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

No.62  コールタールクレオソート 
(Coal tar creosote) 

 
 
序 言 

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

 

本 CICAD の一次草案はハノーバーにあるフラウンホーファー毒性･実験医学研究所

(Fraunhofer Institute of Toxicology and Experimental Medicine)が作成した1。関連デ―
タベースの総括的な文献検索は 2002 年 6 月に行われている。一次草案が限定されたピア

レビューのために配布され、その後この草案を最終的にまとめるため、またピアレビュー

のコメントが適切に処理されたかを確認するために諮問グループが召集された。このピア

レビューに参加した諮問グループのメンバーを Appendix 2 に示す。次いで、IPCS の窓口

機関や参加機関のほかに、IPCS のリスクアセスメント運営グループの協力を得て認定さ

れている専門家にも最終草案をピアレビューのために送付した。本 CICAD 最終草案のピ

アレビューに関する情報を Appendix 3 に示す。本 CICAD は 2003 年 9 月 8～11 日にブル

ガリアのバルナで開催された最終検討委員会で国際評価として承認された。最終検討委員

会のメンバーを Appendix 4 に示す。IPCS が作成したクレオソートに関する国際化学物質

安全性カード(ICSC 0572) (IPCS, 2002) も本 CICAD に転載する。 
 

1.1 物質の特定、物理的･化学的性質および分析方法 
 
本CICADはコールタールクレオソート(石炭クレオソート)に関するものである。木(ﾓｸ)

クレオソートはおもに医薬品で使用される別の製品であり、本文書では対象としない。 
 
コールタールクレオソートは茶色がかった黒／黄色がかった濃緑色の油状の液体で、独

特の臭気があり、粗コールタールの分留によって得られる。蒸留範囲はおよそ 200～400℃
である。クレオソートの化学組成は石炭の原産地によって左右され、蒸留過程によっても

影響を受ける。その結果、クレオソート含有成分の種類や濃度が一致することはめったに

                                                  
1  本 CICAD は新たに作成されたものであり、原資料なるものは存在しない。 
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ない。 
 
クレオソートは数百からおそらく一千にも及ぶ化学物質の混合物であるが、それらのう

ちで、含有量が 1%を超える化合物は限られている。クレオソート中の化学物質は大きく 6
つに分類できる。すなわち、クレオソートの 90%までを組成する多環式芳香族炭化水素

(polycyclic aromatic hydrocarbon, PAH)およびアルキル化 PAH などの芳香族炭化水素、

タール酸／フェノール化合物、タール塩基／含窒素複素環式化合物、芳香族アミン化合物、

含硫黄複素環式化合物、ジベンゾフランを含む含酸素複素環式化合物である。クレオソー

トはキャリアーオイルや溶媒を含む希釈製剤として販売される場合がある。国によっては

クレオソートの組成と用途に規制があり、その規制は通常、ベンゾ [a]ピレン

(benzo[a]pyrene, BaP)とフェノール化合物の含有量に焦点を当てている。 
 
クレオソートは水にはわずかしか溶けないが、種々の有機溶媒には可溶である。しかし、

物理的・化学的性質は成分ごとに大幅に異なっており、たとえば、高水溶性の成分もある。 
 
クレオソートの分析は複雑である。さまざまなプロフィールのクレオソートが種々のマ

トリクスで見出される。すなわち、もっとも高揮発性のものは大気中に、もっとも高水溶

性のものは水中に、収着能が大きいものは底質／土壌中にみられる。大気、水、底質／土

壌、生物など、サンプルが採取されるマトリクスに応じて、適切な精製と抽出が必要であ

る。水素炎イオン化検出器(FID)または質量分析(MS)検出器付き高分解能ガスクロマトグ

ラフィ(HRGC)、あるいは蛍光検出器(FL)付き高速液体クロマトグラフィ(HPLC)がもっと

も一般的に利用される分離･定量方法である。 
 
大気中のクレオソート浮遊微粒子への職業暴露はコールタールピッチ揮発性物質(coal 

tar pitch volatiles, CTPV)としてすでにモニターされている。しかし、CTPV 法は低濃度

のクレオソートフュームを測定するには感度が十分ではない。大気中の PAH といった重

要な成分は、捕集管に接続されたポリテトラフルオロエチレン(PTFE)フィルターに採取し、

抽出後 HRGC または HPLC によって分析する。クレオソート由来のその他の揮発性化合

物は捕集管に採取できる。 
 
尿中 PAH 代謝物の 1-ピレノール(1-ヒドロキシピレン)および 1-ナフトール(1-ヒドロキ

シナフタレン)がクレオソートの暴露評価で利用されている。 
 

1.2 ヒトおよび環境の暴露源 
 
コールタールクレオソートは、陸上および海水･淡水中の建造物、鉄道の踏切用敷材･ス
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リーパー(枕木)、橋梁・桟橋用デッキ材、電柱、ログハウス、柵、児童公園設備のための

木材防腐･防水剤である。 
 
欧州連合(EU)で使用されているクレオソートの大部分は木材の加圧含浸用である。米国

をはじめ多くの国々では、コールタールクレオソートの使用は認定された申請者に限られ

ている。 

 

非木材用途に海水中コンクリート杭への防汚がある。クレオソートは、屋根用ピッチ、

重油、油煙の成分であり、また成型用金型の潤滑剤でもある。その他の用途として、動物

や鳥の忌避薬、殺虫剤、動物浸漬剤、殺菌剤が報告されている。 
 
米国におけるクレオソートの生産は 2 つのカテゴリーに分類される。すなわち、蒸留液

クレオソート(100%)とコールタール液中のクレオソートである。1992 年における蒸留液

生産は 240000 トンであり、コールタール液中のクレオソート生産は 110000 トンであっ

た。EU におけるクレオソートの生産は年におよそ 60000～100000 トンになると推定され

ている。 
 
木製品の加圧含浸中に、余分なクレオソートが処理材から放出される可能性がある。こ

れらの施用現場からの流出クレオソートの浸出はよくみられる。クレオソートは大気放出

によっても処理施設から環境へ放出される。 
 

1.3 環境中の移動･分布･変換 

 
クレオソートの環境中における移動･分布過程は複雑であり、環境条件のほかに、組成分

の物理化学的性質、およびマトリクスと成分の相互作用にも左右される。一般に、クレオ

ソートはあらゆる環境コンパートメント(大気、水、底質、土壌、生物相)中に分布してい

る。しかし、クレオソートの組成分の主要な環境シンク(吸収源)は底質、土壌、および地

下水である。 
 
一般に、フェノール化合物、低分子量 PAH、および数種の複素環式化合物は主として気

相中に存在する傾向がある。クレオソートの組成分は粒子状物質としても大気中に存在す

る。 
 
水面からのクレオソートの蒸発は重要な過程であるとは考えられない。 
 
水系でのクレオソートの移動は、成分の水溶性、有機相に対する親和性、および吸着能
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に依存している。一般に、高可溶性の画分には、フェノール化合物、複素環式化合物、お

よび低分子量 PAH が含まれる。関連底質では、比較的低溶解性で高吸着能がある高分子

量芳香族化合物が大半を占めている。しかしながら、高分子量化合物の移動はコロイドに

吸着した汚染物質の同時移動によって起こる可能性もある。 
 
野外観察と実験室浸出実験により、水浸したクレオソート処理材構築物からクレオソー

ト成分が浸出することが明らかになっている。クレオソート成分の浸出性は海水中より淡

水中のほうが高かった。移動速度は温度上昇に伴って増大し、杭材齢の増加とともに減少

した。含窒素複素環式化合物は PAH やジベンゾフランよりも速く浸出した。 
 
土壌中のクレオソート成分の垂直または水平方向の移動速度は、土壌の性状と環境条件、

さらにクレオソート成分の物理化学的性状にも左右される。実験室モデルとフィールド実

験(クレオソート流出をシミュレート)により、低分子量化合物の高速の下方移行に加えて、

高分子量化合物の移動の著しい遅延も明らかになった。処理材製品から周辺土壌へ放出さ

れたクレオソート化合物には、数十年間も残留すると考えられる物質もある。 
 
クレオソートの PAH は陸生動植物によって少量取り込まれる。クレオソート化合物の

摂取に関する定量的データは家畜では入手できない。野外と実験室の研究でモニターされ

た多数の水生無脊椎動物および魚類は、クレオソート由来の PAH を多く摂取していた。

ヒトの食物供給システムへは、汚染した魚介類を介して移動する可能性がある。 
 
クレオソートの組成分の生分解性にはばらつきがある。一般に、好気的分解のほうが嫌

気的分解よりも効果が大きい。フェノール化合物は比較的容易に分解される。PAH の分解

性は芳香環の数に反比例するようである。複素環式芳香族化合物には速やかに除去される

ものと除去され難いものがある。クレオソート成分では、無機化より生体内変換のほうが

一般的とみられる。生成された中間体が、残留性、移動性、毒性の面で親化合物よりも顕

著な場合もある。 
 
調査はほとんどなされていないが、魚類は水生無脊椎動物よりも速やかにクレオソート

の PAH を代謝するようである。 
 
光化学的変換はもっとも重要な無生物的メカニズムのようである。このメカニズムによ

って、PAH や複素環式化合物、フェノール化合物などのクレオソート組成分は大気中で変

換され、程度は低いが水や土壌中でも変換される。光酸化は直接的光分解より影響が大き

い。個々の PAH とクレオソート混合体中に存在するのと同一組成の PAH の照射試験によ

って、混合体での光反応性は個別試験と比較すると低い傾向があることが明らかになった。 
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クレオソート汚染区域での野外モニター試験、移転実験、および実験室やミクロコズム

試験によって主として PAH の場合について明らかにされたように、水生無脊椎動物と魚

類はクレオソート成分を生物濃縮する。一般に、昆虫とザリガニにおける PAH プロフィ

ールは底質で認められたプロフィールに近かったが、魚類では低／高分子量 PAH の比が

おおいに異なっていた。クレオソート暴露に関連する生物濃縮係数(bioconcentration 
factor, BCF)は稀にしか報告されていない。しかし、クレオソート汚染底質の PAH 成分に

対する BCF は 0.3～73000 と推定されている。 
 
多数の汚染浄化対策が主としてクレオソート汚染地下水と土壌に対して開発されている。

ほとんどの処理対策は、特定の物質の汚染を著しく低減させたが、処理マトリクスの毒性

は低減されないかある程度しか低減されなかった。 
 

クレオソート処理材は環境中で腐朽しないので、その処分が問題となっている。PAH、ハ

ロゲン化されたダイオキシンやフランなど毒性物質が生成される可能性があるので、クレ

オソート処理材を管理されない条件下で焼却してはならない。 

 
1.4 環境中の濃度とヒトの暴露量 
 
大気中濃度に関し公表されたデータで、クレオソート処理施設近辺の PAH の濃度を取

り扱っているものは非常に少ない。処理施設から 2000m 離れた地点でのナフタレンの最

高濃度は 90 ng/m3と報告されている。クレオソート工場からの距離が増すにつれて濃度は

低下し、フルオランテンで 500m 地点の 64 ng/m3から 5000m 地点の 1.6 ng/m3まで、BaP
で 100m 地点の 5 ng/m3から 2000m 地点の 5 ng/m3までであった。 
 
数ヵ国におけるクレオソート廃棄現場近くの地下水には、クレオソート関連 PAH およ

びフェノール・複素環式・BTEX(ベンゼン、トルエン、エチルベンゼン、キシレン)化合物

が含まれていることが判明している。デンマークのクレオソート調査地点 44 ヵ所のモニ

タリングデータでは、BaP 濃度(90 パーセンタイル)は 30 µg/L、クリセンは 50 µg/L と報

告されている。数ヵ所のクレオソート廃棄現場付近で検出された数種の複素環式･フェノー

ル･BTEX 化合物のそれぞれの最高濃度は、10～80mg/L であった。 
 

10 年前のクレオソート流出の影響を受けた川の水では、数種の PAH の濃度が mg/L 範

囲で認められている。あるクレオソート工場付近の排水路の水試料で、12 種の PAH がモ

ニターされた。各物質の最大濃度は、0.02 µg/L(べンゾ[b]-およびベンゾ[k]フルオランテン)
～153 µg/L(ナフタレン)で、BaP では 0.05 µg/L であった。 
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クレオソート処理材により護岸が施された小水路や、クレオソート処理された電柱や電

信柱が建てられている線路の側溝でも、高濃度の PAH が認められている。BaP 濃度の最

大測定値は 2.5 µg/L、総 PAH 濃度の平均値は約 600 µg/L であった。 
 
木材防腐保存処理施設の近辺では、底質中の総 PAH の最大値がおよそ 20000～30000 

mg/kg 乾燥重量に達し、総含窒素複素環式化合物はおよそ 1000 mg/kg 乾燥重量程度に達

した。BaP 測定値は乾燥重量 1kg あたり数百 mg と高濃度を示した。複素環式化合物でも

っとも豊富にみられたのはカルバゾール(18 mg/kg 乾燥重量)であった。クレオソート処理

材の構造物(杭、護岸、柱/枕木)付近の底質では、総 PAH 濃度が最大 1200 mg/kg 乾燥重量

で、平均 BaP 濃度は約 2 mg/kg 乾燥重量であった。 
 
数カ国における放棄されたクレオソート生産/使用施設付近の土壌で、高濃度のクレオソ

ート由来化合物が報告され、総 PAH の最大濃度は乾燥重量 1kg あたり数千 mg/kg、総フ

ェノール化合物ではほぼ 100 mg/kg であった。クレオソート処理した柱周辺で、“クレオ

ソート油含有物質”の濃度が最大 90000 mg/kg 乾燥重量であると報告されている。含浸枕

木保管区域から採取した土壌、および古い含浸枕木を用いた砂場の砂に、総 PAH にして

最大濃度がそれぞれ 20 mg/kg および 2 mg/kg 乾燥重量が含有されていた。木材処理場や

保管所近辺の土壌でみられた BaP 濃度は、最大 390 mg/kg 乾燥重量に達し、クレオソー

ト処理した柱付近で 6 mg/kg、遊び場の砂で 0.2 mg/kg であった。 
 
クレオソート処理材製品は、数十年の使用後にも高濃度の PAH を含有する可能性があ

り、フェノール化合物および複素環式化合物の存在も考えられる。例えば、クレオソート

処理材には平均濃度 1510 mg/kg 木材(キノリン)～11990 mg/kg(フェナントレン)の存在が

認められている。遊び場に設置された木製枕木には最大濃度 1570 mg/kg 切屑の BaP がみ

られた。 
 
クレオソート汚染区域で捕獲された、あるいはクレオソート処理材の生簀で管理された

食用魚類や甲殻類には、高濃度の PAH や PAH 代謝物が含まれることが判明している。お

よそ 3 ヵ月間の管理後には、市販ロブスターの尾肉の BaP 平均濃度が 0.6 から 79 µg/kg
湿重量まで上昇した。 
 
淡水や汽水／海洋環境のさまざまなクレオソート汚染地区で採取した昆虫、軟体動物、

甲殻類、魚類など数種の水生動物相で、バックグラウンドレベルをかなり超えた濃度のク

レオソート由来 PAH が検出されている。濃度は概して無脊椎動物でもっとも高かった(乾
燥重量 1kg あたり最大数百 mg)。クレオソート汚染底質に生息する魚の肝臓、およびその
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魚が捕食する無脊椎動物における総PAH濃度は、それぞれ1および 84 mg/kg乾燥重量(コ
ントロール：0.1 および 0.5 mg/kg 乾燥重量)と高値を示した。木材防腐保存処理施設近く

の湾から採取した巻貝 Thais haemastoma に、最大約 10 µg/kg 乾燥重量の複素環式化合

物が認められ、PAH は最大約 200 µg/kg であった。 
 
一般住民は、クレオソートやクレオソート含有製品の取り扱い、およびクレオソート汚

染した空気･水･食品との接触によって、クレオソートやクレオソート化合物に暴露する可

能性がある。暴露経路は、吸入、飲食、皮膚接触である。 
 
クレオソートの複雑性および多様な暴露状況により、暴露は質・量ともにさまざまに異

なる。しかし、BaP を指標物質とし、いくつかの仮定に基づいて、2 つの重要な暴露シナ

リオに関する推定がなされている。その結果、遊び場のクレオソート処理した備品で遊ぶ

小児では、皮膚接触による暴露量が BaP 約 2 ng/kg 体重/日と見積もられた。クレオソー

ト注入工場付近の庭園の野菜や果物の消費による BaP 摂取量は、1.4～71.4 µg/kg 体重/日
と算定された。 
 
ある研究が、クレオソート含浸工場付近に居住する人々の生体内モニタリングデータを

提示している。暴露した居住者の 1-および 2-ナフトール排泄量は、コントロールより有意

に高かった。例えば、朝尿サンプル中の 1-ナフトール値は、暴露住民で 2.5 µmol/mol ク
レアチニン、非暴露群で 1.2 µmol/mol クレアチニンであった。1-ピレノール排泄量には有

意差はなかった。 
 
クレオソートへの職業暴露は、クレオソートやクレオソート処理材製品の製造・使用・

輸送・廃棄時に発生すると考えられる。木材保存処理作業員に関するデータは大半が公表

されている。 
 
木材含浸工場で、同様の方法で CTPV を指標としてモニターしたクレオソートエーロゾ

ル濃度は、最大 9700 µg/m3 に達した。木材含浸工場におけるクレオソート蒸気の総濃度

時間加重平均値(TWA)は 0.5 ～9.1 mg/m3でピーク濃度が最大 71 mg/m3、クレオソート処

理材を取り扱う作業場では TWA が 0.1～11 mg/m3であった。粒状 PAH の平均濃度は、

含浸工場で 0.2～106 µg/m3、含浸木材を取り扱う作業場では 0.8～46 µg/m3であった。総

PAH に対する粒子結合 PAH の比率は 4％未満とみられた。 
 
木材含浸工場の蒸気相でおもにみられる化学物質はナフタレン、メチルナフタレン、イ

ンデン、アセナフテン、フルオレンで、粒子相のおもな PAH はフルオレン、フェナント

レン、アントラセン、ピレンである。指標物質であるナフタレンおよび BaP(後者は主と
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して粒子結合性)の最大濃度は、それぞれ 41 mg/m3 および 1 µg/m3と高値を示した。豊富

にみられる複素環式 PAH はベンゾチオフェンで、最大濃度 2800 µg/m3であった。フェノ

ール、ビフェニル、メチルスチレンの濃度は、それぞれ 2000、1000、3000 µg/m3を超え

なかった。高度にクレオソート汚染した土壌の清掃作業中空気モニタリングでは、作業員

の暴露濃度の最大値が揮発性 PAH0.9 mg/m3、粒子状 PAH0.2 mg/m3、BaP<0.002 mg/m3

であった。 
 
クレオソート職業暴露の主要経路は皮膚である。ピレンの 90％超およびナフタレンの

50～70％が皮膚を介して体内に入ると推定されている。クレオソート含浸作業員の皮膚へ

の総ピレン汚染量平均値は、保護衣非着用の作業員でおよそ 1 mg/日であった。作業員の

皮膚へのピレン汚染は、保護衣着用で平均およそ 35％低減した。 
 

2 種の PAH 代謝物、1-ナフトールおよび 1-ピレノールが、クレオソート暴露の体内マー

カーとしてモニターされている。たとえば、フィンランドの木材含浸工場作業員および処

理木材を扱う組立工の 1-ナフトールの平均尿中濃度は、それぞれ 1350 および 1370 
µmol/mol クレアチニンであった。木材含浸作業員の平均尿中 1-ピレノール濃度

64 µmol/mol クレアチニンは、組立工の値の 10 倍であった。クレオソート生産やクレオ

ソート汚染土壌の清掃に携わる作業員では、作業時間中の尿中 1-ピレノール値の上昇も認

められた。1-ピレノール濃度は、皮膚のピレン汚染量の差と高い相関関係を示したが、呼

吸域大気濃度の差との相関性は低かった。 
 
排泄される代謝物(および大気/皮膚モニタリングデータ)に基づく暴露計算によれば、作

業員(組立工や含浸作業員)1 人あたりのナフタレン総摂取量は、16 mg/日と考えられる。 
 

1.5 実験動物およびヒトでの体内動態・代謝の比較 
 
 経口、吸入、皮膚暴露によるコールタールクレオソートの吸収の程度や速度を、動物あ

るいはヒトで調べた研究はない。しかしながら、自発的被験者の尿中にクレオソート PAH 
の代謝物が検出されたこと、ならびにクレオソート暴露後に動物またはヒトの組織に PAH
–DNA 付加体が検出されたことから、クレオソート含有成分の著しい吸収を示す証拠が得

られている。実験動物あるいはヒトでクレオソートによって毒性が誘発されたという間接

的な証拠もある。さらに、単一成分の試験は個々の PAH では著しい吸収性を示すものの、

混合物への暴露では吸収動態を定量的に予測する価値は限られている。 
 
 コールタールクレオソートに関する体内分布試験は行われていない。 
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 PAH の主要代謝経路に一致して、1-ナフトールや 1-ピレノールなど PAH のヒドロキシ

代謝物がクレオソートに暴露したヒトの尿中で測定されている。 
 
 一般に、PAH の代謝物や非代謝物は吸収経路に関係なく、胆汁、糞便、尿のほかに母乳

にも排泄される。しかしながら、コールタールクレオソートの消失および排泄に関する特

定の研究は、ヒト尿中の PAH 代謝物の測定に限られている。1-ナフトールと 1-ピレノー

ルの尿中濃度の上昇が、数ヵ所の木材クレオソート処理工場の作業員とクレオソート含浸

木材を取り扱う組立工において認められている。ナフタレン／ピレンの推定 1 日吸入取込

み量と尿中 1-ナフトール／1-ピレノール排泄量の比較により、とくにピレンでは非吸入経

路による取込みが大きいことが明らかになった。また、1-ピレノール排泄への経皮取込み

の関連性が保護衣着用の作業員でも実証されており、保護衣の着用は皮膚汚染と 1-ピレノ

ール排泄の著明な減少をもたらしている。被験者への単回投与によるクレオソートの局所

投与は、1-ピレノールの基礎排泄量を有意に高めた。 
 
 1-ナフトールおよび 1-ピレノールの消失半減期は数時間または数日の範囲にある。 
 
 クレオソートと細胞成分との相互作用に関する大部分の研究は、クレオソート PAH と

核酸との相互作用に関連したものである。PAH–DNA 付加体が、実験的なあるいは環境中

での暴露後にマウス、ラット、魚類で検出されている。 
 
1.6  実験哺乳類および in vitro 試験系への影響 
 
 限られた試験に基づくが、クレオソートは実験動物に対し低～中等度の急性毒性を示す。

経口暴露後のマウスで、最低 LD50の 433 mg/kg 体重が報告されている。クレオソートの

短期暴露後の影響についての信頼できる情報は少ない。クレオソートの経口投与により体

重減少がラット、ヒツジ、子ウシで観察されている。 
 
 マウスを用いた初期の限られた研究で、局所適用によってクレオソートの発がん活性を

指摘しているものがある。腫瘍の種類には、皮膚がん・乳頭腫のみならず肺がんも含まれ

ていた。2 種の異なるコールタールクレオソート調整液(CTP1：BaP 含量が 10 mg/kg、
CTP2：BaP 含量が 275 mg/kg)で行われたより最近のマウスの皮膚試験により、皮膚腫瘍

誘発に関してクレオソートの発がん性が確認された。腫瘍発生率と両クレオソートの BaP 
含量との間には直線的な用量反応関係があった。クレオソートは、BaP 純品で予想される

強さの約 5 倍である。この長期(78 週)試験で認められた非腫瘍性影響は、皮膚潰瘍形成、

生存期間の短縮などであった。 
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 さまざまなクレオソートは皮膚刺激物質であることが、動物で証明されている。眼の刺

激性に関するデータは矛盾している。 
 
 クレオソートの生殖・発生毒性に関する適切な動物試験は行われていない。しかしなが

ら、クレオソートは in vitro でエストロゲン介在性活性を誘発することがあり、内分泌か

く乱の可能性を示唆している。生殖系への有害影響もクレオソートに暴露された魚類で報

告されている。 
 
 細菌や哺乳類動物系に基づく多数の in vitro 試験は、クレオソートに遺伝毒性があるこ

とを示している。観察された遺伝毒性のパターンは PAH で認められたものに類似してい

た。 クレオソートはマウスにおける in vivo 小核試験でも遺伝毒性を示した。 
 
 魚類細胞の培養系を用いた試験は、クレオソートの細胞毒性が紫外線照射によって増強

されることを示した。 これは、一部の PAH で知られている光毒性と一致している。 
 
 クレオソートは、実験哺乳類における肝ミクロソーム酵素の誘導物質であることが示さ

れている。 
 
1.7  ヒトへの影響 
 
1.7.1 一般住民 
 
 クレオソートは主として殺虫剤としての使用による偶発的なあるいは不慮の中毒事故に

かかわりがある。小児では約 1～2 g の、成人では約 7 g のクレオソートの摂取後に死亡が

起きている。症状としては、流涎、嘔吐、呼吸困難、めまい、頭痛、瞳孔反射の消失、低

体温、チアノーゼ、痙攣などで、口腔咽頭、腸管、心膜、肝臓、腎臓の障害を伴った。 
 
 米国の放棄された木材クレオソート処理工場内あるいはその近くに住む人々に、皮膚発

疹の発生増加が示唆されている。 
 
 環境暴露によるがん発生の証拠は、米国でクレオソートに汚染した上水道に暴露した女

性住民の、乳がんと胃腸がんに関する 1 件の報告に限られている。しかし、クレオソート

あるいはリスク因子の交絡に原因があるのかを明示することはできない。 
 
1.7.2 職業暴露 
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 ヒトへのコールタールクレオソートの影響に関する大部分の報告は、クレオソートまた

はクレオソート処理木材との皮膚接触や吸入接触に主として起因する職業暴露に関連して

いる。 
 
 もっとも明らかな影響は、うつ病、衰弱、頭痛、軽度錯乱、めまい、悪心、流涎過多、

嘔吐などの症状をときに伴う、光毒性や光アレルギー性反応といった皮膚および眼の刺激

や損傷である。光感作(クレオソートによる紫外線への皮膚感作)がクレオソート暴露の作

業員で観察されている。 
 
 口唇および皮膚がんの発症リスクの上昇が、スウェーデンとノルウェーの木材含浸作業

員に関するコホート研究、およびフィンランドの丸太材作業員で認められている。日光暴

露との相互作用の可能性は十分に検討されていない。陰嚢がんによる死亡率がクレオソー

トに暴露したレンガ製造作業員の間で上昇した。 
 
 単回の疫学調査により、クレオソート暴露に起因する膀胱がん、多発性骨髄腫、肺がん

のリスクの可能性が示唆された。2 件の症例対照研究は、クレオソートへの暴露の可能性

がある男性作業員の出生児に脳腫瘍と神経芽細胞腫のリスク上昇を示唆した。 
 
 全ての疫学調査は、暴露の測定値というよりもむしろ定性的な推定値に基づいていた。 
 
1.8 実験室および自然界の生物への影響 
 
 Microtox 試験(Photobacterium phosphoreum あるいは Vibrio fischeri の生物発光の

抑制)によって測定された種々のコールタールクレオソート(アセトン溶液中)による 15 分

間 EC50は 0.38～0.63 mg/L である。コントロールと比較した生物発光の有意な低下は、

底質(底質水簸溶出液および間隙水)および地下水などといったクレオソートに汚染された

環境試料中でもみられている。さらに、クレオソート汚染された浸出液による硝化作用の

強い抑制も観察されている。 
 
実験的に暴露した水生植物において、クレオソートはストレスの徴候と異常な生長を誘

発した。ホザキノフサモ(Myriophyllum spicatum)の眼に見える変化を 1.5 mg/L という低

い名目濃度で見ることができた。節の発生、芽の長さ、および乾燥重量の減少に対する EC50

値は、それぞれ 86、55、33 mg/L であると算出された。さらに、クレオソート濃度 0.1
～92 mg/L で、膜のイオン漏出が有意にかつ用量依存的に増大した。クレオソートの光毒

性誘発作用がイボウキクサ(Lemna gibba)で証明されている。すなわち、生長速度低下の

EC50(名目上)が実験室の可視光線下の 54 mg/L から、擬似太陽熱放射下では 12 mg/L へ
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減少した。 
 
水生無脊椎動物では、クレオソートのEC50／LC50は0.02～4.3 mg/Lの範囲で測定されて

いる。幼生期は成体期よりも感受性が高いことが分かった。クレオソートの水溶性画分

(WSF)のミジンコDaphnia pulexへの生涯暴露では、生長速度の低下と生殖障害が生じた。 
 
感染症に対する感受性の増大が、クレオソート汚染底質の15％および30％希釈液に暴露

したアメリカガキ(Crassostrea virginica)で認められた。クレオソートによって環境汚染さ

れたマトリクスに実験室で暴露した多種類の甲殻類において死亡率の増大が見られている。

乾燥重量の減少および産卵期の雌の割合の減少といった亜致死的影響がアミMysidopsis 
bahia(甲殻類)で記録されている。これらのより微妙な影響に対する総同定芳香族炭化水素

の7日間EC50は0.015μg/Lであった。 
 
クレオソート汚染底質のアセトン抽出物では、ソコミジンコNitocra spinipes(甲殻類)に

対する急性毒性がクレオソートの急性毒性に匹敵した。 
 
クレオソートは魚類に対して急性毒性があり、最低LC50が0.7 mg/Lであると報告されて

いる。 
 
クレオソートによって汚染した地下水、水、底質(関連する水を含む)は魚類で生殖および

発生への有害影響を生じさせることが示されている。卵の孵化成功に対するLC50は0.05 
mg/Lと算定された。小型の食用魚スポット(Leiostomus xanthurus)で測定されたLC50は、

7～28日のクレオソート汚染底質への暴露期間の延長に伴って低下した。 
 
陸生生物に対するクレオソート暴露の影響に関するデータは限られている。タマネギ

Allium cepaによる試験では、種々クレオソートの根の伸長に対する96 時間EC50(根の長さ

の短縮)は18～34 mg/Lであった。クレオソート汚染土壌(たとえば総PAH約1000 mg /kg乾
燥重量)に暴露されたミミズEisenia foetidaは数日以内に死亡した。 

 
クレオソート放出源付近では、水生微生物、水生無脊椎動物、および魚類への有害影響

が認められており、これらは実験室でクレオソートによって誘発できる影響に類似してい

る。高度にクレオソート汚染された地点(底質)の魚類は、肝臓・肝臓外腫瘍の高い有病率、

免疫状態の障害(マクロファージ活性の低下)、および生殖障害を示した。 
 
一連の屋外の水生ミクロコズム研究において、クレオソートを添加したところ、動物性

プランクトンの存在量およびその分類群数の急激な濃度依存性の減少が起り、EC50(5日目)
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は45 μg/L(名目濃度)であった。これとは対照的に、植物性プランクトン群集への直接の有

害影響は見られなかった。もう1 件の試験では、100 μL/L(名目濃度)に暴露したニジマス

(Oncorhynchus mykiss)が3 日以内に死亡した。さらに低い濃度で、28日以内に免疫学的

変化が生じた(最小作用濃度[LOEC]：17μL /L[名目濃度])。クレオソート誘発の免疫制御は

持続暴露期間中に可逆的であった。濃度依存性の眼の損傷と肝臓のエトキシレゾルフィン

-O-脱エチル化酵素(EROD)活性の上昇が、3および10 μL/L(名目濃度)でみられた。 
 
陸生生物の野外観察では、野生生物(クロサイ、Diceros bicornis )および主にクレオソー

ト処理後間もない木材あるいはクレオソート容器に接触した家畜のクレオソート中毒が疑

われる致死例を挙げている。 
 

1.9 リスク評価 
 
クレオソートは遺伝毒性を示す発がん物質であるが、それに対する閾値は確認されてい

ない。ヒトでの研究からクレオソートが皮膚がんを引き起こすという一貫した証拠がある

が、用量反応分析が可能な研究はない。 
 

BaP含量が異なるコールタールクレオソートおよびBaPのみの2 種の試料を用いて皮膚

発がん性をマウスで調べた試験では、適用部位で乳頭腫と扁平上皮がんの発生率の有意な

上昇が見られた。しかし、他の器官は調べていなかった。腫瘍発生率と皮膚に適用された

クレオソート溶液中のBaP用量の間に相関関係が認められた。発がん性の閾値の証拠はなか

った。用量反応関係の分析によって、BaP総投与量が1 μgの場合、スロープファクターは4.9
×10–3 腫瘍/動物となった。この試験の場合、BaP含量に基づくと、クレオソートはBaP 単
独の溶液よりも約5 倍の発がん性があるようにみえた。 

 
このタイプの暴露に関するヒトのモニタリングデータは限られている。そのためリスク

評価例をここに取り上げなかった。 
 

クレオソートは大気、水、土壌、底質、および生物相で測定されている。クレオソート成

分の運命は、成分の物理化学的性状、マトリクスの性状、分解または蓄積性生物の存在、

および環境条件に大きく依存している。クレオソートは、漏洩事故あるいは積み下ろしの

際などに重大なリスクを生物相に与える可能性がある。実験室での試験が水生および陸生

生物に対するクレオソートの毒性を明らかにし、一方、フィールド調査もクレオソート暴

露後の有害影響を証明している。現在まで、クレオソートのどの成分がクレオソートの環

境汚染および毒性の指標として役立つか明らかになっていない。
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2.  物質の特定、物理的・化学的性質、および分析方法 
 
2.1 コールタールクレオソートの特定、および物理的・化学的性質 
 
本 CICAD はコールタールクレオソート(石炭クレオソート)に関するものである。木(ﾓｸ)

クレオソートはおもに医薬品で使用される別の製品であり、本文書では対象としない。 
 
コールタールクレオソートは茶色がかった黒／黄色がかった濃緑色の油状の液体で、独

特の強い臭気があり、粗コールタールの蒸留によって得られる(Figure 1 参照)。蒸留範囲

はおよそ 200～400℃である(ITC, 1990)。Table 1 にクレオソートの物理的性質の一部を

示す。 

 

 

 

 

 

クレオソートの化学組成は石炭の原産地によって左右され、蒸留過程によっても影響を

受ける。その結果、クレオソートの含有成分の種類や濃度が一致することはほとんどない。

そのため、本文書ではクレオソートの商品名や製造業者を可能な限り明記した。 
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クレオソートの組成に関する法律は国によって異なる。木材防腐保存処理に用いるクレ

オソートは米国木材保存協会(American Wood-preservers' Association、AWPA)規格 P1
および P2、西欧木材保存協会(Western European Institute for Wood Preservation、
WEI-IEO)のグレイド A、B、C(Table 2)など、国内のあるいは国際的な仕様基準に従って

特性で分類されている。たとえば、1994 年までは、フェノール化合物を 20％まで含有す

ることもあったが、1994 年に 3％に制限された(EC, 1994)。さらに近年は、クレオソート

のベンゾ[a]ピレン(benzo[a]pyrene, BaP)含有率を減らすよう、多くの国が法律で規定して

いる。EU では最近、クレオソートの分類と試験法に関する新しい基準をまとめた

(European Committee for Standardization, 2000)。ヨーロッパの業界は BaP 含有率が

50 mg/kg (0.005 wt％)未満のグレイド B および C を使用しており、C については揮発性

物質の含有率もより低いもののみを使用している (European Committee for 
Standardization, 2000)。 

 
クレオソートは数百からおそらく一千にも及ぶ化学物質の混合物であるが、それらのう

ちの 20％未満の限られた数のものだけの含有量が 1%を超えている(Lorenz & Gjovik, 
1972; Nylund et al., 1992)。これらの物質のうちいくつかの化学構造を Figure 2 に示す。 
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クレオソート中の化学物質は大きく 6 つに分類できる(Willeitner & Dieter, 1984; 

USEPA, 1987) (Table 3 参照)。 
 

―芳香族炭化水素 クレオソートの 90wt％までを組成すると考えられる非複素環式 PAH
の多環式芳香族炭化水素(PAH)およびアルキル化 PAH、BTEX(ベンゼン[benzene]、トル

エン[toluene]、エチルベンゼン[ethylbenzene]、キシレン[(xylene])など 
―タール酸／フェノール化合物 フェノール(phenol)、クレゾール(cresol)、キシレノール

(xylenol)、ナフトール(naphthol)など(タール酸 1～3wt％、フェノール化合物 2～17 wt％; 
Bedient et al., 1984) 
―タール塩基／含窒素複素環式化合物 ピリジン(pyridine)、キノリン(quinoline)、ベン

ゾキノリン(benzoquinoline)、アクリジン(acridine)、インドリン(induline), カルバゾール

(carbazole)など(タール塩基 1～3wt %、含窒素複素環式化合物 4.4～8.2 wt%; Heikkilä, 
2001) 
―芳香族アミン化合物 アニリン(aniline)、アミノナフタレン(aminonaphthalene)、ジフ

ェニルアミン(diphenyl amine)、アミノフルオレン(aminofluorene)、アミノフェナントレ

ン(aminophenanthrene) (Wright et al., 1985)、およびシアノ-PAH (cyano-PAH)、ベンゾ

アクリジン(benzacridin)、ベンゾアクリジンのメチル置換同族体(Motohashi et al., 1991)
など 
―含硫黄複素環式化合物 ベンゾチオフェン(benzothiophene)、ベンゾチオフェンの誘導

体など(1～3 wt%) 
―含酸素複素環式化合物 ジベンゾフラン(dibenzofuran)など(5～7.5wt %) 
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Nylund ら(1992)はポーランド、ドイツ、デンマーク、旧ソ連産の 4 種類のクレオソー

トを分析し、総量の 96～98％に相当するおよそ 85 の成分について同定した。全 4 種のク

レオソートにおけるおもな成分は、ナフタレンおよびそのアルキル誘導体、フェナントレ
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ン、フルオレン、アセナフテン、アルキルフェノール、ジベンゾフランであった。芳香環

が 2～3 個の PAH 濃度の合計は分析した 4 種のクレオソートでほぼ等しかったが、芳香環

が 4 個以上の PAH 含有量についてはかなりの相違(1.3～8.6％)があった(Nylund et al., 
1992)。ドイツおよびポーランドのクレオソート混合物中の PAH は、フェナントレンが圧

倒的に多く、ナフタレンがこれに続いた(Lehto et al., 2000)。 
 
Table 3 は、何種類かのクレオソートの分析結果である。Table 4 は、規制のためのモニ

タリングおよび環境問題研究や毒性試験に使用された、何種類かのクレオソートの PAH
含有量リストである。PAH は発がん物質として知られ、クレオソート中で最大の化学物質

グループなので、クレオソートに関する初期の研究の多くはPAHに焦点を合わせていた。

しかし、PAH は水には溶けにくいが、粒子状物質への吸着能が高い。そこで最近の研究は、

水により溶けやすく(Table 5 参照)、浸出水、汚染水、土壌、底質中にかなり高率で検出さ

れる、BTEX、含窒素複素環式化合物、含硫黄複素環式化合物、フェノール化合物など他

の化合物 (§5 参照)に焦点を合わせている(e.g., Arvin & Flyvbjerg, 1992; Mueller et al., 
1993; Middaugh et al., 1994a,b)。複素環式化合物はクレオソートのおよそ 5％を占める。

しかし、溶解度が比較的高く、収着能が低いことから、クレオソートの水溶性画分の 35
～40％にも達することがあり、地下水汚染物質となる可能性がある(Licht et al., 1996)。
環境中のクレオソート関連物質の混合物のプロフィール(§5参照)はTable 3記述のものと

は全く異なっている。 
 
たとえば、クレオソートといわれるものが石油を含有することがある(Fowler et al., 

1994)。一部の木材防腐保存処理用にクレオソートは燃料油と 1：1 で混合されている

(Hoffman & Hrudey, 1990)。抗微生物効果増強のためには、コールタールピッチ揮発性物

質(coaltar pitch volatiles, CTPV)などのいわゆる“topped”コールタールと混合されてい

る(Todd & Timbie, 1983)。 
 

2.2 コールタールクレオソート成分の物理的・化学的性質 
 
2.2.1 蒸気圧 
 
クレオソートには多数の化合物が関連しているため、その蒸気圧はさまざまで、特性化

するのは難しい。個々の成分について例をあげると、ベンゼンの 12700 Pa から多環式芳 

香族炭化水素(PAH;polycyclic aromatic hydrocarbon)であるジベンゾ[a,h]アントラセンの 
2.0 × 10–10 Pa に及ぶ(Table 5 参照)。 

 
2.2.2 溶解度と Kow値 
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クレオソート自体は水と混和しない(US EPA, 1984a)か、あるいはわずかに可溶性であ

