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国際化学物質簡潔評価文書（Concise International Chemical Assessment Document） 
 

No.25  抱水クロラール 

（Chloral Hydrate） 
 
 
序 言 

http://www.nihs.go.jp/hse/cicad/full/jogen.html 
を参照 
 
 
1.  要約 
 
 抱水クロラールに関する本 CICAD は、米国環境保護庁(EPA)の Toxicological review on 
chloral hydrate(抱水クロラールに関する毒性レビュー)(US EPA, 2000)に基づき、EPA に

よって作成された。1999 年 3 月時点で確認された科学文献が検討対象となった。原資料の

レビュープロセスおよび入手方法に関する情報を添付資料 3 に記す。本 CICAD のピアレビ

ューに関する情報は添付資料 4 に記す。本 CICAD は、1999 年、11 月 21～24 日にオース

トラリアのシドニーで開催された最終検討委員会(Final Review Board)で国際的な評価が

行われ、承認されたものである。最終検討委員会の会議参加者を添付資料 5 に記す。国際

化学安全性計画によって作成された国際化学物質安全性カード(ICSC 0234)も、添付資料 6
に転載する(IPCS, 1993)。 
  
 抱水クロラール(CAS No.302-17-0)は、エタノール(ethanol)の塩素化によって合成される。

鎮静薬および睡眠薬としてヒトおよび動物に用いられる。無水のクロラール (CAS 
No.75-87-6)は、DDT、メトキシクロル(methoxychlor)、ナレド(naled)、トリクロルホン

(trichlorfon)、ジクロルボス(dichlorvos)、トリクロロ酢酸(trichloroacetic acid)の合成中間

体として用いられる。 
   
 一般住民の主要暴露経路は飲料水で、これは水を塩素消毒するさいに抱水クロラールが

生じるためである。米国の上水道中での抱水クロラールの標準的濃度は 5 µg/L である。抱

水クロラールはトリクロロエチレン (trichloroethylene)およびテトラクロロエチレン

(tetrachloroethylene)の代謝物であり、ヒトがこれらの化合物に暴露すると抱水クロラール

に暴露することになる。一般住民は、抱水クロラールの代謝物であるトリクロロ酢酸や

(trichloroacetic acid)ジクロロ酢酸(dichloroacetic acid)にも暴露される。こうした化合物も

また、飲料水の塩素消毒時に生成されるからである。鎮静薬としての通常の臨床用量は、
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250 mg を 1 日 3 回(10.7 mg/kg 体重/日に相当)である。代謝物のトリクロロエタノール

(trichloroethanol)が薬理効果を担っている。職業性暴露についての定量的な情報は得られ

ていない。 
 
 抱水クロラールは皮膚および粘膜刺激性があり、推奨臨床用量で胃部不快感、吐き気、

嘔吐を起こすことがある。急性過剰摂取の場合、運動失調、嗜眠、深い昏睡、呼吸抑制、

血圧低下、不整脈の症状が順に進行する。1 回に致死量に近い量を摂取して生存した症例で

肝障害がみられるとの報告もあるが、推奨臨床用量で肝障害が生じるとする説得力ある証

拠はない。抱水クロラールの臨床用途を調べた複数の調査では、軽微な副作用が低頻度に

認められた。薬として長期間使用されてきたにもかかわらず、長期暴露後の臨床比較試験

では毒性に関する情報は報告されていない。 
 
 抱水クロラールは経口投与すると、完全に吸収され迅速に代謝される。主要代謝物は、

トリクロロエタノール、そのグルクロニド、およびトリクロロ酢酸である。ジクロロ酢酸

が少量生成されるとのデータもある。ヒトでは、トリクロロエタノールとそのグルクロニ

ドの半減期はおよそ 8 時間、トリクロロ酢酸の半減期はおよそ 4 日間である。トリクロロ

エタノールの半減期が、早期および満期産児では幼児や成人の数倍にもなるとのデータも

ある。抱水クロラール代謝物の主要排泄経路は尿中への排泄である。抱水クロラールとそ

の代謝物が、抱水クロラール投与を受けた女性の母乳中で検出されている。しかし、これ

らの物質の濃度は低く、授乳中の乳児に薬理学的影響を及ぼすことはない。 
 
 マウスへの急性投与は運動協調性の喪失(運動失調)を引き起こすが、これはヒトに同等の

影響を与えるのとほぼ同じ暴露量による。マウスの 90 日試験で、行動学的変化や他の神経

毒性を示す証拠はみられない。ラットとマウスの長期試験で、行動学的変化や神経組織の

病理学的変化を示す証拠はみられない。マウスへの 90 日間の暴露で、体液性免疫に軽度な

低下が認められた。抱水クロラールについては、ラットとマウスで発生毒性試験が行われ

ている。形態学的異常は認められていない。マウスの神経発達毒性試験では、受動的回避

学習にわずかな影響がみられた。二世代繁殖試験は行われていないが、生殖能力ならびに

精子・卵母細胞への影響に関するデータから、生殖毒性が重要影響である可能性は高くな

いと考えられる。さらに、準長期あるいは長期試験で、げっ歯類の生殖器官への組織病理

学的影響は認められていない。実験動物を用いたすべての試験で、非発がん性の影響が現

れたのは、ヒトに鎮静をもたらす用量をはるかに超えた暴露量においてである。 
 
 ヒトでの発がん性データはない。ラットを用いた 2 件のバイオアッセイでは、いずれの

部位でも腫瘍は増加していない。雄マウスでは、3 件の別々の試験が肝腫瘍発生率の増加を

示している。これらの試験のうちもっとも信頼の置ける試験で、3 暴露量それぞれで肝腫瘍
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の発生率と多重度が増加することがわかった。こうしたデータは雄マウスで発がん性を示

唆する証拠をもたらすが、低暴露での線形応答によってヒトの健康リスク評価を行うこと

は適切ではないと考えられる1。 
 
 遺伝毒性に関しては広範囲に及ぶデータベースがある。種々の結果から、抱水クロラー

ルには弱いながら変異原性および染色体異常誘発性が認められている。抱水クロラールは

さまざまな種類の細胞で異数性を誘発するが、これは紡錘体装置の崩壊から生じると考え

られる。このような作用を引き起こすのは、抱水クロラールの濃度が高い場合のみである。

こうしたデータは遺伝毒性が抱水クロラール毒性の一翼を担うことを示唆しているが、そ

の影響の発現には環境中における通常の暴露での生理的条件下では起こりえない濃度を必

要とする。雄マウスに肝腫瘍を誘発する可能性のある原因として DNA 付加体の形成があげ

られるが、これはチトクロム P450 2E1(CYP2E1)による抱水クロラール代謝によって発生

するフリーラジカルと、代償性過形成に至る細胞毒性を介して引き起こされる。 
   
 発がん以外の影響に対する耐容摂取量の 0.1 mg/kg 体重/日は、ヒトの鎮静に対する最小

毒性量(LOAEL)の 10.7 mg/kg 体重/日に不確実係数 100 を用いて推定した。 
 
 環境への影響に関しては限られたデータしかない。メタノトローフ(メタン酸化細菌群)
が、抱水クロラールをトリクロロエタノールとトリクロロ酢酸に変換する。抱水クロラー

ルは、ある条件下では非生物的分解を受ける。細菌、藻類、原生動物の増殖阻止ならびに

ウニにおける発生に及ぼす影響については、限られたデータがある。環境へのリスクを評

価するには、データは不十分である。 
 
 
2.  物質の特定および物理的・化学的性質 
 
 抱水クロラール(CAS No. 302-17-0)は、エタノール(ethanol)の塩素化によって合成される。

構 造 式 を § 7 に 示 す 。 CAS 名 は 2,2,2- ト リ ク ロ ロ -1,1- エ タ ン ジ オ ー ル

(2,2,2-trichloro-1,1-ethanediol)、別名はクロラール 1 水和物(chloral monohydrate)、トリ

クロロアセトアルデヒド水和物(trichloroacetaldehyde hydrate)、トリクロロアセトアルデ

ヒド 1 水和物(trichloroacetaldehyde monohydrate)、 1,1,1-トリクロロ-2,2-ジヒドロキシ

エタン(1,1,1-trichloro-2,2-dihydroxyethane)である。相対分子量は 165.42、水溶解度は 8.3 
g/ml、オクタノール／水分配係数(log Kow)は 0.99、蒸気圧は 2 kPa(25℃)である。化学的・

                                                  
1  最終検討委員会後に公表された米国国家毒性計画の発がん性バイオアッセイで、雄では

肝腫瘍の発生率が増加し、雌では下垂体腺腫の発生率がわずかに増加したが、統計的有意

性はボーダーラインレベルであった。 
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物理的性質については、本文書に転載した国際化学物質安全性カード(ICSC 0234)にまとめ

られている(添付資料 6)。 
      
 クロラール(CAS No. 75-87-6)は、抱水クロラールの無水型である。水に溶解すると抱水

クロラールに自然に変わる。 
 
 
3. 分析方法 
 
 環境試料中で、抱水クロラールの痕跡量を測定する方法がある。カルボニル化合物を 2,4-
ジニトロフェニルヒドラゾン誘導体に変換、高速液体クロマトグラフィーで分離、紫外線

吸収度によって検出するものである(Fung & Grosjean, 1981)。各種カルボニル化合物の最

低定量限界は 1～6 ng である。 
 
 ラット肝ホモジネートでは、抱水クロラールとその代謝物(トリクロロエタノール, トリ

クロロエタノールグルクロニド[trichloroethanol glucuronide]、およびトリクロロ酢酸)は、

ヘッドスペースガスクロマトグラフィーと電子捕獲型検出器を用いて測定する(Køppen & 
Dalgaard, 1988)。検出限界は、トリクロロエタノールとトリクロロエタノールグルクロニ

ドが 0.06 µg/ml、抱水クロラールとトリクロロ酢酸が 0.02 µg/ml である。これらの物質を

血液・尿中で測定する類似の方法もある(Breimer et al., 1974)。検出限界は、抱水クロラー

ルとトリクロロエタノールが 0.5 µg/ml、トリクロロ酢酸が 0.1 µg/ml である。 
 
 生体試料中では抱水クロラールとその代謝物は、メチルエステルに変換後、ガスクロマ

トグラフィー／質量分析で分離検出して測定する(Yan et al., 1999)。測定値の範囲は 0.12
～7.83µmol/L(約 20～1290 µg/L に相当)である。 
 
 臨床検査で用いる血漿中で、トリクロロエタノールを液体クロマトグラフィーで測定す

る方法も開発されている(Gupta, 1990)。これは、血漿中で薬理学的活性(最高 12 mg/L まで)
および急性毒性(約 100 mg/L)の範囲において、トリクロロエタノールを測定するのに役立

つ。測定は約 2 時間で終了する。 
 
 市販製剤中で抱水クロラールを測定する分光光度法は、キナルジンエチルヨウ化物を抱

水クロラールと反応させ、約605nmに極大吸収を有する安定したシアニンブルーを生成し、

測定するものである(Helrich, 1990)。 
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4. ヒトおよび環境の暴露源 
 
