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本物質は、第 7 次とりまとめにおいて環境リスク初期評価結果が公表されているが、新たに

環境実測データ（大気）が得られたため、改めて初期評価を行った。 

 

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： ジブロモクロロメタン 

（別の呼称：クロロジブロモメタン） 

CAS 番号： 124-48-1 
化審法官報公示整理番号：   
化管法政令番号： 1-209 
RTECS 番号： PA6360000 

分子式 ： CHBr2Cl 

分子量： 208.28 
換算係数：1 ppm = 8.52 mg/m3 (気体、25℃) 
構造式： 

Br C

Br

Cl

H
 

（2）物理化学的性状 

本物質は無色透明の比重の重い液体で、揮発性物質である1)。 

融点 -20℃2)、-22℃3)、<-20℃4) 

沸点 
120℃(760 mmHg) 2)、121.3～121.8℃5)、 
123～125℃5)、134℃(760 mmHg)3)、116～122℃ 4) 

密度 
2.451 g/cm3 (20℃) 2) 、2.4450 g/cm3 (15℃) 5) 、 
2.38 g/cm3 4) 

蒸気圧 76 mmHg (=1.0×104 Pa)(20℃) 4) 

分配係数（1-ｵｸﾀﾉｰﾙ/水）(log Kow) 2.163)、2.24 4) 

解離定数（pKa）  

水溶性（水溶解度） 
2.51×103 mg/1000g (30℃) 2)、2.7×103 mg/L (20℃) 3)、

4.4×103 mg/L (22℃) 4) 、1.1×103 mg/L (30℃) 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) 
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化学分解性 

OH ラジカルとの反応性（大気中） 

反応速度定数：0.058×10-12 cm3/(分子･sec)（AOPWIN8)により計算） 

半減期：93 日～930 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） 

加水分解性 

反応速度定数：8.01×10-4L(分子・sec)-1 (25℃、測定値、66.67%(v/v)ジオキサン中) 10) 

半減期：27.4～274 年（pH を 8～7 と仮定して計算） 

 

生物濃縮性 

 生物濃縮係数(BCF)：12（BCFBAF11)により計算） 

 

土壌吸着性 
 土壌吸着定数(Koc)：84.0（実測値）12) 

 

（4）製造輸入量及び用途 

① 生産量・輸入量等 

本物質の化学物質排出把握管理促進法（化管法）における製造・輸入量区分は、不明であ

る13)。 

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14)。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15)。 

廃水、冷却水の塩素処理工程で非意図的に生成するとされている16)。 

 

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、化学物質排出把握管理促進法第一種指定化学物質（政令番号：209）に指定されて

いる。 

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いる。 

本物質は、水道水質基準が設定されている。 

なお、本物質は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たが、平成 26 年

3 月改定の要調査項目リストから除外された。 
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２．曝露評価 

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曝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 

本物質は化管法の第一種指定化学物質である。同法に基づき公表された、平成 25 年度の届出

排出量1)、届出外排出量対象業種・非対象業種・家庭・移動体2),3)から集計した排出量等を表 2.1

に示す。なお、届出外排出量の推計では、下水処理工程の非意図的な生成に伴うトリハロメタ

ンの排出量は推計されておらず、移動体からの排出量も推計されていない。 

 

表 2.1 化管法に基づく排出量及び移動量（PRTR データ）の集計結果（平成 25 年度） 

大気 公共用水域 土壌 埋立 下水道 廃棄物移動 対象業種 非対象業種 家庭 移動体

全排出・移動量 0 0 0 0 0 0 27,332 5,426 21,086 - 0 53,844 53,844

ジブロモクロロメタン

業種等別排出量(割合) 0 0 0 0 0 0 27,333 5,426 21,086 0

26,297 届出 届出外

(96.2%) 0% 100%

1,036 5,426 21,086

(3.8%) (100%) (100%)

届出 届出外　　(国による推計) 総排出量　　(kg/年)

排出量　　(kg/年) 移動量　　(kg/年) 排出量　　(kg/年) 届出

排出量

届出外

排出量
合計

総排出量の構成比(%)

下水道業

水道

 
 

本物質の平成 25 年度における環境中への総排出量は、約 54 t となり、すべて届出外排出量

であった。 

PRTR データでは、届出外排出量の推定は媒体別には行われていないため、届出外排出量対

象業種・非対称業種・家庭の媒体別配分は「平成 25 年度 PRTR 届出外排出量の推定方法の詳

細」3)をもとに行った。媒体別に合計したものを表 2.2 に示す。 

 

表 2.2 環境中への推定排出量 

媒 体 推定排出量(kg) 

大 気 

水 域 

土 壌 

20,832 

33,013 

0 

 

（2）媒体別分配割合の予測 

本物質の環境中の媒体別分配割合は、環境中への推定排出量を基に USES3.0 をベースに日本

固有のパラメータを組み込んだ Mackay-Type Level III 多媒体モデル4)を用いて予測した。予測の

対象地域は、平成 25 年度に環境中及び公共用水域への排出量が最大であった東京都（大気への

排出量 1.6 t、公共用水域への排出量 3.2 t）及び大気への排出量が最大であった埼玉県（大気へ

の排出量 1.8 t、公共用水域への排出量 2.7 t）とした。予測結果を表 2.3 に示す。 
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表 2.3 媒体別分配割合の予測結果 

媒 体 

分配割合(%) 
上段：排出量が最大の媒体、下段：予測の対象地域 

環境中 大 気 公共用水域 

東京都 埼玉県 東京都 

大 気 79.5 86.9 79.5 
水 域 19.8 12.6 19.8 
土 壌 0.1 0.1 0.1 
底 質 0.6 0.4 0.6 

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 2.4 に示す。 

また、表流水、湖沼水等を原水とする水道原水の調査結果から集計した結果を表 2.5 に示す。 

 
表 2.4 各媒体中の存在状況 

媒 体 
幾何 算術 

最小値 最大値 a) 検出 
検出率 

調査 
測定年度 文献 

平均値 平均値 下限値 b) 地域 
                      

一般環境大気 e) µg/m3
－ － (0.007) c) (0.016) c)

－d) 0/13 全国 2013 5) 

  0.0089 0.0097 (0.007) c) 0.017 －d) 1/4 大阪府 2012 6) 

  0.0029 0.0048 <0.0018 0.029 0.0018 12/18 全国 2012 7) 

             

室内空気 i) µg/m3
－ 0.0 － 6.7 －d) －d)/602 全国 2012～2013 8)f), h) 

  － 0.1 － 12 －d) －d)/602 全国 2011～2013 8)g), h) 

  0.27 0.42 <0.1 2.3 0.1 20/24 －d) 2006 9) 

  0.29 0.47 <0.1 3.1 0.1 22/26 －d) 2005 10) 