る(von Burg & Stout, 1992)とされている。含有される個々の成分の溶解度は著しく異な

る(Table 5 参照)。PAH の水溶性や移動性は、地下水系などでは分子量の増加とともに低

下する。3 個以上の芳香環をもつ PAH の溶解度は 1 mg/L 未満であるが、BTEX、フェノ

ール化合物、含窒素・硫黄・酸素複素環式化合物(NSO 化合物)では桁違いに高い。 
 
通常、個々の化学物質が常温で固体である場合は、固体の溶解度がその物質の水溶解度

とされる。しかし、クレオソートの場合は個々の物質の形態は液体である。液体の溶解度

は固体のものより常に高く、その差は物質の沸点に比例して増大し、クレオソートにみら

れる化合物については、液体の溶解度は固体の場合よりも 3～240 倍高い(Raven & Beck, 
1992)。液体の溶解度の数少ないデータを Table 6 に示す。液体が混合物である場合、混合

物中の個々の成分の性質が純品とは異なる。そのうえ、溶解が進むにつれて非水相の組成

が変化する(Mackay et al., 1991)。“有効溶解度”は複合混合物中の特定成分の溶解度を表

すのに用いられる。クレオソートの溶解が進むにつれ、可溶性成分が急速に失われ、他の

成分のモル分率および有効溶解度が上昇することになる。US EPA の優先 10 物質につい

ての有効溶解度を Table 6 に示す。 
 
PAH のオクタノール／水分配係数(logKow)は 3 からおよそ 7 である。クレオソートの

他の成分の logKow はさまざまで、ピリジンの 0.65 (Leo et al., 1971)からビフェニルやジ

ベンゾフランの 4 まである(Table 5 参照)。PAH の有機炭素吸着係数(logKoc)は 2.4～7.0 で
ある(IPCS, 1998)。コールタール成分の分配試験から得たいくつかのタール／水分配係数
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(logKtw)は、他の試験からのそれぞれの logKow と同程度であるといえる(Rostad et al., 
1985；Table 5 参照)。 

 
2.2.3 その他の物理的・化学的性質 

 
送電用の電力柱および軌道信号が設けられた枕木にクレオソート含浸ポールが使用され

ていることから分かるように、クレオソート処理材の導電率は低い(ITC, 1990)。 
 
さまざまな金属への腐食作用はわずかである。液体クレオソートを適用した軟鋼の重量

の減少は 1 日に 2.3 µg/dm2であるが、クレオソート処理材の場合は 1 日に 27 µg/dm2であ

る。天然ゴム、ネオプレン(neoprene)、ポリ塩化ビニル(polyvinyl chloride、PVC)、ポリ

エチレン(polyethylene)はクレオソートの影響を大きく受けるが、ポリテトラフルオロエ

チレン(polytetrafluoroethylene、PTFE)やポリプロピレン(polypropylene)など他の物質は

影響を受けにくい(ITC, 1990)。 
 
クレオソート処理材の発火温度は非処理材よりも 50～100℃高い(ITC, 1990)。 
 
クレオソートおよびクレオソート処理材を 400℃、600℃、800℃で熱分解したところ、

元の物質中の PAH と同じ PAH が凝縮物中に生成した。クレオソートはおよそ 400℃まで

は蒸留によって抽出され、400℃からおよそ 545℃で酸化的に分解された。さらに、およ

そ 400℃で、処理材は酸化的に分解しアルデヒド、ケトン、フェノール化合物を生じた。
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ポリクロロジベンゾジオキシン(PCDD)およびポリクロロジベンゾフラン(PCDF)を検出

する実験によって、これらの化合物レベルが未処理材に比べて高いことが示された。しか

し、サンプル数がわずかなため、有意差があるとはいえない(Becker, 1997)。 
 

2.3  分析 
 
何百もの化学物質の混合物であるクレオソートの分析は非常に複雑である。クレオソー

トの存在はその成分のプロファイリング分析によって確認される。さまざまなプロフィー

ルのクレオソート組成物質が種々のマトリクス中で認められている。もっとも高揮発性の

ものは大気中に、もっとも高水溶性のものは水中に、収着能の大きいものは底質／土壌中

にみられる(§5 参照；Hale & Aneiro, 1997 も参照)。大気、水、底質／土壌、生物など、

サンプルが採取されるマトリクスに応じて、適切な精製と抽出が必要である(下記参照)。
水素炎イオン化検出器付き高分解能ガスクロマトグラフィ(HRGC-FID)、質量分析器付き

高分解能ガスクロマトグラフィ(HRGC-MS)、 蛍光検出器付き逆相高速液体クロマトグラ

フィ (HPLC-FL)がもっとも一般的に使用される分離・定量法である。FID 付き薄層クロ

マトグラフィ(TLC-FID)は極性・高沸点画分を定量できることから、FID 付きガスクロマ

トグラフィ(GC-FID)および質量分析器付きガスクロマトグラフィ(GC-MS)などを補うこ

とがある(Breedveld & Karlsen, 2000)。 
 
コールタールやコールタールクレオソートの分析は、主成分である PAH にほとんどの

力が注がれた。しかし、多くの組成分でもとりわけかなりの溶解度を示す含酸素および含

窒素複素環式化合物がクレオソート浸出水の急性毒性のおもな原因であるとされ、最近の

研究はこれらの化合物の分析に的が絞られている。 
 

2.3.1 "純"クレオソート(原液) 
 
クレオソートの分析は分別蒸留によって初めて試みられた。しかしその処理過程は単調

で、留分はかなり重複する。Lorenz と Gjovik (1972)はクレオソートの分析において分留

シミュレーションによる定量分析と定性分析の両方に GC を用いた(Table 3)。 
 
Later ら(1981)の方法によると、クレオソートのサンプルは、ヘキサン、ベンゼン、ク

ロロホルム、テトラヒドロフラン／エタノール溶出による中性アルミナ吸着カラムクロマ

トグラフィを用い、化学物質群別(脂肪族炭化水素、中性芳香族炭化水素、含硫黄・酸素芳

香族化合物、含窒素・ヒドロキシ芳香族化合物)に分離することができる。 
 
Wright ら (1985)は PAH および  含窒素多環式芳香族化合物 (nitrogen-containing 
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polycyclic aromatic compounds、NPAC)をクレオソートから分離し、ヘキサン：ベンゼン・

ベンゼン・ベンゼン：エチルエーテル溶出ケイ酸吸着カラムクロマトグラフィによってこ

れらをさらに分離し、カルバゾール、アミノ置換、アザアレーン亜画分を単離した。GC-FID
を用いた HRGC によって PAH と NPAC 画分の比較定量分析を行った。アミノ置換画分

の分析前、アミノ-PAH をペンタフルオロプロプリオン酸無水物(pentafluoroproprionic 
anhydride)を用いて選択的に誘導体化した。30 を超える PAH および 20 を超える NPAC
が確認された(Wright et al., 1985; Table 3 参照)。 

 
Nylund ら(1992)は、4 種類のクレオソートの組成の特徴を以下の方法で明らかにした。

まず Later ら(1981)の方法に従ってクレオソートサンプルを 4 つの化学物質群に分別し、

クレオソートおよび分別画分を分析、その成分を水素炎イオン化検出器(FID)付き、質量

分析器(MS)付き、あるいはアルカリ熱イオン化検出器(AFID)付き HRGC で確認した。

HRGC 分析に加え、クレオソート中および 240ºC を超える留分の 13 種類の PAH を

HPLC-FL で分析した。およそ 85 の物質が確認され、そのうちのいくつかを Table 3 にリ

ストアップした。 
 
Priddle と MacQuarrie(1994)は、クレオソート中の PAH を分析するため、サンプルを

アセトンに溶解し、質量選択検出器付き GC (GC-MSD)に注入した。 
 
Motohashi ら(1991)は、窒素特異検出器付き GC および GC-MS を用いてシリカアルミ

ナカラムクロマトグラフィにおけるベンゾ[c]アクリジン(benz[c]acridine)画分を測定した。 
 
2.3.2 大気モニタリング 

 
クレオソートの組成分は気相中や大気中の粒子上のどちらにも現われる。質量平衡は蒸

気圧および粒子への吸着親和性によって決まる。フィルターを覆う空気流が速ければ粒子

から気相への蒸発が増す。職業暴露モニタリングとは異なり、環境中大気モニタリングで

は高速サンプリングが通常使用され、粒子上の化合物に対する気相中の化合物の比が異な

る結果となる可能性がある。 
 

2.3.2.1 蒸気 
 

Heikkilä ら(1987)はクレオソートサンプルをチャンバ内で 60°C に加熱、蒸発成分を吸

収溶液(トルエン)中、シリカ(ジエチルエーテルで脱着)上, 活性炭(二硫化炭素で脱着)上, 
XAD-2 樹脂(ジエチルエーテルで脱着)上に同時に集め、HRGC-MS で分析、28 物質を確

認した。活性炭では多くの成分が欠けていたため、四つのサンプリング法のうち XAD-2
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を追加試験用に選択した。おもな成分を GC-FID で分析、検査した主要成分の回収率は 82 
～102％であった。検出限界は 1～5 µg/サンプルであり、気積 100 リットルに対して 0.01
～0.05 mg/m3に相当する。おもな 12 の成分はフェノール、クレゾール、キシレノール、

メチルスチレン、インデン、ナフタレン、ビフェニル、ジベンゾフラン、ベンゾチオフェ

ン、キノリン、イソキノリン、フルオレンであった。 
 
2.3.2.2  作業環境空気モニタリング 
 
コールタールやコールタールピッチからの浮遊粒子の濃度はコールタールピッチ揮発性

物質(coal tar pitch volatiles, CTPV)としてモニターされている。これはベンゼン可溶性物

質 (benzene-soluble matter, BSM) あ る い は シ ク ロ ヘ キ セ ン 可 溶 性 物 質 
(cyclohexane-soluble matter, CSM)としても知られている。この方法はクレオソートのフ

ュームにも用いられた(Markel et al., 1977; Todd & Timbie, 1983)。しかし、クレオソー

トフュームで調べた際、グラスファイバー製フィルターを用いた CTPV 法の精度は非常に

低かった(Todd & Timbie, 1983)。 
 
NIOSH は、CTPV の採取をポリ四フッ化エチレン(polytetrafluoroethylene, PTFE)樹

脂製フィルター上でおこなうことを推奨した。この方法は撤回されたが、NIOSH メソッ

ド 5042 は基本的には同じ手順であり、使用可能である(NIOSH, 1998)。大気サンプルは

サンプラーを通して既知量の大気を引き込み採取する。フィルターをベンゼン抽出し、重

量法で BSM を測定、分析する。米国の職業安全衛生局(OSHA)の OSHA メソッド 58 も

CTPV の採取に使用されるが、グラスファイバー上である(OSHA, 1986)。グラスファイバ

ーフィルターをベンゼン抽出し、抽出物の半量の BSM を重量法で測定する。BSM が許容

濃度を超えた場合、残りの抽出物は UV-FL 検出器付き逆相 HPLC で選択 PAH を分析･測

定する。Borak ら(2002)は、XAD-2 樹脂製吸着管に直結した PTFE 樹脂製フィルター内

蔵の閉鎖カセットに、クレオソート粒子および蒸気をサンプリングした。フィルターと吸

着管は BSM 測定のためベンゼン抽出した。抽出物をアセトニトリル中に再溶解し、UV
検出器付き HPLC で 16 の PAH を分析した(Borak et al., 2002)。Borak ら(2002)は BSM
測定のためベンゼンを蒸発させなければならなかったので、低分子量の PAH はおそらく

失われた可能性がある。したがって、これらの測定値は実際の暴露量より少なく見積もら

れている場合がある。BSM 法は低濃度のクレオソートフュームを確実に測定するには感

度が不十分であることを示す結果となっている。 
 
Heikkilä ら(1987)は、クレオソート蒸気を XAD-2 樹脂にサンプリングして HRGC-FID 

で分析し、前もって洗浄したグラスファイバー上の粒子状 PAH については抽出後

HPLC-FL で分析した。 
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Becker ら(1999)は原子発光検出器付き GC を用い、アルミニウム精錬工場の電気分解ホ

ールでCTPVに暴露する作業員の個人空間のチアレーン(含硫黄PAH; 0.4～19 µg/m3)を測

定した。 
 
クレオソート作業員の職業暴露モニターのための生物学的モニタリングの利用に関する

詳細は§2.3.8 および 5.3 を参照。 
 
2.3.3  水 
 

クレオソートの水溶性画分は低分子量芳香族化合物のきわめて複雑な混合物である。ク

レオソートが水と接触すると、水相で水溶性画分の低分子量芳香族化合物画分が増加する。

フェノール画分は約 45％に、NSO(含窒素・硫黄・酸素複素環式化合物)画分は 38％に増

加し、PAH 画分は 17％に減少する。水溶性画分中の主要な化合物はフェノール(フェノー

ル、モノ-およびジ-メチルフェノール)、ベンゼン、アルキル化ベンゼン、低分子量 PAH、

含窒素・硫黄・酸素複素環式化合物である(Arvin & Flyvbjerg, 1992)。サンプルの pH を

変えた後、液液抽出あるいは固相抽出によって水相抽出するという方法が広く用いられて

おり、中性化合物(PAH など)、塩基性化合物(アザレーンなど)、酸性化合物(フェノールな

ど )を分離する場合に有用である (Turney & Goerlitz, 1990; Mueller et al., 1991a; 
Middaugh et al., 1994a; Figure 3)。Johansen ら(1996, 1998)および Hale と Aneiro(1997)
によって、水域環境のクレオソート関連成分の抽出、精製、確認、定量に関し公表された

方法がレビューされている。 
 
Middaugh ら(1994a)は地下水サンプルからの抽出に関する Figure 3 のスキームを用い

てクレオソートの成分を分析した。クレオソート中の PAH の検出限界は 400 ng/ml であ

った。有機抽出液中の複素環式化合物も GC-FID で検出されたが、温度条件はわずかに異

なっていた。検出限界は 200 ng/ml であった(Middaugh et al., 1994a)。フェノール化合

物は GC-FID/電子捕獲型検出器(ECD)で検出され、検出限界は 50 ng/ml であった。 
 
Turney と Goerlitz (1990)は Figure 3 と同様の方法を用いている。水サンプルを最初に

HPLC で分析し、有機化合物が存在した場合はジクロロメタン(dichloromethane, DMC)
を用い異なる pH で中性芳香族化合物、フェノール化合物、含窒素複素環式化合物の 3 画

分を分離抽出した。これらをその後、GC-MS を用いて定性、定量した。複雑な混合物の

分離には、極性、非極性の異なる 2 種の溶融シリカカラム上の 2 通りの分析が必要であっ

た。必要に応じて GC-FID によって GC-MS を補完した。キノリンおよびイソキノリンは

水からの抽出が難しく、GC での高温で分解する。したがってこれらは HPLC のみで分析
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された(Turney & Goerlitz, 1990; Bestari et al., 1998a,b)。 
 
クレオソートの全成分について分析した報告もいくつかあるが(e.g., Rostad et al., 

1984; Mueller et al., 1991a,b,c; Middaugh et al., 1994a,b; Sved & Roberts, 1995)、ある

特定のグループのみを分析した報告もある(下記参照)。BTEX 化合物はヘキサン液液微量

抽出 GC 法を用いて分析した(Barbaro et al., 1992)。芳香族炭化水素およびフェノール誘

導体は地下水からペンタンを用いて抽出、30 µg/L を超える濃度のものが GC-MS で確認、

GC-FID で定量された。検出限界は芳香族炭化水素が 0.01 mg/L、フェノールが 0.02～0.03 
mg/L であった(Flyvbjerg et al., 1993; Dyreborg & Arvin, 1994)。 

 
Priddle と MacQuarrie(1994)は水サンプル中の PAH を DCM 抽出し GC-MSD で分析

した。他の研究者たち(Schoor et al., 1991; Hattum et al., 1998; Karrow et al., 1999)は、

PAH の分析に HPCL-FL を用いた。 
 
Dyreborg ら(1996a)および Licht ら(1997)は NSO 化合物(チオフェン、ベンゾチオフェ

ン、ベンゾフラン)をジエチルエーテル／ペンタン抽出し、有機相を GC-FID で分析した。

Johansen ら(1996, 1997, 1998)は、古典的方法の DCM 液液抽出を pH 8 でおこなった後、

スキャンモードまたは選択イオン検出(SIM)を用いて GC-MS 分析し、大部分の含窒素、

含硫黄、または含酸素複素環式芳香族化合物の検出限界 0.05 µg/L を得た。他のクレオソ

ート化合物についてはジエチルエーテル／ペンタン抽出後、GC-FID をおこなった。HPLC
を用い 2-ヒドロキシキノリン (2-hydroxyquinoline)、1-ヒドロキシイソキノリン

(1-hydroxy-isoquinoline)、4-メチル-2-ヒドロキシキノリン(4-methyl-2-hydroxyquinoline)
を検出し、それぞれ検出限界 10、10、50 µg/L を得た(Johansen et al., 1996, 1997, 1998)。 
 
2.3.4 底質 
 
底質からのコールタールおよびコールタールクレオソートの抽出法はアルカリ溶液還流

法、音波／混合処理法などがある。多くの抽出法は、空気あるいはオーブン乾燥、凍結乾

燥、化学乾燥剤の使用などによる初期乾燥を必要とする(Hale & Aneiro, 1997)。ほかに、

アセトンに続き石油エーテル(Hattum et al., 1998)、DCM、アセトン／ヘキサンとともに

機械的に振盪し、蒸発乾固、続いて残留物をヘキサン中に溶解させる(Hyötyläinen & 
Oikari, 1999a)方法もある。土壌および底質からのクレオソートの抽出と成分の分画方法

は Figure 3 に示されているものとほぼ同じである。Mueller ら(1991b,c)は、含酸素、含硫

黄複素環式化合物を PAH とともに有機相に抽出、含窒素複素環式化合物を固有相に残す

という、少し異なる分画法を用いた。 
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2.3.5 土壌 
 
湿った土壌はアセトン抽出、遠心分離し固体を除いた。上澄を濃縮し DCM に再懸濁、

無水硫酸ナトリウムで乾燥、GC-FID で分析した。フェノールはアルカリ性メタノール溶

液に抽出後、4-アミノアンチピリン法を用い比色定量した。石油炭化水素は 1,2-トリクロ

ロトリフルオロエタン抽出後、赤外分光法で測定した(Ellis et al., 1991)。Breedveld と

Karlsen(2000)は乾燥土壌の PAH 成分を測定するのに GC-FID を同じように用いた。 
 
EPAメソッド 3550ならびに 8310に基づき土壌サンプルの採取およびPAH分析(HPLC

／UV-FL)を行い、総フェノール化合物については米国公衆衛生協会(APHA)メソッド

5530C を用いた。 
 
Eriksson ら( 2000, 2001)は、高度に汚染された土壌から炭化水素(おもに多環式芳香族

炭化水素)をヘッドスペース固相微量抽出法で抽出、GC-MS で分析した。 
 
2.3.6 木材 
 

Gurprasad ら(1995)は、クレオソート処理材を室温で乾燥、DCM でソックスレー抽出、

硫酸に次いで水酸化ナトリウムで洗浄した。硫酸ナトリウム乾燥後、溶媒をシクロヘキサ

ンに替えて GC-MSD で PAH を測定した。 
 
木材と土壌中のクレオソート油成分は、トルエン／キシレン混合物による抽出あるいは

トルエンを用いたソックスレー抽出によって測定した。化合物の確認には GC-MSD、定量

分析には GC-FID を用いた(Becker et al., 2001)。大部分は、PAH、含窒素複素環式化合

物であった。Bergqvist と Holmroos(1994)によって、同様の方法が用いられている。 
 
2.3.7 生物 
 

Hattum ら(1998)は、淡水等脚類を拭いて乾かし、無水硫酸ナトリウムでホモゲナイズ、

n-ヘキサンでミクロ-ソックスレー抽出、HPLC で PAH の分析を行った。 
 
Whyte ら(2000)は、マス肝組織を無水硫酸ナトリウムとともに挽いて細かくし、DCM

抽出、ゲル浸透を用いて脂質および同時に抽出された疎水性物質を除去した。問題の PAH
を含むゲル浸透クロマトグラフの第 2 画分を、フロリジルカラムを用い固相抽出(SPE)に
よって精製した。GC-FID で分析、検出限界は 2～7 ng/g 脂質であった。 
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Black ら(1981)は、魚の湿った堆積物あるいはミンチした組織を沸騰エタノール／水酸

化カリウム中で消化したのち、液液抽出によって炭化水素をシクロヘキサン中に分配、シ

クロヘキサン相を濃縮、PAH を含む画分をフロリジルクラマトグラフィーによって分離、

HPLC で分析した。 
 
Rostad と Pereira(1987)は、鹸化したカタツムリの組織をイソオクタン／ジメチルスル

ホキシド(DMSO)で抽出、抽出物を GC-MS を用いて PAH、含窒素・硫黄・酸素複素環式

化合物について分析した。 
 
DeLeon ら(1988)は、ホモゲナイズした組織を水酸化リチウムで消化し、ジエチルエー

テルで抽出、エーテル抽出物を乾燥、濃縮、活性シリカゲルガラスカラムで分画した。飽

和炭化水素はヘキサン溶出、芳香族炭化水素は DCM／ヘキサンで溶出し、GC-FID およ

び GC-MS で分析した。 
 
2.3.8 生物モニタリング 
 

Heikkilä(2001)は、クレオソート PAH 暴露をモニターするために、尿中 PAH 代謝物の

1-ピレノール(1-ヒドロキシピレン)および 1-ナフトール(1-ヒドロキシナフタレン)を用い

た。Viau(2002)がある混合物への暴露を管理およびモニターするために単一のマーカーを

用いたのは、混合物の成分には相加作用はなく、また混合物の成分間には毒物動態的な相

互作用はまったくないと想定したためである。Bouchard ら(1998)による実験的研究によ

り、ピレン暴露したラットがナフタレンへ同時暴露しても尿中 1-ピレノール排泄の毒物動

態プロフィールは変わらないことが示された。自発的被験者におけるピレン純品やクレオ

ソートへの皮膚暴露では、尿中 1-ピレノール排泄に関する毒物動態プロフィールは同一で

あった(Viau & Vyskocil, 1995)。 
 
コークス炉プラントの作業員では、浮遊ピレンとベンゾ[a]ピレン(benzo[a]pyrene, BaP)

の間に強い相関があった。さらに 1-ピレノールは浮遊ピレンおよび浮遊 PAH 両者に相関

があり、1-ピレノールが発がん物質 PAH 暴露のバイオマーカーとして使用可能なことが

示唆された(Kuljukka et al., 1996) (§5.3)。 
 
2.3.8.1 1-ピレノール 
 

PAH ピレンの代謝物である 1-ピレノールはクレオソート暴露のバイオマーカーとして

用いられている(Jongeneelen et al., 1985, 1988a; Van Rooij et al., 1993a,b; Viau et al., 
1993; Elovaara et al., 1995; Heikkilä et al., 1995, 1997; Borak et al., 2002)。分析法は尿
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サンプル中の共役 1-ピレノールの酵素加水分解と、それに続く SPE および逆相 HPLC-FL
である(Jongeneelen et al., 1986)。 
 
2.3.8.2 1-ナフトール 
 
Heikkilä ら(1995, 1997)は、ペンタフルオロベンジルブロミド誘導体とした尿中 1－ナフ

トールの濃度を、Keimig と Morgan(1986)法を修正した HRGC-ECD を用いてモニターし

た。尿中 1-ナフトールを 100℃の濃塩酸(湯浴)で加水分解、DCM 抽出した。検出限界は

0.07 µmol/L で、5 µmol/mol クレアチニンに相当する。Yang ら(1999)は尿中ナフトールの

検出限界を 0.27 µg/L まで高めた改良法を報告している。この改良法は 37℃まで加熱して

サンプルを酵素加水分解し、続いて抽出、誘導体化、HRGC-MS-SIM を行うものであっ

た。Grimmer ら(1997)はコークス炉作業員の尿のフェナントレン(phenanthrene)、フル

オランテン(fluoranthene)、ピレン(pyrene)、クリセン(chrysene)、および BaP の代謝物

の同時定量について述べている。
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3. ヒトおよび環境の暴露源 
 
3.1 自然界での発生源 
 
自然界にコールタールクレオソートの発生源は存在しない。 

 
3.2  人為的発生源 
 
3.2.1 生産過程および生産量 
 
3.2.1.1 生産過程 

 
クレオソートは通常コールタールを分別蒸留して得られている。言い換えれば石炭のコ

ークスや都市ガスへの分解蒸留(“石炭乾留”や“コークス化”)の副産物である(IARC, 1985) 
(Figure 1)。コールタールの蒸留で、初留分は低分子量の油、最終産物はコールタールピ

ッチである。クレオソートは初留分と最終産物が得られる温度の中間温度で得られ、蒸留

範囲は約 200℃～約 400℃である(RPA, 2000)。クレオソートのいくつかの特性を Table 2
に示す。さまざまな国の近年の規制によって、使用できるクレオソートの組成に影響がで

ることが考えられる(§2 参照)。 
 
3.2.1.2 生産量 
 
米国におけるクレオソートの生産は 2 つのカテゴリーに分類される。すなわち、蒸留液

(100％)クレオソートとコールタール液中のクレオソートである。1992 年における蒸留液

生産量は 240000 トンであり、コールタール液中のクレオソート生産量は 110000 トンで

あった(US International Trade Commission, 1994)。 
 
経済関係の制限や環境規制によってこの 10 年間に業界が大きく変わったので、生産量

の正確な実態を示すことは難しい。かつて米国には 24 のクレオソート生産工場(Todd & 
Timbie, 1983)および年に 454000トンのクレオソートを使用する 600を超える木材防腐保

存処理工場(Fowler et al., 1994)が存在した。最近の報告などには別の数字が示されている。

1997 年には総計 445 の木材防腐保存処理工場が存在し、そのうち 70 がクレオソートで木

材を処理していた。これらの工場は 2758000 m3の木材を処理し、クレオソートおよびク

レオソート溶液 223290000 リットルを消費した。クレオソートの平均濃度を 1.03 kg/L と

仮定すれば、およそ 230000 トンのクレオソートに相当する(Micklewright, 1998)。 
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EU(9 工場)のクレオソート生産量は、1998 年に約 64000 トン、1999 年に約 66000 ト
ン、2000 年におよそ 70000 トンであった(IPCS への私信, 2003)。RPA (2000)は EU にお

ける生産量を、10 工場の生産量に基づいて 100000 トン以上と推定している。 
 
UK DOE(1988)は毎年 40000 トンのクレオソートが英国内で生産され、25％が輸出、

25％が産業に使用、50％が浸漬処理および家庭用に小売りされていると推定し、

RPA(2000)は毎年およそ 20000 トンが英国内で使用されていると推定している。 
 
石炭乾留やコークス化が行われているその他の国々でコールタールクレオソートが生産

されていることに言及すべきであるが、その生産量の詳細は得られていない。 
 

3.2.2 用途 
 
3.2.2.1  木材 
 
コールタールクレオソートは木材防腐剤および防水剤であり、下記に使用されている

(RPA, 2000)： 
 
－杭、ドック緩衝装置、防潮堤、水門など、海水および潮汐水中の海洋建造物(海水およ

び潮汐水中では木材は濡れやすく濡れたままになりやすい) 
－杭、水門、防河川など、陸上、淡水中の建造物 
－鉄道の踏切用敷材およびスリーパー(枕木) 
－橋梁および桟橋のデッキ材 
－電柱およびログハウス 
－住宅用などの柵(塀) 
－児童公園の設備 
 
カナダでは、稼働中の 5 つのクレオソート加圧処理施設のほかに、浸漬タンク、蒸気室

を用いる小施設もある。これらは 1 年につき合計 21 × 106 kg(21000 トン)のクレオソート

を使用する。防腐処理に使用されるクレオソートは、鉄道枕木用に54％、海洋杭用に37％、

橋梁用デッキ材、用材、電柱用が残り 9％である(CEPA, 1993)。 
 
EU で使用されるクレオソートの大部分が木材の加圧含浸用である。西欧木材保存協会

(Western European Institute for Wood Preservation、WEI-IEO)は 1 年につき処理材の

およそ 11％にあたる 710000 m3のクレオソート処理材を供給しているということである

(RPA, 2000)。以前のある推定では、1990 年ヨーロッパで使用されたクレオソート処理材
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は 1000000 m3であった(BKH, 1995)。EU が使用するクレオソートの大部分(年 90000 ト

ン)を占めるのが木材 710000 m3の処理用であるとすると、1 m3の木材あたりの使用量は

平均 120 kg となる(RPA, 2000)。 
 
そのほかの防腐処理方法は塗布、浸漬、噴霧である。処理後、処理材を乾燥させるため

に屋外で溶媒を蒸発させる。 
 
クレオソート未処理の木材に比べ処理材の耐用年数が長いということは、木材中のクレ

オソートの保持性能を反映している。海水中の杭に使用されたクレオソートは使用 40 年

後でも最大75％木材中に残るが、未処理材の寿命は10年未満である(Bestari et al., 1998b)。 
 
つい最近まで、ヨーロッパの一般市民によるクレオソート使用は、ほぼ例外なく英国お

よびアイルランドに限られていた。英国でのクレオソート使用のおよそ半分は、すなわち

少なくとも年に 10000トンは、一般市民によるものである(刷毛塗り)との報告がある(RPA, 
2000)。BaP 含有量 50 mg /kg 未満の BS 144 Type 3 は刷毛塗りにもっとも一般的に使用

されるクレオソート剤である。クレオソートの発がん性を恐れて、EU は“市販および使

用”指針("Marketing and Use" Directive)(EU, 1976)の修正案を可決した(EU, 2001)。そ

の修正案は素人によるクレオソート使用すべてを 2003年 6月 30日までに禁止することを

求めている(HSE, 2003)。EU では、クレオソートの使用あるいは 50 mg/kg を超える BaP
を含む新しい処理材の個人消費者への販売はもはや許可されておらず、クレオソート処理

材は専門的かつ産業上の利用にのみ使用することができる。建物内、食品と接触して、栽

培目的の容器、遊び場など皮膚接触のリスクのある場所で使用することはできない(EC, 
1999)。オランダでは、50 mg/kg を超える BaP を含むクレオソートおよび処理製品の販売

および使用は全面的に禁止されている(EC, 2001)。米国をはじめとするそのほかの多くの

国々では現在、クレオソートの販売および使用は承認を受けた申請者やその直接監督下に

あるものに限られている(US EPA, 1984a; ATSDR, 2002)。 
 
3.2.2.2 非木材 
 

コールタールクレオソートは海水中のコンクリート杭に動植物が付着して育つのを防ぐ

ほか、屋根用ピッチ、重油、油煙の成分であり、また金型潤滑剤でもある。その他の用途

として、動物や鳥の忌避薬、殺虫剤、動物浸漬剤、殺菌剤が報告されている。 
 
年に生産されるクレオソートのおよそ 2％は、たとえば石油蒸留物と混合して除草剤、

殺虫剤、殺菌剤などの、木材処理以外に使用されるが、これらの使用法の多くは現在では

禁止されている。米国では屋内での使用が禁止されている(US EPA, 1984a)。 
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3.2.3 環境への放出 
 
米国にはクレオソートを取り扱う施設が多数存在する。Bennett ら(1985)は 4000 を上

回る、Mueller ら(1989)は 700 以上、Fowler ら(1994)は 600 の木材防腐処理工場のクレオ

ソート使用量は、年におよそ 500000 トンであるとしている。Micklewright (1998)による

と、米国にはクレオソートを使用する木材防腐処理工場が 70 あるとのことである。木製

品の加圧浸漬処理中に過剰なクレオソートが処理材から放出されることもある。これら施

用現場から流出した不用になったクレオソートの浸出は珍しいことではない(e.g., Bllack, 
1982; Borthwick & Patrick, 1982; Goerlitz et al., 1985; Malins et al., 1985; Merrill & 
Wade, 1985; Elder & Dresler, 1988; Mueller et al., 1989; Pollard et al., 1994; Pereira et 
al., 1987)。大企業は不用になった水溶性クレオソートを自社の生物学的処理施設で処理す

るか、これらの廃棄物を生物学的に処理する自治体の廃棄システムに排出している。 
 

77 の米国大手のコールタールクレオソートの取り扱い業者によると、それらの施設から

環境中に放出されるクレオソートの 97％(500000 kg)が大気中への排出を介しているとの

ことである(TRI97, 2000)。
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4. 環境中の移動・分布・変換 
 
環境中のクレソートの挙動は成分の物理的･化学的性質によって決まる。得られた大部分

の情報はクレオソート PAH に関するものであるが、複素環式およびフェノール化合物に

ついてのデータもいくつかある。 
 
4.1 媒体間の移動および分布 
 
クレオソートは環境へ入り込んだのち、蒸発、溶解、粒子状物質への吸着、光酸化をは

じめとする多元的なプロセスによって“風化”する。これらのプロセスはクレオソートの

種々の成分に、その物理化学的性質およびおそらくは相互作用に応じて、さまざまな程度

の影響を及ぼす。影響に対する反応の程度は気象条件やそのほかの環境因子に左右される。 
 
クレオソート浸漬木材製品の特徴は、クレオソートが“にじみでる”すなわち滲出する

ことである。滲出液は蒸発、液体のまま残存、あるいは処理材の表面で半固化する。滲出

は長年続き、暑く晴れた日には増進される(ITC, 1990)。 
 
4.1.1. 大気 
 
大気中のクレオソート成分は気相および微粒子相中に存在し、二相間の分布は各成分の

蒸気圧に強く依存する。Eisenreich ら(1981)によると、蒸気圧が≧10–5 kPa の化合物は大

部分が気相に、≦10–9 kPa のものは大部分が粒子相に存在するが、実際にはほとんどの高

分子量有機化合物はこれら両極端の合間に位置する。 
 
各成分の蒸気圧は、ベンゼンの 12700 Pa からジベンゾ[a,h]アントラセンの 2.0 × 10–10 

Pa まで幅がある(Table 5 参照)。一般的に、ナフタレン、アントラセン、フェナトレンな

どの低分子量の PAH は主として気相中に存在し、高分子量 PAH は主として粒子に結合し

ている。クレゾールをはじめとするフェノール化合物も複素環式化合物の画分と同様に気

相状態になる傾向がある(§2 参照)。しかし、クレオソートの特定の組成がどのように各成

分の分布挙動を変更するかは明らかではない。 
 
PAH は顕著な分解を受けることなく遠距離移動をすることがある(IPCS, 1998)。しかし、

急速な光化学反応や降雨清浄作用のため、フェノール化合物にはこれは当てはまらない

(IPCS, 1995)。複素環式化合物の大気中の移動に関しては総合評価がなされていない。 
 
クレオソート処理材からの PAH5 種(アセナフテン、フルオレン、フェナントレン、ア
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ントラセン、フルオランテン)の気化量を実験室のチャンバを使用し測定した。処理材(ス
トローブマツ[Pinus strobus])の暴露総表面積は 0.118 m2、クレオソート(濃度：0.9 g/mL)
塗装量はおよそ 120 mL であった。脱着速度は一次速度式に従い、4℃よりも 30℃の場合

のほうが速かった。全 PAH の１日平均流束は、4℃における 2.6 (±1.5) mg/m2処理材から

30℃における 29.5 (±6.1) mg/m2処理材までさまざまであった。脱着半減期は、フルオラ

ンテンの 4℃における 0.7～31 年からアセナフテンの 30℃における 0.3～1 年であった

(Gevao & Jones, 1998)。スイスの鉄道網の処理済み木製枕木からのクレオソート化合物の

排出は年に 1710 トンと計算され、排出係数は１日あたり 208 mg/m2に相当する。揮発性

PAH およびフェノール化合物の排出係数は、それぞれ１日あたり 20.3 および 0.58 mg/m2

と算出された(Kohler et al., 2000)。 
 
4.1.2 水および関連底質 
 
4.1.2.1 水からの気化 
 

水面からのクレオソート化合物の移動は気化速度によって決まり、PAH やクレゾールで

は物理化学的性質からわかるように主要なプロセスとは考えられない(§2 参照；たとえば

ヘンリー定数：ナフタレン 49 Pa·m3/mol、ジベンゾ[a,i]ピレン 0.000449 Pa·m3/mol、ク

レゾール 0.08～0.13 Pa·m3/mol)。複素環式化合物は PAH よりも揮発性がさらに低い(§2
参照；たとえば、ナフタレンの蒸気圧/キノリンの蒸気圧：0.4/1.2 Pa[25℃])。 
 

56 日間の実験室におけるミクロコズム試験において、フェナントレンの平均気化率

(10℃と 20℃)は 2％未満であった(固体への結合率は 59％以下)。このミクロコズムはクレ

オソート-ペンタクロロフェノール(PCP)汚染帯水層物質(13 g、米国で採取)およびシミュ

レートした地下水(12 ml)を別々に含むフラスコで、どちらにも 14C 標識フェナントレンが

加えられていた(Mohammed et al., 1998)。 
 
4.1.2.2 水系内の分布 
 
1) 主要因子 
 

地表水、水柱、浮遊粒子、底質、底質間隙水の間でクレオソート成分の分配を調節する

主要因子は、水溶性、有機相への親和性、収着能である。 
 
クレオソートのもっとも一般的な成分である PAH の純水に対する溶解度は、ジベンゾ

[a,h]アントラセンの 0.5 µg/L からナフタレンの 31 mg/L までさまざまである(Table 5 参
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照)。フェノール化合物は高水溶性で移動性も高い(フェノール 67～93 g/L、p-クレゾ－ル 
21～24 g/L など)。複素環式化合物は同じような分子量の PAH よりも水溶性が高い。例を

あげると、キノリン、ナフタレン複素環類似化合物の水への溶解度は 6300～60000 mg/L
である(§2 参照)。したがって、分画プロセスはクレオソートが水と接触すると始まる。た

とえば、PAH 画分は元のクレオソート中のおよそ 85％から水相中のおよそ 17％へと減少

するが、フェノール画分はおよそ 10％から 45％に、複素環式化合物(NSO)画分はおよそ

5％から 38％に増加する(Arvin & Flyvbjerg, 1992)。 
 
しかし、天然水中では吸着状態と溶解状態の間に濃度依存性の交換平衡が成り立ってお

り、天然水や廃水中の多数の有機化合物は数種の PAH の溶解度を上昇させることがある

(NRCC, 1983; Swartz et al., 1989)。BaP やクリセンは、通常の溶解度から考えられるよ

りもはるかに高濃度でクレオソート使用場所近くにみられることが多い(Kiilerich & 
Arvin, 1996)。 

 
クレオソートの各成分の log Kowはピロールの 0.75 から BaP の 6.5まで幅がある(Table 

5 参照)。一般に、PAH は有機相に高い親和性を示す。クレオソート地下水汚染のある事

例に関連して、帯水層で生じる二相液系(上部水相と下部油性タール相)間の PAH と含窒素

複素環式化合物(n = 31)の分配について調べたところ、大部分の化合物でそれぞれの log 
Ktwと log Kowの値に高い相関関係がみられた(Rostad et al., 1985)。 

 
多くのクレオソート PAH(IPCS, 1998；§2 参照)と数種のクレゾール(IPCS, 1995；§

2)の Koc値が比較的高いのは、それらの吸着能が強いことを示している。 
 
一般に、比較的水溶性が低く、吸着能が高い高分子量芳香族有機化合物(芳香環三環以上)

は底質で優位を占め、低分子量芳香族有機化合物は(三環未満)は選択的に水相に分配され

る(Padma et al., 1999；§5 参照)。重度の汚染の場合、PAH は非水相液(油相)中にも存在

することがあり、分配平衡を複雑にする(Black, 1982; Priddle & MacQuarrie, 1994; 
Hughes et al., 1997)。 

 
ナフタレン、アセナフテン、フルオレン、複素環式化合物、フェノール化合物をはじめ

とする水溶性の高い画分は、地下水および地表水中で速やかに溶解、移動する。フィール

ド実験において、クレオソートを意図的に帯水相に注入、小規模の汚染地下水プルームを

作成し、数種のクレオソート成分をモニターした。278 日後および 471 日後に採取したサ

ンプルから、数種の含窒素複素環式化合物(キノリン、インドールなど)は、ナフタレンよ

りも速く移動することが明らかであった(含窒素複素環式化合物のほうが、水溶性がより高

いことと一致する)。ナフタレンより水溶性が低い別の複素環式化合物カルバゾールは、キ
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ノリンというよりもナフタレンに近い速さで移動した。より高分子量の PAH (フェナント

レン、アントラセン、クリセンなど)は元のクレオソートから移動したとしても、極めて緩

慢にであった(Fowler et al., 1994)。 
 
元のクレオソートと比較すると、通常クレオソート汚染底質は疎水性クレオソート芳香

族有機化合物に富んでいることが、一貫して認められている。(Black, 1982; Bieri et al., 
1986; Krone et al., 1986; Padma et al., 1998, 1999; Hyötyläinen & Oikari, 1999a)。底質

に吸着された多くのクレオソート芳香族有機化合物は数十年間も残留することがある(e.g., 
Black, 1982; Bieri et al., 1986; Catallo & Gambrell, 1987; Hyötyläinen & Oikari, 1999a)。 

