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クロロホルム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） クロロホルムの物理化学的性質 

クロロホルムは、揮発性を有する無色透明の液体で、蒸気には甘味がある。常温で日光に長時間さ

らされたり、暗所でも空気が存在すると徐々に分解し、有毒なホスゲンを生じる。クロロホルムの主

な物理化学的性質は表 1のとおりである。 
 
表 1 クロロホルムの物理化学的性質 
分子量 ： 119.4 
比重 ： 1.484（20/20 ℃） 
融点 ： －63.5 ℃   
沸点 ： 61～62 ℃   
蒸気圧 ： 21.3 kPa（20℃） 
溶解性 ： 7.2～9.3 g/L（25℃） 
分配係数 ： log Pow ＝ 1.97 
換算係数 ： 1 ppm = 4.90 mg/m3、1 mg/m3 = 0.204 ppm （25℃、1,013hPa） 

 

（２） クロロホルムの用途・使用実態  

クロロホルムは、主に化学品の製造原料として使用され、フッ素系冷媒やフッ素樹脂の原料、医薬

品（消毒剤）、ゴムやロウなどの溶剤、抽出溶媒等に用いられる。また、上下水道水の塩素処理によ

っても発生する。「化学物質の審査及び製造等の規制に関する法律」に基づき届け出られた製造量及

び輸入量の合計値は、平成15年度53,883 tと報告されている。 
 

（３） 代謝及び体内動態 

クロロホルムは、経口、吸入、経皮のいずれのルートで投与されても急速に吸収されて体内各部に

分布し、未変化体あるいは二酸化炭素として呼気から排泄される。Fryら（1972）は、8名のボランテ
ィアにカプセルに入れたクロロホルム0.5 gを経口投与したところ、投与量の約18～67％が8時間以内
に未変化体のまま呼気から排出された。さらに、そのうちの男女各1名では投与量の約50％が7.5時間
以内に二酸化炭素として排出された。血液中のクロロホルム濃度のピークは1.5時間後で、排泄はツー
コンパートメントモデルに従い、半減期は13分と90分であった。また、14Cでラベルしたクロロホルム
約5 mgをボランティアに単回吸入させたところ、約80％が吸収され、その後の1時間で体内の10％が
肺から排泄されたと報告されている（Morganら 1970）。 
クロロホルムは、酸素存在下ではチトクロームP450（CYP）により酸化され、反応性物質ホスゲン

（O= CCl2）を生成する。また、ホスゲンと水の反応からはCO2とHClが生成する。ホスゲンは一級・
二級アミン、水酸基、チオールなどの求核基と反応する。また、肝臓の還元型グルタチオンと反応し、

肝グルタチオン量を減少させる。ホスゲンは、酵素、蛋白、リン脂質の極性部分のような細胞内巨大

分子の求核基（-SH、-OH、-NH2）とも反応し、細胞機能の低下や細胞死を引き起こす。一方、クロ
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ロホルムは、無酸素下ではCYPによる還元的脱塩素化をうけて、dichloromethyl free radicalとなり、
ミクロソーム酵素やリン脂質の脂肪酸部分に付加し、ミクロソーム酵素の活性低下や質過酸化を引き

起こす。殆ど全ての組織にクロロホルム代謝活性はあるが、肝臓、腎臓、鼻腔上皮で代謝能が高い（米

国環境保護庁；USEPA、 2001b）。図 1にクロロホルムの代謝経路図を示す。 
クロロホルムの蓄積性については殆ど資料がないが、代謝・排泄が非常に早いことや検死体組織中

で検出されるクロロホルムが低レベルであることから、クロロホルムには著明な蓄積性・残留性はな

いと言える（USEPA 2001b）。 
 
 

 
図 1  クロロホルムの代謝経路（WHO（2004）一部改変） 

 
 

クロロホルムの毒性発現にはCYP2E1による代謝が重要な役割を果たす。Constanら（1999）が、
クロロホルム曝露による細胞毒性発現における代謝酵素CYP、特にCYP 2E1の寄与を調べている。彼
らは雄のB6C3F1マウス、SV/129野生型（CYP2E1+/+）マウス、SV/129 CYP2E1 ノックアウト型
（CYP2E1-/-）マウスを用いて、90 ppmのクロロホルムに1日6時間で連続4日間の吸入曝露実験を行
った。CYP2E1-null（-/-）マウスを除いて、曝露前に非可逆的CYP阻害剤（1-aminobenzotriazole：
ABT）を投与し、その影響を調べたところ、ABT投与を受けていないB6C3F1及びSV/129野生型マウ
スでは、広範な肝臓及び腎臓の壊死と再生性細胞増殖が見られたが、ABTの投与は、肝臓、腎臓、鼻
腔におけるクロロホルムの毒性発現を完全に抑制した。CYP2E1-null（-/-）マウスでは、病理学的変
化及び再生性細胞増殖はなかった。これらの結果から、クロロホルムの吸入によって生じる肝臓、腎

臓、鼻腔における毒性には、代謝過程が不可欠であり、CYP2E1が第一の関連酵素と考えられるとし
ている。 
ヒト肝ミクロソームを用いた実験で、酸化反応はCYP2A6とCYP2E1が、還元反応はCYP2E1が主要

CHCl3
chloroform

CYP2E1

GST：glutathione-S-transferase
Nu： tissue nucleophilesCYP：cytochrome P450

HOCCl
3

OCCl
22-oxothiazolidine-

4-carboxylic acid

Nu-CO-Nu CO2

GS-COCl
GST

CO

GS-CO-SG

GST

CYP2E1

-CHCl2

CHCl
2

phospholipid

CH
2
Cl
2

phosgene

SG：glutathione

S

O

NH

O

OH



 - 3 - 

な代謝酵素であると報告されているが、CYP2A6は実際の組織中ではあり得ない高濃度のときに活性
を示し、また、還元反応もクロロホルム濃度が高く（≧ 1 mM）、低酸素の状態でおきる（Gemma ら 
2003）。すなわち、クロロホルムはCYPにより酸化と還元の両方の代謝を受けるが、低濃度曝露の時
には酸化反応（CYP2E1）が主であり、還元反応は生理学的条件化では起こらないか、起こっても僅
かである。酸化反応では、組織との反応性が高い代謝物（特にホスゲン）を産生し、組織障害や細胞

死を引き起こす。親電子代謝物のホスゲンが、リン脂質、グルタチオン、遊離のシステイン・ヒスチ

ジン・メチオニン・チロシン以外にも、組織蛋白や細胞内巨大分子と反応することにより、細胞毒性

を引き起こす。 
ヒトにおける毒性発現機序は、マウスと同様に、CYP2E1によるホスゲン産生とそれに引き続く細
胞内分子との反応による細胞機能の低下及び細胞死によるものと考えられる。Ametら（1997）による
と、CYP2E1はヒトの肝臓には発現しているが、ヒトの腎臓には発現していないと報告している。さ
らにCYP2E1 mRNAの発現も、ヒト組織では肝臓で最も高く、腎臓では相対的に低く（Nishimuraら 
2003）、鼻腔での発現は明らかではない（Ding and Kaminsky 2003）。 

 

（４） 種差・個体差について 

クロロホルムの代謝能には、種差・系統差が認められる。クロロホルムの種差・個体差に関する主

要な知見を表 2にまとめた。Taylorら（1974）などによると、全身の代謝率は、マウス＞ラット＞リ
スの順とされている（Taylorら 1974；Minkら 1986； Brownら 1974a）。また、ミクロソームにお
けるクロロホルム代謝率の種間比較では、肝臓では、ハムスター＞マウス＞ラット＞ヒトの順に、肝

臓より活性が低い腎臓では、マウス＞ハムスター＞ラット＞ヒトの順に代謝率が減少し、ヒト腎ミク

ロソームでは代謝活性が認められなかったと報告されている(Corleyら 1990）。さらにマウスでも、
DBA/2JマウスとC57BL/6Jマウスで腎ホモジネートにおける代謝速度に2倍の差があったと報告され
ている（Pohlら 1984）。ヒトのクロロホルム代謝能は低く、ヒトの個体差を考慮してもマウスやラ
ットには及ばないと計算されている（Delicら 2000）。また、ヒトの個体差については、５名のヒト
肝ミクロソームにおける[14C]クロロホルムからホスゲン付加リン脂質産生能が、0.46～3.63（平均
1.19）14C/mg phosphslipid と約8倍の相違がある（Gemma ら 2003)とされているが、それ以外には
殆どデータはない（WHO 2004）。 
以上をまとめると、前述のとおりクロロホルム毒性発現には代謝産物の生成が必要である一方、ミ

クロソームにおけるクロロホルム代謝率は、肝臓、腎臓ともにマウス＞ラット＞ヒトの順で、肝臓の

方が腎臓より活性が高く、ヒト腎ミクロソームでは代謝活性が認められない。したがって、ヒトにお

ける感受性はマウス、ラットより低いと考えられる。 
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表 2 種差・個体差に関する知見 

Brownら（1974a）は、リスザル、SDラット、C57BL、CF/LP及びCBAマウスを用いたクロロホ
ルムの代謝についての比較実験から、リスザルでは18％、ラットでは66％、マウスでは80％がCO2と

して排出されたと報告している。 
Taylorら（1974）は、クロロホルムを経口投与した後に、体内各組織への分布について、3系統の

マウス（CF/LP、CBA、C57）を用いて全身オートラジオグラフィーにより調べたところ、雄マウス
では肝臓と腎臓（皮質）での分布が高かったのに対して、雌マウスでは、腎臓よりも肝臓、腸、膀胱

に高い濃度での分布が認められたと報告している。 
Clemensら（1979）は、雄DBA/2Jマウスと雄C57BL/6Jマウスの感受性比較で、腎ミクロソーム蛋

白とクロロホルムとの共有結合がC57BL/6JマウスよりもDBA/2Jマウスで多く認められたと報告し
ており、この結果は、DBAマウスがクロロホルムによる腎毒性に高感受性であることと一致している。 

Smith & Hook（1983；1984）による代謝に関する腎臓皮質スライスを用いた雌雄比較実験では、
ICRマウスにおける雄の高感受性に対応する結果が得られている。 

Pohlら（1984）の報告によると、雄DBA/2Jマウスの腎ホモジネートのクロロホルム代謝速度は雄
C57BL/6Jマウスの2倍であった。 

Minkら（1986）は、ラベルしたクロロホルムを雄B6C3F1マウス（150 mg/kg）及び雄SDラット（100 
mg/kg）の胃に注入し、その後8時間の呼気中への排出を調べている。その結果、マウスでは、40～
81%がCO2として、また、5～26%が代謝されずにそのままの形で排出されたのに対して、ラットでは
4～18%がCO2として、41～67%がそのままの形で排出され、クロロホルムの代謝率はラットよりもマ
ウスで高いことが示されたと報告している。 

Corleyら（1990）は、ミクロソームにおけるクロロホルム代謝率の種間比較を行ったところ、肝臓
ではハムスター＞マウス（B6C3F1）＞ラット（Osborn-Mendel）＞ヒトの順に、肝臓より活性が低
い腎臓ではマウス＞ハムスター＞ラット＞ヒトの順に代謝率が減少し、ヒト腎ミクロソームでは代謝

活性が認められなかったとしている。また、肝臓と腎臓の蛋白質に対するクロロホルム代謝物の共有

結合性付加について、マウスとラットを比較したところ、マウスで付加体が多かったとしている。 
Delicら（2000）は、PBPKモデル（生理学的速度論モデル）を用いてヒトにおけるクロロホルム

の代謝がマウスと比較して、かなり低いと報告している。B6C3F1 マウスに NOAEL である 10ppm 

(Larson et al. 1996)を 曝露したときの、肝における予測平均最高代謝速度は 391 nmol/h/gであり、ヒト

においてそれと同じ代謝速度を得るには 130 ppm  (13 倍)の曝露が必要であると推定している。さら

に、ヒトの代謝能には個人差があるが、最も代謝速度が速いと考えられるヒトでも、マウス・ラット

に明らかな毒性を引き起こすレベルの代謝物を産生する能力はないとしている。 
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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） 

（１） 定性評価 
a． 発がん性 
＜発がんに関する疫学研究＞ 

クロロホルムのヒトへの発がん性に関する主要な疫学研究を表 3にまとめた。 
これらの研究の殆どは、飲用水の塩素処理に伴って発生するクロロホルムとヒトへの発がん性の関

係を調べたものである。幾つかの研究では、塩素処理水の曝露（飲用）と膀胱がんの発生との間に弱

い因果関係を認めていたが、塩素処理に伴って発生する物質はクロロホルムのみならず、他の副産物

を含んでおり、クロロホルムのみの発がん性の証拠としては不十分である（USEPA 2001b）。また、
WHO（2004）においても、クロロホルムを含む塩素処理水の長期間摂取と膀胱がんの増加に関し、
多く報告がなされているが、結論としてはクロロホルム以外の副産物を考慮する必要があるため、ク

ロロホルムのみの発がん性についての解明は不可能であるとまとめている。職業曝露による発がん性

の研究では、Siemiatycki（1991）及びHeinemanら（1994）の２つの研究結果が報告されているが、
後者については脳腫瘍との間に関係は認められず、前者については、IARC（1999）により、信頼性に
足る知見ではないと評価されている。 
以上のことから、ヒトへの発がん性に関する疫学研究については、IARC（1999）の結論と同様に、
不十分な証拠しか存在しないと判断される。 
 
表 3 ヒトの疫学に関する概要 

Alavanjaら（1980）は、米国のニューヨーク州で1968～1970年にかけて移民が少なく、過去15年
間に飲料水の供給源が変らなかった7地域を選び、消化管がんと尿路がんで死亡した3,446名（男性
1,851名、女性1,595名）を患者群、これとマッチングした3,444名を対照群として症例対照研究を行っ
た。この7地域を飲料水の供給源によって3区分（塩素処理を行った地下水、塩素処理を行った表層水、
塩素処理を行っていない地下水）に分類した。患者群あるいは対照群の常住地によって曝露状態を把

握した。男性・女性ともに曝露オッズ比が1より大きかったのは食道がん、胃がん、大腸がん、直腸が
ん及び肝臓がんであり、腎臓がん、膵臓がん及び膀胱がんについては、男性のみで曝露オッズ比が１

より大きかった。また、男性では、肺がんのオッズ比は1.8（p < 0.005）で、都市部に限ると3.2（p < 
0.005）であった（ただし、この研究では、交絡因子の調整が不明であり、クロロホルム濃度は不明。）。 

Brennimanら（1980）は、米国のイリノイ州で1973～1976年に胃腸及び尿路がんで死亡した3,208
名（患者群）とがん以外の原因で死亡した43,666名（対照群）について症例対照研究を行った。また、
居住地が塩素処理を行った地下水を供給している地域か、塩素処理を行っていない地下水を供給して

いる地域かによって対照群を2群に分けた。性、年齢、都市部と地方、大都市とそれ以外で調整してオ
ッズ比を計算した。塩素処理を行った地下水（クロロホルム濃度は不明）でオッズ比の増加（オッズ

比；1.2、p < 0.05）が認められたのは、女性の結腸・直腸がんと全消化管がんであった。また、胃腸
がんと尿路がんが多かったのは大都市に居住していた女性（オッズ比；1.3、p < 0.025）と都市部に
居住していた女性（オッズ比；1.2、p < 0.05）であった。 

Gottliebら（1981）、GottliebとCarr（1982）、Gottliebら（1982）は、1960～1975年にかけて米



 - 6 - 

国の南ルイジアナ州で症例対照研究を行った。がん死亡者の各々に対し、性、年齢、人種、死亡年で

マッチングした対照を各々選んだ。死亡時の居住地が塩素処理を行った飲料水を用いていることを曝

露の指標とした。塩素濃度（クロロホルム濃度ではない）が1.09 ppmより高い場合、直腸がんではオ
ッズ比が1.7（95%CI；1.2～2.4）、塩素濃度が1.09 ppmより低い場合は1.3（95%CI；0.9～1.8）と
なり、塩素濃度とがん死亡の間に量－反応関係が認められた。結腸がん、膀胱がんについてはリスク

は認められなかった。また、飲料水が塩素処理か非塩素処理かでオッズ比を計算すると、直腸がん（オ

ッズ比；1.8、95%CI；1.3～2.6、p<0.01）、肺がん（オッズ比；1.4、95%CI；1.0～1.8、p<0.05）、
乳がん（オッズ比；1.5、95%CI；1.2～2.0、p<0.01）で過剰がん死亡が認められた。なお、胃腸又は
尿路のがんについては過剰リスクは認められなかった。 

WilkinsとComstock（1981）は、Washington Countyに25年以上居住する14,553名の男性と16,227
名の女性を追跡調査した。1963～75年におけるがんの発生率と死亡率を2つのサブコホートにおいて
検討した。１群は塩素処理を行った表層水（平均クロロホルム濃度：107 µg/L）の使用者で、他の１
群は塩素処理を行わない深層地下水の使用者である。年齢、婚姻、教育、喫煙、教会出席、住居環境、

1部屋あたりの居住人口を調整してリスクを計算した。男女ともに、肝臓がん、腎臓がん、膀胱がんの
発生率は表層水と地下水使用群の間に差はなかった。塩素処理を行った表層水を使用している群に有

意に多かったのは、乳がんの死亡率であった（相対リスク（rr） = 2.3、95％信頼区間（95%CI；1.2
～4.9））。有意ではないが大きな相対リスクを示したのは、肝臓がんの死亡率（男女合わせて）であ
った（rr = 3.0、95%CI； 0.9～15）。 

Youngら（1981）、Kanarek & Young（1982）は、米国のウィスコンシン州で、1972～1977年に
かけて、がん死亡前に15～20年間一定の地域に居住していた8,029名の白人女性について、症例対照
研究を行った。対象となった地域は、過去20年間の移民による人口増加率が10%以下で、塩素処理を
行った飲料水と塩素処理を行っていない飲料水の両方が供給されていた28地域である。飲料水の塩素
処理を曝露ありとして曝露オッズ比を計算した（クロロホルム濃度は不明）。有意に高い（p < 0.05）
オッズ比を示したがんの部位は、結腸（オッズ比；1.5、p < 0.02）と脳（オッズ比；4.7、p < 0.03）
であった。 

Cantorら（1987）は、米国の10地域で、21～84歳の間に膀胱がんと診断された（1977～1978年に
病理組織学的に確診）2,805名（男性2,116名、女性689名）を患者群、性、年齢、居住地でマッチン
グした5,258名を対照群として症例対照研究を行った。各対象者に家庭でインタビューを行い、インタ
ビュー前1年間の典型的な1週間の水道水の使用について回答を得た。また、各対象者の居住歴と飲料
水の水源を確認した。さらに1,102の給水施設について、期間毎に給水の塩素処理／非処理を確認した。
対照者の居住歴と1年毎の給水源を照らし合わせて曝露量を求めた。ロジスティック回帰分析を用い
て、性、年齢、喫煙、職業、居住地域、居住地域の人口で調整したオッズ比を計算した。塩素処理を

