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

No.34 塩 素 化 ナ フ タ レ ン 
           (Chlorinated naphthalenes) 
 
 
序 言 
http://www.nihs.go.jp/hse/cicad/full/jogen.html を参照 
 
1. 要 約 
 
 塩素化ナフタレンに関する本 CICAD は、英国・モンクスウッドにある生態・水文学研

究センター(Centre for Ecology & Hydrology)とドイツ・ハノーバーにあるフラウンホーフ

ァー毒性・エーロゾル研究所(Fraunhofer Institute for Toxicology and Aerosol Research)
によって作成された。本 CICAD は英国の“Environmental hazard assessment(環境危険

有害性評価 ): Halogenated naphthalenes” (Crookes & Howe, 1993)と、German 
Commission for the Investigation of Health Hazards of Chemical Compounds in the 
Work Area(作業区域における化学物質の保健有害性に関するドイツコミッション)の研究

(Greim, 1997)を基に、文献検索により補足(June 2000)して作成したものである。原資料

となった文書のピアレビューの経過および入手方法に関する情報を Appendix 1 に、本

CICAD のピアレビューに関する情報を Appendix 2 に示す。本 CICAD は 2001 年 1 月
8～12 日にスイスのジュネーブ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 Appendix 3 に示す。IPCS が作成した国際化学物質

安全性カード(IPCS, 1993a,b,c, 1999a,b)の、トリクロロナフタレン(ICSC 0962)、テトラ

クロロナフタレン(ICSC 1387)、ペンタクロロナフタレン(ICSC 0935)、ヘキサクロロナフ

タレン(ICSC 0997)、およびオクタクロロナフタレン(ICSC 1059)も本 CICAD に転載する。 
 
 塩素化ナフタレンには同族体が 75 種あるとみられる。市販の製品は通常数種の同族体

の混合物で、液状ないしろう状物質や高融点の固体まである。おもな用途は、ケーブル絶

縁、木材保存、エンジンオイル添加剤、電気めっき用マスキング材、キャパシタ、屈折率

測定用浸油で、染料用原料としても用いられる。 
 
 塩素化ナフタレンの環境へのおもな発生源は、廃棄物の焼却や、埋立地への塩素化ナフ

タレン含有物の廃棄が考えられる。 
 
 塩素化ナフタレンは大部分が土壌や底質に吸着すると見込まれる。予想土壌有機炭素／
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水分配係数は塩素化が進むにつれて増加する。したがって、低塩素化物は中程度、高塩素

化物は強い収着傾向を示すとみられる。 
 
 塩素化ナフタレンは魚類に高い生物蓄積性を示すが、エビや藻類では低くなる。塩素化

の程度により生物蓄積量も増加するが、もっとも塩素化の進んだナフタレン(オクタクロロ

ナフタレンなど)はその吸収が著しく低下することから生物蓄積されないとみられる。 
 
 モノクロロナフタレンは好気条件下で土壌および水中微生物に分解されやすいとみられ

る。高塩素化ナフタレンの微生物による生分解について情報は得られない。 
 
 ある報告によると、1,4-ジクロロナフタレンの大気中半減期は 2.7 日である。その他の

塩素化ナフタレンの大気中挙動について情報は得られない。すべての塩素化ナフタレンは

実際の環境でみられる波長の光を吸収するので、水圏、大気圏、土壌では直接光分解反応

が起きると考えられる。 
 
 過去において、作業環境で最高 14.5 mg/m3 の塩素化ナフタレンの空気中濃度が測定さ

れているが、製造現場周辺の屋外大気では 25～2900 ng/m3 が記録された。近年では、モ

ニタリング調査により“準農村(semirural)”部で 150 pg/m3、遠隔地で 1～40 pg/m3の最

高濃度が測定された。屋外大気中にはおもにトリクロロナフタレンとテトラクロロナフタ

レンが含まれていた。1970 年代に、塩素化ナフタレン製造工場周辺の地表水で最高 5.5 
μg/L が測定され、地下水はそれより高かった。最近の調査では地表水の濃度は ng/L の低

いレベルにあった。塩素処理された水道水の 1 件の試験で確認された最高濃度は、ジクロ

ロナフタレン 0.15 ng/L、モノクロロナフタレン 0.44 ng/L であった。過去に最高濃度 100 
mg/kg を記録した底質もあったが、最近では非汚染箇所で 0.2 μg/kg、汚染箇所で 250 μg/kg
が示されている。同様に、土壌は 1980 年代初期には汚染箇所で最高 1300 mg/kg が記録

されたが、最近のクロルアルカリ工場跡地では 18 mg/kg 乾重量が測定された。魚類の塩

素化ナフタレンの最高濃度はおよそ 300 μg/kg 脂質重量である。生物相ではテトラ－、ペ

ンタクロロナフタレンが大勢を占めることが多い。海鳥の卵のモニタリング調査では 1974
～1987 年に減少傾向が確認されている。 
 
 塩素化ナフタレン、とくにジオキシン様同族体は、一般住民の脂肪組織、肝臓、血液、

母乳試料に、脂質 1 kg 当たり ng オーダーの濃度範囲で検出されている。ヒト試料中塩

素化ナフタレンの同族体／異性体のパターンは市販の塩素化ナフタレン混合物とは著しく

異なった。ほぼすべてのヒト試料の主要な同族体はペンタ体 2 種およびヘキサ体 2 種、す

なわち 1,2,3,5,7/1,2,4,6,7-ペンタクロロナフタレンおよび 1,2,3,4,6,7/ 1,2,3,5,6,7-ヘキサ

クロロナフタレンで、少量だがテトラ体も複数種あった。 
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 塩素化ナフタレンは経口、吸入、経皮経路で吸収され、経口投与では全身に吸収、分布

する。主要標的器官は肝臓および脂肪組織で(腎臓と肺以外では)、とくに 1,2,3,4,6,7/ 
1,2,3,5,6,7-ヘキサクロロナフタレンなどの高塩素化物が高い蓄積性を示す。1,2,3,4,6,7/ 
1,2,3,5,6,7-ヘキサクロロナフタレンの半減期は、ラットの脂肪組織で 41 日、肝臓で 26 日

と計算された。ヒト血液試料で得られたデータによる計算から、これらヘキサ体のヒトに

おける半減期は 1.5～2.4 年とみられた。動物実験で、低塩素化ナフタレン(モノ－～テト

ラ－)の大半でヒドロキシ代謝物が確認された。ラットの糞便中のメチルチオ－またはメチ

ルスルホキシドクロロナフタレン代謝物の生成を示す、予備的な試験結果もある。親化合

物や代謝物は糞便および尿経由で排泄される。ラットでは胎盤および授乳を介した、仔世

代への 1,2,3,4,6,7-ヘキサクロロナフタレンの移行もみられた。 
 
 数種の塩素化ナフタレンの LD50 は、＞3(2,3,6,7-テトラクロロナフタレン)～1540(1-モ
ノクロロナフタレン)mg/kg 体重であった。高塩素化ナフタレンの短期暴露は、ラット、ウ

サギ、ウシで、死亡、肝障害、腎変性などを引き起こした。ウシはペンタ－、ヘキサ－、

ヘプタ－、オクタクロロナフタレンの 1.7～2.4 mg/kg 体重/日・5～10 日間の経口投与で、

重篤な全身性疾患(ウシ過角化症)を発症した。同様の症状(死亡、顕著な体重減少、肝障害)
は、実験動物および家畜の経口・吸入による中期暴露でも観察された。高塩素化物のほう

が低塩素化物より毒性が強いようであった。ラットにペンタ／ヘキサクロロナフタレン混

合物 1.4 mg/m3(8 時間/日)の吸入を 143 日間継続すると、軽微～中等度の組織学的肝障害

が認められた。 
 
 塩素化ナフタレンによる長期発がん試験は実施されていない。 
 
 変異原性試験が行われた少数の塩素化ナフタレン(1-モノクロロナフタレンおよび

1,2,3,4-テトラクロロナフタレン)は、ネズミチフス菌エームス試験の結果、陰性であるこ

とが認められた。 
 
 妊娠 14～16日に 1,2,3,4,6,7-ヘキサクロロナフタレン 1 μg/kg体重/日を与えたラットの

雄仔世代に、精子形成の早発化が認められた。 
 
 関連化合物と同じように、塩素化ナフタレンはシトクロム P-450(CYP)-依存性ミクロソ

ーム酵素の誘導剤であることが立証されている。2 種の残留性が強い(そしてしばしばヒト

および環境試料で同定される)ヘキサクロロナフタレン(すなわち 1,2,3,4,6,7/1,2,3,5,6,7-ヘ
キサクロロナフタレン)は、CYP1A1 の(ジオキシン様化合物に典型的な)誘導を、複数の in 
vitro および in vivo 試験系で引き起こした。塩素化ナフタレンは、酸化ストレスの増大を
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示す、脂質過酸化と抗酸化酵素活性の変化をラットに起こすことも分かった。塩素化ナフ

タレンの生物学的・毒性反応の少なくとも一部は、2,3,7,8-テトラクロロジベンゾ-p-ジオ

キシン(TCDD)および関連化合物に類似して、細胞質内 Ah 受容体により媒介されると考え

られている。 
 
 試験された塩素化ナフタレンはすべて、皮膚刺激を引き起こし、ペンタ－、ヘキサクロ

ロナフタレンはウサギ耳試験およびヘアレスマウスで過角化性を示し、ウシ(ウシの過角化

症または X 病)およびヒト(塩素座瘡)の所見とも一致した。 
 
 重篤な皮膚反応(塩素座瘡)および肝疾患がいずれも塩素化ナフタレンへの職業暴露で報

告されている。塩素座瘡は 1930 および 1940 年代に塩素化ナフタレンを取り扱う作業員に

よくみられた。 
 
 塩素化ナフタレンに暴露した作業員のその他の症状には、眼刺激、疲労、頭痛、貧血、

血尿、勃起不能、食欲不振、吐き気、嘔吐があげられ、時折重篤な腹痛もみられた。急性

肝萎縮により、少なくとも 10 例の死亡が報告されている。肝疾患に至る全身性の影響が

報告されているのは、クロロナフタレンの吸入のみである。 
 
 さまざまな Halowax 試料を成人皮膚に塗布したとき、ペンタクロロナフタレンおよび

ヘキサクロロナフタレン含有の Halowax 1014 のみが塩素座瘡を発現させたが、モノ－、

ジ－、トリ－、テトラ－、ヘプタ－、オクタクロロナフタレン含有の Halowax ではみら

れなかった。 
 
 ケーブル製造工場で塩素化ナフタレンに暴露した作業員に関するコホート死亡研究から、

肝硬変による過剰死亡が確認された。しかし、塩素座瘡を発症した作業員でも、他の作業

員と比較して肝硬変による死亡率は上昇しないことが分かった。全暴露対象で、すべての

がんの死亡率に軽微だが有意な上昇(標準化死亡比= 1.18)がみられたが、塩素座瘡がある

サブコホートでそれ以上の上昇は観察されなかった。このサブコホートは食道がんおよび

“不特定の良性新生物(benign and unspecified neoplasms)”による統計的有意な過剰死亡

を示した。 
 
 一般住民の塩素化ナフタレンへの偶発的暴露の影響に関しては、種々の報告が少数ある

のみである。1 件の例外を除き、塩素化ナフタレンだけでなく他の汚染物質も含有してい

た油の摂取が認められ、一般的な全身性症状から塩素座瘡を発現していた。 
 
 塩素化ナフタレンは水生生物に対し、中等度～強度の急性毒性を示すとみられる。 
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2. 物質の特定および物理的・化学的性質 
 
 塩素化ナフタレンはナフタレン環系の一連の化合物であるが、1 つ以上の水素原子が塩

素と置換している。一般的な分子式は C10H8–nCln´で、n = 1～8 である。塩素化ナフタレ

ンは 75 種存在するとみられるが、通常は以下のような位置番号を用いて同定される。 
 
 

 
 

 
 塩素化ナフタレンは、ポリクロロナフタレン(PCN)とよばれることが多い。 
 
 工業的に生産された PCN の大半は純物質ではないが、通常は複数種の同族体の混合物

である。市販の製品は、融点－40˚C～180˚C の、液状ないしろう状物質や高融点の固体ま

である。液体 PCN は大半の有機溶剤に溶解するが、ろう状または固体の PCN は塩素系溶

剤、芳香族溶剤、石油ナフサに溶解し、石油ろう、塩素化パラフィン、ポリイソブチラー

ト、可塑剤と混合可能である。PCN の燃焼性は低く、揮発性は中～低で塩素化が進むほど

低くなる。 
 
 PCN および PCN 製品の物理的・化学的性質の一部を、それぞれ Table 1 と Table 2 に

あげる。詳細は本文書に転載した国際化学物質安全性カード(ICSC 0962)に示す。 
 
 
3. 分析方法 
 
 PCN は複雑なため、その測定には高感度で特異的な分析法が必要になる。分析がさらに

複雑になるのは、標準的な電子捕獲型検出器付きガスクロマトグラフィーを用いるとき、

環境マトリックスに大量のポリクロロビフェニル(PCB)や有機塩素系農薬が共存する場合

である(Falandysz, 1998)。 
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 この問題を解決するためにさまざまな手法が用いられ、通常は、過塩素化により PCN
からオクタクロロナフタレン、PCB からデカクロロビフェニルを得るか、水素化脱塩素化

により PCN からナフタレン、PCB からビフェニルを得る。以上の反応を経るとガスクロ

マトグラフでの定量が容易になるが、試料がすでに含有するナフタレンの干渉を受ける。

また、試料がすでに含有する個々の PCN についても多くの情報が失われる。近年 PCN 分

析に質量分析法を用いた手法が開発され、複雑な分析において個々の物質の同定・定量が

可能になったが、それは想定されるすべての PCN の標準物質が入手できたときに限られ

る(Crookes & Howe, 1993)。 
 
 75種のPCN同族体はすべて合成されているが、混合物でしかないときもある(Nikiforov 
et al., 1992, 1993; Auger et al., 1993; Imagawa et al., 1993; Imagawa & Yamashita, 
1994, 1997; Takasuga et al., 1994)。電子衝撃イオン化のモル反応を用い、1～2 種の標準

物質を参照すれば、ガスクロマトグラフ質量分析法により、PCN 同族体すべての定量化が

可能になる(Falandysz, 1998)。 
 
 環境試料中の PCN 同族体の特異的な測定には、活性炭カラムを用いて汚染物質を濃縮

する必要があり、併せて高分解キャピラリーガスクロマトグラフィーや電子捕獲負イオン

質量分析法を用いて、最終的な分離や定量化を実施する(Järnberg et al., 1993, 1997; 
Haglund et al., 1995; Schlabach et al., 1995; Falandysz & Rappe, 1996, 1997; 
Falandysz et al., 1996b)。Falandysz(1998)によると、さらに PCN 試料の分析で問題とな

