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１．物質に関する基本的事項 

（1）分子式・分子量・構造式 

物質名： ブロモジクロロメタン 
（別の呼称：ジクロロブロモメタン） 
CAS番号： 75-27-4 
化審法官報公示整理番号：   
化管法政令番号：（改正後政令番号*：1-381） 
RTECS番号： PA5310000 
分子式 ： CHBrCl2 
分子量： 163.83 
換算係数：1 ppm = 6.70 mg/m3 (気体、25℃) 
構造式： 

Br C

Cl

Cl

H  
*注：平成 21年 10月 1日施行の改正政令における番号 

（2）物理化学的性状 

本物質は液体である1)。 
融点 -57℃2)、-55℃3),4) 

沸点 90℃(760 mmHg)2)、88.4～88.6℃5)、91～92℃5)、 
87℃(760 mmHg)3)、90℃4) 

密度 1.980 g/cm3 (20℃)2)  

蒸気圧 50 mmHg (=6.7×103 Pa) (20℃)3),4) 

分配係数（1-ｵｸﾀﾉｰﾙ/水）(log Kow) 2.003) 

解離定数（pKa）  

水溶性（水溶解度） 4.7×103 mg/L (22℃)6)  

（3）環境運命に関する基礎的事項 

本物質の分解性及び濃縮性は次のとおりである。 

生物分解性 
 好気的分解 
分解率： 

BOD、TOC、GCの平均値 25%（試験期間：1週間、被験物質濃度：5 mg/L）7)  

BOD、TOC、GCの平均値 10%（試験期間：1週間、被験物質濃度：10 mg/L）7) 
化学分解性 

OHラジカルとの反応性（大気中） 
反応速度定数：0.078×10-12 cm3/(分子･sec)（AOPWIN8)により計算） 
半減期：68日～680日（OHラジカル濃度を 3×106～3×105分子/cm3 9)と仮定し、 

1日は 12時間として計算） 
 

［21］ブロモジクロロメタン          
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加水分解性 
反応速度定数：1.60×10-3 L(分子・sec)-1 (25℃、測定値、66.67%(v/v)ジオキサン中)10) 
半減期：13.7～137年（pHを 8～7と仮定して計算） 
 

生物濃縮性 
 生物濃縮係数(BCF)：6.9（BCFWIN11)により計算） 
 
土壌吸着性 
 土壌吸着定数(Koc)：35（PCKOCWIN12)により計算） 
 

（4）製造輸入量及び用途 

① 生産量・輸入量等 

本物質は、浄水過程で水中のフミン質等の有機物質と消毒剤の塩素が反応することで生成

されるトリハロメタンの構成物質であり、その生成量は原水中の臭素イオン濃度により大き

く変化する13)。一般的には、トリハロメタンのうちクロロホルムが最も多く生成されるが、

地下水を利用している場合や、写真工業、一部の食品工業の排水や海水の影響を受けやすい

ところでは、含臭素トリハロメタンの生成が多くなることが知られている14)。 
主な環境中への排出源は廃水、冷却水の塩素処理による非意図的な生成とされている15)。 

 

② 用 途 

本物質は消毒副生成物のため、用途の情報はない。 

 

（5）環境施策上の位置付け 

本物質は水道水質基準が設定されているほか、本物質は化学物質排出把握管理促進法（化管

法）の対象物質見直し（平成 21年 10月 1日施行）により、新たに第一種指定化学物質（政令
番号：381）に指定されている。また、有害大気汚染物質に該当する可能性がある物質及び水環
境保全に向けた取組のための要調査項目に選定されている。 
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２．ばく露評価 

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化学物質の環境からのばく露を中心に評価する

こととし、データの信頼性を確認した上で安全側に立った評価の観点から原則として最大濃度

により評価を行っている。 

（1）環境中への排出量 

本物質は化学物質排出把握管理促進法（化管法）の対象物質見直し前においては第一種指定

化学物質ではないため、排出量及び移動量は得られなかった。 

 

（2）媒体別分配割合の予測 

化管法に基づく排出量及び移動量が得られなかったため、Mackay-Type Level III Fugacity モデ
ル1)により媒体別分配割合の予測を行った。予測結果を表 2.1に示す。 

 
表2.1 Level Ⅲ Fugacity モデルによる媒体別分配割合（％） 

媒 体 大 気 水 域 土 壌 大気/水域/土壌 

排出速度（kg/時間） 1,000 1,000 1,000 1,000（各々） 

大 気 98.4 17.9 42.6 37.8 

水 域 1.4 81.8 3.9 44.4 

土 壌 0.2 0.0 53.4 17.7 

底 質 0.0 0.3 0.0 0.2 

注：数値は環境中で各媒体別に最終的に分配される割合を質量比として示したもの 

 

（3）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。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。 

 
表2.2 各媒体中の存在状況 

媒 体 
幾何 算術 

最小値 最大値 
検出 

検出率 
調査 

測定年度 文献 
平均値 平均値 下限値 地域 

                      
一般環境大気  µg/m3 0.0078 0.013 0.00072 0.046 0.00027~0.0034 11/11 全国 1983 2) 
             
室内空気 µg/m3 0.13 0.14 0.036 0.22 － －/21 仙台市 1995 4) 
  － － － 0.48 － 5/6 仙台市 1994 3) 
           
食 物 µg/g －a) －a) －a) －a) － －/21 仙台市 1995 4) 
             
飲料水 µg/L <20 <20 <1 31 1～20 3146/5776 全国 2006 5)  
  <30 <30 <1 28 1～30 3105/5763 全国 2005 6) 
  <30 <30 <1 29 1～30 3118/5734 全国 2004 7) 
  4.0 4.8 0.91 13 － －/21 仙台市 1995 4) 
             
地下水 µg/L <0.01 <0.01 <0.01 0.02 0.01 2/23 全国 1999 8) 
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媒 体 
幾何 算術 

最小値 最大値 
検出 

検出率 
調査 

測定年度 文献 
平均値 平均値 下限値 地域 

土 壌 µg/g          
             
公共用水域・淡水   µg/L <0.004 <0.004 <0.004 <0.004b) 0.004 0/1 北海道 2006 9) 
  0.011 0.029 <0.01 0.68 0.01 55/130 全国 1999 8) 
             
公共用水域・海水   µg/L <0.004 0.005 <0.004 0.011  0.004 2/4 山口県、

福岡県 
2006 9) 

  <0.01 <0.01 <0.01 0.03 0.01 3/17 全国 1999 8) 
             
底質(公共用水域・淡水) µg/g <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 0.001 0/14 全国 2002 10) 
                      
底質(公共用水域・海水) µg/g <0.0006 <0.0006 <0.0006 <0.0006 0.0006 0/5 全国 2006 9) 
  <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 0.001 0/10 全国 2002 10) 
             
注：a) 陰膳方式による調査結果。報告値は一日摂取量で、濃度データは報告されていない 
   b) 統一検出下限値未満の値として0.0039 µg/Lが得られている 
 

（4）人に対するばく露量の推定（一日ばく露量の予測最大量） 

飲料水及び地下水の実測値を用いて、人に対するばく露の推定を行った（表 2.3）。食物から
の一日ばく露量は報告値の一日摂取量4)を体重 50 kgで除して算出した。化学物質の人による一
日ばく露量の算出に際しては、人の一日の呼吸量、飲水量及び食事量をそれぞれ 15 m3、2 L及
び 2,000 gと仮定し、体重を 50 kgと仮定している。 

 
表2.3 各媒体中の濃度と一日ばく露量 

  媒  体 濃  度 一 日 ば く 露 量 
  大気     
  一般環境大気 評価に耐えるデータは得られなかった 評価に耐えるデータは得られなかった 
  室内空気 データは得られなかった（限られた地域

で 0.13 µg/m3程度の報告がある（1995）） 
データは得られなかった（限られた地域

で 0.039 µg/kg/day程度の報告がある） 
平      
  水質    
  飲料水 30 µg/L未満（2005） 1.2 µg/kg/day未満 
  地下水 0.01 µg/L未満（1999） 0.0004 µg/kg/day未満 
均 公共用水域・淡水 0.004 µg/L未満の報告がある（2006） 0.00016 µg/kg/day未満の報告がある 
      
  食 物 データは得られなかった（限られた地域

の調査では濃度データは報告されてい

ない） 

データは得られなかった（限られた地域

で 0.019 µg/kg/day程度の報告がある） 

    
  土 壌 データは得られなかった データは得られなかった 
       
  大気   
  一般環境大気 評価に耐えるデータは得られなかった 評価に耐えるデータは得られなかった 
最  室内空気 データは得られなかった（限られた地域

で 0.48 µg/m3程度の報告がある（1994）） 
データは得られなかった（限られた地域

で 0.14 µg/kg/day程度の報告がある） 
     
大 水質   

 飲料水 31 µg/L（2006） 1.2 µg/kg/day 
値  地下水 0.02 µg/L程度（1999） 0.0008 µg/kg/day程度 

 公共用水域・淡水 0.004 µg/L未満の報告がある（2006） 0.00016 µg/kg/day未満の報告がある 
      
  食 物 データは得られなかった（限られた地域

の調査では濃度データは報告されてい

データは得られなかった（限られた地域

で 0.046 µg/kg/day程度の報告がある） 
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  媒  体 濃  度 一 日 ば く 露 量 
ない） 

