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

 

No.28   Methyl chloride 

(塩化メチル) 

 

序言 http://www.nihs.go.jp/hse/cicad/full/jogen.html を参照 

 

1. 要約 

 

塩化メチルに関する本 CICAD におけるヒトの健康面への評価は主に、労働基準に関す

るオランダ専門委員会 Dutch Expert Committee for Occupational Standards (Lundberg, 

1992) の協力を得て北欧専門家グループ Nordic Expert Group が作成したレビューに基づ

くものである。追加データの確認のため、1992～1999 年の関連データベースを検索した。

環境的並びに生態学的影響の調査のため、BUA (1986)、ATSDR(1990)、WMO(1994)、

HSDB(1996)を一次資料として用いた。ATSDR(1990)は 1998 年に更新されており、更新

版で新しい情報が提供されている場合は、その情報を考慮した。環境問題に関する追加デ

ータは、1989～1997 年の関連データベースで確認した。 これらの資料文書のピアレビュ

ーと入手方法に関する情報を付録 1 に、本 CICAD のピアレビューに関する情報を付録 2

に示す。本 CICAD は 1999 年 5 月 25～28 日にスウェーデンのストックホルムで開催され

た最終検討委員会で国際評価として承認された。最終検討委員会の会議参加者を付録 3 に

示す。IPCS が 1999 年に作成した塩化メチルに関する国際化学物質安全性カード(ICSC 

0419)も本 CICAD に転載する。 

 

塩化メチル(CAS 番号：74-87-3)は主として、その製造および使用中、あるいは都市ごみ・

産業廃棄物の焼却によって大気へ放出されるが、自然発生(主に海洋とバイオマス燃焼)が

人為的発生を明らかに凌いでいる。全ての発生源からの塩化メチルの全地球的放出量は年

間約 5 × 106 トンで、自然発生によるものが全放出量の 90%を優に超し、99%ほどにもな

ると推定されている。塩化メチルは対流圏中におよそ 1.2 µg/m3 (0.6 ppb)で存在している。 

 

対流圏における塩化メチルの主なシンク(吸収源)はヒドロキシルラジカルとの化学反応
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で起り、大気中の寿命は 1~3 年と推定されている。一定量の塩化メチルが成層圏へ到達し、

成層圏で光解離によって塩素ラジカルが生成され、オゾン層破壊の原因になる。成層圏へ

達してオゾン層を破壊する塩化メチル量の推定値はばらつきが大きい。世界気象機関

World Meteorological Organization (WMO)によって提示されている数値から推定して、

塩化メチルは総等価有効成層圏塩素量 total equivalent effective stratospheric chlorine

のおよそ 15％に寄与すると推定される。塩化メチルの成層圏でのオゾン破壊係数(ODP)

は、ODP が１である基準化合物フロン CFC-11 の 100 分の 2 である。塩化メチルが地球

温暖化や光化学的大気汚染の原因になるとは考えられない。 

 

水域と土壌での塩化メチルの主要な消失メカニズムは蒸発である。緩慢な加水分解とお

そらく生物分解が深部の土壌層と地下水での消失に寄与している可能性があるが、生物分

解に関する情報はほとんど入手できない。 

 

ヒトにおける塩化メチル暴露の最も重要な経路は気道を介するものである。実験動物と

同じようにヒトの場合も、塩化メチルは吸入後肺から容易に吸収される。14C-放射能標識

塩化メチルに暴露すると、放射能は全身で認められる。放射能標識塩化メチルの大部分は

1-炭素プールを介してタンパクに取り込まれるが、直接的なアルキル化によってもタンパ

クに結合するのかもしれない。しかし、塩化メチルがアルキル化剤として作用するとして

も、それは極めてわずかである。塩化メチルは哺乳動物ではグルタチオンとの抱合、ある

いはより少ないが、チトクロム P-450 による酸化によって代謝される。グルタチオン経路

ではメタンチオールが生じ、両経路でホルムアルデヒドとギ酸が生じる。塩化メチル代謝

物は尿および呼気によって排出される。塩化メチルは代謝されないままでも呼気により排

出される。 

 

ヒトでは塩化メチルの摂取と代謝に大きな個人差がある。この差は遺伝的多型を示す酵

素のグルタチオントランスフェラーゼ T1 (GSTT1)の存在の有無によって決まる。ヒトは

GSTT1 の 高 抱 合 者 high conjugators 、 低 抱 合 者 low conjugators 、 非 抱 合 者

non-conjugators の表現型に分類できる。しかし、高抱合者または非抱合者が最高のリス

クを被るかは明らかでないから、塩化メチル暴露に対して全ての表現型が感受性を有する

と考えなければならない。 
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ラットとマウスの塩化メチルの急性吸入毒性はかなり低いようであり、LC50 は 4,128 

mg/m3 (2,000 ppm)よりも大きい。刺激性や感作性に関するデータは文献中になかった。 

 

塩化メチルに対する短期吸入暴露後の主要標的器官は神経系と思われ、ラットおよびマ

ウスでは機能障害と小脳変性を伴う。さらに、ラットでは精巣、精巣上体、腎臓、マウス

では腎臓と肝臓の変性を伴う。 

 

マウスの 2 年間の吸入試験で、対照群に比べると腰椎神経の軸索膨化と変性が 103 

mg/m3 (50 ppm)に暴露したマウスで観察されたが、明らかな用量–反応相関はなかった。

試験の終期に、濃度 2,064 mg/m3 (1,000 ppm)で雌雄のマウスに小脳変性、雄のマウスに

腎臓の腺腫が観察されたが、ラットでは見られなかった。 

 

塩化メチルは細菌および哺乳類細胞を用いる in vitro(試験管内)系で明らかに遺伝毒性

がある。優性致死試験で見られた陽性作用は遺伝毒性というよりもほとんど細胞毒性であ

ったが、高濃度で DNA–タンパク間が架橋している証拠に基づいて、塩化メチルは in vivo

（生体内）での非常に弱い変異原であるとみなされるであろう。 

 

精巣病変と精巣上体肉芽腫は精子の質の低下を伴い、980 mg/m3 (475 ppm)でラットの

生殖機能の低下、それ以上の濃度では完全な不妊症を引き起こす。 

 

マウスでは、母獣を妊娠期間に 1,032 mg/m3 (500 ppm)の塩化メチルに暴露させると胎

児に心臓の異常が起っていた。 

 

ヒトへの影響、とくに中枢神経系への影響を意図しない吸入暴露で明確にみることがで

きる。ボランティアによる塩化メチルの短期暴露の場合、暴露に起因するような有意な影

響は見らなかった。塩化メチル暴露によるヒトの発がんリスクの評価に利用できる疫学的

データは不足している。 

 

結論として、ヒトにおける塩化メチルの吸入毒性に対する重要なエンドポイントは神経
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毒性であるようにみえる。 環境を介した間接的暴露に対して指針値は 0.018 mg/m3 (0.009 

ppm)、職場環境に対しては 1.0 mg/m3 (0.5 ppm)が設定された。ラットで不妊症が起った

濃度(980 mg/m3 [475 ppm])や雄マウスで腎腫瘍が起った濃度(2,064 mg/m3 [1,000 ppm])

よりも低い暴露濃度で神経病変が見られたが、塩化メチルの質的リスク判定においてはこ

れらの極めて重大な影響に重点を置かなければならない。 

 

水生並びに陸生生物への塩化メチルの短期毒性に関しては、データがほとんどなく、長

期毒性に関するデータはなかった。既存データは塩化メチルが水生生物に対しては低い急

性毒性があることを示している。魚に対する最低 LC50 は 270 mg/L である。表層水中の塩

化メチルの測定濃度は影響を及ぼすことが証明された濃度よりも一般に数オーダ低いので、

塩化メチルの水生生物に及ぼす急性影響のリスクは低いと思われる。陸生生物への塩化メ

チルの影響については、極めて限られたデータしか入手できない。 

 

2.物理的･化学的特性 

 

塩化メチル（CAS 番号：74-87-3 CH3Cl; クロロメタン）は室温では無色のガスである。

塩化メチルは圧縮して液体にでき、弱いエーテル臭がある。臭気閾値は 21 mg/m3 (10 ppm)

であると推定されている(ASTM, 1973)。塩化メチルは水中で分解し、半減期は 100 °C で

4.66 時間である(IARC, 1986)。  

 

塩化メチルは加圧液化ガスとして販売されている。塩化メチルの代表的な工業銘柄の純

度は 100%に近い。不純物には水分、塩化水素、メチルエーテル、メタノールおよびアセ

トンがある(Holbrook, 1992)。  

 

塩化メチルは非常に高い蒸気圧と水への昜溶解性を有する。ヘンリー法則定数の値は高

いことより、塩化メチルの蒸発は表層水では大きいであろう。計算したオクタノール/水分

配係数(log Kow)が低いことは、生物に蓄積される可能性が低く、また土壌や底質への吸着

傾向も低いことを示している。 

 

いくつかの関連性のある塩化メチルの物理的・化学的特性を表 1 に一覧として示す．そ
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の他の物理化学的特性については、本文書中に転載した国際化学物質安全性カード

International Chemical Safety Card に示されている。 

 

3. 分析方法 

 

大気中の塩化メチルは、米国国立労働安全衛生研究所 US National Institute for 

Occupational Safety and Health の方法 1001 によって分析が可能である(NIOSH, 1994)。

分析はガスクロマトグラフ(GC)で行われ、サンプル検出限界は 3.1 µg/m3 (1.5 ppb)である。

Oliver ら(1996)の方法を用いると、検出限界は 1.1 µg/m3 (0.53 ppb) である。 

 

分析物の脱離にドライアイス温度での二硫化炭素の使用のほかに、代替法としての加熱

脱離法 (Severs & Skory, 1975) も報告されている。職場における塩化メチルモニタリン

グの加熱脱離拡散線量計 thermally desorbable diffusional dosimeter も報告されている

(Hahne, 1990)。塩化メチル（大気中の）の極低濃度(0.006–0.1 µg/m3 [0.003–0.05 ppb])

を光イオン化検出器、水素炎イオン化検出器および電子捕獲型検出器の利用により分析が

可能である(Rudolph & Jebsen, 1983)。  

 

大気中の塩化メチル暴露は、直読赤外線式分析計 direct-reading infrared analyzer によ

っても、最小検出濃度 800~3100 µg/m3 (390~1500 ppb)でモニターすることができる

(IARC, 1985)。  

 

成層圏空気試料はしばしば液体窒素またはアルゴンの温度による極低温法により濃縮さ

れ、次いで電子捕獲検出器を用いたガスクロマトグラフィー分析(Rasmussen et al., 1980; 

Singh et al., 1983, 1992; Rudolph et al., 1992, 1995; Khalil & Rasmussen, 1993; Fabian 

et al., 1996)またはガスクロマトグラフィー/質量分析(MS) (Schauffler et al., 1993)が行わ

れる。ガスクロマトグラフには水素炎イオン化検出器(Evans et al., 1992)または質量選択

性検出器(Atlas et al., 1993)が備えられる。Almasi ら(1993)は、大気中の低レベルの揮発

性有機化合物を分析するために米国の環境保護庁（EPA）で通常用いられている方法(EPA 

Method TO-14)の修正版を記載していた。その方法には、-160 °C 冷却ガラスビーズでの

試料濃縮、熱脱離、ガスクロマトグラフ・キャピラリーカラムでの分離、イオン・トラッ 
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表 1 塩化メチルの同定および物理的･化学的特性 

特性 値 参考文献 

分子量 50.49   

融点 -97.7 °C 

-97.1 °C 

Holbrook, 1992  

Weast, 1988 

沸点 -23.73 °C 

-24.2 °C 

Holbrook, 1992  

Weast, 1988 

密度 

液体 20/4 °C 

気体 0 °C、101.3 kPa 

 

0.920 g/mL 

2.3045 g/L 

 

Holbrook, 1992 

Holbrook, 1992 

比重 1.74 (空気＝1) Holbrook, 1992  

25 °C での水への溶解度 

 

5.325 g/L 

4.800 g/L 

Horvath, 1982 

Holbrook, 1992 

蒸気圧 

5.5 °C 

25 °C 

 

3.04 × 105 Pa 

5.75 × 105 Pa 

 

BUA, 1986 

BUA, 1986 

ヘンリーの法則定数 

3 °C（海水、塩度 30.4‰）a 

25 °C 

 

0.1977 ± 1.4% 

4.15~6.05 

kPa•m3/mol 

 

 Moore et al., 1995 

BUA, 1986 

Log Kow 0.91 Hansch & Leo, 1985  

25 °C 大気中 ppm (v/v) から 

mg/m3 への換算係数 

1 ppm = 2.064 mg/m3 

1 mg/m3 = 0.4845 

ppm 

ATSDR, 1990 

a ヘンリーの法則定数は平衡時の水中濃度で大気中濃度を割ったものと定義される；ヘン

リーの法則定数の単位：無次元(Moore et al., 1995)。  
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プ質量分析での検出が含まれている。検出限界は塩化メチルの場合、約 0.06 µg/m3 (0.03 

ppb)である。 

 

水中の塩化メチルは EPA 法 502.2 により、検出限界 0.1 µg/L で分析できる(US EPA, 

1986b)。水中の揮発性有機物質を検出する他の方法には、検出限界が 0.01 µg/L(US EPA, 

1986b)である EPA 法 502.1、および検出限界が 0.05 µg/L(US EPA, 1986b)である EPA 法

524.2 がある。固相マイクロ抽出法を用いるもう一つの方法は検出限界が 25 µg/L 未満で

ある(Shirey, 1995)。  

 

EPA 法 601（パージ可能な含ハロゲン炭素化合物）は廃水中の塩化メチルの測定に適し

ている。検出限界は 0.06 µg/L である (US EPA, 1982; CFR, 1990)。類似の方法は EPA 法

624（パージ可能な化合物）であり、検出限界が 2.8 µg/L である(US EPA, 1982; CFR, 1991)。

廃水の分析に利用されている第三の方法は EPA 法 1624 で、最小検出レベルが 50 µg/L で

ある(CFR, 1991)。  

 

土壌と固形廃棄物では、EPA 法 5030 (US EPA, 1986a)が塩化メチルの分析に利用され

るかもしれない。分析は種々の EPA 法で行われている。方法 8010B の場合は、高濃度の

土壌と汚泥に対し、検出限界は 12.5 µg/kg である(US EPA, 1986a)。Gomes ら (1994)は、

塩化メチルを採取・分析する別の方法を述べており、この方法は地下水中の汚染物質を分

析するのにも利用できる。 

 

4. ヒトおよび環境の暴露源 

 

塩化メチルの自然発生源は人為的発生源を凌いでいる。主な発生源は、おそらく藻類の

生育に関係がある海洋・水域環境と思える。他の発生源は、バイオマス燃焼（森林火災）、

真菌類による木の分解、直接・間接の人為的発生源である。 

 

塩化メチルはメタノールと塩化水素の反応、或いはメタンの塩素化によって工業的に製

造される(Key et al., 1980; Edwards et al., 1982a; Holbrook, 1992)。商業用途のほとんど

全ての場合に、塩化メチルは別の製品を作るために反応される(ATSDR, 1998)。現在の主
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な用途はシリコン製造にあり、そして一般的なメチル化剤でもある。合成ゴム製造での塩

化メチルの使用、低温用溶剤・抽出剤への適用、四メチル鉛中間体としての使用は現在で

は重要性は低くなっている(Holbrook, 1992)。 

 

塩化メチルの間接的発生源は、タバコの煙、タービン排気ガス (Wynder & Hoffmann, 

1967; Graedel, 1978; Häsänen et al., 1990)、地方自治体・産業の廃棄物の焼却(Graedel & 

Keene, 1995)、飲料水の塩素消毒、家庭廃水(Abrams et al., 1975)である。 

 

米国における塩化メチルの現在の製造能力は、年間におよそ 0.417 × 106 トンと推定さ

れた(CMR, 1995)。日本での製造は 1996 年に 0.13 × 106 トンであった(Chemical Daily Co. 