るのは、キャピラリーガスクロマトグラフの分離カラムが 1 本で、複数の PCN 同族体が

共溶出する場合である。しかし、PCN 同族体の分離技術は進歩を遂げつつある。たとえば、

Helm ら(1999)の報告では、ペンタクロロナフタレン全 14 種、ヘキサクロロナフタレン全

10 種が完全に分離された。公表された方法で同族体を全種識別できるものはなく、このた

め、異なる研究グループによる結果を比較することは困難である(後述)。 
 
  検出限界は、フライアッシュ 0.1 ng/g、底質 1 ng/g 乾重量、生物相 0.2 pg/g 湿重量、

脂肪組織 0.01 ng/g脂肪であった(Wiedmann & Ballschmiter, 1993; Williams et al., 1993; 
Kannan et al., 2000a,b)。 
 
 
4. ヒトおよび環境の暴露源 
 
 PCN の自然界の発生源に関する情報はない。 
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 PCN 製造工場(US EPA, 1977; Erickson et al., 1978a,b)や PCN 系農薬使用現場

(Kauppinen, 1986)など、過去における発生源が確認されている。 
 
 PCN の現在のおもな発生源は、一般および特殊廃棄物の焼却炉からの排出(Ross & 
Whitmore, 1984; Tong et al., 1984; Rubey et al., 1985; Oehme et al., 1987; Janssens & 
Schepens, 1988; Alarie et al., 1989; Benfenati et al., 1991; Schneider et al., 1998; Abad 
et al., 1999)や、埋立地への PCN 含有物の廃棄(De Kok et al., 1983; Weistrand et al., 
1992; Espadaler et al., 1997; Martí & Ventura, 1997)が考えられる。 
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 PCN は産業廃水や都市下水が流入する(Kuehl et al., 1984b; Vogelgesang, 1986; 
Furlong et al., 1988)、あるいは危険有害性廃棄物処理場からの浸出を受ける(Elder et al., 
1981; Kaminsky et al., 1983; Jaffe & Hites, 1984)水や底質で検出される。クロルアルカ

リ工場周辺で採取された土壌、底質、生物相の各サンプル中 PCN の特徴から、クロルア

ルカリ処理過程で PCN が生成すると考えられる(Järnberg et al., 1997; Kannan et al., 
1998)。 
 
 飲料水処理のため塩素を使用すると、PCN が生成することが分かった(Lin et al., 1984; 
Shiraishi et al., 1985)。 
 
 1920 年代の PCN 年間生産量は世界全体で約 9000 トンと推計される。1930～1950 年

代にかけて、PCN は電気絶縁体の製造に広く用いられ、1956 年の米国の生産量は約 3200
トンとみられた。さまざまな代替品が現れたため、1978 年には米国での製造は年間約 320
トンまで減少した。米国 Koppers Company, Inc.(Halowax 製造メーカー)での PCN 製造

は 1977 年に中止され(Kirk-Othmer, 1980)、米国で最後の PCN 製造業者となった

Chemisphere 社は 1980 年までには中止していた。1981 年にはまだ年間 15 トンほどが米

国に輸入され、その主たる用途は屈折率測定用浸油とキャパシタ誘電体であった(US EPA, 
1983)。 
 
 ジ－、トリ－、テトラ－、ペンタ－、ヘキサ－、へプタクロロナフタレンの個々の異性

体純物質の商業用途は知られていない。モノクロロナフタレンと、モノおよびジクロロナ

フタレンの混合物は、耐薬品性ゲージ液や計器の密封に、あるいは熱交換流体や高沸点特

殊溶剤、色素分散剤、エンジンクランクケース添加剤、モータ添加剤成分として用いられ

てきた。モノクロロナフタレンは染料用原料、殺菌・殺虫性木材保存剤としても使われて

いる(Crookes & Howe, 1993)。 
 

 塩素化数 3 以上の塩素化ナフタレン製品は、電子機器・自動車のコンデンサ・キャパシ

タ用含浸剤および浸漬封入剤、紙表面加工・浸漬のセラミック部品製造時の仮止め剤、合

金精密鋳造、電気めっき時のめっき防止材、ギアオイルおよび歯切材の添加剤、電線・導

電体用防炎性絶縁材、耐水シーリング材、電池セパレータ、屈折率測定用浸油、電気めっ

き用マスキング材、研磨砥石潤滑剤に利用されてきた(Kirk-Othmer, 1980; US EPA, 1983)。 
 
 使用量からみてもっとも重要な用途は、ケーブル絶縁、木材保存、エンジンオイル添加

剤、電気めっき用マスキング材、染料用原料、染料担体、キャパシタ、屈折率測定用浸油

である(US EPA, 1983)。1940～1950 年代には木材保存剤としての利用が多かったが、米
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国において現在この用途では使われていない(US EPA, 1975)。 
 
 米国環境保護庁によると、米国ではごく少量にすぎないものの(1981年で年間約 15トン)、
おもに屈折率測定用浸油とキャパシタ誘電体に使用されていた。PCN の有望な新用途とし

て、ポリマー中間体やプラスチック難燃剤が想定されている(US EPA, 1983)。 
 
 Popp ら(1997)の報告によると、PCN はドイツでは 1989 年まで自動車製造業や鉱業で

原型や機械工具の製造に用いられていた。PCN 含有ワックスは 1980 年代半ばで製造中止

になっている。 
 
 
5. 環境中の移動・分布・変換 
 
 PCNの環境への発生源は、大半が大気(微粒子状物質への吸着が想定される)・水・土壌

への排出とみられる。焼却処理によるPCNの排気は、微粒子状物質と結合することを示す

証拠がいくつかある。したがって、微粒子状物質に吸着したPCNは降雨により大気から除

去されると考えられる。PCNの蒸気圧は中～低程度で、塩素化が進むにつれて低下すると

みられる。したがって、塩素化が進むほど水や土壌からの蒸発量は少ないと考えられるが、

塩素化数が少ないときは蒸発が重要になるとみられる(Crookes & Howe, 1993)。大気中

PCN濃度は、安定状態や高温時でも大気と地表面での交換や移流により調節されることか

ら、排出されれば持続的に大気中濃度に影響すると考えられる(Lee et al., 2000)。北極圏

のような遠隔地でも報告されていることから、PCNの長距離移動や大気中の安定性が証拠

付けられている(Harner et al., 1998)。 
 
 英国で淡水底質由来の古いコアを用いて、PCN の流束が測定された。鉛直プロファイル

からみて流束は 1940 年代初めまで毎年 0.4～0.6 µg/m2とかなり安定していたが、1950 年

代後半から 1960 年代半ばに表層下で毎年最大約 12 µg/m2と急上昇した後に、底質－水の

境界では 4 分の 1 に減少している。同族体の組成に著しい経時的変化はみられなかった

(Gevao et al., 2000)。 
 
 PCN のオクタノール／水分配係数が大きいことから、土壌または底質への吸着は顕著と

みられる。分子結合回帰式(molecular connectivity regression equation)を用いて推計され

た数種の PCN の土壌有機体炭素／水分配係数は、モノクロロナフタレン 2.97～オクタク

ロロナフタレン 5.38 の範囲であった(Koch & Nagel, 1988)。分配係数の推定値は塩素化

が進むにつれて増加するため、塩素化数が少ない塩素化ナフタレンの水から土壌または底

質への収着傾向は中程度で、塩素化数が多ければ水から土壌または底質への収着傾向は強
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くなるとみられる。 
 
 大気条件下の酸素存在時、PCN は 30˚C のメタノール溶液内で光分解された。光源はピ

ーク出力 300 nm で、285 nm で紫外線カットした。おもな反応経路として脱塩素化、二

量化が観察され、溶剤と反応して微量のメトキシ化ナフタレンが生成した。隣接あるいは

周辺置換した塩素原子をもつ PCN は、大半が脱塩素化物となったが、障害のない PCN は

大半が二量体となった。塩素化が進むとラジカル中間体の安定が強化されるため、この反

応は塩素化数の多いナフタレンでは遅くなった(Ruzo et al., 1975a)。環境中でも同様の反

応は起きようが、自然光はこの試験の光より弱いとみられる。近年、太陽の光子による廃

棄物分解を目指した実用性試験で、紫外光子を用いるとクロロナフタレンが光熱で酸化破

壊されることが分かった(Nimlos et al., 1994)。Järnberg ら(1999)は、Halowax 1014 の

メタノール溶液が太陽光に暴露すると、一般的に塩素化数の少ない同族体へと変化するこ

とを認めた。 
 
 スモッグチャンバ実験で、1,4-ジクロロナフタレン(1,4-dichloronaphthalene)のヒドロ

キシラジカルとの反応が研究された。ヒドロキシラジカルの供給源として亜硝酸の光分解

を用いると、300°K での反応速度定数は毎秒 6×10–12 cm3/mol であった。標準的な大気ヒ

ドロキシラジカル濃度を 5×105 mol/cm3とすると、大気中半減期は 2.7 日になる(Klöpffer 
et al., 1988)。 
 
 PCN の生分解に関する情報はほとんど見あたらない。Walker と Wiltshire (1955)によ

ると、土壌から単離した 2 種の細菌は唯一の炭素源として 1-クロロナフタレン

(1-chloronaphthalene)を利用できる。Morris と Barnsley(1982)は、1-および 2-クロロナ

フタレン(2-chloronaphthalene)とも、ナフタレンを唯一の炭素・エネルギー源として増殖

した シュードモナス菌により代謝されることを明らかにした。ナフタレンとインキュベー

トした下水汚泥を接種材料とし、1-および 2-クロロナフタレンと温置するとどちらも分解

されることが分かった(Okey & Bogan, 1965)。ライン河から採取した Pseudomonas 属、

Alcaligenes 属、Moraxella 属の細菌は、1,2-ジクロロベンゼンまたは 4-クロロフェノール

の存在下では、2-クロロナフタレンを代謝することが分かった。代謝物はヒドロキシ化合

物 お よ び 1- オ キ シ -3- カ ル ボ キシ メ チ ル -5(6)- ク ロ ロ - イ ソ クマ リ ン (1-oxy-3- 
carboxymethyl-5(6)-chloro-isocumarin)の 2 種と同定された(Springer & Rast, 1988)。土

壌微生物による 2-クロロナフタレンの分解半減期は、下水余剰汚泥 38日、廃油汚泥 59日、

木材用保存剤汚泥 70～104 日であった(Kincannon & Lin, 1985)。Järnberg ら(1999)は、

28 日間好気性分解試験で、テトラ－～ヘキサクロロナフタレン(Halowax 1014)の同族体

の組成に測定可能な変化は認められなかった。低塩素化同族体(モノ－～トリクロロナフタ

レン)に変化の可能性が認められたが、測定されなかった。 
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 嫌気性条件下での PCN 分解に関し、公表された情報はないとみられる。 
 
 PCN のオクタノール／水分配係数は大きいことから(Table 1 参照)、生物蓄積性は高い

とみられる。PCN の一般的な傾向として、塩素化が進むほど生物濃縮係数(BCF)は高くな

る。このことは PCN のオクタノール／水分配係数の傾向とも密接に符合する(Table 1)。
Table 3 に一連の PCN について測定した魚類の BCF を示す。魚類で測定された BCF か

ら、生物蓄積は塩素化数 6 以下の PCN の大半で起きる可能性があるが、ヘプタクロロナ

フタレンあるいはオクタクロロナフタレンでは起きないと考えられる。しかし、数種の魚

類でヘプタクロロナフタレンが測定されたことには注目する必要がある(§6 参照)。log 
BCF はグッピー(Poecilia reticulata)の実験で最大 4.5 程度まで増加するが、ヘプタクロロ

ナフタレンやオクタクロロナフタレンでは、取込みや、それに伴う蓄積もみられなかった

(Opperhuizen et al., 1985; Opperhuizen, 1986)。このことは、大きな分子では膜透過性が

失われ、物質が水から細胞へと通過できなくなることで説明される。この現象は直径が約

1 nm の分子から起きるとみられる(Opperhuizen et al., 1985; Opperhuizen, 1986; 
Anliker et al., 1988)。 
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 藻類(海産緑藻 Chlorococcum sp.)に Halowax(1000、1013、1014)を 24 時間暴露すると、

BCF 25～140 の軽微～中程度の蓄積が生じた。Halowax の塩素量が多いほど、蓄積量も

多かった(Walsh et al., 1977)。グラスシュリンプ(Palaemonetes pugio)に 40 μg/L の 
Halowax を 15 日間暴露したときの BCF は、Halowax 1099 が 257、Halowax 1013 が

187、Halowax 1000 が 63 であった(Green & Neff, 1977)。ミミズ(イトミミズ[Tubifex 
tubifex]およびユリミミズ[Limnodrilus hoffmeisteri])を最長 79 日間 1,2,3,4-テトラクロ

ロナフタレン(1,2,3,4-tetrachloronaphthalene) 1300 ng/g を添加した底質で飼育したとき

の BCF は 21000 で、浄化半減期は 30 日間であった(Oliver, 1987)。 
 
 テトラ－、ペンタ－、ヘキサ－、ヘプタクロロナフタレンをタイセイヨウサケ(Salmo 
salar)に最長 41 週間混餌投与すると(Halowax 1001、1014、1051 を 0.1～10 μg/g 食餌)、
BCF は 0.73～2.5 になった(Tysklind et al., 1998; Åkerblom et al., 2000)。 
 
 
6. 環境中の濃度とヒトの暴露量 
 
6.1 環境中の濃度 
 
 Crookes と Howe(1993)の調査によると、1990 年代初期まで PCN 環境中濃度の報告は

それほど多くなかった。環境汚染について多数の報告があった PCB と、用途や環境中へ

の放出の点で類似することを考えると、著者らには予想外の結果であった。その原因のひ

とつに PCN の測定に用いられた分析の方法が考えられる。多数の分析方法のうち、とく

に電子捕獲型検出器付きガスクロマトグラフィーでは、PCN と PCB が干渉し合い、互い

に他方が存在すると、測定が非常に困難になると報告されている(Cooke et al., 1980; 
Kennedy et al., 1982)。 
 
 近年、PCN の合成および分析方法がめざましく進歩し、野生生物および非生物環境試料

で同族体の同定が可能になった(Falandysz, 1998)。たとえば、このような研究から、非生

物環境試料でいえばスウェーデンで採取された気相大気や淡水(Järnberg et al., 1997)と、

ポーランドの河川底質や表層下の海洋プランクトン (Falandysz & Rappe, 1996; 
Falandysz et al., 1996a)で、テトラ－～ヘプタクロロナフタレン分布パターンの類似性が

明らかになった。しかし、現地の状況が明示されても、非生物・生物試料の PCN パター

ンを特定の環境汚染源に関連付けるのは、非常に困難、あるいは不可能といえる

(Falandysz, 1998)。以下のセクションでは、可能な限り、同定された同族体を示した。デ

ータは注意深く解釈する必要があり、とくに PCN 総量については、現物の試料中の同族
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体がすべて探索されているか必ずしも明確ではないため、慎重さを要する。データは、場