    
  土 壌 データは得られなかった データは得られなかった 

 
人の一日ばく露量の集計結果を表 2.4に示す。 
吸入ばく露の予測最大ばく露濃度は、評価に耐えるデータは得られなかった。また、室内空

気については、限られた地域（仙台市）のデータから、予測最大ばく露濃度は過去のデータと

して 0.48 µg/m3程度となった。 
経口ばく露の予測最大ばく露量は、飲料水のデータから算定すると 1.2 µg/kg/day、地下水の
データから算定すると 0.0008 µg/kg/day程度であった。なお、限られた地域ではあるが食物のデ
ータから算出すると 0.046 µg/kg/day程度の報告がある。 

 

表2.4 人の一日ばく露量 
媒 体   平均ばく露量（μg/kg/day） 予測最大ばく露量（μg/kg/day） 

 大 気  一般環境大気   
    室内空気 {0.039} {0.14} 
    飲料水 1.2 1.2 
 水 質  地下水 0.0004 0.0008 
    公共用水域・淡水 (0.00016) (0.00016) 
  食 物    {0.046} 
  土 壌     
経口ばく露量合計  ケース1 1.2 1.2 

 ケース2 0.0004 0.0008 
総ばく露量  ケース1 1.2 1.2 

 ケース2 0.0004 0.0008 
注：1) アンダーラインを付した値は、ばく露量が「検出下限値未満」とされたものであることを示す 

2)（ ）内の数字は、経口ばく露量合計の算出に用いていない 
3)｛ ｝内の数字は、限られた地域における調査データから算出したものである 
4) ケース 1は飲料水を、ケース 2は地下水を摂取していると仮定して計算したもの 

 

（5）水生生物に対するばく露の推定（水質に係る予測環境中濃度：PEC） 

本物質の水生生物に対するばく露の推定の観点から、水質中濃度を表 2.5のように整理した。
水質について安全側の評価値として予測環境中濃度（PEC）を設定すると、公共用水域の淡水
域では 0.004 µg/L未満の報告があり、海水域では概ね 0.011 µg/Lとなった。 

 
表2.5 公共用水域濃度 

水 域 平    均 最 大 値 
淡 水 

 
海 水 

0.004 µg/L未満の報告がある (2006) 
 
概ね 0.004 µg/L未満 (2006) 

0.004 µg/L未満の報告がある (2006) 
 
概ね 0.011 µg/L (2006) 

注：淡水は､河川河口域を含む 
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３．健康リスクの初期評価 

健康リスクの初期評価として、ヒトに対する化学物質の影響についてのリスク評価を行っ

た。 

（1）体内動態、代謝 
14Cでラベルした本物質 100 mg/kgをラットに、150 mg/kgをマウスに強制経口投与した結果、
ともに放射活性の主要な排泄経路は呼気中であったが、ラットは 8時間で 14％を 14CO2 、42％
を未変化体として呼気中に排泄したのに対し、マウスは 81％を 14CO2 、7％を未変化体として排
泄し、尿中への排泄はそれぞれ 1.4％、2.2％と少なかった。ラットでは 48時間後、マウスでは
36時間後の主要臓器に残存していた放射活性は約 3％で、ともに胃（内容物なし）、肝臓、腎臓
で最も高く、本物質の半減期はラットで 1.5時間、マウスで 2.5時間であった 1) 。また、ラット

では血液中で COへの代謝もみられた 2) 。 
14Cでラベルした 1、10、32、100 mg/kgをラットに強制経口投与した結果、24時間で投与し
た放射活性の 70～80％が 14CO2、3～5％が 14COとして呼気中に排泄され、尿中には 4～5％、糞
中には 1～3％が排泄された。また、10 mg/kg/dayを 10日間投与しても体内動態に変化はなく、
生体内蓄積も生じなかったが、100 mg/kg/dayの 10日間投与では 14CO2の代謝割合が増加したこ

とから、投与した物質そのものにより代謝が亢進したものと考えられた。単回投与 24時間後の
体内残留は低く（3～4％）、肝臓に大部分の放射活性（1～3％）がみられ、腎臓（特に皮質）で
の残留も多かった 3) 。 
妊娠 6日のラットに 75 mg/kg/dayを強制経口投与したところ、30分後には血液中で本物質濃
度のピークは過ぎており、血液中からは半減期 2.7～3.6 時間で消失した。また、交尾前から妊
娠・授乳期間を通して飲水投与したラットの試験（4～334 mg/kg/day）、妊娠 6日から 29日まで
飲水投与したウサギの試験（5～76 mg/kg/day）では、血漿や胎盤、羊水、乳汁中の本物質濃度
は定量限界値未満であったことから、本物質は生体内で急速に分解又は代謝されることを示唆

していると考えられた 4) 。ラットに妊娠 6日から 9日まで 100 mg/kg/dayを強制経口投与し、最
終投与から 1 時間後の体内濃度を測定したところ、副腎で最も高く（107 ng/mg）、次いで脂肪
組織、卵巣（53、52 ng/mg）、視床下部（24 ng/mg）の順で、全血は 16 ng/mg、肝臓は 10 ng/mg
であった 5) 。 
ヒトでは、ボランティア（10人）に 13Cでラベルした本物質の水溶液 36 µg/Lを経口投与（平
均 146 ng/kg）した結果、血液中濃度は 5～30分（平均 11分）後にピーク（平均 2.6 ng/L）に達
して半減期 47分で消失し、4時間後にほぼ検出限界値未満となった。同濃度の水溶液に 1時間
前腕部を浸漬させてばく露（平均 155 ng/kg）した場合には、5分後には血液中に放射活性が現
れて増加し、ばく露終了時には平均 90.5 ng/Lであった。ばく露後の消失は 2相性で、半減期は
第 1相 33分、第 2相 309分であり、10人中 8人の血液では 24時間後もわずかに検出可能であ
った。また、ばく露前後の尿を用いた変異原性試験では、経口投与の 8人中 3 人、経皮ばく露
の 10人中 6人でばく露後の尿の変異原性レベルは 2倍以上高かった 6) 。 
ボランティア（31人）に 10分間のシャワー又は入浴、10分間かけて水道水 1 Lを飲用させ
た結果、10分後の血液中の本物質濃度は 19.4、17.0、3.8 pg/mLで、シャワーが最も高く、飲用
が最も低かった 7) 。本物質の水質濃度が 2.3 µg/L、気中濃度が 10.5 µg/m3の室内プールサイドに

1時間座っていたボランティア 5人の肺胞内濃度は 2.7 µg/m3であったが、1時間の遊泳後には
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気中濃度は 20.0 µg/m3、肺胞内濃度は 6.5 µg/m3に上昇し、安静時及び遊泳時の本物質の取り込

み速度はそれぞれ 2.8～3.7 µg/h、20～30 µg/hと見積もられた 8) 。また、プールで激しく泳いだ

後の呼気への排泄濃度から、血液での半減期が 0.45～0.63分と見積もられた 9, 10) 。 
本物質はホスゲンへの酸化、ジクロロメチルラジカルへの還元、グルタチオン抱合の 3 経路
で代謝されるが 6) 、主要な代謝経路はチトクローム P-450（主に CYP2E1）による酸化で、ホス
ゲンの加水分解を経て主に CO2へと代謝される

6, 11) 。一方、グルタチオン抱合ではシータ型の

グルタチオン-S-トランスフェラーゼ（GSTT1-1）を介した反応で遺伝子傷害性のある中間代謝
物が生成され、DNA と共有結合してデオキシグアノシン付加体を生成する 12, 13) 。ラットの発

がん性試験では腎臓及び大腸で癌の発生がみられたが、これらの組織では本物質代謝における

GSTT1-1の寄与が相対的に大きかったことから、発がんとの関連が示唆された 13) 。 

 

（2）一般毒性及び生殖・発生毒性 

① 急性毒性 

表3.1 急性毒性14) 

動物種 経路 致死量、中毒量等 
ラット 経口 LD50 430 mg/kg 
ラット 経口 TDLo 400 mg/kg 
ラット 経口 TDLo 40 mg/kg 
ラット 経口 TDLo 35 mg/kg 
ラット 経口 TDLo 20.5 mg/kg 
マウス 経口 LD50 450 mg/kg 
マウス 経口 TDLo 50 mg/kg 
ラット 吸入 TCLo 100 ppm(670 mg/m3) (4 hr)  
マウス 吸入 LCLo 450 mg/m3 

注：（ ）内の時間はばく露時間を示す。 

ヒトの急性症状に関する情報は得られなかったが、ラットでは立毛や鎮静、筋弛緩、運動

失調、へばり、被毛の汚れ（黄変）がみられ 15) 、マウスでは 500 mg/kgの投与で 30分以内に
鎮静及び知覚麻痺が現れ、約 4時間持続した 16) 。 

 

② 中・長期毒性  

ア）Fischer 344ラット及び B6C3F1マウス雌雄各 10匹を 1群とし、ラットに 0、19、38、75、
150、300 mg/kg/day、マウスの雄に 0、6.25、12.5、25、50、100 mg/kg/day、雌に 0、25、50、
100、200、400 mg/kg/dayを 13週間（5日/週）強制経口投与した結果、ラットの 300 mg/kg/day
群で雄 5匹、雌 2匹が死亡したが、マウスで死亡はなかった。ラットでは 150 mg/kg/day以
上の群の雌雄の体重は対照群の 45～88％しかなく、雄マウスの 100 mg/kg/day群、雌マウ
スの 400 mg/kg/day群の体重もそれぞれ対照群の 92％、94％と低かった。また、投与に関
連した影響としてラットでは 300 mg/kg/day 群の雄で肝臓の小葉中心性の変性と腎臓の壊
死、雌で小葉中心性の変性、マウスでは 100 mg/mg/day 群の雄で腎臓の変性と壊死、200 
mg/kg/day以上の群の雌で小葉中心性の変性がみられた 17) 。この結果から、NOAELをラッ
トの雌雄で 75 mg/kg/day（ばく露状況で補正：54 mg/kg/day）、マウスの雄で 50 mg/kg/day
（同：36 mg/kg/day）、雌で 100 mg/kg/day（同：71 mg/kg/day）とする。 
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イ）Fischer 344ラット雌雄各 12匹を 1群とし、0、0.01、0.03、0.08％の濃度で飲水に添加し
て 6ヶ月間投与（約 0、9、27、72 mg/kg/day）しながら、0、1、2、4、6ヶ月目に機能観察
バッテリー（FOB）及び自発運動量による神経行動学的な影響を検査したところ、これら
の試験成績にほとんど差はなく、毒性学的な関連はないものと思われた。また、神経組織

