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Ⅰ．背景 1 

食品安全委員会では、リスク管理機関から評価要請を受けて食品健康影響評価を行2 
うほか、自らの判断で食品健康影響評価を行う役割を有している。 3 
この自ら評価の候補案件については、国民の健康への影響が大きいと考えられるも4 

の、危害要因等の把握の必要性が高いもの、評価ニーズが特に高いと判断されるもの5 
の中から、食品健康影響評価の優先度が高いと考えられるものを企画専門調査会が選6 
定し、国民からの意見・情報の募集などを行った上で、食品安全委員会が決定してい7 
る。 8 
「食品中のヒ素（有機ヒ素、無機ヒ素）」については、2009 年 3 月 19 日の第 2789 

回食品安全委員会において、自ら食品健康影響評価を行うことを決定し、調査審議を10 
開始することとされたものである。 11 

 12 
 13 

Ⅱ．評価対象物質の概要 14 

ヒ素は、「砒素」や「ひ素」などの表記を用いることがあるが、本評価書では「ヒ15 
素」を用いることとする。 16 

 17 
１．物理化学的特性 18 
ヒ素は半金属であり、単体状態のヒ素（金属ヒ素）の他、環境中では通常他の元素19 

と結合した化合物として存在する（ATSDR 2007）。ヒ素化合物は、炭素とヒ素の直20 
接結合をもつ有機ヒ素化合物とそれ以外の化合物である無機ヒ素化合物に分類され21 
る。本評価書では、単体状態のヒ素を金属ヒ素と表記し、無機ヒ素化合物については22 
表 2 の名称、有機ヒ素化合物については表 3 の略称等を用いることとする。また、323 
価のヒ素を As(III)、5 価のヒ素を As(V)と表記する。 24 
なお、本評価書においては、ヒ素化合物の重量から換算したヒ素元素としての重量25 

を μg As と表記した。 26 

 27 
（１）金属ヒ素 28 
ヒ素は元素周期表で第 15 族に属し、化学的性質はリンに類似している（EFSA 29 

2009）。常温の空気中では変化しない。黄色、灰色、黒色の 3 種の同素体がある（岩30 
波理化学辞典 1998）。主な金属ヒ素の物理化学的特性を表1に示す（NCBI 2004; NIH 31 
1994; The Merck Index 2006; 岩波理化学辞典 1998）。 32 

 33 
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表 1 金属ヒ素の物理化学的特性 1 

物質名 

ヒ素 
arsenic 

黄色ヒ素 灰色ヒ素 黒色ヒ素 

IUPAC 名 arsenic 

CAS 登録番号 7440-38-2 

化学式 As 

構造式 As 

分子量 74.9216 

形状 立方晶系結晶 三方晶系結晶 無定形 

色調 黄色 金属光沢のある灰色 黒色 

臭い ニンニク臭 ― ― 

融点 (℃) ― 818 (36 atm) ― 

沸点 (℃) ― 615 (昇華点) ― 

密度 (m3) 1.97 5.778 (25℃/4℃) 4.73 

溶解度 
二硫化炭素: 可溶 

80 g/g (20℃) 
水: 不溶 ― 

その他 

準安定で、ヒ素蒸気の低

温凝縮で生じ、ニンニク

臭があり、透明ろう状で

やわらかい。紫外線照射

により灰色ヒ素となる。

硝酸や熱硫酸により 
三酸化二ヒ素、ヒ酸となる。

 

 2 
（NCBI 2004; NIH 1994; The Merck Index 2006; 岩波理化学辞典 1998 より引用） 3 

 4 
（２）無機ヒ素化合物 5 

無機ヒ素化合物のうち、主として製造・使用されるのは三酸化二ヒ素である（石油6 
天然ガス・金属鉱物資源機構 2011）。三酸化二ヒ素は、水に溶けると弱酸の亜ヒ酸7 
（H3AsO3）になり、食品、生体内では溶解して存在する。 8 
主な無機ヒ素化合物の物理化学的特性を表 2 に示す（NCBI 2004; NIH 1994; The 9 

Merck Index 2006; 岩波理化学辞典 1998）。 10 
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表 2 主な無機ヒ素化合物の物理化学的特性 1 
価数 3 価 

物質名 三酸化二ヒ素 

Diarsenic trioxide 

(無水亜ヒ酸) 

アルシン 

Arsine 

(ヒ化水素) 

ヒ化ガリウム 

Gallium Arsenide 

アルセノ

ライト 

クローデ

タイト 

無定形 

IUPAC 名 arsenic(3+); oxygen(2-) arsane gallanylidynearsane 

CAS 登録番号 1327-53-3 7784-42-1 1303-00-0 

化学式 As2O3 AsH3 GaAs 

構造式 

 

As
HH

H

As
HH

H
 

Ga AsGa As

 

分子量 197.84 77.95 144.64 

形状 立方晶系

結晶 

単斜晶形

結晶 

菱形8面の

非晶形 

気体 立方晶系結晶 

色調 白色 無色 無色 無色 灰色、 

金属光沢のある灰色 

臭い 無臭 ― ― 不快なニンニク臭 湿らせるとニンニク臭 

融点 (℃) 275 313 ― -117 1238 

沸点 (℃) 465 ― ― -62.5 ― 

密度 (g/cm3) 3.86 3.74 ― 3,186 g/L (gas) 5.3176 (25℃) 

溶解度 水: 20.5 g/L (25℃)、17 g/L (16℃) 

冷水: ゆっくり溶ける 

15 parts の沸騰水、希塩酸、水酸化ア

ルカリ液、炭酸塩溶液: 可溶 

アルコール、クロロフォルム、エーテ

ル: 実質的に不溶 

グリセリン: 可溶 

クローデタイト 

希酸、アルカリ: 可溶 

エタノール: 不溶 

水: 0.28 g/L (20℃) 

過マンガン酸カリウム溶液や臭素水

中に吸収される。 

水: <1 g/L (20℃) 

DMSO、95%エタノール、

メタノール、アセトン: <1 

g/g 

塩酸: 可溶 

その他 ― 空気中で酸化されて As2O2を生ず

る。300℃でヒ素と水素に分解する。

蒸気密度 2.7 （air=1） 

― 

 2 
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 1 
 2 
 3 

価数 5 価 

物質名 
ヒ酸 

Arsenic acid 
五酸化二ヒ素 

Arsenic pentoxide 
ヒ酸カルシウム 

Calcium arsenate 

IUPAC 名 arsoric acid ― ― 

CAS 登録番号 7778-39-4 1303-28-2 7778-44-1 

化学式 AsH3O4 As2O5 As2Ca3O8  

構造式 As

O

OH

OHHO As

O

OH

OHHO

 
 

As

O

O－

3Ca2+

2

－ O O－As

O

O－

3Ca2+

2

－ O O－

分子量 141.94 229.84 398.07 

形状 吸湿性結晶 (1/2 水和物) 無定形の塊又は粉末 非結晶性粉末 

色調 白色半透明 (1/2 水和物) 白色 白色 

臭い ― ― 無臭 

融点 (℃)  35 ― (分解する) 

沸点 (℃)  160 (1/2 水和物) ― ― 

密度（g/cm3） 2.2 4.32 3.620 

溶解度 

水: 590 g/L、 
3,020,000 g/L (12.5 °C、1/2
水和物) 
水、アルコール、グリセリン: 
易溶 (1/2 水和物) 

水: 658 g/L (20 °C)、2,300 g/L (20 °C) 

エタノール: 可溶                
酸、アルカリ: 可溶 

水: 0.13 g/L (25 °C)  
希酸: 可溶 
有機溶媒: 不溶 

その他 

水和物としてのみ存在。 

溶液中でのみ存在。 
水和物は、160 ℃以上で水分

子を失う。 

300 °C で分解 ― 

（NCBI 2004; NIH 1994; The Merck Index 2006; 岩波理化学辞典 1998 より引用） 4 

 5 
 6 

（３）有機ヒ素化合物 7 
①動植物中に存在する有機ヒ素化合物 8 
自然界では無機ヒ素のメチル化が生じ、動植物中にはモノメチルヒ素化合物、ジ9 

メチルヒ素化合物、トリメチルヒ素化合物、テトラメチルヒ素化合物が存在する。10 
主な有機ヒ素化合物の物理化学的特性を表 3 に示す（NCBI 2004; NIH 1994; The 11 
Merck Index 2006; 化学大辞典 1963）。 12 
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表 3 主な有機ヒ素化合物の物理化学的特性 1 
 モノメチルアル

ソン酸 

 

Monomethyl 

arsonic acid 

 

MMA(V) 

モノメチル 

亜ヒ酸 

 

Methyl 

arsonous acid 

 

MMA(III) 

ジメチル 

アルシン酸 

（カコジル酸） 

Dimethyl arsenic 

acid 

(Cacodylic acid) 

DMA(V) 

ジメチル亜ヒ酸 

 

 

Dimethyl 

arsinous acid 

 

DMA(III) 

トリメチル 

アルシンオキサイド 

 

Trimethyl 

arsine oxide 

 

TMAO 

IUPAC 名 methylarsonic 

acid 

methylarsonous 

acid 

dimethylarsinic 

acid 

dimethylarsinous 

acid 

dimethylarsoryl 

methane 

CAS 登録番号 124-58-3 ― 75-60-5 ― 4964-14-1 

化学式 CH5AsO3 CH5AsO2 C2H7AsO2 C2H7AsO C3H9AsO 

構造式 

As

OH

OH

= OCH3

 

― 

As

OH

= OCH3

CH3 ― 

AsCH3CH3

CH3

CH3

= O

 

分子量 139.97 123.95 138.00 122.00 136.03 

形状 単斜晶形結晶、 

槍型プレート状 

(無水アルコール

より) 

― 三斜晶系結晶 ―  

色調 白色 ― 無色 ―  

臭い ― ― 無臭 ―  

融点 (℃) 161 ― 195-196 ―  

沸点 (℃) ― ― >200 ―  

密度 (g/cm3) ― ― ― ―  

溶解度 水: 256 g/L 

(20℃) 

エタノール: 可

溶 

― 水: 2,000 g/L (25℃)

酢酸: 可溶 

エタノール: 可溶 

ジエチルエーテル: 

不溶 

―  

その他 酸味 

強二塩基酸 

― ― ―  

 2 
 3 
 4 
 5 
 6 
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 1 
 アルセノベタイン 

 

Arsenobetaine 

 

AsBe 

アルセノコリン 

 

Arsenocholine 

 

AsC 

テトラメチルアルソニウム

Tetramethyl arsonium 

TeMA 

IUPAC 名 2- 

trimethylarsoniumy

l acetate 

2- 

hydroxyethyl 

(trimethyl) 

arsanium 

tetramethylarsanium 

CAS 登録番号 64436-13-1 39895-81-3 ― 

化学式 C5H11AsO2 C5H14AsO C4H12As 

構造式 

AsCH3

CH3

CH2
+  

CH3

COO-

 

AsCH3CH3

CH3

CH2CH2
+  

CH3

OHCH2CH2 AsCH3CH3

CH3

+  

CH3

CH3CH3

 

分子量 178.06 165.09 135.06 

形状 ― ― ― 

色調 ― ― ― 

臭い ― ― ― 

融点 (℃) ― ― ― 

沸点 (℃) ― ― ― 

密度 (g/cm3) ― ― ― 

溶解度 ― ― ― 

その他 酸に難溶性 

 

―  

（NCBI 2004; NIH 1994; The Merck Index 2006; 化学大辞典 1963 より引用） 2 

 3 
②海洋生態系に存在する有機ヒ素化合物 4 
海洋生態系に存在する有機ヒ素化合物の化学形態は多様であり、水溶性有機ヒ素5 

化合物と脂溶性有機ヒ素化合物に大別される。 6 
海洋生物に含まれる多種類の複雑な有機ヒ素化合物の化学形態分析には、液体ク7 

ロマトグラフィー（LC）-原子吸光法や LC-誘導結合プラズマ（ICP）発光分析法8 
が利用されてきたが、近年ではさらに高感度な LC-ICP-質量分析法が開発され、広9 
く利用されている（Inoue et al. 1996）。しかし、日本人の食品由来のヒ素摂取量10 
で上位を占める海洋生物中のヒ素については、長年の研究によってある程度の情報11 
が蓄積されているものの、まだまだ未だ不十分な状況である。海洋生態系に存在す12 
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る主な有機ヒ素化合物を図 1 に示す（花岡 2011）。アルセノシュガーには、三級1 
アルキルアルシンオキサイド型と四級アルキルアルソニウム型の存在が認められ2 
ている。 3 

 4 

主として海洋動物中あるいは海水中に存在する水溶性有機ヒ素化合物 

As

OH

OH

= OCH3

 

As

OH

= OCH3

CH3

 
AsCH3

CH3

CH2
+  

CH3

COO-

 

 MMA(V) DMA(V) AsBe 

AsCH3CH3

CH3

CH2CH2
+  

CH3

OHCH2CH2

 
 AsCH3CH3

CH3

+  

CH3

CH3CH3

 

AsC TMAO TeMA 

主として海藻中に存在する水溶性有機ヒ素化合物 

O = As   CH2

CH 3

CH 3

OH OH

O RO = As   CH2

CH 3

CH 3

OH OH

O R

   

アルセノシュガー    

O

OH

OSO3H

 
O

OH

OH O

OH

SO3H  

1 (R) 2 (R) 3 (R)  

O

OH

SO3H

 
O

NH2

SO3H
O CH3  

4 (R) 5 (R) 6 (R)  

OH

O

P

OO

OH

OH

OH

OH

OHOO

OH

O

OH

OH OH

OH

 
7 (R) 8 (R) 

O N
H

COOH
 

O

OH

COOH

O

OH

COOH
N

N

N

N

NH 2

9 (R) 10 (R) 11 (R) 12 (R) 

CH3 

=O As+ CH3－ 
| 

| 
CH3 
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- As   CH 2

CH 3

CH 3

OH OH

O R
CH3 - As   CH 2

CH 3

CH 3

OH OH

O R- As   CH 2

CH 3

CH 3

OH OH

O R
CH3CH3

 

O

OH

OSO3H

 
O

OH

OH

 

アルセノシュガー 13 (R) 14 (R) 

OH

OHO

COOH

As   CH 2

CH 3

CH 3

OH OH

O

OH

OSO3HO

 
15 (R) 

OH

OHO

COOH

As   CH 2

CH 3

CH 3

OH OH

O

OH

OSO3HO

 
16 (R) 

 1 

主として海洋動物中に存在する脂溶性有機ヒ素化合物 

CH 2O   C   R 2

CH 2O   C   R 1

CH 2O   P   O CH2CH 2 As    CH 3

CH 3

CH 3

+  
O=

O=

O=

OH  

CH3

O

CH 3 As

O

OH

 

 17 18 

CH 3

O

CH 3 As

CH 3

O

CH 3 As
O

OH

 CH 3

O

CH 3 As

 

19 20 

CH 3

O

CH 3 As

CH 3

O

CH 3 As

 CH 3

O

CH 3 As

CH 3

O

CH 3 As

21 22 

主として海藻中に存在する脂溶性有機ヒ素化合物 

CH 2O   C   R 2

CH 2O   C   R 1

CH 2O   P   O CH 2CHOHCH 2

O=

O=

O=

CH 2 As  = O

CH 3

OO

CH 3

OH OH

OH

 

 

23  
図 1 海洋生態系に存在する主な有機ヒ素化合物 2 

（花岡 2011 より引用） 3 

 4 
 5 
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（４）ヒ素の分析法 1 
ヒ素の分析法を大別すると、総ヒ素の分析法と化学形態別のヒ素分析法がある。ど2 

ちらの分析法もヒ素の検出には、原子吸光分析（AAS）、原子蛍光分析（AFS）、ICP-3 
原子発光分析（ICP-AES）、ICP-MS など原子スペクトル分析法が主に用いられる。 4 

 5 
①総ヒ素分析法 6 
清涼飲料水や農作物中の総ヒ素の試験法として、グットツァイト法又はジエチル7 

ジチオカルバミン酸銀法といった化学的呈色法が公定法として用いられてきたが、8 
食品衛生法上では「同等以上の性能を有すると認められる試験法」を使用すること9 
が認められており、食品中総ヒ素分析法として、水素化物発生 AAS（HGAAS）、10 
水素化物発生 ICP（HGICP）-AES（HGICP）が長年用いられてきている。また、11 
清涼飲料水の製造基準では HGAAS 又はフレームレス―原子吸光光度法が試験法12 
として規定されている。食品中の総ヒ素を分析する際には通常、試料を酸分解して13 
すべての形態のヒ素を無機ヒ素イオンとしてから水素化物発生に引き続き、あるい14 
はそのまま測定を実施する。また、最近になって水素化物発生を伴わない、ICP-MS15 
による直接分析法が用いられるようになった。 16 

HGAAS や HGICP による総ヒ素分析法の前処理としての分解法の選択は非常に17 
重要である。有機ヒ素化合物のなかには非常に難分解性で、通常の酸分解の温度（～18 
200℃）では無機ヒ素まで分解しないものがある。硝酸/硫酸/過塩素酸を用い、320℃19 
付近で加熱分解しないと AsBe の回収率は 100%にならない（Narukawa et al. 20 
2005）。酸分解が不十分なまま HGAAS や HGICP で定量すると、未分解の有機21 
ヒ素化合物が水素化物を形成しないために検出されず、実際の濃度よりも低い値が22 
得られる。一方、水素化物発生によらない分析法ではそれほど厳密な分解が求めら23 
れるわけではない。 24 

 25 
a．原子吸光分析（AAS） 26 

AAS では、試料中のヒ素化合物を化学炎又は電気加熱した石英チューブ又はグ27 
ラファイト炉内で原子化し、ヒ素に特有な波長の光の吸収を測定する。HGAAS は、28 
試料中の無機ヒ素を強力な還元剤によってガス状のアルシン（AsH3）とし、電気29 
加熱した石英チューブ内に導き、そこで原子化してヒ素の原子吸光を測定する。ガ30 
ス状物質であるため原子化部への導入効率が高く感度が高い、また他の試料マトリ31 
クスから分離されているためにスペクトル干渉がない、という利点がある。 32 

HGAAS は 1970～1980 年代以降食品中の総ヒ素量を測定する最も一般的な手法33 
であり、今日においても幅広く利用されている。HGAAS では、食品中のヒ素含有34 
量を約 0.02 g As/g（乾燥重量）まで測定することができる。 35 
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食品中のヒ素を HGAAS で測定するための二種類の方法が欧州において標準的1 
な手法として採用されており（CEN 2005; CEN 2006）、これら二種類の手法は試2 
料の分解法に違いがみられるだけである。 3 
電気加熱原子吸光分析（ETAAS）は、グラファイト炉原子吸光分析（GFAAS）4 

とも言われ、少量（一般的に 10～20 L）の試料溶液中のヒ素を電気的に加熱した5 
グラファイトチューブ内で原子化する方法である。ETAAS は一般的には感度の良6 
い分析法とされているが、この方法は試料マトリクスの影響を被るために、時間と7 
手間をかけた前処理が必要となる。ETAAS は 2.3～79 g As/g（乾燥重量）の濃度8 
範囲で 8 種類の海産物試料中のヒ素を測定する共同研究で使用されており9 
（Julshamn et al. 2000）、欧州においてこの方法は海産物中の総ヒ素測定の標準10 
的な手法として認められている。この方法では 0.1 g As/g（乾燥重量）まで定量11 
測定することが可能である（Julshamn et al. 2000）。我が国においては水道水の12 
分析法として用いられるが、より試料組成の複雑な排水や環境試料、食品への適用13 
は行われていない。 14 

 15 
b．原子蛍光分析（AFS） 16 

AFS では、気相中の原子に特定の励起波長の光を照射し、高エネルギー状態に励17 
起された原子から発生する特異的な波長を測定する。水素化物発生過程と組み合わ18 
せた HGAFS では 0.01 g As/g かそれ未満の高感度な定量測定が可能である19 
（Vilano and Rubio 2001）。しかしながら、この方法は我が国においては一般的20 
ではなく、HGAAS より安定性が低いため、限定的な使用にとどまっている。我が21 
国では AFS の使用は一般的ではない。 22 

 23 
c．誘導結合プラズマ原子発光分析（ICP-AES） 24 
特にヒ素に対して感度が高いわけではなく、食品中のヒ素を測定するために一般25 

的に用いられている手法ではないが、ICP-AES は微量元素分析において幅広く用26 
いられている分析方法である。原子発光分析は、励起源において目的元素を高エネ27 
ルギー状態に熱励起し、これらが低エネルギー状態に戻る際に、その元素特有の波28 
長で発光する現象を利用したものである。ICP は、高温のため励起源として優れて29 
いる。水素化物発生と組み合せた HGICP はスペクトル干渉がほとんどなく、高感30 
度で、約 0.015 g As/g（乾燥重量）まで定量データが得られると報告されている31 
（Boutakhrit et al. 2005）。 32 

 33 
d．誘導結合プラズマ質量分析（ICP-MS） 34 

ICP-MS は高感度、かつ幅広いダイナミックレンジを備え、食品中の微量元素分35 
析における主要な方法として確立されている。試料中の元素は高エネルギーアルゴ36 
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ンプラズマ（8,000 K）によって、解離→原子化→イオン化され、質量分析計で選1 
択的に検出される。ヒ素は質量数 75 のモノアイソトープである。 2 

ICP-MS は食品中のヒ素の測定に幅広く利用されている。例えば、食品中のヒ素3 
を ICP-MS 分析した最近の研究では、統計解析の結果から、ICP-MS は元素分析4 
法として妥当であると報告されている（Julshamn et al. 2007 ）。ICP-MS は 0.01 5 
g As/g（乾燥重量）のレベルのヒ素を測定することができる感度の高いヒ素測定6 
手法であり、食品中のヒ素の簡易かつ信頼性の高い定量法である（EFSA 2009）。 7 
一般的に、マトリクスからの影響は ICP-MS によるヒ素測定の際には大きな問題8 

にならない。しかしながら、0.1%以上（質量/容積）の総塩濃度の試料溶液は非ス9 
ペクトル干渉の懸念があり、共存する塩素イオンは ICP-MS のアルゴンプラズマ中10 
に ArCl+（m/z 75、As+と同じ整数質量）を形成することによってスペクトル干渉11 
を生じる可能性がある。この干渉はコリジョン・リアクションセル技術により解消12 
することが可能であり、この技術は近年の ICP-MS の多くに導入されている。可能13 
な限り塩素干渉による影響を低減するために、水素化物生成を ICP-MS と併用する14 
場合もある。HG-ICP-MS は従来の ICP-MS と比較して、より低い定量限界を得る15 
ことが可能であるが、HG-AAS の感度が従来の AAS に比べて劇的に改善されたの16 
に比べると、さほどの改善はみられない（EFSA 2009）。 17 

 18 
 ②化学形態別分析法 19 

ヒ素の毒性は化学形態によって大きく異なることから、以前から食品に含まれる20 
ヒ素の特定の化学形態を分離定量する必要性が認識されていた。ヒ素の化学形態別21 
分析法は、ヒ素化合物の分離と、分離した化合物の検出の二つのステップに分けら22 
れる。分離には水素化物発生法、液体クロマトグラフ法があり、検出には①で述べ23 
た原子スペクトル分析法のいずれかの方法を用いることが一般的である。 24 

 25 
ａ．水素化物発生法による化学形態別分析 26 

水素化物発生法は 1970、80 年代のヒ素化学形態別分析法として用いられてい27 
た。無機ヒ素（ヒ酸、亜ヒ酸）、MMA、DMA はテトラホウ酸ナトリウムなどの28 
還元剤によってそれぞれアルシン（AsH3）、メチルアルシン（CH3AsH2）、ジメ29 
チルアルシン（(CH3)2AsH）のガス状水素化物を生成する。これら水素化物の沸30 
点が異なる（それぞれ-55、2、35.6℃）ことを利用して、試料溶液から発生した31 
水素化物を液体窒素温度でトラップしておき、徐々に昇温してそれぞれの形態ご32 
との水素化物を検出器に導入することで化学形態別の定量を行う方法である33 
（Anawar 2012）。TMAO も水素化物を形成する。沸点による分離の替わりにガ34 
スクロマトグラフを用いる場合がある。ヒ酸と亜ヒ酸の分別は、試料溶液の pH35 
を調整することで可能である。一方でこの方法は各形態の水素化物発生の最適条36 
件が異なること、実際の生体・環境試料には水素化物発生を妨害する成分が含ま37 
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れること、また AsBe やアルセノシュガーなどの食品中に含まれる主要なヒ素化1 
合物が水素化物を生成しないため、アルカリ分解等の前処理をしてそれぞれ2 
TMAO、DMA とともにトリメチルアルシン、ジメチルアルシンとして間接的に3 
定量する以外に方法がないこと、などの欠点があり（中原 1997）、現在では次に4 
述べる液体クロマトグラフなどで分離した後のヒ素の検出に水素化物発生法が使5 
用される場合があるほかは、ほとんど使用されていない。 6 

 7 
b．液体クロマトグラフ法による化学形態別分析 8 
水溶性のヒ素化合物の分離には LC が適している。一般的に使用される LC の移9 

動相流量（1mL/min 程度）は、AAS、ICPAES、ICPMS 等の溶液試料導入流量10 
とのマッチングがよく、LC カラムのアウトレットをそのまま AAS 等の試料導入11 
系とつなぐだけで簡便にシステムが出来上がるという利点がある。 12 
検出器としてはその高感度さから ICPMS が現在の主流である。一方で高濃度13 

の塩を含む移動相や有機溶媒濃度の高い移動相は ICPMS には不適であるため、14 
移動相・分離モードの選択に一定の制限がある。AAS や AFS で高感度に検出す15 
るために、LC 分離の後ヒ素化合物を水素化物とする方法も多用された。しかし、16 
上記のように AsBe やアルセノシュガーなどの食品中の重要なヒ素化合物の検出17 
には HG の前段階にマイクロ波分解や光酸化（photo-oxidation, PO）によって18 
AsBe などを無機化するシステムを入れる必要があり、LC-PO-HG-AFS などのよ19 
うに複雑なシステムとなる難点がある。 20 
食品などの固形試料中ヒ素化合物を分析するに先立って、試料中からヒ素化合21 

物を、形態を変えることなく抽出する必要がある。海産物を対象として、クロロ22 
ホルム：メタノール：水（Beauchemin et al. 1988）、メタノール：水（Milstein 23 
et al. 2003）を抽出溶媒として超音波抽出を行う例、酵素（トリプシン、アミラ24 
ーゼ等）によって試料組織の分解を行う例（たとえば Lamble & Hill 1996）など25 
がある。その他海藻類から希塩酸により無機ヒ素を抽出する方法（CEN, 2008; 26 
Nakamura et al. 2008）、米中ヒ素化合物の抽出法として熱水抽出（Narukawa et 27 
al. 2008）、希硝酸抽出（Hamano-Nagaoka et al. 2008）が提唱されている。 28 
ヒ素化合物の分析によく用いられる分離モードはイオンペア逆相クロマトグラ29 

フィーとイオン交換クロマトグラフィーである。ただし、ある pH 条件において30 
各種ヒ素化合物は陽イオン、陰イオン、両性イオンなど様々な形態で存在するの31 
で、一つのクロマトグラフィー条件で多数のヒ素化合物を一斉に分離定量するこ32 
とは困難である。陰イオン交換と陽イオン交換の 2 種類のカラムを使い分けて、33 
前者でヒ酸、亜ヒ酸、MMA、DMA を、後者で AsBe や AsC、テトラメチルアル34 
ソニウムイオンなどの分離をするのが一般的である（たとえば Larsen et al. 35 
1993）。Shibata & Morita （1989）は逆相陽イオンペア、逆相陰イオンペア、36 
ゲル濾過の 3 種類の分離条件を用いて、無機ヒ素、メチル態ヒ素及び 6 種類のア37 
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ルセノシュガーの計 15 種類のヒ素化合物を分離定量している。近年、我が国で海1 
藻や米などの食品に含まれるヒ素化合物の定量に最もよく用いられているのは、2 
この Shibata & Morita の用いた条件を基にした、ブタンスルホン酸をイオンペア3 
試薬とし、C18 逆相カラムを用いた条件である（Narukawa et al., 2006; Hamano- 4 
Nagaoka et al., 2008）。 5 
陰膳中の無機ヒ素のように低濃度のヒ素化合物の分析は、ICPMS の感度をもっ6 

てしても不足する場合がある。システムは複雑になるが、水素化物発生法とそれ7 
に先立つ高効率光酸化（high efficiency photo-oxidation, HEPO）システムを採用8 
した LC-HEPO-HG-ICPMS システムにより、陰膳試料中無機ヒ素に 0.001 µg/g9 
未満の検出下限が得られている（小栗ら 2011）。 10 

 11 
c．脂溶性ヒ素の分析 12 
古典的には試料からクロロホルムなどの溶媒で抽出されるものを脂溶性ヒ素と13 

総称し、その化学形態についてはクロロホルム層をさらにメタノール／ヘキサン14 
などで分配して極性／非極性の脂溶性ヒ素に分類するか、加水分解産物から推定15 
する方法が主であった。 16 
最近では、LC 流量を最小限にする、プラズマに酸素を混ぜる等によって ICP17 

への溶媒の導入を可能とし、順相クロマトグラフィーカラムや逆相カラムを使用18 
した魚油の LC-ICPMS（Schmeisser et al. 2005; Amayo et al. 2011）の他、ガス19 
クロマトグラフィー（GC）-ICPMS や GC-マイクロ波誘導ヘリウムプラズマ原子20 
発光法、GC-MS、GC-TOFMS などを併用した分析に基づくタラ肝臓中脂溶性ヒ21 
素化合物の構造解析（Arroyo-Abad et al. 2010）なども行われるようになってき22 
ている。 23 

 24 
 25 
２．主たる用途及び生産量 26 
金属ヒ素は、主にヒ化ガリウム等の化合物半導体の合成に使用されるほか、半導体27 

ガラス合成用、銅や鉛の添加剤としても使用される。 28 
ヒ素化合物は、農薬、殺鼠剤、木材防腐剤として用いられてきた。 29 
アルシンは GaAs 基板上のエピタキシャル成長 GaAs 薄膜用原料として用いられて30 

いる。 31 
三酸化二ヒ素は急性前骨髄球性白血病（APL）の治療薬として使用されている。ま32 

た、液晶ガラスや鉛ガラス製造時の清澄剤として使用されている。 33 
日本における三酸化二ヒ素の生産量は 40 t/年程度であるが（石油天然ガス・金属鉱34 

物資源機構 2012）（表 4）、国内需要原料ので消費する三酸化二ヒ素のほとんど大35 
部分は中国から輸入されたものである（石油天然ガス・金属鉱物資源機構 2012）。36 
また、2010 年における半導体材料に用いられた高純度金属ヒ素は、国内生産分が 64.0 37 
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t、輸出が 12.6 t、ドイツからの輸入が 33.4 t であった（石油天然ガス・金属鉱物資1 
源機構 2011）。 2 

 3 
表 4 三酸化二ヒ素の主要生産国と生産量 （単位: t） 4 

国名 2005 年 2006 年 2007 年 2008 年 2009 年 2010 年 

日本 40 40 40 40 40 40 

中国 30,000 30,000 25,000 25,000 25,000 25,000 

チリ 11,500 11,800 11,400 10,000 11,000 11,500 

モロッコ 6,900 6,900 8,950 8,800 7,000 8,000 

ペルー 3,600 3,500 4,320 4,000 4,850 4,500 

メキシコ 1,650 1,750 1,600 513 500 1,000 

カザフスタ

ン 

1,500 1,500 1,500 1,500 1,500 1,500 

ロシア 1,500 1,500 1,500 1,500 1,500 1,500 

ベルギー 1,000 1,000 1,000 1,000 1,000 1,000 

その他 1,960 1,760 590 360 465 460 

世界合計 59,400 59,800 55,900 52,700 54,400 54,500 

（石油天然ガス・金属鉱物資源機構 2012 より引用） 5 

 6 
米国では、家禽や豚等の飼料添加剤として、4-アミノフェニルアルソン酸（p-アル7 

サニル酸、CAS 登録番号：98-50-0）、4-ニトロフェニルアルソン酸（ニタルソン、8 
CAS 登録番号：98-72-6）、N-アセチル-4-アミノフェニルアルソン酸（アルサセチン、9 
CAS 登録番号：618-22-4）、4-ヒドロキシ-3-ニトロフェニルアルソン酸（ロキサル10 
ソン（CAS 登録番号：121-19-7））の 4 種類の芳香族ヒ素化合物が使用されている11 
が、日本では飼料添加剤として指定されていない。 12 
日本では農薬取締法に基づき農薬として登録されていた有機ヒ素化合物は、199813 

年に全て登録が失効している。 14 
また、有機ヒ素化合物であるジフェニルアルシン酸（DPAA、CAS 登録番号15 

4656-80-8）は、旧日本軍の毒ガス弾等の原料として用いられていた。通常自然界に16 
は存在しないが、旧日本軍の化学兵器に使用された物質の分解産物として茨城県神栖17 
市において同物質を含む廃棄物が不法投棄され、土壌や井戸水をの汚染するとともに18 
住民に健康被害が生じたの原因となっている（中嶋ら 2006、; 環境省 2008a）。 19 

 20 
３．環境中の分布・動態 21 
（１）大気 22 
大気中の自然起源のヒ素は、鉱物などの風化や火山活動などに由来する。ヒ素は海23 

水や植物中にも含まれており、海塩粒子の巻き上げや森林火災によっても大気中に放24 
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出される（ATSDR 2007）。一方、人為起源のヒ素は、火力発電、金属精錬、廃棄物1 
（防腐剤処理された木材等）焼却、有機ヒ素を含む農薬散布やヒ素に汚染された地下2 
水の農業用水利用などの産業活動に由来する。 3 
大気中のヒ素化合物は自然起源によるものも人為起源によるものも、無機態が主で4 

あり、メチル化されたものは少ない（Pacyna 1987; ATSDR 2000）。大気中のヒ素5 
の多くは As(III)であり、三酸化二ヒ素が主である（WHO 2001）。この As(III)の一6 
部は、酸化により As(V)となることから大気中には As(III)と As(V)が混在している7 
（WHO 2001）。なお、我が国の化学物質排出移動量届出制度（Pollutant Release and 8 
Transfer Register: PRTR）調査で非鉄金属の精錬過程で粉じんが多量に排出される9 
ことが明らかにされている。それらの粉じん中のヒ素は、主に三酸化二ヒ素であるこ10 
とがわかっている（Cheng and Focht 1979）。 11 

Schroeder ら（1987）の総説によると、大気中のヒ素濃度は、都市部で 2～2,320 ng 12 
As/m³、その他の地方で 1.0～28 ng As/m³、極地方で 0.007～1.9 ng As/m³との報告13 
があり、特に都市部で高い（Schroeder et al. 1987）。 14 
我が国では、環境省から発表されている「平成 23 年度大気汚染状況について（有15 

害大気汚染物質モニタリング調査結果報告）」において平成 23 年度のヒ素及びその16 
化合物の年平均値は 1.6 ng/m3であったと報告されている（環境省 2013）。 17 

 18 
（２）土壌 19 
土壌中のヒ素は地殻中に広く分布しており、約 3.4 g/g 程度存在すると報告されて20 

いる（Wedepohl 1991）が、鉱床が存在する地域の土壌中のヒ素濃度は数 g/g～100 21 
g/g 以上と大きくばらついている（ATSDR 2007）。国内では、小栗ら（2013）に22 
よる調査がある。では、日本国内の一般家庭から収集した土壌中のヒ素化合物の分析23 
を行ったところ、その総ヒ素含有量の中央値は総ヒ素で 10 μg/g（4.6～36 μg/g、n＝24 
38）、胃液を模した希塩酸（0.07mol/L）で抽出可能な可給態（bioaccessible）無機25 
ヒ素（As(V)＋As(III)）はで<0.02 μg/g（<0.02～0.33 μg/g、n＝20）、As(III)で<0.01 26 
μg/g（<0.01～0.02 μg/g、n＝20）、As(V)で<0.02 μg/g（<0.02～0.32 μg/g、n＝20）、27 
メチルアルソン酸で<0.01 μg/g（n＝20）、ジメチルアルシン酸で<0.01 μg/g（<0.0128 
～0.12 μg/g、n＝20）であったと報告されている（小栗ら 2013）。 29 
土壌中のヒ素の形態としては、一般的に嫌気的条件下である土壌内部では三酸化二30 

ヒ素が多いが、原子金属状ヒ素、アルシンも存在する（Bhumbla and Keefer 1994）。31 
これらのヒ素は、鉄、アルミニウム若しくは酸化マンガンと結合することで難溶性と32 
なり地表に留まるが、還元的な環境では可溶性となり地下水へ浸透する。水域では無33 
機ヒ素は主に As(V)及び As(III)の酸化型として存在する。また、ヒ素濃度は土壌中の34 
湿度との関係により季節的に変動する（Bhumbla and Keefer 1994）。自然起源のヒ35 
素汚染としては、大気の場合と同様に、ヒ素を含む鉱物の風化作用や、火山活動、生36 
物活動などが主となる（WHO 2001）。 37 
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土壌汚染対策法（平成 14 年 5 月 29 日法律第 53 号）では、ヒ素及びその化合物は1 
特定有害物質として指定されており、土壌溶出量基準は 10 g As/L 以下、土壌含有2 
量基準は 150 g As/g 以下と定められている。環境省（2013）の平成 23 年度土壌汚3 
染対策法の施行状況及び土壌汚染調査・対策事例等に関する調査結果では、ヒ素及び4 
その化合物における土壌中の基準不適合事例数は 281 件と報告されている。 5 
また、人為起源のヒ素による土壌汚染の例として、ヒ素に汚染された水の農業利用6 