合によっては、PCN のクラス別にまとめてある。すべての同族体が報告されるなら、その

データの量も、また各研究所における同族体分離方法の違いをも反映することになる。 
 
 大気中 PCN の平均濃度は大都市(米・シカゴ)で 68 pg/m3、中小都市(カナダ・トロント)
で 17 pg/m3であった。大都市圏の大気は、PCN の約 40％が 1,4,6-トリクロロナフタレン

(1,4,6-trichloronaphthalene)と同定された(Harner & Bidleman, 1997)。同様に Dorr ら

(1996)は、大気中 PCN 濃度が都市部(独・アウクスブルク)で 60 pg/m3、農村部で 24 pg/m3

と報告している。Helm ら(2000)は、都市部の大気中濃度を最大値 98 pg/m3 と報告してい

るが、カナダ・米国の五大湖地域は 3～27 pg/m3 であった。大気試料中 PCN の 85％以上

は、トリ－、テトラクロロナフタレンであった。Lee ら(2000)の報告では、英国・ランカ

スターの準農村部の PCN 平均濃度は 152 pg/m3であった。トリ－、テトラクロロナフタ

レンは総 PCN 量の＞95％を占めていた。北極圏大気の平均濃度でもトリ－、テトラクロ

ロナフタレンは＞90％であった。平均濃度はバレンツ海 40 pg/m3、北極海東部 11.6 pg/m3、

ノルウェー海 7.1 pg/m3、カナダ・エルズミア島 3.5 pg/m3、シベリア・ドゥーナイ島 0.84 
pg/m3 であった(Harner et al., 1998)。 
 
 米国・ニューヨーク州ナイアガラフォールズの家庭の地下室で、空気中 PCN 濃度 0.08 
µg/m3(n = 2)および 3.4 µg/m3(n = 1)が検出された。地下室にはさまざまな有機化合物が高

濃度で存在し、PCN の高値は重大な汚染があったことを示唆する。この地域には複数の有

毒廃棄物投棄場があると報告されている(Pellizzari, 1982)。 
 
 米国では PCN 使用が考えられたさまざまな製造現場で、空気中 PCN 濃度が測定されて

いる(US EPA, 1977; Erickson et al., 1978a,b)。PCN 製造現場周辺での PCN 値は 25～
2900 ng/m3(n = 7)で、おもな同族体はモノ－(27％)、ジ－(31％)、トリクロロナフタレン

(37％)だったが、その他も検出されている。2 ヵ所のキャパシタ製造工場周辺では、PCN
値は不検出～33 ng/m3で(16 試料中 3 件が検出限界 0.3 ng/m3未満)、ある製紙工場周辺で

は不検出～3.1 ng/m3であった。 
 
 米国の都市ごみ焼却場のフライアッシュからは最大値 3 µg/kg の 2-クロロナフタレンが

検出された(Alarie et al., 1989)。下水汚泥焼却時に、スクラバー取入口で最大 19.6 µg/m3

の 2-クロロナフタレン(0.0011 kg/時の排出に相当)が検出されたが、スクラバー排出口ガ

スから 2-クロロナフタレンは検出されなかった(Gerstle, 1988)。2-クロロナフタレンおよ

び 1,2,3,4-テトラクロロナフタレンがヘキサクロロベンゼン焼却による排気から検出され

た (Ross & Whitmore, 1984) 。 同 様 に 、 2,3´,4,4´,5- ペ ン タ ク ロ ロ ビ フ ェ ニ ル

(2,3´,4,4´,5-pentachlorobiphenyl)が高温分解されると、トリ－、テトラクロロナフタレン
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が生成することが分かった(Rubey et al., 1985)。都市ごみ焼却場の排煙試料から、モノク

ロロナフタレン 0.10 µg/m3、ジクロロナフタレン 2 µg/m3、トリクロロナフタレン 0.10 
µg/m3が測定された(Eklund & Strömberg, 1983)。 
 
 フィンランドの 19 ヵ所の合板工場で PCN が検出された。PCN 発生源は防虫剤

Basileum SP-70 で、成分の約 80％が PCN(おもにモノ－、ジクロロナフタレン)、4％が

トリブチルスズオキシド(tributyltin oxide)であった。この防虫剤は合板製造時に接着剤に

混合されるもので、接着部門では 0.2～8 mg/m3 のモノクロロナフタレンとジクロロナフ

タレンが検出された(Kauppinen, 1986)。 
 
 Beranit®を鋳型に使用する作業環境の予測個人別暴露濃度を調査するため、実験室にお

ける研究が着手された(Popp et al., 1997)。作業室の容積を 100 m3、換気なしと想定した

とき、1 時間の排出後、ハロゲン化物の空気中平均濃度は総 PCN 14.5 mg/m3、トリクロ

ロナフタレン 4.9 mg/m3、ペンタクロロナフタレン 1.0 mg/m3、PCB 0.025 mg/m3 で、

ポリ塩化ジベンゾ-p-ジオキシン(polychlorinated dibenzo-p-dioxin)(PCDD)およびポリ塩

化ジベンゾフラン(polychlorinated dibenzofuran)(PCDF)の国際毒性等価係数(I-TEF)は
2.2 pg/m3 であった(NATO/CCMS, 1988)。 
 
 米国の PCN 使用が考えられるさまざまな製造現場で、水中 PCN 濃度を測定した(US 
EPA, 1977; Erickson et al., 1978b)。PCN 製造工場周辺の 2 件の水試料の PCN 濃度は、

0.6 および 1.4 µg/L であった。2 ヵ所のキャパシタ製造現場周辺の水中濃度は不検出～5.5 
µg/L で(7 件中 4 件が検出限界 0.2 µg/L 未満)、ある製紙工場周辺では通常 PCN は検出さ

れていない。 
 
 スペイン･バルセロナの Besós 川と Llobregat 川から、650～750 ng/L のモノクロロナ

フタレンと 150～260 ng/L のジクロロナフタレンが検出された。どちらの川にも家庭・工

業・農業廃棄物を含むさまざまな組成の廃液が流入している(Gomez-Belinchon et al., 
1991)。地下水では、Llobregat 川帯水層の総 PCN は(Halowax 1099 等量として)<0.5 ng/L
～79.1 µg/L で、おもにトリ－、テトラクロロナフタレンが含まれていた。高値を示した

のは、1970 年代に閉鎖された不法投棄場の不良廃棄物が原因と考えられた(Espadaler et 
al., 1997; Martí & Ventura, 1997)。スウェーデン・ストックホルムで測定した総 PCN 濃

度は、PCB 汚染河川と都市ごみ投棄場の浸透水で、それぞれ 0.89 と 2.6 ng/L であった

(Järnberg et al., 1997)。 
 
 茨城県つくば市の塩素処理水道水の 2 検体で、クロロナフタレンおよびジクロロナフタ

レンが測定された。実験の検出限界は 0.003 ng/L で、両物質とも塩素処理前の原水では検
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出限界未満であった。塩素処理後、クロロナフタレン濃度は 0.03～0.44 ng/L で、ジクロ

ロナフタレンは不検出～0.15 ng/L であった(Shiraishi et al., 1985)。 
 
 米国・ルイジアナ州 Bayou d’Inde にある工場排出口近傍の底質でオクタクロロナフタ

レンが検出された。有機炭素として表わされたオクタクロロナフタレン濃度は、12 mg/kg
堆積物、0.8 mg/kg 懸濁物質であった。同地域の水からオクタクロロナフタレンは検出さ

れなかった(Pereira et al., 1988)。投棄によるクロルアルカリ製造時廃棄物汚染地域で採取

された底質から、最大 23 mg/kg 乾重量の PCN が検出された。ヘキサ－、ヘプタクロロナ

フタレンがもっとも多く総量の＞70％を占め、PCN の組成から、クロルアルカリ製造時

に複数の同族体が生成することが示唆された(Kannan et al., 1998)。米国では河口底質試

料から 104 mg/kg 乾重量のオクタクロロナフタレンが検出された(Rostad & Pereira, 
1989)。 
 
 仏・マルセイユの下水排出口付近にある Cortiou Creek の海洋底質の 1-クロロナフタレ

ン濃度は、最大 100 µg/kg 乾重量であった(Milano et al., 1985; Milano & Vernet, 1988)。
1995 年に採取された伊・ヴェニスおよびオルベテッロ干潟の表層底質試料の総 PCN 濃度

は 0.03～1.51 µg/kg 乾重量であった。テトラ－、ペンタクロロナフタレンが主要同族体で

ある(Eljarrat et al., 1999)。Falandysz ら(1996a)の報告によると、表層底質(バルト海・

グダニスク海盆)で認められた 6.7 µg/kg 乾重量の総 PCN の＞80％はテトラクロロナフタ

レンで、おもなものは 1,2,4,6-、1,2,4,7-、1,2,5,7-、1,2,5,8-、1,2,6,8-体であった。同様に、

Ishaq ら(2000)によると、バルト海底質の主要 PCN はテトラクロロナフタレン(65％)で、

次いでペンタクロロナフタレン(27％)であった。 
 
 スウェーデン Emån 川流域 Järnsjön 湖の底質には、1.3 µg/kg 湿重量のペンタクロロナ

フタレンが含まれていた。同一試料からヘキサ－、ヘプタクロロナフタレンは検出されな

かった(Asplund et al., 1990a)。同様に Järnberg ら(1997)によると、スウェーデンの未汚

染のある河川の総 PCN は 0.23 µg/kg 乾重量(テトラ－～へプタクロロナフタレン)だが、

クロルアルカリ工場周辺と PCB 汚染河川では最高濃度 260～270 µg/kg が示された。

Kannan ら(2000a)によると、米・ミシガン州デトロイト川およびルージュ川の表層底質の

総 PCN は 0.08～187 µg/kg 乾重量で、おもな PCN はペンタ－、ヘキサクロロナフタレン

であった。 
 
 米・ニューヨーク州ごみ投棄場周辺のナイアガラ川底質で、クロロナフタレン 20 mg/kg、
ジクロロナフタレン 8 mg/kg、トリクロロナフタレン 6 mg/kg が測定された(Elder et al., 
1981)。同地域の別の報告によると、底質中の濃度(乾重量)は、クロロナフタレン 5 mg/kg、
ジクロロナフタレン 10 mg/kg、トリクロロナフタレン 4.4 mg/kg で、いずれも表層底質
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の数値である。深度が増すと濃度は顕著に低下する。この地域の他の箇所での数値は低く、

汚染源は有毒廃棄物投棄場の豪雨用大型排水路放出口と考えられた(Jaffe & Hites, 1984)。
米・ミシガン州デトロイト川トレントン水路で底質試料 33検体のPCN濃度が測定された。

この水路には複数の化学工場から廃液が流れ込む。2～8 個の塩素原子をもつ PCN が同定

され、総 PCN 量は不検出～61 mg/kg 乾重量であった(Furlong et al., 1988)。 
 
 PCN が使用されたとみられる米国の各種製造工場周辺の土壌で、PCN が測定されてい

る(US EPA, 1977; Erickson et al., 1978b)。PCN 製造工場周辺での測定値は 130～2300 
ng/kg で、おもにトリ－、テトラ－、ペンタクロロナフタレンが含まれていた。2 ヵ所の

キャパシタ製造工場周辺の PCN 値は、不検出～21 µg/kg と不検出～470 µg/kg で、ある

製紙工場周辺では不検出～34µg/kg であった(検出限界 0.05 µg/kg)。 
 
 オランダの都市ごみ廃棄場の土壌試料から、PCN 汚染が認められた。同族体の配分が

Halowax 1013 と同一のため、これが汚染源と考えられ、10～15 年間土壌中にあったにも

関わらず、PCN の組成は変化していなかった。2 種の土壌の PCN 値は 31～38 mg/kg 乾

燥土壌と 1180～1290 mg/kg 乾燥土壌で、もう 1 種は PCN を含んでいなかった(De Kok et 
al., 1983)。Kannan ら(1998)はクロルアルカリ工場跡地周辺の土壌で 17.9 mg/kg 乾重量

を測定し、ヘキサ－、ヘプタクロロナフタレンが総濃度の＞70％を占めていた。Harner
ら(2000)は 1940 年代までさかのぼる、英国農村部の土壌分析を実施した。最高濃度は 1960
年代が 12 µg/kg 乾重量で、1990 年には 0.5～1 µg/kg まで低下していた。さらに詳細分析

から、最高値を示したのはテトラ－、ペンタクロロナフタレンが 1950 年代だが、トリク

ロロナフタレンは 1970 年代であったことが分かった。 
 
 1968 年、市販のコメ油に 2.6 µg/g の総 PCN を含む PCB 汚染が認められた。ペンタ－、

ヘキサ－、ヘプタクロロナフタレンが主要 PCN であった(Haglund et al., 1995)。 
 
 バルト海生物相の PCN を Figure 1 にまとめた。全栄養段階で優位を占めていたのはテ

トラ－、ペンタクロロナフタレンであった。下等動物(プランクトン、無脊椎動物、魚類)
の PCN は全身で示され、高等動物(鳥類、哺乳類)は特定組織で示されるので、栄養段階の

直接比較はできない。食物連鎖をさかのぼるにつれ高塩素化物が多く分布する。Ishaq ら

(2000)はフナムシなどの等脚類に多かったのはペンタクロロナフタレンであったが(53％)、
等脚類やヨコエビなどの端脚類を餌とするギスカジカ属 four horned sculpin 
(Myoxocephalus quadricornis)では総量の 42％がヘキサクロロナフタレンであった。さら

に、2 つの隣接する非置換炭素原子がない PCN のほうがその他の PCN より生物蓄積が多 
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かった。 
 

米国 Pontchartrain 湖のイースタンオイスター(Crassostrea virginica)と二枚貝の

Rangia cuneataの 2-クロロナフタレンが測定された。イースタンオイスターでは 34 µg/kg
湿重量、R. cuneata では 140 および 970 µg/kg 湿重量であった(McFall et al., 1985)。米

国の PCN 製造工場周辺の魚類から 39 µg/kg の PCN が検出された(US EPA, 1977; 
Erickson et al., 1978b)。沿岸のクロルアルカリ工場跡地周辺のカニ 1 種、河口魚 2 種のテ

トラ－～ヘキサクロロナフタレンは不検出～0.3 µg/kg 湿重量であった(Kannan et al., 
1998)。 
 
 五大湖地域でサンプリングした 18のうち 16の分水界で、魚類からPCNが検出された。

PCN は魚類試料に広範に含まれるものの、16 分水界の全検体にすべての PCN が認めら

れるわけではないと結論付けられた(Kuehl et al., 1984a)。1996～1997 年に五大湖および

その米国側の集水池で採取された淡水魚の総 PCN 量は、0.04～31.4 µg/kg 湿重量であっ

た(Kannan et al., 2000b)。 
 
 日本の海産魚の PCN 濃度は＜1 µg/kg と報告されているが、ある河口付近では数百 
µg/kg のものが採取されたこともある(Takeshita & Yoshida, 1979a)。バルト海の魚類の総