への影響もなかった。なお、飲水量は 0.08％群の雌雄で少なく、同群の雌雄では 17週から
体重の減少がみられた 18) 。この結果から、NOAELを 0.03％（27 mg/kg/day）とする。 
ウ）Fischer 344 ラット及び B6C3F1マウス雌雄各 50 匹を 1 群とし、ラットに 0、 50、 100 

mg/kg/day、マウスの雄に 0、25、50 mg/kg/day、雌に 0、75、150 mg/kg/dayを 102週間（5
日/週）強制経口投与した結果、ラットでは生存率に差はなかったが、100 mg/kg/day群の雌
雄の体重は試験期間の 3/4以上を通して低く、最終体重は雄で対照群の 88％、雌で 79％し
かなかった。マウスの生存率は雌の 75 mg/kg/day以上の群で有意に低く、死亡原因の一つ
として卵巣腫瘍が考えられた。マウスの体重は雄の 50 mg/kg/day群及び雌の 75 mg/kg/day
以上の群でほぼ試験期間を通して低く、雌雄各群の最終体重は対照群の 99、95％（雄）、91、
75％（雌）であった。また、投与に関連した影響として雄ラットでは 50 mg/kg/day以上の
群で尿細管上皮の巨大細胞、肝臓の脂肪変性及び壊死、100 mg/kg/day群で尿細管の過形成、
雌ラットでは 50 mg/kg/day以上の群の肝臓で脂肪変性、100 mg/kg/day群の肝臓で明細胞変
性、好酸性変性、限局性細胞変性、雄マウスでは 25 mg/kg/day以上の群で肝臓の脂肪変性、
腎臓の巨大細胞、甲状腺で濾胞上皮細胞の過形成、雌マウスでは 75 mg/kg/day以上の群で
甲状腺で濾胞上皮細胞の過形成がみられた 17, 19) 。この結果から、LOAEL をラットの雌雄
で 50 mg/kg/day（ばく露状況で補正：36 mg/kg/day）、マウスの雄で 25 mg/kg/day（同：18 
mg/kg/day）、雌で 75 mg/kg/day（同：54 mg/kg/day）とする。 
エ）Wistarラット雌雄各 40匹を 1群とし、0、0.014、0.055、0.22％の濃度で 24ヶ月間混餌投
与（雄 0、6.1、25.5、138.0 mg/kg/day、雌 0、8.0、31.7、168.4 mg/kg/day）した結果、0.22％
群の雌雄で投与 1 ヵ月後から軽度の立毛とへばりがみられるようになり、以後も一貫して
終了時までみられた。0.22％群の雌雄で体重増加の有意な抑制を認め、雌雄の 0.055％以上
の群で肝臓相対重量、0.22％群で腎臓相対重量は有意に増加したが、0.014％群でも雄は 6、
12ヵ月後、雌は 12ヵ月後の剖検時に肝臓相対重量の有意な増加がみられた。雌雄で用量に
依存したトリグリセライド及びコリンエステラーゼ活性の低下とγ-GTP 活性の上昇がみ
られ、主に有意差は 0.22％群でみられたが、雌のコリンエステラーゼ活性の低下は 0.014％
群から有意であった。肝臓では 0.014％以上の群の雌雄で脂肪変性、0.014％以上の群の雄及
び 0.055％以上の群の雌で肉芽腫、0.22％群の雌雄で胆管線維化が用量に依存してみられ、
胆管の過形成も 6 ヵ月後の検査では 0.22％群の雌雄でのみ認めた変化であった。なお、雌
雄の腎臓には投与に関連した影響はなかった 20) 。この結果から、LOAELを 0.014％（雄 6.1 
mg/kg/day、雌 8.0 mg/kg/day）とする。 
オ）Fischer 344ラット雄 77～78匹を 1群とし、0、0.007、0.035、0.07％の濃度で飲水に添加
して 104週間投与（0、3.9、20.6、36.3 mg/kg/day）、B6C3F1マウス雄各 78匹を 1群とし、0、
0.005、0.025、0.05％の濃度で 100週間飲水投与（0、8.1、27.2、43.4 mg/kg/day）した結果、
生存率や体重、摂餌量への影響はラット及びマウスでともにみられなかった。ラットでは

0.07％群で腎臓の絶対重量及び相対重量が有意に低く、尿細管過形成の発生率に有意な増加
を認めたが、BrdU染色法による尿細管の細胞増殖性（BrdU陽性細胞率）は 52、78週後の
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検査時に 0.07％群で有意に低かった。また、肝臓では明細胞巣や好塩基性細胞巣の発生率
に用量に依存した有意な減少がみられた。マウスでは 0.025％以上の群で腎臓の絶対重量及
び相対重量が有意に低く、0.025％以上の群の肝臓で肝細胞の変性（巨大核）や炎症を伴っ
た壊死がみられたが、肝臓の病変に用量依存性はなかった 21) 。この結果から、NOAEL を
ラットで 0.035％（20.6 mg/kg/day）、マウスで 0.005％（8.1 mg/kg/day）とする。 
カ）Fischer 344ラット雄及び B6C3F1マウス雌各 50匹を 1群とし、0、0.0175、0.035、0.07％
の濃度で飲水に添加をして 105週間投与（ラット 0、6、12、25 mg/kg/day、マウス 0、9、
18、36 mg/kg/day）した結果、ラットでは生存率や体重に影響はなく、投与に関連した影響
として 0.035％以上の群の肝臓で慢性炎症の発生率に有意な増加を認めたが、その生物学的
な意義については不明であった。マウスでは生存率に差はなかったが、0.0175％以上の群で
体重は試験期間を通して 10％前後低く、0.035％以上の群の脾臓でリンパ濾胞の過形成に有
意な増加を認めた。この他にもマウスでは 0.0175％以上の群の脾臓で造血細胞の増殖、
0.035％以上の群の腎臓で腎症、甲状腺で嚢胞性変性、0.07％群の骨髄及び乳腺で過形成の
発生に有意な減少がみられ、投与に関連した影響と考えられたが、それらの生物学的な意

義については不明であり、概ね自然発生率の範囲内にあった 22) 。著者らはラットの肝臓で

みられた慢性炎症について生物学的な意義が不明としているが、0.035％以上の群で有意差
があったため、これを LOAELとするとラットで NOAELは 0.0175％（6 mg/kg/day）となる。
また、マウスで LOAELは 0.0175％（9 mg/kg/day）となる。 
キ）C57BL/6マウスと FVB/N マウス、これらの p53 がん抑制遺伝子(p53＋/＋)をヘテロ欠損さ
せたノックアウトマウス(p53＋/－)の雄各 6匹を 1群とし、FVB/Nマウス(p53＋/－)マウスに 0、
0.3、1、3、10、30 ppm、その他に 0、1、10、30、100、150 ppmを 1週間（6時間/日）吸
入させたところ、いずれも 100 ppm以上の群で嗜眠と努力性呼吸、30 ppm以上の群で皮膚
の発赤と軽度の眼刺激性がみられ、30 ppm以上の各群で C57BL/6マウス(p53＋/＋)は 2/6、1/6、
3/6匹、C57BL/6マウス(p53＋/－)は 1/6、3/6、6/6匹、FVB/Nマウス(p53＋/＋)は 2/6、4/6、6/6
匹が死亡（又は瀕死で屠殺）したが、FVB/Nマウス(p53＋/－)は上限の 30 ppmでも死亡はな
かった。FVB/Nマウス(p53＋/＋)及び FVB/Nマウス(p53＋/－)の 10 ppm以上の群で肝臓相対重
量、FVB/Nマウス(p53＋/－)の 10 ppm以上の群及びその他のタイプの 30 ppm以上の群で腎
臓相対重量の有意な増加がみられ、いずれのタイプも 30 ppm以上の群で体重増加の有意な
抑制がみられた。腎臓では FVB/Nマウス(p53＋/＋)及び FVB/Nマウス(p53＋/－)の 10 ppm以上
の群で腎症、尿細管の変性、C57BL/6マウス(p53＋/＋)及び C57BL/6マウス(p53＋/－)の 10 ppm
以上の群で腎症、30 ppm以上の群で尿細管の変性がみられ、BrdU陽性細胞率はいずれのタ
イプも 10 ppm以上の群で有意に高かった。肝臓では FVB/Nマウス(p53＋/＋)及び FVB/Nマ
ウス(p53＋/－)の 10 ppm以上の群、C57BL/6マウス(p53＋/＋)及び C57BL/6マウス(p53＋/－)は 30 
ppm以上の群で小葉中心性の変性、C57BL/6マウス(p53＋/－)及び FVB/Nマウス(p53＋/＋)は 100 
ppm以上の群、C57BL/6マウス(p53＋/＋)は 150 ppm群で壊死がみられ、BrdU陽性細胞率は
C57BL/6マウス(p53＋/－)及び FVB/Nマウス(p53＋/－)の 30 ppm以上の群、C57BL/6マウス(p53
＋/＋)の 100 ppm群で有意に高かった。一方、いずれのタイプのマウスも膀胱には影響がなか
った 23, 24) 。この結果から、NOAELを 1 ppm（ばく露状況で補正：0.25 ppm(1.7 mg/m3)）と
する。 
ク）C57BL/6マウスと FVB/Nマウス、これらの p53ノックアウトマウス(p53＋/－)の雄各 6匹
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を 1群とし、0、0.3、1、3、10、30 ppmを 3週間（6時間/日）吸入させた結果、30 ppm群
の C57BL/6マウス(p53＋/－)で 1/6匹、FVB/Nマウス(p53＋/＋)で 4/6匹、FVB/Nマウス(p53＋/