Ltd., 1998)。 

  

地球規模では、大気濃度の 90%を優に超して、おそらく 99%ほどが人為的発生源よりも

むしろ自然的発生源に起因しているようにみえると結論されている (ATSDR, 1998)。

Edwards ら  (1982b)は、製造、輸送、使用の間の塩化メチル放出量を年間およそ 0.02 × 106

トンと見積もったが、これは製造量のほぼ 6％に相当した。この見積もりによれば、人為

的発生源は自然的発生源を含めた全放出の 1~2%を占めるであろう。人為的発生源からの

地球の年間放出に関する別の推定量は、0.024~0.6 × 106 トンの範囲にあり(Watson et al., 

1980; Gribble, 1992; Dowdell et al., 1994)、これは間接的人為的発生源およびバイオマス

燃焼もおそらく含めた高い推定値になっている。 

 

大気中で最も多いハロゲン化メタンである塩化メチルは、対流圏では約 1.2 µg/m3 (0.6 

ppb)の濃度で存在している(WMO, 1994)。年間の生産率が約 3.5 × 106 トンのとき、大気

寿命を 2 年程度とすれば、定常状態の混合比 1.2 µg/m3 (0.6 ppb)が維持されると算出され

ている(WMO, 1994)。全ての発生源からの塩化メチルの世界の総年間放出推定量は約 5 × 

106 トンである(Rasmussen et al., 1980; Logan et al., 1981; Edwards et al., 1982b; 

Dowdell et al., 1994; WMO, 1994; Fabian et al., 1996)。ATSDR (1998)によると、全ての

発生源からの総放出量は、年間におよそ 3.2~8.2 × 106 トンに達している。 

 

太平洋の全域では、下層の対流圏の方が上層の対流圏よりも塩化メチルの濃度は高い。
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しかしながら、大陸の全域では、濃度は海抜に関係がない。したがって、海洋は塩化メチ

ルの発生源と思われる (Geckeler & Eberhardt, 1995)。海洋で、藻類、特にプランクトン

様の藻類が塩化メチル産生の大部分をもたらしていると考えられている。しかしながら、

このことは十分には証明されていない。植物性プランクトンは塩化メチルを産生すること

が実験室での研究で明らかにされている(Tait & Moore, 1995)。もう一つの別のモデルに

よると、海水中での沃化メチルと塩素イオン間の交換過程の結果として塩化メチルが形成

されるという (Isidorov, 1990)。海洋発生源からの塩化メチルの世界の年間放出推定量は

1~8 × 106 トンの範囲にある(Watson et al., 1980; Singh et al., 1983; Isidorov, 1990)。  

 

陸生生物も塩化メチルを産生する。塩化メチル産生原因になると信じられているメチル

トランスフェラーゼの活性が数種の草本生物で観察されている(Saini, 1995)。Harper ら  

(1988) により、34 種の真菌も塩化メチルを生合成ことが知られている。 

 

バイオマス燃焼による塩化メチルの世界の年間放出推定量は 0.4~1.8 × 106 トンの範囲

にある(Watson et al., 1980; Andreae, 1991, 1993; Lobert et al., 1991; Rudolph et al., 

1994, 1995)。バイオマス燃焼によって放出された塩化メチルの大部分は、熱帯地方の森林

火災が起源になっている(Andreae et al., 1994)。暖帯と寒帯のバイオマス火災による塩化

メチルの世界の放出推定量は、年間に 0.012 × 106 トンと算出されている(Laursen et al., 

1992)。バイオマスの低い密集度、効率の悪い燃焼、高い塩素含量が塩化メチル形成を促

している(Reinhardt & Ward, 1995)。 

 

5. 環境中の移動・分布・変換 

 

環境へ排出された塩化メチルの大部分は大気へ放出されるであろう。対流圏における塩

化メチルの主なシンク（吸収源）はヒドロキシル・ラジカルとの化学反応である(ASTDR, 

1990; Graedel & Keene, 1995; Fabian et al., 1996)。この反応の速度定数は、25℃でおよ

そ 4.3 × 10–14 cm3 molecule-1s-1 である(NASA, 1981; Atkinson, 1985)。大気寿命推定値は

1~3 年に及んでいる(Atkinson, 1985; BUA, 1986; Warneck, 1988; ATSDR, 1990; WMO, 

1990, 1994; Fabian et al., 1996; Houghton et al., 1996)。地表沈着、レインアウト（雲内

での捕捉）、ウォッシュアウト（雨水による捕捉）は塩化メチルの場合には重要でないシン
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ク（吸収源）である(Graedel & Keene, 1995)。 

 

成層圏へ達する塩化メチルの推定量はかなり変動している。Borchers ら (1994)は、塩

化メチルが成層圏塩素濃度増大に関わりが深いと主張している。Crutzen および  Gidel 

(1983)は、塩化メチルの成層圏への流量が年間に約 2 × 106 トン、或いは成層圏への年間

総塩素流入量の 20~25%であると推定した。Fabian ら  (1996) によれば、放散された塩

化メチル量の一部分のみ（10%未満）が成層圏へ達するという。Edwards ら (1982b)は、

放出された塩化メチルの約 6%（年間 0.3 × 106 トンに相当する）が成層圏へ達すると主張

している。Graedel および Crutzen (1993)や Graedel および Keene (1995) に基づくと、

わずかに 0.8%（年間に 0.03 × 106 トンの塩素に相当する）が成層圏へ達すると推定されて

いる。対流圏塩化メチルの全球的な収支を図 1 に示す。 
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オゾン層による 290 nm よりも短い波長の紫外線放射を吸収する能力が、対流圏での直接光分

解を除外する。それは塩化メチルが 290 nm 以上の放射線を吸収しないためである(BUA, 1986)。

成層圏では、光解離がヒドロキシル・ラジカルとの反応にほぼ等しい速度で起るであろう

(Robbins, 1976)。生成される塩素ラジカルがオゾン層破壊の原因になる。塩化メチルは 185 nm

で光化学的に分解することが明らかにされている。気相における光酸化生成物は、二酸化炭素、

一酸化炭素、ギ酸、塩化ホルミル、水蒸気、塩化水素であった(Gürtler & Kleinermanns, 1994)。 

 

塩化メチルの成層圏の定常状態でのオゾン破壊係数 ODP は、CFC-11(ODP = 1)の 100 分の 2

であると測定されている (Solomon et al., 1992; WMO, 1994; Fabian et al., 1996)。 

成層圏へ到達する塩化メチルの推定量と、その結果としてのオゾン層破壊度は相当にばらついて

いる。しかし、世界気象機関 WMO (1994)によって提示されている数値から推定して、塩化メチ

ルは総等価有効成層圏塩素量(3.3 ppb)のおよそ 15％(0.5 ppb)に寄与している。「等価有効成層圏

塩素量 equivalent effective stratospheric chlorine」という用語は成層圏の塩素量と臭素量(α1= 

40)の両方を含めており、オゾン層破壊に関係する各化合物の解離速度も考慮に入れている。 

 

0.0053 W/m2 ppb の放射強制力値が塩化メチルの場合に測定されている。この値は CFC-11 の

強制力の約 2％であり、１分子当たりで二酸化炭素の強制力の約 300 倍である(Grossman et al., 

1994)。Houghton ら (1996)は塩化メチルに対して、放射強制力値 0 W/m2を与えている。地球

温暖化指数 global warming potential （GWP)は二酸化炭素(GWP = 1)に比較して、20 年のタイ

ムスケールでは約 25 であると計算されている(Grossman et al., 1994)。 

 

大気中塩化メチルの最近の濃度はおよそ 1.2 µg/m3 (0.6 ppb)と比較的低いので、このガスの大

量放出が起らなければ、温室効果に対する寄与は問題にはならないであろう(Grossman et al., 

1994)。塩化メチルの気候強制力への寄与は極微であると WMO (1994)も見なしている。 

 

塩化メチルの比較的低い反応性と放散される量が低いために、塩化メチルが光化学的大気汚染

の原因になることはほとんど起らない。塩化メチルの光化学オゾン生成指数 photochemical 

ozone creation potential (POCP)はエチレン(POCP = 100)に比較して、3.5(5 日間の総オゾン生

成)であると測定されている(Derwent et al., 1996)。 
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低層の大気中にある反応性塩素（成層圏にあるクロロフルオロカーボンに由来する塩素とは区

別されて）は、降水酸性度、金属・合金の腐食、植物葉の部分的変色斑点、海洋境界層の化学的

性質を考慮する際に重要であると予想される。対流圏の反応性塩素の負荷は、およそ 8.3 × 106

トンの塩素量であり、塩化メチル(~45%)とトリクロロエタン(~25%)が主体になっている(Graedel 

& Keene, 1995)。 

 

塩化メチルが水圏へ放出されると、主に揮発により消失するであろう。揮発による半減期はモ

デル河川で 2.1 時間と算出されている(Lyman et al., 1982)。池と湖における塩化メチルの揮発に

よる半減期が、EXAMS モデルを用いてそれぞれ 25 時間と 18 日間と推定されている(ATSDR, 

1990)。オクタノール/水分配係数 log Kow(0.91)が低いことは、底質での濃縮傾向はないことを示

している。 

 

加水分解による塩化メチルの変換は、酸性および中性条件下ではおそらく無視できる。アルカ

リ性の条件下では、緩慢な加水分解が起こり、変換産物としてメタノールを生成させる(Simon, 

1989)。加水分解による半減期は、20~25 °C で 31 日間(pH 11)から 2.5 年間（pH は示されてい

ない）にも及ぶ(Zafiriou, 1975; Mabey & Mill, 1976, 1978; Simon, 1989)。海水中での塩化メチ

ルの加水分解による半減期は温度(0~30°C)によって、0.5 から 77 年間と変動する(Elliott & 

Rowland, 1995)。水中での塩化メチルの光化学的変換は無視できるほどであることを試験室デー

タが明らかにしている(Mabey & Mill, 1976)。 

 

塩化メチルは標準化「クローズドボトル試験 closed bottle test」で容易に生分解されなかった

(MITI, 1992)。しかしながら、数種の単離された菌株が塩化メチルを好気的条件下(Stirling & 

Dalton, 1979; Hartmans et al., 1986; Bartnicki & Castro, 1994; Chang & Alvarez-Cohen, 

1996)および嫌気的条件下(Traunecker et al., 1991; Braus- Stromeyer et al., 1993; Dolfing et al., 

1993; Leisinger & Braus-Stromeyer, 1995)で分化させることが示されている。嫌気的生分解に有

利な条件下で得られた試験室データに基づき、地下水中の塩化メチルの嫌気的生分解として 11

日未満の半減期が推定されていた(Wood et al., 1985)。 

 

塩化メチルの非常に低いオクタノール/水分配係数 log Kow(0.91)は土壌への吸着傾向はないこ

とを示している(Lyman et al., 1982)。物理・化学的データに基づき、吸収係数 Kocは 5 と算出さ
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れている(ATSDR, 1990)。非常に高い蒸気圧と低い土壌への吸着性から、土壌表面近くに存在す

る塩化メチルは揮発によって迅速に消失されることが推測される(ATSDR, 1990; HSDB, 1996)。

土壌への吸収は予想されていないので、深層の土壌に存在する塩化メチルが、表層への拡散と揮

発ばかりでなく、ある程度は地下水へ浸出する可能性もある(ATSDR, 1990; HSDB, 1996)。地下

水中では、塩化メチルは極めて緩慢に生分解または加水分解すると推定されている(ATSDR, 

1990; HSDB, 1996)。地下 1 m の深さからの塩化メチルの累積揮発消失は、砂質土と粘土質の場

合に、1 年間にそれぞれ少なくとも 70% と 22%であると算出されている(Jury et al., 1990)。 

 

生物濃縮に関する実証研究はなされていない。しかし、低いオクタノール/水分配係数 log Kow

に基づくと、生物相での蓄積はわずかなものと予想されよう。オクタノール/水分配係数 log Kow

に基づいて、生物濃縮係数として 2.9 が算出されている (ATSDR, 1990)。 

 

6. 環境中濃度およびヒトの暴露量 

 

6.1 環境中濃度 

 

対流圏における塩化メチルのバックグラウンド濃度はおよそ 1.2 µg/m3 (0.6 ppb)で、約 1.0~1.4 

µg/m3（0.5~0.7 ppb）の範囲にある(Cox et al., 1976; Cronn et al., 1976, 1977; Pierotti & 

Rasmussen, 1976; Singh et al., 1977, 1979, 1983; Graedel, 1978; Khalil & Rasmussen, 1981, 

1993; Guicherit & Schulting, 1985; Gregory et al., 1986; Warneck, 1988; Rudolph et al., 1992; 

Singh et al., 1992; Atlas et al., 1993; WMO, 1994; Graedel & Keene, 1995; Fabian et al., 1996)。

成層圏では、塩化メチルの濃度は高度上昇につれて低下する。1992 年 3 月に北極成層圏での濃

度は、高度 11~22 km で 0.60~0.082 µg/m3 (0.29~0.04 ppb)の範囲にあった(von Clarmann et al., 

1995)。1985 年 5 月に北緯 26~30 度の地点で、Zander ら (1992)は、塩化メチルの濃度が高度

12~22 km で 0.12~0.050 µg/m3 (0.058~0.024 ppb)の範囲にあるのを見出した。熱帯域の対流圏

界面近く（北緯 23.8~25.3 度、高度 15~17 km）で、1992 年の 1~3 月の間の平均塩化メチル濃

度が 1.1 µg/m3 (0.531 ppb)であると測定されていた(Schauffler et al., 1993)。 

 