に伴う土壌汚染と、そこで栽培される作物の汚染がある。現在、日本国内ではヒ素を7 
含む農薬等は使用されていないが、米国では、ヒ素系除草剤（メチルアルソン酸ナト8 
リウム（MSMA）、カコジル酸、カコジル酸ナトリウム）や家禽の飼料添加物（ロキ9 
サルソン等）が使用されている。家禽から排出される糞や敷藁などの廃棄物に含まれ10 
る未変化体のロキサルソンは、土壌中の微生物によって無機態のヒ素へと変換される11 
（Stolz et al. 2007; Makris et al. 2008）。 12 
また、日本では宮崎県高千穂町の土呂久における亜ヒ酸製造と島根県笹ケ谷におけ13 

るで、ヒ素製錬製造に伴う周辺地域の汚染事例がある（日本地質学会環境地質研究委14 
員会 1998）。 15 

 16 
（３）水域・底質・地下水 17 
一般的に海水中のヒ素濃度は 2 μg/L と比較的安定している（Andreae 1978）。海18 

水中の自然起源のヒ素として、土壌や岩石の風化作用、火山活動からの水域への流入19 
によるものが考えられる。また、土壌から溶解し地下水へ移行するものも考えられて20 
いる（Nriagu and Pacyna 1988）。その他に人為起源のヒ素として、農薬の土壌散21 
布による水系への流出（WHO 2001）、産業排水の河川や海域への排出によるものが22 
挙げられる（経済産業省と環境省 2005）。 23 
海水中でのヒ素の形態は、酸素を多く含む海水及び汽水では As(V)が主であり、24 

As(III)が全ヒ素量の 20%を超えることはほとんどないとされている。ヒ素に汚染され25 
ていない海泥海底質では 5～40 μg/g （乾燥重量）のヒ素を含んでいる。また、酸化26 
的環境にある底泥底質では As(V)が多く、還元的環境にある底泥では As(III)が多い。27 
なお、還元的環境にある底泥では、硫黄が多い場合には鶏冠石を形成し、銅や亜鉛等28 
の硫化物を含む場合には、海水への溶解度、移動性が低くなる（Neff 1997）。 29 
自然起源の無機ヒ素による地下水の汚染は、インド（西ベンガル）、バングラデシ30 

ュ、台湾、中国北部、ハンガリー、メキシコ、チリ、アルゼンチン、アメリカ合衆国31 
（特に南西部）、タイ、ガーナなど世界各地で報告されている（萩原ら 2004）。 32 
河川水の場合には、WHO の飲料水水質ガイドライン値（0.01 g/g）をかなり下回33 

る 0.001 g/g 以下のレベルから、このガイドライン値をはるかに超えるレベルまで34 
様々な濃度で存在する（米国学術研究会議 1985）。河川中に高濃度のヒ素が検出さ35 
れる場合には、自然発生源のほか、人為的な汚染源、例えば、鉱山からの排水や温泉36 
排水なども考えられる（辰巳ら 2002）。 37 
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 1 
（４）ハウスダスト 2 
一般的なハウスダスト中のヒ素濃度として、ドイツの調査で 2.1 μg/g（Seifert et al. 3 

2000）、カナダの調査で 7.3 μg/g（Butte and Heinzow 2002）、アメリカの調査で4 
汚染地区のハウスダスト中のヒ素濃度として、12.6 μg/g（2.6～57 μg/g）及び 10.8 μg/g5 
（1.0～49 μg/g）（Wolz et al. 2003）並びに 10.8 μg/g（1.0～172 μg/g）（Tsuji et al. 6 
2005）という値が報告されている。 7 
また、国内では小栗ら（2013）による調査では、日本国内の一般家庭から収集した8 

室内塵のヒ素化合物の分析を行ったところ、その中央値は総ヒ素で 2.5 μg/g（0.3～7.8 9 
μg/g、n＝40）、胃液を模した希塩酸で抽出される無機ヒ素（As(III)Ⅲ＋と As(V)Ⅴ10 
の合計）では 0.24 μg/g（0.08～1.2 μg/g、n＝20）、As(III)で 0.02 μg/g（<0.01～0.25 11 
μg/g、n＝20）、As(V)で 0.21 μg/g（0.06～0.99 μg/g、n＝20）、メチルアルソン酸12 
で<0.01 μg/g（n＝20）、ジメチルアルシン酸で 0.02 μg/g（<0.01～0.05 μg/g、n＝20）13 
であったと報告されている（小栗ら 2013）。 14 

 15 
（５）生態系におけるヒ素の循環 16 
陸圏で生活するヒトは、海洋生態系において生合成された有機ヒ素化合物を食品と17 

しての海産動植物や、それらを飼料として摂取した陸上動物から取り込む。また、極18 
めて微量ながら、堆積岩等に由来するヒ素化合物を空気経由で直接的に、あるいは堆19 
積岩性の土壌から植物組織に移行した後に間接的に取り込んでいると推測される。 20 
海洋生物と陸上生物との間では、ヒ素の含有量に違いがみられる。海洋生物のヒ素21 

濃度は数 μg～100 μg/g（湿重量）に及ぶとされているが、陸上生物では 1 μg/g（乾燥22 
重量）を超えることはほとんどない。また、含まれるヒ素の化学形態にも違いがみら23 
れる（Francesconi and Edmonds 1994）。ここではヒ素の化学形態と含有濃度の違24 
いに着目し、海洋及び陸上の各生態系を通したヒ素の生物循環について記す。 25 

 26 
①海洋生態系 27 
海洋において、ヒ素は、生産者（植物プランクトンや海藻）と消費者から成る食28 

物連鎖とともに、分解者（細菌等の微生物）と非生物的環境をも含めた複雑な生態29 
系を循環している。このヒ素循環に関わる仮説を図 2 に示す（花岡 2011）。 30 
海水中には、上記のとおり、2 μg/L 程度のヒ素が存在する。ヒ素の場合、平均滞31 

留時間（ある元素の海洋における全量／単位時間に海洋に入るその元素の全量）は32 
数百万年とされている（松尾 1991; 西村 1998）。 33 
有機ヒ素化合物の AsBe（海洋動物に普遍的に検出される有機ヒ素化合物）や AsC34 

（海洋生態系における AsBe の前駆体）は、海水中から直接的には検出されない。35 
しかし、5 μm のプランクトンネットを通過した海水から濃縮沈殿法を用いて回収36 
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した微細懸濁物（植物プランクトンを含まない）には、これらの有機ヒ素化合物が1 
存在していた（Hanaoka et al. 1997）。 2 
海水中のヒ素のほとんどは As(III)又は As(V)として存在し、無機ヒ素以外では、3 

極めて微量の MMA(V)及び DMA(V)の存在が報告されている（Andreae 1983）。 4 
海水中のヒ酸は、海洋性藻類により三酸化二ヒ素に還元され、更に有機化合物に5 

酸化される。この生物活動によりヒ酸の鉛直分布は海洋表層で少なく中層、深層で6 
増加する、いわゆる栄養塩型のプロファイルを示す一方、As(III)、MMA(V)、7 
DMA(V)は表層から中層にかけて分布する。海洋性植物プランクトンや海藻に取り8 
込まれたヒ素は蓄積し、食物連鎖を通して代謝変換を受ける。 9 
海水中の As(V)を主体とする無機ヒ素は、海洋性植物プランクトンや海藻に取り10 

込まれ、濃縮・有機化される。この有機化されたヒ素化合物は、食物連鎖を通じて11 
順次生化学的変換を受け、AsBe として海洋動物に蓄積される。このように食物連12 
鎖を通して代謝変換を受ける結果、海洋生物には種々の有機ヒ素化合物が存在し、13 
無機ヒ素は海洋生物組織中には少ない。一方、AsBe 合成の別ルートとして、海水14 
中の無機ヒ素から合成した AsBe を体内に含む微生物が、海洋動物に餌とともに取15 
り込まれて海洋動物中に蓄積される経路もある。AsBe は、海産動物の死後、段階16 
的に微生物分解を受けて元の無機ヒ素に回帰する。 17 
藻類を由来とする有機ヒ素化合物は MMA(V)を残基として含有する場合が最も18 

多く、無機ヒ素は、一部の褐藻類の組織において、主要な成分である。植物プラン19 
クトン、細菌類、酵母によって蓄積されたヒ酸の還元及びそれに続くメチル化によ20 
って、海水中の DMA(V)濃度の季節的変動が起きると考えられている（Neff 1997）。 21 

 22 
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 1 
図 2 海洋生態系における仮説としてのヒ素循環系（花岡 2004; 2011 より改変） 2 

 3 

②陸上生態系 4 
陸上生態系におけるヒ素は、主として還元やメチル化反応により化学形態を変え5 

ながら循環していくと考えられているが（Cullen and Reimer 1989; Ridley et al. 6 
1977）、一部には海洋生物と同様にアルセノシュガーや AsBe などのより複雑な構7 
造をもつヒ素化合物に変換される例もあるものと推測される。ヒ素濃度の高いキノ8 
コの分析では、MMA(V)のみを高度に蓄積するもの、As(III)と As(V)のみを蓄積す9 
るもの、DMA(V)を主成分とするもの、AsBe を含むものがあるとの報告がある10 
（Byrne et al. 1995）。 11 
ヒ素濃度の高い環境には、ヒ酸還元細菌と三酸化二ヒ素酸化細菌の存在が示唆さ12 

れている（Oremland and Stolz 2003）。また、土壌において、クロストリジウム13 
は嫌気的条件下でロキサルソンを無機ヒ素に変換する（Stolz et al. 2007）。大気14 
中に含まれるヒ素においても、微生物の揮発作用などの役割は重要と考えられてい15 
る。土壌に散布されたジメチルアルシン酸塩が微生物などの生物代謝によってジメ16 
チルアルシンに変えられて揮発した後、空気中で更に酸化を受けて DMA(V)に戻り、17 
粉塵に吸着した状態で動いている様子が捉えられている（Mukai et al. 1986）。 18 
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４．現行規制等 1 
 日本では古くからヒ素の毒性が知られており、三酸化二ヒ素を含む鉱石は「銀の毒」、2 
「石見銀山ねずみ捕り」などと呼ばれ殺鼠剤や暗殺などに用いられていた。 3 
 日本国内の食品中のヒ素の規制は、1955 年（昭和 30 年）の森永ヒ素ミルク事件が4 
契機となり 1959 年（昭和 34 年）12 月 28 日に食品及び添加物の良品要件について5 
「食品、添加物等の規格基準」（昭和 34 年厚生省告示第 370 号）が定められた。そ6 
れ以降、ヒ素は「食品衛生法」により様々な食品について規制がなされている。 7 
 ヒ素の食品及び食品以外における主な規制について表 5 に示す。 8 

 9 
表 5 日本の現行規制 10 

法律名 法律区分名 該当物質 

化学物質排出把握管理促進法 特定第一種指定化学物質 ヒ素及びその無機化合物 

毒物及び劇物取締法 毒物 ヒ素、ヒ素化合物 

食品衛生法 残留農薬基準: 1.0～3.5 g As/g 

（値は作物により異なる） 
ヒ素及びその化合物 

食品の規格基準: 清涼飲料水の成

分規格 検出されないこと （As と

して） 

ヒ素及びその化合物 

器具・容器包装の規格基準: 金属

缶の溶出基準: 0.15 g As/g 
ヒ素及びその化合物 

乳等が内容物に直接接触する部分

に使用するポリエチレン、ポリス

チレン等の材料基準 :  1.51 g 

As/g 

ヒ素及びその化合物 

乳等が内容物に直接接触する部分

に使用する金属缶の溶出基準 : 

0.076 g As/g 

ヒ素及びその化合物 

乳等を密栓の用に供する合成樹脂

加工アルミニウム箔の内容物に直

接接触する部分に使用する合成樹

脂の材質基準: 1.51 g As/g 

ヒ素及びその化合物 

おもちゃの規格基準: うつし絵、

折り紙、塩化ビニル樹脂塗料、ポ

リ塩化ビニルを主体とする材料の

溶出基準: 0.076 g As/g 

ヒ素及びその化合物 

洗浄剤の成分規格 :  0.038 g ヒ素及びその化合物 
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As/g 

水道法 水質基準: 10 g As/L ヒ素及びその化合物 

環境基本法 水質汚濁に係る環境基準: 10 g 

As/L 

ヒ素 

地下水の水質汚濁に係る環境基

準: 10 g As/L 

ヒ素 

土壌汚染に係る環境基準: 10 g 

As/L 

（溶出試験検液濃度、農用地（田

に限定）に限っては、更に、15 mg 

As/kg 土壌 未満（1mol/L 塩酸抽

出）であること） 

ヒ素 

下水道法 水質基準: 100 g As/L ヒ素及びその化合物 

水質汚濁防止法 排水基準: 100 g As/L ヒ素及びその化合物 

農用地の土壌の汚染防止等に

関する法律土壌汚染防止法 

特定有害物質農用地土壌汚染対策

地域の指定要件： 15mgAs/kg

（1mol/L 塩酸抽出） 

ヒ素及びその化合物 

土壌汚染対策法 特定有害物質 ヒ素及びその化合物 

土壌溶出量基準: 10 g As/L ヒ素及びその化合物 

土壌含有量基準: 150 g As/g ヒ素及びその化合物 

薬事法 毒薬 ヒ素、その化合物及びそれらの

製品 

処方せん医薬品 三酸化二ヒ素 

労働基準法 疾病化学物質 ヒ素及びその化合物、ヒ化水素

がん原性化学物質 無機ヒ素化合物 

労働安全衛生法 特定化学物質（第二類物質、特別

管理物質） 

名称等を表示すべき危険物及び有

害物 

健康診断を行うべき有害な業務 

作業環境評価基準 管理濃度: 3 

g As/m3 

ヒ素及びその化合物（ヒ化水素

及びヒ化ガリウムを除く。） 

危険物可燃性のガス ヒ化水素 

名称等を通知すべき危険物及び有

害物 

ヒ素及びその化合物 
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Ⅲ．ヒトにおける曝露 1 

１．経口曝露 2 
ヒ素化合物は、一般環境下においては、主に食品と飲料水から摂取される。食品中3 

には無機及び有機ヒ素化合物が含まれ、飲料水中には主として無機ヒ素が含まれてい4 
る。土壌やハウスダストからの無機ヒ素摂取量は無視しうるほど小さい（小栗ら5 
2013）。 6 
 7 

（１）食品からの曝露 8 
ヒ素は海藻類や魚介類に多く含まれている（鈴木 1993）。日本では伝統的に海藻9 

類や魚介類を摂取する食習慣があるため、諸外国と比較して多くのヒ素を食事から摂10 
取している。海産物には AsBe やアルセノシュガーなどの有機ヒ素化合物が多く含ま11 
れている。 12 
総ヒ素濃度として、米・小麦・コーン、野菜が 95 パーセンタイルでも 1 g/g に達13 

していなかったのに対し、海藻においては、50 パーセンタイルで 20 g/g 程度、9514 
パーセンタイルで 140 g/g 超と、高いヒ素濃度が示された。95 パーセンタイルで魚15 
類では 30 g/g 以上、貝類では 40 g/g 以上であったが、無機ヒ素としては、75 パー16 
センタイルでも 0.1 g/g 程度であった（Uneyama et al. 2007）。食品のヒ素含有量17 
について図 3 に示す。 18 

 19 

 20 
  (a)総ヒ素濃度、(b)無機ヒ素濃度、(c)無機ヒ素濃度のうち低濃度だった食品に関して拡大図示 21 

グラフは 5～-95 パーセンタイル。下の破線は 25、中央の実線は 50、上の破線は 75 パーセンタ22 
イルを表す。 23 

図 3 食品のヒ素含有量（パーセンタイル） （Uneyama et al. 2007 より改変） 24 

 25 
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①海産物 1 
海産動植物は、陸上動植物に比較して高濃度のヒ素を蓄しているだけでなく、そ2 

の化学形態も多様である（図 1）。 3 
マガレイ、ブリ、マアジ、マサバ、サンマ、マイワシの総ヒ素に対する無機ヒ素4 

（As(III)＋As(V)）の割合は、0～4％であり、海藻類では、ヒジキ約 60％、マコン5 
ブ約 3％、ワカメ約 7％であった（表 6）。なお、この表における、脂溶性ヒ素の6 
水溶性ヒ素に対する存在比率は、分析方法によっては更に高くなる可能性もある7 
（塩見 1992）。 8 

AsBeは魚介類に共通して存在する主要な有機ヒ素化合物である（Edmonds et al. 9 

1977; Hanaoka et al. 1988; Francesconi and Edmonds 1994; Francesconi and 10 
Edmonds 1997; Shiomi 1994）。AsC はエビやホラガイ等に、TMAO はナマズの11 
一種等に、TeMA はハマグリ（Meretrix lusoria）等に含まれる主要なヒ素化合物12 
である（Francesconi and Edmonds 1994; Francesconi and Edmonds 1997; 13 
Shiomi 1994）。 14 
アルセノシュガーは、海藻における主要なヒ素化合物である。しかし、藻類を共15 

生させているシャコガイのみならず（Edmonds et al. 1982）、植物プランクトン16 
あるいは藻類を餌とするムラサキイガイやホタテなど様々な二枚貝（Shibata and 17 
Morita 1992）、巻貝（Morita and Shibata 1987）、更には植物プランクトンを食18 
べる動物プランクトンにも認められる（Shibata et al. 1996; Edmonds et al. 1997）。 19 
ヒ素の蓄積状況は、魚の部位によっても異なっている。魚の目の周辺や体表面部20 

においては、無機ヒ素が多く集まることが報告されており（Lunde 1977）、カツ21 
オの視神経などにヒ素の集積が認められている（黒岩ら 1999）。食用魚製品にお22 
いては、含有している AsBe の総ヒ素に対する割合が、鮮度の高いものほど高く、23 
冷凍食品、保存食品の順に低下することから、魚類の種や部位のみならず加工過程24 
や保存方法などにも影響を受けると考えられる（Velez et al. 1995; 1996）。 25 
海産物の無機及び有機ヒ素化学物含量及び水溶性及び脂溶性ヒ素含量について26 

表 6 に示す（Shinagawa et al. 1983; 塩見 1992）。 27 

 28 
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表 6 海産物の無機及び有機ヒ素化合物含量及び水溶性及び脂溶性ヒ素含量        1 

試   料 供試 
部位 

ヒ素含量 μg/g (乾燥重量基準) 

総ヒ素 As(III) As(V) 有機 水溶性 脂溶性

 

魚 類 

マガレイ 筋肉 36.0 0.00 0.00 34.2 34.4 0.22

ブリ 〃 5.0 0.05 0.12 4.2 4.2 0.24

マアジ 〃 25.6 0.00 0.06 24.0 24.3 0.18

マサバ 〃 5.4 0.00 0.00 5.1 4.6 0.54

サンマ 〃 5.5 0.05 0.17 4.8 5.1 0.31

マイワシ 〃 17.3 0.00 0.28 15.0 15.1 0.23

原索 
動物 マボヤ 〃 25.0 0.00 0.05 24.3 17.3 7.6 

棘皮 
動物 

マナマコ 〃 12.4 0.00 0.10 11.3 7.2 1.0 

ムラサキウニ 生殖腺 7.3*¹ 0.16*¹ 0.22*¹ 7.0*¹ 5.1*¹ 1.8*¹

節足 
動物 

タイショウ
エビ 筋肉 41.3 0.00 0.00 39.2 39.8 1.0 

サクラエビ 全体 7.6 0.07 0.00 7.2 6.0 1.0 

軟体 
動物 

サザエ 筋肉 15.0 0.00 0.02 14.1 9.0 4.9 

アサリ 全体 17.5 0.04 0.01 15.9 11.7 5.0 

ミズダコ 筋肉 49.0 0.00 0.00 48.8 47.3 0.20 

スルメイカ 〃 17.2 0.00 0.00 16.1 15.9 0.22 

アルゼンチン
イレックス 〃 9.5 0.00 0.00 9.0 9.0 0.26 

環形動物 ゴカイ 全体 5.1 0.00 0.00 5.1 3.3 1.5

褐 藻 

ヒジキ  〃 61.3 36.7*² 15.2 ― ―

マコンブ 〃 25.4 0.8*² 20.2 ― ― 

ワカメ 〃 8.3 0.6*² 6.5 ― ― 

*¹湿重量基準 *²As(III)無機態+ As(V)無機態 2 
（塩見 1992 より改変） 3 

 4 
海藻中の総ヒ素濃度は、一般に褐藻類＞紅藻類＞緑藻類の順に高い。また、その5 

主要な化学形態は通常アルセノシュガーである。海藻に含まれるヒ素化合物につい6 
て表 7 に示す（Francesconi and Edmonds 1997）。 7 

 8 
 9 
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 1 
表 7 海藻に含まれるヒ素化合物  2 

 種 
ヒ素濃度 (g/g) 

％水溶性
ヒ素化合物 a 

湿重量 乾重量 Significant Minor Trace

褐藻類 Ecklonia radiate （カジメ） 10  >80 3, 2, 7 - - 
Sargassum fusiforme （ヒ

ジキ） 
10  >80 ヒ酸, 1 3 7, 5 

Laminaria japonica （マコ

ンブ） 
4  >80 3, 4 2, 7 - 

Sphaerotrichia divaricate 
（イシモズク） 

2  75 2 7, 3, 5 - 

Undaria pinnatifida （ワカ

メ） 
2.8  71 23b - - 

Sargassum thunbergii （ウ

ミトラノオ） 
4  51 1 - 13 

Sargassum lacerifolium 
（和名なし） 

40  >80 1 
7, 3, 4, 

 2 

5, 

DMA(V), 

6,  

8, 15 

Spatoglossum pacificum 
（コモングサ） 

 16.3 69 3 2, 7 - 

Pachydictyon coriaceum 
（サナダグサ） 

 16.7 72 3 2 7 - 

緑藻類 
Codium fragile （ミル） 0.6  67 2 

7, 

DMA(V) 
- 

Ulva pertusa （アナアオ

サ） 
 17.1 40 2 7 UK 

Bryopsis maxima （オオハ

ネマ） 
 19.4 20 7 2 UK 

Caulerpa brachypus （ヘラ

イワヅタ） 
 11.6 32 UK - - 

紅藻類 

  

Corallina pilulifera （ピリ

ヒバ） 
 21.6 15 7 2, UK - 

Cyrtymenia sparsa （ヒヂ

リメン） 
 44.8 69 7 2 - 

Ahnfeltia paradoxa （ハリ

ガネ） 
 11.7 58 7, UK 2, 1 - 

Coeloseira pacifica （イソ

マツ） 
 23.1 35 7, UK 2 - 

Laurencia okamurai （ミ

ツデソゾ） 
  19.2 47 2, 1 7, UK - 

a ヒ素化合物の番号は、図 1 参照 3 
Significant、総水溶性ヒ素の 20%以上; Minor、同 1-19%; Trace、同 1％以下; UK、未知ヒ素化4 
合物 5 

b 脂溶性ヒ素 6 
（Francesconi and Edmonds 1997 より改変） 7 

 8 
褐藻類ヒバマタ目ホンダワラ科に属するヒジキ、アカモク、オオバモクといった9 

海藻では、ヒ酸などの無機ヒ素の割合が高い（Francesconi and Edmonds 1997）。10 
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一般的に流通している乾燥ヒジキの総ヒ素濃度は平均値が約 110 μg As/g、最大値1 
が約 154 μg As/g とされている（FSA 2004; Almela et al. 2006; 小川ら 2006）。2 
ホンダワラ科以外の海藻では、アルセノシュガーなどの有機ヒ素の割合が高い3 
（Sakurai et al. 1997; Andrewes et al. 2004）。 4 
英国食品規格庁（FSA）は、ヒジキ、アラメ、ワカメ、コンブ及びノリ 5 種中の5 

総ヒ素及び無機ヒ素濃度を測定している。総ヒ素は全検体から検出され、特にヒジ6 
キが高含量であった。また、ヒジキ 9 検体における平均無機ヒ素濃度は 77 mg As/kg7 
（範囲 67～96 mg As/kg）であったが、他の 4 種の海藻における無機ヒ素含量は検8 
出限界の 0.3 mg As/kg 未満であった。著者らは、ヒジキは他の海藻食品に比べ総9 
ヒ素濃度、無機ヒ素濃度ともに高いと報告している（Rose et al. 2007）。 なお、10 
FSA の 2004 年の調査によると、乾燥品を水戻ししたヒジキ中の無機ヒ素濃度は最11 
大で 22.7 g As/g であったと報告されている（FSA 2004）。 12 

 13 
日本で消費されるヒジキのヒ素濃度について報告がなされている。Mohri ら14 

（1990）は成人 4 名（男女各 2 名）の陰膳から得られた海産物中のヒ素濃度につ15 
いて原子吸光分析法を用いて測定しており、ヒジキ（加熱調理されたもの）中の総16 
ヒ素、無機ヒ素、DMA(V)を 1.204、0.479、0.569 g/g と報告している。また、17 
Nakamura ら（2008）は、LC-ICPMS を用いて、家庭あるいはスーパーマーケッ18 
トから得られた調理済みヒジキ（計 15 試料）中の総無機ヒ素、As(III)、As(V)、19 
MMA(V)、DMA(V)、アルセノシュガー含有量について測定したところ、それぞれ20 
1.2、0.031、1.2、0.010、0.030、0.028 g As/g（湿重量）であった報告している21 
（Nakamura et al. 2008）。農林水産省による有害化学物質含有実態調査によれば、22 
国内で流通しているひじき（乾物）、ひじき（水戻し物）に含まれる総ヒ素を HGAAS23 
で測定したところ、はそれぞれ平均 93 μg/g（28～160 μg/g）、平均 6 μg/g（2.1～24 
20 μg/g）であった。また、無機ヒ素は HPLC-ICPMS で測定され、それぞれ平均 67 25 
μg/g（4.5～130 μg/g）、平均 3.6 μg/g（<0.5～17 μg/g）と報告されている（農林水26 
産省 2012）。 27 

 28 
FSA の 2004 年の調査によると、乾燥品を水戻ししたヒジキ中の無機ヒ素濃度は29 

最大で 22.7 g/g であったと報告されている。 30 
このように日本国内のヒジキに含まれるヒ素濃度について複数の報告がなされ31 

ているが、試料の採取状況、測定方法、状態ヒジキの消費量の算出方法の違いなど32 
から結果が大きく異なっているのが現状である。 33 

 34 
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②農畜産物 1 
海洋生物が含有しているヒ素濃度には数g/g～百数十g/g の幅があるとされて2 

いるが、陸上の植物に含まれているヒ素濃度には大きな差がみられないとされてい3 
る（Lunde 1973）。 4 
農産物に関しては、農林水産省による国産農産物中の総ヒ素等の調査が行われ、5 

公表されている（表 8）。それによれば、コメ中（玄米）の総ヒ素は平均 0.17 g/g6 
（0.04～0.43 g/g）（乾燥重量）であった。また、コメ中の無機ヒ素は平均 0.15 g/g7 
（0.04～0.37 g/g）（乾燥重量）であった（農林水産省 2012）。また、玄米中の8 
総ヒ素（乾燥重量当たり）0.12～0.26 g/g に対して、無機ヒ素は 0.11～0.23 g/g9 
で、無機ヒ素の割合は 62.2～96.3%であった（Hamano-Nagaoka et al. 2008）。 10 
野菜や果実類中に含まれている総ヒ素濃度は約 0.01 g/g 程度であるとの報告も11 

ある（山内と山村 1980）。ヒ素に汚染された土壌で育ったキノコに関しては、乾12 
燥重量として総ヒ素は 1,420 g As/g、DMA(V)は 970 g As/g が確認された報告が13 
ある（Larsen et al. 1998）。哺乳動物の肉類に含まれる総ヒ素濃度は、牛肉で 0.024 14 
g/g、豚肉で 0.018 g/g と報告されている（山内と山村 1980）。 15 

 16 
FDA は、2005～2011 年に米国で市販されていたリンゴジュース及び洋梨ジュー17 

ス中にヒ素が含まれていることを報告しており、解析に用いられたリンゴジュース18 
では 160 試料で不検出～0.045 g/g の総ヒ素が含まれており、洋梨ジュースでは19 
142 試料で不検出～0.124 g/g の総ヒ素が含まれていた。23 ppb（0.023 g/g）を20 
上回る総ヒ素が検出された洋梨ジュースでは、無機ヒ素、MMA 及び DMA の分析21 
を行い、それぞれ 0.005～0.060、不検出～0.088、不検出～0.003 g/kg 含まれて22 
いた（FDA 2011; 2012）。 23 
畜産物に関して、有機ヒ素化合物であり、る家禽の成長促進剤として海外で利用24 

されているロキサルソンは、投与量の大部分がの大部分は鶏から未変化体で排出さ25 
れると報告されている（Morrison 1969）が、Institute for Agriculture and Trade 26 
Policy（IATP）の調査によると、米国においてスーパーマーケットで購入した未調27 
理の鶏肉の約 55%で総ヒ素が検出されたことから、米国で認可されているヒ素を含28 
有したロキサルソン、アルサニル酸といった飼料添加物を通じて鶏肉が汚染されて29 
いる可能性が考えられている（Wallinga 2006）。 30 

 31 
表 8 国内農産物中の総ヒ素濃度分析結果（平成 15～2217 年産） 32 

作物  

 

分析点数 

 

 

 

定量限界 

㎎/㎏ 

定量限界 

定量限界

以上点数 

最小値 最大値 平均値 
未満の点数 

  
割合       

% mg/gkg mg/gkg  ㎎㎏

米（玄米） 600 0.01 0 0 600 0.04 0.43 0.17
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小麦 363 0.01 312 86 51 <0.01 0.04 0.009

大豆 300 0.01 278 93 22 <0.01 0.04 0.008

かんしょ 100 0.01 94 94 6 <0.01 0.01 0.004

さといも 

（皮つき） 
98 0.01 59 60 39 <0.01 0.04 0.01

さといも（皮を

むいたもの） 
29 0.01 29 100 0 - - 0.006

だいこん 100 0.01 100 100 0 - - 0.004

にんじん 100 0.01 100 100 0 - - 0.004

ばれいしょ 100 0.01 100 100 0 - - 0.004

キャベツ 100 0.01 100 100 0 - - 0.003

ブロッコリー 100 0.01 99 99 1 <0.01 0.01 0.003

はくさい 100 0.01 100 100 0 - - 0.003

レタス 99 0.01 99 100 0 - - 0.003

ほうれんそう 160 0.01 126 79 34 <0.01 0.12 0.01

ねぎ 100 0.01 99 99 1 <0.01 0.02 0.005

たまねぎ 100 0.01 100 100 0 - - 0.005

きゅうり 100101 0.01 98 98 2 <0.01 0.02 0.006

なす 100 0.01 97 97 3 <0.01 0.01 0.006

トマト 100 0.01 100 100 0 - - 0.004

ピーマン 100 0.01 100 100 0 - - 0.004

かぼちゃ 100 0.01 100 100 0 - - 0.003

さやいんげん 100 0.01 100 100 0 - - 0.003

しいたけ 100 0.01 45 45 55 <0.01 0.14 0.02

いちご 100 0.01 99 99 1 <0.01 -0.01 0.005

りんご 99 0.01 96 97 3 <0.01 0.03 0.004

みかん 

（皮つき） 
40 0.01 40 100 0 - - 0.004

みかん（外果皮

をむいたもの） 
60 0.01 60 100 0 - - 0.003

なつみかん 

（外果皮をむいた

もの） 

30 0.01 30 100 0 - - 0.003

なつみかん 

（外果皮つき） 
70 0.01 70 100 0 - - 0.003

かき 100 0.01 92 92 8 <0.01 0.03 0.005
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キウイフルーツ

（果皮つき） 
70 0.01 69 99 1 <0.01 0.01 0.004

キウイフルーツ

（果皮をむいたも

の） 

30 0.01 30 100 0 - - 0.003

なし 100 0.01 99 99 1 <0.01 0.012 0.004

もも 100 0.01 98 98 2 <0.01 0.01 0.004

ぶどう 100 0.01 99 99 1 <0.01 0.01 0.004

最小値：複数の試料の分析結果のうち、濃度が最も低かった値。分析した試料の全てが定量限界未満であった場合は記載していない。 

最大値：複数の試料の分析結果のうち、濃度が最も高かった値。分析した試料の全てが定量限界未満であった場合は記載していない。 

平均値：複数の試料の分析結果の算術平均で、試料の分析値を元に GEMS/Food が示している方法に従って計算（WHO, 2003）。 

平均値：定量限界未満の試料数が全試料数の 60% 以下の食品については以下に記す平均値①を、定量限界未満の試料数が 60%を超える食品に

ついては平均値②及び平均値③を算出し、掲載データではこれらの平均値のうち、平均値①又は平均値②を記載。 

平均値①：定量限界未満の濃度を定量限界の 1/2 として算出。 

平均値②：検出限界未満の濃度を検出限界とし、検出限界以上かつ定量限界未満の濃度を定量限界として算出。 

平均値③：定量限界未満の濃度をゼロとして算出。 

（農林水産省 2012 より作成） 1 

 2 
 3 

③飲料水 4 
平成 22 年度の水道統計におけるヒ素及びその化合物の検出状況（表 9）から、各観5 

測地点における最高値別でみると、原水においては、水道法水質基準値（0.01 mg/L）6 
以上のが 28 箇所あったが、ほとんどが 0.001 mg/L 以下（4,512/5,319）であった。7 
また、浄水においては、ほとんどが 0.001 mg/L 以下（5,173/5,679）であった。 8 

 9 
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表 9 水道水でのヒ素及びその化合物検出状況 

      目標値に対する度数分布表 

浄水

／ 

原水

の別 

水源種別 
測定 

地点数 

10% 

以下 

10% 

超過

20% 

以下 

20%

超過

30%

以下

30%

超過

40%

以下

40%

超過

50%

以下

50%

超過

60%

以下

60%

超過

70%

以下

70% 

超過 

80% 

以下 

80% 

超過

90% 

以下 

90%

超過

100%

以下

100%

超過

～ 

0.001 

(mg/L) 

～ 

0.002 

(mg/L) 

～ 

0.003

(mg/L)

～ 

0.004

(mg/L)

～ 

0.005

(mg/L)

～ 

0.006

(mg/L)

～ 

0.007

(mg/L)

～ 

0.008 

(mg/L) 

～ 

0.009 

(mg/L) 

～ 

0.010

(mg/L)

0.011

(mg/L)

～

原水 

全体 5,319 4,512 408 158 65 64 30 19 16 11 8 28

表流水 1,077 878 124 35 15 8 3 2 2 0 2 8

ダム、湖沼水 281 231 27 15 1 4 0 1 0 1 0 1

地下水  3,100  2,674 187 84 40 42 22 13 11 8 5 14

その他  839 709 68 24 9 10 5 3 3 2 1 5

浄水 

全体 5,679 5,173 242 121 56 39 14 14 11 5 4 0

表流水 1,052 996 29 12 6 4 1 2 2 0 0 0

ダム､湖沼水 267 258 4 3 1 0 0 1 0 0 0 0

地下水 3,005 2,650 170 81 44 30 11 6 7 4 2 0

その他 1,340 1,254 39 25 5 5 2 5 2 1 2 0

（平成 22 年度調査結果）

 1 
表流水を水源として水道水へと供給される場合は、水道法水質基準（0.01 mg/L10 2 

μg/L）を超えるヒ素を摂取することはないが、地下水を飲料水として利用する場合、3 
一般にはそのまま飲むため、地下水中に含まれるヒ素が全て摂取されることになる。4 
環境省による平成 23 年度地下水質測定結果によると、日本では約 2％の地下水が水5 
道法水質基準を上回るヒ素を含んでおり、これまでに日本の地下水から検出されたヒ6 
素の最大値は 0.65 mg As/L であるとしている（環境省 2012）。 7 

 8 
また、日本において飲泉に用いられている温泉水中のヒ素を調査した 81 検体から9 

は無機ヒ素である As(III)及び As(V)のみが検出され、総ヒ素濃度は平均 120.1（0.11610 
～1,024）μg As/L であった（千葉ら 2008）。 11 

 12 
 13 

（２）経口曝露量の推定 14 
①総ヒ素 15 
日本人の食品及び飲料水からの総ヒ素摂取量は陰膳方式あるいはマーケットバ16 

スケット方式を用いて調査が実施されている。 17 
Mohri ら（1990）は 12 名（男女 各 6 名）の成人を対象に陰膳方式を用いて 318 

日間以上の平均総ヒ素摂取量を測定したところ、一日総ヒ素摂取量は平均 201.6±19 
142.9 g（31.0～682.0 g）であった。また 4 名（男女 各 2 名）の成人について 720 
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日間調査を行ったところ、1 一日総ヒ素摂取量が平均 182.3±114.0 g（27.0～376.0 1 
g）であったと報告した。Yamauchi ら（1992）では 35 名（男 12 名、女 23 名）2 
の成人について陰膳方式により一日総ヒ素摂取量を平均 195±235 g（15.8～1039 3 
g）と報告した。 4 
厚生労働省のトータルダイエット調査では、飲料水を含めた全食品を 14 群に分5 

け、国民健康・栄養調査による食品摂取量に基づき、小売店等から食品を購入し必6 
要に応じて調理した後、食品群ごとに HGAAS 水素化物発生原子吸光分析法による7 
測定を行い、国民 1 人当たりの平均的な一日摂取量を推定するマーケットバスケッ8 
ト方式により 2002～2006 年における日本人の一日総ヒ素摂取量を 177.8 g（うち9 
飲料水は 0.1 g）と推定した。 10 
食品安全委員会は（20123）、環境省の「ダイオキシン類をはじめとする化学物11 