－)で 2/6匹が死亡したが、C57BL/6マウス(p53＋/＋)で死亡はなかった。わずかだが、有意な
体重増加の抑制が 30 ppm群の C57BL/6マウス(p53＋/＋)でみられ、30 ppm群の C57BL/6マ
ウス(p53＋/－)及び FVB/Nマウス(p53＋/＋)で肝臓相対重量の有意な増加がみられたが、腎臓相
対重量に影響はなかった。いずれのタイプのマウスも 10 ppm以上の群で尿細管の変性がみ
られたが、10 ppm群の変性はごく軽微で 1週間ばく露時よりも症状は軽くて回復がみられ、
BrdU陽性細胞率は C57BL/6マウス(p53＋/－)、FVB/Nマウス(p53＋/＋)及び FVB/Nマウス(p53
＋/－)の 30 ppm群で有意に高かったが、上記の 1週間ばく露時と比べると 1/6程度しかなか
った。肝臓では FVB/Nマウス(p53＋/－)の 10 ppm以上の群及び C57BL/6マウス(p53＋/－)の 30 
ppm群でごく軽微な変性がみられたが、いずれのタイプのマウスも BrdU陽性細胞率に有意
な増加はなく、膀胱にも影響はなかった。なお、これらの結果をもとにばく露濃度を 0、0.5、
3、10、15 ppmとして雄の C57BL/6マウス及び FVB/Nマウスの p53ノックアウトマウス(p53
＋/－)に 12ヶ月間吸入（6時間/日）させる発がん性試験を開始しているが、13週が経過した
時点で死亡はなく、体重や肝臓及び腎臓の重量にも影響はなかった。組織への影響は腎臓

で軽微な病変がみられただけであった 23, 24) 。3週間の試験結果から、NOAELを 3 ppm（ば
く露状況で補正：0.75 ppm(5.0 mg/m3)）とする。 

 

③ 生殖・発生毒性 

ア）Sprague-Dawleyラット雌 15匹を 1群とし、0、50、100、200 mg/kg/dayを妊娠 6日から
15 日まで強制経口投与した結果、200 mg/kg/day 群で体重増加の有意な抑制を認め、50 
mg/kg/day以上の群で肝臓相対重量、200 mg/kg/day群で腎臓及び脳の相対重量が有意に増
加した。吸収胚や胎仔の数、胎仔の体重に影響はなく、奇形の発生率増加もなかったが、

200 mg/kg/day群で胸骨分節の骨化遅延が増加した 25) 。この結果から、NOAELを母ラット
及び胎仔で 100 mg/kg/dayとする。 
イ）Sprague-Dawleyラット雌雄各 5～13匹を 1群とし、0、0.01、0.07、0.13％の濃度で飲水に
添加して交尾前から妊娠中期又は後期まで経口投与（雄 0、8、41、68 mg/kg/day、雌 0、14、
72、116 mg/kg/day）した試験、妊娠 6日から出産まで経口投与（0、13、54、90 mg/kg/da）
した試験では、0.07％以上の群の雌雄で体重増加の抑制、摂餌量及び飲水量の減少、雄で肝
細胞の空胞化及び壊死、0.13％群の雌で BrdU陽性細胞率の増加を認めたが、雌雄の生殖・
発生パラメーターに有意な変化はなかった 26) 。この結果から、NOAEL を親で 0.01％、生
殖・発生については 0.13％とする。 
ウ）Fischer 344ラット雌 12～14匹を 1群とし、コーン油又は水を溶媒として 0、25、50、75 

mg/kg/dayを妊娠 6日から 15日まで強制経口投与した結果、25 mg/kg/day以上の群で用量
に依存した体重増加の抑制がみられ、水を溶媒とした場合には 25 mg/kg/day以上の群、コ
ーン油を溶媒とした場合には 50 mg/kg/day以上の群で有意差があった。また、50 mg/kg/day
以上の群で全胚吸収した雌の増加がみられ、50、75 mg/kg/day 群で全胚吸収の発生率はコ
ーン油を溶媒とした場合に 8、83％、水を溶媒とした場合に 17、21％であった。なお、全
胚吸収しなかった雌では妊娠期間の長さや胎仔及び仔の生存率、仔の体重や形態に異常は
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なかった 27) 。この結果から、LOAELを 25 mg/kg/dayとする。 
エ）Fischer 344ラット雌 12～14匹を 1群として 0、75 mg/kg/day、Sprague-Dawleyラット雌

13～14匹を 1群として 0、75、100 mg/kg/dayを妊娠 6日から 10日まで強制経口投与した
結果、75 mg/kg/day群の Fischer 344ラットでは 62％に全胚吸収を認めたが、Sprague-Dawley
ラットではいずれの群も全胚吸収の発生率は 0％であった 28) 。 
 Fischer 344ラット雌 8～13匹を 1群として 0、75 mg/kg/dayを妊娠 6日から 15日まで、75 

mg/kg/dayを妊娠 6日から 10日まで、75 mg/kg/dayを妊娠 11日から 15日まで強制経口投
与した結果、全胚吸収した雌の発生率は妊娠 6日から 15日まで投与した場合に 50％、妊娠
6日から 10日まで投与した場合に 75％であったが、妊娠 11日から 15日まで投与した場合
は 0％であった 28) 。 
 Fischer 344ラット雌 8～10匹を 1群として 0、100 mg/kg/dayを妊娠 8日又は妊娠 9日に強
制経口投与した結果、全胚吸収した雌の発生率は妊娠 8日の場合に 60％、妊娠 9日の場合
に 100％であり、全胚吸収した雌の血液中で黄体ホルモンの著明な減少がみられ、投与 3
日後も減少したままで、非妊娠であった雌と同程度の濃度であった。一方、黄体形成ホル

モンには投与 1日後も変化はなかったが、全胚吸収した雌では妊娠 11日から 12日に著明
な増加がみられ、非妊娠であった雌と同程度の濃度になった 28) 。 
 Fischer 344ラット雌 8～11匹を 1群として 0、75、100 mg/kg/dayを妊娠 9日に強制経口投
与した結果、全胚吸収した雌の発生率は 0、64、90％であり、全胚吸収した雌の黄体ホルモ
ンは投与 6時間後には既に減少しており、24時間後にはさらに減少していたが、全胚吸収
しなかった雌の黄体ホルモン濃度は対照群と同程度であった。なお、投与 24時間後までの
黄体形成ホルモンには有意な差はなかった 28) 。  
 これらの結果から、本物質による全胚吸収には著明な系統差があり、特定の妊娠時期に強

く影響が現れることが示された。 
オ）Fischer 344ラット雌 10～13匹を 1群とし、0、75 mg/kg/dayを妊娠 6日から 10日まで強
制経口投与しながら、より高感度の手法を用いて血液中の黄体ホルモン及び黄体形成ホル

モンの変化を調べた結果、本物質による全胚吸収は妊娠 10日の黄体ホルモンと黄体形成ホ
ルモンの著明な減少と関連しており、黄体形成ホルモンの減少は一貫して黄体ホルモンの

減少に先行していた。また、7～9匹を 1群として 0、100 mg/kg/dayを妊娠 6日から 10日
まで強制経口投与すると全胚吸収は雌の 71％にみられたが、黄体形成ホルモン 10 mg/kgの
皮下投与（2 回/日）を行うと全胚吸収の発生率は 0％に抑制され、黄体形成ホルモンのア
ゴニストであるヒト絨毛性性腺刺激ホルモン 0.5 IUを妊娠 8日から 10日まで皮下投与して
も全胚吸収の発生率は 11％にまで抑制された 29) 。 
 また、0、100 mg/kg/dayを妊娠 6日から 9日まで強制経口投与した雌の Fischer 344ラット
を用いた ex vivo及び in vivoの検討から、Fischer 344ラットの妊娠に及ぼす本物質の影響は
黄体形成ホルモン分泌の撹乱や黄体形成ホルモンに応答する黄体機能の撹乱によるものと

考えられた 5) 。 
カ）Sprague-Dawleyラット雌及びニュージーランド白ウサギ雌各 25匹を 1群とし、ラットに
は 0、0.005、0.015、0.045、0.09％の濃度で飲水に添加して妊娠 6日から 21日まで、ウサギ
には 0、0.0015、0.015、0.045、0.09％の濃度で飲水に添加して妊娠 6日から 29日まで投与
した結果、ラットではほぼ試験期間を通して 0.015％以上の群で飲水量の減少、0.045％以上
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の群で摂餌量の減少と体重増加の抑制に有意差がみられ、ウサギでも 0.045％以上の群で摂
餌量の減少と体重増加の抑制に有意差がみられた。ラット及びウサギで黄体数や着床数、

吸収胚、胎仔の数や体重、生存胎仔数などに影響はなかったが、0.09％群のラットの胎仔で
前肢（指節骨）、後肢（中足骨及び指節骨）の骨化遅延の発生率が有意に高かった。ウサギ