行った表層水が供給された地域での居住期間が統計学的に有意（p = 0.02）となったのは、水道水の
使用量が中央値より多い女性、水道水の使用量が中央値より少ない非喫煙の女性、水道水の使用量が

中央値より多い非喫煙の男性であった（飲料水中のクロロホルム濃度は不明。）。 
Lawrenceら（1984）は、1962～78年に米国のニューヨーク州の白人女性教師に発生した395名の
結腸・直腸がん（結腸319名、直腸76名）を患者群とし、他のがんで死亡し、年齢と死亡時期でマッ
チングした395名を対照群として症例対照研究を行った。塩素処理を行った表層水を飲用している人
（患者群）とトリハロメタンを殆ど含まない地下水を使用している人（対照群）とを比較したオッズ

比は1.1（90%CI；0.79～1.4）であった。水源の種類、居住地の人口密度、婚姻状況で調整してもオ
ッズは変らなかった。 
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Youngら（1987）は、塩素処理水が結腸がんの過剰リスクであるという調査の結果（Kanarek and 
Young 1982）に基づいて、347名の結腸がん患者を患者群、消化器がんと尿路がんを除いた639名の
がん患者と611名の一般人を対照群として症例対照研究を行った。患者群は、35歳から90歳の間に結
腸がんと診断された白人の男性と女性である。自己記入式の質問紙を用いて、過去の水源、飲料水の

飲用習慣と入浴習慣、家庭での水道水の処理、医療、職業歴、社会活動、生活習慣を尋ねた（回収率；

65%）。また、各対象者のトリハロメタン曝露をウィスコンシン州の給水方式、給水場の記録、居住
歴、飲料水の使用方法などから推定した。平均トリハロメタン濃度が10～40 µg/Lあるいは40 µg/Lを
超えた場合でも、10 µg/L以下に比べ、結腸がんの過剰リスクは認められなかった。トリハロメタンの
生涯曝露に基づいて計算を行った場合でも、トリハロメタンによる過剰リスクは認められなかった。 

Zierlerら（1988）は、1978～84年に米国のマサチューセッツ州に住み、塩素又はクロラミン処理
をされた飲料水を使用していた人で、45歳以上で膀胱がんで死亡した614名について調査を行った。
クロラミン処理によるトリハロメタン濃度は、塩素処理に比べて極端に低いが（Lykins and Koffskey 
1986）、マサチューセッツ州では1938年から飲料水のクロラミン処理も行われていた。心血管疾患、
脳血管疾患、慢性閉塞性呼吸器疾患、リンパ系腫瘍で死亡した人の中から1,074名を選んで対照群とし
た。居住地が塩素処理を行った飲料水の供給を受けていた地域とクロラミン処理の飲料水の供給を受

けていた地域とで死亡オッズを計算した。各対照者の喫煙歴も考慮に入れた。ただし、患者群と対照

群のほぼ半数は、情報提供者が得られないため対象から除外した。全体での塩素処理のクロラミン処

理に対する膀胱がんのオッズ比は1.3（95%CI；1.1～1.7）であった。性、年齢、喫煙量（cigarette 
pack-year）、居住地の人口の少なくとも3%が職業性の膀胱がんと関係のある職場で働いているか否
かで調整し、計算したオッズ比は、生涯曝露で1.6（95%CI；1.2～2.1）、通常曝露で1.4（95%CI；
1.1～1.8）であった（飲料水中のクロロホルム濃度は不明。また、調査対象の約半数が脱落したこと
から、選択バイアスが結果に影響している可能性が大きい。）。 

Siemiatycki（1991）は、カナダのモントリオール州でクロロホルムの職業曝露とがん発生に関す
る症例対照研究を行った。患者群は、1979～1985年の間に病理組織学的にがんと診断された35～70
歳の男性3,730名とした。患者群と年齢でマッチングして選んだ対照群533名にインタビューをして、
それぞれ82%と72%の回答を得た。患者群のがんの部位は、食道99名、胃251名、結腸497名、直腸257
名、膵臓116名、肺857名、前立腺449名、膀胱484名、腎臓177名、皮膚メラノーマ103名、非ホジキ
ンリンパ腫215名であった。それぞれのがんの部位について、対照群と他の部位のがん患者からなる2
群の対照群が設定された。インタビューは生涯の職歴と他の交絡因子について行われ、クロロホルム

を含む293物質からなるチェックリストを用いて職歴を曝露歴に変換した。約0.7%の調査対象者がク
ロロホルムに曝露していた。クロロホルムに曝露していた主な職業は看護補助者、病院用務員、歯科

技工士、検査技師であった。調査対象となったがんに関して過剰リスクは認められなかったが、前立

腺がん患者の6名に曝露歴があるとされ、そのオッズ比は4.0（90%CI；1.4～12）であった。また、フ
ランス系カナダ人の肺がん患者6名が曝露ありと判定され、オッズ比が8.8（90％CI；1.2～65）であ
った（ただし、曝露の推定が不十分であるため、統計学的に有意とされたこれらのオッズ比が、生物

学的に有意である可能性は低い。）。 
Morrisら（1992）は、10の疫学研究のメタアナリシスを行い、塩素消毒の副産物による膀胱がん及
び直腸がん相対リスクを、それぞれ1.15 (95%CI；1.09 – 1.34)、1.38 (1.01 – 1.87)と計算している。 

McGeehinら（1993）は、米国のコロラド州で1990～1991年に発生した327名の組織学的に確診さ
れた膀胱がん患者（21～84歳､白人）を患者群、261名の膀胱がん以外のがん患者を対照群とした症例
対照研究を行った。対象者に対して、居住地と飲料水の供給源について電話インタビューを行い、患
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者群の78%、対照群の75%から回答が得られた。塩素処理を行った飲料水を34年以上使用している人
のそれ以外に対するオッズ比は、非喫煙者で2.9（95%CI；1.2～7.4）、喫煙者で2.1（95%CI；1.1～
3.8）であった。性、コーヒー摂取量、喫煙量、給水栓水使用量、近親者の膀胱がんの病歴、膀胱炎と
腎結石の病歴を調整すると、30年を超える塩素処理水使用の曝露オッズ比は1.8（95%CI；1.1～2.9）
となった。トリハロメタンの平均生涯曝露濃度を給水施設のデータから算出すると、患者群の曝露濃

度は620 µg/L、対照群は420 µg/L であった（p < 0.001）（クロロホルム濃度は不明。）。 
Heinemanら（1994）は、米国のルイジアナ州、ニュージャージー州、フィラデルフィア州におい

て、塩素系脂肪族炭化水素の職業曝露と星状細胞腫瘍（astrocytic brain cancer）に関する症例対照研
究を行った。1978～81年に組織学的に確認された脳腫瘍で死亡した300名を患者群とし、年齢と死亡
地域のマッチングを行った320名の死亡者を対照群とした。近親者から職歴に関する情報を得て、職
種と職歴によってクロロホルムを含む7種類の塩素系炭化水素に対する曝露強度を推定した。ロジステ
イック回帰分析を用い、性、年齢、地域、電子部品の製造作業に従事したか否かで調整してオッズ比

を計算したところ、曝露期間、累積曝露スコア、曝露強度のいずれもクロロホルムと脳腫瘍の関係を

示唆する結果は得られなかった。 
Doyleら（1997）は、米国のIowa Women’s Health Studyにおいて、1986～1993年までの8年間、

55～69歳の女性41,836名を追跡調査した。1989年に飲料水源を郵便で調査し、28,237名を対象に曝
露とがんの関係を解析した。市水を10年以上飲用している人について、市水のクロロホルム濃度を検
出限界以下（対照群）、1～2、3～13、14～287 µg/Lの4段階に分類した。年齢、教育、喫煙、身体活
動、果物と野菜の摂取量、エネルギー摂取量、BMI、ウエスト/ヒップ比（W-H ratio）で調整し、ク
ロロホルム濃度とがんの発生率の関係を評価したところ、クロロホルム濃度が最も高い群の発生率が

対照群に比べて多いがんは結腸がん（rr = 1.7、95%CI；1.1～2.5、p < 0.01）、肺がん（rr = 1.6、95%CI；
0.97～2.6、p = 0.025）、メラノーマ（rr = 3.4、95%CI；1.3～8.6、p = 0.049）、全がん（rr = 1.3、
95%CI；1.1～1.5、p < 0.01）であった。 

Poole（1997）は、Morrrisら（1992）に3研究を加えて再検討し、それぞれの研究には、相当の不
均等が存在するので、1つのまとめた評価を実施すべきではなく、リスクアセスメントへの利用も制限
されるべきであると述べている。 

Cantorら（1998）は、米国のアイオワ州の住民で40～85歳の膀胱がん患者に関する症例照研究を
行った。患者群は1986～89年のがん登録から得られた1,123名の膀胱がん患者で、対照群は1,983名と
した。調査対象者に質問紙を送って電話インタビューを行ったが、患者群の10%は代理人とのインタ
ビューであった。生年・家族構成などに関する事項、喫煙歴、職業歴、生活習慣、病歴、家の内外で

の水道水の飲用、生涯の居住歴とそれぞれの居住地での飲料水の水源を確認した。1,000名以上の給水
人口を持つ280箇所の給水施設を調査して過去の情報を収集するとともに、各施設からサンプリング
を行った水のトリハロメタン濃度を分析した。これらの情報に基づいて、各対象者についてトリハロ

メタンの生涯摂取量と生涯平均トリハロメタン曝露濃度を推定した。ロジステイック回帰分析を用い

て、年齢、教育程度、喫煙、膀胱がんのリスクの大きい職業に就いたか等を調整して曝露オッズ比を

計算した。男性においてのみ、曝露量が増え、曝露濃度が高くなるにつれて膀胱がんリスクが大きく

なるという結果が得られた。トリハロメタン総量が2.4 gを超えると、男性の曝露オッズ比は1.8
（95%CI；1.2～2.7、p = 0.05）となり、生涯平均曝露濃度が46 µg/Lを超えた場合のオッズ比は1.5
（95%CI；1.0～2.4、p = 0.02）となった。女性の対応オッズ比は、それぞれ0.6（95%CI；0.3～1.4、
p = 0.54）と0.6（95%CI； 0.3～1.3、p = 0.33）であった。 
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Hildesheimら（1998）は、米国のアイオワ州の40～85歳の住民に関する結腸・直腸がんの症例対
照研究を行った。患者群は1986～87年にState Health Registryに登録され、病理組織学的に確認され
た1,340名の男女の結腸・直腸がん（結腸685名､直腸655名）の患者とした。対照群は1,983名のアイ
オワ州の住民で、Cantorら（1998）の報告と同じである。対象者に質問紙を送り、電話インタビュー
を行った。患者群の15%は代理人とのインタビューであった。飲料水サンプル及びインタビューの結
果から560名の結腸がん患者及び537名の直腸がん患者と1,983名の対照群のトリハロメタン生涯総曝
露量（g）と生涯平均曝露濃度（µg/L）を推定した。ロジステイック回帰分析を用いて解析し、性、
年齢、研究期間、教育年数、高リスクの職業、喫煙量で調整し、オッズ比を計算した。直腸がんにつ

いて、生涯総曝露量≥ 2.4 gの曝露オッズ比は1.6（95%CI；1.0～2.6、p = 0.08）であり、生涯平均曝
露濃度≥ 46 µg/Lの曝露オッズ比は1.7（95%CI；1.1～2.6、p = 0.01）であった。 

USEPA（1998a；1998b）は、5つの疫学調査から塩素処理水の膀胱がんへの寄与危険度は2％～17％
と計算している。一方で、クロロホルム曝露とがんリスクの増加との因果関係については、現在のデ

ータでは不十分であるとしている。また、仮に塩素処理水と膀胱がんの増加との間に因果関係が証明

されたとしても、塩素処理水はクロロホルム以外の複数の副産物を含んでいることから、クロロホル

ムがヒトに対する発がん性を有しているか否かの結論を導き出すことは無理であるとしている。 
 

 
＜発がんに関する動物実験＞  

クロロホルムの動物発がん実験に関する主要な知見を表 4にまとめた。 
IARC（1999）は、マウスにおける経口投与（NCI（米国国立がん研究所） 1976；Roeら 1979）

と吸入曝露（Naganoら 1998、のちにYamamotoら (2002) として発表）の実験で尿細管腫瘍あるい
は肝細胞腫瘍の発生が増加し、ラットにおける経口投与（NCI 1976；Jorgensonら 1985）実験にお
いても、尿細管腫瘍の発生が増加したことから、実験動物においては発がん性の十分な証拠があると

している。なお、イヌでは腫瘍の増加は認められていない。 
USEPA（2001a）は、高濃度のクロロホルムは、雌雄マウスの肝腫瘍の発生及び雄マウス・雄ラッ
トの腎腫瘍の発生を増加させ、動物における発がん性には十分な証拠があるとしている。 
しかしながら、クロロホルムの発がん性について以下のように投与方法により異なった結果が報告

されている。コーン油に混ぜての強制経口投与および吸入曝露により雌雄マウスに肝腫瘍を生じたが、

飲水への混入投与、練り歯磨き粉による投与ではマウス肝への発がん性は認めなかった。腎腫瘍につ

いては、雄マウスへの吸入曝露路と練り歯磨き粉による投与で生じたが、コーン油に混ぜての強制経

口投与では生じなかった。ラットを用いた実験でも、コーン油に混ぜての強制経口投与および吸入曝

露のいずれも肝腫瘍を生じなかった。飲水への混入投与でも明快な結果は得られなかった。コーン油

に混ぜての強制経口投与および飲水への混入投与のいずれも雄ラットに腎腫瘍を発生させたが、吸入

曝露と歯磨き粉による投与では、腎腫瘍は生じなかった。 
クロロホルムによる細胞障害に引き続く再生性増殖については、LI（注１）を指標として調べられ
ており、腫瘍発生と関係が深いことが報告されている。 

 
（注１） ラベリングインデックス（LI）は、bromodeoxyuridine(BrdU)の取り込みを免疫組織学的方法で調べること

により DNA合成期にある細胞の比率を求めるもので、細胞増殖の指標となる。 
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表 4 動物実験に関する概要 
経口投与実験 

NCI（1976）は、クロロホルムをコーン油に混ぜて、Osborne-Mendelラット（50匹/群）の雄に0、
90、180 mg/kg/日、雌に0、100、200 mg/kg/日（22週まで0、125、250 mg/kg/日、以後は0、90、
180 mg/kg/日）を78週間（5日/週）強制経口投与したところ、雄の90 mg/kg/日以上の群で腎上皮腫瘍
の発生率に有意な増加を認めた。また、雌で甲状腺腫瘍の発生率に増加が見られたが、生物学的に有

意ではなかった。肝腫瘍の発生は認めなかった）。 
また、同様にしてB6C3F1マウス（50匹/群）の雄に0、138、277 mg/kg/日（18週まで0、100、200 mg/kg/
日、以後は0、150、250 mg/kg/日）、雌に0、238、477 mg/kg/日（18週まで0、200、400 mg/kg/日、
以後は0、300、500 mg/kg/日）を78週間（5日/週）強制経口投与したところ、投与群の雄の98％、雌
の95％、低投与群の雄の36％、雌の80％に肝細胞がんがみられ、対照群での発生は雄6％、メス0～１％
とわずかであった。しかし、腎腫瘍の発生は認めなかった。 

Heywoodら（1979）は、雌雄ビーグル犬（8匹/群）に練り歯磨きを溶媒として0、15、30 mg/kg/
日を7.5年間（6日/週）強制経口投与したが、腫瘍の発生増加は見られなかった。 

Palmerら（1979）は、雌雄のSDラット（50匹/群）に練り歯磨きを溶媒として0、60 mg/kg/日を80
週間（6日/週）強制経口投与したが、腫瘍の発生に増加は見られなかった。 

Roeら（1979）は、雌雄のICIマウスに練り歯磨きを溶媒に用いて0、17、60 mg/kg/日を80週間強
制経口投与（6日/週）したところ、雄の60 mg/kg/日群で腎腫瘍の発生増加を認めた。また、同様にし
て雄のICIマウスに60 mg/kg/日を投与した追試でも、腎腫瘍の増加が確認された。さらに、60 mg/kg/
日を投与して雄マウスの系統差（ICI、C57BL、CBA、CF/1）を見た実験（ICIマウスでは溶媒とし
て落花生油も用いた）では、60 mg/kg/日群の雄ICIマウスでのみ腎腫瘍の増加が認められ、落花生油
を溶媒とした群で最大の腫瘍発生率となった（表 5）。 

Jorgensonら（1985）は、雄のOsborne-Mendelラット（50～330匹/群）、雌のB6C3F1マウス（50
～430匹/群）に0、200、400、900、1,800 mg/Lの濃度（ラットで0、19、38、81、160 mg/kg/日、
マウスで0、34、65、130、263 mg/kg/日相当）で104週間飲水投与したところ、900 mg/L以上の群の
ラットで実験初期に25%の死亡が見られたが、その後の生存率に有意差はなかった。また、ラットの
1,800 mg/L群で腎尿細管腺腫及び腺がんの発生率に有意な増加を認めたが、マウスでは肝腫瘍、腎腫
瘍の発生増加は見られなかった。この結果はNCI（1976）の結果と異なるが、著者はこの原因として
投与方法の違い（一日一度の強制経口投与に対し、自由に少しずつ摂取できる飲水投与）をあげてい

る。 
Klaunigら（1986）は、雄のB6C3F1マウス（35匹/群）に0、600、1,800 mg/Lの濃度で52週間飲水
投与したところ、いずれの群でも肝臓及び肺で腫瘍の発生増加は見られなかった。 

Tumasonisら（1987）は、雌雄のWistarラット（22～58匹/群）に0、2.9 g/Lの濃度で72週間、そ
れ以後は1.45 g/Lの濃度で死亡するまで飲水投与したところ、対照群の生存期間が約145週であったの
に対して、2.9 g/L群では約185週間まで生存した。2.9 g/L群の雌の肝臓で腫瘍性結節、雌雄で肝細胞
腺線維症の発生率が有意に増加したが、これらが腫瘍であるかは不明であった。また、対照群に比べ

て雄でリンパ肉腫、雌で下垂体腫瘍、乳腺腫瘍の有意な減少がみられた。なお、クロロホルムの摂取

量は雄で180 mg/kg/日、雌で240 mg/kg/日程度であった。 
中央労働災害防止協会 日本バイオアッセイ研究センター（1997）は、雄のF344ラット（50匹/群）