特に米国で大気中の塩化メチル濃度の多くの測定が行われている。米国における農村・辺鄙な

地域の大気中塩化メチルの平均または中央値の濃度は、約 1.0~2.7 µg/m3 (0.5~1.3 ppb)で、大多
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数の値が 2.1 µg/m3 (1.0 ppb)未満であった；測定された最大濃度は 4.3 µg/m3であった (2.1 ppb) 

(Grimsrud & Rasmussen, 1975; Robinson et al., 1977; Singh et al., 1977, 1981b; Brodzinsky & 

Singh, 1983; Rasmussen & Khalil, 1983; Shah & Singh, 1988)。アメリカ合衆国の都市・郊外

地区から得たサンプルでは、平均・中央値の濃度は 0.27~6.2 µg/m3 (0.13~3.0 ppb)の範囲にあり、

大多数の値が 1.0~2.3 µg/m3 (0.5~1.1 ppb)の範囲にあった；認められた最高濃度は 25.0 µg/m3 

(12.1 ppb)であった(Singh et al., 1977, 1979, 1981a, 1982, 1992; Brodzinsky & Singh, 1983; 

Edgerton et al., 1984; Shah & Singh, 1988; Rice et al., 1990; US EPA, 1991a, 1991b; Evans et 

al., 1992; Kelly et al., 1994; Spicer et al., 1996)。日本の 3 都市における塩化メチル濃度は 4.5~35 

µg/m3 (2.2~17 ppb)の範囲であった(Furutani, 1979)。オランダのデルフトとポルトガルのリスボ

ンでは、濃度がそれぞれ 6.2 µg/m3 (3.0 ppb) (Guicherit & Schulting, 1985)と 4.5 µg/m3 (2.2 ppb) 

(Singh et al., 1979)であった。 

 

これらのデータから、塩化メチル濃度は農村・辺鄙な地域よりも都市・郊外地区の大気の方が

僅かに高いようにみえる。しかし、直接的な比較は困難である。何故ならば、都市・郊外地区の

サンプルはおそらく地表面でしばしば採取されたのに対し、農村・辺鄙な地域の測定はしばしば

より高地でなされたからである。 

 

塩化メチルは水中、土壌中、生物相でもたまに検出されている。飲料水中の塩化メチルの測定

に関する少数の研究が確認され、そのほとんどがアメリカ合衆国とカナダで行われたものであっ

た(Abrams et al., 1975; Coleman et al., 1976; Burmaster, 1982; Mariich et al., 1982; Otson et 

al., 1982; Otson, 1987)。ある一箇所の飲料水用の井戸で、最高濃度 44 µg/L が測定された

(Burmaster, 1982)。 

 

米国の地下水測定で、塩化メチル濃度は非検出濃度から最高 100 µg/L（ある化学工業のかつて

の廃棄物投棄場で認められたものである）までの範囲に及んでいた(Page, 1981; Burmaster, 

1982; Sabele & Clark, 1984; Lesage et al., 1990; Plumb, 1991; Rosenfeld & Plumb, 1991)。

1991 年に 479 箇所の廃棄物投棄場の内の 20 箇所で、地下水中に本物質が検出された(Plumb, 

1991)。 

 

北米の表層水サンプルで、濃度は非検出濃度から最高 224 µg/L（最高値は 1970 年代の米国の
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ニュージャージー州で報告されたもの）までの範囲に及んでいた(Page, 1981; Otson et al., 1982; 

Great Lakes Water Quality Board, 1983; Granstrom et al., 1984; Staples et al., 1985; Otson, 

1987)。見つかった唯一のヨーロッパの調査(Hendriks & Stouten, 1993)には、ライン河での最高

濃度 12 µg/L が報告されていた。表層近くで採取された海水サンプルでは、塩化メチルは

0.01~0.05 µg/L の濃度範囲に大部分が認められた (Lovelock, 1975; Pearson & McConnell, 

1975; NAS, 1978; Singh et al., 1979, 1983; Edwards et al, 1982b)。しかし、もっと高い濃度の

1.2 µg/L がアメリカ合衆国のカリフォルニア州沿岸近くでの測定値で報告されていた(Singh et 

al., 1979)。 

 

塩化メチルは米国における 34の廃棄物投棄場の土壌と 13の廃棄物投棄場の堆積物で検出され

(HazDat, 1998)ており、そして米国環境保護庁の STORET データベースの 345 のサンプリング・

ステーションのうち、１ステーションでは5 µg/kg未満の濃度で検出された(Staples et al., 1985)。

塩化メチルはブラジルのサンパウロにある電子工場用地の土壌でも検出された(Gomes et al., 

1994)。底質中の塩化メチル濃度に関するデータは見当たらなかった。米国環境保護庁の STORET

データベースによれば、分析した魚類と海産食品の 1％で塩化メチルが検出された(Staples et al., 

1985)。 

 

6.2 ヒトの暴露量 

 

6.1 節で示されているデータから、ヒトが外気中の塩化メチルに暴露されていることが示唆さ

れる。バックグラウンド濃度はおよそ 1.2 µg/m3 (0.6 ppb)である。都市部において、平均と中央

値の濃度は一般にやや高いようであり、1.0~2.3 µg/m3 (0.5~1.1 ppb)の値となっている。しかし、

個々の測定値ははるかにもっと高いかもしれない。文献に見られた最高値は 35 µg/m3 (17 ppb)

であった。 

 

職場濃度が 4 箇所の米国の化学工場で測定された(NIOSH, 1980)。その工場の 3 箇所は塩化メ

チルを製造していた。3 工場における従業員の 8 時間の時間荷重平均は、それぞれ 18.4~25.6 

mg/m3 (8.9~12.4 ppm)、<0.4 ~15.5 mg/m3 (<0.2~7.5 ppm)、<0.2~26.2 mg/m3 (<0.1~12.7 ppm)

であった。発泡スチロールの製造で発泡剤として塩化メチルが使用されていた第 4 の工場の場合、

従業員の暴露は 6.2~44.2 mg/m3 (3.0~21.4 ppm)の範囲に及んでいた。ドイツの塩化メチル製造
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工場で、従業員の空気中塩化メチル暴露の 8 時間時間荷重平均は 62~186 mg/m3 (30~90 ppm)の

範囲であった (van Doorn et al., 1980)。 

 

7. 実験動物およびヒトでの体内動態･代謝の比較 

 

ヒトの場合、塩化メチルの最も重要な暴露経路は気道を介するものである。塩化メチルの体内

毒性動態データは吸入に関するものだけを取り上げており、他の投与経路についての関連情報は

文献に見当たらなかった。 

 

7.1 吸収 

 

実験動物と同様にヒトの場合でも、塩化メチルは吸入後に肺を介して容易に吸収される

(Andersen et al., 1980; Stewart et al., 1980; Landry et al., 1983; Nolan et al., 1985; Löf et al., 

2000)。塩化メチル濃度の 21 または 103 mg/m3 (10 or 50 ppm)に 6 時間、或いは 21 mg/m3 (10 

ppm)に 2 時間暴露されたボランティアで、最初の暴露 1 時間に定常状態に到達した(Nolan et al., 

1985; Löf et al., 2000)。また、ラットでは、取り込みと排泄の平衡状態が 1 時間以内に得られた

(Landry et al., 1983)。 

 

7.2 分布 

 

14C 標識した塩化メチルをラットに吸入によって暴露させると、放射能は大部分が肝、腎、精

巣に、そして少量が脳と肺に見出された(Redford-Ellis & Gowenlock, 1971; Kornbrust et al., 

1982; Landry et al., 1983)。ただし，その残余は塩化メチルのホルムアルデヒドとギ酸への代謝

と、それに続く１－炭素同化経路を介した放射標識炭素原子の組織構成高分子への取り込みの結

果であると考えられた(Kornbrust & Bus, 1982; Kornbrust et al., 1982)。塩化メチルは高分子、

特にタンパク質にも結合し、おそらく DNA にもごく限られた程度で結合する可能性がある

(Kornbrust et al., 1982; Vaughan et al., 1993)。 

 

7.3 代謝・排泄 
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動物と同様にヒトの場合でも、塩化メチルは主にグルタチオンとの抱合によって代謝される。

S-メチルグルタチオンはそれからさらに S-メチルシステインとメタンチオールに代謝される

(Redford-Ellis & Gowenlock, 1971; Bus, 1982; Landry et al., 1983)。より少ない程度であるが、

塩化メチルはラットの肝臓ではチトクロム P-450 を介し、ミクロソーム系でも代謝され、ホルム

アルデヒドとギ酸が形成される(Kornbrust & Bus, 1983)。ホルムアルデヒドとギ酸はグルタチオ

ン経路を介しても形成される(Kornbrust & Bus, 1983)。 

 

雄の B6C3F1 マウスによる塩化メチルの吸入試験で、肝、腎、脳のグルタチオンを塩化メチル

濃度依存性に枯渇させた。グルタチオン枯渇は肝で最も著明であり、206 mg/m3 (100 ppm)の濃

度に 6 時間吸入暴露するとグルタチオンのレベルを 45％減少させ、5,160 mg/m3 (2,500 ppm)で

の暴露ではグルタチオン含量を対照レベルの 2％に低下させた(Kornbrust & Bus, 1984)。 

 

塩化メチルの代謝物が尿と呼気中に排出される。S-メチルシステインが職業性に暴露されたヒ

ト、およびラットの尿に確認され(van Doorn et al., 1980; Landry et al., 1983)、そしてギ酸がラ

ットの尿に見出されている(Kornbrust & Bus, 1983)。さらに、二酸化炭素が塩化メチルの主要な

最終代謝物であることが明らかにされており、塩化メチルに 6 時間暴露させたラットから回収さ

れた放射標識物のほぼ 50％を占めていた(Kornbrust & Bus, 1983)。ボランティアでの試験で見

られたように、塩化メチルは肺を経て代謝を受けない状態でも排出される(Stewart et al., 1980; 

Nolan et al., 1985; Löf et al., 2000)。 

 

塩化メチルの哺乳類における有望な代謝経路を図 2 に示す。 

 

7.4 遺伝的多型並びに性、系、器官及び種の違い 

 

ボランティアにおけるいくつかの試験で、呼気と血液中の塩化メチル濃度や排泄された尿中の

代謝物には個人間の大きな違いが認められている(Stewart et al., 1980; van Doorn et al., 1980; 

Putz-Anderson et al., 1981a; Nolan et al., 1985; Löf et al., 2000)。 

 

ヒトにおける塩化メチルの取り込みと排出の個人間の大きな違いに対する一つの説明は、酵素

GSTT1 が存在するか存在しないかである(Coles & Ketterer, 1990)。GSTT1 遺伝子の存在 
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図 2 塩化メチルの代謝経路（“Bus, 1982”を若干改変） 
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(GSTT1+)はグルタチオンと塩化メチルの抱合を引き起こし、遺伝子の不在(GSTT1-)は無抱合

の原因となる(Pemble et al., 1994)。 

 

あるドイツ人集団の血液サンプルの約 60％が塩化メチルの有意な代謝排出を示したのに、40%

の血液サンプルでは示されなかった(Peter et al., 1989)。あるスウェーデン人の集団で、Warholm

ら(1994)は、塩化メチル投与による赤血球グルタチオントランスフェラーゼ活性の個人間の大き

な変動、すなわち、43%の被験者は高活性、46%が中等度の活性、11％は活性を欠いているのを

見出した。Nelson ら(1995)は欠損遺伝子型(GSTT1-)の発生率の人種的違いを地図で表し、中国

人の間に最も高い発生率(64%)、次いで韓国人(60%)、アフリカ系アメリカ人(22%)、白人(20%)

の順となり、メキシコ系アメリカ人の間では最も低い(10%)ことを見出した。Warholm ら(1994)

は、GSTT1 多型がヒトで 3 つの表現型、すなわち、非抱合者 non-conjugators (NC)、低抱合者

low conjugators (LC)、高抱合者 high conjugators (HC)の原因になっていると結論した。Their

ら (1998)はヒトの 3 種の表現型と実験動物を含めた比較を行い、塩化メチルに対する GSTT1 活

性は、ヒト赤血球（HC、LC、NC の 3 型）と実験動物の肝・腎の細胞質で比較すると次の順序

で低下することを明らかにした：雌マウス (B6C3F1) >雄マウス(B6C3F1) > HC > ラット 

(Fischer 344) > LC >ハムスター（シリアン・ゴールデン）> NC。動物では、塩化メチルに対す

る GSTT1 活性は肝細胞質の方が腎細胞質の場合よりも 2~7 倍高かった(Thier et al., 1998)。 

 

ヒトの GSTT1 多型は、GSTT1 活性の表現型で解析されたボランティアでの塩化メチルによる

体内毒性動態の研究で示された(Löf et al., 2000)。GSTT1 活性が十分な抱合者(HC)は、塩化メチ

ルの呼吸を介した正味摂取（呼吸を介した正味摂取は暴露の間の吸気と呼気中の塩化メチル量の

差に等しい）が最大であるが、GSTT1 活性がない被験者(NC)は呼吸を介した正味摂取が少ない

ということがわかった。暴露の終わりには、GSTT1 活性が高い(HC)および中間型(LC)のボラン

ティアの方が GSTT1 活性のない(NC) ボランティアよりも、血液中の塩化メチル濃度が迅速に低

下した。NC の場合の曲線下面積は HC と LC の場合の曲線下面積よりも大きく、LC の場合の曲

線下面積は HC の場合の曲線下面積よりも大きかった。さらに、代謝による塩化メチルのクリア

ランスは HC の場合が高く、NC の被験者ではゼロに近かった。 

 

Dekant ら(1995)らによる研究で、チトクロム P-450 2E1 (CYP2E1)による塩化メチルの性、系

統、および種に特異的な生物学的活性化がラットとマウスの肝および腎で見られた。腎のミクロ
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ソームでは、塩化メチルの酸化率は雌マウスよりも雄マウスで有意に高く、またマウスよりもラ

ットの方が高かった。腎ミクロソームにおける酸化速度は、CD-1 マウスと NMRI マウスの方が、

C3H/He マウスと C57BL/6J マウスよりも速いことも認められた。他の種族—ラット、マウス、

ウシ、ブタ、ヒツジ、アカゲザル—の赤血球では、塩化メチルの変換は赤血球の細胞質で見られ

なかった(Peter et al., 1989)。 

 

8. 実験動物および in vitro（試験管内）試験系への影響 

 

8.1 単回暴露 

 

