物質が明ら

かに含まれるが、コークス炉や加熱ピッチからの放出物ではほとんどがPAHであることからBaPを
指標とした評価が可能であるとし、コークス炉放出物のベンゼン可溶成分に含まれるBaP濃度は

0.71％としたLindstedtら（1982）の報告をもとに、U.S.EPA（1984）が算出したコークス炉放出物

のユニットリスク（ 6.2×10-4/(µg/m3)）からBaPのユニットリスクを 8.7×10-5/(ng/m3) 又は

8.7×10-2/(µg/m3)と算出しており、2000年に改定された第2版（WHO欧州地事務局 2000）でもこの

値がユニットリスクとして採用されている。なお、Lindstedtら（1982）によれば、ベンゼン可溶成

分中のBaP濃度0.71％という値は最も古いスウェーデンの調査の中で測定された値とされている。 
WHO（2010）は室内空気質ガイドラインにおいて、WHO欧州地事務局（2000）を根拠知見とし

てPAHの代表物質としてBaPを指標としている。また、コークス炉労働者の疫学研究からユニット

リスクを8.7×10-5/(ng/m3)と設定している。 
UK Expert Panel on Air Quality Standards（1999）は、BaPの累積曝露量10～99 µg/m3･year

で肺がんリスクは約50％増加するとしたアルミニウム製造工場の知見（Armstrongら 1994）から、

40年の労働期間を仮定すると曝露濃度は0.25～2.5 µg/m3となるため、下限の0.25 µg/m3をLOAELと
し、遺伝子障害性のある発がん物質とした上でLOAELからNOAELへの補正（10）、生涯曝露への

補正（10）、発がん物質に対する感受性（10）を考慮した安全係数1,000で除した0.25 ng/m3を大気

質基準として勧告した。 



 - 211 - 

ECのWorking Group On Polycyclic Aromatic Hydrocarbons（2001）はPAHsの指標としてのBaP
に注目し、WHO欧州地事務局（1987, 2000）が算出したBaPのユニットリスク8.7×10-5/(ng/m3)から、

現実的に達成可能なBaP濃度を1 ng/m3未満と勧告した。これを受けてEU（2005）はBaPの目標値

（Target value）を1 ng/m3（PM10分画中の年平均値）とするEC指令（Directive 2004/107/EC）を

発行した。 
Armstrongら（1994）はカナダの大規模アルミニウム製造工場の調査から、BaPの累積曝露量Xと

相対リスクRRの関係をRR = 1＋0.0028Xと報告しており、独自に参考として平均相対リスクモデルを

用いてユニットリスクを試算すると8.6×10-5/(ng/m3)となり、WHOの値と同程度となった。また、最

新のArmstrongら（2009）の報告では100 µg/m3-yearにおけるRRは直線モデルで1.35（95％CI：1.22
～1.51）であったとされており、これから参考としてユニットリスクを算出すると1.1×10-4/(ng/m3)
となった。【カナダで男性の肺がんバックグラウンド9.6％。  Villeneuve P.J. and Mao Y. (1994): 
Lifetime probability of developing lung cancer, by smoking status, Canada. Can. J. Pub. Health 
85, 385-388.  EC（2001）のAnnexesでは、Swedish EPAからの引用として、Armstrongら（1994）
から連続曝露に補正して求めたユニットリスクを9×10-5/(ng/m3)としている。】 

カリフォルニア州EPA（CalEPA 1994, 2009）はThyssenら（1981）が報告したSyrian goldenハ
ムスターの実験結果（気道腫瘍発生率は0 mg/m3群で0/27、2.2 mg/m3群で0/27、9.5 mg/m3群で9/26、
45.6 mg/m3群で13/25）から、平均生存期間の短かった最高曝露群を除外して線形多段階モデルを適

用し、ユニットリスクを1.1×10-3/(µg/ｍ3)と算出した。 
カナダ環境省及び厚生省（1994）はThyssenら（1981）が報告したSyrian goldenハムスターの実