  － 0.05 － 0.84 －d) 6/50 全国 2004 11) 

             

食 物 µg/g 0.00036 0.00039 <0.00020 0.00080 0.00020 6/10 仙台市 1996 12) g) 
  0.00026 0.00029 <0.00010 0.00056 0.00010 9/10 仙台市 1996 12) f) 
  0.00038 0.00040 0.00027 0.00057 0.00020 3/3 仙台市 1994 13) 
             

飲料水 j) µg/L <30 <30 <10 30 10~30 325/2953 全国 2012 14) 
  <20 <20 <10 40 10~20 373/2985 全国 2011 15) 
  <20 <20 <10 40 10~20 343/3016 全国 2010 16) 
  <20 <20 <10 40 10~20 328/3019 全国 2009 17) 
  <30 <30 <10 30 10~30 349/3007 全国 2008 18) 
  <20 <20 <10 40 10~20 380/2981 全国 2007 19) 
  <40 <40 <10 40 10~40 361/2849 全国 2006 20) 
  <100 <100 <10 30 k) 10~100 391/2851 全国 2005 21) 
  <100 <100 <10 30 k) 10~100 422/2759 全国 2004 22) 
             

地下水 µg/L <0.01 <0.01 <0.01 0.01 0.01 1/23 全国 1999 23) 
             

土 壌 µg/g          
             

公共用水域・淡水   µg/L <0.01 0.022 <0.01 0.41 0.01 47/130 全国 1999 23) 
             

公共用水域・海水   µg/L <0.01 0.01 <0.01 0.04 0.01 9/17 全国 1999 23) 
             

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 24) 
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媒 体 
幾何 算術 

最小値 最大値 a) 検出 
検出率 

調査 
測定年度 文献 

平均値 平均値 下限値 b) 地域 
                      

底質(公共用水域・海水) µg/g <0.001 <0.001 <0.001 <0.001 0.001 0/10 全国 2002 24) 
             

注：a) 最大値又は幾何平均値の欄の太字で示した数字は、曝露の推定に用いた値を示す。 
  b) 検出下限値の欄の斜体で示されている値は、定量下限値として報告されている値を示す。 
    c) 検出下限値未満のデータには検出下限値に 1/2 を乗じて得られた値を用いて調査地点の算術平均値を算出

したため、算出した算術平均値が検出下限値より小さな値となることがある。その様な場合には括弧書き

で公表されている。 
    d) 公表されていない。 
  e) 過去のデータではあるが限られた地域を調査対象とした大気調査において最大 0.49 μg/m3 (2003)25)がある。 
    f) 夏季調査 
    g) 冬季調査 
    h) 原著のデータを転記 
  i) 過去のデータではあるが室内空気において最大 490 μg/m3 (1997)26)がある。 
  j) クロロホルム、ジブロモメタン、ブロモジクロロメタン及びブロモホルムの濃度（平均値）の総和と、総ト

リハロメタン濃度（平均値）との差が大きい等、不明な点があるデータは除外した。 
  k) 最大濃度を上回る下限値による不検出データが報告されているため、最大濃度よりも高濃度の地点が存在

する可能性がある。 
 
 

表 2.5 水道原水の調査結果 

媒 体 
幾何 
平均値 

算術 
平均値

最小値 最大値
検出 

下限値 a) 検出率 調査地域 測定年度 文献 

           

公共用水域・淡水 b), c)  µg/L <10 <10 <10 10 10 1/34 全国 2012 14) 
  <10 <10 <10 10 10 1/39 全国 2011 15) 
  <10 <10 <10 10 10 1/45 全国 2010 16) 
  <10 <10 <10 10 10 1/44 全国 2009 17) 
  <10 <10 <10 10 10 1/38 全国 2008 18) 
  <10 <10 <10 10 10 1/37 全国 2007 19) 
  <10 <10 <10 10 10 2/38 全国 2006 20) 

  <10 <10 <10 <10 10 0/40 全国 2005 21) 
  <10 <10 <10 10 10 1/45 全国 2004 22) 
           

公共用水域・海水   µg/L          

           

注：a) 検出下限値の欄の斜体で示されている値は、定量下限値として報告されている値を示す。 
 b) 水道原水のうち、「表流水」、「湖沼水」、「ダム直接」又は「ダム放流」のデータのみを集計対象とした。 
 c) クロロホルム、ジブロモメタン、ブロモジクロロメタン及びブロモホルムの濃度（平均値）の総和と、総ト

リハロメタン濃度（平均値）との差が大きい等、不明な点があるデータは除外した。 
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（4）人に対する曝露量の推定（一日曝露量の予測最大量） 

一般環境大気、室内空気及び飲料水の実測値を用いて、人に対する曝露の推定を行った（表

2.6）。化学物質の人による一日曝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 2.6 各媒体中の濃度と一日曝露量 

  媒  体 濃  度 一 日 曝 露 量 
  大 気     
  一般環境大気 0.0029 µg/m3程度 (2012)（過去のデータ

ではあるが限られた地域で 0.021 µg/m3

程度の報告がある（2003）） 

0.00087 µg/kg/day 程度（過去のデータで

は あ る が 限 ら れ た 地 域 で 0.0063
µg/kg/day 程度の報告がある） 

  室内空気 0.1 µg/m3（2011～2013） 0.03 µg/kg/day 

平      
  水 質    
  飲料水 10 µg/L 未満（2012） 0.4 µg/kg/day 未満 
  地下水 過去のデータではあるが 0.01 µg/L 未満

程度（1999） 
過 去 の デ ー タ で は あ る が 0.0004 
µg/kg/day 未満程度 

均 公共用水域・淡水 過去のデータではあるが 0.01 µg/L 未満

（1999） 
過 去 の デ ー タ で は あ る が 0.0004 
µg/kg/day 未満 

      
  食 物 データは得られなかった（過去のデータ

ではあるが限られた地域で概ね 0.00038 
µg/g (1994) の報告がある） 

データは得られなかった（過去のデータ

ではあるが限られた地域で概ね 0.015 
µg/kg/day 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 0.029 µg/m3程度 (2012)（過去のデータで

はあるが限られた地域で 0.49 µg/m3程度

の報告がある（2003）） 

0.0087 µg/kg/day 程度（過去のデータでは

あるが限られた地域で 0.15 µg/kg/day 程

度の報告がある） 
最  室内空気 12 µg/m3（2011～2013） 3.6 µg/kg/day 

     

大 水 質   
 飲料水 40 µg/L（2011） 1.6 µg/kg/day 

値  地下水 過去のデータではあるが 0.01 µg/L 程度

（1999） 
過 去 の デ ー タ で は あ る が 0.0004 
µg/kg/day 程度 

 公共用水域・淡水 過去のデータではあるが 0.41 µg/L
（1999） 

過去のデータではあるが 0.016 µg/kg/day

    
      
