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国際化学物質簡潔評価文書(Concise International Chemical Assessment Document) 
No.48  4-クロロアニリン 

(4-Chloroaniline) 
 
序 言 
http://www.nihs.go.jp/hse/cicad/full/jogen.html 
を参照 
 
1. 要 約 
 
 4-クロロアニリン(p-クロロアニリン)に関する本 CICAD は、ドイツのハノーバーにある

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。環境関連既存化学物質に関するドイツ諮問委員会

(German Advisory Committee on Existing Chemicals of Environmental Relevance) 
(BUA, 1995)、ドイツ MAK 委員会(German MAK Commission)(MAK, 1992)、および米

国国家毒性プログラム(US National Toxicology Program) (NTP, 1989)により作られた報

告書に基づくものである。これらの報告書作成後に公表された関連文献を確認するため、

関連データベースについての網羅的な文献検索が 2001 年 3 月に行われた。Source 
Document(原資料)の作成およびピアレビューに関する情報を Appendix １に、本 CICAD
のピアレビューに関する情報を Appendix 2 に記す。本 CICAD は 2001 年 10 月 29 日～

11月1日にカナダのオタワで開催されたFinal Review Board(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。国際化学物質安

全性計画(IPCS)が作成した 4-クロロアニリンに関する国際化学物質安全性カード(ICSC 
0026)(IPCS, 1999)も本 CICAD に転載する。 
 
 2、3、4(オルト、メタ、パラ)位で塩素化されたアニリンは、使用パターンが同じである。

すべてのクロロアニリン異性体は血液毒性を有し、ラットとマウスに対し同じ毒性パター

ンを示すが、いずれの場合も 4-クロロアニリンがもっとも重篤な影響を及ぼす。4-クロロ

アニリンが遺伝毒性をさまざまな系で示す(下記参照)のに対し、2-および 3-クロロアニリ

ンの試験結果は一貫しておらず、弱い遺伝毒性を示すかまったく示さない。それゆえ、本

CICAD は塩素化アニリンの中で毒性が最も強い 4-クロロアニリンのみに焦点を当てる。 
 
 4-クロロアニリン(以下 PCA と称す)(CAS 番号：106-47-8)は無色～わずかに琥珀色の結

晶性固体で、軽い芳香臭を有する。水および一般的な有機溶剤に可溶で、中等度の蒸気圧

と n-オクタノール／水分配係数を有する。光と空気の存在下および高温下で分解する。 
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 PCA は、農薬、アゾ染料・顔料、化粧品、医薬品など多くの製品の製造中間体として使

用される。そのため、PCA の製造加工、染色・印刷工業など多くの産業系発生源から、

PCA が環境に放出されると考えられる。 
 
 PCA の主要環境標的コンパートメントは、その使用パターンから水圏であると予測され

る。たとえば、ライン川とその支流で測定された濃度はおおよそ 0.1～1 µg/L である。水

圏では、光の影響下で速やかに分解される(測定半減期は 2～7 時間)。ヒドロキシラジカ

ルとの反応による大気中での半減期は 3.9 時間と計算される。生分解に関する多数の試験

によれば、好気的条件下の水中では本質的に生分解を受けやすいが、嫌気的条件下では著

しい無機化は認められなかった。 
 
 フロイントリヒの吸着等温式に準じてさまざまな土壌タイプで測定された土壌吸着係数

は、土壌吸着性がごく低いことを示している。大部分の実験において、土壌吸着性は有機

物質の増加と pH 値の低下に伴って増大した。結果として、非生物的・生物的分解には不

向きな条件下では、とくに有機物含有量が低く pH 値が高い土壌においては、土壌から地

下水への PCA 浸出が起こる可能性がある。入手した生物濃縮実験データも、測定した n-
オクタノール／水分配係数も、水生生物では PCA の生物蓄積が起こり得ないことを示し

ている。 
 
 PCA は速やかに吸収されて代謝される。主要な代謝経路は次の通りである：a) o-位での

C-ヒドロキシ化により 2-アミノ-5-クロロフェノールが生じ、次いで硫酸抱合を受け硫酸

2-アミノ-5-クロロフェニルになりそのまま排泄されるか、N-アセチル化を経て硫酸 N-ア
セチル-2-アミノ-5-クロロフェニルになり排泄される b) N-アセチル化により 4-クロロア

セトアニリド(主として血中に検出)になり、さらに 4-クロログリコールアニリドを経て 4-
クロロオキサニル酸(尿中に検出)になる、あるいは c) N-酸化によって 4-クロロフェニルヒ

ドロキシアミンになり、さらに 4-クロロニトロソベンゼン(赤血球中に検出)になる。 
 
 PCA の反応性代謝物は、ヘモグロビンおよび肝・腎のタンパク質に共有結合する。ヒト

では、偶発的な暴露後に、ヘモグロビン付加体が暴露 30 分後という早期に検出され、3
時間で最高濃度になる。アセチル化の遅い人はアセチル化の速い人に比べて、ヘモグロビ

ン付加体の形成能が高い。 
 
 ヒトや動物での排泄は主として尿を経由し、PCA とその抱合体が暴露 30 分後という早

期に現れる。排泄はおもに最初の 24 時間に起こり、72 時間以内にほぼ完了する。 
 
 経口 LD50は、ラットで 300～420 mg/kg 体重、マウスで 228～500 mg/kg 体重、モルモ
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ットで 350 mg/kg 体重と報告されている。腹腔内・皮膚投与でも、ラット、ウサギ、ネコ

で同様の数値が得られている。ラットに対する LC50は 2340 mg/m3であった。顕著な毒性

作用はメトヘモグロビン生成である。 PCA はアニリンよりも強力にかつ速やかにメトヘ

モグロビンを誘発する。腎毒性および肝毒性も発現する。 
 
 PCA はウサギの皮膚に刺激性を示さず、眼に軽度の刺激性を示した。弱い感作性がいく

つかの試験系で証明されている。 
 
 PCA への反復暴露は、チアノーゼおよびメトヘモグロビン血症を引き起こし、続いて血

液・肝臓・脾臓・腎臓への影響が、血液学的パラメータの変化、脾腫大、脾臓・肝臓・腎

臓への中等度ないし重篤なヘモジデリン沈着として現れ、部分的に髄外造血亢進を伴う。

これらの影響は化合物による過度の溶血によるもので、再生性貧血の所見と一致している。

メトヘモグロビン濃度の有意な上昇に対する PCA の最小毒性量(LOAEL、無影響量の

NOEL は算定されず)は、13 週間強制経口暴露(5 日／週)ではラット 5 mg/kg 体重、マウ

ス 7.5 mg/kg 体重、ならびに 26、52、78、103 週間の強制経口投与(5 日／週)ではラット

2 mg/kg 体重/日である。雄ラットでは脾臓の線維化が、雌ラットでは骨髄過形成が認めら

れ、LOAEL はそれぞれ 2 mg/kg 体重/日と 6 mg/kg 体重/日であった(103 週間強制経口投

与)。 
 
 PCA は雄ラットで発がん性を示し、アニリンおよびその関連物質に特有の、非常にまれ

な脾腫瘍(線維肉腫および骨肉腫)を誘発する。雌ラットでは、脾腫瘍の前がん状態が高率

に出現する。雌雄ラットにおける副腎の褐色細胞腫の高い発生率は PCA 投与に関係する

と考えられる。雄マウスでは、肝細胞がんと血管肉腫によって示されるように、ある程度

の発がん性の証拠が認められた。 
 
 PCA は細胞形質転換試験で形質転換活性を示す。 さまざまな in vitro 遺伝毒性試験(た
とえば、サルモネラ変異原性試験、マウスリンパ腫試験、染色体異常試験、姉妹染色分体

交換誘発試験)の結果はときに相反するが、PCA は遺伝毒性を示す可能性がある。データ

が乏しいため、PCA の in vivo 遺伝毒性に関して何らかの結論を出すことはできない。 
 
 生殖毒性に関する試験は報告されていない。 
 
 PCA への職業暴露に関するヒトのデータは大部分が古い報告であり、製造時の偶発的暴

露後の重篤な中毒に関するものである。症状は、メトヘモグロビン・スルフヘモグロビン

濃度の上昇、チアノーゼ、貧血、酸素欠乏による変化などである。PCA はヘモグロビン付

加体を形成する傾向が強く、この付加体の定量が PCA への職業暴露を受ける作業員のバ
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イオモニタリングに用いられている。 
 
 2 ヵ国の新生児集中治療室から、クロロヘキシジンの分解産物としての PCA に暴露され

た未熟児の重篤なメトヘモグロビン血症についての報告がある。加湿剤として不注意に使

用されたクロロヘキシジンが、新型の保育器で加熱され、分解して PCA が生成された。1
件の報告では 3 人の新生児(メトヘモグロビン濃度は 14.5～43.5%)が、別の報告では新生

児 415 人中 33 人(8 ヵ月のスクリーニング期間中メトヘモグロビン濃度は 6.5～45.5%)が
メトヘモグロビン陽性と判明した。 前向き臨床試験によって、未熟性、重度疾患、PCA
への暴露期間、NADH 還元酵素不足が、メトヘモグロビン血症の原因となる可能性が明ら

かになった。 
 
  さまざまな水生生物に対する PCA 毒性に関する妥当な試験結果から、PCA は水生環境

において中等度から強い毒性を示すと判定される。淡水生物による長期試験でみられた最

低の無影響濃度(NOEC)(オオミジンコ Daphnia magna、21 日間 NOEC 40.01 mg/L)は、

1980 年代と 1990 年代にライン川とその支流で測定された最高濃度の 10 倍値を示した。

したがって、とくに底生種などの水生生物に対して起こりうるリスクは、とりわけ多量の

粒子状物質が速やかな光無機化を阻害する水域では、完全に除外されることはない。しか

し、試験された唯一の底生種は有意な感受性を示さず(48 時間 EC50 43 mg/L)、オオミジ

ンコによる実験では試験液中の溶存フミン物質濃度の上昇に伴って毒性が有意に低下する

のが認められたが、これはおそらく PCA の溶存フミン物質への吸着による PCA のバイオ

アベイラビリティの低下によって引き起こされたと考えられる。さらに、水生種における

生物濃縮性はきわめて低いと報告されている。したがって、得られたデータからは、水生

生物の PCA への暴露による有意なリスクは考えられない。 
 
 微生物と植物に関して入手できるデータは、陸生環境における PCA 毒性は中等度にと

どまることを示している。報告されている影響と土壌中濃度の間には 1000 倍の安全幅が

ある。 
 
 いくつかの考えられる経路を介した PCA への消費者暴露を評価すると、衣服の通過率

をわずか 1％と想定しても、総暴露量は最高 300 ng/kg 体重/日になると考えられる。非腫

瘍性影響(メトヘモグロビン血症)のみを考慮すると、考えられるヒト暴露量は耐容摂取量

の計算値 2 µg/kg 体重/日と同一桁内である。高濃度の PCAへの偶発的な短時間暴露では、

死に至る可能性が高い。 
 
 さらに懸念される影響は、発がん性とおそらくは皮膚感作性である。 
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 消費者製品中に残留する PCA は、さらに低減、あるいは完全に除去すべきである。 
 
 
2. 物質の特定および物理的･化学的性質 
 
 4-クロロアニリン(CAS No. 106-47-8)は、無色～わずかに琥珀色の結晶性固体で、軽い

芳香臭を有するアニリン誘導体である。化学式は C6H6ClN、相対分子質量は 127.57 であ

る。分子構造を Figure 1 に示す。 IUPAC 名は 1- アミノ -4- クロロベンゼン

(1-amino-4-chlorobenzene)、別名は PCA、p-クロロアニリン(p-chloroaniline)、1-クロロ

-4- ア ミ ノ ベ ン ゼ ン (1-chloro-4-aminobenzene) 、 4- ク ロ ロ -1- ア ミ ノ ベ ン ゼ ン

(4-chloro-1-aminobenzene)、4-クロロベンゼンアミン(4-chlorobenzenamine)、4-クロロア

ミノベンゼン(4-chloroaminobenzene)、4-クロロフェニルアミン(4-chlorophenylamine)
である。製品の純度に左右されるが、融点は 69～73℃である。沸点は 232℃と報告されて

いる(BUA, 1995)。 
 

          
 
 水への溶解度は 2.6 g/L(20℃) (Scheunert, 1981)および 3.9 g/L(Kilzer et al., 1979)と報

告されている。PCA は弱酸であるため、水中で解離する(実測 pKaは 4.1～4.2[20℃]; BUA, 
1995)。さらに、大部分の有機溶媒に容易に溶解する(BUA, 1995)。蒸気圧に関しては多く

の測定データがあり、10℃では 0.5 Pa、20℃では 1.4～2.1 Pa である(BUA, 1995)。高速

液体クロマトグラフィー(HPLC)またはガスクロマトグラフィー(GC)による標準方法で測

定したn-オクタノール／水分配係数は、それぞれ1.83および2.05である(Kishida & Otori, 
1980; Kotzias, 1981; Garst & Wilson, 1984)。20℃での水への溶解度および蒸気圧から、

PCA のヘンリー定数は約 0.1 Pa·m3/mol(空気／水分配係数＝4.1 × 10–5)と計算される。 
 
 PCA は光と空気の存在下および高温下で分解する(分解温度 250～300℃; BUA, 1995)。
強酸化剤と非常に激しく反応する可能性がある(Hommel, 1985)。光存在下での分解は直接

的な光分解による。エタノール溶液中では、300 nm 付近に強い極大吸収を有する(濃度不
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記載、吸収係数 logε[グラフ表示から]=3.3; Kharkharov, 1954)。 
 
 大気中での PCA の変換係数1(20°C、101.3 kPa)は以下の通りである： 
    
 1 mg/m3 = 0.189 ppm 
 1 ppm = 5.30 mg/m3 

 
PCA のその他の物理化学的性質は、国際化学物質安全性カード(ICSC 0026)に転載する。 
 
 
3. 分析方法 
 
 PCAはガスクロマトグラフィー(GC)あるいは高速液体クロマトグラフィー(HPLC)で分

析する。GC(通常は毛管カラム)による分析は事前の誘導体化(ジアゾ化／アゾカップリング、

臭素化)を組み合わせることが多い。 炎イオン化、リン-窒素、熱イオン化、電子捕捉型な

ど一般的な検出器が用いられるが、電子捕捉型がもっとも高感度である。HPLC は通常逆

相で用いられ、紫外線(UV)検出がもっとも重要である。光ダイオードアレイ検出器や電気

化学検出器も用いられる。GC および HPLC では、PCA の同定に質量分析検出法が用いら

れる。薄層クロマトグラフ法(スクリーニング用)も報告されている(Ramachandran & 
Gupta, 1993 参照)。一般的な検出方法が、詳細にまとめられて BUA(1995)に記載されて

