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

No.55  Polychlorinated Biphenyls(PCB) : Human Health Aspects 
ポリクロロビフェニル(PCB)：ヒトの健康への影響 

 
序 言 
http://www.nihs.go.jp/hse/cicad/full/jogen.html を参照 
 
 
1. 要 約 

 
米国毒性物質疾病登録局(Agency for Toxic Substances and Disease Registry)の毒性部

門が、ポリクロロビフェニル(PCB)の毒性プロファイルの更新版を基にして本 CICAD を作

成した(ATSDR, 2000)。さらに、この原資料に基づいた数件の論文から、本 CICAD におい

て重要とみなされるそれぞれの健康エンドポイントに関する詳細を調べることができる

(Faroon et al., 2000, 2001a,b)。原資料であるこのプロファイルのピアレビューの経過およ

び入手方法に関する情報を添付資料１に、本 CICAD のピアレビューに関する情報を添付資

料 2 に示す。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

最終検討委員会で国際的に評価、承認されたものである。上記委員会出席者リストを添付

資料 3 に示す。国際化学物質安全性計画(IPCS, 2000)が作成したポリクロロビフェニル(ア
ロクロール 1254)に関する国際化学物質安全性カード(ICSC 0939)も本文書に転載した。 
 

PCB は炭素－炭素の一重結合によって結びつけられ、1～全 10 個の水素原子が塩素で置

換されている 2 個のベンゼン環よりなる合成塩素化炭化水素化合物で、1929 年以来商業生

産されている。可塑剤、表面塗料、インク、接着剤、難燃剤、農薬増量剤、ペンキに、な

らびに感圧複写紙用染料のマイクロカプセル化に使用されている。酸・アルカリに抵抗性

があり、比較的熱に安定なため、変圧器、コンデンサの誘電液に用いられている。環境汚

染が、PCB を含む古い電気機器の廃棄によって起こることがある。PCB 混合物の熱分解は

塩化水素とポリクロロジベンゾフラン(PCDF)を生成し、クロロベンゼンを含む混合物の熱

分解もポリクロロジベンゾジオキシン(PCDD)を生成する。多くの国々が PCB の製造を厳

しく制限または禁止している。 
 
高度に塩素化された PCB コンジェナーは土壌および底質に強く吸着し、通常環境に残留

する。土壌および底質中の各種コンジェナーは数ヵ月から数ヵ年に及ぶ半減期を有する。

一般的に PCB の吸着は、コンジェナーの塩素化の程度、および土壌や底質の有機炭素・粘

土含量に伴い増大する。蒸発と生分解—2 つの非常に緩慢なプロセス—が、水圏と土壌から
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の PCB の主要な除去経路である。 
 

PCB は食物連鎖中で蓄積する。胃腸管から速やかに吸収され、肝臓および脂肪組織に分

布し蓄積する。また、胎盤を通過し、母乳中に分泌され、胎児／乳児に蓄積する。PCB は

水酸化とその後の抱合によって代謝され、代謝やその後の排泄の速度は、各種コンジェナ

ー間で著しく異なる。 
 
本 CICAD の目的にかなうよう、PCB 暴露に関係した健康エンドポイントおよびリスク

アセスメントは、混合物アプローチ法に基づいている。一般住民および職場環境にある集

団は、通例、PCB 混合物(異なる作用機序を有する諸成分)に暴露されるという理由からこ

れは妥当な方法と考えられる。さまざまな集団が暴露される混合物は、場合によっては、

このアセスメントが対象とする混合物とはかなり異なることが認められている。このよう

な場合、作用機序が類似することが知られている個々のコンジェナーに対して毒性等量

(TEQ)によるアプローチ法を導入するのがより適切かもしれない。そのほかのアプローチ法

は PCB 混合物の総体内負荷量の利用である。この方法は実験動物や in vitro 試験ではなく

ヒトで行われているため、動物種からの外挿を必要としないからである。種々のアプロー

チ法に関する追加情報が、原資料中に記載されている1。 

 

ヒトは汚染された空気の吸入と汚染された水・食物の摂取によって PCB に暴露される可

能性がある。1978 年には、米国の成人による食事からの推定 PCB 摂取量は 0.027µg/kg 体

重/日であったが、1982～1984 年には 0.0005µg/kg 体重/日に、1986～1991 年には< 
0.001µg/kg 体重/日に減少した。 
 

PCB の健康への影響に関する試験の中には、他のハロゲン化環境汚染物質への暴露や

PCB 中の不純物、とくに塩素化ジベンゾフランの交絡を受けているものがある。本 CICAD
はPCBの製造工程あるいは加熱のいずれかにより生じる汚染物質(例えば、PCDD、PCDF、
あるいはその他の難分解性有機汚染物質)の毒性についてはきわめてわずかしか取り上げて

いない。ただし、油症(Yusho)および台湾油症(Yu-Cheng)の汚染食用油事故調査については、

概要を本 CICAD に示した。 
 

PCB に暴露されたヒトに関する調査において、精子運動性、胎児成長率(出生時低体重、

小頭位)、発生(妊娠期間短縮、神経筋の未熟性)、および出生児の神経機能(自律神経機能障

害、異常に弱い反射数の増大、記憶能力の低下、IQ スコア低値、注意欠陥障害)に対する影

                                                  
1  WHO は、最近非ダイオキシン様 PCB によるリスク評価を開始した(2002) 
(http://www.who.int/pcs/docs/consultation_%20pcb.htm)。 
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響が認められている。乳幼児期での神経学的疾患のいくつかは小児期になって消失するこ

ともある。 
 
疫学調査では、とりわけ肝がんといった消化器系がんと、悪性黒色腫の暴露関連の増加

を示唆している。しかし、暴露情報の限界、結果にみられる矛盾、場合によっては交絡的

な暴露の存在が、暴露－反応関係の明確な判定を不可能にしている。 
 

PCB に暴露された母親から生まれた子供で、生後 18 ヵ月間は呼吸器感染症の増加は認め

られていないが、各種血中リンパ球の相対量の変化が認められた。PCB 汚染魚摂取者で、

ナチュラルキラー細胞数の減少が認められている。3.5 歳の小児で、再発性中耳感染症と水

疱瘡の罹患が血漿 PCB 濃度に関連していた。 
 
健康への有害影響がラット、マウス、サル、およびその他の哺乳類で認められた。動物

の大部分の健康エンドポイント、例えば、免疫、発生、生殖、肝臓、および体重に影響が

みられた。数件の試験が一貫して各種 PCB に暴露されたげっ歯類の肝臓がん発生率の上昇

を報告している。健康への影響の重大性は、暴露量、種、PCB 混合物、暴露の期間と時期、

およびその他の要因に依存している。 
 

PCB は直接的な機序による遺伝毒性がないことを、限られた試験が示している。 
 
サルを 55 ヵ月間 PCB に暴露させてから、ヒツジ赤血球細胞の二次接種を行うと IgM と

IgG の既往反応の低下傾向が示され、すべての用量でコントロール群よりも IgM が有意に

低下した。いくつかのエンドポイントに対する最小毒性量(LOAEL)の 5μg/kg 体重/日に基

づき、アロクロール 1254 混合物の耐容摂取量として 0.02μg/kg 体重/日が総不確実係数

300(無毒性量[NOAEL]ではなく最小毒性量[LOAEL]の採用による変動が 10、種間変動が 3、
種内変動が 10)を用いて算出された。 

 
 
2．物質の特定および物理的・化学的性質2 
 
ポリクロロビフェニル(PCB)は、ビフェニル分子上でいくつかのまたは全部の水素原子が

塩素原子に置換している一群の化合物である。クロロビフェニルの一般的な化学構造を図 1
に示す。 

                                                  
2  とくに断りのない限り、本項の参考文献は原資料中に示されている(ATSDR, 2000)。 
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図 1. 炭素番号を付記したビフェニル分子。PCB では、10 個の水素(2～6 および 2'～6'の
炭素原子に付いている)のうちいくつかまたは全部が塩素に置換している。 

 
 
PCB は、米国ではアロクロール(Aroclor)、Pyranol、Pyroclor、フランスでは Phenochlor, 

Pyralene、ドイツでは Clopehn、Elaol、日本ではカネクロール(Kanechlor,)、 Santotherm 、
イタリアでは Fenchlor、Apirolio 、旧ソ連では Sovol といったさまざまな商標名をもつ混

合物として製造・販売されていた。 
 
相互に関係する 2 つの命名法が現在使われている。国際純正応用科学連合(IUPAC)による

命名法(IUPAC 命名規則 A-52.3 および A-52.4 に準拠)では、塩素が付加された炭素を特定

し、番号順に表示する(たとえば、炭素 2、3、4 および 3' の位置に塩素がある PCB コンジ

ェナーは 233'4 と表示する)。この命名法の改良型では、環上の塩素化の位置を別々に表示

し、明確さとタイプしやすさを期してプライム記号を省略することがある(たとえば 234-3' 
や 234-3)。第二の汎用方法は、特定のコンジェナーの呼称を単純化するため 1980 年に

Ballschmiter と Zell によって開発されたものである。この方法では、連続する各同族体内

において PCB コンジェナーの構造的配列を塩素置換数の昇順に対応させ示す。プライム記

号がない位置番号は、プライム記号のある同一番号に比べて番号が若い(先に記す)と考えら

れる。この方法により、コンジェナーには PCB 1～209 までの番号が付けられる。

Ballschmiter と Zell による 1980 年の命名法における当初のタイプミスは、その後解決し

た。すなわち、古い PCB 番号 107、108、109、199、200、201 には、 現在はそれぞれ 109、
107、108、200、201、199 の番号が付けられている。表 1 に、IUPAC と改定 PCB 番号法

の関係を示す。市販の PCB 製品に多く使われている、あるいは平均的な PCB より毒性が

強いとの説があるコンジェナー数種を、一覧表にして後述する。本 CICAD では、市販の

PCB 混合物とそこから環境や食物連鎖中に生ずる混合物に第一の焦点を置いている。 
 
表 1 からも明らかなように、コンジェナー(同属体)とよばれる塩素化合物が 209 種存在し

うる。PCB は、塩素の数やその位置によって分類される。“同族体”は、塩素数が同じ化合

物を指す用語である。たとえば、3 つの塩素が付加したコンジェナーはトリクロロビフェニ

ル(trichlorobiphenyl)と呼ばれる。ある同族体のさまざまな置換パターンをもつ PCB は異

性体とよばれ、ジクロロビフェニル(dichlorobiphenyl)同族体には異性体が 12 種存在する。 
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2 つのベンゼン環はその結合を中心にして回転できるが、電気陰性度の高い塩素原子の

静電気の反発力によって、両ベンゼン環の位置は同一平面(プラナーやコプラナーと呼ばれ

る)、または垂直面(ノンプラナー)方向に向けられる。これらの両極端を超えて両ベンゼン

環がねじれる角度は、2 つの環上の異なる位置にある塩素原子が引き起こす立体障害によっ

て決まる。ノンプラナー配向性は、オルト位(2、2'、6、6')での複数の置換によって生じ、

置換数が 2 から 4 に増加するのに伴い回転障害が次第に強くなる。逆に、一部のモノオル

ト置換 PCB およびすべてのノンオルト置換 PCB は平面構造を取ると考えられ(コプラナー

やモノオルトコプラナーとよばれるが）、このことは一部のコンジェナーでは両ベンゼン環

はねじれるものの完全には回転しないことを示している。さらに、1 つのあるいは両ベンゼ

ン環上のオルト置換コンジェナーのみが、水素結合形成能をもつ有極性分子であり、した

がって水溶性がより高いと考えられる。メタ位とパラ位が飽和したコンジェナーは、より

無極性化し脂溶性が強くなる。健康影響を複合的に考慮すると、もっとも毒性が強いとさ

れるコンジェナーはコプラナーである。 
 

 PCB の一つの重要な性質にその不活性さがある。PCB は酸・アルカリに抵抗性があり、

熱に安定であるため、トランス(変圧器)・コンデンサの誘電性流体、熱伝導流体、潤滑油な

ど多種多様の用途がある(Afghan & Chau, 1989)。 
 
 高温になると燃えやすく、燃焼生成物は元の物質より危険有害性が高い。燃焼副産物に

は塩化水素(hydrogen chloride)とポリクロロジベンゾフラン(PCDF)が含まれる。PCB やク

ロロベンゼン(chlorobenzene)を含む工業用化学物質(一部の誘電性流体など)は、ポリクロロ

ジベンゾジオキシン(PCDD)も生成する(IPCS, 1993; ATSDR, 2000)。PCDF は PCB の商業

生産や取扱い時にも生じるが、その生成量は製造条件によって異なる。不純物として

2,3,7,8-テトラクロロジベンゾフラン(2,3,7,8-tetrachlorodibenzofuran)および 2,3,4,7,8-ペ
ンタクロロジベンゾフラン(2,3,4,7,8-pentachlorodibenzofuran)が、アロクロール 1248 中

にそれぞれ 0.33および 0.83mg/kg、アロクロール 1254中にそれぞれ 0.11および 0.12mg/kg
検出されている。Clophen A-60、Phenoclor DP-6、カネクロール(Kanechlor)400 など、市

販の PCB 混合物に含まれる PCDF 濃度が報告されている。 
 
 個々のコンジェナーについて、溶解性、蒸気圧、ヘンリー定数など物理的性質が報告さ

れている。コンジェナー19 種については実験で測定したオクタノール／水分配係数(Kow 値)

が、その他の PCB コンジェナーについては log Kow の推定法も知られている。これらのコ

ンジェナーが重要であるのは、その毒性ゆえ、あるいは環境中に高濃度に存在するからで

ある。化学的・物理的データの包括的なデータベースは整っている(Syracuse, 2000)。表 2
にそれらの数値を、最も毒性が強く環境中に広く存在するコンジェナーについて示した。
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表 3 および 4 に、一般的なアロクロール混合物の成分概要を、コンジェナーの存在率およ

び毒性によって示した。表 5 に、アロクロールを同族体ごとに分類した。一般に、PCB は

比較的水に溶けず、水溶性がもっとも高いのはオルト位に塩素があるコンジェナーであり

(PCB 1 では 5mg/L)、これは極性がより高い分子の性質に伴う水素結合によると考えられ

る。オルト位が空いているコンジェナーでは、とくにパラ位が飽和されると、水溶性が急

速に低下し、周辺の電気陰性度がより大きくかつより均一となり、水素結合を妨害する。

PCB は無極性有機溶媒や生体脂質中では溶けやすく(US EPA, 1980)、表 2 に、水溶性から

脂溶性への移行を塩素化の増加に伴う Kow の上昇で示した。PCB、とくに塩素化の高いコ

ンジェナーは、比較的不揮発性でもあり、とりわけメタ位とパラ位が飽和型のコンジェナ

ーでは、塩素化の増加に伴い分圧やヘンリー定数の減少傾向がみられる。 
 
 
3. 分析方法3 
 
3.1 生体試料 
 
生体試料中での定量化は、通常 3 段階からなる。試料からの PCB の一溶媒あるいは混合

溶媒抽出、単一のあるいは複数のカラム上での PCB の浄化(すなわち不純物の除去)、適切

な検出器付きのガスクロマトグラフィー(GC)による定量化である。PCB 濃度は、アロクロ

ール、同族体の合計、あるいは個々のコンジェナーとして報告される。 
 
PCB は血液や血清から、ヘキサン(hexane)、ベンゼン(benzene)、あるいはヘキサン／エ

チルエステル(hexane/ethyl ester)などの混合溶媒を用いて抽出される。抽出物の浄化や分

画には、非活性シリカゲル(Burse et al., 1989)・フロリシル(Florisil)・アルミナ(alumina) 
(Koopman-Esseboom et al., 1994)カラム、あるいは複数カラムなど、さまざまな吸着剤が

用いられる。脂肪組織からの抽出には超臨界抽出法(SFE)も使われている(Djordjevic et al., 
1994)。PCB の測定には電子捕獲型検出器つきのガスクロマトグラフィー(GC/ECD)が多用

される(Burse et al., 1989; ATSDR, 2000)が、複数のコンジェナーについて測定が必要な場

合には質量分析法(MS)による確認が望ましい。個々のアロクロールの検出限界は、1L 当た

り数マイクログラム～マイクログラム未満の範囲であり、報告された回収率は 80～96％で

ある(Koopman-Esseboom et al., 1994; ATSDR, 2000)。ある共同研究が、血清中の PCB 分

析結果の精度を充填カラム GC/ECD 法を用いて調べている(Burse et al., 1989)。毛管カラ

ムを用いた高分解能ガスクロマトグラフィー(HRGC)により、PCB コンジェナーの定量に

低い検出限界と良好な分離が得られるようになった(Mullin et al., 1984)。単一カラムによ

                                                  
3  とくに断りのない限り、本項の参考文献は原資料中に示されている(ATSDR, 2000)。 
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る完全分離にはまだ至っていないが、もっとも毒性が強いとされている特定のコプラナー

PCB(77、126、169)の分析においては進展がみられる。機器の較正を行い、コンジェナー

ごとの結果を得ることはできる。しかし、すべてのコンジェナーの分析には時間がかかる

ことから、試料中の濃度の推定にピークの面積／高さあるいは範囲を選択することで、選

択したコンジェナーや同族体のみについて結果を出す。これによって分析費用は削減に傾

くが、試験の相互比較を複雑にしないとも限らない。検出限界は、脂肪組織で 144ng/g、血

液で 2ng/g、血漿で 0.01ng/g、血清で 1～2.5ng/g とされている。 
 
従来の分析方法では PCB をアロクロール混合体として定量するが、これは環境中に元の

コンジェナー製剤が残留すると推測されていたためである。しかし、個々のコンジェナー

が環境とのさまざまな物理的・化学的・生物学的相互作用を経て、コンジェナー混合品を

元の製剤から変化させているため、この推測の妥当性が問われている。アロクロールによ

る分析法にも欠点がある。それは、健康影響のいくつかのエンドポイントに対して生物学

的意義がもっとも高いと考えられる、塩素数が 4～6 個のコプラナーコンジェナーへの感度

に欠ける点である。この欠点を補正するアプローチ法は異性体(C1～C10)を分析することで

あり、その 9 種について表 5 に取上げる。 
 
もっとも適切なアプローチ法は、コンジェナーを個別に分析することである。その後結

果を調整し、複数ピークから混合物を評価していた従来からの分析結果と比較する。選択

したコンジェナーを合計することもしばしば行われ、合計値の生物学的意義に重きがおか

れ る 。 こ の 合 計 方 式 が 、 米 国 海 洋 大 気 庁 (National Oceanic and Atmospheric 
Administration)による Mussel Watch Program(ムラサキイガイなどの二枚貝を用いた沿

岸海洋汚染の監視)など長期監視プログラムの基礎となっている(NOAA, 1989)。McFarland 
と Clarke は 1989 年に、PCB 49、77、87、101、105、118、126、128、138、153、156、
158、169、170、180、183、184 を優先コンジェナーに含めることを推奨した。これらの

コンジェナーは、毒性の可能性があり、環境試料中に高頻度に出現し、動物の組織中に比

較的多量に存在することから、環境上重要性がもっとも高いものである。コンジェナーの

分析は、毛管カラムによる電子捕獲検出式高分解能ガスクロマトグラフィー(HRGC/ECD)、
あるいは質量分析法を組み合わせた高分解能ガスクロマトグラフィー(HRGC/MS)で行わ

れる。後者の方法では、個々のコンジェナーの検出レベルは、ヒト血清中では 0.01ng/L に

近づいている。Ballschmiter と Zell (1980)および Safe らは(1985b)、市販 PCB 製品のコ

ンジェナー別分析およびヒト乳汁試料中の PCB 成分について報告している。 
 
研究では、母乳中のノンオルトおよびモノオルトコプラナーPCB、あるいは血清および

脂肪組織中のコプラナーPCB が分析されている。もっとも毒性が強いこれらコンジェナー

の測定は、乳児では母乳の、成人では食事からの摂取の潜在的な毒性を評価する上で役立



 

 11

つ。 
 
サンプリング法の各因子が結果に大きく影響することもある。確率的誤差、研究室間の

手順のばらつき、データの報告方法は、ヒト組織で報告される PCB 濃度にかなりの影響を

及ぼすと考えられる。生体試料中で PCB を分析する標準的な方法やアプローチ法が確立さ

れていないため、異なる試験実施者による推定暴露量や健康影響の調査を比較するさいに

は、慎重を期すことが求められる。 
 
魚類や動物の組織中では、PCB 濃度を測定する方法はある。ホモジナイズした組織を、

ソックスレー(Soxhlet)抽出やカラム抽出前に硫酸ナトリウム(sodium sulfate)によって乾

燥させる方法である。食品中では、PCB を測定する方法は少ない。性能データもごくわず

かしか報告されていない。家禽脂、魚類、乳製品中では、アロクロールの測定が可能であ

る。これらの媒体は、コプラナーPCB 77、126、169 のコンジェナー別分析法に敏感に反

応する。 
 
3.2 環境試料 
 
大気試料は通常、ガラス繊維フィルターと吸着トラップ付き試料採取装置にポンプで大

気を通し、粒子結合分画と気相分画を分離して捕集する。汎用される吸着剤はフロリシル

とウレタンフォームである。フロリシルトラップは溶媒脱着され、XAD-2 トラップはソク

スレー抽出される。PCB は GC/ECD あるいは HRGC/MS によって測定する。検出限界は、

個々のアロクロールのわずか数ナノグラム(ng)/m3から、個々のコンジェナーの数ピコグラ

ム(pg) /m3までである。回収率は良好で、80％以上とされている。 
 
飲料水試料は、GC/ECD や HRGC/ECD による分析より前に、溶媒抽出するのが一般的

である。複合 PCB の検出限界は 1L あたりマイクログラム未満の範囲にあり、回収率は 80％
以上である。米国環境保護庁(EPA)の分析手法 508A は総 PCB を定量するスクリーニング