  食 物 データは得られなかった（過去のデータ

ではあるが限られた地域で 0.00080 µg/g
程度 (1996) の報告がある） 

データは得られなかった（過去のデータ

で は あ る が 限 ら れ た 地 域 で 0.032 
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 
      

 

人の一日曝露量の集計結果を表 2.7 に示す。 

吸入曝露の予測最大曝露濃度は、一般環境大気のデータから 0.029 µg/m3程度となった。また、

室内空気の予測最大曝露濃度は 12 µg/m3となった。なお、過去のデータではあるが限られた地

域を調査対象とした環境調査の一般環境大気で 0.49 µg/m3程度の報告がある。 

経口曝露の予測最大曝露量は、飲料水のデータから算定すると 1.6 µg/kg/day であった。なお、

飲料水と過去のデータではあるが限られた地域を調査対象とした食物のデータから算定した一
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日曝露量も 1.6 µg/kg/day であった。 

 
表 2.7 人の一日曝露量 

媒 体 平均曝露量（μg/kg/day） 予測最大曝露量（μg/kg/day） 
 大 気  一般環境大気 0.00087 0.0087 
    室内空気 0.03 3.6 
    飲料水 0.4 1.6 
 水 質  地下水 (過去のデータではあるが 0.0004) (過去のデータではあるが 0.0004)
    公共用水域・淡水 (過去のデータではあるが 0.0004) (過去のデータではあるが 0.016)
  食 物   {過去のデータではあるが 0.015} {過去のデータではあるが 0.032}
  土 壌     

経口曝露量合計  0.4 1.6 

 参考値 1 0.015+0.4 1.632 

総曝露量  0.00087+0.4 1.6087 

 参考値 1 0.01587+0.4 1.6407 

注：1) アンダーラインを付した値は、曝露量が「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、経口曝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) 参考値 1 は、過去の限られた地域を調査対象とした食物データを用いた場合を示す。 
5) 総曝露量は、吸入曝露として一般環境大気を用いて算定したものである。 

 

（5）水生生物に対する曝露の推定（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曝露の推定の観点から、水質中濃度を表 2.8 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）を設定できるデータは得られなか

った。なお、公共用水域の淡水域では過去のデータではあるが 0.41 µg/L、同海水域では過去の

データではあるが 0.04 µg/L 程度となった。また、表流水、湖沼水又はダム湖水を原水とする水

道原水の測定結果を PEC に用いると、淡水域では最大で 10 µg/L となった。 

 
表 2.8 公共用水域濃度 

水 域 平    均 最 大 値 

淡 水 
 
 
 
 

海 水 

データは得られなかった 
[過去のデータではあるが 0.01

µg/L 未満 (1999)] 
 

データは得られなかった 
[過去のデータではあるが 0.01

µg/L 未満程度 (1999)] 

データは得られなかった 
[過去のデータではある

が 0.41 µg/L (1999)] 
  

データは得られなかった 
[過去のデータではある

が 0.04 µg/L 程度 (1999)] 
注：1) （  ）内の数値は測定年度を示す。 

 2)  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 18％を 14CO2 、48％

を未変化体として呼気中に排泄したのに対し、マウスは 72％を 14CO2 、12％を未変化体として

排泄し、尿中への排泄は 1.1％、1.9％と少なかった。ラットでは 48 時間後、マウスでは 36 時間

後に主要臓器に残存していた放射活性はそれぞれ 1.4％、5.0％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 1.2 時間、マウスで 2.5 時間であった 1) 。 

ラットに 0.25、0.5 mmole/kg を強制経口投与した結果、血液中の本物質は 30 分以内にピーク

濃度に達して減少したが、20 分後から 6 時間後までの AUC（薬物血中濃度時間曲線下面積）は

0.25 mmole/kg 投与で 31.2 µM.hr、0.5 mmole/kg 投与で 85.6 µM.hr であったことから、高投与量

では代謝の飽和が示唆された。また、本物質を含む 4 種類のトリハロメタンを各 0.25 mmole/kg

の用量で混合してラットに強制経口投与したところ、本物質及びクロロホルムの AUC は単独投

与時に比べて有意に大きく、ブロモホルム及びブロモジクロロメタンの AUC は単独投与時に比

べて有意に小さかった 2) 。 

本物質の水質濃度が 0.8 µg/L、気中濃度が 5.2 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 0.8 µg/m3 であったが、1 時間の遊泳後には気中濃度は 11.4 

µg/m3、肺胞内濃度は 1.4 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 1.5～2.0 µg/hr、14～22 µg/hr と見積もられた 3) 。また、ボランティア 31 人を対象に、10 分間

のシャワー（11 人）又は入浴（10 人）、10 分間かけて水道水 1 L を飲用（10 人）した時の本物

質の血中濃度を調べた実験では、いずれの場合も曝露終了から 10 分後の血中濃度は曝露前に比

べて有意に増加しており、シャワー後の血中濃度が最も高かった 4) 。飲用による血中濃度の増

加はシャワーや入浴の場合に比べて有意に少なかったが、これは飲用では本物質の排泄や代謝

が進行していたことに加え 4) 、曝露量（水量）の差も原因として考えられた。 

本物質が 1.4 ng/mL の水道水が入った密閉容器に片方の前腕部を 60 分間浸漬したボランティ

ア 14 人の実験では、血中の本物質濃度は 65 分後（1.7 pg/mL）までゆっくりと増加し、75 分後

には減少に転じたが、減少は出現時よりも緩やかであった 5) 。ヒトの乳房皮膚を用いた透過実

験では、本物質の透過係数は 0.20 cm/hr（25℃）で、透過は 0.22 時間で定常状態となった 6) 。 

本物質の代謝経路は他のトリハロメタンと同様と考えられ、肝臓のチトクローム P-450 によ

る酸化を受けてクロロジブロモメタノールとなり、中間代謝物のクロロブロモカルボニルを生

成する。クロロブロモカルボニルは水和して二酸化炭素と臭化水素、塩化水素に代謝されるほ

か、グルタチオン（GSH）によって一酸化炭素や S,S’-ジグルタチオニルカーボネートと臭化水

素、塩化水素に、システインと反応して 2-オキソチアゾリジン-4-カルボン酸に代謝される経路

が推定されており、クロロブロモカルボニルのようなカルボニルハロゲン化物は非常に不安定

で、組織内の求核分子と容易に反応することから、肝毒性を誘発する原因と考えられている 7, 8) 。

本物質を経口投与したラットでは血漿中の臭素、血液中の一酸化炭素ヘモグロビンに有意な増

加がみられ、これらの生成は GSH 枯渇の前処理で減少し、GSH 増強の前処理で増加した 8) 。 

また、主要な経路ではないものの、GSH 抱合を介した代謝経路の存在も推定されており、変
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異原性を有する中間代謝物が生成されると考えられている 9) 。 