PCN 濃度は 6.3～260 µg/kg 脂質重量であった(Falandysz et al., 1996a)。Sinkkonen と
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Paasivirta(2000)によると、1987～1998 年の北極タラ(Cadus callarias[訳注：Gadus 
callarias が正])の肝臓のペンタクロロナフタレンは 0.078～0.78 µg/kg 脂質重量、ヘキサ

クロロナフタレンは 0.05～0.48 µg/kg であった。 
 
 地中海地域のカモメ肝の PCN 最高濃度は、62.5 mg/kg 湿重量であった(Vannucchi et al., 
1978)。1974～1987 年にスウェーデン・バルト海沿岸の同一箇所でウミガラス(Uria aalge)
の卵を採取したところ、テトラ－、ペンタ－、ヘキサクロロナフタレンに減少傾向が認め

られた(Järnberg et al., 1993)。 
 
 英国の猛禽類 (ユーラシアチョウゲンボウ [Falco tinnunculus]、ハイタカノスリ

[Accipiter nisus]、メンフクロウ[Tyto alba])の総 PCN 濃度は、肝組織で 10～180 µg/kg
湿重量、筋肉で 13～120 µg/kg、腎臓で 120～340 µg/kg であった(Cooke et al., 1980)。 
 
 Jansson ら(1984)は、1940 年代に採取されていたバルト海のアザラシの脂肪に 13 µg/kg、
油に 15 µg/kg の PCN を認めた。 
 
6.2 ヒトの暴露量 
 
 PCN は ng/kg 脂質レベルの濃度で、ヒトの脂肪組織(Takeshita & Yoshida, 1979b; 
Williams et al., 1993; Haglund et al., 1995; Weistrand & Noren, 1998; Witt & Niessen, 
2000)、肝臓(Weistrand & Noren, 1998)、血液(Ryan & Masuda, 1994; Weistrand et al., 
1997)、母乳(Hayward et al., 1989; Lunden & Noren, 1998; Noren & Meironyte, 2000)
に検出されている(Table 4)。一般住民の総 PCN(テトラ－～ヘキサクロロナフタレン)の最

高濃度は、肝臓で 26113 ng/kg 脂質(Weistrand & Noren, 1998)、脂肪組織で 17000 ng/kg
脂質(Takeshita & Yoshida, 1979b)と高値である。スウェーデンで 1972～1992 年に数百人

の母乳を分析すると、総 PCN 濃度の平均値が 3081 から 483 ng/kg 脂質へと減少したこと

が分かった(Lunden & Noren, 1998)。比較のために、同じ母乳試料で測定された PCDF
の合計値は、132 から 30 ng/kg 脂質であった(Lunden & Noren, 1998)。 
 
 職業暴露の可能性がある唯一の(パイロット)研究で(ケーブルの焼却と電子装置の設置

および修繕)、暴露作業員と対照の PCN 血漿値に有意差は認められなかったが、研究対象

(n = 5)が非常に少なかった(Weistrand et al., 1997)。 
 
 汚染コメ油(油症事件)を経口摂取したヒトの 1,2,3,4,6,7/1,2,3,5,6,7-ヘキサクロロナフタ

レン(1,2,3,4,6,7/1,2,3,5,6,7-hexachloronaphtalene)血液濃度は、最高値 30400 ng/kg 脂質

を示した(Ryan & Masuda, 1994)。 
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 バルト海産魚類の摂取量に偏りが出ないよう選択した 37 人の男性から得た試料では、

魚の推定摂取量と 1,2,3,4,6,7/1,2,3,5,6,7-ヘキサクロロナフタレン血漿濃度に有意な関連

性 (P < 0.05) が 認 め ら れ た が 、 1,3,5,7- テ ト ラ ク ロ ロ ナ フ タ レ ン (1,3,5,7- 
tetrachloronaphthalene)などその他の数種の PCN で関連は認められなかった。PCN への

職業暴露は確認されていないが、一部の者にその可能性が疑われた。1,2,3,4,6,7/ 
1,2,3,5,6,7-ヘキサクロロナフタレンの血漿濃度は 2400(魚消費 無、n = 9)、3800(中程度、

n = 14)、9400 ng/kg 湿重量(多量、n = 14)であった(Asplund et al., 1994b)。 
 
 ヒト試料の PCN 同族体／異性体の組成は、市販の PCN 混合物とは大きく異なる。検査

したほぼすべてのヒト試料で多かった PCN は、ペンタクロロナフタレン 2 種およびへキ

サクロロナフタレン  2 種、すなわち 1,2,3,5,7-ペンタクロロナフタレン (1,2,3,5,7- 
pentachloronaphthalene) お よ び 1,2,4,6,7- ペ ン タ ク ロ ロ ナ フ タ レ ン (1,2,4,6,7- 
pentachloronaphthalene)と 1,2,3,4,6,7-ヘキサクロロナフタレンおよび 1,2,3,5,6,7-ヘキ

サクロロナフタレンで、少量だがテトラクロロナフタレンも複数種含まれていた(Table 4
参照)。少なくともこれらヘキサ体の優勢は、動物の所見ともよく一致している(§6.1 およ

び§7 参照)。しかし、ドイツ、ロシア、カザフスタンの小児の脂肪組織試料ではテトラク

ロロナフタレンが優勢で、濃度の中央値は 900 ng/kg 脂質(ドイツ・シュトラールズント)
～7000 ng/kg 脂質(カザフスタン・サラートフ)であった(Witt & Niessen, 2000)。 
 
 
7. 実験動物およびヒトでの体内動態・代謝の比較 
 
 実験データは少ないものの、PCN の体内動態は、経口・経皮・吸入経路で吸収される関

連のある芳香族ポリハロゲン化合物(PCDF／PCDD、PCB など)に類似する。この物質群

では、低塩素化 PCN のほうが体内貯留性が低い。したがって、代謝と排泄の主経路(便ま

たは尿経由)は塩素化の程度に影響されるとみられる。 
 
 PCN の代謝研究から(下記参照)、モノ－、ジクロロナフタレン(＞80～90％)およびテト

ラクロロナフタレン(＞45％)は胃腸管からの吸収はよいと結論される。塩素化が進むと吸

収度が低下し、おそらくは非常に吸収されにくくなると考えられるが、糞便中の代謝物に

関するデータもないため、定量は不可能である。PCN の経皮・吸入吸収は、動物およびヒ

トでは全身性のものと結論付けられた。定量は不可能である。 
 
 ラット(Chu et al., 1976, 1977a,b)、ウサギ(Chu et al., 1976)、ブタ(Ruzo et al., 1975b,  
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1976a)で、低塩素化 PCN(モノ－、ジクロロナフタレン)をそれぞれ検討したところ、代謝

により数日以内に投与量が排出されることが分かった。たとえば、放射能標識 1,2-ジクロ

ロナフタレン(1,2-dichloronaphthalene)は経口投与後吸収され、ラット血液の放射能が最

高濃度を示したのは 1 時間後であった。24 および 48 時間後に放射能が最高濃度に達した

組織は、肝臓・腎臓・腸・膀胱・脂肪組織であった。7 日後、脂肪組織(総投与量の 0.04％)
と皮膚(同 0.01％)以外の組織に放射能はほとんど認められなかった。糞便(総投与量の 42％、

7 日以内、未変化の親化合物)および尿(総投与量の 35％、7 日、ヒドロキシ化代謝物)を介

して排泄された。1,2-ジクロロナフタレンの経静脈投与後、胆管に挿管されたラットで、

腸からの再吸収(糞便への排泄量の 30％)が認められた(Chu et al., 1977a)。1,8-ジクロロナ

フ タ レ ン (1,8-dichloronaphthalene) お よ び 2,7- ジ ク ロ ロ ナ フ タ レ ン (2,7- 
dichloronaphthalene)を腹腔内投与 1 日後のマウスにも、上記のラットと同様の組織分布

パターンが認められた(Oishi & Oishi, 1983)。ブタでは 1-または 2-モノクロロナフタレン

を後交通動脈投与 6 時間後に、濃度がもっとも高かったのは脳および腎臓であった(Ruzo 
et al., 1976a)。 
 
 初期研究で、PCNの塩素化の程度による比較が試みられた(Cornish & Block, 1958)。モ

ノ－、ジ－、テトラ－、ペンタ－、ヘキサ－、ヘプタ－、オクタクロロナフタレンのウサ

ギへの経口投与後に、尿のフェノール系抱合代謝物が測定された(滴定・沈殿による；構造

決定実施せず)。結果から、4日間でモノ－、ジクロロナフタレンは70～90％、テトラクロ

ロナフタレンは45％排泄されるとみられたが、ペンタ－、ヘキサ－、ヘプタ－、オクタク

ロロナフタレンの尿代謝物は検出されなかった。ブタに後交通動脈投与された1,2-ジクロ

ロナフタレンおよび1,2,3,4-テトラクロロナフタレンでフェノール系尿代謝物が認められ

たが、1,2,3,4,5,6-ヘキサクロロナフタレン(1,2,3,4,5,6-hexachloronaphthalene)は代謝さ

れなかった(Ruzo et al., 1976b)。この結果とも一致して、ジ－、オクタクロロナフタレン

を比較した別の研究で、最長28日間に随時測定された組織濃度で計算すると、マウスの脂

肪組織ではオクタクロロナフタレン(3.72日)のほうが1,8-ジクロロナフタレン(0.27日)や
2,7-ジクロロナフタレン(0.80日)より半減期が長かった(Oishi & Oishi, 1983)。いずれにせ

よ、オクタクロロナフタレンは塩素化が高度な脂溶性物質であるけれども、予想のほか半

減期が短かった。 
 
 雌の Sprague-Dawley ラット(n = 3)を用い、テトラクロロナフタレン 3 種(45％)、ペン

タクロロナフタレン 6 種(30％)、ヘキサクロロナフタレン 4 種(10％)を含む 14C 標識 PCN
混合物の排出と分布が研究された。14C 標識 PCN 混合物(0.58 mmol/kg 体重、ピーナッツ

オイル溶液)経口投与 5 日後、回収された総放射能(吸収・非吸収物由来)の約 94％が糞便中

に認められた。尿中総排泄量は 4.3％であった。組織内で、放射能濃度がもっとも高かっ

たのは肝臓および腹部脂肪で(それぞれ約 10 pmol/mg 生重量)、次いで腎臓(約 3 pmol/mg
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生重量)、肺・血漿・脂肪組織(それぞれ約 1.5 pmol/mg 生重量)の順であった(Jakobsson et 
al., 1994)。 
 
 ラット、ブタ、カエルにモノ－、ジクロロナフタレンを投与後、尿や糞便に認められる

代謝物の大半はヒドロキシ PCN で(フェノール系抱合代謝物)、証拠によって酸化アレーン

経由の代謝が確認された(Ruzo et al., 1975b, 1976a,b; Sundström et al., 1975; Chu et al., 
1976, 1977a,b; Safe et al., 1976)。予備試験では、テトラ－～ヘキサクロロナフタレンの

混合物を投与したラットの糞便中に、PCN 代謝物としてメチルチオ－PCN やメチルスル

ホキシド－PCN が存在するとも指摘されている(Klasson-Wehler et al., 1996)。ラットで

14C 標識 PCN(前記と同様の組成)を用いて、全身オートラジオグラフィー試験(腹腔内投与)
および非可逆的な抽出放射能(経口投与)の定量を行なった。肝臓・腎臓・肺の 14C の大半

は非抽出性で、そのため代謝物として高分子に共有結合すると考えられた(Jakobsson et 
al., 1994; Klasson-Wehler et al., 1996)。 
 
 環境中に(遍在する)ヘキサクロロナフタレンについては詳細なデータがある。Asplund
ら(Asplund et al., 1986, 1994a)は、PCN 製品である Halowax 1014 のマイナー成分であ

るヘキサクロロナフタレン 2 種が肝臓および脂肪組織に残留する量を調べた。雌の

Sprague-Dawleyラット(n = 12)にHalowax 1014(20 mg/kg体重)またはヘキサクロロナフ

タレン混合物(0.053 mg/kg 体重; 1,2,3,5,6,7-ヘキサクロロナフタレン、1,2,3,4,6,7-ヘキサ

クロロナフタレン、不詳のヘキサクロロナフタレンを等量)を単回経口投与した。投与 1、
10、30、120 日後に、肝・脂肪の残留量を測定した。Halowax 1014 投与 1 日後に、脂肪

組織の PCN パターンは Halowax 1014 と類似していたが、ヘプタ－、オクタクロロナフ

タレンの相対量は少なく、これらの化合物の吸収率が低いためと考えられた。しかし、10
日以内に、2 種のヘキサクロロナフタレン(ガスクロマトグラフィーに共溶出)が多く占める

ようになり、120 日後に検出されるのはこの 2 種のみとなり、1 日後の濃度の約 50％がま

だ認められた。肝試料では、以上のような選択的な残留が観察されたのは 1 日後のみであ

った。ヘキサクロロナフタレン混合物を投与されたラットでも、同様の 1,2,3,5,6,7-および

1,2,3,4,6,7-ヘキサクロロナフタレン(その他の不明のヘキサクロロナフタレンは検出され

ず)の強い残留性が認められた。肝臓／脂肪組織の濃度比(2 種のヘキサ体の総濃度に基づ

く)は際立って高く、24 時間、10・35・120 日後、それぞれ生重量で 7.3、1.1、0.8、0.63、
脂質重量で 140、23、17、13 であった。半減期は脂肪組織で 41 日、肝臓で 26 日と計算

された。この数字の桁は、実験動物における遅い消失速度が報告されている PCDF 同族体

と同等であった(Ahlborg et al., 1990)。 
 
 妊娠 14～16 日の Wistar ラットに、1,2,3,4,6,7-ヘキサクロロナフタレン 1 µg/kg 体重/
日(トウモロコシ油溶液)を経口(胃管)投与し、母動物から仔世代への 1,2,3,4,6,7-ヘキサク
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ロロナフタレンの移行が研究された。雌仔世代の脂肪中の 1,2,3,4,6,7-ヘキサクロロナフタ

レンは出生時(生後 0 日)22.18 ± 6.59 µg/kg(仔 1 匹あたり 1.5～1.6 ng に相当)、離乳時(生
後 21 日)9.78 ± 2.86 µg/kg(同 13～26 ng に相当)で、母動物の脂肪中濃度は離乳時で 5.75 ± 
2.81 µg/kg であった。対照試料で 1,2,3,4,6,7-ヘキサクロロナフタレンは検出されなかった