B6C3F1 マウスにおいて、吸入 6 時間による塩化メチルの LC50 は雄で 4,644 mg/m3 (2,250 

ppm)、雌で 17,544 mg/m3 (8,500 ppm)であると報告されていた(White et al., 1982)。致死量の

データは要約から得られていたため、それ以上の詳細内容はわからなかった。もう一つの実験シ

リーズで、致死性以外は臨床的急性毒性症候が報告されていなかったが、雄の B6C3F1 マウスが

塩化メチルに 1,032 mg/m3 (500 ppm)ずつ 5 濃度で、1,032~5,160 mg/m3 (500~2,500 ppm)に暴

露（全身）された(Chellman et al., 1986a)。6-時間 LC50値は 4,540 mg/m3 (2,200 ppm)と測定

された。この試験において、肝毒性、腎毒性、小脳変性はもとより致死性が、グルタチオン合成

阻害剤 L-ブチオニン-S,R-スルフォキシミンで前処理すると、5,160 mg/m3 (2,500 ppm)に 6 時間

暴露されたマウスで防げた。この結果はグルタチオン抱合による塩化メチルの代謝は毒性を増加

させることを示していた。 

 

小型げっ歯類での単回暴露吸入毒性試験があるが、それらは非常に古く（1950 年以前に公表）、

現在の基準に適合していない。したがって、この塩化メチル評価には含まれていない。いずれに

せよ、それらの結果はここに報告されている結果と同様である。 

 

他の投与経路による塩化メチルの単回暴露試験は文献に見当たらなかった。 

 

結論として、,少ないデータに基づくと、雄のマウスにおける急性吸入毒性は 4,128 mg/m3 

(2,000 ppm)以上の LC50値であって、かなり低いように思える。マウスで塩化メチルに対する感

受性の性差が明らかにされていた。 
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8.2 刺激作用および感作 

 

刺激作用または感作に関するデータは入手できなかった。 

 

8.3 短期暴露 

 

塩化メチルに対する毒性反応が、塩化メチル濃度 0、4,128、7,224 または 10,320 mg /m3(0、

2,000、3,500 または 5,000 ppm)を 6 時間/日×9 日間（5 日間暴露してから 2 日間休止後、さら

に 4 日間暴露）吸入により暴露した Fischer 344 ラット（10 匹/性/群）、および塩化メチル濃度 0、

1,032、2,064 または 4,128mg /m3(0、500、1,000 または 2,000 ppm)を 6 時間/日×12 日間吸入

により暴露した C3H、C57BL/6 または B6C3F1 マウス（5 匹/系/性/群）で試験された(Morgan et 

al., 1982)。動物は最後の暴露の 18 時間後、または動物が瀕死状態にあればその日の暴露後早急

に屠殺された。臨床的な観察と、ラット・マウスでは脳、肝、腎、副腎についての、ラットでは

精巣・精巣上体についての組織病理学的検討結果が報告されていた。強い中毒作用の結果、2 種

の最高投与群の数匹のラットは死の直前に屠殺された（雌 6 匹、雄 5 匹：10,320 mg/m3 [5,000 

ppm]；雌 2 匹：7,224 mg/m3 [3,500 ppm]）。動物での影響が暴露計画を満たして見られたのか、

または中断して見られたのかについての情報は与えられていなかった。 

 

臨床的に、特に高用量群では、ラットは暴露によって重篤な影響を受け、前肢の協調性機能の

喪失、後肢の麻痺、痙攣発作、会陰部の尿汚染、下痢のような症状が記録されていた。腎では、

近位尿細管の濃度に関係した変性と壊死が見られた（最低影響濃度 LOAEL は、[雄] = 4,128 

mg/m3 [2,000 ppm]；LOAEL [雌] = 7,224 mg/m3 [3,500 ppm]）。精細管の精巣変性(LOAEL = 

4,128 mg/m3 [2,000 ppm])と副腎脂肪変性(LOAEL [雄と雌] = 7,224 mg/m3 [3,500 ppm])も濃度

に関係していた。ほとんどの動物は、細胞質の好塩基球増多 basophilia の正常域喪失と可変的な

変性を含むごくわずかな肝細胞性反応を示した。10,320 mg/m3 (5,000 ppm)群のラットは小脳の

顆粒層の変性を示した。 

 

最高用量群の全マウスは暴露 5 日前に死亡するか、または瀕死状態にあった。利用できる死亡

データからは、系統による明らかな相違を認めることはできなかった。死亡前に、数匹の動物は
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中等症~重症の運動失調を発症し、全ての雌に血尿が出た。2,064 mg/m3 (1,000 ppm)群では、雌

は雄よりもはるかに過度に血尿が出た。ラットの場合と同じタイプの小脳変性が、雌の C57BL/6

マウスのみに 2,064 と 4,128 mg/m3 (1,000 と 2,000 ppm)の濃度レベルで見られた。他の 2 系統

のマウスは脳の病変を発症しなかった。これに対して、3系統マウスの全てに、4,128 mg/m3 (2,000 

ppm)では腎の変性が見られ、2,064 mg/m3 (1,000 ppm)では好塩基性腎尿細管が観察された。肝

細胞の壊死は、雄の C57BL/6 および B6C3F1 マウスでの 4,128 mg/m3 (2,000 ppm)群に限られ

ていた。肝細胞の変性は、雌雄の C57BL/6マウスの低用量群、主に 1,032および 2,064 mg/m3 (500 

and 1,000 ppm)群で見られた。低用量群における肝障害は軽度とみなされ、例えば、種々の度合

のグリコーゲン枯渇と細胞質の空胞化よりなっていた。 

 

塩化メチル誘起毒性における種及び性による差異を浮き彫りにしているこれらの試験から、ラ

ットの LOAEL として 4,128 mg/m3 (2,000 ppm)が精巣、精巣上体、腎臓の所見およびある程度

は肝細胞の所見からも導かれ、そしてマウスの LOAEL として 1,032 mg/m3 (500 ppm)が肝細胞

に対する影響から導かれていた。無影響濃度は雌雄の何れに対しても得られていなかった。 

 

塩化メチル誘起小脳病変の微細構造は、マウスとラットについては Morgan ら(1982)により、

モルモット（8.4 節に報告されている）については von Kolkmann および Volk (1975)により観察

されていたが、さらに雌の C57BL/6 マウスが Jiang ら(1985)により詳しく調べられていた。マ

ウスは塩化メチル濃度 3,096 mg/m3 (0、1,500 ppm)に 6 時間/日×5 日/週×2 週間暴露された。

全ての投与マウスで、様々な重篤度の壊死的変化が小脳顆粒細胞層で観察された。顆粒細胞の病

変は、散在顆粒細胞の核と細胞質の凝縮、および顆粒細胞の核周囲部の液浸腫脹と崩壊状態を特

徴としていた。満足とは言えない臨床観察報告によると、運動協調性における神経性の欠損症が

見られていた。腎臓異常はほとんど認められなかったので、小脳変性は腎病変に伴うものではな

かった。 

 

神経毒性と塩化メチル暴露（連続的対断続的）の関係を調べるように主に計画された試験で、

Landry ら (1985)は雌の C57BL/6 マウスを 11 日間、連続的に（22.5 時間/日）31、103、206、

310、413 mg/m3 (15、50、100、150、200 ppm)の濃度に、または断続的に（5.5 時間/日）310、

826、1651、3302、4954 mg/m3 (150、400、800、1,600、2,400 ppm)の濃度に暴露した。神経

毒性と連続・断続暴露の間に定量的関係は認められなかった。臨床観察に対する最低影響濃度は、
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ずっと以前に Dunn および Smith (1947)により報告されたもの、またその後に von Kolkmann

および Volk (1975)、Morgan ら(1982)、Jiang ら(1985)により報告されたものにおおむね近く、

連続暴露の場合は 206 mg/m3 (100 ppm)で、断続暴露の場合には 3,302 mg/m3 (1,600 ppm)であ

った。小脳の病変は連続暴露と断続暴露で、それぞれ 206 と 826 mg/m3 (100 と 400 ppm)濃度

で記録されていた。胸腺の相対的並びに絶対的重量の統計的に有意な減少が、31、103、310 mg/m3 

(15、50、150 ppm)暴露濃度（連続暴露）、および 3,302 と 4,954 mg/m3 (1,600 と 2,400 ppm) 暴

露濃度（断続暴露）で認められていた。濃度 31 mg/m3 (15 ppm)での胸腺重量の減少は、この濃

度が LOAEL であることを示すが、長期試験で胸腺または胸腺機能に対する塩化メチルの影響が

ないことは、この濃度での重量減少が不確かな有意性であることを示している。結果に基づき、

断続暴露の場合は LOAEL が 826 mg/m3 (400 ppm)であり、連続暴露では 206 mg/m3 (100 ppm)

であると結論することができる。 

 

特に精子に対して塩化メチル毒性における炎症の役割を評価するために Chellman ら (1986b)

は、ロイコトリエンとプロスタグランジン合成の阻害剤である抗炎症剤 3-アミノ-1-(m-[トリフル

オロメチル] フェニル)-2-ピラゾリン (BW755C)の使用・非使用条件下で、雄の Fischer 344 ラ

ットを濃度 0、10,320 mg/m3 (0、5,000 ppm)の塩化メチルに 6 時間/日×5 日間暴露した。塩化

メチルのみの暴露で誘起された病変は、精巣上体の精子肉芽腫、小脳顆粒細胞の変性、腎臓近位

尿細管の壊死、肝細胞の混濁腫脹、副腎束状帯の外側領域での細胞原形質空胞化であった。

BW755C が塩化メチルと同時に投与されると、これらの影響は実質的に見られなかったので、炎

症反応であることを強く示唆した。 

 

雄マウスにおける塩化メチル誘起腎腫瘍が代謝中間体のホルムアルデヒドによって惹起される

のか否かについての問題が、Jägerら(1988)により調べられていた。Fischer 344ラットとB6C3F1

マウス（両性、5 匹/群）が塩化メチル濃度 0 または 2,064 mg/m3 (0 または 1,000 ppm)に 6 日間

暴露されてから、DNA の損傷（架橋や一本鎖切断）、グルタチオントランスフェラーゼ(GST)活

性、ホルムアルデヒドデヒドロゲナーゼ(FDH)活性が測定された。雄マウスにおける腫瘍形成は、

FDH に関する酵素的変換での明白な生化学的性差に基づくものではないことがわかった。特徴

的なホルムアルデヒド誘起遺伝子損傷はないので、代謝により形成されるホルムアルデヒドが作

用能のある発癌物質である可能性もない。しかし、マウスとラットの間の有意な性差—マウスは

特に腎臓で GST 活性がより高いために塩化メチル投与に対し感受性がより大きいように思える
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—を度外視できなかった。Jäger ら(1988)により示唆されているように、例えば、グルタチオン

抱合経路によって引き起こされる毒性が、形成される代謝物によるのか、またはグルタチオン枯

渇によるのかは明らかにされていなかった。 

 

結論として、短期暴露による標的器官はラットとマウスで神経系であり、機能障害と小脳変性

を伴っている。マウスでの LOAEL は、連続暴露と断続暴露でそれぞれ 206 と 826 mg/m3 (100

と 400 ppm)である。より高濃度の暴露は、マウスで腎と肝に、ラットでは精巣、精巣上体、腎

で毒性を示していた。マウスの LOAEL として 1,032 mg/m3 (500 ppm)が肝毒性データから導か

れていた。濃度 31 mg/m3 (15 ppm)に暴露されたマウスにおける胸腺重量の減少は、組織病理学

的変化を伴わず、90 日間試験(CIIT, 1979)や 2 年間試験(CIIT, 1981)のいずれによっても確証さ

れなかった（8.4 節および 8.5 節でそれぞれ報告されている）。補強証拠がないため、胸腺重量減

少はリスクの総合評価例とはならないであろう。 

 

気道を介した投与による毒性データ以外に、単回暴露による毒性データは文献に見当たらなか

った。 

 

8.4 中期暴露 

 

塩化メチル誘起神経毒性を調べるために、von Kolkmann および Volk (1975)は 19 匹のモルモ

ットを塩化メチル 41,280 mg/m3（20,000 ppm；2 %v/v 圧力容器中）の濃度で、吸入により 61~70

日間暴露した（10 分間/日、6 回/週）。臨床的には、投与群の動物のおよそ半数で、運動失調、後

肢の運動麻痺、歩行失調、頭部の失調性の動き、自発的な反応性・可動性の遅滞が観察されてい

た。暴露期間中に死亡した動物はいなかった。組織病理学的には、壊死が小脳皮質で顆粒細胞層

に見られた。さらに、プルキンエ細胞の壊死が生じていた。極度に高い暴露濃度であることを考

慮して、この試験結果は記述目的にだけ利用できる。 

 

亜慢性毒性試験で、80 匹の Fischer 344 ラット（40 匹/性）と 80 匹の B6C3F1 マウス（40 匹

/性）が、塩化メチルに吸入によって 90 日間、0、774、1,548、3,096 mg/m3 (0、375、750、1,500 

ppm)の濃度に暴露された(CIIT, 1979)。臨床観察および餌摂取量、体重、器官重量、血液検査、

臨床生化学、尿検査、検眼鏡検査、肉眼的病理検査、病理組織検査のデータが記録された。 
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用量が 3,096 mg/m3 (1,500 ppm)群の雌マウスは、暴露期間の終了時に体重が有意に減少して

いた。絶対および/または相対器官重量が、雌マウス（主に最高用量群で）では心臓、脳、脾臓、

肝臓、腎臓、肺で増大し、雄マウスでは膵臓で増大した。肝細胞の細胞質空胞化が 2 種の最高用

量群で起って、化合物に関連した作用と考えられた。用量 1,548 mg/m3 (750 ppm)群で、空胞化

が雌では雄の 5 倍の頻度で見られた。血液検査および臨床生化学結果で暴露と関係した変動が認

められたが、対照の範囲内であったため、有意であるとは見なされなかった。さらに、塩化メチ

ル暴露されたマウスは粘液膿性結膜炎の高い発生率を示した。しかしながら、この影響は 774 

mg/m3 (375 ppm)用量群で主として見られたので、塩化メチル暴露におそらく関連していなかっ

た。利用できる結果は、雌マウスは雄マウスよりも塩化メチル暴露に対して感受性があることを

示している。 

 

全ての用量群の雄ラットと 2 種の最高用量群の雌ラットは、絶対体重の有意な減少を示した。

ラット（雄および/または雌；主に最高用量群で）では、絶対および/または相対器官重量は、心

臓、脳、精巣、卵巣、脾臓、肝臓、腎臓、膵臓、副腎で増加していた。 

 

1979 年の米国化学工業毒性研究所 CIIT の研究（CIIT [1981]による 2 ヵ年の慢性毒性・発が

ん性のための予備的研究としての役割を果たした）において、腎臓、心臓、精巣に関する肉眼的

病理所見や病理組織検査から、化合物に関連した病変は報告されていなかった。病理組織検査と

組み合わせた器官検査での病変報告がマウスでなかったのは、かなりの高死亡率（特に最高用量

群で）に起因するのであろう。最初のステップとしての病理組織検査で、最高用量群が対照群と

比較された。陽性所見の場合、対照動物はその後 1,548 mg/m3 (750 ppm) 用量群、次いで 375 ppm 

(774 mg/m3) 用量群と比較された。この手順は 3,096 mg/m3 (1,500 ppm)用量群での高い死亡率

に見舞われて、偽陰性を招来する可能性があった。ラットの場合には、暴露期間中の死亡率が低

かったため、同様の説明を与えることはできなかった。 

 