質の人への蓄積調査」（平成 18～22 年度実施）における陰膳調査にて採取した調12 
査対象者の連続した 3 日の食事試料について、各々ランダムに一日選択した 31913 
試料（男 94 名、女 225 名）について総ヒ素の分析調査を行った。一日の総ヒ素摂14 
取量は、平均 199±272 g（3.14～2170 g）、体重あたりの 95 パーセンタイル値15 
を 8.88（g/kg 体重/日）と報告している。 16 

 17 
②無機ヒ素 18 

Mohri ら（1990）は成人 12 名（男女 各 6 名）の 3 日間以上の陰膳試料を用い19 
て原子吸光分析法により一日無機ヒ素摂取量を測定したところ、13.7±7.8 g（1.220 
～31.7 g）であった。同様に成人 4 名（男女 各 2 名）を対象とした 7 日間の調査21 
では 1 日無機ヒ素摂取量は平均 10.3±5.5 g（1.8～22.6 g）であった。Yamauchi 22 
ら（1992）が成人 35 名（男 12 名、女 23 名）の陰膳試料を用いて原子吸光分析23 
法により測定を行ったところ、一日無機ヒ素摂取量は平均 33.7±25.1 g（8.34～24 
101 g）と報告された。 25 

厚生労働省のトータルダイエット調査では、マーケットバスケット方式で一日無26 
機ヒ素摂取量を推定したところ、一日無機ヒ素摂取量は 62.8 g であった。 27 

Oguri ら（2012）は、首都圏在住の成人女性 25 名を対象とした陰膳方式による28 
一日の無機ヒ素摂取量を平均 6.52±11 g（2.0～57 g）、日本全国から収集した29 
陰膳 141 日分を混合・均一化して作製された認証標準物質（NIES CRM NO.27）30 
からの推定一日摂取量を 27 μg と報告している。 31 
食品安全委員会は（2013）、環境省の「ダイオキシン類をはじめとする化学物質32 

の人への蓄積調査」（平成 18～22 年度実施）における陰膳調査にて採取した 31933 
試料（男 94 名、女 225 名）について無機ヒ素の分析調査を行った。一日の無機ヒ34 
素摂取量は、18.6±19.6 g（2.18～161 g）、体重あたりの 95 パーセンタイル値35 
を 0.754（g/kg 体重/日）と報告している。 36 
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また、小栗ら（2013）が引用している川辺ら（2003）は、公表されている各種1 
媒体中総ヒ素濃度の代表値と分布に基づき、モンテカルロ法による日本人の無機ヒ2 
素曝露量とその内訳推計を報告している。それによると水道水を飲用する家庭での3 
総曝露量は 0.42 μg/kg 体重/日 で、そのうち食物が 94.3 ％、土壌の直接摂食によ4 
るものが 1.3 ％、大気吸入によるものが 0.1 ％と推定されている。 5 

 6 
③有機ヒ素 7 

Mohri ら（1990）は上記と同様の方法を用いて陰膳試料中の有機ヒ素濃度を分析8 
した。成人 12 名（男女 各 6 名）の 3 日間以上の陰膳試料からは、一日当たり平均9 
メチルアルソン酸 MMA7.6±7.9 g（0.6～36.0 g）、ジメチルアルシン酸 DMA34.010 
±34.7 g（0～110 g）、トリメチルヒ素化合物 120.4±97.8 g（0～425 g）が11 
検出された。成人 4 名（男女 各 2 名）を対象とした 7 日間の調査では、1 日当た12 
りメチルアルソン酸 6.5±4.6 g（0.6～19.0 g）、ジメチルアルシン酸 DMA49.913 
±49.8 g（2.8～183.6 g）、トリメチルヒ素化合物 87.3±76.8 g（10～271.4 g）14 
が検出された。Yamauchi ら（1992）の報告では、成人 35 名（男 12 名、女 2315 
名）の陰膳試料を測定したところ、一日有機ヒ素摂取量は MMA 平均 2.25±2.5 g16 
（0.16～9.63 g）、DMA 平均 12.9±11.1 g（0.36～38.0 g）、トリメチルヒ素17 
化合物 trimethylated arsenic（TMA）平均 148±226 g（1.95～946 g）が検出18 
された。 19 

Oguri ら（2012）は、MMA(V)、DMA(V)、TMAO について、首都圏在住の成20 
人女性 25 名を対象とした陰膳方式による一日平均摂取量をそれぞれ<0.18 μg21 
（<0.18～0.39 μg）、1.8±2.3 μg（0.35～12 μg）、<0.053 μg（<0.053～2.4 μg）、22 
認証標準物質からの推定一日摂取量をそれぞれ 3.9 μg、12 μg、5.9 μg と報告して23 
いる。また、AsBe について、上記認証標準物質からの推定一日摂取量を 140 μg と24 
報告している。 25 
食品安全委員会は（2013）、環境省の「ダイオキシン類をはじめとする化学物質26 

の人への蓄積調査」（平成 18～22 年度実施）における陰膳調査にて採取した 31927 
試料（男 94 名、女 225 名）を測定したところ、一日当たりの摂取量を DMA は 6.4728 
±4.59 g（1.97～39.7 g）、AsBe は 88.8±205.8 g（2.05～1,680 g）であった。 29 

 30 
２．吸入曝露 31 
ヒ素のヒトへの曝露経路の一つとして、呼吸による大気からの吸入曝露が挙げられ32 

る。我が国では、製品評価技術基盤機構（2008）がヒ素の大気中濃度（0.011 g As/m3）33 
から吸入曝露からの一日摂取量を 0.22 μg As/人/日と推定し、吸入経路の体重当たり34 
の一日摂取量を 0.0044 μg As/kg 体重/日とされるとしている（製品評価技術基盤機構35 
2008）。 36 
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小栗ら（2013）は、有害大気汚染物質モニタリングの平成 22 年度全国平均値（1.4 1 
ng/m3）から推計した日本人成人の一日ヒ素経気道曝露量を、一日換気量を 15 m3 と2 
仮定すると 0.02 μg/ 日と推定している。有機ヒ素農薬等の散布地域周辺などを例外3 
とすると、一般環境の大気中にはほとんどメチル態ヒ素は検出されず、ほとんどが無4 
機ヒ素（特に As(V)）であると推定されていることから（Lewis et al.  2012）、こ5 
の値は無機ヒ素の一日曝露量とみなすことができ、無機ヒ素の経気道曝露レベルは経6 
口曝露レベルの 0.1％程度であるとしている（小栗ら 2013）。 7 
有機ヒ素を含む農薬が使われていた時にはタバコに最高 52 μg/g のヒ素が含まれて8 

いたが、使用禁止後は 3 μg/g まで低下し（Holland and Acevedo 1996; Becker and 9 
Wahrendorf 1993）、1 本当たりの平均含有量は 1.5 μg と報告されている（Small HG 10 
Jr. and McCants CB 1962）。たばこの主流煙には 1 本当たり 0～1.4 μg が（Cogbill 11 
and Hobbs 1957）、副流煙には 1 本当たり 0.015～0.023 μg（平均 0.018 μg）のヒ素12 
が含まれていると報告されている（Landsberger and Wu 1995）。 13 

 14 

Ⅳ．安全性にかかる知見の概要 15 

１．体内動態 16 
（１）吸収 17 
①無機ヒ素化合物 18 
経口投与された As(III)や As(V)は、ほとんどの動物種で 80～90％が迅速に消化19 

管から吸収され（NEDO 2008）、ヒトでは 55～87％（Buchet 1981; Crecelius 1977; 20 
Kumana 2002; Mappes 1977; Tam 1979; ATSDR 2007）、ハムスターでは 40～21 
50％（NEDO 2008）と報告されている。飲料水中に存在する亜ヒ酸塩（As(III)）22 
及びヒ酸塩（As(V)）は、摂取後、急速かつほぼ完全（約 95％）に吸収されること23 
が示されている（Zheng 2002）が、食事中の無機ヒ素の吸収は、ヒ素化合物の溶24 
解性、胃腸管内の他の食品成分及び栄養素の存在並びに食品マトリックスによって25 
異なるとされている（EFSA 2009）。低溶解性の三硫化二ヒ素やセレン化ヒ素、ヒ26 
化ガリウムは消化管から吸収されにくいとされている（Mappes 1977; Vahter 27 
2002; ATSDR 2007）。JECFA（2011）によると、マウスへの 5 価のヒ素化合物28 
の経口投与による消化管吸収は、Odanaka ら（1980）による報告では低く（尿中29 
排泄量が 48.5％）、Vahter と Norin （1980）による報告では高い（尿中排泄量30 
89％）が、この差は、Vahter と Norin （1980）では少なくとも投与 2 時間前か31 
ら投与 48 時間後マウスを絶食させているが、Odanaka ら（1980）では食事制限32 
がなされていないために生じるとされている（JECFA 2011）。 33 
また、Juhasz ら（2006）らは、ヒ酸ナトリウムで汚染された水を用いて育てた34 

コメを非汚染水で炊く場合と、市販のコメを汚染水で炊く場合との生物学的利用率35 
をブタの生体内モデルを使用して比較している。前者は DMA(V)を主に含み生物学36 
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的利用率は 33.1±3.2%と低く、後者は無機の As(V)を含み生物学的利用率は 89.41 
±9.4%と高かった。著者らは、コメに含まれるヒ素の生物学的利用率はヒ素の化学2 
形態に依存し、調理用水中のヒ素の存在とその化学形態にも大きな影響を受けると3 
考えられるとしている（Juhasz et al. 2006）。また、Juhasz ら（2008）は、ブタ4 
におけるリョクトウ（mung bean）中の無機ヒ素のバイオアベイラビリティはほぼ5 
100%であるが、この割合はレタス及びフダンソウ（chard）では 50%となり、著6 
者らはヒ素の胃腸吸収に対する野菜の非消化多糖類成分の影響が示唆されるとし7 
ている（Juhasz et al. 2008）。 8 
なお、動物では、マウスの異なる系統のマウス差について、（C57BL、C3H 及9 

び B6C3F1）を用いて代謝が検討がなされており、ヒ酸の経口投与の場合による消10 
化管からの吸収に差異が認められたると報告されている（Hughes et al. 1999; 内11 
閣府食品安全委員会 2009）。 12 

 13 
②有機ヒ素化合物 14 
ヒトの有機ヒ素の経口摂取による消化管からの吸収に関するデータは極めて少15 

ない（EFSA 2009）。Buchet ら（1981）が実施した、ボランティアを対象にした16 
MMA(V)又は DMA(V)のいずれかのヒ素の単一経口投与量（500 μg As）を摂取し17 
た研究では、4 日後までに尿中に排泄されたヒ素量はそれぞれ摂取用量の 78%及び18 
75%であり、5 価有機ヒ素化合物の消化管吸収は＞75%であることが示唆されてい19 
る。 20 
アルセノシュガーについては、Francesconi ら（2002）が、男性ボランティア 121 

名においてアルセノシュガーの摂取 4 日後に約 80%が尿中に排泄されることを報22 
告している。しかし、尿中排泄に基づく最近のデータからは、アルセノシュガーの23 
吸収には極めて大きな個人差があることが示唆されている（Raml et al. 2009）。 24 

AsBe については、EFSA（2009）によると、Brown ら（1990）がボランティア25 
6 名に 74As-AsBe を投与したところ、投与 1 日後の全身含有量は摂取量の約 50％26 
であり、その値は、その後数日間にわたり漸減したと報告されている。しかし、27 
Brown ら（1990）は、投与 1 日後の時点では既に吸収された AsBe の多くが尿中28 
に排泄されていたと考えられたとしている（EFSA 2009）。また、Yamauchi と29 
Yamamura（1984）は、魚や魚介類に存在する AsBe や AsC は消化管から迅速に30 
吸収され、ヒトの場合には 72 時間以内にそのほとんどが尿中に排泄されたと報告31 
している。 32 
げっ歯類では、ヒ素が 5 価の形態として存在する MMA(V)及び DMA(V)などの化33 

合物は、摂取用量の＞40%が胃腸管から吸収され、3 価の有機ヒ素化合物の吸収率34 
は一般に低いとされている（Goodman and Gilman 1980; Vahter 1994; Hughes et 35 
al. 2005; EFSA 2009）。また、EFSA（2009）によると、Juhasz ら（2006）は、36 
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ブタにおける MMA(V)及び DMA(V)の胃腸吸収はそれぞれ 17%及び 33%であると1 
報告しているとされている（EFSA 2009）。 2 

 3 
（２）分布 4 
①無機ヒ素化合物 5 

As(III)は生理学的な pH では不溶態であり、イオン化態である As(V)よりはるか6 
に迅速に肝細胞に取り込まれやすく（Lerman et al.and Clarkson1983）、また7 
As(III)は As(V)より 10 倍ほどチオール基と親和性が高い（Jacobson-Kram and 8 
Montalbano 1985）と報告されている（NEDO 2008）。 9 

インドのムンバイ（旧名ボンベイ）のヒ素曝露事故で死亡したヒト（年齢、性別10 
不詳）の組織中のヒ素含有量を分析した結果では、個人差が大きいが、脳 3.9±1.0、11 
血液 5.9±3.9、腎臓 12.4±20.7、肝臓 14.5±6.9、脾臓 15.2±16.6、肺 19.9±22.7 12 
ng/g 湿重量であった。脳のヒ素含有量が低いのは、血液-脳関門がヒ素の脳への13 
移行を妨げている可能性が示唆された（Dang et al. 1983）。一方、脳出血、肺炎、14 
がんで死亡した日本の成人（36～79 歳）の As とその代謝物の組織分布に関する研15 
究では、脳の濃度は他の組織とあまり変わらず、すべての組織で大きな個人差があ16 
ったと報告されている（Yamauchi and Yamamura 1983; NEDO 2008）。 17 
また、ヒ素に汚染された西ベンガル地域に住むヒトの血漿中からは、遊離無機ヒ18 

素（As(III)、As(V)）、MMA(III)、MMA(V)、DMA(III)、DMA(V)、AsBe、AsC19 
が検出されたと報告されている（Suzuki et al. 2002; NEDO 2008）。 20 
雄 CD1 マウスにヒ酸ナトリウム（As(V)）（0、2.5、5、10 mg/kg 体重/日）を 921 

日間経口投与し、脳及び肝臓のヒ素濃度を測定したところ、総ヒ素濃度は対照群と22 
比べて全投与群で脳及び肝臓で増加し、10 mg/kg 体重/日投与群ではそれぞれ対照23 
群と比べて約 2 倍及び約 3 倍であった。著しく増加したヒ素種は脳では DMA、肝24 
臓では無機ヒ素であり、それぞれ 10 mg/kg 体重/日投与群で対照群の約 9 倍、約 325 
倍であったと報告されている（Rodriguez et al. 2005; ATSDR 2007）。また、雌26 
C57BL/6 マウスにヒ酸ナトリウム（As(V)）（0.5、2、10、50 ppm As; 0.08、0.35、27 
1.9、7.0 mg As/kg 体重/日）を 12 週間飲水投与したところ、組織ヒ素蓄積総量（無28 
機ヒ素、MMA 及び DMA の合計として測定）は多い順から、腎臓＞肺＞膀胱＞皮29 
膚＞血液＞肝臓であり、MMA は腎臓において、DMA は肺において最も多くみら30 
れた代謝物であったと報告されている（Kenyon et al. 2008; EFSA 2009）。 31 
また、母乳に排泄されるヒ素濃度は極めて微量であることが報告されている。32 

Fangstrom ら（2008）によるバングラデシュにおける調査において、飲料水から33 
の高ヒ素曝露（尿中排泄量の中央値 約 50 μg/L）にもかかわらず、母乳サンプル中34 
の濃度は低く（中央値 1 μg/kg）、母乳に移行するヒ素化合物は主に無機ヒ素であ35 
ったことが報告されている（Fangstrom et al. 2008; EFSA 2009）。 36 
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ヒトをはじめとした哺乳動物では、無機ヒ素及びそのメチル化代謝物である1 
MMA 及び DMA はいずれも胎盤を通過し、胎児へ移行することが報告されている2 
（Lindgren et al. 1984; Concha et al. 1998a; EFSA 2009）。 3 

 4 
②有機ヒ素化合物 5 
 EFSA（2009）によると、Vahter ら（1984）は、74As-DMA を経口投与したマ6 
ウス及びラットでは投与後 6 時間以内に、多い順に腎臓＞肺＞腸管粘膜＞胃＞精巣7 
で蓄積が生じ、多くの組織では DMA の濃度は急速に低下したが、肺、甲状腺及び8 
腸管粘膜では最も長く保持されたことを報告している。また、Hughes ら（2005）9 
は、雌の B6C3F1 マウスに MMA(III)及び MMA（V）をそれぞれ単回経口投与（0.4、10 
40mg As/kg 体重）したところ、MMA(V)投与群では膀胱及び腎臓に、MMA(III)11 
投与群では肺に最も蓄積し（MMA 及び DMA として測定）、組織中における DMA12 
の割合は、MMA(V)投与群（0.4mg As/kg 体重）では、血中で 0％、肺で 19%であ13 
ったが、MMA(III)投与群では血中で 75%、膀胱、腎臓及び肺で 100%であったと14 
報告されている。（EFSA 2009） 15 

 16 
（３）代謝 17 
①無機ヒ素化合物 18 
飲料水中の As(V) は、ほとんどの動物種で血中では As(III)として検出される19 

（NEDO 2008）。生体内に吸収された無機ヒ素はメチル化代謝され、ヒトでは、20 
主として、DMA(V)、MMA(V)、ヒ酸及び亜ヒ酸が尿中に排泄される（JECFA 2011）。21 
また、インド西ベンガル州のヒ素汚染地域において、ヒ素中毒症状を呈する住民の22 
尿中ヒ素は DMA(V)ではなく主に DMA(III)であることが報告されている（Mandal 23 
et al. 2001）。代謝によりメチル化された MMA(V)及び DMA(V)は急性毒性が低く、24 
ヒ素のメチル化は生体における解毒機構と考えられてきた。しかしながら、その中25 
間代謝物である 3 価メチル化ヒ素（MMA(III)、DMA(III)）については、近年では26 
メチル化代謝は無機ヒ素の解毒というよりはむしろ代謝活性化のプロセスと考え27 
られている（EFSA 2009; 内閣府食品安全委員会 2009）。 28 
図 4 に無機ヒ素化合物のメチル化代謝過程を示す（Aposhian et al. 2000）。一29 

般的には、As(III)から As(V)への酸化にともないメチル基が導入される酸化的メチ30 
ル化反応がヒ素の代謝機構として提唱されている（Challenger 1951; Aposhian et 31 
al. 2000）。また、図 5 に示す 3 価ヒ素－グルタチオン複合体の形成を介したメチ32 
ル化機構が報告されている（Hayakawa et al. 2005; Thomas et al. 2007）。いず33 
れのメチル化機構もヒ素の酸化還元状態の変動（レドックスサイクル）の中で S-34 
アデノシル-L-メチオニン（SAM）がメチル供与体となり、3 価ヒ素メチル転移酵35 
素（AS3MT）をはじめとするメチル転移酵素による触媒反応であると考えられて36 
いる（Thomas et al. 2007）。その過程で活性酸素が生じ、酸化ストレスを誘発す37 
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ることも報告されている（Hu et al. 2002）。他方では、DMA(III)の更なる還元代1 
謝過程で生成するジメチルアルシンと分子状酸素との反応によるヒ素ラジカルな2 
どのフリーラジカルの生成が報告されている（Yamanaka et al. 1990; Kitchin 3 
2001）。また、尿中にジメチルチオアルシン酸などの DMA(V)より毒性の高い含4 
硫ヒ素化合物が検出され、それらはジメチルヒ素と生体内含硫化合物との反応によ5 
り生成する可能性が指摘されている（Yoshida et al. 2003; Raml et al. 2007; 6 
Naranmandura et al. 2007）。 7 

 8 
②有機ヒ素化合物 9 

海産物由来のヒ素代謝の報告は動物試験でも少ない。アルセノシュガー含有量が10 
高い海藻を常食とするヒツジの尿中及び血中ヒ素を形態別に分析した結果、尿中及11 
び血中の主な代謝物は DMA(V)であり、尿、血、臓器、羊毛におけるヒ素濃度はヒ12 
素非曝露のヒツジと比較して高い値を示した（Feldmann et al. 2000）。さらに、13 
マウス盲腸細菌叢及び盲腸組織を用いてアルセノシュガーの生体内変換について14 
検討した結果、細菌叢を加えた反応混合液（37℃、1 時間）では 95％のアルセノシ15 
ュガーがチオ体に変換されたが、盲腸組織のみではチオ体への変換率は著しく低か16 
った（37℃ 48 時間 77％）（Conklin et al. 2006）。アルセノシュガーを摂取し17 
たヒトの尿中代謝物として、DMA(V)のほかチオ-DMA(V)、チオ-ジメチルアルセ18 
ノエタノール（DMAE）、チオ-アルセノシュガーなどが検出されたが、これらの19 
尿中ヒ素代謝物は DMA(V)を除いて高濃度曝露（10 mM）においても細胞毒性は20 
認められなかった（Raml et al. 2005）。 21 
 AsBe のような有機ヒ素化合物は、無機ヒ素化合物に比べてほとんど代謝されず、22 
より迅速に尿中に排泄される（IPCS WHO 2001）。 23 

 24 
③代謝の種差・個体差 25 
無機ヒ素のメチル化代謝には種差が認められる。マーモセット、チンパンジー及26 

びモルモットでは肝臓のヒ素メチル転移酵素が欠損しており MMA(V)及び27 
DMA(V)の尿中排泄は認められていない（内閣府食品安全委員会 2009）。一方、28 
リーサスモンキー、ウサギ、マウス、ラット及びハムスターは肝臓にヒ素メチル転29 
移酵素が存在し、ヒ素のメチル化代謝能を有している（Goering et al. 1999）。ま30 
た、これら実験動物の尿中に排泄される MMA(V)の割合はヒトと比較して圧倒的に31 
少なく、MMA(V)から DMA(V)へのメチル化が効率的であることが報告されている32 
（Vahter 2000）。 33 
マウスの系統差について、C57BL、C3H 及び B6C3F1を用いて検討されており、34 

ヒ酸の経口投与による消化管からの吸収に差異が認められるものの、メチル化代謝35 
には差異が認められていないと報告されている（Hughes et al. 1999）。 36 
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最近、AS3MT がヒ素の分布と形態に影響を及ぼすことを示す実験が行われてい1 
る。雌性野生型（C57BL/6）マウス（以下 WT）（28 匹）と AS3MT 欠損無効化2 
マウス（以下 KO）（28 匹）にそれぞれ亜ヒ酸ナトリウム（As(III)）（1.73、17.3、3 
43.3 ppm：1、10、25 ppm As）を 33 日間飲水投与し、血漿中の総ヒ素の濃度を4 
測定した結果、KO より WT が高かったが、赤血球中の総ヒ素濃度は WT より KO5 
が高かった。また肝臓、腎臓、及び肺の総ヒ素濃度は、WT より KO が高かった。6 
いずれも、総ヒ素中のメチル化ヒ素(mono-、di-、tri-メチル化ヒ素化合物)の割合が7 
WT では全体の 8 割を占めていたが、KO では低かった。著者らは、KO ではヒ素8 
のメチル化能が非常に低下しているにもかかわらず、メチル化ヒ素が KO の組織中9 
にも認められた原因は、おそらく腸内細菌嚢によるヒ素代謝が考えられるとしてい10 
る（Chen et al. 2011）。 11 
ヒトの個体差については、AS3MT などヒ素代謝に関連する酵素の遺伝子多型と12 

尿中メチル化ヒ素排泄との関係が検討されている（Lindberg et al. 2007; 13 
Hernández et al. 2008a）。チリ人において AS3MT 遺伝子の Met287Thr の 1 塩14 
基多型により尿中 MMA(V)が上昇することが報告されている（Hernández et al. 15 
2008b）。 16 

 17 
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 19 
SAM: S-アデノシル-L-メチオニン  20 
SAHC: S-アデノシル-L-ホモシステイン 21 
AS3MT: 3 価ヒ素メチル転移酵素 22 

 図 4 ヒ素化合物の代謝（酸化的なメチル化反応）（内閣府食品安全委員会（2009）より転載） 23 
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 4 
図 5 ヒ素化合物の代謝（3価ヒ素－グルタチオン複合体形成を介したメチル化反応） 5 

     （内閣府食品安全委員会（2009）より転載） 6 

 7 
 8 
（４）排泄 9 
①無機ヒ素化合物 10 
ヒ素及びその代謝産物は、主に尿及び胆汁に排泄される。ラットはヒ素及びその11 

代謝産物を優先的に胆汁へ排泄する傾向があるが、多くの哺乳動物種及びヒトでは12 
ヒ素化合物は主に尿から排泄される（Schuhmacher-Wolz et al. 2009; EFSA 2009）。13 
ヒト尿中では、一般的に、DMA(V)（40～75％）、ヒ酸及び三酸化二ヒ素（20～25％）、14 
MMA(V)（15～25％）が認められる（ATSDR 2007）。しかしながら、海藻類や魚15 
介類にはアルセノシュガーや AsBe などの有機ヒ素化合物を多く含有しており、海16 
産物の摂食によりそれらの有機ヒ素が尿中に排泄される。 17 
無機ヒ素を多く含むヒジキの加工食品摂取後の尿中ヒ素の形態別分析とその経18 

時的変化を観察した結果、ヒ酸、三酸化二ヒ素、MMA(V)、DMA(V)はヒジキ摂取19 
後それぞれ 4、6.5、13、17.5 時間でピーク濃度に達すること（Nakajima et al. 2006）、20 
ヒジキ摂取後 48～50 時間後で 50～90％のヒ素が排泄されることが報告されてい21 
る（山内と山村 1979; 福井ら 1981）。 22 
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ヒトの血液中での半減期は 1、30、200 超時間の三相であり、第一相で大部分が1 
血液中から消失した（Mealey et al. 1959; Pomroy et al. 1980）。ヒトの肺に取り2 
込まれたヒ素は、75％が半減期 4 日、残り 25％は半減期 10 日で肺から排泄される3 
二相性モデルが妥当とされている（Thorne et al. 1986）。また、不溶性のヒ素化4 
合物では半減期はかなり延長されると報告されている（Brune et al. 1980）。 5 

 6 
②有機ヒ素化合物 7 
ヒトでは、摂取された MMA 及び DMA は主として尿中（摂取量の 75～85％）8 

に 1 日以内に排泄される。このことは、マウス、ラット及びハムスターによる実験9 
でも示されているが、動物では、尿中と同様に糞中にも排泄される（ATSDR 2007）。10 
マウス及びハムスターでは、MMA 及び DMA は急速に体内から消失することが報11 
告されており、例えば、マウスでは DMA の投与量の 85％が半減期 2.5 時間で体外12 
に排泄される。一方、対照的にラットでは DMA の投与量の 45％が半減期 13 時間13 
で排泄されるが、55％が半減期 50 日で排泄される（Vahter et al. 1984; ATSDR 14 
2007 より引用）。 15 
日本人ボランティア 210 名で行った調査結果では、尿中における AsBe の中央値16 

が 61.3 μg As/L、DMA(V)の中央値が 42.6 μg As/L と、高い値が報告されている17 
（Hata et al. 2007）。一般に、AsBe はその大部分が代謝されず摂取後速やかに尿18 
中排泄されるが、アルセノシュガーは一部の動物に対して発がん性を有する19 
DMA(V)や DMAE などに代謝変換されると報告されている（Ma and Le 1998; 20 
Francesconi et al. 2002; Heinrich-Ramm et al. 2002）。 21 

 22 
③排泄の種差 23 
マウスに無機ヒ素を静脈内投与すると 90％が 2日で排泄されるのに対し（Vahter 24 

and Marafante 1983）、ヒトの生物学的半減期は 4 日である（Buchet et al. 1981）。25 
ラットでは、ヘモグロビンの As(III)との親和性がヒトヘモグロビンに比べて高く26 
（IARC 2012）、代謝生成した DMA(V)が赤血球に保持されるため、ヒト、マウス27 
及びハムスターなど他の哺乳動物と比較して尿中排泄が遅く、ヒ素が体内に長期間28 
貯留する（Vahter 1981; Marafante et al. 1982; Lerman and Clarkson 1983）。 29 

 30 
 31 

２．無機ヒ素化合物の影響 32 
（１）ヒトにおける影響 33 
ヒ素化合物は 20 世紀から今日まで一貫して需要があり、銅精錬所、非鉄精錬所、34 

ガラス産業、半導体産業などで職業性曝露による健康障害が懸念されている。 35 



 

46 
 

一方、ヒ素化合物による食品への汚染事例も国内外で報告されており、日本でも約1 
12,000 名の新生児が亜急性中毒を発症した事例がある。また、海外においては、飲2 
料水を介した無機ヒ素曝露による影響について報告されている。 3 

 4 
①急性及び亜急性影響 5 
無機ヒ素化合物はヒトを死に至らせることがある。ヒ素の毒性はその溶解度、化6 

学形態により異なる。一般に As(III)は As(V)より毒性が強いとされている（JECFA 7 
2011）。ヒト成人における致死量は過去の事故例から、三酸化二ヒ素では体内吸収8 
量として 100～300 mg/人と推測され、動物より感受性は高いとされている（内閣9 
府食品安全委員会 2009）。また、経口摂取により三酸化二ヒ素や亜ヒ酸ナトリウ10 
ムにおける最小致死量は 2 mg/kg 体重、小児における経口最小中毒量は 1 mg/kg11 
体重との報告がある（RTECS 1998）。 12 
急性ヒ素中毒の症状は、発熱、下痢、衰弱、食欲の減退、嘔吐、興奮、発疹、脱13 

毛のほか多彩な症状を呈する。最初に口腔、食道などの粘膜刺激症状、次に焼ける14 
ような食道の疼痛や嚥下困難が起こり、数分から数時間後に悪心、嘔吐、腹痛、下15 
痢などの腹部症状が出現する。重篤な場合は著明な腹痛、激しい嘔吐、水溶性下痢16 
をきたし、脱水によるショック、筋痙攣、心筋障害、腎障害が出現し、早い場合に17 
は 24 時間以内で死亡する。また、摂取後 2～3 週頃より末梢神経障害として異常感18 
覚を主徴とする多発神経炎が出現してくる（井上ら 1987）。乳児においては、無19 
機ヒ素化合物に汚染された粉ミルクの摂取（投与量 1.3～3.6 mg/日相当）で数週間20 
以内に兆候が発現する。大人でも 3 mg/日のヒ素化合物の摂取により 2～3 週間で21 
同様の兆候が発現する（内閣府食品安全委員会 2009）。 22 
中毒事例として、急性毒性では和歌山のカレー事件、亜急性中毒では森永ヒ素ミ23 

ルク事件が例として挙げられる。 24 

 25 
吸入（経気道）曝露による急性中毒については、高濃度のヒ素化合物の粉塵を吸26 

入した場合、口腔内汚染が生ずると、嚥下によりヒ素は消化管に取り込まれ吸収さ27 
れる。そのことから、経口摂取と同様に、消化器症状として悪心、下痢、腹痛、さ28 
らに、中枢と末梢の神経障害が認められることもある（U.S. DHHS 1998）。高濃29 
度の三酸化二ヒ素を吸入した場合、呼吸器への刺激性と腐食性のため、鼻粘膜刺激30 
症状、咳、呼吸困難が出現し、肺水腫をきたして死亡することがある（井上ら 1987）。 31 

 32 
a．和歌山カレー毒物混入事件 33 
平成 10 年 7 月 25 日、和歌山市園部において 67 名が急性ヒ素中毒になり、4 名34 

が約 12 時間後に死亡した。生存者は 63 名で男性 29 名、女性 34 名である。1～1235 
歳は 20 名、13～67 歳が 43 名である。原因は、三酸化二ヒ素で生存者 63 名にお36 
ける推定摂取量（吸収量）は平均 53 mg、100 mg 以上の摂取が 4 名、50～99 mg37 



 

47 
 

の摂取が 25 名であった。このうち、最大の摂取量は 141 mg、最小の摂取量は 18 mg1 
であった。12 歳以下の 20 名のヒ素摂取量は 48.5±23 mg、13 歳以上の 43 名の値2 
は 55.5±26.3 mg であり、有意差はなかった。 3 
カレーに混入された三酸化二ヒ素は、大部分が余熱で溶解してイオン化し、一部4 

は結晶のまま摂取された。カレー摂取後、約 5～10 分で腹部症状を認めた。嘔気や5 
嘔吐は患者に共通する症状で、下痢や腹痛が続いて出現した。下痢が認められたの6 
は患者の約半数で、急性ヒ素中毒で共通する症状でないことが明らかとなった。中7 
等及び重症者では低血圧が数日続き、頻脈、ショックもみられ、死亡した者では循8 
環器障害が主な死因となった。重症者では中枢神経障害として、頭痛、脱力感、痙9 
攣、精神障害を認めた。中・重症者では約 2 週間後、四肢末梢部に両側対称性末梢10 
神経障害が出現し、感覚異常と疼痛を認めた。同時期に、重症者に皮膚障害として、11 
紅斑性発疹（無痛）が腹部と脇の下、首筋に認められた。さらに、爪に Mees 線（白12 
線）が徐々に出現した。Mees 線は体内での急激な栄養障害により顕在化するとの13 
考えがある。この他に、結膜炎、顔面浮腫、口内炎、落屑、脱毛などを少数の患者14 
に認めた。三酸化二ヒ素の結晶を摂取した患者においては、腹部Ｘ線単純撮影でＸ15 
線非透過性物質として消化管内にヒ素の点状陰影が認められた。 16 

63 名の患者はシアン中毒と誤診されたために、急性ヒ素中毒の基本的治療である17 
キレート剤の BAL（British Anti Lewisite）が投与されていない。 18 
小児のメチル化能は成人よりも高く、ヒ素摂取初期において、ヒ素は尿中に効率19 

的に排泄された。このことが、中毒の転帰に強く影響し、小児の大部分は約 1 週間20 
～10 日目には回復傾向にあったが、成人の中毒症状は重症化の方向へ進んだ。患21 
者の中には約 10 年を経過しても末梢神経障害の回復を認めていない例もある（山22 
内ら 2002）。 23 

 24 
b．森永ヒ素ミルク中毒事件 25 
食品への無機ヒ素汚染としては、森永ヒ素ミルク中毒事件は国内外で最も深刻な26 

事件である。1955 年、森永乳業徳島工場で製造していた「粉ミルク」に添加する27 
工業用の第二リン酸ソーダに無機の As(V)が約 10％混入した。岡山県衛生試験所は28 
Gutzeit 法による粉ミルク中ヒ素濃度を測定し、製品のロットにより違いがあるが、29 
三酸化二ヒ素として 20～60 g/g と報告した（北村と粕山 1955）。 30 
森永乳業が製造した乳児用粉ミルクは西日本を中心として広く流通しヒ素汚染31 

した粉ミルクは約 3 か月間にわたり摂取され続け、新生乳児約 12,000 名が亜急性32 
ヒ素中毒となり、133 名が死亡したとされている。乳幼児が粉ミルクから摂取した33 
1 日のヒ素摂取量は 1.3～3.6 mg、総摂取量は 90～140 mg と推測された（濱本 34 
1955）。 35 
報告された臨床所見を総合すると、患幼児にみられた亜急性中毒症状は、発熱、36 

咳嗽、鼻漏、結膜炎、嘔吐、下痢、黒皮症、肝腫、腹部膨満であり、臨床検査異常37 
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としては貧血、顆粒球数減少、心電図異常、長管骨骨端部 X 線像の帯状陰影などが1 
報告されている（NAS 1977）。 2 
学童期 15 年目以降における追跡調査結果（大阪大学医学部）; 15 年目以後、小3 

児科、皮膚科、眼科、耳鼻咽喉科、精神神経科）では、成長の遅れ、白斑黒皮症、4 
角化症、難聴、精神発達遅延やてんかんなどの脳障害が認められた（NAS 1977）。 5 
事件発生後 50 年以上が経過した現在の状況に関して、大阪府立成人病センター6 

は被害者 6,104 名（男性 3,738 名、女性 2,366 名）を対象とした前向きコホート研7 
究（1982～2006 年）を実施した。観察開始年齢は平均 27.4 歳、観察期間は平均8 
24.3 年であった。被害者の死亡は 258 名で、全死因による全観察期間の標準化死9 
亡比（SMR）は全体 1.1（95％信頼区間（CI）=1.0～1.2）、男性 1.0（95％CI=0.910 
～1.2）、女性 1.2（95％CI=1.0～1.6）で、著しい全死亡率の超過はみられなかっ11 
たが、神経系疾患による著しい超過過剰死亡がみられた（SMR=3.7、95%CI=1.912 
～6.2）。観察開始当初に非就労状態であった男性被害者 408 名の死亡リスクは、13 
全死因で有意に高く（SMR=2.8、95％CI=2.1～3.6、p<0.01）、また、神経系の疾14 
患（SMR=25.3、95%CI=10.8～58.8、p<0.01）、呼吸器系の疾患（SMR=8.6、95％15 
CI=3.1～16.8、p<0.01）、循環系の疾患（SMR=3.2、95％CI=1.6～5.2、p<0.01）16 
及び外的要因（交通事故、自殺等）（SMR=2.6、95％CI=1.4～4.1、p<0.01）にお17 
いても有意に増加した。著者らは、一般住民と比較して、本事件の被害者の神経系18 
の疾患による死亡リスクが有意に高かったとしている（Tanaka et al. 2010）。 19 