験結果に線形多段階モデルを適用し、気道の腫瘍発生率を5％増加させる濃度（TC05 ）として1.57 
mg/m3を算出している。なお、TC05 は95％信頼区間を考慮したものではない。 

US.EPA（2016）はThyssenら（1981）が報告したSyrian goldenハムスターの実験における各曝

露群の生涯の曝露濃度の加重平均、個々の動物の上気道、咽頭の腫瘍の発生データ及び生存データに、

time-to-tumorモデル（multistage-Weibullモデル）を適用し、PODとしてBMCL10 0.16 mg/m3を得

た。同値から直線外挿（0.1/BMCL10）によって算出されたユニットリスクは6×10-4/(μg/m3)である。 
なお、US.EPA（2016）はThyssenら（1981）の実験の曝露に関する問題点として、エアロゾル

のMMAD及びその幾何平均のSDが報告されていないこと、チャンバー内の気中濃度の週平均が、全

体平均の2～5倍変動していること（OECD（2009）では変動は<20％とされる）、食塩のエアロゾ

ルに刺激性があるかもしれないことや、炭素質の粒子に吸着したBaPとは異なる沈着の可能性がある

ことを指摘した。しかしながら、これらの問題点は、BaPの吸入曝露後に起きるロバストな腫瘍反応

を否定するものではないとしている。 
厚生労働省（2009）はWHOのユニットリスクの値から、過剰発がん生涯リスクレベルに対応する

濃度を算出した。WHOでは過剰発がん生涯ばく露が呼吸量20 m3/日、ばく露日数を365 日/年として

いるが、これを呼吸量10 m3/日、ばく露日数240 日/年、就業年数/生涯年数＝45/75とし、労働補正

した過剰発がん生涯リスクレベルに対応する濃度を5.5×10-6 mg/m3と算出している。 
 
環境中に多種類存在するPAH類の発がん性に関する毒性評価を行うために、BaPを基準として用い、

暫定的な各PAHの毒性等価係数（TEF）が以下に述べるような複数の研究者やU.S.EPA等の機

関によって提案されている。皮膚塗布、腹空内投与、皮下注射や肺内投与などの発がん試験結果など

が用いられ、2段階モデルによる最大見積量も各比較に用いられており、マウスの皮膚での発がん試
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験結果の相対強度やこれまでに提案された各PAHの相対強度などが示されている。初期にはChu 
and Chen（1984）、Clement Associates, Inc.（1986）及びU.S.EPA（1984）でなされてき

たが、幾つかのPAHについて検討されているだけであったため、Nisbet and LaGoy（1992）
以降の文献ではほぼ16種以上のPAHについてBaPの発がん性強度を基準（1.00）として他の

PAHのTEFを相対的に示している。これらの提案では、多数のPAHの発がん性評価に用いる

データが不足し試験法等が異なっているため、それぞれの提案ごとにTEF値は大きく異なって

いる。その後、主にマウスを用いた試験データが追加され、数値の変更が示されており、Larsen 
and Lasen（1998）は、21種のPAHにTEF値を与えている。一方、Ahレセプターを介した毒

性メカニズムを加えた評価が必要との考え方も提案されてきている（Tillら  1999；橋本ら 
2004）。BaPなどのPAHはp53発がん抑制遺伝子などにDNA 付加体を介してDNA変異を起こ