に0、1,000 ppm（0、45 mg/kg/日）の104週間飲水投与したところ、投与に関連した腫瘍の発生増加
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はなかった。 
Melnickら（1998）は、雌のB6C3F1マウス（10匹/群）にクロロホルム、ブロモジクロロメタン、
クロロジブロモメタン、ブロモホルムを3週間（5日/週）強制経口投与し、肝毒性の諸指標、肝細胞に
おける複製的DNA合成及び肝腫瘍発生に関する量－反応関係を比較検討した。肝重量、血清SDH及び
GPT、肝細胞変性、肝細胞LI値（labeling index）に関する量－反応関係を比較したところ、クロロ
ホルム、ブロモジクロロメタン、クロロジブロモメタンでほぼ同様となり、これら3種類のトリハロメ
タンのデータを基に量－反応曲線を求めたところ、GPTと肝細胞LI値ではシグモイド型の量－反応関
係、肝腫瘍発生（既存の研究データを使用）では低用量域で直線的な量－反応関係が得られ、1 mmol/kg
以下の領域では肝腫瘍発生と肝細胞LI値の上昇に関連は見られなかった。ブロモジクロロメタンとク
ロロジブロモメタンでは、肝細胞LI値にほとんど影響を与えない量での肝腫瘍の発生増加が示されて
おり、トリハロメタンの発がん作用は単純に細胞毒性と再生性増殖の結果ではなく、GHS抱合反応や
還元的代謝経路等を含めて、他の活性化経路の可能性を検討する必要があるとしている。 

Delkerら（1999）は、雌雄のTg.ACマウスに0、140 mg/kg/日（雄）、240mg/kg/日（雌）を13週
間（5日/週）強制経口投与したところ、雄の肝臓及び腎臓に組織障害と細胞増殖が見られた。 

Coffinら（2000）は、雌のB6C3F1マウス（10匹/群）に4種類のトリハロメタンを11日間強制経口
投与（用量は2段階）又は飲水投与（飽和濃度の75%）し、肝臓の病理学的検索、肝細胞増殖への影響
を見るためのLI値の測定、DNAメチル化の影響を見るための肝臓DNAメチルシトシンレベル及び発
がん遺伝子・転写因子c-mycのプロモーター領域メチル化レベルの測定を行い、投与に用いた溶媒や
経路の違いを検討した。その結果、強制経口投与でトリハロメタン類は肝毒性を示し、相対肝重量と

LI値の増加が見られ、クロロホルムとブロモジクロロメタンが最も毒性が強く、肝重量を最も増加さ
せたが、LI値の増加はクロロホルムとブロモホルムで最大となった。飲水投与によるトリハロメタン
類の毒性は、強制経口投与における低用量と同様であり、クロロホルムのみが肝重量を有意に増加さ

せ、LI値の増加はクロロホルムとブロモホルムで見られた。クロロホルムとブロモジクロロメタンは
肝細胞DNAメチルシトシンレベルを約40%低下させ、c-myc遺伝子プロモーター領域のメチル化レベ
ルも低下させたが、クロロホルムの強制経口投与では飲水投与よりも強く影響が現れたのに対し、他

のトリハロメタンでは投与経路による差はなかった。クロロホルムでは、毒性発現、細胞増殖促進、

メチル化レベル低下といった作用が飲水投与の場合に弱くなり、飲水投与で発がん性が見られないこ

とと対応するとしている。 
Hardら（2000）は、Jorgensenら（1985）のクロロホルムを104週間飲水投与した発がん性試験で

得られた腎組織について、細胞毒性発現と細胞増殖に注目し、病理組織学的な検索と再評価を行った。

その結果、腎尿細管腺腫及び腺がんの発生率に有意な増加を認めた雄Osborne-Mendelラットの160 
mg/kg/日群では全数に持続性の細胞障害と再生性増殖を認め、81 mg/kg/日群でも同様の変化が見ら
れたが、その頻度と程度は低く、対照群、19、38 mg/kg/日群ではこのような変化はなかった。また、
腎腫瘍の発生を認めなかった雌のB6C3F1マウスでは、腎尿細管障害の増加も有意でなかった。この

ことから、ラットの腎腫瘍発生の前段階として、クロロホルムによる持続的な細胞毒性と慢性的な再

生性増殖が重要であることが示されたと結論している。 
Sehataら（2002）は、CB6F1のrasH2-transgenicマウス（15匹/群）の雄に0、28、90、140 mg/kg/
日、雌に0、24、90、240 mg/kg/日、野生型の非transgenicマウス（15匹/群）の雄に0、140 mg/kg/
日、雌に0、240 mg/kg/日を26週間（5日/週）強制経口投与したところ、Ｎメチル-N-ニトロソ尿素75 
mg/kgを単回腹腔内投与したrasH2-transgenicマウス陽性対照群の大多数で前胃に腫瘍発生がみられ
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たが、クロロホルム投与群で腫瘍性病変の有意な増加はなかった。両タイプの肝臓で細胞の腫脹、空

胞化が見られ、雌の240 mg/kg/日では肝細胞巣の増加が見られたが、腎臓及び鼻腔への影響は見られ
なかった。著者らはこの結果から、rasH2-transgenicマウスモデルは非遺伝子毒性の発がん物質を検
出することに適していない可能性が示唆されたとしている。 

DeAngeloら（2003）は、雄のF344ラットにクロロホルムを添加した飲水を100週間投与したとこ
ろ、腎臓がんの発生は見られず、800 mg/L群（78匹）で肝がんの誘発はなかったが、1600 mg/L（約
160 mg/kg/日）群の肝臓で腺腫又はがんの有意な増加を認めた。 
 
吸入実験 

Yamamotoら（1994；2002）及びNaganoら（1998）は、雌雄のF344ラット（50匹/群）及びBDF1

マウス（50匹/群）に0、5、30、90 ppmを2年間（6時間/日、5日/週）吸入曝露させたところ、マウ
スでは30 ppm以上の群の雄で腎細胞腺腫又はがんの発生率に有意な増加を認め、雌で肝細胞腺腫又
はがんの発生に有意な増加傾向を認めた。ラットでは雌雄ともに肝臓及び腎臓の腫瘍発生率に増加を

認めなかったが、雌の90 ppm群で見られた腎細胞腺腫の発生率（1/49匹）は著者らの研究所での自
然発生率（1/1,048匹）と比べて高かった（表 6）。この結果から、マウスでの腎腫瘍をエンドポイ
ントとしたNOAELは5 ppmとなる。 
中央労働災害防止協会 日本バイオアッセイ研究センター（1997）は、雄のF344ラット（50匹/

群）に0、25、50、100 ppmのクロロホルム、104週間吸入曝露（6時間/日、5日/週）させたところ、
投与に関連した腫瘍の発生増加はなかった。また、0、25、50、100 ppmを同様に吸入させながら、
1,000 ppm（45 mg/kg/日）の濃度で104週間飲水投与したところ、0 ppm（経口投与のみ）群では投
与に関連した腫瘍の発生増加はなかったが、25 ppm以上の群の腎臓で腎細胞腺腫又は腎細胞がん、
甲状腺で濾胞状腺腫又は濾胞状腺がんの発生に有意な増加傾向がみられ、100 ppm群の発生率に有意
差を認めた。このため、これらの腫瘍については、吸入曝露と経口投与の影響が単に加算されたもの

以上の影響と考えられた。 
Templinら（1998）は、BDF1マウスで報告された腎臓がん発生における性差（雄でのみ発生増加）

について、細胞毒性の観点から検討した。BDF1マウス（8匹/群）に0、1（雄のみ）、5、30、90 ppm
を13週間（6時間/日、5日/週）吸入曝露したところ、30 ppm以上の群の雄で腎皮質の尿細管に暴露
濃度に依存した再生像の増加が見られ、LI値は31倍にまで増加したが、雌では病理学的変化もLI値
の増加も起こらなかった。しかし、肝臓では、雌の90 ppm群で小葉中心体から中間部にかけて空胞
化、変性がみられ、肝細胞のLI値は7倍に増加した。この結果は、クロロホルムによる腫瘍発生が細
胞毒性に伴う細胞増殖によって起こることを示しており、腎毒性、細胞増殖、腫瘍発生をエンドポイ

ントとしたNOAELは5 ppmであった。 
Constanら（2002）は、クロロホルムの曝露では細胞死と引き続き生じる細胞増殖にともなって
腫瘍が発生するとの見方から、S期の細胞数の比率をLI値として求め、クロロホルム曝露と肝臓の細
胞増殖の関係をマウスで検討した。雌のB6C3F1マウス（5匹/群）に0、10、30、90 ppmを1日2、6、
12、18時間で連続7日間曝露したところ、LI値の増加は30 ppm以上の群でのみ見られ、10 ppm群で
は曝露時間の長短に関わらず、LI値の増加は見られなかった。この結果から、B6C3F1マウスにおけ

るNOAELは10 ppmとなるが、PBPKモデルによる種間外挿を行ったところ、ヒトの肝臓で細胞死・
細胞増殖を起こすには100 ppm以上の曝露が必要と結論づけている。 
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既知の発がん性物質との組み合わせによる研究 
Pereiraら（1982）は、雄のSDラット（12匹/群）を用いてクロロホルムの発がんイニシエーショ
ン作用/プロモーション作用について検討した。肝臓の2/3を切除した後に1.5 mmol/kgのクロロホル
ムを単回強制経口投与し、その後47日間フェノバルビタールを含んだ飲水で飼育したところ、肝切
除の有無に関わらずクロロホルムによる肝細胞の変化（変異小増殖巣の増加）は見られなかった。ま

た、雄のSDラット（16匹/群）にN-nitrosodiethylamine（NDEA）の強制経口投与によるイニシエ
ーション処置をした後、1.5 mmol/kgのクロロホルムを53日間（2回/週）強制経口投与したところ、
クロロホルムによる肝細胞の変化（変異小増殖巣）の増強作用は見られなかった。 

Pereiraら（1985）は、雌雄のCD-1 Swissマウス（23～45匹 /群）に0、5、20 mg/kgの
N-ethyl-N-nitroso-urea（ENU）を腹腔内投与してイニシエーション処置を行った後、1,800 mg/L
のクロロホルムを5週齢から46週間飲水投与したところ、ENUによる肺腫瘍（雌雄）及び肝腫瘍（雌）
の発生に対し、クロロホルム曝露の影響は見られなかった。また、雄では肝腫瘍が半減した。 

DemlとOesterle（1985；1987）は、雌SDラット（4～6匹/群）にNDEAを強制経口投与してイニ
シエーション処置を行い、25～400 mg/kgのクロロホルムを11週間（2回/週）強制経口投与したとこ
ろ、肝臓に変異小増殖巣の増加を認めたが、非NDEA処理群でこのような変化は生じなかった。 

Klaunigら（1986）は、雄のB6C3F1マウスに0、10 mg/Lの濃度でNDEAを4週間飲水投与してイ
ニシエーション処置を行った後、35匹/群に分けて0、600、1,800 mg/Lの濃度でクロロホルムを52
週間飲水投与したところ、イニシエーション処理群ではいずれの曝露濃度でも肝臓及び肺で腫瘍の発

生率は増加したが、クロロホルムによる増加は見られなかった。 
Danielら（1989）は、雄のF344ラット（40匹/群）に1,2-dimethylhydrazineを単回投与してイニ

シエーション処置を行った後、900、1,800 mg/Lのクロロホルムを39週間飲水投与したところ、消化
器系腫瘍（胃、十二指腸、空腸、盲腸、結腸）発生の有意な低下（p ≤ 0.001）を認め、結腸のみに
限定するといずれの濃度においても有意（p＝0.001）な低下となった。 

Reddyら（1992）は、雄のF344ラット（11～12匹/群）の肝臓を67%切除した後、NDEAの強制経
口投与によるイニシエーション処置を行い、クロロホルム（1,800 mg/L）、フェノバルビタール（500 
mg/L）、クロロホルム（200～1,800 mg/L）＋フェノバルビタール（650～950 mg/L）を12週間飲
水投与したところ、クロロホルムによって肝臓の変異小増殖巣の発生が用量依存的に抑制された。 
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表 5 クロロホルムの経口投与を受けた ICIマウスにおける腎腫瘍及びがん発生数 

（Roeら 1979） 

処  置 性 腎腫瘍発生数 

練り歯磨き 雄 0/72 

クロロホルム 17 mg/kg/日* 雄 0/37 

クロロホルム 60 mg/kg/日* 雄 8/38 

練り歯磨き 雌 0/59 

クロロホルム 17 mg/kg/日* 雌 0/35 

クロロホルム 60 mg/kg/日* 雌 0/38 

無処置 雄 1/45 
練り歯磨き （1） 雄 6/237 
練り歯磨き （2） 雄 2/51 

クロロホルム 60 mg/kg/日* 雄 9/49 

無処置 雄 0/83 

練り歯磨き 雄 1/49 

落花生油 雄 1/50 

クロロホルム 60 mg/kg/日* 雄 5/47 

クロロホルム 60 mg/kg/日 
（落花生油溶媒） 雄 12/48 

*：練り歯磨きに混ぜての経口強制投与 
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表 6 クロロホルムの 104週間吸入曝露マウス及びラットにおける腫瘍発生率 
（Yamamotoら 2002） 

（A）マウス           
 雄  雌  
グループ 

対照 5 ppm 30 ppm 90 ppm Peto 
対照 5 ppm 30 ppm 90 ppm Peto 

被験動物数 50 50 50 48  50 49 50 48  
肝臓           
肝細胞腺腫 5 7 6 8  1 1 4 3  
肝細胞がん 10 0** 7 10 ↑ 1 1 0 3 ↑ 
肝細胞腺腫＋がん 14 7 12 17 ↑ 2 2 4 6 ↑↑ 
肝血管腫 0 0 1 0  0 0 0 0  
肝血管肉腫 3 0 2 1  2 0 0 1  
組織球性肉腫 2 0 0 0  0 0 1 0  
腎臓           
腎細胞腺腫 0 0 3 1  0 0 0 0  
腎細胞がん 0 1 4 11** ↑↑ 0 0 0 0  
腎細胞腺腫＋がん 0 1 7 * 12** ↑↑ 0 0 0 0  
           
（B）ラット           
 雄  雌  
グループ 

対照 10 ppm 30 ppm 90 ppm Peto 
対照 10 pm 30ppm 90 ppm Peto 

被験動物数 50 50 50 50  50 50 50 49  
肝臓           
肝細胞腺腫 0 0 0 0  1 0 2 1  
腎臓           
腎細胞腺腫 0 0 0 0  0 0 0 1  
下垂体           
腺腫 22 23 21 17  24 20 18 11 *  
＊ ：P < 0.05,  ＊＊： P < 0.01 

 （Fisher Exact Test） 
 ↑： P < 0.05,  ↑↑： P < 

（Peto's Test） 
0.01  
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b． 遺伝子障害性（変異原性） 
クロロホルムの遺伝子影響の研究は多数行われており、表 7に変異原性試験に関する代表的な報告
をを示す。 

IARC（1999）は、約80の試験結果をレビューし、クロロホルムの遺伝子障害性に関して、細菌で
は変異原性はなく、酵母・カビ・哺乳類細胞を用いたin vitro 試験及びin vivo 生物試験では、遺伝子
障害性を示す弱い証拠があると結論している。なお、ヒトに対する遺伝子障害性のデータはない。 

USEPA（2001a）は、クロロホルムの遺伝子障害性に関して、次のように総括している。多くの試
験で変異原性試験は陰性であり、陽性の結果となった試験の多くに疑問が存在する。証拠の重さから

考えて、変異原性を明確に排除できないものの、クロロホルムには強い遺伝子障害性はなく、また、

クロロホルムやその代謝物はDNAと容易に結合しない。さらにクロロホルムはその特異的変異原作用
により発がん性を示すものではない。 
以上のことから、クロロホルムには直接の遺伝子障害性はないか、あっても弱いものであり、高濃

度曝露あるいは連続曝露による細胞障害に引き続く再生・増殖過程で生じる遺伝子障害ではないかと

考えられる。 
 
表 7 遺伝子障害性に関する概要 
in vitroの変異原性試験 

Simmonら（1977）は、最高で5 mg/plate（2.5 mg/mL） を添加したAmes試験で、S9mixの存在
の有無に係わらず、Salmonella typhimurium TA100、TA98、TA1535、TA1537、TA1538で陰性
を示したとしている。 

San Augstin & Lim-Sylianco（1978）は、Salmonella typhimurium TA1535、TA1537、TA98
では代謝活性化系の非存在下で陰性を示したが、Bacillus subtilisのRec assayでは代謝活性化系の非
存在下で陽性を示したとしている。 

Gockeら（1981）は、最高で3,600 µg/plateを添加したAmes試験で、S9mixの存在の有無に係わら
ず、Salmonella typhimurium TA100、TA98、TA1535、TA1537、TA1538で陰性を示したとして
いる。 

Kirklandら（1981）は、Escherichia coli, WP2p 及びWP2uvrAで、S9mixの存在の有無に係わら
ず、0.1、1、10、100、1,000、10,000 µg/plateで遺伝子突然変異を誘発しなかったとしている。ま
た、S9mixの存在下で50、100、200、400 µg/mLを添加したヒト末梢血リンパ球（in vitro）で、染
色体切断の増加はみられず、25、50、75、100、200、400 µg/mL（S9mix存在下）を添加した姉妹
染色分体交換（SCE）試験でも、用量に依存したSCE頻度の上昇はみられず、すべて陰性を示した
としている。 

Gualandi（1984）は、Aspergillus nidulans 35 及びP1に0.5％v/v（S9mix非存在下）を添加した
結果、それぞれ遺伝子突然変異、有糸分裂時の染色体分離異常の誘発はみられなかった。 

Mehta & von Borstel（1981）は、Saccharomyces cerevisiae XV185-14Cの遺伝子突然変異試験
で、代謝活性化系の存在の有無に係わらず、111.1～1111 µg/ｍLで陰性であったとしている。 

Kassinovaら（1981）は、Saccharomyces cerevisiae T1の有糸分裂組換え試験で、代謝活性化系
の存在の有無に係わらず、1,000 µg/ｍLで陰性であったとしている。 
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Jagannathら（1981）は、Saccharomyces cerevisiae D4の有糸分裂組換え試験で、代謝活性化系
の存在の有無に係わらず、0.33～333.33 µg/plateで陰性であったとしている。 

Callenら（1980）は、Saccharomyces cerevisiae D7に代謝活性化系の非存在下で、21、41、54 mM
を添加した結果、54 ｍMでtrp5座位で遺伝子変換、ade2座位で有糸分裂組換え、ilv1座位で遺伝子
突然変異の増加がみられたとしている。 

Perocco & Prodi（1981）は、ヒト末梢血リンパ球に、2.5、5、10 µL/ｍLを添加して不定期DNA
合成(UDS)試験を行った結果、S9mixの存在の有無に係わらず、陰性であったとしている。 

Morimoto ＆ Koizumi（1983）は、ヒトリンパ球を用いてSCEを調べ、クロロホルムがトリハロ
メタンの中で最もSCE誘導能が低かったとしている。 

Mitchellら（1988）は、マウスリンフォーマ（L5178Y）試験で、S9mixの非存在下では陰性）(0.39
～1.5µL/ｍL)だったが、S9mixの存在下では陽性（0.007～0.06 µL/ｍLであったとしている。 

Larsonら（1994d）は、マウス初代培養肝細胞に0.01～3 mMのクロロホルム（3H-thymidine添
加）を添加した不定期DNA合成試験の結果は陰性であった。なお、10 mMでは強い細胞毒性が認め
られたとしている。 