 
潮流、暴風雨、バイオターベーション、船舶航行、浚渫などの、自然あるいは人為的活

動は、ときに底質に蓄積したクレオソート化合物の分解および水柱への再懸濁を引き起こ

し、結果としてこれらの成分に生物相が長期にわたり低レベルで暴露されることになる。

一方、親水性化合物は水生環境に入った直後から生物相に影響を及ぼす可能性がある(e.g., 
Padma et al., 1999)。 

 
しかし、いくつかの研究で、堆積作用がクレオソート汚染層を水から分離し、それによ

って水溶性がより高いPAHの消失を遅くさせ、最終的には停止させることが認められた。

(CEPA, 1993)。Huntley ら(1993)によると、米国の Arthur Kill 流域や他の河川では堆積

速度は年に 0.6～8.9 cm とのことである。底質内では、間隙水は低分子量 PAH に富んで

いる(NRCC, 1983; Padma et al., 1999)。 
 
Villholth(1999)は、クレオソート汚染帯水相の現場での PAH の分布を、溶解相と主と

して粘土、鉄酸化物、鉄硫化物、石英粒子から成るコロイド相間で調査した。ベンゾ(b+j+k)
フルオランテン、ベンゾ[e]ピレン、BaP、ベンゾ[a]アントラセンについては、粗コロイド

(＞100 nm)画分関連の質量はそれぞれ全質量の 34.7、12.3、10.7、5.4％を占めていた。

分配率の幅が広いのは PAH の疎水性に関連がある。コロイドは流動性があるので、この

ような関連性が PAH の同時移動に影響を及ぼしている。 
 
2) 汚染源関連のデータ 

 
クレオソートは、水と直接接触する杭、護岸、船舶などのクレオソート処理材建造物か

ら、排水や地下水を介してクレオソート汚染場所から、あるいは漏出事故現場から地表水

に到達する。それぞれの状況には、固有の複雑な分布ダイナミクスがある。クレオソート

処理材建造物といわゆる流漏した不用なクレオソートに関連するいくつかの調査結果につ

いて、次項で別々に検討する。 
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クレオソート処理材建造物： 

 
汽水あるいは海水中に数年間浸漬されたクレオソート処理杭からのクレオソート(詳細

不明)の消失パターンのばらつきについての報告がある(Hochman, 1967; Miller, 1977)。 
 
15 種のクレオソート PAH(ナフタレン、2-メチルナフタレン、1-メチルナフタレン、ビ

フェニル、アセナフチレン、アセナフテン、ジベンゾフラン、フルオレン、フェナントレ

ン、アントラセン、カルバゾール、フルオランテン、ピレン、1,2-ベンゾアントラセン、

クリセン)について、クレオソート処理杭から淡水や海水への移動を実験室内で調べた

(Ingram et al., 1982)。木材中の PAH 全種が水中に移動し、濃度は淡水中のほうが海水中

よりも高かった。移動した化合物すべての 70～80％を占めるおもな 6 種の物質は、ナフ

タレン、アセナフテン、ジベンゾフラン、フルオレン、2-メチルナフタレンであった。移

動速度は、温度の上昇(20～40℃)とともに高まり、処理後 12 年を経た杭のほうが最近処理

された杭よりも低かった。杭(総表面積 15000 cm2、30℃海水中で経年劣化していない木材)
からの総 PAH の消失は毎年およそ 77～147 g と推定された(Ingram et al., 1982)。近年開

発された方法(標準 DEV S4 試験法からの DIN 38414、継続時間 120 時間、DIN ドイツ

連邦規格、1984)を用いた別の実験室での浸出試験では、PAH および複素環式化合物はク

レオソート処理材(クレオソート：詳細不明、木材：オーストリアマツ[Pinus nigra])から

脱イオン水、緩衝水溶液(pH 4.7)、腐敗物質水溶液中に浸出することがわかった。最初の

24 あるいは 48 時間で浸出量は最大となった。浸出量は含窒素複素環式化合物(キノリン、

イソキノリン、インドール、2-メチルキノリン)のほうが PAH(ナフタレン、アセナフテン、

フルオレン、フェナントレン、フルオランテン、ピレン)よりも少なくとも１桁多かった。

含窒素複素環式化合物は PAH やジベンゾフランよりも速く浸出した(Becker et al., 2001)。 
 
総 PAH の淡水での浸出速度推定値は１日あたり 273 mg/杭(総表面積 5455 cm2)である

(Bestari et al., 1998b)。この試験では、水、底質、PVC ストリップ中の 15 種の PAH(分
子量順に記載：ナフタレン、アセナフテン、フルオレン、フェナントレン、アントラセン、

フルオランテン、ピレン、ベンゾ[a]アントラセン、クリセン、ベンゾ[b]フルオランテン、

ベンゾ[k]フルオランテン、BaP、ベンゾ[g,h,i]ペリレン、インデノール[1,2,3-cd]ピレン、

ジベンゾ[a,h]アントラセン)の分布を、クレオソート含浸杭 0.5、2、3、4、6 本用いた屋

外淡水ミクロコズム中で評価した。実験条件は、以下に記載する液体クレオソートで行わ

れた別の試験(Bestari et al., 1998a)と同等とした。総 PAH 濃度(溶解および懸濁)は暴露後

7 日まで水中で速やかに上昇し、7.3 µg/L(杭 0.5 本)から 97.2 µg/L (杭 6 本)まで明らかな

量依存性の濃度勾配を形成した。その後、液体クレオソートでの並行試験と同様、84 日ま

でに徐々にバックグランドレベル(未処理杭を入れたミクロコズム 2 種)前後にまで下降し
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た。水からの消失は底質における PAH 濃度の上昇を伴わなかったが、PVC 結合 PAH の

上昇は認められた。分子量がもっとも大きい 3 種の PAH は水中に検出されることはなか

った(おそらく杭中での滞留による)。クリセンと BaP は 7 日後水柱から消失(おそらく親油

性構造体への吸着による)、アントラセンは 42 日～84 日間に消失した(おそらく光分解お

よび微生物分解による)。他種の PAH の組成は試験の間に水中で大きく変化することはな

かった。水からの全 PAH 平均消失半減期は 48.5 日(範囲：42.8～60.7 日)と算出された。

この値は並行して行った試験における平均値の 38.7 日(範囲：21.7～69.3 日)に近いもので

あった。 
 
流漏したクレオソート： 
 
流漏したクレオソートによる地下水や地表水の汚染(漏水防止処理をしていない貯蔵池

からの漏出やクレオソート処理施設の擁壁を超える流出など；§3 も参照)が数ヵ所で起き

ている(§5 参照)。一部の地域では、汚染プルームが表層土中を垂直方向に、次に網目状の

地下水流の方向に下り勾配で移動することが試掘井によって観察された(Ehrlich et al., 
1982; Bedient et al., 1984; Goerlitz et al., 1985; Ball, 1987; Baedecker et al., 1988)。
PAH や他の有機化合物はこのようにして地下水に移動し、その地下水は、周辺の河口や沿

岸水域(Goerlitz et al., 1985)あるいは河川(Hickok et al., 1982; Raven & Beck, 1992)など

に流れ込む。クレオソート汚染場所から地表水系へのあるいは地表水系中での直接の水平

移動についても報告されている(Black, 1982; Elder & Dresler, 1988)。水や底質中に油性

物質プールが現われることがある(Black, 1982; Huggett et al., 1987; McKee et al., 1990)。 
 
地下水中のクレオソートプルームの移動と運命を観察するために管理されたフィールド

実験がカナダで行われた。この目的のため、地下水面上に調製クレオソート混合物(濃度 
1.03 g/mL、クレオソート[Canada の Carbochem から入手]69.5 kg、カルバゾール 0.45 kg、
p-クレゾール 0.5 kg、フェノール 1.0 kg、m-キシレン 3.0 kg で調製)を入れた砂を約 5800 
kg を置いた。この発生する溶存有機物プルームで、フェノール、m-キシレン、ナフタレ

ン、1-メチルナフタレン、フェナントレン、ジベンゾフラン、カルバゾールといった代表

的な 7 物質について 4 年間モニターした。総計 7800 を超えるサンプルが分析され、物質

収支計算により継続的に移動することが分かった。フェノールは個別のスラグプルームと

して移動し、2 年後にはほぼ完全に消失した。m-キシレンはおよそ 2 年間で最大距離を移

動したのちプルーム源から消失した。カルバゾールも同様の動きをする。ジベンゾフラン

のプルームはモニタリングの最後の 2 年間は大きさおよび量において比較的一定であった。

ナフタレンと 1-メチルナフタレンのプルームの大きさおよび量は観察期間中増加し続け

た。フェナントレンの動きは確実ではなく、吸着能が高いことから測定は難しかった。観

察したプルーム量の消失は微生物による生分解であるといういくつかの指摘がある(プル
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ームの近傍でのレドックス感受性パラメータの測定、プルーム中の芳香族酸の蓄積、リン

脂質脂肪酸の測定)。総合的な結果から、著者らはクレオソートの消失パターンはプルーム

発生場所に極めて特異的であると結論した。クレオソートの消失に要する時間は、高水溶

性の化合物(たとえばフェノール化合物、単環芳香族化合物など)は数年から数十年であり、

水溶性の低い化合物(たとえば PAH、複素環式芳香族化合物など)は数十年から数世紀であ

ると示唆している(King & Barker, 1999; King et al., 1999)。 
 
Bestari ら(1998b)が使用した PAH(前述)と同じ 15 種の優先度の高い PAH の、水およ

び底質中の分布と PVC ストリップへの吸着について、液体クレオソート(組成については

Table 4 参照)を屋外水生ミクロコズムに直接加えたのち、84 日間にわたって評価した。調

べたミクロコズム(n＝14、自然界の河川底質、池からの水、自然界でコロニー化あるいは

移動したことによる生物群)の名目上の濃度は 0.06～109 mg/L であり、2 つのミクロコズ

ムを対照とした。水中総 PAH 濃度は経時的に指数関数的に低下した。たとえば、低濃度

群では 7.3 µg/L(処理後 2日)～0.8 µg/L(処理後 84 日)、高濃度群では 5803 µg/L(2 日)～13.9 
µg/L (84 日)であった。モニターした 15 種の PAH の組成比にも変化がみられた。低分子

量 PAH、高分子量 PAH ともに水中から最初に消失し、中間分子量 PAH(4～5 芳香環)が
これに続いた。底質では、クレオソート 0.59 mg/L を超えた濃度で全 PAH の濃度依存性

の上昇がみられ、その後、最高濃度を除いたすべてで減少がみられた。この最高濃度(クレ

オソート 109 mg/L)において、底質の総 PAH は 12 週間にわたり比較的一定であった。各

PAH については、底質濃度は低分子量 PAH では減少する傾向にあったが、中間分子量や

高分子量 PAH では上昇が続いた。PVC ライニング上の組成は低分子量 PAH に偏ってい

た(Bestari et al., 1998a)。 
 
4.1.3 土壌 

 
§4.1.2 の水性環境での記述と同じ主要な物理化学的性質が土壌中のクレオソート(成

分)の移動性を制御し、土壌有機物、固体表面、土壌水分、残留油相、気相間の分配が生じ

る。 
 
4.1.3.1 土壌からの気化 
 

気化による土壌からのクレオソート成分の消失は、数種の低分子量化合物(比較的蒸気圧

の高い物質；§2 参照)および汚染度の高い土壌にとってのみ重要と考えられる。クレオソ

ート汚染土壌を発生源として調査した定量的データは見当たらない。 
 
4.1.3.2 土壌中の移動 
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土壌タイプ、水理地質、クレオソート放出量などに応じて、クレオソートの移流(バルク

流体に伴って移動)、分散、吸着、崩壊といった移動プロセスがさまざまな程度で関与し、

土壌中のクレオソート移動を生じさせている。クレオソート成分は元の場所近くに長期間

残留する場合が多いが、地下水や地表水への移動も起こっている。使用中のクレオソート

木材製品やクレオソート流漏現場についてのいくつかのデータを下記に要約する。 
 
1) クレオソート処理材建造物 

 
クレオソート成分は、油浸出、降雨洗浄による浸出、軽い画分の気化により、処理材製

品(柱、枕木など)から徐々に放出される(Petrowitz & Becker, 1964, 1965; Bosshard, 1965; 
Henningsson, 1983; Nurmi, 1990; Behr & Baecker, 1994; Gurprasad et al., 1995; 
Gevao & Jones, 1998)。したがって、10 年または 40 年使用した含浸電柱の周囲や直下の

土壌サンプルは、それぞれ最高 90 g/kg 乾燥重量(Nurmi, 1990)、1.5 g/kg 乾燥重量

(Bergqvist & Holmroos, 1994)とクレオソートの含量が高い(§5 参照)。同じように、PAH
は倉庫や古い枕木の使用区域の周囲の土壌、溝、地下水に侵入している。土壌中の PAH
の移動は遅いようである(Sandell & Tuominen, 1996)。 

 
14C 標識フェナントレンおよびアセナフテンを加えたクレオソート含浸木(マツ)製柱を

用いた陸生ミクロコズム試験をおこない、実験生態系に柱を導入した 2.5 ヵ月後にコンパ

ートメント内の放射性物質の物質収支を調査した。大部分の標識フェナントレンおよびア

セナフテンは柱に残留し(それぞれ 95％および 93.5％)、ごく一部が土壌(2.7％、4.3％)、
大気(1.4％、1％)、生物相(0.9％、1.2％)に分布し、柱を直接取り巻く区域で濃度がもっと

も高かった。10 cm の土壌層より下部で、あるいは浸出液や地下水中では放射能は検出さ

れなかった(Gile et al., 1982)。 
 
2) クレオソート流漏現場 

 
土壌中の流漏クレオソートは、水画分よりも軽いまたは重い画分として、あるいは流動

性の液体プールとしても存在する。軽い画分(水位変動に伴って移動する)はおもに水溶性

の成分を含む。重い画分は不浸透性の土壌層まで下方移動する傾向にあり、土壌層に沿っ

て流れることがある。時には、地下水や地表水まで到達する(CEPA, 1993;§4.1.2 参照)。
古い木材処理施設の近くで、クレオソート残留物が土壌に長年残存していた (e.g., 
Sundström et al., 1986; Borazjani et al., 1990; Acharya & Ives, 1994; §5 参照)。より深

い土壌層(約 0.5～1.5 m)では残留物の組成は元のクレオソート製品と似ていることがあり、

表層(0～20 cm)では多くの低分子量化合物が失われていた(KEMI, 1995)。深層(4～5 m)
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ではおもに 2～3 環の PAH が認められた(Breedveld & Karlsen, 2000)。 
 
クレオソート流出をシミュレートしたモデル実験で、クレオソートを飽和するまで人工

的に汚染させた砂カラム(クレオソート 116 g を 2.56 kg の砂に混合)からの 6 種の芳香族

化合物の浸出について 36 日間にわたって調べた。この 6 種の化合物はベンゼン、トルエ

ン、o-キシレン、フェノール、o-クレゾール、ナフタレンで、クレオソート(詳細不明)の
21.％(w/w)を占めていた。フェノールおよび o-クレゾールは最初の 5 日間で完全に浸出し、

続いてベンゼンが 10 日以内に、トルエンが 36 日間で浸出した。ナフタレンおよび o-キシ

レンは実験終了時に、浸出は完全ではなかった。気化による多少の消失が実験開始前の特

有のクレオソート臭で示唆された(Dyreborg & Arvin, 1994)。クレオソート汚染地域から

の土壌(不均一組成)を使用した別の土壌カラムによる浸出試験では、クレオソート(詳細不

明)の約 9％が浸出した可能性がある(Ellis et al., 1991)。Broholm ならびに共同研究者は

クレオソートに特有の 25 種の有機化合物(単環式芳香族炭化水素[MAH]、PAH、複素環式

芳香族化合物[HAC]、フェノール化合物)の移動について、マクロ多孔性粘土質漂礫土の大

カラム(高さ 0.5 m、直径 0.5 m)を用い調べた(139 日間、アジ化ナトリウムで生物分解を

防ぐ)。低分子量化合物の移動は臭化物に比べて遅くはなかったが、高分子有機化合物の移

動は大幅に遅いという結果であった。移動の順は速いほうから、ベンゼン、ピロール、ト

ルエン、o-キシレン、p-キシレン、エチルベンゼン、フェノール、ベンゾチオフェン、ベ

ンゾフラン＜ナフタレン＜1-メチルピロール＜1-メチルナフタレン、インドール、o-クレ

ゾール、キノリン＜3,5-ジメチルフェノール、2,4-ジメチルフェノール＜アクリジン＜カル

バゾール＜2-メチルキノリン＜フルオレン＜ジベンゾフラン＜フェナントレン、ジベンゾ

チオフェンであった[訳注：記載の物質数(24 物質)は原文のまま]。この順位は有機化合物

のオクタノール／水分配係数からは、予期できぬことであった(Broholm et al., 1999a)。
破砕粘土質漂礫土カラム移動は遅延順という結果であった(Broholm et al., 1999b)。特定

の化合物(ナフタレン、1-メチルナフタレン、トルエン、フェノール、ジメチルフェノール、

o-クレゾール、ベンゾチオフェン、キノリン)の速い下方移動は、おそらくは生物分解によ

る減衰とあいまって、粘土質漂礫土のフィールド実験でもみられた(Broholm et al., 2000)。 
 
4.1.4 生物相 
 
クレオソートの個々の成分は、PAH (e.g., Hattum et al., 1998; IPCS, 1998)、複素環式

化合物(e.g., Southworth et al., 1978, 1980; Eastmond et al., 1984)、フェノール化合物

(e.g., IPCS, 1995)でみられるように、幅広くさまざまな程度で生体内に吸収され利用され

得る。 
 
クレオソート暴露に関連するデータの大部分は PAH に関するものである。 
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クレオソート処理材をクレオソート初期発生源とする陸生ミクロコズム試験で、植物の

ライグラス(Lolium perenne L.)中への PAH のわずかな取り込みが認められた。2.5 ヵ月

後、適用 14C-フェナントレンおよびアセナフテンそれぞれの 0.1％および 0.04％が植物組

織内で認められた(Gile et al., 1982)。 
 
クレオソート源近くの植物の根や葉へ吸着あるいはこれらに沈着した PAH の測定値は

得られていない。しかし PAH は一般に、植物表面への湿性沈着および乾性沈着両方の影

響を受けやすいが、植物内部組織への移動はほとんどみられない(e.g., Kipopoulou et al., 
1999; Howsam et al., 2000, 2001)。陸生植物の根への吸着は生じるが、芽への転流は限ら

れているようである(e.g., Binet et al., 2000)。根性水生植物に対する水底質中の PAH に比

べると、陸成土壌中の PAH は地中根系に沈着や吸収を起こすことが少ない(e.g., McGlynn 
& Livingston, 1997)。 

 
上述の陸生ミクロコズムの中に入れた動物(ミミズ[Lumbricus spp.]、ダンゴムシ

[Armadillarium および Porcellia spp.]、ゴミムシダマシ幼虫[Tenebrio molitor]、ヨーロ

ッパイエコオロギ[Acheta domesticus]、カタツムリ[Helix pomata]、ハイオハタネズミ

[Microtus canicaudus][1 匹])は、木材に塗布した標識フェナントレンを 0.8％、アセナフ

テンを 1.2％取り込むのがみられた。土壌中に生息しゴミを摂食する種(ダンゴムシやミミ

ズ)は、地上に生息し植物を摂食するヨーロッパイエコオロギやカタツムリに比べて高濃度

を示した。ハイオハタネズミは消化管だけでなく脳でも 14C 濃度が高く、多少の全身性取

込みが示唆された(Gile et al., 1982;§4.3.2 参照)。 
 
野外での観察によって、水生生物によるクレオソート由来 PAH の取り込みも示唆され

た。たとえば、クレオソート処理杭から採取した軟体動物や甲殻類(Shimkin et al., 1951; 
Dunn & Stich, 1976)、淡水中(Black et al., 1981; DeLeon et al., 1988; Pastorok et al., 
1994)や海洋環境(Zitko, 1975; Malins et al., 1985; Rostad & Pereira, 1987; Elder & 
Dresler, 1988)のクレオソート汚染水域で捕獲した無脊椎動物(大部分は底質関連)や魚類

で濃度上昇(§5.1.6 参照)が検出された。 
 
カキおよび二枚貝を用いた移転実験、および魚を用いた実験室試験では、クレオソート

暴露後の PAH の取込みおよび蓄積が裏付けられた(§4.3.1 参照)。28 日間のクレオソート

ミクロコズム試験における魚(ニジマス[ncorhynchus mykiss])で PAH の胆汁代謝の上昇

がみられ、多少の取込みおよび代謝が示された(Karrow et al., 1999)。クレオソートに汚

染された底質の水溶性画分に暴露したカキ(Crassostrea virginica)の抽出物および底質抽

出物では、有機化合物プロフィールは類似していた(Hale & Aneiro, 1997)。 
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脂溶性クレオソート成分あるいはその代謝物のヒトの食品への移行はあり得ることで、

一部の例が報告されている(甲殻類、貝など；§5.1.4 および§5.1.6 参照)。クレオソート

処理された家畜小屋や柵への家畜の接触をとおして、あるいはクレオソートが一般的な殺

菌剤として使用された場合、家畜類への若干の移行も予想される(Oehme & Barrett, 1986) 
が、影響を受けた動物の組織内蓄積量に関する測定値(§9 参照)は得られていない。 
 
 
4.2 変換 
 
4.2.1 生物分解／生体内変換 
 
クレオソートの個々の成分に関する多くの試験に比べて、クレオソート中に混合物とし

て存在する場合の各成分の生物分解や生体内変換についてはほとんど分かっていない。 
 
4.2.1.1 微生物 
 

クレオソートは微生物によって分解されにくいが(Tables 7 および 8 参照)、このことは

木材保存剤としての使用(§3 参照)や使用現場のモニタリング結果(§5 参照)と一致してい

る。 
 
クレオソート汚染の帯水層でみられるメタン濃度の上昇は、多少の嫌気性分解が起こっ

ていることを示している(e.g., Ehrlich et al., 1982; Goerlitz et al., 1985)。好気的分解産物

も一部のクレオソート汚染場所では確認されている(Pereira et al., 1988; Johansen et al., 
1998)。 

 
クレオソートの微生物分解の程度については、元のクレオソートあるいは環境中で分画

された混合物中に多数の化学物質が存在し、また濃度比に変動の幅があることから、判定

は困難である。 
 
個々のクレオソート構成成分は、多岐にわたる微生物分解性や難分解性を包括的に有す

る。詳細は以下のレビューや他の出版物を参照されたい。MAH(e.g.,Barker et al., 1987; 
Barbaro et al., 1992; Rippen, 1999)、PAH(e.g., Cerniglia & Heitkamp, 1989; Cerniglia, 
1992; Mueller et al., 1996; IPCS, 1998; Juhasz & Naidu, 2000; Kanaly & Harayama, 
2000)、HAC(e.g., Grbic-Galic, 1989; Kuhn & Suflita, 1989; Dyreborg et al., 1996a; Licht 
et al., 1996; Bianchi et al., 1997; Bressler et al., 1998; Fetzner, 1998)、フェノール化合
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物(e.g., Arvin et al., 1991; Nielsen & Christensen, 1994; IPCS, 1995)。 
 
しかしながら、個々の成分間では多くの相互作用が起こりうるので、単一成分の試験か

らの外挿はほとんど価値がない。認められた相互作用のほとんどは分解の抑制であるが、

少数例では共存物質の分解に対する促進作用もみられた(Arvin et al., 1988, 1989; 
Bouchez et al., 1995; Millette et al., 1995, 1998; Dyreborg et al., 1996b,c; Lantz et al., 
1997; Broholm et al., 1999b; Lotfabad & Gray, 2002)。 

 
したがって、これに関連して、主としてクレオソート成分の単純なあるいは複雑な混合

物(人工的混合物、環境中の混合物、元の混合物)を試験物質として用いた試験について検

討する。細菌による好気的分解試験(Keck et al., 1989; Thomas et al., 1989; Mueller et al., 
1991a; Evanshen et al., 1992; Dyreborg et al., 1997; Mohammed et al., 1998; Broholm 
et al., 1999b; Lehto et al., 2000)および嫌気的分解試験(Godsy et al., 1992; Flyvbjerg et 
al., 1993; Dyreborg et al., 1997; Sharak Genthner et al., 1997)の結果を、それぞれ Table 
7 および Table 8 に示す。これらの試験は、現場での自然条件を多かれ少なかれ高度にモ

デル化している。クレオソートの分解プロセスが非常に複雑であるにもかかわらず、全体

的な傾向をある程度観察することはできる。クレオソート汚染場所からの接種材料(クレオ

ソートに順化)を用いたとしても、クレオソート成分の大部分はシミュレートした自然条件

下では完全には分解されない。好気的分解は嫌気的分解よりも速く進む(e.g., Dyreborg et 
al., 1997)。フェノール化合物は比較的容易に分解する。PAH の分解性は芳香環の数に反

比例するようである。HAC では、キノリンなど速やかに分解消失するものもあるが、ピ

ロールなどかなり分解しにくいものもある。大部分の試験が化合物の消失についてのみモ

ニターしているので、完全な無機化ではなく生体内変換が存在するかどうかは不明な場合

が多い。 
 
化学物質の構造上の特徴のほかに、たとえば、収着現象、間隙水中の捕捉などに関する

バイオアベイラビリティ、初期濃度、栄養や酸素供給など一連の他の要因がその場でのク

レオソート成分の分解／変換に影響を与えている(Fetzner, 1998; Johansen et al., 1998; 
Broholm et al., 1999b; Breedveld & Sparrevik, 2000; Juhasz et al., 2000a)。典型的なク

レオソート汚染地下水のコンパートメントでは、完全に生物分解するには酸素濃度が十分

でない場合が多いと考えられる(Lee & Ward, 1985; Wilson et al., 1986; Broholm et al., 
1999b)。数種の PAH の生分解速度は前もって光照射することによって一時的に促進され

ることが認められた(Lehto et al., 2000)。一部のクレオソート化合物への微生物の順化も

起こった。 
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クレオソート化合物の微生物による代謝経路は多種多様であるが、すべての経路には環

状構造への酸素の取り込み、環開裂、特異的な分解パターンを有する中間体の産生が関わ

っている(Gibson & Subramanian, 1984; Pereira et al., 1987, 1988; Arvin et al., 1988; 
Miller & Comalander, 1988; Wilson & Jones, 1993; Chapman et al., 1995; Mueller et 
al., 1996; Licht et al., 1997; Fetzner, 1998; Johansen et al., 1998; Bressler & Fedorak, 
2000)。場合によっては、難分解性(移動性あるいは毒性)が親化合物よりも生じた中間体で

高いことがあり、このことはたとえばキノリンに対するキノリノン(Fetzner, 1998)、アセ

ナフテンに対する何種類かのアセナフテン酸化生成物(Selifonov et al., 1998)、ほかの何種

類かの PAH 代謝物(Singleton, 1994)などで認められている。 
 
クレオソート汚染箇所(主として土壌、地下水)の数が非常に多いため、有用な浄化手段

を開発するために多くの努力がはらわれている。一般に、3 つの基本的な取り組みがある。

ひとつは、汚染土壌の除去および現場(床土調製など)または微生物増殖に最適な条件下に

おけるスラリー反応器を用いた処理である。微生物は土壌中にもともと存在したもの、あ

るいは特異的に強化されたものを用いる(Mueller et al., 1989, 1991b,c; Borazjani et al., 
1990; Ellis et al., 1991; Davis et al., 1993; Otte et al., 1994; Glaser & Lamar, 1995; 
Brooks et al., 1998; Guerin, 1999; Eriksson et al., 2000)。地下水処理に用いる別の方法

では、汚染水を地表に汲み上げ、好気的に処理した後周囲の地表水へ再循環する(Mahaffey 
et al., 1989; Mueller et al., 1993; Middaugh et al., 1994b)。三番目の方法は、その場での

生物分解を促進するもので、たとえば、栄養、電子受容体、順化微生物や場合によっては

界面活性剤あるいは肥料、わら、堆肥、下水汚泥などの物質を、土壌に加える方法である

(e.g., Ellis et al., 1991; Evanshen et al., 1992)。クレオソートによる汚染地下水も同じよ

うに処理されている(Dust & Thompson, 1973)。しばしば、地下水修復のため、封入、洗

浄(表面活性剤添加)、収着などの物理的あるいは化学的方法など数種を組み合わせた方策

が用いられている (Tobia et al., 1994; Zapf-Gilje et al., 2001; Bates et al., 2002; 
Rasmussen et al., 2002)。 

 
多くの場合、特定の物質では大幅な減少が得られている。しかし、効果には限りがある。

第一に、処理済土壌中で高分子量PAHは依然として難分解性を示した(e.g., Mueller et al., 
1991b,c; Davis et al., 1993;  laser & Lamar, 1995; Breedveld & Karlsen, 2000; 
Breedveld & Sparrevik, 2000)。生物処理によって地下水からクレオソート汚染物質の大

部分を除去したにもかかわらず、生物処理した地下水の毒性および催奇形性(§9 参照)はわ

ずかに減少したに過ぎなかった(Mueller et al., 1991a)。クレオソート汚染地下水を収着／

生物学的バリア(好気的条件における泥炭／砂バリア材)処理した試験によって、トリメチ

ルフェノールの除去がもっとも難しいことが分かった(Rasmussen et al., 2002)。クレオソ

ート汚染土壌のバイオレメデーションと関連のあるいくつかの制約について詳細なレビュ
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ーがある(Wilson & Jones, 1993; Pollard et al., 1994; Alexander, 2000; Juhasz et al., 
2000b; Reid et al., 2000)。最近の調査(Brooks et al., 1998)で、いくつかの処理法が汚染土

壌の総 PAH 濃度の低減に成功したが、実際はこの土壌の微生物の変異原性を上昇させた

ことが明らかになった。分析によって変異原性画分は、モニタリングプログラムにあまり

組み込まれない種類のアザレーンを含有していることが示された。他の実験によって、9H-
フ ル オ レ ノ ン (9H-fluorenone) 、 4- ヒ ド ロ キ シ -9H- フ ル オ レ ノ ン

(4-hydroxy-9H-fluorenone)、9,10-フェナントレンジオン( 9,10-phenanthrenedione)、4H-
シクロペンタ[def]フェナントレン(4H-cyclopenta[def]phenanthrenone)などの PAH 代謝

物／分解産物が蓄積していることが示された(Eriksson et al., 2000)。 
 
クレオソート構成成分(数種の PAH、HAC、フェノール化合物)の分解に関与する細菌が

分離され、大部分がシュードモナス属 (Pseudomonas)あるいはスフィンゴモナス属

(Sphingomonas)(Drisko & O’Neill, 1966; Ehrlich et al., 1983; Bennett et al., 1985; 
Rothenburger & Atlas, 1990; Chapman et al., 1995; Grifoll et al., 1995; Lantz et al., 
1997; Selifonov et al., 1998; Eriksson et al., 2000; Leblond et al., 2001)およびマイコバ

クテリウム(Mycobacterium)(Grosser et al., 1995)に属することが分かった。白色腐朽菌の

ファネロケーテ属の Phanerochaete sordida、P. chrysosporium およびヒラタケ

(Pleurotus ostreatus)などのリグニン分解菌が何種類かのクレオソート PAH を変換でき

ることも分かった(Glaser, 1990; Davis et al., 1993; Glaser & Lamar, 1995; Eggen & 
Majcherczyk, 1998)。 
 
4.2.1.2 微生物以外の生物 
 

微生物以外の生物によるクレオソートの変換についてはほとんど分かっていない。一般

に、もっとも著しい特徴は、PAH 成分は魚類では数種の無脊椎動物より速やかに変換され

ることのようである(NRCC, 1983; IPCS, 1998)。ふつうは、これらの PAH 代謝物は日常

的に検出されるものではない(Meador et al., 1995)。管理されたクレオソート暴露後の魚

類での PAH 代謝物の生成に関する報告は極めてまれである(Karrow et al., 1999)。魚類で

の PAH–DNA 付加体の形成については§6.6 で取り上げる。哺乳動物における変換結果に

ついては実験室哺乳類に関する試験からしか得られていない(§6 参照)。 
 
4.2.2 非生物分解 
 
4.2.2.1 光分解 
 

PAH、HAC、およびフェノール化合物などのクレオソート成分の変換にとって光化学的
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分解は、水中や土壌中ではそれほど重要ではないものの、大気中ではもっとも重要な非生

物的分解メカニズムと考えられる。間接光分解(ペルオキシラジカル、ヒドロキシラジカル

や他のラジカルが関与する光酸化)のほうが、直接光分解よりも優勢のように思われる。ク

レオソートへの関連の有無にかかわらず大部分が単一成分試験であったが、半減期の測定

値は試験の条件や化合物に左右され 0.2 時間～550 日間とばらつきが大きかった(NRCC, 
1983; IPCS, 1995 [クレゾールに関するレビュー], 1998 [PAH および HAC に関するレビ

ュー])。変換生成物のデータはほとんどない。いくつかの含酸素化合物のほかにもニトロ

PAH およびニトロクレゾールが観察されている(Andersson & Bobinger, 1992; Kochany 
& Maguire, 1994; IPCS, 1995, 1998)。 

 
クレオソート混合物中に存在する成分の光分解に関する情報は少ない。クレオソート中

の 6 種の PAH それぞれに単独で、あるいはこれら 6 種の PAH 混合物に、キセノンアー

ク燈(水媒体)をそれぞれ初期濃度 0.61～3.1 µmol/L／照射時間 5～30 分間、0.55～4.4 
µmol/L／10 分間照射したところ、以下の光分解率(％ 単独／混合物中)を得た。ナフタレ

ン(57／47.6)、アセナフテン(47／50)、フルオレン(48.4／29.3)、フェナントレン(91.7／
6.82)、アントラセン(83.6／29.1)、ピレン(38.3／8.64)。アセナフテンの 1 例外を除いて、

単独試験に比べて混合物中の光反応性は低くなる傾向にあった。これは共存化合物の存在

下では光吸収の競合が起きることで説明された。GC-MS によって検出される光化学的生

成物は元の化合物のキノン誘導体のようであった(Lehto et al., 2000)。 
 
クレオソートおよび PCP 汚染水の修復を目的に、実験室規模の実験が、鉄(III)イオン、

過酸化水素、紫外線を使用した光フェントン反応を用いて行われた。クレオソート／PCP 
(American creosote-P2)の飽和水溶液を光フェントン反応処理し(1 mmol Fe3+／L、10 
mmol 過酸化水素／L、ブラックランプ[紫外線を放つライト]、pH 2.75、25℃)、180 分の

反応時間中に 36 種のクレオソート成分および PCP の消失を確認した。反応順は以下の通

りである。2 環式 PAH＞複素環式＞フェノール化合物(PCP を含む)＞3 環式 PAH＞4 およ

び 5 環式 PAH。5 分以内に、37 物質のうち 18 物質の濃度が検出限界以下に低下し、13
物質は少なくとも 90％が変換されたが、6 種の PAH(フェナントレン、フルオランテン、

2,3-ベンゾ[b]フルオレン、クリセン、ベンゾ[b]フルオランテン、BaP)はこれらに比較する

と変換率は低かった。180 分までに、変換率が 70～80％のクリセンと BaP を除いてより

広範囲の変換が認められた。MS-クロマトグラムでは新しいピークは認められず、添加し

た 14C-フェナントレンおよび 14C-ピレンがそれぞれ 93％および 35％無機化した。有機窒

素化合物のおよそ 33％が含無機窒素化合物に転換し、量は不明だが硫酸塩の生成を伴って

いた。付随して、処理溶液の魚およびミジンコ(§9 参照)への急性毒性が低下した(Engwall 
et al., 1999)。光触媒を用いる別の方法(二酸化チタン存在下に近紫外線照射)では、吸光度

または反射度の変化や二酸化炭素の発生によって証明されたように、水中のクレオソート
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(分離相、100 または 360 mg クレオソート/L、Armor Coat, commercial domestic grade, 
Canada)の総無機化が得られたようにみえた。中間生成物はモニターされなかった

(Serpone et al., 1994)。過酸化水素、UV 光、さらにもう一つの分析方法を用い、BaP 単

一の光分解試験をおこなったところ、BaP のメトキシ・ヒドロキシ・ジヒドロキシ異性体

やさらに極性の高い化合物など、BaP 光分解生成物が検出された(Miller et al., 1988)。 
 
4.2.2.2 加水分解 
 

非生物的加水分解は PAH(IPCS, 1998)およびフェノール化合物(IPCS, 1995)の環境中

の重要な分解プロセスではないと考えられている。HAC についても同様の結論が当ては

まると考えられる。 
 
4.3 生物蓄積と生物濃縮 
 
4.3.1 水生生物 
 
野外モニタリング試験によって、クレオソート汚染場所に生息する無脊椎動物(Shimkin 

et al., 1951; Zitko, 1975; Dunn & Stich, 1976; Black et al., 1981; Malins et al., 1985; 
Rostad & Pereira, 1987; DeLeon et al., 1988; Elder & Dresler, 1988)や魚類(Black et al., 
1981; Malins et al., 1985; Pastorok et al., 1994)などの水生生物は、クレオソートに特有

である PAH および複素環式化合物を、基準値を上回る濃度で吸収していることが分かっ

た(§5.1.4 参照)。 
 
無脊椎動物と脊椎動物の特徴的な違いが、Black ら(1981)のフィールド試験によって指

摘されている。昆虫およびザリガニ(Procambarus sp.)でのフェナントレン、1,2-ベンゾア

ントラセンおよび BaP の濃度は、大部分の魚類(ブラウントラウト[Salmo trutta]、ホワイ

トサッカー [Catostomus commersoni))よりはるかに高値であった。ヤツメウナギ

(Lampetra sp.)は例外で、フェナントレンを底質の 3.5 倍増という高濃度で蓄積するとみ

られた。一般に、昆虫およびザリガニにおける PAH のプロフィールは底質でみられるプ

ロフィールに近いが、魚類では低／高分子量 PAH の割合がおおいに変化していた(§5.1.4
も参照)。 

 
軟体動物および甲殻類の移転実験でも PAH の蓄積が示唆された。エリザベス川(米国バ

ージニア州)沿いのクレオソート処理施設近くの PAH 汚染底質で、産業汚染のない場所(米
国 Piatatank River)から採取したカキ(Crassostrea virginica、総 n = 約 60)を用いて現地

暴露試験を行なった。暴露 3 日以内に、測定した PAH 数種(ベンゾ[a]アントラセン／クリ
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セン、ベンゾフルオランテン、BaP、フルオランテン、フェナントレン、ピレン)の濃度は

検出不能から 11.7 mg/kg 乾燥重量まで上昇し、その後 15 日間の観察期間中に安定した

(Pittinger et al., 1985)。同様に、クレオソート汚染場所(米国フロリダ州 Pensacola)近く

の河口環境に 6 週間移転させたカキ(1 群につき n = 5)では、軟組織でフェナントレン、フ

ルオレン、ピレンの著しい増加がみられたが(図表示のみ)、ナフタレンの蓄積はなかった。

底質における最小の生物濃縮係数(BCF)はフェナントレンおよびフルオランテンで 0.3～
1.0 と推定された(Elder & Dresler, 1988。比較的汚れのない場所からクレオソート流出現

場を通って流れる緩流河川(米国 Bayou Bonfouca)へ移転させた二枚貝(Rangia cuneata；
1 群につき n = 3～4)のむき身を 4 週間にわたって観察したところ、数種の PAH 濃度の緩

やかな上昇がみられた。ベンゾピレンでの上昇がもっとも顕著で、暴露前(バックグラウン

ド)濃度の 87 µg/kg 湿重量から 2 週間後の 132 µg/kg 湿重量、４週間後の 600 µg/kg 湿重

量への上昇であった(DeLeon et al., 1988)。脱皮直後および脱皮間期のカニ(ワタリガニ

[Callinectes sapidus])における PAH の蓄積について、クレオソート流出現場に近いエリ

ザベス川(米国)で調査が行なわれている。脱皮前と脱皮間期のカニのペア(1 群につき n = 9
～12)を脱皮が完了するまで 3 日間かごに入れたのちの、総 PAH(シクロペンタ[def]フェナ

ントレン、フルオランテン、ピレン)の平均濃度は、両成長段階で肝膵および筋肉中で検出

不能値から有意な蓄積量まで上昇し、脱皮直後(肝膵／筋肉：9560／1380 µg/kg 乾燥重量)
のほうが脱皮間期(3360／498 µg/kg 乾燥重量)よりも高濃度であった。アセナフテン、ジ