 20 
 21 
②慢性影響 22 
慢性ヒ素中毒は経口摂取による事例が大部分であり、アジア、中南米諸国、北米23 

などにおける無機ヒ素に汚染された飲料水の長期経口摂取による事例である。 24 
慢性ヒ素中毒の発症までの時間は曝露量に依存的である。井戸水を生活に使用す25 

ることにより慢性的にヒ素に曝露されている集団では、飲料水中のヒ素濃度が 100 26 
g As/L を超えると毒性の兆候が増加する可能性がある（Grantham and Jones 27 
1977）とされている（JECFA 1989）。 28 
なお、経口摂取によるヒ素のヒトへの影響に関する知見は、ヒ素を含む飲料水を29 

介した曝露に限られるため、本評価書ではそれを中心に記載した。 30 

 31 
a. 発がん性 32 

IARC は 2012 年にヒ素曝露による発がん性の評価をまとめている。飲料水中の33 
ヒ素が、膀胱癌、肺癌及び皮膚癌を引き起こす十分な証拠があり、いずれのがんも34 
用量依存性が示されているとしている（IARC 2012）。根拠となった知見の多くは35 
無機ヒ素及びその化合物により汚染された井戸水などの影響から検討された結果36 
であり、高濃度曝露での発がん性は多くの研究で一致した見解であるものの、「低37 
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濃度での影響濃度に一定の数値を導き出すには至っていない（製品評価技術基盤機1 
構 2008）」。最近の Baastrup らの研究においても低濃度の飲料水中ヒ素曝露と2 
発がんリスクの関連はみられなかったと報告されている（Baastrup et al. 2008）。3 
食品に関しては、日本において調理されたヒジキからのヒ素摂取量の推定から推計4 
される発がんリスクが許容リスクをは許容できるレベルを上回ることや5 
（Nakamura et al. 2008）、最近では日本人におけるヒ素摂取と男性現在喫煙者に6 
おける肺癌のリスクとの間に用量反応傾向が認められたとの報告がなされている7 
（Sawada et al. 2013）。 8 
一方、吸入曝露（経気道曝露）については、過去においては銅製錬所、非鉄精錬9 

所、農薬工場などの職業性曝露の事例が知られている。我が国でも大分県佐賀関の10 
銅製錬所労働者 839 名を対象とした 1949～71 年のコホート研究で、肺癌、肝癌、11 
結腸癌の過剰死亡が認められている（Tokudome and Kuratsune 1976）。 12 
 13 
(a)皮膚癌 14 

2012 年、IARC は、飲料水中無機ヒ素の再評価をまとめ、皮膚癌（特に扁平上皮15 
癌）との因果関係を確認した。検討した調査には皮膚癌の罹患率及び死亡率を指標16 
とする台湾（主に南西部のヒ素多発地域）の生態学的調査（Tseng et al.1968; Chen 17 
et al. 1985, 1988a; Wu et al. 1989; Chen and Wang, 1990; Tsai et al. 1999）、チ18 
リでの皮膚癌の死亡率に関する生態学的調査（Rivara et al. 1997; Smith et al. 19 
1998）が含まれる。また、台湾におけるコホート調査（Chen et al. 1988b; Hsueh 20 
et al. 1995, 1997）なども検討の対象となった。IARC は、上記いずれの調査にお21 
いても一貫して無機ヒ素曝露による皮膚癌の有意なリスク上昇が示されたとして22 
いる（IARC 2012）。 23 

Baastrup ら（2008）によるデンマークでの欧州がん及び栄養に関する前向きコ24 
ホート調査（EPIC: European Prospective Investigation into Cancer and 25 
Nutrition）における地理情報システム（GIS）解析では、飲料水中のヒ素及び非黒26 
色腫皮膚癌及び黒色腫の間には地理的要因の調整後に関連は認められなかったが、27 
2 μg/L を上回るレベルの被験者がごくわずかしかいなかった。著者らは、組織学的28 
特異性（例、基底細胞癌及び扁平上皮癌の組合せ）が不足していたため、非黒色腫29 
皮膚癌に関する推論を行うことは困難であったとしている。（Baastrup et al. 30 
2008） 31 

 32 
(b)膀胱癌 33 

IARC は、2012 年のヒ素曝露による発がん性の評価において、飲料水中の無機ヒ34 
素と膀胱癌との間にみられる関係は偶然やバイアスによるものではなく、用量反応35 
関係もみられていることから、膀胱において発がん性があるとした。台湾（Chen et 36 

al. 1985,; Chen et al. 1988a; Wu et al. 1989; Chen and Wang 1990; Chiang et al. 37 
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1993; Tsai et al. 1999) 、チリ（Rivara et al. 1997; Smith et al. 1998; Marshall et 1 
al. 2007）、アルゼンチン（Hopenhayn-Rich et al. 1996, 1998）の生態学的研究や、2 
台湾（Chen et al. 1986）の症例対照研究、台湾（Chen et al. 1988b; Chiou et al. 1995, 3 
2001; Chen and Chiou 2001）や日本（Tsuda et al. 1995） や英国（Cuzick et al. 4 
1992）のコホート研究などを含めて評価を行い、用量の依存性と高濃度及び長期間5 
曝露での影響を確認している（IARC 2012）。 6 

Kurttio ら（1999）は、1967～1980 年にフィンランドの水道設備のない地域の7 
住民 144,627 名を対象として、膀胱及び腎臓癌と井戸水によるヒ素曝露の関連につ8 
いて調べた。最終的な評価対象者は 1981～1995 年に膀胱癌と診断された 61 名（男9 
50、女 11）、腎臓癌と診断された 49 名（男 24、女 25）、年齢及び性別をマッチ10 
させた対照群 275 名（男 163、女 112）であった。井戸水のサンプルは 1967～198011 
年に使用されていた井戸から採取した。対照群の井戸水中ヒ素濃度は低かった（中12 
央値 0.1 μg/L）。腎臓癌リスクに関しては、井戸水中ヒ素濃度、一日ヒ素曝露量、13 
累積ヒ素曝露量のいずれどの曝露指標においても有意な関連を認めなかった。膀胱14 
癌リスクに関しては、診断 3～9 年前の井戸水中ヒ素濃度と関連が認められ、年齢、15 
性別及び喫煙で調整した相対リスク（RR）が、0.1 μg/L 未満曝露群と比較して、16 
0.1～0.5 μg/L 曝露群では RR=1.53（95%CI=0.75～3.09）、0.5 μg/L 以上曝露群で17 
は RR=2.44（95%CI=1.11～5.37）であった。しかし、累積ヒ素曝露量を指標とし18 
た場合には、膀胱癌リスクに関して 500 g 未満曝露群と比較して 2,000 g 以上曝19 
露群でも有意差を認めなかった（RR=1.50（95%CI=0.71～3.15））。（Kurttio et 20 
al. 1999） 21 
これまで行われた調査のうち、Bates ら（1995）は、米国ユタ州において 197822 

年に行われた National Bladder Cancer Study のデータ（症例群：117 名、男 97、23 
女 20、平均 64.2 歳、対照群：266 名、男 194、女 72、平均 61.1 歳）を用いて、24 
低濃度の飲料水中ヒ素曝露と膀胱癌の関連を評価した。累積ヒ素曝露に関して、総25 
ヒ素累積曝露量（index 1）及び膀胱壁が曝露される尿中ヒ素濃度を反映した総ヒ26 
素累積摂取濃度（index 2）の二つの指標を用いた。飲料水中のヒ素濃度は 0.5～160 27 
μg/L（平均 5.0 μg/L）であった。年齢、性別、喫煙、塩素消毒された地表水への曝28 
露年数を飲んでいた期間、膀胱感染症の既往歴、教育、最長居住地の都市化及びハ29 
イリスク職業への従事で調整した膀胱癌のオッズ比は、index 1 を指標とした場合、30 
喫煙者の 19,000～33,000 g（50～90 μg/日に相当）曝露群で上昇傾向が認められ31 
た（オッズ比（OR）=3.33（90%CI=1.0～10.8））。同様の調整後、index 2 を指32 
標とした場合、診断 30～39 年前の≧13,000（g/L･years）曝露群で膀胱癌リスク33 
に上昇傾向が認められた（OR=3.07（90%CI=1.1～8.4））。（Bates et al. 1995） 34 
また、Steinmaus ら（2003）は、歴史的以前に 100 μg/L 近くの飲料水中ヒ素に35 

曝露されてきた米国ネバダ州西部の 6 郡とカリフォルニア州キングス郡の住民を36 
対象として症例対照研究を行い、膀胱癌とヒ素摂取量との関係を調査した。症例群37 
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は 1994～2000 年に原発性膀胱癌と初めて診断された 20～85 歳の患者 181 例（男1 
34、女 147、平均 69.8 歳）、対照群は年齢と性別を一致させた 328 例（男 76、女2 
252、平均 70.3 歳）であった。ヒ素曝露量は、飲料水源、飲水量、職業、喫煙等に3 
ついて電話による質問票調査を行って推定した。膀胱癌リスクの増加は、年齢、性4 
別、職業、喫煙歴、収入、教育及び人種で調整後、累積ヒ素 82,800μg 未満以上曝5 
露群においても認められなかった（OR=0.73、95%CI=0.45～1.17）。喫煙者にお6 
いては、年齢、性別、職業、収入、教育及び人種で調整後、40 年以上前の高濃度7 
ヒ素曝露（80 μg/日以上、中央値 177 μg/日）による有意なリスク増加が認められた8 
（OR=3.67、95%CI=1.43～9.42、p<0.01）。（Steinmaus et al. 2003） 9 
また、Bates ら（2004）は、アルゼンチン、Cordoba において 1996～2000 年に、10 

年齢、性別及び州をマッチさせた 114 組の症例対照ペア（症例群：男 94、女 20、11 
平均 68.9 歳、対照群：男 94、女 20、平均 68.3 歳）を対象として、人口ベースの12 
膀胱癌症例対照研究を実施した。過去 40 年における住居から水のサンプルを採取13 
した。統計解析の結果、飲料水中ヒ素濃度に基づいて算出した曝露量と膀胱癌は関14 
連していないことが示唆された。しかし、井戸水使用そのものを指標とした場合、15 
性別、出生年、ボンビージャ（マテ用金属ストロー）によるマテ茶の使用量、教育16 
及び一日当たりの最多喫煙数で調整した 50 年以上前の井戸水使用（51～70 年前）17 
は、喫煙者に限り膀胱癌のリスク増加と関連することが示唆された（OR=2.518 
（95%CI=1.1-5.5））。（Bates et al. 2004） 19 

Chen ら（2010a）は、台湾北東部 8,086 名を 12 年間追跡調査し、ヒ素低濃度曝20 
露と膀胱癌との関係及びヒ素汚染された井戸水のヒ素濃度及び飲用期間、登録時点21 
での井戸水使用の有無、潜伏期間（ヒ素曝露が始まった年齢）の影響について評価22 
した。膀胱癌の発生は national cancer registry がん登録で確認した。解析はコッ23 
クス比例ハザード回帰モデルで行った。その結果 450 件の膀胱癌が発生し、ヒ素濃24 
度の増加に伴って膀胱癌の発生率が単調増加していた（p＜0.001）。年齢及び性別25 
で調整したRRが、10 μg/L未満曝露群に対して 50～99.9 μg/L曝露群ではRR=4.1826 
（95%CI=1.37～12.8）であり、＞100 μg/L の高曝露群では 5 倍以上（RR=7.7327 
（95%CI=2.69～22.3））になった。また、累積ヒ素曝露量 400μg/L･years に対す28 
る累積ヒ素曝露量 5,000～10,000（μg/L･years）群における年齢及び性別で調整し29 
た RR は 3.88（95%CI=1.18～12.7）であった。（Chen et al. 2010a） 30 
一方、膀胱癌の過剰リスクを確認できないものもあった。例えば、Baastrup ら31 

（2008）は、1993～1997 年にデンマークにおける前向きコホートに登録したコペ32 
ンハーゲン及びオーフスに居住する 56,378 名（男 26,876、女 29,502、登録時年齢33 
中央値 56 歳）を対象に、1970～2003 年における個々のヒ素曝露を推定し、低濃34 
度の飲料水中ヒ素曝露とがんリスクの関連についてコックス比例ハザード回帰モ35 
デルを用いて検討した。コホートの平均ヒ素曝露濃度は 1.2 μg/L（0.05～25.3 μg/L）36 
であった。喫煙、教育、body mass index（BMI）、飲酒、職業等で調整後、時間37 
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加重平均ヒ素曝露量と膀胱癌（p=0.75）のリスクには有意な関連を認めなかった。1 
（Baastrup et al. 2008） 2 
また、Meliker ら（2010）は、米国ミシガンにおいて人口ベースの症例対照研究3 

を行ない、2000～2004 年に膀胱癌と診断された 411 名（男 315、女 96）及び対照4 
566 名（男 418、女 148）を対象とし、個々の生涯曝露プロファイルを再構築した。5 
症例及び対照の 90%がヒ素濃度 0.02～25 μg/L の範囲内の曝露であった。喫煙歴、6 
教育、ハイリスク職業従事歴、膀胱癌の家族歴、年齢、人種及び性別で調整後、時7 
間加重生涯平均曝露 1 μg/L未満群と比較して＞10 μg/L群で膀胱癌リスクの増加は8 
認められなかった（OR=1.10（95%CI=0.65～1.86））。喫煙者においても、教育、9 
ハイリスク職業への従事歴、膀胱癌の家族歴、年齢、人種及び性別で調整後、同様10 
に＞10 μg/L 群で膀胱癌リスクの増加は認められなかった（OR=0.94（95%CI=0.5011 
～1.78））。（Meliker et al. 2010） 12 
 ヒ素と膀胱癌に関して、Mink らがレビューを行った（Mink et al. 2008）。一部13 
の矛盾は、低レベル曝露での中程度の影響を検出するための統計的検出力が弱いこ14 
とによるものと思われた。 15 
(c)肺癌 16 

IARC は 2012 年のヒ素曝露による発がん性の評価において、飲料水を介した無17 
機ヒ素曝露は肺においても発がん性があるとみなしている。台湾（Chen et al. 1985, 18 
1988a; Wu et al. 1989; Chen and Wang 1990; Tsai et al. 1999）、チリ及びアルゼ19 
ンチン（Rivara et al. 1997; Smith et al. 1998, 2006; Hopenhayn-Rich et al. 1998）20 
などの生態学的研究に加え、チリ（Ferreccio et al. 2000）及びバングラデシュ21 
（Mostafa et al. 2008）の症例対照研究や台湾（Chen et al. 1986）のコホート研22 
究などにより、無機ヒ素が肺癌を引き起こす十分な根拠があるとした（IARC 2012）。 23 

Ferreccio ら（2000）は、1958～1970年の飲料水ヒ素濃度が860 μg/Lであった24 
チリ北部において1994-1996年に肺癌と診断された患者151名（男72％、平均61歳）25 
及びと頻度マッチングさせたヒ素と関連すると思われる疾患以外の入院患者419名26 
（男61％、平均64歳）を対象として症例対照研究を行った。被験者には飲料水源及27 
び喫煙等についてインタビューを行った。ロジスティック回帰分析の結果、飲料水28 
中のヒ素濃度の増加とともに肺癌オッズ比が増大し、10 μg/L未満曝露群と比較し29 
て、性別、年齢、累積生涯喫煙量、銅の職業曝露及び社会経済的地位で調整後のオ30 
ッズ比は、10～29、30～49、50～199及び200～400 μg/L曝露群でそれぞれOR=1.631 
（95%CI=0.5～5.3）、OR=3.9（95%CI=1.2～12.3）、OR=5.2（95%CI=2.3～11.7）32 
及びOR=8.9（95%CI=4.0～19.6）であった。また、飲料水中ヒ素曝露と喫煙の相33 
互作用に関しては、非喫煙者のヒ素49 μg/L以下曝露群と比較して、喫煙者の200 34 
μg/L以上曝露群ではOR=32.0（95%CI=7.22～198.0）となり、相乗効果が認められ35 
た。（Ferreccio et al. 2000） 36 
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子宮内及び幼少期のヒ素曝露と呼吸器疾患による死亡率に関するコホート研究1 
がある（Smith et al. 2006）。アントファガスタとその近郊で上水道に高濃度（約2 
1,000 μg/L）のヒ素が含まれていた期間（1958～1970年）があった。その機関期間3 
に出生した子宮内+幼少期曝露群及びその直前の期間（1950～1957年）に出生した4 
（子宮内曝露の無い）幼少期曝露群の1989～2000年の死亡を、チリのその他の地5 
域で出生した対照群と比較した。幼少期曝露群におけるSMRは、肺癌で7.06 
（（95%CI=5.4～8.9）、p＜0.001）、気管支拡張症で12.4（（95%CI=3.3～31.7）、7 
p＜0.001）であった。また子宮内+幼少期曝露群におけるSMRは、肺癌で6.18 
（（95%CI=3.5～9.9）、p＜0.001）、気管支拡張症46.2（（95%CI=21.1～87.7）、9 
p＜0.001）であった。（Smith et al. 2006） 10 

Chenらは（2004b）、台湾南西部の2,503名（男1,154、女1,349）及び北東部の11 
8,088名（男4,053、女4,035）を対象として約8年間追跡調査を行った。ヒ素曝露、12 
喫煙及び他のリスク因子に関する情報は登録時に質問票を用いて入手した。肺癌の13 
発生は台湾における1985～2000年のがん登録で確認した。83,783人-年の追跡期間14 
中、新しく肺癌と診断されたのは139件であった。喫煙、年齢、性別、通学期間及15 
びコホート（烏脚病、居住地）等で調整後、肺癌リスクは飲料水中ヒ素曝露濃度と16 
関連し（p＜0.001）、10 μg/L未満曝露群と比較して100～299 μg/L曝露群でRR=2.2817 
（95%CI=1.22～4.27）、700 μg/L以上曝露群ではRR=3.29（95%CI=1.60～6.78）18 
であった。肺癌リスクに対してヒ素曝露と喫煙に相乗効果が認められた。、年齢、19 
性別、コホート、通学期間及び飲酒で調整後のRRに基づく相乗影響指標は1.62～20 
2.52であった。（Chen et al. 2004b） 21 
さらに、Chen ら（2010b）は、台湾北東部の住民 8,086 名（男 3,481、女 3,407、22 

平均 59.1 歳）を 11.5 年間追跡調査し、最終的にヒ素曝露濃度不明の 1,198 名を除23 
外した 6,888 名（男 3,481、女 3,407、平均 59.1 歳）について解析した。台湾にお24 
けるがん登録プロファイルにより 178 件の肺癌発生を確認した。井戸水中ヒ素濃度25 
は平均 117.2 μg/L、井戸水使用期間は平均 42.0 年、累積ヒ素曝露は平均 3,523.5 26 
μg/L･years であった。コックス比例ハザード回帰分析により、肺癌リスクとヒ素濃27 
度の間に有意な用量-反応関係が認められ（p＝0.001）、年齢、性別、教育、喫煙28 
及び飲酒を調整後の RR は 10 μg/L 未満曝露群と比較して 300 μg/L 以上曝露群で29 
は RR=2.25（95%CI=1.43-3.55）であった。ヒ素曝露と喫煙の相乗効果は、肺扁平30 
上皮癌及び肺小細胞癌で認められ、肺腺癌では認められなかった。年齢、性別、教31 
育及び飲酒を調整後の RR は非喫煙者の 10 μg/L 未満曝露群と比較して喫煙者（25 32 
pack･year）の 10 μg/L 未満曝露群では RR=4.08（95%CI=1.83～9.10）であった。33 
（Chen et al. 2010b） 34 
一方、既上述（C）肺癌の Baastrup ら（2008）によるデンマークにおける前向35 

きコホート研究においては、時間加重平均ヒ素曝露と肺癌発生率の増加の証拠は認36 
められなかった（p=0.758）（Baastrup et al. 2008）。 37 
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Sawada ら（2013）は、日本の 10 か所の地域における 90,378 名（男 42,0291 
名、女 48,349 名、45～74 歳）を対象として約 11 年間の追跡調査を行った。個人2 
ヒ素摂取量は食物摂取頻度調査（Food Frequency Questionnaire; FFQ）により推3 
定された。調査した 138 項目の食品及び飲料水について、ヒ素含有食品として 124 
群（75 項目）に分けて摂取量を推定したところ、本コホートにおける総ヒ素摂取5 
量は平均で 170.0 µg/日であった。なお、水道水中のヒ素濃度は 0.01 mg/L 以下に6 
制限されていることから、飲料水からの摂取は考慮の対象としなかった。FFQ の7 
妥当性は食事記録との比較で評価されているが、本調査ではバイオマーカーは測定8 
されていない。年齢、居住地域、喫煙歴、飲酒、BMI、運動状況が交絡因子として9 
調整された。追跡期間中に 7,002 名（男 4,323 名、女 2,679 名）ががんと診断され、10 
ヒ素摂取量により 4 分位群に分けて解析を行ったところ、男性において部位別に解11 
析してみると、総ヒ素摂取量と肺癌の罹患率（trend p ＝0.07）、無機ヒ素摂取量12 
と肺癌の罹患率（trend p ＝0.05）及び腎臓癌の罹患率（trend p ＝0.06）に統計13 
学的には有意に達しないが量反応関係がみられた。第 1 四分位（総ヒ素摂取量 88.3 14 
µg/日、無機ヒ素 40.5 µg/日）に対する第 4 四分位（総ヒ素摂取量 247.5 µg/日、無15 
機ヒ素摂取量 99.1 µg/日）の HR は、総ヒ素で肺癌 1.23（95%CI＝0.96～1.57）、16 
無機ヒ素で肺癌 1.28（95%CI＝1.00～1.62）、腎臓癌 2.05（95%CI＝1.05～4.03）17 
であった。また、肺癌におけるヒ素曝露と喫煙の相乗効果を検討したところ、喫煙18 
歴の全くない男性で総ヒ素摂取量と肺癌の罹患率に負の関連がみられた（p＝0.01）。19 
第 1 四分位に対する第 4 四分位の HR は 0.49（95%CI＝0.27～0.86）であった。 20 

一方、現在も喫煙している男性では総ヒ素摂取量の増加に対する肺癌罹患率の21 
HR の増加がみられ（p＝0.03）、第 1 四分位に対する第 4 四分位の HR は、1.3722 
（95%CI＝1.06～1.77）であった。同様に、無機ヒ素摂取量と喫煙にも相互作用が23 
みられた（HR：1.38（95%CI＝1.07～1.77、p＝0.01）。女性では、喫煙歴のない24 
人に無機ヒ素摂取量と肺癌罹患率に関連がみられ（p＜0.01）、第 1 四分位に対する25 
第 4 四分位の HR は、1.57（95%CI＝1.12～2.20）であった。これらの結果から、26 
著者らは、現在喫煙している男性においてみられたヒ素曝露と肺癌発生のリスクの27 
正の関連が多仮説検定の結果である可能性はあるものの、他の研究との一致性およ28 
び説明可能なメカニズムが存在する点から、因果関係を示唆するものとしている。29 
また喫煙が修飾効果として関わっているとしている（Sawada et al. 2013）。 30 

本報告から観察されたリスク比は、1.3 程度と比較的小さく、強い危険因子であ31 
る喫煙の影響を調整しきれていない可能性がある。また、喫煙歴が全くない男性と32 
総ヒ素摂取量と肺癌の罹患率に負の相関があることについて、十分な説明がなされ33 
ていない。これらは、食品摂取頻度調査による個人の摂取量を推定することの困難34 
さに基づいていると思われる。 35 

 36 
 37 
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(d)その他のがん 1 
IARC は、2012 年のヒ素曝露による発がん性の評価において、無機ヒ素と肝臓、2 

腎臓、前立腺及びその他の部位のがんとの因果関係も一部の研究では示唆されてい3 
るものの、偶然やバイアスの可能性が排除できないとしている。生態学的調査にお4 
いては、井戸の飲料水中無機ヒ素と腎臓癌との関連を示唆するものが複数あるが5 
（Chen et al. 1985, 1988a; Wu et al. 1989; Chen and Wang 1990; Tsai et al. 6 
1999; Rivara et al. 1997; Smith et al. 1998; Hopenhayn-Rich et al. 1996, 1998)、7 
コホート研究からの知見は限定的であるとしている（Chiou et al. 2001）。前立腺8 
癌と肝臓癌に関する転帰のデータが発症ではなく死亡のデータに依存しているこ9 
とも因果関係を調べるうえでの制約となっている。飲料水中の無機ヒ素曝露と前立10 
腺がんの死亡率に関しては、台湾で行われた研究において有意な用量反応関係がみ11 
られた（Chen et al. 1985, 1988a; Wu et al. 1989; Chen and Wang, 1990; Tsai et 12 
al. 1999）が、B 型肝炎の罹患率が非常に高いことから得られた知見の妥当性は限13 
定的である。Rivara ら（1997）がチリで行った研究（Rivara et al. 1997）では、14 
無機ヒ素曝露と前立腺癌による死亡率との間に関連はみられなかった（RR=0.9: 15 
95%CI: 0.54～1.53）。肝臓癌に関しては知見が一貫しておらず、台湾で行われた16 
研究では関連がみられるものの（Chen et al. 1985, 1988a; Wu et al. 1989; Chen 17 
and Wang, 1990; Chiang et al. 1993; Tsai et al. 1999）、チリにおける研究では有18 
意な関係はみられていない（Rivara et al. 1997）。この不一致について、IARC19 
（2012）のワーキンググループは B 型肝炎が高頻度である台湾の集団のほうが南20 
米よりもヒ素への感受性が高い可能性を示唆している（IARC 2012）。よって、IARC21 
は肝臓癌との強い因果関係が示唆されるものの、偶然やバイアスの可能性が排除で22 
きないとしている。（IARC 2012） 23 

 24 
b.皮膚への影響 25 
米国環境保護庁（US EPA 2005a）は、経口曝露、飲料水の無機ヒ素汚染が原因26 

で起こるような慢性ヒ素中毒の最小影響量は 700～1,400 μg/日、この曝露量が数年27 
間継続した場合、最初の症状として腹部・躯幹部に色素沈着と色素脱失が雨滴状に28 
認められ、ついで、手掌や足底部に角化症（5～6 年）が発症するとしている。な29 
お、1 日の曝露量が 3～5 mg/日と高い場合には、段階的な症状の出現ではなく、色30 
素沈着や色素脱失と同時期に角化症が発症する。患者群のなかにボーエン病や皮膚31 
癌の発症も認める。 32 
皮膚色素沈着過剰及び掌蹠角化症などの皮膚（真皮）病変は、慢性無機ヒ素経口33 

摂取の高感度指標である。これらの皮膚への影響はヒ素汚染飲料水を介した反復経34 
口曝露を含むヒトの調査の大多数で指摘されている。バングラデシュ（Ahsan et al. 35 
2006; Rahman et al. 2006a; Chen et al. 2006）、インド（Haque et al. 2003）及36 
び中国の内モンゴル自治区（Guo et al. 2006; Xia et al. 2009）において調査が行わ37 
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れており、そのうち多くの調査で飲料水中ヒ素濃度 100 μg/L 未満での皮膚病変の1 
発生率増加が報告されている。 2 

Ahsan ら（2006）は、バングラデシュ Araihazar において 2000～2002 年にヒ3 
素健康影響縦断研究（Health Effects of Arsenic Longitudinal Study:HEALS）に4 
採用されたの対象者 11,746 名（男 714 名、女 10,724 名）の基本データを用いて、5 
飲料水中ヒ素曝露と前がん状態である皮膚病変の用量-反応関係について調査した。6 
井戸水中ヒ素濃度と井戸使用状況、尿中ヒ素濃度に基づいて個々の被験者のヒ素曝7 
露量を算出した。ロジスティック回帰モデル、対数二項回帰モデル及びポワソン回8 
帰モデルを用いて解析したところ、どの回帰モデルでも一貫して用量-反応関係が9 
認められた。年齢、性別、BMI、教育、喫煙、水パイプ、日光曝露（男性）及び土10 
地所有（社会経済的な指標）で調整した皮膚病変の有病割合オッズ比は、時間加重11 
井戸水中ヒ素濃度を指標とした場合、0.1～8.0 μg/L 群と比較すると 8.1～40.0 μg/L12 
群で OR=1.91（95%CI=1.26～2.89）、40.1～91.0 μg/L 群で OR=3.03（95%CI=2.0513 
～4.50）、91.1～175.0 μg/L 群で OR=3.71（95%CI=2.53～5.44）、175.1～864.0 14 
μg/L 群で OR=5.39（95%CI=3.69～7.86）であった。また、Cumulative As index15 
を指標とした場合、100～48,100 g 群と比較すると 48,200～226,400 g 群で16 
OR=1.83（95%CI=1.25～2.69）であった。（Ahsan et al. 2006） 17 

Rahman ら（2006a）は、バングラデシュ Matlab において、井戸水によるヒ素18 
曝露されている住民を対象に、年齢及び性別によるヒ素誘発性皮膚病変の罹患性に19 
ついて評価した。4 歳以上の全住民 166,934 名（男 74,408、女 92,526）のスクリ20 
ーニング→医師による診断→医師の診断及び写真に基づく専門家による確認とい21 
う三段階を経て、ヒ素誘発性皮膚病変 504 症例を確定した。対照として Matlab の22 
住民からランダムに 2,201 名を選び、飲水条件など適合する 1,830 名（男 833、女23 
997）を選択した。個々のヒ素曝露歴に関しては、1970 年以降の水源等のインタビ24 
ュー及び AAS による全掘り抜き井戸中ヒ素濃度に基づいて推定した。その結果、25 
1970 年以降のヒ素曝露に関して、皮膚病変患者の井戸水中のヒ素濃度（男 200 μg/L、26 
女 211 μg/L）は対照群（男 143 μg/L、女 155 μg/L）より高かった。年齢及びアセ27 
ットスコア経済的指標で調整した OR は、累積ヒ素曝露量を指標とした場合、女性28 
の 1,000～4,999 μg/L・years 群で OR=1.94（95%CI=1.10～3.42）であり、平均ヒ29 
素曝露量を指標とした場合、男性の 10～49 μg/L 群で OR=3.25（95%CI=1.43～30 
7.38）であった。また、平均ヒ素曝露量の五分位でみると対照群と比較した最高曝31 
露群の皮膚病変のオッズ比は、男 OR=10.9（95%CI=5.80～20.4）、女 OR=5.7832 
（95%CI=3.10～10.8）と男性が有意に高かった（p=0.005）。（Rahman et al. 2006a） 33 

Chen ら（2006）は、バングラデシュの Araihazar における HEALS の 11,06234 
名（男 4,721 名、女 6,314 名）の基本データを用いて、飲料水中ヒ素曝露と皮膚病35 
変リスクの関係が、喫煙、過度の日光曝露及び肥料や農薬の使用によって変化する36 
か、横断研究を行った。個々の井戸の使用歴から時間加重井戸水中ヒ素濃度を推定37 
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した。年齢、BMI、教育、飲水量、ビンロウジ使用、殺虫剤使用、肥料使用及び日1 
光曝露（男性）で調整した 28.1μg/L 以下の曝露群に対するオッズ比は、女性非喫2 
煙者 28.1～113.0 μg/L 群で OR=2.3（95%CI=1.1-4.5）であり、男性喫煙者 28.1～3 
113.0 μg/L 群で OR=2.6（95%CI=1.5-4.5）であった。男性において、喫煙と＞113.0 4 
μ/L の曝露に相乗効果が認められた。過度の日光曝露はどのヒ素曝露群でも皮膚病5 
変のリスクを増大させていた。（Chen et al. 2006） 6 

Haque ら（2003）は、インド、西ベンガルにおける 1995～1996 年の横断調査7 
から、ヒ素誘発性皮膚病変患者及び年齢と性別をマッチさせた対照を選択した。208 
年以上にわたる詳細なヒ素曝露調査を用い、1998 及び 2000 年に再調査した。年齢、9 
性別、喫煙、BMI、社会人口学的要因（対象者の教育、世帯主の教育、対象者の職10 
業）及び住居タイプで調整したオッズ比は、生涯平均曝露を指標とした場合、5011 
～99 μg/L 曝露群で OR=3.3（95%CI=1.7～6.4）であった。最初の曝露から皮膚病12 
変が発症するまでの平均潜伏期間は 23 年であった。ヒ素曝露と皮膚病変の間に強13 
い用量-反応関係を認めた。（Haque et al., 2003） 14 

Guo ら（2006）は、中国の内モンゴル自治区 Hatao Plain 村において、1996～15 
1998 年に皮膚疾患と診断された 227 名（皮膚角化症（162 名：男 69；女 93、平均16 
42.5 歳、井戸使用期間平均 15.6 年）、色素沈着（65 名：男 47；女 18、平均 52.417 
歳、平均 15.2 年））及び診断されなかった 221 名（男 93；女 128、平均 37.6 歳、18 
平均 15.2 年）を対象に、皮膚角化症及び色素沈着とヒ素曝露濃度との関連につい19 
て調査した。被験者の飲用している井戸水を採取してヒ素濃度を解析した。年齢、20 
性別、喫煙で調整後ロジスティック回帰分析を行った結果、飲水中のヒ素濃度が上21 
昇するにつれて色素沈着のリスクが増加していた（50～199 μg/L 群；OR=5.25、22 
95%CI=1.32～83.24、200～499 μg/L 群；OR=10.97、95%CI=1.50～79.95、500 μg/L23 
以上群；OR=10.00、95%CI=1.39～71.77）（p=0.000）。一方、角化症とヒ素濃24 
度の関連は有意ではなかった（p=0.346）。（Guo et al. 2006） 25 

Xia ら（2009）は、井戸水によるヒ素曝露が 20 年以上続いている中国の内モン26 
ゴル自治区 Bayingnormen 地域の住民を対象に、ヒ素曝露について調査し、医師27 
によるヒ素関連皮膚疾患有病率及び自己申告による各種疾患の罹患率について評28 
価した。調査した 12,334 名（男 6,202 名、女 6,107 名）のうち 5％以上にあたる29 
632 名がヒ素による皮膚病変（角化症、色素沈着、色素脱失）に罹患していた。完30 
全にデータが揃った 11,416 名を対象に、飲酒、喫煙、教育、性別、農作業、収入、31 
水源及び年齢で調整した皮膚病変の OR は、0～5 μg/L 群と比較すると、5.1～10 32 
μg/L 低曝露群で OR=2.52（95%CI=1.47～4.30）であり、皮膚病変と井戸水中ヒ素33 
は強く関連していた（p<0.01）。また、皮膚病変の有病率と自己申告による心血管34 
系疾患も関連していた。（Xia et al. 2009） 35 

 36 
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c. 生殖・発生への影響 1 
無機ヒ素に汚染された飲料水のヒ素中毒の研究から、自然流産、死産、早産のリ2 

スク（Ahmad et al. 2001; Hopenhayn-Rich et al. 2003; Milton et al. 2005; von 3 

Ehrenstein et al. 2006; Kwok et al. 2006; Rahman et al. 2007, 2009; Cherry et al. 4 
2008）や出生時体重の低下（Hopenhayn-Rich et al. 2003; Rahman et al. 2009）5 
が報告されている。しかし、多くの場合、健康影響に関する情報は特定の妊娠後何6 
年か経過した後に実施したインタビューから得られており、この場合、自分の曝露7 
状態を知っている母親はそうでない母親よりも多くの有害影響を報告する可能性8 
がある。 9 

Ahmadら（2001）は、バングラデシュにおいて、飲料水を介してヒ素に慢性曝10 
露された妊娠可能年齢（15-49歳）の女性96名を曝露群として、生児出生、死産、11 
自然流産及び早産に関する妊娠転帰について調査した。年齢、社会経済状況、教育12 
及び結婚年齢をマッチさせた非曝露群の妊娠可能年齢（15-49歳）女性96名の妊娠13 
転帰と比較した。曝露群は、98 %がヒ素濃度≧100 μg/Lの水を飲用していた。慢性14 
ヒ素曝露に起因する皮膚症状は、曝露群の22.9 %で認められた。自然流産、死産、15 
早産率に関する有害な妊娠転帰は、非曝露群に比べて曝露群で有意に高かった（各16 
p=0.008、p=0.046、p=0.018）。（Ahmad et al. 2001） 17 

Milton ら（2005）は、飲料水中ヒ素と妊娠時の有害転帰（自然流産、死産、新18 
生児死亡）の関係について横断研究を行った。バングラデシュのヒ素汚染地域にあ19 
る井戸 223 本のヒ素濃度を測定し、これらの井戸を利用する妊娠歴のある 15～4920 
歳の非喫煙女性 533 例を対象に、質問票を用いた構造化面接を行い、身長、高血圧21 
や糖尿病の病歴、新生児死亡（生後 28 日以内）については初回妊娠時の年齢につ22 
いて調整後、ロジスティック回帰分析を行った。その結果、飲料水中ヒ素濃度が＞23 
50 μg/L の曝露群（51～100 μg/L 群 10 例、101～500 μg/L 群 37 例、500 μg/L 以24 
上群 20 例）と 50 μg/L 以下の低曝露群を比較した結果、自然流産 OR=2.525 
（95%CI=1.5～4.3）、死産 OR=2.5（95%CI=1.3～4.9）、新生児死亡 OR=1.826 
（95%CI=0.9～3.5）であった。（Milton et al. 2005） 27 

von Ehrenstein ら（2006）は、2001～2003 年に、インド、西ベンガルに住む28 
20～40 歳（中央値 31 歳）の既婚女性 202 名を対象として、妊娠出産歴を構造化面29 
接により調査した。また、妊娠中に使用された井戸 409 本のヒ素濃度を測定した。30 
ヒ素濃度が判明した妊娠 644 例について、妊娠転帰に関するロジスティック回帰分31 
析を行った。その結果、200 μg/L 以上の高濃度ヒ素曝露群における死産のリスクは、32 
潜在的交絡因子を調整後、OR=6.07（95%CI=1.54-24.0、p=0.01）であった。また、33 
ヒ素毒性による皮膚病変を認めた 12 例では、死産のリスクはさらに増加し、34 
OR=13.1（95%CI=3.17～54.0、p=0.002）であった。（von Ehrenstein et al. 2006） 35 

