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[１]  アクリルアミド 

１．物質に関する基本的事項 

  本物質に関する基本的事項については「化学物質の環境リスク評価 第 1 巻（環境省環境保健

部環境リスク評価室）平成 14 年 3 月」を参照のこと。 

２．暴露評価 

環境リスクの初期評価のため、わが国の一般的な国民の健康や、水生生物の生存・生育

を確保する観点から、実測データをもとに基本的には特定の排出源の影響を受けていない

一般環境等からの暴露を評価することとし、安全側に立った評価の観点からその大部分が

カバーされる高濃度側のデータによって暴露量の評価を行った。原則として統計的検定の

実施を含めデータの信頼性を確認した上で最大濃度を評価に用いている。 
 

（1） 環境中分布の予測 

本物質の環境中の分布について、各環境媒体間への移行量の比率を EUSES モデルを用い

て算出した結果を表 2.1 に示す。なお、モデル計算においては、面積 2,400 km2、人口約 800

万人のモデル地域を設定して予測を行った 1, 2)。 
 

表 2.1 各媒体間の分布予測結果 

 分布量(％) 

 大   気 

 水   質   

 土   壌 

 底   質 

      43.6 

       9.7 

      46.5 

       0.2 
 

（2） 各媒体中の存在量の概要 

本物質の環境中等の濃度について情報の整理を行った。各媒体ごとにデータの信頼性が

確認された調査例のうち、より広範囲の地域で調査が実施されたものを抽出した結果を表

2.2 に示す。 
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表 2.2 各媒体中の存在状況 

媒体 
幾何 

平均値 

算術 

平均値 

最小値 最大値 検出 

下限値

検出率 調査 

地域 

測定年 文献

 

一般環境大気                 µg/m3 

 

地下水                          µg/L 

 

公共用水域・淡水             µg/L 

 

公共用水域・海水             µg/L 

 

底質(公共用水域・淡水)         µg/g 

 

底質(公共用水域・海水)         µg/g 

 

 

< 0.02 

 

< 0.02 

 

< 0.02 

 

< 0.02 

 

< 0.0005 

 

< 0.0005 

 

< 0.02 

 

< 0.02 

 

< 0.02 

 

< 0.02 

 

< 0.0005

 

< 0.0005 

 

 

 

 

 

< 0.02 

 

< 0.02 

 

< 0.0005

 

< 0.0005 

 

 

 

 

 

0.05 

 

0.03 

 

0.0029

 

0.0022 

 

0.02 

 

0.02 

 

0.02 

 

0.02 

 

0.0005

 

0.0005 

 

0/10 

 

0/15 

 

5/65 

 

2/11 

 

3/23 

 

3/25 

 

全国 

 

全国 

 

全国 

 

全国 

 

全国 

 

全国 

 

2001

 

2000

 

2000

 

2000

 

1991

 

1991 

 

2

 

3

 

3

 

3

 

4

 

4

注：1）米国のｱｸﾘﾙｱﾐﾄﾞ､ﾎﾟﾘｱｸﾘﾙｱﾐﾄﾞ製造工場周辺大気では 0.2 µg/m3未満の報告がある(1978)5)｡ 

2）米国では飲料水のデータとして、0.03 µg/L の報告がある(米国ではアクリルアミドポリマー凝集剤

を浄水処理に利用)6)｡ 

3）ｲｷﾞﾘｽの炭坑選鉱池の処理水では 0.74 µg/L(1974)､製紙工場処理排水では 1.4 μg/L(1974,1980)の報

告がある 5)｡  

4）ポテトチップ中濃度として最大 3.544 µg/g の報告がある 6)。 

 

（3） 人に対する暴露の推定（一日暴露量の予測最大量） 

一般環境大気及び地下水の実測値を用いて、人に対する暴露の推定を行った（表 2.3）。

化学物質の人による一日暴露量の算出に際しては、人の１日の呼吸量及び飲水量をそれぞ

れ 15 m3 及び 2 L と仮定し、体重を 50 kg と仮定している。なお、食物の分析値が得られな

かったが、水溶解度が高くオクタノール－水分配係数が小さいこと、公共用水域淡水中の

検出濃度が低濃度であったこと等により、環境に由来する食物からの暴露量は他の媒体と

比べて小さいと判断された。 
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表 2.3 各媒体中濃度と一日暴露量 