  抱水クロラールは自然発生しないとされている。ヒトが暴露する主要経路は飲料水から

である。抱水クロラールとその代謝物トリクロロ酢酸およびジクロロ酢酸は、水の塩素消

毒時に副生成物として生成される。原水中の炭素は、天然有機物(フミン質とフルボ質)由来

である。抱水クロラールの生成量は、フミン質・フルボ質濃度および塩素処理条件に左右

される。塩素を含む水がフミン・フルボ酸含有食品と混合すると、抱水クロラールが更に

生成される(Wu et al., 1998)。抱水クロラールは、トリクロロエチレンおよびテトラクロロ

エチレンの代謝物でもある。ヒトがこうした化合物に暴露すると、抱水クロラールに暴露

することになる。抱水クロラールは、成人および小児用の鎮静薬や催眠薬として広く用い

られてきた。クロラールは、殺虫剤の DDT、メトキシクロル、ナレド、トリコロルホン、

ジクロルボス、および除草剤のトリクロロ酢酸の合成中間体として用いられている(IARC, 
1995)。 
 
 抱水クロラールは、汚水処理施設、医薬品グレードの抱水クロラールの製造、抱水クロ

ラールを中間体に使用する殺虫剤や除草剤の製造過程で生じる廃棄物、などから環境中に

放出されると考えられる。 
 
 米国では、抱水クロラール／クロラールの製造量は 590 トン(1975 年)、輸入量は 47 トン

(1986 年)と推計される(HSDB, 1999)。EU 加盟国による抱水クロラール／クロラールの製

造量は、2500 トン(1984 年)と推計される(IARC, 1995)。 
 
 
5. 環境中の移動・分布・変換 
 
 Newman と Wackett(1991)は、抱水クロラールのトリクロロエタノールとトリクロロ酢

酸へのメタン酸化細菌群(メタノトローフ)による変換、ならびにクロロホルム(chloroform)
とギ酸(formic acid)への非生物的分解を報告した。pH7.0、30℃、24 時間では、検知しう

る分解は起こらなかった。pH9.0、60℃では、分解半減期は 16 分間であった。 
 
 
6. 環境中の濃度とヒトの暴露量 
 
6.1 環境中の濃度 
 
 環境中の濃度に関する情報はない。 
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6.2 ヒトの暴露量 
 
 抱水クロラールへの主要暴露経路は、塩素消毒された飲料水からである。米国の上水道

中の抱水クロラールの標準的濃度は 5 µg/L である(US EPA, 1994)。この経路を介して、2
億人以上が抱水クロラールに日常的に暴露している。1 日摂水量を 2 L、体重を 70 kg と想

定すると、暴露量は 0.14 µg/kg/体重/日となる。シャワー時にエーロゾル化した水を吸入す

ることでさらに暴露量が増える。水滴は肺に深く達するほど小さくはなく、上気道に留ま

る。このようにして、水滴も抱水クロラールの経口による暴露源となる。シャワーや入浴

に用いる水からも、多少の抱水クロラールが皮膚吸収される。こうした追加的な暴露源の

量的データは入手できない。 
 
 Simpson と Hayes(1998)の報告によると、オーストラリアの 7 都市の飲料水中に抱水ク

ロラールが 0.2～19 µg/L の範囲で検出された。 
  
 抱水クロラールを臨床使用する場合、成人に推奨される用量は鎮静薬として 250 mg を 1
日 3 回(10.7 mg/kg 体重/日に相当)、催眠薬として 500～1000 mg(7.1～14.3 mg/kg 体重に

相当)である(Goodman & Gilman, 1985)。内科的、歯科的処置を受ける小児への推奨用量

は 50～100 mg/kg 体重である(Badalaty et al., 1990; Fox et al., 1990)。通常小児には成人

より高い用量を投与するが、これは内科または歯科治療中に小児から良好な協力が得られ

るよう、深いレベルの鎮静が求められるためである。抱水クロラールの鎮静効果に対して、

小児が成人より感受性が低いという証拠はない。 
  
 職業性暴露からの量的情報は見当たらない。 
 
 
7. 実験動物およびヒトでの体内動態・代謝の比較 
 
 抱水クロラールは経口投与すると完全に吸収される。皮膚吸収についての情報はない。

定性的に類似した代謝が、マウス、ラット、イヌ、日本メダカ(Oryzias latipes)およびヒト

で起こる(Marshall & Owens, 1954; Owens & Marshall, 1955; Breimer, 1977; Gosselin et 
al., 1981; Goodman & Gilman, 1985; Hobara et al., 1986, 1987a,b, 1988a,b; Reimche et 
al., 1989; Gorecki et al., 1990; Hindmarsh et al., 1991; Mayers et al., 1991; Abbas et al., 
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1996; Lipscomb et al., 1996, 1998; Abbas & Fisher, 1997; Henderson et al., 1997; 
Stenner et al., 1997, 1998;  Beland et al., 1998; Elfarra et al., 1998; Fisher et al., 1998;  
Merdink et al., 1998, 1999; Greenberg et al., 1999)。代謝経路を図 1 に示す。 
 
 抱水クロラールは肝内外の組織で、トリクロロエタノールとトリクロロ酢酸に迅速に代

謝される。トリクロロエタノールへの還元を担うアルコールデヒドロゲナーゼは、肝臓と

赤血球中に局在する。生じたトリクロロエタノールの一部は、グルクロン酸抱合を受ける。

トリクロロエタノールグルクロニドは大部分が尿中に排泄されるが、一部は胆汁中に排泄

され腸肝循環する。抱水クロラールのトリクロロ酢酸への酸化はおもに肝と腎で起こるが、

これはアルデヒドデヒドロゲナーゼを介し、ニコチンアミドアデニンジヌクレオチド(NAD)
を補酵素とする。抱水クロラール代謝物の主要排泄経路は、尿中への排泄である。抱水ク

ロラールとその代謝物が、抱水クロラール投与を受けた女性の母乳中に検出された

(Bernstine et al., 1954)。しかし、こうした物質の濃度は低く、授乳中の乳児に薬理学的影

響を及ぼすことはない(HSDB, 1999)。 
 
 マウスとラットでは、抱水クロラールの投与量の 8％が直接尿中排泄され、15％がトリク

ロロ酢酸(腸肝循環からのものを含む)に、77％がトリクロロエタノールに変換される

(Beland et al., 1998)。ヒトでは、投与量の 92％がトリクロロエタノールに、8％が直接ト
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リクロロ酢酸に変換される。トリクロロエタノールの腸肝循環中にトリクロロ酢酸がさら

に生じるため、抱水クロラール投与量の 35％もがトリクロロ酢酸に変換されることになる

(Allen & Fisher, 1993)。 
 
 げっ歯類の血中にジクロロ酢酸を大量検出したとする試験報告がある(Abbas et al., 
1996)が、データでは還元ヘモグロビンの存在下にトリクロロ酢酸の酸触媒による脱塩素化

でジクロロ酢酸が生じた可能性がもっとも高い(Ketcha et al., 1996)。げっ歯類による最近

の実験データおよび薬物動態学的モデルのシミュレーションでは、ジクロロ酢酸は肝臓で

寿命の短い代謝物として発生するに過ぎず、急速に二炭素の非塩素化代謝物および二酸化

炭素に変換し、塩素分子が塩化物プールに入る(Merdink et al., 1998)。Henderson ら(1997)
はジクロロ酢酸を人為的に生成しにくい異なる抽出法を用いて、抱水クロラールの投与を

受けた小児でジクロロ酢酸を検出した。 
 
 Breimer(1977)は、5 人の自発的被験者に抱水クロラール水溶液 15 mg/kg 体重を単回経

口投与した。初回サンプリング時間の 10 分間においてさえ、血漿中に抱水クロラールは検

出されなかった。使用した方法の検出限界は 0.5 mg/L であった。トリクロロエタノールと

トリクロロエタノールグルクロニドは、抱水クロラール投与後 20～60 分間でピーク濃度に

達した。トリクロロエタノールの最高血漿中濃度はおよそ5 mg/Lであった。平均半減期は、

トリクロロエタノールが 8 時間(7～9.5 時間)、トリクロロエタノールグルクロニドが 6.7 時

間(6～8 時間)であった。トリクロロ酢酸の半減期はおよそ 4 日間であった。Zimmermann
ら(1998)は、18 人の健康な男性被験者(20～28 歳)に、抱水クロラール 250 mg を飲料水に

加えて単回投与した。抱水クロラール、トリクロロエタノール、トリクロロ酢酸が血漿中

で測定された。投与後 8～60 分で抱水クロラールが検出されたのは、一部の血漿試料にお

いてのみであった。測定濃度は報告されていないが、検出限界は 0.1 mg/L との記載がある。

トリクロロエタノールでは投与後 0.67 時間で 3 mg/L の、トリクロロ酢酸では投与後 32 時

間で 8 mg/L の最高血漿中濃度が得られた。消失半減期は、トリクロロエタノールが 9.3～
10.2 時間、トリクロロ酢酸が 89～94 時間であった。 
 
 抱水クロラールには、ラットとマウスを用いた毒物動態モデルが 2 つある(Abbas et al., 
1996; Beland et al., 1998)。Beland ら(1998)は、ラットとマウスに抱水クロラールを 1 回

用量 50 または 200 mg/kg 体重で、単回あるいは 12 回強制経口投与した。マウスでは、抱

水クロラール、トリクロロエタノール、トリクロロエタノールグルクロニドの最高血漿中

濃度が、初回サンプリング時間の 0.25 時間で観察された。血漿中半減期は抱水クロラール

が約 3 分間、トリクロロエタノールが約 5 分間、トリクロロエタノールグルクロニドが約 7
分間であった。トリクロロ酢酸が血漿中に検出された主要代謝物であり、投与後 1～6 時間

で最高濃度に到達した。血漿中半減期は約 8～11 時間であった。ラットでも同程度の数値
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が得られた。 
 
 トリクロロ酢酸とトリクロロエタノールの定常状態濃度をさまざまな暴露状況下で推定

し、添付資料 1 に記載する。 
 
 数件の研究が抱水クロラール代謝の年齢依存性について調べている(Reimche et al., 
1989; Gorecki et al., 1990; Hindmarsh et al., 1991; Mayers et al., 1991)。これらの研究は