法であり、すべての PCB をデカクロロビフェニル(decachlorobiphenyl)に換算する。この

手法では、ビフェニルや関連化合物の過塩素化のためと、PCB 混合物中の個々の市販アロ

クロールも個々のコンジェナーも定量できないため、干渉を示す恐れがある。 
 
土壌、底質、固形廃棄物といった試料では、通常ソックスレー抽出法が採用される。種々

の溶媒の組み合わせによる超音波抽出法ならびに超臨界抽出法(SFE)も用いられる。土壌中

での PCB 汚染のスクリーニングのために、酵素免疫検定法を用いた分析が商業ベースで行

われている。これらの方法は安価で、調査結果が早く得られる。 
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PCB コンジェナー濃度が確認されているいくつかの標準物質(SRM)が、米国国立標準技

術研究所(National Institute of Standards and Technology)(NIST)で入手できる。これらは、

タラ肝油の SRM 1588、河川底質の SRM 1939、海洋底質の SRM 1941、ムサラキイガイ

組織の SRM 1974 などである。 
 
 
4. ヒトおよび環境の暴露源4 
 

PCB の生産は 1920 年代後半に開始された。1929 年以降、約 2 × 109 kg の PCB が商業

生産され、そのうち 2 × 108 kg が環境中に残留し移動している。PCB による汚染は、都市

ゴミの焼却時に発生すると考えられる。さまざまな技術・作業条件下で運転されている 5
つの都市焼却炉の飛灰中で検出された PCB 濃度は、0.01～1.5mg/kg であった。いくつか

の都市ゴミ・下水汚泥焼却炉の煙突からの放出物中では、0.3～3.0µg/m3であった。米国オ

ハイオ州の都市ゴミ焼却炉からの燃焼排ガス中で測定された総 PCB 濃度は、0.26µg/m3で

あった。アイオワ州エームズでは、石炭や廃棄物の燃焼放出物中で PCB が 2～10ng/ m3の

濃度で検出された(US EPA, 1988a)。PCB のさらなる汚染発生源には、トランス、コンデ

ンサ、その他の PCB 廃棄物を含む埋立て処理場から、ならびに北米五大湖など汚染水域か

らの気化によるものがある。健康とのかかわりや環境への影響が考えられるため、PCB の

使用と生産は多くの国々で厳しく制限、あるいは禁止されている。1972 年にスウェーデン、

1977 年に米国、1980 年にノルウェー、1985 年にフィンランド、1986 年にデンマークが、

生産・使用を禁止した。 
 
 
5. 環境中の移動・分布・変換 
 
5.1 移動と分配  
 
シルト中濃度が水中濃度を高いままに保ち、蒸発が水分喪失量の大部分を占めるとき、

アロクロールの推定ヘンリー定数が 29～47 Pa·m3/mol であることは、表層水に溶存する

PCB の環境中での重要な移動過程が気化である可能性を示している(Thomas, 1982)。揮発

性および溶解性が各種コンジェナー間で異なるため、表層水中でも底質中でも再分配が起

こることが予想される。このことから、環境・生体試料のコンジェナー別分析の必要性が

重要視されている。北米ミシガン湖の調査は、湖からの PCB の除去過程はおもに気化によ

ることを示している(Swackhamer & Armstrong, 1986)。ダムの水吐き口と落水箇所、滝、

                                                  
4  とくに断りのない限り、本項の参考文献は原資料中に示されている(ATSDR, 2000)。 
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あるいは曝気率が著しく高いほかの水路から、PCB はさらに大幅に気化すると考えられる

(McLachlan et al., 1990)。それにもかかわらず、底質への吸着が、高塩素化アロクロール

の水相からの蒸発率を著しく低下させている(Lee et al., 1979; US EPA, 1985a,b)。 
 
水中では、底質や懸濁粒子への吸着も、水相から固相へのおもな PCB 配分過程である。

1995 年の Verbrugge らによる米国ミシガン州サギノー川の調査によると、総 PCB に占め

る懸濁粒子結合態と溶存態の比率は 2：1 であり、この比率は 400 m3/秒未満の河川流量で

はほとんど一定である。通常、水中に含まれる有機物・粘土・ミクロ粒子の増加に伴って、

吸着は増加する(US EPA, 1980)。 
 
吸着とその後の堆積は、PCB を水系中に長期間固定させると考えられる。環境中では、

水柱への再溶解と水面から大気中への気化が起こる。したがって、水中底質に含まれる大

量の PCB が環境中に留まり、そのため PCB が長期にわたってゆっくりと放出される。底

質から水中へのPCBの再溶解率および水中から大気中への蒸発率が常に冬季より夏季に高

いのは、これらのパラメータが温度とともに上昇するからである(Larsson & Soedergren, 
1987)。 
 
大気中の PCB は、乾性・湿性沈着によって物理的に除去される(Eisenreich et al., 1981; 

Leister & Baker, 1994)。乾性沈着は、粒子が重力沈降し、気相中の PCB が地表や水面に

固着して起こる。湿性沈着は、雨水、雪、霧を媒体とする(Hart et al., 1993)。米国メリー

ランド州チェサピーク湾では、1990～1991 年の大気からの PCB 年間沈着量は、湿性沈着

による 1.9 μg/m3と乾性沈着による 1.4 μg/m3であった(Leister & Baker, 1994)。このよう

に、当湾への湿性沈着量は全沈着量の 58％を占めていた。これは地域の降水パターンによ

って左右されるが、全般的にみれば、湿性沈着は大部分が粒子のウォッシュアウト(99％)
によるもので、蒸気のウォッシュアウト(1％)によるものはごくわずかである(Atlas & Giam, 
1987)。 
 
スーパーファンド法5の対象となる有害廃棄物サイト付近で測定された PCB の大気中濃

度は、15km 離れた地点の濃度より高く(Hermanson & Hites, 1989)、PCB は気化によって

土壌から大気に移動した後、風下で希釈されると思われる。有機体炭素量が少ない土壌か

                                                  
5  スーパーファンドサイトとは、有害廃棄物で汚染され、ヒトの健康や環境に危険性があ

るとして、米国環境保護庁により浄化の候補地と認定されている米国内の土地を指す。 
(http://cfpub.epa.gov/superapps/index.cfm/fuseaction/faqs.viewAnswer/question_id/111/c
ategory_id/7/faqanswr.cfm). 
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らの気化率が高いのは、PCB の吸着が弱いためである(Shen & Tofflemire, 1980)。PCB は

水分とともに蒸発するため、湿った土壌からの気化率も高い。雨水流出も、土壌浸食を介

して PCB を移動させる。 
 
昆虫類は、生息数の多さと移動性の高さ、食物連鎖に占める位置、生物変換能といった

理由から、PCB の大域的な運搬・変換において重要な役割を果たすと考えられる(Saghir et 
al., 1994)。 
 

PCB の生物濃縮係数(BCF、すなわち PCB の生物体中濃度／水中濃度の比)は、塩素置換

の増加と水溶性の低下に伴い高まると予測される(Zhang et al., 1983)。しかし、最高蓄積濃

度はヘキサクロロビフェニル(hexachlorobiphenyl)で観察され、ヘプタクロロフェニル

(heptachlorophenyl)やオクタクロロフェニル(octachlorophenyl)では観察されなかった

(Porte & Albaiges, 1993; Bremle et al., 1995)。後二者の高塩素化化合物の低い BCF は、

低い取込み率に起因すると思われる。 
 
水生生物からの PCB の消失は、種特異的かつコンジェナー特異的である。一般に、少な

くとも 1 つの芳香環内のメタ位とパラ位に 2 つの隣接する水素原子をもつコンジェナーは、

容易に代謝される(Pruell et al., 1993)。脊椎動物における PCB の生物変換には、チトクロ

ム P450 依存混合機能酸化酵素(MFO)が介在する(Safe et al., 1985a)。異なったチトクロム

P450 酵素が、特定の PCB コンジェナーを代謝することを示す証拠がある。ラットでは、

CYP2B ファミリーがジオルト PCB を、CYP1A 酵素がノンオルト PCB を優先的に代謝す

る(Kaminsky et al., 1981)。チトクロム P450 依存 MFO の活性は種依存的で、一般に二枚

貝のムラサキイガイではカニ類や魚類よりかなり弱い(Porte & Albaiges, 1993)。PCB コン

ジェナーの 110、138、149、153、187 は、ムラサキイガイでは難分解性である。代謝的安

定性がもっとも高いコンジェナーは、カニ類では 138、153、170、180、ボラでは 138、153、
170、180、187、マグロでは 84、110、118、138 である(Porte & Albaiges, 1993)。 
 
鳥類や哺乳類で迅速に代謝されるコンジェナー84 および 110 がマグロ体内に蓄積する 

(Hansen, 1987)ことはまれであるが、これはマグロの浅い海での季節的な食性に関係する

と考えられる。2,3,6 位置換コンジェナー(コンジェナー149 も含む)は揮発性が強く(Mullin 
et al., 1984)、大気・海洋境界面近くにおいて高濃度で検出される可能性がある。水生動物

体内での PCB 蓄積性は、水生生物のおもな生息・採餌水域によっても左右される。大気中

の PCB が水面に沈着すると、表水層に集積し、その濃度は深水層の 500 倍にもなる。結果

として、表水層では魚体内での蓄積性が数倍高まる(Soedergren et al., 1990)。底質中のPCB
濃度は水中より数倍高いため、底生魚類での蓄積性も高まる。蓄積した PCB 残渣の組織か

らの消失が緩やかであるのは、PCB が脂質中に貯留しやすいためである。それゆえ、生物
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蓄積は、水生生物の筋肉や全身よりも脂肪組織で高濃度に起こる(US EPA, 1980)。しかし、

魚類の調査によれば、貯留した PCB は、リン脂質など極性の高い脂質成分を含む臓器の脂

質から移動しやすいことが指摘されている(Boon et al., 1984)。 
 
栄養段階が上位の水生生物での検出濃度が示すように、PCB は一般に水系食物連鎖内で

生物濃縮を起こす(LeBlanc, 1995; Wilson et al., 1995)。この濃縮が明らかなのは、植物・

動物プランクトンを摂食して PCB を蓄積する貝類(Secor et al., 1993)と、プランクトンや

魚類を摂食して PCB を蓄積するアザラシ、イルカ、鯨といった海洋哺乳類である

(Andersson et al., 1988; Kuehl et al., 1994; Kuehl & Haebler, 1995; Lake et al., 1995; 
Salata et al., 1995)。食物連鎖による濃縮は、魚を摂食する数種の鳥類でも起こる(Mackay, 
1989)。PCB 濃度は、おもに魚食性のアジサシ(Sterna hirundo)やメリケンアジサシ(S. 
forsteri)では虫食性のミドリツバメ (Tachycineta bicolor)やハゴロモガラス (Agelaius 
phoeniceus)より高く(Ankley et al., 1993)、これは PCB が水系食物連鎖内で濃縮を起こす

ことを物語っている。この水系食物連鎖内での濃縮は、コンジェナーに特異的でもある

(Koslowski et al., 1994)。たとえば、コンジェナー138 の濃度は、プランクトン(1μg/kg)か
ら魚食性動物(銀バス[Morone chrysops]の筋組織で 1388μg/kg)へ、そしてセグロカモメ

(Larus argentatus)(30063μg/kg)へと高まるが、毒性を有する 3 種のコンジェナー77、126、
169 はこれらの生物種において明らかな生物濃縮を示していない。コンジェナー77 に生物

濃縮が生じないのは、水生生物種から迅速に消失するためとされた(Koslowski et al., 1994)。
これらの試料の採取時期は 1991 年夏季であった。 
 
有機化合物の生物移行係数は、牛肉および牛乳中では Kow 値に正比例する。アロクロー

ル 1254 の生物移行係数(食品中の濃度[mg/kg]／アロクロールの 1 日摂取量[mg/kg])は、

Travis & Arms (1988)の推定手順を用いると、牛肉で 0.052kg/日、牛乳で 0.011kg/日とさ

れる。カナダの要約データによると、ヒト脂肪中における PCB の推定平均生物濃縮係数

(BCF)(組織中の PCB 濃度／食事中の PCB 濃度の比)は、湿重量ベースで 128、脂質重量ベ

ースで 192 である(Geyer et al., 1986)。陸上の食物連鎖における生物濃縮は、土壌・植物か

らミミズを経て鳥類へ(Hebert et al., 1994)、オークの木の葉から毛虫を経て鳥類へと

(Winter & Streit, 1992)PCB が蓄積して起こる。すべての PCB が土壌や植物中で検出され

たわけではないが、観察された濃度範囲(湿重量)は、ミミズで 14.8～18.6μg/kg、哺乳動物

で 208.8μg/kg(検出された最低値)、ムクドリで 39.2～68.3μg/kg、コマドリで 71.5～157.2 
μg/kg、チョウゲンボウで 56.0～219.9μg/kg であった(Hebert et al., 1994)。さらに、著者

らの報告では、卵プール試料中のPCBの合計値は、チョウゲンボウで 0.066～0.477mg/kg、
ルリツグミ(ブルーバード)で 0.032～0.061mg/kg であった。5.298mg/kg の濃度が、魚食性

のセグロカモメのプールされた卵の 1 試料から検出された。シジュウカラ(Parus major)の
幼鳥への PCB の移行は、産卵を介して母鳥から、そしておもな餌である毛虫から起こる
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(Winter & Streit, 1992)。 
 
5.2 変換と分解 
 
環境中における PCB の分解能や変換能は、ビフェニル分子の塩素化の程度およびパター

ンに左右される(Callahan et al., 1979; Leifer et al., 1983; US EPA, 1988a)。一般に、塩素

化の割合および構造的均一性が増すのにしたがい、PCB コンジェナーの残留性は高まる。

隣接する非塩素化炭素は、アレーンオキシド(arene oxide)中間産物を生成することで代謝を

促進する。Kubatova らは 1998 年に、土壌中でコンジェナー11 の 3,3'-ジクロロビフェニ

ル(3,3'-dichlorobiphenyl)の生分解を調べている。低塩素化コプラナーコンジェナーとして

PCB11 を選び、14C で標識し、シュードモナス(Pseudomonas)属とヒラタケ(オイスターマ

ッシュルーム Pleurotus ostreatus)によって容易に分解されることを想定した。2 ヵ月間温

置した結果、PCB 11 の無機化は＜0.4％、気化は＜3.1％であり、放射能の 30％は土壌マト

リックスと不可逆的に結合していた。主要な生分解産物は 3-クロロ安息香酸

(3-chlorobenzoic acid)であった。コプラナーコンジェナーの濃度は、還元的脱塩素化および

嫌気性細菌によって大幅に低下した(Quensen et al., 1998)。 
 
5.2.1 大気 
 
大気中では、ヒドロキシラジカル(太陽光による光化学作用で生成される)との気相反応が、

PCB の重要な変換過程と考えられる。本反応に対する対流大気圏での推定半減期は、塩素

置換数の増加につれて延長する。モノクロロビフェニル(monochlorobiphenyl) は 3.5～7.6
日、ジクロロビフェニル(dichlorobiphenyl) は 5.5～11.8 日、トリクロロビフェニルは

(trichlorobiphenyl) 9.7～20.8 日、テトラクロロビフェニル(tetrachlorobiphenyl) は 17.3
～41.6 日、ペンタクロロビフェニル (pentachlorobipheny) は 41.6～83.2 日である

(Atkinson, 1987)。水懸濁・薄膜・蒸気状態にある数種のクロロビフェニルコンジェナーや

市販の PCB 混合物を、太陽擬似光線および太陽光の照射により光化学的に調べた結果、複

数の分解反応が起こり、脱塩素化および重合化と、極性(ヒドロキシ-およびカルボキシ-)産
物がもたらされた(Hutzinger et al., 1972)。 
 
5.2.2 水 
 
水中においては、加水分解や酸化といった変換過程が PCB を著しく分解することはない

(Callahan et al., 1979)。光分解が、水中で起こりうる唯一の化学分解反応のようである。

塩素置換数が 6 個までの PCB はほとんど太陽光線を吸収せず、水深が浅い所(<0.5m)での

夏の太陽光線の下では、モノ～テトラクロロビフェニルの光分解による推定半減期は 17～
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210 日間に及ぶ。太陽光線による光分解速度は、冬季にはさらに遅くなる。とはいえ、塩素

置換数が増加すると、光吸収帯が長い波長の方に移動し、ヘプタ～デカクロロビフェニル

の光分解速度は上昇する。 
 

PCB の水中での生分解は、緩慢ではあるものの、好気性、嫌気性の両条件下で起こりう

る。しかし、微生物数が多いことを考えると、生分解は土壌・底質中ではおそらく水中よ

り顕著に起こると考えられる。順化した(暴露前)微生物集団を使用し、共代謝・共酸化によ

る変換を受けやすい基質を加えることで、PCB の生物変換と生分解を高めることができる。 
 
5.2.3 底質と土壌 
 
生分解は、好気性、嫌気性の両条件下で起こり、土壌および底質中での PCB の主要な分

解過程である。底質や土壌中で PCB を著しく分解する非生物的過程は知られていないが、

PCB の光分解が表層土で起こることがある。Higson は 1992 年に、Robinson と Lenn は

1994 年に、土壌および底質中での PCB 生分解に関する総説を発表している。微生物の純

粋および混合培養を用いた実験で、通常塩素置換基が 6 個以下の PCB コンジェナーには、

好気的条件下で生分解するものがあることがわかった(Leifer et al., 1983; US EPA, 1988a; 
Sugiura, 1992; Thomas et al., 1992; Dowling et al., 1993; Fava et al., 1993; Gibson et al., 
1993)。生分解速度は、塩素化の数と位置、PCB 濃度、微生物集団のタイプ、可給栄養分、

温度など複数の要因によって大きく変化する。細菌培養による PCB のもっとも一般的な好

気的分解反応は 2 段階で進行するが、第１段階は PCB の塩素化安息香酸(chlorinated 
benzoic acids)への生物変換反応、第 2 段階はクロロ安息香酸(chlorobenzoates)の二酸化炭

素(carbon dioxide)および無機塩化物への無機化である(Thomas et al., 1992; Robinson & 
Lenn, 1994)。生分解性 PCB を完全に無機化するには、2 段階の生物変換に対して 2 つの遺

伝子群が必要である(Sondossi et al., 1992)。したがって、完全な分解には混合微生物培養

を必要とする(Afghan & Chau, 1989)。 
 
 
6. 環境中の濃度とヒトの暴露量 
 
 ヒトへの潜在的な PCB 暴露の正確な評価は、一つには環境および生体試料の分析データ

の信頼性にかかっている。PCB 分析に関しては、アロクロール、同族体、あるいはコンジ

ェナーとして PCB 濃度が報告されるため、いろいろな研究間の比較は複雑である。 
 
6.1 環境中の濃度 

 



 

 18

表 6 に、ヒト暴露に関連する各地の大気中および水中の PCB 濃度を示す。米国都市部に

おける平均大気中濃度は 5ng/m3 (範囲 1～10ng/m3) であった(Eisenreich et al., 1992)。カ

ナダ・オンタリオ州と米国ニューヨーク州アディロンダック山地の 2 つの農村地域におけ

る平均大気中濃度は、それぞれ0.2g/m3と0.95g/m3であった(Knap & Binkley, 1991; Hoff et 
al., 1992)。これらの数値は 1992 年に Eisenreich らが大陸部で測定した 0.1～1.5ng/m3の

範囲内である。2 つの遠隔地(北極と南極)では、平均濃度は 0.2ng/m3 (範囲 0.02～0.5ng/m3)
であった(Tanabe et al., 1983; Baker & Eisenreich, 1990)。北極圏東部における 1996 年の

大気中濃度は 0.074ng/m3 であった(Harner et al., 1998)。 
 
海洋および沿岸地域における大気中 PCB 濃度の平均値は 0.1ng/m3 (範囲  0.01～

0.7ng/m3)、北米の五大湖上では1.0ng/m3 (範囲 0.2～4.0ng/m3)であった。これらの試料は、

1980 年代後半から 1990 年代前半にかけて採取されたものである(Eisenreich et al., 1992)。 
 

1980 年代前半以降、大気中 PCB 濃度は都市部、農村部、海洋・沿岸地域において若干

低下傾向にある(Eisenreich et al., 1981)。ほぼ同期間に(1970 年代後半から 1980 年代前半

を 1980 年代後半～1990 年代前半と比較)、大陸部での雨水中 PCB 濃度は 1/4～1/5 に大幅

に低下し、数値的には農村部で 20ng/L から 5ng/L、都市部で 50ng/L から 10 ng/L への低

下であった。 
 
各種アロクロールについて、多くの研究所、事務所、家庭における室内空気をモニター

したところ、PCB の“標準的な”室内空気中濃度は周囲の屋外大気中濃度より少なくとも

オーダーが 1 桁高いことが判明した(MacLeod, 1981)。たとえば、ある産業調査会社におけ

る平均的な濃度は、建物内での 100ng/m3および研究室内での 210ng/m3に対して、施設外

部では20ng/m3以下であった。ある家庭における平均のPCB室内空気中濃度は310ng/m3、

同日の屋外大気中の平均濃度は 4ng/m3であった。特定の電気製品・器具(たとえば、蛍光灯

安定器)や建材(弾性シーリング材)には PCB 含有の部品が使用されており、室内空気中に

PCB を放出し、その結果 PCB の室内濃度を屋外の環境自然濃度より著しく高めていると考

えられる(Balfanz et al., 1993)。 
 
米国ノースカロライナ州にある有害廃棄物の埋立て処理場では、排出ガス中の平均 PCB

濃度(アロクロール 1242 と 1260)は 126000ng/m3 であった(Lewis et al., 1985)。ニューヨ

ーク州アクウェサスネのモホーク族保留地内のラキットポイント(スーパーファンド対象サ

イトに隣接する)では、採取された大気試料中の総 PCB 濃度の最高値は 50ng/m3 であった

(ATSDR, 1995)。 

 