Le Curieuxら（1995）は、Salmonella typhimurium TA100のAmes試験（復帰突然変異試験）で
代謝活性化系の存在の有無に係わらず、30～10,000 µg/mLで陰性を示したとしている。 

Le Curieuxら（1995）は、Escherichia coli PQ37のSOS修復試験で、代謝活性化系の存在の有無
に係わらず、10～10,000 µg/ｍLで陰性を示したとしている。 

Pegramら（1997）は、ヒトGSTT1-1遺伝子を組み込んだSalmonella typhimurium TA1535を用
いた復帰試験を行い、19,200 ppmと25,600 ppmという極めて高濃度の場合においてのみ、陽性の結
果を得たとしている。 

Brennan & Schiest（1998）は、クロロホルム、四塩化炭素、1,1,1-トリクロロエタンの遺伝子障
害性について、酵母菌を用いた染色体内相同組換えによる遺伝子欠失を調べる試験（DEL 
recombination assay）を行った。クロロホルムと四塩化炭素は遺伝子障害性による組換えを同程度
の強さで引き起こしたが、1,1,1-トリクロロエタンでは最大用量でも弱い反応しか得られなかった。
使用した菌では、クロロホルムと四塩化炭素から、酸化型のフリーラジカルが生成されることが示さ

れ、またフリーラジカルスカベンジャーであるN-アセチルシステインは、クロロホルムによる毒性
と組換えを抑制することが示された。このことから、クロロホルムと四塩化炭素が酵母菌において遺

伝子障害性を示すこと、DEL recombination assay が通常の遺伝子障害性短期試験方法では検出さ
れないような遺伝子障害性のスクリーニング法として有効なことが示されたとしている。 

Arakiら（2004）は、Salmonella typhimurium TA98、TA100、TA1535、TA1537及びEscherichia 
coli WP2uvrA/pKM101、WP2/pKM101を用いて、S9mixの存在下、非存在下さらにはグルタチオン
補充S9mix存在下で、クロロホルム（ガス状で曝露）の変異原性試験を行った。その結果、
WP2/pKM101株ではS9mixの存在下のみで遺伝子障害性が認められたが、TA98、TA100、TA1535、
TA1537、WP2uvrA/pKM101株では、S9mixの存在下、非存在下さらにはグルタチオン補充S9mix
存在下のいずれの条件でも、遺伝子障害性は認められなかった。 

 
in vivoの変異原性試験 

San Augstin & Lim-Sylianco (1978) は、マウス宿主経由法では雄にクロロホルム700 mg/kgを投
与したケースでSalmonella typhimurium TA1537について陽性を示したが、雌では陰性を示し、
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TA1535では雌雄ともに陰性を示した。また、100～900 mg/kgを腹腔内投与されたマウス骨髄で、700 
mg/kgでのみ小核誘発の上昇がみられた。 

Diaz Gomez & Castro（1980）は、A/Jマウスの雄、SDラットの雄に、14Cでラベルしたクロロホ
ルム（spec. act. 13.15 µCi/mmol）を屠殺6時間前に投与した結果、マウス肝臓ではDNA、RNAとの
共有結合は検出されなかったが、ラット肝臓では核タンパク質との共有結合がみられた。 

Tsuchimoto & Matter（1981）は、CD-1マウスに0.015、0.03、0.06 mL/kgを2回腹腔内投与した
骨髄小核試験で、小核の誘発はみられなかった。 

Pereiraら（1982）は、クロロホルムの肝DNA及び腎DNAへの結合はジメチルニトロソアミンの
0.1％のレベルであったとしている。 

Kitchin & Brown（1989）は、雌のSDラットに、コーン油に溶かしたクロロホルム0、54、160、
480 mg/kg/日を屠殺21、4時間前の2回強制経口投与した結果、肝におけるDNA鎖切断等のDNA傷害
は認められなかった。 

Fujieら（1990）は、Long-Evansラット雌雄に0.01、0.1、1 mmol/kgを腹腔内投与したラット骨髄
小核試験の結果、0.01 mmol/kg（1.2 mg/kg）以上の群で、小核の誘発（染色体異常）に有意な上昇
を認めた。また、Long-Evansラット雄に0.01、0.1、1 mmol/kgを24時間間隔で5回経口投与し、18
時間後に屠殺して骨髄を調べた結果、用量に依存した小核誘発の上昇を認め（p<0.001）、1 mmol/kg
で有意差を認めた。 

Larsonら（1994d）は、B6C3F1マウスに238、477 mg/kgのクロロホルムを経口投与し、その後肝
細胞を取り出しUDSを調べたところ、DNA修復は認められなかったとしている。 

Le Curieuxら（1995）は、イモリ幼生（Pleurodeles walt）に12.5、25、50 µg/mLを投与した結果、
末梢血赤血球の小核誘発の増加はみられなかった。 

Butterworthら（1998）は、ラットへの4 mmol/kgの経口投与で、腎臓に小核形成の増加が認めら
れたとしている。 

Butterworthら（1998）は、lacI遺伝子を導入したB6C3F1雌マウスにクロロホルム（0、10、30、 
90 ppm）を6 時間/日、7日/週吸入曝露し、10、30、90、180日後のlacI遺伝子の変異を調べたところ、
いずれの時点でもlacI遺伝子の変異発生頻度に増加は認められなかった。また、細胞毒性に引き続く、
二次性のDNA変化も認められなかった。 

Robbianoら（1998）は、ラットへの4 mmol/kgの経口投与で腎臓に小核形成の増加が認められたと
している。 

 
 

（２） 定量評価 

国際機関等による定量評価に関する概要を表 8にまとめた。 
発がんリスクに係る既存の定量評価として、WHO（2000）によるラットにおける腎腫瘍の発症を

エンドポイントとしてのユニットリスク4.2×10－7/(µg/m3)とカリフォルニア州環境保護庁（CalEPA；
2005）による同じくラットにおける腎腫瘍の発症をエンドポイントとしてのユニットリスク5.3×10－

6/(µg/m3)の2つが示されている。ただし、両機関ともにユニットリスクは算出しているが、実質安全用
量（VSD)は算出していない。また、これらの定量評価は、経口投与のデータから吸入曝露へ換算しリ
スク評価を行っている。 
クロロホルムはヒトへの発がん性を示す可能性が高いと考えられるが、疫学研究では量－反応関係
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を示す十分の知見がなく、ヒトにおける知見から発がん性を定量的に評価することは不可能である。

動物試験では、ラットおよびマウスに対する経口・吸入実験のいずれにおいても量－反応性の肝細胞

がんあるいは腎尿細管がんの発生増加を認めている。 
クロロホルムの発がんの機序は、下記の１）～３）の根拠から、クロロホルムの代謝物による持続

的な細胞障害とそれに引き続く再生性増殖によるものであり、クロロホルムによる発がんには閾値が

あると考えられる。 
１） クロロホルムは細胞毒性や再生性細胞増殖を引き起こすに十分な濃度で、必ずしもがんを発

生させるわけではないが、腫瘍の増加が認められるすべての試験例に再生性細胞増殖が認め

られる（表 9）。 
２） 細胞の再生率が高いこと自体ががんの原因になるのではなく、死んだ細胞に取って代わる細

胞増殖ががんの有意なリスク因子になることは、納得できる説明であり、一般的に認められ

ている（Correa 1996)。 
３） クロロホルムの変異原性試験結果のほとんどが陰性であり、陽性となった試験は高濃度か他

の妨害要因によるものと考えられる。 
 
一方、クロロホルムの発がん性に関しては、次の１）～３）のように、細胞の再生性増殖以外の

因子の関与を示す報告もある。 
 

１） Rossiら（1999）は、それを示唆する資料として、①雄B6C3F1マウスでは、腎尿細管細胞で

大量の壊死と代償性細胞増殖が生じる量の投与でも腎臓がんの発生が見られない（Gemma
ら 1996；Larsonら 1994c；NCI 1976）、②同マウスにおいて、クロロホルムによるがん発
生部位と考えられる肝臓で一時的な細胞増殖が認められるものの肝細胞壊死は見られない

（NCI 1976；Gemmaら 1996）、③飲用水中のクロロホルム投与を受けた雌雄のF344ラッ
トでは、肝臓のラベリングインデックス値（LI値）の有意な増加が観察されるものの、腎臓
では細胞増殖が殆どない(Larsonら 1994a；1995a)、といった知見をあげ、さらに④クロロ
ホルムの発がん性が遺伝子障害によるものではないという仮説の最大の根拠は、変異原試験

が陰性であることだが、近年では変異原試験陽性の結果（Robbianoら 1998）もいくつか報
告されていると述べている。 

２） Melnickら（1998）は、ブロモジクロロメタンとクロロジブロモメタンでは、肝細胞LI値に
殆ど影響を与えない量での肝腫瘍の増加が示されており、同じトリハロメタンであるクロロ

ホルムの発がん作用も単純に細胞毒性と再生性増殖の結果ではないと報告している。しかし

ながら、この報告はクロロホルムが細胞毒性とそれに続く修復・増殖過程を介さず発がん性

を示すことを直接証明したものではない。 
 
以上の結果を総合的に勘案すると、クロロホルムの発がんの機序は、クロロホルムの代謝物による

持続的な細胞障害とそれに引き続く再生性増殖によるものであり、クロロホルムによる発がんには閾

値が存在するものと結論づけられる。 

 
表 8 国際機関等の定量評価の概要 
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Goldenら（1997）は、クロロホルムの発がん性に係るリスク評価において、1）クロロホルムが遺
伝子障害性を示す証拠はない、2）クロロホルムによる腎臓及び肝臓における発がんは両組織において
明確な毒性が認められる程度の長期曝露で初めて確認される、3）クロロホルムがある種の動物で発が
んを示す量は当該動物での最大耐量（MTD）より相当大きい、4）クロロホルムによる細胞毒性・代
償性細胞増殖が生じる曝露レベルとがんが生じる曝露レベルには関連がある、5）先行する細胞毒性な
しにクロロホルムが発がん性を示した試験例はない、6）細胞毒性に続く細胞増殖や炎症が発がんを誘
発すると考えることは生物学的に合理的である、7）クロロホルムの細胞毒性・細胞増殖にはNOAEL
が存在する、といった点を考慮すべきであるとし、従って線型多段階（linearized multistage: LMS）
モデルの適用は望ましくなく、作用機序を考慮したアセスメントが必要であるとしている。 

Fawell（2000）は、クロロホルムを含むトリハロメタン類は、ラットあるいはマウスの肝臓、腎臓、
大腸における腫瘍を増加させることが示されているとした上で、クロロホルムは非遺伝子障害性物質

であり、組織に損傷が生じた場合にのみ腫瘍が発生すると思われるデータが存在することから、閾値

に基づいた評価法が飲料水中の安全レベル決定法として妥当であるとしている。 
USEPA（2001）は、クロロホルムによる発がん性は細胞毒性や再生性の増殖に続く二次的なもの
とし、非発がん性毒性に対するRfD以下の曝露では、細胞死やその先のがんの増加に繋がらないと述
べている。従って、非発がん毒性（細胞死や再生性増殖を含む。）を防ぐ観点から算出されたRfD0.01 
mg/kg/日（２－２（２）参照）で、がんの増加を防ぐことができるとしている。 
WHO（2000）は大気質ガイドラインの中で、ラットにおける腎腫瘍の発症をエンドポイントにして
ユニットリスク4.2×10-7 (µg/m3)－1を設定しているが、これはEHC 163（WHO 1994）を引用したも
のである。WHOは実質安全用量（VSD）を計算していないが、10-5レベルは約24 µg/m3となる。 

WHO（2004）は、クロロホルムによる実験動物における発がん性は、遺伝子への直接影響により
起こるのではなく、持続的な組織障害と細胞増殖による２次的結果としている。従って、適切な研究

から求められたNOAEL（あるいはLOAEL）に不確実係数をかけて算出された曝露値では、がんを引
き起こさないであろうとしている。また、Heywoodら（1979）のイヌの肝脂肪嚢胞発生のデータを用
いて、TC（Tolerable Concentration）＝ 0.14 mg/m3と算出している。 
また、Jorgensonら（1985）のラットへの経口投与による腎腺腫及び腎腺がん発生研究における腎

臓の平均代謝速度をもとに、ヒトでの曝露反応評価を行ったところ、PBPKモデルによるヒトの5％腫
瘍増加濃度（TC05）は3.9 mg/L/hrであった。これを生涯飲水濃度及び大気濃度に計算すると、それぞ
れ3,247 mg/L、147 mg/m3であり、その95％信頼下限値は、飲料水で2,363 mg/L、大気では74 mg/m3

であった。しかし、この値はイヌ肝脂肪嚢胞の5％発生増加（TC05）よりはるかに高く、細胞毒性発

現に基づいた安全レベルの決定がより予防的であると述べている。 
CalEPA（2005）は、Jorgenson et al. (1985)とNCI(1976)の報告におけるラット腎腫瘍を指標とし
てカリフォルニア州健康局（1990）とBogenら（1989）により算出されたユニットリスク、及びその
他の参考結果を平均した、5.3×10-6 (µg/m3)－1 がもっともよく評価されたユニットリスクと結論して
いる。CalEPAは実質安全用量（VSD）を計算していないが、10-5レベルは約2 µg/m3となる。 
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表 9 発がん性と再生性細胞増殖の関係 

発がん性 細胞再生の証拠 標的 
臓器 

動物種 性 
曝露 
経路 系統 結果 投与ﾚﾍﾞﾙ a) 引用文献 系統 結果 投与レベル a) 引用文献 

強制経口 B6C3F1 ＋ 138 mg/kg/日 NCI（1976） B6C3F1 ＋(LI) 34 mg/kg/日（4日） Larsonら（1994c） 雄 
吸入 BDF1 － 90 ppm Yamamotoら（2002） BDF1 ＋(LI) 90 ppm（7週間) Templinら（1998） 
強制経口 B6C3F1 ＋ 238 mg/kg/日 NCI（1976） B6C3F1 ＋(LI) 238 mg/kg/日（4日） Larsonら（1994a） 
飲料水 B6C3F1 － 263 mg/kg/日 Jorgensonら（1985） B6C3F1 －(LI) 329 mg/kg/日（4日～3週間） Larsonら（1994a） 

マウス 

雌 

吸入 BDF1 ±b) 90 ppm Yamamotoら（2002） BDF1 ＋(LI) 90 ppm（3～13週間) Templinら（1998） 
強制経口 OM － 180 mg/kg/日 NCI（1976） OM －(LI) 477 mg/kg/日（1日） Templinら（1996b） 
飲料水 OM － 160 mg/kg/日 Jorgensonら（1985） F-344 －(LI) 106 mg/kg/日（4日～3週間） Larsonら（1995a） 

雄 

吸入 F-344 － 90 ppm Yamamotoら（2002） F-344 ＋(LI) 300 ppm（4日～13週間） Templinら（1996c） 
強制経口 OM － 200 mg/kg/日 NCI（1976） F-344 ＋(LI) 100 mg/kg/日（4日～3週間） Larsonら（1995b） 

肝臓 

ラット 

雌 
吸入 F-344 － 100 ppm Yamamotoら（2002） F-344 ＋(LI) 300 ppm/日（3～13週間） Templinら（1996c） 

強制経口 B6C3F1 － 277 mg/kg/日 NCI（1976） B6C3F1 ＋(LI) 34 mg/kg/日（4日） Larsonら（1994c） 雄 
吸入 BDF1 ＋ 30 ppm Yamamotoら（2002） BDF1 ＋(LI) 30 ppm（7～13週間) Templinら（1998） 
強制経口 B6C3F1 － 477 mg/kg/日 NCI（1976） B6C3F1 ＋(LI) 477 mg/kg/日（4日） Larsonら（1994a） 
飲料水 B6C3F1 － 263 mg/kg/日 Jorgensonら（1985） B6C3F1 ＋(LI) 43 mg/kg/日（3週間） Larsonら（1994a） 

マウス 

雌 

吸入 BDF1 － 90 ppm Yamamotoら（2002） BDF1 －(LI) 90 ppm（3～13週間) Templinら（1998） 
強制経口 OM ＋ 180 mg/kg/日 NCI（1976） OM ＋(LI) 10 mg/kg/日（1日） Templinら（1996b） 
飲料水 OM ＋ 160 mg/kg/日 Jorgensonら（1985） F-344 

OM 
＋(HP) 
＋(HP) 

17 mg/kg/日(3週間) 
81 mg/kg/日（6～24ヶ月） 

Larsonら（1995a） 
Hardら（2000） 

雄 

吸入 F-344 － 90 ppm Yamamotoら（2002） F-344 ＋(LI) 30 ppm（3～13週間） Templinら（1996c） 
強制経口 OM － 200 mg/kg/日 NCI（1976） F-344 ＋(LI) 100 mg/kg/日（4日～3週間） Larsonら（1995b） 

腎臓 

ラット 

雌 
吸入 F-344 － 90 ppm Yamamotoら（2002） F-344 ＋(LI) 30 ppm（3～13週間） Templinら（1996c） 

a) 経口投与はmg/Kg/日，吸入曝露では ppm、b) Fisherの検定では有意な差はないが、Petoの検定で有意差あり。 
LI： Labeling Index 
HP：組織病理学 
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２－２ 発がん性以外の有害性 

（１） 定性評価 
a． 急性毒性 
表 10に急性毒性に関する主要な知見を示した。 
クロロホルムのヒトに対する主たる急性毒性は麻酔作用である。また、稀に肝壊死、腎尿細管壊死

による肝不全、腎不全を引き起こす。さらに心筋の断裂、不整脈等による心不全は致命的毒性である。 
また、動物実験においても、麻酔作用、神経行動影響、肝細胞壊死、腎尿細管壊死を認め、単回経

口投与による LD50値は、120 mg/kg（DBA/2Jマウス）から 1,300 mg/kg（雄 SDラット）、吸入曝
露による LC50（6時間）は 6.2 mg/m3（雌 OFIマウス）であった。 
クロロホルムは皮膚および目に対して刺激性を認めるが、感作性に関する報告は、調査した範囲内

ではなかった。 
 
表 10 急性毒性に関する概要 
ヒトに関するデータ 

Goodman & Gilman（1970）によると、クロロホルムの麻酔により、吐気、嘔吐、疲はい、肝不全
による黄疸、昏睡を認められる患者がいた。さらに生検では肝壊死と変性が認められた。 

Winslow & Gerstner（1978）によると、経口摂取による症状は吸入と同様であり、経口致死量は
平均で約45 gと推定された。 

Kluwe（1981）によると、クロロホルムの麻酔による腎尿細管壊死や腎不全が稀に見られた。 
Vershueren（1983）によると、2.5 g/m3、1時間のクロロホルム吸入曝露でヒトへの影響が認められ、
10 g/m3で顕著になり、0.25 g/m3で不快感を引き起こすと報告されている。 