し、これが主な発がんのメカニズムと考えられている（Khaliliら 2000）。p53変異を介さな

いDNA合成阻害に基づくメカニズム（Vaziri and Faller 1997；Guoら 2000）やBaPのエポ

キサイド体への代謝酵素であるチトクローム系酵素類や細胞増殖・分化などへの影響に関する

知見も増えているため、これらの発がん性影響レベルを十分に考慮したうえで各TEFの妥当性

に関する検討が更に必要であろう。 
また、Petryら（1996）は、スイスのチューリッヒ近くの市街地と5つの作業場でハイボリウムエア

サンプラーと個人サンプラーで捕集された環境空気中の17種PAHを分析し、各PAHの毒性等価濃度

の合計値に占めるBaPの割合を調べた結果、作業環境では27～67%、市街地では60%及び53%となり、

他のPAHに比べてTEFに対する寄与が高く、BaPが空気中PAH混合物の代表物質として重要である

とした。また、Lutheら（1996）は、カナダの製紙工場のHog fuel boiler排ガスをインピンジャーと

吸着樹脂で採取したPAHをGC/MSで分析した。その結果から、排ガス中の総PAH濃度は0.65～
151μg/m3となり、一日の発生量がTEQで1000mgを超えた工場ではBaPの寄与率が40%を超えている

こと、BaPが検出されている場合ではほぼ50%以上の寄与率となること、また、BaPとTEQ間では良

い相関（r2=0.97）が認められたのに対し、総PAHとTEQ間ではあまり良い相関（r2=0.58）が認めら

れなかったことなどを報告している。 
 

2.2 発がん性以外の有害性 

2.2.1 定性評価 

2.2.1.1 急性毒性 

ヒトの急性毒性症状については知見が得られなかったが、動物実験ではBaPの急性毒性は弱く 、

MS/Aeマウス及びCD-1マウスでは1,600 mg/kgの経口投与でも死亡がみられていないが、Fischer 344
ラットの経口投与では25 mg/kg以上で自発活動量や神経運動機能の低下 、100 mg/kg以上で肝臓相対

重量や平均赤血球ヘモグロビン濃度の増加、白血球の減少 などが報告されている。 
下記は実験動物の致死量の概要である。 

 

動物種 経路 致死量、中毒量等 
マウス 経口 LD50 > 1,600 mg/kg 
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ラット 経口 TDLo 100 mg/kg 
ラット 経口 TDLo 25 mg/kg 

ラット 経気道 TDLo 12 mg/kg 
 

2.2.1.2 慢性毒性 

慢性毒性に関する主要な知見を表 7に示した。 
 

表 7 慢性毒性に関する概要 

ヒトに関するデータ 

Guptaら（1993）はインドのゴム製造工場の労働者667人を対象とした調査を1989～1990年に実

施した。その結果、混合工程に148人、加硫工程に441人、梱包・積込工程に78人が従事しており、

平均年齢は24～28歳、平均雇用期間2.1～2.6年で、それぞれ平均で155.4、147.4、77.3 mg/m3の浮

遊粒子状物質（SPM）に曝露されており、SPMの粒径で区分した時の最高濃度は加硫工程の粒径0.5 
µm未満の分画にみられ、SPMで66.0 µg/m3、BaPで10.9 ng/m3であり、SPMの粒径が大きくなると