さまざまな海洋水で報告された PCB 濃度は、北太平洋の 0.04～0.59ng/L、南氷洋の 0.035



 

 19

～0.069ng/L、北大西洋の 0.02～0.20ng/L である(Giam et al., 1978; Tanabe et al., 1983, 
1984)。海洋微表層中の濃度は、沿岸の工業地域から採取した試料では遠い沖合で採取した

試料に比べるとオーダーが数桁高かった(Cross et al., 1987)。これは、人為的発生源からの

PCB が占める割合が、沖合の試料に比べて沿岸の試料で高いことを示している。北海の表

層海水からは、上述の海水中濃度より高い濃度 0.3～3ng/L が検出されている(Boon & 
Duinker, 1986)。米国テキサス州で、高度工業地域のガルベストン湾の 8 地点で採取した水

を分析したところ、1978～1979 年の平均的な濃度は 3.1ng/L であった (Murray et al., 
1981)。1993 年の五大湖における溶存態 PCB と粒子態 PCB の総濃度を昇順に記すと、ス

ペリオル湖で 0.07～0.10mg/L、ヒューロン湖で 0.12～0.16mg/L、ミシガン湖で 0.17～
0.27mg/L、オンタリオ湖で 0.19～0.25mg/L、エリー湖で 0.2～1.6mg/L であった(Anderson 
et al., 1999)。 
 
米国ニュージャージー州パッセイク川下流域の底質において、異なる深度で濃度を測定

し、PCB 濃度の変遷をたどる調査が行われた。著者らは、底質の総 PCB 濃度は乾燥重量で、

1970 年代には最高値 4.7mg/kg に達し、1990 年代には 1.1mg/kg に低下したと結論した

(Wenning et al., 1994)。ニュージャージー州ニューアーク湾の河口域(パッセイク川を含む)
における年代の古い底質に関する同様の調査で、パッセイク川とニューアーク湾の埋没堆

積物中で PCB 濃度が最高値を示し、これはアロクロールの製造がもっとも盛んであった

1960・1970 年代の古い底質に相当すると報告された(Iannuzzi et al., 1995)。 
 

Yao らは 2000 年に、東京湾において 1935～1993 年に形成された底質のコアサンプルを

分析した。コプラナーPCB 濃度は、1967～1972 年に最高値に達し(当時の製造・使用パタ

ーンを反映する)、PCB の製造・使用中止後の 1972～1977 年には急速に低下し、その後は

ゆっくりと低下し、最高値の約 1/3 の値で推移している。2000 年に Kang らは、PCB 濃度

が底質中で低下したのと同様、魚類においても 1953～1975 年に低下したことを報告した。 
 
オンタリオ湖のマスで、PCB濃度が80％低下した(湿重量で1976年の9.08μg/gから1994

年の 1.72μg/g に)ことが Huestis ら(1996)によって報告された。オンタリオ湖とヒューロン

湖で調査した 2 種類のマス、レイクトラウト (Salvelinus namaycush)とニジマス

(Oncorhynchus mykiss)でも、同様の低下が認められた。1990 年代に採取した五大湖の魚

数種の試料中では、湿重量で 1µg/g 以下であった(ATSDR, 2000)。 
 
6.2 ヒトの暴露量 
 
一般住民が PCB に暴露するのは、大気、飲料水、食物を介してである。 
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通常は、都市部の外気に含まれる PCB の平均濃度は 5ng/m3 である(Eisenreich et al., 
1992)。平均的な成人男性の空気吸入量を 23m3/日(IPCS, 1994)とすると、呼吸による平均

1 日暴露量はおよそ 100ng である。しかし、PCB 濃度は室内空気中では外気中よりオーダ

ーが少なくとも 1 桁高い可能性がある。米国のある PCB 処分施設では、作業環境の空気中

PCB 濃度は 850～40000ng/m3であった。このような施設から分析用に採取した大気 96 試

料のうち 95 試料で、PCB 濃度は 1000ng/m3 を上回った(Bryant et al., 1989)。 
 
米国環境保護庁(EPA)の調査(1988a)に基づくと、飲料水中の PCB 濃度は 100ng/L 以下

であり、しかもすべての水試料で検出されたわけではなかった。成人で控えめに見積もっ

た 1 日摂水量 2L を用いると、米国の一般住民は飲料水から 1 日に＜200ng の PCB に暴露

していることになる。 
 

1985～1988 年にカナダで実施された飲料水調査(O’Neill et al., 1992)では、都市の飲料水

280 試料のうち 1 試料で、PCB が 6ng/L の濃度で検出された。 
 
主要な暴露経路は、とくに汚染された肉類、魚類、家禽肉類の摂取を介するとみられる

(ATSDR, 2000)。米国では、成人が食事から摂取する PCB 量は、1978 年から 1986～1991
年まで減少しつづけている(表 7)。1986～1991 年の平均 1 日摂取量は平均トータルダイエ

ット組成に基づくと、6 ヵ月児および 25～30 歳成人では＜0.001µg/kg 体重、2 歳児では

0.002µg/kg 体重であった(Gunderson, 1995)。1991～1997 年の食事からの摂取量に関する

調査ではこの減少傾向は続かず、265 種の食品から計算した摂取量に基づくと、食事経由か

らの暴露量は成人で 1 日 3～5ng/kg 体重、さまざまな年齢層の小児で 2～12ng/kg 体重であ

った(ATSDR、2000 に引用された P.M. Bolger の未公表文書[1999])。 
 
異なる地域 10 ヵ所で購入した 120 点の食品の分析に基づき、マーケットバスケット方式

を用いた全食事量調査が 1997～1998 年に日本で実施され、これらの食品からダイオキシン

様化学物質の摂取量が推定された(Toyoda et al., 1999a,b)。コプラナーPCB の 3,3',4,4'-テ
トラクロロビフェニル、3,3',4,4',5-ペンタクロロビフェニル、および 3,3',4,4',5,5'-ヘキサク

ロロビフェニルは、日本の国民栄養調査方法に準じて分類された 14 食品群のうち、魚介類

群で最高濃度を示した(8.39～25.7pg/g 湿重量ベース)。全食品からのこれら 3 種のコプラ

ナーPCB の総摂取量は 1 日 1.45pg/kg 体重(想定体重 50kg)で、日本人が食品から摂取する

総 TEQ(毒性等量)の 60％を占める。この摂取量は、日本における PCB 汚染が相対的に高

濃度であることを表わしている。 
 
ヒトの母乳脂肪中の PCB 濃度は平均で 0.5～4mg/kg である(Jensen, 1987)。カナダ人女

性の母乳中の平均 PCB 濃度は、1986 年に 6µg/kg に低下する以前は、1970 年の 6μg/kg か
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ら1975年の12μg/kg、さらに1982年の26μg/kgへと上昇の一途をたどっていた(Mes, 1994)。
Norén と Meironyté は 2000 年に、スウェーデン人女性の母乳中の総 PCB 濃度は 1967
～1997 年に徐々に低下した(910ng/g から 324ng/g 脂質)と報告した。日本では、PCB 含量

の経年の傾向を把握するため、母乳試料の分析が行われた。PCB の平均濃度は脂肪ベース

で、1972 年の 1.302µg/g から 1974 年には最高値の 1.514µg/g にまで上昇し、1998 年には

そのレベルの約 13％に相当する 0.200µg/g にまで低下した。この間、母乳からの PCB の 1
日摂取量は 22.3µg/g から 0.31µg/g に低下したと推定された。この傾向は、食品中の PCB
濃度の変化(汚染が減少したことや、国産食品より汚染が少ない輸入食品への依存度が増加

したことによる)を表わすと考えられ(Konishi et al., 2001)、環境中とヒト組織中双方におけ

る PCB 濃度の低下と一致する。各国における各 PCB コンジェナーの母乳中濃度を表 8 に

示す。 
 
6.3 組織中の濃度 
 
多数の研究が PCB の血清濃度を報告している(ATSDR, 2000)。米国では、血清中の平均

PCB濃度は一般に4～8μg/Lで、95％の人は20µg/L以下であった(Kreiss, 1985)。Hanrahan 
らによる 1999 年の報告では、スポーツフィッシングで釣った五大湖の魚の摂取者の幾何平

均値は男性 4.8µg/L、女性 2.1µg/L、めったに魚を食べない人の幾何平均値は男性 1.5µg/L、
女性 0.9µg/L であった。血清 PCB 濃度と、魚の摂取量や魚主体の食事回数との間に、直接

的な因果関係が認められた(Humphrey & Budd, 1996)。米国住民で、職業性暴露を受けて

おらず PCB で汚染された水域からの魚を摂取していない人の、血清 PCB 濃度の幾何平均

値は 0.9～15ng/ml である(ATSDR, 2000)。 
 

Kutz らは 1991 年に、1970～1983 年に採取された試料中では、調査した米国人の脂肪組

織における PCB 濃度は、66.4％が 1mg/kg 以下、28.9％が 1mg/kg 以上、5.1％が 3mg/kg
以上であると報告した。 
 
 
7.  実験動物およびヒトでの体内動態・代謝の比較 
 
 ヒトにおける PCB の毒物動態に関するデータは、PCB 汚染食品の偶発的な摂取および吸

入・経皮による職業性暴露の症例情報に限定される。 
 
 ヒトが PCB を吸収するのは、吸入・経口・経皮経路からである。実験動物では、経口投

与すると吸収されやすいが、経皮投与では吸収されにくい。吸入による吸収のデータは、

吸収率を推定する上で不適当である。消化管では、PCB は脂溶性細胞内および血管内へ受
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動拡散した後、脂質を介して、鎖骨下静脈に注ぎこむリンパ系によって吸収される。  
 
 ヒト血漿における PCB の主要な担体は、リポ蛋白分画中にある。PCB の分布パターンは、

ヒトと動物間および動物種間で大きく異なることはない。高塩素化コンジェナーをはじめ

として、その脂溶性のため、PCB は脂質に富む組織に蓄積する傾向がみられる。高濃度に

検出されるのは通常、肝臓、脂肪組織、脳、皮膚中である。1972 年と 1973 年にデンマー

クで解剖された死体から採取した内臓脂肪、肝臓、脳の試料中で、平均 PCB 濃度は可溶性

脂肪 1kg あたりそれぞれ 5.1、3.2、0.76mg と測定された(Kraul & Karlog, 1976)。ヒトの

PCB 濃度は、臍帯血中では母乳中に比べてはるかに高い。胎盤中濃度(平均 5027ng/g 脂肪)
は母乳中濃度(1770ng/g 脂肪)の 2.8 倍であった(DeKoning & Karmaus, 2000)。 
 
生物相では、PCB は水酸化代謝物やメチルスルフォン代謝物に変換されやすいが、これ

らは排出されにくいどころか、特定の組織や体液中に残留蓄積する。このような残留性代

謝物は、野生生物種のみならずヒトでも確認されている。ある種の P450 酵素、とくに

CYP2B ファミリーに属するものは、これらの代謝物生成に関係することが知られている。

ヒトの生体試料を含む各種生体試料中で確認されているメチルスルフォンPCBのパターン

は、生物学的半減期が親化合物の PCB 構造に依存することを示している(Letcher et al., 
2000)。 
 
 PCB は、チトクロム P450 により触媒されるミクロソームのモノオキシゲナーゼ系によ

って極性物質に代謝され、グルタチオンおよびグルクロン酸抱合を受ける。数種の PCB コ

ンジェナーの生体内動態を把握するため、動物各種の成体で血流量依存性の薬物動態モデ

ルが作成された(Lutz & Dedrick, 1987)。血流量に限定した摂取量の概念が用いられたのは、

PCB が血液から出て急速に組織に入り込むことを実験データが示しているからである。こ

のモデルでは、PCB の代謝が肝コンパートメント中で一代謝物を生成する単一段階として

起こると考えられており、その代謝物はグルクロン酸抱合体として尿および胆汁中に排泄

される。サルにおける親化合物の組織内動態のモデルシミュレーションは、実験データに

一致していた。しかし、イヌにおいては、2,2',4,4',5,5'-ヘキサクロロビフェニルを除いて、

このシミュレーションはより長い時間でみた実験データを過小予測していた。生物種間で

は多くの類似点が認められるが、重要な相違点もいくつかある。本モデルにおけるもっと

も重要なパラメータは、代謝速度と考えられる。目的の生物種でこのパラメータを把握し

ておくことは、PCB の生体内動態を確実に予測する上で極めて重要である。 
 
代謝速度は次の因子によって決定される：1) 塩素化がもっとも少ないフェニル環では、

パラ位で立体的な障害がなければ水酸化はこの位置で起こることが多い(3,5‐ジクロロ置

換体など)。 2) 低塩素化ビフェニルでは、両フェニル環のパラ位とクロロ置換体に対して
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パラ位である炭素原子はすべて容易に水酸化する。3) 隣接する非置換の 2 つの炭素原子(と
くに C5 と C4)があることも、基質である PCB の酸化的代謝を促進するが、これは代謝に

とって必要な要件ではない。4) 両フェニル環上で塩素化の程度が高くなると、代謝速度は

減少する。5) 異なる種による特定の PCB 異性体の代謝は、代謝物の分布を大きくばらつ

かせることがある(Safe, 1980)。トリクロロビフェニルは、テトラクロロビフェニルやペン

タクロロビフェニルに比べて、代謝が速く、生成される代謝物も多い。たとえば、ヒツジ

の肝ミクロソームは 2,2',5-トリクロロビフェニルを、1 分以内に少なくともさらに 5 個の極

性の高い代謝物に、そして 15 分以内に少なくとも 10 個の代謝物に変換した。しかし、同

族列のなかでも、2,2',5,5'-テトラクロロビフェニルおよび 2,2',4,5,5'-ペンタクロロビフェニ

ルは 2,2',5-トリクロロビフェニルに比べて、それぞれ 1/7 および 1/14 の速度で酸化され 3
個の代謝物を生成しただけであった(Hansen, 1987)。ラットは、塩素の位置に応じた異な

る速度で、左右対称のヘキサクロロビフェニルを 4 個排泄した(Kato & Yoshida, 1980)。 
 
 カネクロール 300 への食事経由の暴露後には、PCB 混合物のみかけの血中半減期が小児

では母親より短いとの報告がある。一因として小児の成長が考えられる。すなわち、組織

量増加中での PCB の体内動態は、消失ではなく希釈によって血中 PCB 濃度の減少を加速

させる(Yakushiji et al., 1984)。長期の職業性暴露による酵素誘導が、職業性暴露を受けた

人で、一部の PCB の残留性を一般住民より低くさせることがある(Taylor & Lawrence, 
1992)。 
 
 PCB の主要な消失経路は、糞便・尿・乳汁経由である。 
 
 
8. 実験哺乳類および in vitro 試験系への影響 
 
8.1 単回暴露 
 
 ラットにアロクロール 1242、1254、1260 を単回投与した場合の経口 50％致死量(LD50)
は、それぞれ 4250、1010～1295、1315mg/kg 体重と報告されている。ミンクでは、アロ

クロール 1221、1242、1254 を単回投与後、経口 LD50はそれぞれ 750～1000、＞3000、
4000mg/kg 体重であった(Kimbrough et al., 1972; Bruckner et al., 1973; Fishbein, 1974; 
Grant & Phillips, 1974; Linder et al., 1974; Aulerich & Ringer, 1977; Garthoff et al., 
1981)。LD50にみられるばらつきは、動物の系・年齢・性別、あるいは製剤純度といった要

因に関係すると考えられる。たとえば、未成熟ラット(3～4 週齢)は成長ラットに比べて PCB
混合物に対する感受性が強い(Grant & Phillips, 1974; Linder et al., 1974)。ラットの臨床

的徴候は、下痢、呼吸抑制、脱水、疼痛刺激反応の減退、歩行姿勢の異常、乏尿、昏睡な
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どであった。大量の PCB 混合物を単回投与後に、腎・肝細胞では空胞変性と脂肪浸潤

(Bruckner et al., 1973)が、尾状核ではドパミン濃度の減少(Seegal et al., 1986)が観察され

た。死亡ラットの病理所見は、肺・胃・膵臓の出血であった。剖検で、おもに十二指腸、

ときに胃腺部分に、周囲に重度の炎症反応を伴う潰瘍巣が観察された(Linder et al., 1974)。
マウスにアロクロール 1254 を 2273mg/kg 体重で皮膚に単回暴露したところ、死に至った

(Puhvel et al., 1982)。 
 
8.2 短期暴露 
 
 成熟期Sprague-Dawleyラット(雌6匹)に、0または25mg/kg体重/日のアロクロール1221
をゴマ油に溶解し、分娩後 25、27、29、31 日に経口投与した。コントロールには賦形剤の

みを与えた。最後の投与から 18 時間後にラットを屠殺した。本剤の投与は、細胞増殖、乳

腺の発達、体重、子宮重量、乳腺の大きさに、統計的に有意ではないがわずかな影響を及

ぼした。 
 
4 匹の Wistar ラットに、0、2.5、7.5mg/kg 体重/日のアロクロール 1254 を 7 日間混餌投

与した。相対肝重量の有意な増加と、肝のグルコース-6-リン酸(glucose-6-phosphatase)活
性および血清チロキシン(thyroxine、T4)濃度の低下が、両用量群で観察された。肝重量と

T4 濃度のエンドポイントに対する最小毒性量(LOAEL)は、Wistar ラットで 2.5mg/kg 体重

/日であった(Price et al., 1988)。 
 
8.3 長期暴露と発がん性 
 
 PCB に関する大部分の慢性毒性試験は、正確な組成がわかっていない市販の PCB 混合物

を用いており、混合物中の不純物が試験結果を左右することも考えられる。不純物が分析

された場合には、下記報文中に注記されている。 
 
 Mayes ら(Brunner et al., 1996; Mayes et al., 1998)は、Sprague-Dawley ラット(雌雄各

650匹)を用いて包括的な慢性毒性試験と発がん性試験を実施した。その概略を表9に示す。

アロクロール 1016、1242、1254、1260 を飼料中濃度 25～200mg/kg で暴露した。試験に

用いたアロクロール 1016、1242、1254、1260 の総 PCDD 濃度はそれぞれ 0.6、0、20、0µg/kg、
総 PCDF 濃度はそれぞれ 0.05、2.2、0.13、5.5mg/kg であった。2 年間にわたって、アス

パラギン酸アミノ基転移酵素(aspartate aminotransferase)、アラニンアミノ基転移酵素

(alanine aminotransferase)、γ‐グルタミル転移酵素(gamma-glutamyl transferase)とい

った肝酵素の濃度、体重、死亡率を調べ、組織病理学的検査を行った。試験したすべての

アロクロールは、雌ラットで肝腫瘍の発生率を用量依存的に増加させた。発がん性の強さ
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は、アロクロール 1254 >1260 ≈ 1242 >> 1016 の順であった。雄では、アロクロール 1260
の最高用量群でのみ有意な反応がみられた(Mayes et al., 1998)。外観、行動、あるいは死

亡率に、全身毒性を示す変化はみられなかった。雄における全甲状腺腫瘍(濾胞細胞腺腫＋

濾胞細胞がん)の発生率は、アロクロール 1242 および 1254 投与群あるいはアロクロール

1260 の 2 低用量群で、コントロール群と比べて有意に高値を示した(P ＜0.05)。アロクロ

ール 1016 の投与では、統計的に有意な甲状腺腫瘍の増加は認められなかった(Mayes et al., 
1998)。アロクロール 1242、1254、1260 を投与した雌では、乳腺の腫瘍性病変の発生率に

統計的に有意な低下傾向がみられた。 
 
 Fischer 344 ラット(各用量群あたり雌雄各 24 匹)に、アロクロール 1254(純度不明)を 0、
25、50、100mg/kg の用量で 104 週間にわたって混餌投与した。投与群では、肝細胞腺腫・

がん(各用量群につき≦3)が統計的に有意ではないものの低率で発生したが、これらの腫瘍

はコントロール群では認められなかった。雌雄両群で、肝臓のいわゆる“非腫瘍性過形成

性結節”の増加が用量依存的に認められた(表 9 参照)。リンパ腫と白血病の複合発生率は、

雄で用量依存性の傾向が顕著であったが、個々の投与群と対応コントロール群間の差はい

ずれも有意ではなかった(NCI, 1978)。 
 
 雌雄 Sprague-Dawley ラット(コントロール群各 63 匹、暴露群各 70 匹)に、アロクロー

ル 1260(純度不明)を 0 または 100mg/kg の用量で 16 ヵ月間、続いて 50mg/kg の用量で 8
ヵ月間混餌投与し(総投与期間 24 ヵ月間)、その後コントロール飼料を 3 ヵ月間与えた。肝