Haradaら（1997）によると、クロロホルムの吸入による致死的毒性は、心筋の断裂、不整脈、心
機能の低下に伴う心不全を引き起こすと報告されている。 

 
動物実験データ（経口投与実験） 

Kimuraら（1971）によると、雄のSDラット（6～12匹/群）への単回経口投与によるLD50値は、440 
mg/kg（14日齢）、1,300 mg/kg（young adult）、1,200 mg/kg（older adult）であった。 

Ilettら（1973）によると、雄雌のC57BL/6マウスに腹腔内投与したところ、雄マウスでは肝臓と腎
臓の蛋白質と代謝物との共有結合性反応が生じるが、雌では腎臓の壊死作用に対する抵抗性が見られ、

蛋白質との結合も少なかった。 
Hillら（1975）によると、単回経口投与によるLD50値は、マウスでは120 mg/kg（DBA/2Jマウス）

から490 mg/kg（雄C57BL/6Jマウス）の値を示し、系統による差が認められた。 
Vesellら（1976）は、雄のDBA/2マウス、C57BL/6マウス及び両者のF1を用いた実験で、腎蛋白と

の結合量の差異は、腎障害に対する感受性の系統差と対応していることを示した。 
BalsterとBorzelleca（1982）は、雄のICRマウスを用いて神経系への急性影響（運動失調、協調運

動低下、麻酔作用）を調べたところ、480 mg/kgの用量で半数以上のマウスに影響が現れ、致死作用
以外の急性影響では、麻酔作用、神経行動影響が重要と思われた。 

Kitchin & Brown（1989）は、雌のSDラットに0、54、160、480 mg/kg/日をコーン油に混ぜて強
制経口投与し、屠殺後に肝臓のDNA傷害、オルニチン脱炭素酵素（ODC）活性、P-450活性、グルタ
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チオン濃度及び血清GPT活性を測定した結果、160 mg/kg/日以上の群でODC活性の上昇（p<0.01）、
480 mg/kg/日群でGPT活性の上昇（p<0.01）及びP-450活性の低下（p<0.01）を認めた。 

RaymondとPlaa（1997）は、SDラットにクロロホルムを単回経口投与したところ、腎毒性は溶媒
（10 mL/kg）として乳化剤（EL 620 emulphor）を使用した場合に比べ、コーンオイルを使用した場
合の方がより強く発現した。 

Keeganら（1998）は、90日齢の雄F344ラットに0～1.5 mmol/kgを水性溶媒（10% Alkamuls 
EL-620）に混ぜて単回投与し、血清酵素の変化から肝毒性を検討した結果、LOAELは0.5 mmol/kg
（60 mg/kg）、NOAELは0.25 mmol/kg（30 mg/kg）であったと報告している。 

 
動物実験データ（吸入曝露実験） 

Deringerら（1953）は、種々の系統のマウスに5g/m3を単回（1～3時間）吸入曝露させたところ、
腎尿細管細胞の壊死はマウスの週齢に応じて増加し、系統別に見るとC3H、C3Hf、A、HRは感受性
が高いが、C57BL、C57L、C57BR/cd、STでは抵抗性が見られた。 

Scholler（1968）は、SDラットに単回吸入曝露（5時間）させたところ、肝臓の粗面小胞体の拡延
やリボゾームの遊離、中心小葉における顆粒状変性が見られた。肝臓の薬物代謝酵素に影響を与える

処理により、クロロホルムの肝毒性は修飾されたことから、肝細胞の壊死はクロロホルムの代謝物に

起因すると推定される。 
Gradiskiら（1978）によると、吸入曝露によるLC50（6時間）は、雌のOFIマウスで6.2 mg/m3であ

った。 
Frantikら（1998）は、中枢神経系の機能低下はクロロホルムの急激な吸入による主要な症候であ
り、ラットへの2.1 g/m3、4時間の吸入曝露で、明らかな半麻酔状態(significant subnarcotic effect)
が観察された。 

Kasaiら（2002）は、雌雄のBDF1マウス及びF344ラットに500~8,000 ppmを2週間（6時間/日、5
日/週）吸入曝露したところ、ラットでは1,000 ppm群で死亡は見られなかったが、2,000 ppm群では、
17/20匹がその日のうちに死亡した。マウスでは雄の500 ppm群で9/10匹が2日、雌の1,0000 ppm群で
9/10匹が4～6日に死亡した。病理組織学的検索の結果、マウスの雄で腎毒性、雌で肝毒性が死因と
して考えられたが、ラットでは雌雄ともに肝毒性及び腎毒性が見られ、マウスの場合ほど死因は

明確でなかった。 
 
腐食性・刺激性に関する試験 

Trokelsonら（1976）は、ウサギの皮膚へクロロホルムを24時間適用したところ、皮膚にわずかな
充血、表皮剥離、痂皮形成を認めた。また、ウサギの眼に対しては、結膜への刺激、角膜炎、角膜の

半透明化および化膿性出血様排泄物が観察された。 
 
 

b． 亜慢性（亜急性）毒性及び慢性毒性 
表 11に亜慢性（亜急性）毒性及び慢性毒性に関する主要な知見を示した。 
ヒトに対する慢性影響については、肝炎や黄疸が報告されている（Bomskiら 1967）。Liら（1993）

が、NOAELを13 mg/m3と報告しているが、論文中の数値や統計処理等に疑問点が多い。 
動物実験では、Larsonら（1994a, b；1996）、Templinら（1996a；1998）、Kasaiら（2002）、

Yamamotoら（2002）（詳細データは同一の研究を報告した中央労働災害防止協会 日本バイオアッセ
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イ研究センター（1994）を参照した。）等多くの研究により、腎臓、肝臓、鼻腔上皮に障害を与える
ことが報告されている。これらの組織は、クロロホルム代謝活性が高いことがわかっている（WHO 
2004）。肝臓及び腎臓では臓器重量の変化に加え、組織学的には、脂肪浸潤、変性、壊死、空胞化も
報告されている。さらに、血清中の酵素レベル（トランスアミナーゼなど）の変化の他、雄ビーグル

犬では、肝脂肪嚢胞（fatty cysts formation:fat accumulation)の発生が報告されている。WHO（2004）
は、鼻腔への影響として、クロロホルムの慢性吸入はラット及びマウスの鼻組織の骨化、壊死、増生、

化生を引き起こすが、鼻腔の腫瘍は生じないとまとめている。クロロホルムの毒性発現には種差、系

統差、性差があり、これはクロロホルム代謝活性と相関しているとも報告している。 
 
表 11 亜慢性（亜急性）毒性及び慢性毒性に関する概要 
ヒトに関するデータ 

Bomskiら（1967）は、10～1000 mg/m3のクロロホルムに1～4年間曝露された労働者68人の調査で、
肝腫大と診断された労働者17人のうちの3人で中毒性肝炎がみられ、この他にも10人で脾腫がみられ
ており、クロロホルムに曝露された労働者では、肝炎の罹患リスクは一般集団に比べて10倍高かった
と報告している。 
クロロホルムが黄疸を引き起こす濃度と曝露期間に関する報告は、80～160 mg/m3で4ヶ月以内
（Phoonら 1983）、1950 mg/m3で6ヶ月以内（Phoonら 1975）、10～1000 mg/m3で1～4年（Bomski
ら 1967）と報告されている。 

Phoonら（1983）は、シンガポールの電子機器工場で集団発生した2件の中毒性黄疸を報告した。1
件は400 ppmを超えるクロロホルムの曝露があった作業現場の労働者13人で、初期にはウィルス性肝
炎と診断されており、血中のクロロホルム濃度は0.1～0.29 mg/100mLであった。他の1件は接着剤と
してクロロホルムを使用していた現場の全員（18人）で、同様の症状となった。気中クロロホルム濃
度の測定では14.4～50.4 ppmであったとされているが、発症時との関連は不明である。これらの労働
者では発熱及びＢ型肝炎表面抗原が見られなかったことから、ウィルス性肝炎でないと考えられた。 

Liら（1993）は、クロロホルムの曝露を受けた労働者（幾何平均濃度20.5 mg/m3, 4.3～141 mg/m3、

平均曝露年数7.8年、1～15年）を対象とした調査で、労働者を平均濃度13.5 mg/m3（14人）、29.5 mg/m3

（46人）の低/高の2群に分けて検討した結果、高濃度群の労働者で血清プレアルブミン及びトランス
フェリンの病的な高値で示される軽度の肝障害がみられ、神経行動テストでの影響を認めたが、低濃

度群の労働者に13 mg/m3では影響が認められなかったと報告している。 
Aikingら（1994）は、過去5年間に週10時間以上の練習をしているオランダの競泳選手20人を、室

内プールのみを利用する群10人、夏には屋外プールを利用する群8人に分け、対照群としてコーフボ
ールの選手12人とともに、練習前に採尿してβ-2-ミクログロブリン、クレアチニン、終了後に採血を
してGOT、GPT、γ-GT、クレアチニンを測定した。その結果、腎障害を示唆するβ-2-ミクログロブ
リンは室内プール利用者群でわずかだが有意に高く、年齢で調整した後も高い傾向にあった。なお、

クロロホルム濃度は練習中の室内プール水で24.0 µg/L、屋外プール水で18.4 µg/Lであった。対照者
群及び屋外プール利用者群の血中クロロホルム濃度は検出限界値（0.5 µg/L）未満であるのに対し、
室内プール利用者群で0.6～1.8 µg/Lであった。 

 
動物実験データ  
 経口投与実験 
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Ilettら（1973）は、雌雄のC57BL/6マウスを、SmithとHook（1983）は雄のICRマウスを用いた
実験から、クロロホルムによる腎尿細管の壊死は、蛋白質と代謝物との共有結合に関連することを示

した。 
UehlekeとWerner（1975）は、マウス、ラット、ウサギの肝ミクロソームと四塩化炭素、クロロホ
ルム、ハロセンとの不可逆性結合を調べ、クロロホルムでは、ウサギ＞マウス＞ラットの順であった

と報告している。なお、四塩化炭素、ハロセンには明らか種差を認めなかった。 
Heywoodら（1979）は、雌雄のビーグル犬（6～18匹/群）にクロロホルム0、15、30 mg/kg/日を

7.5年間（6日/週）強制経口投与（練り歯磨き溶媒として）した結果、肝脂肪嚢胞（fatty cysts 
formation:fat accumulation）の発生、SGPTの上昇を認め、これらは肝機能障害の初期の徴候を示す
として、LOAELは15 mg/kg/日であるとした。なお、どの種類の新生物の発生も増加していなかった。
表 12に肝臓の組織学的変化を示す。 

Larsonら（1993；1994a）によると、クロロホルムは、発がん性を示すのと同量の強制経口投与（コ
ーンオイル溶媒）で、雌B6C3F1マウス（14匹/群）の肝臓に持続的な細胞障害・再生増殖反応を生じ
させたとしている。一方、総投与量が同程度でも、飲水投与では肝細胞障害・増殖、肝腫瘍発生が認

められなかったとの報告もある（Jorgensonら 1985； Larsonら 1994a）。 

Larsonら（1995a, b）は、雌雄F344ラット（5～12匹/群）を用いた実験で、クロロホルム濃度60
～1,800 ppmの飲水投与（6～110 mg/kg/日相当）に比べて、強制経口投与（コーンオイル溶媒、10
～180 mg/kg/日、5日/週、3週間）の方が肝・腎毒性は強く、細胞障害・再生増殖反応が投与経路に依
存することを示した。肝臓への影響については雌雄で感受性の差はなかったが、腎毒性については、

増殖性変化を含め、雌においてより大きな影響が認められた。 
中央労働災害防止協会 日本バイオアッセイ研究センター（1997）は、雄のF344ラット（50匹/群）

に0、1,000 ppm（45 mg/kg/日）の濃度でクロロホルムを104週間飲水投与したところ、1,000 ppm群
の嗅上皮の萎縮及び呼吸上皮化生、篩骨甲介骨の肥厚、嗅腺の減少など、腎臓で好塩基性変化、尿細

管拡張、肝臓で脂肪変性炎症性、細胞集簇巣の発生率に有意な増加を認めた。 
Ammannら（1998）は、雄のB6C3F1マウス及び雄のF344ラットの肝細胞におけるクロロホルムの
量－反応関係を調べ、グルタチオンの枯渇をもたらす閾値（1 mmol/L）以上のクロロホルム濃度で、
濃度に依存した細胞毒性が生じること、毒性発現にはP450による代謝とグルタチオンの枯渇が関与す
ることを示した。 
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吸入実験 
Torkelsonら（1976）は、雌雄のラット（12匹/群）、モルモット（8～12匹/群）、ウサギ（2～3匹）
に0、25、50、85 ppmを、イヌに25 ppmを6ヶ月間（7時間/日、5日/週）吸入曝露させたところ、全
種の雌雄の肝臓で曝露濃度及び動物種に依存した病理変化（軽度から重度の小葉中心体顆粒変性、空

胞化、限局性壊死、線維症）を認め、雄ラットの感受性が最も高く25 ppmで影響がみられ、モルモッ
トの感受性が最も低かった。また、25 ppm群の全種の腎臓で尿細管上皮の混濁腫脹、間質性腎炎、尿
細管性腎炎がみられ、85 ppm群の雄ラット、雌モルモット、雄ウサギ、25 ppm群の雌ウサギでは肺
炎もみられた。 

Larsonら（1996）は、雌雄のB6C3F1マウス（5～15匹/群）に0、0.3、2、10、30、90 ppmを4日
～13週間吸入曝露（6時間/日、5日/週あるいは7日/週）し、細胞障害・再生増殖反応を調べた。曝露
濃度及び曝露期間に応じた損傷・再生増殖反応が雌雄の肝臓に生じたが、腎臓の障害は雄のみであり、

鼻腔の障害は一過性で4日曝露群にのみ見られた。90 ppm群では再生増殖反応の指標であるLI値（S
期の細胞数の比率）の有意な増加が持続し、雌の30 ppm以上の群及び雄の90 ppm群で肝臓相対重量
の有意な増加を認めた。一方、10 ppm群では有害作用は認められなかった。 
Templinら（1996c）は、F344ラット（5～9匹/群）に0、2、10、30、90、300 ppmを4日～13週間吸
入曝露（6時間/日、5日/週あるいは7日/週）したところ、雌の10 ppm以上の群、雄の90 ppm以上の群
で体重増加の有意な抑制を認めた。腎臓が主要な標的臓器となり、近位尿細管上皮細胞における細胞

増殖指標（LI値）の有意な増加（7日/週では30 ppm以上、5日/週では90 ppm以上）など、濃度に依
存した影響を雌雄で認めた。肝細胞の変化は、90 ppm群又は300 ppm群で観察された。鼻腔への影響
では、曝露の初期には10 ppm以上の群で篩骨甲介の骨成長と細胞数増加、嗅上皮の呼吸上皮化生など
を認め、90日後には2 ppm以上の群で篩骨甲介上皮の萎縮を認めたが、2 ppm群での萎縮は最小限
（minimal）のものであった。 

Jamisonら（1996）は、雌雄のF344ラット（5～9匹/群）に0、2、10、30、90、300 ppmを13週間
（6時間/日、7日又は5日/週）吸入曝露したところ、300 ppm群のみに肝内胆管構造の変化（胆管周囲
の線維化を伴う腸腺窩様胆管）、TGF-α、β（Transforming Groth Factor-alpha. beta）の免疫反
応亢進が見られた。 
中央労働災害防止協会 日本バイオアッセイ研究センター（1997）は、雄のF344ラット（50匹/群）

に0、25、50、100 ppmを104週間吸入曝露（6時間/日、5日/週）させたところ、25 ppm以上の群の鼻
腔で嗅上皮の萎縮及び呼吸上皮化生、篩骨甲介骨の肥厚、嗅腺の減少など、50 ppm以上の群の腎臓で
尿細管拡張、近位尿細管の核膨化、100 ppm群の腎臓で炎症性細胞集簇巣の発生率に有意な増加を認
めた。また、0、25、50、100 ppmを同様に吸入させながら、1,000 ppm（45 mg/kg/日）の濃度で104
週間飲水投与したところ、0 ppm（経口投与のみ）群及び25 ppm以上の群で、吸入暴露のみと同様に
見られた病変の他にも、肝臓で脂肪変性、炎症性細胞集簇巣の発生率に有意な増加を認め、このうち

鼻腔の病変については、吸入曝露と経口投与の影響が単に加算されたもの以上の影響と考えられた。 
Templinら（1998）は、BDF1マウス（8匹/群）に0、1（雄のみ）、5、30、90 ppmを13週間（6

時間/日、5日/週）吸入曝露して腎臓及び肝臓への影響を検討したところ、雄では曝露濃度に依存した
体重増加の抑制傾向がみられたが、雌でそのような変化はなかった。肝臓では、30 ppm以上の群の雄、
90 ppm群の雌で相対重量の有意な増加を認め、雌雄の30 ppm群で肝小葉中心体の腫脹、90 ppm群で
小葉中心体から中間部にかけて空胞化、変性がみられ、肝細胞のLI値は有意に増加した。一方、腎臓
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では重量の変化はなく、雌では病理学的変化もLI値の増加も起こらなかったが、30 ppm以上の群の雄
で腎皮質の尿細管に暴露濃度に依存した再生像の増加が見られ、LI値は有意に増加した。 

Kasaiら（2002）は、F344ラット（10匹/群）及びBDF1マウス（10匹/群）を13週間吸入曝露（6時
間/日、5日/週）したところ、肝臓で腫脹、細胞の異型化、崩壊など、腎臓で尿細管細胞の壊死、変性、
空胞化など、鼻腔で嗅上皮の変性、骨肥厚、好塩基性変化、石灰化などの病変を認めた。このため、

肝臓をエンドポイントとしてラット及びマウスの雌で50 ppm、雄で100 ppmがNOAEL、腎臓では雄
マウスで12 ppmがLOAEL、雌ラットで100 ppm、雄ラット及び雌マウスで200 ppmがNOAEL、鼻
腔ではラット及びマウスの雌雄で12 ppmがLOAELであった。 

Yamamotoら（2002）（鼻腔の所見に関し不明確な内容は、著者らに確認するとともに、詳細デー
タは同一の研究を報告した中央労働災害防止協会 日本バイオアッセイ研究センター（1994）を参照
した。）は、雌雄のF344ラット（50匹/群）に0、10、30、90 ppmを2年間（6時間/日、5日/週）吸入
曝露させたところ、雄の90 ppm群で体重は一貫して有意に低く、肝臓重量は有意に高かった。また、
雌雄の10 ppm以上の群の鼻腔で骨肥厚、嗅上皮の萎縮及び呼吸上皮化生、30 ppm以上の群の腎臓で
近位尿細管の核膨化、尿細管食腔の拡大、90 ppm群の雄の肝臓で空胞化細胞巣の発生率に有意な増加
を認めた（表 13、表14）。この結果から、腎組織病変をエンドポイントとして、NOAELは10 ppm
になるとしている。 
また、雌雄のBDF1マウス（50匹/群）に0、5、30、90 ppmを2年間（6時間/日、5日/週）吸入曝露