BaP濃度は減少する傾向にあった。労働者の肺機能検査成績（努力肺活量、1秒量、1秒率）を雇用年

数で整理するといずれの工程でも雇用年数の増加による低下傾向がみられ、努力肺活量及び1秒量と

SPM、BaPの濃度との間には負の相関関係がみられ、SPMでは有意であった。梱包・積込工程の労

働者では呼吸障害や胸部痛、加硫工程ではさらに血性吐物、咳、血性痰、混合工程ではこの他に胸部

刺激、咽喉刺激の訴えがみられ、胸部X線像の異常（斑状陰影、気管支血管影の増強、胸水）は加硫

工程の16％、混合工程の9％、梱包・積込工程の4％の労働者にみられた。【CalEPAの飲料水基準の

設定文書では、吸入のLOAELの例として、本知見から0.0001 mg/m3（＝100 ng/m3）とされていた

が、分画後の最高濃度でさえ10.9 ng/m3であるため、LOAELを設定できるような知見でないと判断

した。】 
Szczeklikら（1994）はポーランドの製鉄所で働くコークス炉の男性労働者199人、冷間圧延機の

男性労働者75人について液性免疫を評価した。コークス炉及び冷間圧延機の労働者では平均年齢は

40、48歳、雇用年数は14、19年、喫煙率は71、79％であり、類似した集団であった。また、個人曝

露モニタリング（54人）と定点モニタリングの結果は良く一致し、コークス炉労働者はBaPを含む高

濃度のPAHsに曝露されており、BaPの曝露は炉上部の労働者で15～49 µg/m3、作業台や炉周辺の労

働者で0.2～8 µg/m3であったが、冷間圧延機労働者のBaP曝露濃度は3～5桁低く、0.001～0.02 µg/m3

であった。これら労働者の血清免疫グロブリン（IgG、IgA、IgM、IgE）を測定し、冷間圧延機労働

者の結果と比較すると、コークス炉労働者のIgGとIgAは有意に低く、IgMも低下傾向にあったが、

IgEは逆に増加傾向にあった。このような他の免疫グロブリンと相反するIgEの変化は虚血性障害の

後にみられたとした報告があった。なお、コークス炉労働者ではSO2（3.5～7.9 mg/m3）、CO（3
～19.5 mg/m3）の曝露も高かったことから、これらの曝露がPAHの影響を増強したものと考えられ

た。 
Winker ら（1997）はオーストラリアの新旧二つのコークス炉で働く男性労働者各 12 人、非曝露の

対照 30 人について、液性免疫を評価した。その結果、BaP の平均濃度は新コークス炉で 0.65 µg/m3、

旧コークス炉で 5.4 µg/m3であり、旧コークス炉の労働者で IgM、B 細胞増殖反応、新コークス炉の

労働者で B 細胞増殖反応が有意に低く、軽度の免疫抑制影響がみられた。 

Stepniewskiら（1996）はポーランドのコークス工場の男性労働者222人（平均年齢40歳、平均雇
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用年数15年）、冷間圧延機工場の男性労働者87人（平均年齢49歳、平均雇用年数18年）の血液検査結

果をもとに胎児性ヘモグロビン（HbF）濃度の検討を行った。その結果、タール、BaP、COの気中濃

度はコークス工場で0.15～68.8 mg/m3、0.9～388.9 µg/m3、3.0～19.5 mg/m3、冷間圧延機工場では

0.00～0.92 mg/m3、0.001～0.022 µg/m3であり、HbFの平均濃度は冷間圧延機労働者でわずかだが有

意に高かった。両群の年齢、雇用年数には有意な差があったものの、それらとHbF濃度には関連はみ

られなかったが、HbF濃度分布は両群で大きく異なっていた。このため、健康な男性労働者でのHbF
の95パーセンタイル値である0.57％を超える労働者についてみると、コークス炉労働者では19.4％
（43/222人）であったのに対し、冷間圧延機労働者では2.3％（2/87人）であった。なお、その他の血

液学的、生化学的検査項目には両群で差はなかった。 
Gibbsら（2007a）はカナダ・ケベック州でアルミニウム還元を行う3工場で1951年1月1日以前に

雇用されていた男性労働者5,977人について調査した結果、1950～1999年にA工場で5,285人中の

3,979人、C工場で163人中の132人、1951～1999年にB工場で529人中の366人が死亡しており、そ

のうち、4,414人の死因データが得られた。これら3工場のデータを統合し、同州の男性人口からSMR
を求めると、初老期の認知症を含むアルツハイマー病のSMRはBaPの累積曝露量が80～160 
µg/m3-yearの群で283.3（95％CI：113.9～583.7）、160～320 µg/m3-yearの群で284.5（95％CI：
136.4～523.1）と有意に高かったが、320 µg/m3-year以上の群では死亡数が0であり、傾向検定結果

も有意ではなかった。脳血管疾患のSMRも80～160 µg/m3-yearの群で153.7（95％CI：111.2～
207.0）、320 µg/m3-year以上の群で279.0（95％CI：133.8～513.1）と有意に高かったが、160～320 
µg/m3-yearの群では91.1（95％CI：61.9～129.3）と有意ではなく、傾向検定結果も有意ではなかっ