細胞腫瘍の発生が、最低 18 ヵ月間生存していた投与群 93 匹中 52 匹、コントロール群 81
匹中 1 匹に認められた。肝細胞腫瘍の発生率が雄群(15％)に比べて雌群(95％)では高く、性

別に関連した影響が示唆された(Norback & Weltman, 1985)。肝細胞病変は、1 ヵ月時に小

葉中心性細胞肥大、3 ヵ月時に細胞変性巣、6 ヵ月時に細胞変性領域、24 ヵ月時に腺がんへ

と進行した｡これらの病変は、肺への転移や血管への浸潤がなかったため、侵襲度が比較的

高くない悪性腫瘍であった。 
 
雄 Wistar ラット群(実験開始時には 1 群につき 139～152 匹)に、Clophen A-60 または

Clophen A-30(フラン非含有との報告あり)を 100mg/kg の用量で 832 日間混餌投与した。

コントロール群には PCB 無添加飼料を与えた。死亡率を 100 日間隔で調べた。肝細胞がん

が最初に検出されたのは 700 日後で、発生率は Clophen A-60 群で 61/115(53%)、Clophen 
A-30 群で 4/107(4%)、コントロール飼料群で 1/92(1%)であった。腫瘍性結節が 500 日後に

現れはじめ、発生率はそれぞれ 62/125(50%)、38/130(29%)、5/122(4%)であった(Schaeffer 
et al., 1984)。 
 
 3 群の雄 Wistar ラットに、アロクロール 1260(純度不明)を 0、50、100mg/kg の用量で
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120 日間混餌投与した。50mg/kg(24/32)群 および 100mg/kg(16/32)群で、肝腫瘍性結節の

発生率が有意に上昇した。腫瘍性結節は腺線維症を伴うようであった。肝外組織において

肉眼的変化は認められなかった(Rao & Banerji, 1988)。本試験では用量反応関係は確立さ

れなかった。 
 
 一部の試験(IARC, 1978; IPCS, 1993)でも、PCB 混合物は異なった系のマウスで肝腫瘍

を誘発している。 
 
多段階経口発がん性試験は、アロクロール 1254 ならびに塩素含有量が類似する他の PCB

が、種々の遺伝毒性発がん物質によるイニシエーションに続いて、ラットとマウスで肝腫

瘍形成(Beebe et al., 1993)を、マウスで肺腫瘍形成(Anderson et al., 1994)を促進すること

を明らかにした。塩素化がより低い PCB(塩素重量＜50％)によるプロモーションの評価は

行なわれていない。  
 
複数の試験で低用量(マウス 1 匹あたり 0.1mg)のアロクロール 1254 がマウスの皮膚に塗

布されたが、イニシエーションおよびプロモーション活性はほとんどないに等しかった

(DiGiovanni et al., 1977; Berry et al., 1978, 1979; Poland et al., 1983)。  
 
 要約すれば、PCB、とくに高塩素化混合物(≧42%)は、動物に肝発がん性を示すといえる。 
 
8.4  遺伝毒性および関連エンドポイント 
 
原核生物のネズミチフス菌(Salmonella typhimurium)を用いた試験では、代謝活性系の

有無にかかわらず、PCB は変異原性を示さなかった。 
 
 チャイニーズハムスターV79 細胞で行った真核生物における in vitro 試験の結果、変異原

性は陰性であった(Hattula, 1985)。ヒトリンパ球を用いてアロクロール 1254 を調べた試験

では、Hoopingarner ら(1972)は 100μg/ml の濃度で染色体損傷の証拠を見出さなかったの

に対して、Sargent ら(1989)は 1.1μg/ml の濃度で染色体損傷を認めたため、結論は出てい

ない。アロクロール 1254 は培養液中のラット肝細胞で、不定期 DNA 合成の増加によって

判断できる DNA 損傷を誘発した(Althaus et al., 1982)。しかしながら、遺伝毒性を発現す

る用量が細胞毒性をも引き起こしたかについての言及はない。 
 
ラットとマウスで行われた in vivo 遺伝毒性試験では、PCB は一般に陰性との結果が出て

いる。ラットに 1kg 体重あたり≦500mg のアロクロール 1242 を単回強制経口投与したと

ころ、骨髄や精祖細胞で染色体損傷を誘発しなかった(Green et al., 1975)。同試験で、アロ
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クロール 1254 の≦750mg/kg 体重/日での 5 日間投与は、ラット骨髄細胞において染色体異

常の発生率を上昇させなかった。アロクロール 1254 のマウスへの腹腔内投与後にも同様の

結果が報告された(Bruce & Heddle, 1979)。同剤を 1295mg/kg 体重/日で単回投与したラッ

トは、投与後 4～12 時間で肝細胞の DNA 損傷が認められた。しかし、その DNA 損傷は投

与後 48 時間で完全に修復されたため、一過性のようであった (Robbiano & Pino, 1981)。 
 
 Whysner らは 1998 年に、マウスに 50mg/kg 体重で単回強制経口投与、あるいは推定 1
日用量の 37.5mg/kg体重/日で 14日間混餌、のいずれかによりアロクロール 1260を与えた。

肝重量の増加が 14 日間投与群で認められたが、単回投与群では認められなかった。いずれ

の試験も、肝毒性を示す他のエンドポイントを評価対象としていなかった。マウス肝にお

ける付加体形成はみつからなかった。 
 
サイトカラシンを用いた in vitro 小核試験で、ヒト全血リンパ球あるいはヒト分離培養リ

ンパ球を PCB 77 に 0.1～100µg/ml の濃度で暴露した(Belpaeme et al., 1996)。PCB 77 は

本試験では、染色型切断や小核形成を誘発しなかった。Dubois らは 1995 年に、アロクロ

ール 1254 あるいは 3,3',4,4'-テトラクロロビフェニルに暴露したヒト細胞株 Hep G2 で

DNA 付加体を検出するため、32P ポストラベル法を用いた。DNA 付加体は、3,3',4,4'-テト

ラクロロビフェニルでは検出されたが、アロクロール 1254 では検出されなかった。 
 
 要約すれば、PCB 混合物に関する in vitro および in vivo 遺伝毒性試験の結果は、一般

に陰性で、PCB 混合物はヒトに対し遺伝毒性の脅威を直接与えないことを示している。げ

っ歯類における PCB 混合物の肝発がん機序は解明されていないものの、遺伝毒性によるも

のではないと考えられている。 
 
8.5 生殖毒性 
 
8.5.1 生殖能への影響 
 
 PCB に経口暴露した動物での生殖能および生殖器官への毒性は確立しているが、吸入お

よび皮膚暴露後の生殖毒性についての研究は見当たらない。 
 
 比較的大量の PCB への経口暴露後に、数種の動物でさまざまな影響が観察された。ラッ

トでは、12.5mg/kg 体重/日で受胎率が低下、35.4mg/kg 体重/日で同腹仔数が減少、25mg/kg
体重/日で精嚢・精巣上体尾部重量および精子数が減少した。マウスでは、12.5mg/kg 体重/
日で受胎率が減少、3.5mg/kg 体重/日で精巣重量が増加した。サルでは、0.1mg/kg 体重/日
で月経期間が長引き、0.2mg/kg 体重/日で受胎率が減少した。上記の投与量は、影響が誘発
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された最低量を表わしている。授乳期にアロクロール 1254 を投与された母動物の次世代で

は、生殖への有害影響が雌雄双方に認められ(Sager, 1983; Sager et al., 1987; Sager & 
Girard, 1994)、哺乳期に仔に移行した PCB は長期にわたり影響を及ぼしうることを示唆し

ている。これらの試験では、Holtzman 系ラットに、アロクロール 1254 を 0、8、32、64mg/kg
体重/日の用量で、授乳 1、3、5、7、9 日目に 1 日 1 回強制経口投与した。出生仔を 2～4.5
カ月(幼若)、5～8 ヵ月(成熟)、8.5～13 ヵ月(老齢)時点で観察した。未投与の雄ラットとの

交配を、幼若ラットは 112 日齢で、成熟ラットは 200 日齢で、老齢ラットは 350 日齢で行

った。剖検を妊娠 11 あるいは 12 日目に実施した。次世代では、膣開口と初回発情日齢が、

32 および 64mg/kg 体重/日群で有意に遅延した。離乳前に体重増が用量に依存して減少す

るのが認められ、その減少は同 2 群で統計的に有意であった。次世代の交尾率 (精子陽性)
は、幼若あるいは老齢ラットで有意な変化はなかったが、成熟ラットでは全用量群で有意

な低下がみられた。 
 

Arnold らは 1995 年に、PCDF を 5.2mg/kg と PCDD(検出不能)を含むアロクロール 1254
を、5 群の雌サル(1 群あたり 16 匹)に 0、5、20、40、80µg/kg 体重/日の用量で投与した。

投与量の正確さを期すため、毎日カプセルで与えた。投与後 25 ヵ月時点で、薬物動態学的

な定常状態が得られた。27 ヵ月時点で、受胎が成立するまであるいは 29 ヵ月目の繁殖期の

終了まで、各雌を相性のよい未投与雄と交尾させた。3 高用量群では受胎率が著しく低下し

た。総交配数で調整したところ､最低用量群(5µg/kg 体重/日)で観察された影響は、統計的に

有意ではなく(P ＝0.085)、この用量が NOAEL と確認された。 
 
 新生仔雄ラットに、0.04ml のトウモロコシ油に溶かしたアロクロール 1242(0.4、1.6、
3.3mg/日)あるいはアロクロール 1254(0.4 または 1.6mg/日)を 25 日間皮下投与した。コン

トロール群にはトウモロコシ油のみを与えた。その後、仔を離乳させ、135 日齢になるまで

各ケージに 3～4 匹を収容した。左右精巣重量、体重、血清 T4 値、1 日精子産生量を測定

した。アロクロール 1242 は 0.4mg/日で精巣重量を有意に増加させなかったため、この用

量が NOAEL と考えられた。アロクロール 1254 の 0.4 および 1.6mg/日の両用量群では、

コントロール群に比べて精巣重量が有意に増加した。1 日精子産生量は、コントロール群に

比べて、アロクロール 1242 の 1.6mg/日群とアロクロール 1254 の 0.4 および 1.6mg/日群

で有意に増加した(P ＜0.05) (Cooke et al., 1996)。ヒト母乳中に検出される PCB に類似す

る再構成PCB混合物含有の飼料を、交配 50日前から出産まで与えた雌ラットの出生仔で、

精巣重量およびテストステロン濃度の評価も行なった。次世代成熟雄(170 日齢)では、精巣

重量が 30％減少し、血清テストステロンレベルが 60％低下していた。雄新生仔の脳アロマ

ターゼ活性も低下しており、次世代成熟雄に雌行動が認められた(Hany et al., 1999)。 
 
8.5.2 エストロゲン関連の影響  
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 いくつかの研究が、PCB のエストロゲン関連の影響を調べている。1.4mg/kg 体重で未成

熟ラットに腹腔内投与したアロクロール 1242 は、17β-エストラジオール(17β-estradiol)
作用に類似して子宮重量を有意に増加させた(Jansen et al., 1993)。この影響は、ジオルト

体 2,2',5,5'-テトラクロロビフェニルによっても誘発されたが、ダイオキシン様コンジェナ

ー3,3',4,4'-テトラクロロビフェニルでは誘発されなかった。このダイオキシン様コンジェナ

ーは、アロクロール 1242 やエストラジオール投与による子宮重量増加をも減弱した。結論

すると、混合物中のコンジェナーの組成次第で、PCB はエストロゲン様あるいは抗エスト

ロゲン様作用を示しうるということである。アロクロール 1242 の腹腔内投与が子宮重量を

増加させる(Jansen et al., 1993)のとは対照的に、はるかに高用量(25mg/kg 体重)のアロク

ロール 1254 またはアロクロール 1221 を成熟期ラットに強制経口投与したところ、いずれ

も子宮重量増加を誘発しなかった(Brown & Lamartiniere, 1995)。しかし、アロクロール

1254 を 8mg/kg 体重で授乳 1、3、5、7、9 日目に投与すると、離乳前の子宮重量を減少さ

せた(Sager & Girard, 1994)。この相対する結果は、異なる投与手順やアロクロールのコン

ジェナー組成における質的・量的な違い、市販の PCB に含まれる不純物(PCDF)の濃度の

違いによると考えられる。かなりの受容体結合活性を示す PCB コンジェナーは、in vivo
でも子宮重量増加の誘発活性を示した。Jansen らは 1993 年に、アロクロール 1242 は

in vitro で下垂体細胞からのゴナドトロピン基礎分泌を促進し、ゴナドトロピン放出ホルモ

ンへの下垂体の反応性を増強すると報告した。Nesaretnam らは 1996 年に、in vitro およ

び in vivo における 3,3',4,4'-テトラクロロビフェニルのエストロゲン様作用を報告した。こ

のコンジェナーはリガンドとして、エストロゲン受容体への結合活性、エストロゲン受容

体－DNA 結合誘発能、エストロゲン応答遺伝子(ERG)の制御、ヒト乳がん細胞(MCF-7 と 
ZR-75-1)増殖におけるエストロゲン様作用、未成熟マウスの in vivo 試験における子宮増殖

作用を示した。こうした作用は、程度は低いものの、3,3',5,5'-テトラクロロビフェニルでも

認められた。これらの試験で、エストロゲン様作用は 2,2',5,5'-テトラクロロビフェニルで

は検出されなかった。Krishnan と Safe は 1993 年に、アリール炭化水素(aryl hydrocarbon、
Ah)に反応する MCF-7 ヒト乳がん細胞株で、各種のアロクロール混合物および PCB コン

ジェナーによる影響を調べている。測定した反応は、17β-エストラジオールが誘導する 52
キロダルトンのタンパク質プロカテプシン D(procathepsin D)の分泌阻害であった。PCB
の抗エストロゲン様作用の強さを順にあげると、3,3',4,4',5-ペンタクロロビフェニル＞

3,3',4,4',5,5'-ヘキサクロロビフェニル～3,3',4,4'-テトラクロロビフェニル＞2,3,3',4,4',5'-ヘ
キサクロロビフェニル、2,3,3',4,4'-ペンタクロロビフェニル、2,3,4,4',5‐ペンタクロロビフ

ェニルであった。アロクロール 1221、1232、1248、1254、1260 は、本実験で用いた最高

用量でも抗エストロゲン様活性を示さなかった。過剰排卵させた B6D2F1 マウスの卵母細

胞を用いた in vitro 試験の結果から、アロクロール 1221、1254、1268 および 3,3',4,4'-テ
トラクロロビフェニルは受精率を著しく低下させるのと同時に、変性卵および異常な 2 細
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胞期胚の発生率を上昇させることがわかった(Kholkute et al., 1994a)。これら 4 試験物質の

うち、アロクロール 1254 がもっとも強い作用を示した。試験濃度(1～10μg/ml)の範囲内で

は、アロクロール 1254 は精子機能に影響を示さなかった(Kholkute et al., 1994b)。Korach
らは 1988 年に、低塩素化ノンプラナーPCB の水酸化代謝物が、in vitro でエストロゲン受

容体に結合し、in vivo で子宮重量を増加させることを明らかにした。注目すべきは、著し

いエストロゲン受容体結合性を示すこれらの PCB 水酸化代謝物(Connor et al., 1997; 
Fielden et al., 1997; Ramamoorthy et al. 1997)が、環境への関連性が少ない親化合物の誘

導体である点である。in vivo および in vitro 試験はともに、PCB への暴露によってエス

トロゲン様および抗エストロゲン様作用が現れる可能性を指摘しており、この見かけ上矛

盾する結果は混合物の投与法あるいは含まれるコンジェナーの組成の違いによって引き起

こされたとも考えられる。 
 
8.5.3 発生への影響 
 
 発生への影響が、動物数種に PCB を経口投与して調べられた。発生毒性のもっとも高感

度のエンドポイントは、神経行動学的機能に関わるものと考えられる。 
 

Arnold らは 1995 年に、アロクロール 1254 を 0、0.005、0.020、0.040、0.080mg/kg 体

重/日の用量で、5 群の雌サル(1 群あたり 16 匹)に与えた(§8.5.1 に記載済み)ところ、胎仔

死亡率における有意な増加と用量依存の傾向が明らかになり(投与群で受胎 25 例中死亡 14
例、コントロール群で受胎 11 例中死亡 2 例)、この傾向は出生後／乳仔死亡を分析に加える

と一層顕著になった(18/25 に対して 2/11)。高用量では、一部の母ザルで消耗が明らかであ

った。 
 
 2.5mg/kg(0.03mg/kg 体重/日)のアロクロール 1248 を、雌アカゲザル(n＝8)に妊娠・授乳

期間中の 18.2 ヵ月間混餌投与した(Levin et al., 1988; Schantz et al., 1991)。サルを、投与

後 12 ヵ月時点(I 群)(出生仔 4 匹およびコントロール 4 匹を 6 歳時点で検査)、および 32 ヵ

月時点(II 群)(出生仔 3 匹とコントロール 6 匹を 4 歳時点で検査)で妊娠させた。母体毒性の

明らかな徴候は報告されていない。I 群では、母ザル 8 匹のうち 7 匹が生存仔を出産した。

そのうち 1 匹が離乳直後に赤痢菌感染で死亡し、剖検で PCB による免疫毒性および顔面や

睫毛の毛包の角質化の明らかな徴候がみられた。別の１匹が、PCB 投与とは無関係な疾患

によって 16 ヵ月齢で死亡した。II 群では、母ザル 7 匹中 3 匹が生存仔を出産した。この 3
匹を 4 歳時点でコントロール 6 匹とともに検査した。両群のコントロールと PCB 投与サル

の間に、空間的遅延交替反応の有意差が認められた。この影響は記憶過程ではなく注意・

連想過程に関係する障害であった。さらに、検査時点(I 群では 6 歳時、II 群では 4 歳時)で、

暴露した母ザルから生まれた仔には軽度の皮膚病変と毛の生え際あたりに色素沈着過度が
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認められた。以上から、アロクロール 1248 の LOAEL は 0.03mg/kg 体重/日とされた。 
 
 アロクロール 1016 に関する同様の試験では、0.25 あるいは 1.0mg/kg (0.007 または

0.03mg/kg 体重/日)のアロクロール 1016(検出可能なジベンゾフランを含まず)を、雌アカゲ

ザル 8 匹からなる 2 群に、受胎前 7 ヵ月間と仔ザルが 4 ヵ月齢で離乳するまで混餌投与し

た(母ザルに対する平均投与期間＝21.8±2.2 ヵ月)。仔ザルを 4 歳時に検査した。検査対象

となったのは、低用量群(0.007mg/kg 体重/日)の 7 匹、高用量群(0.03mg/kg 体重/日)の 6 匹、

各用量群のコントロール 6 匹ずつであった。母体毒性の明らかな徴候は報告されなかった

(Schantz et al., 1989, 1991)。仔ザルの出生時体重は、コントロールで 521g、0.007mg/kg
体重/日群で 491g、0.03mg/kg 体重/日群で 442g であり、高用量群での差は有意であった。

体重不足は離乳期にもなお続いていた(Levin et al., 1988)。高用量群では低用量群と比較し

て(コントロールとの比較はされなかった)、空間的弁別逆転課題の成績に有意な低下がみら

れた(Schantz et al., 1989)。したがって、アロクロール 1016 では、0.03mg/kg 体重/日が

LOAEL、0.007mg/kg 体重/日が NOAEL と確認された。 
 
 神経発達異常は、オルト位が置換された各 PCB 異性体(2,4,4'-トリクロロビフェニル、

2,3',4,4',5-ペンタクロロビフェニル、2,2',4,4',5,5'-ヘキサクロロビフェニル)に高濃度(≧
4mg/kg 体重/日)で暴露した雌ラットでも認められたが(Schantz et al., 1995)、コプラナー

PCB コンジェナー(3,3',4,4'-テトラクロロビフェニル、3,3'4,4'5-ペンタクロロビフェニル)
への暴露では認められなかった。母体の健康評価で、PCB 暴露の影響はないことがわかっ

た(Schantz et al., 1996)。妊娠および授乳期間中に比較的低用量の Fenclor 42 を投与され

たラットの次世代でも、神経発達異常が報告されている。母体体重は影響を受けず、全身

的な健康評価は行われたがその報告はない(Pantaleoni et al., 1988)。雌 Fischer ラット(1
群あたり 8 匹)を Fenclor 42 に、交配 2 週間前(5 日間)、妊娠期間中(6～15 日目)、出産後(1
～21 日)に暴露した。受胎前は 5～10mg/kg 体重/日をトウモロコシ油に溶解して腹腔内投与、

妊娠期間中は 2～4mg/kg 体重/日をトウモロコシ油に溶解して強制経口投与、授乳期間中は

1～2mg/kg 体重/日を強制経口投与した。仔動物の行動評価を開始し、生後 3～6 日目に平

面立ち直り反応、4～10 日目に断崖回避反応、10 および 15 日目に背地走性反応、14 およ

び 21 日目にオープンフィールド活動を観察した。コントロール群にはトウモロコシ油のみ

を与えた。雌雄の交配のため、2：1 の比率で同居させた。本実験では、出生日を 0 日とし

た。コントロール群と投与群の次世代間で、行動検査結果に用量依存性の差がみられた。

断崖回避反応、水泳能力、オープンフィールド活動の発達において、投与群とコントロー

ル群の間に有意差が認められた。行動変容に対して、2mg/kg 体重/日が NOAEL、 4mg/kg
体重/日が“serious NOAEL”(深刻な最小毒性量)と確認された(Pantaleoni et al., 1988)。授