いる。さらに、異性体の 2-クロロアニリン(2-chloroaniline)および 3-クロロアニリン

(3-chloroaniline)で利用される分析方法(BUA, 1991)も、PCA の検出に用いられることが

ある。 
 
 PCA は、開始濃度を 50 mg/L とした 4 時間の試験で、実験用プラスチック数種に吸着

する(シリコン 44％、軟質塩化ビニル 30％、ゴム 25％、酢酸ビニル 33％)ことがわかって

いる(Janicke, 1984)。このことは、PCA の分析測定における回収率と感度に影響を及ぼす

と考えられる。 
 
 空気中の PCA を測定する方法は数少ない。職場での監視方法(GC および HPLC)につい

ての報告はある。しかし、これらの方法の妥当性について、徹底的な検証はなされていな

い(BIA, 1992; OSHA, 1992)。検出限界は 1.1 mg/m3 と報告されている(OSHA, 1992)。 

                                                  
1  国際(SI)単位で測定値を表示する WHO の方針に従い、CICAD シリーズでは大気中の

気体化合物の濃度をすべて SI 単位で表示する。原著や原資料が SI 単位で表示した濃度は、

そのまま引用する。原著や原資料が容積単位で表示した濃度は、上記の変換係数(20°C、

101.3 kPa)を用いて変換を行う。有効数字は 2 桁とする。 
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 水コンパートメント中の PCA を分析する方法は数多い(BUA, 1995; Holm et al., 1995; 
Börnick et al., 1996; Götz et al., 1998)。マイクロ抽出法も記載されている(Müller et al., 
1997; Fattore et al., 1998)。とくに GC では、0.002 µg/L といった非常に低い検出限界を

得ることができる。HPLC 法では、検出限界は 0.04～100 µg/L である。回収率は通常 100％
に近い。また、廃水中の PCA を定量する方法もある(Riggin et al., 1983; Gurka, 1985; 
Onuska et al., 2000)。飲料水中の PCA を定量する有効なクロマトグラフィーはないが、

地下水や地表水で用いられる方法が応用可能である。 
 
 土壌中の PCA の検出には、高感度の GC 法が報告されている(検出限界 1 µg/kg、回収

率＞90％、Wegman et al., 1984)。 
 
 HPLC および GC 法を適切な濃縮法(たとえば酸加水分解)と組み合わせると、尿など生

体試料中の PCA の定量に利用できる(Lores et al., 1980; Hargesheimer et al., 1981)。回

収率 93～104％、検出限界＜5 µg/L が得られた(Lores et al., 1980)。 
 
 手洗い・洗口用製品、ならびに染色紙・織物などの消費者製品中で PCA を検出するた

めの HPLC および GC 法がいくつかある(Kohlbecker, 1989; Gavlick, 1992; Gavlick & 
Davis, 1994; BGVV, 1996)。BGVV の方法(1996)は、染色織物・紙中の PCA 含量を規制

するためのドイツの公定検出法である。回収率は約 97％、検出限界は 43 µg/kg までと報

告されている。 
 
 
4. ヒトおよび環境の暴露源 
 
4.1 自然界での発生源 
 
PCA の自然発生源はわかっていない。 
 
4.2 人為的発生源 
 
 PCA は貴金属や貴金属硫化物の触媒存在下に、 4- クロロニトロベンゼン

(4-chloronitrobenzene)の低圧液相水素化によって生産される。金属酸化物の添加により脱

ハロゲン化反応を回避できる。収率はおおよそ 98％である(Kahl et al., 2000)。ドイツの 2
社が、50～60℃、1000～10000 kPa で、トルエンあるいはイソプロパノールを溶媒とし

て、連続式あるいはバッチ式で PCA を製造している。生成物は蒸留によって精製される。



 11

触媒と溶媒をリアクターに再循環させる(BUA, 1995)。 
 
 1988 年の世界の年間生産量は 3500 トンであった(Srour, 1989)。最近の数字は不明であ

る。1990 年には、おおよそ 1350 トンの PCA を旧ドイツ連邦共和国が製造し、そのうち

350 トンが輸出され、850 トンは製造会社によって加工された。フランスは PCA を経済協

力開発機構(OECD)の高生産量化学物質点検プログラムに登録しており、それによると同

国での生産量は年間≧1000 トンである(OECD, 1997)。1995 年の西ヨーロッパおよび日本

における生産量は合計で 3000～3300 トンとされている。インドと中国でも、年間 800～
1300 トンが生産される(Srour, 1996)。1991 年の米国での年間生産量は 45～450 トンと推

計される(IARC, 1993)。最近のデータは入手できない。 
 
4.3 用 途 
 
 PCA は中間体として、数種の尿素系除草剤・殺虫剤(モニュロン[monuron]、ジフルベ

ンズロン[diflubenzuron]、モノリニュロン[monolinuron])、アゾ染料・顔料(Acid Red 119:1、
Pigment Red 184、Pigment Orange 44)、医薬品および化粧品 (クロロヘキシジン

[chlorohexidine],トリクロカルバン [3,4,4'-トリクロロカルバニリド ][triclocarban 
[3,4,4'-trichlorocarbanilid]、4-クロロフェノール[4-chlorophenol])の製造に用いられる

(Srour, 1989; BUA, 1995; Herbst & Hunger, 1995; Hunger et al., 2000; IFOP, 2001)。
1988 年に、世界年間生産量のおおよそ 65％が農薬に加工された(Srour, 1989)。1990 年ド

イツでは、おおよそ 7.5％が染料前駆体、20％が化粧品中間体、60％が農薬中間体として

用いられた。残り 12.5％の用途は明記されていない(BUA, 1995)。PCA の使用パターンに

関する最近のデータは入手できない。 
 
 PCA 系アゾ染料・顔料は、とくに織物の染色および捺染に用いられる(Herbst & Hunger, 
1995; Hunger et al., 2000)。トリクロカルバンは殺菌剤としてデオドラントソープ・ステ

ィック・スプレー・ロールオンに(Srour, 1995)、クロロヘキシジンは洗口液(BUA, 1995)
やスプレー式消毒剤に用いられる。4-クロロフェノールは化粧品の抗菌剤としても

European Inventory of Cosmetic Ingredients(欧州化粧品成分目録)に収載されている(EC, 
2001)が、それを用いた製品についての情報はない。これらの製品には PCA が残留してい

るか、もしくは分解中に PCA が出現すると考えられる(§6 および§11 参照)。 
 
 PCA 系アゾ染料含有製品は、近年欧州連合(EU)によって販売および使用が禁止された

(EC, 2000)。 
 
4.4 全世界の推定放出量 
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 PCA の全世界の放出量は、入手可能なデータでは推定できない。 
 
 ドイツの製造会社における PCA 製造による 1990 年の放出量は、各製造現場の大気中に

製造トン当たり＜20 g (年間排出量登録限度 25 kg から算出)、地表水中に 13 g であった。

PCA の年間廃棄量は製造トン当たり最大 400 g と推定される。これらの廃棄物は専用の社

内焼却炉で処分される(BUA, 1995)。 
 
 ドイツの製造会社における PCA 加工からの 1990 年の放出量(年間加工量をおおよそ

1000 トンと想定)は、各製造現場の加工トン当たり大気中に＜25 g(年間排出量登録限度 25 
kg から算出)、地表水中に 240 g(工場排水処理場での推定分解率は 85％)であった。PCA
の年間排気量は加工トンあたり最大 695 g と推定される。これらの廃棄物は専用の社内焼

却炉で処分される(BUA, 1995)。 
 
 米国における PCA の総放出量は、1995、1998、1999 年にそれぞれ 500、2814、212 kg
と報告されている(US Toxics Release Inventory, 1999)。 
 
 ドイツにおける産業古紙の脱インク工程から採取した古紙および廃水中では、漂白工程

前後に PCA(各 7 試料)は検出されなかった(検出限界は固体で 1 mg/kg、液体で 1 
mg/L)(Hamm & Putz, 1997)。他の諸国あるいは産業(染色、印刷)からの放出量に関するデ

ータは入手できない。 
 
 PCA が残留している、あるいは分解産物として PCA を生成する農薬の使用によって、

PCA が水圏にさらに放出されると考えられる。人工池の土壌を覆う嫌気的水層と牧草地の

水試料をともにジフルベンズロン(diflubenzuron)で処理したいくつかの室内実験で、適用

後数日で PCA が 0.1～約 4 µg/L の濃度で検出された(Booth & Ferrell, 1977; Schaefer et 
al., 1980)。しかし、フィンランドでジフルベンズロンを野外条件下で森林地帯に使用した

後、排水中および地下水中に PCA は検出されなかった(Mutanen et al., 1988)。 
 

 PCA は基本的には、染色織物や印刷紙の使用により地表水に放出されると考えられる。

ドイツの染料製品で、PCA 残留濃度＜100 mg/kg が報告されている(BUA, 1995)。染料製

品からの放出量を、入手可能なデータから把握することはできない。しかし、上述のよう

に、PCA 系アゾ染料の販売および使用は、近年 EC で禁止されている(EC, 2000)。 
 
 PCA が残留する医薬品や化粧品(クロロヘキシジン系の洗口液、トリクロカルバン含有

石鹸など)の使用によって水圏に放出される PCA もまた、入手可能なデータでは定量でき
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ない。残留含量は、クロロヘキシジン中で＜500 mg/kg(＜0.05％)2、トリクロカルバン中

で＜100 mg/kg(＜0.01％)3との報告がある。クロロヘキシジン溶液が、熱帯地域の高温下

で長期間(2 年間以上)保管された場合、あるいは不注意に加熱滅菌された場合、PCA 含量

が 2000 mg/L(0.2%)に達することがある(Scott & Eccleston, 1967; Hjelt et al., 1995)。 
 
 1985 年には、工業プロセスに完全に起因する 6.1 トンのモノクロロアニリン(2-、3-、
4-クロロアニリンの合計)が、ライン川に放出されたと推定される(IAWR, 1998)。 
 
 農薬(おもにフェニル尿素系)の適用は、土壌への PCA 放出の原因となりうる。モノリニ

ュロンは PCA を平均 0.1％含むとされている。殺虫剤のジフルベンズロンならびに除草剤

のモノリニュロン、ブツロン(buturon)、プロパニル(propanil)、クロロフェンプロップ-

メチル(chlorofenprop-methyl)、ベンゾイルプロップメチル(benzoylpropmethyl）、クロ

ラニフォルメタン(chloroaniformmethane)、クロロブロムロン(chlorobromuron)、ネブロ

ン(neburon)、オキサジアゾン(oxadiazon)は、分解産物として PCA を放出する可能性があ

り、これは一部の殺虫剤(ジフルベンズロン、モノリニュロン)を放射標識して行なった室

内実験で確認されている。しかし、報告されている濃度には大きなばらつきがある。3,4-
ジクロロアニリン(3,4-dichloroaniline)から PCA が放出されるのは、嫌気的条件下におい

てのみである。好気的条件下では、中間体として PCA を合成することなく、完全な無機

化が観察された(BUA, 1995)。概して実験室試験の結果は、ドイツにおける農地土壌中の

PCA 濃度に関するフィールド調査によって裏付けられている。354 の土壌試料中 54 試料

で、PCA が最高濃度 968 µg/kg (Lepschy & Müller, 1991)で検出された(§6.1 参照)。農薬

使用によって放出された PCA の総量は、入手できるデータからは推計できない。ドイツ

では、分解中に PCA が生じる可能性があるフェニル尿素系農薬は、今では市販されてい

ない。 
 
 農薬の使用により、生物圏にも PCA が放出される可能性が考えられる。しかし、1984
年にフィンランドの森林地帯でジフルベンズロン処理を行った後、野生のキノコ・ブルー

ベリー・クランベリー中の PCA 濃度は検出限界の 10～20 µg/kg を下回っていた(Mutanen 
et al., 1988)。モノリニュロン処理した土壌で栽培したホウレンソウ、あるいは続いて栽培

したカラシナやジャガイモでも、PCA は検出されなかった(Shuphan & Ebing, 1978)。対

照的に、ブルーギル(Lepomis macrochirus)の組織試料中では、人工池へのジフルベンズ

ロン適用から 19 日後に、PCA が 0.9～1.3 µg/kg で検出された(検出限界 0.8 µg/kg、人工

池のジフルベンズロン濃度計算値 200 µg/L; Schaefer et al., 1980) 

                                                  
2 Unpublished data, Degussa-Hüls AG, Hanau, Germany, 2001. 
 
3 Unpublished data, Bayer AG, Leverkusen, Germany, 2001. 
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5. 環境中の移動・分布・変換・蓄積 
 
5.1 媒体間の移動および分布 
 
 PCA の蒸気圧は中等度である(§2 参照)ことから、浮遊粒子への著しい吸着は考えられ

ない。しかし、大気中に放出された PCA は湿性降下物(霧、雨、雪)に取り込まれ大気中か

ら除去される。これに関する測定データは入手できない。 
 
 PCA の水への溶解度および蒸気圧に基づくヘンリー定数はおおよそ 0.1 Pa·m3/mol(§2
参照)と計算され、水溶液からの揮発性は低いことが示唆される(Thomas, 1990)。1980 年

の OECD ガイドライン草案(詳細不明、おそらくは 1980 年 2 月の Test Guideline for the 
Determination of the Volatility from Aqueous Solution[水溶液からの揮発性測定テスト

ガイドライン])に準拠して測定した PCA の水中半減期は、水深 1 m・20℃で 151 日であ

る(Scheunert, 1981)。この測定結果と使用パターン(§4 参照)から、水圏が PCA のおもな

標的コンパートメントと予測される。 
 
 土壌からの気化率は、土壌のタイプおよび吸着能に左右されるが、適用した PCA 量の

0.11～3.65％であることがわかった(Fuchsbichler, 1977; Kilzer et al., 1979)。 
 
5.2 変 換 
 
 OECD ガイドライン A-79.74 D (25 °C、pH 3、pH 7、pH 9)に準拠した測定により、PCA
は加水分解安定性を示す(Lahaniatis, 1981)。これは、55 °C、pH 3、7、11 で半減期が約

3 年と測定されたことで確認されている(初期濃度 129 mg/L; Ekici et al., 2001)。 
 
 PCA の紫外線スペクトル(§2 参照)から、大気中および水中では本物質は直接光分解す

ると考えられる。しかし、大気に関する限り、おもな分解経路はヒドロキシラジカルとの

反応である。この反応速度定数は閃光光分解／共鳴蛍光モデル実験で、8.2 ± 0.4 × 10–11 
cm3/mol/秒と測定された(Wahner & Zetzsch, 1983)。計算値も同程度である(BUA, 1995)。
ヒドロキシラジカルの平均濃度を 6 × 105 mol/cm3(BUA, 1993)と仮定すると、対流圏での