させたところ、5 ppm以上の群の雌雄で体重は有意に低かったが、雌の5 ppm群は52週、30 ppm群は
94週までに回復した。また、5 ppm以上の群の雌雄の鼻腔で骨肥厚、5 ppm以上の群の雌、90 ppm群
の雄で嗅上皮の萎縮及び呼吸上皮化生、30 ppm以上の群の雄の腎臓で近位尿細管の核膨化、尿細管食
腔の拡大、90 ppm群の雌雄の肝臓で脂肪変性、雌で肝細胞腺腫とがんに関係すると考えられる変異細
胞巣の発生率に有意な増加を認めた（表 13、表 14）。この結果から、腎臓組織病変をエンドポイン
トとし、NOAELは5 ppmになるとしている。 
 
表 12 強制経口投与(7.5年間)によるビーグル犬における肝組織変化（変性肝細胞結節と肝脂肪嚢胞） 

（Heywoodら 1979） 
投与 
(mg /kg/日) 

雌雄 組織学的検索 
イヌ数 

結節を有する 
イヌ数 

脂肪嚢胞を有するイヌ数 
偶発的・極少  中等度・顕著 

雄 7 0 1 6 30 
雌 8 4 0 7 
雄 7 1 0 6 15 
雌 8 1 2 3 
雄 15 0 7 1 練り歯磨き 

（コントロール） 雌 12 3 3 0 
雄 7 1 2 0 

未処置 
雌 5 1 1 0 
雄 8 0 2 0 クロロホルム 

非含有練り歯磨き 雌 7 1 0 0 
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表 13 吸入曝露（104週間）によるマウス及びラットの鼻腔病変の発生率 

（労働災害防止協会 日本バイオアッセイ研究センター 1994） 
(A) マウス          
 雄     雌    
グループ 対照 5 ppm 30 ppm 90 ppm  対照 5 ppm 30 ppm 90 ppm 
被験動物数 50 50 50 48  50 49 50 48 
篩骨甲介の骨肥厚（骨化生） 0 49** 37** 42**  0 37** 32** 34** 
嗅上皮のエオジン好性変化 9 1** 6 6  4 7 9 18** 
呼吸上皮のエオジン好性変化 25 0** 12** 10**  27 30 31 36* 
嗅上皮の萎縮及び呼吸上皮化生 12 15 20 21*  4 21** 14** 25** 
鼻腺の呼吸上皮化生 34 29 29 14**  3 4 20** 18** 
          
(B) ラット          
 雄     雌    
グループ 対照 10 ppm 30 ppm 90 ppm  対照 10 ppm 30 ppm 90 ppm 
被験動物数 50 50 50 50  50 50 50 49 
甲介の癒着 0 1 0 8**  0 0 1 3 
石灰化 4 4 9 8  1 2 5 0 
篩骨甲介の骨肥厚（骨化生） 0 35** 44** 38**  0 39** 43** 28** 
杯細胞過形成 4 15** 23** 36**  0 6* 18** 35** 
嗅上皮の炎症 1 9** 28** 38**  0 8** 12** 31** 
嗅上皮の萎縮及び呼吸上皮化生 0 42** 50** 43**  0 43** 48** 45** 
嗅上皮の壊死 0 0 1 6*  0 0 0 0 
*：P < 0.05,  **： P < 0.01  (Chi square Test) 
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表 14 吸入曝露（104週間）によるマウス及びラットの肝臓と腎臓における 

非腫瘍性病変の発生率  （Yamamotoら 2002） 
（A）マウス           
 雄  雌  
グループ 

対照 5 ppm 30ppm 90ppm  
対照 5ppm 30ppm 90ppm  

被験動物数 50 50 50 48  50 49 50 48  
肝臓           
中心性壊死 0 0 0 3  1 0 1 2  
巣状壊死 1 2 6 2  0 0 2 3  
脂肪変性 4 2 6 24**  0 0 0 6*  
変異細胞巣総数 10 1** 1** 5  0 1 2 6*  
 明細胞巣 6 0* 0* 3  0 1 0 3  
 好塩基細胞巣 3 1 1 1  0 0 1 2  
 混合細胞巣 1 0 0 1  0 0 1 1  
腎臓           
近位尿細管の核膨化 0 3 43** 42**  0 0 0 4  

細胞質の好塩基性の程度a)＋ 33 40 8** 9**  0 4 3 5*  
2＋ 7 1 36 34  0 0 0 2  
3＋ 0 0 2 0  0 0 0 0  

異型性尿細管過形成 0 0 11** 14**  0 0 0 0  
近位尿細管壊死 0 0 1 2  1 0 0 0  
           
（B）ラット           
 雄  雌  
グループ 

対照 10ppm 30ppm 90ppm  
対照 10ppm 30ppm 90ppm  

被験動物数 50 50 50 50  50 50 50 49  
肝臓           
変異細胞巣総数 11 16 16 18  15 9 20 26  
 明細胞巣 4 4 5 6  4 1 2 7  
 好酸性細胞巣 2 5 2 3  0 1 0 1  
 好塩基細胞巣 4 6 8 8  7 5 10 4  
 混合細胞巣 1 1 1 1  4 2 6 9  
 空胞化細胞巣 0 0 0 0  0 0 2 5*  
腎臓           
近位尿細管の核膨化 0 0 5* 32**  0 0 6* 34**  
尿細管食腔の拡大 0 0 9* 27**  0 0 5* 38**  
慢性進行性腎臓病の程度b)＋ 3 11* 10* 17**  8 19** 27** 15**  

2＋ 6 10 24 14  15 7 5 3  
3＋ 19 15 8 2  14 3 3 1  
4＋ 19 8 2 1  4 2 0 2  

＊ ：P < 0.05,  ＊＊： P < 0.01 (Chi square Test) 
a) 細胞質の好塩基性の程度は次のスコアーで示す。+：全視野で１つの尿細管中にわずかな病変を認
める。2+：全視野で２つ以上の尿細管に４つ以上の病変を認める。3+：全視野で２つ以上の多数の病
変を認める。 
b) 慢性進行性腎臓病の程度はKawaiらの分類に従い、４つのグレードに分けて示した。 
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c． 生殖発生毒性 
クロロホルムの生殖発生毒性に関する主要な知見を表 15にまとめた。 
ヒトに対する毒性については、職業性曝露による明らかな影響は報告されていない。塩素処理され

た水道水の飲用が子宮内発育遅延や死産と関係があるという報告があるが、同時にクロロホルム以外

のトリハロメタンにも曝露されていることや個人レベルの曝露評価でないことなど不確定な点も多い。 
また、動物実験については、ラット・マウス・ウサギに対するクロロホルムの吸入曝露あるいは経

口強制投与で、母動物への有害影響、発生毒性（胎児のサイズ・体重の減少、骨格形成の遅れ）が認

められている。また、催奇形性については、マウス及びラットの吸入曝露実験では認められているが、

ラット及びウサギの経口投与試験では認められていない。 
催奇形性については、その可能性を示す明らかな証拠はなく、胎児への影響は母動物に毒性を生じ

るレベルで観察され、胎児が母動物より感受性が高いという研究はない。WHO(2004)も同様なまとめ
を行っている。 

 
表 15 生殖発生毒性に関する概要 
ヒトに関するデータ 

Kramerら（1992）は、米国のアイオワ州の人口1,000～5,000人の町で、1989～1990年の出生記録
にあった低体重（2,500 g未満）、早産（37週未満）、子宮内発育遅延（IUGR；5パーセンタイル未
満）と母親の居住地の水道水水質記録（1987年当時）の関係を調べたところ、クロロホルムが検出限
界値未満（1 µg/L）の対照群でIUGRは935例であったが、母親の年令や経産回数等で調整後のIUGR
のオッズ比はクロロホルム濃度1～9 µg/L群で1.3（95％CI；0.9～1.8）、10 µg/L以上の群で1.8（95％
CI；1.1～2.9）であり、ブロモジクロロメタンについても、10 µg/L以上の群でIUGRのオッズ比は1.7
（95％CI；0.9～2.9）であった。IUGR以外の項目やその他のトリハロメタン類で関連は見られなか
った。なお、個人レベルでの曝露評価でないことなどから、誤分類の可能性を著者も指摘している。 

Wennborgら（2000）は、1945年以降に生まれ、1990～1994年の間にスウェーデンの研究所の研
究部門又は非研究部門で1年以上働いたことのある女性を対象に、各種溶剤等の曝露と妊娠状況を検討
した。その結果、この間に856例の妊娠があり、クロロホルム曝露群（86例）では、年令及び流産経
験で調整後の自然流産のオッズ比（2.3、95％CI；0.7～5.2）に弱い関連がみられただけであった。な
お、具体的な曝露濃度等については把握されていない。 

Kingら（2000）は、カナダのNova Scotiaで1988～1995年に記録のあった死産197例（500 g以上
の単胎出産）について水道水のトリハロメタン類との関係を調べたところ、母親の年令、喫煙で調整

後の相対リスク（RR）は総トリハロメタン100 µg/L以上の群で1.66（44例、95％CI；1.09～2.54）、
クロロホルム100 µg/L以上の群で1.56（37例、1.04～2.34）、ブロモジクロロメタン20 µg/L以上の群
で1.98（21例、1.23～3.49）であり、有意に高かった。また、死産の原因が不明であった77例でトリ
ハロメタン類とRRに有意な関係は見られなかったが、窒息関連の死産65例では、総トリハロメタン
100 µg/L以上の群で4.57（21例、1.93～10.77）、クロロホルム100 µg/L以上の群で3.15（20例、1.64
～6.03）、ブロモジクロロメタン10～19 µg/L群で2.32（12例、1.18～4.55）であり、RRは有意に高
かった。なお、対象群は総トリハロメタン、クロロホルムが50 µg/L未満、ブロモジクロロメタンが5 
µg/L未満の群であり、個人レベルでの曝露評価の不備は著者も指摘している。 

Dodds & King（2001）は、Nova Scotiaで1988～1995年に記録のあった出生時欠損と水道水のト



 - 31 - 

リハロメタン類との関係を調べたところ、母親の年令及び收入で調整後の神経管欠損のRRは、ブロモ
ジクロロメタン20 µg/L以上の群で2.5（10例、95％CI；1.2～5.1）と有意に高かったが、クロロホル
ムでは100 µg/L以上の群でも1.2（17例、0.7～2.3）であった。また、染色体異常のRRはクロロホル
ム75～99 µg/L群で1.9（19例、1.1～3.3）と有意に高かったが、100 µg/L以上の群では1.4（14例、0.8
～2.8）であり、心血管系異常のRRは100 µg/L以上の群でも0.7（47例、0.5～1.0）、口蓋裂のRR（こ
れのみ、母親の年令で調整）は100 µg/L以上の群でも1.5（16例、0.8～2.8）で、有意差はなかった。
なお、対象群はクロロホルムが50 µg/L未満、ブロモジクロロメタンが5 µg/L未満の群であった。 

 
動物実験データ 
 経口投与実験 

Thompsonら（1974）は、雌のDutch-beltedウサギ（15匹/群）に0、20、35、50 mg/kg/日を妊娠6
日から18日まで強制経口投与したところ、50 mg/kg/日群で体重増加の抑制を認め、肝毒性により4匹
の死亡がみられた。20及び50 mg/kg/日群の胎児で体重は有意に低く、20及び35 mg/kg/日群の胎児で
頭蓋骨の骨化遅延の発生率が有意に増加したが、用量依存性がなく、一腹当りで比較した場合には有

意差もなかったことから、これらの影響はクロロホルムの催奇形性又は胎児毒性を示す証拠とは考え

られなかった。 
BurkhalterとBalster（1979）は、雌雄のICRマウスに、0、31 mg/kg/日を交配の21日前から授乳

期の終了まで強制経口投与し、さらに児動物にも生後7日から同様の投与を実験終了まで継続して種々
の神経行動発生試験を実施したが、体重、神経行動発生試験とも影響は認められなかった。 

Ruddickら（1983）は、雌のSDラット（15匹/群）に0、100、200、400 mg/kg/日を妊娠6日から10
日間強制経口投与したところ、100 mg/kg/日以上の群の群で母動物の体重増加の抑制、肝臓重量の増
加、ヘモグロビン濃度及びヘマトクリット値の低下、400 mg/kg/日群で腎臓重量の増加に有意差を認
め、400 mg/kg/日群では投与期間中に3/15匹が死亡した。妊娠22日の胎児では、400 mg/kg/日群で低
体重・成長阻害と胸骨・頭頂骨の奇形増加があり、これらは発生毒性によるものと考えられた。 

NTP（1988）及びAnon（1997）は、雌雄のCD-1マウス（20匹/群）に0、6.6、16、41 mg/kg/日を
強制経口投与して実施した2世代繁殖毒性試験の結果、親世代の一般状態及び生殖機能（児数・児体重
等）に対する影響は見られなかった。F1では、41 mg/kg/日群の雌で肝臓重量、雄で精巣上体重量の有
意な増加を認め、雌では肝細胞の変性が見られたが、雄では精巣上体の精子に異常はなかった。 

 
 吸入実験 

Schwetzら（1974）は、雌のSDラットに0、30、100、300 ppmを妊娠6日から15日間吸入曝露（7
時間/日）させたところ、妊娠13、21日の母動物の体重は100 ppm以上の群で有意に低く、妊娠13日
の体重も30 ppm群で有意に低かった。また、妊娠21日の剖検では、300 ppm群で着床率の有意な低下、
吸収胚の有意な増加を認めた。胎児では、300 ppm群で体重、頭臀長、一腹当りの生存胎児数の有意
な低下を認め、100 ppm群で尾の短縮や欠損、鎖肛、皮下浮腫、肋骨の欠損、胸骨の骨化遅延が有意
に増加した（300 ppm群では胎児数が少なく、統計検定はできなかった）。この結果から、クロロホ
ルムの催奇形性は強くないが、発生毒性が強いと著者は結論づけている（母体のLOEL = 30 ppm）。 

Murrayら（1979）は、雌のCF-1マウス（34～40匹/群）に0、100 ppmを妊娠1～7日、6～15日、
又は8～15日に吸入曝露し、妊娠18日に胎児への影響を調べた結果、妊娠1～7日及び6～15日の100 
ppm群で妊娠維持率の有意な低下を認めた。また、妊娠1～7日及び8～15日の100 ppm群で胎児の体
重・頭臀長の有意な低下、8～15日の100 ppm群で口蓋裂の発生に有意な増加を認めた。 
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Landら（1981）は、雄の（C57B１/C3H）F1マウス（5匹/群）に0、400、800 ppmを5日間連続吸
入曝露（4時間/日）させ、曝露後28日に精子への影響を調べたところ、400 ppm以上の群で精子の形
態異常の発生率に有意な増加を認めた。 
雌のWistarラット（20匹/群）に0、3、11、30 ppmを妊娠7日から16日まで吸入曝露（7時間/日）
させたところ、3 ppm以上の群で摂餌量の有意な減少が見られ、10 ppm以上の群の体重は有意に低か
った。また、30 ppm群の母動物で肝臓重量の有意な増加、胎児で体重、頭殿長の有意な低下を認め、
頭蓋骨の骨化遅延もみられた（Hoechst 1991；1993）。 

 
in vitro の試験 

Brown-Woodmanら（1998）は、SDラットの培養胚（妊娠10.5日、12～15体節期）に0、0.5、1.1、
2.1、3.7 µmol/mLを40時間曝露したところ、2.1 µmol/mL以上の群で胚発生に有意な遅滞が生じた。
3.7 µmol/mLでは、曝露4時間以内に卵黄嚢の血管分布に遅延が生じ、16時間後には神経上皮細胞死が
広汎に見られた。 

 

（２） 定量評価 

国際機関等による定量評価の概要を表 16にまとめた。 
一般毒性リスクに係る吸入曝露の定量評価では、WHO（2004）がイヌ経口投与における肝脂肪嚢

胞をエンドポイントとして耐容濃度（TC）140 µg/m3を、CalEPA（2000）がラット吸入曝露におけ
る肝臓および腎臓の病理学的変化のLOAELから、Chronic Referenced Exposure Level 300µg/m3を

提言している。 
日本産業衛生学会は、マウス吸入曝露におけるNOAELから、許容濃度 14.7 mg/m3を提言してい

る。これらの機関における定量評価の特徴は、クロロホルムによる発がんは細胞障害と組織の再生の

過程で引き起こされるもので、一般毒性を抑える濃度であれば、発がんも抑えるという理論（閾値あ

り）である。 
表 17は、クロロホルムによる細胞毒性と細胞増殖を整理したものである。飲水投与では、LOAEL

として、17～40 mg/kg/日（200 mg/L）の3週間投与でラット及びマウスに腎再生性の増殖が認められ
（Larsonら 1994a；1995a）、58 mg/kg/日の4日投与で肝臓の病理変化（Larsonら 1995a）が認め
られた。強制経口投与では、10 mg/kg/日 の4日間投与でラット肝重量の増加や、ビーグル犬における
15 mg/kg/日（7.5年）の投与で肝臓の脂肪嚢胞形成及びSGPT上昇が報告されている（LOAEL）。ま
た、吸入曝露では、鼻腔影響に関しては、Yamamotoら（2002）（詳細データは同一の研究を報告し
た中央労働災害防止協会 日本バイオアッセイ研究センター（1994）を参照した。）によるBDF1マウ

スで骨肥厚（骨化）、嗅上皮の萎縮及び呼吸上皮化生が観察された25 mg/m3（6時間/日、5日/週、2年）
がLOAELであり、肝細胞増殖（LI）に関しては、Templinら（1998）によるBDF1マウスでの25 mg/m3

（6時間/日、5日/週、13週）がNOAELと考えらえる。 
なお、鼻腔への影響については、2 ppm（9.8 mg/m3）を13週間（6時間/日、5日/週）吸入曝露させ
たF344ラットで鼻腔粘膜に最小限の萎縮（Templinら 1996c）が見られているが、この最小限の変化
は可逆性の変化とも考えられる。 
以上の結果を総合的に勘案すると、2年間（6時間/日、5日/週）の吸入曝露によってある程度の不可
逆性変化を起こしていると考えられるBDF1マウスでの5 ppm（25 mg/m3）をLOAELとするのが適当
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と考えられる。 
また、PBPKモデルを用いた計算から、ヒトはラット・マウスに比べて、クロロホルムに対する感
受性が低いと推測されている（Delicら 2000）。 

 
表 16 国際機関等における吸入曝露の定量評価についての概要 

Wolfら（1997）は、クロロホルム及びその代謝物には遺伝子障害性がなく、活性代謝物が細胞死を
もたらすような条件でなければ発がんは認められないとして、マウス実験のNOAEL 10 ppm（Larson
ら 1996）から不確実係数（３ヶ月曝露亜慢性10×種差10×個体差10）を用いて、ヒトでの環境目標
値0.01 ppm（49.8 µg/m3）が算出できるとしている。 