乳からのみ PCB に暴露されたラットの試験で、乳汁を介する PCB の移行がのちに不妊な

ど生殖への有害影響を及ぼす可能性が明らかになった(Sager, 1983; Sager et al., 1987; 
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Sager & Girard, 1994)。 
 
 雌ラットに低塩素化 PCB 混合物を与えた後(交配 60 日前から 1 日経口摂取量 0、0.5、
3mg/kg 体重に相当する 0、5、30mg/kg の用量で Clophen A-30 の混餌投与を開始し、離乳

後の次世代で PCB 混餌を継続)、母体毒性の明らかな徴候は報告されていないが、30mg/kg
群の次世代成熟雄では 3 つの活動依存性行動試験で変化が認められた。5mg/kg 群では影響

はみられなかった。この暴露の結果、5mg/kg および 30mg/kg 群の次世代成熟雄で PCB が

検出され、その濃度は脳でそれぞれおよそ 0.05 および 0.18mg/kg 組織、脂肪組織でそれぞ

れ 4mg/kg および 15mg/kg 組織であった(コンジェナー6 種の合計)。これらの数値は、120
日齢と 420 日齢でほとんど差がなかった(Lilienthal et al., 1990)。その後の試験で、同一の

暴露計画のもと 0 または 30mg/kg 飼料を使用し、PCB の影響に対する感受期を調べるため

交叉哺育を行ったところ、出生前暴露期間が神経行動変化にとって重要であることが明ら

かになった。2 つの行動課題で発達異常がみられたのは出生前に暴露期間を有する群(出生

前暴露群と出生前後暴露群)のみで、出生後暴露群ではコントロール群との差は認められな

かった。検査時には、PCB の組織内濃度は出生前暴露ラットの脳で 0.03mg/kg 以下であっ

たが、出生後暴露群では 2～3 倍高い値を示した(Lilienthal & Winneke, 1991)。 
 

Rice と Hayward は 1997 年に、人乳中の PCB 組成に似せてつくった(推定一致率 80％) 
PCB コンジェナー15 種からなる混合物への出生後暴露が、カニクイザルの学習に及ぼす影

響について調査した。雄ザル 8 匹に、0.0075mg/kg 体重/日の PCB を出生から 20 週齢まで

投与した。賦形剤のみを与えた 5 匹をコントロール群とした。各仔ザルの口に直接挿入し

た注射器から、1 日用量を 3 回に分け、週 7 日間与えた。体重を毎日測定し、体重に応じて

用量を調節した。20 週齢で、項部脂肪体から試料を採取して脂肪組織内の PCB 濃度を分析

した。血液中の濃度も分析した。20 週齢での PCB 濃度は、脂肪中で 1.7～3.6mg/kg、血液

中で 2～3μg/L であった。一連の非空間的弁別逆転問題に続き、空間的遅延交替反応課題を

サルに行わせた。3 歳のはじめ頃、暴露サルでは非空間的弁別逆転の 3 課題を通じて反応潜

時中央値が低下し、平均反応潜時の延長に個体差がみられた。全般的な弁別精度には差が

みられなかった。遅延交替課題の習得にも遅れを示し、短期遅延課題への誤答が増加した。

Rice が 1997 年に行った別の試験によると、平均反応間時間が投与群ではコントロール群よ

り短縮した。また、固定間隔課題に対する休止時間が、投与群では 48 セッションを通じて

徐々に延長した。固定比率遂行課題においては、コントロール群で 10 セッションを通じて

平均休止時間が短縮したが、投与群ではそうではなかった。0.0075mg/kg/体重/日が、サル

の行動障害に対する LOAEL と考えられた。Hany らは 1999 年に、Long-Evans ラットに

妊娠 7日～18日を通して、コプラナーPCB 77(0.5または 1.5mg/kg体重)、PCB 47(1.5mg/kg
体重)、あるいはコンジェナー混合物(0.5mg/kg 体重の PCB 77 + 1.0mg/kg 体重の PCB 47)
を毎日投与した。PCB 投与群では、生後 340 日で移動距離および立ち上がり行動が増加す
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るのが観察された。ステップダウン型受動回避学習課題では、PCB 77 投与群と混合暴露群

が生後 80 日に反応潜時の低下を示した。ハロペリドール誘発性のカタレプシー試験では、

PCB 77 投与群のみが生後 100 日に反応潜時の延長を示した。 
 
 子宮内暴露と経乳汁暴露は、仔マウスにおいても神経行動障害を起こすと考えられる。

Eriksson と Fredriksson は 1998 年に、MRI マウスを用いて、0.23、0.46、4.6mg/kg 体

重で暴露した PCB 105 または PCB 126 が出生後に及ぼす影響について調べた。この実験

で、PCB 126 に 0.46mg/kg 体重以上で暴露した雄マウスに、行動への影響(学習と記憶)が
認められた。比較的高用量でのラットの神経化学的変化(§8.7 参照)、マウスの神経行動障

害、ヒト母乳中の PCB に用量と組成が類似する PCB を与えたサルでの非空間的弁別逆転

にかかわる問題、これらはヒトにおける同様の所見を裏付けている(§9.3.2 参照)。 
 
 その他の発生毒性として、サルの免疫機能障害(Truelove et al., 1982)、ウサギの肝巣状

壊死(Thomas & Hinsdill, 1980)、ラットの甲状腺細胞の変化(Collins & Capen, 1980)、ラ

ットの肝細胞の空胞化(Linder et al., 1974)、マウスの水腎症(Haake et al., 1987)があげら

れるが、最後の症例は妊娠期間中に高用量単回投与したアロクロール 1254 で認められてい

る。 
 

Smialowicz らは 1989 年に、幼若ラットを PCB に暴露し、発達中の免疫系への影響評価

を行なった。離乳雄 Fischer-344 ラット(1 群あたり 5 匹)に 0、0.1、1、10、25mg/kg 体重

/日を油に溶解して、5、10、15 週間強制経口投与した。ラットを屠殺し、免疫機能を in vitro
で評価した。検討した免疫パラメータは、リンパ器官重量、マイトゲン誘導のリンパ増殖

反応、ナチュラルキラー細胞活性、リンパ球混合反応、細胞傷害性 T リンパ球反応その他

である。脾重量は投与による影響を受けなかった。5、10、15 週目に 10 および 25mg/kg
体重/日群で胸腺重量の減少がみられた(P＜0.05)。ラットおよびマウスのリンパ腫細胞で試

験したナチュラルキラー細胞活性は、15 週目に 2 高用量群で有意に低下した。15 週時点で

のナチュラルキラー細胞の減少と、胸腺重量の減少から、10mg/kg 体重/日を serious(深刻

な)LOAEL とすべきことが示唆された。さらに、免疫反応において、すべてのパラメータ

に対する NOAEL は 1mg/kg 体重/日と確認された。 
 
腹腔内投与した高塩素化アロクロールは塩素含有量が低いものに比べて、マウスの免疫

能をより強く抑制した(Davis & Safe, 1989)。動物実験に基づく証拠から、子宮内・経乳汁

暴露は次世代に対して明らかに有毒な用量レベルでは、胸腺発育不全、リンパ節の細胞変

化、骨髄細胞の減少といった免疫異常をもたらす(Allen & Barsotti, 1976; Truelove et al., 
1982)。母体毒性については Allen と Barsotti は取上げていないが、Truelove らはすべて

の試験用量で母マウスの指爪剥離を報告している。 
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 妊娠・授乳期間中に 18.2 ヵ月間、アロクロール 1268 を 0.03mg/kg 体重/日で混餌投与し

た雌アカゲザルから生まれた仔 1 匹が、離乳直後に赤痢菌感染で死亡し、剖検で PCB 中毒

の明らかな徴候がみられた(胸腺・脾臓・リンパ節細胞の減少)。詳細については§8.5.3 参

照のこと。 
 
要約すると、霊長類を含むさまざまな実験動物において、サルの指爪剥離以外に母体毒

性を引き起こさない用量で、PCB は胎仔・新生仔死亡、神経障害、免疫学的変化を誘発し

た。 
 
8.6 免疫毒性 
 
 実験動物における免疫学的影響が、PCB 暴露動物の感染率の測定、マイトゲン刺激によ

るリンパ球増殖(反応)のモニタリング、胸腺・脾臓・リンパ節の形態学的変化の判定によっ

て評価された。研究結果から、ヒツジ赤血球に対する抗体産生など特定の免疫学的パラメ

ータが、PCB の影響を評価する上で高感度のエンドポイントであることがわかった。 
 
雌アカゲザル(1 群あたり 16 匹)に、5.2mg/kg の PCDF と PCDD(検出不能)を含むアロ

クロール 1254 を、グリセロール／トウモロコシ油含有のゼラチンカプセルに入れ、0、0.005、
0.02、0.04、0.08mg/kg 体重/日で 55 ヵ月間混餌投与した。賦形剤の油と PCB の比率は 1：
1 であった。これらのサルに、暴露 23 ヵ月目にヒツジ赤血球の接種を、55 ヵ月目に二次接

種を行った。23 ヵ月時点で、血中および脂肪中濃度から、薬物動態学的に見かけ上の定常

状態が得られたことがわかった。アロクロール 1254 を投与していたため、ヒツジ赤血球接

種に対して、抗体値(IgG と IgM)を有意に(全用量で)かつ用量依存的に低下させた。最低用

量の 0.005mg/kg 体重/日が LOAEL と確認された(Tryphonas et al., 1989)。Tryphonas ら

は 1991 年に同じサルの追跡試験で、55 ヵ月間のアロクロール 1254 投与後にヒツジ赤血球

の二次接種を行ない、既往反応の低下をきたしたことを明らかにした(IgM のみが有意)。こ

れらの結果は、モニターした他の免疫学的パラメータが有意な影響を受けなかった(3 種類

のマイトゲンへのリンパ球増殖反応、リンパ球混合培養、単球活性化、大腸菌 Escherichia 
coli による刺激後のインターロイキン 1 産生、リンパ球亜群の解析)ことは、アロクロール

1254 がおそらく T リンパ球系のみに作用することを示唆している。投与期間を通して微生

物感染の徴候は認められなかったが、試験期間中サルは汚染されていない環境で飼育され

ていた。生細菌が投与されたわけではないが、最高 0.08mg/kg 体重/日までのアロクロール

1254 の投与は、肺炎球菌抗原への反応を変化させなかった。 
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 胸腺、脾臓、リンパ節への影響について、異種間で結論を出すことはできない。ラット

は 10mg/kg 体重/日で胸腺重量の低下をきたした(Smialowicz et al., 1989)が、モルモットと

マウスでは 22mg/kg 体重/日でも低下はみられなかった(Vos & de Roij, 1972; Loose et al., 
1978a; Thomas & Hinsdill, 1980)。脾臓重量に影響を与えなかった用量は、ラットでは

50mg/kg 体重/日(Allen & Abrahamson, 1973)、モルモットでは 0.8 または 4.0 mg/kg 体重

/日、マウスでは 22mg/kg 体重/日(Vos & de Roij, 1972; Loose et al., 1978b)であった。さら

に、0.8 または 4.0mg/kg 体重/日を与えたモルモットや 22mg/kg 体重/日を与えたマウスの

細網内皮系の器官と組織では、PCBによる組織学的変化は報告されていない(Vos & de Roij, 
1972; Loose et al., 1978b)。対照的に、ウサギでは著しい胸腺萎縮が、比較的低用量

(0.18mg/kg 体重/日)のアロクロール 1254 で報告されている(Street & Sharma, 1975)。胸

腺および脾臓への影響は、ダイオキシン様 PCB のアリール炭化水素受容体(Ah 受容体)結合

活性に大きく起因している。その影響は、用量依存性であり、十分に高用量が投与されれ

ばすべての試験種に現れる。種間における反応の相違は、用量の違い、PCB 混合物のタイ

プ、種特異的感受性など、おそらく複合的な理由によると考えられる。 
 
 要約すると、成長した動物への免疫学的影響は、用量およびコンジェナー依存性であり、

高用量群ではすべての種に、低用量群ではサルなど一部の種に現れる。PCB はヒツジ赤血

球に対する抗体産生の低下(IgG および IgM 値の低下)に加えて、易罹患性の増大、既往反

応の低下、胸腺の重量減少および萎縮(とくにウサギで)といった免疫毒性を引き起こす。成

長した動物では、PCB の影響への感受性は胎仔より低いようである。 
 
8.7 神経化学的影響 
 
 PCB 異性体 153 および 128 ならびにアロクロール 1254 および 1260 は、ラットの中枢

神経系のさまざまな部位で、神経伝達物質およびその代謝産物の濃度に変化を誘発した。

アロクロール 1016 を与えたサルでは、脳の複数の解剖学的部位でドパミン濃度の低下もみ

られた(ATSDR, 2000)。 
 
8.8 毒性発現機序 
 
 PCB は、分子中の塩素置換パターンに応じて、広範囲にわたる毒性発現機序を示す。も

っとも顕著な違いがみられるのは、オルト位(2、2'、6、6')塩素の有無による。オルト位に

塩素がなく、メタ位とパラ位に 2 対の隣接する塩素をもつ PCB は、Ah 受容体と高親和性

結合を示す可能性がある(たとえば、PCB 77、126、169)。生化学的および毒物学的機序は

ともに、2,3,7,8-塩素化ジオキシン(PCDD)とジベンゾフラン(dibenzofurans、PCDF)のも

のに著しく類似する(Safe, 1990)。オルト位塩素数の増加に伴って、PCB 分子が平面構造を
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とることはだんだんむずかしくなる。その結果、このような(複数の)オルト位塩素をもつ

PCB の Ah 受容体への結合親和性は大幅に低下し、対応する作用機序も影響を受ける。一

群のオルト置換体では、一部のモノオルト置換 PCB(たとえば PCB 105 や 118)のみがある

程度の Ah 受容体結合性を示し、結果としてダイオキシン様の毒性および生化学的影響を発

現する(Safe, 1994)。オルト位塩素を 2 個以上もつ PCB コンジェナー(たとえば PCB 153)
は、このような Ah 受容体結合性をもたないことから著しいダイオキシン様毒性を発現しな

い。しかしながら、複数のオルト位が置換された PCB は、神経系の発達、ドパミン濃度、

発がん促進への影響などほかにも顕著な作用機序を有しており、これらについては次項に

記載する。しかし、一般的にいって、オルト位複数置換型の特異的な作用は、強力な Ah 受

容体アゴニストである一部のノンおよびモノオルトPCBが発現する顕著なダイオキシン様

毒性よりも、かなり高用量でみられることことに注目すべきである。 
 
 各種の PCB コンジェナー間でみられるもっとも明らかな相違は、おそらくチトクロム

P450 酵素の誘導方法であろう。Ah 受容体への高親和性結合を示すコンジェナー、たとえ

ばノンオルト PCB は、CYP1A1、CYP1A2、CYP1B1 といった CYP1 ファミリーの強力な

誘導物質である。その一方、オルト位置換のパターンを有する PCB は、CYP2 および CYP3
ファミリーの酵素を誘導するが、これはフェノバルビタール(phenobarbital)による誘導に

類似している。この点で、モノオルト PCB は中間的位置を示すが、これは CYP2 および

CYP3 ファミリーのみならず CYP1 ファミリーの酵素も誘導するからであり、この性質は

ジオルト PCB では通常失われている(Safe, 1990, 1994)。 
 
 さらに、Ah 受容体の活性化は、遺伝子発現および情報伝達に変化をもたらし、細胞の増

殖・分化の変化、体重増の抑制、胸腺萎縮を誘発する。また一方、Ah 受容体のこのような

毒性機序(Loose et al., 1978a,b)とは別に、アロクロール 1242 投与マウスではエンドトキシ

ン感受性の亢進とマラリア原虫易感染性の増大が生じるが、これは PCB が肝臓、脾臓、胸

腺の細網内皮系組織を遮断することで免疫抑制作用が引き起こされたことを示唆している。 
 
 エストロゲン様作用をする PCB コンジェナーおよび内分泌かく乱物質は、エストロゲン

受容体に結合する。このような PCB は微妙に内分泌をかく乱し、生殖能力に悪影響を及ぼ

すと考えられる。Jansen らは 1993 年に、一部の PCB でエストロゲン様作用機序が発現す

るさまざまな可能性について検討した。数種の PCB コンジェナーはゴナドトロピン放出ホ

ルモンを増加させる、あるいはゴナドトロピン放出ホルモンの受容体を超えた影響を引き

起こす。さらに、PCB は卵胞ホルモン作用とは無関係な機序によって、下垂体からの黄体

形成ホルモンの産生と分泌に影響を与える。Krishnan と Safe(1993)による乳がん細胞株

の研究は、抗エストロゲン反応を媒介する上での Ah 受容体の重要性を示している。いずれ

のホルモン作用も、種、組織、発生段階に特異的でありうることを忘れてはならない。 
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 親化合物の生物学的・毒性学的影響に加えて、PCB のある種の水酸化・メチルスルフォ

ン代謝物が内分泌かく乱の役割を果たす可能性は毒性学上とくに興味深い(Letcher et al., 

2000)。水酸化代謝物の中には、PCB 77 の代謝物のように T4 結合タンパク(トランスサイ

レチン transthyretin)に強力に結合するものがあり、血中甲状腺ホルモン濃度に負の効果が

生じる。また、トランスサイレチンはレチノール結合タンパクと複合体を形成するため、

PCBのビタミンAへの影響についても(ある程度)説明可能である(Brouwer, 1991; Brouwer 
et al., 1998)。 
 
 その上、メチルスルフォン PCB は、ネズミおよびハイイロアザラシ(Halichoerus grypus)
の副腎における CYP11B 酵素活性を in vitro で阻害することがわかっている。この種の機

序は、in vivo で観察されるグルココルチコイド合成の変調を説明できるかもしれない

(Johansson et al., 1998a,b)。さらに、メチルスルフォン体への暴露後に、生殖毒性、エス

トロゲン受容体との相互作用、および肺代謝が観察されている(Letcher et al., 2000)。 
 

 モノおよびジオルト置換PCBが神経系の発達に顕著な有害影響を及ぼすことを指摘する

研究(Seegal et al. 1991)があるが、この毒性はおそらく Ah 受容体とは関係しない機序によ

り媒介されると考えられる。Schantz らは 1997 年に、神経毒性の発現は、少なくとも一部

がリアノジン受容体結合を介することを示唆した。 
 
 PCB がげっ歯類で肝がんを誘発する基本的な機序はわかっていないが、遺伝毒性が原因

ではないことは明らかであり、PCB コンジェナーの構造活性関係の評価はあいまいである

(Hayes, 1987; Safe, 1989; Buchmann et al., 1991; Laib et al., 1991; Luebeck et al., 1991; 
Sargent et al., 1992)。しかしながら、細胞間コミュニケーションの阻害が、PCB による発

がんプロモーションの推定機序として示唆されている(De Haan et al., 1994; Krutovskikh 
et al., 1995)。これとは別に酸化的ストレスが関わる機序が、Brunnerら(1996)およびMayes
ら(1998)によって提唱されている。 
 
 
9．ヒトへの影響 
 
 PCB 暴露とヒトへの健康影響の関係は、PCB 製剤中の数多くのコンジェナーや汚染物質

と PCB 燃焼副産物に対するヒトの暴露の多様性を表わしている。証拠から、PCB 暴露がと

りわけ肝がんといった消化器系がんの、また悪性黒色腫のリスクを上昇させることがわか

っている。しかし、暴露情報には限界があり、場合によっては交絡的な暴露もさらに存在

し、暴露反応関係の解明を不可能にしている。PCB 暴露は、成長速度の遅れ、発達の遅れ、
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神経学的影響(乳幼児期における神経学的疾患の中には小児期になると消失するものもある

が)などの生殖発生の異常、感染率上昇と血中リンパ球群の変化として現れる免疫学的変化、

高塩素化体への暴露後のクロル痤瘡、皮膚・爪・歯茎の色素障害、および爪変形を含む皮

膚変化といった障害を引き起こす。本項に記載した研究は、主として試験計画の正当性、

暴露評価の質、交絡バイアスの評価、統計的検出力を勘案して選ばれた。 
 
9.1 発がん性 
 
 本項では、PCB への暴露が考えられる集団でのがん発生率や死亡率に関する、1976 年以

降に公表された約 50 件の調査研究を取り上げる。詳細については ATSDR(2000)を参照さ

れたい。これらの調査はおもに職場で PCB 暴露を受けた人々で行われ、消化管・肝臓・造

血系のがんと悪性黒色腫による死亡率の上昇を示しているが、いずれのがん発現部位につ

いても矛盾のない全体像はみえてこない。大部分の調査対象集団は混合暴露を受けており、

多くの調査には観察死亡数も少なく暴露評価も不完全であるという限界があった。 
 

 Bertazzi ら(1987)は、1946～1978 年にイタリアの工場で PCB 入りコンデンサの製造に

1 週間以上携わった男性 544 人と女性 1556 人の従業員を 1982 年まで追跡して、がん死亡

率の後向き研究を行った。1964 年までは塩素含有率が 54％の PCB 混合物が使用され、そ

の後 1970 年までは含有率 43％の混合物に切り替えられ、1978 年までは Pyralene 3010 お

よび 3011 が使用されていた。PCB(アロクロール 1254)の大気中濃度として、5.2、6.4、
6.8mg/m3の 3 測定値が 1954 年から公表されている。1977 年には、Pyralene 3010 の大気