ベンゾフラン、フルオレン、フェナントレンなどの低分子量化合物は、コントロール、暴

露カニの両方で認められた(Mothershead & Hale, 1992)。 
 
成熟アメリカウミザリガニ(アメリカンロブスター[Homarus americanus]、n = 詳細不

明)に、研究室での致死試験中にクレオソート(詳細不明)を 0.3～2.5 mg/L の濃度で暴露し

たところ、肝膵においてコントロールに比べて相当高濃度の“クレオソート”が認められ

た(3220～47500 mg/kg 脂質 vs. 670 mg/kg 脂質、蛍光測定による)。肝膵でのクレオソー

トの残留濃度は、暴露濃度(0.3, 1.3, 2.5 mg/L)に伴い、また非致死濃度 0.3 mg/L での暴露

では 120 時間までは暴露時間に伴い上昇した(McLeese & Metcalfe, 1979)。クレオソート

汚染の小排水路から採取した底質を含んだ水槽に入れ、研究室で飼育したグッピー

(Poecilia reticulata)の組織(肝臓を除く魚体全組織の混合試料；n = 不明)には、暴露後 43
日に数種の PAH(アセナフテン、ベンゾ[a]アントラセン、ベンゾ[b]フルオランテン、ベン

ゾ[k]フルオランテン、BaP、クリセン、フルオランテン、フェナントレン、ピレン)がか

なりの量で残留していた。ナフタレンとフルオレンは魚組織中に検出されなかったが、底

質および水中では他の PAH と共存していた(Schoor et al., 1991)。ミクロコズム試験では、

ニジマス(Oncorhynchus mykiss；n = 10)の肝臓に、調べた 16 種の PAH のうち 4 種が認

められたが、暴露 28 日間でクレオソート量との関連はみられなかった。その一因として、

分析検出前の魚類での速やかな代謝が考えられた(Whyte et al., 2000)。 
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クレオソート暴露に関連する生物濃縮係数(BCF)はほとんど算定されていないが、カキ

と底質に関しては推定値が得られている(上述参照：Elder & Dresler, 1988)。近年、フィ

ンランドのクレオソートで汚染した湖についてPAH数種の生物相－底質濃縮係数(BSAF)
が算定された。ケージに入れたイシガイ科の二枚貝 Duck mussel(Anodonta anatina)を 4
ヵ所の実験場所の底質に 10 ヵ月間(1998～1999)暴露した。底質(有機質ベース)と Duck 
mussel の組織(脂質重量ベース)の PAH(アセナフテン、フェナントレン、アントラセン、

フルオランテン、ピレン、ベンゾ[a]アントラセン)濃度から算出された BSAF は 0.79 から

1.45 まで幅があった。最高値の BSAF(1.45)がベンゾ [a]アントラセンで得られた

(Hyötyläinen et al., 2002)。その他の試験においても、PAH、複素環式化合物、あるいは

フェノール化合物など、数種のクレオソート成分に関する値がまとめられている(e.g., Lu 
et al., 1978; Southworth et al., 1978, 1980; Veith et al., 1980; Eastmond et al., 1984; 
Sundström, et al., 1986; IPCS, 1995, 1998)。化合物、水生動物種、試験条件などによっ

て、その値は広範囲にわたる。たとえば、BCF(生物／水(湿重量)；IPCS, 1998)は、ナフ

タレンでは 19.3～10844(甲殻類で測定)、2.2～320(魚類で測定)、BaP では 458～73000 (甲
殻類)、12.5～4900(魚類)であった。一般に平衡濃縮係数は、同一化合物群内では分子量あ

るいは log Kowの増加に伴って上昇した。たとえばオオミジンコ(Daphnia magna)におけ

るベンゾ[b]チオフェンの BCF750 とナフタレンの BCF50 のように、一部の含硫黄複素環

式化合物は PAH 対応物よりも高度に生物濃縮していることが分かった(Eastmond et al., 
1984)。蓄積は共存物質の存在によっても影響を受けることがある。アントラセンの試験

で魚(ニジマス[Oncorhynchus mykiss])の BCF は、単一化合物暴露の場合と複雑な混合物

(オイルシェールレトルト水)暴露では異なっていた(Linder et al., 1985)。 
 
水系食物連鎖内でのクレオソート PAH の生物濃縮は、魚類に関する限りはわずかなよ

うである。その理由として脊椎動物では一般に無脊椎動物に比べてこれらの化合物に対す

る代謝能が効率的なことがあげられる(e.g., NRCC, 1983)。 
 
4.3.2 陸生生物 
 
陸生環境では、クレオソート暴露後のその成分の生物濃縮に関するデータはわずかしか

ない。 
 
14C-アセナフテンおよび 14C-フェナントレンを用いたクレオソートのミクロコズム実験

で、ハイオハタネズミ(Microtus canicaudus)と土壌の間の蓄積(生物濃縮)係数が算定され

た。計算( mg[14C として] /kg ハタネズミ／mg[14C として] /kg 土壌)の結果、係数はアセナ

フテンでは 31、フェナンントレンでは 12 となった(Gile et al., 1982)。 
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4.4 使用後の最終的運命 
 
クレオソート構成成分の最終的運命は、成分の物理化学的性質、マトリクスの性質、分

解性あるいは蓄積性有機体の存在、環境条件に大きく左右される。成分は、移動の可能性

を伴って、大気に分配され(揮発性の高い画分)、水や土壌に浸出し(水溶性の高い化合物)、
あるいは土壌や底質粒子へ吸着される(Kowの高い化合物)と考えられる。底質に吸着したク

レオソート成分の移動も、コロイド状物質の移送を介して起きる場合もあると考えられる。

クレオソート成分のなかには、好気的・嫌気的生物的プロセスおよび非生物的プロセスを

とおして容易に分解する成分もあるが、多くの高分子量化合物は難分解性で環境中に数十

年間も残留する。クレオソート成分の分解は親化合物よりも毒性や移動性が大きいと考え

られる変換物質を生成する場合が多い(すなわち無機化されない)。海洋および陸生生物が

クレオソート成分を生物蓄積する可能性もある。しかし、これは化合物のバイオアベイラ

ビリティ、生物の摂食様式および代謝にかかっている。 
 
前述のクレオソート関連の所見(§4.1～4.3)と一致し、底質および土壌はクレオソート成

分の中でもっとも難分解性の高分子量 PAH の主要な環境シンク(吸収源)である(IPCS, 
1998)。しかしながら、再分配プロセスの可能性に注目すべきである。また、地下水は多

くのクレオソート構成成分の重要なシンク(吸収源)である(§5 参照)。 
 
クレオソートやクレオソート処理材を熱分解した際の、具体的な測定値はほんのわずか

しかない(Marutzky, 1990; Becker, 1997;§2)。たとえば、小規模の焼却炉中でクレオソー

ト処理材を燃焼すると、未処理材の場合に比べて、一酸化炭素、窒素酸化物、炭化水素の

放出値が上昇する(Marutzky, 1990)。実験室規模の燃焼実験における PCDD や PCDF の

分析では、予備段階の肯定結果が得られた(Becker, 1997)。さまざまな好ましくない燃焼

生成物が発生すると考えられるので、クレオソート残留物質は認可を受けた高温焼却炉で

焼却されるべきであると勧告されている(UNEP, 1995; HSDB, 1999)。とくに、250℃～

650℃の廃棄物焼却過程で発生するダイオキシンを破壊するには高温(～1000 °C)を要する

(e.g., Tuppurainen et al., 1998)。 
 
子どもの遊び場、その他公的あるいは私的な場所でクレオソート処理した枕木や電柱を

再利用することは、現在多くの国々で制限されている(RPA, 2000)。 
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5. 環境中の濃度とヒトの暴露量 
 
5.1 環境中の濃度 
 
高度工業化地域における環境汚染へのクレオソートの関与に関しては、他にも多くの

PAH 放出源があるため評価が困難である。しかし、点発生源に関するクレオソートの含有

成分のプロフィールおよび濃度勾配はマーカーとして有用である。 
 
研究および環境政策において、汚染や健康リスク評価の指標として PAH を定量化するか

否かは調査目的次第であり、国際的合意はない。米国 EPA (1984b)は、16 種の PAH を“優

先汚染物質 PAH”として提案しており、これらの物質はさまざまな環境マトリクスの分析

で基準物質として取り上げられている。独自の“優先汚染物質 PAH”のリストをもつ国家

もある(IPCS, 1998)。例えば、オランダ環境省(Dutch Ministry of Environment)は 10 種

(BKH,1995)、英国健康安全管理庁(United Kingdom Health and Safety Executive)は 11
種の PAH を取り上げている(Table 4 参照)。もっとも豊富にみられる 3 種の PAH(ピレン、

フェナントレン、フルオランテン)のみが取り上げられることもある。 
 
通常、クレオソート汚染は PAH のモニタリングによって追跡されているが、複素環式芳

香族化合物(HAC)(NSO)を測定することもある。 
 
一般にクレオソートのさまざまな成分濃度には、元のクレオソートの組成の相違、放出

量、発生源からの距離、風化の程度(分解／吸着、揮発、劣化などの複合的影響、§4 参照)
などによって非常にばらつきがある。 
 
クレオソートの揮発性または水溶性成分をそれぞれの発生源と結びつけるのが困難なこ

ともあって、大気および地表水に関するデータは少ない。クレオソートが含有する多くの

特徴的な成分は有機物と関連(§4 参照)があるため、底質や土壌などの固定したマトリクス

はクレオソート汚染の最良の指標である。クレオソートの成分はしばしば地下水まで到達

するため、地下水は、ベンゼン、トルエン、キシレン、ナフタレン、フェノール化合物、

複素環式化合物などの低分子量芳香族化合物に富んでいる。 
 
クレオソートの分解による代謝物は、通常クレオソート汚染試料のルーチン分析の対象

には含まれない。 
 
5.1.1 大気 
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クレオソート由来の化合物の大気中濃度に関するデータは数少なく、そこで取り上げら

れているのはクレオソート関連施設など点発生源近辺の PAH に関するものである。 
 
オランダのクレオソート含浸工場近くのフルオランテン濃度に関する報告によれば、工

場から 500m 地点では 64 ng/m3で、これが 2000m および 5000m 地点ではそれぞれ 7.2 お

よび 1.6 ng/m3に低下した。2000m 地点では、ナフタレン(90 ng/m3)、フェナントレン(44.6 
ng/m3)、フルオランテン(7.2 ng/m3)、アントラセン(2.2 ng/m3)などの PAH が認められた

(Slooff et al., 1989)。別の調査では、工場から 100、200、および 2000m の地点における大

気中 BaP の測定・計算濃度は、それぞれ 2～5 ng/m3、 0.5～1.5 ng/m3、 0.6 ng/m3、とさ

れているが詳細は不明である(BKH, 1995)。たまにクレオソート工場の近隣住民から、悪臭

や粘膜刺激についての苦情が寄せられている(BKH, 1995)。 
 
その他のあるいは未確認の発生源からの BaP を含む PAH の戸外濃度について、IPCS に

よる調査報告がある(1998)。 
 
作業場で測定した室内空気中濃度は、§5.3 にまとめて示す。 

 
5.1.2 水 
 
5.1.2.1 地下水 
 
カナダ、デンマーク、および米国のガス工場ならびにクレオソート含浸工場の跡地近辺

の地下水で、MAH(ベンゼン、トルエン、キシレンなど)、PAH(ナフタレン、メチルナフタ

レン、フェナントレン、アントラセン、フルオレン、ピレン、クリセン、BaP など)、フェ

ノールおよび複素環式化合物など、クレオソート関連の化合物が検出されている。調査結

果の概要を Table 9(合計濃度)および Table 10～12(個別濃度)に示す。最高濃度はクレオソ

ート工場跡地の井戸の現場モニタリングで認められ(Pensacola, Florida, USA)、平均濃度は

PAH 1419 mg/L、複素環式化合物 178 mg/L、フェノール化合物 0.77 mg/L (Mueller et al., 
1993、Table 9 参照)、BaP 37.6 mg/L (Mueller et al., 1993、Table 10 参照)であった。本

調査において、PAH、複素環式化合物、および BaP が高濃度を示したのは、試料調製方法

を反映したものと考えられる。デンマークの 44 ヵ所のモニタリングデータによれば、濃度

(90 パーセンタイル値)は BaP で 30 µg/L、クリセンで 50 µg/L であった(Kiilerich & Arvin, 
1996、Table 10 参照)。数種の複素環式化合物(カルバゾール、ジベンゾフラン、ジベンゾ

チオフェン、キノリン／キノリノンなど)の個別の最高濃度は、10～80mg/L 程度(Table 11
参照)であった。単環芳香族化合物およびフェノール化合物の中では、m/p-クレゾールで最

大値 25 mg/L が報告された(Table12 参照)。 
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米国のクレオソート工場(蒸留プラントなど)跡地付近にある都市上水の源泉では、総

PAH 濃度の平均値は 0.5～4 mg/L で、個々の PAH 濃度は示されていない(Hickok et al., 
1982、Table 9 参照)。 
 
デンマークの調査地点 44 ヵ所の地下水分析値を比較すると、ほとんどのクレオソート含

有成分の最高濃度は、当該文献にみられる溶解度計算値と同程度であることがわかる。例

外はクリセンおよび BaP の濃度で、それぞれの溶解度より 1～2 桁高かった。この理由は

示されていない(Kiilerich & Arvin, 1996)。 
 
5.1.2.2 地表水 
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オランダの小水路の地表水では、(広汎な)PAH 汚染の 80％がクレオソート処理材による

護岸に由来すると推定されている(BKH, 1995)。クレオソート処理材を護岸用に設置したオ

ランダの小水路(BKH, 1995)や、米国の放棄された木材処理施設近くの小河川(Black, 1982)
で、クレオソート油の皮膜が確認されることがある。オランダの小水路の処理材設置時に

は、濃度1.3 µg/LのBaPが測定された。その他のPAH濃度は報告されていない(BKH, 1995)。 
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米国フロリダ州ペンサコラの木材処理施設より下流の底質および生物相では高濃度の

PAH が認められたにもかかわらず、モニターした 9 種の PAH のいずれも川の水からは検

出されなかった。しかし、多くの PAH は、吸着その他の現象(§4 参照)のため地表水での

検出が困難であることに留意する必要がある。 
 
一方、10 年前の木材製品処理工場の火災によるクレオソート流出後の汚染の残る地域か

ら流れる川の水(米国ルイジアナ州 Bayou Bonfouca)で、PAH 類が検出されている(Bayou 
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Bonfouca, Lousiana, USA)。コントロール地点 1 ヵ所と汚染地点 3 ヵ所で 8 種の PAH を

モニターした結果は、ナフタレン(～14.1 mg/L)、フルオレン(～12.3 mg/L)、フェナントレ

ン(～14.1 mg/L)、BaP(～6.6 mg/L)などであった(Catallo & Gambrell, 1987)。クレオソー

ト工場(米国フロリダ州ペンサコラ)付近の排水路の水試料で 12 種の PAH をモニターした

ところ、総濃度が最高 153 µg/L、BaP は最高 0.05 µg/L であった(Schoor et al., 1991)。カ

ナダ・ブリティッシュコロンビア州のサケ川に流入する線路側溝の水では、総 PAH 濃度(18
種)は 4 ヵ所の試料採取地点で 1 µg/L を超えなかったが、側溝にクレオソート処理した電柱

や電信柱が設置されている 2 ヵ所では、最高 122 µg/L に達した(平均: 606.9 µg/L、 n = 6)。
BaP およびクリセンの最高濃度は、それぞれ 2.5 µg/L および 441 µg/L であった(Wan, 1991、
Table 13 参照)。地表水で検出されたその他のクレオソート由来 PAH 類に関するデータは 
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Table 13 に示す。 
 
5.1.3 底質と土壌 
 
5.1.3.1 底質 
 
クレオソート発生源付近では、高濃度の PAH 類が陸水域の底質と同様、沿岸および河口

水域の底質でも認められている。調査結果の概略を Table 14(合計濃度)および Table 15(個
別濃度)に示す。木材防腐処理施設付近で、20000～30000 mg/kg 乾燥重量以上の総 PAH 濃

度最高値が検出された(Krone et al., 1986; Catallo & Gambrell, 1987; Roberts et al., 1989; 
CEPA, 1993)。複素環式化合物も認められ(Table 14 参照)、例えば総含窒素芳香族化合物の

最高濃度は、約 1300 mg/kg 乾燥重量であった(Krone et al., 1986)。 
 
オランダの水路や川岸は、クレオソート処理材によって侵食を防止している。その結果

例えば、護岸壁にクレオソート処理材を使用しない水路では 3 種類の PAH(ピレン、フェナ

ントレン、フルオランテン)濃度が 0.18 mg/kg 乾燥重量であるのに対し、5.5 mg/kg 乾燥重

量と底質に高濃度の PAH が認められている(BKH, 1995)。その他のクレオソート処理材の 
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構造物に関連して、総 PAH 濃度の最高値 20 mg/kg 乾燥重量(Vijayan & Crampton, 1994)
や 1200 mg/kg 乾燥重量(Wan, 1991)が報告されている(Table 14 参照)。 
 
木材防腐処理施設付近の底質で、乾燥重量 1kg あたり数百 mg という高濃度の BaP が測

定されている。クレオソート処理した川岸や線路用地に隣接した底質で、1～2 桁低い濃度

が認められている(Table 15 参照)。その他の 20 種以上の PAH および数種の複素環式化合

物の濃度を Table 15 に示す。 
 
通常、汚染物質の濃度には非常なばらつきがみられ、むらや“ホットスポット”がある

ことを示している。 
 
5.1.3.2 土壌 
 

オーストラリア(Guerin, 1999)、カナダ(CEPA, 1993; Otte et al., 1994)、フィンランド

(Priha et al., 2001)、ノルウェー(Breedveld & Sparrevik, 2000)、スウェーデン(Ellis et al., 
1991; Eriksson et al., 2000)、米国(Bedient et al., 1984; Thomas et al., 1989; Borazjani et 
al., 1990; Acharya & Ives, 1994; Mohammed et al., 1998)において、かつてクレオソート

を生産または使用していたが放棄された施設近辺の土壌、ならびに使用中の電柱(Nurmi, 
1990; Bergqvist & Holmroos, 1994; BKH, 1995)、枕木(Sandell & Tuominen, 1996)、ある

いは古い枕木を使用した砂場(Danish EPA, 1996)など、クレオソート処理材の建造物付近 
の土壌で、高濃度のクレオソート由来化合物が報告されている。調査結果の概要を Table 
16(合計濃度)および Table 17(個別濃度)に示す。カナダの木材処理場や保管場所で、PAH
の最大合計濃度が 90～520000 mg/kg 乾燥重量と報告されている(CEPA, 1993)。スウェー

デンの 70 年以上操業していないクレオソート生産工場で、最大合計濃度 32000 mg/kg 乾

燥重量のPAHが認められた。フェノール化合物の合計濃度は98 mg/kgであった(Ellis et al., 
1991)。クレオソート処理した電柱の周辺から採取した土壌には、同様に高濃度の“クレオ

ソート油の成分”が最大 90000 mg/kg 乾燥重量認められた(Nurmi, 1990)。古い含浸枕木を

使用した砂場の砂の分析では、最大 1.8 mg/kg という高濃度の PAH が認められた。この最

大値は枕木の間近にある表層の砂で測定された。枕木付近で深さ 20 センチ地点の砂、なら

びに枕木から 0.5m 離れた表層の砂では、最大値は約 0.4 mg/kg であった(Danish EPA, 
1996)。 
 
木材の処理場や保管場所近辺の土壌で認められた BaP 濃度は最大 390 mg/kg 乾燥重量に

達し(CEPA, 1993)、クレオソート処理した杭近くの土壌で 6.1 mg/kg (BKH, 1995)、砂場

の砂で 0.2 mg/kg (Danish EPA, 1996)であった。その他の PAH およびいくつかの複素環式

化合物の土壌中濃度については Table 17 に示す。 
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木材防腐剤スラッジに、300 mg/kg(ベンゾ[j]フルオランテン)～26000 mg/kg(フルオラン

テン)といった非常に高濃度の PAH 数種類が確認され、BaP 量は 3600 mg/kg であった

(NRCC, 1983、重量ベースおよび統計値は不明)。 
 

5.1.4 食品 
 
クレオソートによる食物汚染の報告は、ほとんどがクレオソート汚染した河川や河口、

あるいは生簀からの魚やシーフードに関するものである。 
 
クレオソート汚染水域で捕獲した魚類その他の水生動物には、クレオソートに典型的な

PAH(Table 18 参照)や、時には(魚類で)PAH 代謝物(§5.1.6 参照)が認められる。分析した

動物の多くは食用、商用、趣味用として重要な種である。フィールド実験では、シーフー

ドの珍味とされている脱皮したばかりのカニに、クレオソート由来の高分子量 PAH が相当

量蓄積することが明らかにされている(Mothershead & Hale, 1992、§4.3.1 参照)。 
 
食用動物中の PAH 蓄積量の増加は、クレオソート汚染した自然環境に生息しているから

だけでなく、捕獲後の処置にもよると考えられる。Dunn & Fee (1979)は、ロブスター(ロ
ブスター属 Homarus sp.)の PAH 汚染の大部分は、生簀の中でのクレオソート汚染が原因

と考えられると報告している。異なる 4 水域(総 n = 19)で捕獲されたばかりのロブスターで

は、尾肉に 1 µg/kg 湿重量未満の BaP であるが、クレオソート処理材で構築された海中の

生簀に入れられたロブスターには、BaP その他の PAH が高濃度にみられた。BaP の最高 
濃度は、消化腺で 2300 µg/kg 湿重量、尾肉で 281 µg/kg 湿重量であった。市場に出された

ロブスターの尾肉の BaP 平均濃度は、3 ヵ月間(1978 年 6 月～9 月)の生簀囲い込み後に 0.6 
µg/kg 湿重量(n = 5)から 78.9 µg/kg 湿重量(n = 10)に上昇していた。捕獲直後のロブスター

の尾肉の BaP 濃度は 0.4～0.9 µg/kg、囲い込み後では 7.4～281 µg/kg であった。新たに捕

獲され生簀に入れられたロブスターの食用組織で検出された、13種のPAH濃度をTable 19
に示す。検出されたが同定または定量化されなかったその他の PAH も、囲い込まれたロブ

スターでは同じく上昇した。 
 
5.1.5 その他の製品 
 
いくつかの試験が、枕木(Petrowitz & Becker, 1964, 1965; Rotard & Mailahn, 1987; 

Gurprasad et al., 1995)、電柱や柱(Nurmi, 1990; Bergqvist & Holmroos, 1994)、あるいは

海中の杭(Drisko, 1963; Ingram et al., 1982; Gagne et al., 1995)として使用され、遊び場の

設備(Rotard & Mailahn, 1987)に再利用され、薪として(Rotard & Mailahn, 1987)あるいは
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何らかの目的(Merrill & Wade, 1985; Becker et al., 2001)に利用されるクレオソート処理

材で、クレオソート(成分)の量をモニターしている。もっとも重要な特徴は、数十年に及ぶ 
使用後もこれらの製品すべてに高濃度 PAH 含有の可能性があることである。フェノール化

合物や複素環式化合物も認められた。 
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通常クレオソート製品では、風化による低沸点化合物の相対的減少と、高沸点化合物の

相対的増加が経時的に認められる(Petrowitz & Becker, 1964, 1965; Merrill & Wade, 
1985; Bergqvist & Holmroos, 1994; Gurprasad et al., 1995)。10 年間(1978～1988)使用し

た電柱でクレオソート消失量が測定され、地上部分で 10％、地盤面上で 12.1％、地盤面下

0.5m で 70％であった(Nurmi, 1990)。クレオソート処理した電柱を 40 年の使用後に分析

した結果(Bergqvist & Holmroos, 1994)、認められた濃度域(電柱 3 本、各 4 断面、3 ゾーン、

g/kg 乾燥木材)は、アセナフテン(0.5～18)、クリセン(0.17～2.9)、フルオランテン(1.4～26)、
フルオレン(0.25～14)、ナフタレン(<0.005～20)、2-メチルナフタレン(<0.01～8.8)、フェ

ナントレン／アントラセン(0.3～41)、ピレン(0.91～16)、ジベンゾフラン(0.14～12)であっ

た。本調査では、BaP 濃度は記録されなかった。別の調査で、ドイツの遊び場に設置され

た枕木(n＝3)の削り屑に、44～1573 mg/kgのBaPが認められた(Rotard & Mailahn, 1987)。
使用済み枕木に関する大規模なカナダの調査で、類似の結果が得られた。枕木のうち何本

かは最低 60 年使用されたものである。陽性試料(n＝27)の BaP 濃度は 86～656 mg/kg、平

均値は 342 mg/kg であった(Gurprasad et al., 1995)。古い枕木から検出されたクレオソー

ト化合物濃度全体の調査結果を Table 20 に示す。起源と使用年数が特定されていないクレ

オソート処理材のサンプル(n＝3)には、アセナフテン(1630)、フルオランテン(15270)、フ

ルオレン(3570)、フェナントレン(11990)、ピレン(11850)、ジベンゾフラン(1870)、キノリ

ン(1510)など、Table 20 で報告された濃度よりはるかに高濃度の化合物もみられた(Becker 
et al., 2001)。約 2 年前、浸水前にクレオソート塗料で処理した埠頭の木材に、総 PAH 量

(16 PAH) 141871 mg/kg 乾燥重量が認められ、中でもフェナントレン、フルオランテン、

ピレン、フルオレンがもっとも豊富にみられた(Gagne et al., 1995)。海中の杭のさまざま

な深部の横断面から採取したクレオソート抽出物では、赤外線スペクトルが異なっていた

(Drisko, 1963)。 
 

5.1.6 生物相 
 
陸生動植物中のクレオソート由来化合物の濃度に関する報告は公表されていない。 

 
水生植物中のクレオソート由来化合物の濃度に関する情報は見当たらない。 

 
§5.1.4 の Table 18 には、クレオソート汚染場所から採取した水生動物に関し報告された、

PAH と複素環式化合物の濃度が示されている。クレオソート由来の PAH は、河川や沿岸

または河口/海洋環境のさまざまなクレオソート汚染場所で採取した昆虫類、軟体動物(腹足

類、二枚貝類)、甲殻類、魚類など、数種類の水生動物で検出されている(Shimkin et al., 1951; 
Zitko, 1975; Dunn & Stich, 1976; Black et al., 1981; Malins et al., 1985; Pittinger et al., 
1985; Rostad & Pereira, 1987; DeLeon et al., 1988; Elder & Dresler, 1988; CEPA, 1993; 
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Pastorok et al., 1994)。最高濃度は概して無脊椎動物で認められた(Table 18参照)。例えば、

Eagle Harbor(米国)のクレオソート汚染底質に暴露している海底生息魚(イギリスカレイ

[Parophrys vetulus])が捕食する生物(無脊椎動物)は、全体で 84 mg/kg 乾燥重量という高濃

度の PAH を含有していた。イギリスカレイの肝臓には、約 1 mg/kg 乾燥重量の PAH が認

められた(Malins et al., 1985)。Eagle Harbor のイギリスカレイの肝臓および胆汁からは、

クレオソートの含窒素複素環式化合物由来のフリーラジカルの存在も指摘された(Malins 
& Roubal, 1985)。米国 Hersey River のクレオソート流出現場付近では、BaP がトビケラ

類(Trichoptera)の幼虫で 725 µg/kg 湿重量という高濃度を示したが、数種の魚類では 0.07
～1 µg/kg であった(Black et al., 1981)。同様に、汚染した米国 Elizabeth River から採取

した魚肉サンプルには、痕跡量の PAH しか認められなかった(詳細不明) (Huggett et al., 
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1987)。巻貝では、複素環式化合物が PAH(最大 194 µg/kg 湿重量)より低い濃度(最大 9.7 
µg/kg 湿重量)で認められた(Rostad & Pereira, 1987、Table 18 参照)。 
 
一般に、汚染領域の魚は無脊椎動物に比較し含有 PAH 濃度が低いのは、魚類における

PAH の迅速な代謝によるものとされている。クレオソート PAH に暴露した魚では、一貫

して比較的高濃度の PAH 代謝物が認められている(Malins et al., 1985; CEPA, 1993; 
Karrow et al., 1999)。例えば、Eagle Harbor のクレオソート汚染底質に暴露したイギリス

カレイ(n＝22)の胆汁では、PAH 代謝物(BaP 等量として測定)の平均濃度が、コントロール

(n＝20)の 100 ± 89 µg/kg 乾燥重量に比較し 2100 ± 1500 µg/kg 乾燥重量に達した(Malins 
et al., 1985)。 
 
全体として、クレオソート汚染場所付近に生息する水生動物は、バックグラウンドレベ

ルをかなり超えた PAH を吸収するようである。 
 
5.2 一般住民の暴露 
 
一般住民は、クレオソートそのものやクレオソート含有の消費者製品、あるいは通常の

暴露経路(空気吸入、食物や水の摂取、皮膚接触)で環境媒体や食物に蓄積または混入したク

レオソート成分に暴露する可能性がある。 
 
個人的使用者がクレオソートに皮膚または吸入接触するのは、庭の柵や動物小屋などの

クレオソート処理時、柵・庭の備品・造園に用いる枕木などのクレオソート処理材構造物

の取り扱いや使用時、あるいは農薬として別の用法によるクレオソート使用時である。こ

れら暴露源からの直接の暴露を制限するため、クレオソートやクレオソート処理製品の個

人的目的のための販売や利用を制限している国もある(RPA, 2000; ATSDR, 2002)。 
 
クレオソート処理したケージに囲い込まれた、あるいは汚染水中で捕獲された魚類や甲

殻類(§5.1.4 参照)の消費者は、蓄積したクレオソート成分やクレオソート代謝物を食事か

ら取り込む可能性がある。米国(ATSDR, 2002)では、保健当局がクレオソート汚染した川

(Bayou Bonfouca, Willamette River)の魚を摂取しないように勧告している。 
 
クレオソート工場、クレオソート廃棄場、クレオソート処理材焼却場付近の居住者は、

汚染した空気を吸入、表面が汚染した果物や野菜などを摂取、あるいは汚染した地下水を

飲むなどして暴露する可能性がある(BKH, 1995)。 
 
クレオソート処理した遊具で遊ぶ子どもたちは、木材表面に溶出し、周辺土壌に浸出し、 



 84

 
 
 
 

 

 
 
あるいは空気中に蒸発したクレオソート(成分)に暴露する可能性がある。処理材に触れ砂で

遊ぶ小児は、強い皮膚接触のみならず、手から口への移行による経口摂取も考えられる

(BKH, 1995)。 
 
小児の PAH への多経路暴露評価の調査で 1-ピレノールの尿中濃度を測定すると、都市部

で大気中 PAH が比較的高濃度の場合でも、小児における総ピレンおよび総 PAH の主たる

摂取源は食物のようである(Vyskocil et al., 2000)。クレオソートへの職業暴露調査(§5.3
参照)では、皮膚暴露がもっとも重要な暴露経路であることが報告されている。 
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飲料水のクレオソート関連汚染に関するデータはわずかしかない(§5.1.2.1 参照)。 

飲料水ではクレオソートそのものをモニターすることはないが、数種の構成成分(Table 4
の“優先 PAH”など)を時にモニターすることがある。 
 
5.2.1 暴露データ 
 
クレオソートが複雑で暴露状況がさまざまに異なるため、暴露プロフィールには著しい

ばらつきがみられる。詳細な測定値は不足している。遊び場の遊具で遊ぶ子どもたち(Table 
21 参照) (BKH, 1995; BMU, 1995; EC, 1999)や、クレオソート含浸工場付近の住民(Table 
22)などの重要な暴露シナリオに関し、BaP を指標物質とした多少の推定値が公表されてい

る(BKH, 1995)。 
 
小児の暴露量については 3 種の計算が使用されたが、結果は 1～2.6 ng BaP/kg 体重/日

(Table 21 参照)と同程度であった。大気中クレオソートに汚染した園芸作物を消費する人々

の暴露量は、1～70 µg BaP/kg 体重/日(Table 22 参照)と推定されている。概して計算され

た推定値は、代表的な測定データに欠けるため多くの仮説を立てねばならず、非常に不確

実である。クレオソート発生源付近の人々の高濃度暴露が考えられるその他の成分や物質

(フェノールやクレゾールなど)に関しては、公表された暴露推定値はない。 
 
5.2.2 ヒトの体液・組織のモニタリング 
 
ヒトのモニタリング調査がカナダ・ケベック州デルソンのクレオソート含浸工場付近の

住民に関して行われている。尿中のナフタレンおよびピレンの代謝物(1-ナフトール、2-ナ
フトール、1-ピレノール)が、暴露のバイオマーカーとして用いられた。工場から 50～360 m
風下の住民 30 人から朝晩の尿(1999 年 8 月中旬の土曜日の晩と月曜日の朝)を採取し、対照

群は工場の 1.9～2.7km 風上にある隣接した市町村の住人 30 人とした。可能な交絡変数を

勘案した後の 1- および 2-ナフトール排泄量は、コントロールより暴露群で有意に高かっ

た(P < 0.04)。暴露群および非暴露群の 1-ナフトールの幾何平均濃度(または 5/95 パーセン

タイル、算術平均)は、晩でそれぞれ 2.04 (0.55/6.00; 2.59)および 1.36 (0.39/7.02; 1.94) 
µmol/mol クレアチニン、朝で 2.49 (0.77/8.43; 3.03)および 1.17 (0.37/6.88; 1.64) µmol/mol
クレアチニンであった。しかし、暴露群とコントロールの 1-ピレノールの排泄量には有意

差はなかった(P > 0.5)。工場に起因するピレンの取り込みはごく少なく、1-ピレノールの排

泄に有意な影響を与えなかったが、ナフタレンのほうが高揮発性で大気濃度が高いため、

取り込みは 1-および 2-ナフトールによってモニターすることができた(Bouchard et al., 
2001)。 
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5.3 職業暴露 
 
クレオソート暴露は、クレオソートまたはクレオソート処理木材製品の製造・使用・輸

送・廃棄に関わる数種の職業、例えば、コールタール蒸留や木材含浸工場の従業員、大工、

転轍機の組立工、含浸木材構造物の取り扱い・設置・修理に関わる作業員、クレオソート

を柵に塗布したり農薬として散布する園芸家や農家、廃棄された含浸木材や汚染土壌を取

り扱う作業員などで発生する可能性がある。木材含浸工場の作業員に関しては、ほとんど

のデータが公表されている。クレオソートへの職業暴露の調査から、皮膚暴露がもっとも

重要な暴露経路であることが分かる。 
 
5.3.1 作業環境データ 
 
5.3.1.1 大気中濃度 

 
木材含浸工場からのコールタールピッチ揮発性物質(CTPV)の空気中濃度を Table 23 に

まとめる(Markel et al., 1977; NIOSH, 1980, 1981b; Flickinger & Lawrence, 1982; Todd 
& Timbie, 1983; US EPA, 1984c; Alscher & Lohnert, 1985; Heikkilä, 2001; Borak et al., 
2002)。クレオソートエーロゾルの濃度は<0.4 µg/m3(NIOSH, 1981b)～9710 µg/m3(Todd & 
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Timbie, 1983)であった。Table 23 でみられるように、最高濃度は米国などで設定されてい

る職業性許容濃度 0.2 mg/m3 をしばしば超えている。クレオソートフュームに関しては、

CTPV 法は正確(Todd & Timbie, 1983)あるいは高感度(Borak et al., 2002)な方法ではない

ことを示す調査もある。 
 
埠頭建設作業員(n＝3、米国ニューヨーク、1980 年)の個人別大気試料中で、CTPV の最

大濃度 59 µg/m3が測定されている。しかし、サンプリングは作業員がほとんど働いていな

い異常に寒い日に行われた。したがって著者らは、普通の日であれば暴露量はかなり高く

なると想定している。さらに、目視検査では、クレオソートとの直接皮膚接触の可能性の

高いことが認められた(NIOSH, 1981a)。 
 

Heikkilä ら(1987)によって、フィンランドの異なる作業環境でクレオソート蒸気がモニ

ターされている。2 ヵ所のクレオソート含浸工場(総 n＝22)における総 TWA は 0.5～9.1 
mg/m3 で、クレオソート加熱チェンバの開放および清掃時のピーク濃度は 37～71 mg/m3

であった。ある工場ではオートメーションと全般に局所排気吸引の結果、これらのピーク

濃度への暴露は低かった。その他に、転轍機組み立て場(4.7～11 mg/m3)、線路修復(0.1～1 
mg/m3)、操車場における線路の交換(0.7～7 mg/m3)、スイッチの溶接(0.5～0.7 mg/m3)、港

湾荷役作業(1.0 mg/m3)など、クレオソート処理材を取り扱う工場や作業現場(n＝28)では、

総 TWA の 0.1～11 mg/m3が認められている。蒸気中で測定され、合計の計算に用いられ

た化合物は、トルエン、キシレン、トリメチルベンゼン、メチルエチルベンゼン、ベンゾ

フラン、メチルインデン、キシレノール、ジベンゾフラン、フルオレン、アセナフチレン(各
5％未満)、フェノール、メチルスチレン、インデン、クレゾール、ベンゾチオフェン、アセ

ナフテン(各 5～15％)、ナフタレンとそのアルキル同族体(各 15％以上)である。 
 
蒸気相 PAH の総濃度は不明である。しかし、主要な蒸気相 PAH であるナフタレンは、

総蒸気濃度の平均 32％(処理材の取り扱い)または 52％(木材含浸)を占めていた。総粒子結

合 PAH 濃度(3～6 芳香環)の平均値は、含浸工場で 0.2～106 µg/m3、含浸木材取り扱い現場

で 0.8～46 µg/m3であった。通常、蒸気の総 PAH 濃度に対する粒子状 PAH の割合は、約

4％を示す溶接過程以外では 0.5%未満である(Heikkilä et al., 1987)。 
 
北アメリカの 4 ヵ所の木材含浸工場で、CTPV およびクレオソートの PAH 成分 11 種に

関し個人別大気サンプリングが行われ(Bookbinder & Butala, 2001)、濃度はナフタレン

2.2 mg/m3、メチルナフタレン 0.6 mg/m3であったが、BaP などそれ以外のクレオソート成

分は少数もしくは全くみられなかった。CTPV は 1 試料でのみ定量できた(0.05 mg/m3)。 
 

5 ヵ所の工場(フィンランド 2、ドイツ、スウェーデン、オランダ各 1)の作業環境の空気
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で認められる各クレオソート成分の濃度の概要を、Table 24(木材含浸)および 25(含浸木材

による作業)に示す。表には蒸気や粒子相の代表的 PAH(非複素環式および複素環式)、フェ

ノール化合物、およびその他の構成成分(ビフェニル、メチルスチレン)が含まれる。通常、

蒸気および粒子相の大気汚染物質の分配平衡は、化合物の沸点および吸着親和性、ならび

に周辺状況(気温など)に左右される。 
 
検出された化合物はほとんどが非複素環式 PAH で、蒸気相ではナフタレン、メチルナフ

タレン、インデン、アセナフテン、フルオレンが、粒子相ではフルオレン、フェナントレ

ン、アントラセン、ピレンが主要な PAH であった。通常ナフタレンおよび BaP(後者はお

もに粒子結合性)がマーカー化合物として用いられる。ナフタレンに関しては、41 mg/m3 (木
材含浸、Table 24)や 8.5 mg/m3 (含浸木材の取り扱い、Table 25)といった高い濃度が報告

されている。最大 BaP 濃度は、0.8 µg/m3(Table 24)および 1.0 µg/m3(Table 25)と報告され

ている。 
 
もっとも豊富な複素環式 PAHはベンゾチオフェンで、最大平均濃度 100 µg/m3(Table 25)

または 2800 µg/m3(Table 24)である。 
 
フェノールの濃度は<100～1800 µg/m3(Tables 24、25)である。ビフェニルの濃度は<100

～900 µg/m3、メチルスチレンは<100～2700 µg/m3と報告されている(Tables 24、25)。 
 
クレオソート生産関連の作業環境から得たデータもある。例えば、オランダのコールタ

ール蒸留工場では、8 時間にわたる暴露 TWA の幾何平均(総 n＝23)は、総 PAH 濃度(ガス

状および粒子状 PAH)で 4.7～26 µg/m3、ピレン(濃度が報告されている唯一の個別 PAH)で
1.4～8.5 µg/m3であった(Jongeneelen et al., 1986)。 
 
古いガス工場地域でクレオソートに高度に汚染した土壌(PAHs >2000 mg/kg 土壌)の清

掃作業に従事した作業員(約 20 人)に関し、フィンランドで暴露調査が行われた。空気モニ

タリング(個人および静止サンプリング)では、暴露濃度は揮発性 PAH で 0.038～0.884 
mg/m3、粒子状 PAH で 0.004～0.183 mg/m3、ナフタレンで 0.035～0.831 mg/m3、BaP で 
<0.0002 mg/m3であった。これらの作業員の 1-ピレノールの尿中レベルは§5.3.2 参照のこ

と(Priha et al., 2001)。 
 

5.3.1.2 皮膚暴露 
 

クレオソートへの皮膚の直接接触の可能性がもっとも高いのは、クレオソートを手作業

や開放系で使用する、あるいはクレオソート処理材を取り扱う作業員(農家や大工など)であ
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る。後者の場合、クレオソート処理材からのクレオソート滲出はよくみられるため、暴露 
は単に処理したばかりの木材からだけではなく、何年も続いて起きる可能性がある。皮膚