(Omura et al., 2000)。このような胎盤と(大部分は)授乳を介した移行パターンには、TCDD
および関連化合物における所見(Nagayamaet al., 1980; Nau et al., 1986 など)との類似性

がみられる。 
 
 ヒト組織および体液の分析から、1,2,3,4,6,7/1,2,3,5,6,7-ヘキサクロロナフタレン異性体

の残留能は高いことが確認された(§6.2 参照)。被験者 7 人の肝・脂肪組織の対試料

(Weistrand & Noren, 1998)で、これらヘキサ体の濃度比(脂質重量ベース)は 0.5～20 であ

った。PCN 合計量の肝臓対脂肪組織の比は 0.7～10 であった(中央値 1.2)。 
 
 1979 年台湾で PCN 汚染したコメ油を摂取した 3 人の血液試料で、1,2,3,4,6,7/ 
1,2,3,5,6,7-ヘキサクロロナフタレンを約 10 年にわたりモニターした(Table 4 も参照)。測

定濃度から半減期は 1.5～2.4 年と計算された(Ryan & Masuda, 1994)。また、ヒトの半減

期がこのように長いのは、選択的 PCDF の報告とも近似していた(Ryan et al., 1993)。 
 
 薬剤代謝酵素誘導の研究は§8.7.1 で取り扱う。 
 
 
8. 実験哺乳類および in vitro 試験系への影響 
 

8.1 単回暴露 
 
 ラット・マウス・モルモット・ウサギの PCN 単回経口投与による死亡は、＞3～1540 
mg/kg 体重でみられた(Table 5)。最低値は 2,3,6,7-テトラクロロナフタレンのモルモット

に対する 30 日間 LD50であった。これはジオキシン様物質に典型的な致死時間の遅延を考

慮しているほぼ唯一の実験である。McConnell(1989)によると、ジオキシン様物質の単回

暴露による平均致死時間は、大半の実験用小動物で 2～3 週間、大型の家畜、イヌやヒト

以外の霊長類ではそれより長くなることもある。モルベースで比較すると、2,3,6,7-テトラ

クロロナフタレンは、対応する臭素化物である 2,3,6,7-テトラブロモナフタレンおよび

TCDDより毒性が弱かった。モルモットにおけるそれぞれの 30日間 LD50は＞11.3、0.547、
0.006 µmol/kg 体重で、それぞれ＞3000、242、2 µg/kg 体重に相当する(McConnell, 1989)。 
 
 経口暴露以外の経路を用いた研究は確認できない。 
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8.2 短期暴露 
 
 実験用げっ歯類に関する短期研究は 2 件あり、いずれも単回投与だけである。トリクロ

ロナフタレン 2.5 mg/日を 20 日間経口投与したマウスで、皮膚刺激は認められなかった

(Shakhnovskaya, 1953)。ペンタ／ヘキサクロロナフタレンを 26 日間混餌投与したラット

(125 mg/匹 隔日投与)に、中等度の肝変性(肝細胞の腫大化および空胞形成に加え、散在性

細胞の壊死および変性)がみられた。他の全器官(注記なし)は顕微検査で正常であることが

確認された(Bennett et al., 1938)。 
 
 ウサギに毎日 2 種の PCN 混合物(主成分テトラ／ペンタクロロナフタレンおよびペンタ

／ヘキサクロロナフタレン)30 mg/匹(パラフィン油溶液)を皮下投与すると、全数 12～26
日に死亡した(5/5 匹/群)。剖検で、肝臓に黄変箇所多数と広域の壊死が確認された。トリ

／テトラクロロナフタレンを主成分とする混合物を投与されたウサギ(n = 5)で、死亡は認

められなかった(Flinn & Jarvik, 1936)。 
 
 精製したペンタ－、ヘキサ－、ヘプタ－、オクタクロロナフタレン(塩素化が同程度の異

性体複数種を主成分とする)を、5～10 日間毎日 1.7～2.4 mg/kg 体重投与されたウシに重

篤な過角化症が発現した(Bell, 1953; §8.7.3 参照)。ブタにヘキサクロロナフタレン 19～
22 mg/kg 体重を最長 10 日間にわたり毎日経口投与すると、肝・腎の変性と死亡が確認さ

れた(Link et al., 1958; Huber & Link, 1962)。しかし、9 日間で総量 198 mg/kg 体重のヘ

キサクロロナフタレン投与は致死的であった。 
 
8.3 中期暴露 
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 レビュー論文(US EPA, 1980; Crookes & Howe, 1993; Hayward, 1998)にある中期暴露

試験には、ラットおよびモルモットに PCN の工業用混合物を用いたものがある。おもな

特徴は、体重減少、肝障害(おもに粒状化および空胞形成の亢進を伴う肝細胞肥大)、およ

び経口・混餌・吸入投与後の死亡であった(Table 6)。塩素化の進んだ混合物のほうが、毒

性が高いとみられる。 
 
 工業用 PCN(おもにペンタクロロナフタレン)2.5～10 mg/kg 体重の経口投与を毎日続け

ると、モルモットでは 22～48 日以内に、顕著な体重減少(33～44％)および肝臓の脂肪変

性に関連した死亡がみられた(Bentz & Herdmann, 1956; Table 6 も参照)。 
 
 工業用 PCN 混合物を混餌投与したところ、軽微な肝組織変性(トリ／テトラクロロナフ

タレン)や、死亡(テトラ／ペンタクロロナフタレン; ペンタ／ヘキサクロロナフタレン)が
認められた(Drinker et al., 1937; Bennett et al., 1938; Table 6 参照)。 
 
 主成分をトリ－、テトラクロロナフタレンとする約 11 mg/m3の混合物をラットに 1 日

16 時間吸入させると、中等度の肝組織障害が生じるに過ぎないが、約 9 mg/m3 のペンタ

／ヘキサクロロナフタレン混合物を吸入した場合は 52 日以内に全数死亡した。1.4 mg/m3

のペンタ／ヘキサクロロナフタレンの 143日間吸入(8時間/日; 暴露濃度の分析管理)では、

ラット肝に軽微～中等度の組織障害が生じた。その他の器官の肉眼的・組織学的変性(詳細

不明)は報告されていない(Drinker et al., 1937; Bennett et al., 1938; Table 6 参照)。ペン

タ／ヘキサクロロナフタレン混合物の吸入により、肝細胞に誘発された組織学的変性は 2
ヵ月以上持続した(Drinker et al., 1937)。 
 
 さらに、PCN(吸入)と四塩化炭素(carbon tetrachloride)(経口、0.75 mL/kg 体重)に相乗

作用があると考えられた(Drinker et al., 1937)。たとえば、ペンタ／ヘキサクロロナフタ

レンの工業用混合物(約 1 mg/m3 、16 時間/日を 144 日間)、または四塩化炭素(エチルア

ルコール溶液、0.75 mL/kg 体重単回投与)のみに暴露したラットは死に至らなかった。し

かし、ペンタ／ヘキサクロロナフタレン混合物(上記の要領)に前暴露したラットでは、10
匹中 9 匹が四塩化炭素調製液投与後 6 日以内に死亡した。 
 
 個々の PCN 同族体の単独投与による中期動物試験は実施されていない。 
 
 一般に、家畜(§8.7.3 も参照)は、典型的な実験動物より PCN に対する感受性が強いと

みられる。テトラ／ペンタ／ヘキサクロロナフタレン混合物 1.1 mg/kg 体重/日をゼラチン

カプセルで 90～135 日投与したヒツジで、重篤な肝障害と死亡が報告された(Brock et al., 
1957)。 
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 以上の結果から、少数の試験で毒性傾向は認められるものの、無毒性量(NOAEL)または

最小毒性量(LOAEL)を特定することはできない。 
 
8.4 長期暴露と発がん性 
 
 PCN に対する長期毒性試験または発がん性試験は確認されなかった。 
 
8.5 遺伝毒性および関連エンドポイント 
 
 1,2,3,4-テトラクロロナフタレン(100～10000 µg/プレート)はネズミチフス菌 TA98、
TA100、TA1535、TA1537 株に、代謝(S-9)活性化の有無を問わず、エームス試験で変異

原性を示さなかった。毒性も報告されていない(Haworth et al., 1983)。0.1～100 µg/プレ
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ートのネズミチフス菌 TA98 および TA100 株のエームス試験でも、代謝(S-9)活性化の有

無を問わず、1-モノクロロナフタレンは変異原性を示さなかった。100 µg/プレートの

TA100 株および 1000 µg/プレートの TA98、TA100 株で、1-モノクロロナフタレンは毒性

を示した(Löfroth et al., 1985)。 
 
 遺伝毒性やその関連エンドポイントに関して、その他の PCN や in vitro または in vivo
試験系によるデータは公表されていない。 
 
8.6 生殖毒性 
 
8.6.1 生殖能への影響 
 
 ラットの妊娠期間に、1 µg/kg体重/日の 1,2,3,4,6,7-ヘキサクロロナフタレンを与えると、

仔世代雄の精子形成に影響が認められた(§8.6.3 参照)。 
 
 PCN に暴露したウシ、ブタ、ヒツジには、精嚢および副睾丸の扁平上皮化生、精巣変性、

精子形成の減少(雄ウシ)に加え、膣壁の扁平上皮化生、子宮のうっ血および出血、流産(雌
ウシおよび雌ヒツジ)、乳汁分泌減少(過角化症に罹患したウシ)などの生殖異常が認められ

た(Bell, 1953; Vlahos et al., 1955; Brock et al., 1957; Link et al., 1958; Huber & Link, 
1962; Beck et al., 1972, reviewed with more details by EHD, 1982)。投与量は大半が 1
日量で mg/kg 体重の範囲であった(数日間または数週間)。しかし、現在あるデータから用

量反応関係や NOAEL を得ることはできない。 
 
8.6.2 発生毒性 
 
 Wistar ラットに 1,2,3,4,6,7-ヘキサクロロナフタレン 1 µg/kg 体重/日をトウモロコシ油

溶液として妊娠 14、15、16 日に強制経口投与しても、雌雄の仔世代に胎仔毒性や外見上

の奇形は認められなかった(Omura et al., 2000)。 
 
8.6.3 内分泌かく乱  
 

妊娠ラット(Wistar)に 1,2,3,4,6,7-ヘキサクロロナフタレン(1 µg/kg 体重/日をトウモロ

コシ油溶液として強制経口投与)を投与すると、雄仔世代の精子形成が早発化することが分

かった(Omura et al., 2000)。この研究では妊娠 14、15、16 日の母動物(n = 7)に投与した。

すべての産出仔を出生日(生後 0 日)、授乳期に検査した。雄(各腹から 1 匹)は性成熟期の各

相をとらえるため、生後 31、48、62、89 日に検査した。1,2,3,4,6,7-ヘキサクロロナフタ
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レン投与群と対照群で母動物とすべての仔を検査しても、同腹仔数、体重、生存、開眼日

に有意差は認められなかった。生後 31 日の雄の仔に対照群との比較から認められた変化

は、精巣重量増加(有意差ではない)、減数分裂期後の約 190％の精細管増加などであった。

あわせて、黄体形成ホルモンおよび卵胞刺激ホルモンの血清中濃度が生後 31 日にすでに

最高濃度に達していた(生後 48 日に対照群と比較)。生後 48 日には、対照との比較で、精

巣重量の有意でない増加、精嚢重量の有意な増加が生じ、均質化抵抗性(homogenization- 
resistant)(成熟度の高い[advanced])精巣精子細胞が対照群に比し約 160％増加した。生後

62 日に精巣上体尾部で精子数が対照群の約 180％まで増加し、精巣上体重量が(対照群に

比し)有意ではない増加を示した。しかし、性成熟齢である 89 日に、精子数に対照群との

有意差はなかった。精子形成の早発化を示す以上のような変化は、比較的低用量の

1,2,3,4,6,7-ヘキサクロロナフタレンで生じ、授乳時の母動物の脂肪への蓄積量は 5.75 ± 
2.81 µg/kg であった。 
 
 仔ウシの子宮エストロゲン受容体との特異的結合を調べた、別の内分泌かく乱試験で、

2-モノクロロナフタレンおよび 1,2,3,4-テトラクロロナフタレンで陰性の結果が示された。

試験した最高濃度は、それぞれ 50 および 2.8 µmol/L(8 および 0.7 mg/L)であった(Kramer 
& Giesy, 1999)。 
 
8.7 その他の毒性・作用機序 
 
8.7.1 ミクロソーム酵素誘導および関連作用 
 
 PCN がシトクロム P-450 依存性ミクロソームモノオキシゲナーゼを誘導することが、

ラットの in vivo(Wagstaff, 1973; Ahotupa & Aitio, 1980; Campbell et al., 1981, 1983; 
Cockerline et al., 1981; Safe et al., 1981; Mäntylä & Ahotupa, 1993)および in vitro(ヘパ

トーマ細胞: Hanberg et al., 1990, 1991)、ニワトリ胚 in ovo(Engwall et al., 1993, 1994)
および in vitro(Brunström et al., 1995)、ケワタガモ胚 in ovo(Engwall et al., 1993, 1994)、
魚類 in vivo(Holm et al., 1993, 1994; Norrgren et al., 1993)による各試験で示された。 
 
 混合物製品で塩素化が高度な Halowax 1013、1014、1051 は、ラット肝にフェノバル

ビタール(phenobarbital: PB)と 3-メチルコラントレン(methyl cholanthrene: MC)の混合

型誘導を引き起こすが、塩素化数が小さい Halowax 1000、1001、1099 の誘導は PB 型で

あった(高用量では軽微な MC 型誘導も可能)(Cockerline et al., 1981; Safe et al., 1981)。
腹腔内投与(トウモロコシ油溶液)による最高用量は 600 µmol(約 131～235 mg)/kg 体重で

あった(Safe et al., 1981)。MC 型の誘導(CYP1A1 の Ah 受容体依存性の誘導で、大半はエ

トキシレゾルフィン-O-脱エチル化酵素[EROD]やアリール炭化水素水酸化酵素[AHH]活
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性で測定)は、TCDD 様化合物に典型的である。 
 
 PCN による EROD 活性の誘導には持続性が認められた。Halowax 1014(20 mg/kg 体重)
を雄 Sprague-Dawley ラットの腹腔内に単回投与すると、3 ヵ月後もこの活性は上昇して