た。慢性閉塞性肺疾患のSMRは160～320 µg/m3-yearの群で210.3（95％CI：161.6～269.1）と有意

に高く、傾向検定結果も有意であった。 
Gibbsら（2007b）はカナダ・ケベック州でアルミニウム還元を行う3工場で1950年1月1日以降に1

年以上雇用されたA工場の労働者7,285人（男性6,697人）、C工場の労働者1,421人（男性1,379人）、

1951年1月1日以降に1年以上雇用されたB工場の労働者1,138人（男性1,082人）について調査した結

果、1999年末までにA工場で629人、B工場で66人、C工場で305人が死亡しており、そのうち、976
人の死因データが得られた。これら3工場のデータを統合し、Gibbsら（2007a）と同じBaP累積曝露

量の区分ごとに同州の人口からSMRを求めたところ、有意なSMRの増加を示す死因はなかったが、

初老期の認知症を含むアルツハイマー病では傾向検定結果が有意（p＝0.02）であった。 
Friesenら（2010）はカナダのブリティッシュコロンビア州のアルミニウム精錬所又はその火力発

電所で1954～1997年の間に3年以上従事した男性労働者6,423人、女性労働者603人について、非腫

瘍性の慢性疾患による死亡状況を調べた。その結果、年齢、性、時期で調整し、同州の人口から求め

たSMRはいずれの慢性疾患も有意な増加はなく、全死亡も男性で0.87（95％CI：0.82～0.92）、女

性で0.85（95％CI：0.63～1.11）であった。しかし、BaPの累積曝露量から男性労働者を5群に分け、

喫煙、雇用時期、精錬所作業の有無、初雇用からの年数で調整して非曝露群に対するハザード比を求

めると、最高曝露（66.7 µg/m3以上）群で虚血性心疾患死亡のハザード比は1.62（95％CI：1.06～
2.46）と有意に高く、急性心筋梗塞による死亡にも増加傾向がみられたが、これには有意差はなかっ

た。 
 

動物実験データ 
吸入実験 
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Wolffら（1989）はFischer 344ラット雌雄（40匹/群/性）に0、7.7 mg/m3のBaPを4週間（2時間/
日、5日/週）吸入させたが、鼻腔、肺、腎臓で曝露に関連した病変はみられなかった。 
Thyssenら（1980a）はSyrian goldenハムスター雄（10匹/群）にBaPのエアロゾル（0.01％食塩溶

液、粒径0.2～1.5 µm）を0、9.8、44.8 mg/m3の濃度で9.8 mg/m3群には16週間、44.8 mg/m3群には

10週間吸入（4.5時間/日、5日/間）させ、生涯にわたって観察した。その結果、44.8 mg/m3群では軽

度の体重増加の抑制がみられ、9.8 mg/m3以上の群の喉頭や気管の上皮で過形成や化生、気管で線毛

の消失などがやや多い傾向にあったが、主要臓器の組織に有意な影響はなかった。 
Thyssenら（1980b, 1981）はSyrian goldenハムスター雄（25～27匹/群）にBaPのエアロゾル（0.01％

食塩溶液、粒径0.2～0.5 µm）を0、2.2、9.5、46.5 mg/m3の濃度で鼻部に曝露して吸入（4.5時間/日
で10週間、その後は3時間/日で生涯曝露）させた。その結果、46.5 mg/m3群で60週週以降から体重減