の胎仔では 0.015、0.045％群にみられた胸骨融合の発生率増加が有意差のあった唯一の変化
であったが、用量依存性がなく、その発生率も自然発生の範囲内に収まるものであった。

なお、飲水量と体重から求めた各群の用量はラットで 0、2.2、18.4、45.0、82.0 mg/kg/day、
ウサギで 0、1.4、13.4、35.6、55.3 mg/kg/dayであった 30) 。この結果から、NOAELをラッ
トの親で 0.015％（18.4 mg/kg/day）、胎仔で 0.045％（45 mg/kg/day）、ウサギの親で 0.015％
（13.4 mg/kg/day）、胎仔で 0.09％（55.3 mg/kg/day）とする。 
キ）Sprague-Dawleyラット雌雄各 30匹を 1群とし、0、0.005、0.015、0.045％の濃度で飲水に
添加して交尾前約 70 日から交尾、妊娠、哺育の各期間を通して投与した二世代試験では、
F0及び F1の 0.015％以上の群で飲水量の低下とこれに伴う死亡（F1で数匹）や一般状態の

変化（脱水症状、鼻漏、四肢の蒼白化、下痢、脱毛など）、体重増加の抑制、摂餌量の減少

がみられ、体重増加の有意な抑制は臓器相対重量の増加に関連していたが、組織への影響

はなかった。また、0.015％以上の群の F1雄及び 0.045％群の F1雌で性成熟の有意な遅延

（雄：包皮分離、雌：腟開通）を認め、0.045％群の F1雌では発情期の延長（有意差なし）

もみられたが、これの影響は体重増加の抑止に起因したものと思われた。交尾率や受胎率、

精子の数や運動性、卵巣の濾胞数にも影響はなかった。なお、飲水量と体重から求めた各

群の用量は 0、4.1～12.6、11.6～40.2、29.5～109.0 mg/kg/dayであった 31) 。この結果から、

NOAELを 0.005％（4.1～12.6 mg/kg/day）とする。 

 

④ ヒトへの影響 

ア）カリフォルニア州で、5,144人の妊婦を対象にした飲料水からのトリハロメタン（本物質
及びクロロホルム、ブロモホルム、ジブロモクロロメタン）の摂取量と自然流産との関連

を調べた前向き研究では、75 µg/L以上の総トリハロメタンを含む水道水を 1日に 5杯以上
飲んでいた妊婦で、喫煙や流産の履歴、人種、妊娠中の労働の有無で調整した自然流産の

オッズ比は 1.8（95％CI: 1.1～3.0）と有意に高かった。また、トリハロメタンの中では本物
質のみが自然流産と有意に関連しており、18 µg/L以上の本物質を含む水道水を 1日に 5杯
以上飲んでいた妊婦で調整後のオッズ比は 2.0（95％CI: 1.2～3.5）であり、他のトリハロメ
タンも入れて調整したオッズ比は 3.0（95％CI: 1.4～6.6）であった 32) 。 
 一方、アメリカの3地域で 2000年から 2004年にかけて妊娠早期の女性 2,409人を対象にし
て水道水からの総トリハロメタンや本物質、ハロ酢酸等のばく露と流産の関連を検討した

調査では、上記と同様にして求めた総トリハロメタンの調整後オッズ比は 1.1（95％CI: 0.7
～1.7）で有意な関連はなく、同じく同様にして求めた本物質の調整後オッズ比も 1.6（95％
CI: 1.0～2.4）と若干低かった。しかし、これらの濃度（µg/L）や摂取量（µg/day）から対
象者を 5 群に分けて検討した結果、総トリハロメタン、本物質、総ハロ酢酸についてはオ
ッズ比の有意な増加はみられなかったが、総有機ハロゲン化物の摂取量が最も多かった群

（> 298.6 µg/day）でのみオッズ比の有意な増加（1.5、95％CI: 1.0～2.2）がみられた 33) 。 
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 また、この3地域の女性 1,315人を対象に、子作りを始めてから妊娠するまでの期間との関
連を調べた結果、女性の年令増加は妊娠するまでの期間の増加（妊娠受胎確率の低下）と

関連し、飲水量の増加は妊娠するまでの期間の短縮（妊娠受胎確率の上昇）と軽度に関連

していたが、これらの物質のばく露増加によって妊娠受胎確率が低下するという証拠はな

く、総有機ハロゲン化物の増加と妊娠受胎確率の上昇に軽度の関連がみられただけであっ

た 34) 。 
イ）カナダのノバスコシア州で 1988年から 1995年の単胎児分娩 49,756件（体重 500 g以上）
を対象に、死産と母親の水道水からのトリハロメタンばく露との関係を検討したコホート

調査では、214件の死産があり、死因は不明が 84件、仮死が 72件、未熟が 20件、先天性
異常が 15件、感染症が 2件、その他が 21件で、水道水の総トリハロメタン、クロロホル
ム、本物質の濃度は平均で 71.3、64.1、6.9 µg/Lであった。総トリハロメタン、クロロホル
ム、本物質のいずれも死産リスクの増加と関連していたが、最も強い関連は本物質との間

にみられ、本物質が 5 µg/L未満の群に対して、20 µg/L以上の群で調整後の相対リスクは
1.98（95%CI: 1.23～3.49）と約 2倍であった。また、死因の中で件数の多かった不明と仮死
についてみると、いずれの場合も仮死の相対リスクの方が大きかった 35) 。 
 また、同じコホートで先天性異常（胎児神経管形成障害、心臓血管系異常、口蓋裂及び口

唇裂、染色体異常）との関連を検討した調査では、本物質が 5 µg/L未満の群に対して、20 µg/L
以上の群で胎児神経管形成障害の相対リスクは 2.8（95%CI: 1.4～5.6）と有意に高く、母親
の年令と経済レベルで調整しても相対リスクは 2.5（95%CI: 1.2～5.1）と高いままであった。
一方、心臓血管系異常の相対リスクは本物質が 20 µg/L以上の群で 0.3（95%CI: 0.2～0.7）
と有意に低かった。染色体異常についてはクロロホルムとの間で正の関連を示唆する結果

が得られたが、口蓋裂及び口唇裂については本物質もクロロホルムも関連がなかった 36) 。 
ウ）マサチューセッツ州で 1995年から 1998年の間に在胎 22～45週で生まれた 200 g以上の
単胎児 194,827 人の調査では、11,580 人（6％）が早産（37 週未満）、17,359 人（9％）が
SGA（在胎期間を考慮した体重が 10パーセンタイル未満の新生児）に分類された。これら
のリスクと妊娠後期に母親が摂取していた水道水のトリハロメタン、ハロ酢酸、MX 及び
変異原性活性との関係を検討した研究では、総トリハロメタン、クロロホルム、本物質は

いずれも SGAの増加、早産の減少との間に有意な関連があった 37) 。 
エ）イギリスの公営水道会社 3社の供給エリア内で、1992年から 1998年の単胎児分娩記録（A
区域約 2万件、B区域約 41万件、C区域約 49万件）をもとに、死産、低出生体重児、極
低出生体重児のリスクと母親が摂取していた水道水のトリハロメタンとの関係を検討した

研究では、総トリハロメタンと死産との間に有意な関連がみられたが、低出生体重児、極

低出生体重児とでは有意な関連はなかった。また、個々の物質についてみると、クロロホ

ルムが総トリハロメタンと類似した傾向にあったが、本物質や総臭素化トリハロメタンと

の間には関連がなかった 38) 。 
オ）カリフォルニア州で 1989年から 1991年に発生した胎児神経管形成障害の症例 538件（生
死問わず）と正常な新生児 539 人を対象にした症例対照研究では、母親が飲用していた水
道水からの総トリハロメタンのばく露と胎児神経管形成障害との間に負の有意な関連がみ

られ、さらに本物質、クロロホルム、ジブロモクロロメタンのそれぞれとの間にも負の有

意な関連があった。しかし、別の胎児神経管形成障害の新生児 265 人、円錐動脈幹心臓欠
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陥の新生児 207人、口唇裂や口蓋裂の新生児 409人、対照群の 481人の新生児について行
った同様の検討では胎児神経管形成障害との間に同様の負の有意な関連はなく、正の関連

もなかった。また、他の奇形についても有意な関連は見出せなかった 39) 。 
カ）カリフォルニア州に 1990～1991年の間居住していた既婚男性で、不妊リスクのない 157
人について、水道水からのトリハロメタンのばく露による精液への影響を調べた調査では、

総トリハロメタン濃度は精液の質の低下と関連していなかった。また、個々の物質につい

ての検討でも、本物質のばく露と精子の運動性との間に負の関連がみられただけであっ

た 40) 。 
キ）出産期のヒトの胎盤から採取した栄養細胞（トロホブラスト）の培養実験から、胎盤は

本物質の標的臓器の一つであり、本物質は合胞体層の形成を撹乱し、絨毛性性腺刺激ホル

モンの分泌を阻害することで妊娠状態に影響を与えると考えられた 41, 42) 。 

 

（3）発がん性 

① 主要な機関による発がんの可能性の分類 

国際的に主要な機関での評価に基づく本物質の発がんの可能性の分類については、表 3.2
に示すとおりである。 

 
表3.2 主要な機関による発がんの可能性の分類 

機 関 (年) 分  類 
WHO IARC (1999) 2B ヒトに対して発がん性があるかもしれない。 
EU EU －  
 EPA (1993) B2 動物での発がん性の十分な証拠に基づき、恐らくヒ