中濃度は 0.048～0.275 mg/m3 であった。1977 年には PCB 濃度は、作業場の環境表面で

0.2～159µg/cm2、作業者の手で 0.3 ～ 9.2µg/cm2であった。塩素含有率 54％の PCB の平

均血中濃度は、1977 年に 282.8μg/L、1982 年に 202.8μg/L であった。男性では、全がん死

亡数(観測死亡数 14、期待死亡数 7.6、標準化死亡比[SMR]＝183、95％信頼限界[CI]＝104
～300)、および消化管および腹膜がんによる死亡数(ICD-8 コード 150～159)(観測数 6、期

待数 2.2、SMR＝274、CI＝112～572)が有意に増加した。女性では、悪性腫瘍による全死

亡数(観測数 12、期待数 5.3、SMR＝226、CI＝123～385)が有意に増加し、血液がんによ

る死亡数(観測数 4、期待数 1.1)は予想を有意に上回った。追跡調査において、9 年間の潜伏

期間を加えると統計上有意性を保つ過剰死亡は一例もなかったが、消化管がんでは男性で

過剰死亡数が増加し続けた(観測数 10、期待数 5.1、SMR＝195、CI＝94～359) (Tironi et al., 
1996)。 
 
 Brown(1987)は、PCB 暴露の可能性の高い米国の 2 つのコンデンサ製造工場で、1938 年

から 1977 年の間に３ヵ月から 25 年以上働いた男性 1270 人、女性 1318 人の作業員の死亡

数について後向きコホート研究を行い、1987 年まで追跡調査した。両工場での PCB 製造
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は時間を経て、アロクロール 1254 からアロクロール 1242 に、そしてアロクロール 1016
へと変更されたが、変更年度は不明である。個人用空気捕集装置で測定した濃度は、ニュ

ーヨーク工場で 0.024～0.393 mg/m3、マサチューセッツ工場で 0.170～1.260 mg/m3であ

った。米国民の死亡率と比較すると、肝がん、胆嚢がん、胆道がん全体の発生率で統計的

に有意な過剰リスクが観測された(観測数 5、期待数 1.9、SMR＝263、P ＜0.05)。この過

剰リスクは、マサチューセッツ工場の女性従業員で多く認められた(観測数 4、期待数 0.9、
SMR＝444、P ＜0.05)。 
 
 Sinks らは 1992 年に、米国インディアナ州のコンデンサ製造工場で 1 日以上働いたこと

のある作業員 3588 人で、死亡数について後向きコホート分析を行った。この工場では、ア

ロクロール 1242 が 1957～1970 年に、アロクロール 1016 が 1971～1977 年に使用されて

いた。全死亡数(観測数 192、期待数 283.3、SMR＝70、CI＝60～80)と全がん死亡数(観測

数 54、 期待数 63.7、SMR＝80、CI＝60～110)は、予想を下回っていた。皮膚の悪性黒色

腫では、統計的に有意な過剰死亡が認められた(観測数 7、期待数 2、SMR＝350、CI＝140
～30)。この過剰死亡数と、潜伏期間あるいは平均予想累積 PCB 暴露量との間に関連は認

められなかった。しかし、関連の強固性は就労期間が長くなるにつれて上昇した。脳腫瘍

や神経系のがんによる非有意な過剰死亡も認められた(SMR＝180、CI＝60～420)。1,1,1-
トリクロロエタン(1,1,1-trichloroethane)、トリクロロエチレン(trichloroethylene), トルエ

ン(toluene), メチルエチルケトン(methyl ethyl ketone)、キシレン(xylene)など溶媒との同

時暴露がみられたが、環境試料の結果から蝋付けやはんだ付け作業による金属への暴露は

非常に少ないと考えられた。 
 

Greenland らは 1994 年に、変圧器組立工場に 1984 年以前に在籍し 1969～1984 年にが

んで死亡した従業員で、保険金請求の一覧表を用いて探索的多施設患者対照研究を行った。

ピラノール(pyranol)(名目上は、50％塩素化 PCB、トリクロロベンゼン[trichlorobenzene]、
痕跡量のジベンゾフランからなる)、ベンゼン、トリクロロエチレン他溶媒、機工油剤、ア

スベスト(石綿、asbesto)、そしてレジン系への暴露を、100 の建物で 50 部署の 1000 以上

の職種における職業‐暴露マトリックス(job exposure matrix)により評価した。ピラノール

暴露では、もっとも高いオッズ比(OR)が肝・胆管がん(OR＝2.40、CI＝0.59～9.71)と全リ

ンパ腫 (OR＝3.26、CI＝1.14～9.32)で認められた。著者らは、試験の検出力が大部分のが

ん発現部位で限られており、複数のバイアスが結果を左右した可能性を認めている。 

 
Svensson ら(1995a)は、スウェーデンの東海岸(n＝2896)および西海岸(n＝8477)の漁業

関係者を対象に、がん発生率の調査を行った。漁師を 4 群にわけ、血漿総 PCB 濃度を調べ

たところ、西海岸で1336ng/g、東海岸のボスニア海では2200ng/g、バルト海では1696ng/g、
バルト海南部では 3076ng/g であった。漁師以外の人々の PCB 濃度は、それぞれの地域で
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56、908、976、1337ng/g であった(Svensson et al., 1995b)。漁師にはがん総発生率の上昇

はみられなかったが、口唇がん(標準化率比[SIR]＝260、CI＝105～536)、胃がん(SIR＝159; 
CI ＝103～239)、黒色腫以外の皮膚がん(SIR＝230、CI＝145～350)の発生率の上昇が東海

岸でみられた。西海岸の漁師では、口唇がん(SIR＝192、CI＝129～280)および黒色腫以外

の皮膚がん(SIR＝112、CI＝88～143)が高発生率を示した。両地域の漁師集団で皮膚黒色腫

の発生率は低下を示し、それが東海岸の漁師の間では統計的有意性に達した。著者らは、

日光暴露の差では皮膚および口唇がんの発生パターンを説明できないと考えた。肝がんは

東海岸の漁師では、統計的に有意ではないがわずかな過剰を示した(SIR＝131、CI＝38～
285)のに対し、西海岸の漁師ではそうではなかった(SIR＝97)。PCDD と PCDF の血中濃

度にも上昇がみられた。 
 

Gustavsson と Hogstedt(1977)は、スェーデンのコンデンサ製造工場で 1965 年 1 月 1 日

～1978 年 12 月 31 の間に少なくとも 6 ヵ月間働いた経験のある男性従業員 242 人で、後向

きコホート研究を行い、1965～1991 年まで追跡調査した。PCB 暴露を、社内記録に基づ

き、吸入暴露か皮膚接触かに留意しながら、職種にしたがって低・高暴露に分類した。が

んの総発生数は 18 症例で、期待数は 20.8 症例であった(SIR＝86、CI＝51～137)。統計的

に非有意な全がんの過剰な発生数(および死亡数)が高暴露群で観察された(観察数 8、期待数

6.15、SIR＝130、CI＝56～256)が、全コホートで観察されたわけではなかった(観測数 18、
期待数 20.81、SIR＝86、CI＝51～137)。肝がんおよび胆管がんの 2 症例が報告された(期
待数 0.78、SIR＝256、CI＝31～926)。本調査は、コホートサイズが小さく、追跡期間が短

く、暴露濃度の情報が限られるなどの限界があった。 
 
Loomis らは 1997 年に、1950 年 1 月 1 日から 1986 年 12 月 31 日の間に最低 6 ヵ月間発

電所で働いた経験のある電力会社の男性従業員 138905 人を対象に、死亡率について後向き

コホート研究を行なった。関係 5 社の産業衛生士、安全管理要員、管理者で構成される委

員会が、平均的な週間労働時間中の PCB 含有絶縁液への暴露の頻度と時間を職種別に推計

した。がん全死亡率および肝がんや脳腫瘍による死亡率と、PCB 含有絶縁液への累積暴露

との間に関連はみられなかった。悪性黒色腫による死亡率は累積暴露量の増加とともに上

昇し、率比(RR)は累積暴露時間が 2000 時間未満で 1.23(CI＝0.59～2.52)、2000～10000
時間で 1.71(CI＝0.68～7.14)、10000 時間以上で 1.93(CI＝0.52～7.14)であった。同累積暴

露量については、20 年以上の暴露は 2 高暴露群で悪性黒色腫による死亡率を統計的に有意

に増加させ、RR はそれぞれ 2.56 (CI＝1.09～5.97) と 4.81 (CI＝1.49～15.1)であった。全

皮膚がん(黒色腫を含む)による死亡率は上昇しなかった。この調査の限界として、高暴露お

よび長潜伏期群の対象者数が少ないことがあげられる。 
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Kimbrough(1999)らは、、1946～1977 年の間に少なくとも 90 日間 PCB に暴露した作業

員 7075 人を、1993 年まで追跡し死亡調査を行なった。作業員はニューヨークの 2 ヵ所の

コンデンサ製造工場あるいは修理工場に在籍していた。1 つの工場は Brown の調査にも関

係しており(Brown & Jones, 1981; Brown, 1987)、対象となったのは 2567 人であった。暴

露した PCB は主として、1946～1954 年にはアロクロール 1254、1954～1971 年にはアロ

クロール 1242、1971～1977 年にはアロクロール 1016 であった。作業の種類と場所、PCB
への直接的な皮膚接触や吸入の可能性、工場内区域のいくつかの測定値に基づき、暴露量

を高濃度(227～1500μg/m3)、低濃度(3～50μg/m3)、濃度不明に分類した。調査から、全が

ん死亡率が予測より低く、潜伏期が 20 年以上の女性で腸がん死亡率が統計的に有意に高い

ことがわかった(SMR＝189、P ＜0.05)。この調査の限界として、暴露分類の誤りの可能性、

長期高濃度暴露を受けた作業員がわずかなことなど(さまざまな職種分類における高濃度群

の暴露年数中央値は 1.6～3.2 年)があげられる。 
 
1968 年に、カネクロール 400 で汚染された米糠油(ライスオイル)を摂取した日本人約

2000 人が、“油症”と呼ばれる症状を発症した。カネクロール 400 は PCB 混合物で、重量

で塩素 48％を含み、少量のポリクロロクォーターフェニル(polychlorinated quaterphenyls 
[PCQ]) と PCDF が汚染物質として混入していた。米糠油の PCB 濃度は一つのバッチでは

2000～3000mg/kg に及び、およそ 1000mg/kg の PCB を含む他の数個の試料では PCDF
濃度は 3mg/kg と報告された(Nagayama et al., 1981)。1 日の平均推定摂取量は、PCB が

157μg/kg 体重、PCDF が 0.9μg/kg 体重、PCQ が 148μg/kg 体重であった。およその血清

中濃度は、PCB が 40～60µg/L、PCDF が 13.5ng/L であった(Chen et al., 1992)。症状発

現から数ヵ月後、PCB の組織内濃度は、腹部で 13.1mg/kg、皮下脂肪で 75.5mg/kg、爪で

59mg/kg であった。事件から約 5 年後、体内組織中濃度は脂肪で 1.9±1.4mg/kg、肝臓で

8.08±0.06mg/kg、血液で 6.7±0.3μg/L であった。これらの濃度は、一般住民のおよそ 2
倍に相当する。 

 
Kuratsuneらは 1987年に、油症被害者としての登録から 11年後の男性 887人と女性 874

人を対象に後向き研究を行なった。その地域の死亡率と比較して、男性の肝がんによる死

亡率は統計的に有意に増加した(観測数 9、期待数 2.34、SMR＝385、P ＜0.01)が、汚染米

糠油の摂取から 9 年未満で発症した症例ではより低い死亡率が観察された(観測数 4、期待

数 1.04、SMR＝385、P ＜0.05)。女性でも、統計的に非有意な肝がんによる死亡率の増加

が観察された(観測数 2、期待数 0.79、SMR＝253、P ＞0.05) (Kuratsune et al., 1987)。
胃がん、食道がん、白血病による死亡率の統計的に有意な増加は、男性、女性とも認めら

れなかった(P ＜0.05)。 
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 1979 年には台湾で、約 2000 人以上が PCB に汚染された米糠油を摂取した。この食中毒

は台湾油症(ユチェン Yu-Chen)と呼ばれる。測定時は不明であるが、摂取事故発生から 6
ヵ月未満の血中 PCB 濃度は、被害者 278 人で平均 89.1μg/L(範囲 3～1156μg/L)であった。

汚染米糠油摂取後 6 ヵ月時点の PCB、PCDF、PCQ の血中濃度は、それぞれ 12～50μg/L、
0.062～0.24μg/L、1.7～11μg/L であった。1 年後、一般住民のバックグラウンド濃度 1.2
±0.7µg/L に対して、一部の暴露集団における平均血中 PCB 濃度は 99±163μg/L であった

(Masuda et al., 1986)。 
 
Hsieh らは 1996 年に、台湾油症の 1940 症例(男性 929 人、女性 1011 人、全登録数の 95％

以上に相当)を暴露後 12 年間(1980～1991 年)追跡し、死亡について後向きコホート研究を

行なった。対象者の平均年齢は、調査開始時点で 27 歳であった。悪性でない肝疾患による

有意な過剰死亡が報告された(SMR＝3.22、CI＝1.8～5.1)。すべてのがんで、有意差はない

が死亡数が期待数を下回るのが観察された(SMR＝0.58、CI＝0.29～1.04)。個々のがん発現

部位については、期待および観測症例数が少ないため(観測数は肺がんが 2 例、他のがんで

は 1 例あるいは症例なし)あまり参考にはならない。しかし、肝がんおよび肝内胆管がんに

よる死亡が女性で増加した(全国民対象では SMR＝1.08、CI＝0.03～6.02、地域住民対象で

はSMR＝1.23、CI＝0.03～6.87)が、男性では増加しなかった(全国民対象ではSMR＝0.29、
CI＝0.01～1.62、地域住民対象では SMR＝0.32, CI＝0.01～1.80)。 
 
油症および台湾油症の調査にみられるさらなる限界は、ジベンゾフランとクロロクォー

ターフェニル(chloroquaterphenyls)への同時暴露であった。 
 
 米国メリーランド州の成人 25802 人で、健康の決定要因を調べる前向き研究の一環(が
ん・脳卒中撲滅運動)として、非ホジキンリンパ腫(NHL)についてコホート内患者対照研究 
(74 症例、147 対応コントロール)が行なわれた(Rothman et al., 1997)。1974 年採取の検体

中の PCB、DDT/DDT 代謝物、および他 5 種の有機塩素系化合物の代謝物の各濃度と、1975
～1989 年に診断された NHL との関連性が調べられた。PCB の平均血漿濃度は患者ではコ

ントロールより高く(中央値は 951 および 864ng/g 脂質)、NHL のリスクと血清 PCB 濃度

との間に強い用量反応関係が認められた。PCB 濃度による四分位群の平均値は 526、727、
924、1430ng/g 脂質で、NHL 発症のオッズ比(OR)(CI)はそれぞれ、1.0、1.3 (0.5～3.3)、
2.8 (1.1～7.6)、4.5 (1.7～12)であった。この傾向は用量反応性で、P 値は 0.0008 であった。

教育や喫煙で調整しても、 前向き研究に登録されてから 2 年未満で発症した 1 症例を除い

ても、結果に影響しなかった。NHL と、他の有機塩素化合物の測定値との間に関連は認め

られなかった。 
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 小規模な患者・対照研究(ATSDR、2000 参照)数件が、乳がんリスクと診断時の血清 PCB
濃度の関連について報告している。これらの研究からは矛盾のない全体像はつかめず、乳

房組織中の PCB 濃度と乳がんリスクに関する少数の研究でも同様であった(Moysich et al., 
1998、Welp et al., 1998、Aronson et al., 2000)。血中 PCB と乳がんリスクの関連を調べ

た数件の比較的大規模な前向き研究は、血清あるいは血漿 PCB 濃度と乳がんの間に因果関

係がないという点で一致している(Krieger et al., 1994、Hunter et al., 1997、Hoyer et al., 
1998、Dorgan et al., 1999、Helzlsouer et al., 1999)。 
 
9.2 遺伝毒性 
 
 PCB に暴露したヒトの遺伝毒性に関する情報は限られている。1 件の研究が、イタリア

で起きた電気設備の火災で PCB や他化合物に暴露した後、リンパ細胞で姉妹染色体交換お

よび染色体切断が中等度に増加したことを報告している(Melino et al., 1992)。別の研究に

よると、チェコスロバキアで PCB 製造に携わる作業員で、末梢血リンパ球での染色体異常

と姉妹染色体交換が増加した。暴露作業員は、ベンゼンとホルムアルデヒドにも暴露して

いた(Kalina et al., 1991)。 
 
9.3 生殖毒性  
 
9.3.1 生殖能  
 
 ニューヨーク州の釣人コホートの間で、妊娠を希望して受胎調節をやめた女性釣人や釣

人の妻 575 人に、地元で獲れた魚の摂取頻度および期間、さらに妊娠までの期間に関する

アンケート調査が実施された。オンタリオ湖の異なる場所で獲れる魚各種の PCB 濃度に基

づき、PCB 指数も作成された。受胎能は、地元の魚の摂取年数、魚主体の食事回数、およ

び PCB 指数に伴って低下し、魚主体の食事が 1 週間に 1 回以上で統計学的な有意差に達し

た。男性側の魚摂取は受胎能に関係していなかった(Buck et al., 2000)。 
 
妊娠までの時間についての評価は、スウェーデンの東・西海岸でも漁師の妻にアンケー

トを実施して行なった(コホートについては§9.1 に記載した Svensson ら[1995a]を参照) 
(Axmon et al., 2000a)。東海岸のコホート(PCB 高度暴露集団)内のヘビースモーカーでは西

海岸のヘビースモーカーに比べて低い受胎能がみられたが、非喫煙者あるいは喫煙量が少

ない人ではそのような違いはみられなかった。東海岸の高度暴露コホートでは、漁村育ち

や現在魚を大量摂取していることと低受胎能との間に関連はみられなかった。PCB への暴

露が推測される場合、流産や死産と関連していなかった(Axmon et al., 2000b)。 
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Emmett ら(1988a,b)は 55 人の変圧器修理工(週 5 日間、1 日 8 時間、平均 3.75 年間、主

としてアロクロール 1260 に、次いでアロクロール 1242 に暴露)および 56 人の非暴露コン

トロールを対象とした横断的研究を行ない、生殖および神経系への影響を評価した。個人

の呼吸域内での大気中 PCB 濃度の 8 時間加重平均値を 4 ヵ所で測定したところ、0.0167
～0.0240、0.0032～0.0070、0.000 01～0.0004、0.0007～0.0124mg/m3 であった。この調

査では、PCB 暴露と精子数との関連は見出せなかった。 
 
 Bush らは 1986 年に、環境的に PCB に暴露したことが明らかな、受精能を有する男性、

特発性の精子減少症や無精子症の男性、ならびに精管切除を受けたことのある男性から、

170 個の精液検体を採取した。精液中の平均総 PCB 濃度は 5.8ng/g 湿重量であった。コプ

ラナーPCB コンジェナー3 種 (2,2',4,4',5,5'-ヘキサクロロビフェニル、2,2',3',4,4',5-ヘキサ

クロロビフェニル、2,3',4,4',5-ペンタクロロビフェニル)の濃度は、精子数が 2000 万個未満

/mL の試料中の精子運動性の指数と反比例していた。Pines らは 1987 年に、不妊症男性で

はコントロールと比べて、テトラおよびペンタクロロビフェニルの濃度が高いことを報告

した。これらの試料中で、1,1-ジクロロ-2,2-ビス(p‐クロロフェニル)エチレン(DDE)が副次

的成分と確認された。こうした研究では、患者数が少なく、1,1,1-トリクロロ-2,2-ビス(p-
クロロフェニル)エタン(DDT)や他有機塩素系殺虫剤への暴露もあり、精子数・運動性への

影響が現れる可能性を PCB 暴露のみによるとすることはできない。 
 
9.3.2 成長と発達 
 
 ミシガン湖から獲れた PCB 汚染魚を摂取した母親と乳児のペア 242 組、およびコントロ

ールの母児ペア 71 組を対象とした前向き縦断的研究で、PCB の出生前暴露が神経系の発達

に及ぼす影響が広範囲に調査された(Jacobson et al., 1985; Jacobson & Jacobson, 1996)。
研究対象の母親はそれぞれ、6 年間にわたって 11.8kg を超える PCB 汚染魚(PCB、PCDD、

PCDF を含む、それぞれの濃度不明)を摂取していた。分娩後に採取した臍帯血と母体血清

中に、平均 2.5(SD 1.9)および 5.5(SD 3.7)ng/ml の PCB が検出された。母乳試料は分娩後

1～16 週に採取した。総魚摂取量および臍帯血中 PCB 濃度は、出生時低体重、小頭囲、妊

娠期間短縮との間に正相関を示していた。妊娠中の魚摂取は、神経筋肉系の未熟性と関係

していた。汚染魚の摂取量は、自律神経機能障害、異常に弱い反射数の増加、(覚醒と非覚

醒)状態の振幅の低下とも正相関していた(Jacobson et al., 1984)。臍帯血清中 PCB 濃度は、

視覚認識記憶の平均値の低下を予測できる全魚摂取量より強い因子であった(Jacobson et 
al., 1985)。授乳を介した出生後暴露は、認識記憶機能とは関係していなかった。新奇性選