PCA の半減期は 3.9 時間と計算される。以上から、大気中での PCA の長距離移動はごく

わずかであると想定される。 
 
 PCA 水溶液を波長＞290 nm の光(発光極大 360 nm)で照射すると、7.25 時間の半減期 
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(Kondo et al., 1988)、または 6 時間後の完全消失(Miller & Crosby, 1983)が観察された。

主要分解物として 4-クロロニトロベンゼンおよび 4-クロロニトロソベンゼンが検出され

た。前者物質は照射時間 20 時間にわたって安定していた(Miller & Crosby, 1983)。さらに、

殺菌した天然河川水を用いた照射モデル実験で、2 時間(夏季、25℃)および 4 時間(冬季、

15℃)といった非常に短い半減期が測定された(Hwang et al., 1987)。これによって、水溶

液中の PCA は直接光分解によって急速に分解すると結論できる。 
 
 PCA の生分解性試験が、さまざまな媒体において数多く実施されている。国際的に承認

された標準手順に準じて好気的条件下で実施された試験を、Table 1 にまとめた。易生分

解性試験(密閉容器内試験)では PCA の分解は認められなかったのに対して、大部分の本質

的生分解性試験では＞60％の除去が観察された。しかし、本質的生分解性試験の 2 件の試

験(Zahn-Wellens 法)では、消失の半分近くは吸着によると考えられた(Rott, 1981b; 
Haltrich, 1983)。スパイク試料を用いた非標準化試験では、濃度 25 g/L で適用した PCA
の 14.5 および 23％は、5 日以内に活性汚泥によって無機化した(Rott et al., 1982; Freitag 
et al., 1985)。したがって、汚水処理中の非生物的除去には不向きな条件下で、PCA を汚

泥施用農地土壌に適用することが可能と考えられる。 
 
 天然の地表水(富栄養池、河口)から採取した混合微生物を接種する非標準化実験で、PCA
の有意な微生物分解はみられなかった。観察された消失は、光分解、気化、あるいは自動

酸化によると考えられた(Lyons et al., 1985; Hwang et al., 1987)。つまり、地表水での生

物的・非生物的除去には不向きな条件下では、PCA は底質粒子に吸着することが予想され

る。 
 
 数件の土壌微生物培養試験で、PCA 除去率は非順化微生物を用いた場合 0～17％であっ

た(Alexander & Lustigman, 1966; Fuchsbichler, 1977; Bollag et al., 1978; Süß et al., 
1978; Kloskowski et al., 1981a; Cheng et al., 1983)。培養物が除草剤プロファムですでに

培養されている場合のみ 8 日間を超えるインキュベーション期間後に、50％を超える有意

な除去が認められた(McClure, 1974)。 
 
 単子葉植物および双子葉植物の細胞浮遊培養液に PCA を加え、取込みおよび代謝を調

べた試験で、Harms と Langebartels(1986a, b)はダイズ(13.5%)とコムギ(6.1%)の細胞抽

出物中に相当量の極性代謝物が生成されるのを観察した。 
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 嫌気的条件下では、汚泥(US EPA, 1981; Wagner & Bräutigam, 1981)や帯水層の試料

(Kuhn & Suflita, 1989)中に有意な生分解はみられなかった。 
 
5.3 蓄 積 
 
 好気的条件下では、土壌に放出された PCA は、とくに多量の有機物質や粘土が存在し

pH が低い場合、土壌粒子に共有結合することがある。しかし、さまざまな土壌タイプで

フロイントリヒの吸着等温式で測定された土壌吸着係数は 1.5～50.4 内にあり、最高値は

有機体炭素を最高量含有する土壌で測定されている(Fuchsbichler, 1977; van Bladel & 
Moreale, 1977; Müller-Wegener, 1982; Rippen et al., 1982; Quast, 1984; Scheubel, 
1984; Gawlik et al., 1998)。ほとんどの実験において、土壌吸着性は有機物質の増加およ

び pH 値の低下に伴って上昇した(Fuchsbichler, 1977; van Bladel & Moreale, 1977)。粘

土画分への吸着はそれほど顕著ではなかった(Worobey & Webster, 1982)。結果として、

非生物的・生物的分解には不向きな条件下では、とくに有機物含有量が低く pH が高い土

壌では、土壌から地下水に PCA が浸出することが予想される。 
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 さまざまな水生種で測定された PCA の蓄積係数を Table 2 にまとめた。活性汚泥およ

び緑藻クロレラ(Chlorella fusca)では、蓄積係数は生重量で 240～280、乾燥重量で最高

1300 と報告された。しかし、生分解性試験で観察された PCA の吸着挙動を考慮すれば、

汚泥と緑藻類で得られた蓄積係数は、生物蓄積ではなく表面吸着によるものと考えられる。

止水式および半止水式試験で測定された魚類の生物濃縮係数は、最高 5 mg/L の暴露濃度

においてさえ 4～20 とかなり低かった。暴露媒体に加えられた溶存フミン物質は、オオミ

ジンコでの PCA 生物濃縮に有意な影響を及ぼさなかった(Steinberg et al., 1993)。 
 
 実験に基づく生物濃縮データおよび n-オクタノール／水分配係数の測定値(1.83 および

2.05)から、水生生物では PCA は生物蓄積性を示さないことがわかる。 
 
 栽培植物が土壌から PCA を取り込むことが、複数の実験で明らかになっている

(Fuchsbichler, 1977; Kloskowski et al., 1981a,b; Freitag et al., 1984; Harms & 
Langebartels, 1986a,b; Harms, 1996)。PCA は大部分が根に取り込まれた。芽への転流も

検出され、その量は主として適用 PCA 濃度と暴露植物の成長段階によって異なっていた

(Fuchsbichler, 1977)。単子葉植物(トウモロコシ、コムギ)の細胞浮遊培養液を用いた PCA
取込み試験で、Pawlizki と Pogany (1988)は残留 PCA およびその代謝物がおもにリグニ

ンおよびペクチン画分中の細胞壁に結合することを認めた。双子葉植物(トマト)の細胞培
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養では、デンブン、タンパク質、ペクチンの各画分中に検出された。 
 

 

6. 環境中の濃度とヒトの暴露量 
 
6.1 環境中の濃度 
 
 外気および室内空気中の PCA 濃度に関するデータは入手できない。 
 
 ドイツおよびオランダ側のライン川とその支流の、1980 年代と 1990 年代における地表

水中の PCA 濃度が、ドイツ化学諮問委員会(BUA, 1995)で精査された。濃度はおおよそ

0.1～1 µg/L であった。測定濃度は検出限界程度であり、経時的傾向はこのデータからは

把握できない。日本では同時代、地表水の 128 試料中 9 試料で PCA が検出され、濃度は

0.024～0.39 µg/L と測定された(Office of Health Studies, 1985)。1992 年、エルベ川のハ

ンブルグ港上流と下流の 2 ヵ所の試料採取地点では、0.002 µg/L の検出限界で PCA は検

出されなかった(Götz et al., 1998)。1995 年、ライン川とそのおもな支流における PCA 濃

度は検出限界の 0.5 µg/L 以下であった。エムシャー川では、1995 年に 0.84 µg/L の濃度が

測定された(LUA, 1997)。その後のデータは入手できない。 
 
 1980 年代と 1990 年代に、ドイツの飲料水中に 0.007～0.013 µg/L の PCA が検出され

た(BUA, 1995)。最近のデータは入手できない。 
 
 1984 年にフィンランドで殺虫剤ジフルベンズロンを適用した後、地下水中に PCA は検

出されなかった(検出限界 0.2 µg/L)(Mutanen et al., 1988)。一般廃棄物および医薬品製造

廃棄物で埋め立てたデンマークの処分場直下の地下水で、PCA が＜10 µg/L(深さ 5.5 m)
～50 µg/L(深さ 8.5 m)の濃度で検出された(Holm et al., 1995)。Holm ら(1995)は、PCA
は医薬品製造廃棄物(サルファ剤など)から生じたと想定した。1995～96 年、イタリア・ミ

ラノ付近の工業地域の 3 ヵ所の地下水で、濃度 0.01～0.06 µg/L の PCA が検出された(7
ヵ所のうち 4 ヵ所の井戸で陽性結果) (Fattore et al., 1998)。 
 
 ドイツの農地土壌測定プログラムで、フェニル尿素系除草剤の適用で生じた PCA をは

じめとする分解産物の検出を行った(§4.4 も参照)ところ、以下の濃度が観察された

(Lepschy & Müller, 1991)： 
 
 ＜5 µg/kg (検出限界)  300 試料 
  5～10 µg/kg     18 試料 
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 10～30 µg/kg     26 試料   
 30～50 µg/kg       6 試料 
 ＞200 µg/kg       2 試料(最大 968 µg/kg) 
 
 フェニル尿素系除草剤を使用していない牧草地の上層土壌横断層で、最大濃度 30 µg/kg
が検出された(BUA, 1995)。 
 
 1976 年、日本の底質の 121 試料中 39 試料で濃度 1～270 µg/kg の PCA が検出された(検
出限界 0.5～1200 µg/kg、Office of Health Studies, 1985)。最近のデータは入手できない。 
 
 1976 年の日本の魚の 2 試料(詳細不明)で、PCA は検出されていない(検出限界 1000 
µg/kg) (Office of Health Studies, 1985)。生物試料中で PCA の存在を検証した最近のデー

タは入手できない。 
 
6.2 ヒトの暴露量 
 
6.2.1 作業環境 
 
 作業環境での PCA 暴露が、製造・加工時および染色・印刷の工業過程中に起こる可能

性がある。暴露は、PCA を含む粉じんを吸収するか、PCA それ自体にまたは PCA が残留

する製品に直接接触することによる。 
 
 PCA 製造に関しては、Pacséri ら(1958)によって報告されたハンガリーの製造施設から

の古い暴露データが多少あるだけで、1 施設の 2 ヵ所で測定した平均値は 58(範囲 37～89)
および 63(範囲 46～70)mg/m3であった。最近のデータは入手できない。 
 
 PCA 加工に関しては、ロシアのモニュロン製造施設からの古いデータが多少あるだけで、

濃度は 0.2～2.0 mg/m3であった(Levina et al., 1966)。吸入暴露に関する最近のデータは

入手できない。 
 
 多くの米国の織物染色工場で、とくに計量・混合作業中に調査したところ、着色剤の濃

度範囲は長期測定(8時間加重平均)で 0.007～0.56 mg/m3(織物計量者 24人の個別試料採取、

95 パーセンタイル 0.27 mg/m3)であった(US EPA, 1990)。該当する染料および顔料中の

PCA 含有量を＜100 mg/kg と想定する(§4.4 参照)と、これらの作業環境気中での PCA 濃

度は 27 ng/m3を下回ると考えられる。吸入により 100％が体内に取り込まれ、8 時間吸入

量をおおよそ 10 m3、体重を 64 kg と想定すると、作業シフトごとの PCA 吸入摂取量は
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＜4 ng/kg 体重/日と算定される。 
 
 作業環境別の PCA への皮膚暴露に関する、測定あるいは推定データは入手できない。 
 
6.2.2 消費者の暴露量 
 
 PCA 系染料で染色・印刷した織物や紙、ならびに化粧・医薬品を使用することによって、

一般住民はPCAに暴露すると考えられる。暴露は、市販用の製品中に残留する PCAから、

あるいは製品使用中における PCA への分解から起こる可能性がある。経皮(衣服の着用、

石鹸や洗口液の使用)、経口(幼児による衣服などのしゃぶり、洗口液の使用)、あるいは血

流への直接侵入(スプレー式消毒剤中のクロロヘキシジンの分解産物を介する)による。 
 
 染色織物の着用による PCA への暴露量の推定は、英国政府化学者研究所(LGC)作成の推

定値に基づいて行なう(LGC, 1998)。たとえば直接染料では、染料重量を 0.5 g/m2、色濃

度 4％での重量分率を 0.8、移行率を時間当たり 0.01％と想定し、さらに暴露時間を 1 日

10 時間、暴露表面を 1.7 m2、染料の経皮浸透率を 1％、代謝によるアゾ染料の開裂度を

30％(Collier et al., 1993 による)と想定すると、PCA の経皮による体内取込み量は、27 
ng/kg 体重/日と算定される(平均体重 64 kg; IPCS, 1994 参照)。染料の経皮浸透を 100％と

すると、体内取込み量は 2.7 µg/kg 体重/日になると推定される。 
 
 染色した衣服を幼児がしゃぶると、PCA への経口暴露につながる可能性がある。たとえ

ば直接染料(染色率と移行率の想定については上記参照)については、LGC(1998)に基づい

て暴露量を推定できる。しゃぶりの時間を 1 日 6 時間、面積を 0.001 m2、1 分間の回数を

5 回、1 回当たりの吸い込み回数を 3 回と想定すると、経口量はおおよそ 1 µg/kg 体重/日(ア
ゾ開裂 1％)～130 µg/kg 体重/日(アゾ開裂 100％)になると算定される(幼児の体重 10 kg、
LGC, 1998 による)。 
   
 その一方、捺染織物上でのアゾ化合物の代謝による PCA への皮膚・経口暴露は、顔料

が使用されているためごくわずかである。このような水不溶性製品のバイオアベイラビリ

ティは低いと想定される。したがって、残留 PCA からの暴露のみを検討すべきである。

織物捺染用のペースト顔料は 25～50％の顔料を含んでいる(Koch & Nordmeyer, 2000)。
織物捺染工程中の顔料適用に関するさらなるデータは得られないため、この発生源からの

皮膚暴露量の推定は現時点では不可能である。 
 
 トリクロカルバン含有のデオドラント製品の使用(§4 参照)から、残留する PCA 濃度へ

の皮膚暴露は次のように推定される。EU では、化粧品中へのトリクロカルバンの最大許
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可量は 0.2％である(EC, 1999)。ドイツの製造会社によると、工業用のトリクロカルバン

は 1 kg あたり PCA を＜100 mg 含んでいる4。これは、化粧品 1 kg につき PCA を最大で

おおよそ 0.2 mg 含有することになる。たとえば、トリクロカルバン含有の回転塗布式制

汗剤を 1 日 1 回塗布、1 回当たりの制汗剤の総量を 0.5 g(SCCNFP, 1999)、PCA の皮膚吸

収を 100％と想定すると、体内取込み量は最大で 1.6 ng/kg 体重/日になる(平均体重 64 kg; 
IPCS, 1994 参照)。 
 
 クロロヘキシジン含有の洗口液の使用(§4 参照)から、経口および皮膚(粘膜を介する)暴
露濃度が次のように推定される。EU では、クロロヘキシジンの化粧品への最大許可量は