Cherry ら（2008）は、バングラデシュの約 8,600 村に対しヘルスケアを提供し36 
ている大規模なNGOであるGonoshasthaya Kendraにより収集されたデータを用37 
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い、この地域における死産の疫学的傾向と井戸水のヒ素汚染による影響について検1 
討した。2001～2003年における妊娠及び出産転帰（生児出生、死産）のデータ30,9842 
例と社会経済的及び健康因子喫煙、妊娠履歴などに関するデータを用い、National 3 
Hydrochemical Survey から各地域の飲用水中ヒ素濃度を入手した。全死産率は4 
3.4%（1,056 例）で、ヒ素濃度が 10 μg/L 未満群の 2.96%に対し、10～49.9 μg/L5 
群では 3.79%であるものの有意差は認められず、50 μg/L 以上群では 4.43%と有意6 
（＜0.005）な上昇であった。また、社会経済的及び健康因子の交絡を調整後のロ7 
ジスティック回帰分析では、ヒ素濃度 10 μg/L 未満に対する死産のオッズ比が、108 
～50 μg/L では（OR=1.23、95%CI=0.87～1.74）、50 μg/L 以上では（OR=1.80、9 
95%CI=1.14～2.86）であった。（Cherry et al. 2008） 10 

Hopenhayn-Rich ら（2003）は、チリの二都市において前向きコホート調査を11 
行い、飲料水中のヒ素が胎児の成長にどのような影響を与えるかについて検討した。12 
それぞれの都市での飲料水中ヒ素濃度はアントファガスタでは 40 μg/L、バルパラ13 
イソでは 1 μg/L であった。対象者は詳細な面接調査に回答し、尿サンプルを提出14 
した。医療記録から妊娠及び出生に関する情報を得た。出生時の体重に関する分析15 
では、1998 年 12 月から 2000 年 2 月までに生まれた乳児のうち、死産及び多胎は16 
除かれた。その結果、アントファガスタからは 424 名が、バルパライソからは 42017 
名の乳児が最終的な解析の対象となった。各種の交絡因子により調整を行い、多変18 
量解析を行ったところ、バルパライソの乳児はアントファガスタの乳児よりも平均19 
出生時体重が 57g 少なかったが、これは有意ではなかった（95%CI=-123～9g）。20 
（Hopenhayn-Rich et al. 2003） 21 

個々の曝露データを報告したコホート調査は限られているが、いずれもバングラ22 
デシュの極めて大規模なものが報告されている。Kwok ら（2006）は、バングラデ23 
シュの 3 郡において、慢性的にヒ素に飲料水曝露され、2002 年に妊娠していた女24 
性 2,006 名（平均 26.4 歳）について、ヒ素曝露レベルと妊娠転帰（生児出生、死25 
産、流産）の関連について検討した。妊娠に関わる情報を得るために、Community 26 
Nutrition Center の記録に基づき各家庭で面接を行い、主な飲料水源のヒ素濃度に27 
ついて解析した。3 郡におけるヒ素濃度の中央値は各 0.073 g/g（検出限界～0.528 28 
g/g）、0.139 g/g（検出限界～0.635 g/g）、0.024 g/g（検出限界-0.668 g/g）29 
であった。ロジスティック回帰モデルを用いて解析したところ、先天異常（神経管30 
の欠損）のみにわずかに統計学的有意差が認められた（OR=1.005（95%CI=1.00131 
～1.010））が、死産（OR=0.999（95%CI=0.996～1.002））、低出生時体重（OR=0.99932 
（95%CI=0.997～1.000））、幼児期発達遅延（OR=1.000（95%CI=1.000～1.001））、33 
幼児期低体重（OR=1.000（95%CI=0.999～1.001））ではヒ素曝露との関連は認34 
められなかった。しかし、いずれも OR の値が低く、遺伝的影響や他の環境因子な35 
ど多くの交絡因子の影響を十分排除できていないと考えられる。（Kwok et al. 36 
2006） 37 
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また、Rahman ら（2007）は、妊娠中のヒ素曝露が胎児及び乳児の死亡率に及1 
ぼす影響を検討した。1991～2000 年に、バングラデシュ、Matlab における「健康2 
と人口動態に関するサーベイランスシステム」により抽出した妊娠 29,134 例を対3 
象に前向きコホート研究を行った。ヒ素曝露量については、飲料水使用歴及び妊娠4 
期間に利用した井戸水中ヒ素濃度に基づいて 2002～2003年に別の調査を行って評5 
価した。妊娠転帰や乳児死亡（生後 12 か月以内）等については、毎月の家庭訪問6 
により調査した。コックス比例ハザードモデルを用いて胎児消失死亡及び乳児死亡7 
とヒ素曝露との関連を解析した結果、乳児死亡については、ヒ素濃度 164～275（中8 
央値 224）、276～408（中央値 339）、409 以上（中央値 515）μg/L の井戸水を飲9 
用した場合、暦年で調整後の RR が各 1.19（95%CI=1.00～1.42）、1.29（95%CI=1.0810 
～1.53）、1.19（95%CI=1.00～1.41））と有意に増加し、ヒ素曝露濃度と乳児死11 
亡に有意な用量反応関係が認められた（p=0.02）。（Rahman et al. 2007） 12 

さらに、Rahman ら（2009）は、バングラデシュの Matlab において、2002～13 
2003 年に 1,578 組の母子について前向きコホート研究を実施し、出生前のヒ素曝14 
露と出生時体位（体重、身長、頭囲、胸囲）との関連について検討した。ヒ素曝露15 
量は、妊娠 8 週及び 30 週付近で採取した母の尿中の無機ヒ素及びメチル化代謝物16 
の濃度の測定によった。ヒ素曝露と出生時体位の関係は線形回帰分析により評価し17 
た。その結果、曝露量の全範囲（6～978 μg/L）においては曝露量と出生時体位に18 
用量-反応関係は認められなかった。一方、尿中ヒ素 100 μg/L 未満の低濃度曝露（母19 
親の 51%）においては、出生時の体重、頭囲及び胸囲とヒ素曝露の間には負の用量20 
-反応関係が認められ、尿中ヒ素が 1 μg/L 増加するごとに各 1.68 g、0.05 mm 及び21 
0.14 mm 減少した。ヒ素曝露量 100 μg/L 以上の高曝露群では、出生時体格と曝露22 
量の間に関連は認められなかった。（Rahman et al. 2009） 23 

 24 
d. 神経発達への影響 25 
ヒ素代謝における動物の種差が非常に大きいこととヒトでは実験動物と比べて26 

脳発達期間が長いことを考慮すると、決定的な神経毒性用量はヒトでは実験動物よ27 
りも低い可能性がある。無機ヒ素曝露の幼児及び児童の知的機能への影響は、バン28 
グラデシュ、中国山西省、インド西ベンガル州において報告されている。 29 

Wasserman ら（2004）は、バンクラデシュ、Araihazar で進行中のヒ素曝露の30 
健康影響を調査する前向きコホート研究における参加者 11,749 名の子どもから、31 
10 歳児 201 例（男 98、女 103、平均 10.0±0.4 歳）を無作為抽出し、ヒ素曝露と32 
知的機能の関係に対する横断研究を実施した。各家庭の井戸水中ヒ素及びマンガン33 
濃度は、調査地域の全井戸を調査して入手し、対象児の身体検査及びウェクスラー34 
式知能検査を実施した。飲用水中のヒ素濃度は 0.094～790 μg/L（平均 117.8 μg/L）、35 
マンガン濃度は平均 1,386 μg/L であった。社会人口学的交絡及びマンガン濃度を36 
調整後、飲料水中ヒ素濃度は知的機能の低下と用量依存的に関連しており、ヒ素濃37 
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度 0.1～5.5 μg/L に対し、50.1～176 μg/L 又は 177～790 μg/L では、フルスケール1 
スコアの低下（、（各 p＜0.05、p＜0.01））及び動作性尺度のスコアの低下（、（各2 
p＜0.05、p＜0.01））が有意だった。（Wasserman et al. 2004） 3 
また、Wassermanら（2007）は、バンクラデシュ、Araihazarにおける健康に4 

対するヒ素曝露の影響を調査する前向き研究に参加した11,749例を親とする小児5 
から、6歳児301例（男 150例、女 151例、平均6.1±0.18歳）を無作為抽出し、ヒ6 
素曝露と知的機能の関係について検討した。2004～2005年に各家庭の使用してい7 
る井戸水を採取してヒ素及びマンガン濃度を調査し、さらに家庭環境の調査及び対8 
象児の身体検査を実施した。知的機能はウェクスラー児童用知能検査の下位尺度を9 
用いて評価した。飲料水中ヒ素濃度は0.10～864 μg/L（平均120.1 μg/L）、マンガ10 
ン濃度は平均1,302 μg/Lであった。飲料水中マンガン、血中鉛レベル及び社会人口11 
学的特徴で調整する前後で、飲料水中ヒ素曝露は知的機能の低下と関連していた。12 
（Wasserman et al. 2007） 13 

Wang ら（2007）による中国山西省の研究では、中国山西省山陰郡の 8～12 歳14 
の小児 720 例（男 376、女 344、平均 10 歳）を対象として、飲用水中のヒ素及び15 
フッ素が小児の知能及び成長に及ぼす影響を検討した。“Combined Raves Test”16 
による IQ スコア（Comnbimed Ravens Test）及び身体測定結果（身長、体重、胸17 
囲、肺活量）について、中濃度ヒ素群（91 例、142±106 μg/L）、高濃度ヒ素群（18018 
例、190±183 μg/L）、高濃度フッ素群（253 例、フッ素 8,300±1,900 g/L かつ19 
ヒ素 3±3 μg/L）を対照群（196 例、ヒ素 2±3 μg/L かつフッ素 500±200 g/L）20 
と比較した。IQ スコアは対照群の 104.8±14.7 に対し、中濃度ヒ素群 100.6±15.621 
（p＜0.05）、高濃度ヒ素群 95.1±16.6（p＜0.01）、高濃度フッ素群 100.5±15.822 
（p＜0.05）と有意に低下していた。対照群では、身長が高濃度フッ素群に比し有23 
意に高く（p＜0.05）、体重が高濃度ヒ素群に比し有意に重く（p＜0.05）、肺活量24 
が中等度ヒ素群に比し有意に多かった（p＜0.05）。（Wang et al. 2007） 25 

von-Ehrenstein ら（2007）は、子宮内及び小児期に受けたヒ素曝露による小児26 
の知的機能の損傷の可能性について検討するため、2001～2003 年にインド、西ベ27 
ンガルの 7,683 名から 5～15 歳の小児 351 例（男 54％、女 46％、中央値 9 歳）を28 
抽出して横断研究を実施した。知的機能はウェクスラー児童用知能検査の 6 種類の29 
下位尺度により評価した。また、尿中ヒ素濃度及び妊娠期間を含む生活用水を 40930 
の井戸より採取したて水の中ヒ素濃度を測定した。線形回帰分析の結果、尿中ヒ素31 
濃度を 3 分位数では、層別化したところ、単語、組合せ及び絵画完成の調整後スコ32 
アの低下とヒ素濃度には関連がみられた。尿中ヒ素濃度 3 分位の上位層において認33 
められた各下位尺度の相対的低下率は、単語 12％、組合せ 21％、絵画完成 13％で34 
あった。しかし、妊娠中又は小児期におけるテスト結果と長期曝露量を示すと考え35 
られる生活用水中ヒ素濃度との間には関連が認められなかった。（von-Ehrenstein 36 
et al. 2007） 37 
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 1 
e. 心血管系への影響 2 

Tseng ら（1996）は、台湾、烏脚病発生地域において、20 年以上井戸水を介し3 
て高濃度のヒ素に曝露された後、井戸の使用を中止した住民 582 名（男 263、女4 
319、平均 52.6±10.6 歳）を対象に、これまでに受けたヒ素曝露と末梢動脈疾患5 
（PAD）の関連性について調査した。片方の足関節上腕血圧比＜0.90 の臨床的基6 
準に基づいて、69 例が PAD と診断された。ヒ素曝露量については、①烏脚病発生7 
地域での居住期間②井戸水使用期間③住居歴、井戸水使用期間及び井戸水中ヒ素濃8 
度に基づく三つの指標を累積ヒ素曝露量として算定した。PAD とヒ素曝露との関9 
連を評価するためには多重ロジスティック回帰分析を用いた。年齢、性別、BMI、10 
喫煙、血清コレステロール及び中性脂肪を交絡因子として調整後、長期のヒ素曝露11 
においては有病率との間に用量-反応関係が認められ、20,000 g/L・years 以上群12 
で OR=4.28（95％CI=1.26～14.5）であった。（Tseng et al. 1996） 13 
飲料水汚染によるヒ素曝露と心血管疾患との関連は多くの調査において調査さ14 

れており、Navas-Acien ら（2005）が疫学的エビデンスの系統的レビューを実施15 
している。飲料水を曝露源とする 13 の疫学的調査（うち 8 文献は台湾）がレビュ16 
ーの対象となっており、エンドポイントとして、烏脚病、末梢性血管疾患の罹患率、17 
冠動脈心疾患の死亡率と罹患率、及び特異的心筋梗塞罹患率、脳卒中の死亡率と罹18 
患率といった心血管系の転帰が選ばれた。烏脚病の罹患率をエンドポイントとする、19 
三 3 三つの台湾の調査のうち、臨床検査に基づく一つの症例対照調査では、30 年20 
以上井戸水摂取群では、井戸水の非摂取群と比較して OR 3.47（95%CI＝2.20-5.48）21 
となった（Chen et al. 1988b）。尿中ヒ素を測定した別の小規模症例対照調査（n: 22 
症例数＝20、対照例数=20）では OR 1.66 が認められたが、これは統計的に有意で23 
はなかった（Lin and Yang 1988）。事故被害者の別の小規模調査（n: 症例＝31、24 
非症例数＝30）では、動脈組織中のヒ素曝露を測定し、烏脚病患者間で統計的に高25 
いレベルであることが分かった（Wang and Chang 2001）。レビューには、村の26 
飲料水ヒ素濃度に関連する烏脚病の増加が示された台湾南西部の生態学的調査27 
（Tseng 2008）は含まれなかった。（Navas-Acien et al. 2005） 28 

 29 
f. その他の影響 30 

  無機ヒ素経口曝露によるグルコース代謝異常及び糖尿病への影響については、31 
EFSA（2009）によりレビューがなされている。バングラデシュ、台湾及び中国32 
における調査では、高曝露群における糖尿病のリスクを示している。しかしなが33 
ら、これらの多くの調査では、BMI の調整がなされていない。低～中程度の曝露34 
を受けた一般集団における調査によると、ヒ素曝露と糖尿病との関連は認められ35 
なかったとされている。また、米国国民健康栄養調査（NHANES）のデータを用36 
いて、Navas-Acien ら（2009）が、尿中ヒ素濃度 20 パーセンタイルまでの低曝37 
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露群と比べて尿中ヒ素濃度 80 パーセンタイル以上の高曝露群では II 型糖尿病の1 
有病率が増加したと報告している。なお、Navas-Acien ら（2009）で彼らは AsBe2 
の調整がなされているを行っている。しかし、同じデータを用いて、Steinmaus3 
ら（2009）は、AsBe を総ヒ素から除いて無機ヒ素曝露として考えた場合、曝露と4 
の関連がみられなかったと報告している。EFSA は、ヒ素の高曝露集団における5 
調査結果からヒ素による糖尿病の過剰リスクが示唆されるが、ヒ素曝露と糖尿病6 
との関連については不確実性が残り、低レベル曝露で用量反応が構築されること7 
を示すにはデータが不十分であるとしている（EFSA 2009; JECFA 2011）。 8 

 9 
 10 

（２）実験動物等における影響 11 
①急性毒性 12 
三酸化二ヒ素（As(III)）の単回経口投与における半数致死用量（LD50）は、マウ13 

ス（C3H、C57H46、Dba2、Swiss-Webster）で 26～39 mg As/kg 体重、ラット14 
（Sprague-Dawley、Sherman、wild Norway）で 15～145 mg As/kg 体重であっ15 
た（Dieke and Richer 1946; Gaines 1960; Harrison et al. 1958）。また、ヒ酸カ16 
ルシウム（As(V)）を Sherman ラットに経口投与したところ LD50は 112 mg As/kg17 
体重、ヒ酸鉛（As(V)）の LD50は 175 mg As/kg 体重であった（Gaines 1960）。 18 
無機ヒ素の LD50 のばらつきは、動物種、系統、投与化合物及び実験室の相違に19 

よるものと考えられ、急性毒性試験では多くの実験動物が投与後 1 日で死亡すると20 
いわれている（EFSA 2009）。 21 

 22 
②反復投与毒性 23 
一般的に As(V)より As(III)がより強い毒性を有しているといわれ、無機ヒ素化合24 

物の反復経口投与では循環器、呼吸器、消化器、造血器、免疫器官、生殖器及び神25 
経に多くの影響を与えると考えられている（WHO 2001; ATSDR 2007）。 26 

 27 
a．亜急性毒性試験 28 

（a）4 週間亜急性毒性試験（マウス） 29 
雌性 AS3MT 欠損マウス（以下 KO）と野生型（C57BL/6）マウス（以下 WT）30 

（雌、各投与群 7 匹）に、亜ヒ酸ナトリウム（As(III)）（0、1.73、17.3、43.3、31 
86.5 ppm：0、1、10、25、50 ppm As）を飲水投与する試験が行われた（Yokohira 32 
et al. 2011）。 33 
試験開始 5 日目に 50 ppm 投与群において KO 群で 1 匹死亡したため、翌日に34 

50 ppm 投与群すべてを剖検した。KO では 6 匹中全てで膀胱上皮の中等度の単純35 
性過形成が認められ、WT では 7 匹中 5 匹で軽度の膀胱上皮の単純性過形成が、136 
例で中等度の単純性過形成が認められた。 37 
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実験開始から 4 週間後に残り生存全例を剖検した。KO 及び WT の 10 ppm As1 
以上の群で膀胱の過形成変化が認められたが、その程度は KO の方がより大きく、2 
25 ppm As 投与群では、KO で 7 匹中 5 匹に軽度の膀胱上皮の単純性過形成が認め3 
られ、残り 2 匹で中等度の単純性過形成が認められた。同様に WT では、軽度の単4 
純性過形成が認められたが、中等度以上の変化は認められなかった。また KO では、5 
10、25 ppm As 投与群においてそれぞれ 7 例中 1、3 例で水腎症が認められ、25 ppm 6 
As 投与群において肝臓の軽度の急性炎症が認められた。しかし、WT では全例で7 
認められなかった。 8 
著者らは、ヒ素経口投与による用量反応性の膀胱上皮への影響が KO 及び WT 両9 

群でみられ、KO がより感受性が高いことを示すとともに、亜ヒ酸ナトリウムの無10 
作用量（NOEL）は KO、WT ともに 1 ppm As であるとしている（Yokohira et al. 11 
2011）。 12 

 13 
（b）4 週間亜急性毒性試験（ラット） 14 

Sprague-Dawley（SD）ラット（性別不明、各投与群 3～5 匹）における亜ヒ酸15 
ナトリウム（As(III)）（0、2、5、10、25 ppm: 0、0.12、0.3、0.6、1.5 mg As/kg16 
体重/日; ATSDR 換算）の 4 週間飲水投与試験が行われた（Lee et al. 2002）。 17 

5 ppm 以上の投与群では血小板凝集の増加がみられ、10 及びもしくは 25 ppm18 
投与群では血小板膜における P-セレクチン陽性細胞の増加、塩化鉄投与による血栓19 
形成法における血管遮断時間の短縮が観察された。 20 
この結果から著者らは無毒性量（NOAEL）を亜ヒ酸ナトリウムとして 0.38 21 

mg/kg 体重/日（5 mg/L×0.024 L（1 日飲水量）/0.31 kg（体重））としている。22 
また、ATSDR（2007）は本試験の NOAEL を 0.12 mg As/kg 体重/日としている（Lee 23 
et al. 2002; ATSDR 2007）。 24 

 25 
（c）2 又は 4 週間亜急性毒性試験（ラット） 26 

ATSDR（2007）によると、Bekemeier と Hirschelmann（1989）は Wistar-Barby27 
ラット（雌、投与群匹数不明）における三酸化二ヒ素（As(III)）（15 mg/kg 体重/28 
日: 11 mg As/kg 体重/日; ATSDR 換算）の 2 及び 4 週間（週 5 日間）経口投与試験29 
を報告している。 30 

2 及び 4 週間の 15 mg/kg 体重/日投与群では、ノルエピネフリンに対する血管反31 
応性の低下がみられ、2 週間の 15 mg/kg 体重/日投与群では臨床徴候として消化管32 
刺激が認められた（ATSDR 2007）。 33 

 34 
（d）28 日間亜急性毒性試験（ラット） 35 
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Wistar ラット（雌、各投与群 18 匹）における亜ヒ酸ナトリウム（As(III)）（0、1 
0.4 ppm：0、0.14 mgAs/kg 体重/日；ATSDR 換算）の 28 日間飲水投与試験が行2 
われた（Chattopadhyay et al. 2003）。 3 
投与群では、卵巣、子宮、肝臓の絶対重量、卵巣中のΔ5,3-ヒドロキシステロイ4 

ドデヒドロゲナーゼ（HSD）、17-HSD 活性、血漿中の卵胞刺激ホルモン、黄体5 
ホルモン及びエストラジオール、卵巣及び子宮中のペルオキシダーゼ活性の有意な6 
低下がみられ、肝臓、腎臓中のアルカリフォスファターゼ、酸フォスファターゼ、7 
グルタミン酸オキサロ酢酸トランスアミナーゼ（GOT）、グルタミン酸ピルビン酸8 
トランスアミナーゼ（GPT）の有意な増加が観察された（Chattopadhyay et al. 9 
2003; ATSDR 2007）。 10 

 11 
（e）6 週間亜急性毒性試験（ラット） 12 

CD ラット（雄、各投与群 18 匹）におけるヒ酸ナトリウム（As(V)）（0、20、13 
40、85 ppm As: 0、3、6、12 mg As/kg 体重/日; ATSDR 換算）の 6 週間飲水投与14 
試験が行われた（Fowler et al. 1977）。 15 

85 ppm 投与群では有意な成長率の低下体重の増加抑制がみられた。40、85 ppm 16 
As 投与群では肝細胞内に密度の低い基質を有するおけるミトコンドリアの腫大膨17 
潤と密度の希薄化が観察され、85 ppm 投与群では肝細胞内に大型の脂肪滴、肝細18 
胞間における束状の結合組織が観察された。 19 

ATSDR（2007）は本試験の NOAEL を体重に関しては 6 mg As/kg 体重/日、肝20 
臓の組織学的変化に関しては 3 mg As/kg 体重/日としている（Fowler et al. 1977; 21 
ATSDR 2007）。 22 

 23 
（f）16 週間亜急性毒性試験（ラット、モルモット） 24 

ATSDR によると、Kannan ら（2001）はラット（系統不明、雄、各投与群匹数25 
不明）及びモルモット（系統不明、雄、各投与群匹数不明）における As(III)（0、26 
10、25 ppm: (ラット)0、0.92、2.3 mg As/kg 体重/日: (モルモット)0、0.69、1.7 mg 27 
As/kg 体重/日; ATSDR 換算）の 16 週間飲水投与試験について報告している。 28 
ラットでは 10 ppm 投与群では赤血球及び白血球数、平均赤血球ヘモグロビン濃29 

度の減少がみられた。25 ppm 投与群では神経伝達物質 (ドーパミン、ノルエピネ30 
フリン、セロトニン）レベルの変化が観察された。 31 
モルモットでは 10 ppm 投与群では赤血球及び白血球数、血中-アミノレブリン32 

酸デヒドラターゼの減少、平均赤血球容積、平均赤血球ヘモグロビン量、肝臓中の33 
-アミノレブリン酸シンターゼの増加が認められた。25 ppm 投与群では神経伝達34 
物質(ドーパミン、ノルエピネフリン、セロトニン）レベルの変化が観察された。 35 

ATSDR（2007）は、本試験の NOAELLOAEL をラットの神経伝達物質レベル36 
の変化に関して 0.92 mg As/kg 体重/日、NOAEL をラットの肝臓の変化に関しては37 
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2.3 mg As/kg 体重/日とし、モルモットの神経伝達物質の変化に関して 0.69 mg 1 
As/kg 体重/日としている（ATSDR 2007）。 2 

 3 
（g）200 日間亜急性毒性試験（ラット） 4 

Wistar ラット（雄、各投与群 8 匹）における亜ヒ酸ナトリウム（As(III)）又は5 
ヒ酸ナトリウム（As(V)）（0、50 mg/L）の 200 日間飲水投与試験が行われた（Yang 6 
et al. 2007）。 7 
亜ヒ酸ナトリウム又はヒ酸ナトリウム投与群のいずれにおいても、投与後 80 日8 

以降で収縮期血圧の有意な増加が観察された。この変化はヒ酸ナトリウム投与群よ9 
り亜ヒ酸ナトリウム投与群でより顕著であった。亜ヒ酸ナトリウム投与群では、投10 
与期間中、血漿中のスーパーオキシドジスムターゼ活性の有意な増加、カタラーゼ11 
活性の有意な低下がみられ、ヒ酸ナトリウム投与群では、血漿中のグルタチオンペ12 
ルオキシダーゼ活性及びカタラーゼ活性の有意な低下が認められた。高血圧の最も13 
一般的な指標であるアンジオテンシン変換酵素（ACE）は、両投与群において有意14 
な変化はみられなかったが、肝臓及び腎臓組織中の CYP4A タンパク質の発現量は15 
両投与群で有意な増加が観察された。以上の結果から著者らは CYP4A がヒ素誘導16 
性高血圧において ACE より重要な役割を果たしている可能性を示唆している17 
（Yang et al. 2007; EFSA 2009）。 18 

 19 
 20 
b．慢性毒性試験及び発がん性試験 21 

（a）48 週間慢性毒性試験（マウス） 22 
メタロチオネイン（MT）遺伝子を欠損させた MT-I/II ノックアウト（MT-null）23 

及び野生型マウス（雌雄、各投与群 4～6 匹）における亜ヒ酸ナトリウム（As(III)）24 
（0、7.5、22.5、45 ppm: (22.5、45 ppm について) 5.6、11.1 mg As/kg 体重/日; 25 
ATSDR 換算）又はヒ酸ナトリウム（As(V)）（0、37.5、75 ppm: 75 ppm につい26 
て 18.5 mg As/kg 体重/日; ATSDR 換算）の 48 週間飲水投与試験が行われた（Liu et 27 
al. 2000）。 28 
亜ヒ酸ナトリウム又はヒ酸ナトリウム投与による体重への影響はみられなかっ29 

た。ヒ酸ナトリウム 75 ppm 投与群では、MT-null 及び野生型マウスのいずれにお30 
いても腎臓の相対重量の有意な増加が観察された。ヒ酸ナトリウム 75 ppm 飲水投31 
与群では MT-null、野生型マウスのいずれにおいても腎障害の指標である血液中尿32 
素窒素（BUN）の有意な増加がみられ、野生型マウスと比較して MT-null マウス33 
でより顕著であった。しかしながら亜ヒ酸ナトリウム 45 ppm 投与群では MT-null34 
マウスでのみ BUN の有意な増加が認められた。投与による血清中のサイトカイン35 
に有意な変動は認められなかった。亜ヒ酸ナトリウム 22.5 ppm 投与群では、36 
MT-null、野生型マウスのいずれにおいても病理組織学的検査において腎臓の尿細37 
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管上皮細胞の空胞変性、糸球体の腫大、間質性腎炎及び尿細管上皮細胞の萎縮、間1 
質の線維化がみられた。肝臓では重度の肝細胞壊死はみられなかったが、投与群で2 
肝細胞の脂肪変性及び限局性の肝細胞壊死を伴う炎症細胞浸潤が観察された。野生3 
型マウスと比較して、MT-null マウスは腎臓及び肝臓で高頻度かつ重篤な病理組織4 
学的変化が認められたを示した。 5 
著者らは、この試験結果から無機ヒ素の慢性暴露は多臓器障害を誘導し、投与方6 

法に関わらずヒ素誘導性の毒性に対して MT-null マウスは一般的に野生型マウス7 
より感受性が高く、メタロチオネインは慢性ヒ素毒性に対して保護効果のある細胞8 
因子であると示唆している推察している。 9 

ATSDR（2007）は本試験の亜ヒ酸ナトリウム及びヒ酸ナトリウムの飲水投与に10 
対する NOAEL をマウスの体重及び肝臓の組織学的変化に関してそれぞれ 11.1、11 
18.5 mg As/kg 体重/日、亜ヒ酸ナトリウム又はヒ酸ナトリウムの腎臓影響の12 
LOAEL をそれぞれ 5.6、18.5 mg As/kg 体重/日としている（Liu et al. 2000; IARC 13 
2004; ATSDR 2007）。 14 

 15 
（b）2 年間慢性毒性試験（ラット、イヌ） 16 

Osborne-Mendel ラット（雌雄、各投与群 25 匹）における亜ヒ酸ナトリウム17 
（As(III)）（0、15.63、31.25、62.5、125、250 ppm: (このうち 31.25、62.5、125、18 
250 ppm について)2、4、9、20 mg As/kg 体重/日; ATSDR 換算）又はヒ酸ナトリ19 
ウム（As(V)）（0、31.25、62.5、125、250、400 ppm: (このうち 31.25、125、250、20 
400 ppm について)2、9、20、30 mg As/kg 体重/日; ATSDR 換算）の 2 年間混餌21 
投与試験が行われた（Fowler et al. 1977）。また、ビーグル犬（雌雄、各投与群 322 
匹）における亜ヒ酸ナトリウム（As(III)）又はヒ酸ナトリウム（As(V)）（両投与23 
群とも 5、25、50、125 ppm: (このうち 50、125 ppm について)1、2.4 mg As/kg24 
体重/日; ATSDR 換算）の 2 年間混餌投与試験が行われた。 25 

亜ヒ酸ナトリウム投与群のラットでは、62.5 ppm で雌雄ともに体重の増加抑制、26 
125 ppm で胆管腫大及び増殖、250 ppm で一時的で軽度のヘモグロビン、ヘマト27 
クリット値の低下及び腎臓の尿細管上皮細胞内の色素沈着が観察された。ヒ酸ナト28 
リウム投与群のラットでは、31.25 ppm で雌の体重増加抑制、250 ppm で胆管腫29 
大、腎臓の尿細管上皮細胞内の色素沈着及び小型の嚢胞形成が観察された。 30 
亜ヒ酸ナトリウム投与群のビーグル犬は 125 ppmで投与 19か月までに雌雄全例31 

が死亡し、44～61%の体重減少、ごく軽度～中等度の貧血、消化管内出血、肝臓マ32 
クロファージ内のヘモジデリン沈着がみられた。ヒ酸ナトリウム投与群のビーグル33 
犬は 125 ppm で投与 13.5 か月に雌の 1 匹が死亡し、重度の体重増加抑制、軽度の34 
貧血、肝臓マクロファージ内のヘモジデリン沈着が認められた。 35 

ATSDR（2007）は、本試験の亜ヒ酸ナトリウムに対する NOAEL をラットの体36 
重に関しては 2 mg As/kg 体重/日、肝臓の組織学的変化に関しては 4 mg As/kg 体37 
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重/日、血液学的変化及び腎臓の組織学的変化に関しては 9 mg As/kg 体重/日、呼吸1 
器、循環器、消化器に関して 20 mg As/kg 体重/日としている。イヌの体重、血液2 
学的変化、消化管の肉眼的変化及び肝臓の組織学的変化に関しては 1 mg As/kg 体3 
重/日、腎臓、呼吸器、循環器に関して 2.4 mg As/kg 体重/日としている。 4 
また ATSDR（2007）は、本試験のヒ酸ナトリウムに対する NOAEL をラットの5 

肝臓及び腎臓の組織学的変化に関しては 9 mg As/kg 体重/日、血液、呼吸器、循環6 
器、消化器に関して 30 mg As/kg 体重/日としており、イヌの体重、血液学的変化、7 
肝臓の組織学的変化に関しては 1 mg As/kg 体重/日、腎臓、呼吸器、循環器、消化8 
器に関して 2.4 mg As/kg 体重/日としている（Fowler et al. 1977; ATSDR 2007）。 9 

 10 
（c）27 か月間慢性毒性試験（ラット） 11 

ATSDR（2007）によると、Kroes ら（1974）は Wistar ラット（性別不明、各12 
投与群匹数不明）におけるヒ酸ナトリウム（As(V)）又はヒ酸鉛（As(V)）の 27 か13 
月間混餌投与試験について報告している。 14 
ヒ酸ナトリウム 7 mg As/kg 体重/日投与群では体重増加の抑制が認められた。一15 

方、ヒ酸鉛 30 mg As/kg 体重/日投与群では死亡率の増加、体重の増加抑制、ごく16 
軽度の貧血、重度の拡張及び炎症を伴う胆管腫大が認められた。 17 

ATSDR（2007）は、本試験のヒ酸ナトリウムの血液、肝臓、腎臓、呼吸器、循18 
環器、消化器、内分泌器、筋肉/骨に関する NOAEL を 7 mg As/kg 体重/日、体重19 
減少に関する LOAEL を 7 mg As/kg 体重/日、ヒ酸鉛の体重、血液、肝臓に関する20 
NOAEL を 7 mg As/kg 体重/日、腎臓、呼吸器、循環器、消化器、内分泌器、筋肉21 
/骨に関しては 30 mg As/kg 体重/日としている（ATSDR 2007）。 22 

 23 
（d）18 か月間慢性毒性試験（ラット）及び 10 か月間亜急性毒性試験（ウサギ） 24 

Wistar ラット（雄、各投与群匹数不明）における亜ヒ酸ナトリウム（As(III)）25 
又はヒ酸ナトリウム（As(V)）（0、50 mg As/L）の18か月飲水投与試験、New Zealand26 
ウサギ（雌、各投与群匹数不明）における亜ヒ酸ナトリウム（As(III)）（0、50 mg 27 
As/L）の 10 か月飲水投与試験が行われた（Carmignani et al. 1985）。 28 
亜ヒ酸ナトリウム 50 mg As/L 投与群では、ラット及びウサギのいずれにおいて29 

も心臓の 1 回拍出量及び 1 分間当たりの心拍出量の減少、血管抵抗性の増加がみら30 
れ、ラットでは更に 1 分間当たりの動脈血流量の減少も観察された。また、ラット31 
では血管収縮作用を有するチラミン投与（250 g/kg 体重）、ウサギではアドレナ32 
リン作動薬であるフェニレフリン投与（20 g/kg 体重）による血圧上昇の有意な抑33 
制が認められた。 34 
ヒ酸ナトリウム 50 mg As/L 投与群では心血管系への影響は認められなかったが、35 

迷走神経切断による有意な血圧の上昇、神経節遮断薬であるヘキサメトニウム投与36 
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（2.5 g/kg 体重）による有意な血圧低下、チラミン投与（250 g/kg 体重）による1 
有意な血圧上昇抑制効果がみられた（Carmignani et al. 1985; WHO 2001）。 2 

 3 
（e）18 か月発がん性試験（マウス） 4 

肺腺種の自然発生（spontaneous lung adenomas）がみられる系統である A/J マウ5 
ス（雄、各投与群 30 匹、開始時 5 週齢）にヒ酸ナトリウム（As(V)）（0、1、10、6 
100 ppm）の 18 か月飲水投与試験が行われた（Cui et al. 2006）。 7 

18 か月後、全肺の病理組織学的診断が行われ、RNA と DNA が回収された。ヒ8 
酸ナトリウム（As(V)）が p16INK4a及び RASSF1A 遺伝子の DNA メチル化パター9 
ンに及ぼすエピジェネティックな影響について、メチル化特異的 PCR によって調10 
べられた。p16INK4a及び RASSF1A 遺伝子の mRNA 及びタンパク質レベルでの変11 
化については RT-PCR 及び免疫組織化学法を用いて調べられた。 12 
投与により、肺組織に総ヒ素の用量依存的な蓄積がみられた。また、非投与群と13 

比較すると、投与群において肺の腫瘍の数及びサイズの増大、低分化の肺腺癌の発14 
生頻度の増加が認められた。さらに、投与群において、肺腫瘍におけるメチル化の15 
頻度の用量依存的な増加が認められた。投与群のマウスの肺腫瘍組織では、p16INK4a16 
及び RASSF1A 遺伝子の発現の低下又は消失がみられた。これらの遺伝子の発現レ17 
ベルの低下と遺伝子の高メチル化は一致していた。 18 
また、腺腫が 0、1、10ppm 投与群では 0 匹であったが、100ppm 投与群で 4 匹、19 

腺癌が 0、1、10、100 ppm 投与群でそれぞれ 9、10、11、19 匹と肺腫瘍の発生率20 
の増加が確認された。 21 
著者らは、腫瘍形成抑制遺伝子である p16INK4a 及び RASSF1A のエピジェネテ22 

ィックな変化が As(V)による肺腫瘍の発生に関与していると推察ことを示唆してい23 
る（Cui et al. 2006; IARC 2012）。 24 

 25 
（f）104 週間発がん性試験（ラット） 26 

SD ラット（雌雄、各投与群 50 匹、開始時 8 週齢）に亜ヒ酸ナトリウム As(III）27 
（0、50、100、200 mg/L）の 104 週間飲水投与試験が行われた。167 週齢に最後28 
の動物が自然死するまで観察が行われ、剖検後、すべての病変部位、臓器や組織が29 
回収され、病理組織学的な検査が行われた（Soffritti et al. 2006）。 30 
雌雄両群において、用量依存的に体重、飲水量及び摂餌量が減少した。また、10031 