好は、臍帯血清中の PCB 濃度と反比例していた。 
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 元の調査対象であった乳児の75％について、4歳時点で再検査が行われた(Jacobson et al., 
1990a,b)。臍帯血清中 PCB 濃度で評価した PCB への出生前暴露は、短期記憶に関する 2
つのテスト成績の低スコアと関係していた。知覚運動障害や長期記憶の変容の徴候はみら

れなかった。経授乳暴露は知覚能力とは関連していなかった。11 歳時での追跡調査で、PCB
への出生前暴露は、社会経済状態などの交絡因子で調整後、全検査 IQ および言語性 IQ の

低スコアと関連することが認められた(P＝0.02)。もっとも強い影響は記憶力と注意力のテ

ストに現れた。最高濃度暴露群では、平均 IQ 低スコアを示す子どもが 3 倍(P ＜0.001)、
読解力の少なくとも 2 年間の遅れを示す子どもが 2 倍多くみられた(P＝0.03) (Jacobson & 
Jacobson, 1996)。 

 
1990～1992 年にオランダで、母児ペア 418 組を募集して大規模な研究が実施された。研

究対象グループのうちフローニンゲンおよびロッテルダムのグループは健康な母児ペア

207 組から構成され、乳児のうち 105 人が最低 6 週間は母乳で育てられ、102 人が人口栄

養児であった。出生前の PCB 暴露量は、母体血中 PCB の合計値(PCB コンジェナー118、
138、153、180)および人乳中の総毒性等量(TEQ)(ダイオキシン 17 種およびダイオキシン

様 PCB コンジェナー8 種)から推定した。全グループにおける血漿中総 PCB の平均値は

2.25µg/L、平均総毒性等量は 66.59pg/g 脂肪であった。乳児は満期で生まれ(37～42 週)、
先天異常も分娩合併症もみられなかった。体重測定を出生時に、体重・身長・頭囲測定を

10 日および 3、7、18、42 ヵ月時に行った。神経学的検査を、出生後 10～21 日と 18 およ

び 42 ヵ月時に行った。妊娠 36～40 週の母体血、および臍帯血を採取し、出生前暴露の指

標として PCB 濃度を測定した。出産から 2 週目中に、母乳サンプルをある 1 日の各授乳前

に採取した。本研究によると、PCB への子宮内暴露は、3 ヵ月時での精神運動スコア低値

と関係していた。しかし、18 ヵ月時では、PCB 暴露による影響は認められなかった

(Huisman et al., 1995; Koopman-Esseboom et al., 1996)。TEQ で表わした PCB／ダイオ

キシン濃度の高値は、母体血漿中トリヨードチロニン(T3)および総チロキシン(T4)濃度の低

値ならびに乳児の出生後 2 週目および 3 ヵ月目の血漿中甲状腺刺激ホルモン濃度の高値と

有意に相関していた(Koopman-Esseboom et al., 1994)。臍帯血 PCB の高濃度(0.80µg/L)暴
露児は、低濃度(0.20µg/L)暴露児に比べて、体重が 165g 少なかった。臍帯血および母体血

漿中の PCB 濃度はともに、3 ヵ月時までの低成長率と有意に関連していた(Patandin et al., 
1998)。Patandin らは 1999 年に、カウフマン夫妻による心理・教育アセスメントバッテリ

ー(Kaufman assessment battery test)を用いて、高濃度暴露児(母体血漿中ΣPCB≧3µg/L )
と低濃度暴露児(ΣPCB<1.5µg/L)の IQ に 4 ポイントの差があることを報告した。本研究の

限界として考えられるのは、ダイオキシンへの同時暴露であった。 
 
 Winneke らは 1998 年に、ドイツの健康な母児ペア 170 組を対象として、ΣPCB(臍帯血

および母乳中のコンジェナー138、153、180 の合計)の神経発達毒性について調査した。PCB
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濃度は、臍帯血漿中で 0.52(範囲 0.17～1.36)ng/ml、母乳脂肪中で 389.6(範囲  97～
1011.0)ng/g であった。7 ヵ月齢の乳児に視覚認識記憶テストに加えて、ベイリー乳幼児発

達検査(Bayley-Scales of Infant Development Test)を行い、精神発達指標(MDI)と精神運動

発達指標(PDI)のスコアを測定した。MDI スコアは記憶、学習、問題解決、言語発達、個性

／社会性の発達を、PDI スコアは小児の微細・粗大運動の発達を評価する。統計処理には

多重線形回帰分析を用いた。母親の教育、家庭環境の質、母親の言語性 IQ、母親の年齢、

授乳期間・方法といった交絡因子で調整後、母乳中のΣPCB と MDI スコアの間に唯一有意

な(P ＜0.05)負の関係が認められた。 
 

2000 年に Stewart らは、米国ニューヨーク州オスウィーゴで 1991 年に開始した前向き

縦断的研究で収集されたデータの一部を検討した。本研究では、オンタリオ湖の魚を摂取 
(これまでにPCB相当量として少なくとも18kg)していた母親から生まれた新生児141人と、

魚非摂取の母親から生まれた新生児 152 人が対象であった。母親 293 人全員について、臍

帯血中の PCB、DDE、ヘキサクロロベンゼン(hexachlorobenzene)、ミレックス(mirex)、
鉛と、毛髪水銀を測定した。四分位した臍帯血中の総 PCB 濃度の 25％、50％、75％分位

数はそれぞれ 0.174、0.525、1.11ng/g 湿重量であった。高塩素化 PCB(C17～C19)の臍帯

血中濃度は、母乳中の高塩素化 PCB(P ＜0.005)および総 PCB(P ＜0.05)の両濃度と有意に

相関していた。行動障害(新生児行動評価法[NBAS]による慣れ現象、自律神経系、反射など

のクラスター)は、PCB 汚染魚の摂取と関連していた。生後 25～48 時間で、もっとも高度

に塩素化された PCB のみへの暴露と、新生児行動評価法(NBAS)の慣れ現象のスコア(f 
[1,221]＝3.95；P ＜0.05)および自律神経クラスターのスコア(f[1,261]＝4.40；P ＜0.05)
に基づく行動障害との間に、用量反応傾向の有意な直線関係が認められた。 

 
Rogan らは 1986 年と 1987 年、Gladen らは 1988 年、Gladen と Rogan は 1991 年に、

PCB 体内負荷量がバックグラウンドレベルにある女性から生まれた小児 912 人で、研究と

追跡調査を行った。出生時の母乳中濃度は、乳脂肪中 0 から 4mg/kg 以上であった。母乳中

の高濃度 PCB は、3 日目あるいはそれより早い時期に検査した乳児の筋緊張低下および反

射亢進との関連を示した。出生児の詳しい検査で、経胎盤暴露では 6 ヵ月および 12 ヵ月時

における精神運動発達指数(PDI)の低スコアとの関連が認められたが、授乳暴露では明白な

関係は認められなかった(Gladen et al., 1988)。18ヵ月および24ヵ月時のPDIパターンは、

6 ヵ月および 12 ヵ月時のものに類似しており、障害は 24 ヵ月時の追跡調査で統計的有意

性に達した(Rogan & Gladen, 1991)。Gladen と Rogan による 1991 年の報告では、2 歳ま

でに認められた障害は、3、4、5 歳時にはもはや明らかではなかった。Fein らも 1984 年に

同様の所見を報告している。 
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メチル水銀暴露が小児の発育に及ぼす影響を分析する一環として、フェロー諸島におい

て PCB 暴露による交絡の可能性が調査された(Steuerwald et al., 2000)。PCB 濃度を母体

血および母乳中で測定し(幾何平均値はそれぞれ 1.12μg/g および 1.52μg/g 脂質)、神経学的

最適性スコア(NOS)を 2 週齢で測定した。NOS と、母体血清 PCB 濃度との間には弱い正

相関が、母乳中 PCB 濃度との間には弱い負相関が認められた。臍帯血清中のレジン T3 摂

取率は、PCB 濃度に反比例するとみられ(r ＝–0.21, P ＝0.01)、甲状腺刺激ホルモン濃度

は臍帯血および母体血清両者中の PCB 濃度と弱い逆相関を示した(r＝–0.04, P＝0.66; r＝
–0.13, P＝0.09)。 
 

PCB 汚染米糠油を摂取した日本人と台湾人(これらの油症事件では、結果的に不純物であ

る PCDF および PCQ にも比較的高濃度で暴露していた)で、発達への影響の調査が行われ

た。報告された影響の一つに出生時体重のおよそ 15％の減少(Taki et al., 1969; Funatsu et 
al., 1971; Yamaguchi et al., 1971; Lan et al., 1987; Rogan et al., 1988; Rogan, 1989)があ

り、これは第二子出産まで続いたが第三子出産ではみられなかった(Lan et al., 1987)。6 歳

齢までの成長率 (身長および体重増 )の低下もみられたが、これは回復傾向を示した

(Yoshimura & Ikeda, 1978)。詳細は原資料参照のこと(ATSDR、2000)。 
 
9.4 免疫学的影響 
 

Svensson らは 1994 年、バルト海から獲れた魚を大量摂取していた(摂取量不明)スウェー

デン人男性 23 人(平均年齢 39.4 歳、範囲 23～62 歳)と魚非摂取の男性 20 人(平均年齢 45.9
歳、範囲 23～69 歳)で、免疫能力についての後向きコホート研究を行なった。さまざまな

PCB コンジェナーや PCB グループの血漿中濃度の平均値は、大量摂取者で 0.2～3.6pg/g、
非摂取者で 0.08～1.7pg/g であった。大量摂取者では、末梢血中のナチュラルキラー(NK)
細胞の割合と数(CD56 マーカにより確認)がコントロールより低く、脂肪が多い魚の 1 週間

の摂取量と NK 細胞とが逆相関することを示していた(Rs ＝–0.32, P＝0.04)。そのうちの

11 人は NK 細胞数とノンオルト PCB コンジェナー(PCB 126： Rs＝–0.68, P＝0.02) 、モ

ノオルトコンジェナー(PCB 118: Rs＝–0.76, P＝0.01)との間に有意な逆相関を示した。

DDT は重要な交絡因子とされたが、水銀はされなかった。 
 
オランダの研究(詳細については§9.3.2 参照)も、出生前・後の PCB／ダイオキシン暴露

が出生から 18 ヵ月齢までに及ぼす免疫学的影響について調査している(Weisglas-Kuperus 
et al., 1995)。生後 18 ヵ月間の鼻炎、気管支炎、扁桃腺炎への罹患回数を、乳児の健康状

態の目安とした。流行性耳下腺炎、麻疹、風疹の抗体値を測定して、18 ヵ月時に体液性免

疫を調べた。乳児 55 人の臍帯血および 3 ヵ月と 18 ヵ月時の静脈血中の白血球数(単球、顆

粒球、リンパ球)と免疫マーカ(CD4+CD45RA+ T リンパ球、CD4+CD45R0+ T リンパ球、
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CD8+ T リンパ球、活性化 T リンパ球[HLA-DR+CD3]、他免疫マーカ)を評価した。本調査

では、上気道・下気道の症状数、すなわち液性抗体産生と、出生前・後の PCB／ダイオキ

シン暴露との間に関係はみられなかった。出生後 18 ヵ月間に鼻炎、気管支炎、扁桃腺炎、

耳炎に罹患した回数と、出生前・後の PCB／ダイオキシン暴露との間に、有意な相関関係

はみられなかった。しかし、出生前の PCB／ダイオキシン高濃度暴露は、出生時における

γδT細胞受容体(γδTCR)＋T細胞の数の増加、および18ヵ月齢でのT細胞の総数とCD8
＋(細胞傷害性)、αβT 細胞受容体(αβTCR)、γδT 細胞受容体(γδTCR) ＋T 細胞の数

の増加との関連がみられた。追跡調査で、これらの小児では 42 ヵ月齢で血漿中の PCB コ

ンジェナー４種の合計値が、再発性中耳感染症および水疱瘡の高罹患率と関連していた

(Weisglas-Kuperus, 2000)。 
 
9.5 神経学的影響 

 
PCB 暴露を受けた成人への神経学的影響に関する情報は限られている。職場環境で暴露

した作業員は、頭痛、めまい、抑うつ、疲労、手の刺痛などの症状を訴えた(Fischbein et al., 
1979; Smith et al., 1982; Emmett et al., 1988a)。PCB 汚染水域から獲れた魚を常食する人

に、認知力、物品呼称、聴覚想起、複雑な運動作業を必要とする各テストで成績低下がみ

られた(Mergler et al., 1998)。本調査の限界としては、PCB に汚染されている魚は、重金

属、農薬など他化学物質にも通常汚染されていることがあげられる。コントロール群に比

べてパーキンソン病患者の尾状核では、構造上類似する PCB 153 と PCB 180、および総

PCB が有意に高濃度に認められた(Corrigan et al., 1998)。五大湖の汚染魚の摂取を介した

PCD/DDE 暴露は、50～90 歳の人の視覚協応運動を有意に低下させず(ペグボード[釘差し

盤]検査で測定)、手の安定性にも影響を与えなかった(静的運動安定性検査(SMST)で測定)。 
 
PCB 汚染米糠油を摂取した日本人と台湾人(これらの油症事件では、結果的には不純物の

PCDF および PCQ にも比較的高濃度で暴露していた)で、神経心理学的な影響の検査が行

われた。子宮内で暴露された小児は、スタンフォード・ビネー知能テスト(年齢 4～7 歳)、
ウェクスラー知能検査(WISC)(年齢 4～7 歳、6 歳時での WISC-R 以外)、ラターの小児行動

尺度 A (情緒や行動の障害)、Werry-Weiss-Peters の行動評定検査変法(活動レベル), 精神発

達(MDI)および精神運動発達(PDI)検査(6 ヵ月齢～2 歳)、レーブン色彩マトリックス検査(9
歳時点)において低スコアを示した。交絡因子(居住地域、年齢、性別、母親の年齢、親の教

育と職業)で調整後も、台湾油症被害児はコントロールに比べて、知能検査スコアが低く、

行動障害が多く、活動レベルが高く、精神運動スコアが低かった(Chen et al., 1992, 1994; 
Lai et al., 1994; Guo et al., 1995)。詳細は原資料参照のこと(ATSDR, 2000)。 
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油症および台湾油症事件の成人被害者で、神経学的および神経生理学的症状や徴候の検

査が行われた。暴露は、四肢のしびれ感・脱力・神経痛、感覚鈍麻、頭痛といったさまざ

まな神経学的症状を引き起こした(Chia & Chu, 1984, 1985; Kuratsune, 1989; Rogan, 
1989)。また、感覚神経(橈骨神経や腓腹神経、正中神経、尺骨神経)および運動神経(尺骨神

経、脛骨神経、腓骨神経)の伝導速度の減少も招いた(Kuroiwa et al., 1969; Chia & Chu, 
1984, 1985; Chen et al., 1985)。これらの研究から得られた所見を、被害者が PCDF や他

塩素化物質にも暴露していたことから、単に PCB 暴露によるとすることはできない

(ATSDR, 1994, 2000)。 
 
9.6 刺激と感作 
 
 皮膚への影響のうち、とりわけクロル痤瘡や皮膚発疹は、アロクロールへの職業性暴露

と関わっている(Meigs et al., 1954; Ouw et al., 1976; Fischbein et al., 1979, 1982, 1985; 
Baker et al., 1980; Maroni et al., 1981; Smith et al., 1982; Bertazzi et al., 1987; Emmett 
et al., 1988a)。クロル痤瘡は、一部の塩素化有機化学物質によって惹起される痤瘡様皮疹の

一種である。角栓(面皰)と毛包皮脂腺の開口部に中心孔をもつ肌色の嚢胞を特徴とする

(Kimbrough, 1987)。 
 

アロクロール(製剤名不明)に 0.1 mg/m3で平均 14.3 ヵ月間暴露された 14 人の作業員中 7
人で、軽度～中等度のクロル痤瘡が認められた(Meigs et al., 1954)。PCB が熱交換物質と

して用いられていたため、PCDF など熱分解産物に暴露した可能性があった。クロル痤瘡

は、頬、額、耳といった顔面に好発していた。4～7 ヵ月にわたり 1 m3あたり 5.2～6.8mg
のアロクロール 1254 に暴露したオートクレーブ操作員(人数不明)のうち、3 人が 1954 年に

クロル痤瘡を発症した(Bertazzi et al., 1987)。同工場でコンデンサに Pyralene 3010(0.048
～0.275 mg/m3)を注入していた作業員 67 人中、新たに 4 人が 1977 年にクロル痤瘡と診断

され、皮膚接触が主要暴露経路と確認された。5 年以上さまざまなアロクロールに平均濃度

0.007～11mg/ m3で暴露した作業員で、思春期以外の痤瘡様皮疹の発症が増加した。暴露期

間は、作業員の 40％では 20 年以上であった(Fischbein et al., 1979, 1982)。このクロル痤

瘡はまず顔面の面皰および嚢胞として発現することが多いが、全身反応によると思われる

重度の皮膚病変として現れることもある。 
 
皮膚への影響は、PCB 汚染米糠油を摂取した日本人と台湾人で、広く報告されている(こ

れらの油症事件は、比較的高濃度の不純物 PCDF および PCQ に暴露した結果でもある）(Lu 
& Wu, 1985; Kuratsune, 1989; Rogan, 1989; Guo et al., 1999)。油症に特徴的な皮膚病変

は、毛包口の著しい腫脹・隆起・角栓、面皰形成、痤瘡様皮疹、色素沈着過剰、角質増殖、

爪の変形である。痤瘡の好発部位は、顔面と頭の他部位、腋窩部、体幹、外性器であり、
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毛孔性角栓が腋窩部、鼠径部、肘・膝弯曲部などの関節領域、体幹、大腿部、前腕外側面

に発生する。黒い色素沈着が歯茎、頬粘膜、口唇、爪に頻発したが、大部分の患者は徐々

にではあるが改善を示した(Fu, 1984; Lu & Wu, 1985; Kuratsune, 1989; Rogan, 1989)。皮

膚変性の改善は長時間を要した。事件から 14 年後に台湾油症被害者を評価したところ、

PCB/PCDF に暴露した男女のクロル痤瘡、爪の異常、角質増殖、歯茎への色素沈着の生涯

罹患率が高いことがわかった(Guo et al., 1999)。皮膚病変は、油症あるいは台湾油症被害者

の母親から生まれた子どもに共通してみられた。皮膚の変化は成人被害者のものと一致し

ており、皮膚・爪・歯茎の色素沈着過剰、爪の変形、痤瘡などであった(Taki et al., 1969; 
Funatsu et al., 1971; Yamaguchi et al., 1971; Yoshimura, 1974; Hsu et al., 1985; Rogan 
et al., 1988; Gladen et al., 1990)。これらの皮膚への影響は、乳幼児が成長するにつれて

徐々に減退した。 
 
 
10．健康への影響評価 
 

PCB 暴露の用量反応関係を評価する上で、PCB の耐容摂取量の設定には混合物アプロー

チ法が選ばれた。その決め手となったのは、この分析を実施するための分析データが公表

されていることと、作業員が職場環境で同一のアロクロール混合物に暴露されてきたこと

があげられる。作業員と一般住民集団は、こうした PCB 混合物にこれまでも、そして現在

もなお暴露されている可能性がある。さらに、人々はグローバルな環境輸送・分布によっ

て、食品、空気、飲料水を介し PCB コンジェナーの広範囲な混合物に環境的に暴露されて

きた。このような暴露源の組成は市販の PCB 混合物と同一ではないものの、環境中に存在

する混合物(例えば母乳中に検出される)の研究から、同程度の毒性をもつことがわかってい

る。ほかにも毒性等量(TEQ)によって評価する方法がある。これは、Ah 受容体が媒介する

健康影響に関連して知られている毒性等価係数(TEFs)によるコンジェナーの分析に基づく

ものである。この方法では、特定のエンドポイントに関して個々のコンジェナーの毒性を

評価し、それらのコンジェナーに関する総合影響を推定する。このような方法は、リスク

評価および政府規制の単純化をめざして、現在開発中である(Ahlborg et al., 1994)。さらに

PCB 混合物の総体内負荷量を評価する方法もある。これは実験動物や in vitro 試験からで

はなくヒトのデータに由来するため、動物種からの外挿を必要としない(Tilson et al., 1990)。 
 
10.1 危険有害性の特定と用量反応の評価 
 
ヒトでの研究では、PCB 混合物への暴露と、免疫・生殖・皮膚への有害影響および発が

んとの間に関連性が確認されている。しかし、限られた暴露データ、一部の結果にみられ

る矛盾、交絡因子の存在といった限界があるため、ヒトでの研究をリスクの量的推計の根
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拠として用いることはできない。したがって、本文書では、ヒトでの研究ではなく動物試