 媒 体 濃   度 一 日 暴 露 量 

 

 

 
平 

 

 

 

 
均 

 

 
 

大 気 

 一般環境大気 

 室内空気 

 
水 質 

 飲料水 

 地下水 

 公共用水域・淡水 

 
食 物 

 
土 壌 

 
0.02 µg/m3 未満(2001) 

データは得られなかった 

 

 
データは得られなかった   

0.02 µg/L 未満  (2000) 

0.02 µg/L 未満  (2000) 

 
環境中から食物への移行は小

さいと判断される。 

データは得られなかった 

 
0.006 µg/kg/day 未満 

データは得られなかった 

 

 
データは得られなかった 

0.0008 µg/kg/day 未満 

0.0008 µg/kg/day 未満 

 
環境中から食物への移行は小

さいと判断される。 

データは得られなかった 

 

 

 
最 

 
大 

 
値 

 
等 

 

大 気 

 一般環境大気 

 室内空気 

 
水 質 

飲料水 

 地下水 

 公共用水域・淡水 

 
食 物 

 
土 壌 

 
0.02 µg/m3未満(2001) 

データは得られなかった 

 

 
データは得られなかった 

0.02 µg/L 未満  (2000) 

0.05 µg/L 程度  (2000) 

 
環境中から食物への移行は小

さいと判断される。 

データは得られなかった 

 
0.006 µg/kg/day 未満 

データは得られなかった 

 

 
データは得られなかった 

0.0008 µg/kg/day 未満 

0.002 µg/kg/day 程度 

 
環境中から食物への移行は小

さいと判断される。 

データは得られなかった 

 

 

人の一日暴露量の集計結果を表 2.4 に示す。吸入暴露の一日暴露量の予測最大量は、一

般環境大気の濃度に終日暴露されるという前提で 0.006 µg/kg/day 未満（濃度としては 0.02 

µg/m3 未満）であった。 

経口暴露についは、地下水にデータが限られており、環境中の分布割合が比較的高いと

予測されている土壌のデータが得られなかったため、評価することはできなかった。 
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表 2.4 人の一日暴露量 

平   均 予 測 最 大 量   

暴露量(µg/kg/day) 暴露量(µg/kg/day) 

一般環境大気      0.006       0.006 
大気 

室内空気   

飲料水   

地下水      0.0008       0.0008 水質 

公共用水域・淡水     (0.0008)      (0.002) 

食物   

土壌   

経口暴露量合計   

総暴露量   

注：1）アンダーラインは不検出データによる暴露量を示す。 

2）（ ）内の数字は総暴露量等の算出に用いていない。 
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３．健康リスクの初期評価（発がん性） 