及び 200 mg/L を投与された雌 50 匹のうち 5 匹（10.0%）でに良性及び悪性腎腫瘍32 
がみられた。これは対照群の 50 匹中 1 匹という発生頻度と比べて統計学的には有33 
意ではなかった。200 mg/L 投与群における腫瘍の内訳は、腎線腫腎腺腫 2 匹（4.3%）、34 
腎腺癌 2 匹（4.3%）、腎盂癌 1 匹（2.2%）であった。また、100 mg/L 投与群にお35 
ける腫瘍の内訳は、腎線腫腎腺腫 3 匹（6.0%）、腎腺癌 1 匹（2.0%）、腎盂乳頭36 
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腫 1 匹（2.0%）であった。雄では雌ほど顕著な腫瘍の増加はみられなかった。1 
（Soffritti et al. 2006; IARC 2012）。 2 

 3 
（g）経胎盤発がん性試験及び生涯曝露による発がん性試験（マウス） 4 

Waalkes らの研究グループは、マウスの亜ヒ酸ナトリウムの経胎盤及び生涯曝露5 
による発がん影響に係る一連の試験について、複数の論文として報告している。 6 

Waalkes ら（2003）は、C3H マウス（雌、各投与群 10 匹）に亜ヒ酸ナトリウ7 
ム（As(III)）（0、42.5、85 ppm: (雄の児動物42.5、雌の児動物 85 ppmについて)9.55、8 
19.13 g As/kg 体重/日; ATSDR 換算）を妊娠 8～18 日で飲水投与し、得られた児9 
動物を生後 4 週齢で各試験群（雌雄、各投与群 25 匹）に分配し、その後、雄の児10 
動物は 74 週間、雌の児動物は 90 週間飼育された試験を実施した。 11 
亜ヒ酸ナトリウム投与期間中の母動物の体重及び飲水量に変化はみられず、児動12 

物の体重においても変化は認められなかった。 13 
雄の児動物は試験 52 週以降、主に悪性の肝臓腫瘍による生存動物数の減少がみ14 

られた。肝細胞癌及び副腎皮質腺腫の発生頻度が 42.5、85 ppm 投与群で有意に増15 
加し、両腫瘍の発生数は 85 ppm 投与群で有意に増加した。また、全ての腫瘍性病16 
変及び悪性腫瘍の発生頻度は 42.5、85 ppm で有意に増加した。 17 
雌の児動物では試験期間中の生存動物数に変化は認められなかった。卵巣腫瘍18 

（良性及び全ての腫瘍性病変）、肺癌、卵管の増殖性病変（過形成、全ての増殖性19 
病変）の発生頻度が 85 ppm 投与群で有意に増加し、子宮の増殖性病変（過形成、20 
全ての増殖性病変）の発生頻度が 42.5、85 ppm 投与群で有意に増加した。また悪21 
性腫瘍の発生頻度は 42.5、85 ppm で有意に増加した（Waalkes et al. 2003; IARC 22 
2004; EFSA 2009; ATSDR 2007）。 23 

Waalkes ら（2004a）は、C3H マウス（雌、各投与群 10 匹）に亜ヒ酸ナトリウ24 
ム（As(III)）（0、42.5、85 ppm）に妊娠 8-18 日で飲水投与し、得られた児動物25 
を生後 4 週齢で各試験群（雌雄、各投与群 25 匹）に分配し、皮膚腫瘍の誘発促進26 
作用がある 12-O-テトラデカノイルホルボール-13-アセテート（TPA）（2 g/0.1 mL27 
アセトン、対照群：アセトン溶媒のみ）を週 2 回、剃毛した背部皮膚に 21 週間に28 
わたり塗布した後、児動物を 104 週間飼育した試験を実施した。 29 

亜ヒ酸ナトリウム単独投与群では雌の児動物（42.5、85 ppm）で卵巣腫瘍（卵30 
巣腺腫、全ての卵巣腫瘍）の発生頻度の有意な増加、雄の児動物では肝細胞腺腫及31 
び/又は癌、肝細胞の腫瘍性病変（85 ppm）、副腎皮質腺腫（42.5、85 ppm）の発32 
生頻度の有意な増加が観察された。亜ヒ酸ナトリウムと TPA 複合投与により、単33 
独投与群では観察されなかった雌の児動物（85 ppm）で肝細胞の腫瘍性病変の発34 
生頻度及び腫瘍数や肺腺腫の発生頻度の有意な増加、雄の児動物（85 ppm）で肺35 
腺腫、肺の腫瘍性病変の発生頻度の有意な増加がみられた。亜ヒ酸ナトリウム単独36 
投与群、亜ヒ酸ナトリウムと TPA 複合投与群のいずれにおいても雌の児動物で前37 
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腫瘍性病変と考えられる子宮（42.5、85 ppm）、卵管（85 ppm）の過形成病変の1 
有意な増加が認められた。TPA は皮膚腫瘍の発生に影響を及ぼさなかったが、ヒ2 
素によって誘発された雌の児動物の肝臓腫瘍、両性の児動物の肺腫瘍の発生を促進3 
させた。（Waalkes et al. 2004a; EFSA 2009; ATSDR 2007; IARC 2012）。 4 
また、Waalkes ら（2004b）は、C3H マウス（雌、各投与群 10 匹）に亜ヒ酸ナ5 

トリウム（As(III)）（0、85 ppm）を妊娠 8～18 日で飲水投与し、得られた雄の児6 
動物を 74 週間飼育し、0 ppm 投与群（5 匹）、85 ppm 投与群（8 匹）、対照群と7 
して無処置の C3H マウス（雌雄、各 10 匹）から肝臓を採取し凍結保存あるいはホ8 
ルマリン固定を行った試験を実施した。また本試験では、中国で高濃度のヒ素に曝9 
露され皮膚病変（角化症、色素沈着）に罹患した男性（3 名）、対照群として米国10 
で外科手術を受けた男性（5 名）から肝臓を入手し、同様に凍結保存を行い、その11 
試料についての試験結果も報告されている。 12 
マウス及びヒトの肝臓についてエストロゲン受容体-（ER-）、cyclin D1 遺伝13 

子、マウスの肝臓については更に CYP2A4、CYP2B9、CYP7B1 遺伝子について14 
real-time RT-PCR 法にて定量的な遺伝子発現の解析を行った。対照遺伝子として15 
-actin 遺伝子を用いた。マウスの肝臓について凍結保存試料を用いてゲノム DNA16 
における ER-プロモーター領域中のシトシン-リン酸-グアニン（CpG）のメチル17 
化の出現頻度について観察を行い、ホルマリン固定試料を用いて病理組織標本を作18 
製し抗 ER-、cyclin D1 抗体を用いた免疫組織学的検索を実施した。 19 
ヒ素の子宮内曝露を受けたマウスの肝臓では対照群のマウスと比較して ER-、20 

cyclin D1 mRNA の有意な発現増加、免疫組織学的検索においても抗 ER-、cyclin 21 
D1 抗体の陽性反応の増加が確認された。また CYP2A4、CYP2B9 mRNA の有意22 
な発現増加、CYP7B1 mRNA の有意な発現減少、ER-プロモーター領域中の CpG23 
のメチル化の有意な低下が観察された。ヒトの肝臓においても同様にヒ素の高濃度24 
曝露者は非曝露者と比較して ER-、cyclin D1 mRNA の有意な発現増加が認めら25 
れた。 26 
以上の結果から、筆者らはエストロゲンシグナル伝達経路の異常はが、ヒ素の子27 

宮内曝露によって肝細胞癌を誘導する 1 因子となっている可能性を示唆しがあり、28 
特に肝臓内の ER-の過剰発現はプロモーター領域の低メチル化を通じて生じる可29 
能性がありヒ素の発がん性に関与しているとしている。（Waalkes et al. 2004b）。 30 
さらに、Waalkes ら（2006a, b）は、CD1 マウス（雌、各投与群匹数不明）に31 

亜ヒ酸ナトリウム（As(III)）（85 ppm）を妊娠 8～18 日で飲水投与し、得られた32 
児動物を離乳後に各試験群（雄、各投与群 35 匹）に分配した後、泌尿生殖器腫瘍33 
を誘導するジエチルスチルベストロール（DES）（2 g/匹/日）又はタモキシフェ34 
ン（TAM）（10 g/匹/日）を生後 1～5 日に皮下投与を行った試験を実施した。DES35 
又は TAM 投与の対照群としてコーンオイル溶媒のみの試験群を設定した。その後、36 
児動物は 90 週間飼育された。 37 
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ヒ素単独投与群では対照群と比較して肝細胞癌、肝細胞腺腫及び肝臓の全ての腫1 
瘍性病変の増加がみられ、肺腺癌、副腎皮質腺腫、腎嚢胞性尿細管過形成の増加が2 
認められた。ヒ素及び DES 複合投与群ではヒ素単独投与群と比較して肝臓の腫瘍3 
性病変の頻度が増加し、その数も著明に増加した。またヒ素単独投与群では観察さ4 
れなかった膀胱移行上皮細胞腫瘍（乳頭腫及び癌）の発生も増加した。膀胱増殖性5 
病変（重複腫瘍及び過形成）は対照群やヒ素単独投与群と比較して、ヒ素及び DES6 
又は TAM 複合追加投与群で増加がみられた。ヒ素及び DES あるいは TAM 追加7 
複合投与群による膀胱の病変や肝細胞癌は、エストロゲンシグナル伝達経路の異常8 
を示す ER-の過剰発現を生じ、これは発がん応答の増強因子の一つである可能性9 
が示唆された。（Waalkes et al. 2006a, b; EFSA 2009; ATSDR 2007; IARC 2012）。 10 

  Waalkes らのグループは、上述の経胎盤発がん性試験の結果を踏まえ、CD1 マ11 
ウス（雌雄、各投与群 30 匹）を用いて、飲水投与による亜ヒ酸ナトリウム（As(III)）12 
（0、6、12、24ppm）の生涯投与試験を実施した。飲水の投与は交配の 2 週間前13 
から妊娠期、授乳期、離乳後、104 週間にわたって続けられた。 14 
ヒ素の生涯曝露によって、肺腺癌（雌雄）、肝細胞癌（雌雄）、胆嚢腫瘍（雄）、15 
子宮癌が用量依存的に有意に増加した。ヒ素による卵巣腫瘍（卵巣癌も含む）及び16 
副腎腫瘍（雄雌）の用量依存的な増加は、最低用量から確認された。生涯曝露を受17 
けたマウスにおける腫瘍の発生部位標的部位は、一連の経胎盤発がん性試験でみら18 
れた母マウスの胎盤の中でのみ曝露を受けたマウスとほぼ同じであったが、より低19 
い用量から腫瘍の形成がみられており、生涯曝露マウスにおける腫瘍の方がより悪20 
性で有意に発生頻度が高かったと記載されている。著者らは幹細胞がヒ素の標的と21 
なっていることを示唆している。 22 

また、生涯曝露を受けた雌マウスの子宮腺癌では、対照群の自発的に発生した23 
腫瘍と比較して、顕著に ERα が発現していた。さらに、エストロゲン α の制御を24 
受ける cyclin D1、NF-κB、Cox-2 といった遺伝子の発現レベルの上昇もみられた。25 
著者らは、ヒ素の生涯曝露による発がんのメカニズムの一つとして、ER を介した26 
経路が寄与している可能性を示唆している述べている（Tokar et al. 2011）。 27 

 28 
〔参考〕 29 
（h）複合発がん試験（マウス） 30 

SK-1-hrBR（ヘアレス）マウス（雌）を対照群（5 匹）、亜ヒ酸ナトリウム（10 31 
mg/L）単独飲水投与群（5 匹）、紫外線（UVR）（1.7 KJ/m2: UVB85%、UVC<1%、32 
UVA4%、週 3 回）単独照射群（15 匹）、亜ヒ酸ナトリウム飲水投与及び UVR 照33 
射群（15 匹）に分け、26 週間観察を行った（Rossman et al. 2001）。 34 
亜ヒ酸ナトリウム単独飲水投与群は対照群と比較して体重増加に影響はみられ35 

なかった。対照群及び亜ヒ酸ナトリウム単独飲水投与群では皮膚腫瘍の発生は認め36 
られなかった。亜ヒ酸ナトリウム飲水投与及び UVR 照射群は UVR 照射 8 週間で37 
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最初の腫瘍発生個体を確認し、UVR 単独照射群では UVR 照射 12 週間まで腫瘍の1 
発生は認められなかった。UVR 単独照射群と比較して、亜ヒ酸ナトリウム飲水投2 
与及び UVR 照射群でみられた腫瘍発生時期は統計学的に有意に早かった。UVR 照3 
射を受けた全ての動物が UVR 照射 26 週間で少なくとも一つの腫瘍を生じた。し4 
かしながら、UVR 照射 19 週間で亜ヒ酸ナトリウム飲水投与及び UVR 照射群は腫5 
瘍発生頻度が 100%であったのに対し、UVR 単独照射群では 33%であった。亜ヒ6 
酸ナトリウム飲水投与及び UVR 照射群でみられた総腫瘍数は 127、UVR 単独照射7 
群では 53 であった。亜ヒ酸ナトリウム飲水投与及び UVR 照射群では 127 の腫瘍8 
のうち 64（50.4%）、一方、UVR 単独照射群では 53 の腫瘍のうち 14（26.4%）9 
で非常に浸潤性の強い皮膚の扁平上皮細胞癌が観察され、扁平上皮癌の発生数につ10 
いて統計学的に有意な差がみられた。（Rossman et al. 2001; IARC 2004; EFSA 11 
2009 ; IARC 2012） 12 

 13 
（i）複合発がん試験（マウス） 14 

Skh1（ヘアレス）マウス（性別不明、匹数不明）に 21 日齢より亜ヒ酸ナトリウ15 
ム（0.0、1.25、2.5、5.0、10 mg/L）を 29 週間飲水投与し、さらに 42 日齢からは16 
紫外線（UVR）（1.0、1.7 kJ/m2）を週 3 回 182 日間照射した（Burns et al. 2004）。 17 

UVR 単独照射群と比較して、亜ヒ酸ナトリウム飲水投与（1.25 mg/L 以上で）18 
及び UVR 照射群では皮膚扁平上皮癌の発生が増加した。（Burns et al. 2004; EFSA 19 
2009; IARC 2012）。 20 

 21 
（j）複合発がん試験（マウス） 22 

Swiss-bald（ヘアレス）マウス（雄、各投与群 10 匹）を無処置群、23 
9,10-Dimethyl-1,2-benzanthracene（DMBA）（25 l/匹、週 2 回、2 週間）を塗24 
布した DMBA 単独投与群、ヒ酸ナトリウム（25 mg/L、25 週間）飲水投与群、ヒ25 
酸ナトリウム及びDMBA投与群に分け、試験が実施された（Motiwale et al. 2005）。 26 

無処置群、ヒ酸ナトリウム飲水投与群では皮膚腫瘍の発生は認められなかった。27 
一方、ヒ酸ナトリウム及び DMBA 投与群では DMBA 単独投与群と比較して、腫28 
瘍の発生率、1 匹当たりの腫瘍発生数が増加し、3 mm 大以上の大型の皮膚乳頭腫29 
の発生が有意に増加した。（Motiwale et al. 2005; EFSA 2009; IARC 2012）。 30 

 31 
 32 
③神経毒性 33 

EFSA によると、ラットやマウスを用いた多くの研究において、無機ヒ素による34 
明らかな全身性の毒性はないとされているが、軽度の神経行動影響は認められてい35 
る（Rodriguez et al. 2003; EFSA 2009）。 36 

 37 
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a. 60 日間飲水投与試験（マウス） 1 
マウス（性別不明、各投与群 6 又は 10 匹）における三酸化二ヒ素（As(III)）2 

（0、1、4 ppm）の 60 日間飲水投与試験が行われた（Wang et al. 2009a）。 3 
全投与群において、記憶（Morris の水迷路試験）に関連したで用量依存的な4 

性の潜時延長が神経行動学的変化が認められた。また、小脳の長期抑制（LTD）5 
の Creb 依存性に関連した重要な遺伝子発現レベルが解析され、4 ppm 投与群に6 
おいて、25 の遺伝子のうち Ca2+/カルモジュリン依存性プロテインキナーゼ IV7 
（Camk4）、Fos 及び Jun の有意な発現低下がみられた。 8 
著者らは、三酸化二ヒ素（As(III)）とともにタウリンやビタミン C といった9 

抗酸化物質を投与しても Camk4 の発現低下を阻止することができなかったこと10 
から、ヒ素により酸化に依存しない経路によって Camk4 の発現低下が生じたも11 
のと考えられたとしている。（Wang et al. 2009a） 12 

 13 
b. 4 か月間飲水投与試験（マウス） 14 

C57BL/6J マウス（雌雄、各投与群匹数不明）における亜ヒ酸ナトリウム15 
（As(III)）（0、0.05、0.5、5.0、50 mg/L；0.034～0.044、0.043～0.057、0.12216 
～0.156、1.56～1.62、6.58～7.34 mgAs/kg 体重/日）の 4 か月間飲水投与試験が17 
行われた（Bardullas et al. 2009）。 18 

自発行動が毎月測定され、雄では、投与 4 か月で自発行動活性（水平移動行動、19 
常同行動：性一定の場所で同じ動きを繰り返すこと）が 0.05 及び 0.5 mg/L 投与20 
群で有意に増加したが、水平移動行動のみでは 50 mg/L 投与群で有意な増加と低21 
下の両方がみられた。雌では、水平移動行動が投与 2 か月目の 0.5 mg/L 以上投22 
与群で、3 及び 4 か月目の全投与群で、常同行動性が 1 及び 2 か月目の 0.5 及び23 
5.0 mg/L 投与群、3 及び 4 か月目の全投与群で有意に増加した。雄では線条体及24 
び視床下部のドーパミンに影響はみられなかったが、雌では 0.5 mg/L 以上投与25 
群で線条体のドーパミンが、全投与群で視床下部のドーパミンが有意に減少した。26 
また、雄は線条体において、雌は側坐核において、全投与群でチロシンヒドロキ27 
シラーゼ（TH）及びチオレドキシン-1（Trx-1）の mRNA 発現低下がみられた。 28 

著者らは、ヒ素の慢性曝露がマウスの自発運動活性、ドーパミン作動性、中枢29 
神経系に抗酸化作用を果たすチオレドキシン系に性依存性変化をもたらすこと、30 
雌の方がヒ素に対して感受性が高いことが示されたとしている。（Bardullas et 31 
al. 2009） 32 

 33 
c. 15 日間又は 4週間強制経口投与試験（ラット） 34 

SD ラット（雄、各投与群 8 匹）における亜ヒ酸ナトリウム（As(III)）（0、5、35 
10、20 mg/kg 体重/日で 15 日間（試験 1）及び 10 mg/kg 体重/日で 4 週間（試36 
験 2））の強制経口投与試験が行われた（Rodriguez et al. 2001）。 37 
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試験 1 では、20 mg/kg 体重/日投与群において投与 1 及び 2 週間目に有意な自1 
発運動活性の低下がみられた。10 mg/kg 体重/日投与群では、自発運動活性の指2 
標のうち投与 1週間目の垂直運動時間のみに有意な低下がみられた。試験 2では、3 
投与 2 及び 3 週間において投与群で自発運動活性の低下がみられた。試験 1 及び4 
2 における、三つの学習課題（T 迷路課題、放射状迷路課題及び空間学習課題）5 
では、試験2の投与群においてT迷路課題のエラー回数の減少に変化がみられた。6 
（Rodriguez et al. 2001） 7 
 8 
d. 4～12 週間強制経口投与試験（ラット） 9 

Wistar ラット（雄、各投与群 3 匹）における亜ヒ酸ナトリウム（As(III)）（0、10 
3、10 mg/kg 体重）の 4～12 週間強制経口投与試験が行われた。坐骨神経におい11 
て、神経細線維中鎖サブユニットタンパク質（NF-M）及び神経細線維重鎖サブ12 
ユニットタンパク質（NF-H）発現に変化はみられなかったが、全投与群で神経13 
細線維軽鎖サブユニットタンパク質（NF-L）発現が 4、8 及び 12 週間目で用量14 
及び投与期間依存的に有意に減少した。微小管結合タンパク質（MAP）-tau の15 
発現に有意な変化はみられなかった（Vahidnia et al. 2008a）。 16 

µ-カルパイン及び m-カルパインタンパク質発現が全投与群で有意に増加して17 
いたことから、著者 らは NF-L の壊変が進んだと考えられたとしている。また、18 
NF-L 及び MAP-tau の過剰リン酸化が生じ、細胞骨格構成の不安定化と崩壊を19 
招き、最終的に軸索の変性を引き起こすと考えられたとしている。著者らは、ま20 
た、NF-L は NF タンパク質の中で唯一 in vivo で自ら形成及び共集合できるこ21 
とから、NF-L の発現が低下した本試験結果はヒ素誘導性末梢神経システムの病22 
理学的変化を示す重要な役割を果たしていると考えられたとしている。23 
（Vahidnia et al. 2008a） 24 

 25 
e. 4～12 週間強制経口投与試験（ラット） 26 

Wistar ラット（雄、各投与群 10 匹）における亜ヒ酸ナトリウム（As(III)）（0、27 
3.33、6.66、13.3、26.6 mg/kg 体重/日）の 4～12 週間強制経口投与試験が行わ28 
れた（Schulz et al. 2002 ）。 29 

26.6 mg/kg 体重/日投与群において投与 4 週目にオープンフィールド試験（で30 
平面歩行と、身づくろい動作）成績の有意な減少低下がみられたが、8 及び 1231 
週目には有意な減少低下はみられなかった。（Schulz et al. 2002 ） 32 

 33 
f. 28 日間経口投与試験（ラット） 34 

Wistar ラット（雌、各投与群 5 匹）における亜ヒ酸ナトリウム（As(III)）（0、35 
20 mg As/kg 体重/日）の 28 日間経口投与試験が行われた（Yadav et al. 2009）。 36 
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投与群において、自発運動活性（移動距離、移動時間、休憩時間、立ち上がり1 
行動）、握力、回転棒試験（運動機能調整）の有意な成績低下がみられた。（Yadav 2 
et al. 2009） 3 

 4 
g. 3 か月間飲水投与試験（ラット） 5 

SD ラット（雄、各投与群 20 匹）における亜ヒ酸ナトリウム（As(III)）（0、6 
2.72、13.6、68 mg/L）の 3 か月間飲水投与試験が行われた（Luo 2009）。 7 

Morris の水迷路試験において、68 mg/L 投与群に空間記憶能の有意な低下（プ8 
ラットホームの獲得に障害）がみられた。また、神経細胞や血管内皮細胞の病理9 
学的変化、海馬におけるアスパラギン酸受容体の NR2A mRNA の遺伝子発現低10 
下が用量依存的に認められた。（Luo 2009） 11 

 12 
h. 4 か月間飲水投与試験（ラット） 13 

SD ラット（雌、各投与群 4 匹）に亜ヒ酸ナトリウム（As(III)）（0、36.7 mg 14 
As/L）を妊娠 15 日目あるい又は出生後 1 日目からおよそ 4 か月齢になるまで飲15 
水投与する試験が行われた（Rodriguez et al. 2002 ）。妊娠 15 日目から投与さ16 
れた群において自発運動活性の増加がみられ、両投与群において対照群に比べ T17 
字型迷路における課題（delayed alternation task）遅延変化課題のにおける成18 
績低下（エラーの増加）がみられた。（Rodriguez et al. 2002 ） 19 

 20 
〔参考〕in vitro  21 

EFSA（2009）では、As(III)及び As(V)の in vitro における影響について、以22 
下のように言及している。 23 

in vitro では亜ヒ酸ナトリウム（As(III)）及びヒ酸ナトリウム（As(V)）（0、24 
0.3、1、3 M、24 又は 48 時間培養）において NF-L 遺伝子発現に変化はみられ25 
なかった（Vahidnia et al. 2007b）。しかしながら、in vitro において、三酸化26 
二ヒ素（As(III)）は細胞内カルシウムを増加させ（Florea et al. 2007）、カルシ27 
ウム誘導性のカルパイン活性によって p35 タンパク質が p25 まで分解される原28 
因となり、結果として MAP-tau を含む細胞骨格タンパク質の過剰リン酸化を生29 
じる可能性が極めて高いと考えられている（Vahidnia et al. 2008b） 30 
さらに、過剰リン酸化と結果として生じる MAP-tau の調節解除が軸索の正常31 

な細胞骨格を喪失することにつながっていると考えられている（Vahidnia et al. 32 
2007a）。（EFSA 2009） 33 

 34 
  〔参考〕神経毒性の作用機序 35 

EFSA（2009）によれば、ヒ素は未だ明らかとなっていない経路を通じて脳内36 
に入り、脳の他の部位よりも脈絡叢にヒ素が多く蓄積するものと考えられている。37 
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ヒ素はげっ歯類の成獣においてコリン作動性、グルタミン作動性及びモノアミン1 
作動性神経伝達物質を変化させ、ドーパミン作動系が最も影響を受ける。ヒ酸塩2 
は無機リン酸塩に構造が類似しているため、基質競合を生じ、 3,4 3 
dihydroxyphenylalanine （l-DOPA）の 2-（3,4-dihydroxyphenyl）ethylamine 4 
（dopamine）への転換を阻害する。亜ヒ酸塩はチオール基と相互作用を生じる5 
ため、コハク酸やピルビン酸脱水素酵素といった炭水化物代謝に関連する酵素機6 
能を乱す可能性が考えられている（Rodriguez et al. 2003; Vahidnia et al. 7 
2007a）。 8 
さらに、無機ヒ素は酸化ストレスを誘導することが知られており、特に脳細胞9 

は感受性が高いとされる。そのためヒ素に誘導された酸化ストレスは in vivo に10 
おける無機ヒ素誘導性神経毒性の分子メカニズムとして考えられている（Mishra 11 
and Flora 2008; Hong et al. 2009）。（EFSA 2009） 12 

 13 
 14 
④免疫毒性 15 

 a．3 週間亜急性毒性試験（マウス） 16 
   White Swiss cross マウス（雄、各投与群 8～10 匹）における亜ヒ酸ナトリウ17 

ム（As(III)）（0、0.5、2.0、10.0 ppm）の 3 週間飲水投与試験が行われた（Blakley 18 
et al. 1980）。 19 

   0.5、2.0、10.0 ppm 投与群ではヒツジ赤血球に対する脾臓細胞のプラーク形20 
成細胞反応の低下がみられ、一次及び二次的免疫応答の両者を抑制する液性免疫21 
抑制が観察された。（Blakley et al. 1980; EFSA 2009） 22 

 23 

 b．5週間亜急性毒性試験（マウス） 24 
   C57/BL6 マウス（雄、各投与群 3～4 匹）における亜ヒ酸ナトリウム（As(III)）25 

（0.1、1、50 g/L）の 5 週間飲水投与試験が行われた（Andrew et al. 2007）。 26 
 飲水投与終了時にマウスの肺を用いて遺伝子網羅的解析網羅的遺伝子解析を27 
実施したところ、血管新生、脂質代謝、酸素輸送、アポトーシス、細胞周期及び28 
免疫応答に関わる遺伝子発現に有意な変化が認められた。それらの反応の一部は29 
半定量 RT-PCR、免疫ブロット法により同様の変化が確認された。 30 
著者らは、これらの結果より今回の実験で変動した因子はヒ素に関連した疾患31 

を検索する上で有用な生物学的マーカーになりうる可能性や疾患リスクの評価32 
に有用であることを示唆している。（Andrew et al. 2007; EFSA 2009） 33 

 34 
 c．5～6週間亜急性毒性試験（マウス） 35 



 

78 
 

   C57BL/6J マウス（雄、各投与群 4～6 匹）における亜ヒ酸ナトリウム（As(III)）1 
（10、100 ppb）の 5～6 週間飲水又は混餌投与試験が行われた（Kozul et al. 2 
2009）。 3 

   試験終了時にマウスの肺を用いて遺伝子網羅的解析網羅的遺伝子解析を実施4 
したところ、細胞接着及び分裂、チャネル、受容体、分化及び増殖、自然免疫応5 
答に関連する多くの遺伝子が有意に変動した。これらの変化の一部は定量6 
RT-PCR、免疫ブロット法により同様の変化が観察された。 7 

   著者らは、自然免疫に関連する因子に影響がみられたことから、ヒ素は特に肺8 
の疾患リスクの増加に関連する可能性があると報告している。（Kozul et al. 9 
2009; EFSA 2009） 10 

 11 
 d．10～12 週間亜急性毒性試験（マウス） 12 

 C57BL6/6 B6 マウス（雄、各投与群匹数不明）におけるヒ酸ナトリウム（As(V)）13 
（2.5、25、100 ppm: (100 ppm について)20 mg As/kg 体重/日; ATSDR 換算）の14 
10～12 週間飲水投与試験が行われた（Kerkvliet et al. 1980;EFSA 2009）。 15 

   投与されたマウスの免疫機能、肝臓及び腎臓に異常は認められなかった。 16 
ATSDR（2007）は、免疫機能、肝臓、腎臓に関する NOAEL を 25 mg/kg 体17 

重/日としている。（Kerkvliet et al. 1980; EFSA 2009; ATSDR 2007） 18 

 19 
 e．12 週間亜急性毒性試験（マウス） 20 
   C57BL/6J/Han マウス（雌、各投与群 10 匹）におけるヒ酸ナトリウム（As(V)）21 

（0.5、5、50 mg As/L）の 12 週間飲水投与試験が行われた（Arkusz et al. 2005）。 22 
   飲水投与終了時にマウスから単離された腹腔内マクロファージでは、ホルボー23 

ルミリスチン酸エステル（PMA）刺激による活性酸素種の産生、リポポリサッ24 
カライド（LPS）刺激による一酸化窒素の産生が有意に減少したが、LPS 刺激に25 
よる誘導型一酸化窒素合成酵素やTNF-の産生やmRNAの発現に変化はみられ26 
なかった。 27 

   著者らはヒ酸ナトリウムに曝露されたマウスから得られた腹腔内マクロファ28 
ージの活性酸素種や一酸化窒素の産生が有意に減少したことから、感染症や腫瘍29 
細胞の進展に影響を及ぼす可能性を示唆している（Arkusz et al. 2005; EFSA 30 
2009）。 31 

 32 
⑤生殖・発生毒性 33 
無機ヒ素は実験動物において、胎児毒性や催奇形性を有することが知られている34 

が、多くの試験は母体毒性が生じるほどの高い用量で実施されている（Golub et al. 35 
1998; Wang et al. 2006）。 36 
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母体毒性がみられない用量で実施された最近の試験では、経口投与量（多くはヒ1 
酸塩（As(V)））に応じて、胎児の成長遅延、神経毒性、肺構造の変化が観察され2 
ている（Wang et al. 2006; Hill et al. 2008）。子宮内及び出生後早期のマウスにヒ3 
素（100 g/L 以下の亜ヒ酸塩を含む飲水）を曝露し、28 日齢のマウスのメタコリ4 
ン刺激に対する気道応答の変化が確認されている。この変化はタンパク質及び遺伝5 
子発現とに関連した機能変化も、気道周囲の形態学的構造変化もともなったと同様6 
であった（Lantz et al. 2009）。 7 

 8 

⑥発達神経毒性 9 
脳は発生時に特に脆弱であり、胎児ヒ素曝露及び出生直後の曝露は神経毒性を引    10 

き起こし、結果として行動的変化が生じると報告されている（Rodriguez et al. 11 
2003; Wang et al. 2006）。（EFSA 2009）。EFSA（2009）は、実験動物におけ12 
る研究では、母体への経口投与を通じた無機ヒ素の子宮内曝露により児動物におけ13 
る神経管形成不全、胎児発育遅延並びに運動活性及び空間学習の変化を含む神経毒14 
性が生じ、児動物におけるうつ病様行動に関連した神経内分泌系マーカーを変化さ15 
せ、また、ヒ素のメチル化阻害がこれらの発生毒性を増加させることが示されてい16 
るとしているが、種差が大きく、情報が不十分であることから、ヒトへの外挿は困17 
難であるとしている。 18 

 19 
a. 周産期飲水投与試験（マウス） 20 

C57BL/6J マウス（雌、各試験群 5～12 匹）におけるヒ酸ナトリウム（As(V)）21 
（0、50 g/L）を妊娠前からから児動物が生まれるまで飲水投与する試験が行わ22 
れた（Martinez et al. 2008）。 23 
投与群において、児動物に学習に無気力な行動、強制水泳課題での不動がみら24 

れ、うつ状態行動及びうつ状態様行動に関連する神経内分泌マーカーに変化が生25 
じた。また、血漿血清コルチコステロンの上昇、海馬の CRFR1 タンパク質の減26 
少、海馬背側部のセロトニン 5HT1A 受容体結合及び受容体エフェクターカップ27 
の上昇が有意にみられた。が、海馬腹側部、嗅内又は前頭葉皮質、下丘において28 
は変化はみられなかった。 29 
著者らは、周産期のヒ素曝露が子供のうつ病様行動に関連するを示す海馬背側30 

部において、視床下部-下垂体-副腎皮質系と海馬背側部のセロトニン作動系の相31 
互調節相互作用を阻害すること、また、発達段階の低濃度ヒ素曝露は神経及び行32 
動の変化に関連した神経生物学マーカーに長期間悪影響を与えると考えられた33 
としている。（Martinez et al. 2008） 34 

 35 
b. 周産期飲水投与試験（ラット） 36 



 

80 
 

妊娠ラットへの高い無機ヒ素曝露（胎齢 6 日～生後 42 日齢まで亜ヒ酸ナトリ1 
ウム 100 mg/L を含む飲料水）により、学習及び記憶行動やいくつかの反射反応2 
のに変化がみられたことが報告されている（Xia et al. 2009）。 3 

 4 
３．有機ヒ素化合物の影響 5 
従来、メチル化された有機ヒ素は無機ヒ素よりも毒性は低く、生体内でのメチル化6 

は無機ヒ素を解毒するメカニズムだと考えられてきたが、メチル化の過程によって反7 
応性が高く発がん性も高い MMA(III)や DMA(III)といった 3 価のメチル化ヒ素が形8 
成されている可能性がある（Cohen et al. 2001, 2002a）。このため、無機ヒ素が生9 
体内でメチル化されて有機ヒ素になる過程によってむしろ有毒化され、MMA(III)や10 
DMA(III)が生体に悪影響を及ぼしている可能性が指摘されている（Jomova et al. 11 
2011）。 12 

 13 
（１）ヒトにおける影響 14 
有機ヒ素化合物にはさまざまな種類があるが、それぞれの化合物の毒性は同等に比15 

較できるものではないため、化合物ごとに分けて毒性を考える必要がある（ATSDR 16 
2007; EFSA 2009）。 17 

AsBe はヒトの体内で代謝を受けず、未変化体のまま排泄される。ヒト及び実験動18 
物における毒性情報はほとんどないため、AsBe は毒性影響を及ぼすことはないと考19 
えられている（EFSA 2009）。アルセノシュガー及び脂溶性有機ヒ素化合物であるア20 
ルセノリピッドはヒトの体内で DMA（V）に代謝されるが（Raml et al. 2009; 21 
Schmeisser et al. 2006）、アルセノシュガーとアルセノリピッドの毒性に関する情22 
報は得られていない。 23 

 24 

①急性影響 25 

ATSDR（2007）及び EFSA（2009）によると、ヒトにおいて有機ヒ素化合物の26 
経口摂取に起因した急性中毒及び死亡率に関する調査は確認されていない。 27 

 28 

②慢性影響 29 

a. 皮膚への影響 30 
有機ヒ素化合物のみの経口摂取後の皮膚への影響に関するして入手可能な疫学31 

的調査はない。が、しかし、無機ヒ素に曝露され、MMA(V)を高い割合で排泄する32 
人においては、排泄の割合が低い人よりも皮膚病変の OR は 1.5～2.8 倍大きく、ヒ33 
素誘導性皮膚病変のリスクが高いことを示す報告がある（Ahsan et al. 2007; 34 
McCarty et al. 2007; Lindberg et al. 2008）。しかし、これらの報告はいずれも測35 
定時に MMA(III)と MMA(V)を区別していなかったとされている。また、36 
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Valenzuela ら（2005）は、飲料水を介して無機ヒ素に曝露したが皮膚病変のない1 
人と比べて、皮膚病変のある人において、尿中 MMA(III)平均濃度が有意に高いこ2 
とを示している（EFSA 2009）。（EFSA 2009） 3 

 4 
b．発がん性 5 

IARC は、魚介類中には AsBe や AsC をはじめとした有機ヒ素が含まれていると6 
考えられるが、魚介類に由来する有機ヒ素による発がんのリスクについて、現時点7 
で評価に用いることのできる疫学的知見がないとしている（IARC 2012）。 8 

 9 
c．神経系への影響 10 

EFSA（2009）によると、有機ヒ素化合物の慢性曝露によるヒトの末梢神経毒性11 
に関する報告はほとんどみられず、ヒトの病理学領域では無機及び有機ヒ素によっ12 
て生じる末梢神経毒性について区別をすることは未だ困難としている。また、AsBe13 
や AsC といった食品中の有機ヒ素化合物による末梢神経毒性はヒトでは認められ14 
ていない。同様に、様々なヒ素代謝物（例:MMA（methylarsonate）、DMA(III)）15 
の神経毒性も臨床領域で明らかなものと考えられていないとしている（EFSA 16 
2009）。 17 

 18 
（２）実験動物等における影響 19 

①急性毒性 20 

ATSDR（2007）によると、MMA(V)の経口 LD50 は、マウスで 1,800 mg 21 
MMA(V)/kg 体重（Kaise et al. 1989）であったと報告されている。また、DMA(V)22 
の経口 LD50はマウスで 1,200 mg DMA(V)/kg 体重（Kaise et al. 1989）であった23 
と報告されている。 24 
アルセノシュガーに関しては、無機ヒ素のような急性毒性は認めないと考えられ25 