0.3％である(EC, 1999)。ドイツの製造会社によると、クロロヘキシジンは 1 kg 中に PCA
を＜500 mg 含有し5、結果として市販のクロロヘキシジン溶液は 1L 当たり PCA を最大で

おおよそ 1.5 mg 含有することになる。クロロヘキシジン製剤(クロロヘキシジン含有量

0.2%)で、濃度 0.5～2.4 mg/L の PCA が検出されている。1 回につき 10 mL のクロロヘキ

シジン溶液を 1 日 2 回使用すると想定すれば、粘膜は 10～48 µg の PCA に暴露する

(Kohlbecker, 1989)。おおよそ 30％のクロロヘキシジンが口腔に残留し、おおよそ 4％が

飲み込まれる(Bonesvoll et al., 1974)。したがって、洗口液からの PCA 取込み量は 50～
255 ng/kg 体重となる(平均体重 64 kg、IPCS, 1994 に基づく)。 
 
 化粧品中の 4-クロロフェノール使用に関するデータは入手できない(§4 参照)ため、残

留するあるいは分解産物としてのPCAに関する定量的な暴露評価をすることができない。 
 
 飲料水の塩素処理中に PCA が生じる可能性を示す証拠はある程度そろっている(Stiff & 
Wheatland, 1984)。1980 年代および 1990 年代にドイツで測定された飲料水中の濃度(§
6.1 参照)に基づき、おおよそ 0.2～0.4 ng/kg 体重/日の体内取込み量が算定される(飲料水

の 1 日摂取量 2L、平均体重 64 kg、IPCS, 1994)。 
 
 
7. 実験動物およびヒトでの体内動態･代謝の比較 
 
7.1 吸 収 
 
 PCA は胃腸管から速やかに吸収される。アカゲザルに経鼻胃管挿管による投与後

([14C]PCA 20mg/kg 体重)、血漿中[14C]濃度は 0.5～1 時間以内に最高値に達した(Ehlhardt 

                                                  
4 Unpublished data, Degussa-Hüls AG, Hanau, Germany, 2001 
 
5 Unpublished data, Bayer AG, Leverkusen, German y, 2001. 
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& Howbert, 1991)。 
 
 ラットの急性毒性試験は、PCA が皮膚から容易に吸収されることを示す。LD50 (§8.1
参照; BUA, 1995)およびメトヘモグロビン濃度(Table 3 参照; Scott & Eccleston, 1967)は、

経口、経皮、腹腔内投与で類似している。ラットでは、PCA の経皮取込み量は吸入取込み

量より多いようである(§8.1 参照; Kondrashov, 1969b)。ヒトでは皮膚吸収も大きな役割

を果たす(Linch, 1974)。 
 
 PCA の経皮吸収が、in vivo 微量透析法を用いて雌無毛ミュータントラットで調べられ

た。真皮および頸静脈から採取した透析液を HPLC で分析したところ、ともに PCA が検

出された。局所適用後 3 時間で最高濃度に達し、徐々に低下しておおよそ 20 時間で半減

し、PCA が皮膚を通過することがわかった(El Marbouh et al., 2000)。 
 
 これによって、無毛ラットの皮膚を用いた in vitro 試験で、PCA はほかの芳香族アミン

よりはるかに多くラットの皮膚に浸透するという結果が確認された(Levillain et al., 
1998)。ヒトの皮膚への浸透性は、別の in vitro 試験ですでに明らかになっている(Marty & 
Wepierre, 1979)。 
 
7.2 分 布 
 
 ラットに[14C]PCA 3 mg/kg 体重を単回静脈内投与したところ、大部分の放射能が投与後

15 分以内に以下の組織(投与量に対する比率)で検出された：肝臓(8％)、筋肉(34％)、脂肪 
(14％)、皮膚(12％)、血液(7％)、小腸と腎臓(各おおよそ 3％)。これらの組織内濃度は 72
時間以内に 0.5％未満にまで低下した。 
 
 全組織からは二相指数関数的に消失し、初期消失半減期は 1.5～4 時間であった(Perry et 
al., 1981; NTP, 1989)。赤血球および血漿中の放射能比は、2 時間後は 2：1、12 時間後は

20：1、2 日後は 74：1 で、PCA 代謝物が赤血球に急速に結合したことを示している。7
日後、放射能は赤血球中のみに検出された(投与量の 0.85～2.3％)。 
 
 雄 Fischer 344 ラットに[14C]PCA 0.5 または 1.0 mmol/kg 体重を腹腔内投与後、放射能

が血液、脾臓、腎臓、肝臓で測定された。低用量群では投与 3 時間後に、組織内濃度が肝

臓、腎髄質、次いで脾臓で高値を示し(それぞれ 11.04、9.05、4.19 µmol/g 組織)、総投与

量の 94％が肝臓に分布していた。投与量を 1.0 mmol/kg 体重へと 2 倍にすると、投与 3
時間後にこれらの組織内濃度が 65、83、50％上昇し 18.19、16.61、6.26 µmol/g 組織とな

ったのに対して、総投与量に対する分布比率に低下がみられた(肝臓では 85％)。しかし、
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21 時間後には組織内分布は変化しており、組織内濃度は腎髄質でもっとも高く、次いで脾

臓、肝臓の順であった(それぞれ 25.55、16.7、14.91 µmol/g 組織で、総投与量の 3.16、2.63、
70％に相当)。腎臓では、髄質に比べて皮質の濃度が低かった。血漿中濃度は用量および投

与後経過時間に応じて上昇する傾向がみられたが、赤血球中濃度の変化はわずかであった。

腎皮質における細胞内分布試験では、細胞質に優先的に分布することが明らかになった。

肝臓では、ミクロソーム画分と核画分にも注目すべき量が認められた。しかし、腎臓と肝

臓ではミクロソーム・細胞質タンパク質と放射能の共有結合が明らかであったが、投与後

経過時間や投与量の影響はほとんどみられなかった(Dial et al., 1998)。 
 
7.3 代 謝 
 
 PCA は速やかに代謝される。主要な代謝経路は次のとおりである(Figure 2 参照)：a) o-
位でのC-ヒドロキシ化により2-アミノ-5-クロロフェノール(2-amino-5-chlorophenol)が生

じ、次いで硫酸抱合を受け硫酸 2-アミノ-5-クロロフェニルになりそのまま排泄されるか、

N-アセチル化を経て硫酸 N-アセチル-2-アミノ-5-クロロフェニル(N-acetyl-2-amino-5- 
chlorophenyl sulfate)になり排泄される。b) N-アセチル化により 4-クロロアセトアニリド

(4-chloroacetanilide)(主として血中に検出)になり、さらに 4-クロログリコールアニリド

(4-chloroglycolanilide)を経て4-クロロオキサニル酸(4-chlorooxanilic acid)(尿中に検出)に
なる。あるいは c) N-酸化によって 4-クロロフェニルヒドロキシアミン(4-chlorophenyl‐
hydroxylamine)になり、さらに 4-クロロニトロソベンゼン(4-chloronitrosobenzene)(赤血

球中に検出)になる。ラットに[14C]PCA 3 mg/kg 体重を単回静脈内投与したところ、大部

分の組織(脂肪組織と小腸を除く)中の PCA は二相指数関数的に消失し、初期半減期はおお

よそ 8 分、後期半減期は 3～4 時間であった。しかし、血液、筋肉、脂肪、皮膚では、投

与 1 時間後には他の測定時点に比較して濃度は上昇していた。PCA は速やかに N-アセチ

ル化され、4-クロロアセトアニリドになる。この代謝物は筋肉、皮膚、脂肪、肝臓、血中

で最高濃度を示すが、尿中には排泄されない。4-クロロアセトアニリドのみかけの半減期

はおおよそ 10 分、消失半減期は 3 時間であった(NTP, 1989)。 
 
 14C で標識した PCA 20 mg/kg 体重を、雄 Fischer ラット 3 匹と雌 C3H マウス 6 匹に胃

内投与、ならびに雄アカゲザル 2 匹に経鼻胃管投与した並行試験で、24 時間後までの尿中

主要排泄物は、硫酸 2-アミノ-5-クロロフェニル(ラット 54％、マウス 49％、サル 36％)、
次いで 4-クロロオキサニル酸(11％、6.6％、1.0％)であった。親化合物が尿中放射能のそ

れぞれ 0.2％、1.7％、2.5％を占めた。尿中の微量代謝物は、硫酸 N-アセチル-2-アミノ-5-
ク ロ ロ フ ェ ニ ル (7.0 、 ＜ 0.1 、 2.0%) と 4- ク ロ ロ グ リ コ ー ル ア ニ リ ド

(4-chloroglycolanilide)(＜1%)で、4-クロロアセトアニリドは検出されなかった。未知の代

謝物が 22％、14％、14％を占めていた。総放射能は、0～24 時間尿でそれぞれ 80％、88％、
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56％、糞中で 4、7、1％であった。サルでは放射能の 6％が 48～72 時間尿中に、5％が 72 
～96 時間尿中に検出されたが、ラットとマウスは 48 時間後以降注目すべき量の放射能を

排泄しなかった。したがって、サルではマウスおよびラットよりはるかに長く PCA 代謝

物が体内にとどまっていたことになる(Ehlhardt & Howbert, 1991)。 
 
 上記投与サルで別の検討を行った(Ehlhardt & Howbert, 1991)ところ、投与 1 時間後の

循環血中主要代謝物は硫酸 2-アミノ-5-クロロフェニル(血漿中放射性炭素の 27％)であっ

た。ラットで主要な血中代謝物であった 4-クロロアセトアニリド(Perry et al., 1981; NTP, 
1989)は、サル血漿中ではより緩慢に現れ、投与 1 時間後には血中放射性標識物質の 26％
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であったが、投与 24 時間後に血中主要代謝物(＞90％)となった(Ehlhardt & Howbert, 
1991)。 
 
 14C 標識 PCA あるいはその塩酸塩の体内動態を F344 ラット、雑種犬、A/J および Swiss 
Webster マウスで調べた(投与経路は不明)ところ、全血からの PCA クリアランスにおける

初期消失定数は両系統マウスではイヌおよびラットの 10 倍値を示すことがわかった。マ

ウスにおける PCA クリアランスは非常に速く、動態パラメータを算出できなかった(NTP, 
1989)。 
 
 ウサギに PCA 100 mg/kg 体重を単回経口投与した初期の試験は、2-アミノ-5-クロロフ

ェノールを尿中に検出したと報告している(Bray et al., 1956)。ウサギに 50 mg/kg 体重を

単回腹腔内投与した試験で、24 時間尿中に 4-クロログリコールアニリドおよび 4-クロロ

オキサニル酸(これらの代謝物のみを分析)をいずれも投与量の 3％検出した。これらの代謝

物は、本物質の直接投与によって明らかにされているように、一次代謝物 4-クロロアセト

アニリドの生成物である(Kiese & Lenk, 1971)。ブタで行なった同様の試験(PCA 20～50 
mg/kg 体重を腹腔内投与)では、尿中に 4-クロロオキサニル酸は検出されなかった(Kiese & 
Lenk, 1971)。 
 
 ヒトの急性 PCA 中毒症例(暴露状況や暴露量の詳細は不明)から、PCA(遊離型 0.5％、合

計 62％)、2-アミノ-5-クロロフェノール(36％)、2,4-ジクロロアニリン(1.7％、他の試験で

は報告なし)が、尿中排泄物としてすべて遊離型および抱合型で検出された(HPLC 使用) 
(Yoshida et al., 1991)。2-アミノ-5-クロロフェノールおよび 2,4-ジクロロアニリンの二相

性消失(両代謝物の半減期は初期相[T1]で 1.7 時間、第二相[T2]でそれぞれ 3.3 および 3.8
時間)は、PCA の二相性消失(総 PCA：半減期は T1 で 2.4 時間、T2 で 4.5 時間)より速い。

PCA と 2-アミノ-5-クロロフェノールは、3 日および 4 日目の尿中でもなお検出された

(Yoshida et al., 1992a,b)。 
 

 イヌに 25 または 100 mg の PCA を単回静脈内投与した結果、血中に 4-クロロニトロソ

ベンゼン(さらに 4-クロロフェニルヒドロキシアミン)が検出された(Kiese, 1963)。ヘモグ

ロビン生成率、4-クロロニトロソベンゼン濃度、注射後の経過時間との関係は両用量で類

似していた。 
 
 ラット肝ミクロソーム標本では、PCA は N-酸化を経て 4-クロロフェニルヒドロキシア

ミンおよび 4-クロロニトロソベンゼンになる(Ping Pan et al., 1979)。別の in vitro試験で、

ミクロソームのモノオキシゲナーゼのほかに、ヘモグロビン、プロスタグランジン合成酵

素、脂質過酸化生成物もこの反応に関与している可能性が明らかになった(BUA, 1995)。
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チトクロム P-450 依存性モノオキシゲナーゼ系によって触媒される可能性のある PCA の

代謝反応のうち、代謝物の 2-アミノ-5-クロロフェノールおよびクロロフェニルヒドロキシ

アミンへの C2-および N-ヒドロキシ化が、in vitro で優位を占める(チトクロム P450 1 

nmol あたりのみかけの最大反応速度 Vmax はそれぞれ 0.54、2.93、4.35 nmol/分)。4-ア
ミノフェノールへの C-ヒドロキシ化を伴う脱塩素化が果たす役割はあまり重要ではない

(Cnubben et al., 1995)。 
 

 ラット肝での N-ヒドロキシ化経路は、肝臓が N-酸化代謝物を親化合物へと速やかに還

元するため、アニリンにとって重要ではないことがわかった。しかし、赤血球では、4-フ
ェニルヒドロキシアミン(4- phenylhydroxylamine)はオキシヘモグロビンによって速やか

に酸化され、ニトロソベンゼンになるのと同時にメトヘモグロビンを生成する(Bus & 
Popp, 1987)。アニリン類似体である PCA では、赤血球毒性のメカニズムおよびパターン

が類似すると考えられる(NTP, 1989)。放射能がラット赤血球に急速に結合したことに留

意しなければならない(Perry et al., 1981)。 
 
 メトヘモグロビンは、哺乳動物赤血球中にある NADH-依存性メトヘモグロビン還元酵

素のジアホラーゼによってヘモグロビンに還元される。この還元酵素の活性は、ラットお

よびマウス赤血球中ではヒト赤血球中のそれぞれ 5 および 10 倍で(Smith, 1986)、ヒトが

メトヘモグロビンによる影響を受けやすいことを示唆している。 
 
7.4 ヘモグロビンとの共有結合 
 
 PCA の腎臓および肝臓タンパク質との共有結合(§7.2 参照、Dial et al., 1998)に加えて、

ヘモグロビン付加体形成がラットと暴露したヒト双方で詳細に調べられた。 
 
 クロロあるいはメチル置換されたアニリン 12 種のうち、ヘモグロビンとの共有結合能

がもっとも強いのは PCA であった。そのヘモグロビン結合指数は雌 Wistar ラット 569、
雌 B6C3F1マウス 132(投与量：強制経口投与によりそれぞれ 0.6 および 1 mmol/kg 体重)
であるのに対して、アニリンではそれぞれの結合指数は 22 および 2.2(投与量：それぞれ