Delicら（2000）は、職業曝露に関わるリスク評価におけるPBPKモデルの利用を検討する中でクロ
ロホルムを取り上げている。英国の職業曝露基準値（OES）は、動物実験で得られたNOAEL値と不
確実係数で決定されているが、クロロホルムと四塩化炭素について、PBPKモデルとモンテカルロ法
を併用したシミュレーションにより、動物実験におけるNOAELからヒトでのNOAELを推定し、不確
実係数に基づいて決定されている現行OES値と比較を行った。クロロホルムについては、B6C3F1マ

ウスとヒトについてPBPKモデルを設定し、代謝物の生成が有害生体影響発現の要因と考え、1時間当
たりの代謝率を推定した。モンテカルロ法を導入して、ヒト及びマウスの代謝（率）の個体間分布も

考慮した。PBPKモデルで予測されたマウス・ラットにおけるクロロホルムの代謝は、ヒトの予測値
よりもはるかに大きく、マウスにおけるNOAEL値（10 ppm）あるいはOES値（2 ppm）での曝露と
代謝率が等しくなるヒトでの曝露条件は、各々130 ppmと23 ppmに相当した。OES値でのクロロホル
ム曝露による1時間当たりの推定代謝率は、マウスの場合78 nmol/gでヒト5 nmol/gの15.6倍となった。
モンテカルロ法で得られた分布からは、集団の中で最も高い代謝（率・量）を示すヒトの場合も、マ

ウス・ラットで毒性を発現するレベルの代謝物は生成されないことが示された。これらの結果から、

不確実性を考慮して設定された現行のOES値はPBPKモデルとモンテカルロ法を用いた予測値と比較
して非常に低いレベルに設定されていると結論している。 

Constanら（2002）は、LI値を用いて雌B6C3F1マウス（5匹/群）でクロロホルム曝露と肝臓の細
胞増殖の関係を検討しているが、LI値の増加は30及び90 ppm群（1日2、6、12、18時間、7日間連続
曝露）においてのみ認められ、NOAELは10 ppmとなるとしており、PBPKモデルによる種間外挿か
ら、ヒトの肝臓で細胞死・細胞増殖を起こすには100 ppm以上の曝露が必要と推定している。マウス
からヒトへの種間外挿に不確実係数は必要ないこととなる。 
松本ら（2003）は、Yamamotoら（2002）の試験結果をもとにBMDL10を求めたところ、雌雄マウ

スの腎臓腫瘍で19.2 ppm、異型尿細管過形成で15.4 ppm、雌マウスの肝臓腫瘍で43.2 ppm、肝小増
殖巣で39.1 ppm、雄ラットの腎尿細管拡張で18.6 ppm、雌ラットの腎臓の核増大で21.9 ppm、肝臓
空胞性小増殖巣で52.7 ppmとなり、BMDL10の多くはNOAEL値と近い値となったとしている。 

CalEPA（2000）は、Torkelsonら（1976）のラットを用いた6ヶ月の吸入曝露実験で、25 ppm群
の肝臓及び腎臓に病理学的変化を認めたことからLOAELを25 ppmとし、これを曝露期間調整して5.3 
ppm、さらにヒト等価濃度に換算した15.9 ppmに、LOAELで10、個体差10、種差3の計300の不確実
係数を採用し、慢性の吸入REL（Chronic Referencd Exposure Level）を0.05 ppm（300 µg/m3）と

している。 
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WHO（2000）は、大気質ガイドラインの中で、ラットにおける腎腫瘍の発症をエンドポイントに
してユニットリスク4.2×10－7 /(µg/m3) を設定している。WHOは実質安全用量（VSD）を計算して
いないが、10－5レベルでは約24 µg/m3となる。 

WHO（2004）は、Heywoodら（1979）のデータをもとにPBPKモデルを用いてヒトへ外挿し、肝
脂肪嚢胞5%増加の95％信頼限界の下限値として、3.4 mg/m3を求めている。これに不確実係数25（個
体差10、種差2.5）として、耐容濃度（TC）を3.4 mg/m3÷25＝0.14 mg/m3 と算出している。 
日本産業衛生学会（2005）は、クロロホルムには遺伝子障害性がなく、動物実験における発がん性

は細胞障害性と組織の再生の過程で引き起こされる（nongenotoxic-cytotoxic mode of action）と考え、
さらに量－反応関係を明らかにした疫学的知見がないことから、げっ歯類の吸入毒性試験における肝

臓又は腎臓の非腫瘍性病変を予防すべき影響とし、2年間の毒性試験（Yamamotoら 2002）から雄マ
ウスのNOAEL 5 ppmをもとに許容濃度3 ppm（14.7 mg/m3）を求めた。なお、ミクロソームを用い

たクロロホルム代謝活性などの報告から、ヒトではげっ歯類より感受性が低いとしている。 
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表 17 クロロホルムによる細胞毒性と細胞増殖のまとめ 
肝  腎  鼻腔上皮 

組織学的検査 LI  組織学的検査 LI (皮質)  組織学的検査 LI 
NOAEL LOAEL NOAEL LOAEL  NOAEL LOAEL NOAEL LOAEL  NOAEL LOAEL NOAEL LOAEL 

文献 

 

雌雄 曝露期間 

(ppm) (ppm) (ppm) (ppm)  (ppm) (ppm) (ppm) (ppm)  (ppm) (ppm) (ppm) (ppm) 
雄 13週間 a) 10 30 30 90  10 30 10 30  90 － 90 － 
 13週間 b) 10 90 10 90  10 90 － 10  90 － 90 － 
雌 13週間 a) 10 30 30 90  90 － 90 －  90 － 90 － 

Larsonら 
（1996） 

マウス 
B6C3F1 

 13週間 b) 10 90 10 90  90 － 90 －  90 － 90 － 
雄 13週間 a) 30 90 90 300  30 90 10 30  － 2 d) 2 10 
 13週間 b) 30 90 90 300  90 300 30 90  － 30 － 30 
雌 13週間 a) 30 90 90 300  90 300 10 30  － 2 d) 2 10 

Templinら 
（1996c） 

 

ラット 
F344 

 13週間 b) 90 300 90 300  90 300 30 90  － 30 － 30 
雄 13週間 b) 5 30 30 90  5 30 5 30  NA NA NA NA Templinら 

（1998） 
マウス 
BDF1 雌 13週間 b) 5 30 30 90  90 － 90 －  NA NA NA NA 

雄 104週間 c) 30 90 NA NA  5 30 NA NA  30 90 e) NA NA マウス 
BDF1 雌 104週間 c) 30 90 NA NA  30 90 NA NA  － 5 e) NA NA 

雄 104週間 c) 90 － NA NA  10 30 NA NA  － 10 f) NA NA 
Yamamotoら 
（2002） ラット 

F344 雌 104週間 c) 90 － NA NA  10 30 NA NA  － 10 f) NA NA 
a) ７日/週 曝露 
b) ５日/週 曝露 
c) ６時間/日 × ５日/週 曝露 
d) 篩骨甲介の萎縮 
e) 嗅上皮の萎縮及び呼吸上皮化生 
f) 骨化生 
LI：labeling index 
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３． 曝露評価 

（１）  大気中のクロロホルムの起源 

クロロホルムの自然起源は知られておらず、専ら人間活動に伴って環境中に排出されると考えられ

る（WHO 1994）。クロロホルムの我が国における生産量は2003年度で37,000ｔと推定され、15,728
ｔが輸入され、2,103ｔが輸出されている（化学工業日報社 2005）。一方、水処理における塩素滅菌
において、クロロホルムを主体とするトリハロメタンが生成することが知られている。「特定化学物

質の環境への排出量の把握等及び管理の促進に関する法律（化管法）」に基づく届出外排出量の推計

によると、上水道事業主体別のトリハロメタン濃度と有収水量を基に水道に係るクロロホルムの2003
年度の生成量を93ｔと推定している（経済産業省・環境省 2005b）。この他に、1,2-ジクロロエタン
やテトラクロロエチレンの合成の際にクロロホルムが非意図的に生成し、パルプの塩素漂白、プール

の塩素消毒、都市下水への塩素の添加、冷却水のスケール付着防止などによっても、クロロホルムが

発生することが知られており、1994年の推計では浄水処理による生成も含めて意図的な製造・使用に
近い量のクロロホルムが非意図的に生成していたと考えられる（日本環境協会 1995）。 
化管法に基づくクロロホルムの2003年度の全国の届出排出量･移動量の集計結果によると、大気と公

共用水域へ1,455ｔのクロロホルムが排出され、排出量を上回る2,396ｔが主に廃棄物として事業場か
ら移動されている（表 18、経済産業省・環境省 2005a）。そのうち、大気への排出量は1,293ｔで、
55％がパルプ・紙・紙加工品製造業から、18％が化学工業から、5％が電気機械器具製造業から排出さ
れ、そのほか高等教育機関、倉庫業、自然科学研究所、飲料・たばこ・飼料製造業、非鉄金属製造業、

精密機械器具製造業からも大気への排出が届け出られている。 
一方、届出外の発生源から318ｔのクロロホルムが環境中に排出されたと見積もられている（表 19、

経済産業省・環境省 2005b）。届出対象業種で取扱量が裾切り未満の事業所からの排出量が245ｔと
最も多く、これに次いで家庭でも57 tのクロロホルムが排出されたと見積もられている。届出対象外か
らの排出については排出先の媒体ごとの排出量は見積もられていないが、その起源から考えて大部分

が大気中に排出されたと考えられる。家庭からの排出はすべて水道由来の見積もりであり、その他の

届出外の排出源も含め、水道由来で77 tのクロロホルムが環境中へ排出され、そのうち70 tが大気へ排
出されたと見積もられている。 
有害大気汚染物質の排出を計画的に削減している業界団体の報告では、1期目に1995年度の2,219 t
から1999年度の1,538 tへと31％削減されており、2期目には新たに確認された排出源を含め、1999年
度の1,842 tから2003年度の1,025 tへと44％削減されている（経済産業省 2005）。 
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表 18 化管法に基づきクロロホルムの排出･移動を届け出た主な業種（2003年度） 
（ｔ/年） 

業  種 大気への排出 公共用水域への 
排 出 

廃棄物としての 
移 動 下水道への移動 

パルプ･紙・紙加工品 676.200 95.760 0.0 0.0 
化学工業 427.721 65.912 1956.927 14.179 
非鉄金属 1.500 0.0 0.610 0.0 
一般機械器具 0.0 0.0 1.600 0.0 
電気機械器具 126.800 0.0 26.000 0.0 
精密機械器具 0.494 0.0 15.100 0.0 
倉庫業 13.009 0.0 0.0 0.0 
計量証明 0.0 0.0 2.0 0.0 
高等教育機関 25.055 0.002 143.700 0.333 
自然科学研究所 11.644 0.086 134.581 0.367 

合  計 1293.423 161.780 2380.818 14.879 

 
 

表 19 化管法に基づく届出外のクロロホルムの排出量の見積もり（2003年） 
（ｔ/年） 

届出外排出量 
排出源 

対象業種 非対象 
業種 家 庭 移動体 計 

届出排出量 

排出量 244.630 17.017 56.755 0.0 318.402 1455.202 
 
 

（２） 大気モニタリング 

我が国の大気中のクロロホルム濃度については、化学物質環境実態調査の中で、1979年度、1980年
度及び1983年度の計３回の調査が行われている（環境庁環境保健部保健調査室 1980；1981：1984）。
1979年度及び1980年度の調査では、それぞれ22/44検体、57/132検体からクロロホルムが検出された
だけであったが、1983年度の調査では、全調査地点において88/108検体からクロロホルムが検出され
た（表 20）。検出された濃度範囲は0.05～11 µg/m3であり、1979年度及び1980年度とほぼ同じ濃度
レベルであった。 
また、クロロホルムについては、化学物質環境実態調査の中で、指定化学物質等検討調査として、

環境残留性が継続的に調査されている（図 2、環境省環境保健部環境安全課 2003）。この調査におけ
る大気中のクロロホルムの検出濃度範囲は0.018～22µg/m3で、1979年度、1980年度及び1983年度の
調査結果とほぼ同じ濃度レベルであった。調査地点や分析精度等が異なるため単純な比較はできない

が、各年度の幾何平均値の変化を見ると、1990年度と1997年度には高い値を示すものの、それ以外は
ほぼ横這いで推移している。 
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表 20 化学物質環境汚染実態調査におけるクロロホルムの検出状況（µg/m3） 
（µg/m3） 

調査年度 調査検体数 検出検体数 最高検出値 最低検出値 

1979 44 22 25 0.11 

1980 132 57 23 0.084 

1983 108 88 11 0.050 
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図 2 環境残留性調査のクロロホルムの大気濃度の幾何平均値の推移 
 
 

1997年度からは、大気汚染防止法に基づき、地方公共団体等による有害大気汚染物質の大気環境モ
ニタリングが開始され、この中でクロロホルムの大気濃度も継続的にモニタリングされている（環境

省環境管理局大気環境課･自動車環境対策課 2005）。毎年約320～370地点で約2,100～4,300の検体が
調査されている。各測定地点の年間平均濃度の全国平均値は、2000年度までは1998年度の0.46 µg/m3

を除いて0.35 µg/m3前後で推移し、横這いであったが、2001年度に低下し、それ以降は再び横這いで、
2004年度には0.26 µg/m3であった（表 21）。継続調査地点における推移を見ると、大気中のクロロホ
ルム濃度は1999年度から低下し、2002年度からは横這いで推移している（図 3）。 
有害大気汚染物質モニタリング調査では、調査地点を一般環境、発生源周辺及び沿道の3つの地域分
類に分けている。2004年度の調査結果を見ると、一般環境では平均で0.24 µg/m3（229地点：0.069～
1. 7 µg/m3）、発生源周辺（注2）では平均で0.34 µg/m3（72地点：0.082～1.8 µg/m3）、沿道におい

ては平均で0.24 µg/m3（65地点：0.063～1.3 µg/m3）であった（表 22）。平均値、最大値とも発生源
周辺が最も大きく、濃度分布を見てもクロロホルムの大気濃度は発生源周辺で高い傾向を示している

（図 4）。 
 
（注２） 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。

必ずしもクロロホルムを製造･使用等している工場･事業場の周辺とは限らない。 
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表 21 有害大気汚染物質モニタリング調査におけるクロロホルム年平均濃度の経年変化 
 

年 度 地点数 検体数 平均値 
（µg/m3） 

最小値 
（µg/m3） 

最大値 
（µg/m3） 

1997 325 2,147 0.36 0.010 4.7 
1998 337 3,530 0.46 0.030 16 
1999 341 3,667 0.34 0.045 4.8 
2000 346 3,810 0.35 0.019 4.7 
2001 350 3,779 0.29 0.0060 3.1 
2002 354 3,982 0.27 0.039 4.2 
2003 371 4,313 0.24 0.027 2.3 
2004 366 4,239 0.26 0.063 1.8 

測定地点：一般環境、発生源周辺、沿道 
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図 3 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 

クロロホルム年平均濃度の推移 
 
 
 

表 22 2004年度有害大気汚染物質モニタリング調査における 
地域分類別のクロロホルム年平均濃度 

 

 地点数 平均値 
（µg/m3） 

最小値 
（µg/m3） 

最大値 
（µg/m3） 

全地区 366 0.26 0.063 1.8 
一般環境 229 0.24 0.069 1.7 
沿 道 65 0.24 0.063 1.3 
発生源周辺 72 0.34 0.082 1.8 
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図 4 2004年度有害大気汚染物質モニタリング調査における 

クロロホルムの年平均濃度分布 
 

（３） 発生源周辺 

2003年度の地方公共団体による有害大気汚染物質モニタリング調査結果（環境省環境管理局大気環
境課･自動車環境対策課 2004）で、最高の年平均濃度の2.3µg/m3を示したのは、石油コンビナートに

位置する発生源周辺の調査地点である。この地点は周囲5km以内にクロロホルムを多量に排出する事
業所が存在している。1998年度の調査で過去最高の16µg/m3の年平均濃度を示した地点は一般環境の

モニタリング地点であり、周辺にクロロホルムの排出量を届け出ている事業所がない場合でも、クロ

ロホルム濃度が高い地点が存在する。2002年度の有害大気汚染物質モニタリング調査では、周囲10 km
以内にクロロホルムの排出量を届け出た事業所がない地点でも１ µg/m3を超える年平均濃度を示して

いる。 
なお、環境省及び地方公共団体が実施した1993年度～2004年度までの調査結果を収集・解析したと

ころでは、事業場敷地内（注3）の大気中濃度は、幾何平均で8.5 µg/m3（43地点：0.10～1,500 µg/m3）

であり、これは、有害大気汚染物質モニタリング調査の発生源周辺調査で検出された最大値よりも数

倍程度高い値であった。 
 

（注３） クロロホルムを製造･使用等している工場･事業場敷地内の敷地境界付近で行われた測定結果であり、24 時
間平均濃度である。 

 

（４） クロロホルムの曝露評価 

クロロホルムは、化学物質環境汚染実態調査の中で、その曝露量が1994年度から継続的に調査され
ている（表 23、環境省環境保健部環境安全課）。室内空気の濃度が屋外の大気濃度よりも数倍高く、
また飲料水を含む食事からの曝露が屋外大気を24時間吸入したときとほぼ同じレベルにあることが他
の揮発性有機化合物と異なる特徴となっている。 
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表 23 指定化学物質等検討調査におけるクロロホルムの経路別曝露量の推移 

（µg/人・日） 

屋外大気 室内空気 食  事 
年度 

幾何平均値 曝露量範囲 幾何平均値 曝露量範囲 幾何平均値 曝露量範囲 

1991 8.9 4.0～45 14 6.2～55 7.2 2.1～29 
1992 3.5 0.16～15 11 1.9～44 6.2 tr～21 
1993 7.6 3.8～21 16 5.2～41 6.3 4.8～22 
1994 5.1 ND～19 10 5.9～34 5.1 3.1～23 
1995 6.4 1.7～58 15 4.6～75 3.8 4.1～25 
1996 6.1 2.8～160 8.7 5.3～270 6.1 tr～18 
1997 8.1 4.5～62 19 6.3～40 7.2 3.6～23 
1998 8.3 1.9～110 19 8.6～68 6.4 3.5～14 
1999 6.8 1.2～53 16 5.2～37 6.9 tr～16 
2000 6.7 2.6～130 16 6.0～130 7.6 tr～28 
2001 5.5 2.8～73 15 3.9～73 8.3 4.4～18 

 
 
 
屋外（一般環境）大気からの曝露については、2004年度の有害大気汚染物質モニタリング調査結果

に基づいて、呼吸量を大人15 m3/日、子供6 m3/日とし、24時間屋外大気に曝露されたとすると、呼吸
に伴う曝露量は、一般環境の平均値に対して、大人0.072µg/kg/日、子供0.144µg/kg/日と算定され、発
生源周辺で検出された最大値に対しては、大人0.54µg/kg/日、子供1.08µg/kg/日と算定される（表 24）。 
 
 

表 24 屋外大気からのクロロホルムの曝露量の算定（µg/kg/日） 
 

大人 子供 
 

平均値 最大値 平均値 最大値 
曝露量 0.072 0.54 0.144 1.08 

 
 