ている（Sakurai et al. 1997; Andrewes et al. 2004）。 26 

 27 

②反復投与毒性 28 

a．亜急性毒性 29 
DMA(V)を Fischer344 ラットに 4 週間（週 5 回）経口投与を行ったところ 57 30 

mg/kg 体重/日で雄は 50%、雌は 20%が死亡し（Murai et al. 1993）、8 週間の飲31 
水投与では雄で 17 mg/kg 体重/日（Wanibuchi et al. 1996）、13 週間の混餌投与32 
では190 mg/kg体重/日で雄のFischer-344ラットは100%が死亡した（Crown et al. 33 
1987）。 34 

 35 
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b．慢性毒性 1 
MMA(V)は消化管、腎臓、甲状腺及び生殖器系に影響を及ぼすことが知られてい2 

る（ATSDR 2007）。最も感受性の高い影響は下痢であり、ラット、マウス、ウサ3 
ギ及びイヌで処置期間の延長に伴い、低い用量においても下痢を生じることが報告4 
されている。消化管における組織学的な変化は一般的に下痢を生じるような低用量5 
より高用量において認められた。Arnold ら（2003）によると、混餌投与における6 
最も低い NOAEL はラットにおける 2 年間混餌投与試験における 3 mg/kg 体重/日7 
であり、下痢に対するLOAELは 25.7 mg/kg体重/日であった（Arnold et al. 2003）。 8 

DMA(V)は膀胱、腎臓、甲状腺及び胎児成長に影響を与える。最も感受性の高い9 
影響は膀胱の発がん性であると考えられている（ATSDR 2007）。 10 

 11 

③発がん性 12 

a．DMA(V) 13 
DMA(V)により、ラットの膀胱において発がん性が確認されたが、マウスの膀胱14 

では認められていないと報告されている。 15 

 16 
(a) マウス 17 

OGG1 欠損マウス（雌雄、各投与群 10 匹）及び野生型マウス（雌雄、各投与群18 
12 匹）に DMA(V)（0、200 ppm）の飲水投与（開始時 14 週齢、72 週間）を行っ19 
たところ、酸化的 DNA 傷害修復酵素である OGG1 を欠損したマウスにおける肺腫20 
瘍の発生頻度及び個数は、対照群に比べ DMA(V)投与群で有意に増加し、一方、野21 
生型マウスにおいては、肺腫瘍の発生はみられなかった。これらの結果から、22 
DMA(V)は OGG1 欠損マウスの肺に発がん性を示すことが示唆されている23 
（Kinoshita et al. 2007a）。 24 

AJ マウス（雄、各投与群 24 匹）に DMA(V)（0、50 、200、400 ppm）の飲水25 
投与（開始時 5 週齢、50 週間）を行ったところ、1 匹のマウス当たりの腫瘍数のみ26 
最高用量である 400 ppm 群で対照群に比較して有意に増加したが、投与された27 
DMA(V)濃度と肺腫瘍の個数及び大きさ、腫瘍形成のあったマウスの数といった指28 
標との間には有意な用量反応関係がみられなかったことが報告されている。AJ マ29 
ウスが特に肺腫瘍形成を起こしやすい系統であることから、Hayashi ら（1998）30 
らはこの試験のみから DMA(V)のマウスに対する発がん性の有無を判断すること31 
は難しく、他の系統のマウスでより多くの動物数を用いた試験が必要であるとして32 
いる（Hayashi et al. 1998）。 33 
また、B6C3F1 マウス（雌雄、各投与群 56 匹）に DMA(V)（0、2、10、40、100 34 

ppm）を混餌投与（開始時 5 週齢、104 週間）したが、雌雄いずれにおいても、DMA(V)35 
の投与に関連していると考えられる膀胱での前がん状態（preneoplasia）や腫瘍の36 
形成はみられなかったという報告もある（Arnold et al. 2006）。 37 
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 1 
(b) ラット 2 

F344 ラット（雄、各投与群 36 匹）に DMA(V)（0、12.5、50、200 ppm）の飲3 
水投与（開始時 10 週齢、104 週間）を行ったところ、50 ppm 群で膀胱癌膀胱癌が4 
19 %、乳頭腫と合わせた加えた腫瘍癌では 26 %で、200 ppm 群では膀胱癌が、腫5 
瘍がそれぞれ 39 %（うち 2 例は乳頭腫を併発）発生し、12.5 ppm 群と対照群では6 
腫瘍の発生はみられなかった。なお、本試験では、膀胱以外の臓器では発がん性は7 
認められなかった（Wei et al.  1999; Wei et al. 2002）。 8 

F344 ラット（雄、各投与群 60 匹）に DMA(V)（0、2、10、40、100 ppm）を9 
混餌投与（開始時 5 週齢、104 週間）したところ、雄ラットの膀胱において、乳頭10 
腫は 10 及び 40 ppm 群で１例ずつ、がん膀胱癌は 2 及び 100 ppm 群でそれぞれ１11 
例と 2 例、雌ラットの 100 ppm 群において乳頭腫とがん膀胱癌がそれぞれ 4 例と12 
6 例が認められた。なお、雌雄の対照群ともに腫瘍の発生はみられなかった。また、13 
膀胱以外の臓器では発がん性は認められなかった（Arnold et al. 2006）。 14 

 15 
b．MMA(V) 16 

MMA(V)の実験動物への投与試験では、発がん性は確認されていない。 17 

 18 
(a) マウス 19 

B6C3F1 マウス（雌雄、各投与群 52 匹）に MMA(V)（0、10、50、200、400 ppm）20 
を混餌投与（開始時 6 週齢、104 週間）したところ、投与に関連した有意な腫瘍の21 
形成はみられず、400 ppm 投与群において体重の減少がみられたが、生存率に有意22 
な変化はみられなかったと報告されている（Arnold et al. 2003）。 23 

 24 
(b) ラット 25 

F344 ラット（雄、各投与群 42～45 匹）に MMA(V)（0、50、200 ppm）の飲水26 
投与（開始時 10 週齢、2 年間）を行ったところ、体重、摂食量、飲水量、生存率27 
のいずれの指標も MMA(V)の投与に関連した有意な増加が認められなかった。また、28 
剖検の結果、対照群も含めて全ての投与群で肝臓や膀胱に腫瘍の形成がみられたが、29 
これらは F344 ラットでは自発的に形成される腫瘍と組織学的に共通していること30 
から、肝臓及びその他の臓器においても 2 年間に及ぶ MMA(V)投与による有意な31 
腫瘍形成はみられなかった（Shen et al. 2003a）。 32 

F344 ラット（雄、各投与群 60 匹）に MMA(V)（0、50、400、1,300 ppm）を33 
混餌投与（開始時 6 週齢、104 週間）した。その結果、投与に関連した有意な腫瘍34 
の形成はみられなかった。なお、死亡動物数の急激な増加に伴い、最高投与濃度の35 
1,300 ppm は、53 週目に 1,000 ppm、60 週目に 800 ppm に変更された（Arnold et 36 
al. 2003）。 37 
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 1 
c．TMAO 2 

F344 ラット（雄、各投与群 42～45 匹）に TMAO（0、50、200 ppm）の飲水3 
投与（開始時 10 週齢、2 年間）を行ったところ、対照群と比較して、200 ppm 投4 
与群において肝腺腫の発生した個体数及び個体あたりの腺腫及び発生個数が有意5 
に増加した。肝臓以外の複数の臓器においても腫瘍の形成がみられたが、これらは6 
対照群でもみられており、F344 ラットでは自発的に発生する腫瘍と組織学的に同7 
様であった（Shen et al. 2003b）。 8 

 9 
 10 

④複合発がん 11 

a．DMA(V) 12 
  (a) マウス 13 

イニシエーターとして 4NQO（10mg/kg 体重）を皮下投与した ddY マウス（雄、14 
各投与群 9～13 匹）に DMA(V)（0、200、400 ppm）の飲水投与（開始時 6 週齢、15 
25 週間）を行ったところ、DMA(V)投与群では対照群と比較して、肺腫瘍発生率は16 
増加傾向を示し、肺腫瘍の個数は 400 ppm 群で有意に増加した。（Yamanaka et al. 17 
1996）。 18 

DMBA でイニシエーション処置をした K6/ODC トランスジェニックマウス（雄、19 
各投与群 7～8 匹）に、200 ppm の DMA(V)を週 2 回クリームに混ぜて週 2 回塗布20 
（開始時 10～14 週齢、18 週間）した。DMBA のみ処置した群と比較して、DMBA21 
処置のあと DMA(V)を塗布した群では、皮膚腫瘍の個数が 2 倍となり、皮膚発がん22 
プロモーターの TPA と同程度の皮膚発がん促進作用を示した。非イニシエーショ23 
ン群では DMA(V)の有無にかかわらず、皮膚腫瘍の発生はみられなかった24 
（Morikawa et al. 2000）。ただし、非イニシエーション群が 2 匹しかいなかった25 
ため、適切な解釈をするのが難しいとされている（IARC 2012）。 26 

 27 
(b) ラット 28 

F344 ラット（雄、各投与群 20 匹）を用い、多臓器中期発がん性試験法として、29 
4 週 間 に わ た り diethylnitrosamin(DEN), methylnitrosourea(MNU), 30 

N-butyl-N-(4-hydroxybutyl)nitrosamine(BBN), 1,2-dimethylhydrazine(DMH), 31 
N-bis(2-hyroxypropyl)nitrosamine(DHPN)の５種類の発がん物質（略してに対し、32 
4 週間にわたり DMBDD）でイニシエーション処置した後、1 週間の休薬期間を経33 
て、DMA(V)（0、50、100、200 、400 ppm）の飲水投与（開始時 7 週齢、25 週34 
間）を行った。DMA(V)50 ppm から膀胱の発がんを促進し、また、肝臓、腎臓で35 
は 200 ppm から、更に甲状腺では 400 ppm で発がん促進作用が認められた。一方、36 
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DMBDD 処置をせずに DMA(Ⅴ)を 25 週間投与しても、がんの発生は見られなかっ1 
た（Yamamoto et al. 1995）。 2 

F344 ラット（雄、各投与群 20 匹）に対し、4 週間にわたり膀胱癌発がん物質で3 
ある BBN にてイニシエーション処置した後、DMA(V)（0、2、10、20、50、100 ppm）4 
の飲水投与（開始時 6 週齢、32 週間）を行った。その結果、DMA(V)10 ppm 群か5 
ら膀胱腫瘍の発生は有意に増加し、25 ppm 群以上で DMA(V)の膀胱の発がん促進6 
作用に有意な差が認められた。 7 
また、比較試験として BBN によるイニシエーション処置をすることなく8 

DMA(V)（0、10、25、100 ppm）の飲水投与（開始時 6 週齢、8 週間）を行った。9 
DMA(V)によって、膀胱上皮の細胞増殖が用量依存性に増加した。著者らは、10 
DMA(V)にはラットにおいて膀胱の発がん促進作用があり、そのメカニズムの一つ11 
として膀胱上皮の細胞増殖の刺激を示唆している（Wanibuchi et al.1996）。 12 

 13 
b．DMA(V)、MMA(V)、TMAO 14 

F344 ラット（雄、各投与群匹）に DEN をイニシエーション処置後、2 週間の休15 
薬期間を経て、DMA(V)、MMA(V)、TMAO（0、100 ppm）の飲水投与（開始時、16 
6 週間）を行った。対照群に比べて、MMA 及び TMAO の投与群では、肝臓におけ17 
る GST-P 陽性細胞巣の数及び面積が有意に増加し、MMA(V)及び TMAO がラット18 
肝臓における前がん病変を促進することが明らかとなった（Nishikawa et al. 19 
2002）。 20 

 21 

⑤神経毒性 22 

 AsBe及びAsCを含む食品中の有機ヒ素化合物は末梢又は中枢神経毒性に関与し23 
ていないと考えられている（EFSA 2009）。MMA(V)はラットに 72.4 mg/kg 体重24 
/日、マウスに 67.1 mg/kg 体重/日の用量で投与しても臨床徴候や脳病変を生じず25 
（Arnold et al. 2003）、DMA(V)についても 7.8 又は 94 mg/kg 体重/日の慢性投与26 
で臨床徴候や組織学的変化を生じないといった類似の結果が報告されている27 
（Arnold et al. 2006）。（; ATSDR 2007; EFSA 2006）。 28 

Kuger et al. (2009)は、MMA（V）及び MMA（Ⅲ）が海馬におけるシナプス機29 
能への影響を検討した。シャッファー側枝からシナプス外界電位を生じた若齢（1430 
～21 日齢）及び成体（2～4 か月齢）ラットのから得られた海馬スライス標本を用31 
いて、10、25、50 mol/L の MMA(V)あるいは及び MMA(III)で処理し、シェフ32 
ァー側枝からの誘発シナプス電場電位投与前、投与 30 及び 60 分後、投与期間中の33 
CA1 シナプス（（fEPSPs））の状態が測定された。試験について報告されている。34 
MMA(V)は成体及びだけではなく若齢ラットの標本においてもシナプス機能に影35 
響を及ぼさなかった。一方、MMA(III)は 50 及び 25 mol/L（成体/、若齢ラットと36 
も）の用量においてシナプス伝達の電位を強く抑制した。、また、25 及び 10 mol/L37 
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（成体、/若齢ラットとも）の用量において長期増強（LTP）の振幅をそれぞれ強く1 
抑制した。対照的に MMA(III) 1 mol/L の投与では若齢ラットに LTP 振幅を更に2 
強め増強させたが、著者らはこの変化は N-メチル-D-アスパラギン酸（NMDA）受3 
容体における増強効果、α-アミノ-3-ヒドロキシ-5-メチルイソオキサゾール-4-プロ4 
ピオン酸（AMPA）の遮断効果の欠如によるものであると考えられるしている。ま5 
た著者らは、。これらの海馬 CAI 領域の興奮性シナプスの障害は、後シナプスグ6 
ルタミン酸作動性受容体への上での MMA(III)の作用により生じ、ヒ素によるの毒7 
性における認知機能障害の原因であるも同時に起こしている可能性があるとされ8 
している（Kruger et al. 2009; EFSA 2009）。 9 

 10 

⑥免疫毒性 11 

有機ヒ素化合物の経口投与における免疫機能に関連した免疫系、リンパ系器官へ12 
の影響はみられていない。 13 
ラット及びマウスに対する MMA(V)（72.4、67.1 mg/kg 体重/日）（Arnold et al. 14 

2003）、DMA(V)（7.8、94 mg/kg 体重/日）（Arnold et al. 2006）、の曝露によ15 
り免疫系器官では組織学的変化はみられず（Arnold et al. 2006）、MMA(V)をフィ16 
ンチの幼雛に 4～72 mg/kg 体重/日の用量で 20 日間経口投与を行った場合も、免疫17 
機能への影響は観察されなかった（Albert et al. 2008）。 18 

 19 

⑦生殖・発生毒性 20 

EFSA（2009）によると、AsBe による発生毒性は認められておらず、MMA(V)21 
及び DMA(V)の早期の毒性については情報がほとんどないとされている（EFSA 22 
2009）。 23 

   Sprague-Dawley ラット及びニュージーランド白色ウサギにおける MMA(V)、24 
DMA(V)の経口投与による生殖発生毒性試験では、母体毒性が生じない曝露用量25 
で用量関連影響がみられない母体毒性が生じない曝露用量では、投与に関連した26 
発達毒性がみられなかったことが報告されている。器官形成期に（ラットでは胎27 
齢（GD）6～15 日、ウサギでは GD7～19 日）MMA(V)ではラットに 0、10、10028 
及び 500 mg/kg 体重/日、ウサギに 0、1、3、7 及び 12 mg/kg 体重/日、DMA(V)29 
ではラットに 0、4、12 及び 36 mg/kg 体重/日、ウサギに 0、3、12 及び 48 mg/kg30 
体重/日の用量で反復経口投与を行ったところ、MMA(V)投与による母体及び胎児31 
毒性は最も高い用量である 500 mg/kg 体重/日（ラット）、12 mg/kg 体重/日（ウ32 
サギ）でみられたが、投与に関連した発生毒性は低用量で認められなかった。33 
MMA(V)投与における催奇形性は確認されなかった。DMA(V)では母体及び発生34 
達毒性がラットで 36 mg/kg 体重/日の用量でみられた。ウサギでは 48 mg/kg 体35 
重/日の用量を投与することにより、ほとんどの母体が流産し、評価するできる生36 
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存胎児が存在しないといった明らかな母体毒性が生じた。ラットやウサギにおけ1 
る投与に関連した母体あるいは発生毒性がみられない用量は12 mg/kg体重/日以2 
下であった（Irvine et al. 2006; EFSA 2009）。 3 

 4 
⑧発達神経毒性 5 

マウスでは、無機ヒ素と同様に DMA(V)は母体から胎盤を通じて運搬され、未6 
熟な血液脳関門を容易に通過し、新生児胎児の脳に広く分布する（Jin et al. 7 
2006）。EFSA（2009）は、実験動物における研究では、母体への経口投与を通8 
じた無機ヒ素の子宮内曝露により児動物における神経管形成不全、胎児発育遅延9 
並びに運動活性及び空間学習の変化を含む神経毒性が生じ、児動物におけるうつ10 
病様行動に関連した神経内分泌系マーカーを変化させ、また、ヒ素のメチル化阻11 
害がこれらの発生毒性を増加させることが示されているとしているが、種差が大12 
きく、情報が不十分であることから、ヒトへの外挿は困難であるとしている13 
（EFSA 2009）。 14 

 15 

 16 
４．人工有機ヒ素化合物の影響 17 

ATSDR（2007）及び EFSA（2009）を基に、人工有機ヒ素化合物に関する毒性学18 
的知見を整理したが、非常に限られていた。 19 

 20 
（１）ヒトにおける影響 21 

①急性影響 22 

ATSDR（2007）によると、農薬を服用することにより生じた有機ヒ素化合物の23 
急性中毒事例は数報報告されている。1,714 mg MSMA/kg 体重を服用した男性で24 
は嘔吐、ショック症状、肝臓及び腎臓障害がみられ（Shum et al. 1995）、78 mg 25 
DMA/kg 体重を服用した患者では嘔吐、腹痛、機能亢進性腸症、下痢、洞性頻脈が26 
観察された（Lee et al. 1995）。 27 

 28 

②慢性影響 29 

有機ヒ素化合物は治療薬としての用途があり、かつては梅毒の治療に、アルスフ30 
ェナミン（3,3’-ジアミノ-4,4’-ジヒドロキシ-アルセノベンゼン）が;、現在はヒトア31 
フリカトリパノソーマ症（睡眠病）の治療薬として、海外の疾患発生国でメラルソ32 
プロール（(2-(4-(4,6-diamino-1,3,5-triazin-2-ylamino)phenyl)-1,3,2-dithiarsolan 33 
-4-yl) methanol）が用いられている。これらの化合物が急性中枢神経毒性を生じる34 
ことは知られているが、梅毒やトリパノソーマ症患者における末梢神経症は時折報35 
告されているのみである（Gherardi et al. 1990）。例えば、アルスフェナミンに36 
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よる治療を受けた少数の梅毒患者において、脳の出血を特徴とするアルスフェナミ1 
ン脳炎と呼ばれる急性症状（出血性脳炎、脳紫斑病）が生じ、共通の症状としては2 
麻痺、発作、嘔吐、頭痛、発熱及びせん妄が知られている。脳の検査では発作、一3 
部の症例では髄膜における血管のうっ血、壊死、脱髄、中等度～重度の神経細胞の4 
虎斑融解が認められたと報告されている（Roseman and Aring 1941; Globus and 5 
Ginsburg 1933）。メラルソプロールによる治療では、重度の反応性ヒ素脳症を生6 
じ、明らかな神経学兆候を伴わない急性の非致死性精神障害が痙攣を伴わない急速7 
に進展する昏睡、あるいは急性脳種に伴う痙攣の重複発作を明らかな臨床徴候や発8 
作を伴わない速やかな進行性昏睡又は急性脳水腫を伴う発作を生じる可能性も報9 
告されている（Haller et al. 1986; Adams et al. 1986; EFSA 2009）。（EFSA 2009） 10 

2003 年に茨城県神栖町（現 神栖市）で、DPAA による井戸水汚染が発生し、井11 
戸水の飲用による小脳症状を主症状とする DPAA 中毒が発生した（Ishii et al. 12 
2004）。飲用井戸水からは 4,500 g As/L という高濃度のヒ素が検出され、尿中か13 
らは DPAA が HPLC-ICP-MS による分析で検出された。DPAA による健康影響と14 
考えられる初期症状にふらつきなどが確認されたが、症状発現と曝露量との関係は15 
見いだせなかった。しかし時系列的にデータを整理すると、毒性が認められる推定16 
濃度は 1,100 g As/L（140～2,400 g As/L）であった。なお、非曝露者からは尿17 
中に DPAA が検出されないことが報告されている（中嶋ら 2006）。 18 

 19 
（２）実験動物等における影響 20 

①急性毒性 21 

ATSDR（2007）によると、ロキサルソンにおける経口 LD50 は、マウスで 244 22 
mg/kg 体重（NTP 1989）、ラットで 81 mg /kg 体重（NTP 1989）及び 155 mg /kg23 
体重（Kerr et al. 1963）であったと報告されている。また、有機ヒ素系農薬である24 
MSMAの経口LD50は、ラットで2,449～3,184 mg MSMA/kg体重（Gur and Nyska 25 
1990）、ウサギで 102 mg MSMA/kg 体重（Jaghabir et al. 1988）であったと報告26 
されている。 27 

 28 
②反復投与毒性 29 
a．亜急性毒性 30 

 （a）14 日間亜急性毒性試験（マウス） 31 
  B6C3F1 マウス（雌雄、各投与群 5 匹）におけるロキサルソン（0、60、120、32 

250、500、1,000 ppm）の 14 日間混餌投与試験が行われた。 33 
  1,000 ppm 投与群の雄 5 匹中 2 匹、雌 5 匹中 5 匹が死亡した。最終体重が 1,000 34 

ppm 投与群の雄で 34％、500 ppm 投与群の雌で 10％減少した。また、顕著な活35 
動低下が 250 ppm 以上投与群でみられた（NTP 1989）。 36 
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  ATSDR（2007）は、本試験の体重減少の NOAEL を 84 mg/kg 体重/日（500 1 
ppm）、活動低下の NOAEL を 20 mg/kg 体重/日（120 ppm）としている（ATSDR 2 
2007）。 3 

 4 
（b）13 週間亜急性毒性試験（マウス） 5 
  B6C3F1 マウス（雌雄、各投与群 10 匹）におけるロキサルソン（0、50、100、6 

200、400、800 ppm）の 13 週間混餌投与試験が行われた。 7 
  800 ppm 投与群の雄 10 匹中 6 匹、雌 10 匹中 8 匹が、400 ppm 投与群の雌8 
雄各 10 匹中 1 匹が死亡した。800 ppm 投与群では、最終体重が対照群と比べ9 
て雄で 18％、雌が 11％減少した。800 ppm 投与群の雄で肝絶対重量の減少が10 
みられた（NTP 1989）。 11 

  著者らは続いて B6C3F1 マウス（雌雄、各投与群）（雌雄、各投与群 30 匹）12 
におけるロキサルソン（0、100、400 ppm）の 13 週間混餌投与試験を行った13 
が、投与による影響はみられなかった（NTP 1989）。 14 

 15 
（c）14 日間亜急性毒性試験（ラット） 16 
  Fischer-344 ラット（雌雄、各投与群 5 匹）におけるロキサルソン（0、100、17 

200、400、800、1600 ppm）の 14 日間混餌投与試験が行われた。 18 
  1,600 ppm 投与群の雄 5 匹中 3 匹、雌 5 匹中 5 匹が死亡した。400 ppm 投与19 
群では、最終体重が対照群と比べて雄で 22％、雌で 5%減少した。1,600 ppm 投20 
与群の雄及び 800 ppm 投与群の雌で摂餌量の減少がみられた。また、顕著な活21 
動低下が 400 ppm 以上投与群でみられた（NTP 1989）。 22 

  ATSDR は、本試験の体重減少及び活動低下の NOAEL を 16 mg/kg 体重/日23 
（400 ppm）としている（ATSDR 2007）。 24 
 25 
（e）13 週間亜急性毒性試験（ラット） 26 

Holtzman ラット（雌雄、各投与群 6 匹）におけるロキサルソン（0、25、27 
50、100、200、400 ppm）の 13 週間混餌投与試験が行われた。 28 

400 ppm 投与群の雄 12 匹中 10 匹、雌 10 匹中 10 匹が死亡した。（Kerr et 29 
al. 1963; ATSDR 2007）。 30 

 31 
（e）13 週間亜急性毒性試験（ラット） 32 
  Fischer-344 ラット（雌雄、各投与群 10 匹）におけるロキサルソン（0、50、33 

100、200、400、800 ppm）の 13 週間混餌投与試験が行われた。 34 
  800 ppm 投与群の雄 10 匹中 3 匹、雌 10 匹中 2 匹が死亡した。200、400 及35 

び 800 ppm 投与群で最終体重が、それぞれ雄で 14、26、50%、雌で 8、11、36 
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33%減少した。50、100、200 及び 400 ppm 投与群の雄並びに 800 ppm 以上投1 
与群の雌で肝相対重量の増加がみられた（NTP 1989）。 2 

  著者らは続いて Fischer-344 ラット（雌雄、各投与群 30 匹）におけるロキサ3 
ルソン（0、100、400 ppm）の 13 週間混餌投与試験を行った。 4 

  400 ppm 投与群の雌で肝絶対重量の減少及び肝相対重量の増加がみられた。5 
100 ppm 以上投与群の雄で腎絶対重量の減少が、400 ppm 投与群の雄で腎相対6 
重量の増加、軽度の腎毒性（軽度の尿細管上皮細胞の変性、管状円柱、限局性7 
の石灰化）がみられた。雌では投与に関連する影響は認められなかった（NTP 8 
1989）。 9 

  ATSDRは、本試験における体重減少のNOAELを8 mg/kg体重/日（100 ppm）、10 
肝臓への影響の NOAEL を 4 mg/kg 体重/日（50 ppm）、腎臓への影響の NOAEL11 
を 16 mg/kg 体重/日（200 ppm）としている（ATSDR 2007）。 12 

 13 
b．慢性毒性 14 
（a）2年間慢性毒性試験（マウス） 15 
  B6C3F1 マウス（雌雄、各投与群 50 匹）におけるロキサルソン（0、100、16 

200 ppm; 雄 0、21、43 mg/kg 体重/日、雌 0、27、54 mg/kg 体重/日）の 2 年17 
間混餌投与試験が行われた。 18 

  投与により、呼吸器、心血管系、消化器官系、血液、筋骨格、肝臓、腎臓、19 
皮膚、目、体重、免疫系、生殖・発生及び発がんへの影響はみられなかった（NTP 20 
1989; ATSDR 2007）。 21 

ATSDRは、本試験のNOAELを43 mg/kg体重/日としている（ATSDR 2007）。 22 

 23 
（b）2年間慢性毒性試験（ラット） 24 
  Fischer-344 ラット（雌雄、各投与群 50 匹）におけるロキサルソン（0、50、25 

100 ppm; 0、2.1、4 mg/kg 体重/日）の 2 年間混餌投与試験が行われた。 26 
100 ppm 投与群の雄で膵臓の腺腫の発生頻度の増加傾向がみられた。 27 
なお、投与による呼吸器、心血管系、消化器官系、血液、筋骨格、肝臓、腎28 

臓、皮膚、目、体重、免疫系、生殖・発生及び発がんへの影響はみられなかっ29 
た（NTP 1989; ATSDR 2007）。 30 

  ATSDRは、本試験のNOAELを4 mg/kg体重/日としている（ATSDR 2007）。 31 

 32 
③発がん性 33 

NTP（1989）による 2 年間の混餌投与試験では、ロキサルソンはマウス（100、34 
200 ppm; 雄 21、43 mg/kg 体重/日、雌 27、54 mg/kg 体重/日）又はラット（50、35 
100 ppm; 2.1、4 mg/kg 体重/日）で発がん性を示す明確な証拠はみられなかったと36 
報告されている（NTP 1989; ATSDR 2007; EFSA 2009）。 37 
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 1 

④神経毒性 2 

  ATSDR（2007）によると、動物実験の中で、ブタがロキサルソンの神経毒性に3 
最も感受性が高く、6.3 mg/kg 体重/日（30 日間経口投与）においても重篤な神経4 
系への影響がみられたとされている（Rice et al. 1985; Edmonds and Baker 1986; 5 
Kennedy et al. 1986; ATSDR 2007; EFSA 2009）。 6 

 7 

⑤免疫毒性 8 

ATSDR（2007）によると、有機ヒ素化合物の経口投与における免疫機能に関連9 
した免疫系、リンパ系器官への影響はみられていないとされている。NTP（1989）10 
によるマウス及びラットにおける 2 年間慢性毒性試験において、ロキサルソン（マ11 
ウス 200 ppm; 43 mg/kg 体重/日、ラット 100ppm; 4 mg/kg 体重/日）の曝露では12 
免疫系器官では組織学的変化はみられなかったと報告されている（NTP 1989; 13 
ATSDR 2007）。 14 

 15 
⑥生殖・発生毒性 16 
人工有機ヒ素化合物の経口投与に関する生殖・発生毒性に関する動物試験の報告17 

は見当たらなかった。 18 

 19 
５．遺伝毒性 20 

 21 
（１）ヒトにおける影響 22 
 ①遺伝子突然変異 23 

Ostrosky-Wegman ら（1991）はメキシコのパイロット調査で、ヒ素濃度 390 24 
µg/L（As(V) 98%、As(III) 2％）の井戸水に慢性的に曝露された高曝露群 11 名（男25 
性 2 名、女性 9 名）と、低曝露群 13 名（男性 2 名、女性 11 名、井戸水中ヒ素濃26 
度 19～60 µg/L）より血液及び尿を採取し、ヒ素曝露による遺伝子損傷について検27 
討した。平均年齢は高曝露群が平均 38 歳（範囲 21～62 歳）、低曝露群が 38 歳（範28 
囲 21～58 歳）、居住期間は高曝露群で平均 37 年（範囲 21～55 年）、低曝露群で29 
平均 34 年（範囲 5～56 年）であった。末梢血リンパ球の HPRT 遺伝子座の変異頻30 
度は高曝露群で高くなっていたが、低曝露群との有意差は認められなかった31 
（Ostrosky-Wegman et al. 1991、IARC 2004）。 32 
 職業曝露の知見であるが、Harrington-Brock ら（1999）はチリの銅精錬工場で33 
働く男性 15 名（24～66 歳、当該工場における平均就業期間 43 か月）に対して、34 
ヒ素曝露と HPRT 遺伝子座変異誘導との関連について検討した。曝露状態は、尿35 
中ヒ素レベルを分析することで確認し、低（平均 120 µg/L）、中（平均 190 µg/L）、36 
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高（平均 260 µg/L）の 3 群に分類した。HPRT 遺伝子座の変異頻度は低曝露群で 91 
×10-6、中曝露群で 11×10-6、高曝露群で 24×10-6であり、ヒ素曝露による末梢血2 
リンパ球の HPRT 遺伝子座変異に有意差はみられなかった（Harrington-Brock et 3 
al. 1999、IARC 2004）。 4 

  5 
②染色体異常 6 
ａ.染色体異常試験 7 

Gonsebatt ら（1997）は、メキシコにおいて、飲料水による無機ヒ素曝露量は8 
異なるが、同地域で同程度の社会経済的地位にある住民を対象としたヒ素曝露に9 
よる細胞遺伝学的影響について検討した。平均ヒ素濃度 408 µg/L（範囲 396～435 10 
µg/L）の井戸水を飲んでいた曝露群（35 名）と、平均ヒ素濃度 29.9 µg/L（範囲11 
7.4～62 µg/L） の井戸水を飲んでいた対照群（34 名）が比較された。平均年齢は12 
曝露群が 41 歳（範囲 24～68 歳）、対照群が 39 歳（範囲 22～66 歳）、居住期間13 
は曝露群が 3～65 年、対照群が 10～64 年であり、曝露群と対照群の性比も同様14 
であった。職業上、遺伝毒性物質と疑われる物質に曝露されていた、あるいは何15 
らかの治療を受けていた人は調査対象から除外した。ヒト末梢血リンパ球におけ16 
る染色体異常の頻度は、曝露群が 7.1％（男性 8.9％、女性 5.7％）、対照群が 3.0％17 
（男性 2.8％、女性 3.1％）でヒ素曝露により有意に高くなることが認められた。18 
IARC は、喫煙率は曝露群で 29％、対照群で 33％とほぼ同等であることから、喫19 
煙が染色体異常の頻度の解析結果に有意な影響を及ぼしているとは認められない20 
としている。また、曝露群内において男女間で認められた影響の差は、調査対象21 
となった地域の男性が乾燥した気候の中で畑作業をするため、女性より多くの水22 
を摂取したためであると考えた（Gonsebatt et al. 1997、IARC 2004）。 23 

Mäki-Paakkanen ら（1998）は、フィンランドにおいて、井戸水でヒ素に曝露24 
された 42 名を対象として、染色体異常とヒ素曝露との関連を検討した。汚染井戸25 
水を使用している曝露群 32 名（平均 52 歳、範囲 15～83 歳、平均曝露期間 8 年、26 
範囲 1～29 年）の飲料水中ヒ素濃度の中央値は 410 µg/L（範囲 17～510 µg/L）で27 
あり、生涯累積ヒ素曝露量濃度の中央値は 455 mg（範囲 48～6,869 mg）と算出28 
された。一方、サンプリング 2～4 か月前に汚染井戸水の使用を中止した群（前曝29 
露群）10 名（平均 46 歳、17～68 歳、平均曝露期間 10 年、5～30 年）の飲料水30 
中ヒ素濃度の中央値は 296 µg/L（範囲 20～980 µg/L）であり、生涯累積ヒ素曝露31 
量濃度の中央値は 828 mg（117～5,902 mg）と算出され、同じ地域に住む対照群32 
8 名（平均 50 歳、37～76 歳）の飲料水中ヒ素濃度は 1 µg/L 未満であった。交絡33 
因子となりうる喫煙習慣、性別、魚介類の摂取量及び居住歴は調整した。末梢血34 
リンパ球における染色体異常の平均頻度は、交絡因子を調整しない時は、曝露群35 
で 6.9（p=0.02）、前曝露群で 4.2、対照群で 8.6 であった。なお、喫煙による染36 
色体異常への影響はみられなかった。しかし、交絡因子を調整してもしなくても37 
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線形回帰分析（GLM）を行うと、尿中ヒ素濃度と染色体異常との間に有意な関連1 
がみられた（未調整 r2 ＝ 0.25、 p＝ 0.08、調整後 r2 ＝ 0.27、 p＝ 0.04）2 
（Mäki-Paakkanen et al. 1998、IARC 2004）。 3 

Mahata ら（2003）は、インド西ベンガルにおいて、ヒ素による皮膚症状のあ4 
る 59 名（男性 37 名、女性 22 名、平均 37 歳（範囲 15～71 歳））と年齢及び社5 
会経済的地位をマッチした対照群 36 名（男性 27 名、女性 9 名、平均 33 歳（範6 
囲 18～60 歳））を比較し、慢性ヒ素曝露による細胞遺伝学的影響のエンドポイン7 
トとして染色体異常を用いた研究を行った。飲料水中のヒ素濃度は、曝露群で平8 
均 212 µg/L（範囲 60～580 µg/L）、対照群で平均 6.4 µg/L（3.0～12.6 µg/L）で9 
あった。また、曝露群には喫煙者が含まれていた。曝露群における飲料水からの10 
ヒ素の潜在曝露期間は平均 15.1 年（範囲 3～35 年）であった。対照群と比較して11 
曝露群の爪、髪、尿中のヒ素濃度は有意に高かった。末梢血リンパ球における染12 
色体異常の頻度は、曝露群が 8.1％、対照群が 2.0％であり、曝露群で有意に高か13 
った。なお、曝露群における喫煙による影響は認められなかった（Mahata et al. 14 
2003）。 15 

Ghosh ら（2006）は、インド西ベンガルにおいて、平均ヒ素濃度 242 µg/L の16 
飲料水を飲んでいた皮膚症状のある 244 名（男性 141 名、女性 103 名、喫煙率17 
38.9％）、平均ヒ素濃度 202 µg/L の飲料水を飲んでいた皮膚症状のない 178 名18 
（男性 77 名、女性 101 名、喫煙率 27.53％）、及び平均ヒ素濃度 7.2 µg/L の飲19 
料水を飲んでいた対照群 102 名（男性 51 名、女性 51 名、喫煙率 33.3％）を対象20 
として、細胞遺伝学的損傷を調べた。末梢血リンパ球における 1 細胞当たりの平21 
均染色体異常数は皮膚有症状群で 0.094、皮膚無症状群で 0.07、対照群は 0.02422 
であった。皮膚有症状群及び皮膚無症状群のその染色体異常数を対照群と比較す23 
ると、各々の差の 95％CI は 0.063～0.076（p=0.001）と 0.041～0.050（p=0.001）24 
であり、有意に高かった（Ghosh et al. 2006）。 25 