なお、本物質の分配係数として血液・空気間はヒトで 49.2 10) 、52.7 11) 、ラットで 97.5 12) 、

116 11) 、脂肪・空気間はラットで 1,917 11) 、肝臓・空気間はラットで 126 11) 、筋肉・空気間はラ

ットで 55.6 11) と報告されている。 

 

（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 

動物種 経路 致死量、中毒量等 
ラット 経口 LD50 370 mg/kg（雄）13) 
ラット 経口 LD50 760 mg/kg（雌）13) 
ラット 経口 LD50 1,186 mg/kg（雄）14) 
ラット 経口 LD50 848 mg/kg（雌）14) 
マウス 経口 LD50 800 mg/kg（雄）15) 
マウス 経口 LD50 1,200 mg/kg（雌）15) 

 

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、へばりがみられ 14) 、マウスでは 500 mg/kg の投与で 30 分以内に鎮静及び麻痺が現れ、

約 4 時間持続した 15) 。 

 

② 中・長期毒性  

ア）CD-1 マウス雌雄各 8～12 匹を 1 群とし、0、50、125、250 mg/kg/day を 14 日間強制経口

投与した結果、125 mg/kg/day 以上の群の雌雄で肝臓相対重量の増加、液性免疫の抑制、雌

でヘキソバルビタール投与による睡眠時間の延長、250 mg/kg/day 群の雄で体重増加の抑制、

脾臓相対重量の減少、細胞性免疫の抑制、雌雄でフィブリノーゲン及び血糖値の減少、GPT、

GOT の上昇に有意差を認めた 16) 。この結果から、NOAEL を 50 mg/kg/day とする。 

イ）CD-1 マウス雄 8 匹を 1 群とし、0、37、74、147 mg/kg/day を 14 日間強制経口投与して肝

臓及び腎臓への影響を調べた結果、147 mg/kg/day 群で腎皮質切片の p-アミノ馬尿酸取込率

の有意な低下と GPT の有意な上昇を認め、主に 147 mg/kg/day 群の腎臓で尿細管上皮の過

形成及び糸球体間質の肥大、肝臓で有糸分裂像及び細胞質空胞化の発生率に増加がみられ

たが、これらの組織変化はごく軽微～軽微なものであった 17) 。この結果から、NOAEL を

74 mg/kg/day とする。 

ウ）Sprague-Dawley ラット雄 10 匹を 1 群とし、0、0.0005、0.005、0.05％の濃度で 28 日間飲

水投与した結果、一般状態や体重、主要臓器の重量や組織、血液の臨床化学成分や血球数

等に影響はみられなかった。また、飲水量から求めた本物質の摂取量は 0、0.13、1.5、12 

mg/rat/day であった 18) 。このため、0.25％の濃度群を追加して雌雄各群 20 匹に 90 日間飲

水投与した結果、体重増加の抑制傾向がみられたものの、有意な変化ではなかった。0.25％

群の雌雄で肝細胞の変性（空胞化など）に有意な増強を認めたが、90 日の回復期間後には

他群との間に差はみられなかった。この他には、甲状腺で濾胞の小型化とコロイド密度の

低下、上皮の肥厚がみられたが、用量に依存した変化ではなかった 19) 。本物質の摂取量は
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雄で 0、0.14、1.5、12、55 mg/rat/day、雌で 0、0.11、1.2、9.5、38 mg/rat/day であったが、