いた(Mäntylä & Ahotupa, 1993)。 
 
8.7.2 脂質過酸化および抗酸化酵素活性への影響 
 
 雄の成熟 Sprague-Dawley ラットの腹腔内に Halowax 1014(20 mg/kg 体重)を単回投与

し、投与後 1、3、7、14、90 日後に、酸化的ストレスの増大を示す複数のパラメータを検

査した。ラット肝では投与後 3～14 日までに脂質過酸化の値(ジエン抱合体)が明らかに上

昇し、反応性酸素解毒酵素である、スーパーオキシドジスムターゼおよびカタラーゼの活

性が低下した(Mäntylä & Ahotupa, 1993)。これら酵素の活性はラットの精巣でも低下し

た。さらに、投与 3 ヵ月後には、精巣内のグルタチオンペルオキシダーゼおよびグルタチ

オン転移酵素活性が低下した。精巣において脂質過酸化を示す数値で有意であったのは、

投与 1 日後のチオバルビツール酸反応物質の減少だけであった(Peltola et al., 1994)。同じ

ように、別の研究では、ラット肝のチオバルビツール酸が PCN 混合物(テトラ－～ヘプタ

クロロナフタレン)(7 g/kg 体重)の腹腔内投与から 1 および 24 時間後には増加していた

(Ohguma, 1979)。 
 
8.7.3 皮膚刺激、皮膚病変、座瘡(ウシの過角化症含む) 
 
 ジオキシン様化合物の毒性に共通する特徴は、ヒトや一部動物種の過角化症である

(IPCS, 1989, 1993d, 1994, 1998)。 
 

座瘡形成性を調べる試験としてもっとも一般的なウサギの耳試験は、ごく少数しか確認

できない。混合物製品である Halowax 1014 と、程度の差はあるが精製されたモノ－、ジ

－、ヘキサクロロナフタレン(アセトン溶液)を、ウサギ外耳道の皮膚に局所塗布した(各溶

液 1 mL、1 日 1 回 5 日間)。Halowax 混合物およびヘキサクロロナフタレン調製液はアセ

トン 1 g あたり 30 mg(片耳で 23.7 mg/日に相当)で過角化症が発現するが、アセトン 1 g
あたりモノクロロナフタレン 590 mgおよびジクロロナフタレン 290 mgまでは発現しな

かった。モノクロロナフタレン(90 mg/g アセトン)およびジクロロナフタレン(45 mg/g ア

セトン)は、濾胞を伴わない軽微な紅斑と、組織学的には最低限の炎症を示すに過ぎなかっ

た。濃度が高くなると(それぞれ 590 および 290 mg/g アセトン)、単回塗布 24 時間以内に

重篤な一次刺激性皮膚炎が生じ、組織学的には脂腺の減少・消失・壊死のない、重篤な炎

症がみられた(Hambrick, 1957)。ウサギの耳試験で過角化症を誘発する最小用量に関する
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情報を提供した試験はない。(ちなみに、単回投与後に過角化症を発現させる TCDD の最

小用量は担体によって異なり、片耳で 1～160 µg である。) 
 
 モルモット(n = 5)の皮膚に PCN を含ませた細いテープを貼ると(工業用混合物、組成・

濃度不明)、数日内に強い皮膚刺激が生じるが、対照群(n = 3)には反応がみられなかった

(Bentz & Herdmann, 1956)。 
 
 別の塩素座瘡モデルであるヘアレスマウス実験では、Halowax 1014 および Halowax 
N-34(アセトン溶液で、それぞれ 29 mg・週 3 回塗布および 20 mg・週 5 回塗布を 2 週間)
で、14 日以内に塗布個所に過角化が発現した。オクタクロロナフタレン(20 mg、週 5 回・

2 週間)ではヘアレスマウスの皮膚に肉眼的または組織学的変化は誘発されなかった

(Puhvel et al., 1982)。 
 

PCN に関するこれまでの問題の大半は、ウシの過角化症、別名 X 病という疾患を引き

起こすウシの中毒に集中している(Olson, 1969; Panciera et al., 1993)。1940 年代・1950
年代の米国で経済的にも大きな問題となり、ペレット状飼料の製造機械に使用された潤滑

油や、木材保存剤、より糸用ワックス、PCN が混入したゴムマットから PCN を偶発的に

摂取したウシに発現した。PCN のウシに対する毒性は塩素化数が多いほど強く、塩素化数

3 以下であれば、影響はほとんど、あるいはまったくなかった。高塩素化 PCN がウシに

示すおもな影響は、カロテンのビタミン A への生物変換の阻害とみられる。この疾患が進

行すると、ビタミン A 欠乏症に続いて、口腔粘膜炎症、流涙、唾液過剰分泌、摂餌の乱れ

が認められる。肉眼的な身体的影響は、皮膚の肥厚、脱毛で、角は変性または成長不順の

徴候を示す。高塩素化 PCN の暴露が継続すると、貧血、脱水、体重減少、発熱、重篤な

肝障害、死亡が認められる。ウシ過角化症は、つい最近の 1990 年代初期にも報告がある

(Panciera et al., 1993)。 
 
 ウシの実験から、ペンタ－、ヘキサ－、ヘプタ－、オクタクロロナフタレンを、5～10
日間にわたり、それぞれ 1.7、1.1、0.69、2.4 mg/kg 体重/日投与すると、重篤な全身性疾

患(ウシの過角化症)がみられた(Bell, 1953)。さらに異なる家畜種でも実験が行なわれ、ペ

ンタクロロナフタレンをブタの皮膚に 60 mg/L、3 L/日、6 日間/週、6 週間(180 mg/日、

総用量 6.5 g)塗布すると、軽度の過角化症が引き起こされた(Link et al., 1958)。ブタに総

用量 6710～8250 mg/kg 体重のヘキサクロロナフタレンを、油を溶媒として 28 日間噴霧

しても、全身性疾患を示す証拠は認められなかった。 
 
8.7.4 毒性等価係数(TEF)および相対力価(REP)の概念 
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 PCN の生化学的反応(薬物代謝酵素誘導、ホルモンの変化)および毒性反応(皮膚疾患、体

重減少、肝毒性、生殖毒性)の少なくとも一部は、細胞質内 Ah 受容体を媒介するものと考

えられており、関連するハロゲン化炭化水素に類似しているが(Goldstein & Safe, 1989)、
これについてはモデル化合物 TCDD を用いて重点的に研究されている(IPCS によるレビ

ュー, 1998)。PCN について、Ah 受容体に対する結合親和性はまだ解明されていない。 
 
 PCN についてはこれまでの実験データが不十分なため、TCDD 関連化合物の総体的な

ジオキシン様毒性を評価する、国際的に承認された毒性等価係数(TEF)システムには含ま

れていない(Van den Berg et al., 1998)。しかし、一部の同族体、とくに TCDD に類似す

る平面配向の PCN(2,3,6,7 位の側部に 4 個の塩素をもつ PCN、すなわち 2,3,6,7-テトラク

ロロナフタレン、1,2,3,6,7-ペンタクロロナフタレン、1,2,3,4,6,7-ヘキサクロロナフタレン、

1,2,3,5,6,7-ヘキサクロロナフタレン、1,2,3,6,7,8-ヘキサクロロナフタレン、1,2,3,4,5,6,7-
ヘプタクロロナフタレン、1,2,3,4,5,6,7,8-オクタクロロナフタレン)の毒性は、強毒性の

PCB に匹敵するとみられる。 
 
 文献では TEF という用語に若干の混乱がみられるため、WHO の定義に照らして、TEF
値は複数の in vivo および in vitro 試験の結果に基づいていることに留意すべきである。し

かし、相対力価(REP)は単一の in vivo または in vitro 試験から求められている(Van den 
Berg et al., 1998)。 
 
 別のハロゲン化アリール炭化水素の観察から、PCN の相対的誘導能はナフタレン環の塩

素置換の程度と位置によって決まるとみられる(上記参照)。複数の異なる試験系で、もっ

とも強力なERODおよびAHH誘導剤は、1,2,3,4,6,7/1,2,3,5,6,7-ヘキサクロロナフタレン、

1,2,3,4,5,6,7-ヘプタクロロナフタレン、および Halowax 1014 に含まれる未確認の複数の

同族体などである(Campbell et al., 1983; Hanberg et al., 1990, 1991; Engwall et al., 
1993, 1994; Norrgren et al., 1993; Brunström et al., 1995)。オクタクロロナフタレンは、

ラットのミクロソームで用量依存性の AHH 増加を引き起こすことも分かった(Campbell 
et al., 1981)。Halowax 1014 と 2 種のヘキサクロロナフタレンは、培養されたニワトリ胚

肝で、TCDD が誘発する最大活性の最高値で約 15～20％まで EROD を誘導した

(Brunström et al., 1995)。in vitro ラットヘパトーマ H4IIE 細胞で測定された EROD 誘

導の REP は(TCDD との比較)、1,2,3,4,6,7/1,2,3,5,6,7-ヘキサクロロナフタレンおよび別

の 2 種のヘキサクロロナフタレンで 0.002、および 1 種のヘプタクロロナフタレンで 0.003
とされた(Hanberg et al., 1990, 1991)。気嚢経由で投与した、1,2,3,4,6,7/1,2,3,5,6,7-ヘキ

サクロロナフタレン混合物のニワトリ胚における EROD 誘導の最小有効量は、卵 1 kg あ

たり 0.1 mg であった(Engwall et al., 1993, 1994)。このヘキサ体混合物と Halowax 1014
によるニワトリ胚における EROD 誘導の ED50は、卵 1 kg あたりそれぞれ 0.06 mg と 0.2 
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mg であった(Engwall et al., 1993, 1994)。 
 
 もう一つのジオキシン様活性試験である、ラットヘパトーマ H4IIE-luc 細胞(ルシフェラ

ーゼ)バイオアッセイ(Ah 受容体制御ルシフェラーゼレポーター遺伝子構築物での安定し

た形質移入を行なったラットヘパトーマ細胞を用いて、Ah 受容体依存性レポーター遺伝

子活性化を測定)では、不活性であった低塩素化 Halowax 混合物 1000、1001、1099(大半

がモノ－、ジ－、トリ－、テトラクロロナフタレン)より、高塩素化された Halowax 混合

物 1013、1014、1051(大半がテトラ－～オクタクロロナフタレン)のほうが活性であるこ

とが確認された。同様に、検査した PCN のうち、ペンタ－、ヘキサ－、ヘプタクロロナ

フタレンは完全な用量反応曲線を示すが、塩素の少ない PCN の大半は、オクタクロロナ

フタレン同様、このアッセイでは不活性であった(同族体ごとに少なくとも試験した 6 濃度

の最大値は 1.9～1250 ng/well と、異なっていた。72 時間暴露)。もっとも強力な PCN は

1,2,3,4,6,7-ヘキサクロロナフタレンで、REP(TCDD と比較 )は約 0.003 であった

(Blankenship et al., 1999)。同様の結果は、組換え H4IIE ラットヘパトーマ細胞によるル

シフェラーゼ(および EROD)試験を用いた、各 PCN を対象とした別の試験(Villeneuve et 
al., 2000)でも得られた。やはりヘキサ－、ヘプタクロロナフタレンがもっとも強力で、10–3

～10–4 程度の REP を示した(TCDD との対比)。ペンタクロロナフタレンは一般的に 10–4

～10–7 程度の REP を示した。それよりテトラ－、トリ－、ジ－、モノクロロナフタレン

の活性は低かった。ペンタ－～ヘキサクロロナフタレンの範囲では力価にも序列があり、

いわばメタ位で塩素置換されているということは力価が低いということになる。ヘキサク

ロロナフタレンでいえば、およその序列は、1,2,3,6,7,8 > 1,2,3,4,6,7 > 1,2,3,5,6,7 > 
1,2,3,5,6,8 であった。 
 
 
9. ヒトへの影響 
 
9.1 職業暴露 
 
 PCN の職業暴露では、重篤な皮膚反応と肝疾患が報告されている。PCN の臨床・毒性

学的症状は PCB、PCDD、PCDF と非常に近似している(Kimbrough & Jensen, 1989)。 
 
 PCN は塩素座瘡(Herxheimer, 1899)、ペルナ病(Teleky, 1927)、Halowax 座瘡あるいは

ケーブル座瘡(Schwartz, 1943)と多様な皮膚反応が認められ、フューム(昇華)および、まれ

には固体そのものへの皮膚接触や吸入によって生じることもある(Crow, 1970; EHD, 
1982)。塩素座瘡は電線や電気部品のシーリング、被覆ケーブルのパッチング、クロムめ

っき業、PCN 製造などの作業の PCN 取扱者によくみられる(EHD, 1982)。個人的・労働
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衛生環境における不適切な措置との関連が指摘されている(Kleinfeld et al., 1972)。PCN
暴露に関連する塩素座瘡症例の大半は 1930 年代および 1940 年代(Mayers & Silverberg, 
1938; Good & Pensky, 1943; Schwartz, 1943)と、1950 年代(Grimmer, 1955)のものだが、

比較的最近でも発生が確認されている(Kleinfeld et al., 1972)。この研究対象である 59 人

の労働者の PCN 暴露時間は 4～9 ヵ月で、平均は 8.3 ヵ月であった。暴露から皮膚炎発現

までの期間は 1～7 ヵ月で、平均は 3.6 ヵ月であった(Kleinfeld et al., 1972)。 
 

 31 人の成人男性を対象とし、一連の PCN 含有製品の皮膚塗布による影響が調べられた

(Shelley & Kligman, 1957)。Halowax 1000、1001、1014、1052、1051(組成は Table 2
を参照)の 50％鉱物油懸濁液を、30 日間毎日耳介に塗布した。塩素座瘡を引き起こしたの

はペンタ－、ヘキサクロロナフタレンを成分とする Halowax 1014 だけで、モノ－、ジ－、

トリ－、テトラ－、ヘプタ－、オクタクロロナフタレン含有の Halowax では生じなかっ

た。この混合液でさらに試験を重ねると、“受動伝播(passive transfer)”を介し塗布箇所

と離れていても、全身に塩素座瘡が生じることが分かった。1～3 週間内に毛包性過角化が

みられ、最終的にすべての毛包付属器はケラチン嚢(面皰)へと変化した。さらには、脂腺

が広範に、あるいは完全に消失する(§8.7.3 も参照)。 
 
 産業環境での塩素座瘡の原因はペンタ／ヘキサクロロナフタレン混合物だけなのかとい

う問題については、議論がある。Crow(1970)は、ペーパーコンデンサ含浸剤用途による塩

素座瘡と共に報告された(Mayers & Silverberg, 1938)、顔面の小水疱性皮膚炎および光感

受性などの症状は、トリクロロナフタレンおよびテトラクロロナフタレンとピッチ状物質

の混在が原因ではないかと指摘している。 
 

 PCN の職業暴露後には、塩素座瘡以外にも全身性の影響、とくに肝疾患が報告されてい

る。塩素座瘡と肝疾患が必ずしも関連しているわけではない。PCN 暴露の結果生じる肝毒

性には塩素座瘡発現がない報告もあり、また肝毒性の記載がなくても、症状として塩素座

瘡が報告されることは多い(Ward et al., 1996; Popp et al., 1997). 
 