乳幼児・小児集中治療室の重症患者を対象に行われたもので、健康な幼児集団を代表する

わけではない。トリクロロエタノールとそのグルクロニドの半減期は、早期および満期産

児では幼児や成人に比べて数倍長い。幼児と成人ではトリクロロエタノールの半減期はよ

く似ている。こういった年齢による違いは、グルクロン酸抱合をはじめとする未発達な肝

代謝と低い糸球体濾過率によると考えられる。 
 
 Kaplan ら(1967)は、抱水クロラール代謝にエタノール摂取が及ぼす影響について成人で

調べた。被験者はエタノール(880 mg/kg 体重)、抱水クロラール(9～14 mg/kg 体重)、ある

いは両方を摂取した。抱水クロラールのみの摂取に比べて、併用摂取では血中トリクロロ

エタノール濃度がより迅速にかつより高値に達した。エタノールがトリクロロエタノール

生成を助長するのは、エタノールの酸化が抱水クロラールの還元に用いられる NADH を供

与するためである(Watanabe et al., 1998)。 
 
 
8. 実験哺乳類および in vitro 試験系への影響 
 
8.1 単回暴露 
 
8.1.1 経口 
 
 Sanders ら(1982)は、CD-1 マウスで抱水クロラールの急性毒性試験を行った。蒸留水に

加えた抱水クロラール 300、600、900、1200、1500、1800 mg/kg 体重を、各群雌雄各 8
匹に強制経口投与した。900 mg/kg 体重以下では、雌雄ともに死亡は発生しなかった。LD50

は、雌 1265 mg/kg 体重、雄 1442 mg/kg 体重であった。投与後 10 分以内に影響が現れ、

300 mg/kg 体重では鎮静が、600 および 900 mg/kg 体重では嗜眠および正向反射の消失が

みられた。1200 mg/kg 体重以上で呼吸が著しく阻害された。呼吸阻害が死亡の直接の原因

と思われた。1800 mg/kg 体重では、大部分の死亡が 4 時間以内に発生した。1200 および

1500 mg/kg 体重では、4 時間後以降の死亡もみられたが、すべての死亡は 24 時間以内に

発生した。 
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 Goldenthal(1971)の報告によると、ラットの LD50 は 480 mg/kg 体重である。 
 
8.1.2 吸入 
 
 Odum ら(1992)は、雌 CD-1 マウス 4 匹をクロラールに 100 ppm(603 mg/m3)の濃度で 6
時間暴露した。暴露は深い麻酔状態を誘発した。暴露停止後にマウスは正常に回復した。

肺への影響として、クララ細胞空胞化、肺胞壊死、上皮剥離、肺胞浮腫などがみられた。

肺／体重比が 1.5 倍となったが、これは肺胞浮腫による可能性がもっとも高い。 
 
8.2 刺激と感作 
 
 実験動物で刺激性あるいは感作性試験は行われていない。 
 
8.3 短期暴露 
 
 Sanders ら(1982)は、マウスで抱水クロラールの短期毒性試験を行った。蒸留水に加えた

抱水クロラール 14.4 または 144 mg/kg 体重/日を、雄 CD-1 マウスに 14 日間強制経口投与

した。体重への有意な影響は観察されなかった。肉眼的検査から内臓の変化は認められな

かった。各群 11～12 匹からなるマウスで複数の毒性学的パラメータを評価した。血液学的

あるいは血清生化学的パラメータへの有意な影響はみられなかった。高暴露群で統計的に

有意な(P < 0.05)肝重量の増加(17％)と脾重量の減少(27％)がみられた。この試験での無毒性

量(NOAEL)は 14.4 mg/kg 体重/日、最小毒性量(LOAEL)は 144 mg/kg 体重/日であった。同

研究者らはその後の 90 日試験で、肝重量増加は確認したものの、脾重量減少を確認できな

かった。 
 
8.4 長期暴露 
 
8.4.1 準長期暴露 
 
 Sanders ら(1982)は、CD-1 マウスに 70 または 700 mg/L(16 または 160 mg/kg 体重/日に

相当)の抱水クロラールを 90 日間飲水投与した。雄では、肝腫脹(低暴露群で 20％、高暴露

群で 34％の重量増加)およびミクロソーム増殖(肝総タンパクmg当たりタンパクmgで表す

と、ミクロソーム総タンパクは増加せず、チトクロム b5がそれぞれ 26％および 40％増加、

アミノピリン-N-脱メチル化酵素がそれぞれ 28％および 20％増加、アニリン水酸化酵素が

それぞれ 24％および 30％増加)が認められた。血清酵素には生物学的に有意な変化はなか
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った。雌に肝腫脹はみられなかったが、肝ミクロソームパラメータの変化(肝総タンパク mg
当たりタンパク mg で表すと、ミクロソーム総タンパクは 10％増加、アニリン水酸化酵素

は 23％増加、チトクロム b5は 12％減少)が高暴露群においてのみ認められた。ほかには、

毒性学的に有意な変化は認められなかった。本試験では、高暴露雄での肝腫脹とミクロソ

ームパラメータの変化に基づき、LOAEL を 160 mg/kg 体重/日、NOAEL を 16 mg/kg 体

重/日とした。 
     
 Daniel ら(1992b)は雌雄 Sprague-Dawley ラット(各群雌雄各 10 匹)に、抱水クロラール

を 300、600、1200、2400 mg/L の濃度(雄では 24、48、96、168 mg/kg 体重/日、雌では

33、72、132、288 mg/kg 体重/日に相当)で 90 日間飲水投与した。高暴露群の組織と全投

与群雄の肝切片の組織病理学的検査が行われた。屠殺前死亡はいずれの群でも起きていな

い。投与ラットの肝重量を含む臓器重量および臨床化学値の対照群値との相違は、散発的

に過ぎず一貫性もみられなかった。96 および 168 mg/kg 体重/日の各暴露群で、雄 10 匹中

2 匹に肝細胞巣状壊死が認められた。この壊死性病変は、96 mg/kg 体重/日群では軽微、168 
mg/kg 体重/日群では有意に重症であった。いずれの投与群の雌や対照群でも、壊死性病変

は報告されていない。血清酵素量は概して投与群で増加していたが、168 mg/kg 体重/日群

の雄では劇的な増加が報告され、アスパラギン酸アミノトランスフェラーゼ、アラニンア

ミノトランスフェラーゼ、乳酸デヒドロゲナーゼの平均値が、対照群値よりそれぞれ 89％、

54％、127％上昇した。 
 
8.4.2 長期暴露と発がん性 
 
 Rijhsinghani ら(1986)は、雄マウス(C57BL × C3HF1)で発がん作用を評価した。蒸留水

に加えた抱水クロラール 0、5、10 mg/kg 体重/日を、15 日齢マウス(1 群につきそれぞれ 26、
15、14 匹)に強制経口投与した。マウスを、瀕死期、あるいは 78 週、88 週、ならびに 89
～92 週時に屠殺した。光学顕微鏡や電子顕微鏡を用いて肝臓の組織病理学的検査が行われ

た。投与後 48～92 週時に屠殺したマウスで、肝小結節(腺腫や索状がん)の発生数は、対照

群の 2/19 に対して、5 mg/kg 体重/日群で 3/9、10 mg/kg 体重/日群で 6/8 であった。統計的

に有意(P < 0.05)な腫瘍の増加は、10 mg/kg 体重群のみであった2。 
 

                                                  
2  最終検討委員会後、米国国家毒性計画の発がん性バイオアッセイが公表された。この試

験では、Rijhsinghani ら(1986)が用いた量の 5 倍量までの抱水クロラールを雌雄 B6C3F1

マウスに単回投与したが、いずれの臓器においても腫瘍の誘発はみられなかった(NTP, 
2000a)。 
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 Daniel ら(1992a)は、雄 B6C3F1マウス 40 匹に、抱水クロラール 1g/L(166 mg/kg 体重/
日に相当)を 104 週間飲水投与した。無処置対照群(1 群目 23 匹、2 群目 10 匹)には蒸留水

を与えた。暴露 30 および 60 週時に中間屠殺を行った(各屠殺時に各群 5 匹)。完全な剖検と

顕微鏡検査が実施された。投与に起因する生存率や体重への有意な影響はみられなかった。

肝臓を別にすれば、脾臓・腎臓・精巣重量の変化も、組織の病理学的変化もみられなかっ

た。肝毒性の特徴は、3 回の屠殺時すべてで肝絶対重量および肝体重比の増大がみられたこ

とである。104 週時点では対照群に対して、肝重量は 37％、肝体重比は 42％増大していた。

投与群では、肝細胞壊死が 10/24(42%)に認められ、ほかにも細胞質空胞化、巨大細胞、細

胞質変性など肝臓での軽度の病理学的変化が報告された。最終屠殺時での肝腫瘍の有病率

は対照より統計的に有意(P < 0.05)に高く、肝細胞がん 11/24、肝細胞腺腫 7/24 であり、が

んと腺腫の合計有病率は 17/24 であった。対照群では、がん 2/20、腺腫 1/20、合計 3/20 で

あった。60 週目の屠殺時での肝細胞がんの有病率は、対照の 0/5 に対して 2/5 であった。

30 週時点で屠殺されたマウスでは、がん、腺腫、過形成性結節の報告はない。 
 

George ら(2000)は、雄 B6C3F1マウスで長期発がん性試験を行ない、抱水クロラールを

104 週間飲水投与した。72 匹からなる各群の平均暴露量は、0、13.5、65、146.6 mg/kg 体

重/日であった。いずれの暴露群でも、摂水量、生存率、行動、体重、臓器重量に変化はみ

られなかった。肝細胞壊死も認められず、血清酵素量がわずかに変化しただけであった。

本試験では、マウスの非発がん性の影響に対する NOAEL を 146.6 mg/kg 体重/日(試験した

最高暴露量)とした。肝臓以外の部位では、新生物の有病率に増加はみられなかった。本試

験におけるバックグラウンド反応はこのマウス系にしては通常より高いものの、全暴露量

において肝臓の増殖性病変(過形成、腺腫、がん、腺腫とがんの合計)の増加がみられた。表

1 にこのデータをまとめた。10％のマウスに腫瘍を発生させる用量(10％有効用量[ED10])
は 1.98 mg/kg 体重/日、95％信頼限界の下限値(LED10)は 1.09 mg/kg 体重/日と計算された

(添付資料 2 参照)。 
 

 Leuschner と Beuscher(1998)は、Sprague-Dawley ラットを用いた長期発がん性試験を

行い、抱水クロラールを雄に 124 週間、雌に 128 週間飲水投与した。各群雌雄各 50 匹とし、

15、45、135 mg/kg 体重/日に暴露した。生存率、外観、行動、体重、摂餌・水量、臓器重

量への影響はなかった。いずれの臓器にも腫瘍の増加は認められなかった。組織病理学検

査で、最高暴露群の雄のみで肝細胞肥大の増加(対照群 11 %対最高暴露群 28％、P < 0.01)
が明らかになった。この所見は軽微から軽度で、わずかに好酸性の細胞質を有するびまん

性肝細胞肥大を特徴とし、著者らはこれを最初の毒性徴候と認めた。投与群では、他の非

腫瘍性病変のタイプ、発生率、重症度は対照群より増大していなかった。生物学的有意性

は疑わしいが、肝臓における毒性が軽微であることに基づき、本試験では NOAEL を 45  



 16

 