0.47 および 2 mmol/kg 体重)であった(Birner & Neumann, 1987, 1988)。共有結合を引き

起こす活性代謝物は 4-クロロニトロソベンゼンで、これが加水分解型のスルフィン酸アミ

ド(sulfinic acid amid)付加体(全ヘモグロビン付加体の 93％)を形成する。ヘモグロビンお

よび血漿タンパク質への共有結合指数の比率が 29.3 であることから、この付加体は主とし

て赤血球で形成される(Neumann et al., 1993)。 
 
 PCA はヘモグロビンと共有結合することが、PCA およびアニリンに偶発的に暴露した
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ヒト(暴露状況や暴露量についての情報なし)で、暴露 30 分後という早期に検出された。

PCA のヘモグロビン付加体濃度は暴露 3 時間後に最高値を示し、これはメトヘモグロビン

血症の時間的経過とも関連していた。一方、アニリンの付加体では最高濃度が得られたの

は 16 時間後であった。両物質のヘモグロビン付加体は、暴露後 7 日目まで検出可能であ

ったが、12 日以内に検出限界の 10 µg/L 以下に低下した(Lewalter & Korallus, 1985)。ア

ニリンおよび PCA の合成・加工に従事する作業員(暴露量や暴露状況に関する情報なし、

皮膚吸収説が有力)を喫煙習慣とアセチル化能でグループ分けし、バイオモニタリングを行

なったところ、ヘモグロビン付加体濃度はほとんどの場合 PCA 作業員(22～26 人)のほう

がアニリン作業員(45 人)より高かった。PCA では、ヘモグロビン付加体濃度は、喫煙者(平
均 975 ng/L、範囲 500～1700 ng/L)と非喫煙者(平均 1340 ng/L、範囲 500～1500 ng/L)で
有意差はみられなかった。しかし、アセチル化の遅い人は速い人に比べて、全員(1443 vs. 
663 ng/L、P＝0.0001)および喫煙者(1575 vs. 725 ng/L、P＝0.0052)で有意に上昇してい

た。ヘモグロビン付加体濃度と尿中 PCA 排泄量の間に関連はみられなかった(§7.5 参

照)(Riffelmann et al., 1995)。 
 
7.5 排 泄 
 
 PCA の排泄は主として尿を経由する。[14C]PCA 20 mg/kg 体重を投与したラットとマウ

ス(胃内投与)ならびにサル(経鼻胃管による投与)における 24 時間以内のそれぞれの放射性

炭素の排泄率は、尿中に 93、84、50～60％、糞中に 6.9、4.5、0.5～1.0％であった。排

泄は 48 時間以内にラット(98％)、72 時間以内にマウス(89％、合計で 91％を回収)で完了

したが、サルでは 3.1～5.8％といったかなりの量が投与 72～96 時間後も排泄されていた

(Ehlhardt & Howbert, 1991)。 
 
 ラットに[14C]PCA 0.3、3、30 mg/kg 体重を強制経口投与したところ、放射性炭素は投

与量に関係なく 24 時間以内に 77％が尿中に、10％が糞中に排泄された。72 時間以内に排

泄はほぼ完了した。したがって、30 mg/kg 体重までの投与量は代謝および排泄経路を飽和

させなかったようである(Perry et al., 1981; NTP, 1989)。 
 
 雄 Fischer 344 ラットに[14C]PCA 0.5 または 1.0 mmol/kg 体重を腹腔内投与したところ、

排泄は主として尿を経由し(3 時間以内に投与量のそれぞれ 5.2 および 1.2％)、糞中排泄量

はわずかであった(両投与量とも 0.01％)。24 時間以内に尿中排泄量は注入量の 30％に上

昇した。経口投与に比べて排泄が遅れるのは、親化合物が体循環に入った後に肝で代謝さ

れるためと論じられた(Dial et al., 1998)。 
 
 PCA およびアニリンに偶発的に暴露したヒト(暴露状況や暴露量についての情報なし)で、
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遊離型や抱合型での PCAおよびアニリンの尿中排泄は暴露 30分後という早期に最高値に

達した。暴露 16 時間後まで検出可能(PCA 50 µg/g クレアチニン、アニリン 100 µg/g クレ

アチニン)であったが、3 日後には検出不能(＜10 µg/g)になった(Lewalter & Korallus, 
1985)。 
 
 アニリンおよび PCA の合成や加工に従事する作業員 22～26 人(暴露量や暴露状況に関

する情報なし、皮膚吸収説が有力)で、尿中 PCA 排泄量(遊離および抱合型)は喫煙者およ

び非喫煙者で類似していたが、アセチル化が遅い人は速い人より多い傾向がみられた(有意

な増加なし)。ヘモグロビン付加体濃度(§7.4 参照)と尿中排泄量に相関はみられなかった

(Riffelmann et al., 1995)。 
 
 
8.  実験哺乳類および in vitro 試験系への影響 
 
8.1 単回暴露 
 
8.1.1 吸 入 
 
 ラットの LC50(4 時間吸入、頭部暴露)は PCA 2340 mg/m3 (蒸気・エーロゾル混合物、

呼吸性画分 57～95％)(試験の詳細については Table 4 参照)と計算された(BUA, 1995)。 
 
 マウス、ネコ、シロネズミへの PCA の 4 時間吸入暴露により、赤血球中でハインツ小

体の増加が観察された。増加がみられた最低用量はそれぞれ 22.5、21.4、36 mg/m3 であ

った(Kondrashov, 1969a)。シロネズミを吸入暴露した別の試験で、頭部あるいは背部(剃
毛した皮膚)を PCA 含有大気に暴露できる実験装置を用いたところ、赤血球中にハインツ

小体の増加が認められた最低用量は“胴体のみ”22 mg/m3、頭部のみ 36 mg/m3で、肺吸

収より皮膚吸収で体内負荷量が増加することを示していた(Kondrashov, 1969b)。   
 
8.1.2 経口・腹腔内・皮膚投与 
 
 LD50の数値が BUA(1995)および NTP(1998)にまとめて報告されている。経口 LD50は、

ラットで 300～420 mg/kg 体重、マウスで 228～500 mg/kg 体重、モルモットで 350 mg/kg
体重である。腹腔内・皮膚投与でも、ラット、ウサギ、ネコで同様の数値が得られている。

毒性徴候は、興奮、振戦、痙攣、息切れなどである(BUA, 1995)。PCA への短時間暴露後

に、チアノーゼ、メトヘモグロビン血症、肝臓・腎臓での軽度の毒性変化が報告されてい
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る(Table 3 および Table 4 参照)。 
 
 マウス、ラット、ネコで証明されているように、PCA はアニリンより強力なメトヘモグ 
ロビン誘発物質である(Table 3 に試験結果をまとめた)。きわめて高濃度のメトヘモグロビ

ン生成(60～70％)が、マウスに 64 mg/kg 体重を腹腔内投与 10 分後という早期に起こる

(Nomura, 1975)。ラットへの経口および経皮投与、ならびに妊娠ラットへの投与後に、13
～40 mg/kg 体重でメトヘモグロビンが 3～15％といった類似の濃度で誘発された。感受性

は、ラットとサルでは同程度であるが、イヌでははるかに高かった(投与量はラットの場合

の 16％でもメトヘモグロビン濃度は類似する)。全血を用いた in vitro アッセイでも、イ

ヌがもっとも感受性の高い種であった(イヌ＞＞ヒトおよびサル＞ラット) (Scott & 
Eccleston, 1967)。ちなみに、メトヘモグロビンの有意な増加が強制経口投与による中期暴

露で報告されており、LOAEL はラットで 5 mg/kg 体重、マウスで 7.5 mg/kg 体重であっ

た(最低試験用量)(Table 5 参照; NTP, 1989)。 
 
 PCA 128～191 mg/kg 体重をラットに腹腔内投与後、尿量および尿・血液化学値の変化、

ならびに軽度の形態学的変質から、腎毒性および肝毒性の可能性があることがわかった。

しかし、これらの投与量は LD50の 50％の範囲にあり、摂水量および摂餌量が大幅に低下 
したとの報告がある(詳細については Table 4 参照)。 
 
8.2 刺激と感作 
 
 OECD ガイドラインに準拠した試験で、PCA はウサギの皮膚に刺激性を示さず、眼に

軽度の刺激性を示した(グレード 1～2)。古い試験の報告では、ウサギおよびネコの炎症性

皮膚反応とは異なり、ラット皮膚への刺激性は認められないとしているが、粘膜への影響

を軽度から重度とみなしている(記載不十分なためデータの妥当性は限られる)(詳細につい

ては BUA, 1995 参照)。 
 
 モルモットを用いた試験が 3 通りの試験手順で行なわれ、PCA はマキシミゼーション試

験では中等度の感作物質(50％陽性反応)、単回アジュバント注射試験では微弱な感作物質

(30％陽性反応)、ドレイズ法(変法)では感作性なし(0％陽性反応) (Goodwin et al., 1981)と
判定された。別のグループが、モルモットのマキシミゼーション試験(Magnusson & 
Kligman,1969)と局所リンパ節試験(Kimber et al., 1986)で、感作性を比較している。マキ

シミゼーション試験(担体：エタノール、PCA 0.3％による皮内感作、10.0％による局所感

作、2.5％による誘発刺激)で 50～60％のモルモットが陽性反応を示し、PCA は中等度の

感作性を示すと判定された。4 研究室で別個に行なわれた局所リンパ節試験(試験濃度 2.5、
5.0、10.0％アセトン・オリーブ油[4：1])が感作能を有することを示したのは、1 研究室で 
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軽度陽性の結果が得られ、ほかの 2 研究室で濃度依存性の上昇が確認された(感作性を示唆

する)ことによる。より高濃度での検査が可能であったならば陽性反応が得られたであろう

と推測されたが、PCA の強い毒性によって濃度が制限された(Basketter & Scholes, 1992; 
Scholes et al., 1992)。別のマキシミゼーション試験では弱い感作性が報告された(BUA, 
1995)。これらのデータから、PCA は皮膚感作物質であると考えられる。 
 
8.3 短期暴露 
 
 ラットへの 2 週間の吸入暴露は、最低濃度の 12 mg/m3以上でメトヘモグロビン血症を

誘発し溶血を増加させることが、赤血球数減少ならびに脾臓のヘモジデリン沈着および髄

外造血亢進によって明らかであった。チアノーゼが 53 mg/m3 以上で発現した(詳細は

Table 6 参照; Du Pont, 1982)。 
 
 PCA 25～400 mg/kg 体重をラットおよびマウスに強制経口投与(16 日間に 12 回)したと

ころ、チアノーゼ(100 mg/kg 体重以上)、中毒症状(25 mg/kg 体重以上)、ヘモジデリン沈

着(100 mg/kg 体重以上)を引き起こした(Table 5 参照、NTP, 1989)。 
 
8.4 中期暴露 
 
 PCA 0.15～15 mg/m3を 3～6 ヵ月間吸入したラットは、1.0 mg/m3以上で血液疾患を、

1.5 mg/m3 以上で軽度のメトヘモグロビン血症をきたした(詳細については Table 6 参照; 
Kondrashov, 1969b; Zvezdaj, 1970)。記載が不十分なこれらの試験からは、確かな無毒性

濃度／量(NOAEC/NOAEL)は算出できない。 
 
 PCA によって変化が誘発される標的器官は、血液、肝臓、脾臓、腎臓である。血液学的

パラメータの変化、脾腫大、脾臓・肝臓・腎臓への中等度～重度のヘモジデリン沈着が、

部分的に髄外造血亢進を伴って現れ、PCA による過度の溶血を示している。これらの影響

は、13 週間強制経口投与したラットでは 5 mg/kg 体重、マウスでは 7.5 mg/kg 体重とい

った最低試験用量以上で(詳細については Table 5 参照; Chhabra et al., 1986, 1990; NTP, 
1989)、ならびにラットでは 50 mg/kg 体重/日、あるいはイヌでは 5 mg/kg 体重/日の給餌

後(詳細については Table 5 参照; Scott & Eccleston, 1967)に報告されている。メトヘモグ

ロビン濃度の有意な上昇が、ラットでは 5 mg/kg 体重以上(雄：0.59％、雌：1.35％、コン

トロール：0.08％、0.46％)、雄および雌マウスではそれぞれ 7.5 および 15 mg/kg 体重以

上で認められた(NTP, 1989)。 
 
8.5 長期暴露と発がん性 
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8.5.1 長期暴露 
 
 時間依存性の血液学的変化が、4-クロロアニリン塩酸塩(投与量 2、6、18 mg/kg 体重)
をラットに最高 103 週間強制混水投与して調べられた。軽微～中等度の時間依存性の変化

が 23～78 週間後に認められた。これらの変化は、103 週間暴露したラットで 11～14 日以

内に軽度へと可逆性を示したことから、PCA による血液への直接の影響は一過性であると

の結論が得られた。2 mg/kg 体重(LOAEL)によって影響を受けたもっとも感度の高いパラ

メータは、メトヘモグロビン濃度、網状赤血球数、平均赤血球容積であった。観察された

変化は、赤血球量の減少に伴う再生性貧血の所見に一致する。メトヘモグロビン濃度の上

昇は、ヘモグロビンの酸化ならびにその後の変性を介する溶血メカニズムを示している(詳
細については Table 5 参照; NTP, 1989)。さらに、脾臓・肝臓・腎臓のヘモジデリン沈着

は、過度の溶血を示している(NCI, 1979; NTP, 1989)。チアノーゼが 6 mg/kg 体重以上で

報告された(NTP, 1989)。 
  
 PCA を 78 週間ラットに混餌投与して行った組織学的検査では、最低用量の 15 mg/kg
体重以上で脾臓に非腫瘍性の増殖性および線維性病変が認められた(詳細については、

Table 5 参照; NCI, 1979)。強制経口試験で、脾臓の線維化が 2 mg/kg 体重(LOAEL)以上

の雄ラットで観察された。骨髄の過形成が、雌ラットでは 6 mg/kg 体重以上、雄ラットで

は 18 mg/kg 体重以上で報告された(詳細については Table 5 参照; NTP, 1989)。 
 
8.5.2 発がん性  
 
 PCA の発がん性が、Fisher 344 ラットおよび B6C3F1 マウスの 78 週間給餌試験(375
および750 mg/kg体重; NCI, 1979)と103週間強制経口投与試験(2、6、18 mg/kg体重; NTP, 
1989; Chhabra et al., 1991)で検討された。NCI(1979)の試験で、投与した雄ラットにまれ