健康リスク初期評価の一環として、ヒトに対する化学物質の発がん性の影響についてのリス

ク評価を行った。 

（1） 体内動態及び代謝などの知見 

 ヒトでの知見はほとんどないが、実験動物（ラット、マウス、ウサギ、イヌ、ブタ）

に経口投与した場合、そのほとんどが速やかに吸収され、全身に分布する1, 2, 3, 4)。また、

経皮からも良く吸収されるが、吸入暴露後の吸収については不明である。 

 ラットへの経口投与後、本物質は速やかに吸収され、その分布の割合は組織の相対容

積に比例し、筋肉（48 %）、皮膚(15 %)、血液（12 %）、肝臓(7 %)で高く、脳、脊髄、

坐骨神経では1%未満と低かった2)。また、投与量の53～56 %が24時間以内に、65～85 %

が7日以内に排泄され、その90 %以上が尿に排泄され、糞中への排泄は7日後で約6 %であ

った2)。この他に、イヌでは経口投与量の5 %1)が、ラットでは静脈注射による投与量の

6 %5)が二酸化炭素として呼気中に排出された。 

 マウス6)、ラット、ウサギ、イヌ及び、ブタ3, 4)で本物質の胎盤通過性が認められてお

り、マウスでは経口投与の24時間後に胎児で分布がみられ、胎児の皮膚で高い蓄積を示

した6)。 

 ラットでは、本物質はグルタチオンとの直接抱合、あるいはグルタチオンS－トランス

フェラーゼ（GST）によりメルカプツール酸に代謝され7）、尿中に排泄される2, 8)。また、

一部はチトクロムP-450によってエポキシドのグリシドアミドへ代謝され9)、さらに加水

分解されてグリシドアミド、あるいはGSTによりメルカプツール酸に代謝され、尿中に

排泄される10)。なお、グリシドアミドへの代謝には用量依存性が認められており11, 12)、

低用量ではグリシドアミド由来の代謝物の割合が増加する11)。 

本物質はヘモグロビン及び生体内のタンパク質と結合し1, 13)、代謝物であるグリシドア

ミドはタンパク質及びDNAと共有結合する13)。 

（2） 発がん性の知見 

① 遺伝子傷害性に関する知見 

in vitro試験系では、エームス試験で遺伝子突然変異性を認めなかった14)。ヒトのリン

パ球を含む哺乳動物の培養細胞では、姉妹染色分体交換と染色体異常の誘発について一

貫した証拠を認めた15)。また、哺乳動物の培養細胞で有糸分裂の阻害及び細胞形質転換

を、マウスのリンパ腫細胞で遺伝子突然変異を誘発した15)。トランスジェニックマウス

を用いる試験では、突然変異体の頻度が3倍及び6倍に増加したと報告されたが、この試

験方法は開発中なので試験結果は不明確と考えられた15)。ラット肝細胞の初代培養細胞

を用いた不定期DNA合成試験及び、チャイニーズハムスターのV79H3細胞を用いた遺伝

子突然変異試験では陰性の結果であった15)。 

in vivo試験系では、本物質を腹腔内投与したマウスの精原細胞で染色体の構造異常及

び数的異常（倍数性と異数性）を、骨髄細胞で染色体の数的異常（倍数性と異数性）を
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誘発した16)。この他、染色体異常に関してはマウスとラットの優性致死試験で陽性の結