は、空気中に存在する、あるいは道具や設備または衣服に沈着したクレオソートの蒸気や

エーロゾルに暴露する可能性もある。 
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これまで皮膚暴露の標準的評価方法はなかった(Benford et al., 1999)。作業員 10 人の身

体の 6 ヵ所にパッドを貼付する、皮膚暴露パッド法を用いたオランダの枕木含浸工場の作

業員を対象とした皮膚暴露調査では、皮膚への総ピレン汚染の推定平均値は 500 µg/日(47
～1510 µg/日)であった(Van Rooij et al., 1993a)。Van Rooij ら(1994)によれば、暴露パッド

モニタリング装置では皮膚拭き取りに比較し、汚染量が 1/2 に過小評価された。したがって、

実際の皮膚暴露量は約 1 mg/日である。 
 
処理済綿素材のカバーオール、手袋、靴下などの保護衣の使用により、皮膚へのピレン

暴露量が 35％、尿への 1-ピレノール排泄量が 50％減少し、皮膚が重要な取り込み経路であ

ること、ならびに保護衣が作業員の暴露低減に効果的であることが確認された(Van Rooij et 
al., 1993a)。 
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木材をクレオソートで加圧処理する作業員の暴露測定調査で、綿手袋付き受動型線量計

および作業着の下に装着する木綿の全身線量計により皮膚暴露量が評価された

(Bookbinder & Butala, 2001)。作業サイクルの終了時に手袋および全身線量計が取り外さ

れ、9 種の PAH(クレオソート成分、その他の詳細不明)について GC-MS による分析が行わ

れた。保護手袋を着装していない作業員、ならびにクレオソートに直接接触する作業員で、

皮膚暴露量が最高値を示した。皮膚暴露量(µg クレオソート/kg 体重/日)の大部分は手部

(104.6)にみられ、腕部 25.1、胴上部 21.8、胴下部 14.8、脚部 28.8 であった。 
 
更なる試験で、クレオソート暴露した木材処理作業員における吸入と皮膚暴露の関係を

明らかにするため、フルシフトの呼吸域大気試料が捕集され、ベンゼン溶解性画分、なら

びに 16 種の PAH それぞれの粒子状・ガス状画分についての分析が行われた(Borak et al., 
2002)。尿中 1-ピレノールレベルがシフト後および次の日の尿サンプルで測定された。空気

中の濃度は低いと思われたが、一部の作業員がクレオソートに暴露していたことや、皮膚

経路を介する以外には考えられない全身吸収が生じていたことを示す有力な証拠が、尿中

1-ピレノールの測定(値)から得られた(Borak et al., 2002)。 
 
5.3.2 作業員の体液モニタリング 
 
尿中 1-ピレノールは、PAH への職業暴露の生物学的マーカーとして広く採用されている

(Jongeneelen et al., 1988b; Bouchard & Viau, 1999; Jongeneelen, 2001)。本物質は、PAH
の中でも揮発性のもっとも高い非発がん性PAHであるピレンへの暴露によってのみ生成さ

れる。ピレンの存在量は比較的多く、英国 Health and Safety Executive がモニタリング用

に選択した 11 種の PAH、ならびに米国 EPA が選択した 16 種の PAH で測定した暴露量

とかなりの相関関係を示す。BaP の存在量はピレンよりはるかに少ない。しかしクレオソ

ートの場合、大気中 PAH の調査結果によると、木材含浸用 PAH のプロフィールはナフタ

レンとさらに揮発性の高い PAH が大半を占めていることがわかる。したがって、クレオソ

ートの場合は尿の 1-ナフトール測定によってモニターしたほうがよいとも考えられる

(Heikkilä et al., 1995)。一方、ナフタレンは主として吸入されるのに対し、4～6 環式 PAH
の大気中濃度は 1/100～1/200 で、おもに皮膚から取り込まれる。したがって、総 PAH へ

の吸入や皮膚暴露の評価、あるいは 5 または 6 環式の発がん性 PAH への暴露評価のマーカ

ーとしては、1-ナフトールのみでは充分ではない(Heikkilä et al., 1997)。 
 

PAH やクレオソートへの暴露の体内マーカーとして、作業員の尿の PAH 代謝物 2 種が

モニターされている。親化合物がクレオソートの主要成分(§2 参照)である 1-ナフトール

(Heikkilä et al., 1995, 1997)、および 1-ピレノール(Jongeneelen et al., 1985, 1986; 
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Jongeneelen, 1992; Van Rooij et al., 1993a; Viau et al., 1993; Elovaara et al., 1995; 
Heikkilä et al., 1995; Borak et al., 2002)に関して得られたデータをTable 26にまとめてあ

る。この調査は、カナダ、フィンランド、オランダのさまざまなクレオソート関連の作業

環境(木材含浸、処理木材取り扱い、クレオソート生産)の作業員について行われた。暴露し

た作業員とコントロールあるいは他のバックグラウンドレベルには明らかな違いが認めら

れた。 
 
フィンランドの木材含浸工場作業員の尿中 1-ナフトール濃度の幾何平均値(Heikkilä et 

al., 1997)は、ポーランドのクレオソート含浸枕木にスイッチ部品をセットする組立工で認

められたもの(Heikkilä et al., 1995)と同程度であった(1350 vs. 1370 µmol/mol クレアチ

ニン、Table 26 参照)。木材含浸工場作業員では、ナフタレンの TWA 濃度とシフト終了時

の尿中 1-ナフトール濃度はかなり高い(r = 0.75)相関関係を示す(Heikkilä et al., 1997)が、

組立工の場合、この相関関係は低い(r < 0.5) (Heikkilä et al., 1995)。 
 
木材含浸作業員の平均尿中 1-ピレノール濃度(64 µmol/mol クレアチニン)(Elovaara et 

al., 1995)は、組立工の場合(Heikkilä et al., 1995)の 10 倍を示した。他の木材含浸工場から

報告された 1-ピレノール濃度は、0.2 µmol/mol クレアチニン(Viau et al., 1993)～82 
µmol/mol クレアチニン(Jongeneelen, 1992)であった(Table 26 参照)。 
 
クレオソート生産のコールタール蒸留工場作業員で、最大 12 µmol/mol までの 1-ピレノ

ールの幾何平均値(中央値)が測定されている(Jongeneelen et al., 1986)(Table 26 参照)。 
 
高度にクレオソート汚染した土壌の清掃作業に従事している作業員の尿中 1-ピレノール

のモニタリング(§5.3.1.1 参照)では、掘削機やトラクターの運転手(n＝10)などに多少の暴

露発生が示唆され、濃度(クレアチニン量で補正)は、作業時間以前で<0.5～23.7 nmol/L、
作業中で 3.3～233 nmol/L であった。濃度の上昇は、主として皮膚保護が充分でなかった

ためと考えられた(Priha et al., 2001)。 
 
ピレンの呼吸域大気濃度と尿中1-ピレノールの相関関係は、木材含浸作業員(Van Rooij et 

al., 1993a; Elovaara et al., 1995)および組立工(Heikkilä et al., 1995)の両方で低い(r < 0.5)
ことが分かった。枕木を加熱しクレオソートで加圧処理する工場のクレオソート作業員の

グループでも、この相関関係は同様に低かった。ほとんどすべての体内用量が吸入暴露で

はなく皮膚暴露に起因するものと考えられる(Borak et al., 2002)。 
 
喫煙により尿への 1-ピレノールの排泄は増加するが、クレオソート暴露作業員のピレン

への職業性暴露量が比較的高いため、これら作業員の 1-ピレノール排泄に対する喫煙の交
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絡影響を検出するのは困難である(Jongeneelen et al., 1986; Viau et al., 1993; Borak et al., 
2002)。 
 

Van Rooij ら(1993a)は、オランダ木材含浸工場の作業員の尿中 1-ピレノール量を、保護

衣着用の有無によって比較した。作業員がカバーオール非着用の日、月曜日の朝 8 時から

火曜日の朝 6 時までに採取した尿への 1-ピレノール排泄量は、作業員がカバーオールを着

用した日より多かった(Table 26 参照)。尿への 1-ピレノール排泄量の差は、ピレンによる

皮膚汚染の差と充分な相関関係を示したが、呼吸空間のピレン濃度の差とは余り相関しな
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かった。 
 
結局、上述した調査では、尿中代謝物は皮膚を含むすべての暴露経路を反映させること

から、大気中の PAH 濃度より優れた総暴露量の指標となった。 
 
クレオソート作業員の尿中 BaP 代謝物がモニターされなかったのは、少量の分析が困難

であったためと考えられる(Ariese et al., 1994; Grimmer et al., 1997)。 
 
通常、PAH 代謝物はクレオソートそのものに特異的ではないことに留意する必要がある。

しかし、親化合物は一般的によく認められはするが(IPCS, 1998)、予想される交絡因子を考

慮に入れれば、1-ピレノールと 1-ナフトールはクレオソート PAH への職業暴露の指標とし

て有用であると考えられる(e.g., Van Rooij et al., 1994; Quinlan et al., 1995; Yang et al., 
1999; Viau, 2002)。しかしながら、クレオソートは複雑であるため、PAH 代謝物が健康リ

スクの指標としても適切か否かは不明である。 
 
クレオソート油(詳細不明)に暴露した作業員のグループで、白血球における PAH-DNA

付加体が就労週の最初(月曜日)と最後(金曜日)にモニターされた。調査結果から、就労週中

の総付加体量の増加と、形成された付加体タイプにおける著しい個人差とが認められた

(Roggeband et al., 1991、§6 参照)。 
 
5.3.3 暴露評価 
 

Heikkilä (2001)は、クレオソート作業員(含浸作業員および組立工)の過去の空気および尿

のモニタリングデータ(Elovaara et al., 1995; Heikkilä et al., 1995, 1997)を用いて、ナフタ

レンおよびピレンの 1 日吸入摂取量の推定値を、1-ナフトールおよび 1-ピレノールの 1 日

尿中排泄量の予測値および実際値と比較した。その結果、体内用量のうち、ナフタレンで

は 50～70%、ピレンでは 99%以上が経皮摂取であることが示唆された。作業員(組立工と含

浸作業員)1 人あたりの 1 日の総摂取量は、ナフタレン 15/16 mg、ピレン 0.6/5 mg であっ

た。含浸工場作業員の 1 日の皮膚汚染推定量は、ナフタレン 50 mg、ピレン 27 mg であり、

組立工ではそれぞれ60 mg、3.3 mgであった。これらの計算は一連の仮説に基づいている(吸
入摂取に関しては、作業員の肺換気量は 25L/分、ナフタレンおよびピレンの吸入摂取率は

50%。排出に関しては、肺および皮膚経由で取り込まれたナフタレンの 7%およびピレンの

4%は、それぞれ 1-ナフトールおよび 1-ピレノールとして尿へと排泄される。経皮吸収に関

しては、皮膚への適用量の 18%が吸収される)。 
 
クレオソート作業員の別の調査(Van Rooij et al., 1993a)でも、皮膚はピレン取り込みの
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主要経路であることが分かった。Van Rooij ら(1993b)の仮説に基づいた計算により、著者

らは、8 時間の勤務時間中に中央値 69 µg (9.4～302 µg)のピレンが皮膚から、中央値 4.5 µg 
(1.5～15 µg)が呼吸によって体内に入るため、経皮取り込み量は総用量の 90%を上回ると結

論した。同様に皮膚暴露がピレンの体内用量に大きく寄与する(>90%)ことが、最近のクレ

オソート作業員の調査によっても確認されている(Borak et al., 2002)。 
 
したがって、作業環境におけるクレオソート暴露をモニターするためには、表面および

皮膚の拭き取り試料採取のほうが空気測定より適切な手段である (e.g., Klingner & 
McCorkle, 1994)。 
 
ピレンに関する一般住民の推定摂取量は公表されており(Van Rooij et al., 1994; IPCS, 
1998)、数値はクレオソート作業員のものよりはるかに低い。例えば、オランダの一般住民

では、非喫煙者で 2 µg/日、喫煙者で 4 µg/日の摂取が報告されている(Van Rooij et al., 1994)。
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6． 実験動物およびヒトでの体内動態・代謝の比較 
 
6.1 吸収 
 
 コールタールクレオソートの吸収の程度あるいは速度を、経口、吸入、皮膚暴露後に動

物あるいはヒトで調べた研究はない。しかし、コールタールクレオソート含有成分の著し

い吸収を示すいくつかの証拠がある。 
 
 木材にクレオソートを含浸するあるいはクレオソート処理木材を取り扱う作業員の尿中

に、PAH の代謝物がみつかっている。したがって、暴露は主として吸入および皮膚接触を

介していたことになる(Jongeneelen et al., 1985, 1988b,c; Bos & Jongeneelen, 1988; Van 
Rooij et al., 1993a; Elovaara et al., 1995; Heikkilä et al., 1995, 1997; §6.4 参照)。前腕の

内面に単回塗布により局所量 100 µL のクレオソート(詳細記載なし)の暴露を受けた自発的

被験者(n = 2、男性)は、PAH のヒドロキシ代謝物 1-ピレノールを排泄した(Viau & Vyskocil, 
1995; §6.4 参照)。 
 
 親化合物の推定吸入取込み量との関連で、クレオソート作業員で得られた代謝物の尿中

排泄の結果に基づき(§5.3 および 6.4 参照)、ナフタレンの 50～70％およびピレンの 90％
以上の取込みが皮膚吸収によるとの示唆がなされた。 
 
 クレオソート成分の経口、経皮、経呼吸器による吸収を示す間接証拠も、クレオソート

暴露後に動物(§7)およびヒト(§8)に誘発された毒性を介して報告されている。 
 
 一般に、いくつかのレビューにまとめられているように、PAH は実験動物あるいはヒト

の消化管、肺、皮膚から容易に吸収される(e.g., IPCS, 1998; ATSDR, 2002)。 
 
 たとえば、ラットに[14C]ナフタレンを経口投与したところ、72 時間以内に 14C 取込み量

の 84％が尿中に、7％が糞便中に回収された(Bakke et al., 1985)。被験者 2 人による予備試

験で、経口・吸入・経皮暴露後にナフタレンが体内に吸収されることが確認された(Heikkilä, 
2001)。ラットに強制経口投与した土壌結合 BaP の経口アベイラビリティは、土壌タイプ

によって変化した(砂＞粘土)(Goon et al., 1991)。Hack および Selenka (1996)は汚染土壌

から消化液への PAH の移動を調査した結果、in vitro 消化管環境で凍結乾燥牛乳を添加す

ると、移動率が 7％から 95％に及ぶことを認めた。ピレンの経口バイオアベイラビリティ

は 12.5％と推定される(CanTox, 1991)。 
 
 PAH の肺からの吸収は、遊離型のほうが粒子結合型より速やかである(IPCS, 1998)。標
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識 BaP(アセトン中)をアカゲザルの皮膚へ投与した結果、7 日後に 51％が吸収されていた。

土壌混合物中の BaP を塗布すると、皮膚吸収は 13.2％に低下した(Wester et al., 1990)。標

識 BaP を用いた異種間 in vitro 皮膚吸収試験では、暴露後 48 時間までの皮膚への吸収率は

ラットで 95％、無毛モルモットで 51％、ヒトで 23～43％であった(Moody et al., 1995)。
BaP の経皮半減期あるいは浸透率は、同時塗布物質の有無および種類によって大幅に変化

した(Dankovic et al., 1989; Roy et al., 1996; Sartorelli et al., 1999)。それゆえ、単一成分

あるいは他の混合物やマトリクスを用いた試験からの外挿は、予測的価値をほとんどもた

ない。 
 
 フェノール化合物は、気道および消化管を介し、あるいは経皮的に容易に吸収される

(Fellows, 1937, 1939; IPCS, 1994, 1995)。複素環式化合物は、全ての暴露経路を介して吸

収されると考えられる。 
 
 バイオマーカーの 1-ピレノールおよび 1-ナフトールを用いた取込み量の推定については、

§6.4 を参照のこと。 
 
6.2 分布 
 
 コールタールクレオソートの体内分布試験は行われていない。しかし、個々の成分に関

する試験が、クレオソートで投与したときの体内分布を示す可能性がある。 
 
 たとえば、大部分が BaP の PAH の試験では、標識化合物の投与後に検出可能なレベル

の放射能がほとんど全ての内臓器官、とくに脂肪が豊富な組織(母乳や胎盤など)で認められ

ている(IPCS, 1998; ATSDR, 2002)。BaP については、脳内動態が示されている(Saunders 
et al., 2002)。フェノール化合物は全身に迅速に分布することがわかっている(IPCS, 1994, 
1995)。それゆえ、クレオソートを投与すると、その成分が体内で広く分布すると予想され

る。 
 
6.3 代謝的変換 
 
 コールタールクレオソートの代謝に関する研究は数が少なく、主として PAH 成分に関す

るものである。 
 
 一般に、PAH および他の生体異物は、肝臓、肺、その他の組織において、ミクロソーム

酸化酵素系、とくにチトクロム P450(CYP)系(CYP1A1、CYP2E1、CYP3A)によって代謝

される。PAH はヒドロキシ化を受け、その結果、高分子に結合して特異的な毒性を発現す
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る活性中間体のエポキシドを生成する。フェノール抱合体、ジヒドロジオール、キノン、

無水物が、主要代謝物として同定されている。詳細な代謝プロフィールは、被験物質・種

によって異なる(IPCS, 1998; ATSDR, 2002)。BaP では、複雑な代謝反応が広く研究されて

いる(想定経路のスキームを記載したレビューについては、IPCS, 1998; ATSDR, 2002 を参

照)。 
 
 コールタールクレオソート暴露後に検出あるいは測定される代謝物は、ナフタレンから

生じる 1-ナフトール(Bakke et al., 1985; Keimig & Morgan, 1986; Tingle et al., 1993)と、

ピレンを親化合物にもつ 1-ピレノール(Boyland & Sims, 1964; Keimig et al., 1983; 
Jongeneelen et al., 1985; Viau et al., 1995a)である。両物質は、限界はあるものの、ヒト

尿試料を検査することによって、コールタールクレオソート暴露の指標として用いられる

(Jongeneelen et al., 1985, 1988b; Elovaara et al., 1995; Heikkilä et al., 1995, 1997; §5.3
も参照)。クレオソートへの職業暴露のバイオマーカーとしての両物質の適切性については、

Heikkilä (2001)が詳細に論じている。 
 
 デンマークのクレオソートは、1-ピレノールのグルクロン酸抱合にかかわる酵素を誘導す

ることがわかっている(Nylund et al., 1992)。 
 
 クレオソート 200 mg/kg 体重/日(オリーブ油 4 ｍL に溶解)を、屠殺前 72 および 24 時間

時点に強制経口投与したラット(n = 8)の肝ミクロソーム標本で、グルクロン酸転移酵素活

性が定量された。結果から、3-メチルコラントレンがフェノール-ウリジン-二リン酸グルク

ロノシル転移酵素を効率的に誘導することが示唆され、無処置群と比べて有意な Km の低

下と Vmax の上昇が認められた(Luukkanen et al., 1997)。 
 
 フェノール化合物の代謝経路は、抱合、ヒドロキシ化、酸化反応などである(IPCS, 1994, 
1995)。 
 
6.4 消失と排泄 
 
 コールタールクレオソートの排泄パターンに関する情報はほとんどない。入手可能な情

報はヒト尿中の PAH 代謝物に関するものである。 
 
 通常、代謝された(一部は代謝されない)PAH は、吸収経路にかかわらず、胆汁および糞

便に排泄され、少量が尿中に排泄される。その後、胆汁の腸肝循環を介して再吸収が起こ

る。しばしば、特定の PAH の排泄挙動は、共存する別の PAH の影響を受ける(IPCS, 1998; 
ATSDR, 2002)。 
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 脂溶性の PAH は母乳中にも排泄される(ATSDR, 2002)。 
 
 クレオソート蒸気中にもっとも豊富に含まれるナフタレン(Heikkilä et al., 1995, 1997)
と、低揮発性のクレオソート成分ピレン (Jongeneelen et al., 1985, 1988b; Bos & 
Jongeneelen, 1988; Van Rooij et al., 1993a; Viau et al., 1993, 1995b; Elovaara et al., 
1995; Heikkilä et al., 1995; Viau & Vyskocil, 1995)といったクレオソート由来物質に暴露

した作業員で、代謝物の尿中排泄の調査が行なわれている。 
 
 枕木のコールタールクレオソート含浸を行なっていたフィンランドのクレオソート含浸

工場で、ナフタレン濃度が作業環境空気(個人別空気サンプル)中で、その代謝物 1-ナフトー

ル濃度が作業員 6人の尿中で測定されている。就労週の平均ナフタレン濃度は 1.5 mg/m3(範
囲：0.4～4.2 mg/m3)であった。作業シフト終了時の 1-ナフトールの尿中濃度は 3.5～62.1 
µmol/L、平均値は 20.5 µmol/L であったが、職業暴露を受けていない男性喫煙者からなる

対照群(n = 5)の尿中濃度は検出限界 0.07 µmol/L を下回っていた。呼吸によるナフタレン取

込み量に対する 1-ナフトール排泄量の平均比率(mol/24 時間)を、肺換気は 25L/分で 50％が

滞留するとして計算したところ、1 作業シフトで 17％(SD9％)となった。ナフタレンの推定

1 日吸入取込み量は、1-ナフトールの 24 時間排泄量とある程度の相関を示した。ナフタレ

ンは、皮膚あるいは経口摂取を介してさらに取り込まれる可能性がある(Heikkilä et al., 
1997)。組立工 3 人で 5 日間連続してモニターした 1-ナフトールの尿中濃度と、ナフタレン

の空気中濃度の相関性は低かった(相関係数 r < 0.5) (Heikkilä et al., 1995)。 
 
 1-ピレノールとその親化合物ピレンについては、木材含浸作業員の研究対象グループ

(Heikkilä et al., 1997 がモニターしたグループと同一)で、尿中濃度と作業環境空気中濃度

(平均：0.97 µg/m3、範囲：0.23～2.2 µg/m3)との間に相関性は認められていない。これは皮

膚経路を介する高いピレン取込み量によって説明されている。作業員 6 人では、1 日の尿中

1-ピレノール排泄量(281～1551 nmol/日)は、1 日のピレン吸入量(30～91 nmol/作業シフト)
をおよそ 50 倍まで上回っていた。尿中 1-ピレノール濃度は 4～122 µmol/mol クレアチニ

ンで、文献データ(エストニアの都市部と農村部の住民[n = 27)で測定した平均[SD]は 0.27 
[0.24]µmol/mol クレアチニン、対照群の設定はない)と比較すると、最大濃度がきわめて高

い値を示した(Elovaara et al., 1995)。 
 
 尿中 1-ピレノール濃度の上昇は、他のクレオソート含浸工場の従業員(Jongeneelen et al., 
1985, 1988b; Bos & Jongeneelen, 1988; Jongeneelen, 1992; Van Rooij et al., 1993a; Viau 
et al., 1993, 1995b)およびクレオソート含浸木材を扱う組立工(Heikkilä et al., 1995)でも

認められている。1-ピレノールの最高 1 日尿中排泄量は、月～月曜日にわたってモニターし
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た 3 人の組立工で 25.1 µmol/mol クレアチニンであった。1-ピレノールの排泄量(mol ベー

ス)は、 組立工の呼吸域内での平均ピレン濃度 0.4 µg/m3に基づく推定ピレン吸入量の 4～
51 倍高いことから、吸入によらない取込み経路を示唆していた(Heikkilä et al., 1995)。 
 
 全例において、1-ピレノールの排泄パターンは作業員個別の作業状況に関係すると考えら

れた。対照群のバックグラウンド濃度は低かった。たとえば、職業暴露を受けていない 21
人からのスポット尿試料中の 1-ピレノール濃度は、0.002～0.57 µmol/mol クレアチニン(幾
何平均：0.08 µmol/mol クレアチニン)であった。他の対照群の幾何平均は、非喫煙者(n = 95)
で 0.07 µmol/mol クレアチニン、喫煙者(n = 45)で 0.12 µmol/mol クレアチニンであった

(Viau et al., 1993, 1995b)。 
 
 1-ピレノール排泄へのピレン経皮取込みの関連が、オランダの木材含浸工場の作業員(n = 
10)でも実証されている(Van Rooij et al., 1993a)。保護衣(通常の作業衣の下に着用するカバ

ーオール)を着用したことで、ピレンによる皮膚汚染(皮膚暴露パッドで測定)がおよそ 35％
減少したのと同時に、1-ピレノールの尿中排泄が有意に減少した。個人別空気サンプルに基

づいたピレンの平均空気中濃度は、作業員のカバーオール着用日(週明けの月曜日)には 1.2 
µg/m3、非着用日(週明けの次の月曜日)には 0.9 µg/m3 であった。総ピレン皮膚汚染量は、

カバーオール非着用では 47～1510 µg/日(中央値：346 µg/日)、着用では 39～433 µg/日(中
央値：185 µg/日)であった。対応する尿試料(日曜日の朝から火曜日の朝まで採取、暴露時

間は 8 時間)には、1-ピレノールが非着用で 6.6 µg、着用で 3.2 µg 含まれていた。つまり、

皮膚暴露と尿中排泄の相関性は高いが、空気中ピレン濃度と尿中 1-ピレノール排泄の相関

性は低いといえる。保護衣は、ピレンによる皮膚汚染の低減(前述のとおり平均およそ 35％)
にはあまり効果的ではなかったことに注目すべきである。著者らは、顔面、手首、足首な

どの皮膚部分が覆われていないことと、皮膚とカバーオールの間に入った空気による汚染

が主な理由であると説明している。 
 
 1-ピレノール排泄のパターンが、前腕内面への局所適用による皮膚経路を介し、クレオソ

ート 100 µL(詳細不明)に暴露した男性志願者 2 人で調べられている。この投与は基礎排泄

量をおよそ 20 倍高め、適用から 10～15 時間後の尿中で排泄量はピークに達した(Viau & 
Vyskocil, 1995)。 
 
6.5 滞留と代謝回転 
 
 クレオソート含浸工場の作業員１人で 17 日間にわたって採取した尿中の 1-ピレノール

濃度(Jongeneelen et al., 1988b)と、クレオソート含浸木材を扱う組立工(n = 2)で 8 日間に

わたって採取した尿中の 1-ピレノールと 1-ナフトールの濃度(Heikkilä et al., 1995)に基づ
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いて、消失動態の算定が行なわれている。排泄プロセスは二相性のようである。1-ピレノー

ルの半減期は、急速に排泄される成分では 1～2 日、緩慢に排泄される成分では 16 日間と

算定された(Jongeneelen et al., 1988b)。 
 
 別の調査では、木材処理工場のクレオソート作業員(n = 19)は 64 時間以上暴露を受けな

かった後でさえ、対照群(n = 19)より多くの 1-ピレノールを排泄した。就労週のクレオソー

ト作業員の排泄量の幾何平均値は 1.63 (0.18～10.47)µmol/mol クレアチニンで、対照群で

は 0.08 µmol/mol クレアチニンであった(Viau et al., 1995b)。 
 
 クレオソート 100 µL を前腕皮膚に 1 時間接触させる局所投与を受けた 2 人の志願者の検

査で、適用後 48 時間採取した尿の分析結果から、1-ピレノールのみかけの一次消失半減期

はおよそ 12 時間と算定された(Viau & Vyskocil, 1995)。 
 
6.6 細胞成分との相互作用 
 
 体内成分とのクレオソートの反応に関する研究は、主としてクレオソート PAH と核酸の

相互反応に関連したものである。そのような反応は発がん性に重要な役割を果たすことが

示唆されており、BaP をはじめとする PAH(e.g., IPCS, 1998; Culp et al., 2000)、ならびに

コールタール、ビチューメン、ジーゼル排気といった複合混合物(e.g., Mukhtar et al., 1986; 
Schoket et al., 1988a,b; Springer et al., 1989; Gallagher et al., 1990; Phillips et al., 
1990a,b; Weyand et al., 1991; Leadon et al., 1995; Lyons et al., 1997; Reddy et al., 1997; 
Culp et al., 2000)で十分に立証されている。 
 
 PAH-DNA 付加体が、クレオソートに実験で暴露したマウス(Schoket et al., 1988a; 
Phillips et al., 1990a; Randerath et al., 1996)およびラット(Chadwick et al., 1995)、環境

中で暴露した魚類(Collier et al., 1993; Ericson et al., 1998, 1999; Rose et al., 2000)、ある

いは職業暴露を受けたヒト(Schoket et al., 1988b; Phillips et al., 1990a; Roggeband et al., 
1991)で検出されている。 
 
 地元の金物商で購入した市販のクレオソート 25 µL または 5 µL をエタノールで 150 µL
に希釈し、雄 Parkes マウスに単回および複数回局所適用したところ、皮膚にかなりの量の

PAH-DNA 付加体が形成された。単回投与から 24 時間後に測定した形成量は二相性の低下

を示した。第一相では付加体は 7 日目までに初期値の 1/2～2/3 が消失、第二相では続く 25
日間で残りの 1/2～2/3 が消失した。複数回の局所適用後、皮膚における PAH-DNA 付加体

形成は 5 週間の投与(各週の第 1 および第 4 日に投与)経過中に確実に増加した。興味深いこ

とに、PAH-DNA 付加体の同様の蓄積が肺組織にもみられ、これは顕著な全身移動を示唆
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している。肺での付加体量は皮膚でのおよそ半分であった。個々の PAH 付加体の詳細な識

別は行なわれていない(Schoket et al., 1988a; Phillips et al., 1990a)。米国の防腐処理木材

の処理場から得た試料(コールタールクレオソート、PCP、他のポリ塩化芳香族を含む)の抽

出物(溶媒：ヘキサン／アセトン＝ 1/1、v/v)でも、雌マウス(各群 n = 3)に 1 日 1 回 2 日間

皮膚投与し 24 時間後に屠殺したところ、皮膚、肺、肝臓、腎臓、心臓など複数の組織で

PAH 付加体が組織特異的な量で形成された。主要付加体の 1 つは BaP 付加体で、これら 5
つの組織における形成量は総付加体形成量と直線関係を示していた(Randerath et al., 
1996)。 
 
 クレオソート 50 mg/kg 体重/日(ロット／バッチ CX1984、入手先：米国 National 
Toxicology Program Repository、調製者：米国テキサス州 Radian Corporation、担体：ピ

ーナツ油)を 5 週間強制経口投与した雄 Fisher 344 ラット(n = 6)の肝臓に、DNA 付加体形

成が認められた。クレオソートと 2.6-ジニトロトルエン(DNT)の間に著しい相互作用もみら

れた。クレオソートで前処置したラットの肝臓には、DNT 単独投与のラットに比べて、DNT
由来の DNA 付加体形成が有意(66％)に増加した(Chadwick et al., 1995) (Chadwick et al., 
1995)。 
 
 米国バージニア州のエリザベス川から採取された野生の魚オイスター・トードフィッシ

ュ(Opsanis tau)(n = 5)の肝臓で認められた PAH-DNA 付加体量は、捕獲場所の表層堆積物

中の PAH 濃度(0.01～100 mg/kg 乾燥重量)と高い相関性を示し、最高値がクレオソート処

理工場跡地付近で認められた(Collier et al., 1993)。エリザベス川のクレオソート汚染場所

から採取された小型魚マミチョグ(Fundulus heteroclitus)(n = 4)の肝臓および肝外組織(前
腎、脾臓、血液)でも、高レベルの DNA-PAH 付加体が検出された(Rose et al., 2000)。肝臓

での DNA 付加体は、木材処理施設跡地に由来するクレオソートによって底質が濃厚汚染さ

れたスウェーデンの河川(以前の測定結果では、0～5 cmの底質中の総PAH濃度は最高1968 
mg/kg 乾燥重量)から捕獲された野生魚(パーチ[Perca fluviatilis]、n = 4)でも認められてい

る。この付加体量は、数ヵ所の対照場所と比較して有意に上昇していることがわかった。

実験室では、クレオソート汚染底質(総 PAH 濃度：48 mg/kg 乾燥重量)から調製された有機

溶媒抽出物を、反復経口投与によってパーチ(n = 7)に暴露した(各用量：PAH 13 mg/kg 体

重、4 日間の間隔で 4 回投与、屠殺：最終回投与の 4 日後)。認められた付加体パターンは、

野外の汚染された場所で捕獲されたパーチのものと酷似していた。付加体の 1 つは暫定的

に BaP 付加体と同定された(Ericson et al., 1998, 1999)。 
 
 DNA 付加体形成はヒトでも明らかになっている。クレオソートに暴露した作業員の白血

球は、就労週には PAH-DNA 付加体の増加を示した(Roggeband et al., 1991、§5.3 参照)。
短期間器官培養した成人(n = 10)および胎児(n = 9)の皮膚組織片に、クレオソート(地元の金
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物商で購入、25 µL をエタノールで 150 µL まで希釈、単回投与)を局所適用したところ、マ

ウス皮膚を用いた in vivo 試験と同様のレベルおよびパターンで、24 時間以内に付加体が

形成された。クレオソート処置の胎児皮膚における付加体の平均量は、成人皮膚より低値

を示した(Schoket et al., 1988b; Phillips et al., 1990a)。 
 
 一般に、こうした測定値を PAH 暴露のバイオマーカーとして使用する試みもなされてい

る(Randerath et al., 1996; Lewtas et al., 1997; Lyons et al., 1997 and references therein; 
Godschalk et al., 1998; Koganti et al., 1998; Reichert et al., 1998)。
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7. 実験哺乳類および in vitro 試験系への影響 
  
7.1 単回暴露 
 
 クレオソートの急性毒性に関しては、ラット(Pfitzer et al., 1965; IRI, 1979, 1981, 1982; 
Willeitner & Dieter, 1984; Atochem, 1992a; RTECS, 1999)、マウス(Morita et al., 1997; 
RTECS, 1999)、ウサギ(Pfitzer et al., 1965)、家畜(Harrison, 1959)でのデータがいくつか

ある。ほとんどの試験は、軽度から中程度の急性経口毒性と軽度の急性皮膚毒性を示して

いるが、現在の基準には合致しないことが多く報告も不完全である(Table 27 参照)。 
 
 

 
 

 ラット(雄 5 匹、雌 5 匹)は、50℃まで加熱し発生させたクレオソート蒸気(AWPA P1-65)
を 4 時間吸入暴露しても生存していた。呼吸速度の低下と半昏睡状態といった影響がみら

れたが、暴露後数時間以内で緩やかに回復した。病理学的変化(詳細不明)は、7 匹での慢性

巣状肺炎の発症を除いて、暴露後 14 日間で元に戻った(IRI, 1981)。ラットを用いた別の吸

入試験で、クレオソート飽和蒸気(0.033 mL/L 空気、詳細不明)への 1 時間暴露では、死亡
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は起こらなかった(von Burg & Stout, 1992)。 
 
 ラットの経口LD50は725 mg/kg体重/日(RTECS, 1999)～5430 mg/kg体重/日(Willeitner 
& Dieter, 1984)である(Table 27 参照)。マウスで得られている数値は 433 mg/kg 体重/日の

みである(RTECS, 1999、Table 27 参照)。げっ歯類では臨床症状の報告はない。オガクズ

と水に懸濁し経口カテーテルにより 8000 mg/kg 体重/日を投与されたヒツジは 4 日以内に

死亡し、4000 mg/kg 体重/日を投与された仔ウシは 4 日以内に体重が大幅に減少したが生存

していた。明確な症状(感覚鈍麻など)や死後所見はなく、尿の色は黒く、著しいタール臭が

した。ヒツジの剖検では、胃や腸内に強いクレオソート臭がしたが、うっ血や刺激の徴候

はなく、胸腔に透明な体液が過剰にみられた(Harrison, 1959; see also Table 27)。 
 
 マウスへの腹腔内投与での LD50 は 470 mg/kg 体重/日であった(Morita et al., 1997、
Table 27 参照)。 
 
 ラットとウサギでは、経皮 LD50は 2000 mg/kg 体重/日を上回った(Pfitzer et al., 1965; 
IRI, 1982; Willeitner & Dieter, 1984、Table 27 参照). 
 