ト発がん性物質。 
USA ACGIH  －  
 NTP (2005) － 合理的にヒトに対して発がん性があることが懸念さ

れる物質。 
日本 日本産業衛生学会 

(1995) 
第 2
群 B 

人間に対して恐らく発がん性があると考えられる物

質のうち、証拠が比較的十分でない物質。 
ドイツ DFG (2007) 2 動物の発がん物質であり、ヒトの発がん物質でもあ

ると考えられる。 
 

② 発がん性の知見 

○ 遺伝子傷害性に関する知見 

in vitro試験系では、代謝活性化系（S9）添加のネズミチフス菌 43, 44, 45) 、S9無添加のネ
ズミチフス菌 46, 47, 48) で遺伝子突然変異を誘発した報告がある一方、S9添加の有無にかかわ
らずネズミチフス菌で遺伝子突然変異を誘発しなかった報告 17, 49～52) もあった。S9 添加、
無添加の大腸菌 52) 、S9無添加の酵母 53) 、S9添加のマウスリンパ腫細胞（L5178Y）17, 54, 55) 

で遺伝子突然変異を誘発した。 
S9 添加の有無にかかわらずチャイニーズハムスター卵巣（CHO）細胞 17, 56) では姉妹染

色分体交換を誘発しなかったが、ラットの赤芽球性白血病細胞（K3D）57) では誘発し、Ｓ9
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無添加のチャイニーズハムスター胎仔肺線維芽細胞（FAF）43) で姉妹染色分体交換を誘発

しなかったが、S9 添加のラット肝細胞（RL4）
58) 、ヒト急性リンパ芽球性白血病細胞

（CCRF-CEM）58) 、S9無添加のヒトリンパ球（初代培養）59) で姉妹染色分体交換を誘発し

た。CHO細胞では S9添加の有無にかかわらず染色体異常を誘発しなかったが 17, 56) 、S9無
添加の FAF細胞 43) で染色体異常を誘発した。S9 添加の有無にかかわらずチャイニーズハ
ムスター肺線維芽細胞（CHL/IU）で染色体の構造異常を誘発したが、異数性については誘
発しなかった 60) 。ヒトの肺上皮細胞（初代培養）61) 、CCRF-CEM細胞 62) で DNA傷害 61) 、

ラット及びヒトの腎臓細胞（初代培養）で DNA傷害及び小核 63) を誘発したが、ラットの

肝細胞（初代培養）で DNA傷害を誘発しなかった 62) 。 
in vivo試験系では、腹腔内投与したマウスの骨髄 22, 64) 、経口投与 22) 又は腹腔内投与 65) し

たマウスの末梢血赤血球で小核を誘発しなかったが、経口投与したラットの腎臓 63) 、吸入

ばく露したマウスの骨髄及び末梢血赤血球 66) で小核を誘発した。経口投与又は腹腔内投与

したラットの骨髄で染色体異常 67) 、経口投与したラットの腎臓で DNA傷害 63) 、マウスの

骨髄で姉妹染色分体交換 59) を誘発したが、経口投与したラットの肝臓で不定期 DNA 合
成 68) 、肝臓 62) 、腎臓 62, 69) 、十二指腸 62) でDNA傷害を誘発しなかった。また、活性型 v-Ha-ras
がん遺伝子導入トランスジェニックマウス（Tg.AC）に経口投与又は皮膚塗布した試験、p53
がん抑制遺伝子ヘテロ欠損ノックアウトマウスに経口投与又した試験では末梢血赤血球に

小核の誘発はみられず、陰性の結果と明瞭でない結果しか得られていない 70) 。 

 

○ 実験動物に関する発がん性の知見 

Wistarラット雌雄各 58匹（対照群は雄 26匹、雌 22匹）を 1群とし、0、0.12％の濃度で
飲水に添加して 71週間投与し、飲水量が徐々に増加していたことから濃度を半分に下げて
生涯にわたって飲水投与した。その結果、本物質投与群の雌で肝臓の腺腫（腫瘍結節）及

び腺線維症（胆管細胞癌の可能性あり）の発生率に有意な増加、下垂体腫瘍及び乳腺腫瘍

の発生率に有意な減少を認め、リンパ肉腫の発生率は雌で有意に増加したが、雄では有意

に減少した。なお、本物質の摂取量は雄で 100 mg/kg/day前後、雌で 150 mg/kg/day前後で
あった 71) 。 

Fischer 344 ラット及び B6C3F1マウス雌雄各 50 匹を 1 群とし、ラットに 0、 50、 100 
mg/kg/day、マウスの雄に 0、25、50 mg/kg/day、雌に 0、75、150 mg/kg/dayを 102週間（5
日/週）強制経口投与した結果、ラットでは 50 mg/kg/day群の雄の大腸で腺癌、100 mg/kg/day
群の雌雄の大腸で腫瘍性ポリープ、腺癌、腺腫又は腺癌、100 mg/kg/day群の雌の腎臓で尿
細管腺腫、雌雄の腎臓で尿細管腺癌、尿細管腺腫又は腺癌の発生率に有意な増加を認めた。

また、マウスでは雄の 50 mg/kg/day群で尿細管の腺腫又は腺癌、雌の 75 mg/kg/day以上の
群で肝細胞腺腫、肝細胞腺腫又は肝細胞癌、150 mg/kg/day群で肝細胞癌の発生率に有意な
増加を認めた。このように、腫瘍の発生率に有意な増加がみられたが、大腸及び腎臓の腫

瘍は Fischer 344 ラット及び B6C3F1マウスにとって稀なものであった。なお、雄ラットの

副腎、雌ラットの脳下垂体及び乳腺、雌マウスの脳下垂体では本物質の投与によって腫瘍

の発生率に有意な減少もみられた 17, 19) 。この結果から、雌雄の Fischer 344 ラット及び
B6C3F1マウスに対する発がん性の明らかな証拠があったと NTP（1987）は結論した 17) 。 
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一方、Wistarラット雌雄各 40匹を 1群とし、0、0.014、0.055、0.22％の濃度で 24ヶ月間
混餌投与（雄 0、6.1、25.5、138.0 mg/kg/day、雌 0、8.0、31.7、168.4 mg/kg/day）した結果、
発生率の有意な増加を示した腫瘍はいずれの組織にもなかった 20) 。 
また、Fischer 344ラット雄 77～78匹を 1群として 0、0.007、0.035、0.07％の濃度で飲水
に添加して 104週間投与（0、3.9、20.6、36.3 mg/kg/day）、B6C3F1マウス雄 78匹を 1群と
して 0、0.005、0.025、0.05％の濃度で 100週間飲水投与（0、8.1、27.2、43.4 mg/kg/day）
した結果、ラットの 0.007％群で肝細胞腺腫、肝細胞腺腫又は癌、0.035％群で肝細胞腺腫又
は癌の発生率及び発生数に有意な増加を認めたが、最高用量群の 0.07％群で有意な増加は
なく、肝細胞腺腫又は癌の発生状況も 0.007％群＞0.035％群の関係にあって用量依存性がな
かった。さらにマウスでは肝臓や腎臓、脾臓、精巣などのいずれの組織でも腫瘍の発生増

加はなかった 21) 。 
Fischer 344ラット雄及び B6C3F1マウス雌 50匹を 1群とし、0、0.0175、0.035、0.07％の
濃度で飲水に添加して 105週間投与（ラット 0、6、12、25 mg/kg/day、マウス 0、9、18、
36 mg/kg/day）した結果、有意な発生率の増加を示した腫瘍はラットにもマウスにもなく、
むしろ、マウスでは肝細胞腺腫又は癌の発生率に有意な減少傾向さえみられ、0.07％群の発
生率は有意に低かった 22) 。この結果から、雄の Fischer 344ラット、雌の B6C3F1マウスに

対する発がん性の証拠はなかったと NTP（2006）は結論している。なお、強制経口投与の
試験ではラット及びマウスの雌雄で明らかな発がん性の証拠が得られており、飲水投与に

よる結果と異なったが、この原因として、強制経口投与と飲水投与による臓器内動態の差、

食事要因が影響してる可能性、腫瘍発生時の体重の差が指摘されている 22) 。 

 
ラット及びマウスを用いた従来の 2 年間の発がん性試験を短・中期間で代替する試験方
法として、がん遺伝子やがん抑制遺伝子を導入したり（トランスジェニック)、ある遺伝子
の働きを抑制させたり（ノックアウト）したラットやマウスの使用が提案されている。こ

のうち、活性型 v-Ha-ras がん遺伝子導入トランスジェニックマウス（Tg.AC）は発がんプ
ロモーターのみを皮膚に塗布することで乳頭腫や扁平上皮癌が発生することが知られてお

り、皮膚発がんのイニシエーション過程が導入遺伝子によって代替えされていると考えら

れている。また、がん抑制遺伝子の p53は DNA傷害に反応することから、p53がん抑制遺
伝子ヘテロ欠損ノックアウトマウス(p53＋/－) は変異原性物質の発がん性と非発がん性の識
別に有用であることが確認されている。 
このため、Tg.ACマウス（FVB/N-TｇN(v-Ha-ras)Led）の雌雄各 10～15匹を 1群とし、0
～256 mg/kg/dayを 26及び 39週間皮膚塗布した試験、 0～0.07％の濃度で飲水に添加して
26及び 42週間投与した試験、p53ヘテロ欠損マウス（B6.129-Trp53(N12)tmlBnd(＋/－)）の雌雄