 
 
mg/kg 体重/日、LOAEL を 135 mg/kg 体重/日とした。 
 
 Goerge ら(2000)は雄 F344 ラットで長期発がん性試験を行なった。ラットに抱水クロラ

ールを 104 週間飲水投与した。各群 78 匹の平均 1 日暴露量は、0、7.4、37.4、162.6 mg/kg
体重であった。いずれの暴露量でも、摂水量、生存率、行動、体重、臓器重量に変化はな

かった。肝壊死や肝過形成もなく、分裂指数も上昇せず、血清酵素量がわずかに変化した

ことからみて、いずれの暴露量でも肝毒性ははっきりしない。また、肝細胞や他部位由来

の新生物の有病率や多重度にも上昇はみられなかった。本試験では、NOAEL を 162.6 
mg/kg 体重/日(試験した最高暴露量)とした3。 
 
 抱水クロラールの 2 つの代謝物、トリクロロ酢酸とジクロロ酢酸は、げっ歯類で肝腫瘍

を引き起こすことがわかっている。たとえば、トリクロロ酢酸は、200 mg/kg 体重/日を上

回って飲水投与すると、雌雄マウスに肝腫瘍を誘発した(Herren-Freund et al., 1987；Bull 

                                                  
3  最終検討委員会後、米国国家毒性計画の発がん性バイオアッセイが公表された。この試

験では、類似の用量で生涯にわたって強制経口投与した抱水クロラールは、雄 B6CF1マウ

スに肝細胞腫瘍を誘発し、雌に低頻度の下垂体過形成・腺腫を誘発したが、統計的有意性

はボーダーラインレベルであった(NTP, 2000b)。 
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et al., 1990；Pereira, 1996)。しかし、360 mg/kg 体重/日で雄ラットに暴露しても、発がん

性の増加は認められなかった(DeAngelo et al., 1997)。ジクロロ酢酸は、160 mg/kg 体重/
日を上回って飲水投与すると、雌雄マウスに肝腫瘍を誘発した(Herren-Freund et al., 1987; 
Bull et al., 1990; DeAngelo et al., 1991; Daniel et al., 1992a; Ferreira-Gonzalez et al., 
1995; Pereira, 1996)。また、40 mg/kg 体重/日を上回ると、雄ラットに肝腫瘍を誘発した

(Richmond et al., 1995; DeAngelo et al., 1996)。 
 
 多くの試験から、トリクロロエチレンが高度に特異的な病変をクララ細胞に引き起こし、

マウスの肺細気管支上皮に対し毒性を示すことがわかった。短期暴露はクララ細胞を空胞

化し、長期暴露は肺腺腫・腺がんを引き起こす(Odum et al., 1992; Green et al., 1997)。こ

うした作用は、クララ細胞内にクロラールが蓄積することによると考えられる。トリクロ

ロエチレンは効率的にクロラールに代謝されるが、クロラールからトリクロロエタノール

およびそのグルクロニドへの主要経路は遮断されており、その結果クロラールが蓄積し、

観察されたような毒性が生じる。 
 
8.5 遺伝毒性および関連エンドポイント 
 
8.5.1 遺伝毒性 
 
 抱水クロラールとその代謝物の遺伝毒性に関するデータベースは広範囲に及ぶ。完全な

概要が US EPA(2000)に記述されている。 
 
 抱水クロラールは大部分のネズミチフス菌Salmonella typhimuriumn株で突然変異を誘

発しないが、ネズミチフス菌株 TA100 を用いた複数回の試験と TA104 を用いた 1 回の試

験では誘発性が認められた。TA104 菌株での誘発性は、フリーラジカル捕捉剤のα-トコフ

ェロール(α-tocopherol) とメナジオン(menadione)によって抑制された(Ni et al., 1994)。 
 
 アスペルギルスニダランス Aspergillus nidulans では、代謝活性化の非存在下で有糸分

裂交差を誘発しなかった。サッカロマイセス・セレヴィシエ Saccharomyces cerevisiae で

は、代謝活性化存在下では減数分裂性組換えを、非存在下では遺伝子変換を弱いながらも

誘発した。復帰突然変異は誘発しなかった。各種菌類に対して、代謝活性化の非存在下で

異数性を明らかに誘発した。 
 
 キイロショウジョウバエ Drosophila melanogaster では、体細胞・生殖細胞突然変異を

誘発した。 
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 ラット肝細胞核では DNA タンパク架橋を、in vitro 初代肝細胞では DNA 一本鎖切断／

アルカリ不安定部位を、大腸菌 Escherichia coli では DNA 修復を引き起こさなかった。あ

る試験では、in vivo 投与のラットとマウス両種の肝 DNA で一本鎖切断を誘発することが

わかった。また、より高濃度の抱水クロラールを両種に用いた別の試験では、そのような

作用はみられなかった。 
 
 抱水クロラールは in vitro マウスリンパ腫細胞で弱い変異原性を示したが、小核は誘発し

なかった。チャイニーズハムスター細胞株では、小核誘発頻度を上昇させた。1 回の試験で

in vitro チャイニーズハムスター胚二倍体(CHED)細胞に染色体異常を誘発することが示唆

されたが、形成された小核に含まれるのは染色体断片ではなく染色体全体であろうとされ

たのは、小核がすべて抗動原体抗体で標識されている可能性があるためである。 
 
 カンガルーネズミの腎上皮細胞では、紡錘体伸長を阻害し、分裂期の微小管を崩壊させ

たが、染色体の極から極への移動は阻害しなかった。チャイニーズハムスターDON:Wg.3h
細胞では、多極紡錘体、分裂期紡錘体からの染色体転位、および紡錘体の完全な欠如を生

じさせた。 
  
 ヒトリンパ球培養では、弱いながら姉妹染色分体交換を誘発した。in vitro ヒトリンパ球

では、小核、異数性、C－細胞分裂、倍数性を誘発した。小核は、ヒト全血培養を用いた試

験では誘発されたが、分離リンパ球を用いた試験では誘発されなかった。小核試験でみら

れたこのような違いは、全血培養とリンパ球純培養の違いに原因があるとされた(Vian et 
al., 1995)が、この説は検証されていない。 

 
 抱水クロラールは in vivo 投与後に染色体異常の頻度を、マウス骨髄、精原細胞、第 1・
第 2 精母細胞では増加させたが、卵母細胞では増加させなかった。in vivo 投与後のマウス

骨髄赤血球に染色体異常を誘発した。これらのうち 1 件の試験では、抗動原体抗体の使用

が全染色体と断片両方を含む小核の誘発を示唆していた。in vivo 投与マウスの精子細胞で

小核を誘発した試験もある。in vivo 投与マウスの骨髄では異数性を誘発した。マウスの第

2 精母細胞では異数性形成率を増加させた。in vivo 投与マウスの骨髄、卵母細胞、第 1 精

母細胞の一価の性染色体・常染色体に、倍数性を生じさせなかった。しかし、マウス卵母

細胞の同調集団を成熟再開前に in vitro 暴露すると、倍数性と減数分裂の遅延を誘発した。 
 
 抱水クロラールの還元生成物トリクロロエタノールは、大腸菌 E. coli でラムダ(λ)プロ

ファージを、ネズミチフス菌 S. typhimuriumn TA100 で突然変異を誘発しなかった。in 
vitro 投与により、マウス卵母細胞に紡錘体異常を引き起こした。 
 



 19

 トリクロロ酢酸は、代謝活性化の有無に関わらず、大腸菌ではラムダプロファージを、

ネズミチフス菌では変異原性を誘発しなかった。代謝活性化を用いたマウスリンフォーマ

試験では、弱いながら陽性を示した。in vitro において、ヒトリンパ球では染色体損傷を、

骨髄では小核を誘発しなかった。トリクロロ酢酸が in vivo で染色体損傷を誘発するかにつ

いては、陽性と陰性の結果が混在しているため明らかではない。 
  
 ジクロロ酢酸は、ネズミチフス菌の DNA 修復能欠損株では特異的毒性を誘発しなかった

が、大腸菌ではラムダプロファージを誘発した。ネズミチフス菌株 TA100 および TA98 で
は、遺伝子突然変異を疑わせる結果を示した。in vitro マウスリンフォーマ試験では弱い変

異原性を示し、染色体異常を誘発したが、小核や異数性は誘発しなかった。雄マウスに肝

腫瘍を誘発する暴露量において、in vivoでマウス多染性赤血球に小核を、in vivo でB6C3F1

系トランスジェニックマウス(Big Blue マウス)の lacI 遺伝子座に突然変異を誘発した。ジ

クロロ酢酸が DNA 一次損傷を誘発するかについては、陽性と陰性の結果があるため明らか

ではない。 
  
8.5.2 細胞増殖 
 
 Rijhsinghani ら(1986)は、15 日齢の雄マウス(C57BL × C3HF1)を用いて肝細胞増殖への

抱水クロラールの急性影響を調べた。蒸留水に加えた抱水クロラール 0、5、10 mg/kg 体重

をマウス(1 群につきそれぞれ 9、10、6 匹)に強制投与し、24 時間後に屠殺した。細胞増殖

は、肝切片から分裂指数(細胞核 100 個あたりの分裂数)を計算して評価した。肝細胞の分裂

指数は、5 mg/kg 体重群(0.9235)で対照群(0.3382)より有意に増加し、10 mg/kg 体重群

(0.7433)でも(統計的に有意ではないが)増加した。剖検時にいずれの投与群でも肝壊死は認

められていない。 
 
 長期発がん性試験の一環として、George ら(2000)は雄 F344 ラットと雄 B6C3F1マウス

で肝細胞増殖の評価を行った。暴露量は§8.4.2 に記載されている。ラットは 13、26、52、
72 週時、マウスは 26、52、78 週時に屠殺したが、各屠殺の 5 日前にブロモデオキシウリ

ジン(bromodeoxyuridine)を与えた。標識核を核上でのクロモゲン呈色で確認し、標識率を

算出した。マウス肝内の腫瘍域を除いて、ラットやマウスの肝細胞増殖の増加を示す有意

な証拠は得られなかった。 
 
8.5.3 がん遺伝子の活性化 
 
 Velazquez (1994)は、プロトがん遺伝子 H-ras の突然変異誘発についてマウスで検討した。

抱水クロラール 1 g/L(166 mg/kg 体重/日)を 2 年間飲水投与した雄 B6C3F1から、正常およ
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び腫瘍肝組織の DNA を採取した。7 個の腫瘍のうち 1 個(14％)に、H-ras 遺伝子の突然変

異が見つかった。突然変異スペクトルは、自然発生肝腫瘍のものと変わらなかった。以上

のデータから、H-ras 活性化が抱水クロラールの発がんメカニズムであるとは考えにくい。 
 
8.5.4 フリーラジカル生成と DNA 付加体形成 
 
 Ni ら(1994, 1995, 1996)は、雄 B6C3F1 マウスのミクロソームを用い、抱水クロラールの

代謝を in vitro 系で調べた。抱水クロラールの代謝は、電子スピン共鳴分光法で検出される

フリーラジカルを発生させ、内因性脂質過酸化を引き起こし、結果的にマロンジアルデヒ

ド(malondialdehyde)、ホルムアルデヒド(formaldehyde)、アセトアルデヒド(acetaldehyde)
を生じさせたが、これらの物質はすべてげっ歯類で肝腫瘍を発生させることで知られてい