U.S. EPA（1989）は著者との私信で得た体重のデータをもとに各群の用量を雄で 0、0.442、

4.93、39.5、202 mg/kg/day、雌で 0、0.585、6.42、49.5、211 mg/kg/day と算出しており 20) 、

NOAEL を雄で 39.5 mg/kg/day、雌で 49.5 mg/kg/day とする。 

エ）Wistar ラット雌雄各 7 匹を 1 群とし、雄に 0、18、56、173 mg/kg/day、雌に 0、34、101、

333 mg/kg/day を 1 ヶ月間混餌投与した結果、333 mg/kg/day 群の雌で体重増加の有意な抑制

を認め、雄の 173 mg/kg/day 群で肝臓の絶対及び相対重量、雌の 34 mg/kg/day 以上の群で肝

臓相対重量、101 mg/kg/day 以上の群で肝臓絶対重量、333 mg/kg/day 群で腎臓相対重量の増

加に有意差を認めた。また、雌の 34 mg/kg/day 以上の群で ALP、LDH の低下、総コレステ

ロールの増加、101 mg/kg/day 以上の群でコリンエステラーゼ活性の低下、333 mg/kg/day 群

でトリグリセリドの低下に有意差を認め、雄でも 56 mg/kg/day 以上の群で ALP の低下、総

コレステロールの増加、173 mg/kg/day 群でトリグリセリド、コリンエステラーゼ活性、非

エステル化脂肪酸の減少に有意差を認めた。組織への影響は肝臓のみに認められ、雄の 56 

mg/kg/day以上の群及び雌の 101 mg/kg/day以上の群で用量に依存した細胞質空胞化の増強、

雄の 173 mg/kg/day 群及び雌の 333 mg/kg/day 群で腫脹や単細胞壊死の発生率に増加がみら

れた 21) 。この結果から、雄で NOAEL を 18 mg/kg/day、雌で LOAEL を 34 mg/kg/day とす

る。 

オ）Sprague-Dawley ラット雌雄各 10 匹を１群とし、0、50、100、200 mg/kg/day を 90 日間強

制経口投与した結果、一般状態に異常はなかったが、200 mg/kg/day 群の雌雄で体重増加の

有意な抑制を認めた。50 mg/kg/day 以上の群の雄及び 100 mg/kg/day 群の雌で肝臓相対重量

の増加、100 mg/kg/day 以上の群の雌雄で腎臓相対重量の増加、100 mg/kg/day 以上の群の雌

及び 200 mg/kg/day 群の雄で脳及び胸腺の絶対重量の減少、100 mg/kg/day 以上の群の雄で

GPT の上昇、100 mg/kg/day 以上の群の雄及び 200 mg/kg/day 群の雌でクレアチニンの増加、

200 mg/kg/day 群の雌雄で ALP の上昇、雄でカリウムの減少などに有意差を認め、200 

mg/kg/day 群の雌雄の数匹に腎臓の蒼白化などもみられた。肝臓では、50 mg/kg/day 以上の

群の雄及び 200 mg/kg/day 群の雌で小葉中心性のリピドーシス（空胞化）、200 mg/kg/day 群

の雌雄で小葉中心性の壊死、腎臓では 100 mg/kg/day 以上の群の雌及び 200 mg/kg/day 群の

雄で尿細管細胞の腫脹を伴った変性を 9/10～10/10 匹に認め、50 mg/kg/day 群の雌及び 100 

mg/kg/day 群の雄でも 4/10～5/10 匹に尿細管の変性がみられた 22) 。この結果から、LOAEL

を 50 mg/kg/day とする。 

カ）Fischer 344 ラット及び B6C3F1マウス雌雄各 10 匹を 1 群とし、0、15、30、60、125、250 

mg/kg/day を 13 週間強制経口投与（5 日/週）した結果、ラットでは 250 mg/kg/day 群の雌雄

各 9 匹が 5～10 週目に死亡し、250 mg/kg/day 群の雄で 47％、雌で 25％の体重増加の抑制

を認めた。また、250 mg/kg/day 群の雌雄で肝細胞の空胞化変性や壊死、尿細管細胞の変性

や再生、管状円柱を高率に認め、このうち、肝細胞の空胞化変性は対照群を含む雄の全群

（4/10、7/10、8/10、10/10、10/10、10/10 匹）にみられたが 23) 、発生率の有意な増加は 60 

mg/kg/day 以上の群に限られた。マウスでは雄の対照群及び 15、125、250 mg/kg/day 群で各

1 匹が死亡し、125 mg/kg/day 以上の群の雄で 5.4～6.3％、雌で 2.6～5.9％の体重増加の抑制

を認めた。肝細胞の壊死及び空胞化変性は 250 mg/kg/day 群の雄の 5/10 匹に、尿細管の変

性又は石灰化も 250 mg/kg/day 群の雄の 5/10 匹にみられたが、雌のマウスにはみられなか
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った 23) 。この結果から、NOAEL をラットで 30 mg/kg/day（曝露状況で補正：21 mg/kg/day）、

マウスで 125 mg/kg/day（曝露状況で補正：89 mg/kg/day）とする。 

キ）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、40、80 mg/kg/day、

マウスに 0、50、100 mg/kg/day を 2 年間強制経口投与（5 日/週）した結果、ラットでは 80 

mg/kg/day 群の雄で 20 週目から体重増加の抑制を認めたが、雌の体重や雌雄の生存率、一

般状態に影響はみられなかった。40 mg/kg/day 以上の群の雌雄の肝臓で脂肪変性、40 

mg/kg/day 以上の群の雄及び 80 mg/kg/day 群の雌の肝臓でスリガラス様の細胞質変化、40 

mg/kg/day 以上の群の雄で腎症の発生率に増加がみられた 23) 。 

 マウスでは 100 mg/kg/day 群の雌雄の体重は試験期間を通して対照群よりも低く、50 

mg/kg/day群の雌雄の体重も 59週以降は明らかに低かったが、一般状態に変化はなかった。

生存率は雄の 50、100 mg/kg/day 群で有意に低く、このうち、58～59 週目に死亡した 50 

mg/kg/day 群の雄 35 匹については調剤ミスによる過剰投与が原因であったが、同じものを

投与した 50 mg/kg/day 群の雌で特に死亡率の増加はみられなかった。肝臓では 50 mg/kg/day

以上の群の雌雄で脂肪変性、雄で壊死、100 mg/kg/day 群の雄で巨大肝細胞、雌で石灰化の

発生率に増加がみられ、50 mg/kg/day 群の雄の脂肪変性及び壊死はほぼすべてが過剰投与

で死亡したマウスに限られた。また、50 mg/kg/day 以上の群の雄で腎症、雌で濾胞細胞の

過形成の発生率に増加がみられ、腎症は過剰投与で死亡した 35 匹のすべてにみられた 23) 。 

 これらの結果から、LOAEL をラットで 40 mg/kg/day（曝露状況で補正：29 mg/kg/day）、マ

ウスで 50 mg/kg/day（曝露状況で補正：36 mg/kg/day）とする。 

ク）Wistar ラット雌雄各 40 匹を 1 群とし、雄に 0、10、39、210 mg/kg/day、雌に 0、17、66、

350 mg/kg/day を 24 ヶ月間混餌投与した結果、雄の 210 mg/kg/day 群及び雌の 350 mg/kg/day

群で軽度の立毛とへばり、著明な体重増加の抑制がみられ、39 mg/kg/day 群の雄及び 66 

mg/kg/day 群の雌でも軽度の体重増加の抑制がみられたが、摂餌量や血球成分、臓器重量へ

の影響はいずれの群にもなかった。臨床化学成分のうち、トリグリセリドの減少とγ-GTP

の上昇には用量依存性があったが、他の成分の有意な変化には用量依存性や一貫した経時

的傾向はみられなかった。剖検では、投与群の雌雄に肝臓表面の凸凹不整や黄変、小葉の

透明化を認め、18 ヵ月後の剖検では雄の低用量（10 mg/kg/day）群でもほぼすべてに肝臓

の黄変がみられたが、雌の低用量（17 mg/kg/day）群では 1 匹に軽度の肝肥大がみられただ

けで、24 ヵ月後には低用量群での肝臓への影響は雌雄の各数匹に限られた 24) 。なお、定性

的な報告であったため、NOAEL 等の判断はしないこととする。 

 

③ 生殖・発生毒性 

ア）Sprague-Dawley ラット雌雄各 10 匹を１群とし、0、50、100、200 mg/kg/day を 90 日間強

制経口投与した結果、200 mg/kg/day 群の雄で精巣相対重量の有意な増加を認めたが、組織

や精子の状況に影響がなかったことから、投与に関連したものとは考えられなかった 22) 。

また、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、40、80 

mg/kg/day、マウスに 0、50、100 mg/kg/day を 2 年間強制経口投与（5 日/週）した結果、生

殖器官への影響はどちらの種にもみられなかった 23) 。 

イ）Sprague-Dawley ラット雌 10～12 匹を１群とし、0、50、100、200 mg/kg/day を妊娠 6 日か
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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がみられた