少と生存率の低下を認めたが、行動や一般状態に差はなかった。なお、9.5 mg/m3以上の群で曝露濃

度に依存した腫瘍の発生率増がみられたが、非腫瘍性病変に関する報告はなかった。 
 

 
経口投与実験 

Robinsonら（1975）はアリール炭化水素水酸化酵素（AHH）の誘導能を有する遺伝子型（応答型

とする）のマウス3系統（B6、C3H/HeN、BALB/cAnN）、誘導能を欠損した遺伝子型（非応答型

とする）のマウス2系統（D2、AKR/N）、B6D2F1×D2の戻し交配による応答型及び非応答型の各マ

ウス（30匹/1群）に120 mg/kg/dayのBaPを180日間混餌投与した。その結果、死亡数は対照群の応

答型（B6）で1匹、非応答型（D2）で3匹であり、120 mg/kg/day群の応答型で1～3匹、戻し交配の

応答型で6匹であったが、120 mg/kg/day群の非応答型では全数（20日以内にほぼ全数）が死亡し、

毒性発現には代謝能の違いによる大きな差がみられた。なお、非応答型のマウスでは体重は一貫して

減少し、死亡の数日前からは状態の悪化がみられており、早期死亡の原因は骨髄抑制及び汎血球減少

症と考えられた。 
Unoら（2004）はC57BL/6JマウスのCYP1A1欠損型（Cyp1a1-/-）及び野生型（Cyp1a1+/+）の雌

雄（3匹/群/性）に0、1.25、12.5、125 mg/kg/dayのBaPを30日間経口投与した。その結果、Cyp1a1-/-

マウスの125 mg/kg/day群では23日から死亡が始まり、30日までに全数死亡したが、野生型マウスの

125 mg/kg/day群では死亡はなく、一般状態等への影響もなかった。Cyp1a1-/-マウスでは投与18日に

病的徴候がみられたことから、18日間投与の結果で比較すると、野生型マウスでは125 mg/kg/day
群で脾臓及び胸腺の重量が有意に減少したのみであったが、Cyp1a1-/-マウスでは1.25 mg/kg/day以
上の群で体重増加の有意な抑制、12.5 mg/kg/day以上の群で脾臓及び胸腺重量の有意な減少がみら

れ、125 mg/kg/day群の脾臓及び胸腺重量は対照群の1/7～1/10しかなく、体重は減少した。また、

125 mg/kg/day群の野生型マウスではGOT、総ヘモグロビン量、ヘマトクリット値の増加、メトヘモ

グロビンの減少に有意差があったが、Cyp1a1-/-マウスではGOT及びGPTは著明に上昇し、メトヘモ

グロビン、好中球、骨髄系細胞【myeloid lineであり、前骨髄球、骨髄球、前巨核球、巨核球、好中

球、好酸球など】、核過分葉【nuclear hypersegmentation】の増加、総ヘモグロビン量、ヘマトク

リット値、総リンパ球、赤血球に対する白血球比【white cell-to-red cell ratio】の減少に有意差がみ

られ、Cyp1a1-/-マウスが死亡した原因は免疫毒性によるものと思われた。 
なお、Cyp1a1-/-マウス及び野生型マウス（3匹/群/性）に125 mg/kg/dayのBaPを反復腹腔内投与し

た結果、両群とも14日に死亡が始まり、Cyp1a1-/-マウスは24日、野生型マウスは25日に全数が死亡
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し、生存率の経時変化に有意差はなかった。125 mg/kg/dayの経口投与では野生型マウスは30日間投

与でも死亡しなかったことから、BaPの腸管クリアランスアは経口投与時のBaP致死性に対する

CYP1A1を介在した防御において非常に重要であることが示唆された。 
【125 mg/kg/dayの腹腔内投与とあり、図にはDays on BaPとあったので、反復投与と判断した。】 