る。トリクロロ酢酸とトリクロロエタノールも、この系でフリーラジカルを生成し、脂質

過酸化を誘発した。著者らは、フリーラジカルは Cl3CCO2・と Cl3C・、またはそのいずれ

かであると推測した。ミクロソームおよび仔ウシ胸腺 DNA の存在下に抱水クロラール、ト

リクロロエタノール、トリクロロ酢酸をインキュベートすると、マロンジアルデヒド修飾

DNA 付加体が生じた。この研究グループはさらに、抱水クロラールが CYP2E1 を含むトラ

ンスジェニックヒトリンパ芽球系の hprt および tk 遺伝子座で、突然変異を増加させるこ

とを明らかにした。その一方、CYP2E1 を欠く親細胞株を同濃度の抱水クロラールで処理

しても、どちらの遺伝子座でも突然変異は認められなかった。これらのデータは、主要な

チトクロムサブファミリーとして、CYP2E1 が抱水クロラールの反応中間体への代謝に関

わっていることを示している。 
 
8.5.5 細胞間コミュニケーション  
 
 抱水クロラールへの 1、4、6、24、28、168 時間の暴露(0、1、5、10 mmol/L)が、クロ

ーン 9 細胞培養(正常ラット肝細胞)におけるギャップ・ジャンクション細胞間コミュニケー

ションに影響を及ぼすことが、Benane ら(1996)によって報告された。色素移動法による測

定によって、暴露 1、4、6 時間時点での 1 mmol/L 群と対照群間で細胞間コミュニケーシ

ョンに差はないと判断された。他の暴露群すべてと対照群との間では有意差がみられた。

色素移動量を有意に減少させた最短暴露時間と最低暴露濃度は、1 mmol/L での 24 時間暴

露群で認められた。 
 
8.5.6 ペルオキシソーム増殖 
 
 マウスにおける長期発がん性試験の一環として、George ら(2000)は、シアン化物非感受

性パルミトイル CoA オキシダーゼを用い、抱水クロラール 26 週間投与の雄マウスの肝臓
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でペルオキシソーム増殖の証拠を見出さなかった。 
 
8.6 生殖・発生毒性 
 
 Klinefelter ら(1995)は、F344 ラットに 0、55、188 mg/kg 体重/日の抱水クロラールを

52 週間飲水投与し、精子の形態・運動性への影響を評価した。また、精巣上体尾での精子

運動パラメータと精巣や精巣上体の組織変化も検討した。抱水クロラールは明らかな全身

毒性を引き起こさず、精巣上体や精巣の組織病理所見にも影響を及ぼさなかった。しかし、

188 mg/kg 体重/日群の運動精子率は、対照群の 68％から 58％へと有意(P < 0.01)な低下を

示した。前進運動精子率も、対照群の 63％から 53％へと有意(P < 0.01)に低下した。さら

に、同暴露群での精子の平均直線移動速度の度数分布は、対照群と比較すると有意(P < 0.01)
に低値側へシフトしていた。本試験でのNOAELは 55 mg/kg体重/日、LOAELは 188 mg/kg
体重/日である。 
 
 Kallman ら(1984)は、雌雄 CD-1 マウスに 21.3 または 204.8 mg/kg 体重/日の抱水クロラ

ールを飲水投与した。交配の 3 週間前から暴露を行った。雌(各群 5 匹)への暴露は、妊娠期

間および新生仔の 21 日齢での離乳時まで続いた。肉眼的な奇形はみられず、妊娠期間、出

産仔数、仔体重、死産仔数への有意な影響も観察されなかった。すべての出生仔(各群 15
匹)は数回の神経行動試験で同程度の発達や行動を示したが、204.8 mg/kg 体重/日群の出生

仔のみが 23 日齢時の受動的回避学習試験で、1 時間および 24 時間の記憶保持能力に低下

を示した(P < 0.05)。受動回避学習の障害に基づき、本試験では神経発達毒性の NOEL を

21.2 mg/kg 体重/日、LOAEL を 204.8 mg/kg 体重/日とした。生殖およびその他の発生への

影響に対する NOEAL を 204.8 mg/kg 体重/日(試験した最高暴露量)とした。 
 
 Johnson ら(1998)は Sprague-Dawley ラットで、抱水クロラールの発生毒性誘発能につ

いて検証した。ラット 20 匹に妊娠 1 日～22 日まで平均 151 mg/kg 体重/日の抱水クロラー

ルを飲水投与した。対照群には蒸留水を与えた。母体毒性の証拠はなく、着床・吸収胚数、

生存・死亡胎仔数、胎盤・胎仔重量、頭殿長に変化はなく、形態学的変化の増加も認めら

れなかった。詳細な検査で心奇形の証拠も見つからなかった。この試験に基づくと、発生

毒性に対する NOAEL は 151 mg/kg 体重/日(試験した最高暴露量)である。 
 
 Johnson ら(1998)は Sprague-Dawley ラットで、トリクロロエタノールとトリクロロ酢

酸の発生毒性誘発能についても検証した。プロトコルは抱水クロラールの試験と同一とし

た。トリクロロエタノールを平均 153 mg/kg 体重/日でラット 10 匹に投与したが、発生毒

性の証拠は見つからなかった。対照的に、トリクロロ酢酸を平均 291 mg/kg 体重/日で 11
匹に投与した結果、発生毒性が認められた。平均胚吸収数、平均着床数、心奇形が統計的
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に有意(P < 0.05)に増加していた。トリクロロ酢酸での結果は、検出した具体的な心奇形が

異なっていたものの、トリクロロ酢酸への 330 mg/kg 体重/日以上の暴露で発生への有害影

響を認めた Smith ら(1989)の報告とおおむね一致していた。 
 
 Saillenfait ら(1995)は、ラットの全胚培養系を用いて、抱水クロラールの発生毒性誘発能

について検証した。妊娠 10 日に Sprague-Dawley ラットの胚仔(各群 20 胚)を取り出し、

抱水クロラールに 0、0.5、1、1.5、2、2.5 mmol/L の濃度(0、83、165、248、331、414 mg/L
に相当)で 46 時間暴露した。2.5 mmol/L で全胚子が死亡したが、これより低用量では死亡

はみられなかった。抱水クロラールは濃度に依存して、成長および分化を低下させ、形態

異常胚の出現率を増加させた。0.5 mmol/L では、いずれのパラメータにも影響はみられな

かった。1 mmol/L 以上では、頭殿長の短縮、胚子体節数の減少、胚仔のタンパク質・DNA
含有量の減少がみられた。1、1.5、2 mmol/L での奇形胚の出現率は、それぞれ 18％、68％、

100%であった。これらの濃度では、脳・眼・耳の奇形が顕著であった。2 mmol/L では、

体幹の奇形と心膜の拡張もみられた。この in vitro 試験系では、抱水クロラールはトリクロ

ロ酢酸やジクロロ酢酸よりわずかに強い催奇形因子であった。 
 
 抱水クロラールは、ホルモン誘発による卵母細胞の成熟再開時期に成体マウスに投与し

ても減数分裂の遅延を起こさなかった(Mailhes & Marchetti, 1994)が、in vitro では卵母細

胞の同調集団に成熟再開前に暴露すると有害影響を及ぼした (Eichenlaub-Ritter & 
Betzendahl, 1995; Eichenlaub-Ritter et al., 1996)。この試験系で抱水クロラールは、分裂

終期Ⅰで遅延性染色体異常を誘発、分裂後期 B で紡錘体の伸長を阻害、分裂中期Ⅰおよび

Ⅱで紡錘体赤道面からの染色体移動を引き起こした。卵母細胞は、成熟前に抱水クロラー

ルに暴露する、あるいは成熟の最初のまたは次の 8 時間に抱水クロラールが存在すると、

成熟が不可逆的に停止した。卵母細胞をトリクロロエタノールで処置すると、紡錘体異常

が観察された(Eichenlaub-Ritter et al., 1996)。 
     
8.7 免疫系および神経系への影響 
 
 Kauffmannら(1982)は、各群11～12匹からなる雄CD-1マウスに、14.4または144 mg/kg
体重/日の抱水クロラールを蒸留水に混ぜて 14 日間強制経口投与した。体液性あるいは細胞

性免疫への影響は、どちらの投与群でも検出されなかった。 
 
 Kauffmann ら(1982)は、雌雄 CD-1 マウスに抱水クロラール 70 または 700 mg/L(16 ま

たは 160 mg/kg 体重/日に相当)を 90 日間飲水投与した。体液性免疫を、ヒツジ赤血球に対

する脾臓抗体産生細胞数(対照群 12 匹、暴露群 8 匹)および赤血球凝集素価(対照群 20～21
匹、暴露群 13～16 匹)によって評価した。細胞性免疫を、ヒツジ赤血球に対する遅延性過
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敏反応(対照群 17～20 匹、暴露群 15～16 匹)によって評価した。リンパ球反応を、T 細胞

マイトジェン(Con A)および B 細胞マイトジェン(LPS)(対照群 17～22 匹、暴露群 13～16
匹)によって評価した。雄では、体液性免疫にも細胞性免疫にも両暴露群で影響はみられな

かった。細胞性免疫への影響は、雌では両暴露群ともに認められなかった。雌では、脾臓 1
個当たりの抗体細胞産生細胞数で表した場合、両暴露群で体液性免疫機能が統計的に有意

(P < 0.05)な低下をきたした(低暴露群 36％、高暴露群 40％)。しかしこの低下は、脾細胞

100 万個当たりの抗体産生細胞数で表した場合には、高暴露群のみで統計的に有意であった

(32％低下)。赤血球凝集素価にも B 細胞マイトジェンへの碑細胞反応にも、両暴露群で影

響はみられなかった。高暴露雌の脾細胞 100 万個当たりの抗体産生細胞数の減少は、本試

験では有害反応と考えられる。以上から、免疫毒性の NOAEL は 16 mg/kg 体重/日、LOAEL
は 160 mg/kg 体重/日である。 
  
 Kallman ら(1984)は、蒸留水に加えた 50、100、200、300、400 mg/kg 体重の抱水クロ

ラールを、各群 12 匹からなる雄 CD-1 マウスに強制経口投与した。全投与量で運動失調が

急速に発生し、50％有効用量(ED50) (動物の 50％に最大限の影響が現れる)は 5 分間(最大限

の影響発現時間)で 84.2 mg/kg 体重であった。マウスは 2～3 時間以内に回復した。投与後

24 時間の検査で、筋肉の協調性に遅発性変化は検出されなかった。 
 
 Kallman ら(1984)は、蒸留水に加えた 14.4 または 144 mg/kg 体重/日の抱水クロラール

を、各群 12 匹からなる雄 CD-1 マウスに強制経口投与し、行動毒性の評価を行った。暴露

停止から 24～48 時間後の測定で、体重、自発運動、外観、行動、筋肉協応、耐久力への有

意な影響は観察されなかった。 
 
 Kallman ら(1984)は、抱水クロラール 70 または 700 mg/L(16 または 160 mg/kg 体重/日
に相当)を、各群 12 匹からなる雄 CD-1 マウスに 90 日間飲水投与した。暴露停止から 24
時間後の測定で、死亡率、体重、外観、行動、自発運動、反復協調運動学習、痛刺激への