が、肝臓や腎臓の重量、血液、吸収胚数、胎仔の数や体重などに影響はなく、奇形の発生

率増加もみられなかった 25) 。この結果から、NOAEL を母ラットで 100 mg/kg/day、胎仔で

200 mg/kg/day とする。 

ウ）Sprague-Dawley ラット雄 10 匹、雌 10 匹（A グループ）、13 匹（B グループ）を 1 群とし、

雄及びグループBの雌は 5日間の交尾期間後から雄は 30日間、雌は出産まで 0、0.005、0.015、

0.045％の濃度で飲水投与し、グループ A の雌は交尾前 12 日から出産前まで同様に飲水投

与した結果、雄では体重や精子数、肝臓や腎臓、精巣などの組織に影響はなかったが、0.015％

以上の群で 5'ヌクレオチダーゼ活性の有意な上昇、0.045％群で総タンパク、飲水量の有意

な減少を認めた。グループ A の雌では 0.045％群で飲水量が試験期間を通して低かった以外

には交尾率や受胎率、生存胎仔数、吸収胚、着床数などに影響はなかった。グループ B の

雌でも 0.045％群で飲水量の減少がみられ、0.045％群の仔で雌の割合（性比）が有意に低か

ったが、自然発生率の範囲にあったこと、対照群の性比が雄に偏っていたことから、投与

に関連した悪影響とは考えられなかった。なお、飲水量から求めた用量は雄で 0、4.2、12.4、

28.2 mg/kg/day、グループ A の雌で 0、6.3、17.4、46.0 mg/kg/day、グループ B の雌で 0、7.1、

20.0、47.8 mg/kg/day であった 26) 。著者らは、0.005％群の雄で ALP が有意に高かったこと

から、雄では肝機能障害が疑われるとしたが、これらの臨床化学成分の変化はわずかで、

用量依存性もなかったことから、NOAEL を生殖・発生毒性も含めて 0.045％（雄で 28.2 

mg/kg/day、雌で 47.8 mg/kg/day）とする。 

エ）ICR Swiss マウス雄 10 匹、雌 30 匹を 1 群とし、0、0.1、1、4 g/L の濃度で、F0は交尾前

5 週から 3 回出産（仔：F1a、F1b、F1c）させて最後の仔（F1c）が離乳するまで、F1b には交

尾前 14 週から 2 回出産（仔：F2a、F2b）させて最後の仔（F2b）が離乳するまで飲水投与し

た修正多世代試験の結果、1 g/L 以上の群の雌（F0、F1b親世代）及び 4 g/L 群の雄（F0、F1b

親世代）で体重増加の有意な抑制を認め、肝表面の凸凹不整を伴った肝腫脹は 4 g/L 群の雌

雄のほとんどにみられ、生存率は F1bの 4 g/L 群雌雄で有意に低かった。生殖・発生に関す

るパラメータへの影響は主に 4 g/L 群にみられ、受胎率（4 g/L 群の F2b妊娠時）、同腹仔数

（4 g/L 群の F1a、F1b、F1c、F2a、F2b妊娠時及び 1 g/L 群の F1c妊娠時）、出産率（4 g/L 群の

F1a、F1b、F1c妊娠時）、4 日生存率（4 g/L 群の F1a、F1b、F1c、F2a及び 1 g/L 群の F1b）、哺育

率（4 g/L 群の F2b、1 g/L 群の F1b、F2b）の有意な低下を認めた。F2bでは生後 7 日の 1 g/L

以上の群、14、21 日の 0.1 g/L 以上の群の体重が有意に低かったが、同濃度群の F2aの体重

と比べると同等以上であった。また、F0、F1bの雄と無処置の雌を用いた優性致死試験、F0、

F1b の雌と無処置の雄を用いた催奇形性試験のいずれにも投与に関連した影響はみられな

かった 27) 。この結果から、NOAEL を 0.1 g/L とする。なお、著者らはマウスの体重を 30 g、

飲水量を 5 mL/day と仮定すると、各群の用量は 0、20、200、800 mg/kg/day となるとして

いる。 

 

④ ヒトへの影響 

ア）アメリカのアイオワ州で、水道水中のトリハロメタンと新生児の出生児低体重（症例群

159 例、対照群 795 例）、早産（症例群 342 例、対照群 1,710 例）、子宮内発育遅延（症例群
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187 例、対照群 935 例）との関連を検討した症例対照研究では、いずれも本物質との間に関

連はなかった 28) 。 

イ）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摂取量と

自然流産との関連を調べた前向き研究では、喫煙や流産の履歴、人種、妊娠中の労働の有

無で調整しても本物質との間に有意な関連はなかった 29) 。 

ウ）北カリフォルニアに住む 18～39 歳の既婚女性を対象とし、水道水からのトリハロメタン

への曝露と月経周期との関連を調べた前向き研究では、高濃度曝露群（60 µg/L 超）で年齢

や人種、妊娠履歴、喫煙等で調整した月経周期が 1.1 日（95％CI : -1.8～-0.40）、卵胞期が

0.94 日（95％CI : -1.6～-0.24）短く、10 µg/L のトリハロメタンの増加でこれらは 0.18 日（95％

CI : -0.29～-0.07）短くなる関係にあった。また、本物質の他にクロロホルム、ブロモジク

ロロメタン、ブロモホルムについて四分位の最高濃度を用いて検討したところ、クロロホ

ルムを除く 3 種類のトリハロメタン、臭素化物の合計でそれぞれ月経周期、卵胞期は有意

に短かったが、その程度は本物質又は臭化物の合計で最も大きかった 30) 。 

エ）カリフォルニア州に住む不妊のリスク因子のない夫婦 157 組の夫から採取した精液とト

リハロメタン曝露との関連を調べた研究では、未加温での水道水の飲用量が多いほど正常

な形態の精子数が減少し、頭部欠損の精子数が増加する傾向がみられたが、本物質と精液

の量や精子濃度、運動精子や形態異常精子の割合との間に強い関連はなかった 31) 。 

オ）カリフォルニア州で実施された先天性奇形に関する 2 件の大規模な症例対照研究のデー

タをもとに、飲料水からのトリハロメタン曝露との関連を調べた結果、本物質や他のトリ

ハロメタンと先天性奇形との間に関連はなかった 32) 。 

 なお、これらの疫学研究では曝露量の推定が難しいことが課題として指摘されている。 

 

（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) 3 ヒトに対する発がん性については分類できない 

EU EU －  

 EPA (1992) C ヒト発がん性があるかもしれない物質 

USA ACGIH －  

 NTP －  
日本 日本産業衛生学会 －  
ドイツ DFG －  

 

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、ネズミチフス菌で遺伝子突然変異を誘発した報告 33～35) 、遺伝子突



     8 ジブロモクロロメタン 

14  

然変異を誘発しなかった報告 23, 36, 37) に分かれ、コウジ菌 38) で異数性、酵母 39) で遺伝

子変換、マウスリンパ腫細胞（L5178Y）40, 41) で遺伝子突然変異を誘発したが、酵母 39) で

遺伝子突然変異を誘発しなかった。ヒトのリンパ球（初代培養）42) 、ヒト急性リンパ芽球

性白血病細胞（CCRF-CEM）43)、ラット肝細胞（RL4）
43) 、ラット赤芽球性白血病細胞（K3D、

D25-1a ）
44, 45) で姉妹染色分体交換、マウスリンパ腫細胞（L5178Y）46) 、チャイニーズハム

スター肺細胞（CHL/IU）47) で染色体異常を誘発し、ヒト急性リンパ芽球性白血病細胞

（CCRF-CEM）で DNA 鎖切断を誘発したが、ラットの初代肝細胞では DNA 鎖切断を誘発

しなかった 48) 。 

in vivo 試験系では、経口投与したマウスの骨髄で姉妹染色分体交換 42) 、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 49) を誘発したが、イベリアトゲイモリの血液 36) 及