8.5 長期暴露と発がん性 

 

2 ヵ年の吸入試験において、毒性・発癌性を判定する目的で、Fischer 344 ラットと B6C3F1

マウス（120 匹/性/群）が塩化メチル濃度 0、103、464、2,064 mg/m3 (0、50、225、1,000 ppm)
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に 6 時間/日×5 日間/週暴露された(CIIT, 1981)。実験動物の計画的中間剖検は、暴露開始後の 6、

12、18 および 24 ヶ月目になされた。高用量群のマウスは死亡率が高かったために、24 ヶ月目計

画の屠殺は暴露の 21 または 22 ヶ月後に行われた。6 または 12 ヶ月後には、ラットは 10 匹/性/

投与群が屠殺されるように計画され、そして 18 または 24 ヶ月後に、ラットは 20 と 80 匹/性/投

与群がそれぞれ屠殺されるように計画されていた。マウスは 6、12、18 ヵ月後に 10 匹/性/投与群、

そして 24 ヵ月（または 21、22 ヶ月）後に 90 匹/性/投与群が屠殺されるように計画されていた。

体重、毒性作用の臨床症状、臨床化学分析、肉眼的病理検査、病理組織検査についてのデータが

記録されていた。 

 

暴露期間中、ラットの生存は塩化メチル暴露によって影響されなかった。しかし、マウスの生

存は対照マウスと比べて 2,064 mg/m3 (1,000 ppm)用量群で低かった。高い死亡率が主に最初の

6 ヶ月間に生じ、CIIT (1981) に関しては、それは優位性のための闘争 fighting for dominance

に起因するものであった。計画的屠殺以外の理由のために 2 ヵ年間試験中に死亡したラットとマ

ウスの数が表 2 に示されている。 

 

体重増加の総計は、2,064 mg/m3 (1000 ppm)暴露群の雌雄ラットの暴露期間中、有意に低下し

ていた。464 mg/m3 (225 ppm)群の雌ラットと 2,064 mg/m3 (1,000 ppm)群の雌マウスも有意に

成長率を低下させたが、これらは周期的に起っており、暴露終了時には認められなかった。相対

的心臓重量が、2,064 mg/m3 (1,000 ppm)濃度のときに、雌マウスと雌雄ラットで増加していた。

または、2,064 mg/m3 (1,000 ppm)暴露濃度のときに、相対的或いは絶対的器官重量の変化が、

マウスとラットの腎臓、肝臓、心臓、脳で、およびラットの精巣で見られていた。Landry ら(1985)

による短期暴露試験と比較すると、胸腺重量は 2 ヵ年間試験における塩化メチル暴露によって影

響されなかった。 

 

中枢神経系に対する毒性（背を丸める姿勢、震え、麻痺）の臨床観察が最高用量群のマウスで

見られたが、ラットでは見られなかった。 

 

マウスの場合、統計的に有意な肝細胞の変化（空胞化、巨大核、巨大細胞、変性）が 2,064 mg/m3 

(1,000 ppm)群の雌雄のマウスで見られた。塩化メチル 2,064 mg/m3 (1,000 ppm)に暴露された雄

マウスで、肝臓の病理組織学的所見と相まって、有意に上昇した血清グルタミン酸ピルビン酸ト
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ランスアミナーゼ(SGPT)値が見られた。上昇した SGPT 値が低用量群でも認められたが、病理

組織学的所見とは関連していなかった。 

 

雄マウスの 2,064 mg/m3 (1,000 ppm) 用量群において、12 ヶ月暴露の開始に伴い、腎臓尿細

管上皮の過形成、肥大、および/または巨大核の発症が統計的に有意(P > 0.05)に増加しているの

が認められた。さらに、同じ群で、腎臓腺癌（腎臓皮質腺癌および腎臓乳頭状嚢胞腺癌に指定さ

れている腎臓腺癌を含む）と同様腎臓皮質腺腫の観察数で、暴露に関連した有意(P < 0.05)な増大

が 12~21 ヶ月間に屠殺または死亡の動物で見られた（皮質の腎臓病変の発生率は表 3 に求めてあ

る）。皮質腺腫は 464 mg/m3 (225 ppm)群の 2 匹の雄マウスでも見られた。この増大は統計的に

有意ではなかったが、その腺腫は 2,064 mg/m3 (1,000 ppm)群で生じたのと類似していたため、

塩化メチル暴露に関係があると判断された。103 mg/m3 (50 ppm)群では、24 ヶ月で屠殺された

雄マウスは対照の雄マウスに比べて、腎臓皮質小嚢腫の発生率がわずかに増大していた(6/32 対

1/20)。腎臓小嚢腫は 464 mg/m3 (225 ppm)群でも認められた。しかし、対照群との比較による発

生率の増大は雌雄何れにおいても有意ではなかった。腎臓皮質小嚢腫の発生は最高用量群の動物

では報告されていなかった。小嚢腫は高暴露濃度で観察された同じ病変の変動であると思えるこ

とから、濃度依存性は確立できてないが、小嚢腫は塩化メチルに関係があると見なすべきである。 

 

 

表 2 計画的屠殺以外の理由で暴露期間に死亡したげっ歯類の数 

 

種属 

死亡したげっ歯類の数 

0 ppm 50 ppm 225 ppm 1,000 ppm 

雄 雌 雄 雌 雄 雌 雄 雌 

ラット 15 23 12 19 12 23 14 19 

マウス 75 33 62 34 62 25 93 73 
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表 3 塩化メチルに 2 年間暴露された雄性 B6C3F1 マウスで認められた 

顕著な皮質性の腎臓病変（悪性および良性）の総数 

 

腎臓病変 

腎臓病変の数/剖検された動物数 

0 ppm 50 ppm 225 ppm 1000 ppm 

雄 雌 雄 雌 雄 雌 雄 雌 

皮質、腺癌 0/120 0/120 0/118 0/100 0/117 0/123 5/120 0/109 

皮質、乳頭状嚢胞、腺

癌 

0/120 0/120 0/118 0/100 0/117 0/123 1/120 0/109 

皮質、腺腫 0/120 0/120 0/118 0/100 2/117 0/123 12/120 0/109 

皮質、乳頭状嚢胞、腺

腫 

0/120 0/120 0/118 0/100 0/117 0/123 2/120 0/109 

皮質尿細管上皮、肥

大、過形成、および/

または巨大核 

0/120 0/120 0/118 0/100 0/117 0/123 44/120 0/109 

 

さらに、2,064 mg/m3 (1,000 ppm)では、リンパ球減少と脾臓萎縮のみならず、精細管の変性

と萎縮もまた見られた。 

 

18 ヶ月目の屠殺時に、小脳変性（小脳顆粒層の変性と萎縮）が 2,064 mg/m3 (1,000 ppm)濃度

暴露の雌雄のマウスで認められた。対照、低用量、中間用量暴露群のマウスは、小脳の顆粒層に

病変がなかった。22 ヶ月目の屠殺時に、2,064 mg/m3 (1,000 ppm)群（この期間に検査された唯

一の群）から、雌の 18 匹中 17 匹で類似してはいるが、もっと広範囲に及ぶ病変観察が報告され

た。 

 

18 ヶ月目の屠殺時に、軽度の軸索の膨化と変性が、脊髄神経と腰髄に結合している馬尾で観察

された。影響は全用量群のほとんどの処置動物で生じた（対照：1/5 の雄と 2/10 の雌；103 mg/m3 
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[50 ppm]：4/5 の雄と 10/10 の雌；464 mg/m3 [225 ppm]：5/5 の雄と 5/5 の雌；2,064 mg/m3 [1,000 

ppm]：3/7 の雄と雌はデータなし）。各暴露濃度での影響は、対照動物との比較による各用量群

で有意に増大した。しかしながら、濃度－反応相関を立証できなかった。22 ヶ月目屠殺された

2,064 mg/m3 (1,000 ppm)用量群では、腰髄神経の最小限~中程度の膨化と変性が 18 匹中 13 匹の

雌マウスで記録された。18 匹中 12 匹の雌が胸髄で、そして 18 匹中 6 匹の雌が頸髄で類似の病

変を有していた。計画的ではない死亡が起った 2,064 mg/m3 (1,000 ppm)用量群におけるマウス

の病理組織検査によって、小脳病変および腰髄神経軸索変性の高い発生率が明らかにされ、病変

は 18 ヶ月目の屠殺で認められた病変に類似していた。 

 

ラットの場合、2,064 mg/m3 (1,000 ppm)濃度での塩化メチル暴露は精巣の病変を引き起こし

た（両側性、P > 0.05、および一側性、P > 0.05、精細管のびまん性の変性と萎縮）。これらの病

変は対照群と比較して統計的に有意であり、6 ヶ月目の屠殺時に初めて観察された。精子肉芽腫

が 2,064 mg/m3 (1,000 ppm)暴露で 3 匹の雄ラットに認められた。体重増加への影響以外に統計

的に有意な変化は雌ラットで見られなかった。CIIT (1981)試験で用いられた最大耐量は、雌のラ

ットで毒性を誘起するには低過ぎたのかもしれないことをこの結果は示している。 

 

マウスでの長期試験から得られた有意な知見は、神経系の撹乱と雄マウスにおける腫瘍と小嚢

腫の誘起である。全ての暴露群における脊髄神経の軸索膨化と変性は、LOAEL が 103 mg/m3 (50 

ppm)であることを示唆している。この LOAEL はリスクの総合判定の例となっている。103 

mg/m3 (50 ppm)用量群における腎臓小嚢腫の観察（濃度に関連はしていないが）は、103 mg/m3 

(50 ppm)の LOAEL を支持している。さらに有意な知見はラットにおける精巣の病変である。雄

ラットで、精巣の病変は 2,064 mg/m3 (1,000 ppm)で起った。雌では毒性作用が報告されていな

かった。 

 

気道を介した投与による毒性データ以外に、塩化メチルへの長期暴露による毒性データの文献

は見当たらなかった。 

 

8.6 遺伝毒性と関連エンドポイント 

 

遺伝毒性試験の概要、また詳細については、表 4 を参照のこと。以下に供した全ての試験で、
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他に断らない限り、塩化メチルは吸入によって投与された。 

 

8.6.1  in vitro（試験管内）での試験 

 

エームス試験法を用いて、代謝活性化が有る場合も無い場合も、塩化メチルはネズミチフス菌

の TA100 株(Simmon et al., 1977)とネズミチフス菌の TA1535 株(Andrews et al., 1976)で遺伝

子突然変異を誘起することが示された。さらに、ネズミチフス菌における 8-アザグアニン耐性比

率の濃度依存的増加が認められた(Fostel et al., 1985)。 

 

塩化メチルがadaタンパク質によって制御されている大腸菌のアルキル化傷害に対する適応応

答を誘起したことから、塩化メチルは直接作用の DNA アルキル化剤であることを示唆している

(Vaughan et al., 1993)。 

 

遺伝子突然変異比率の濃度依存的増大が示されたように、塩化メチルは TK6 ヒトリンパ芽球の

in vitro（試験管内）遺伝子突然変異を引き起こした(Fostel et al., 1985)。 

 

Fostel ら(1985)による試験で、アルカリ溶出で測定される DNA 鎖切断の増加は認められなか

った。しかしながら、予想外に高い濃度が陽性結果には必要とされていたので、陽性対照（メチ

ルメタンスルホン酸[MMS]）の結果は疑わしかった。したがって、塩化メチルによって生じた突

然変異損傷は、MMS によって生じたのでもなく、アルカリ溶出液の検出限界以下のレベルで形

成されたのでもないように思えた。 

 

塩化メチル暴露後の DNA 傷害は、SA7 アデノウイルスによるシリアンハムスター胚細胞の形

質転換試験で、統計的に有意に亢進されることが示された (Hatch et al., 1983)。 

 

In vitro（試験管内）で、1~10%の塩化メチルはラットの精母細胞と肝細胞で不定期 DNA 合成

(UDS)誘導を誘発した(Working et al., 1986)。 

 

塩化メチルはウシ血清アルブミンに直接結合することが示された。それ以上の詳細内容は入手

されなかった(Kornbrust et al., 1982)。 
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TK6 ヒトリンパ芽球で、塩化メチルは姉妹染色分体交換(SCE)頻度の統計的に有意な濃度相関

性の誘導の他に、有意に低下した分裂指数および濃度相関性の第二分裂中期の有意の増大を誘起

した(Fostel et al., 1985)。 

 

8.6.2  in vivo（生体内）での試験 

 

In vivo（生体内）で、塩化メチルの 6,192~7,224 mg/m3 (3,000~3,500 ppm)の濃度を 6 時間/

日×5 日間暴露して、ラットの精母細胞、肝細胞、気管上皮細胞で UDS を起こさなかった。しか

し、30,960 mg/m3 (15,000 ppm)の濃度で 3 時間暴露すると、肝細胞で UDS のわずかな増加をも

たらした(Working et al., 1986)。投与量は低いが、最大耐量に近いと考えられた。 

 

高分子結合試験で、雄ラットが 14C 標識した塩化メチル（比放射能 25~70 dpm/nmol = 

11.2~31.4 × 10–3 mCi/mmol）に暴露されて、14C の蓄積が単離した肝臓、腎臓、肺、精巣からの

脂質、RNA、DNA、タンパクについて測定された(Kornbrust et al., 1982)。放射標識炭素は試験

された全ての組織と分画で検出された。しかし、メチル化は見られなかった。タンパク合成阻害

剤のシクロヘキシミド、または１－炭素代謝を妨げる葉酸拮抗薬のメトトレキサートで前処置す

ると、タンパクと高分子への大部分の 14C 取り込みをそれぞれ大幅に阻害した。さらに、タンパ

クと脂質への塩化メチルの取り込み程度は、これら高分子の代謝回転率と一致していた。したが

って、高分子への塩化メチルの取り込みの最も有望な機序は 1-炭素プールを介するものである。

しかし、このことは、塩化メチルが少量は高分子に直接結合する可能性を除外はしていない。 

 

Peter ら(1985) がラットとマウスに 14C 標識塩化メチルを暴露させて行った DNA 結合分析で、

肝臓と腎臓の場合、DNA 中のグアニンの N7および/または O6の位置での塩化メチルによるメチ

ル化は認められなかった。この研究における比放射能(13 mCi/mmol = 2.9 × 104 dpm/nmol)は、

Kornbrust ら(1982)によって使われたものより約 3 オーダー高かった。 
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表 4：塩化メチルの遺伝毒性と関連エンドポイント 