反応、筋力、耐久力、受動的回避学習への、投与に起因する影響は観察されなかった。両

暴露群で、平均体温がおよそ 1℃低下した(P < 0.05)。10 倍の暴露量でも影響が増大しなか

ったことと、低体温が抱水クロラールの副作用としてあるいは過量摂取によりヒトでは報

告されていないことから、体温低下は有害影響とは考えられない。本試験では、神経行動

毒性の NOAEL は 160 mg/kg 体重/日(試験した最高暴露量)である。 
 
 トリプタミン(tryptamine)と抱水クロラールの縮合生成物である 1-トリクロロメチル

-1,2,3,4-テトラヒドロ-β-カルボリン(1-trichloromethyl-1,2,3,4-tetrahydro-ß-carboline) 
(TaClo)が、抱水クロラールの投与を 2～7 日間受けた高齢患者の血中で検出された

(Bringmann et al., 1999)。この代謝物を準長期試験でラットに投与すると、緩徐進行性の
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神経変性を引き起こした(Gerlach et al., 1998)。しかし、ラットとマウスを用いた抱水クロ

ラールの長期試験では、神経変性の証拠はみられなかった。 
 
 
9. ヒトへの影響  
 
 抱水クロラールは、鎮静薬および催眠薬としてヒトで広く使用されている。トリクロロ

エタノールが薬理活性を担っている(Marshall & Owens, 1954; Breimer, 1977; Goodman 
& Gilman, 1985)。暴露情報については§6.2 を参照のこと。 
 
 抱水クロラールは皮膚および粘膜刺激性があり、推奨用量で胃部不快感、吐き気、嘔吐

を起こすことがある。ヒトでの感作は報告されていない。過剰摂取では、運動失調、嗜眠、

深い昏睡、呼吸抑制、血圧低下、不整脈の症状が順に進行する。重篤な呼吸抑制、血圧低

下、不整脈は生死に関わる。代表的な症例報告については、Marshall (1977)、Anyebun と 
Rosenfeld (1991)、Ludwigs ら(1996)、Sing ら(1996)を参照のこと。ヒトの経口致死量は

およそ 10 g(143 mg/kg 体重)と推定されるが、4 g での死亡例や、30 g 以上での生存例もあ

る。長期使用によって、薬理効果への耐性と、身体依存あるいは嗜癖が現れることがある。 
 
 Shapiro ら(1969)は、抱水クロラール投与を受けた患者 1618 人の医療記録を調査した。

投与量は、1 g(213 人、13％)、0.5 g(1345 人、83％)、その他(60 人、4％)であった。有害

反応が 38 人(2.3%)で報告され、うち 4 人が 1 g、1 人が 0.75 g、33 人が 0.5 g の投与を受

けていた。報告された有害反応の内訳は、胃腸症状(10 人)、中枢神経系(CNS)抑制(20 人)、
皮膚発疹(5 人)、プロトロンビン時間延長(1 人)、徐脈(1 人)であった。抱水クロラールによ

る治療を停止すると、すべての患者で副作用は消退した。副作用と、年齢、体重、性別の

間に因果関係の証拠はなかった。 
 
 Miller と Greenblatt(1979)は、抱水クロラールを 0.5 g(およそ 7～8 mg/kg 体重)あるい

は 1 g(およそ 14～16 mg/kg 体重)の用量で投与を受けた 5435 人の医療記録を調査した。有

害反応が 119 症例(2.2％)に認められた。中枢神経抑制がもっとも多く(58 人、1.1%)で、次

いで発疹、そう痒、発熱、好酸球増加など軽度の感受性反応であった(19 人、0.35％)。ほか

に、胃腸障害(0.28%)、中枢神経興奮(0.22％)もみられた。3 人(0.05%)は、中枢神経抑制、

アステリクシス(不随意性の羽ばたき振戦)、血圧低下など重篤症状を有すると判断された。

データから、50 歳以上の患者、入院中に死亡した患者、ベンゾジアゼピン系抗不安薬併用

患者、血液尿素窒素高値患者では、用量の増加とともに中枢神経系の有害反応の頻度が高

まることがわかった。 
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 Greenberg ら(1991)は、コンピュータ・トモグラフィ(CT)を撮影するため鎮静薬として

抱水クロラールを投与された小児患者で、さまざまな副作用を報告した。単回投与量 80～
100 mg/kg 体重および最大総投与量 2 g を投与された 298 人(平均年齢 2.18 歳)からなる“高

投与”群では、23 人(7％)に嘔吐(14 人)、多動(5 人)、喘鳴や分泌物の吸込みなど呼吸器症

状(4 人)といった有害反応がみられた。心臓モニタリングで、いずれの小児にも異常や不整

脈は認められなかった。“低投与”群の 111 人(平均年齢 1.9 歳)は 40～75 mg/kg 体重の投与

を受けた。肝障害、腎障害、呼吸不全、中枢神経系抑制などをきたしていたからである。

この群での有害な副作用や合併症の報告はない。重篤な肝疾患や腎疾患を有する、あるい

は重篤な中枢神経系抑制が認められる小児には、抱水クロラールの投与は行われていない。 
 
 Lambertら(1990)は、病院医療記録の後向き分析を行い、抱水クロラールの長期間投与(25
～50 mg/kg 体重を最長 20 日間)を受けた新生児で、抱水クロラール投与と高直接ビリルビ

ン血症(DHB)との因果関係の有無を調べた。直接ビリルビンは、血清中の遊離非抱合型ビ

リルビンの指標である。最初の分析で、DHB 症状を有する新生児 14 人のうち、原因が不

明であった 10 人すべてが抱水クロラール投与を受けていた。第二の分析で、抱水クロラー

ル投与を受けた新生児 44 人のうち、DHB を発症した 10 人での平均蓄積量は 1035 mg/kg
体重であった。対照的に、直接ビリルビン値が正常範囲の 34 人では、平均蓄積量は 183 
mg/kg 体重であった。総ビリルビン値(遊離型＋抱合型)は、両群で差がなく正常範囲にあっ

た。 
 
 Kaplan ら(1967)は、エタノール摂取が抱水クロラールの影響を増大させる可能性につい

て調査した。体重 70～107 kg の男性被験者 5 人に、エタノール(880 mg/kg 体重)および抱

水クロラール(1 g、9～14 mg/kg 体重)を単独あるいは併用で投与した。投与間で、血圧、

心拍数が有意に異なることはなかった。エタノールの存在下では、血中トリクロロエタノ

ール濃度がより迅速により高値に達したが、消失速度には有意な変化はなかった。トリク

ロロエタノール濃度の上昇は、催眠効果をいちじるしく増強するほどではなかった。6 時間

の観察期間中、被験者は症状(傾眠、目まい、視野のぼけ)とその重症度を報告した。全時点

で、影響度の強さはエタノール＋抱水クロラール＞エタノール＞抱水クロラールの順であ

った。 
 
 ヒトでの長期研究は見当たらない。抱水クロラールは習慣性があり、米国では規制物質(ス
ケジュール IV)である。 
 
 
10. 実験室および自然界の生物への影響 
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細菌、藻類、原生動物を用いた細胞増殖阻害試験(毒性閾値)からのデータがいくつかあり、

それらを表 2 にまとめた。 
 
 Schatten と Chakrabarti(1998)によると、0.1％(唯一の試験濃度)の抱水クロラールは、

中心小体構成物質の変容と微小管の形状異常をカリフォルニアウニ (ムラサキウニ

Strongylocentrotus purpuratus と Lytechinus pictus)に引き起こした。Chakrabarti ら

(1998)も、抱水クロラール 4 mmol/L(660 mg/L、唯一の試験濃度)が初期胚期の Lytechinus 
pictus で繊毛喪失を誘発するのを明らかにした。本試験では、胞胚期(受精後 14 時間)に 30
時間の暴露を行った。 
 
 
11. 影響評価 
 
11.1 健康への影響評価 
 
11.1.1 危険有害性の特定と用量反応の評価 
 
 抱水クロラールは鎮静薬および催眠薬として、ヒトおよび動物で広く使用されている。

代謝物のトリクロロエタノールが薬理効果を担っている。皮膚および粘膜に刺激性があり、

推奨用量で胃部不快感、吐き気、嘔吐を起こすことがある。急性過剰摂取では、運動失調、

嗜眠、深い昏睡、呼吸抑制、血圧低下、不整脈の症状が順に進行する。1 回に致死量に近い

量を摂取して生存した症例で肝障害が報告されているが、推奨臨床用量で肝障害が生じる

とする説得力ある証拠はない。薬として長期使用されているにもかかわらず、臨床比較試

験で長期暴露後の毒性に関する情報は報告されていない。 
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 経口投与された抱水クロラールは、完全に吸収され迅速に代謝される。主要代謝物は、

トリクロロエタノールとそのグルクロニド、およびトリクロロ酢酸である。ジクロロ酢酸

が少量生成されるとのデータもある。ヒトでの半減期は、トリクロロエタノールとそのグ

ルクロニドがおよそ 8 時間、トリクロロ酢酸がおよそ 4 日間である。トリクロロエタノー

ルの半減期が、早期および満期産児では幼児や成人の数倍にもなるとのデータもある。抱

水クロラール代謝物の主要排泄経路は尿中への排泄である。抱水クロラールとその代謝物

が、抱水クロラールの投与を受けた女性の母乳中で検出されている。しかし、これらの物

質の濃度は低く、授乳中の乳児に薬理学的影響を及ぼすことはない。 
 
 マウスへの急性投与は運動協調性の喪失(運動失調)を引き起こすが、これはヒトに同等の

影響を与えるのとほぼ同じ暴露量による。マウスの 90 日試験では、行動学的変化や他の神

経毒性の証拠はみられない。ラットとマウスの長期試験では、行動学的変化や神経組織の

病理学的変化を示す所見は認められない。このような試験では、ヒトに推奨される臨床用

量のおよそ 15 倍の暴露量を用いている。ラットとマウスの長期暴露では、軽度の肝毒性を

示すある程度の証拠がある。体液性免疫のわずかな低下が、90 日暴露の雌マウスで認めら

れた。抗体産生細胞の応答が体液性免疫の状態を示す優れた指標とみなされる理由は、複

雑な細胞間共同作用が抗体産生に必要とされることと、抗体産生細胞数が定量化できるこ

とである。このような細胞数の減少が有害反応と考えられるのは、抗体産生が生体の防御

に重要な役割を果たすことがあげられる。しかし、脾臓における抗体産生細胞の減少と循

環抗体の濃度との定量的相関は不明である。本試験では、赤血球凝集素価で測定した循環

抗体に減少がみられないため、宿主が防御抗体反応を開始する能力に著しい低下はないと

考えられる。抱水クロラールでは、ラットとマウスで発生毒性試験が行われている。形態

学的異常は認められていない。母マウスを交配前、妊娠期間中、哺乳期間中に暴露し、出

生仔を 23 日齢で検査したところ、受動的回避学習にわずかな影響が観察された。二世代繁

殖試験は行われていないが、生殖能力ならびに精子・卵母細胞への影響に関するデータか

ら、生殖毒性が重要影響である可能性は高くないと考えられる。さらに、準長期あるいは

長期試験で、げっ歯類の生殖器官への組織病理学的影響は認められていない。しかし、幼

若雌に投与した抱水クロラールは、生殖能への潜在的な影響を及ぼす可能性を示唆する in 
vitro データもある。実験動物を用いたすべての試験で、発がん性以外の影響が現れたのは、