び腹腔内投与したマウスの骨髄 50) で小核、経口投与したラットの肝臓で不定期 DNA 合

成 51) 、肝臓 48) 、腎臓 48, 52) 、十二指腸 48) で DNA 鎖切断を誘発しなかった。 

 

○ 実験動物に関する発がん性の知見 

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、40、80 mg/kg/day、

マウスに 0、50、100 mg/kg/day を 2 年間強制経口投与（5 日/週）した結果、ラットでは発

生率の有意な増加を示す腫瘍はどの部位にもみられず、甲状腺や血液、乳腺、精巣ではむ

しろ腫瘍の発生率に有意な減少傾向さえみられた。マウスでは雄の 50 mg/kg/day 群で 35 匹

が 58～59 週目に事故死したため、同群での検討はできなかったが、雄の 100 mg/kg/day 群

で肝細胞癌、肝細胞腺腫＋癌の発生率に有意な増加を認め、雌の 100 mg/kg/day 群でも肝細

胞腺腫、肝細胞腺腫＋癌の発生率は有意に高く、有意な増加傾向もみられた。しかし、雄

の 100 mg/kg/day 群で悪性リンパ腫、雌の 50 mg/kg/day 群で血管腫＋血管肉腫の発生率は有

意に低かった。これらの結果から、ラットでは発がん性を示す証拠はなかったが、マウス

では雄で不明瞭な証拠、雌でいくつかの証拠があったと NTP（1985）は結論した 23) 。 

Wistar ラット雌雄各 40 匹を 1 群とし、雄に 0、10、39、210 mg/kg/day、雌に 0、17、66、

350 mg/kg/day を 24 ヶ月間混餌投与した試験では、剖検時の結果のみの報告であったが、

腫瘍の発生率に増加はなかった 24) 。 

CBAxC57B1/6 マウス雌雄各 50～55 匹を 1 群とし、0、0.04、4、400 mg/L の濃度で 104

週間飲水投与した結果、腫瘍の有意な発生増加はみられなかった 53) 。 

なお、U.S. EPA（1992）は雌の B6C3F1マウスの各群にみられた肝細胞腺腫＋癌の発生率

（6/50、10/49、19/50 匹）に線形多段階モデルを適用してスロープファクターを 8.4×

10-2/(mg/kg/day)と算出している 54) 。 

 

○ ヒトに関する発がん性の知見 

アイオワ州で 1986 年に 55～69 歳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、本物質やブロモジクロロメタン、ブロモホルムとの間に有意な関連は

なかった 55) 。 
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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

れた 0～9 歳の小児 491 人、性、年齢、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

類の平均曝露、累積曝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 56, 57) 。 

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、年齢等でマッチ

させた対照群 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曝露で 1.85（95％CI: 1.25～2.74）と有意に高く、本物質及びブロモ

ジクロロメタン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 58) 。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 59) 。 

 

（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が、

発がん性については十分な知見が得られず、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。 

経口曝露については、中・長期毒性カ）に示したラットの試験から得られた NOAEL 30 

mg/kg/day（肝細胞の変性）を曝露状況で補正して 21 mg/kg/day とし、慢性曝露への補正が必

要なことから 10 で除した 2.1 mg/kg/day が信頼性のある最も低用量の知見と判断し、これを

無毒性量等に設定する。 

吸入曝露については、無毒性量等の設定ができなかった。 

 

② 健康リスクの初期評価結果 
 

表 3.3 経口曝露による健康リスク（MOE の算定） 

曝露経路・媒体 平均曝露量 予測最大曝露量 無毒性量等 MOE 

経口 
飲料水 0.4 µg/kg/day未満 1.6 µg/kg/day 

2.1 mg/kg/day ラット 
130 

地下水 － － － 
 
経口曝露については、飲料水を摂取すると仮定した場合、平均曝露量は 0.4 µg/kg/day 未満、

予測最大曝露量は 1.6 µg/kg/day であった。無毒性量等 2.1 mg/kg/day と予測最大曝露量から、

動物実験結果より設定された知見であるために 10 で除して求めた MOE（Margin of Exposure）

は 130 となる。なお、過去のデータではあるが、限られた地域の食物データとして報告（1996

年）のあった値の最大値は 0.032 µg/kg/day であったが、参考としてこれを飲料水とともに摂

取すると仮定しても予測最大曝露量は 1.6 µg/kg/day となり、MOE は 130 となる。 

従って、本物質の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考

えられる。 
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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 ］

 
表 3.4 吸入曝露による健康リスク（MOE の算定） 

曝露経路・媒体 平均曝露濃度 予測最大曝露濃度 無毒性量等 MOE 

吸入 
環境大気 0.0029 µg/m3程度 0.029 µg/m3程度 

－ － 
－ 

室内空気 0.1 µg/m3 12 µg/m3 － 

 

吸入曝露については、無毒性量等が設定できず、健康リスクの判定はできなかった。 

なお、参考として吸収率を 100％と仮定し、経口曝露の無毒性量等を吸入曝露の無毒性量等

に換算すると 7 mg/m3 となるが、これと一般環境大気中の予測最大曝露濃度 0.029 µg/m3程度

から、動物実験結果より設定された知見であるために 10 で除して算出した MOE は 24,000 と

なる。また、過去のデータではあるが、限られた地域のデータとして報告（2003 年）のあっ

た最大値 0.49 µg/m3から参考として MOE を算出すると 1,400 となる。一方、室内空気中の濃

度についてみると、予測最大曝露濃度は 12 µg/m3であるため、MOE は 58 となる。このため、

一般環境大気については吸入曝露については、健康リスクの評価に向けて吸入曝露の情報収

集等を行う必要性は低いと考えられる。室内空気については、吸入曝露の情報収集等を行う

必要性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、魚類及びその他生物）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／和名 
エンドポイント

／影響内容 
曝露期間

[日] 
試験の

信頼性 
採用の

可能性
文献 No.