な脾腫瘍が認められたが、発がん性を示す証拠を得るには腫瘍の数は不十分と考えられた。

さらに、PCA は飼料中での安定性が低く、目標とした濃度に満たない PCA が投与された

可能性もある。NTP (1989)試験の詳細を、Table 7 および Table 8 に示す。 
  
 NTP(1989)試験で、雄ラットに対する PCA の発がん性が認められたのは、高用量群(18 
mg/kg 体重)で脾臓肉腫、骨肉腫、血管肉腫の発生頻度が上昇したことによるが、用量反応

関係は線形ではなかった。2 および 6 mg/kg 体重では、肉腫の発生頻度はわずかであった。

線維肉腫に進む可能性のある潜在的な前腫瘍性病変として、脾臓の線維化が全用量群でみ

られた(Goodman et al., 1984; NTP, 1989)。雄ラットの過去症例比較試験(NTP, 1989)で
は、脾臓線維化の発生頻度は 12/299(平均 4％)で、最大発生頻度は 5/50(10％)であったこ
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とに注目すべきである。これはコントロールと低用量群との間の潜在的な差を著しく縮め

るものである。 
 
 雌では、脾腫瘍は中用量群と高用量群の各 1 匹のみで観察された。非常にまれな脾腫瘍

の誘発は、アニリンおよびその構造的関連物質に特有な作用である。これは、おもに雄ラ

ットで性特異的に起こり、非線形反応を示す。雌雄ラットで副腎の褐色細胞腫の発生頻度

が上昇した(Table 7 参照)のは、PCA 投与に関係していた可能性がある。精巣でよくみら

れる間質細胞腺腫のわずかな増加は、PCA には関係しないと考えられた。単核細胞白血病

の発生率が投与ラットで有意に低下した(NTP, 1989)。 
 
 マウスでは雌雄ともに、脾臓の線維肉腫や骨肉種は認められなかった(Table 8 参照)。
雄マウスでは、肝細胞がんと血管肉腫が示すように、ある程度の発がん性の証拠が認めら

れた。 
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 マウスの試験では、ほかの芳香族アミンでも明らかにされているように、肝腫瘍の誘発

は PCA 暴露に関係していた。米国の国立がん研究所(NCI)／国家毒性計画(NTP)によって

発がん能が検討されたいずれの芳香族アミンも、マウスで脾腫発生頻度を上昇させなかっ

たが、肝腫瘍を誘発する頻度は高かった(NTP, 1989)。雌マウスでは発がん性の証拠は見

つからなかった(NTP, 1989)。 
  
 NTP (1989)の発がん性に関する最終的な結論は、雄ラットでは明確な証拠あり、雌ラッ

トでは証拠は不明確、雄マウスではある程度の証拠あり、雌マウスでは証拠なしとするも

のである。 
 
 A 系統マウスの肺腫瘍試験で、PCA は腫瘍発生作用を示さなかった。25、57.5、60 mg/kg
体重(担体トリカプリリン)を週 3 回 8 週間、各群雌雄各 10 匹のマウスに腹腔内投与したと

ころ、低用量群の雄 1 匹のみに肺腺腫が発現した。雌の生存率は影響を受けなかったが、

雄の生存率はそれぞれ 10/10、4/10、9/10 であった(Maronpot et al., 1986)。 
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8.6 遺伝毒性および関連エンドポイント 
 
8.6.1  In vitro 試験 
 
 4-クロロアニリンの in vitro 遺伝毒性は、数多くの試験で検討されている(Table 9 に資

料をまとめた)。これらの試験は細菌や哺乳類細胞を用いる潜在的変異原性ならびにラット

初代肝細胞を用いる不定期 DNA 合成に焦点を当てているのに対して、単一試験のみが有

糸分裂組換え、DNA 鎖切断誘発、染色体異常、姉妹染色分体交換など他のエンドポイン

トに注意を向けている。 
 
 サルモネラ菌を用いる多くの変異原性試験の結果には一貫性がみられない。しかし、S9
存在下では弱い変異原作用が繰り返しみられているが、これは試験条件の最適化によると

推測される。単一試験で判明したのは、umu 試験や大腸菌(Escherichia coli)を用いた試験

では変異原作用は認められず、出芽酵母(Saccharomyces cerevisiae)では有糸分裂組換え

が起こらないことである。PCA は Pol A 試験で DNA 損傷を、アスペルギルス・ニデュラ

ンス(Aspergillus nidulans)で遺伝子突然変異を誘発した。しかし、数件のマウスリンパ腫

試験では、代謝活性化の有無にかかわらず、PCA の変異原作用が一様に認められている。

対照的に、チャイニーズハムスター卵巣細胞を用いる染色体異常および姉妹染色分体交換

の誘発試験の結果、ならびにラット初代肝細胞を用いる DNA 修復誘発試験の結果もまた、

研究室間で相反していた。総体的に、スクリーニングテストは変異原性の可能性を示して

いる。 
 
 Rauscher 白血病ウイルスに感染させたラット胚細胞を用い、付着非依存性獲得を判定

する形質転換試験で、PCA(14.5 および 19.0 µg/52000 細胞)は陽性と評価された(Traul et 
al., 1981)。0.01～100 µg/ml の同一試験濃度でシリアンハムスター胚細胞を用いて調べた

PCA の形質転換活性に関し、ある作業部会が矛盾した試験結果を報告している。最初の詳

細な報告では、形質転換コロニーはまったく見出されなかった(Pienta et al., 1977)。しか

し、その後の報告では、試験した全濃度範囲で陽性との結論が出ている(Pienta & Kawalek, 
1981)。研究室間の共同評価では、両研究室は C3H/10T½ 細胞形質転換試験において非細

胞毒性濃度の 0.8～100 µg/ml で PCA が形質転換活性を有すると報告している(Dunkel et 
al., 1988)。 
 

8.6.2  In vivo 試験 
 
 体細胞突然変異および有糸分裂組換えを検出するキイロショウジョウバエ(Drosophila 
melanogaster)翅毛スポット試験で、PCA 7.84 mmol/L を 6 時間混餌投与した。PCA は
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mei-9 交配種の修復機構保存型および欠損型の両幼虫で遺伝毒性を示し、点突然変異、染

色体切断、有糸分裂組換えの誘発能を有することがわかった(Graf et al., 1990)。 
 
 CFLP マウスの骨髄を用いた小核試験で、最大耐量の 180 mg/kg 体重(トラガカント溶

液に懸濁して単回強制経口投与)では、24～72 時間内で小核の出現頻度は有意に上昇しな

かった(BUA, 1995)。別の試験で、リン酸緩衝生理食塩水に溶解した PCA 0、25、50、100、
200、300 mg/kg 体重を B6C3F1 マウスに 24 時間に 3 回投与し、3 回目の投与 24 時間後

に骨髄を採取した。最高用量(300 mg/kg 体重)での小核出現頻度は、対照値に比べて有意

に高かった(P ＜0.001)6。 
 
8.7 生殖毒性 
 
 PCA の生殖毒性試験も、決定的な証拠を示すアニリンの受胎能試験も報告されていない。 
 
8.8 その他の毒性 
 
 未投与ラットの腎皮質切片を用いる in vitro 試験で、4-クロロアニリンは弱い腎毒性を

示した。細胞機能変容が糖新生の減少(PCA 0.1 mmol/L で 27％、0.5～2 mmol/L で 42％)
から推論されたが、明らかに細胞毒性(乳酸デヒドロゲナーゼ分泌亢進の欠如)は認められ

なかった(Hong et al., 2000)。 
 
 ヒツジ末梢血を用いる in vitro試験系のリンパ球遊走阻止試験で、PCAは0.1～1 mg/mL
で細胞毒性を、0.001～0.01 mg/mL で免疫毒性を有することが明らかになった。免疫毒性

に対する NOEC は 0.0001 mg/mL であった。免疫毒性作用は、リポ多糖体(B リンパ球の

ポリクローナル活性化物質)、コンカナバリン A、植物性血球凝集素(T リンパ球のポリク

ローナル活性化物質)の増殖刺激に反応する白血球の機能低下として検出された(Kačmár 
et al., 1995)。 
 
8.9 毒性発現機序 
 
 アニリンおよびその関連物質を投与したラットに誘発される非常にまれな脾腫瘍は、脾

病変の発症機序の究明につながった。脾臓の線維化が PCA の全投与群にみられた。

Goodman ら(1984)の説によると、PCA などアニリン化合物やその反応性代謝物に結合し

たメトヘモグロビンは脾赤色髄で分解され、反応性代謝物が放出され、脾臓の間葉組織に

                                                  
6 NTP, unpublished report; personal communication to Final Review Board Meeting, 
2001. 
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結合して線維化をもたらし、これが脾腫瘍形成へと進む。Bus & Popp (1987)は、脾腫瘍

が赤血球毒性の結果として生じるとの考えを示した。損傷を受けた赤血球は脾臓によって

捕捉され、血管うっ血、過形成、線維化、腫瘍を脾臓に引き起こす。 

 
 発がんメカニズムが遺伝毒性あるいは非遺伝毒性イベントを介するか否かということは、

いまだ解決されていない。PCA は in vitro で遺伝毒性を示すが、その完全な発現は代謝に

左右されると思われる。in vivoで1件の試験(小核試験)が陽性を示しているが、それはLD50

の範囲内にある用量レベルにおいてのみであった。 
 
 脾臓および肝臓の腫瘍に関するラットとマウスの種差は、PCA の代謝および体内動態の

差による可能性がある。NTP (1989)の報告は、試験した 2 系統のマウス(A/J および Swiss 
Webster マウス)からの PCA クリアランスの初期消失定数が、雑種犬およびラットの 10
倍であると指摘している。マウスの PCA クリアランスは急速であるため動態パラメータ

を算出できない(Perry et al., 1981)。 
 
 アニリンについては、推定される反応性代謝物 N-フェニルヒドロキシアミン

(N-phenylhydroxylamine)が、ラットではマウスに比べて高濃度であることがわかった。

メトヘモグロビン還元酵素は、ラットよりマウスで高レベルに認められた。 
 
 
9. ヒトへの影響 

 
 動物試験の結果(§8.1.2 参照)から、PCA がヒトでアニリンより強力なシアン化合物発生

物質であることがわかる。皮膚吸収が中毒においては中心的な役割を果たす(Linch, 1974)。
有害影響は、エタノールの併用によって強まる(BUA, 1995)。 
 
 PCA への職業暴露により、重篤な中毒症例 3 例が報告されている(Betke, 1926; Scotti & 
Tomasini, 1966; Faivre et al., 1971)。1 例(Betke, 1926)は死亡し、全 3 例で重篤なメトヘ

モグロビン血症が報告された。致死例では、高温の PCA が顔面と着衣上部に誤って吹き

付けられた。1 例(Faivre et al., 1971)は粉末状 PCA を扱っていた。残りの１例(Scotti & 
Tomasini, 1966)も、同じく PCA を粉砕中に粉じんに暴露した。 
 
 記載が不十分な 1 件の調査で、PCA 44 mg/m3への吸入暴露が１分以内に“重篤な毒性

症状”を示したのに対して、“中毒の徴候”は 22 mg/m3への長期吸入(詳細は不明)後に現

れたと報告されている(Goldblatt, 1955)。ある PCA 生産工場の作業現場 2 ヵ所で、PCA
の平均気中濃度は 58 mg/m3(37～89 mg/m3)および 63 mg/m3(46～70 mg/m3)であった。吸
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入と同時に皮膚吸収が起こった結果、チアノーゼ、メトヘモグロビン・スルフヘモグロビ

ン濃度の上昇、貧血(4 週間の作業中に作業員 6 人中 2 人)、急性中毒症状(6 人中 1 人、作

業継続困難)が認められた(Pacséri et al., 1958)。4-クロロニトロベンゼンから PCA を生産

する別の工場で、作業員 14 人にヘモグロビンの有意な減少とメトヘモグロビンの有意な

増加がみられたが、PCA の気中濃度(数値は調査報告書に不記載)との相関はみられなかっ

た(Monsanto, 1986)。 
 

 ちなみに、普段健康な人でもメトヘモグロビン濃度が 30％を超えると、疲労、頭痛、呼

吸困難、頻脈をきたす可能性がある。濃度が 55％近くになると、嗜眠、昏迷、意識低下が

起こる。これより高い濃度では、不整脈、循環障害、神経抑制を起こす可能性が高い。メ

トヘモグロビン濃度が 70％を超えると、ほとんどの場合死に至る(Coleman & Coleman, 
1996)。 
 
 アムステルダムで報告された未熟児3人(妊娠期間25～27週)のチアノーゼおよびメトヘ

モグロビン血症(メトヘモグロビン 14.5～43.5％、通常濃度 2.3％以下)は、保育器内への

PCA の混入(PCA 濃度については情報なし)によると報告された。加湿剤として不注意に使

用されたグルコン酸クロロヘキシジン(chlorohexidine gluconate)(0.25 g/L)が、加熱によ

り分解して PCA が生じた結果、PCA 含有蒸気の経皮吸収あるいは吸入による暴露が発生

した(van der Vorst et al., 1990)。 
 
 コペンハーゲンの新生児集中治療室でも、新型の保育器に加湿剤として 0.02%クロロヘ

キシジン溶液を不注意に使用したことにより、ごく少量の PCA に暴露した未熟児が重篤

なメトヘモグロビン血症を発症したとの別の報告があった。著者らは、生成されたすべて

の PCA を新生児が吸収したと仮定して、新生児への最大 PCA 暴露量は 0.3 mg/日になる

と推定した。8 ヵ月のスクリーニング期間中に、新生児 415 人中 33 人(8％)がメトヘモグ

ロビン陽性と判明した(平均メトヘモグロビン濃度 19％、範囲 6.5～45.5%)。陽性例は、妊

娠期間が 31週以下では 40％、出生時体重が≦1000 gの 25人中では 15人(60%)であった。

メトヘモグロビン陽性の全症例の発症時は、新生児が新型の保育器に入れられたときであ

った。 
 
 前向き臨床研究によって、未熟性、重度疾患、PCA への暴露期間、NADH 還元酵素の

不足がメトヘモグロビン血症の原因となる可能性が明らかになった。新生児のヘモグロビ

ンは成人のものより酸化されやすい上、未熟児の繊細な皮膚への浸透性は高いのである

(Hjelt et al., 1995)。 
 
 PCA の代謝、ヘモグロビン付加体のバイオモニタリング、ヒトでの PCA の尿中排泄に
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関するデータを、§7.3～7.5 に示した。 
 