各 10～15匹を 1群とし、0～0.07％の濃度で飲水に添加して 26及び 42週間投与した試験、
0～100 mg/kg/daを 26及び 41週間強制経口投与した試験ではいずれも腫瘍の発生増加はみ
られなかった。Tg.ACマウスに 0、25、50、100 mg/kg/dayを 26及び 41週間強制経口投与
した試験では、26 週間投与の 100 mg/kg/day群の雌の前胃で多発性の扁平上皮乳頭腫の発
生率に有意な増加がみられたが、単発性とあわせた発生率には有意な増加はなかった。41
週間投与では 25、100 mg/kg/day群の雌で多発性の扁平上皮乳頭腫の発生率に有意な増加が
みられ、100 mg/kg/day群では単発性とあわせた発生率も有意に高かった。雄の前胃にも多
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発性の扁平上皮乳頭腫はみられたが、対照群と同程度で、発生率の増加を示した腫瘍はな

かった 70) 。この結果から、飲水投与又は強制経口投与した p53ヘテロ欠損マウスで発がん
性の証拠はなかったと NTP（2007）は結論している。 

Ekerラット（遺伝性腎癌ラット）雌雄各 8匹を 1群とし、0、0.007、0.07％の濃度で飲水
に添加して 4及び 10ヶ月間投与（雄 0、3.5、35 mg/kg/day、雌 0、6.5、55.6 mg/kg/day）し
た結果、雄の腎臓では用量に依存して腺腫が増加する傾向にあったが、有意差はなかっ

た 72) 。 

 
雄の Fischer 344 ラット及び B6C3F1マウスに本物質を 13 週間飲水投与した試験では、

Fischer 344 ラットで大腸癌の前癌病変と考えられている異常腺窩巣（aberrant crypt foci; 
ACF）の発生率や発生数に有意な増加がみられたが、B6C3F1マウスの大腸で ACFの発生は
なかった。さらに、ACFの化学的誘発に感受性の高い A/Jマウスに 13、30週間投与しても
ACFの誘発はなかった 73) 。上記のように、Fischer 344ラットではコーン油を溶媒として用
いた強制経口投与の試験で大腸癌などの腫瘍を誘発したが、飲水投与の試験では腫瘍の発

生増加がなかったことから、投与方法による影響、高脂肪食による影響について検討した

ところ、これらの要因は本物質による ACFの誘発に無関係であり 74, 75)、ACFの誘発は他の
臭素化トリハロメタンでもみられ、臭素数（1～3まで）が多いほど ACFの誘発も多いとい
う結果であった 75) 。 

B6C3F1マウスでは雌の肝臓で腫瘍の発生が認められているが、雌の B6C3F1マウスに 0、
300 mg/kg/dayを 11日間強制経口投与した結果、肝臓で DNAメチル化の有意な低下がみら
れた 76) 。また、雄の Fischer 344ラット及び B6C3F1マウスに 0、50、100 mg/kg/dayを 28
日間強制経口投与、0、0.035、0.07％の濃度で 28 日間飲水投与した結果、どちらの投与方
法でもラットの大腸で DNAメチル化の用量及び時間に依存した有意な低下がみられたが、
強制経口投与では 5日後には既に有意に低下していたのに対し、飲水投与では 7日後でも
変化は検出されず、マウスの大腸ではどちらの投与方法でも DNAメチル化の低下は誘発さ
れなかった 77) 。このように、DNA メチル化の低下能と大腸癌のプロモーション作用との
関連は閾値のある発がんメカニズムを示唆しており、肝臓での発がんも同様と思われた 77) 。 

 
なお、U.S.EPA（1993）は雄の B6C3F1マウスに 0、25、50 mg/kg/dayを強制経口投与した
時の尿細管腺腫又は腺癌の発生率（1/46、2/49、9/50）に線形多段階モデルを適用し、スロ
ープファクターを 6.2×10-2 (mg/kg/day)-1 と算出している 78) 。 

 

○ ヒトに関する発がん性の知見 

アイオワ州で 1986年に 55～69才であった閉経後の女性 41,836人を 1986年から 1993年
末まで追跡したコホート調査では、この間に 3,567人でがんが発生しており、水道水中のク
ロロホルム濃度と大腸がんリスク、全がんリスクの増加との間には用量に依存した有意な

関連がみられたが、本物質やジブロモクロロメタン、ブロモホルムとの間に有意な関連は

なかった 79) 。 
カナダのケベック州で 1980 年から 1993年の間に小児急性リンパ芽球性白血病と診断さ
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れた 0～9才の小児 491人、性、年令、診断時の居住地域でマッチさせた対照群 491人から
なる症例対照研究では、胎児期及び生後の水道水からのトリハロメタン、金属類、硝酸塩

類の平均ばく露、累積ばく露との関連について検討した結果、本物質を含むいずれの成分

も小児急性リンパ芽球性白血病と有意な関連はなかった 80, 81) 。 
カナダで 1994年から 1997年の間に膵臓がんと診断された 486人（うち男性 324人）、性、
年齢でマッチさせた対照群 3,596人からなる症例対照研究では、水道水からの総トリハロメ
タン、クロロホルム及び本物質のばく露と膵臓がんとの関連を検討した。その結果、高濃

度のばく露で膵臓がんのリスクが増加するという証拠はなく、潜伏期間として 3、8、13年
を考慮して検討しても関連は得られなかった 80) 。 
ニューヨーク州の西部地域で直腸癌と診断された男性患者 128 人、性、年令等でマッチ
した対照群 253 人からなる症例対照研究では、飲酒や食事等で調整したオッズ比は水道水
からのブロモホルムばく露で 1.85（95％CI: 1.25～2.74）と有意に高く、ジブロモクロロメ
タン及び本物質のオッズ比もそれぞれ 1.78（95％CI: 1.00～3.19）、1.15（95％CI: 1.00～1.32）
でわずかに有意であった 83) 。また、膀胱がん患者 129人、対照群 256人の調査では、総ト
リハロメタン、本物質、クロロホルムのそれぞれで膀胱がんと有意な関連がみられ、この

うち、ブロモホルムのオッズ比が最も大きかった 84) 。 

 

（4）健康リスクの評価 

① 評価に用いる指標の設定 

非発がん影響については一般毒性及び生殖・発生毒性等に関する知見が得られている。発

がん性については動物実験で発がん性を示唆する結果が得られているものの、ヒトでの知見

は十分でなく、ヒトに対する発がん性の有無については判断できない。このため、閾値の存

在を前提とする有害性について、非発がん影響に関する知見に基づき無毒性量等を設定する

こととする。 
経口ばく露については、中・長期毒性エ）のラットの試験から得られた LOAEL 6.1 mg/kg/day
（肝臓の脂肪変性）を LOAELであるために 10で除した 0.61 mg/kg/dayが信頼性のある最も
低用量の知見であると判断し、これを無毒性量等として設定する。 
吸入ばく露については、中・長期毒性キ）のマウスの試験から得られた NOAEL 1 ppm（尿
細管の変性など）をばく露状況で補正して 0.25 ppm（1.7 mg/m3)とし、試験期間が短いことか
ら 10で除した 0.17 mg/m3を無毒性量等として設定する。 

 

② 健康リスクの初期評価結果 
 

表3.3 経口ばく露による健康リスク（MOEの算定） 

ばく露経路・媒体 平均ばく露量 予測最大ばく露量 無毒性量等 MOE 

経口 

飲料水 
（＋食物） 1.2 µg/kg/day未満 

1.2 µg/kg/day 
（1.2 µg/kg/day） 

0.61 mg/kg/day ラット 

10 
（10） 

地下水 
（＋食物） 

0.0004 µg/kg/day未満程度 0.0008 µg/kg/day程度 
（0.047 µg/kg/day程度） 

15,000 
（260） 

注：( ) 内は、全国レベルのデータではない食物からのばく露量を加味した場合を示す。  
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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。

MOE＝10 MOE＝100［ 判定基準 ］ 

経口ばく露については、飲料水を摂取すると仮定した場合、平均ばく露量は 1.2 µg/kg/day
未満、予測最大ばく露量は 1.2 µg/kg/dayであった。無毒性量等 0.61 mg/kg/dayと予測最大ば
く露量から、動物実験結果より設定された知見であるために 10で除し、さらに発がん性を考
慮して 5で除して求めた MOE（Margin of Exposure）は 10となる。また、地下水を摂取する
と仮定した場合、平均ばく露量は 0.0004 µg/kg/day 未満程度、予測最大ばく露量は 0.0008 
µg/kg/day程度であり、予測最大ばく露量から求めた MOEは 15,000となる。なお、食物から
のばく露については局所地域のデータ（予測最大値 0.046 µg/kg/day）があったが、参考とし
てこれを飲料水とともに摂取すると仮定した場合には予測最大ばく露量は 1.2 µg/kg/dayで、
MOE は 10 となり、地下水とともに摂取すると仮定した場合には予測最大ばく露量は 0.047 
µg/kg/dayで、MOEは 260となる。 
従って、本物質の経口ばく露による健康リスクについては、情報収集に努める必要がある

と考えられる。 
なお、本物質は水道水質基準が設定されている。 

 
 

表3.4 吸入ばく露による健康リスク（MOEの算定） 

ばく露経路・媒体 平均ばく露濃度 予測最大ばく露濃度 無毒性量等 MOE 

吸入 
環境大気 － － 

0.17 mg/m3 マウス 
－ 

室内空気 （0.13 µg/m3程度） （0.48 µg/m3程度） （7.1） 
注：( ) 内の数値は、全国レベルのデータでないものを用いた場合を示す。   
吸入ばく露については、全国レベルのばく露データも得られなかったことから、健康リス

クの判定はできなかった。 
なお、局所地域のデータとして報告のあった室内空気中の濃度についてみると、予測最大

値は 0.48 µg/m3程度であり、これと無毒性量等 0.17 mg/m3から、動物実験結果より設定され

た知見であるために 10 で除し、さらに発がん性を考慮して 5 で除して算出した MOE は 7.1
となる。 
本物質は有害大気汚染物質に該当する可能性がある物質に選定されており、大気中での半

減期は 68日～680日と長く、大気中に排出された場合にはほぼすべてが大気中に分配される
と予測されている。 
このため、一般環境大気については吸入ばく露による健康リスクの評価に向けて吸入ばく

露の情報収集等を行う必要があると考えられる。また、室内空気の吸入ばく露による健康リ

スクについては、局所地域のデータを用いて計算した場合の MOEは 7.1となるため、ばく露
データの充実等、情報収集に努める必要があると考えられる。 
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４．生態リスクの初期評価 

水生生物の生態リスクに関する初期評価を行った。 

（1）水生生物に対する毒性値の概要 

本物質の水生生物に対する毒性値に関する知見を収集し、その信頼性及び採用の可能性を確

認したものを生物群（藻類、甲殻類、魚類及びその他）ごとに整理すると表 4.1のとおりとなっ
た。 

  
表4.1 水生生物に対する毒性値の概要 

生物群 急 
性 
慢 
性 

毒性値 
[µg/L] 生物名 生物分類 エンドポイント 

／影響内容 
ばく露期間

[日] 
試験の

信頼性 
採用の

可能性 
文献 
No. 