 

種族 プロトコール 結果 参考文献 

遺伝子突然変異 in vitro（試験管内）；細菌 

ネズミチフス菌 TA100 エームス試験 

2.5~20%； 8 時間；± S9 mix 

陽性 Simmon et al., 

1977 

ネズミチフス菌 TA1535 エームス試験 

0.5~20.7%；± S9 mix 

陽性 Andrews et al., 

1976 

ネズミチフス菌 TM677 

（8-アザグアニン耐性） 

前進突然変異試験法 

0、5、10、20、30%；3 時間；異物代謝欠損株；外来代謝系な

し 

陽性 Fostel et al., 

1985 

DNA 傷害 in vitro（試験管内）；細菌 

大腸菌 B F26  アルキル化傷害に対する適応応答（ada 遺伝子) 陽性 Vaughan et al., 

1993 

遺伝子突然変異 in vitro（試験管内）；哺乳類細胞 

ヒトリンパ芽球 

TK6  

（トリフルオロチミジン耐

性） 

遺伝子突然変異 

0、1、2,、3、4、5%; 3 時間 

陽性対照：エチルメタンスルホン酸(EMS)またはメチルメタ

ンスルホン酸（MMS） 

陽性 Fostel et al., 

1985 

DNA 傷害 in vitro（試験管内）；哺乳類細胞 

ヒトリンパ芽球 

TK6 

アルカリ溶出 

0、1、3、5% 

陽性対照：EMS または MMS 

陰性 Fostel et al., 

1985 

シリアンハムスター胚(SHE)

細胞 

DNA 傷害および修復試験 

（DNA アデノウイルス SA7 形質転換） 

陽性 Hatch et al., 

1983 
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（初代 SHE 細胞） 0、6,000、12,000、27,000、52,000、103,000 mg/m3 (0、3,000、

6,000、13,000、25,000、50,000 ppm)； 2~20 時間 

ラット、 F-344 

肝細胞 

精母細胞 

不定期 DNA 合成 

1~10% 

陽性 Working et al., 

1986 

ウシ血清アルブミン タンパク結合試験 陽性 Kornbrust et 

al., 1982 

染色体への影響 in vitro（試験管内）；哺乳類細胞 

ヒトリンパ芽球 

TK6 

姉妹染色分体交換試験 

0、0.3、1.0、3.0% 

陽性対照：EMS 

陽性 Fostel et al., 

1985 

DNA 傷害 in vivo（生体内）；哺乳類     

ラット、 F-344 

肝細胞 

精母細胞 

気管上皮細胞 

不定期 DNA 合成 

6,192~7,224 mg/m3 (3,000~3,500 ppm)、5 日間、6 時間/日 

陰性 Working et al., 

1986 

不定期 DNA 合成 

30,960 mg/m3 (15,000 ppm)；3 時間 

弱く陽性   

ラット、 F-344、雄 

3 または 6 匹/群 

（群に関するそれ以上の情報

は入手できてない） 

DNA 結合試験 

1,032、3,096 mg/m3 (500、1,500 ppm)；6 時間 + 24 時間暴

露後 

比放射能：25~70 dpm/nmol = 11.2–31.4 × 10–3 mCi/mmol 

肝、腎、肺、精巣 

陰性 Kornbrust et 

al., 1982 

マウス、B6F3C1、雄と雌 

6 匹/群 

DNA-タンパク間架橋 

0 または 2,064 mg/m3 (0 or 1,000 ppm)；8 時間 

徴候 

（雄マウス） 

Ristau et al., 

1989 

ラット、F-344、雄と雌 

5 匹/群 

DNA 結合試験 

密閉チャンバーで 4 時間ラットを暴露；初期濃度はおよそ

陰性 Peter et al., 

1985 
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2,064 mg/m3 (1,000 ppm)（グラフから読み取って） 

比放射能：13 mCi/mmol = 2.9 × 104 dpm/nmol 

マウス、B6C3F1、雄と雌 

25 匹/群 

DNA 結合試験 

密閉チャンバーで 4 時間ラットを暴露；初期濃度はおよそ

2,064 mg/m3 (1,000 ppm)（グラフから読み取って） 

比放射能：13 mCi/mmol = 2.9 × 104 dpm/nmol 

陰性 Peter et al., 

1985 

ラット、F-344、雄と雌 

5 匹/群 

 

マウス、B6F3C1、雄と雌 

5 匹/群 

DNA-タンパク間架橋 

2,064 mg/m3 (1,000 ppm) 

およそ 6 時間/日×6 日間 

2,064 mg/m3 (1,000 ppm) 

およそ 6 時間/日×6 日間 

6 時間暴露後に屠殺 

徴候 Jäger et al., 

1988 

染色体への影響 in vivo（生体内）；哺乳類 

ラット、F-344、雄 

80 匹/群 

優性致死試験 

6 時間/日×5 日間 + 17 週間の暴露をしない週 

0、2,064、6,192 mg/m3 (0、1,000、3,000 ppm) + 陽性対照ト

リエチレンメラミン (TEM)  

陰性 

（おそらく細

胞毒性） 

Working et al., 

1985a 

 

 

アルカリ溶出法により、塩化メチル濃度 2,064 mg/m3 (1,000 ppm)に 6 日間暴露後の雄マウス

の腎臓で DNA 架橋は検出されなかったが、DNA 一本鎖切断の徴候が観察された(Jäger et al., 

1988)。しかし、マウスが 2,064 mg/m3 (1,000 ppm)の濃度で 8 時間だけ暴露されたき、DNA 架

橋が雄マウスの腎組織で認められたが、雌マウスの腎組織や雄の肝組織では認められなかった

(Ristau et al., 1989)。DNA 損傷の時間経過を調べるために、Ristau ら(1990)は雄マウスを 2,064 

mg/m3 (1,000 ppm)の濃度に 8 時間再び暴露した。腎組織において、DNA-タンパク間架橋が早い

速度で除去されるのに対して、DNA 一本鎖切断は蓄積傾向にあることが観察された。48 時間暴

露後には、既に全ての損傷が消失していた。 
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経済協力開発機構(OECD)の試験ガイドラインに準拠して行われた優性致死試験で、雄ラット

が塩化メチルに暴露された(Working et al., 1985a)。生存着床胚と全着床胚の数は減少し、暴露

後 2、４、6、8 週目に着床前胚損失割合が増大し、暴露後 1 週目に着床後胚損失割合が増大した。 

観察された変化は濃度との相関はなかった。遺伝子を原因とする真の優性致死作用であるかは疑

問視された。その理由は、塩化メチル暴露後の着床前胚損失と着床後胚損失の時間経過が、陽性

対照のトリエチレンメラミン (TEM)で得られた結果と同じではなかったからである。精巣上体に

おける精子肉芽腫の発生（優性致死試験で見られた）は、遺伝毒性由来というよりもむしろ細胞

毒性由来であるようにみえる。しかしながら、遺伝毒性影響を完全に排除すべきではない。 

 

致死突然変異誘起における精巣上体の炎症の役割が、Chellman ら(1986c)により、優性致死変

異の OECD 試験ガイドラインと同様の試験プロトコールを用いた試験法で調べられた。抗炎症薬

BW755C の存在下、非存在下においてラットが塩化メチルに暴露された。BW755C は塩化メチ

ルにより誘起される着床後胚損失に対して効力があったが、着床前胚損失には無効であった。文

献 Chellman ら(1986c)で言及されている未発表データに基づくと、著者らの結論は次のようであ

る：着床前胚損失の増大は塩化メチルによってもたらされる精巣の病変に起因し、BW755C は精

巣上体の損傷のみに有効であり、そのため精巣上体の炎症が誘起された不妊症に関わりがあるこ

とを示している。 

 

結論として、塩化メチルは細菌および哺乳類細胞を用いる in vitro（試験管内）系で明らかに

遺伝毒性がある。塩化メチルはタンパクに結合する。塩化メチルはおそらくアルキル化剤である。

しかし、入手できる試験結果では定量化ができない。優性致死試験で見られた陽性作用は遺伝毒

性というよりもほとんど細胞毒性であったが、高濃度で DNA–タンパク間が架橋している証拠に

基づいて、塩化メチルは in vivo（生体内）での非常に弱い変異原であるとみなされるであろう。 

 

8.7 生殖発生毒性 

 

8.7.1 繁殖への影響 

 

8.5 節で参照されている CIIT (1981)試験において、塩化メチルの 2,064 mg/m3 (1,000 ppm)暴

露はラットで精巣の病変を引き起こした。認められた病変は両側性であり、精細管のびまん性の



 39

変性と萎縮から成っていた。 

 

Chapin ら(1984)は、F-344 ラットで 0 または 6,192 mg/m3 (0 または 3,000 ppm)濃度の塩化

メチルを合計 9 日間（6 時間/日；およそ 60 匹の暴露ラットと 16 匹の対照ラット）暴露して、精

巣・精巣上体で誘起される病変の発症および生殖ホルモンへの影響を検討した。両側性の精巣上

体肉芽腫のみならず、排精の遅延、胚上皮の空胞化、細胞剥離などの形をとった精巣病変が見ら

れた。それらの影響はほとんどのラットで認められ、暴露開始後 9 日目または 11 日目に発現開

始していた。一般的に言って、ラットで 19 日目に認められた病変は、それより早い時期に認め

られた病変よりも重篤であった。暴露開始後 70 日以上経過してから屠殺されたラットで、

70~90%の精細管が生殖細胞を欠いていた；10~30%の精細管でいろいろな程度の排精回収が認め

られた。この試験における LOAEL は 6,192 mg/m3 (3,000 ppm)に設定されねばならない。 

 

 

表 5：塩化メチル暴露後の F0 および F2 世代ラットにおける繁殖結果 

 

  繁殖結果 

  0 ppm 150 ppm 475 ppm 1500 ppm 

F0 世代： 暴露雌と交尾させたときに

受精が証明された暴露雄の数 

18/40 (45%) 20/39 (51%) 12/40 (30%) 0/40 (0%) 

F0 世代： 非暴露雌と交尾させたとき

に受精が証明された暴露雄の数 

23/28 (82%) 21/28 (75%) 12/28 (43%) 0/26 (0%) 

F1 世代： 暴露雌と交尾させたときに

受精が証明された暴露雄の数 

31/40 (78%) 26/40 (65%) 14/23 (61%) – 

 

 

Fischer 344 ラットにおける 2 世代吸入試験が、塩化メチル濃度 0、310、980、3,096 mg/m3 (0、

150、475、1,500 ppm)で行われた(Hamm et al., 1985)。F0 世代（暴露群当たり雄 40 匹と雌 80

匹）は 10 週間暴露および 2 週間の交尾期間も暴露された（それぞれの暴露は、6 時間/日×5 日/
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週と 6 時間/日×7 日/週）。3,096 mg/m3 (1,500 ppm)暴露濃度を除いて、同様の暴露スケジュール

が F1 世代に用いられた。暴露 12 週間後直ちに屠殺された高用量の F0 世代雄ラットで処置に関

係した病変が見られ、病変は軽微~重度の精細管萎縮（検査された雄の 10/10 で）と精巣上体肉

芽腫(3/10)より成っていた。重篤に影響を受けた精細管はセルトリ細胞とまばらに存在する幹細

胞性精原細胞によって内張りされていた。影響が軽度であった精細管では、精原細胞、第一次精

母細胞、および/または第二次精母細胞の数の減少が認められた。 

 

さらに、F0 世代の場合、高用量暴露の雄を暴露・非暴露雌と交尾させたとき、産児が得られず、

そして 980 mg/m3 (475 ppm)用量群の雄に交尾させられた非暴露雌では有意に少ない産児数で

あった。対照の F0 群と比べて、980 mg/m3 (475 ppm) と 310 mg/m3 (150 ppm)群間に、産児数、

性比、新生児の生育性または新生児成長に差異は見られなかった。受精能の低下傾向が、980 

mg/m3 (475 ppm)用量群の F1 世代でも見られた。LOAEL 値 980 mg/m3 (475 ppm)（不妊症）

が 2 世代試験から導かれた。塩化メチル暴露後の F0 および F2 世代ラットにおける繁殖結果を表

5 に示している。塩化メチルに 5 日間暴露されたラットでの優性致死試験（8.6 節に記述）におい

て、精巣上体中に明らかな精子肉芽腫が、暴露 17 週後の 6,192 mg/m3 (3,000 ppm)群に存在して

いたが、2,064 mg/m3 (1,000 ppm)群や対照群には存在しなかった。濃度6,192 mg/m3 (3,000 ppm)

への暴露により、生存着床胚と全着床胚の数は減少し、また着床後胚損失割合が増大した。両処

置群において、着床前胚損失割合が増大した(Working et al., 1985a)。着床前胚損失に対する

LOAEL は 2,064 mg/m3 (1,000 ppm)であった。 

 

それに続く試験で、Working ら(1985b)はもっと詳細にラットにおける精子の質と病理組織検

査に及ぼす塩化メチル暴露の影響を明確にした。雄の Fischer 344 ラット（80 匹/群）が、塩化

メチル濃度 0、2,064、6,192 mg/m3 (0、1,000、3,000 ppm)に 6 時間/日×5 日間暴露された。暴

露 3~8 週後に高用量群で精巣重量の有意な低下と、同じ用量群の処置動物の 50％以上で精巣上

体に精子肉芽腫の所見が認められたことの他に、精子の質への細胞毒性作用を暗示する観察があ

った。6,192 mg/m3(3,000 ppm)濃度でなされた観察には、精巣の精細胞数の有意な減少、排精の

遅延、上皮の空胞化、精原細胞系細胞の管腔剥離、および多核巨細胞が含まれていた。さらに、

精管から分離された精子は、暴露後 1 週目までは有意に数が減少し、異常な頭部形態の発現頻度

が高くなっていた。暴露後 3 週目までになると、精子運動の有意な抑制と頭部のない尾部の発現

頻度が高くなっていた。16 週目までは、これらの変化は全てが正常範囲に収まるか、または近似
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していた。組織病理学的所見に基づいて、LOAEL 値 6,192 mg/m3(3,000 ppm)が導かれた。 

 

塩化メチルによって誘起された着床前胚損失の原因が、Working および Bus (1986)によってラ

ットでさらに調べられた。Fischer 344 ラット（10~30 匹/群）が 0、2,064、6,192 mg/m3 (0、1,000、

3,000 ppm)濃度の塩化メチルを 6 時間/日×5 日間吸入し、遺伝毒性の陽性対照としては TEM の

単回注射がなされた。6,192 mg/m3(3,000 ppm)群の場合の暴露後 1~3 週目に、着床前胚損失は非

受精卵を上回ってはいなかったが、これは陽性対照の症例であった。これらのデータから、着床

前胚損失は胚死亡の増大によるよりもむしろ受精の失敗に起因することを著者らは示唆した。 

 