室内空気からの曝露については、一般的に、水道水を利用する際にクロロホルムが空気中に揮発し、

呼吸を通じて曝露されるおそれがあることが言われている。特に塩素消毒した水道水に含まれるクロ

ロホルムや、プール水中で生成するクロロホルムは、室内空気中に揮発し、呼吸を通じて曝露される

おそれがあることが指摘されている。そのため、水道水を用いる室内では、屋外大気よりも一般にク

ロロホルム濃度が高いと言われている。環境省の指定化学物質等検討調査では、1991年度から家庭で
のクロロホルムの曝露量を継続的に調べているが、家庭の室内空気のクロロホルム濃度は屋外大気に

比べて高く、1.6倍から3倍程度の濃度が検出されている（環境省保健環境部環境安全課 2003）。また、
家庭において炊事等でより多くの水を扱う主婦は、クロロホルムの曝露量が高くなることが指摘され

ている。 
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水道水中のクロロホルムの揮発は、その使用方法によっても大きく異なると考えられる。シャワー

のように噴霧したり、風呂のお湯のように温めると、水中のクロロホルムが室内空気に揮発し易くな

る。また、シャワーや風呂などは比較的狭い空間で行われるため、室内空気のクロロホルム濃度が一

層高くなることが予想される。 
シャワーに伴う室内空気中のクロロホルムの曝露については、幾つかの報告がある。5～36 µg/Lの

クロロホルム濃度の水で10分間シャワーを浴びた6名の呼気を分析したところ、シャワー前には0.86 
µg/m3以下であったクロロホルム濃度が6.0～21 µg/m3に増加していた（Joら 1990）。この時のシャ
ワー室内空気中のクロロホルム濃度は、平均で157µg/m3であったと報告されている。一方、Levespue
ら（2002b）は、ケベック市の居住者18名が10分間シャワーを使用したときのクロロホルムの吸収を
調べている。この時のシャワー室内空気中のクロロホルム濃度は147±56.2 µg/m3と、環境省調査（環

境省保健環境部環境安全課 2003）による我が国の室内空気の平均濃度と比べ1桁高い値となっている
が、シャワーを浴びて30分経過した後の肺胞気中のクロロホルム濃度は直後に比べて1/10に低下して
いる。 
一方、塩素消毒されたプールで泳ぐ際には、一般的にプール水から揮発したクロロホルムに曝露さ

れることが言われている。ドイツのブレーメンの室内プールで水面上の空気中のクロロホルム濃度を

11ヶ月間にわたって観測した結果では、10～380µg/m3、平均約100µg/m3のクロロホルムが検出され

ている(Batjerら 1980, Lahlら 1981)。Levesqueら（2000a）も、塩素消毒されたプールで泳ぐ際の
クロロホルムへの曝露評価を試みているが、その時のプール水中のクロロホルム濃度は18～80 µg/L、
プール室内気中濃度は78～329 µg/m3であった。この室内空気の濃度は環境省の指定化学物質等検討調

査での室内空気の平均濃度に比べ、数倍高い濃度であった。 
その他、塩素を含む水に触れることにより、皮膚からクロロホルムが吸収される可能性も指摘され

ている。クロロホルム濃度60 µg/Lの水に全身を入れると150 µg/時間のクロロホルムを吸収し、入浴や
皿洗いなどで水に接する時間を0.2時間とすると、皮膚吸収によるクロロホルムの吸収量は30 µg/日と
見積もられる（Perwakら 1980）。5～36 µg/Lのクロロホルムを含む水で10分間シャワーを浴びると、
室内空気の吸入と皮膚吸収によって0.5 µg/kgのクロロホルムを吸収すると見積もられている（Joら 
1990）。 

 
食事からの曝露については、食品からのクロロホルムの検出例として、乳製品（チーズ、バター）

に1 µg/g前後の高濃度で含まれる場合があること（Heikesら 1987）、小麦でも平均で0.829 µg/g検出
されること（Heikes & Hopper 1986）、豆腐、白滝等からも高濃度のクロロホルムが検出されること
（眞柄 1990、斉藤 1990）、コーヒー（20 µg/g）、オリーブ油（28 µg/g）、豚肉（10 µg/g）、ソー
セージ（17 µg/g）から検出されること（Bauer 1981）などが報告されている。米国でのマーケットバ
スケット調査では、549試料の68％から0.002～0.83 µg/gのクロロホルムが検出され、食品中のクロロ
ホルムの平均濃度が0.071 µg/gと報告されている（Daft 1989）。また、清涼飲料中からは3～50 µg/L
のクロロホルムが検出されている（Abdel-Rahman 1982, Entzら 1982, Wallaceら 1984）。WHOは、
これらの調査結果に基づき、大人の食事によるクロロホルムの体重あたりの曝露量を1µg/kg/日として
いる（WHO 1994）。 
一方、2002年度の水道水中のクロロホルムの平均濃度は75％の浄水場で不検出（6 µg/L以下）であ

ったが、１つの浄水場では60 µg/Lの水道水水質基準を超えて検出されている（日本水道協会 2005）。
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仮に水道水水質基準と同じクロロホルムを含む水道水を大人が2 L、子供が1 L飲むとすると、飲み水
によるクロロホルムの曝露量は、大人が120 µg/日、子供が60µg/日となる。しかし、大部分の浄水場
では水道水中のクロロホルム濃度は6 µg/L以下であったので、飲み水によるクロロホルムの平均曝露
量は、大人が12 µg/日以下、子供が6 µg/日以下と算定される。 
 
これらの結果を総合すると、クロロホルムは屋外大気、室内空気、食事など多様な経路から曝露さ

れると考えられる。しかし、どの経路が大きな曝露をもたらすかは、それぞれの媒体の汚染状況によ

って大きく変化する。高濃度のクロロホルムを含んだ水を用いると、シャワーやプールなどでの呼吸

や皮膚吸収によりクロロホルムの曝露量がさらに大きくなる可能性がある。 
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４． 総合評価 

近年、大気環境中の有機化合物の測定及び健康影響に関する研究の進歩は著しく、多くの知見が

集積されているが、なお不明確なところもあり、今後の解明を待つべき課題が少なくない。中央環

境審議会大気環境部会健康リスク総合専門委員会ではこのことを十分認識しつつ、現段階でのクロ

ロホルムの健康影響に関する知見から、現時点におけるクロロホルムのヒトへの健康影響に関する

判定条件について、以下の評価を行った。 
 

（１） 代謝及び体内動態について 

クロロホルムは、経口、吸入、経皮のいずれの経路からも急速に吸収され、体内各部に分布した後、

そのままの形あるいは二酸化炭素として呼気から排出される。クロロホルムはチトクロームP450
（CYP）により酸化と還元の両方の代謝を受けるが、低濃度曝露の時には酸化反応（CYP2E1）が主
であり、還元反応は生理学的条件化では起こらないか、起こっても僅かである。酸化反応では、組織

との反応性が高い代謝物（特にホスゲン）を産生し、組織障害や細胞死を引き起こす。半減期は13分
から90分と短く、蓄積性・残留性もない。 

 

（２） 種差・個体差について 

クロロホルムは、マウス、ラットでは肝臓及び腎臓で代謝されるが、ヒト肝ミクロソームにおける

代謝能はマウスやラットに比べると大幅に低く、ヒト腎ミクロソームでは代謝活性が認められない。

生理学的速度論（PBPK）モデルを用いた計算によると、10 ppm 曝露時のマウスにおける代謝速度と
等しくなるためのヒトへの曝露濃度は、マウスの10倍以上であった。ヒトの個体差に関する目立った
知見はない。 
また、クロロホルムは、それ自体ではなく、その代謝産物が有害性を発現することから、クロロホ

ルムの代謝能が、有害性の発現の程度と関係している。よって、クロロホルムのヒトに対する有害性

の発現の程度についてはマウスやラットに対するものよりも弱いと考えられる。 
 

（３） 発がん性について 
（3-1）発がん性の有無について 
クロロホルムについては、以下の理由により、ヒトに対する発がん性に関する情報が必ずしも十分

ではないものの、ヒトへの発がん性の可能性があると判断する。 
 
・ 幾つかのヒトの疫学研究では、クロロホルム以外の副産物の影響は完全に無視できないものの、
塩素処理水の飲用によって膀胱がんの発生を認めていること。 

・ 動物実験では、イヌに対する経口投与実験において、発がんを認めなかったとする知見があるも
のの、マウスに対する経口投与実験及び吸入曝露実験においては、尿細管腫瘍あるいは肝細胞腫

瘍の発生が有意に増加したとする知見があり、また、ラットに対する経口投与実験においても、

尿細管腫瘍の発生が有意に増加したとする知見があることなど、発がん性を示す十分な証拠があ

ること。 
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・ 発がんのメカニズムについては、多くの動物実験や変異原性試験などから、クロロホルムの代謝
産物が肝臓及び腎臓において細胞毒性を発現し、その修復過程において細胞増殖を介する発がん

が起こるとするメカニズムの存在が強く示唆されていること。 
・ マウス及びラットとヒトとの間に、クロロホルムに係る代謝メカニズムや発がんメカニズムの違
いを示す明確な知見はないこと。 

・ ヒトへの発がん性を否定する目立った知見はないこと。 
 
（3-2）閾値の有無について 
クロロホルムについては、以下の理由により、発がん性に係る閾値が存在するものと判断する。 
・ 変異原性試験においては、陰性の結果を示す知見が多く、遺伝子障害性がない、又はあっても弱

いと考えられること。 
・ クロロホルムの代謝産物が、肝臓及び腎臓において細胞毒性を発現し、その修復過程において細

胞増殖を介する発がんが起こるとする発がんのメカニズムの存在が強く示唆されること。 
 
 

（４） 発がん以外の有害性について 

ヒトの疫学研究からは、クロロホルムの吸入曝露による主たる急性毒性として、麻酔作用が認めら

れ、稀に肝壊死、腎尿細管壊死による肝不全、腎不全や心筋の断裂、不整脈等による心不全が認めら

れている。また、慢性毒性としては、一部で黄疸等が報告されているが、量－反応関係に疑問点が多

いと評価されている。ヒトの生殖発生毒性に関する目立った知見はない。 
動物実験においては、主たる急性毒性として、吸入曝露及び経口投与のいずれにおいても、麻酔作

用、神経行動影響、肝細胞壊死、腎尿細管壊死が認められている。また、慢性毒性としては、吸入曝

露及び経口投与のいずれにおいても、肝臓・腎臓内の組織学的な変化、血清中の酵素レベルの変動、

鼻腔における骨化・壊死・増生・化生等が認められている。さらに、吸入曝露実験では、肝臓及び腎

臓の重量変化も認められている。動物実験における生殖発生毒性に関する目立った知見はない。 
動物実験で見られたこれらの発がん性以外の有害性については、クロロホルムに係る代謝メカニズ

ムや有害性の発現メカニズムに関する種差の存在を積極的に示す知見はないことから、ヒトにおいて

も発現する可能性があるものと考えられる。 
 
 

（５） 用量－反応アセスメント 

クロロホルムに係る発がん性及び発がん性以外の有害性については、以下の理由により、ヒトの疫

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

とした用量－反応アセスメントを行うことは可能であると考えられる。 
・ 発がん性及び発がん性以外の有害性に関するヒトの疫学研究では、量－反応関係を示す知見が乏

しいこと。 
・ 実験動物を用いた吸入曝露実験では、発がん性及び発がん性以外の有害性に関する量－反応関係

を示す知見が幾つか存在すること。 
・ クロロホルムに係る発がん性及び発がん性以外の有害性については、量－反応関係に種差は認め
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られるものの、代謝メカニズムや発がん及び発がん性以外の有害性に係る発現メカニズムについ

ては種差が認められる明確な知見はないこと。 
 
具体的には、実験動物を用いた吸入曝露実験のうち、曝露点が多数あり、量－反応関係が明確であ

るとともに最新のデータであることなどの観点から、Yamamotoら（2002）（鼻腔の所見に関しては、
詳細データは同一の研究を報告した中央労働災害防止協会 日本バイオアッセイ研究センター（1994）
を参照した。）の知見を用いることとし、発がん性については雄マウスの腎がんに関する知見（NOAEL
（No Observed Adverse Effect Level；無毒性量）5 ppm（25 mg/m3））を、発がん性以外の有害性

については雄マウスの鼻腔の骨肥厚、萎縮及び嗅上皮の呼吸上皮化生に関する知見（LOAEL（Lowest 
Observed Adverse Effect Level；最小毒性量）5 ppm（25 mg/m3））をそれぞれ用いて、用量－反応

アセスメントを行うこととした。 
 

（６） 曝露評価について 

クロロホルムは塩素処理によって水道水に含まれ、また食品にも含まれるため、呼吸だけでなく、

飲料水や食品の摂取によっても曝露される。環境省の化学物質環境汚染実態調査では、環境大気の吸

入と食事に伴う曝露量がほぼ同じレベルにあり、また、シャワー、風呂、炊事での水道水の利用など

により室内空気の濃度は環境大気よりも高く、環境大気の数倍のクロロホルムに曝露されている。 
環境大気における曝露評価については、2004年度の有害大気汚染物質モニタリング調査結果の一般
環境の平均値に基づけば、環境大気からの１日当たりのクロロホルムの平均的な曝露量は大人

0.072µg/ kg/日、子供0.144 µg/ kg/日と見積もられる。 
 
 

５． 指針値の提案について 

（１） 発がん性に係る評価値の算出について 

クロロホルムについては、ヒトへの発がん性の可能性があるものの、ヒトの疫学研究では量－反応

関係を示す十分な知見が得られていないため、当該疫学研究から発がん性に係る評価値を算出するこ

とは困難である。 
一方、動物実験では、既に発がん性に関する一定の知見が得られており、かつ、発がん性に係るメ

カニズムには種差があるという明確な知見がないことから、「今後の有害大気汚染物質対策のあり方

について（中央環境審議会：第７次答申）」に定める「指針値算出の具体的手順」（以下「指針値算

出手順」とする。）に従い、動物実験の結果をヒトに外挿することにより、有害性に係る評価値を算

出することとする。 
当該値の算出に当たっては、曝露点が多数あり、量－反応関係が明確であるとともに最新のデータ

であることなどから、Yamamotoら（2002）の雄マウスへの2年間の吸入曝露実験の結果を用いること
とする。具体的には、当該動物実験の結果において、腎がんが有意な増加を示さない濃度である5 ppm
（25 mg/m3）をNOAELとし、トキシコカイネティクス（体内動態）及びトキシコダイナミクス（感
受性）を踏まえた種差、個体差（乳幼児や高齢者等を含む）並びに発がんの影響の重大性を考慮した

不確実係数（250）に加え、断続曝露から連続曝露への補正（24時間/6時間×7日/5日＝5.6）を加味し
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た総合的な係数（1,400）を用いることが適当と考える。 
以上より、クロロホルムの発がん性に係る評価値は18 µg/m3と算出される。 
 
 

（２） 発がん性以外の有害性に係る評価値の算出について 

クロロホルムについては、ヒトへの発がん性以外の有害性を示す知見が幾つか存在するものの、ヒ

トの疫学研究では量－反応関係を示す十分な知見が得られていないため、当該疫学研究から発がん性

以外の有害性に係る評価値を算出することは困難である。 
一方、動物実験では、既に発がん性以外の有害性に関する一定の知見が得られており、かつ、発が

ん性以外の有害性に係るメカニズムには種差があるという明確な知見がないことから、「今後の有害

大気汚染物質対策のあり方について（中央環境審議会：第７次答申）」に定める「指針値算出手順」

に従い、動物実験の結果をヒトに外挿することにより、有害性に係る評価値を算出することとする。 
 
当該値の算出に当たっては、曝露点が多数あり、量－反応関係が明確であるとともに最新のデータ

であることなどから、雄マウスへの2年間の吸入曝露の結果（Yamamotoら 2002）（詳細データは同
一の研究を報告した中央労働災害防止協会 日本バイオアッセイ研究センター（1994）を参照した。）
を用いることとする。具体的には、当該動物実験の結果において鼻腔の骨肥厚、萎縮及び嗅上皮の呼

吸上皮化生を引き起こす最低濃度である5 ppm （25 mg/m3）をLOAELとし、LOAELを用いること、
トキシコカイネティクス（体内動態）及びトキシコダイナミクス（感受性）を踏まえた種差並びに個

体差（乳幼児や高齢者等を含む。）を考慮した不確実係数（250）に加え、断続曝露から連続曝露への
補正（24時間/6時間×7日/5日＝5.6）を加味した総合的な係数（1,400）を用いることが適当と考える。 
以上より、クロロホルムの発がん性以外の有害性に係る評価値は18 µg/m3と算出される。 
 
 

（３） 指針値の提案について 

発がん性に係る評価値及び発がん以外の有害性に係る評価値は、ともに18 µg/m3と算出された。よ

って、クロロホルムの指針値を年平均値18 µg/m3以下とすることを提案する。 
この指針値を大気濃度の調査結果と比較すると、有害大気汚染物質モニタリング調査では、2004年

度までにこの指針値を超えて検出された例は見られない。 
なお、この指針値については、現時点で収集可能な知見を総合的に判断した結果、提案するもので

あり、今後の研究の進歩による新しい知見の集積に伴い、随時、見直していくことが必要である。 
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（資料）クロロホルムの有害性評価・法規制等の現状について 

 
（1） 発がん性に関する評価 

IARC（国際がん研究機関） 
グループ 2B 

EU（欧州連合） 
カテゴリー 3 

USEPA（米国環境保護庁） 
グループ B2 

ACGIH（米国産業衛生専門家会議） 
グループ A3 

DFG（ドイツ学術振興会） 
カテゴリー 4 

NTP （米国毒性プログラム） 
R 

日本産業衛生学会 
2B 

（2） 大気に関する基準 
該当なし 

（3） 職業曝露に関する基準 
日本産業衛生学会（2005） 
許容濃度 3 ppm （14.7 mg/m3） 

労働安全衛生法 
作業環境評価基準 管理濃度 10 ppm 

ACGIH（2002） 
TWA 10 ppm （49 mg/m3） 

DFG（2005） 
MAK 2.5 mg/m3 

（4） その他法令による指定 
海洋汚染及び海上火災の防止に関する法律（有害液体物質 B類） 
化学物質の審査及び製造等の規制に関する法律（第二種監視化学物質） 
航空法（危険物毒物 Ｍ等級３） 
消防法（貯蔵等の届出を要する物質） 
特定化学物質の環境への排出量の把握及び管理の改善の促進に関する法律 

（第一種指定化学物質） 
特定有害廃棄物等の輸出入等の規制に関する法律（バーゼル法）（特定有害廃棄物等） 
毒物及び劇物取締法（劇物） 
労働安全衛生法 
（有機溶剤（第一種有機溶剤）、名称等を表示すべき有害物、名称等を通知すべき有害物） 
船舶安全法（危険物等級 6.1毒物） 
 

 