藻 類  ○ 802Pseudokirchneriella 
subcapitata 緑藻類 NOEC 

GRO(RATE) 3 A A 3)*2 

  ○ 802Pseudokirchneriella 
subcapitata 緑藻類 NOEC 

GRO(AUG) 3 A B*1 2) 

  ○  4,130*1,4Pseudokirchneriella 
subcapitata 緑藻類 EC50 

GRO(AUG) 3 A B*1 2) 

  ○  11,600Pseudokirchneriella 
subcapitata 緑藻類 EC50 

GRO(RATE) 3 A A 3)*2 

甲殻類  ○ 791Daphnia magna オオミジンコ NOEC  REP 21 B C*3 2) 

 ○  29,000Daphnia magna オオミジンコ EC50   IMM 2 A A 2) 

魚 類   8,620Oryzias latipes メダカ LC50  MOR 21 A C 2) 

 ○  28,200Oryzias latipes メダカ LC50   MOR 4 A A 2) 

その他 ○  240,000Tetrahymena 
pyriformis テトラヒメナ属 EC50   GRO 1 B C 1)-11258 

毒性値（太字）：PNEC導出の際に参照した知見として本文で言及したもの 
毒性値（太字下線）： PNEC導出の根拠として採用されたもの 
試験の信頼性：本初期評価における信頼性ランク 

A：試験は信頼できる、B：試験は条件付きで信頼できる、C：試験の信頼性は低い、D：信頼性の判定不可 
E：信頼性は低くないと考えられるが、原著にあたって確認したものではない 

採用の可能性：PNEC導出への採用の可能性ランク 
A：毒性値は採用できる、B：毒性値は条件付きで採用できる、C：毒性値は採用できない 

エンドポイント 
EC50 (Median Effective Concentration) : 半数影響濃度、LC50 (Median Lethal Concentration) : 半数致死濃度、 
NOEC (No Observed Effect Concentration) : 無影響濃度 

影響内容 
GRO (Growth) : 生長（植物）、成長（動物）、IMM (Immobilization) : 遊泳阻害、MOR (Mortality) : 死亡、 
REP (Reproduction) : 繁殖、再生産 

（ ）内：毒性値の算出方法 
AUG （Area Under Growth Curve) ：生長曲線下の面積により求める方法（面積法） 
RATE：生長速度より求める方法（速度法） 
 

*1 原則として速度法から求めた値を採用しているため採用の可能性は「B」とし、PNEC導出の根拠としては用いない 
*2 文献2）をもとに、試験時の初期実測濃度を用いて速度法により 0-48時間の毒性値を再計算したものを掲載 
*3 NOECの算出方法が適切でないため採用の可能性を「C」とし、PNEC導出の根拠としては用いない 
*4 文献2）に記載されている 2つの毒性値のうち小さな値を掲載 
 

 
評価の結果、採用可能とされた知見のうち、生物群ごとに急性毒性値及び慢性毒性値のそれ

ぞれについて最も小さい毒性値を予測無影響濃度（PNEC）導出のために採用した。その知見の
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概要は以下のとおりである。 

 
1） 藻類 
環境庁 2)は OECD テストガイドライン No.201（1984）に準拠し、緑藻類 Pseudokirchneriella 

subcapitata（旧名 Selenastrum capricornutum）の生長阻害試験を GLP試験として実施した。試験
には密閉容器が使用され、設定試験濃度は 0、0.512、1.28、3.20、8.0、20.0 mg/L（公比 2.5）で
あった。試験溶液はジメチルスルホキシド（DMSO）100 mg/Lを助剤として調製された。被験
物質の実測濃度は試験開始時、終了時においてそれぞれ設定濃度の 60.9～65.5％、50.5～62.8％
であった。毒性値の算出には初期実測濃度が用いられ、0～48時間の結果に基づき、速度法によ
る 72時間半数影響濃度（EC50）は 11,600 µg/L、72時間無影響濃度（NOEC）は 802 µg/Lであ
った 3)。なお、面積法による毒性値の中にはさらに小さいものもあったが、本初期評価では原

則として生長速度から求めた値を採用している。 

 
2） 甲殻類 
環境庁 2)は OECDテストガイドライン No. 202（1984）に準拠し、オオミジンコ Daphnia magna
の急性遊泳阻害試験を GLP試験として実施した。試験は半止水式（蓋付容器使用、24時間換水）
で行われ、設定試験濃度は 0、3.70、6.67、12.0、21.6、38.9、70 mg/L（公比 1.8）であった。試
験用水には、硬度 35.5 mg/L（CaCO3換算）の脱塩素水道水が用いられた。被験物質の実測濃度

は、換水前においても設定濃度の 82.5～93.6％を維持していた。48 時間半数影響濃度（EC50）

は、設定濃度に基づき 29,000 µg/Lであった。 

 
3） 魚類 
環境庁 2)は OECDテストガイドライン No.203（1992）に準拠し、メダカ Oryzias latipesの急性
毒性試験を GLP試験として実施した。試験は半止水式（蓋付容器使用、24時間毎換水）で行わ
れ、設定試験濃度は 0、19.8、29.6、44.4、66.7、100 mg/L（公比 1.5）であった。試験用水には、
硬度 35.5 mg/L（CaCO3換算）の脱塩素水道水が用いられた。被験物質の実測濃度は、24時間後
の換水前においても設定濃度の 82.7～91.0％を維持していた。96時間半数致死濃度（LC50）は、

設定濃度に基づき 28,200 µg/Lであった。 
 

（2）予測無影響濃度（PNEC）の設定 

急性毒性及び慢性毒性のそれぞれについて、上記本文で示した毒性値に情報量に応じたアセ

スメント係数を適用し予測無影響濃度（PNEC）を求めた。 

 
急性毒性値 
藻類  Pseudokirchneriella subcapitata 生長阻害；72時間 EC50            11,600µg/L 
甲殻類  Daphnia magna  遊泳阻害；48時間 EC50            29,000µg/L  
魚類  Oryzias latipes 96時間 LC50               28,200µg/L  

アセスメント係数：100［3生物群（藻類、甲殻類及び魚類）について信頼できる知見が得ら
れたため］ 
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これらの毒性値のうち最も小さい値（藻類の 11,600 µg/L）をアセスメント係数 100で除する
ことにより、急性毒性値に基づく PNEC値 120 µg/Lが得られた。 

 
慢性毒性値 
藻類 Pseudokirchneriella subcapitata 生長阻害；72時間 NOEC   802µg/L 

アセスメント係数：100［1生物群（藻類）の信頼できる知見が得られたため］ 
得られた毒性値（藻類の 802 µg/L）をアセスメント係数 100で除することにより、慢性毒性
値に基づく PNEC値 8.0 µg/Lが得られた。 
 

本物質の PNECとしては、藻類の慢性毒性値から得られた 8.0 µg/Lを採用する。 

 

（3）生態リスクの初期評価結果 

 

表4.2 生態リスクの初期評価結果 

水 質 平均濃度 最大濃度（PEC） PNEC 
PEC/ 

PNEC比 

公共用水域・淡水 
0.004 µg/L未満の報告が 
ある (2006) 

0.004 µg/L未満の報告が 
ある (2006) 8.0 

µg/L 

0.0005 

公共用水域・海水 概ね0.004 µg/L未満 (2006) 概ね0.011 µg/L (2006) 0.001 

注：1) 水質中濃度の（ ）内の数値は測定年度を示す  

   2) 公共用水域･淡水は､河川河口域を含む 
 

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。

PEC/PNEC＝0.1 PEC/PNEC＝1［ 判定基準 ］

 
 

本物質の公共用水域における濃度は、平均濃度でみると淡水域で 0.004 µg/L未満の報告があ
り、海水域では概ね 0.004 µg/L未満であった。安全側の評価値として設定された予測環境中濃
度（PEC）は、淡水域で 0.004 µg/L未満の報告があり、海水域では概ね 0.011 µg/Lであった。 
予測環境中濃度（PEC）と予測無影響濃度（PNEC）の比は、淡水域で 0.0005、海水域では 0.001

となるため、現時点では作業は必要ないと考えられる。なお、公共用水域淡水において 1999年
度には 0.68 µg/Lが検出されており、この濃度と PNECとの比は 0.09となる。 
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