結論として、ラットでの精巣病変と精巣上体肉芽腫、それに続いて起る精子の質の低下は受精

率低下および完全な不妊症の原因となる。LOAEL 値 980 mg/m3 (475 ppm)と無毒性量 NOAEL 

310 mg/m3 (150 ppm)が Hamm ら(1985)の 2 世代試験で確認された。 

 

8.7.2 発生毒性 

 

催奇形性を試験する計画の研究で、Fischer 344 ラット（25 匹/用量群）が妊娠 7~19 日に、塩

化メチル濃度 0、206、1,032、3,096 mg/m3 (0、100、500、1,500 ppm)に 6 時間/日暴露された

(Wolkowski-Tyl et al., 1983a)。最高用量群で、胎児体重と雌の頭殿長の有意な低下が認められた。

さらに、低減した骨化（前肢の中足骨・指趾骨、胸椎脊柱管、下肢帯の恥骨、後肢の中足骨）の

ような骨格の未熟性が見られた。これらの所見は同じ用量群における母獣の餌消費量、体重、体

重増加の有意な低下があるなかで見られたが、重篤でかつ暴露に関連したものとみなさなければ

ならない。骨格未熟性に対する胎児の LOAEL と、体重・餌消費量に対する母獣の LOAEL も共

に、3,096 mg/m3 (1,500 ppm)の値が得られた。心臓異常を含むその他の影響は、206 および 1,032 

mg/m3 (100 および 500 ppm)用量群で報告されていなかった。 

 

ラット試験に並行して、さらに Wolkowski-Tyl ら(1983a)は、B6C3F1 を懐胎している妊娠

C57BL/6 マウス（33 匹/用量群）をラットの場合と同じスケジュールに従い、妊娠 6~17 日に暴

露して催奇形性を評価した。非常に強い毒性（震せん、背を丸める姿勢、正向反射困難、膣から

の出血、血尿、小脳顆粒細胞の壊死と変性、等）のために、3,096 mg/m3 (1,500 ppm)群の母獣

は死亡、または死亡の直前に屠殺された。他の暴露群では母体毒性は見られなかった。1,032 
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mg/m3 (500 ppm)群において、胎児（雌雄ともに）は軽度ではあるが有意な心臓障害（房室弁、

腱索、および乳頭筋の減少または欠損）があった。1,032 と 206 mg/m3 (500 と 100 ppm)群の双

方において、後肢の骨化度合が対照動物に比べて有意に増大していた。胎児での心臓障害に対す

る LOAEL 値 1,032 mg/m3 (500 ppm)が得られた。 

 

それに続く試験で、Wolkowski-Tyl ら(1983b)は、それまでの知見の確認、心臓障害の性質のよ

り明確な解明、および濃度-影響相関の確立を目指して、B6C3F1 胎児を懐胎している妊娠

C57BL/6 マウスを再び暴露した。用量群当たりおよそ 75 匹のマウスが、妊娠 6~18 日の間に、

濃度 0、516、1,032、1,548 mg/m3 (0、250、500、750 ppm)の塩化メチルを 6 時間/日暴露され

た。1,032 と 1,548 mg/m3 (500 と 750 ppm)群において、心臓障害（房室弁、腱索、および乳頭

筋への影響を含む）の暴露に関係する増大が認められた。母獣は 1,548 mg/m3 (750 ppm)の暴露

濃度で影響を受けた（体重および体重増加の低下）。塩化メチル濃度 516 mg/m3 (250 ppm)での

暴露では、母体毒性、胚毒性、胎児毒性、催奇形性は生じなかった。この試験において、心臓障

害に対する LOAEL は 1,032 mg/m3 (500 ppm)および NOAEL は 516 mg/m3 (250 ppm)であり、

そして母体 LOAEL は 1,548 mg/m3 (750 ppm)であった。 

 

少数例の動物による多くの異なる実験で、B6C3F1 胎児を懐胎している妊娠 C57BL/6 マウス

が、妊娠 11.5~12.5 日の間、濃度 516、619、2,064 mg/m3 (250、300、1,000 ppm) の塩化メチ

ルに 12~24 時間/日暴露された(John-Greene et al., 1985)。暴露時間帯は心臓障害発生の臨界期

に選ばれた。著者らは、試験が非盲検であったときには心臓障害を見出したが、どの胎児が暴露

されたかをテクニシャンが知らないときには心臓障害を見出さなかった。さらに、John-Greene

ら(1985)は、Wolkowski-Tyl ら(1983a)により利用された術式に関与していた。しかしながら、

John-Greene ら(1985)による検討は、少数の動物が使用されたことと、暴露期間が Wolkowski- 

Tyl ら(1983a, 1983b)の試験での暴露期間とは同じではなかったので、評価するのは困難である。

LOAEL は設定されていなかった。 

 

結論として、Wolkowski- Tyl ら(1983a, 1983b)の試験から、母マウスが妊娠 6~18 日に塩化メ

チル 1,032 mg/m3 (500 ppm)に暴露されたとき、塩化メチルは胎児の心臓障害を誘起することが

できるようにみえる。発生毒性試験から、NOAEL 値 206 mg/m3 (100 ppm)が設定された。 
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8.8 免疫学的および神経学的影響 

 

塩化メチルによって引き起こされる免疫学的または神経学的影響に関する特定の報告は文献に

見当たらなかった。 

 

9. ヒトへの影響 

 

9.1 ボランティアでの試験 

 

以前に塩化メチル暴露を受けたことのない健常なボランティア（男性 8 名と女性 9 名）で塩化

メチルに対する生理反応をモニターするために、Stewart ら(1980) はボランティアを暴露チャン

バー内で塩化メチルに暴露させた。暴露条件は、濃度 0、41、206、（男性のみ）310 mg/m3（0、

20、100、[男性のみ]150 ppm）で、1、3、7.5 時間/日×5 日/週×６週間であった。行動性、神経

性、筋電図、および臨床の検査の広範な組み合わせによって、対照と比較し、暴露されたボラン

ティアで有意な衰退は見出されなかった。血液と呼気中の塩化メチル濃度の個人差については、

7 節を参照されたい。 

 

ボランティアでの試験で、Putz-Andersonら(1981a, 1981b)は、塩化メチル濃度206、413 mg/m3 

(100、200 ppm)に 3 時間(n = 56)、および 413 mg/m3 (200 ppm)に 3.5 時間 (n = 84)暴露して、

活動度に対する影響が極微ないし無影響であることを見出した。 

 

9.2 事例報告 

 

高濃度の塩化メチルに暴露されたヒトへの毒作用に関係する利用可能な情報は、偶発的暴露か

ら主に得られているが、例えば発泡スチロール製造時の塩化メチルの使用や冷凍機からの漏出現

象に関連している。事例報告（例えば、MacDonald, 1946; McNally, 1946; Hansen et al., 1953; 

Thordarson et al., 1964; Scharn weber et al., 1974; Spevak et al., 1976; Gudmundsson, 1977; 

Lanham, 1982）に記述されている症候には、めまい、衰弱、かすみ目、筋の失調、傾眠、睡眠

障害、精神錯乱、知覚麻痺のような神経系への影響がある。神経症的・抑鬱症状も記述されてい

る。さらに、胃腸症状（悪心、嘔吐、腹痛等）そして黄疸も認められていた。一般に、症状は暴
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露後まもなく現れるようである。しかし、回復期間は大幅に異なっている。例えば、塩化メチル

に高濃度暴露された船員の場合、神経系への影響は事故後 13 年間も認められた(Gudmundsson, 

1977)。 

 

9.3 疫学的研究 

 

行動・認知機能は発泡製品を製造する作業員が悪影響を受けた。指の震えの大きさも増大した。

作業員は他の化学薬品とともに、塩化メチルにおよそ 72 mg/m3 (35 ppm)の濃度で 2 年間暴露さ

れた(NIOSH, 1976)。しかしながら、他の化学薬品に対する暴露と生活様式因子に関しては不十

分な情報しかなく、塩化メチル暴露と採用された種々の心理・性格検査との間に関連性を確立で

きてなかった。 

 

死亡率追跡調査が、塩化メチルを使用する一ブチルゴム製造工場で 1943~1978 年の間に少な

くとも 1 ヶ月間雇用された 852 名の作業員について行われた(Holmes et al., 1986)。各コホート

構成員に対して、完全な職歴と死亡情報が得られていた。生活様式因子に関する情報は報告され

ていなかった。当該ブチルゴム製造工場で使用された塩化メチルと他の種の化合物に対する暴露

は 3 カテゴリー（高、中、低）にあると推定された。全てのがんを含む特定死因による検知可能

な超過死亡率は、暴露の濃度と期間による解析を行ったところ、試験集団に認められなかった。 

 

Rafnsson および Gudmundsson (1997)による 32 年間の追跡調査において、偶発的な塩化メチ

ルの高濃度暴露後の心疾患による死亡率上昇徴候がアイスランドの船員で見られた（甲板員：相

対危険率[RR] = 3.9、95%信頼区間[CI] = 1.0~14.4；高級船員：相対危険率[RR] = 1.7、95%信頼

区間[CI] = 0.3~6.4）。暴露群における少数の観察されたがん（全てのがんは肺がん）は、ヒトの

場合のがんリスクを評価するのに根拠が十分ではない。利用された参照群は、年齢、職業、社会

的階層、生活様式因子に関して調整されていた。 

 

結論として、ヒトへの影響、特に中枢神経系への影響を偶発的（ほとんどが高濃度）暴露後、

または通常作業暴露レベルの後に明らかに認めることができる。事例報告の暴露度合の大まかな

見積もりは、およそ 200~2,000 mg/m3 (100~1,000 ppm) 程度であろうとされていた。ボランテ

ィアの短期暴露では、有意な影響は見られなかった。塩化メチル暴露の結果としてヒトががんに 
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表 6 水生生物に対する短期毒性 

生物 エンドポイント 毒性 (mg/L) 参考文献 

ラン藻 

ミクロキスティス・エルギノーサ

Microcystis aeruginosa 

毒性閾値、 EC3  

(細胞増殖阻害試験) 

550 Bringmann & 

Kühn, 1976  

緑藻 

セネデスムス 

Scenedesmus quadricauda 

毒性閾値、 EC3  

(細胞増殖阻害試験) 

1,450 Bringmann & 

Kühn, 1980 

原生動物 

エントシホン・スルカタム 

Entosiphon sulcatum 

毒性閾値、 EC5  

(細胞増殖阻害試験) 

>8,000 Bringmann & 

Kühn, 1980  

魚 

ブルーギル・サンフィッシュ

(Lepomis macro chirus) 

96 時間 LC50 550 Dawson et al., 

1977 

タイドウォーター・シルバーサイ

ド(Menidia beryllina) 

96 時間 LC50 270 Dawson et al., 

1977 

 

 

なるリスクを評価するデータは不十分である。 

 

10. 実験室および自然界におけるその他の生物への影響 

 

10.1 水生環境 

 

水生生物に対する塩化メチルの短期毒性についてのデータはほとんど見当たらず、長期毒性に

ついてのデータは見当たらなかった。ラン藻、緑藻、原生動物、および 2 種の魚の場合の既存デ
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ータは、水生生物に対する低い毒性を示している（表 6 を参照）。2 種の魚に対する急性毒性は止

水条件下で判定され、そして被験物質の濃度は測定されていなかった。このことは、かなりの量

の被験物質が若し揮発していたら、その試験では毒性が低く評価された可能性があるということ

になる。淡水魚のブルーギルサンフィッシュ(Lepomis macro chirus)と海水魚のタイドウォータ

ーシルバーサイド(Menidia beryllina)に対する 96 時間 LC50値は、それぞれ 550 と 270 mg/L と

測定された(Dawson et al., 1977)。 

 

 

表 7 陸生生物に対する短期毒性 

 

生物 エンドポイント 毒性 参考文献 

細菌 

メ タ ン 生 成 細 菌

（35 °C、pH 7、嫌気的

条件）  

48 時間 IC50  

（ガス産生抑制） 

50 mg/L Blum & 

Speece, 1991 

硝酸菌 

(25 °C、pH 9.1) 

24 時間 IC50  

（NO2-N 産生抑制）

2,010 mg/L Tang et al., 

1992 

シュードモナス・プチ

ダ 

毒性閾値、 EC3  

(細胞増殖阻害試験)

500 mg/L Bringmann & 

Kühn, 1976 

高等植物 

数種の植物 a  

（気相中で3時間暴露）

可視症候 

光合成 

蒸散 

5,000~10,000 mg/m3 (2,400~4,800 

ppm) 

>5,000 mg/m3 (>2,400 ppm) 

>5,000 mg/m3 (>2,400 ppm) 

Christ, 1996 

a試験植物種はトマト(Lycopersicum esculentum Miller)、サンフラワー(Helianthus annuus L.)、

ツルナシインゲン(Phaseolus vulgaris L.)、キンレンカ(Tropaeolum majus L.)、テンサイ(Beta 

vulgaris L.)、ダイズ(Glycine maxima (L.) Merill)、コムギ(Triticum aestivum L.)であった。 
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10.2 陸生環境 

 

塩化メチルの短期毒性データは 3 種の細菌と数種の高等植物の場合にのみ見出された（表 7 を

参照）。陸生生物に対する慢性毒性データは見出されなかった。 

 

11. 影響評価 

 

11.1 健康への影響の評価 

 

11.1.1 ハザードの特定および用量反応評価 

 

塩化メチルのリスク評価のためのデータベースは、吸入暴露後の毒性の面で総体的に受け入れ

られる。経皮や経口投与による塩化メチルの毒性についてのデータはほとんど文献に見当たらな

かった。しかし、塩化メチルに対するヒトの暴露の主な経路は気道を介した経路によると思われ

るので、他の投与経路によるデータの欠如はあまり問題ではない。塩化メチルの毒性に関する最

近の調査は、エンドポイントが遺伝毒性以外は驚くほど少ないことを指摘しなければならない。

表 8 には、実験動物における塩化メチルの吸入毒性試験データを要約している。 

 

ヒトの GSTT1 多型および塩化メチルの提案されている代謝経路（図 2）を考慮すると、高抱

合者 high conjugators (HC)での塩化メチルの迅速な代謝クリアランスが、低抱合者 low 

conjugators (LC)や非抱合者 non-conjugators (NC)における塩化メチルのより長期の貯留よりも、

リスクを大きくするのかまたは小さくするのかを結論することができない。GSTT1 活性はマウ

ス肝・腎の細胞質> HC > ラット > LC > ハムスター> NC の順に低下しているので、塩化メチ

ルのリスク評価で動物での影響をヒトに外挿する場合、より望ましい実験動物の 1 種族を選択す

ることは不可能である。これらの不確定性のために、実験動物のどの種族も別の種族のために除

外できないし、高抱合者、低抱合者、および非抱合者を塩化メチルに感応性であるとみなさなけ

ればならない。したがって、どんな種族から得られていても、最も低い適切な LOAEL または

NOAEL がさらに厳密なリスク特性として選択されるであろう。 
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表 8 リスク特性に関連する動物での吸入毒性試験の要約 