Unoら（2006）はCYP1A1やCYP1A2、CYP1B1の欠損型のCyp1a1-/-、Cyp1a2-/-、Cyp1b1-/-、

Cyp1a1/1b1-/-、Cyp1a2/1b1-/-の各マウス及び野生型のCyp1+/+マウスに125 mg/kg/dayのBaPを経口

投与して遺伝子多型による影響を検討した。その結果、Cyp1a1-/-マウスで著明な体重減少を認め、

Cyp1a1/1b1-/-マウスでも体重減少がみられたが、Cyp1a2-/-マウス及びCyp1a2/1b1-/-マウスでは野生

型マウスに比べて体重は有意に増加した。また、野生型マウスに比べてCyp1a1-/-マウス及び

Cyp1a1/1b1-/-マウスの脾臓、胸腺重量は有意に減少し、肝臓重量は有意に増加したが、Cyp1a2/1b1-/-

マウスでは脾臓及び胸腺重量、Cyp1a2-/-マウスでは胸腺重量が有意に増加した。さらにCyp1a1-/-マ

ウスでは、骨髄の細胞充実性は有意に低く、末梢血のリンパ球は有意に減少し、好中球は有意に増加

した。BaP-DNA付加体レベルはCyp1a1-/-マウスの小腸、脾臓で著明に高く、骨髄でも有意に高かっ

たが、Cyp1a2-/-マウス及びCyp1b1-/-では小腸のみで有意に高く、Cyp1a1/1b1-/-マウスの小腸では有

意に低かった。なお、12.5 mg/kg/dayの18日間経口投与ではCyp1a1-/-マウス及びCyp1a1/1b1-/-マウ

スのBaP-DNA付加体レベルは脾臓、肝臓、骨髄で有意に高かった。 
Knucklesら（2001）はFischer 344ラット雌雄（40匹/群/性）に0、5、50、100 mg/kg/dayのBaP

を90日間混餌投与した。その結果、100 mg/kg/day群の雄で摂餌量の有意な減少と体重増加の有意な

抑制を認めたが、100 mg/kg/day群の雌では体重増加の抑制は4～6％とわずかであった。また、100 
mg/kg/day群の雄で肝臓相対重量の有意な増加を認めたが、雌の肝臓相対重量に有意な変化はなく、

他の組織の重量にも有意な差はなかった。50 mg/kg/day以上の群の雄及び100 mg/kg/day群の雌で赤

血球数、ヘマトクリット値、50 mg/kg/day以上の群の雌及び100 mg/kg/day群の雄でヘモグロビン濃

度は有意に低く、血中尿素窒素は100 mg/kg/day群の雄でのみ有意に高かった。尿細管円柱を主体と

した腎臓の異常は雄の対照群で約10％、5 mg/kg/day群で約40％、50 mg/kg/day群で約80％、100 
mg/kg/day群で約100％にみられ、雌では50 mg/kg/day以上の群で各10％であったが、有意であった。

これらの結果から、BaPの亜慢性毒性は相対的に低く、雌よりも雄に強く影響を及ぼすことが示され

た。 
De Jongら（1999）はWistarラット雄（8匹/群）に0、3、10、30、90 mg/kg/dayのBaPを5週間（5

日/週）強制経口投与した。その結果、10 mg/kg/day以上の群で胸腺重量、赤血球数、ヘモグロビン

濃度、ヘマトクリット値、脾臓B細胞百分率の有意な減少を認めた。また、30 mg/kg/day以上の群で

胸腺萎縮、腎臓重量の減少、前胃基底細胞の過形成、90 mg/kg/day群で体重増加の抑制、肝臓の重

量増加、リンパ節（下顎、腸間膜、腋窩）の重量減少、白血球数、骨髄細胞、脾臓ナチュラルキラー

細胞の減少、肝細胞増殖などの有意な影響がみられた。 
Kroeseら（2001）はWistarラット雌雄（10匹/群/性）に0、1.5、5、15、50 mg/kg/dayのBaPを5

週間（5日/週）強制経口投与した。その結果、一般状態や行動、体重に影響はなかったが、15 mg/kg/day
群の雄及び50 mg/kg/day群の雌で胸腺重量の有意な減少、50 mg/kg/day群の雌雄で肝臓重量の有意

な増加を認め、血液中のクレアチン濃度は雄の1.5 mg/kg/day以上の群でわずかだが、有意に高かっ

た。組織検査では、15 mg/kg/day以上の群の雌の前胃で上皮の基底層に小さい増殖性変化がみられ、

軽微ではあったが、有意差のある変化であった。 
Kroeseら（2001）はWistarラット雌雄（10匹/群/性）に0、3、10、30 mg/kg/dayのBaPを90日間
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