果を認めた15)。マウス骨髄細胞では複数の実験で小核が誘発され、また減数分裂時に本

物質に暴露したマウスの脾臓細胞及び精子細胞で、小核が誘発された17)。マウススポッ

ト試験では、遺伝子突然変異の他、染色体構造異常、染色体欠失、体細胞組換えによっ

てスポットが生じたと考えられた17)。マウスの特定座位試験においても陽性の結果を認

めた15)。ショウジョウバエでは、体細胞突然変異と伴性劣性致死突然変異を誘発した15)。

この他、マウスの生殖細胞系でアルカリ易溶出部位及び、一本鎖DNA切断を認めた15)。

また、マウスの生殖細胞で、本物質とプロタミンとの共有結合を認め15）、この結合と優

性致死突然変異との関連性が指摘された18)。 

② 動物実験に関する知見 

Fischer 344ラット雌雄各90匹を１群とし、0、0.01、0.1、0.5、2 mg/kg/day を飲水に添

加して2年間投与した結果、雄では0.5 mg/kg/day 以上の群で睾丸白膜の中皮腫、2 

mg/kg/day 群で甲状腺の濾胞細胞腺腫及び副腎髄質褐色細胞腫、雌では2 mg/kg/day 群で

乳腺の腫瘍、中枢神経系の神経膠腫、甲状腺濾胞細胞の腺腫及び腺がん、口腔の扁平上

皮乳頭腫、子宮の腺がん、陰核腺の腺腫について発生数の有意な増加を認めた19)。 

Fischer 344ラットの雄735匹、雌410匹を1群とし、雄に0、0.1、0.5、2.0 mg/kg/day を、

雌に0、1.0、3.0 mg/kg/dayを飲水に添加して2年間投与した結果、雄では2.0 mg/kg/day群

で睾丸鞘膜の中皮腫、雌では1.0 mg/kg/day 以上の群で乳腺の腺がん及び線維腺腫につい

て用量に依存した発生数の増加を認めた。また、雄の2 mg/kg/day群及び雌の1.0 mg/kg/day 

以上の群で甲状腺濾胞細胞の腺腫及び腺がんの発生数の有意な増加を認めた20)。 

A/Jマウス雌雄各40匹を１群とし、0、6.25、12.5、25.0 mg/kg/dayを8週間（3回/週）強

制経口投与し、暴露開始時から７ヶ月後に屠殺した結果、肺腺腫を発生した個体数及び、

１匹あたりの肺腺腫数について用量に依存した増加を認めた21)。 

③ ヒトに関する知見 

米国において、1955～1979年に本物質のポリマー生産に従事した労働者371人（うち、

6人が女性）を対象としたコホート調査の結果、がんによる死亡は11人（SMR 139；95%

信頼区間 70～249）であり、期待値よりもわずかに多かった。主ながんは、消化器系（死

亡数 4人）、呼吸器系（死亡数 4人）であるが、有機染料の暴露を受けたことのある労働

者を除いた場合、呼吸器系のがんでは過剰発生はみられず、消化器系のがんでは期待値

1.6人に対して2人の死亡であった。作業環境濃度（8時間荷重平均濃度）は1957年以前で

0.1～1.0 mg/m3、1957～1970年で0.1～0.6 mg/m3、1970年以降は0.1 mg/m3未満であった22)。

なお、この研究については、標本サイズが小さく、暴露期間や潜伏期間も不十分である

との指摘がなされている15)。 

米国の3工場及びオランダの1工場で、1925～1976年に本物質の暴露を受けた可能性の

ある男性労働者のうち、暴露状況で補正した年間平均暴露濃度が0.001 mg/m3を超えた

2,293人の死因について調査した結果、全ての死因による死亡率は低かったものの（SMR 

81；民族及び工場間の違いを間接法で標準化した推定値）、膵臓がん（死亡数 8人；SMR 

203；95%信頼区間 87～400）及びホジキン病（死亡数 5人；SMR 129；95%信頼区間 42
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～300）については、わずかではあるが死亡率が上昇した23)。しかしながら、膵臓がんの

相対リスクは用量に依存した上昇を示さなかった15)。また、工場ごとの解析では、主要

な死因について顕著な過剰死亡を認めなかった23)。 

（3） 主要な機関による発がん性の評価 

  本物質の発がん性に関しては、主要な機関で表1に示すように評価されている。 

 

表 1  主要な機関による対象物質の発がん性評価一覧 
機関 分   類 

IARC  2A ヒトに対しておそらく発がん性を示す物質 
EU 2 ヒトに対して発がん性を示すとみなすべき物質 
米国 EPA B2 ヒトでは証拠が不十分もしくは証拠がないが、動物で

発がん性の十分な証拠があり、ヒトに対しておそらく

発がん性を示す物質 
ACGIH  A3 動物に発がん性を示す物質 
米国 NTP R 合理的に発がん性があることが懸念される物質 
日本産業衛生学会 第 2 群 A ヒトに対しておそらく発がん性があると考えられ、証

拠が比較的に十分でない物質 
DFG 2 ヒトに対して発がん性をもつと考えられる物質 

 