動物種 試験期間 エンドポイント 

LOAEL、 

mg/m3 (ppm)

NOAEL、

mg/m3(ppm) 参考文献 

短期暴露 

マ ウ ス 、 

C3H 、 雌 ；

C57BL/6、 

雄と雌 

12 日間 肝細胞の壊死と変性  1,032 (500) – Morgan et al., 

1982 

マ ウ ス 、

C57BL/6、雌 

11 日間、

持 続 的 暴

露 

小脳の病変 206 (100) – Landry et al., 

1985 

  間 欠 的 暴

露 

  826 (400) –   

長期暴露 

ラ ッ ト 、 

F-344 

2 年間 精巣の病変 2,064 (1,000) 464 (225) CIIT, 1981 

マ ウ ス 、 

B6C3F1 

2 年間 雄で腎腫瘍；2,064 mg/m3 

(1,000 ppm)で有意な増大 

2,064 (1,000) 464 (225) CIIT, 1981 

    雄で腎臓小嚢腫が発生；464 

mg/m3 (225 ppm)でも見ら

れた；用量相関なし 

103 (50)     

    神経軸索の膨化と変性；全処

置群で見られた；対照に比べ

有意な影響 

103 (50)     

生殖毒性―繁殖 
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ラ ッ ト 、 

F-344 

9 日間 精巣の病変と精巣上体肉芽

腫 

6,192 (3,000) – Chapin et al., 

1984 

ラ ッ ト 、 

F-344 

2 世代 不妊症；用量依存または依存

傾向 

980 (475) 310 (150) Hamm et al., 

1985 

ラ ッ ト 、 

F-344 

5 日間 着床前胚損失 2,064 (1,000) – Working et al., 

1985a 

ラ ッ ト 、 

F-344 

5 日間 精子の質に対する影響 6,192 (3,000) 2,064(1,000) Working et al., 

1985b 

生殖毒性―発生 

ラ ッ ト 、 

F-344 

妊娠 7~19

日 

母獣の体重・餌消費量への影

響存在下での骨格未熟性 

3,096 (1,500) 1,032 (500) Wolkowski-Tyl 

et al., 1983a 

マ ウ ス 、 

B6C3F1 

妊娠 6~17

日 

胎児の心臓障害；対照動物と

比較して有意な増加  

1,032 (500) 206 (100) Wolkowski-Tyl 

et al., 1983a 

マ ウ ス 、 

B6C3F1 

妊娠 6~18

日 

胎児の心臓障害；用量に依存 1,032 (500) 516 (250) Wolkowski-Tyl 

et al., 1983b 

 

 

塩化メチルの単回暴露に関するデータは乏しくて、確固たる結論を引き出せない。しかし、ラ

ットと雄マウスでの単回暴露後の急性吸入毒性はかなり低いようであり、LC50値は 4,128 mg/m3 

(2,000 ppm)を越えている。マウスの場合、雌マウスで得られた LC50値は 17,544 mg/m3 (8,500 

ppm)であったので、塩化メチルに対する感受性に性差がありそうである。 

 

刺激性と感作性に関するデータは入手できなかった。しかし、短期と長期の暴露データからは、

塩化メチル暴露がもたらす呼吸器の刺激徴候は報告されていない。したがって、塩化メチルはお

そらく強力な呼吸器刺激物ではない。 

 

短期暴露したときのラットとマウスにおける主要標的器官は神経系であり、機能障害と小脳変
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性を示す動物がいた。持続暴露のとき、マウスでのLOAEL（小脳変性に基づく）は206 mg/m3 (100 

ppm)である。より高濃度の暴露は、マウスで腎・肝に対する毒性、ラットで精巣、精巣上体、腎

に対する毒性をもたらした。濃度 31 mg/m3 (15 ppm)に暴露されたマウスにおける組織病理学的

変化を伴わない胸腺重量の減少は、90 日間試験や 2 年間試験によって確証されなかった。 

 

長期試験で、濃度 103 mg/m3 (50 ppm)の暴露が軸索膨化と変性のような神経病変を引き起こ

した。各暴露濃度での影響は、対照動物と比較して各用量群で有意に増強された。しかしながら、

濃度－反応相関を立証できなかった。神経線維に対する有意な変性作用も高用量では見られたが、

観察された変化は濃度との相関がなかった。なお、ラットでの精巣の病変と雄マウスでの腎臓の

病変は、2 年間毒性試験から得られた重要な所見であった。 腎腫瘍も精巣病変も 2,064 mg/m3 

(1,000 ppm)の暴露濃度で認められ、そして統計的に有意ではなかったが、464 mg/m3 (225 ppm)

で皮質腺腫も認められた。マウスでの腎臓皮質小嚢腫の発生が 103 mg/m3 (50 ppm)用量群で見

られ、464 mg/m3 (225 ppm) 群ではそれ相応に見られた(CIIT, 1981)。しかしながら、濃度－反

応相関を立証できなかった。Speerschneider および Dekant (1995)によって示されたように、ヒ

トの男性の腎ミクロソームは雄の CD-1 マウスに比べて CYP2E1 活性は低い徴候があるが、ヒト

の腎 CYP2E1 の存在を無視することはできない。さらに、腎臓以外のヒト組織における CYP2E1

の存在が、他の器官での腫瘍誘導の原因になっているのかもしれない。したがって、雄マウスで

の腎腫瘍の調査結果をヒトに関連するものと考えなければならない。 

 

塩化メチルは細菌および哺乳類細胞を用いる in vitro（試験管内）系で明らかに遺伝毒性があ

る。塩化メチルはタンパクに結合できる。しかし、もし塩化メチルがアルキル化剤であるとして

も、それは極めて弱い程度である。さらに、塩化メチルは in vivo（生体内）での非常に弱い変異

原であるとみなされるであろう。 

 

ラットでの精巣病変と精巣上体肉芽腫、それに続いて起る精子の質の低下は受精率低下および

完全な不妊症の原因となる。LOAEL 値 980 mg/m3 (475 ppm)が、濃度－反応相関を立証できた

生殖毒性データから導かれた(NOAEL = 310 mg/m3 [150 ppm])。 

 

Wolkowski- Tyl ら(1983a, 1983b)の試験から、母マウスが妊娠 6~18 日に塩化メチル 1,032 

mg/m3 (500 ppm)に暴露されたとき、塩化メチルは胎児の心臓障害を誘起することができるよう
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にみえる。心臓障害の発生は濃度依存性であった。発生毒性試験から、NOAEL 値 206 mg/m3 (100 

ppm)を設定できた。 

 

ヒトへの影響、特に中枢神経系への影響を偶発的または通常作業暴露レベルによって明らかに

認めることができる。事例報告の暴露度合の大まかな見積もりは、およそ 200~2,000 mg/m3 

(100~1,000 ppm) 程度であろうとされていた。ボランティアの短期暴露で、神経系への有意な影

響は見られなかった．塩化メチル暴露の結果としてヒトががんになるリスクを評価するデータは

不十分である。 

 

11.1.2 塩化メチルに対する耐容摂取量または指針値の設定基準 

 

実験動物特にマウスでの短・中・長期試験データによって補われたヒトのデータは、神経系が

塩化メチル暴露の特に易損性標的であることを明確に示している。脊髄神経における組織病理学

的影響がマウスの 2 年間暴露(CIIT, 1981)で認められており、これは LOAEL の 103 mg/m3 (50 

ppm)で暴露され、腎臓と肝臓への影響はなかった。2,064 mg/m3 (1,000 ppm)では、小脳変性が

認められた。進行性で持続性に思えるこの小脳変性は、もっとはるかに短い期間の別の試験で暴

露されたマウスでも観察されている（Landry et al., 1985）。さらに、短期試験で認められた機能

障害の証拠は、脊髄と脳が慢性暴露条件下での損傷可能性部位であることと一致している。 

 

したがって、神経系への影響のための CIIT (1981)による 2 年間試験から導かれた LOAEL 値

103 mg/m3 (50 ppm)が、リスク特性評価で利用されるよう選ばれた。 

 

環境大気からと作業環境中の空気からの耐容摂取量の割り付けに関して、入手可能な暴露デー

タベースからの見積もりができないために、二つの別々の指針値が算出された。 

 

一般集団の場合の環境を介した塩化メチルに対する間接的な吸入暴露指針値は次のように見積

もられた。 

 

    (103 mg/m3 × 1.0 × 6/24 × 5/7) /1,000 = 0.018 mg/m3 (0.009 ppm) 
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ただし、 

・ 103 mg/m3 (50 ppm)は LOAEL、 

・ 1.0 は環境大気を介した摂取に耐容摂取量の 100%を割り当てることを指し、 

・ 6/24 と 5/7 は 6 時間/日と 5 日/週の持続暴露への換算であり、そして 

・ 1,000 は不確定性係数（種内変動が×10、種間変動が×10、およびデータベースの不完全性

と NOAEL の代わりに LOAEL の使用が×10）である。 

 

職業性の吸入暴露指針値は次のように見積もられた。 

 

    (103 mg/m3 × 1.0) /100 = 1.0 mg/m3 (0.5 ppm) 

 

ただし、 

・ 103 mg/m3 (50 ppm)は LOAEL、 

・ 1.0 は職場環境空気を介した摂取に耐容摂取量の 100%を割り当てることを指し、そして 

・ 100 は不確定性係数（種間変動が×10 およびデータベースの不完全性と NOAEL の代わりに

LOAEL の使用が×10）である。 

 

作業環境での持続暴露対して補正はなされなかった。 

 

11.1.3 リスクの総合評価例 

 

暴露試算値に基づくと、大気を介した間接的暴露値は 0.0012 mg/m3 (0.6 ppb)であり、これは

指針値 0.018 mg/m3 (0.009 ppm)の 1/15 である。また、都市の大気の暴露試算の中央値は

0.0010~0.0023 mg/m3 (0.5~1.1 ppb)であり、これは指針値の 1/18~1/8 である。最後に、都市の

大気における個々の測定値から得られたうちの最高値である 0.035 mg/m3 (17 ppb)は指針値の 2

倍である。入手できる暴露データから、都市の空気における暴露は確認されたが、都市周辺の大

気の場合は確認されなかった。 

 

本報告におけるヒト暴露データの質はかなり劣っており、職業暴露のリスクの総合判定におい

て、不確実さの原因となるであろう。しかしながら、もっと適切な暴露データを使用できれば、
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リスク評価の質は良くなるであろう。 

 

職場暴露試算値の範囲は 0.2~186 mg/m3 (0.1~90 ppm)であり、これは指針値 1.0 mg/m3 (0.5 

ppm)の 1/5~180 倍である。したがって、作業環境の入手できる塩化メチル暴露濃度と神経系へ

の影響から導かれた指針値の比較は、リスクの特定につながる。ラットでの不妊発生濃度(980 

mg/m3 [475 ppm])および雄マウスでの腎腫瘍発生濃度(2,064 mg/m3 [1,000 ppm])よりも低い暴

露濃度で神経病変が見られたので、塩化メチルの定性的リスク特性においては、これらの極めて

重大な影響に重点を置かなければならない。 

 

11.2 環境影響の評価 

 

塩化メチルが水酸ラジカルと反応する対流圏は、本物質の主な環境シンク（吸収源）である。

一定量の塩化メチルが成層圏へ到達する。成層圏では、光分解によって塩素ラジカルが生成され

て、それがオゾンと反応するのであろう。成層圏へ達してオゾン層破壊に寄与する塩化メチル量

の推定値はかなりばらついている。しかし、世界気象機関 WMO によって提示されている数値か

ら推定して、塩化メチルは総等価有効成層圏塩素量 total equivalent effective stratospheric 

chlorine のおよそ 15％に寄与している 1。クロロフルオロカーボンとヒドロクロロフルオロカー

ボンの使用が減ると予想されているので、塩化メチルのオゾン層の破壊に対する相対的寄与は今

後増大するであろう。塩化メチルの成層圏のオゾン破壊係数 ODP は、CFC-11(ODP = 1)の 100

分の 2 であると測定されている。 

 

塩化メチルが地球温暖化や光化学的大気汚染の発生の原因になるとは考えらていない。 

 

水域と土壌での塩化メチルの主要な消失メカニズムは蒸発である。緩慢な加水分解とおそらく

生物分解が深部の土壌層と地下水での消失に寄与している可能性がある。しかしながら、生分解

に関して情報はほとんど入手されていない。 

 

水生および陸生の生物に対する短期毒性データはわずかである。長期毒性については情報が見

つからなかった。入手できるデータは、塩化メチルが被験水生生物（例えば、原生動物、緑藻、

魚）に対して低い急性毒性があることを示している。魚に対する最低の LC50値は 270 mg/L であ
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る。表層水中の塩化メチルの測定濃度（最高 0.22 mg/L）は影響を及ぼすことが証明された濃度

よりも一般に数オーダ低いので、塩化メチルは水生生物に及ぼす急性影響のリスクが低いと思わ

れる。陸生生物についてのデータは水生生物についてのデータよりもはるかに少ない。見つかっ

た唯一の情報は、塩化メチルが高等植物に対して 5,000 mg/m3 (2,400 ppm)よりも高い濃度で急

性影響（すなわち、可視症候と光合成・蒸散への影響）をもたらすが、この濃度は都市部の大気

で認められた最高濃度（すなわち、0.035 mg/m3 [0.017 ppm]）よりも約 10 万倍高いことを示し

ている。 

 

12. 国際機関によるこれまでの評価 

 

国際がん研究機関 International Agency for Research on Cancer (IARC, 1986)は、一連のモノ

グラフで塩化メチルを評価した。入手できるデータに基づき、実験動物およびヒトに対する塩化

メチルの発がん性には証拠が十分でないとタスクグループは結論した。短期試験データの総合査

定において、遺伝毒性活性には十分な証拠があるとタスクグループは結論した。総合評価(IARC, 

1987)において、塩化メチルは「人に対する発がん性について分類できない」としてのグループ 3

に位置付けられた。 

 

脚注： 

 

1成層圏では、臭素原子は塩素原子よりも 40 倍破壊力が大きいと考えられている(WMO, 1994)。 

 

1「等価有効成層圏塩素量 equivalent effective stratospheric chlorine」という用語は成層圏の塩

素量と臭素量の両方を含めており、オゾン層破壊に関係する各化合物の解離速度も考慮に入れて

いる（例えば、クロロフルオロカーボン）。成層圏では、臭素原子は塩素原子よりも 40 倍破壊力

が大きいと考えられている。 
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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。

http://www.nihs.go.jp/ICSC/  を参照してください。 
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