ヒトに鎮静をもたらす用量をはるかに超えた暴露量においてである。暴露反応データの完

全な概要を表 3 にまとめた。 
 
抱水クロラールとエタノールの同時摂取は、抱水クロラールの鎮静作用および副作用を

増大させる。その機序は、薬理活性代謝物であるトリクロロエタノールの濃度が、エタノ

ールの存在下で上昇することである。したがってエタノール常用者では、抱水クロラール
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の有害影響への感受性が若干高い。 
 
 早期および満期産児では、グルクロン酸抱合経路をはじめとする肝代謝が未発達である

ことと、乳児の糸球体濾過率が低いことにより、トリクロロエタノールの半減期が長くな

る。したがって、乳児では抱水クロラールの有害影響に対する感受性が若干高いと考えら

れる。幼児と成人では、感受性に違いがないようである。 
 

 肝臓への影響に対する感受性は、実験用げっ歯類では雄のほうが雌より高いようである

が、ヒトでは推奨用量での抱水クロラールの鎮静作用や副作用について性別による影響を

示す証拠はない。 
 
 ヒトでの発がん性データはない。ラットを用いた 2 件のバイオアッセイでは、いずれの

部位でも腫瘍は増加していない。認められた毒性がラット肝で軽微にとどまっていたため、

これらの試験は限定的である。1 件目の試験では最高暴露量でわずかな肥大が認められたが、

2 件目では最高暴露量でも影響は認められなかった。雌マウスでのデータはないが、雄マウ

スでは 3 件の別々のバイオアッセイが肝腫瘍発生率の増加を示している。1 件目は、動物数

は非常に限られているが、単回暴露で腫瘍の増加を示した。2 件目は、１暴露量のみでの試

験であったが、十分な数の動物を用いていた。3 件目は、3 暴露量それぞれで肝腫瘍の有病

率および多重度の上昇を示している。腫瘍の前駆体である病変を特定するデータはない。

用いたマウスは、肝腫瘍の自然発生率が非常に高い系である。抱水クロラールの 2 つの代

謝物、トリクロロ酢酸とジクロロ酢酸は、げっ歯類で肝腫瘍を引き起こすことがわかって
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いる。トリクロロ酢酸はマウスのみで腫瘍を発生させる。ジクロロ酢酸はラットとマウス

両種で腫瘍を発生させる4。 
 
 抱水クロラールは遺伝毒性物質として広く研究されている。微生物による変異原性試験

には陽性を示すものがあり、点突然変異誘発能が示唆された。マウスリンフォーマ試験で

も tk 遺伝子座で突然変異が陽性であった。キイロショウジョウバエ D. melanogaster でも

体細胞・生殖細胞突然変異を誘発した。哺乳類細胞では非常に弱い染色体異常誘発物質で

あることを示すデータもある。 
 
 抱水クロラールは、サッカロマイセス・セレヴィシエ S. cerevisiae、アスペルギルスニ

ダランス A. nidulans、チャイニーズハムスター胎児線維芽細胞、チャイニーズハムスター

初代培養細胞株 LUC2 および DON:Wg3h、ヒト末梢血リンパ球、マウス精母細胞、マウス

精子細胞など、さまざまな細胞で異数性を誘発することがわかっている。in vivo データに

は陽性と陰性の結果が混在し、ある試験を他より重要であるとする理由がないことから、

抱水クロラールが in vivo で遺伝子損傷誘発能をもつかどうかは明らかではない。標準プロ

トコルを用いて in vivo 試験をさらに行えば、遺伝子損傷のヒトの健康リスクアセスメント

への関連性を明確にするのに役立つ。 
     
 異数性への影響は、チュブリン結合性や微小管結合性のタンパク質阻害による、分裂期

紡錘体の構造あるいは機能の崩壊から生じると考えられるが、両タンパク質は紡錘体装置

の構成成分である。細胞内遊離カルシウム濃度の上昇を介して、抱水クロラールが紡錘体

装置に作用することを示唆するデータもある。 
 
 他のいくつかの機序も、雄マウスの肝腫瘍誘発に関わっていると考えられる。抱水クロ

ラールが DNA に直接損傷を与えるという説得力ある証拠はない。しかし、抱水クロラール、

トリクロロエタノール、トリクロロ酢酸、およびマウスミクロソームを用いた in vitro 試験

では、脂質過酸化ならびに共有結合した DNA 付加体の形成が認められる。これは、CYP2E1
によるフリーラジカル形成を介するようである。別の可能性としては、代償性過形成につ

ながる細胞毒性も考えられる。抱水クロラールをマウスに単回投与すると、肝細胞で分裂

指数の上昇を引き起こした。この細胞分裂の増加が、DNA 複製エラーの頻度を増す、ある

いはイニシエーションした細胞をがん化させるとの説がある。発がんメカニズムの別の可

                                                  
4  最終検討委員会後に公表された米国国家毒性計画の発がん性バイオアッセイでは、抱水

クロラールの単回投与後に発がん作用は観察されなかった。生涯暴露後、雄では肝腫瘍の

発生率が増加し、雌では下垂体腺腫の発生率がわずかに増加したが、統計的有意性はボー

ダーラインレベルであった。 
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能性として細胞間コミュニケーションの崩壊が考えられ、これが抱水クロラールによる影

響であることが 1 件の実験で明らかになっている。 
 
 雄マウスにおける抱水クロラールの発がんメカニズムは明らかではない。プロトがん遺

伝子 H- ras 活性とペルオキシソーム増殖の 2 つのメカニズムは、関わっていないと考えら

れる。 
  
 雄マウスで発がん性を示唆する証拠はあるが、証拠の重さは強くなく、腫瘍誘発を重要

影響とは考えにくい。 
 
11.1.2 耐容摂取量または指針値の設定基準 
 
 最低暴露量でヒトに現れる影響は軽度の鎮静である。これは、臨床の場以外の一般住民

には意図されないあるいは好ましくない有害影響と考えられ、耐容摂取量の算出に用いら

れる。 
 
 マウスへの急性強制経口投与では神経学的影響(運動失調)が現れるが、これはヒトに同等

の影響を与えるのとほぼ同じ暴露量による。感受性試験を用いたマウスの準長期試験では、

神経行動学的変化は認められなかった。ラットとマウスの長期試験では、神経行動学的変

化や神経組織の病理学的変化を示す所見はみられない。他の塩素化化合物と同様、長期暴

露後に雄マウスの肝臓に発がん作用を示すある程度の証拠がある。 
 
 薬理学的活性用量から算出されるヒトの耐容摂取量は短時間暴露に対するものであるが、

長期にわたる暴露でもこのレベル以下ならば発がん以外の影響はないと考えられる。した

がって、短時間暴露の耐容摂取量を長期暴露に適用することは妥当である。 
 
 ヒトで NOAEL を算定するデータはない。鎮静に対する成人での推奨臨床用量は、250 mg
を 1 日 3 回である(Goodman & Gilman, 1985)。この用量でも低頻度の副作用は発生する。

LOAEL は 10.7 mg/kg 体重/日(体重を 70 kg と想定)である。薬物動態学的情報によると、

抱水クロラールおよび薬理活性代謝物トリクロロエタノールは生物濃縮しない。 
 
 耐容摂取量(IPCS, 1994)の 0.1 mg/kg 体重/日は、LOAEL 10.7 mg/kg 体重/日に不確実係

数 100 を適用して算出された。LOAEL から NOAEL への外挿ならびに種内変動に、それ

ぞれ不確実係数 10 が適用された。長期暴露に対して不確実係数は適用されなかった。抱水

クロラールと活性代謝物トリクロロエタノールは生物濃縮しない。半減期は、抱水クロラ

ールが数分間、トリクロロエタノールが数時間である。したがって、連日暴露によって影



 31

響が増強される可能性はない。最後に、抱水クロラールへの長期暴露は鎮静作用への耐性

を招くという臨床使用からの情報がある。発生神経毒性をはじめとする発生毒性と免疫毒

性は重要影響ではない。二世代繁殖試験は行われていないもののデータベースの限界につ

いて不確実係数が必要でないのは、生殖毒性が重要影響ではなさそうとする証拠を数件の

試験が示しているからである。 
 
 指針値や耐容摂取量の設定に適している吸入試験は行われていない。 
 
 抱水クロラールが雄マウスで肝臓に腫瘍を発生させることを示すデータがある。この反

応がヒトに当てはまるかどうかはわかっていない。 
 
11.1.3 リスクの総合判定例 
 
 発がん以外の影響に対するヒトのリスクの量的推計は、鎮静のための推奨臨床用量なら

びにこの用量での低い副作用発現頻度に基づいている。耐容摂取量は 0.1 mg/kg 体重/日で

ある。ヒトを鎮静させるのに推奨される単回用量の 1％である。 
    
 雄マウスの肝臓で腫瘍形成を示唆する証拠と遺伝毒性を示す多少のデータはあるものの、

腫瘍形成の作用機序はわかっていない。このような反応がヒトに当てはまるかどうかもわ

かっていない。 
 
 飲料水の塩素消毒で発生する抱水クロラールに、数億人もが日常的に暴露している。米

国の上水道中での抱水クロラールの標準的濃度は 5 µg/L である。1 日摂水量を 2 L、体重を

70 kg と想定すると、暴露量は 0.14 µg/L/体重/日になる。これは耐容摂取量のおよそ 700
分の 1 である。 
 
11.2 環境への影響評価 
 
 抱水クロラールからの環境へのリスクを評価するにはデータは不十分である。 
 
 
12. 国際機関によるこれまでの評価 
 
 国際がん研究機関(IARC、1995)は、抱水クロラールの発がん性データを評価した。発が

ん性について、ヒトでの証拠は不十分、実験動物での証拠は限られていると結論づけた。

それ故に、抱水クロラールはヒトに対する発がん性については分類できない物質(グループ
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3)である。 
 