7.2 短期・中期暴露 
 
 反復暴露後の実験動物へのコールタールクレオソートの影響に関し、信頼できる情報は

ほとんどない。クレオソートの吸入暴露についての短期試験は見当たらない。 
 
 クレオソートの経口暴露試験は限られている。雄 Fischer 344 ラット(n = 6)にコールター

ルクレオソート 50 mg/kg 体重/日(担体：ピーナッツ油)を 1～5 週間にわたり強制経口投与

したところ、小腸・大腸・盲腸重量に変化は生じなかった。クレオソートは米国 National 
Toxicology Program Repository Repository から入手したもので、ロット／バッチは

CX1984 である。体重は投与 1 週間後に有意に減少(6.75％)したが、3 および 5 週時点では

減少はみられなかった。一部の腸内酵素の活性が、投与 1、3、5 週で変化するのが認めら

れた。たとえば盲腸内β-グルクロニダーゼ活性は上昇し、小腸内ニトロレダクターゼ活性

は低下した(Chadwick et al., 1995)。デンマークのクレオソート(Nylund et al., 1992 によ

る組成の報告)200 mg/kg 体重/日(オリーブ油 4 mL 中)を死亡 72 および 24 時間前に強制経

口投与した雄 Wistar ラット(n = 8)では、絶対的・相対的肝重量が有意に増加した

(Luukkanen et al., 1997)。 
 
 妊娠 5～9日の雌 ICRマウスにDMSOに溶解した石油クレオソート(コールタール由来で

あるが、著者はこれを石油クレオソートと呼ぶ、クレオソート精製 CX1984、米国オハイオ
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州ノーウッド Matheson, Coleman and Bell Manufacturing Chemists)400 mg/kg 体重/日
を投与し妊娠 17 日に屠殺した結果、肝臓、腎臓、肺、副腎の平均重量に変化はみられなか

った。クレオソート投与群(n = 20)と溶媒のみ投与群(n = 23)ではともに、無処置対照群(n = 
29)と比べて体重増加量が有意な低下(16％まで)を示した(Iyer et al., 1993)。 
 
 ヒツジ 3 匹に、クレオソート(ニュージーランドの市販品級の木材防腐剤、水とオガクズ

に懸濁)を、およそ 500、1000、2000 mg/kg 体重/日(急性致死量のおよそ 1/8、l/4、l/2 に相

当)で毎日経口投与した。最低用量投与(32 日間)の 1 匹と対照ヒツジ 2 匹、無処置オガクズ

投与(12 日間)の 1 匹には、悪影響は認められなかった。高用量投与の 2 匹は急速な体重減

少を示し、16 日目(1000 mg/kg 体重/日)あるいは 8 日目(2000 mg/kg 体重/日)に死亡した。

その他の臨床症状は食欲減退と衰弱であった。死後所見は、結腸および十二指腸粘膜の若

干の充血あるいは斑状炎症、腹水、心外膜の点状出血、頭部のリンパ腺腫大、甲状腺腫大

であった。胃腸内容物は強いクレオソート臭がした。詳細な検査範囲は示されていないが、

顕著な組織学的所見の報告はない。 
 
 500 mg/kg 体重/日のクレオソートを 11 日間経口投与された仔ウシに、体重減少がみられ

た。1000 mg/kg 体重/日を 11 日間投与された別の仔ウシでは、重度の体重減少と“体調不

良”が報告された。この仔ウシの体重減少は投与中止後 3 週間続いたが、試験開始から 45
日目にはまだ衰弱がみられたものの体調は改善しつつあるとのことである(Harrison, 
1959)。 
 
7.3 長期暴露と発がん性 
 
 マウスを用いた古い実験で、局所適用によってクレオソートの発がん活性を指摘してい

るものがある(Woodhouse, 1950; Lijinsky et al., 1957; Poel & Kammer, 1957; Boutwell & 
Bosch, 1958; Roe et al., 1958; Table 28 参照)。腫瘍の種類には、皮膚がん・乳頭腫のみな

らず肺がんも含まれていた。しかしながら、これらの一部の実験では被験動物数が少ない、

対照群が設定されていない、用量情報が不十分である、クレオソートの詳細が不明である

ことなどから限界があった。いずれの実験でも用量反応関係の報告はない。 
 BaP 含量が異なるコールタールクレオソート 2 試料を用いて、78 週間の皮膚発がん性試

験が行われた(Buschmann et al., 1997、Table 28 および Table 29 参照)。試験した 2 種の

クレオソート試料は、BaP を 10 mg/kg 含有のクレオソート 1(CTP1)と、275 mg/kg 含有

のクレオソート 2(CTP2)であった。両試料はトルエンで希釈し、雄 CD1 マウス(各群 62 匹)
に塗布された。塗布溶液中の BaP 含量は、CTP1 が 0.2、0.5、1.4、4.1 mg/kg、CTP2 が
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1.3、3.8、12.6、37.6、113 mg/kg である。マウスには、25 µL の溶液を週に 2 回、78 週

間にわたって塗布した。一部のマウスでは、潰瘍形成のため投与を中断せねばならなかっ

た。高用量群(CTP2 の 113 mg/kg 群)で生存期間が短縮した。同群での試験は 274 日で終了

した。 
 
 両調製液から、扁平上皮がんと乳頭腫が認められた。これらの腫瘍がみられたのは塗布

部位のみであった。他器官の検査は行なわれていない。CTP2 では、腫瘍発生率が用量依存

性に、統計的に有意に(P < 0.05)上昇した。CTP1 では、BaP として 4.1 mg/kg の最高濃度

になる用量で腫瘍発生率が上昇したが、これは統計的に有意とはいえない(Buschmann et 
al., 1997)。 
 
 本試験はドイツ環境省の依頼で行なわれた(Mangelsdorf et al., 1998)。リスクアセスメン

トの算定根拠を Appendix 1 に記載する。この分析によると、同一用量レベルでは潰瘍形成

の有無による腫瘍発生率の違いがなかったことから、潰瘍形成が腫瘍の第一原因ではない

といえる。リスク算定には、潰瘍形成による投与中断がなかったマウスのみを考慮に入れ

た。生存期間短縮を補正すると、観察された腫瘍発生率と両 CTP 試料の溶液中 BaP 含量

の間に直線的関係が認められた。 
 
 両クレオソートの試料から 4.9 × 10–3腫瘍/(動物×µg BaP)の曲線スロープが求められ、

このスロープでは対照と比べた場合の皮膚腫瘍数の増加と投与期間中の総 BaP(クレオソー

ト)塗布量の間に関連性があることを示している。 
 

 この試験から、皮膚がん発生率の生涯リスクはクレオソートで 10–4 と算定されたが、こ

れは BaP 用量では 1 ng/kg 体重/日に相当する(CSTEE, 1999)：  
 
スロープファクター ＝ 4.9 × 10–3腫瘍/µg BaP／全投与期間(546 日) 
    ＝ 2.7 腫瘍/µg BaP /日 
    ＝ 1.3 × 10–1腫瘍/µg BaP/kg 体重/日(マウス体重 0.02 kg) 
    ＝ 1.3 × 10–4腫瘍/ng BaP /kg 体重/日 
 
 生涯にわたって暴露した場合に腫瘍発生率 25％を誘発する 1 日用量 T25を用いても、同

一の結果が算出された。 
 

 BaP 含量に基づくと、クレオソートの腫瘍発生作用は BaP 単独で予測される強さの 5 倍

になるようである。この結論は、クレオソート溶液投与マウスの腫瘍発生率を、BaP 純品

溶液を並行して投与した陽性対照群のマウスの腫瘍発生率と比較して得られた。 
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 この長期試験で認められた非腫瘍性影響は、皮膚潰瘍形成、生存期間の短縮などであっ

た(Table 28 と Table 29 参照)。 
 
 腫瘍発生試験で、雌 Sutter マウス(n = 30)に 1 滴のクレオソート原液(米国 Barrett 
Chemical Company製Carbasota)を週 2回 1ヵ月間局所投与した。1週間の間隔をあけて、

週 2 回のクロトン油(0.5％ベンゼン溶液 25 µL)投与をさらに 51 週間行なった。対照群(対照

群 1：クレオソートを 1 ヵ月間単独塗布し 44 週の観察期間を設ける、対照群 2：クロトン

油を 44 週間単独投与)では腫瘍が発生しなかったが、試験群では 46％のマウスで悪性皮膚

腫瘍が発生した(Boutwell & Bosch, 1958)。類似の石炭由来の液体も、CD-1 マウスで腫瘍

発生活性を示した(Mahlum, 1983; Mahlum et al., 1984)。 
 
 クレオソートの数種の画分(化学的組成の詳細不明、担体：ベンゼン)を、雌マウス(n = 20)
の皮膚に週 2 回、合計 72～145 回塗布したところ、皮膚腫瘍数と潜伏期間の双方について

BaP の発がん作用を増大することがわかった(Cabot et al., 1940; Sall & Shear, 1940)。マ

ウスによる皮膚バイオアッセイでは、クレオソート PAH 成分 5 種(アントラセン、クリセ

ン、ピレン、フルオランテン、フェナントレン)からなる人工混合物を用いて、2 年間発が

ん性試験が行われている。5 種の PAH 物質をそれぞれ 0.1％含有するトルエン溶液は、73
週間の潜伏期間を経て 23％のマウス(雄 C3H/HeJ マウス、n = 20)に腫瘍を発生させた。こ

の溶液に 0.001％の BaP を追加すると、66 週間の潜伏期間後に 47％で腫瘍が発生した。ま

た、コールタールのトルエン溶液(BaPを0.0006％含有)は、73週間の潜伏期間を伴って51％
に腫瘍を発生させた。トルエン中の両濃度の BaP それ自体は皮膚腫瘍を発生させなかった

(Warshawsky et al., 1993)。その一方、BaP といくつかの石炭留出物を局所に同時投与し

た結果、BaP 単独投与に比べてマウス(雌 Charles River CD-1、n = 27～30)での皮膚腫瘍

形成は増加しなかった(Springer et al., 1989)。 
 
 吸入あるいは経口／給餌暴露によるクレオソートの発がん性試験は行われていない。都

市ガス工場の廃棄物処理場のコールタール試料など類似の混合物を雌 B6C3F1 マウスに 2
年間混餌投与した結果、肝がん、前胃扁平上皮乳頭腫・がん、細気管肺胞上皮腺腫・がん、

小腸腺腫など、数種の腫瘍が用量依存性に増加した(Culp et al., 1998)。これらのコールタ

ール飼料混合物中の BaP 含量は、観察された腫瘍形成の部分的な指標に過ぎないことがわ

かった(Goldstein et al., 1998; Culp et al., 2000; Gaylor et al., 2000)。 
 
 クレオソートの個々の成分のうち、ベンゾ[a]アントラセン、BaP、ベンゾ[k]フルオラン

テン、クリセンなど少なくとも数種の PAH は、立証された発がん物質である(IPCS, 1998)。
カルバゾール(Weyand et al., 1993; IARC, 1999)、キノリン(La Voie et al., 1988; Weyand 
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et al., 1993)、チオフェン (Tilak, 1960)など、一部の複素環式化合物でも発がん性が示唆さ

れている。一部のフェノール化合物も発がん促進活性をもつと考えられる(IPCS, 1994, 
1995)。 
 
 クレオソートに汚染された環境中では、肝細胞がん・腺腫が魚類で報告されている(§9
参照)。 
 
7.4 刺激と感作 
 
 ドイツの 2 種のクレオソートで皮膚刺激試験が行われている。含浸剤 DB および Z は、

ドレーズ法でそれぞれ 2.2 および 1.9 の指標を示した。両剤は 24 時間の皮膚一次刺激性に

関し非刺激物質と分類された(Willeitner & Dieter, 1984)。OECD ガイドライン 404 に準じ

て行われた試験で、フランスのクレオソート(14130)に皮膚刺激性があることがわかった

(Atochem, 1992b)。別のクレオソート(米国、64-451B)は、皮膚一次刺激性指数が 6.1 で、

皮膚一次刺激物質と分類された(Pfitzer et al., 1965)。 
 
 皮膚刺激性が、クレオソートの特定の画分を用いたマウス尾部皮膚で観察されているが、

クレオソートの種類、画分の組成、用量レベルは明記されていない(Wrench & Britten, 
1975)。 
 
 仔ウシの剃毛した顎部上部の皮膚にクレオソート(製造業者不明)25 mL を単回塗布した

ところ、腫大、硬化、皺などの皮膚変化を引き起こした。皮膚が乾燥して硬くなった肥厚

化は 4 週間以上持続した(Olafson & Leutritz, 1959)。 
 
 コールタールクレオソート原液(0.1 mL、詳細は報告されず)をウサギの眼に滴下したとこ

ろ、血管充血を伴って結膜発赤を起こしたが、これは 7 日以内に消退した(Pfitzer et al., 
1965)。上述のドイツの 2 種のクレオソート(1983 年度の EC 規制に準じた試験、Willeitner 
& Dieter, 1984)およびフランスのクレオソート(OECD ガイドライン 405 に準じた試験、

Atochem, 1992c)では、眼一次刺激性は検出されなかった。 
 
 光感作(クレオソートによる紫外線への皮膚感作)がクレオソート暴露の作業員で観察さ

れている(§8.2 参照)が、クレオソートを用いた動物での実験は見当たらない。しかし、こ

の現象は、コールタールおよび関連混合物と、コールタールやコールタールクレオソート

中に存在するアントラセン、BaP、ピレン、アクリジンなど数種の化合物で十分に立証され

ている(Kochevar et al., 1982; Comaish, 1987; IPCS, 1998; ATSDR, 2002)。 
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7.5 生殖・発生毒性 
 
7.5.1 生殖能への影響 
 
 コールタールクレオソート(PAH15 種のほかは詳細不明)は、未成熟および卵巣摘出成熟

ICR マウス(n = 4～6)あるいは DBA/2 マウス(n = 5～7)の、絶対・相対的子宮湿重量や膣

上皮角化を有意には増大させなかった。24 時間に 1 回、4 日間強制経口投与を行ない、5
日目にマウスを屠殺した。投与量は、クレオソートを 0.1、10、50、100 mg/kg 体重含むゴ

マ油 0.1 mL であった(Fielden et al., 2000)。 
 
7.5.2 発生毒性 
 
 コールタール由来の石油クレオソート(ロット CX1984、DMSO 溶解)を用いた予備試験で、

妊娠 ICR マウス(n＝20～29)に単一用量(400 mg/kg 体重/日)を妊娠 5～9 日に強制経口投与

し、妊娠 17 日に屠殺した。非投与、クレオソート投与、溶媒のみ投与の実験群間で、骨格・

内臓奇形に有意差は検出されなかった。生存胎仔数、死亡胎仔数、吸収数、生存胎仔の性

比は、全群で類似していた。母体体重が、クレオソートおよび溶媒投与群で有意に減少し

た。クレオソート投与群では、妊娠 9 日までに明らかな母体毒性の予期せぬ徴候が現れ、

投与は妊娠 14 日までは続けられなかった(Iyer et al., 1993)。 
 
 げっ歯類を用いた試験で、より低用量でより長期の妊娠期間におよぶ、あるいは現行の

ガイドラインに準じたものはこれまで行われていない。 
 
 コールタールクレオソート(詳細不明)で処理した木製台(市販のクレオソートを少なくと

も 3 回刷毛塗りし、雌ブタを置く前に 24～48 時間乾燥させた)上で妊娠ブタを飼育した実

験では、有害な発生への影響が発現した。出産前 2～20 日間クレオソート処置台に接触し

ていた雌ブタ(n = 4)は、多くの死亡仔を分娩した(41 匹中 24 匹)。生存仔ブタの皮膚は荒く

乾燥しており、重度の下痢がみられた。11 匹の仔ブタは生後 3 日で死亡した。体重増加量

が 6 週間にわたって抑制された。母体毒性の徴候は報告されていない。未処置の木製台上

で飼育した妊娠ブタ 4 匹の対照群では、出生仔 36 匹中 1 匹が分娩時に死亡、3 匹が出生後

におそらくは押し潰されて死亡した(Schipper, 1961)。 
 
 石油クレオソート(コールタール由来、ロット CX1984、DMSO に溶解)の胚毒性が、マウ

ス着床前胚培養系で調べられている。胞胚期の妊娠 3.5 日に採取した ICR マウス胚(n =15)
を、げっ歯類の肝 S9 ミクロソーム画分の存在下および非存在下に、血清添加培地中でさま

ざまな濃度のクレオソートに 1 時間暴露したのち、対照培地で 24～72 時間培養した。胚生
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存率は、石油クレオソート濃度に反比例して変化した。24 時間時点で、胚死亡率はクレオ

ソート濃度に依存していた。22 µg/mL の培地では胚毒性は認められなかった。33 µg/mL
では生存率に 26～43％までの低下がみられ、54 µg/mL では生存胚はみられなかった。げ

っ歯類の肝 S9 ミクロソーム画分を培地に補充しても、胚毒性を変化させなかった。暴露レ

ベルが中程度の胚は、培養時間の延長とともに発生能の低下を示した(Iyer et al., 1992)。 
 
 諮問委員会は、フィンランドで発生毒性物質として分類されているクレオソートの発生

毒性に関する動物試験のことを周知していたものの、その報告を入手できなかった。 
 
 魚類では、クレオソートの発生毒性が証明されている(§9 参照)。 
 
7.5.3 内分泌かく乱 
 
 コールタールクレオソート(PAH15 種のほかは詳細不明)のエストロゲン受容体介在性の

活性が、競合的リガンド結合アッセイとレポーター遺伝子アッセイを用いて in vitro で調べ

られている(Fielden et al., 2000)。クレオソートは、マウスエストロゲン受容体およびヒト

性ホルモン結合グロブリンに結合することと、一過性にトランスフェクトした MCF-7 細胞

(ヒト乳がん由来細胞)のレポーター遺伝子アッセイで部分的アゴニスト活性を誘発するこ

とがわかった。マウス競合的リガンド結合アッセイ(雌 ICR マウスの子宮細胞質ゾルを使用)
で、クレオソートの IC50(エストロゲン受容体からの標識リガンドの追い出し)は 135 mg/L
であったが、17-β-エストラジオールでは 7 µg/L である。これらの数値に基づくと、クレ

オソートのエストロゲン様作用の相対強度は 0.000 165 で、エストラジオール等量約 165 
mg/L を含有すると推定された。ヒト細胞(ヒト妊娠血清)を用いたアッセイで、クレオソー

トは 220 mg/L の濃度でおよそ 50％のリガンドを追い出したが、高濃度ではクレオソート

が不溶性であるため完全な追い出し曲線を得ることができず、IC50 は算定できなかった。

ルシフェラーゼ活性を測定するレポーター遺伝子アッセイでは、クレオソートは最高濃度

22 mg/L でルシフェラーゼ活性を 36％まで誘導したが、17-β-エストラジオールは 100％
の反応を示した。より高濃度のクレオソートは細胞毒性を示すので、このエンドポイント

に対する EC50 は算定できない。同時投与試験で、1 mg/L といった低い濃度のクレオソー

トは、17-β-エストラジオール(1 nmol/L)によるルシフェラーゼ誘導に相乗作用を示したが、

より低濃度のクレオソートは阻害も増強もしないことがわかった。クレオソートの抗エス

トロゲン作用を、MCF-7 細胞内で pS2 応答遺伝子発現を介して測定したが、検出できなか

った(Fielden et al., 2000)。 

 

7.6 変異原性および関連エンドポイント 
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 クレオソートの多数の成分(PAH など)は変異原性を示すことで知られている(IPCS, 
1998)。 
 
7.6.1 in vitro アッセイ  
 
 細菌(エームス／ネズミチフス[Salmonella]菌試験、大腸菌[Escherichia coli]アッセイ)お
よび哺乳類(マウスリンパ腫アッセイ、チャイニーズハムスター卵巣細胞を用いた姉妹染色

分体交換試験、ヒトリンパ球における染色体異常)試験系を用いてさまざまなクレオソート

で行なった in vitro 遺伝毒性アッセイの概要を Table 30 に示した(Simmon & Poole, 1978; 
Bos et al., 1983, 1985; Nylund et al., 1992; IUCLID, 2000)。調べたほとんどすべてのクレ

オソートは、従来からの TA98 を用いるエームス／ネズミチフス菌アッセイにおいて、S9
ミックスを用いた代謝活性化後に変異原性を示した。さらに、ニトロレダクターゼ過剰産

生株 YG1021 および O-アセチルトランスフェラーゼ過剰産生株 YG1024 で試験すると、芳

香族ニトロおよびアミノ化合物の変異原性の検出感度が向上した。ネズミチフス菌の他数

種の TA や YG 株、あるいはマウスリンパ腫アッセイおよびチャイニーズハムスター卵巣細

胞を用いた姉妹染色分体交換試験でも陽性結果が得られた。ネズミチフス菌試験株

TA1535(この試験は感度がより低いか、他の突然変異型を示すと考えられる)で陰性結果が

認められた。試験したクレオソートの種類によっては、TA100 を用いたネズミチフス菌ア

ッセイおよび大腸菌(Escherichia coli) PQ37 を用いた SOS クロモテストで陽性および陰性

結果が出ており、異なるクレオソート間で変異原作用が相違することを示している。遺伝

毒性の相対強度にも違いがみられた。たとえば、Nylund ら(1992)は国が異なる 4 種類のク

レオソート試料(およそ 85 の成分を同定、総組成量の 96～98％、Table 3、F、G を参照)
を、TA98 および YG1024 を用いたエームス／ネズミチフス菌アッセイ、ならびに代謝活性

化系を用いる姉妹染色分体交換試験で調べたところ、クレオソートの遺伝毒性強度はデン

マーク＞旧ソ連＞ドイツ＞ポーランドの順で、両試験で同じであることがわかった。 
 
 二段階形質転換アッセイで、クレオソート(詳細不明)は BaP でイニシエートしたシリア

ンハムスター胚細胞の形質転換を増強し、がん促進作用を示している(Sanner & Rivedal, 
1988)。 
 
 さまざまなクレオソートで、変異原性を起こす化合物や化合物群を同定する試みが行わ

れている。その結果、各種クレオソートの画分数種も、代謝活性化存在下でネズミチフス

菌 TA98 に変異原性を示すことが実証された。これらのクレオソートは薄層クロマトグラ

フィー(TLC)(Bos et al., 1984a)や蒸留(Nylund et al., 1992)によって分画された。クレオソ

ート P1 の TLC による 7 画分のうち 3 画分は変異原性が高く、1 つ目の画分は未確認のよ

り多くの極性化合物を、2 つ目は BaP を、3 つ目はベンゾ[a]アントラセンを含有していた
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(Bos et al., 1984a)。画分および変異原性の両プロフィールは、Nylund らと共同研究者が分

析した 4 種のクレオソート(デンマーク、ドイツ、ポーランド、旧ソ連)間で異なっていた。

ネズミチフス菌 TA98 および TA100 (S9 ミックス存在下)を用いた試験に共通した特徴は、

沸点範囲が高く(> 290 °C)、既知の変異原物質 PAH(クリセン、ベンゾ[e]ピレン、ベンゾ[k]
フルオランテン、BaP、ジベンゾ[a,h]アントラセン、ベンゾ[ghi]ペリレン)を高濃度で有す

る蒸留画分中に、変異原性の発現がみられたことである。クレオソート原液が含有する 6
種の PAH はこれらの画分より低濃度であるが、変異原性反応はほとんどがより高い。ある

クレオソートの 1 画分のみが元のクレオソートよりわずかに高い変異原性を示した

(Nylund et al., 1992)。 
 
 クレオソートの変異原性を起こすとされている成分は主として PAH であるが、芳香族ア

ミンやある種のアザアレーンもこれに該当すると考えられる(Sundström et al., 1986 など)。



 116

クレオソート数種(上記参照)と対応するいくつかの画分で、変異原作用と既知変異原物質

PAH の濃度を比較すると、相乗的および拮抗的な相互作用の関与が示唆される(Nylund et 
al., 1992)。 
 
 S9 ミックスの存在下でネズミチフス菌 TA98 および TA100 を用いる、いわゆるテープを

用いたプレートアッセイに基づくと、クレオソート(オランダ Cindu Chemicals)蒸気(37℃
で発生)の変異原作用はフルオランテンによるものであった(Bos et al., 1987)。しかし、こ

の試験で Nylund ら(1992)が調べたクレオソートは陰性であった。 
 
 クレオソート 250 mg/kg 体重を腹腔内注入されたラットの尿試料は、ネズミチフス菌

TA98 を用いたエームス試験で、代謝活性化およびβ-グルクロニダーゼの存在下で、変異

原作用の上昇を示した(Bos et al., 1984b,c)。同試験(代謝活性化の報告なし)で、クレオソー

ト(ロット CX1984、50 mg/kg 体重/日)を 5 週間経口投与したラットの尿試料は陽性であっ

た (Chadwick et al., 1995)。 
 
 作業シフト後に木材含浸工場作業員(n = 6)から採取し、ネズミチフス菌 TA100 を用いた

エームス試験に準じて検査した尿試料では、暴露に関連した変異原性の上昇はみられなか

った(Nylund et al., 1989)。別の木材含浸工場の作業員 3 人についても、TA98 を用いた試

験(S9 ミックスおよびβ-グルクロニダーゼの存在下)で同様の結果が出た。この工場の作業

環境下で複数の汚染面から採取したスポットふき取り試料(n = 5、溶媒：アセトンまたはア

ルコール)は、S9 ミックスの存在下に試験株 TA98 で試験した結果は陽性であった。アセト

ン抽出ではアルコール抽出に比べて変異原性の値が高かった(Bos et al., 1984b,c)。 
 
 クレオソート汚染の土壌あるいは底質で実施した数件の遺伝毒性試験は、陽性結果を示

した。 
 
 土壌に適用したクレオソート／PCP 廃棄汚泥(操業中の木材処理工場から採取)の変異原

作用(S9 ミックス存在下／非存在下で TA98 を用いたエームス試験によりモニターした)は、

適用後少なくとも 350 日間は表層土で存続することがわかった。ライシメーター(浸漏計)
を用いた実験中、ほとんどの変異原性は表層土の抽出物中で検出され、弱い反応が浸出液

で認められた(Barbee et al., 1996)。同様に、PCP とクレオソートをともに使用している工

場の沈殿池から採取した底質廃棄物の粗画分は、TA98(S9 ミックス存在下)を用いたエーム

スアッセイで変異原性を示し、総活性は 3 画分(酸、塩基、中性)を合計した活性と同程度で

あった(Donnelly et al., 1987)。TA98(代謝活性化存在下)に対するネズミチフス菌エームス

アッセイで、木材処理工場(1924～1987 年操業、100％クレオソート、他の油や油担体との

クレオソート 50％混合液、PCP などを使用、土壌中油含有量 3～6 w/w％、PAH は定量化
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されず)から採取した土壌から、ジクロロメタン(DCM)でソックスレー抽出し、含有成分ご

とにクロマトグラフィーで分離した PAH 画分で、弱い変異原性が検出された(Zemanek et 
al., 1997)。 
 
 クレオソート木材処理工場(1917～1972年操業)の跡地から、1996年に採取され最高PAH
濃度 3000 mg/kg 乾燥土壌を示した土壌試料が、試験株 YG1041 および YG1042 を用いた

エームスサルモネラアッセイで調べられた。クレオソート土壌抽出物(抽出剤：DCM)は、

S9 ミックスで代謝活性化した場合は中程度の変異原性を示し、代謝活性化しない場合は変

異原性を示さないことがわかった。しかし、一部のバイオレメディエーション処理法で、

総 PAH 濃度の低減には成功したにもかかわらず変異原性が増加したのは、おそらく含窒素

複素環式化合物の存在によると考えられる(Brooks et al., 1998; Hughes et al., 1998)。 
 

 クレオソートで汚染された有害廃棄物投棄場の土壌試料(詳細不明)の分析が、ムラサキツ

ユクサ(Tradescantia)を用いた小核試験で行われた。さまざまな土壌の水抽出溶液(土壌中

の総 PAH の初期濃度：5749 mg/kg、重量ベース不明)に、ムラサキツユクサのクローン 4430
を 30 時間暴露した。小核の出現頻度は濃度依存性に増加した。8 週間インキュベートした

常在微生物叢を含む土壌試料で遺伝毒性のさらなる増加がみられたが、これは微生物によ

る水溶性代謝中間体の生成によると著者らは推定した(Baud-Grasset et al., 1993)。 
 
 数ヵ月前(1993)にクレオソート(詳細不明)で浸水前処置を行った埠頭の近くで、1994 年

に採取した底質試料を DCM 抽出した後、DMSO 溶解を行ない、ニジマス(Oncorhynchus 
mykiss)の肝細胞を用いて、ニックトランスレーション・アッセイ(NTA)およびアルカリ沈

殿アッセイ(APA)による試験を行なった。これらの底質中の総 PAH 濃度は 0.14～209 
mg/kg 乾燥重量で、PAH の数は 6～16 種とばらついていた。PAH 濃度と遺伝毒性は、潮

間帯の試料では潮下帯の試料より増大していた。埠頭にもっとも近い(1 m および 5 m)試料

は、埠頭からもっとも遠い(40 m および 50 m)試料に比べて遺伝毒性が増していた。潮間帯

試料では NTA により 80％、APA により 60％が遺伝毒性を示したのに対して、潮下帯試料

では NTA により 10％、APA により 30％のみが陽性と認められた。数種の PAH(ナフタレ

ン、アセナフチレン、フルオレン、フェナントレン、アントラセン、ピレン)の濃度と NTA
の結果の間に多少の相関性がみられたが、この調査結果の妥当性は明らかになっていない

(Gagne et al., 1995)。 
 

7.6.2 in vivo アッセイ 
 
7.6.2.1 クレオソート 
 



 118

 市販のコールタールクレオソート(ロット番号 MO9328、製造業者：半井[京都市])の試験

が、げっ歯類小核アッセイを用いた共同研究で行なわれている。CD-1 雄マウス(n = 5 以上)
に、オリーブ油に溶解したクレオソートを 92.5、185、370 mg/kg 体重の濃度で 2 回(24 時

間おいて)腹腔内投与した。骨髄の多染性赤血球での小核の出現頻度は用量依存性に上昇し、

有意差がみられた(2 回目投与後 24 時間)。370 mg/kg 体重(LD50の約 80％に相当)の腹腔内

への単回投与も小核を誘発した(Morita et al., 1997)。 
 
7.6.2.2 成分別の結果 
 
 クレオソート中に存在する多くの PAH と一部の複素環式化合物および他化合物では、遺

伝毒性が示されている(Debnath et al., 1992; IPCS, 1998; Johansen et al., 1998; Heikkilä, 
2001)。評価した 33 種の PAH のうち、3 種(アントラセン、フルオレン、ナフタレン)のみ

がすべての短期試験で不活性であった(IPCS, 1998; Heikkilä, 2001)。一部の例外を除いて、

フェノール化合物では遺伝毒性の試験結果は陰性であった(IPCS, 1994, 1995)。 
 
 クレオソートと混合されることがある PCP は、エームスアッセイではおそらく変異原性

を示さない(IPCS, 1987)。 
 
7.7 その他の試験 
 
7.7.1 細胞毒性と光細胞毒性 
 
 無処置(非照射)および光改質したクレオソート(密度：約 1 g/ml、Carbochem Canada)の
細胞毒性および光細胞毒性(紫外線照射細胞における)が、魚類細胞の培養系(ニジマス、鰓

細胞系 RT gill-W1)で調べられている。光細胞毒性は、細胞毒性よりかなり低い濃度で発現

した。光改質クレオソートは、無処置クレオソートより細胞毒性がはるかに高いことがわ

かった。既に確立している PAH の毒性等価係数を用いた計算から、著者らはクレオソート

中に存在するすべての芳香族炭化水素は細胞毒性の原因となる可能性があるが、光細胞毒

性は混合物中のフルオランテン、ピレン、アントラセン、ベンゾ[a]アントラセンのみに起

因すると結論した(光毒性物質 BaP は試験したクレオソート試料では検出されなかっ

た)(Schirmer et al., 1999)。 
 
 哺乳類細胞を用いた in vitro 比較試験はクレオソートでは行われていない。V79 チャイニ

ーズハムスター線維芽細胞(Utesch et al., 1996)やヒト線維芽細胞(Bauer et al., 1985)を用

いた細胞毒性アッセイも、フルオランテン、アントラセン、ベンゾ[a]アントラセンのとく

に明らかな光毒性を示した。BaP の光分解生成物は、ネズミチフス菌 TA98 に対して急性
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毒性を示すことがわかった(Miller et al., 1988)。 
 
7.7.2 ミクロソーム酵素誘導および関連影響 
 
 哺乳類のクレオソートへの暴露は酵素誘導を招くが、酵素誘導の研究は汚染物質への暴

露評価の診断に役立ち、関与分子を影響のバイオマーカー候補として考慮できる。チトク

ロム P450、とくに CYP1A1、CYP2E1、CYP3A の各酵素は、PAH、ベンゼン／トルエン、

その他の農薬によって誘導され、これらの化合物の代謝と反応性代謝物の生成に関わって

いる(§6 参照)。PAH による肝臓での CYP1A1 誘導の影響は、エトキシレゾルフィン-O-
脱エチル化酵素(EROD)活性を測定することで調べることができる。ペントキシレゾルフィ

ン-O-脱ペンチル化酵素(PROD)は、主として CYP2B1 誘導の影響で活性化する。CYP1 酵

素の誘導はアリール炭化水素受容体(AhR)によって制御される(IPCS, 1998)。 
 
 ダイオキシン様活性(CYP1A1 誘導)の検出のため、§7.5.1 に記載した用法･用量に従って

クレオソートを投与した未成熟・成熟マウス(ICR および DDA/2 系)の肝ミクロソームで、

EROD および PROD 活性が調べられている。EROD 活性は、ICR マウスで統計的に有意

にかつ用量依存的に上昇し、年齢によって相違した(100 mg/kg 体重で未成熟マウスでは 5.9
倍、成熟マウスでは 11.4 倍の上昇)。PROD 活性も同様に高まったが、年齢による相違はみ

られなかった。AhR リガンドへの反応性がより低い系である DBA マウスでは、酵素誘導

の発現は低度であった(Fielden et al., 2000)。 
 
 CYP1A1誘導は、クレオソート汚染底質に暴露された魚類でも検出されている(§9参照)。 
 
 ダイオキシン様活性検出のための in vitro 試験がいくつか行われている。 
 
 モルモット肝細胞質ゾルを用いるゲルリターデイションアッセイでみられるように、コ

ールタールクレオソートは、ダイオキシン反応性元素オリゴヌクレオチド･プローブを結合

できる形態に AhR を変換することが可能であった(Fielden et al., 2000)。 
 
 Hepa 1c1c7 細胞(マウス肝がん由来細胞)を用いた AhR 介在性レポーター遺伝子で、

CYP1A1 により制御されるルシフェラーゼレポーター遺伝子が 2,3,7,8-テトラクロロジベ

ンゾ-p-ジオキシン(TCDD)とクレオソートによって誘導されることが明らかになった。

EC50(ルシフェラーゼ誘導)は、TCDD では 18 ng/L、クレオソートでは 26 µg/L であった。

これに基づくと、クレオソートはダイオキシン様相対毒性強度が 0.000731 であり、ダイオ

キシン等量約 730 mg/L を含むと推定された。著者らは、ダイオキシン様活性は、クレオソ

ート中に存在するベンゾ[k]フルオランテン、ジベンゾ[a,h]アントラセン、クリセン、アン
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トラセン、BaP、ベンゾ[a]アントラセンなど、ダイオキシン様 PAH による可能性が高いこ

とを示唆した(Fielden et al., 2000)。 
 
 CYP1A1 誘導は、土壌結合 PAH の哺乳類に対するバイオアベイラビリティに関する試験

でもみられた。少なくとも 13 種の PAH を含む混合物で汚染された土壌に暴露したラット

の試験から、1) PAH 数種のみ(BaP、フルオランテン、ピレン)が肝臓と肺に検出されるこ

と、2) EROD 活性測定の結果、CYP1A1 活性が肝臓(13 倍誘導)および肺(78 倍)で高度に誘

導されること、3) DNA 付加体が有意に増加することが明らかになった(Fouchécourt et al., 
1999)。汚染土壌含有飼料をラットに給餌した類似の試験では、土壌中に 5 および 6 員環の

PAH を含む試料で最も高い CYP1A1 誘導が得られた(Roos et al., 1996)。続く試験ではミ

ニブタが用いられたが、これは胃腸管の化学的・物理的性質(Roos et al., 2002)、さらに

CYP1A1 の誘導能(Lu & Li, 2001)がヒトに類似するという理由からであった。PAH 含有土

壌を準長期的に毎日経口投与したところ、複数の臓器で CYP1A1 が著しく誘導され、その

順位は肝臓＝十二指腸＞肺＞腎臓＝脾臓であった。この CYP1A1 誘導は、遊んでいる子ど

もが手を口に入れる行動で摂取する土壌量の範囲内で得られるため、ヒトでこの暴露経路

を表す適切なモデルと考えられる。 
 
7.7.3 細胞間コミュニケーションへの影響 
 
 腫瘍プロモーションに起因するギャップ結合細胞間コミュニケーション(GJIC)の阻害を

特徴とする、エピジェネティックな毒性は、成分別ではないクレオソートそのもので調べ

られたことはない。 

 
 しかし、コールタールおよびクレオソート製品によくみられる PAH の非水相液体

(NAPL)の人工混合物(トルエン、ナフタレン、1-メチルナフタレン、2-エチルナフタレン、

アセナフテン、フルオレン、フェナントレン、フルオランテン、ピレン、モル分率はそれ

ぞれ 0.03、0.05、0.22、0.11、0.11、0.05、0.10、0.09、0.04)では、スクレープ負荷(scrape 
loading)／色素移動法による GJIC アッセイが行なわれている。培養細胞は WB-F344 ラッ

ト肝上皮細胞系であった。細胞毒性を発現しない最高用量の 60 µmol/L で GJIC は可逆的

に阻害され、阻害は 5 分以内に起こっている。生分解試験中に顕著な分解を受けなかった

NAPL の 3 成分アセナフテン、フルオランテン、ピレンからなる第二の混合物(クレオソー

ト汚染土壌から分離されたセパシア菌[Pseudomonas cepacia]CRE7をバッチ式反応槽中で

接種された NAPL 混合物)は、第一の NAPL 混合物に良く似た活性を示した(Ghosal et al., 
1999)。 
 
7.8  毒性変更因子と代謝物の毒性 
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 クレオソートの毒性を変更する重要な因子は日光、とくに紫外線成分である(§7.4 および

7.7.1 参照)。これは照射によって反応中間体に変換される光吸収分子(すなわち PAH)の存在

によるもので、これによってクレオソートの毒性が増強される。環の数が多い PAH は、少

ないものより光反応性が大きいことが認められている(Utesch et al., 1996; IPCS, 1998)。 
 
 PAH の代謝物ジオールエポキシドは、発がん性において重要な役割を果たす最終発がん

物質である(IPCS, 1998)。とくに PAH および複素環式化合物の代謝物は、親化合物より毒

性が強くなることがしばしば認められている。たとえば、BaP の 7,8-ジオール-9,10-エポキ

シ代謝物は強い胚毒性および催奇形性を示したが、BaP では先天性異常の発生率には有意

な上昇はみられなかった。メチル化された PAH 代謝物でも、とくにメチル基の位置によっ

ては、毒性を有するものがあった(IPCS, 1998)。 
 

7.9 毒性発現機序 
 
 クレオソートは、組成が複雑であるためその作用機序は明確になっていない。多くの成

分は、複数成分の相互作用の影響を受け、評価エンドポイントや混合物の実際の成分に応

じて、付加的、相乗的、あるいは拮抗的な作用を、さまざまな機序を介して及ぼすと考え

られている。 
 
 クレオソート摂取後に多臓器不全により動物およびヒトが死亡する致死的な中毒事例は、

主として混合物中のフェノール成分に起因している(Bowman et al., 1984)。 
 
 クレオソートの光毒性作用はおそらくは特定のPAHと複素環式化合物によると考えられ

るが、両者間では光化学と光毒性の二次的機序に差がみられる(Kochevar et al., 1982)。 
 
 クレオソートの変異原および発がん作用は、突然変異の原因となる DNA 付加体を形成す

る特定の PAH に主として起因する(IARC, 1985)。変異原性および発がん性はキノリンでも

みつかっている(IRIS, 2001)。 
 
 エストロゲン受容体および AhR 介在性の機序を介して作用する成分もあり、in vitro で

弱い内分泌かく乱作用とある種のダイオキシン様活性を示す(Fielden et al., 2000)。
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8.  ヒトへの影響 
 
 公表されている調査は、暴露測定値が欠如しているため限界がある。その上、多くの調

査では、クレオソートの種類が不明であるか十分に明らかにされていない。 
 
8.1 一般住民 
 
8.1.1 急性毒性と中毒事例 
 
 Bowman ら(1984)は、死亡に至ったクレオソートによる意図的な中毒事例を報告した。

70 歳の男性が“工業用”クレオソート(およそ 1L)を摂取して、意識を失っているのが発見

された。約 30 時間後、患者はアシドーシスに陥り、無尿となり、死亡した。中咽頭に広範

囲に及ぶ明らかな潰瘍がみられた。剖検所見では、腸表面および心膜に点状出血が認めら

れた。食道および胃粘膜は茶色に変色していたが潰瘍はみられなかった。腎臓では急性腎

尿細管壊死、肝臓では若干の変性と壊死が認められた。 
 
 Lewin (1929)によると、成人では約 7 g、小児では 1～2 g のクレオソート摂取後 14～36
時間で死亡が起きている。症状は、流涎、嘔吐、呼吸困難、糸様脈、めまい、頭痛、瞳孔

反射消失、低体温、チアノーゼ、軽度けいれんなどである。 
 
 米国カリフォルニア州の医師らは 1987 年に、同州の農薬による疾患監視プログラムの登

録簿に、クレオソートによる疾患あるいは負傷を 10 症例(全身 2 例、眼 1 例、皮膚 5 例、

眼／皮膚 2 例)報告した(Maddy et al., 1990)。農薬中毒に関するデータは、英国およびウエ

ールズでも収集されている。1945～1989 年に起こった農薬による全死亡例 1012 例のうち、

27 例(2.7%)がクレオソートによるものであった。農薬による全死亡例の少なくとも 73％は

自殺によるものであった(Casey & Vale, 1994)。クレオソートは 10 歳未満の小児の農薬中

毒事故にもかかわっていた。英国の調査(United Kingdom Home Accident Surveillance 
System、1989～1991 年)によると、小児の農薬中毒症例 250 例中 17 例(7％)はクレオソー

トによるものであった。クレオソート中毒が疑われた小児のうち入院例は 8 例で、死亡例

はなかった(Thompson et al., 1994)。 
 
8.1.2 疫学調査 
 
 1990 年に米国テキサス州で、放棄されたクレオソート木材処理工場内あるいは近くに住

む人々(アフリカ系アメリカ人、男性 123 人、女性 91 人)に対する 2 年間の健康監視プロジ

ェクトが開始した。自己申告による聞き取り調査で、もっとも明らかになった健康影響は
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皮膚に関するものであった。監視 1 年目には、皮膚発疹の罹患率が対照群(近くの町のアフ

リカ系アメリカ人、男性 122 人、女性 93 人)の 4.9％に比べて 27.9％と高く、相対リスク(RR)
は 5.72(95％信頼区間[CI] = 3.0～10.9)であった。2 年目に、結果の確認が行なわれた。1 年

目には慢性気管支炎の統計的に有意な過剰発生(RR＝2.65、95％CI＝1.26～5.57)がみられ

たが、2 年目には発生数は低下し統計的に有意ではなかった(観察数 11 vs. 期待数 7)。著者

らは、自己申告による情報への信用度がこの調査の解釈を著しく制限したことを強調した

(ATSDR, 2002)。 
 
 公共上水道中に含まれる低濃度のクレオソート成分に暴露した米国ミネソタ州ミネアポ

リス St. Louis Park で、女性の乳がんおよび胃腸がんの過剰発生が認められた。1917～1972
年にかけてコールタール製品を蒸留し木材を処理していた工場からの堆積廃棄物によって、

地下水の貯水池が明らかに汚染されていた(Dusich et al., 1980)。しかし、再分析の結果、

初産年齢、出産回数、初経・閉経年齢、肥満度指数(BMI)、良性乳房疾患の既往、家族歴な

ど、ほかの乳がんリスク因子の影響が交絡して、発生率に相違を生じさせていたことがわ

かった(Dean et al., 1988)。結論として、乳がんとコールタールクレオソート汚染水との明

らかな関連性も、胃腸がんの発生率上昇がわずかな有意にとどまらないことも明らかにす

ることはできなかった(ATSDR, 2002)。 
 

 クレオソート処理木材使用の遊具に接触する小児に関する健康データは報告されていな

い。親の暴露を介する影響を、3 件の調査(Savitz et al., 1989; Feingold et al., 1992; Kerr et 
al., 2000)が調べている。正の相関関係が、小児脳腫瘍(Feingold et al., 1992; オッズ比[OR] 
= 3.7、95% CI = 0.8～16.6、Table 31 参照)および小児神経芽細胞腫(Kerr et al., 2000; OR 
= 2.1, 95% CI = 1.1～4.3、Table 31 参照)で認められた。別の調査は父親の暴露の可能性と

不当軽量児(暴露例 40 例、総調査例 371 例)の関係を評価し、リスク上昇のオッズ比(数個の

因子で調整)は 1.1(95％CI＝0.7～1.7)となった(Savitz et al., 1989)。 
 
8.2 職業暴露 
 
8.2.1 急性毒性と中毒事例 
 
 クレオソート、クレオソート蒸気、クレオソート粉じんへの職業暴露は、軽度～重度の

刺激性や病変を皮膚(紅斑、皮膚炎、色素沈着過剰、いぼ)(Hudelo et al., 1927; Schwartz, 
1942; Jonas, 1943; Merlescu, 1974; Markel et al., 1977; Flickinger & Lawrence, 1982; 
Heyl & Mellet, 1982; Willeitner & Dieter, 1984; Edmiston & Maddy, 1987)および眼