験を用いてリスク判定をする方法を選んだ。 
 
PCB は、塩素化が高いコンジェナーや混合物はとりわけ、げっ歯類で良性・悪性肝がん

を誘発することが複数の研究で証明されている。がんは、用量、時間、コンジェナーや混

合物のタイプによってその発生率が左右され、他の毒性を誘発する投与量をはるかに超え

た量でのみ発生している。証拠の重みを勘案すると、これらの病変が遺伝毒性メカニズム

によって誘発されたのではないことを示している。 
 
疫学上の証拠は、PCB 暴露がとりわけ肝がんといった消化器系のがんと悪性黒色腫の発

生リスクを高めることを示唆している。しかし、暴露の情報が限られ、時には交絡的な暴

露が存在することが、暴露反応関係の明確な判定を不可能にしている。 
 
アカゲザルにアロクロール 1254 を数ヵ月間毎日与えたところ、用量依存的に肝重量が増

加し、ヒツジ赤血球接種に対する免疫グロブリンG(IgG)およびM(IgM)の反応が低下した。

試験した最低用量の 0.005mg/kg 体重/日が LOAEL と確認された。 
 
ある研究の報告によると、PCB コンジェナーの中には生後数年間における再発性中耳感

染症や水疱瘡と正相関を示すものがある。別の研究は、出生前 PCB 暴露と血中リンパ球集

団の変動との関係を報告している。さらなる研究の結果、PCB に暴露した漁師で NK 細胞

数の減少が明らかになった。 
 
PCB 暴露後の神経発達への影響が、動物数種で観察されている。約 20 ヵ月間アロクロー

ル 1016 に 0.03mg/kg 体重/日で、あるいはアロクロール 1248 に 0.07mg/kg 体重/日で暴露

したサルは、単純な空間的弁別逆転課題に対して学習能力の低下を示した。 
 
カニクイザルに人乳中のものに類似した PCB コンジェナー15 種の混合物を、出生時から

20 週間与えたところ、非空間的弁別逆転の 3 課題を通じて反応潜時中央値が低下し、平均

反応潜時の延長に個体差がみられた。0.0075mg/kg 体重/日が、サルにおける行動障害に対

する LOAEL と考えられた。 
 
ミシガン湖の PCB 汚染魚を摂取している母親から生まれた乳児の一連の研究では、PCB

への出生前暴露が出生時低体重および小頭囲と関係していた。臍帯血の PCB 濃度は、交絡

因子で調整後も、4 歳時での短期記憶に関するテスト成績の低スコア、ならびに 11 歳時で

の言語性 IQ およびアチーブメントテストの低スコアと関係していた。 
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オランダの研究では、臍帯血中濃度で評価した PCB への暴露は、3 ヵ月齢での運動発達

スコア低値と関係していたが、18 ヵ月齢ではその影響は認められなかった。塩素化ダイオ

キシンへの同時暴露も認められた。ドイツの研究では、臍帯血漿中の PCB 異性体 3 種の合

計値は、乳児の精神発達指標(MDI)と負の相関を示した。オンタリオ湖の魚の大量摂取者か

ら生まれた乳児では、新生児行動評価法(NBAS)に基づく行動障害が、臍帯血中の高塩素化

PCB コンジェナー濃度と関連を示していた。 
 
10.2 PCB 混合物の耐容摂取量・耐容濃度の設定基準 

 
Tryphonas らによる 1989 年と 1991 年の試験が、PCB の耐容摂取量設定の基礎となって

いる。これらの試験で、アロクロール 1254 に暴露させたアカゲザルが免疫系に有害影響を

受けたことがわかった。これらの試験が選ばれたのは以下の理由からである。 

• 長期試験(5 年間) 
• 暴露群あたりの比較的多い動物数 
• サルはヒトの良いモデル 
• 優れた実験計画・データ分析・実験の裏づけ 

アカゲザルにアロクロール 1254 を数ヵ月間毎日与えたところ、用量に依存して肝重量が

増加し、ヒツジ赤血球接種に対する IgG および IgM の免疫グロブリン反応が低下した。試

験した最低用量の 0.005mg/kg 体重/日が LOAEL と確認された。不確実係数 300(種間変動

係数 3、種内変動係数 10、LOAEL から NOAEL への外挿係数 10 に基づく)を用いると、

PCB 混合体の耐容摂取量 0.02µg/kg 体重/日が算出できる。ヒト以外の霊長類がもっとも感

受性の高い種の一つであることを確認した経口アロクロール試験結果に基づき、デフォル

ト値より低い種間不確実係数 3 が妥当とされた。現在のデータは、浮遊 PCB の耐容濃度や

短期経口暴露の耐容摂取量を算出するのには不十分である。 
 
サルを用いた発達神経毒性試験では、神経行動テストにおいて試験した唯一の暴露量

0.0075mg/kg 体重/日でわずかな変化が認められた。本試験でサルに与えた PCB 混合物は、

人乳中のコンジェナーのパターンに似せて作成されたものである。カニクイザルの試験と

本試験で算出された LOAEL が同じ数値であったため、これらの試験は相補いながら、食

事からの暴露に対して混合物アプローチ法を適用することの信頼性を、少なくとも乳幼児

で高めている。 
 
10.3 リスクの総合判定例 
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米国では、体重 70kg の人が PCB を 6ng/L 含む水を 1 日 2L 飲むとして、飲料水からの

PCB 摂取量は現在 0.2ng/kg 体重/日未満と推定されている。この濃度は、カナダで処理さ

れた飲料水に関して 1985～1988 年に調査された最高濃度である。大気からの PCB 摂取量

は、都市部における標準的な濃度範囲(1～10ng/m3) と呼吸量 23m3/日に基づき、現在 0.3
～3ng/kg 体重/日と推定されている。食品からの平均摂取量は、1982～1984 年および 1991
～1997 年に成人で実施された全食事量調査に基づき、0.5～5ng/kg 体重/日と推定される。

魚類・家禽類・肉類がおもな摂取源である。全摂取源からの合計値は 1～8ng/kg 体重/日の

範囲内となり(飲料水中の 0.2ng/kg 体重/日＋大気中の 0.3～3ng/kg 体重/日＋食品中の 0.5
～5ng/kg 体重/日)、動物に有害作用を引き起こした最低濃度(5000ng/kg 体重/日)のおよそ

1000 分の 1、耐容摂取量(20ng/kg 体重/日)の 4 分の 1 である。 
 
10.4 健康リスクの評価における不確実性 
 
免疫毒性学的影響はアカゲサルにおける T 細胞由来のパラメータに限られており、ヒト

の健康への重要性ははっきりしていない。したがって、免疫毒性学的所見に基づいた

LOAEL 推計値はあまりにも控えめといわざるをえない。さらに、アカゲザルでは、臨床影

響非発現の一般住民や作業者と同等のあるいは有意に低い体内負荷量で、PCB による明白

な毒性が他にも発現している。このように、アカゲザルは PCB への感受性が異常に高い種

であるといえる。しかしながら、神経発達・生殖毒性試験においてその他のサルやラット

でも、類似した LOAEL が認められている。 
 
健康リスクアセスメントは、おもにアロクロール 1242 や 1254 といった一部の PCB 混

合物を用いた試験に基づいている。塩素含有量が低い PCB 混合物への暴露では、健康リス

クは小さいようである。しかし、とくにノンオルト体やモノオルト体など毒性が強いコン

ジェナーを多く含む PCB 混合物は、大きなリスクを引き起こすおそれがある。 
 
本 CICAD の目的にかなうよう、PCB 暴露に関連する健康影響のエンドポイントやリス

クアセスメントが基準とする方法は、共通する作用機序を有すると考えられる個々のコン

ジェナーでもヒトの体内負荷量でもなく、PCB 混合物の摂取量によるものである。これが

職業性暴露、被曝事故、環境暴露において実際的であるのは、人が暴露するのはさまざま

な毒性発現機序をもつ PCB コンジェナーの混合物であり、この方法が高度な分析技術を必

要としないからである。PCB 異性体のパターンが市販の混合物と異なる場合、実現可能で

あればほかのアプローチ法が望ましい。 
 
大量の PCB 汚染魚を摂取する、PCB 濃度が高い室内空気を呼吸する、あるいは汚染サイ

トの風下で高濃度 PCB を含む外気を呼吸するといった特定の状況は、リスクの総合判定が
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行なわれる一般住民に比べて、有意に高濃度で質的に異なる総合的な PCB 暴露を招きかね

ない。サイト別のリスクアセスメントでは、そのような暴露の可能性を考慮すべきである。 
 
 
11．国際機関によるこれまでの評価  
 
ヒトでの限られた発がん性の証拠ならびに実験動物での十分な証拠に基づき、国際がん

研究機関(IARC)は1987年にPCBはヒトに対しておそらく発がん性を示すと結論づけた(カ
テゴリー2A)。 

 
国際化学物質安全性計画(IPCS)が、PCB の毒性および健康影響についてこれまで評価を

行なってきた(IPCS, 1976, 1993)。
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添付資料 1 原資料 
 

ATSDR (2000) Toxicological profile for polychlorinated biphenyls (PCBs). Atlanta, GA, 
US Department of Health and Human Services, Agency for Toxic Substances and 
Disease Registry 

 毒性物質疾病登録局(ATSDR)の毒性部門が、ポリクロロビフェニル(PCBs)の毒性プロフ

ァイル(2000 年更新版)に基づき、ポリクロロビフェニルに関する本 CICAD を作成した。作

成過程中に、個々の物質に精通する専門家や一般から重要な意見が複数寄せられ、本文書

の信頼性と透明性を高めている。PCB プロファイル第一版は 1988 年に発表され、その後

1993 年、1997 年、2000 年に改訂され、更新が行われた。各改訂版には、最初のピアレビ

ュー、公開意見募集期間、公表後に行われた少なくとも 1 件のピアレビューが反映された。

2000 年の更新時には公表前・公表後のピアレビューに加え、学界、研究機関、政府機関の

研究者 37 人ならびに環境保護団体と業界を代表するオブザーバー3 人から成る PCB 拡大

専門家委員会による検討が行われた。2000 年版プロファイル(CICAD 原資料)には、1998
年と 2000 年のピアレビュー、1999 年の公開意見、2000 年の専門家委員会による検討が加

わったことになる。原資料の公表前草案のための文献検索を、1997 年版プロファイルのた

めの文献検索が終了した 1995 年から 1998 年 7 月まで行った。原資料公表後の更新のため

2 回目の文献検索を 2000 年 4 月に行い、ピアレビューアや専門家委員会の提言に基づき新

たな文献が採択された。 
 
本プロファイルは ATSDR において以下の内部検討を受けた。 

 
健康への影響の検討(HER)   HER 委員会は、健康影響を解釈しエンドポイントを分

類する際の一貫性と正確さを期すため、各プロファイルの健康影響に関する章を検討する。 
 
最小リスクレベル(MRL)の検討   MRL 作業グループは物質別の MRL に関連する問

題を考慮し、各プロファイルの健康影響データベースを検討し、MRL の算出に関する提言

を行う。 
 
検討委員会は、公開意見募集期間の開始前、集計した公開意見を検討しプロファイルの

包括的な見直しを行った後、ならびに公開意見への対応後に開催された。 
 
 公開前レビューの委員会のメンバーは以下のとおり： 
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Loren Koller, College of Veterinary Medicine, Oregon State University, Corvallis, OR 
 
Ernest McConnel, Consultant, Raleigh, NC 
 
Shane Que Hee, Department of Environmental Health Sciences, School of Public Health, 
University of California at Los Angeles, Los Angeles, CA 
 
 
特別専門家検討委員会のメンバーは以下のとおり：  

 

The special expert review panel consisted of the following members:  

Annette E. Ashizawa, Division of Toxicology/Research Implementation Branch, ATSDR, 
Atlanta, GA 

Mike Bolger, Contaminants Branch, ATSDR, Washington, DC 

Stephen Bosch, Syracuse Research Corporation, North Syracuse, NY  

Frank J. Bove, Division of Health Studies, ATSDR, Atlanta, GA 

Mr. Virlyn Burse, Environmental Health Laboratory, National Center for 
Environmental Health, Chamblee, GA 

Rick Canady, Diplomate American Board of Toxicology, Division of Health Assessment 
and Consultation, ATSDR, Atlanta, GA 

David O. Carpenter, School of Public Health, University at Albany, State University of 
New York, Rensselaer, NY 

John Cicmanec, US Environmental Protection Agency, Cincinnati, OH 

Jim Cogliano, National Center for Environmental Assessment, US Environmental 
Protection Agency, Washington, DC 

Thomas Darvill, Department of Psychology, Oswego State University, Oswego, NY 
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Christopher De Rosa, Division of Toxicology, ATSDR, Atlanta, GA  

Henry Falk, ATSDR, Atlanta, GA 

Obaid Faroon, ATSDR, Atlanta, GA 

Ginger Gist, Division of Health Studies, ATSDR, Atlanta, GA 

Anthony Gray, Syracuse Research Corporation, North Syracuse, NY 

Larry Hansen, College of Veterinary Medicine, University of Illinois, Urbana, IL  

Heraline E. Hicks, Division of Toxicology, ATSDR, Atlanta, GA 

Joseph L. Jacobson, Department of Psychology, Wayne State University, Detroit, MI 

Edwin M. Kilbourne, Centers for Disease Control and Prevention/National Center for 
Environmental Health, Chamblee, GA 

Fernando Llados, Syracuse Research Corporation, North Syracuse, NY 

Mark McClanahan, National Center for Environmental Health, Chamblee, GA 

Stephanie Miles-Richardson, Division of Toxicology/Research Implementation Branch, 
ATSDR, Atlanta, GA 

Ralph O’Connor, Division of Health Education and Promotion, ATSDR, Atlanta, GA 

Victoria Persky, University of Illinois, Chicago, IL 

Hana Pohl, ATSDR, Atlanta, GA 

Walter Rogan, National Institute of Environmental Health Sciences, National 
Institutes of Health, Research Triangle Park, NC 

Susan L. Schantz, Department of Veterinary Biosciences, University of Illinois, Urbana, 
IL 

Arnold Schecter, School of Public Health, University of Texas – Houston, Dallas, TX 
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Tom Sinks, Centers for Disease Control and Prevention, Chamblee, GA 

Barbara Slade, ATSDR, Atlanta, GA 

Allan S. Susten, Diplomate American Board of Toxicology, Division of Health 
Assessment and Consultation, ATSDR, Atlanta, GA 

Helen Tryphonas, Toxicology Research Division, Bureau of Chemical Safety, Health 
Protection Branch, Health Canada, Ottawa, Ontario 

John Vena, Social and Preventive Medicine, University of Buffalo, Buffalo, NY 

John Wheeler, Diplomate American Board of Toxicology, Division of Toxicology, ATSDR, 
Atlanta, GA 

Elizabeth Whelan, National Institute for Occupational Safety and Health, Cincinnati, 
OH 

Mary C. White, Health Investigation Branch, Division of Health Studies, ATSDR, 
Atlanta, GA 

Malcolm Williams, ATSDR, Atlanta, GA 

 

オブザーバー 

Stephen B. Hamilton, Jr., General Electric Company, Fairfield, CN 

Brett D. Hulsey (invited to the meeting, but did not attend), Sierra Club, Madison, WI 

Robert Kaley, Solutia, Inc., St. Louis, MO 

The post-public peer review panel consisted of the following members: 

Larry Hensen, College of Veterinary Medicine, University of Illinois, Urbana, IL 

Joseph Jacobsen, Wayne State University, Detroit, MI 
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Helen Tryphonas, Toxicology Research Division, Bureau of Chemical Safety, Health 
Protection Branch, Health Canada, Ottawa, Ontario  

John Vena, Social and Preventive Medicine, University of Buffalo, Buffalo, NY 
 
 
 これらの専門家は PCB の物理・化学的性質、毒物動態、主要な健康エンドポイント、作

用機序、ヒト・動物の暴露、ヒトへのリスクの定量化に関する総合的な知識を有する。全

レビューアは、包括的環境対策・補償・責任法（Comprehensive Environmental Response, 
Compensation and Liability Act、CERCLA）の修正条項 104(i)(13)に規定されたピアレビ

ューの条件に合致して選任された。 
 

ATSDR の研究者はピアレビューアの意見を検討し、どのように本プロファイルに取上げ

るべきかを決定した。プロファイルに組み込まれなかった意見は一覧表にして、採択され

なかった理由を示す短い説明文とともに、ポリクロロビフェニルの行政記録に盛り込まれ

た。検討したデータベースおよび引用された未発表の文献のリストも、行政記録に含まれ

ている。 
 
ピアレビュー委員会による引用は、本プロファイルの最終内容の承認を意味するもので

はない。本プロファイルの内容に対しては、ATSDR が責任を負う。 
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添付資料 2 CICAD ピアレビュー 

ポリクロロビフェニルの CICAD 原案は検討のため、各国の IPCS 窓口機関、参加機関、

および認定専門家に送られた。以下の関係諸機関からコメントが寄せられた。 

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

L. Birnbaum, National Center for Environmental Assessment, US Environmental 
Protection Agency, Research Triangle Park, NC, 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 

J. Curless, National Institute for Occupational Safety and Health, Cincinnati, OH, USA 

M.E. Davis, American Chemistry Council, Arlington, VA, USA  

T. Feldman, American Chemistry Council, Arlington, VA, USA  

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

B. Gladden, National Institute of Environmental Health Sciences, National Institutes of 
Health, Research Triangle Park, NC, USA 

A. Hanberg, Institute of Environmental Medicine, Karolinska Institute, Stockholm, 
Sweden 

P. Harvey, Health and Safety Executive, Bootle, Merseyside, United Kingdom  

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

C. Hiremath, National Center for Environmental Assessment, US Environmental 
Protection Agency, Research Triangle Park, NC, USA  
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C.T. Howlett, Jr., American Chemistry Council, Arlington, VA, USA 

H. Lilienthal, Medizinisches Institut für Umwelthygiene an der 
Heinrich-Heine-Universitat Dusseldorf, Dusseldorf, Germany  

D. Mukerjee, National Center for Environmental Assessment, US Environmental 
Protection Agency, Cincinnati, OH 

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

C.M. Price, American Chemistry Council, Arlington, VA, USA 

D.C. Rice, US Environmental Protection Agency Headquarters, Washington, DC, USA 

W.J. Rogan, National Institute for Environmental Health Sciences, Research Triangle 
Park, NC, USA 

J. Sekizawa, National Institute for Health Sciences, Tokyo, Japan 

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

M. van den Berg, Research Institute of Toxicology, Utrecht University, Utrecht, The 
Netherlands 

G. Winnneke, Medizinisches Institut für Umwelthygiene an der 
Heinrich-Heine-Universitat Dusseldorf, Dusseldorf, Germany 

K. Ziegler-Skylakakis, Commission of the European Communities, European Union, 
Luxembourg 
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添付資料 3 CICAD 最終検討委員会  

カナダ・オタワ 

2001 年 10 月 29 日～11 月 1 日 

メンバー 

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

Dr T. Chakrabarti, National Environmental Engineering Research Institute, Nehru 
Marg, India 

Dr B.-H. Chen, School of Public Health, Fudan University (formerly Shanghai Medical 
University), Shanghai, China  

Dr R. Chhabra, National Institute of Environmental Health Sciences, National 
Institutes of Health, Research Triangle Park, NC, USA (teleconference participant)（テ

レビ会議出席者） 

Dr C. De Rosa, Agency for Toxic Substances and Disease Registry, Department of 
Health and Human Services, Atlanta, GA, USA（座長） 

Dr S. Dobson, Centre for Ecology and Hydrology, Huntingdon, Cambridgeshire, United 
Kingdom（副座長） 

Dr O. Faroon, Agency for Toxic Substances and Disease Registry, Department of Health 
and Human Services, Atlanta, GA, USA  

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

Ms R. Gomes, Healthy Environments and Consumer Safety Branch, Health Canada, 
Ottawa, Ontario, Canada 

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

Mr P. Howe, Centre for Ecology and Hydrology, Huntingdon, Cambridgeshire, United 
Kingdom (共同報告者) 

Dr J. Kielhorn, Fraunhofer Institute of Toxicology and Aerosol Research, Hanover, 
Germany (共同報告者) 

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  

 

欧州連合の代表者 

Dr K. Ziegler-Skylakakis, European Commission, DG Employment and Social Affairs, 
Luxembourg  
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オブザーバー 

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 

Dr W.M. Snellings, Union Carbide Corporation, Danbury, CN, USA 

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

 

事務局 

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 



 

 98

添付資料 4 略号および略称 

Ah  アリール炭化水素 
ATSDR 毒性物質疾病登録局 
BCF 生物濃縮係数 
CI 95％信頼区間 
CICAD 国際簡潔評価文書 
CYP チトクロム P450 
DDE 1,1-ジクロロ-2,2-ビス(p‐クロロフェニル)エチレン  
DDT 1,1,1-トリクロロ-2,2-ビス(p‐クロロフェニル)エタン 
DNA デオキシリボ核酸 
ECD 電子捕獲型検出器 
EPA (米)環境保護庁 
GC ガスクロマトグラフィー 
HRGC 高分解能ガスクロマトグラフィー 
ICD-8 第 8 回国際疾病分類 
IgG 免疫グロブリン G 
IgM 免疫グロブリン M 
IPCS  国際化学物質安全性計画 
IQ 知能指数 
Kow オクタノール／水分配係数 
LD50 50％致死量 
LOAEL 最小毒性量 
MDI 精神発達指標 
MFO 混合機能酸素添加酵素 
MS 質量分析法 
NBAS 新生児行動評価法 
NHL 非ホジキンリンパ腫 
NOAEL 無毒性量 
NOS 神経学的最適性スコア 
OR オッズ比 
PCB ポリクロロビフェニル 
PCDD ポリクロロジベンゾジオキシン 
PCDF ポリクロロジベンゾフラン 
PCQ ポリクロロクォーターフェニル 
PDI 精神運動発達指標 
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RR 率比 
SD 標準偏差 
SFE 超臨界抽出法 
SIR 標準化率比 
SMR 標準化死亡比 
SRM 標準試料 
T3 トリヨードチロニン 
T4  チロキシン 
TEF 毒性等価係数 
TEQ 毒性等量 
WHO 世界保健機関 
WISC-R ウェクスラー知能検査法(改訂版)
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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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