 国際化学物質安全性計画(IPCS、2000)は、水消毒剤や抱水クロラールなどその副生成物

に関する毒性学的データを評価した。マウスの 90 日試験における用量 16 mg/kg 体重/日
(Sanders et al., 1982; §8.4.1 参照)を LOAEL とし(本 CICAD のように NOAEL とはしな

い)、種内および種間外挿に 10 を、NOAEL ではなく LOAEL の使用に 10 を不確実係数と

して、タスクグループは抱水クロラールの耐容 1 日摂取量(TDI)を 16 µg/kg 体重/日と算出

した。(本 CICAD では肝重量が増加した 16 mg/kg 体重/日を LOAEL ではなく NOAEL と

考えたので、§11.1 で論じたように臨床研究から算出した耐容摂取量はより低値を示した。)
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添付資料 1 毒物動態分析 
 
 本毒物動態分析を用いて、抱水クロラール(CH)の胃腸管からの吸収と血中での代謝が、

トリクロロ酢酸(TCA)およびトリクロロエタノール(TCEOH)の消失速度に比べて非常に迅

速であると想定し、トリクロロ酢酸およびトリクロロエタノールのマウスとヒトにおける

定常状態濃度を 1 コンパートメントモデルで推定した。この想定を裏づけるのは、Beland
ら(1998)によるマウスのデータと、Breimer (1977)および Zimmermann ら(1998)によるヒ

トのデータである。 
 
 Beland ら(1998)によると、マウスでは抱水クロラールの投与量のうち 15％が直接トリク

ロロ酢酸に、77％がトリクロロエタノールに変換される。ヒトでは、Allen と Fisher(1993)
の推定では、8％が直接トリクロロ酢酸に、92％がトリクロロエタノールに変換される。ト

リクロロエタノールからトリクロロ酢酸がさらに生成される。ヒトで生じるトリクロロ酢

酸は、合計で抱水クロラール投与量のおよそ 35％となる。 
 
ヒト推奨臨床用量でのマウスにおけるトリクロロ酢酸(TCA)の定常状態濃度の推定： 
 

[TCA]定常状態－血液 =  PKo/ VKel  =  2.5 mg/L 
[TCA]定常状態－肝臓 =  [TCA]定常状態－血液 × PC  =  3.0 mg/L 
 
・ P は抱水クロラールのトリクロロ酢酸への変換率＝0.15(Beland et al., 1998) 
・ Ko は抱水クロラールの投与速度＝10.7 mg/kg 体重/日、0.446 mg/kg 体重/時に相当 
・ V は分布容積＝0.32 1L/kg(Beland et al., 1998) 
・ Kel はトリクロロ酢酸の一次消失速度定数＝0.0819/時(Beland et al., 1998) 
・ PC は肝臓／血液分配係数＝1.18(Abbas & Fisher, 1997) 
 
推奨臨床用量でのヒトにおけるトリクロロ酢酸(TCA)の定常状態濃度の推定： 
 

[TCA]定常状態－血液 =  PKo/ VKel  =  55 mg/L 
[TCA]定常状態－肝臓 =  [TCA]定常状態－血液 × PC  =  36 mg/L 
 
・ P は抱水クロラールのトリクロロ酢酸への変換率＝0.35(Allen & Fisher, 1993) 

・ Ko は抱水クロラールの投与速度＝10.7 mg/kg 体重/日、0.446 mg/kg 体重/時に相当 
・ V は分布容積＝0.102 L/kg (Allen & Fisher, 1993) 
・ Kel はトリクロロ酢酸の一次消失速度定数＝0.028/時(Allen & Fisher, 1993) 
・ PC は肝臓／血液分配係数＝0.66(Fisher et al., 1998) 
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耐容摂取量でのヒトにおけるトリクロロ酢酸(TCA)の定常状態濃度の推定： 
 

[TCA]定常状態－血液 =  PKo/ VKel  =  1.8 mg/L 
[TCA]定常状態－肝臓 =  [TCA]定常状態－血液 × PC  =  1.2 mg/L 
 
・ P は抱水クロラールのトリクロロ酢酸への変換率＝0.35(Allen & Fisher, 1993) 
・ Ko は抱水クロラールの投与速度＝0.1 mg/kg 体重/日、0.004 mg/kg 体重/時に相当 
・ V  は分布容積＝0.102 L/kg (Allen & Fisher, 1993) 
・ Kel はトリクロロ酢酸の一次消失速度定数＝0.0078/時(Allen & Fisher, 1993) 
・ PC  は肝臓／血液分配係数＝0.66(Fisher et al., 1998) 
 
166 mg/kg 体重/日でのマウスにおけるトリクロロエタノール(TCEOH)の定常状態濃度の

推定：  
 

[TCEOH]定常状態－血液 =  PKo/ VKel  =  0.6 mg/L 
 
・ P  は抱水クロラールのトリクロロエタノールへの変換率＝0.77(Beland et al., 1998) 
・ Ko は抱水クロラールの投与速度＝166 mg/kg 体重/日、6.917 mg/kg 体重/時に相当 
・ V  は分布容積＝1 L/kg(Beland ら[1998]による引用) 

・ Kel はトリクロロエタノールの一次消失速度定数＝9.24/時(Beland et al., 1998)  
 
 抱水クロラール 160 mg/kg 体重/日は、Kallman ら(1984)の 90 日間の神経行動試験で用

いられた最高暴露量である。抱水クロラール 166 mg/kg 体重/日は、Daniel ら(1992a)によ

る 104 週間のバイオアッセイにおける最高暴露量である。これらの暴露量はマウスにおけ

る鎮静に対する NOAEL である。 
 
臨床推奨用量でのヒトにおけるトリクロロエタノール(TCEOH)の定常状態濃度の推定： 
 

 [TCEOH] 定常状態－血液 = PKo/ VKel ＝ 4.7 mg/L 
 
・ P は抱水クロラールのトリクロロエタノールへの変換率＝0.92(Allen & Fisher, 1993) 

・ Ko は抱水クロラールの投与速度＝10.7 mg/kg 体重/日、0.446 mg/kg 体重/時に相当 
・ V は分布容積 ― 不明、1 L/kg と想定 
・ Kel はトリクロロエタノールの一次消失速度定数＝0.087/時(Breimer, 1977) 
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耐容摂取量でのヒトにおけるトリクロロエタノール(TCEOH)の定常状態濃度の推定： 
 

[TCEOH] 定常状態－血液 = PKo/ VKel  =  0.04 mg/L 
 
・ P は抱水クロラールのトリクロロエタノールへの変換率＝0.92(Allen & Fisher, 1993) 
・ Ko は抱水クロラールの投与速度＝0.1 mg/kg 体重/日、0.004 mg/kg 体重/時に相当 
・ V は分布容積 ― 不明、1 L/kg と想定 
・ Kel はトリクロロエタノールの一次消失速度定数＝0.087/時(Breimer, 1977) 
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添付資料 2  腫瘍発生に対するベンチマークドースの計算 
 
 腫瘍発生に対するベンチマークドース(ED)は、George ら(2000)が報告した腺腫とがん腫

の合計発生率から算出した。ヒト相当用量の計算には(体重) 3/4を用いたが、ヒトで 70 kg、
マウスで 0.035 kg と想定した。ED と腫瘍超過リスクの 10％増加に対応する 95％信頼限界

の下限値(LED)を多段階モデルによって計算するため、EPA Benchmark Dose Software を

使用した。 
 
多段階モデル、Version Number 1.1.0b 
 
確率関数： 

P[反応] =  (1 － バックグラウンド) ×[1 － (e － beta  1 × dose 1 － beta  2 × dose 2 ) ] 
 
ベータは正のパラメータとする。 
 
従属変数＝発生率 
独立変数＝用量 

 
観察事項総数＝4 
欠測値を含む報告総数＝0 
モデルにおけるパラメータ総数＝3 
指定パラメータの総数＝0 
多項式次数＝2 
 
最大反復数＝250 

相対的な関数収束は 2.220 45e-16 に設定 
パラメータ収束は 1.490 12e-8 に設定 
 
初期パラメータのデフォルト値 
バックグラウンド値＝0.698 863 
ベータ値(1)＝0.043 897  
ベータ値(2)＝0.000 400 241 
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パラメータ推定値 
                                                               
     変数               推定値            標準誤差  
                                                               
    バックグラウンド     0.691 141           0.073 072 3 
    ベータ(1)             0.053 218 1         0.084 548 3 
    ベータ(2)             0                   0.004 035 19 
                                                               
 
 
 
パラメータ推定値の漸近的相関行列 
                                                                
                      バックグラウンド    ベータ(1)    ベータ(2) 
                                                                
    バックグラウンド    1                  -0.6319     0.5007 
    ベータ(1)          -0.6319              1         -0.9507 
    ベータ(2)           0.5007             -0.9507     1 
                                                                
 
 
 
逸脱度分析表  
                                                                       
     モデル        対数(尤度)      逸脱度     自由度      P 値 
                                                                     
    フルモデル      -81.2046 
   
    適合モデル      -81.922         1.434 7       2      0.230 999 
    
    縮小モデル      -85.0504        6.256 83      2      0.043 787 
                                                                       
 
 
 
適合度分析 
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  投与量    ヒト相当用量      推定確率   期待値  観測値   サイズ  
(mg/kg 体重/日) (mg/kg 体重/日)           
                                                                                        
     0               0              0.6911       29.028      27        42  
    13.5             2.0000         0.7223       33.227      36        46  
    65               9.7           0.8157       31.812      31        39 
   146.6           21.9           0.9037       28.919      29        32 
                                                                                        
    カイ 2 乗 = 1.41、自由度 = 2、P 値 = 0.4949. 
 
 
 
ベンチマークドースの計算  
                                    
    効果のサイズ       0.100 000   
                                    
    リスクタイプ         超過リスク  
    信頼水準         0.950 000 
    ED                   1.979 786 
    LED                  1.090 1 
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添付資料 3  原資料 
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コピー請求先： 
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   C.C. Willhite, Department of Toxic Substances Control, State of California 
     



 52

添付資料 4  CICAD ピアレビュー 
 
 抱水クロラールの CICAD 原案は検討のため、各国の IPCS 窓口機関や参加機関と連絡を

取った上で IPCS が認定した機関、組織、ならびに専門家に送られた。以下の関係各機関か

らコメントが寄せられた。 
 
     Centre of Industrial Hygiene and Occupational Diseases, Czech Republic 
 
     Department of Health, London, United Kingdom 
 
     Federal Institute for Health Protection of Consumers and Veterinary Medicine,  
   Berlin, Germany 
 
     Fraunhofer Institute for Toxicology and Aerosol Research, Hannover, Germany 
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   (NICNAS), Sydney, Australia 
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     National Institute for Occupational Safety and Health, Cincinnati, OH, USA 
 
     National Institute of Environmental Health Sciences, National Institutes of  
   Health, Research Triangle Park, NC, USA 
 
     University of Bielefeld, Bielefeld, Germany 
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訳注：掲載の ICSC日本語版は本CICAD日本語版作成時のものです。ICSCは更新されることがあります。
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