(Birdwood, 1938; Jonas, 1943; Markel et al., 1977; Edmiston & Maddy, 1987)に、ならび

に良性皮膚病変(Mackenzie, 1898; Haldin-Davis, 1935)を引き起こす。紫外線(太陽)にさら
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に暴露することで誘発される光毒性／光アレルギー性反応も認められている(Jonas, 1943; 
Merlescu, 1974; Heyl & Mellet, 1982)。結膜、角膜などが影響を受ける。液体クレオソー

トが眼に接触すると、有痛性の長引く角結膜炎を引き起こす(Grant & Schuman, 1993)。 
 

クレオソートによって熱傷を負った建設作業員 450 人中 11 人(2.4%)で、うつ病、衰弱、

重度頭痛、軽度錯乱、めまい、悪心、流涎過多といった全身症状が確認されている(Jonas, 
1943)。温めたクレオソート(大気中濃度 10 mg/m3)を噴霧した作業員 120 人中 113 人が、

頭痛、立ちくらみ、悪心、嘔吐、流涎過多を訴えた(Dumler, 1962)。 
 
8.2.2 症例報告と疫学調査 
 
8.2.2.1 非発がん性影響 
 
 米国でおもに木材および農業関連で粉じんへの職業暴露を受けた女性(281 人、対照 216
人)で、不妊のリスクが高まる(OR＝2.87、CI＝1.05～7.88)ことが認められた。しかし、一

般的な木材防腐剤(PCP、クレオソート、ホルムアルデヒド、クロム、ヒ素)との関連を立証

したデータは見当たらない(Smith et al., 1997)。 
 
8.2.2.2 がん 
 
 数十年間クレオソートへの暴露を受けてきた作業員で、皮膚がん(頭部、頚部、口唇、手

部、脚部、陰嚢の上皮腫)の症例や症例シリーズの報告(Mackenzie, 1898; O’Donovan, 1920; 
Cookson, 1924; Henry, 1947; Lenson, 1956)がいくつかある。内臓への転移も報告されてい

る(Cookson, 1924)。 
 
 さまざまな種類のがんとクレオソートとの因果関係を探る多くの症例対照研究が行なわ

れている。統計的に有意な関連性が、多発性骨髄腫研究では 1 件(Table 31; Flodin et al., 
1987)、ホジキン病研究では 2 件中 1 件(Persson et al., 1989, 1993)、非ホジキンリンパ腫

研究では 3 件中 1 件(Persson et al., 1989, 1993; Blair et al., 1993)、肺がん研究では 1 件

(Martin et al., 2000)で報告されている。膀胱がん(Siemiatycki et al., 1994)あるいは口腔扁

平上皮がん(Schildt et al., 1999)では、関連性は見つかっていない。父親のクレオソートへ

の職業暴露の可能性と子どもの脳腫瘍および神経芽細胞腫との関連性が認められた

(Feingold et al., 1992; Kerr et al., 2000)。 
 
 コホート研究やレコードリンケージ(記録照合)による数件の調査が、クレオソート暴露作

業員でのがん発生率やがん死亡率を分析している(Axelson & Kling, 1983; Törnqvist et al., 
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1986; Steineck et al., 1989; Karlehagen et al., 1992; Pukkala, 1995; Table 32 参照)。
Henry (1946)は、クレオソート油に暴露したレンガ製造作業員 9 症例に基づいて、1911～
1939 年の陰嚢がんの粗死亡率を 29 × 10–6と算定したが、一般住民では同死亡率は 4.2 × 
10–6であった。クレオソートへの暴露が伴う他の職業でも過剰リスクが観察されているが、 
症例数は少なかった。クレオソートとヒ素に暴露した木材含浸作業員を対象とした小規模

のコホート研究(抄録のみでの報告)で、さまざまな部位のがんが 8 例観察されたが、国内で

の期待値は 6 例であった。ヒ素には暴露していない作業員のサブグループでは、3 例のがん

が観察された(期待数 0.8) (Axelson & Kling, 1983)。スウェーデンおよびノルウェーの 13
工場で踏切用枕木や電信柱などを含浸する作業員 922 人(個人別暴露量に関するデータな

し)を調査したコホート研究では、標準化発生比(SIR)が、口唇がんでは 250、(非メラノー

マ)皮膚がんでは 237 であった。潜伏期間に伴ってリスクは上昇したが、暴露期間による分

析は提示されていない。著者らによれば、口唇および皮膚がんのリスクの有意な上昇は、

おそらくはクレオソートと日光への混合暴露に起因すると考えられた(Karlehagen et al., 
1992)。記録を照合した住民対象のフィンランドの調査では、口唇がん(SIR＝306)および非

メラノーマ皮膚がん (SIR＝464)のリスク上昇が、丸太材を扱う作業員で認められた

(Pukkala, 1995)。Heikkilä (2001)によると、丸太材作業員はクレオソート暴露者に分類す

ることができる。スウェーデンの記録照合調査では電気保線工の間で、肺ではなく皮膚お

よび神経系統のがんが、統計的に有意ではないもののわずかに上昇するのが認められた

(Törnqvist et al., 1986)。同調査で、尿路がんの発生率でも統計的に非有意でわずかな上昇

が認められた。がん登録簿照合調査(Steineck et al., 1989)では、電話・電信線の作業員で

膀胱および腎盂がんの発生率のリスクが、ボーダーラインレベルで統計的に有意に上昇し

た。 
 
 暴露測定値が欠けているため、公表されているすべての調査には限界がある。さらに、

多くの調査では、クレオソートの種類が不明、あるいは特性が明らかにされていない。ほ

かにも、症例数が少なく、職業的、非職業的な交絡因子の影響(複合暴露)の可能性がみられ

るといった限界もある。すべての結果を総合すると、もっとも高頻度で一貫性のある関連

性が皮膚がんで認められている。コホートおよび記録照合研究では、一部の症例対照研究

で報告されたクレオソート暴露と、肺がん、尿路がん、リンパ腫との因果関係に対し、一

貫性のある裏づけは認められていない。 
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9. 実験室および自然界の生物への影響 
 
9.1 実験室 
 
9.1.1 微生物 
 
スウェーデンのクレオソート製品 5 品目について、アセトン-水溶液中における細菌に対

する毒性を、Microtox 試験(発光性細菌 Photobacterium phosphoreum あるいは Vibrio 
fischeri の生物発光抑制)で調べた(Sundström et al., 1986)。15 分間 EC50 は 0.38～0.63 
mg/L(アセトン溶液)であった。 
 
クレオソートで汚染された地表水(米国フロリダ州 Pensacola Bay、Middaugh et al., 

1991)、地下水(Middaugh et al., 1991, 1994b; Mueller et al., 1991a)、および底質の毒性反

応が、Microtox バイオアッセイで測定されている。スウェーデンおよびノルウェーのクレ

オソートで汚染された底質からのアセトン抽出物の Microtox 試験では、毒性は元のクレオ

ソート(上記参照)と同等で 15 分間 EC50 は 0.27～0.88 mg/L であった(Sundström et al., 
1986)。 
 
クレオソート汚染された河川(Pastorok et al., 1994) あるいは湖(Hyötyläinen & Oikari, 

1999a,b)の底質間隙水や溶出液の Microtox 試験では、生物発光の著しい低下が観察された。

もっとも影響が大きかったのは、クレオソートの荷降ろしに使われたドック(Pastorok et al., 
1994)、あるいは総 PAH 濃度がもっとも高い地点からの試料(3.3 mg/g 乾燥重量; 1:2 溶出

液の EC50 = 4.5％; Hyötyläinen & Oikari, 1999a,b)であった。木材処理作業施設に隣接す

る小川からの溶出液の Microtox 試験の EC50 は 4～30％であった(Athey et al., 1989)。 
 
硝化毒性試験と組み合わせた浸出実験(クレオソートで人工的に汚染した砂カラム)で、ク

レオソートに汚染された水の強い硝化抑制作用が観察された。毒性と選んだ 5 種のクレオ

ソート化合物(ベンゼン、トルエン、o-キシレン、フェノール、o-クレゾール)の浸出液中濃

度に相関関係が認められた。毒性の大部分は 2 つのフェノール化合物に関与していた。5 種

の化合物中 4 種の疑似重要濃度(硝化が 100％抑制されると予測される毒性物質濃度)が確認

され、ベンゼン 10.7 mg/L、o-キシレン 8.4 mg/L、 フェノール 3.5 mg/L、o-クレゾール 1.3 
mg/L であった(Dyreborg & Arvin, 1995)。クレオソートにも含有されている有機硫黄化合

物数種が、嫌気性微生物の代謝(乳酸分解、硝酸あるいは硫酸塩還元、メタン生成)に対する

抑制作用があることが判明した(Londry & Suflita, 1998)。 
 
9.1.2 水生生物 
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9.1.2.1 植物 
 
 コールタール留出物の水溶性画分(WSF)を用いて小型の水生維管束植物 Spirodela 
polyrrhiza の試験を行った。WSF 5％および 10％(PAH 含有量は不明)は、10 日間のインキ

ュベーションによって生長をそれぞれ 95％および 100％抑制(葉状体数によって測定)した

(King & Coley, 1984)。 
 
 水生大型植物ホザキノフサモ(Myriophyllum spicatum)を濃度 0.16～200 mg/L のクレオ

ソートに暴露して 2 週間培養した(17 の名目クレオソート濃度群、3 群のコントロール、ク

レオソートの出所：カナダ、ブリティッシュ･コロンビア州 New Westminster、Stella-Jones
社)。濃度 13.3 mg/L までは芽の生長を促進するが、根の生長(長さの測定による)を抑制し

た。より高濃度では、芽の生長も抑制された。生物量(乾燥重量)についても 2 相性の反応が

観察され、濃度 3.6 mg/L を超えると抑制が生じた。3.6 mg/L を超えると、植物の株元だけ

でなく茎のあちこちにも不定根が生じたため、根の数が著しく増え、4.5 mg/L では根の長

さが目立って短くなった。ピンクの着色や異常な位置での根の発生などを含む眼に見える

変化は、1.5 mg/L という低い名目濃度(クレオソート 1 mg/L は総 PAH 170 µg/L に相当)で

も観察された。3 つのパラメータ、すなわち芽の長さ、節の発生、乾燥重量の減少の EC50
値は、それぞれ 55.1 mg/L、86 mg/L、33.4 mg/L と計算された。総合すると、クレオソー

トに暴露した植物では、ストレスの徴候および異常な生長が誘発された(McCann et al., 
2000)。生長試験に加えて、膜透過性に及ぼすクレオソートの作用を、ホザキノフサモを用

いて、クレオソート 0.1～92 mg/L(最低用量は生長培地における総 PAH 8.8 µg/L に相当)
の名目濃度で試験した。純培養のフサモ属 Myriophyllum の頂端分裂組織をこれらの濃度(8
用量、3 対照)に 4 日間暴露後、膜完全性を組織伝導性の測定で確認した。試験の全濃度で、

イオン漏出が有意な用量依存性上昇を示した(McCann & Solomon, 2000)。Marwood ら

(2001)は、模擬太陽熱放射下(SSR、自然の太陽光にみられる紫外線の相対量を、冷白色蛍

光灯および 300-nm と 350-nm 光反応ランプを用いてシミュレートし、可視光線、UV-A、

UV-B を発生させる)で、ホザキノフサモの生長抑制を半止水式(static renewal test)で試験

し、12 日間 EC50 を総 PAH 名目濃度 2.6 mg/L と報告した。生長測定は、海洋仕様の液体

クレオソート(カナダ、ブリティッシュ･コロンビア州 New Westminster、Stella-Jones 社)
暴露時の葉状体の増加に基づいた。 
 
 培養した浮遊大型植物の長日性イボウキクサ(Lemna gibba)(n=32)をクレオソート液(カ
ナダ、ブリティッシュ・コロンビア州バンクーバー Stella-Jones 社)へ可視光線(冷白色蛍

光灯による)下で暴露する 8 日間半止水式毒性試験を行い、生長速度(葉の数の増加)の低下

に対する EC50 値 49.7 µL/L(名目濃度)を得た。この値は 54.2 mg/L に相当する(試験クレオ
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ソートの密度：1.09 g/mL)。SSR で照射すると(n=28)、毒性の著しい上昇が観察され、EC50
は 10.7 µL/L(11.7 mg/L に相当)となり、可視光線に比較して 1/5 になった。クロロフィル

含有量および光合成の2つのエンドポイントに対するEC50も同等の値であった(Gensemer 
et al., 1996)。この光毒性試験の所見は、SSR 下で PHA に暴露したイボウキクサの所見と

矛盾しない(Huang et al., 1993; Ren et al., 1994)。Marwood ら(2001)は、SSR 下での半止

水式試験におけるイボウキクサの生長抑制試験の 8 日間 EC50 を総 PAH 7.2mg/L と報告し

ている。生長の測定は、海洋仕様の液体クレオソート(カナダ、ブリティッシュ･コロンビア

州 New Westminster、Stella Jones 社)暴露中の芽の長さおよび葉の節数に基づいた。 
 
9.1.2.2 無脊椎動物 
 
 Table 33 に種々のクレオソートが無脊椎動物に及ぼす急性毒性データをまとめた。軟体

動物では、96時間 EC50(アメリカガキ Crassostrea virginicaの殻の成長の減退)が 0.7 mg/L
と確認されている(Borthwick & Patrick, 1982)。甲殻類の EC50/LC50 は、0.018 mg/L(アミ

類 Mysidopsis bahia、Borthwick & Patrick, 1982)～4.3 mg/L(オオミジンコ[Daphnia 
magna]、IUCLID, 1995)まで報告されている。ロブスターHomarus americqanus の幼生

は、成体より感受性が高く、96時間EC50は、それぞれ 0.02および 1.8 mg/Lである(McLeese 
& Metcalfe, 1979)。オオミジンコで試験した 2 種の異なるクレオソート製品の 48 時間

EC50(不動化)は、1.0 および 4.3 mg/L と異なっていた(IUCLID, 1995)。 
 
 ミジンコの 1 種 Daphnia pulex のクレオソート WSF(Ace Hardware、WSF 濃度 1 およ

び 1.8％)に対する生涯暴露(約 90 日)によって、生長速度の低下、および 1 腹の仔数の減少、

脱皮障害、発育不全の増加などの生殖障害が生じた(Geiger & Buikema, 1982)。 
 
 異なる場所(河口、沿岸、河川、湖)から採取した主としてクレオソートに汚染された底質

は、たとえばカキ(Chu & Hale, 1994)、甲殻類(Sundström et al., 1986; Swartz et al., 1989; 
Sasson-Brickson & Burton, 1991; Pastorok et al., 1994; Padma et al., 1998, 1999; 
Hyötyläinen & Oikari, 1999a,b)、その他の無脊椎動物(Metcalfe & Hayton, 1989)などを含

む水生軟体動物に対する毒性があることが示されている。 
 
 エリザベス川(米国ヴァージニア州)はチェサピーク湾の高度に汚染された副河口として

知られ、流域にはクレオソート工場、石油タンク集合地域、係船ドックや乾ドックなどが

存在し、複数のクレオソート漏出事故の影響も受けている(Bieri et al., 1986)。1950 年代か

ら 1992 年までクレオソートを使用していた木材処理施設も、近傍の汚染に大きくかかわっ

ている(Padma et al., 1999)。Huggett ら(1992)によると、クレオソート関連の芳香族有機

化合物の底質中濃度は 15 g/kg 乾燥重量と高値を示した。さらに、著者らは川の汚染物質の
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地域分布および報告された生物学的反応は、クレオソート化合物の濃度との相関関係がも

っとも高かったとしている(Huggett et al., 1992)。 
 
 エリザベス川底質の 0、15、30％希釈 WSF に暴露させたアメリカガキ(Crassostrea 
virginica)では、感染症への感受性が増大することが示されている。この底質の総 PAH 平

均濃度は 2.4 g/kg 乾燥重量であった。WSF 中の芳香族化合物(100 種以上の化合物)の平均

濃度は 4.08 mg/kg で、ナフタレン、アセナフテン、2-メチルナフタレン、フェナントレン、

フルオレン、ジベンゾフラン、1-メチルアフタレン、カルバゾールがおもな化合物(濃度 0.15
～1.51 mg/kg)であった。これらの化合物画分への 56 あるいは 68 日の暴露で、寄生原生動

物 Perkinsus marinus による既往感染症(Dermo 病)を増悪させ、実験的に誘発させた感染

症へのカキの感受性を用量依存性に増大させた(Chu & Hale, 1994)。 
 
 甲殻類では、表在底生性のアミ Mysidopsis bahia をエリザベス川のクレオソート汚染さ

れた底質(木材処理施設近傍で採取)に暴露して急性(Padma et al., 1998)および亜致死的

(Padma et al.,1999)影響を調べた。底質 WSF で同定された総芳香族有機化合物の 48 時間

LC50(名目濃度、半止水式条件下)は 0.7 mg/L であった。クレオソートの種類別に WSF で

同定された総芳香族有機化合物の96時間LC50の0.018 mg/L(Table 33参照)と比較すると、

底質 WSF は急性毒性が低い。化学分析で、ふたつの WSF のおもな相違が明らかになった

が、とくに著しいのは、底質 WSF では検出されなかった含窒素複素環式化合物(>80％、低

分子量芳香族有機化合物)がクレオソート WSF に濃縮されて存在していたことである。底

質 WSF は PAH の割合が高かった。著者らは、クレオソートの WSF の毒性が高いのは、

含窒素複素環式化合物の存在が少なくともその一因であると示唆している(Padma et al., 
1998)。同一地点からの底質 WSF を亜致死的濃度で Mysidopsis bahia に 7 日間暴露したと

ころ、乾燥重量増の有意な減少および雌の抱卵率の有意な低下がみられた。同定総芳香族

化合物の EC50 は 0.015 µg/L であり、これは WSF１％に相当する(Padma et al., 1999)。 
 
 イーグル港(米国ワシントン州)も、クレオソートに特徴的な PAH 混合物に汚染されてい

る。試験した底質中の PAH13 種の総濃度は 6461 mg/L 乾燥重量であった。この底質およ

び間隙水に端脚類 Rhepoxynius abronius を暴露したところ、100％の急性死亡率であった。

非希釈底質床に暴露させた端脚類 Rhepoxynius abronius(n=20)は全数 10～60 分以内に死

んだ。Yaquina 湾(米国オレゴン州)の非汚染底質を希釈して試験したところ、4 日間 LC50
は 666 mg/kg 湿重量であった(Swartz et al., 1989)。 
 
 木材処理(クレオソート)施設(米国オレゴン州)の近傍の川から採取(1980～1992)した底質

を用いて端脚類Hyalella aztecaの死亡率(ASTM:米国材料試験協会に従った 10日間止水式
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バイオアッセイ)を調べた。試験した 48 ヵ所中、7 ヵ所の底質は地域の対照地点の底質と比

較して有意に(P ≤ 0.05)毒性が高く、6 ヵ所の底質はほかの対照底質(Wilsonville)に比較し

て有意に(P ≤ 0.05)高かった。死亡率がもっとも高い(31～100％)のは、クレオソート(積み

下ろし)ドック、クレオソートドックに隣接する上流海岸線、および鉄道橋の区域であった。

PAH 以外のおもな汚染物質として、塩素化フェノール、PCDD/PCDF、砒素などの有毒化

学物質が限られた量であるが底質中で確認された(濃度は報告されず)(Pastorok et al., 
1994)。 
 
 クレオソートを含む数種の汚染物質の影響を受けている川(米国オハイオ州)の底質は、実

験室において 48 時間止水式で暴露したニセネコゼミジンコ(Ceriodaphnia dubia)の生存率

を有意に低下させた(上流の対照地域の生存率 93～100％に対し生存率 0～42％、n =7 件)。
下流の汚染された底質の汚染物質は、14 種の PAH(15～213 mg/kg 乾燥重量）、およびクロ

ム、カドミウム、銅、鉛、亜鉛など数種の金属であった(Sasson-Brickson & Burton, 1991)。 
 
 フィンランドの湖(Lake Jämsänvesi)から採取した底質の一部は、1976 年まで 20 年間操

業していたクレオソート含浸施設によって汚染されていた。1990 年に 16 地点で採取した



 135

数種の底質試料の溶出液(底質/水 1:4 v/v)は、オオミジンコ Daphnia magna に 急性毒性を

示 
 
した(Hyötyläinen & Oikari, 1999a,b)。もっとも毒性が高い試料(第 13 地点、深度 0～10 cm)

の運動抑制試験による 24 時間 EC50 は 21％(±1.0％)(溶出液=100％)で、総 PAH 濃度 1421 
µg/L、BaP濃度 1680 ng/L であった(Hyötyläinen & Oikari, 1999b)。相当する底質中総 PAH
濃度は、3294 mg/kg 乾燥重量である。残留する総 PAH 濃度が 0.7 µg/L 未満の場合は、そ

の溶出液には毒性がない。ほかの湖(Lake Palosjärvi)の参照底質は PAH を含有せず(検出限

界 0.5 µg/kg 乾燥重量)、Daphnia 試験で毒性が認められなかった(Hyötyläinen & Oikari, 
1999a)。 
 
 10～20 年前にクレオソートに汚染されたスウェーデンおよびノルウェーの底質(生態系

不記載)からのアセトン抽出物は、甲殻類ソコミジンコの 1 種 Nitocra spinipes に対して強

い毒性を示した。96 時間 LC50 は、それぞれ 0.51(95% CI = 0.42～0.57)および 0.55 (95% CI 
= 0.42～0.72) mg/L(抽出可能な有機物に基づく)で、クレオソート原液の LC50 と同程度で

あったが (Table 33 参照 )、すべての抽出物がアセトンに再溶解したわけではない

(Sundström et al., 1986) 
  
 カナダの Thunder Bay 港の木材処理作業施設の近くで採取された、クレオソート(油脂お

よびグリース含有量 7600～80000 mg/kg)、PCP、金属類、その他の毒性物質で高度に汚染

された底質は、実験室での 10 日間の暴露試験でカゲロウ Hexagonia limbata およびヒル

Nephelopsis obscura に対して急性毒性を示した(Metcalfe & Hayton, 1989)。 
 
9.1.2.3 脊椎動物 
 
 
 米国フロリダ州ペンサコラの魚類数種を用いて、クレオソート製剤数種の脊椎動物に対

する急性毒性を調べた(Webb, 1975; Borthwick & Patrick, 1982; Sundström et al., 1986; 

IUCLID, 1995) (Table 34 参照)。LC50 は 0.72 mg/L (Borthwick & Patrick, 1982)～10.5 
mg/L (Sundström et al., 1986)であった。シープスヘッドミノウ(Cyprinodon variegatus) 

の 96 時間 LC50 は止水式試験では 0.72 mg/L、流水式では 3.5mg/L であった(Borthwick & 
Patrick, 1982)。 
 
米国 EPA の確立した手順に従って行われた米国のクレオソート P2 および PCP 混合物

(1:1)による急性毒性試験で、結果を水中におけるクレオソートの割合で表すと、ファット

ヘッドミノウ(Pimephales promelas、14 日齢、20°C)に対する 48 時間 LC50 が 0.01(95％
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CI=0.008～0.015)、96 時間 LC50 が 0.006(95％CI=0.005～0.007)であった(Engwall et al., 
1999)。 
 
 クレオソートおよび少量の PCP に汚染された地下水(American Creosote Works[ACW]
工場敷地内で採取)は、トウゴロウイワシ Menidia beryllina(30/群)の胚に対して急性毒性を

示し、濃度 100％、10％、１％で、それぞれ 100％、100％、80％の死亡率であった。濃度

10％および 1％で死んだ胚の、それぞれ 100％および 67％で奇形がみられた。濃度 1％で

は、孵化(20％)した全てが奇形で、軸骨格の発育不全や心臓奇形などがあった(Mueller et al., 
1991a)。クレオソートの一連の成分を選択的に除去(80～100％)する常在微生物を用いた 14
日間の生物処理によって、地下水サンプルの毒性および催奇形性はわずかながら低減した。

このことから、観察された作用は、残存する成分(主として高分子量 PAH、PCP、および難
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分解性汚染物質)によるものと考えられた(Mueller et al., 1991a)。その後の試験でも同様の

結果が得られた(Middaugh et al., 1994a,b)。Middaugh ら(19991)によると、ACW 敷地の

地下水は、総同定有機物(40～50 種の化合物) 210mg/L を含有していた。 
 
 ACW 工場跡地を流れる小川の水は、総同定有機化合物(約 40～50 種)の濃度が 0.28 mg/L
であった。この小川の水は、トウゴロウイワシの胚に対して､100％では催奇形性を示した

が、10％あるいは 1％では示さなかった(Middaugh et al., 1991)。 
 

Venes ら(2000)の試験は、クレオソート処理され風化した杭から拡散した化合物が、ニシ

ン Clupea pallasi の正常な発育を濃度依存性に妨げることを示した。影響は、初期発育の

中断、心血管の機能異常、発達中の胚および幼生の運動の変化、孵化成功数の減少、幼生

の形態異常などである。孵化成功の LC50 は 0.05mg/L(総 n =卵 2×100、クレオソート濃度

10 段階)と算定された。クレオソート処理木材に暴露した胚の孵化率は、対照胚に比較して

90％(海水のみ)、および 72.4％(クレオソート不処理の木材に暴露)低下した。部分(不完全)
孵化は、クレオソート暴露胚の 15～20％で観察された。クレオソート処理木材に直接付着

した全ての胚、および木材に直接付着していない胚の 40～50％が培養し始めてから数日し

か育たなかった。生存した胚も、心拍数の 93％の減少、中等度から重度の不整脈、胚／幼

生の振戦を含む運動パターンの変化など一連の有害作用が認められた。クレオソート処理

木材に暴露した胚が孵化した幼生の形態的変形は、脊柱側彎、心臓性浮腫、腹水などであ

る。 
 
 同様に、自然界の産卵場所(サンフランシスコ湾)のクレオソート処理杭から採取したニシ

ン(Clupea pallasi)胚の実験室でのモニターで、孵化成功率の 72％低下(対照群との比較)お
よび幼生の異常が認められた(Vines et al., 2000)。 
 
 ACW 跡地のクレオソート汚染された小川の中心部底質を水槽(砂浜の砂入り)に、実験用

のグッピーPoecilia reticulata の幼生が生存できるよう量に注意して入れ、2 ヵ月まで観察

した。このクレオソート成分の亜致死濃度(モニターした PAH 12 種の濃度は ng/L～µg/L
の範囲のばらつき)に 43 日間の暴露後、肝の CYP1A1 誘導が平均 50 倍になった(Schoor et 
al., 1991)。 
 
 エリザベス川(米国バージニア州)の底質や関連する水系は、クレオソート(木材保存処理

工場跡地より)由来のPAHおよびほかの汚染物質(重金属を含む)によって汚染されているが、

それらは、河口のニベ科の食用魚、スポット(Leiostomus xanthurus)に急性毒性を示すこ

とが、実験によって明らかになった(Hargis et al., 1984; Roberts et al., 1989)。水槽(底に

底質の層を用意)で、高度に汚染したエリザベス川の底質(総PAH濃度 21000～33100 mg/kg
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乾燥重量)に暴露したすべての Leiostomus xanthurus(n =不明)が(参照底質に暴露した対照

群の生存と異なり)2 時間以内に死に至った。24 時間 LC50 はエリザベス川底質 56％であっ

た。LC50 は暴露時間が長くなるほど低下(7､12、21、28 日後で、それぞれ 51％、16％、

2.9％、2.5％)した(Hargis et al., 1984; Roberts et al., 1989)。同様に、カナダの Thunder Bay
港の木材処理工場近傍から採取した底質は、クレオソート(油およびグリース含有量 7600
～80000 mg/kg)、PCP、金属、その他の有毒物質によって高度に汚染されており、ファッ

トヘッドミノウ(Pimephales promelas)による 10 日間の暴露試験で急性毒性を示した

(Metcalfe & Hayton, 1989)。クレオソート関連の混合物(ある川から採取した風化した古い

コールタール)で汚染した底質による実験では、暴露したショートノーズ・スタージョン

(Acipenser brevirostrum)の胚および幼生に対し毒性を示した(Kocan et al., 1996)。 
 
 人工的にクレオソート(海洋仕様、米国 Koppers 社製造)で汚染した底質でも試験が行な

われた(Sved et al., 1992, 1997; Sved & Roberts, 1995)。一連の試験で、スポット

(Leiostomus xanthurus)をクレオソート含有底質懸濁液に流水式で暴露した。確立したガ

イドライン(APHA, 1985; ASTM, 1989)に従って行われた急性毒性試験の結果は、測定濃度

に基づくと総溶解 PAH の 96 時間 LC50 は 1740 µg/L(95％CI=1480～2060 µg/L)であった

(Sved & Roberts, 1995)。さらに、スポット(n=4/群)を平均総溶解 PAH 濃度、16、35、76、
150、320 µg/L に 14 日間まで(0、1、2、4、7、10、14 日)暴露した。スポットはすべての

濃度で餌を摂取しなかった(対照群は摂取)。肝 EROD 活性は、PAH 濃度および暴露持続期

間に左右され、濃度 35 µg/L 以上では、最初の 2 日間上昇したのち減衰した。7 日目には対

照群と比較して有意な相違はなかった。濃度 76 µg/L 以上では、ひれの重度のびらん、表皮

病変、死亡が観察された(Sved et al., 1992)。 
 
 観察した作用がどの PAH 化合物サブセットに起因するか特定するため、蒸留によって得

られた 2 つの画分、高分子量画分(HMWF)および低分子量画分(LMWF)を選択し、同じ試

験を行った。スポット Leiostomus xanthurus (n = 8 /群)をそれぞれの画分の底質懸濁液に

流水式で 10 日間暴露した。総溶解 PAH 濃度は、LMWF((49 µg/L)と HMWF (72 µg/L)で
有意差はなかった。しかしながら、フェナントレンを例外として、もっとも大量にクレオ

ソートに含まれている 6 つの PAH(ナフタレン、アセナフテン、フルオレン、フェナントレ

ン、フルオランテン、ピレン)の組成割合は両画分で著しく異なっていた。HMWF の組成

は、環境中で曝され風化したクレオソートと同様であった。HMWF 暴露によって、致死、

表皮損傷、ひれのびらん、一過性の肝 EROD 活性の誘導などが生じた。LMWF、あるいは

非汚染底質に暴露させた場合は上記の作用は生じなかった。LMWF 暴露で生じた症状は軽

度で、口、鼻孔、鰓蓋などの周囲に限局した表皮の病変であった(Sved et al., 1997)。 
 
 クレオソートを含む底質(フィンランドの Jamsanvesi 湖)の抽出物(抽出溶剤：アセトン／
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シクロヘキサン／メタノール混合物、投与時溶剤：オリーブオイル )をニジマス

(Oncorhynchus mykiss)の腹腔内に単回注入投与したところ、クレオソート単独あるいはク

レオソート汚染底質の投与と同様に、96 時間以内に肝 EROD 活性が誘導され、胆汁中の

PAH 代謝物(1-ピレノールとして測定)レベルが上昇した。総 PAH 100 mg/kg 体重で著しい

作用が認められた(Hyötyläinen & Oikari, 1999c)。 
 
9.1.3 陸生生物 
 
9.1.3.1 植物 
 
 スウェーデンのクレオソート製品5種の高等植物に対する毒性を、タマネギ(Allium cepa)
を用いて調べた。標準的方法(Fiskesjö, 1985)によって、4 日間暴露し(0.5％アセトン存在下)
根の長さの減少を測定した。96時間EC50は18～34 mg/L培養液であった(Sundström et al., 
1986)。 
 
 レタス(Lactuva sativa)を用いた根の伸張試験では、クレオソート汚染底質溶出液(クレオ

ソート 25 ppm 含有、比率不記載、赤外分光法で測定)に暴露後の生長阻害の EC50 は 52％
であった( Athey et al., 1989)。 
 
9.1.3.2 無脊椎動物 
 
 木材処理施設(米国ミシシッピ州)に隣接する小川の底質試料(n=3)は、ミミズ Eisenia 
foetida を死亡させ、LD50 は 28～58％であった。赤外分光法で測定したクレオソート濃度

は 693～95000 ppm であった(ベース不記載) (Athey et al., 1989)。 
 
 カナダの木材処理施設から採取されたクレオソート汚染土壌のサンプルも、14 日間の生

存試験でミミズ Eisenia foetida(成体、n = 10/群)に急性毒性を示した。土壌#1(総 PAH 1320 
mg/kg 乾燥重量)あるいは土壌#2(総 PAH 1500 mg/kg 乾燥重量)に暴露したすべてのミミズ

が 1～2 日以内に死亡した。土壌#3(総 PAH 20 mg/kg 乾燥重量)では、すべてのミミズが 14
日間生存し､50％は 41 日間生存した。対照土壌では、ミミズの生存率は 97～100％であっ

た。土壌#1 あるいは土壌#2 を 3.13％以上では 4～7 日以内に 100％死んだ。死滅した土壌

の毒性については、化学物質濃度のみに基づいた予測はできなかった。総 DCM 抽出有機化

合物中の PAH の割合が低い土壌は、ミミズ/日で測定したミミズの累積生存期間が長いこと

がわかった。土壌#1 および土壌#2 のスラリー相生物処理(順化微生物による 52 日間)によ

って、土壌#1 の急性毒性は除去されたが、土壌#2 では除去されなかった(すべてのミミズ

は 2 日以内に死滅)。生物処理による PAH の減少は両土壌で確認されたが、土壌#1 の減少
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がもっとも著しかった。ミミズの活動は、汚染土壌の濃度上昇および暴露持続時間の延長

とともに減退した。ミミズが潜り込んだのは、3.13％汚染土壌、対照土壌、および生物処理

土壌#1 のみであった(Charrois et al., 2001)。 
 
9.1.3.3 脊椎動物 
 
 鳥類 2 種、ウズラ(Colinus virginianus)およびマガモ(Anas platyrhynchos)に、クレオソ

ートとコールタールの混合物(60/40)を 8 日間摂取させる実験を行った。混合物をコーン油

に溶かし、様々な用量レベルで混餌した。14 日齢の鳥に、試験飼料を 5 日間摂取させた後、

毒性物質なしの飼料で 3 日間観察した。この結果、8 日間 LC50 は、ウズラで 1261(744～
2139)mg/kg 飼料、マガモで 10388(1177～91712)mg/kg 飼料で、推定 NOEL は、それぞれ

215 および 2150 mg/kg 飼料であった(Webb, 1975)。別の報告(USDA, 1981)では、マガモ

の LD50 をクレオソート 10.5 mg/kg 体重としている(詳細不明)。 
 
 陸生ミクロコズモ試験に含まれた唯一の脊椎動物、ハイオハタネズミ (Microtus 
canicaudus)は、クレオソート処理木材への暴露による急性毒性作用は示さなかったが、コ

オロギの捕食が著しく減少した(Gile et al., 1982)。 
 
9.2 自然界 
 
9.2.1 微生物 
 
9.2.1.1 水 
 
 クレオソートのPAHによって重度に汚染された水生環境中の底生性微生物個体群は有害

作用を受けることが分かっている。 
 
 ある川(米国ルイジアナ州 Bayou Bonfouca)の底生性細菌、真菌類、原生動物は、底質サ

ンプルの ATP 分析および直接計数によって汚染されているとされた地点では対照地点より

生存数が非常に少ない。汚染がひどくなるにつれ、生物量も減少する(Catallo & Gambrell, 
1987)。 
 

 エリザベス川(米国バージニア州)のクレオソートに汚染された河口の底質では、[3H]チミ

ジン取込みを指標として測定された細菌生産が、PAH 濃度が上昇するにつれ濃度依存性に

低下した。細菌バイオマス(総従属栄養生物の直接計数および生菌数によって決定)は、もっ

とも汚染された底質(平均総溶解 PAH 濃度：エリザベス川の 4 地点 10.9～259 mg/kg 乾燥
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重量、ヨーク川の対照地点 1.45 mg/kg 乾燥重量)では低下することがわかった(Koepfler & 
Kator, 1986)。 
 
9.2.1.2 土壌 
 
 カナダの異なる地点の非汚染(n=5)およびクレオソート汚染(n=4)土壌中の微生物の機能

的多様性および群集構造を、単一炭素源利用パターンを用いて調査した。Shannon 多様性

指数、種の豊富さの指数、主組成分析、あるいは CDR(colour development rank)プロット

において、汚染土壌と対照土壌の有意な相違はないようであった(土壌総 PAH 濃度：174～
2305 mg/kg vs. 不検出～0.63 mg/kg、乾燥あるいは湿重量の別は不記載) (Derry et al., 
1998)。 
 
 しかしながら、細菌の機能的多様性および群集構造査定に土壌炭素源利用試験を用いる

のは、Preston-Mafham ら(2002)が概説しているようにいくつもの限界がある。たとえば、

低温で土壌を保存すると、細菌、放線菌、真菌の個体群を減少させ、それぞれに異なる影

響を与える。本試験の土壌は 4℃で保存された。 
 
9.2.2 水生生物 
 
9.2.2.1 植物 
 
 入手できる研究はない。 
 
9.2.2.2 無脊椎動物 
 
 クレオソートをはじめとするコールタール誘導体が極めて近くに存在する河口で育つコ

ケムシ Schizoporella unicornis の卵室の過形成が観察された。この変化は、正常なコロニ

ーを汚染された場所に移動させる実験によっても、7～9 日以内に誘発することができた

(Powell et al., 1970)。 
 
 フィンランド中央部のクレオソート汚染された Jamsanvesi 湖で、かごに入れて 10 ヵ月

間置いたイシガイの一種 Anodonta anatina について、クレオソートの長期暴露の影響の生

態エネルギー指標として閉殻筋中のグリコーゲンおよびタンパク質を分析した。汚染地域

にもっとも近いイシガイは、総 PAH 濃度がもっとも高く、閉殻筋中のグリコーゲンおよび

タンパク質濃度はもっとも低かった。この有害作用は、クレオソート成分による化学的ス

トレスに起因するものと考えられる(Hyötyläinen et al., 2002)。 
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 Little Scioto 川(米国オハイオ州)のクレオソート汚染された底質に、野外現場(暴露チャン

バ内)でニセネコゼミジンコ(Ceriodaphnia dubia)(甲殻類)を 48 時間暴露した。生存率は、

14～82.5％(平均 45.5％、n =7 サンプル期間)で、上流の非汚染対照地点での生存率は 75～
98％(平均 85.7％、n=7)であった(Sasson-Brickson & Burton, 1991)。このように、野外現

場での毒性は、対応する実験室での試験よりいくらか低い結果であった(§9.1.2.2 参照、

Sasson-Brickson & Burton, 1991)。 
 
 Tagatz ら(1983)は、河口の大型底生性動物群集を、非汚染底質および人工的にクレオソ

ートで汚染させた底質の水槽内に 8 週間移植した。使用した濃度は 0、177、884、4420 mg/kg
砂(名目、海洋仕様クレオソート)であった。クレオソート濃度が上昇するにつれ、固体およ

び種の数が少なくなり、対照群集との差が大きくなった。多数の棘皮動物、環形動物、節

足動物が全濃度で影響を受けたが、軟体動物はもっとも低い濃度では影響を受けなかった。

種の多様性および優占度の指標の変化は中および高濃度で生じた。 
 
 ある川(Bayou Bonfouca; §9.2.1 参照)のクレオソートで汚染された地点の底生性メイオ

ファウナ(線虫、貧毛類など)はクレオソート汚染濃度が高いほど群集が有意に縮小していた。

著者らは、この反応は、底生微小生物の活動低下と関係があるとしている(Catallo & 
Gambrell, 1987)。 
 
9.2.2.3 脊椎動物 
 
 エリザベス川(米国バージニア州)の主としてクレオソート成分の PAH で高度に汚染

(2200 mg/kg 乾燥底質)されている地点に生息するメダカの一種、小型定住型河口種のマミ

チョグ(Fundulus heteroclitus)は肝臓および肝外の腫瘍の高い有病率などさまざまな病理

学的異常を示していた(Vogelbein et al., 1990; Vogelbein, 1993; Fournie & Vogelbein, 
1994, およびそれらの参考文献)。 
 
 Vogelbein ら(1990)は、マミチョグ(Fundulus heteroclitus)成体の 93％(56/60)に肉眼で

見ることができる肝臓病変があることを報告している。33％(20/60)で肝細胞がんを、73.3％
(44/60)で細胞変性巣を検出した。それらの魚の大部分には、中等度から重度の肝細胞リピ

ドーシスおよびセロイドーシスがみられ、それらはより低汚染(61 mg/kg 乾燥底質/PAH)の
地点でもみられた(n=30)。腫瘍性病変は、低汚染地点および汚染がほとんどない対照地点