（4） 発がん性のリスクの定量的評価 

① 閾値ありの前提による評価 

本物質の発がん性に関する閾値の知見は得られなかった。 

② 閾値なしの前提による評価 

経口暴露について、WHO/GDWQ 24)は、Fischer 344ラットの実験結果19)より、雌の乳腺

の腫瘍、甲状腺濾胞細胞の腺腫及び腺がん、子宮の腺がんの発生数と経口暴露量との関

係に線形化多段階モデルを適用し、生涯の過剰発生率10-5に対応する濃度を0.5 µg/Lと算

出した。同値を、ヒトの飲水量を2 L/day、平均体重を50 kgとしてスロープファクターに

換算すると、5.0×10-1(mg/kg/day)-1となる。 

また、米国 EPA 25)は、Fischer 344 ラットの実験結果 19)より、雌の中枢神経系の神経膠

腫、乳腺の腫瘍、甲状腺濾胞細胞の腺腫及び腺がん、子宮の腺がん及び、口腔の扁平上

皮乳頭腫の発生数と経口暴露量との関係に線型多段階モデルを適用し、経口暴露のスロ

ープファクターを 4.5(mg/kg/day)-1 と算出した。 

吸入暴露による発がん性に関しては、ユニットリスクの知見が得られなかった。 
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詳細な評価を行う
候補と考えられる。

現時点では作業は必要
ないと考えられる。

情報収集に努める必要
があると考えられる。

過剰発生率＝10-6 過剰発生率＝10-5［ 判定基準 ］

経口暴露量とがん発生数との関係 
暴露量 mg/kg/day 

腫瘍の種類 性別
0 0.01 0.1 0.5 2.0 

甲状腺濾胞細胞の腺腫  1/60  0/58  2/59  1/59  7/59
睾丸白膜の中皮腫  3/60  0/60  7/60 11/60 10/60
副腎髄質褐色細胞腫 

雄 
 3/60  7/59  7/60  5/60 10/60

乳腺の腫瘍 10/60 11/60  9/60 19/58 23/61
中枢神経系の神経膠腫  1/60  2/59  1/60  1/60  9/61
甲状腺濾胞細胞の腺腫及び腺が

ん 
 1/58  0/59  1/59  1/58  5/60

口腔の扁平上皮乳頭腫  0/60  3/60  2/60  1/60  7/61
子宮の腺がん  1/60  2/60  1/60  0/59  5/60
陰核腺の腺腫 0/2 1/3 3/4 2/4 5/5 
下垂体腺腫 

雌 

25/59 30/60 32/60 27/60 32/60
出典：Johnsonら 19) 

 

以上により判定基準に照らし、その結果を取りまとめると表 2.2 のとおりとなった。 

 

表 2.2  評価結果 
暴露量 

暴露経路 
平均値 予測最大量

スロープファクター（経口） 
ユニットリスク    (吸入) 過剰発生率

5.0×10-1 

(mg/kg/day)-1 ラット － 
飲料水 － － 

4.5 
(mg/kg/day)-1 ラット － 

5.0×10-1 

(mg/kg/day)-1 ラット － 
経口 

地下水 － － 
4.5 

(mg/kg/day)-1 ラット － 

環境大気
0.02 µg/ m3 

未満 
0.02 µg/ m3 

未満 － － － 
吸入 

室内空気 － － － － － 
注：1) 飲料水、地下水とは、経口暴露量のうち、水からの暴露量を求める際に用いた媒体を示す。 

 

 

 

 

 

経口暴露については、暴露量の評価を行うことができなかったため、現時点では発が

ん性のリスクの判定はできなかった。 

吸入暴露については、ユニットリスクの知見を得ることができなかったため、現時点

では発がん性のリスクの判定はできなかった。 

③ その他の手法による評価（参考） 

本物質の TD 0.05、TC 0.05 の知見は得られなかった。 
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④ リスク評価のまとめ 

経口暴露については、暴露量の評価を行うことができなかったため、現時点では発が

ん性のリスクの判定はできなかった。 

吸入暴露については、閾値、ユニットリスク及び TC0.05 の知見を得ることができなか

ったため、現時点では発がん性のリスクの判定はできなかった。 

なお、本物質の食物への移行は小さいと考えられるが、炭水化物を多く含む食品（イ

モ等）を焼く、または揚げることにより本物質が生成されることが国内外の各機関から

公表されており、厚生労働省では食品を加工する過程での本物質の生成抑制等について

の研究を早急に実施することとしている。 
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