 
10. 実験室および自然界の生物への影響 
 
10.1 水生環境 
 

 PCAの毒性試験は、全栄養段階の水生生物で数多く実施されている。もっとも感受性の

高い種に対する実験結果をTable 10にまとめた。水生生物のそのほかの毒性データはBUA 
(1995)報告書に記載されている。無脊椎動物および魚類については短期および長期試験が公

表されている。試験したすべての生物のうち、緑藻セネデスムス (Scenedesmus 
subspicatus)が短期の細胞増殖阻害試験で、オオミジンコ(Daphnia magna)が遊泳阻害試験

で、もっとも感受性の高い淡水種であることがわかった。EC50は、セネデスムスで2.1 mg/L、
オオミジンコで0.31 mg/Lと算定された。セネデスムスの蛍光阻害試験で算出されたEC10

は報告された最低値であったが、試験方法の妥当性が検証されておらず結果の環境への関

連性が疑わしいため信頼性に問題がある。オオミジンコを用いた唯一有効な長期試験で、

繁殖を指標とした21日間無影響濃度(NOEC)は0.01 mg/Lであった(Kühn et al., 1988, 
1989b)。ベイシュリンプ(エビジャコ科の一種)(Crangon septemspinosa)は、試験した海洋

無脊椎動物2種では感受性が高いほうで、96時間致死限界濃度は12.5 mg/Lであった

(McLeese et al., 1979)。淡水魚については、ブルーギル(Lepomis macrochirus)で短期(96
時間)のもっとも低いLC50の2.4 mg/Lが算定された(Julin & Sanders, 1978)。長期暴露後に、

ゼブラフィッシュ(Brachydanio rerio)で3週間NOECとして1.8 mg/Lが報告されている

(BUA, 1995)。 
 

 さらに、PCA の長期暴露による成長および生殖への影響が、ゼブラフィッシュの 3 世代

試験(流水式)で調べられた。F0世代は 0.04、0.2、1 mg/L で影響を受けなかったが、F1 お
よび F2世代は 5 週齢以上から 1 mg/L で腹部膨隆、脊柱変形、産卵数減少、受精率低下が

みられた(Bresch et al., 1990)。同一試験で、Braunbeck ら(1990)は、PCA がゼブラフィ

ッシュならびにニジマス(Oncorhynchus mykiss)の肝細胞に及ぼす影響を調べた。両種に

対し、0.2 および 1 mg/L の暴露は肝細胞の微細構造に有意な変化をもたらした。後にゼブ

ラフィッシュを長期暴露(31 日間)した試験で、肝細胞が≧0.05 mg/L、鰓が≧0.5 mg/L で

用量依存性の変化を示した。病的症状は肝臓、鰓ともに、再生期間の 14 日間以内でほと

んど完全に消失した(Burkhardt-Holm et al., 1999)。 
 
 暴露媒体中の溶存フミン物質は、水生種への PCA 毒性に顕著な影響を与えることがあ

る。Lee ら(1993)は、オオミジンコに対する細胞増殖阻害毒性(48 時間 EC50)は溶存フミン
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物質濃度の上昇に伴い有意に低下するのに対して、ゼブラフィッシュの LC50 は溶存フミ

ン物質の存在下では影響を受けないことを認めた。複数の説がある中で、溶存フミン物質

への PCA の吸着によるバイオアベイラビリティの低下に起因する可能性があると、著者

らは述べている。 
 
10.2 陸生環境 

 
 PCA が土壌微生物活性に及ぼす影響に関し、複数の実験が行なわれている。一般に、

PCA は低毒性を示す。適用された試験手順のうち有効とされるものはなく、バイオアベイ

ラビリティに大きく影響すると考えられる分解性および土壌粒子吸着性を検討した試験は

1 件しかなく、その結果を以下に要約する。Welp および Brümmer(1999)は、6 種の土壌

タイプの上層土壌物質(A 層)中の天然の微生物相による三価の鉄の還元を指標とした 10％
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有効用量(ED10)を、85～1000 mg/kg の範囲と算定した。著者らは、有効濃度と有機炭素

量の密接な相関関係を認め、PCA のバイオアベイラビリティにおける吸着性および溶解性

の重要性を強調した。算定された有効用量のばらつきは、吸着によって液相から有機化合

物を離脱させる土壌粒子の能力差が主因であろうと結論づけた。 
 

 高等植物への PCA 毒性が、OECD ガイドライン 208 に準拠して、カラスムギ(Avena 
sativa)とカブ(Brassica rapa)で調査された。種子をさまざまな濃度の試験物質に暴露後、

成長芽の生重量減少を指標とした 14 日間 EC50は、カラスムギで 140 mg/kg 土壌、カブで

66.5 mg/kg 土壌と算出された(Scheunert, 1984)。 
 

 OECD テストガイドライン 207 に準拠して、PCA のシマミミズ(Eisenia fetida)に及ぼ

す有害作用が Viswanathan(1984)によって調べられた。人工土壌混合物中での暴露後、28
日間 LC50は 540 mg/kg 乾土であった。ガイドラインに規定された試験動物の最低体重が

32％のテストで得られなかったため、試験の妥当性が損なわれた。さらに、ミミズ試験の

環境への関連性が疑問視されるのは、適用した PCA のバイオアベイラビリティを決定す

る要因がまったく検討されていないからである。 
 

 陸生脊椎動物への PCA毒性や PCAが生態系に及ぼす影響に関する有効な試験は報告さ

れていない。 
 
 微生物および植物で報告されている結果は、陸生環境において PCA の毒性が低い可能

性を示している。 

 
 
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暴露反応の評価 
 
 げっ歯類への反復暴露は、チアノーゼおよびメトヘモグロビン血症を引き起こし、続い

て血液・肝臓・脾臓・腎臓への影響が、血液学的パラメータの変化、脾腫大、脾臓・肝臓・

腎臓への中等度ないし重度のヘモジデリン沈着として現れ、部分的に髄外造血亢進を伴う。

これらの影響は、化合物誘発性の過度の溶血によるもので、再生性貧血の所見と一致して

いる。メトヘモグロビン濃度の有意な上昇に対する LOAEL(最低試験用量、NOEL は算出

されず)は、13 週間強制経口暴露ではラット 5 mg/kg 体重、マウス 7.5 mg/kg 体重、なら
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びに 26～103 週間の強制経口投与ではラット 2 mg/kg 体重と報告されている。雄ラットで

は脾臓の線維化が、雌ラットでは骨髄過形成が認められ、LOAEL はそれぞれ 2 mg/kg 体

重/日と6 mg/kg/体重/日(103週間強制経口投与)であった(Table 5; NTP, 1989; Chhabra et 
al., 1991)。 
 
 代謝クリアランス率のみならず、重要な酵素(赤血球中の NADH-依存性メトヘモグロビ

ン還元酵素など)量において種差があると考えられる。ラットおよびマウスの赤血球の酵素

活性はヒト赤血球のそれぞれ 5 および 10 倍高く、ヒトがメトヘモグロビンによる影響を

受けやすいことを示唆している。これはアニリンでも報告されており、急性メトヘモグロ

ビン血症を発現させる経口量は、体重ベースで計算するとヒトではラットやイヌの 10～
100 分の 1 と考えられる(EU, 2002)。しかし、利用できるデータが不十分なため、PCA に

対する種差を定量的に把握することはできない。 
 
 ヒトの個人差については、PCA に職業的に暴露した作業員で行ったヘモグロビン付加体

の調査で、アセチル化の遅い作業員は速い作業員に比べてヘモグロビン付加体濃度が有意

に上昇していたと考えられる。(たとえば、欧州人の約 50％は、遺伝的に N-アセチル転移

酵素の活性が低いことからアセチル化が遅く、PCA などの化合物への感受性が高くなって

いる。) 
 

 PCA への職業暴露によるヒトへの影響に関する乏しいデータは大部分がいくつかの古

い報告であって、製造時の偶発的暴露後のチアノーゼやメトヘモグロビン血症の症状を呈

した重篤な中毒に関するものである。暴露量あるいは体内負荷量が明らかにされていない

ため、用量影響関係を明らかにすることはできない。ヘモグロビン付加体が、PCA 暴露後

に観察されており、この定量が PCA の合成・加工に携わる従業員のバイオモニタリング

に用いられている。 
 
 不注意な処置によってクロロヘキシジンの分解産物である PCA に暴露した未熟児の報

告がある。1 件の報告では新生児 3 人(メトヘモグロビン 14.5～43.5%)が、別の報告では

415 人中 33 人(メトヘモグロビン 6.5～45.5％、平均 19％、8 ヵ月のスクリーニング期間

中)がメトヘモグロビン陽性と判明した。前向き臨床研究によって、未熟性、重度疾患、PCA
暴露時間、および NADH 還元酵素不足が、メトヘモグロビン血症の原因である可能性が

明らかになった。新生児のヘモグロビンは成人のものより酸化されやすい上に、未熟児の

繊細な皮膚への浸透性はより高い(§9 参照)。 
 

 PCA は雄ラットで発がん性を示し、アニリン(EU, 2002)およびその関連物質に特有で非

常にまれな脾腫瘍(線維肉腫および骨肉種)を誘発する。NTP (1989)の試験で、雄ラットに
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対する PCA の発がん性が認められたが、これは高用量(18 mg/kg 体重)群における脾臓肉

腫、骨肉種、血管肉腫の発生頻度の上昇に基づいている。用量反応は非線形で、2 および

6 mg/kg 体重での肉腫の発生頻度はわずかであった。 
 
 雌ラットでは、脾腫瘍の前がん状態が高率に出現する。雌雄ラットでの副腎褐色細胞腫

の発生頻度の上昇は PCA 投与に関係すると考えられる。 

 
 PCA は雄マウスで肝細胞腫瘍を誘発し、雌雄マウスで血管肉腫の発生頻度の軽微～顕著

な増加を誘発した(Table 9; NTP, 1989; Chhabra et al., 1991)。 
 

 発がんメカニズムが遺伝毒性あるいは非遺伝毒性イベントを介するか否かということは、

いまだ解決されていない。PCA は in vitro では遺伝毒性を示すが、その完全発現は代謝に

左右されると考えられる。 
 
 PCA 暴露に関係するヒトでの発がん性に関するデータは報告されていない。 
 
11.1.2 耐容摂取量または指針値の設定基準 
 
 利用できるデータは PCA が発がん物質であることを示しているため、暴露は可能な限

り抑えねばならない。 

 

 非腫瘍性影響に対する耐容摂取量は、ラットおよびマウスにおけるメトヘモグロビン濃

度の有意な上昇と、雄ラット脾臓の線維化に基づいている。 
 
 メトヘモグロビンの有意な増加を指標とした最小毒性量(LOAEL)(試験した最低用量、

NOEL は算出されず)は、13 週間強制経口投与試験ではラット 5 mg/kg 体重、マウス 7.5 
mg/kg 体重、ならびに 26～103 週間経口投与試験ではラット 2 mg/kg 体重/日と報告され

ている。 
 
 雄ラットで、試験した最低用量で脾臓の線維化が報告された(LOAEL 2 mg/kg 体重/日)。
これはラットでメトヘモグロビン濃度の有意な上昇を指標とした LOAEL と同一用量であ

る。NOEL は得られていない。 
 
 LOAELの 2 mg/kg体重/日に、不確実係数 10(NOELではなくLOAELを用いた)×10(種
間外挿)×10(個体差)を適用した場合、耐容摂取量(IPCS, 1994)の 2 µg/kg 体重/日が算出さ

れる。 
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 未熟児(平均出生体重：約 1.2 kg)では、0.3 mg/日(0.25 mg/kg 体重/日に相当)の暴露(皮
膚／吸入)によって、平均メトヘモグロビン濃度が 19％(6.5～45.5％)になった。したがっ

て、NOAEL はこれよりはるかに低かったはずである。さらに、暴露期間は比較的短く、

メトヘモグロビン陽性日数は 1～18 日間(平均 6 日間)であった。未熟児は健康な作業員に

比べてはるかに大きな影響を受けやすいことは明らかである。第一に、新生児では NADH
還元酵素の還元能力は低く十分に発達していない。さらに、新生児のヘモグロビンは成人

のものより酸化されやすく、未熟児の繊細な皮膚は浸透性がより高いのである。 
 
11.1.3 リスクの総合判定例 
 
 PCA の製造・加工時、ならびに PCA 系アゾ染料・顔料を用いる印刷・染色作業におい

て作業員は、吸入および皮膚接触を介して PCA に暴露する可能性がある。 
 
 製造時の作業環境における PCA 濃度に関し、リスク判定に利用できる最近のデータは

入手できない。前述の古い数値の 58 および 63 mg/m3 (毒性が発現)のみならず、0.2～2.0 
mg/m3でさえも、PCA を製造加工するいずれの国においてももはや検出されないことが望

まれる。 
 
 染色工場での、とくに計量・混合作業時の調査から、作業シフト中の PCA 吸入摂取量

は＜4 ng/kg 体重/日と計算される(§6.2.1 参照)。 
 
 染色・印刷織物および紙、化粧品、薬品の使用から、消費者が PCA に暴露する可能性

は大きい。市販の製品中に残留するPCAや製品使用中の加水分解または代謝的分解から、

暴露が起こることがある。経皮(衣服着用、デオドラント製品や洗口液の使用)や経口(幼児

による布などのしゃぶり、洗口液の使用)暴露が考えられる。 
 
 消費者の最大暴露の推定値(詳細は§6.2.2 に記載)を Table 11 に示した。 

 
 さらに、幼児には、染色織物をしゃぶることで数 µg/kg 体重/日の範囲で経口暴露する可

能性がある。各推定値それ自体は個々の暴露経路に対してリスクを量的に判定するには確

実さに欠けるとはいえ、消費者はいくつかの可能な経路を介して暴露され、衣服の通過率

をわずか 1％と想定しても、暴露濃度は合計で 0.1～0.3 µg/kg 体重/日になると考えられる。 
 

非腫瘍性影響(メトヘモグロビン血症)のみを考慮すると、考えられるヒト暴露量は耐容摂

取量の計算値 2 µg/kg 体重/日と同一桁内である(11.1.2 参照)。高濃度の PCA への偶発的
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暴露では、死に至る可能性が高い。 
 
 さらに懸念される影響は、発がん性とおそらくは皮膚感作性である。 

 
11.1.4 ヒト健康影響評価における不確実性 
 
 PCA の職業暴露濃度あるいは一般住民の暴露に関して、信頼できるデータは見つかって

いない。 
 
 そのため、PCA 製造作業員でリスク推定を行なうことはできなかった。未熟児のメトヘ

モグロビン血症が PCA 暴露の結果として報告されているが、新生児は健康な作業員より

暴露をはるかに受けやすく、こうしたデータを用いて評価を行なうことは難しい。 
 
 メトヘモグロビン生成および脾臓線維化に対して、LOAEL ではなく NOAEL を算定す

るデータは入手できない。 
 
 PCA の生殖器官への影響は、データ不足のため評価することはできない。 
 
11.2 環境への影響評価 
 
11.2.1 地表水での影響評価 
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 工業的用途により、殺虫剤、アゾ染料・顔料、化粧品の生産中間体として放出される PCA
の主要環境標的コンパートメントは水圏である。 
 