(PAH 3 mg/kg 乾燥底質、n=15)では検出されなかった。高度に汚染された地点から 2 年間

にわたって(1989 年 10 月～1991 年)採取した 1300 匹のマミチョグでは、肝病変に加えて、

20 例の膵外分泌腺腫瘍が認められた。サブサンプルにおける膵腫瘍有病率は 3.3％(8/240、
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1991 年 10 月採取、サイズ不同)および 6.7％(8/120、1991 年 10 月採取、全長>75 mm)で
あり、腺腫は 5％(6/120)、がん腫は 1.7％(2/120)であった。膵腫瘍があった魚すべてに肝細

胞の病変もみられた。そのほかの観察された増殖性病変(数不記載)には、胆管、脈管系、腎

臓、リンパ系組織の腫瘍がある(Fournie & Vogelbein, 1994)。さらに、この地点で採取され

たマミチョグの肝病変では、隣接する正常肝組織に比べて CYP1A1 レベルが低かった(Van 
Veld et al., 1992)。 
 
 汚染されたエリザベス川のマミチョグ(Fundulus heteroclitus)は慢性的病変を示したが、

対照地点のマミチョグとは異なり、クレオソート汚染底質の急性作用には耐性を示した

(Van Veld et l., 1991; Armknecht et al., 1998)。催奇形性(心奇形)を調査した試験では、高

度に汚染されたエリザベス川の地点および対照地点(York 川)の野外で採取し実験室で育て

たマミチョグ胚は、地元の汚染底質への耐性が高まっていることがわかった(Ownby et al., 
2002)。その他、いくつかの毒性学的エンドポイントを調べる最近の試験で、エリザベス川

の高度にクレオソートに汚染された地点で採取したマミチョグの感受性が低下しているこ

とが確認された。また、これらの作用が最初の世代では明らかであるが、実験室の清潔な

条件下にある次世代では低減することがわかった(Meyer & Di Giulio, 2002; Meyer et al., 
2002, およびその参考文献)。エリザベス川の汚染地域で捕獲されたスポット(Leiostomus 
xanthurus) および北米淡水カレイ(Trinectes maculatus)では、マクロファージ活性が減退

していることがわかった。腎マクロファージの走化性および食作用効率は、対照の川の魚

に比較して有意に低下していた(Weeks & Warinner, 1986)。同地域からのオイスター・ト

ードフィッシュ(Opsanus tau)でも腹膜マクロファージの食作用活性が変化していた

(Seeley & Weeks-Perkins, 1991)。 
 
クレオソートによる汚染がきわめて高い沿岸環境であるプージェットサウンドの Eagle

港(米国ワシントン州)の魚類でも、肝腫瘍やその他の肝臓病変の有病率が上昇していること

がわかった。1983～1984 年に港の汚染(平均総 PAH 濃度：2.8～120 mg/kg 乾燥底質)地点

3 ヵ所からイギリスガレイ(Parophrys vetulus、底生性定住型海洋魚の一種)の成体を採取し、

調査した(Malins et al., 1985)。肝腫瘍(肝細胞がん、胆管細胞がんなど)27％(20/75)、およ

び細胞変性性の病巣(前がん性と推定される損傷)44％(33/75)などの影響がみられた。これら

の病変は、対照地域の魚(n=40)では検出されなかっただけでなく、以前に調査した Eagle
港近傍の 4 地点(7～11 km 離れた地点)の魚でも検出されなかったか、検出されても有病率

は低いものであった(1.1～2.5％) (Malins et al., 1984, 1985)。1986～1987 年の産卵期に

Eagle 港で採取したイギリスガレイ(産卵前の雌、n=41～50/群)には生殖障害がみられた

(Johnson et al., 1988)。 
 

 クレオソート汚染地点の魚組織中の DNA-PAH 付加物検出については§6.6 で考察した。 
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9.2.2.4 プランクトンおよび魚による野外ミクロコズム研究 
 
 下記のパラグラフで取り上げる試験は、野外の実験的ミクロコズムを用いて行われた。

ミクロコズムは灌漑用の池の淡水(約 12000 L)と他所からもってきた底質を用意し、規定量

の液体クレオソートを加え、自然光と降雨に曝した(Karrow et al., 1999; Whyte et al., 
2000; Sibley et al., 2001a,b)。 
 
 試験のひとつでは、淡水ミクロコズムにクレオソートを単回加えて動物プランクトン群

集への反応をみた(Sibley et al., 2001a)。海洋仕様のクレオソート(カナダ、ブリティッシ

ュ・コロンビア州バンクーバー Stella Jones 社)を名目濃度 0.06～109 mg/L で 14 のミク

ロコズムに適用(表面下への注入)し、2 つのミクロコズムを対照とした(Bestari et al., 
1998a; §4.1.2 参照)。大きく 4 つに分類した群(枝角類、カイアシ類、貝足類、ワムシ類)
に属する総計 86 種が認められた。クレオソートは、動物プランクトンの存在量およびその

分類群の数に用量依存性の急激な減少を引き起こし、最大反応(個体群密度の 50～100％低

下)は処置後 5～7 日後に生じた。多くの分類群では処置後の期間中に対照のレベルまで回復

したが、その程度と回復期間はクレオソート濃度と極めて強く相関していた。1.1 mg/L を

超える濃度では、種の組成に著しい変化がみられた。名目濃度に基づいて推定した、総動

物プランクトン量に関する 50％有効濃度(EC50)(95％CI)は，5 日目および 7 日目で、それ

ぞれ 44.6(40.9～48.2)および 46.6(45.8～47.4)µg/L であった。相当する無影響濃度(NOEC)

は、それぞれ 13.9 および 5.6 µg/L であった。測定した総 PAH に基づくと、EC50 は 5.3(2.7
～5.9)および 2.9(2.6～3.3)µg/L、NOEC はそれぞれ 7.3 および 3.7 µg/L である。 
 
上記試験(Sibley et al., 2001a)の一部として、淡水性植物プランクトン群集へのクレオソー

トの作用も調査された(Sibley et al., 2001b)。植物プランクトン(総存在量の 48～81％を緑

藻網[約 200 種]が占め、残りが藍藻網、ユーグレナ藻網、黄金色藻網、珪藻網、クリプト藻

網、渦鞭毛藻網)を処置 7 日および 1 日前、処置後 7 日および 21 日に採取した。総存在量

および分類群に基づくと、植物プランクトンへのクレオソートの直接的な有害作用はみら

れなかった。逆に、大部分の処置群で、群集密度および分類群数が、対照に比較して勝っ

ており、クレオソート濃度との関係において放物線状の関係を示した。この反応は動物プ

ランクトン群集への深刻な影響で個体数が減ることによって、植物プランクトンへの捕食

圧が低下したことに起因すると考えられる(Sibley et al., 2001a, b)。 
 
 さらなるミクロコズモ試験では、クレオソート(製造者その他の詳細不記載)の魚類に対す

る免疫毒性の有無(Karrow et al., 1999, 2001)、およびそのほかの影響(Whyte et al., 2000)
が調査された。ミクロコズモへのクレオソート添加後 (103～108 日 )、雌ニジマス
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(Oncorhynchus myskiss)をミクロコズモに 28 日間止水状態で入れた。Karrow らは初期濃

度(名目) 0、5、9、17、31、56、100 µl/L を用い、いくつかの免疫パラメータに有害な変性

を認めた(n=15/濃度、対照 n=30)。濃度依存性の変化が免疫パラメータで観察された。これ

らの免疫に関する影響の LOEC は 17 µg/L(名目濃度)であり、水中の総 PAH 濃度 611.63 
ng/L(暴露 15 日目に測定)に相当する。クレオソート濃度 100 µl/L ではすべての魚が 3 日以

内に死んだ。低濃度で観察された死亡は名目濃度に関係していないようであった(Karrow et 
al., 1999)。 
 
 追跡試験で、クレオソートに誘発された免疫の変調は、濃度のみでなく暴露期間にも依

存し、暴露初期に刺激あるいは抑制反応を示し、28 日後には対照レベル近くまで回復する

ことが判明した(Karrow et al., 2001)。 
 
 さらに、ミクロコズモで 0、3、10 µL/L(水中の総 PAH 濃度 0、1158.9、2030.6 ng/L に

相当、暴露開始時に測定)に暴露したニジマス(Oncorhynchus mykiss)(n=10/群)の眼の傷害

(水晶体の光学的品質の変化)、および肝 EROD 活性を調査した。28 日間暴露後、水晶体の

光学的品質(焦点の鋭さ)は、焦点距離のばらつきの増大に示されるように、対照に比較して

有意に低下し、EROD 活性は有意に上昇した。両作用はクレオソートの用量に依存して高

くなった(Whyte et al., 2000)。 
 
9.2.3 陸生生物 
 
 クレオソートの陸生生物に対する影響に関する野外調査の報告はない。 
 
 最近、クレオソート汚染の土壌無脊椎動物への影響について報告された。約 50 年前にク

レオソート汚染された土壌で、土壌無脊椎動物(センチュウ、トビムシ、ダニ)および微生物

群集の構成や存在量にいくつかの変化があるのが、土壌の PAH 含量(およびその他のパラメ

ータ)との関係で観察された。クレオソートの間接的作用(捕食、微小生息域の変化など)お
よび直接的な毒作用の両者が複雑な土壌群集を変化させることが示唆された。たとえば、

菌類バイオマスは PAH 濃度と負の関係であるが、微生物集団は正の関係である。したがっ

て、微生物食性センチュウは PAH 汚染によって増え、菌食性センチュウ(および他の群)は
減少した。ある種のセンチュウ Pratylenchidae の存在量は BaP および同定されない PAH
と負の相関関係にある(Blakely et al., 2002)。 
 
 1973 年に、南アフリカの旧トランスヴァール州で、クレオソート処理された畜舎に入れ

られたクロサイ(Diceros bicornis)がクレオソート中毒(死亡、皮膚のミミズ腫れ、肝壊死、

胃潰瘍)と診断された(Basson & Hofmeyer, 1973; Basson, 1987)。1990 年には、ジンバブ
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エで、新しく建造されクレオソート処理された畜舎に移したクロサイ 20 頭中 7 頭が死んだ

報告もある。上記の最初の報告と同様に、関与したクレオソートのタイプや濃度について

の報告はない(Kock et al., 1994)。 
 
 米国およびオーストラリアから、1920～1940 年に発生したクレオソート中毒が疑われる

家畜の死亡例が報告されている。クレオソート処理されたばかりの木材(枕木、電信柱、柵

など)に近づくことができた家畜がほとんどであった(Hanlon, 1938; Harrison, 1959; 
Olafson & Leutritz, 1959; Henningsson, 1983)。カナダでは、牧場に開放したまま放置さ

れたドラム缶のクレオソートを飲んだためと思われる家畜のクレオソート中毒の例がある

(Cribb, 1968)。白癬治療のために、クレオソート 60％と燃料油 40％の混合物を家畜に局所

投与したところ、かえって有害で、去勢牛および若い雌牛 47 頭中 6 頭が死亡した(Blandford 
et al., 1968; Clarke & Clarke, 1975; Humphreys, 1988)。 
 
 クレオソートを実験的に家畜に適用した試験については、§7.1、7.2、7.4 で扱っている。 
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10. ヒトの健康リスクおよび環境への影響の評価 
 
 クレオソートの化学組成は石炭の原産地および蒸留方法によって異なる。そのため、ク

レオソートは各成分の濃度が一致することはめったにない。さらに、クレオソートの組成

は、国内・国際の規制によって国ごとに大きく異なる。規制上の問題となるクレオソート

成分の 1 つは BaP である。 
 
 従来は、主としてクレオソートの PAH(非複素環式)にほとんどの関心が集中していた。

なぜなら PAH の多くが既知の発がん性物質であり、クレオソート自体のもっとも大きな化

学群であったからである。最近の研究は、そのほかの成分―たとえば、BTEX、含窒素複素

環式化合物、含硫黄複素環式化合物、フェノール化合物など、水溶性が高く、浸出液や汚

染された水・土壌・底質中の割合が高い成分―の同定、定量、評価に向けられている。 
 
10.1 ヒトの健康リスクの評価 
 
10.1.1 暴露 
 
 一般集団は、クレオソートそのものあるいは含クレオソート製品の取扱い、クレオソー

ト汚染された空気、水、土壌、あるいは食物との接触によって暴露される。暴露経路には、

吸入、水･食物の摂取、および皮膚接触がある。 
 
 国によっては、クレオソート、およびクレオソート処理木材の使用規制、クレオソート

の組成を変更させる法律制定(EU による最近のフェノール類および BaP 低減)、さらに消費

者自身によるクレオソート塗布や消費者へのクレオソート処理木材販売の規制法(EC, 
2001)などによって、これらクレオソート成分への暴露は減少しているものと考えられる。 
 
 暴露のリスクがとくに高いと考えられる集団は、家庭でクレオソート塗布などを行う、

クレオソート処理木材(機材や庭園家具)に頻繁に接触する、公園の処理木材で作られた遊具

で遊ぶ、クレオソート製造あるいは処理施設近傍に住む、さらにクレオソート汚染された

食物(クレオソート処理された囲い内の魚および鳥獣肉)を摂取する等の人々や子どもであ

る。さらなる暴露源にはゴミ捨て場や焼却場などもあげられる。 
 
 クレオソート暴露のおよその推定値(BaP に基づく)が算定されている。たとえば、児童公

園のクレオソート処理された遊具で遊ぶ子どもの暴露は BaP 約 2 ng/kg 体重/日、クレオソ

ート関連工場の近傍で収穫された野菜や果物を摂取する大人では、BaP 1.4～71.4 µg/kg 体
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重/日と推定されている。 
 
 作業員、とくに木材への含浸施設などの作業員は、クレオソート成分への職業暴露が著

しいことが報告されている。おもな暴露経路は皮膚であり、空気モニタリングだけではリ

スク推定に不十分である。排泄された代謝産物(空気や皮膚モニタリングデータも加えた)
に基づいた暴露算定によれば、ナフタレンについては作業員(組立工あるいは含浸作業員)1
人あたりの総取込み量が 15 あるいは 16 mg/日と提示されている。ピレンの推定値は作業員

1 人あたり 5 mg/日を超えていない。 
 
10.1.2 危険有害性の特定 
 
 クレオソート 1～2 g(子ども)および 7 g(成人)の摂取によって急性中毒の症状を示した死

亡例の報告がある。いくつかの研究所の試験で、経口あるいは経皮暴露によって低度から

中等度の急性毒性が生じることが示されている。 
 
 クレオソートはヒトおよび実験動物の皮膚を刺激する。クレオソート暴露の作業員に光

感作性が生じる可能性が報告されている。限られた短期試験では、クレオソートの毒性の

特異的標的器官は確認されていない。そのため無有害作用量(NOAEL)あるいは最小毒性量

(LOAEL)は導出されていない。 
 
 クレオソート製剤は in vitro および in vivo 試験で変異原性が認められている。 
 
 スウェーデンとノルウェーの木材含浸作業員およびフィンランドの丸太材取扱い作業員

のコホート研究で、口唇および皮膚がんリスクの上昇が観察された。太陽光線への暴露と

の相互作用の可能性についての取り組みは十分ではない。 
 
 マウスによる複数の試験で、クレオソートへの局所暴露による皮膚がんの発生頻度の上

昇が示されている。唯一の頻回投与試験で、用量反応関係の明らかな証拠が報告されてい

る。 
 
10.1.3 用量反応分析 
 
クレオソートは遺伝毒性を有する発がん物質であると考えられているが、閾値は未確認

である。 
 
入手できるヒトのがんに関する研究では用量反応分析はできない。 
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 Buschman ら(1997)は、BaP 含有量が異なる 2 種のコールタールクレオソートの試料お

よび BaP のみを用いて、マウスの皮膚への発がん性を調べた。一方のクレオソート試料で

は適用部位に乳頭腫および扁平上皮がんの有意な増加が観察された。結果の評価から、腫

瘍発生率と皮膚に適用したクレオソート溶液中の BaP 量に線形の相関関係が示された。他

の臓器の検査は行われなかった。 
 
 以下の要領で用量反応関係の分析が行われた： 
―腫瘍形成への潰瘍の影響の可能性をさけるため、分析は皮膚潰瘍がない動物のみとする 
―結果が高用量群に集中することによる誤りをさけるため、動物あたりの腫瘍を反応測定

基準として使う 
―高用量群において生存期間や投与期間が短縮されたことに対しデータを調整する 
 

BaP 用量率で表されるクレオソート用量と腫瘍率の関係について、以下の指数関数を導

いた： 

TR = 1.31 (95% CI = 1.08–1.59) × DR0.96 (95% CI = 0.88–1.05) 
・TR =腫瘍率/日 
・DR =用量(µg/日) 

 
 指数が 1 に近いことは関係が線形であることを示す。スロープファクター1.31 は総用量

1 µg の BaP によるマウス 1 匹あたりの腫瘍数 4.9 × 10–3 に等しい。これは、クレオソー

トへの経皮暴露(BaP 1 ng/kg 体重/日)による生涯累積リスク 10–4 に相当する。 
 
 動物実験が、通常の生涯期間ではなく 78 週で終了したということは、クレオソートの真

の発がん作用を、係数２前後で過小評価することにつながる。 
 
 この試験では、BaP 1 mg あたりのクレオソートは、BaP のみの溶液に比べ発がん性が 5
倍であった。クレオソートはがんのイニシエーターであり、プロモーターでもある。その

ため、クレオソートは経皮暴露でヒトに対する発がん作用を有している可能性がある。 
 
 このタイプの暴露に関するヒトでのモニタリングデータは限られている。そのため、リ

スクの評価例はここに記載しない。しかし、特別なリスク群(クレオソート処理の遊具で遊

ぶ子どもやクレオソート工場近傍の住民：table 21 および 22 参照、EC, 1999)のクレオソ

ート中の BaP への皮膚暴露を推定する努力はなされており、これらのデータは他の機関に
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よるリスク評価に用いられている2。 
 
10.1.4 リスク評価における不確実性 
 
 クレオソートの組成は、その原産地と製造過程のパラメータに依存し、クレオソートの

成分は種類や濃度で一致することはめったにない。このことが毒性学的評価を困難にして

いる。 
 
 2 種の動物の雌雄による標準的アプローチに対し、重要試験は雄マウスのみで行われてお

り、病理学的分析が行われたのは皮膚についてのみである。BaP のみでクレオソートの総

発がん性の 20％を占める。クレオソートはその発がん性を左右すると考えられる他の成分

も含有している。それゆえ異なる組成成分では発がん可能性の程度も異なることが考えら

れる。 
 
 クレオソートの毒性についてのすべてのデータベースに関して、経皮暴露以外の経路に

ついての情報が欠如しており、全般的な全身毒性に関する情報はほとんど入手できず、生

殖毒性、免疫毒性、臓器毒性などのエンドポイントについてはまったく情報がない。リス

クの総合判定は暴露データおよび有効な暴露指標の欠如によって妨げられている。 
 
10.2 環境への影響評価 
 
10.2.1 環境中の濃度および運命(暴露評価) 
 
 クレオソート成分の運命は、成分の物理化学的性質、マトリックスの性質、分解性ある

いは蓄積性有機体の有無、環境条件に大きくかかわっている。成分は、移動の可能性を伴

って、大気に分配され(揮発性の高い画分)、水や土壌に進出し(水溶性の高い画分)、あるい

は土壌や底質粒子などに吸着される(高い Kow をもつ化合物)と考えられる。底質に吸着し

たクレオソート成分の移動もコロイド状物質の移動を介して起きると考えられる。クレオ

ソート成分中には、容易に生物的(有酸素性および無酸素性)および非生物的に分解する成分

もあるが、多くの高分子量化合物は難分解性で、環境中に何十年も残存する。クレオソー

ト成分の分解によってしばしば変換生成物(すなわち化合物は無機化されない)が生成され

るが、それらは親化合物より毒性が強く移動性も高い。水生および陸生生物がクレオソー

ト成分を生物蓄積する可能性も存在する。しかし、これは化合物の生体内利用度、生物の

栄養摂取形態、代謝に左右される。環境中のクレオソートの最高濃度は、一般に底質およ

                                                  
2  http://europa.eu.int/comm/health/ph_risk/committees/sct/sct_en.htm 
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び土壌でみられる。たとえば、クレオソート製造／使用工場の近傍で、数千 mg/kg の濃度

が報告されたことがある。地表水中の濃度は一般に ng/L の範囲だが、クレオソート漏洩事

故の 10 年後に 1 桁高い濃度が報告されている例もある。 
 
 クレオソート処理木材の水中あるいは土壌中の使用では、放出クレオソート成分のコン

パートメント特異的な除去能および移動性次第で、異なった影響を環境に及ぼす。 
 
処理木材からのクレオソートの浸出は、おもな放出源であり、内在するリスクである。 

 
10.2.2 危険有害性の評価 
 
10.2.2.1 水生環境 
 
 水生の微生物、植物、無脊椎動物、魚類の実験室での試験によって、クレオソートある

いはクレオソート画分の毒性や光毒性が確認された。もっとも感受性が高い反応は水生無

脊椎動物および魚類で観察された。LC50 は 20 µg/L(無脊椎動物)あるいは数百 µg/L(魚)で
あった。魚の孵化成功に対する LC50 は 50 µg/L であった。 
 
 野外の水生ミクロコズム試験ではより微細な影響が示された。実験用の池で、クレオソ

ート 3 および 10 µg/L に暴露した魚に用量依存性の眼の傷害が生じた。魚への有害な免疫

学的変化が LOEC 17 µL/L でみられた。動物プランクトンについて、群集レベルの調査が

行われたが、魚では行われていない。ミクロコズム試験で、クレオソートの単回投与で動

物プランクトン群集が有害作用を受けることが示された。EC50 および NOEC(動物プラン

クトンの存在量および分類数の減少に関して)は、それぞれ 45 µg/L および 6 µg/L であった。 
 
クレオソートで人工的に汚染させた底質懸濁液に暴露させた魚について、測定された

PAH 濃度に基づく若干のデータがある。総溶解 PAH の 96 時間 LC50 は約 1700 µg/L であ

った。別の試験では、すべての試験濃度(総溶解 PAH 約 16～320 µg/L)で、魚は摂食しなく

なった。重度のひれのびらん、表皮病変、および死亡を指標とした総溶解 PAH の最低濃度

は 76 µg/L であった。 
 
 実験室におけるクレオソート汚染された数種のマトリクスの無脊椎動物や魚への暴露試

験でも、生殖障害を含む急性および亜致死性作用が生じている。 
 
野外調査でも、魚の腫瘍性病変とクレオソート汚染には強い関連性が認められている。

魚の腫瘍、および微生物、無脊椎動物、魚へのその他の有害影響の多くは、クレオソート
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の高汚染地点で記録されている。しかしながら、有害影響(魚の発達への影響など)は長期低

濃度汚染(クレオソート処理杭の近辺)などでも観察されている。 
 
10.2.2.2 陸生環境 
 
 陸生生物での少数の試験に基づくと、標準的な試験植物およびミミズに対するクレオソ

ートの毒性は中等度である。陸生高等生物への危険有害性評価に用いることができる試験

は入手できなかった。クレオソート中毒によると疑われる若干の死亡例は家畜や野生動物

で発生している。 
 
10.2.3 リスク評価 
 
 クレオソートの環境毒性のおもな決定因子は、PAH のみでなく、主として水性マトリク

ス中の複素環式芳香族およびフェノール化合物も含まれる。クレオソートに内在する毒性

物質の多様性と変動性、それらの相互作用、さらに環境中の移動によって変化する混合物

の組成が毒作用を複雑化する。一般的に、環境による風化では毒性が低下することはない。 
 
 今日まで、クレオソートの環境汚染および毒性の指標として用いることができるのはど

の成分であるか明確になっていない。しかし、クレオソートは漏洩や浸出によって生物相

に重大なリスクとなることが考えられる。 
 
10.2.3.1 水生環境 
 
1)クレオソート流漏現場近辺 
 
 クレオソート、クレオソート画分、あるいは単一の成分が隣接する水性環境に有効濃度

を超えて放出される多くのクレオソート汚染場所が存在する。 
 
急性および慢性作用の毒性プロフィールは明白になっており、残留物分析および野外観

察から、クレオソートの流出や漏出による汚染が水性生物へのリスクと関係することは明

らかである。 
 
2)クレオソート処理木材の構造物近辺 
 
 クレオソート処理木材の構造物と接触する水性生物のリスクも懸念される。木材から拡

散し、水中で有害作用を及ぼす濃度になってしまう成分も存在する。 
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10.2.3.2 陸生環境 
 
 多くのクレオソート廃棄処理場やクレオソート処理木材の構造物の土壌では、汚染物質

が陸生植物や土壌生物に影響を及ぼすのに十分な濃度で存在する。しかし有害作用は、ま

れにしか記録されない。 
 
少数の報告に基づくと、クレオソートやクレオソート処理直後の柵などは、それを舐め

る家畜や野生動物に致死的リスクを与えることがある。 
 
データ(暴露／影響)が欠如しているため、農場や野生の動物のクレオソート暴露のリスク

は評価不可能である。 
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11. 国際機関によるこれまでの評価 
 
 国際がん研究機関(IARC)のクレオソートおよびそのおもな成分の分類をTable 35に載せ

た。 
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 クレオソートの成分に関する WHO 飲料水水質ガイドライン(第 2 版)を Table 36 に載せ

た。 
 
 WHO 空気質ガイドライン(WHO, 2000)には BaP のガイドラインが含まれている。コー

クス炉作業員の疫学的データに基づき、PAH の空気中組成の指標としての BaP 単位リスク

は ng/m3 あたり 8.7 × 10–5 (0.12 ng/m3 はがんの過剰生涯リスク 1 × 10–5 を生じさせる)
と推定されている。 
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APPENDIX 1 — ANALYSIS OF THE DERMAL CARCINOGENIC POTENCY OF 
CREOSOTE３ 

A1. Description of the model 

A1.1 Definition of terms 

The parameters and terms used in deriving the dose–effect relationship, along with 
their definitions and symbols, are listed in Table A-1 on the next page. The table also 
includes the equations, dimensions, and units that are used. 

A1.2 The relationship between tumour incidence (I) and the number of tumours per 
animal (TpT) 

While I < 1 always holds, TpT, in contrast, can have any value (>0). Changes can still 
occur at high doses, but because of the bounds applying to I, they are difficult to resolve 
experimentally. Thus, TpT is a more suitable parameter for assessing carcinogenicity 
studies. However, for low incidences, I ≈ TpT. 

The probability of finding m tumours (caused through a single-stage damaging 
process) in a single animal, given a mean value for the population of p, is given by the 
Poisson distribution, P(p,m) = pm / [Exp(p)·m!]. So that the probability of zero tumours 
is (m = 0), P(p,0) = Exp(–p). In other words, tumour incidence I is given by I(p) = 1 – 
Exp(–p). Here, the addition theorem I(p1 + p2) = I(p1) + I(p2) – I(p1) · I(p2) is valid, which 
ensures that I < 1. If the Poisson distribution is applicable to the incidence of tumours 
(because TpT ≡ p), then, following algebraic transformation, the following relationship 
is also valid: 

Equation 1: TpT = –ln(1 – I) 

A1.3 Derivation of the carcinogenicity factor  

The total number of tumours is given by the time integral of the tumour rate as 

. Different routes of exposure are considered to be additive in respect to 

                                                  
３ From Mangelsdorf et al. (1998).  
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tumour rate. Without restricting the general validity, it holds that tumour rate is a 
function of time and dose rate (which is also possibly a function of time), i.e., 

. On the not unreasonable assumption that this function is separable, i.e., 
can be expressed in the form as a product of individual functions, 
we can obtain a number of simplifications. For example, if and , 

then tumour rate can be expressed as , making it proportional 

to the nth moment of the dose rate. If DR = const = (DR), one gets . 

Of course, in this case, the curve for the total number of tumours with time must be 
known. 

Continuing to assume that n = 0, with the carcinogenicity factor , one obtains 
the simplest possible variant, , whereby the total number of 
tumours can be been to be directly proportional to total dose (the question of tumour 
latency period is not considered here). The carcinogenicity factor, , is the number of 
tumours per second that arise from the corresponding dose rate. The same relationship 
is also valid for TpT, of course, when the mean dose rate for the individual animal is 
used. 

In the event of all the above-mentioned assumptions, with the exception of n = 0, 
being valid, provided the experimental data are all collected after the same time 

interval, the above model is still applicable, since the factor is simply expressed in 

the form of another . However, the model can then no longer be used for the 
investigation of allometric problems (such as ). 

A1.4 Relationship of the model to standard models 

Any function with a value between zero, or just above, and unity and with a 
dose–argument range from zero to infinity is in principle suitable for formally 
describing tumour incidence. In toxicology, by restricting oneself to "toxins," one can 
surely expect incidence to increase uniformly with dose. 

Thus, incidence curves can show an inflection, a threshold value, below which no 
effect occurs, and spontaneous tumour rates can differ. Whether at zero exposure the 
argument range actually begins at zero is questionable, since there is always some, 
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even if minute, background concentration. By estimating this background 
concentration and inserting it in place of zero, one can often avoid mathematical 
difficulties without compromising the results. 

 

 

Assuming the minimum requirements that an incidence curve must fulfil for the 
differential equation , with the boundary condition for 

spontaneous tumour rate, , i.e., , one obtains the following 
three-parameter function: 
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This corresponds exactly with the curve of a linearized multistage model (Rees & 
Hattis, 1994). 

The first term on the right of the equation is the beginning of the Taylor expansion of 
any function around zero. The slope factor is thus given by 

,  

and the unit risk by  

 

A comparison of the above (continuous) solution with the (discrete) Poisson statistics 
shows (again with Isp <<1) that the term in the exponent can be identified with TpT, so 
that 

 

Thus, our evaluation represents a de facto linearized multistage model. 

A2. Application to the dermal carcinogenicity of creosote 

The detailed analysis of the Fraunhofer study (Buschmann et al., 1997) is still 
unpublished, so it is described briefly here. Instead of the frequently employed, formal, 
standard evaluation with the linearized multistage model, we chose to plot the 
logarithm of the number of tumours per animal against the logarithm of the dose rate, 
since over the whole range of dose rates this facilitated the interpretation of the 
primary data. At low tumour rates, for example, one can immediately see whether or 
not a threshold is approached, while at high tumour rates it is possible to ascertain 
additivity, even when tumour incidence is approaching saturation (see section A1.2). 
Nevertheless, from the remarks made in section A1.4, it is clear that the two methods 
of evaluation are essentially identical, thus yielding the same results. 

The following, however, is only a general account of the applied procedure, a detailed 
description of which, including the functions on which it is based, being provided in 
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section A1, where Table A-1 offers an overview of the applied relationships and the 
functions on which they are based, as well as dimensions and units. 

In the figures, the measure of carcinogenic effect, on the ordinate, is expressed in 
terms of the number of tumours per animal, instead of in the more usual term of 
tumour incidence, the number of tumour-bearing animals in relation to the total 
number treated. This is based on the consideration that at higher concentrations, 
tumour incidence is subject to saturation, while the number of tumours per animal 
continues to increase. The total number of tumours, or the mean number of tumours 
per animal, is a better parameter on which to base the dose–effect relationship. On the 
relationship between the number of tumours per animal and tumour incidence, see 
Equation 1 in section A1.2. 

As a measure of the applied dose, the dose rate of BaP in the creosote was expressed 
on the abscissa. BaP was chosen as the reference parameter in order to be able to 
compare the two creosote samples with pure BaP. Dose rate is a measure of the applied 
dose of BaP. In order to obtain the dose rate, the dose that was applied twice a week 
was converted to dose per day. This parameter was chosen for the figures because it is 
used to obtain the slope factors (Table A-1). 

In order to analyse the dose–effect relationship, in Figure A-1, the number of tumours 
per animal, expressed as the logarithm, is shown in relation to the logarithm of the 
BaP dose rate. As a first approximation, most of the points lie on a straight line, only 
the point corresponding to the highest dose of CTP2 (9 mg group, in which treatment 
was terminated prematurely) and BaP itself not fitting into the dose–effect 
relationship. 

As already it is possible that the occurrence of ulceration disturbs the dose–effect 
relationship, in Figure A-2, only the data for those animals in which treatment was not 
interrupted are used. Disregarding the highest CTP2 dose level, it is clear that this 
results in a better dose–effect relationship. However, this evaluation neglects the 
reduction in survival time with increasing dose rate, which, on account of the positive 
correlation between tumour rate and survival time, makes additional correction 
measures necessary. 

Thus, in Figure A-3, survival rate was also taken into account, at each dose level the 
number of tumours per animal being divided by the average survival time in order to 
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obtain the tumour rate in tumours/(animal × day). Particularly in the group in which 
treatment was prematurely terminated, this correction resulted in a marked increase 
in tumour rate compared with the lower dose levels. This is reflected in Figure A-3, 
where now all the points, with the exception of that for BaP, fall on a straight line. 

It can also be clearly seen that BaP on its own shows a weaker carcinogenic effect than 
the two creosote samples with corresponding BaP concentrations.  

For the relationship of BaP dose rate (Figure A-3) to the tumour rate TR, one obtains 
the following exponential function: 

Equation 2:  

TR = 1.31 (95% CI = 1.08–1.59) × DR0.96 (95% CI = 0.88–1.05) 

where: 

TR = tumour rate per day; 

DR = dose rate (µg/day). 

The exponent of 0.96 indicates a linear dose–effect relationship in the concentration 
range under study. In particular, no deviation from this relationship is found in the 
lower concentration range, thus providing no support for the hypothesis of a threshold 
value. 

The value b = 1 is a plausible and simple value (strict dose–effect proportionality). 
Thanks to this linear relationship, "a" can be given an interpretable physical 
dimension. Thus, equation 2, above, can be simplified to TR = a ´ DR. 

For this case, "a" can be defined as the specific carcinogenicity factor k dermal: 

k dermal = TR / DR [tumours / (animal × µg BaP)] 

= 4.9 × 10–3 tumours/(animal ´ µg BaP) 

As described above, k dermal was derived from the number of tumours per animal and 
corresponds to the slope factor, which is normally determined from tumour incidences. 
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In order to calculate lifetime risk with help of k dermal, this must be multiplied by the 
lifetime dose and corresponds to a lifetime cumulative risk of 10–4 for a daily dose of 
creosote corresponding to a BaP dose of 1 ng/kg body weight. 

Up until now we have implicitly assumed that at the point of time t, the true incidence, 
i.e., the true number of tumours per animal, is ascertainable. However, depending on 
the type of tumour and its location, a latency period may occur, during which time the 
tumour is not detectable. The following relationship holds: or 

and (for the example of incidence). The true value 
for incidence is indicated by the index w, the observed value by the index obs, and the 
not observable value by the index no. If the latency period (which is generally related 
to dose (rate)) can be determined, explicit corrections may be applied. Only in the 
simplest case of constant dose rate, where n = 0 (see above), is 

valid for the observed tumour rate, meaning that the observed 

tumour rate is too small by the amount in brackets. From the data (see Figure A-4), 
one can conclude that the expected error factor (given a treatment period of te = 548 
days), depending on dose rate, will be in the range of 0.45–0.82. This means that for 
the doses investigated here, tumour rate would be increased by a factor of 2 at the 
most. 
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Fig. A-1: Number of tumours per animal as a function of dose rate. 

All animals. 1 = CTP1; 2 = CTP2; B = BaP alone; — = fitted to CTP data, but excluding 
the highest CTP2 dose rate; 
--- = fitted to all the data, including data for BaP. 
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Fig. A-2: Number of tumours per animal. 

Only animals without ulcerations. 1 = CTP1; 2 = CTP2; B = BaP alone; — = fitted to 
CTP data; --- = fitted to all the data, including data for BaP. 
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Fig. A-3: Tumour rate as a function of dose rate. 

Only animals without ulcerations; adjusted for survival and actual dosage. 1 = CTP1; 2 
= CTP2; B = BaP alone; — = fitted to CTP data. 
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Fig. A-4: Number of tumours per animal for BaP itself and for various PAH mixtures 
in studies of dermal carcinogenicity. 

1 = CTP1; 2 = CTP2; B = BaP (Buschmann et al., 1997); G1 = lubricating oil (Grimmer 
et al., 1982); G2 = flue gas condensation products (Grimmer et al., 1985); H = BaP 
(Habs et al., 1980) 
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APPENDIX 2 — IPCS CONSULTATIVE GROUP MEETING ON CREOSOTE 

Hanover, Germany 
20–23 January 2003 
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D. Anderson, University of Bradford, Bradford, West Yorkshire, United Kingdom 

R.S. Chhabra, National Institute of Environmental Health Sciences, Research 
Triangle Park, NC, USA 
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J. Kielhorn, Fraunhofer Institute of Toxicology and Experimental Medicine, Hanover, 
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I. Mangelsdorf, Fraunhofer Institute of Toxicology and Experimental Medicine, 
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APPENDIX 3 — CICAD PEER REVIEW 

The draft CICAD on coal tar creosote was sent for review to IPCS national Contact 
Points and Participating Institutions, as well as to identified experts. Comments were 
received from: 

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

J.H. Butala, Gibsonia, PA, USA, for Creosote Council II 

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

P. Copestake, Toxicology Advice & Consulting Ltd, Surrey, United Kingdom 

L. Davies, Department of Health and Ageing, Canberra, Australia 

K. Dragon, National Institute for Occupational Safety and Health, Cincinnati, OH, 
USA 

C. Elliot-Minty, Health and Safety Executive, Bootle, Merseyside, United Kingdom 

L. Fishbein, Private Consultant, Fairfax, VA, USA 

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

J. Haseman, National Institute of Environmental Health Sciences, Research Triangle 
Park, NC, USA 

R.F. Hertel, Federal Institute for Risk Assessment, Berlin, Germany 

H. Hoeke, Chemisch-Toxicologische Beratung, Weinheim, Germany 

J.A. Holme, Norwegian Institute of Public Health, Oslo, Norway 

B. Jernström, Karolinska Institute, Stockholm, Sweden 

E. Soderlund, Norwegian Institute of Public Health, Oslo, Norway 
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J.L. Stauber, CSIRO Energy Technology, Bangor, Australia
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APPENDIX 4 — FINAL REVIEW BOARD 

Varna, Bulgaria 
8–11 September 2003 
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Dr I. Benchev, Sofia, Bulgaria 

Dr R. Chhabra, National Institute of Environmental Health Sciences, Research 
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Huntingdon, Cambridgeshire, United Kingdom 

Dr G. Dura, National Institute of Environment, József Fodor Public Health Centre, 
Budapest, Hungary 

Dr L. Fishbein, Fairfax, VA, USA 

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

Dr R.F. Hertel, Federal Institute for Risk Assessment, Berlin, Germany 

Mr P. Howe, Centre for Ecology and Hydrology, Monks Wood, Abbots Ripton, 
Huntingdon, Cambridgeshire, United Kingdom 

Dr S. Ishimitsu, Division of Safety Information on Drug, Food and Chemicals, National 
Institute of Hygienic Sciences, Tokyo, Japan 

Dr D. Kanungo, Central Insecticides Board, Directorate of Plant Protection, 
Quarantine & Storage, Ministry of Agriculture, Haryana, India 

Dr J. Kielhorn, Fraunhofer Institute of Toxicology and Experimental Medicine, 
Hanover, Germany 
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Ms B. Meek, Environmental Health Directorate, Health Canada, Ottawa, Ontario, 
Canada 

Dr T. Morita, Division of Safety Information on Drug, Food and Chemicals, National 
Institute of Hygienic Sciences, Tokyo, Japan 

Mr F.K. Muchiri, Directorate of Occupational Health and Safety Services, Nairobi, 
Kenya 

Dr L. Olsen, Biological Monitoring & Health Assessment Branch, Division of Applied 
Research & Technology, National Institute for Occupational Safety and Health, 
Cincinnati, OH, USA 

Dr N. Rizov, National Center of Hygiene, Medical Ecology and Nutrition, Sofia, 
Bulgaria 

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

Dr J. Sekizawa, Faculty of Integrated Arts and Sciences, Tokushima University, 
Tokushima, Japan 

Dr F.P. Simeonova, Sofia, Bulgaria 

Dr S. Soliman, Faculty of Agriculture, Alexandria University, El Shatby, Alexandria, 
Egypt 

Dr J. Stauber, CSIRO Energy Technology, Centre for Advanced Analytical Chemistry, 
Bangor, NSW, Australia 

Mr P. Watts, Toxicology Advice & Consulting Ltd, Surrey, United Kingdom 

Ms D. Willcocks, National Industrial Chemicals Notification and Assessment Scheme, 
Sydney, NSW, Australia 

Dr K. Ziegler-Skylakakis, European Commission, Luxembourg 

Observers 
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Dr S. Jacobi, Degussa AG, Fine Chemicals, Hanau-Wolfgang, Germany 

Mr M. Southern, Shell International Petroleum Company Ltd, London, United 
Kingdom 

Dr W. ten Berge, DSM, Heerlen, The Netherlands 

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
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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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