 その他の症状として、ケーブル絶縁作業などで PCN に暴露する労働者には、眼刺激、

疲労、頭痛、貧血、血尿、勃起不能、拒食症、吐き気、嘔吐がみられ、時折重篤な腹痛も

生じる(Greenburg et al., 1939; Mayers & Smith, 1942; von Wedel et al., 1943)。他の化

学物質に対する暴露の可能性もあるが、PCN が関与していたと考えられる。 
 
 肝疾患にいたる全身性の影響が報告されたのは、高温の PCN ワックス加工作業から生

じる PCN フュームを吸入した場合に限られる(EHD, 1982)。1930 年代および 1940 年代

に急性肝萎縮を呈した PCN 暴露労働者では、少なくとも 10 例の死亡が報告されている
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(Flinn & Jarvik, 1936; Greenburg et al., 1939; Collier, 1943; Strauss, 1944; Ward et al., 
1996)。多数の症例報告のうち、塩素座瘡は記録されておらず、明らかに認めないとする

症例もある。 
 
 黄色肝萎縮致死例がみられた工場の、ペンタ－およびヘキサクロロナフタレン混合物の

空気中濃度は 1～2 mg/m3 であった(Elinks, 1959)。中毒性肝炎の非致死例は、約 3.4 mg/m3 

(トリクロロナフタレン)のHalowax職業暴露で報告されているが(Mayers & Smith, 1942)、
おそらくはテトラクロロナフタレンも含まれていたとみられる(ACGIH, 1992)。 
 
 多くの既往歴で、PCN 中毒源からの退避から数週間～数ヵ月後に広範な肝障害や死亡が

潜伏反応として生じたと報告されている。脂肪組織に蓄積された PCN が、血液循環へ持

続的に放出されるためと考えられる(EHD, 1982)。塩素座瘡であれ、全身性の影響であれ、

PCN 中毒の回復には一般的に数ヵ月から 1 年以上を要した(EHD, 1982)。 
 
 電気プラントでワイヤコイルのワックス絶縁時にテトラ－、ペンタクロロナフタレンに

暴露し、皮膚病がとくに重篤であった 5 人の労働者で、肝機能(血清グルタミン酸オキサロ

酢酸トランスアミナーゼおよび血清グルタミン酸ピルビン酸トランスアミナーゼ)や総ビ

リルビン値に異常は認められなかった(Kleinfeld et al., 1972)。 
 
 自動車製造業や鉱業向けにモデルや工具を製造していたドイツのある工場で、1958 年か

ら工場閉鎖時の 1989 年まで、90％PCN(およびアスベスト)含有ワックス(Beranit®、鋳型

用途)のフュームに暴露していた元従業員 16 人について、調査がなされた(Popp et al., 
1993, 1997)。ワックスには 5％ペンタクロロナフタレンしか含有していないものもあり、

40％ペンタクロロナフタレンおよび 35％ヘキサクロロナフタレンを成分とするものもあ

った。濃度は総 PCN 14.5 mg/m3、トリクロロナフタレン 4.9 mg/m3、ペンタクロロナフ

タレン 1.0 mg/m3、PCB 0.025 mg/m3、PCDD および PDCF 2.2 pg I-TEF/m3であった(§
6.1 参照)。ワックスは通常約 130～150˚C まで加熱後、鋳型に流し込まれた。作業員に防

護措置は講じられていなかった。16 人に塩素座瘡はみられなかったが、6 人(それ以上と

考えられるが、全員の追跡調査はできなかった)で肝酵素(とくにγ－グルタミルトランス

ペプチダーゼ)が高値を示した。組織検査で 2 人に脂肪肝が認められた。3 人の肝機能障害

が職業病と認定された。アルコール依存は除外された。一部の残存ワックス(§6.2 参照)
のフュームの研究室における分析から、PCN がもっとも関連が深い排出物で、その暴露が

作業員の肝機能障害の主因であることが分かった(Popp et al., 1997)。 
 
 1940～1944 年にケーブル製造工場で、PCN(および量は少ないが、クロロホルムおよび

PCB)に暴露した労働者(n = 9028)を対象に、急性および慢性肝毒性コホート研究(Ward et 
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al., 1996)とがん死亡研究(Ward et al., 1994)が実施された。バイタルの状態を 1985 年末

まで継続調査した。記録によると、PCN を溶融した開放タンクにアスベストコーティング

したワイヤを通し、PCN を含浸させていた。PCN 暴露は工場全体におよび、460 人の塩

素座瘡が確認された(Ward et al., 1996)。 
 
 このコホートに対する急性・慢性肝毒性の研究(Ward et al., 1996)では、会社の記録や

死亡診断書から“急性黄色肝萎縮(acute yellow atrophy of the liver)”による死亡 8 例が

報告されている。そのほか 10 人が肝機能検査の異常や肝機能不全の症状を示している。

肝硬変による死亡の過剰も認められた(観察例[OBS] = 150、標準化死亡比[SMR] = 1.84、 
95％信頼区間[CI] = 1.56～2.16)。塩素座瘡の症状を示す 460 人(男性 431 人、女性 29 人)
で、肝硬変による死亡が同程度に増加した(OBS = 8、SMR = 1.51、CI = 0.65～2.98)。肝

硬変はアルコール消費とも関連性を示したが、アルコールと関連するその他の死因に基づ

くと、このコホートでアルコール依存の増加を示す証拠は得られなかった(食道がん SMR 
= 1.01、アルコール依存による死亡 SMR = 0.99)。“非アルコール性肝硬変(non-alcoholic 
cirrhosis) (アルコール依存の記載なし)”(OBS = 83、SMR = 1.67、 CI = 1.33～2.07)と“ア

ルコール性肝硬変(alcoholic cirrhosis) (アルコール依存の記載あり)”(OBS = 59、SMR = 
1.96、CI = 1.49～2.53)の SMR は近似していた。本研究ではこのコホートで観察された過

剰な肝硬変死亡率は、PCN の長期的影響によるものと結論付けられた(Ward et al., 1996)。 
 
 同コホートでのがん死亡研究(Ward et al., 1994)では、すべてのがんの SMR は女性

1.03(OBS = 238; CI = 0.90～1.17)および男性 1.18(OBS = 814; CI = 1.10～1.26)であった。

PCN との関連が考えられる結合組織、肝臓、リンパ・造血器官の悪性新生物は有意に増加

しなかったものの、暴露 1 年以上の作業員に結合組織の悪性腫瘍が過剰に発現することが

示唆され、潜伏期間は 25 年以上に及んだ(SMR = 3.54; CI = 0.97～9.07)。塩素座瘡を示す

460 人とコホート全体のがん死亡率は同等だが、塩素座瘡サブコホートでは 2 つのまれな

死亡原因の過剰が有意に認められた(食道の悪性新生物 OBS = 5; SMR = 3.26; CI = 1.05～
7.61、“良性および不特定の新生物(benign and unspecified neoplasms)”OBS = 4; SMR = 
4.93; CI = 1.34～12.6)。 
 
 PCN に暴露したこのコホート(作業員 10240 人)の別の死亡研究では、12 人の軟部組織

肉腫による死亡が確認された(Suruda et al., 1993)。さらに、“腹膜・後腹膜の悪性新生物

(malignant neoplasms of the peritoneum and retroperitoneum)”とコーディングされた

死亡 7 人中 4 人の男性は(SMR = 1.95; CI = 0.78～4.02)、死亡証明書から軟部組織肉腫と

確認された。この腫瘍の発生はまれで、一般住民ではすべてのがん死亡のうち 1％未満と

いうものである。(軟部組織肉腫は TCDD 混入製品への暴露だけでなく、各種のフェノキ

シ酸系除草剤やクロロフェノールの暴露とも関連が認められ、なかには TCDD を含まない
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ものもある。) 
 
9.2 一般住民の暴露 
 
 一般住民に対する偶発的な PCN 暴露の影響については、種々の報告が数件しかない。

父親が PCN を塗布したマットレスを使用した小児に、塩素座瘡が生じた(Höfs, 1957)。ヘ

キサクロロナフタレンの含有が疑われる油を使用した揚げ物を食べた 6 人に、全身症状に

続き、重篤な塩素座瘡が発現した(Herzberg, 1947)。PCN 暴露での報告と同様の症状を示

す台湾(油症または oil disease)および中国(Yu-Cheng)の 2 群の集団で、汚染コメ油の事例

が詳細に研究された。汚染物質は PCB、 PCDF 、ポリ塩化クアテルフェニル

(polychlorinated quaterphenyl: PCQ)、PCDD と同定された(Kuratsune, 1989)。近年、

コメ油の試料から PCN(635 µg/g)も同定された(Haglund et al., 1995)。さらに、血液(台湾)
および脂肪組織(中国)試料からも PCN が検出された(Ryan & Masuda, 1994; §6.2 参照)。 
 
 ヒトにおける生殖異常または発生毒性に関する報告はない。 
 
 
10. 実験室および自然界の生物への影響 
 
10.1 水生環境 
 
 作用濃度を示すデータの一部を Table 7 に示す。 
 
 7 日間試験で、Halowax 1000 は 0.1 mg/L で海藻 Dunaliella tertiolecta(オオヒゲマワ

リ目)の有意な生長抑制を引き起こし、Halowax 1013 は 0.5 mg/L で Nitzschia 種の生長

を抑制した。Halowax 1014 は 1.0 mg/L までは海藻種の生長に有意な影響は示さなかった

(Walsh et al., 1977)。 
 
 Neff と Giam(1977)は、カブトガニ(Limulus polyphemus)の幼生を Halowax 1099 に暴

露した。80 µg/L に暴露した T1 後期の幼生(第 1 尾剣[first-tailed]期)では、50％致死時間

(LT50)は 27 日であった。20、40、80 µg/L で脱皮に有意な影響が観察された。Halowax 
1099(20 µg/L)は、塩度 15‰で 5 日間試験したところ、オウギガニ類 Rhithropanopeus 
harrisii 幼生の呼吸速度を有意に上昇させた(Laughlin & Neff, 1979)。 
 

10.2 陸生環境 
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 七面鳥ブロードブレステッド種とニワトリのニューハンプシャー種のひなを用い摂餌試 
験が実施された。Halowax 1014 を 40 日間混餌投与した。20 mg/kg 食餌はニワトリにほ

とんど影響しなかったが、七面鳥は 50％死亡し、生存個体では平均 51％の体重減少がみ

られた。PCN 5 mg/kg 食餌で、七面鳥の 6.5％が死亡し、体重増加は 33％低減した。100 
mg/kg 食餌では、33 日以内に七面鳥が全数死亡したが、ニワトリでは体重増加が 8％減少
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した。七面鳥の肉眼的組織検査で、肝臓の肥大・暗色化が認められた。オクタクロロナフ

タレンの 125 mg/kg 食餌では、七面鳥に有意な影響はみられなかった(Pudelkiewicz et al., 
1958, 1959)。 
 
 
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 
 
 適切な長期試験が実施されていないため、PCN の毒性学的特徴は実験的な検証が不十分

である。しかしながら、データから顕著な傾向がいくつか認められる。 
 
 PCN と Ah 受容体は相互に作用すると考えられている。したがって、PCN 暴露はジオ

キシン様化合物に典型的な生化学的・毒性反応のパターンを示すと考えられる。このこと

は一定程度確認された。 
 
 PCN の一部は PCDD、PCDF、PCB と同等の酵素誘導性(AHH、EROD、ルシフェラ

ーゼ)を示す。もっとも活性で残留性がある PCN 同族体の相対力価(REP)は、0.002 ない

し 0.003 程度であった(TCDD との比較)。活性 PCN には PCB と REP が類似するものが

ある。したがって、PCN も毒性等価係数(TEF)を定める必要がある。 
 
 PCN あるいは混合物には、動物に体重減少および晩発性の死亡を引き起こすような、比

較的強い急性毒性を示すものがあるが、急性毒性は TCDD より弱い。たとえば、30 日間

LD50 は 2,3,6,7-テトラクロロナフタレン＞11.3 µmol/kg 体重、TCDD 0.006 µmol/kg 体重

である。 
 
 ヒト(塩素座瘡)および家畜(X 病)で皮膚病変が観察されている。一部 PCN の過角化作用

が動物モデル試験で証明されている(ウサギ耳試験、ヘアレスマウス試験)。ペンタ－～オ

クタクロロナフタレンでは、一日あたり 0.69～2.4 mg/kg 体重という低濃度で、ウシの過

角化や重篤な全身性疾患がみられた。NOAEL は設定されなかった。 
 
 実験動物およびヒトの PCN 暴露では、明らかに肝毒性も認められる。ペンタ／ヘキサ

クロロナフタレンを吸入(8 時間)暴露したとき、ラットに軽微な組織学的肝障害を誘発する

最低用量は 1.44 mg/m3であった。ヒトでは、PCN 暴露により急性黄色肝萎縮および慢性
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肝硬変が生じることがある。ある疫学研究では、PCN 暴露後にヒトの肝硬変による過剰な

死亡が報告されている(SMR = 1.84)。組織学的肝障害に対する用量反応関係は立証されて

いない。 
 
 ヒトおよび動物の研究から、毒性は同族体／異性体により決まることが証明された。ペ

ンタクロロナフタレンおよびヘキサクロロナフタレンの毒性がもっとも強いことは、すべ

ての研究で一致している。ヒトの研究では、ヒトに塩素座瘡を発現させたのは、主成分を

ペンタクロロナフタレンおよびヘキサクロロナフタレンとする Halowax 1014 だけであっ

たが、トリ－、テトラ－、ヘプタ－、オクタクロロナフタレンではみられなかった。ウシ

の過角化症の研究では、ペンタ－、ヘキサ－、ヘプタクロロナフタレンがもっとも毒性が

強かった。オクタクロロナフタレンは溶液では症状が出るが、懸濁液では出なかった。 
 
 変異原性は 1,2,3,4-テトラクロロナフタレンおよび 1-モノクロロナフタレンだけで調べ

られ、エームス試験で代謝活性化の有無を問わず変異原性は示されなかった。 
 
 発がん性については、動物試験が確認できない。多くの制限があるため、疫学研究から

結論を得ることはできない。 
 
 げっ歯類を用いた、PCN の生殖毒性に関する有効な実験はない。しかし、近年の研究で

は、非常に低用量(1 µg/kg 体重/日)の 1,2,3,4,6,7-ヘキサクロロナフタレンを妊娠ラットに

与えると、雄出生仔に内分泌かく乱が生じ、精子形成が早発化することが明らかになった。 
 
 ジオキシン様化合物の類似から想定される、免疫毒性および神経毒性に関する研究も確

認できない。 
 
 PCN の一部、とくにペンタ－、ヘキサクロロナフタレンは、生物蓄積性や残留性が高い

(ヒトの半減期は数年)ことが分かったので、上記のような長期的な影響が最大の懸念材料

である。 
 
 今日まで、一般住民の血液・肝臓・脂肪組織・母乳の検体から PCN が検出されており、

実際に一般住民の暴露が起きていることが分かっている。 
 
11.1.2 塩素化ナフタレンの耐容摂取量・耐容濃度および指針値設定基準 
 
 明確な用量反応関係を示すような、適切な(長期)試験がないため、信頼性のあるリスク

の総合判定を実施することはできない。 
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 一般的に、PCN 暴露は最低限にとどめるべきである。その理由は、たとえば、非常に低