藻 類  ○ 4,500*1 Pseudokirchneriella 
subcapitata 緑藻類 

NOEC  
GRO (RATE)

3 A A 3) 

 ○  9,610*1 Pseudokirchneriella 
subcapitata 

緑藻類 
EC50   
GRO (RATE)

3 A A 3) 

 ○  56,000 Isochrysis galbana コッコリサス藻類 NOEC GRO 3 C C 
4)- 

2015035

 ○  >112,000 Isochrysis galbana コッコリサス藻類 EC50 GRO 3 C C 
4)- 

2015035

甲殻類  ○ 63.2 Daphnia magna オオミジンコ NOEC REP 21 A A 2)-1 

 ○  26,500 Daphnia magna オオミジンコ EC50 IMM 2 B*2 B*2 2)-1 

 ○  46,800 Daphnia magna オオミジンコ LC50 MOR 4 C C 
4)- 

2015035

魚 類  ○ 1,100 Oryzias latipes メダカ NOEC GRO 41 A A 2)-2 

    27,900 Oryzias latipes メダカ LC50 MOR 21 B*3 C 2)-1 

  ○  79,300 Oryzias latipes メダカ LC50 MOR 4 B*2 B*2 2)-1 

その他 ○  65,000 Tetrahymena 
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 

毒性値の算出方法 

RATE：生長速度より求める方法（速度法） 

 

*1 文献 2)-1 の 0～48 時間の結果に基づき、試験時の初期実測濃度を用いて速度法により再計算した値 
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*2 界面活性作用のある助剤を用いているため、試験の信頼性、採用の可能性ともに「B」とした 

*3 界面活性作用のある助剤を用いているため、試験の信頼性は「B」とした 

 

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

概要は以下のとおりである。 

 

1） 藻 類 

環境庁 2)-1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（対照区、助剤対照区）、2.63、3.95、5.93、8.89、

13.3、 20 mg/L （公比 1.5）であった。試験溶液は、助剤としてジメチルスルホキシド (DMSO) 

100 mg/L を用いて調製された。被験物質の実測濃度は、試験開始時及び終了時においてそれぞ

れ設定濃度の 74.0～75.9%及び 62.8～78.0%であり、毒性値の算出には初期実測濃度が用いられ

た。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 9,610 µg/L、72

時間無影響濃度 (NOEC) は 4,500 µg/L であった 3)。 

 

2） 甲殻類 

環境庁 2)-1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実施した。試験は半止水式（密閉容器使用、24 時間換水）で行われ、設

定試験濃度は 0（対照区、助剤対照区）、7.63、12.2、19.5、31.2、50 mg/L（公比 1.6）であった。

試験溶液の調製には、試験用水として脱塩素水道水（硬度 35.5 mg/L、CaCO3換算）が、助剤と

して界面活性作用のある硬化ひまし油 (HCO-40) 54.2 mg/L が用いられた。被験物質の実測濃度

は、試験期間を通して 85.0～95.0%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 26,500 µg/L であった。なお、界面活性作用のある助剤を用いているため、試験の信頼

性及び採用の可能性は「B」とした。 

また、環境庁 2)-1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 の繁殖試験を GLP 試験として実施した。試験は半止水式（密閉容器使用、毎日換水）で

行われ、設定試験濃度は 0（対照区、助剤対照区）、0.020、0.0632、0.20、0.632、2.0、6.32、20 mg/L

（公比√10）であった。試験用水には脱塩素水道水（硬度 35.5 mg/L、CaCO3換算）が用いられ

た。被験物質の実測濃度は試験期間を通して 82.8～103%を維持しており、毒性値の算出には設

定濃度が用いられた。繁殖阻害に関する 21 日間無影響濃度 (NOEC) は 63.2 µg/L であった。 

 

3） 魚 類 

環境庁 2)-1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（密閉容器使用、1 日 2 回換水）で行

われ、設定試験濃度は 0（対照区、助剤対照区）、9.53、17.1、30.9、55.6、100 mg/L であった。

試験溶液の調製には、試験用水として脱塩素水道水（硬度 35.5 mg/L、CaCO3 換算）、助剤とし

て界面活性作用のある硬化ひまし油 (HCO-40) 100 mg/L が用いられた。被験物質の実測濃度は、

試験期間を通して 83.9～98.2%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 79,300 µg/L であった。なお、界面活性作用のある助剤を用いているため、試験の信頼性及
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び採用の可能性は「B」とした。 

また、環境省 2)-2は OECD テストガイドライン No.210 (1992) に準拠し、メダカ Oryzias latipes

の胚を用いて魚類初期生活段階毒性試験を GLP 試験として実施した。試験は流水式 (5 倍容量

換水／日) で行われた。設定試験濃度は、0（対照区）、0.22、0.46、1.0、2.2、4.6、10 mg/L（公

比約 2）であった。試験用水には硬度 32 mg/L の脱塩素水が用いられた。被験物質の実測濃度は、

試験を通して設定濃度の 84～118%であった。毒性値の算出には、実測濃度（0、3、6、10、14、

17、20、24、27、31、33、39、41 日目の算術平均値）が用いられ、成長阻害（稚魚の全長又は

体重）に関する 41 日間無影響濃度 (NOEC) は 1,100 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 72 時間 EC50（生長阻害） 9,610 µg/L 

甲殻類  Daphnia magna 48 時間 EC50（遊泳阻害） 26,500 µg/L 

魚 類  Oryzias latipes 96 時間 LC50 79,300 µg/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

 れため] 

これらの毒性値のうち、最も小さい値（藻類の 9,610 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 96 µg/L が得られた。 
 

慢性毒性値 

藻 類 Pseudokirchneriella subcapitata 72 時間 NOEC（生長阻害） 4,500 µg/L 

甲殻類 Daphnia magna 21 日間 NOEC（繁殖阻害）  63.2 µg/L 

 魚 類 Oryzias latipes 41 日間 NOEC（成長阻害） 1,100 µg/L 

アセスメント係数：10［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

 れため] 

これらの毒性値のうち、最も小さい値（甲殻類の 63.2 µg/L）をアセスメント係数 10 で除する

ことにより、慢性毒性値に基づく PNEC 値 6.3 µg/L が得られた。 
 

本物質の PNEC としては甲殻類の慢性毒性値から得られた 6.3 µg/L を採用する。 
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（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 

データは得られなかった 
[過去のデータではあるが

0.01 µg/L 未満 (1999)] 

データは得られなかった 
[過去のデータではあるが

0.41 µg/L (1999)] 
6.3 

µg/L 

― 

公共用水域・海水 

データは得られなかった 

[過去のデータではあるが

0.01 µg/L未満程度 (1999)]

データは得られなかった 

[過去のデータではあるが

0.04 µg/L程度 (1999)] 
― 

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 

 

 
 

本物質については、予測環境中濃度 (PEC) を設定できるデータが得られなかったため、リス

クの判定はできなかった。 

仮に本物質の表流水、湖沼水及びダム湖水を原水とする水道原水の測定結果 10 µg/L を淡水域

の PEC とすると、PNEC との比は 1 よりも大きな値となる。また、PRTR 届出外排出量の推計

では、下水処理の工程で非意図的に生成されるトリハロメタンの排出量が推計されていない。 

したがって、本物質については情報収集に努める必要があり、環境中濃度の測定が必要と考

えられる。 

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 ］
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