 地表水中では、PCA は直接光分解によって急速に分解される(半減期 2～7 時間)のに対

して、生分解はあまり重要ではないと考えられる。さまざまな微生物接種材料を用いた実

験で観察された消失は、非生物的プロセス(光分解や吸着)に負うところが大きい。したが

って、生物的・非生物的除去には不向きな条件下では、下水汚泥施用農地土壌への PCA
の適用でみられるように、地表水中で PCA が底質粒子に吸着することが予想される。 
 
 入手した生物濃縮実験データも、測定した n-オクタノール／水分配係数も、水生生物で

は PCA の生物蓄積が起こり得ないことを示している。 
 
 水生環境に関するリスクの総合判定を行うには、(地方レベルまたは広域レベルの)予測

環境濃度(PEC、実測またはモデル濃度に基づく)と、予測無影響濃度(PNEC)間の比率を求

める(EC, 1996)。 
 
 さまざまな産業系発生源からの PCA 放出量を、利用できるデータから定量的に把握す

ることはできない。しかし、最初の取組みとして、EU の中でもっとも工業化が進んだ地

域の１つであるライン川とその支流地域で実測された濃度を、リスクの総合判定の基準と

して用いる。この地域での濃度範囲は0.1～1 µg/Lである。高いほうの値をPECと考えた。 
 
 地表水の PNEC は、無影響濃度(NOEC)の最低有効値を適切な不確実係数で除して求め

る： 
 
  PNEC ＝ (10 µg/L)/10  
       ＝ 1 µg/L 
 
・ 10 µg/L はオオミジンコの長期試験から得られた NOEC の最低値である。光パルスに

よる蛍光阻害を指標として緑藻セネデスムスで求めたより低い EC10の 3 µg/L は、リ

スク判定の目的にとって妥当かつ十分であるとはみなされない。 
 
・ 10 は不確実係数として選ばれた。EC(1996)によると、長期毒性の NOEC を 3 栄養段

階にわたって少なくとも 3 種(たとえば、魚類、ミジンコ、藻類)から得る場合、この係

数を用いることになる。 
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 したがって、ライン川とその支流で測定された PCA の最高濃度に基づくと、PEC/PNEC
比は 1 となる。EU 管轄領域では、この比が 1 未満か 1 である物質については、さらなる

情報や試験も、あるいはすでに取られているリスク削減措置以外は必要とはされない。 
 
 短期および長期試験で、異なる栄養段階の水生種で測定された PCA の毒性値を、Figure 
3 に示す。  
 
 少量の有機物を含む地表水へと放出された PCA は、急速な光分解を受けることが予想

される。しかし、相当量の粒子状物質を含む水域では、光酸化は減少し、有機物質への吸

着が増加する可能性がある。したがって、とくに底生種などの水生生物に対して起こりう

るリスクを完全に除外することはできない。試験された唯一の底生種であるオオユスリカ

(Chironomus plumosus)の幼虫は、有意な感受性を示さなかった(遊泳阻害を指標とした

48 時間 EC50 は 43 mg/L)。しかし、用いた試験液は再構成水であり、高レベルの有機物

を含んでいなかった。その上、オオミジンコの実験で、試験液中の溶存フミン物質濃度の

上昇に伴う毒性の有意な低下がみられたが、これはおそらくは溶存フミン物質への吸着に

よる PCA のバイオアベイラビリティの低下によると考えられる。しかも、水生種におけ

る生物蓄積性はきわめて低いと報告されている。したがって、報告されたデータからは、

水生生物の PCA への暴露による有意なリスクは考えられない。 
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11.2.2 陸生種への影響評価 
 
 フェニル尿素系の除草剤や殺虫剤の使用は、PCA による農地土壌汚染につながる。ドイ

ツ・ババリア州の農地土壌測定プログラムでは、約 15％の試料が陽性であると報告してい

る。陽性試料中の濃度範囲は 5～50 µg/kg であった(BUA, 1995)。こうしたデータが世界

の他地域の代表値となるかは判断できない。しかし、他データが不足していることから、

これらのデータがリスク判定に用いられる。 
 
 農薬使用による生物相における PCA 濃度に関する測定データは、いささか矛盾してい

る。PCA は、殺虫剤適用後の野生植物(キノコ類、ベリー類)および栽培植物(ホウレンソウ、

カラシナ、ジャガイモ)では検出されなかったが、魚類の組織サンプルでは約 1 mg/kg の濃

度で検出された。これは単一の所見であり、不確実性が高いことからリスクの総合判定を

適切に行なうことはできない。 
 
 さまざまな土壌タイプで測定された土壌吸着係数は、土壌吸着性がごく低いことを示し

ている。ほとんどの実験において、土壌吸着性は有機物含有量の増加と pH 値の低下に伴

って増大した。結果として、非生物的および生物的分解には不向きな条件下では、とくに

有機物含有量が少なく pH 値が高い土壌においては、土壌から地下水への PCA の浸出が

起こると考えられる。 
 
 陸生コンパートメントでは、微生物活性、高等植物、ミミズに関する毒性試験が報告さ

れている。いずれの試験も、量的なリスク判定の根拠としては適切ではないと考えられる。

カブで報告された最小有効量は 66.5 mg/kg で、農地土壌(ドイツ・バーバリア州、上述)
で測定された土壌中濃度をおおよそ 1000 倍上回っている。したがって、PCA は試験した

陸生種に有意なリスクを及ぼさないと予想される。陸生脊椎動物へのPCA毒性に関する、

あるいは生態系に PCA が及ぼす影響を調べた有効な試験は報告されていない。 
 
11.2.3 環境影響評価における不確実性 
 
 水生種に対する PCA の影響について、毒性データセットは異なる栄養段階からのさま

ざまな種を対象としている。ほとんどの試験は質が高く、リスク判定の目的に適している。

有機物に吸着された PCA に暴露する可能性のある底生種では、1 件の試験しか行われてい

ない。しかし、この試験は、高レベルの粒子状物質が含まれていない再構成水を用いて行

なわれている。陸生コンパートメントでは、報告されている毒性試験は量的なリスク判定

には十分とは考えられない。 
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12.  国際機関によるこれまでの評価 
 
 国際がん研究機関(IARC, 1993)は、4-クロロアニリンの発がん性については、ヒトでは

証拠は不十分であるが、実験動物では十分な証拠があることから、グループ 2B(“ヒトに

対して発がん性を示す可能性がある”)とした。 
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APPENDIX 1 — SOURCE DOCUMENTS 

 

BUA (1995) p-Chloroaniline. Beratergremium für Umweltrelevante Altstoffe (BUA) 
der Gesellschaft Deutscher Chemiker. Weinheim, VCH, 171 pp. (BUA Report 153) 

 

For the BUA review process, the company that is in charge of writing the report 
(usually the largest producer in Germany) prepares a draft report using literature 
from an extensive literature search as well as internal company studies.  

 

In this BUA report, the toxicological sections were prepared by 
Berufsgenossenschaft der Chemischen Industrie (BG Chemie, Toxicological 
Evaluation No. 9). The draft document is subject to a peer review in several readings of 
a working group consisting of representatives from government agencies, the scientific 
community, and industry. 

 

The authors of this BUA report were Drs A. Boehncke, J. Kielhorn, G. Könnecker, C. 
Pohlenz-Michel, and I. Mangelsdorf of the Fraunhofer Institute of Toxicology and 
Aerosol Research, Drug Research and Clinical Inhalation, Hanover, Germany.  

 

The English version of the report was published in 1997. 

 

MAK (1992) p-Chloroaniline. In: Occupational toxicants: critical data evaluation for 
MAK values and classification of carcinogens, Vol. 3. Deutsche 
Forschungsgemeinschaft, Commission for the Investigation of Health Hazards of 
Chemical Compounds in the Work Area (MAK Commission). Weinheim, VCH 
Publishers, pp. 45–61 

 

The scientific documents of the German Commission for the Investigation of Health 
Hazards of Chemical Compounds in the Work Area (MAK Commission) are based on 
critical evaluations of the available toxicological and occupational medical data from 
extensive literature searches and of well documented industrial data. The evaluation 
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documents involve a critical examination of the quality of the database, indicating 
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 document 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 employers’ 
associations. 

 

NTP (1989) Toxicology and carcinogenesis studies of para-chloroaniline hydrochloride 
(CAS No. 20265-96-7) in F344/N rats and B6C3F1 mice (gavage studies). Research 
Triangle Park, NC, National Toxicology Program (NTP TR 351; NIH Publication No. 
89-2806) 

 

The members of the Peer Review Panel who evaluated the draft Technical Report on 
p-chloroaniline hydrochloride on 8 April 1988 are listed below. Panel members serve as 
independent scientists, not as representatives of any institution, company, or 
governmental agency. In this capacity, Panel members have five major 
responsibilities: (a) to ascertain that all relevant literature data have been adequately 
cited and interpreted, (b) to determine if the design and conditions of the NTP studies 
were appropriate, (c) to ensure that the Technical Report presents the experimental 
results and conclusions fully and clearly, (d) to judge the significance of the 
experimental results by scientific criteria, and (e) to assess the evaluation of the 
evidence of carcinogenicity and other observed toxic responses. 

 

National Toxicology Program Board of Scientific Counselors 

Technical Reports Review Subcommittee 

 

Robert A. Scala (Chair), Exxon Corporation, East Millstone, NJ 

Michael A. Gallo (Principal Reviewer), Department of Environmental and Community 
Medicine, Rutgers Medical School, Piscataway, NJ 
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Frederica Perera, School of Public Health, Columbia University, New York, NY 
(unable to attend) 

 

Ad Hoc Subcommittee Panel of Experts 

 

John Ashby, Imperial Chemical Industries, PLC, Alderley Park, England 

Charles C. Capen, Department of Veterinary Pathobiology, Ohio State University, 
Columbus, OH 

Vernon M. Chinchilli, Medical College of Virginia, Virginia Commonwealth University, 
Richmond, VA 

Kim Hooper, Department of Health Services, State of California, Berkeley, CA 

Donald H. Hughes (Principal Reviewer), Regulatory Services Division, The Procter and 
Gamble Company, Cincinnati, OH 

William Lijinsky, Frederick Cancer Research Facility, Frederick, MD 

Franklin E. Mirer, United Auto Workers, Detroit, MI (unable to attend) 

James A. Popp, Chemical Industry Institute of Toxicology, Research Triangle Park, NC 

Andrew Sivak (Principal Reviewer), Arthur D. Little, Inc., Cambridge, MA 
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APPENDIX 2 — CICAD PEER REVIEW 

 

The draft CICAD on 4-chloroaniline 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: 

M. Baril, International Programme on Chemical Safety/Institut de Recherches en 
Santé et en Sécurité du Travail du Québec, Montreal, Quebec, Canada  

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

R Cary, Health and Safety Executive, Bootle, Merseyside, United Kingdom 

R. Chhabra, National Institute of Environmental Health Sciences, National Institutes 
of Health, Research Triangle Park, NC, USA 

S. Dobson, Centre for Ecology and Hydrology, Monks Wood, United Kingdom 

H. Galal-Gorchev, US Environmental Protection Agency, Washington DC, USA 

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

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

C. Hiremath, National Center for Environmental Assessment, US Environmental 
Protection Agency, Washington, DC, USA 

S. Humphreys, Food and Drug Administration, Washington, DC, USA 

H. Nagy, National Institute for Occupational Safety and Health, Cincinnati, OH, USA 

H.G. Neumann, Würzberg University, Würzberg, Germany 

D. Singh, National Center for Environmental Assessment, US Environmental 
Protection Agency, Washington, DC, USA 

E. Soderlund, National Institute of Public Health, Oslo, Norway 

K. Ziegler-Skylakakis, GSF-Forschungszentrum für Umvelt und Gesundheit, 
Neuherberg, Oberschleissheim, Germany 
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APPENDIX 3 — CICAD FINAL REVIEW BOARD 
 

Ottawa, Canada,  

29 October – 1 November 2001 
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Dr T. Chakrabarti, National Environmental Engineering Research Institute, Nehru 
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Dr B.-H. Chen, School of Public Health, Fudan University (formerly Shanghai Medical 
University), Shanghai, China  
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Institutes of Health, Research Triangle Park, NC, USA (teleconference participant) 
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Dr M. Gulumian, National Centre for Occupational Health, Johannesburg, South 
Africa  

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

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

Mr P. Howe, Centre for Ecology and Hydrology, Huntingdon, Cambridgeshire, United 
Kingdom (Co-Rapporteur) 
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Dr J. Kielhorn, Fraunhofer Institute of Toxicology and Aerosol Research, Hanover, 
Germany (Co-Rapporteur) 

Dr S.-H. Lee, College of Medicine, The Catholic University of Korea, Seoul, Korea  

Ms B. Meek, Healthy Environments and Consumer Safety Branch, Health Canada, 
Ottawa, Ontario, Canada  

Dr J.A. Menezes Filho, Faculty of Pharmacy, Federal University of Bahia, Salvador, 
Bahia, Brazil  

Dr R. Rolecki, Nofer Institute of Occupational Medicine, Lodz, Poland  

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

Dr S.A. Soliman, Faculty of Agriculture, Alexandria University, Alexandria, Egypt  

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

Dr J. Temmink, Department of Agrotechnology & Food Sciences, Wageningen 
University, Wageningen, The Netherlands 

Ms D. Willcocks, National Industrial Chemicals Notification and Assessment Scheme 
(NICNAS), Sydney, Australia  

 

Representative of the European Union 

Dr K. Ziegler-Skylakakis, European Commission, DG Employment and Social Affairs, 
Luxembourg  

 

Observers 

Dr R.M. David, Eastman Kodak Company, Rochester, NY, USA 

Dr R.J. Golden, ToxLogic LC, Potomac, MD, USA 

Mr J.W. Gorsuch, Eastman Kodak Company, Rochester, NY, USA 

Mr W. Gulledge, American Chemistry Council, Arlington, VA, USA 

Mr S.B. Hamilton, General Electric Company, Fairfield, CN, USA 

Dr J.B. Silkworth, GE Corporate Research and Development, Schenectady, NY, USA 
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Dr W.M. Snellings, Union Carbide Corporation, Danbury, CN, USA 

Dr E. Watson, American Chemistry Council, Arlington, VA, USA 

 

Secretariat 

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

Mr T. Ehara, International Programme on Chemical Safety, World Health 
Organization, Geneva, Switzerland 

Dr P. Jenkins, 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。 