用量でも内分泌機能への影響が認められているからである。 
 
11.1.3 リスクの総合判定例 
 
 少数のヒト観察データから分かるように、一般住民は PCN に暴露されている。スウェ

ーデンの母乳試料で認められる PCN の値は、PCDF より 1 桁小さいだけである。 
 
 一般住民で想定される PCN 暴露経路は、魚類(最近はおもにテトラ－、ペンタクロロナ

フタレンが測定され、最高濃度は約 300 µg/kg 脂質重量)を中心とする食品、飲料水(塩素

化による PCN 生成の試験 1 件のみで、最大値はジクロロナフタレン 0.15 ng/L、モノク

ロロナフタレン 0.44 ng/L)、空気(最近の最高値が屋外大気 150 pg/m3、製造工場周辺で過

去最高値 3000 ng/m3)であった。クロルアルカリ工場跡地周辺の土壌の値は、現在 18 mg/kg
乾重量である。専門工場の用地あるいは跡地や(都市の)廃棄物焼却工場の周辺では、暴露

が増大すると考えられる。 
 
 母乳に PCN が含まれるため、母乳で育った子どもは高リスク群である。しかし、母乳

の PCN 値は低下しつつあるとみられる(スウェーデン 1972 年 3081 ng/kg 脂質、1992 年

483 ng/kg 脂質)。 
 
 職場環境では、推定作業環境空気濃度約 1～＞10 mg/m3で肝毒性および塩素座瘡が報告

されている。ラット試験での吸入 LOAEL(組織学的肝障害)は、1.16 mg/m3(ペンタ／ヘキ

サクロロナフタレン)または 1.31 mg/m3(トリ／テトラクロロナフタレン)であった。 
 
 PCN は米国や西欧ではもはや製造されていないとみられるので、以上の国で職業暴露の

危険有害性はないと考えられる。その他の国々での PCN 製造に関する情報はない。 
 
11.2 環境への影響評価 
 
 米国および西欧で PCN 製造は中止されており、これら地域での環境汚染は、主として

過去の埋立処分地からの漏出や、PCN を含有する主要電気設備の不適切な投棄が原因と考

えられる。廃棄物の焼却による入力(input)も、環境中の残留物からの再分配も見込まれる。 
 
 大気中 PCN は光分解され、1,4-ジクロロナフタレンの大気中半減期は 2.7 日と推定され

る。 
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 生分解が好気条件下のモノクロロナフタレンで報告されているが、高塩素化 PCN では

報告されていない。 
 
 PCN の分配係数推定値は塩素化が進むにつれて上昇することから、水から土壌や底質へ

の収着傾向は低塩素化 PCN ではそれほど強くなく、高塩素化物になると強くなると想定

される。 
 
 PCN はヘプタクロロナフタレンまでは塩素化が進むにつれて取込量が増加し、生物蓄積

されてゆく。オクタクロロナフタレンは生体内に取り込まれることはないとみられる。蓄

積量は下等生物より魚類のほうが多い。鳥類や哺乳類への蓄積に関する研究は実施されて

いないが、野生の食魚性鳥類や哺乳類には体内残留物(おもにテトラ－、ペンタクロロナフ

タレン)が認められている。 
 
 環境中の生物に関する PCN の毒性試験は、すべて急性試験でしかも限定的である。研

究の大半はモノ－、オクタクロロナフタレン、あるいは混合物製品(Halowax)を対象とし

ている。以上の研究結果を、モノ－およびジクロロナフタレン、トリ－～ヘキサクロロナ

フタレン、オクタクロロナフタレンと PCN 3 種に分け、Figure 2 に表した。Halowax 類

の結果は混合物のおもな PCN に応じて割り当てた。トリ－～ヘキサクロロナフタレンの

毒性がもっとも高く、オクタクロロナフタレンはその他の PCN に比べ有意に低かった(オ
クタクロロナフタレンは生物に取り込まれにくいためとみられる)。 
 
 PCN の慢性毒性に関するデータがなく、データベースの重大な欠陥ともいえるのは、

PCN は生物蓄積し、慢性的な組織暴露が予想されるからである。暴露の度合いがもっとも

大きいとみられるものの、底質棲息生物に関する試験データもない。 
 
 Figure 2 には環境媒体中の測定濃度に関するデータも示した。これらのデータには、未

だ製造中であった 1970 年代から今日まで、さらには局地的汚染地域から遠隔地域までが

含まれる。以上のデータを分類し、まとめるにはデータ数が少なすぎる。同様に、海洋・

淡水底質中の値も集積した。さらに、底質中の濃度に対する間隙水濃度を計算し、図中に

数値の上限・下限値を表した。 
 

地表水中の濃度は、過去に報告された値のうち高いほうの値でも、毒性値と重なり合う

部分はほとんどない。湖・池など現在の水中濃度では、もっとも敏感な無脊椎動物でもリ

スクは低く、魚類（感受性ははるかに低い）のリスクも無視できる程度とみられる。過去

の汚染により著しく汚染されている底質の間隙水濃度は、底質棲息生物と被験生物の感受 
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性が同等とすると、急性毒性を示しても当然なほど高値である。しかし、最近の底質濃度

測定値では急性の影響を引き起こすことはないと考えられる。事実として過去の測定濃度

は非常に高いが、過去 30 年どの時点を捉えても、オクタクロロナフタレンの濃度と中毒

濃度の間の安全域は大きいと見込まれる。 
 
 データ不足のため、長期的影響や高等生物のリスクを評価することはできない。 
 
11.3 評価の不確実性 
 
 実験動物に対する短期暴露データはごくわずかである。NOAEL や LOAEL を求めるこ

とは不可能であった。偶発的な暴露や初期の実験室での暴露試験では、各 PCN 別の分析

はできなかった。 
 
 PCN の長期暴露や発がん性試験に関するデータはない。遺伝毒性に関するデータもごく

わずかである。 
 
 1,2,3,4,6,7-ヘキサクロロナフタレン(1 µg/kg 体重/日)により、ラットの内分泌かく乱を

示した研究が 1 件ある。この結果を検証する研究が待たれる。 
 
 データに大きな差があるものの、TCDD と強い関係が認められるため、PCN はその毒

性に関し TCDD 同様の取扱いが必要である。 
 
 ヒトの職業暴露研究では、暴露および影響の定性的・定量的なデータが不足している。
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PCN は既報の症状の原因とみられるものの、すべての症例において、その他の物質が関与

した可能性がある。 
 
 環境関連生物における特定の PCN についての毒性試験はほとんどない。しかし、その

残留性や生物蓄積性から、PCN の危険有害性は高く、これ以上の環境汚染は防ぐ必要があ

る。 
 
 PCN はもはや製造・使用されていないと思われ、暴露は PCN 含有廃棄物との接触や環

境中の PCN からしか生じないことから、健康面・環境面ともデータ間のギャップは埋め

にくい。PCN は残留性有機汚染物質(残留性、生物蓄積性、毒性、揮発度、遠隔地におけ

る測定値、生物学的利用性)の基準に合致している(WWF, 1999; UNEP, 2001)。たとえば

大規模電気設備の廃棄などによる環境汚染防止を目的とした、PCB に対する国際的なリス

ク管理対策を、PCN に適用することも適切と考えられる。 
 
 
12. 国際機関によるこれまでの評価 
 
 過去において国際機関による評価は実施されていない。
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APPENDIX 1 — SOURCE DOCUMENTS 

Crookes & Howe (1993): Environmental hazard assessment: Halogenated 
naphthalenes. United Kingdom Department of the Environment 

Environmental hazard assessment: Halogenated naphthalenes was drafted by the 
Building Research Establishment (United Kingdom Department of the Environment) 
and the Institute of Terrestrial Ecology (United Kingdom Natural Environment 
Research Council), with M.J. Crookes and P.D. Howe as the authors. The draft 
document was peer reviewed both within the United Kingdom and internationally. 
Comments and additional material were received from H. Börndal (Swedish 
Environmental Protection Agency), E.F. Bryan (Exposure Evaluation Division, US 
Environmental Protection Agency), J.A. Cotruvo (Health and Environmental Review 
Division, US Environmental Protection Agency), A.F. Dearsley (Environment Policy 
and Planning Manager, Thames Water Utilities, United Kingdom), J. Duffus (The 
Edinburgh Centre for Toxicology, Heriot-Watt University, United Kingdom), M. Gem 
(Food Science Division, Ministry of Agriculture, Fisheries and Food, United Kingdom), 
B. Jansson (Institute of Applied Environmental Research, Stockholm University, 
Sweden), D. Keating (Environmental Risk Assessment Section, Health and Safety 
Executive, United Kingdom), P. Koundakjian (Technology and Health Services 
Division, Health and Safety Executive, United Kingdom), B. Lefévre (Commission of 
the European Communities), A. Lundgren (Swedish National Chemicals Inspectorate 
[KEMI], Sweden), P. Matthiessen (Biological Effects Group, Ministry of Agriculture, 
Fisheries and Food, United Kingdom), T. Sheils (Water Resources and Marine Division, 
Department of the Environment, United Kingdom), and M.E. Weber (Economics and 
Technology Division, US Environmental Protection Agency) and were incorporated 
into the final document. The document was published in 1993 and covers published 
and unpublished material up to 1992. 

Greim (1997): Chlorinated naphthalenes. In: Occupational toxicants. Critical data 
evaluation for MAK values and classification of carcinogens 

The scientific documents of the German Commission for the Investigation of Health 
Hazards of Chemical Compounds in the Work Area (MAK) are based on critical 
evaluations of the available toxicological and occupational medical data from extensive 
literature searches and from well documented industrial data. The evaluation 
documents involve a critical examination of the quality of the database indicating 
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inadequacy or doubtful validity of data and identification of data gaps. This critical 
evaluation and the classification of substances are the result of an extensive discussion 
process by the members of the Commission proceeding from a draft documentation 
prepared by members of the Commission, by ad hoc experts, or by the Scientific 
Secretariat of the Commission. Scientific expertise is guaranteed by the members of 
the Commission, consisting of experts from the scientific community, industry, and 
employer associations. 
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APPENDIX 2 — CICAD PEER REVIEW 

The draft CICAD on chlorinated naphthalenes was sent for review to institutions and 
organizations identified by IPCS after contact with IPCS national contact points and 
Participating Institutions, as well as to identified experts. Comments were received 
from: 

A. Aitio, International Programme on Chemical Safety, World Health Organization, 
Switzerland 

M. Baril, Institut de Recherche en Santé et en Sécurité du Travail, Canada 

R. Benson, Drinking Water Program, US Environmental Protection Agency, USA 

L. Birnbaum, US Environmental Protection Agency, USA  

R. Cary, Health and Safety Executive, United Kingdom 

M. Feeley, Bureau of Chemical Safety, Health Canada 

H. Gibb, National Center for Environmental Assessment, US Environmental 
Protection Agency, USA 

R. Hertel, Federal Institute for Health Protection of Consumers and Veterinary 
Medicine, Germany 

U. Järnberg, Stockholm University, Sweden 

N. Roney, Agency for Toxic Substances and Disease Registry, USA 

L. Schuda, US Environmental Protection Agency, USA  

K. Ziegler-Skylakakis, GDCh Advisory Committee on Existing Chemicals of 
Environmental Relevance (BUA), Germany
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APPENDIX 3 — CICAD FINAL REVIEW BOARD 

Geneva, Switzerland, 8–12 January 2001 

Members 

Dr A.E. Ahmed, Molecular Toxicology Laboratory, Department of Pathology, 
University of Texas Medical Branch, Galveston, TX, USA 

Mr R. Cary, Health and Safety Executive, Merseyside, United Kingdom (Chairperson) 

Dr R.S. Chhabra, General Toxicology Group, National Institute of Environmental 
Health Sciences, National Institutes of Health, NC, USA 

Dr S. Czerczak, Department of Scientific Information, Nofer Institute of Occupational 
Medicine, Lodz, Poland 

Dr S. Dobson, Centre for Ecology and Hydrology, Cambridgeshire, United Kingdom 

Dr O.M. Faroon, Division of Toxicology, Agency for Toxic Substances and Disease 
Registry, Atlanta, GA, USA 

Dr H. Gibb, National Center for Environmental Assessment, US Environmental 
Protection Agency, Washington, DC, USA 

Dr R.F. Hertel, Federal Institute for Health Protection of Consumers and Veterinary 
Medicine, Berlin, Germany 

Dr A. Hirose, Division of Risk Assessment, National Institute of Health Sciences, 
Tokyo, Japan 

Dr P.D. Howe, Centre for Ecology and Hydrology, Cambridgeshire, United Kingdom 
(Rapporteur) 

Dr D. Lison, Industrial Toxicology and Occupational Medicine Unit, Université 
Catholique de Louvain, Brussels, Belgium 

Dr R. Liteplo, Existing Substances Division, Bureau of Chemical Hazards, Health 
Canada, Ottawa, Ontario, Canada 
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Dr I. Mangelsdorf, Chemical Risk Assessment, Fraunhofer Institute for Toxicology and 
Aerosol Research, Hanover, Germany 

Ms M.E. Meek, Existing Substances Division, Safe Environments Program, Health 
Canada, Ottawa, Ontario, Canada (Vice-Chairperson) 

Dr S. Osterman-Golkar, Department of Molecular Genome Research, Stockholm 
University, Stockholm, Sweden 

Dr J. Sekizawa, Division of Chem-Bio Informatics, National Institute of Health 
Sciences, Tokyo, Japan 

Dr S. Soliman, Department of Pesticide Chemistry, Faculty of Agriculture, Alexandria 
University, El-Shatby, Alexandria, Egypt 

Dr M. Sweeney, Education and Information Division, National Institute for 
Occupational Safety and Health, Cincinnati, OH, USA 

Professor M. van den Berg, Environmental Sciences and Toxicology, Institute for Risk 
Assessment Sciences, University of Utrecht, Utrecht, The Netherlands 

Observers 

Dr W.F. ten Berge, DSM Corporate Safety and Environment, JH Heerlen, The 
Netherlands 

Dr K. Ziegler-Skylakakis, Commission of the European Communities, Luxembourg 

Secretariat 

Dr A. Aitio, International Programme on Chemical Safety, World Health Organizatoin, 
Geneva, Switzerland 

Dr Y. Hayashi, International Programme on Chemical Safety, World Health 
Organization, Geneva, Switzerland 

Dr P.G. Jenkins, International Programme on Chemical Safety, World Health 
Organization, Geneva, Switzerland 
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Dr M. Younes, International Programme on Chemical Safety, World Health 
Organization, Geneva, Switzerland 
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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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