Chakraborty ら（2006）は、インド西ベンガルにおいて、平均ヒ素濃度 66.8 µg/L 26 
の飲料水を少なくとも過去 10 年間飲んでいた曝露群 45 名（男性 12 名、女性 3327 
名、平均 34 歳）と、性・年齢をマッチし平均ヒ素濃度 6.4 µg/L の飲料水を飲ん28 
でいた対照群 25 名（男性 6 名、女性 19 名、平均 34 歳）を対象とした細胞遺伝29 
学的調査を実施した。両群の社会経済的状況もほぼ同様であった。口腔粘膜細胞30 
における染色体異常は曝露群が平均 4.9％、対照群が平均 1.3％であり、曝露群が31 
有意に高かった。著者らは、飲料水によるヒ素曝露によって末梢血リンパ球と同32 
様に口腔粘膜細胞でも細胞毒性的損傷に有意な増加がみられると結論した33 
（Chakraborty et al. 2006）。 34 

 35 
ｂ．小核試験 36 
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 Warner ら（1994）は、米国ネバダ州において、井戸水を介して慢性ヒ素曝露を1 
受けた住民を対象に、膀胱上皮細胞（exfoliated bladder cells）及び口腔粘膜細胞2 
における小核形成頻度を調べた。飲料水中の平均ヒ素濃度は曝露群 18 名（男性 83 
名、女性 10 名、平均 38 歳（範囲 14～74 歳））で 1,310 µg/L（2,260 µg As/日）、4 
年齢、性、喫煙歴のマッチした対照群 18 名（男性 8 名、女性 10 名、平均 37.0 歳5 
（16～70 歳））で 16 µg/L（36 µg As/日）であった。居住期間は、曝露群で平均 46 
年（範囲 1～13 年）、対照群で平均 5 年（範囲 1～13 年）であった。膀胱上皮細7 
胞 1,000 細胞当たりの小核形成の頻度は曝露群 2.79、対照群 1.57 であり、1.8 倍8 
（90％CI=1.06～2.99、p=0.09）高かった。また、膀胱上皮細胞の小核形成頻度は、9 
尿中のヒ素濃度と正の関係がみられた。一方、口腔粘膜細胞の 1,000 細胞当たりの10 
小核形成頻度は曝露群で 2.49、対照群で 2.50 であり、両者の比は 1.0（90％CI=0.6511 
～1.53、p=0.5）となり、ヒ素曝露に関連する増加はみられなかった（Warner et al. 12 
1994、IARC 2004、2012）。 13 

Biggs ら（1997）は、チリにおいて、ヒ素濃度最高 670 µg/L （範囲 560～670 µg/L）14 
の飲料水を飲んでいた曝露群 124 名（男性 70 名、女性 54 名、平均 41.1 歳（18～15 
81 歳）、喫煙率 29％）と、性差、年齢構成及び喫煙習慣がマッチし、平均ヒ素濃16 
度 15 µg/L （範囲 12～17 µg/L）の飲料水を飲んでいた対照群 108 名（男性 55 名、17 
女性 53 名、平均 41 歳（19～75 歳）、喫煙率 31％）を対象として、ヒ素曝露によ18 
る膀胱上皮細胞（bladder cells）の小核形成頻度を比較した。居住期間は曝露群で19 
平均 20.0 年（範囲 0.2～81 年）、対照群で平均 27.7 年（範囲 0.2～73 年）であっ20 
た。尿中ヒ素濃度を小さい方から大きくなるようにして 5 群に分割すると、膀胱上21 
皮細胞の小核形成頻度は最も低い 1 群から 4 群（尿中ヒ素濃度 53.9～729 µg/L）22 
になるにつれ高くなったが、最も高い 5 群（尿中ヒ素濃度 729 µg/L 以上）ではむ23 
しろ 1 群より低かった。著者らは、最も高い曝露群（5 群）で小核形成の頻度が減24 
少したのはおそらく細胞毒性又は細胞分裂停止のためであると考えたが、そのメカ25 
ニズムについてはさらに考察が必要であるとしている（Biggs et al. 1997）。 26 
上述の Gonsebatt ら（1997）は、末梢血リンパ球における染色体異常と併せて、27 

口腔粘膜細胞及び尿路上皮細胞（urothelial cells）における小核形成についても検28 
討した。1,000細胞当たりの小核形成の頻度は、曝露群では口腔粘膜細胞で平均 2.2129 
（男性 3.08、女性 1.28）、尿路上皮細胞で 2.22（男性 4.18、女性 1.24）であった30 
が、対照群では口腔粘膜細胞で平均 0.56（男性 0.55、女性 0.57）、尿路上皮細胞31 
で 0.48（男性 0.58、女性 0.43）と、曝露群で有意に高かった（Gonsebatt et al. 1997、32 
IARC 2004）。 33 

Moore ら（1997a）は、上述の Biggs らの研究から男性のみに対象者を絞ってヒ34 
素曝露における横断的研究を行った。平均ヒ素濃度 600 µg/L の飲料水に長期間曝35 
露されていた高曝露群 70 名（平均 42 歳（範囲 20～74 歳））と、飲料水中平均ヒ36 
素濃度 15 µg/L の低曝露群 55 名（平均 42 歳（範囲 19～75 歳））の膀胱上皮細胞37 
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で小核が測定された。年齢、喫煙歴、居住期間（高曝露群平均 19.3 年（範囲 0.41 
～61 年）、低曝露群平均 28.3 年（範囲 0.2～73 年））、教育、人種はマッチング2 
されていた。これら対象者の中からヒ素曝露がバックグラウンドレベル以下の者を3 
除いた 204 名を尿中ヒ素濃度の大小で 5 群に分けると、最も低い 1 群から 4 群（尿4 
中ヒ素濃度 54～729 µg/L）まで小核形成頻度が高くなり、統計的にも有意な量-反5 
応関係がみられたが、最も高い 5 群（尿中ヒ素濃度 729 µg/L 以上）では有意でな6 
かった。セントロメア陽性の小核は 4 群で 3.1 倍（95％CI=1.4～6.6）増加し、セ7 
ントロメア陰性の小核は 3 群で 7.5 倍（95％CI=2.8～20.3）高くなったことから、8 
染色体切断が小核形成の主な原因であると考えられた（Moore et al. 1997a、IARC 9 
2004）。 10 
 さらに、Moore ら（1997b）はこの調査の 34 名を対象に、飲料水中ヒ素濃度を11 
600 µg/L から、45 µg/L に変更する介入調査を行った。8 週間後、全ての被験者に12 
おいて膀胱上皮細胞（exfoliated bladder cells）での小核形成の頻度が減少した。13 
1,000 細胞当たりの小核形成頻度は、介入前は 2.63 であったが、介入後は 1.79 と14 
なった。喫煙者においても介入前は 4.45 であったが、介入後は 1.44 と減少したが、15 
非喫煙者では変化はみられなかった（介入前 2.05、介入後 1.90）。著者らは、喫16 
煙者の膀胱上皮細胞では、ヒ素による遺伝毒性による損傷の感受性がより高いこと17 
が示唆されたとしている（Moore L.E. et al. 1997b、IARC 2004）。 18 

Tian ら（2001）が実施した中国内モンゴル自治区でのパイロット調査では、飲19 
料水を介して慢性的にヒ素曝露されたヒトの複数の上皮細胞を用いて小核の形成20 
頻度を調べた。平均 17 年にわたりヒ素濃度 528 µg/L の飲料水を飲んでいた高曝露21 
群 19 名（男性 14 名、女性 5 名、平均 38 歳）と、喫煙習慣、職業、食事、人口統22 
計学的要因、年齢及び健康状態を考慮したヒ素濃度 4.4 µg/L の飲料水を飲んでいた23 
低曝露群 13 名（男性 8 名、女性 5 名、平均 38 歳）が比較された。高曝露群の小24 
核形成の頻度は、低曝露群と比較して、口腔粘膜細胞及び気道上皮から採取した喀25 
痰中の細胞で 3.4 倍有意に高かった。尿路上皮細胞（bladder urothelial cells）で26 
みられた小核の増加は 2.7 倍、非喫煙者では 2.4 倍であった。喫煙者を除外すると、27 
口腔粘膜細胞と喀痰細胞でヒ素曝露の影響は大きくなり、小核形成の頻度が 6 倍高28 
くなった（Tian et al. 2001、IARC 2004）。 29 

Basu ら（2002）は、インド西ベンガルにおいて、ヒ素に関連した皮膚疾患のあ30 
る 45 名（男性 30 名、女性 15 名、平均 30 歳（範囲 15～58 歳））と、対照群とし31 
てヒ素に汚染されていない二つの地域に住む健康な 21 名（男性 17 名、女性 4 名、32 
平均 35 歳（範囲 19～60 歳））を対象として、飲料水を介したヒ素曝露による口33 
腔粘膜細胞、尿路上皮細胞及び末梢血リンパ球の小核形成について検討した。飲料34 
水中のヒ素濃度は、曝露群で平均 368 µg/L（範囲 15～800 µg/L）、対照群で平均35 
5.5 µg/L（範囲 3～12 µg/L）であった。曝露群と対照群では年齢構成及び社会経済36 
的地位は同様であったが、マッチングが悪い。また、曝露群の飲料水による曝露期37 



 

96 
 

間は平均 11.3 年（範囲 2～22 年）であった。1,000 細胞当たりの小核形成の頻度1 
は、曝露群では平均 6.39（末梢血リンパ球）、5.15（口腔粘膜細胞）、5.74（尿路2 
上皮細胞）であったのに対し、対照群では平均 0.53（末梢血リンパ球）、0.77（口3 
腔粘膜細胞）、0.56（尿路上皮細胞）と、曝露群で有意に高かった。なお、本報告4 
においては、喫煙による調整はなされていない（Basu et al. 2002、IARC 2004）。 5 
 さらに、Basu ら（2004）はインド西ベンガルにおいて、ヒ素濃度 214.7 µg/L の6 
飲料水を飲んでいたた曝露群 163 名（男性 86 名、女性 77 名、平均 35 歳（15～657 
歳））とヒ素濃度 9.2 µg/L の飲料水を飲んでいた対照群 154 名（男性 88 名、女性8 
66 名、平均 34 歳（15～60 歳））についても、同様の調査を行った。曝露群と対9 
照群において、年齢構成と社会経済的地位は同様であった。1,000 細胞当たり小核10 
形成の頻度は、曝露群では平均 9.34（末梢血リンパ球）、5.94（口腔粘膜細胞）、11 
6.65（尿路上皮細胞）であったのに対し、対照群では平均 1.66（末梢血リンパ球）、12 
1.28（口腔粘膜細胞）、1.41（尿路上皮細胞）と、曝露群で有意に高かった（Basu 13 
et al. 2004）。 14 

Martínez ら（2004）は、チリにおいて、地下水によるヒ素曝露が末梢血リンパ15 
球における小核形成頻度の著しい上昇を引き起こすかどうかを調査した。飲料水中16 
のヒ素濃度は、曝露群 106 名（男性 24 名、女性 82 名、平均 40 歳、喫煙率 19％）17 
で 750 µg/L、対照群 111 名（男性 42 名、女性 69 名、平均 38 歳、喫煙率 32％）18 
で 0.2 µg/L であった。末梢血リンパ球での小核形成の頻度は、曝露群で平均 14.4419 
であり、対照群の平均 11.96 より高かったが、統計的に有意ではなかった（Martínez 20 
et al. 2004）。 21 
 さらに、Martínez ら（2005）は、同地域に住む曝露群 105 名（男性 24 名、女22 
性 81 名、平均 40 歳）と対照群 102 名（男性 40 名、女性 62 名、平均 37.28 歳）23 
を対象として口腔粘膜細胞の小核形成の頻度を調べた。1,000 細胞当たりの小核形24 
成の頻度は、曝露群で平均 3.14 と、対照群の平均 2.74 より高かったが、統計的な25 
有意差はみられなかった（Martínez et al. 2005）。 26 

上述の Chakraborty ら（2006）は、口腔粘膜細胞における染色体異常と併せて27 
小核形成について検討した。口腔粘膜細胞における小核の形成頻度は曝露群で 1．28 
0％、対照群で 0.3％であり、ヒ素曝露群で有意に高かった（Chakraborty et al. 29 
2006）。 30 
上述の Ghosh らは、末梢血リンパ球における染色体異常と併せて末梢血リンパ31 

球、口腔粘膜及び尿路上皮細胞における小核形成について検討した。1,000 細胞当32 
たり小核形成の頻度は、皮膚有症状群では末梢血リンパ球で平均 9.13、口腔粘膜細33 
胞で平均 5.62、尿路上皮細胞で平均 6.01、また皮膚無症状群では末梢血リンパ球34 
で平均 6.30、口腔粘膜細胞で平均 3.56、尿路上皮細胞で平均 4.18 であった。対照35 
群では末梢血リンパ球で平均 2.03、口腔粘膜細胞で 1.67、尿路上皮細胞で 1.70 で36 
あった。皮膚有症状群と対照群との差の 95％CI は、末梢血リンパ球で 6.65～7.5537 
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（p=0.000）、口腔粘膜細胞で 3.50～4.40（p=0.000）、尿路上皮細胞で 3.85～4.331 
（p=0.000）であり、同様に皮膚無症状群と対照群との差の 95％CI は各々3.79～2 
4.74（p=0.001）、1.53～2.25（p=0.001）、2.15～2.78（p=0.001）であり、いず3 
れの群も対照群より有意に高かった（Ghosh et al. 2006）。 4 
 職業曝露の知見ではあるが、Vuyyuri ら（2006）は、南インドにおいて、ヒ素5 
を原料としたガラス製造従事者 200 名（男性 144 名、女性 56 名、喫煙率 60%、平6 
均曝露期間 12.3 年）と対照群 165 名（男性 107 名、女性 58 名、喫煙率 62%）を7 
対象として、口腔粘膜細胞における遺伝毒性障害について調査した。曝露群及び対8 
照群の血中ヒ素濃度はそれぞれ平均 56.8 µg/L、11.7 µg/L であった。口腔粘膜細胞9 
では小核形成の頻度が曝露群で 1.52％と、対照群の 0.21％より有意に高かった。10 
また、曝露群及び対照群において、喫煙者の方が小核形成の頻度が高く（曝露群：11 
喫煙者 1.51、非喫煙者 0.32、対照群：喫煙者 0.25、非喫煙者 0.12）、喫煙によっ12 
て有意な影響が及ぼされることが示された（Vuyyuri et al. 2006）。 13 

 14 
③姉妹染色分体交換（SCE） 15 
  Lerda（1994）は、アルゼンチンにおいて、少なくとも 20 年以上飲料水中のヒ16 
素に曝露された住民を対象に、ヒト末梢血リンパ球における SCE を調べた。飲料17 
水中のヒ素濃度は、曝露群 282 名（平均 57 歳（範囲 27～82 歳））で平均 130 µg/L18 
（範囲 10～660 µg/L）、対照群 155 名（平均年齢 39 歳（範囲 29～51 歳））で平19 
均 20 µg/L（範囲 0～70 µg/L）であった。ヒ素以外の遺伝毒性物質への推定曝露量20 
も考慮された。末梢血リンパ球の 1 細胞当たりの SCE の頻度は、曝露群において21 
10.46（7.23～14.90）であったのに対し、対照群では 7.49（5.17～10.87）であり、22 
曝露群で有意に高かった（p<0.001）。曝露群と対照群の年齢を均質化するため、23 
曝露群で 50 歳以上の被験者を調査から除外したところ、50 歳未満の集団において24 
は、SCE と性別及び年齢との間に有意な相関はみられなかった。さらに、飲料水25 
中のヒ素濃度は男女双方で SCE と関連があり、性差による有意な影響はみられな26 
かった。IARC のワーキンググループは、本報告では統計学的評価が詳細に報告さ27 
れておらず、尿中ヒ素の定量が感度の低い比色分析であったため、この研究の価値28 
は限定的であると記している（Lerda 1994、IARC 2004）。 29 
 上述の Mahata ら（2003）では、染色体異常と併せて SCE について検討がなさ30 
れている。曝露群と対照群において、末梢血リンパ球での 1 細胞当たり SCE の頻31 
度は、曝露群で 7.26、対照群で 5.95 であり、ヒ素曝露により有意に高かった32 
（Mahata et al. 2003）。 33 

 34 
④DNA 損傷 35 
 職業曝露の知見ではあるが、前述の Vuyyuri ら（2006）は、口腔粘膜細胞にお36 
ける小核形成と併せて白血球における遺伝毒性障害について調査した。コメットア37 
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ッセイにより DNA 損傷が調べられ、コメット尾長が曝露群で 14.95 µm と、対照1 
群の 8.29 µm より有意に長かった。また、曝露群と対照群において、男女間で DNA2 
損傷に有意差はなかったが、年齢が高い群又は喫煙者で DNA 損傷の有意な増加が3 
認められた（Vuyyuri et al. 2006）。 4 
 5 
⑤疫学研究における遺伝毒性のまとめ 6 
 疫学研究では、ヒ素による遺伝子突然変異頻度を調べた調査はほとんどないが、7 
それらの調査では遺伝子突然変異の有意な頻度上昇は認められていない。しかし、8 
個々の調査の対象者数がきわめて少なく個人変動が大きかったために統計的に有9 
意とならなかった可能性もあるため、今後の報告を待たねばならない。一方、染色10 
体異常及び SCE については、一部陰性の報告があるが、多くの報告で飲料水からの11 
ヒ素曝露レベルの高低の比較によりヒ素曝露と尿路上皮細胞、口腔粘膜細胞及び末12 
梢血リンパ球細胞における頻度との間に有意な正の関連があげられている。さらに、13 
ヒトの尿路上皮細胞、口腔粘膜細胞及び末梢血リンパ球細胞における小核形成の頻14 
度に、またヒト末梢血リンパ球における染色体異常及び SCE と飲料水中ヒ素濃度15 
の間に用量反応性がみられている。なお、ヒ素曝露による感受性は、喫煙により修16 
飾されるとする報告もあるが、ないとする報告もある。 17 
 18 

（２）実験動物等における影響 19 
①in vitro 試験（ヒト細胞を含む） 20 
ヒ素化合物の in vitro 試験の結果を表 10 に示す。 21 

 22 
a．遺伝子突然変異 23 
（a）無機ヒ素化合物 24 
  ○As(III) 25 

   亜ヒ酸ナトリウムは、大腸菌（Escherichia coli）、サルモネラ菌（Salmonella 26 
typhimurium）を用いた復帰突然変異試験（それぞれ 1,873,000 μg/L で処理、144 27 
μg As/plate）、酵母（Saccharomyces cerevisiae）を用いた遺伝子突然変異試験（用28 
量不明）において、いずれも陰性であった（Rossman et al. 1980、Singh 1983、29 
Kligerman et al. 2003）。また、哺乳類培養細胞を用いた試験においては、ウ30 
アバイン耐性又は 6-チオグアニン抵抗性を指標としたシリアンハムスター胚細31 
胞を用いた遺伝子突然変異試験（それぞれ 750、750 μg As/L）、6-チオグアニ32 
ン抵抗性を指標としたチャイニーズハムスター卵巣由来（CHO）細胞を用いた33 
遺伝子突然変異試験（749 μg As/L）、及びウアバイン耐性又は 6-チオグアニン34 
抵抗性を指標とした CHO 細胞を用いた遺伝子突然変異試験（それぞれ 375 並35 
びに 750 及び 7,492μg As/L）においていずれも陰性であった（Rossman et al. 36 
1980、Lee et al. 1985a, b、Yang et al. 1992）。一方、CHO-AS52 細胞に対し37 
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て 3,746 μg As/L を用いた試験では細胞生存率が著しく低下する用量で陽性で1 
あった（Meng and Hsie 1996）。また、マウスリンパ腫細胞（L5178Y/TK+/－） 2 
を用いた試験（577、865 μg As/L）、標準的な試験ではないがヒト/ハムスター3 
ハイブリッド細胞（S1）を用いた遺伝子突然変異試験（577μg As/L）ではいず4 
れも陽性であった（Oberly et al. 1996、Moore et al. 1997、Hei et al. 1998）。 5 

 6 
   ○As(V) 7 
   ヒ酸ナトリウムは、サルモネラ菌（S. typhimurium）を用いた復帰突然変異試験8 

（1,200 μg As/plate）、ウアバイン耐性又は 6-チオグアニン抵抗性を指標とし9 
たシリアンハムスター胚細胞を用いた遺伝子突然変異試験（いずれも 7,492 μg 10 
As/L）において、いずれも陰性であったが（ Lee et al. 1985a、Kligerman et al. 11 
2003）、マウスリンパ腫細胞（L5178Y/TK+/－）を用いた試験（4,571 μg As/L）12 
では陽性であった（Moore et al. 1997）。 13 

 14 
（b）有機ヒ素化合物 15 

   サルモネラ菌（S. typhimurium）を用いた復帰突然変異試験では、MMA(III)（7.07 16 
μg As/plate）、DMA(III)（161 μg As/plate）、MMA(V)（1,156 μg As/plate）、17 
DMA(V)（1,170 μg As/plate）ではいずれも陰性であったが、大腸菌（E. coli）18 
を用いた復帰突然変異試験では高濃度であるが DMA(V)（749,200 μg As/L で処19 
理）は陽性であった（Yamanaka et al. 1989b 、Kligerman et al. 2003）。20 
Yamanaka ら（1989b）は、大腸菌において DMA(V)が変異原性を示したのは、21 
代謝物である dimethylarsine と酸素分子による反応産物が関与したためである22 
としている。 23 

   マウスリンパ腫細胞（L5178Y/TK+/－）を用いた遺伝子突然変異試験では、24 
MMA(III)、DMA(III)、MMA(V)、DMA(V)で、生存率の低い比較的高い濃度（そ25 
れぞれ 21、96.6、1,156,530、2,341,543 μg As/L）で陽性であった（Kligerman 26 
et al. 2003、Moor MM et al. 1997）。また、チャイニーズハムスター卵巣由来27 
細胞（G12）では、細胞生存率が低い条件下（MMA(III)≧45 μg As/L、生存率28 
43%）において gpt 遺伝子座の変異原性がみられた（Klein et al. 2007）。 29 

 30 
（c）人工有機ヒ素化合物 31 

     ロキサルソンは、サルモネラ菌（S. typhimurium）を用いた遺伝子突然変異試32 
験（2,848 μg As/plate）では陰性であったが、マウスリンパ腫細胞（L5178Y/TK+/33 
－）（284,824 μg As/L）では陽性であった（NTP 1989b）。 34 

 35 
（d）遺伝子突然変異のまとめ 36 
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    ヒ素化合物は、細菌を用いた突然変異試験では陰性であると考えられる。動1 
物の培養細胞を用いた試験では、細胞生存率の低い比較的高い濃度で一部陽性2 
のものがあるが、これらの多くはマウスリンパ腫細胞（L5178Y/TK+/－）を用い3 
た試験で認められている。ヒ素化合物は、大きな欠失変異を誘発する可能性は4 
あるものの、点突然変異の誘発能は低いと考えられる。 5 

 6 
b．染色体異常 7 
(a)染色体異常試験 8 

  ○無機ヒ素化合物 9 
  As(III) 10 

     哺乳類培養細胞を用いた試験において、亜ヒ酸ナトリウムはマウスリンパ腫11 
細胞（L5178Y/TK+/-）、シリアンハムスター胚細胞に対して、それぞれ 865、12 
465 μg As/L で染色体異常の増加がみられた（Moore et al. 1997c、Lee et al. 13 
1985a）。亜ヒ酸ナトリウムは、CHO 細胞に対して 75、749、2,997 μg As/L14 
で染色体異常を引き起こすが（Wan et al. 1982、Lin and Tseng 1992、Haung 15 
et al. 1993、Kochhar et al. 1996）、チャイニーズハムスター肺線維芽細胞16 
（V79）では 285 µg As/L（50％細胞増殖抑制：476 µg As/L）で 4 倍体形成は17 
みられなかった（Eguchi et al. 1997）。 18 

     ヒト末梢血リンパ球に対して、亜ヒ酸ナトリウムは 0.75×10-8 µg As/L19 
（Vega et al. 1995）、0.07 µg As/L（Ramirez et al. 1997）で微小管の機能障20 
害による異数体の増加がみられ、58 µg As/L（Nordenson et al. 1981）、187 µg 21 
As/L（Kligerman et al. 2003）で染色体異常がみられた。また、ヒト白血球に22 
対して、亜ヒ酸ナトリウム、三塩化ヒ素及び三酸化ヒ素は それぞれ 1,800、23 
450、1,800 µg As/L で染色体異常を誘発した（Nakamuro and Sayato 1981）。24 
亜ヒ酸ナトリウムはヒト臍帯線維芽細胞に対して 285 µg As/L で染色体異常25 
を誘発した（Oya-Ohta et al. 1996）。ヒト皮膚線維芽細胞では 375 µg As/L26 
（細胞生存率 13％）で染色体異常がみられた（Yih et al. 1997）。亜ヒ酸ナト27 
リウムによりヒト子宮頸がん細胞では、225 µg As/L 以上で紡錘体の撹乱阻害28 
作用による異数体の増加がみられた（Huang and Lee 1998）。 29 

 30 
  As(V) 31 

    哺乳類培養細胞を用いた試験において、マウスリンパ腫細胞（L5178Y/TK+/-）32 
に対して、ヒ酸ナトリウムでは 4,571µg As/L で染色体異常がみられた（Moore 33 
et al. 1997c）。シリアンハムスター胚細胞に対して、ヒ酸ナトリウムは 2,397 µg 34 
As/L で倍数体を有意に増加させ、4,795 µg As/L で染色体異常を増加させた35 
（Lee et al. 1985a）。V79 細胞に対して、ヒ酸ナトリウムは 13,486 µg As/L36 
（50％細胞増殖抑制：21,104 µg As/L）で 4 倍体形成はみられなかったという37 
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報告もあるが（Eguchi et al. 1997）、チャイニーズハムスター卵巣由来細胞に1 
対して 749 µg As/L で染色分体交換、染色体異常が有意に増加したという報告2 
もみられた（Kochhar et al. 1996）。 3 

    ヒト末梢血リンパ球に対して、ヒ酸ナトリウムは 232 µg As/L では染色体異4 
常がみられなかったが（Nordenson et al. 1981）、749 µg As/L ではみられた5 
（Kligerman et al. 2003）。ヒト白血球に対して、ヒ酸及び五酸化二ヒ素では6 
いずれも 5,400 µg As/L で（Nakamuro and Sayato 1981）、ヒト臍帯線維芽細7 
胞に対して、ヒ酸ナトリウムでは 1,199 µg As/L で染色体異常がみられた8 
（Oya-Ohta et al. 1996）。 9 

 10 
 ○有機ヒ素化合物 11 

   哺乳類培養細胞を用いた試験においては、マウスリンパ腫細胞12 
（L5178Y/TK+/-）に対して MMA(V)、DMA(V)ではそれぞれ 1,850,448、13 
3,746,468 、µg As/L で染色体異常がみられたが、著者らは本結果から染色体異14 
常誘発性があると判断するには不十分であるとしている（Moore et al. 1997）。15 
シリアンハムスター胚細胞に対して、DMA(III)では 75 µg As/L で染色体異常が16 
みられた（Ochi et al. 2004）。V79 細胞に対して、MMA(V)、アルセノベタイ17 
ン、アルセノコリンは それぞれ 104,888 µg As/L、5,244,400 µg As/L、457,012 18 
µg As/L で 4 倍体形成はみられなかったが、DMA(V)、TMAO はそれぞれ 52,444 19 
µg As/L、524,440 µg As/L で 4 倍体形成を誘発した（Eguchi et al. 1997）。ま20 
た、V79 細胞に対して、DMA(V)は 33,931 µg As/L で 4 倍体形成を誘発したと21 
いう報告もある（Endo et al. 1992）。 22 

   ヒト末梢血リンパ球に対して、MMA(III)、DMA(III)、MMA(V)、DMA(V)は23 
それぞれ 45.0、101、224,760、224,760 µg As/L で染色体異常がみられた24 
（Kligerman et al. 2003）。一方、ヒト末梢血リンパ球に対して、DMA(V)では25 
8,469 µg As/L で染色体異常がみられなかったという報告もある（Endo et al. 26 
1992）。 27 

   ヒト臍帯線維芽細胞では、MMA(V)、DMA(V)、TMAO、アルセノベタイン、28 
アルセノコリン、ヨウ化テトラメチルアルソニウム、アルセノシュガー29 
（2’,3’-Dihydroxypropyl-5-deoxy-5-dimethylarsinoyl-b-D-riboside）はそれぞれ30 
104,888、52,444、277,204、824,120、2,247,600、1,423,480、1,123,800 µg As/L31 
（すべて細胞生存率のデータなし）で染色体毒性がみられた（Oya-Ohta et al. 32 
1996）。 33 

 34 
（b）小核試験 35 

   ○As(III)及び As(V) 36 
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     マウスリンパ腫細胞（L5178Y/TK+/－）に対して、亜ヒ酸ナトリウムは 865 µg 1 
As/L、ヒ酸ナトリウムは 4,571 µg As/L で小核形成の増加がみられた（Moore et 2 
al. 1997c）。CHO-K1 細胞、CHO-XRS-5 細胞では、亜ヒ酸ナトリウムがそれ3 
ぞれ 375（Fan et al. 1996）、749 µg As/L で小核形成の増加が観察された（Wang 4 
and Huang 1994）。Wang and Huang（1994）は、亜ヒ酸はおそらく過酸化5 
水素の過剰産生を介して小核を誘発するとしている。V79 細胞に対して、三酸6 
化二ヒ素は 75 µg As/L で小核形成の有意な増加が確認された（Gebel 1998）。7 
一方、シリアンハムスター胚細胞に対して、ヒ化ガリウム 5,180 µg As/L では8 
小核試験は陰性であった。 9 

     ヒト末梢血リンパ球に対して、亜ヒ酸ナトリウムは 37.5 µg As/L で小核形成10 
が確認された（Schaumloffel and Gebel 1998）。ヒト繊維芽細胞では、亜ヒ酸11 
ナトリウムは低い濃度（375 µg As/L）で、紡錘体機能を干渉することで異数性12 
誘発物質として作用し、動原体のある小核を形成したが、高い濃度（2,248 µg 13 
As/L）では染色体切断物質として作用し、動原体のない小核を形成した（Yih and 14 
Lee 1999）。 15 

 16 
  ○有機ヒ素化合物 17 

    マウスリンパ腫細胞（L5178Y/TK+/－）に対して、MMA(V)は 1,850,448 µg As/L18 
で小核頻度の増加がみられたが、DMA(V)は 4,683,085 µg As/L でも増加がみら19 
れなかった（Moore et al. 1997c）。 20 

 21 
（c）染色体異常のまとめ 22 

      哺乳類細胞及びヒトの種々の培養細胞において、ヒ素化合物により染色体の23 
構造異常と数的異常の両方の染色体異常が引き起こされる。染色体異常誘発能24 
は、3 価のヒ素の方が 5 価よりも高く、また、無機ヒ素化合物の方が有機ヒ素25 
化合物よりも高いと考えられる。 26 

 27 
c．姉妹染色分体交換（SCE） 28 
（a）As(III)及び As(V) 29 

CHO 細胞を用いた試験において、亜ヒ酸ナトリウムは 1、75、375、1,498 μg 30 
As/Lで、ヒ酸ナトリウムは0.75 μg As/LでSCEがみられた（Wan et al. 1982、31 
Lee et al. 1985b、Fan et al. 1996、Kochhar et al. 1996）。シリアンハムスタ32 
ー胚細胞を用いた試験で、亜ヒ酸ナトリウムは 60 μg As/L で、ヒ酸ナトリウ33 
ムは 749 μg As/L で SCE がみられた（Lee et al. 1985a）。 34 
一方、ヒト末梢血リンパ球を用いた試験において、亜ヒ酸ナトリウムでは35 

60、292、375 μg As/L で SCE がみられたという報告があったが（Nordenson 36 
et al. 1981、Beckman and Nordenson 1986、Jha et al. 1992、Hartmann and 37 
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Speit 1994）、749 μg As/L ではみられなかったという報告もあった1 
（Kligerman et al. 2003）。ヒ酸ナトリウムは 11,238 μg As/L という高濃度2 
においても陰性であった（Kligerman et al. 2003）。ヒトリンパ芽球を用いた3 
試験では、亜ヒ酸ナトリウムは 37.5 μg As/L で陽性であったが、ヒ酸は 749 μg 4 
As/L で陰性であった（Rasmussen and Menzel 1997）。 5 

 6 
  （b）有機ヒ素化合物 7 

     ヒト末梢血リンパ球を用いた試験で、DMA(III)は 230 μg As/L で SCE がみ8 
られ、MMA(V)及び DMA(V)はそれぞれ 224,760、749,200 μg As/L で弱い異9 
常がみられたが、MMA(III)は 135 μg As/L で陰性であった（Kligerman et al. 10 
2003）。また、ヒトリンパ芽球を用いた試験では、DMA(V)は 749 μg As/L で11 
陰性であった（Rasmussen and Menzel 1997）。 12 

 13 
（c）姉妹染色分体交換のまとめ 14 

ヒ素化合物により誘発される SCE は、ヒ素化合物の化学形態によりその毒15 
性の強さが異なる。動物培養細胞に対しては、As(III)及び As(V)は SCE を引16 
き起こすが、有機ヒ素化合物についての報告は見当たらなかった。また、ヒト17 
末梢血リンパ球やヒトリンパ球に対しては、As(III)は SCE を引き起こすもの18 
の、As(V)、MMA(III)及び DMA(V)は陰性であった。 19 

 20 
ｄ．DNA 損傷 21 
（a）DNA 損傷 22 

  ○細菌を用いた試験 23 
   無機ヒ素化合物 24 

亜ヒ酸ナトリウムは、60,386、239,749 μg As/L においても、大腸菌（E. coli25 
（WP2s(λ)、PQ37））の SOS 遺伝子発現を誘導しないことが報告されてい26 
る（Rossman et al. 1984、Lantzsch and Gebel 1997）。また、枯草菌（Bacillus 27 
subtilis）を用いた rec assay では、亜ヒ酸ナトリウム、三塩化ヒ素及びヒ酸28 
ナトリウムは 3,746,000 μg As/L という高用量でいずれも陽性であった29 
（Nishioka 1975）。 30 

 31 
   有機ヒ素化合物 32 

      MMA(III)及び DMA(III)を用いた大腸菌（E. coli（WP2s(λ)）を用いたプ33 
ロファージ誘導活性を指標としたインダクション試験ではいずれも 0～749 34 
μg As/L で陰性であった（Kligerman et al. 2003）。 35 

 36 
  ○アルカリ溶出法 37 
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    As(III) 1 
     三酸化二ヒ素をアルカリで溶解して亜ヒ酸として使用した試験では、ヒト2 

胎児肺線維芽細胞において 75 μg As/L で DNA 鎖切断がみられた（Dong 3 
and Luo 1993）。 4 

   5 
    有機ヒ素化合物 6 

       DMA(V)によりヒト II 型肺胞上皮細胞で DNA 鎖切断がみられた（Tezuka 7 
et al. 1993、Rin et al. 1995、Kato et al. 1994、Kawaguchi et al. 1996、8 
Yamanaka et al. 1990, 1995, 1997）。 9 

 10 
人工有機ヒ素化合物 11 

      ロキサルソンは、マウスリンパ腫細胞（L5178Y/TK+/－）において、細胞12 
毒性を示した用量（299,680 μg As/L）でアルカリ溶出法による DNA 鎖切断13 
が認められた（Storer et al. 1996）。 14 

 15 
  ○不定期 DNA 合成試験 16 

    三酸化二ヒ素をアルカリで溶解して亜ヒ酸として使用した不定期 DNA 合成17 
試験では、ヒト胎児肺線維芽細胞において 75 μg As/L で陽性であった（Dong 18 
and Luo 1994）。 19 

 20 
  ○DNA ニッキングアッセイ 21 
   無機ヒ素化合物 22 

      バクテリオファージ ΦX174 DNA を用いた DNA ニッキングアッセイで23 
は、亜ヒ酸ナトリウム（22,476,000 µg As/L）及びヒ酸ナトリウム（74,920,000 24 
µg As/L）はいずれも陰性であった（Mass et al. 2001）。 25 

 26 
   有機ヒ素化合物 27 

バクテリオファージ ΦX174 DNA を用いた DNA ニッキングアッセイで28 
は、MMA(III)（2,247,600 μg As/L）及び DMA(III)（11,238 μg As/L）は陽29 
性であったが、MMA(V)（224,760,000 μg As/L）及び DMA(V)（22,476,000 30 
μg As/L）では陰性であった（Mass et al. 2001）。 31 

 32 
（b）コメットアッセイ 33 
  ○As(III)及び As(V) 34 

     亜ヒ酸ナトリウムは、CHO 細胞及びウシ動脈内皮細胞を用いたコメットア35 
ッセイでそれぞれ 749、375 μg As/L で陽性であった（Lynn et al. 1997, 1998、36 
Liu and Jan 2000）。 37 
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ヒト白血球を用いた試験では、亜ヒ酸ナトリウム及びヒ酸ナトリウムにおい1 
ていずれも 74,902 μg As/L で DNA 鎖切断の用量依存的なわずかな増加がみ2 
られた（Mass et al. 2001）。ヒト白血病細胞を用いた試験では、亜ヒ酸ナト3 
リウムにおいて、14,984μg As/L（Hartmann and Speit 1994）、7.49 μg As/L4 
で陽性であった（Wang et al. 2002）。 5 

    6 
○有機ヒ素化合物 7 

    ヒト白血球を用いたコメットアッセイにおいて、MMA(III)、DMA(III)はそ8 
れぞれ 1,498、394 μg As/L で陽性であったが、MMA(V)、DMA(V)はそれぞれ9 
65,555、74,920 μg As/L で陰性であった（Mass et al. 2001）。ヒト白血病細10 
胞を用いた試験において、MMA(III)、MMA(V)、DMA(V)はそれぞれ 7.49、11 
7.49、74.9 μg As/L で陽性であった（Wang et al. 2002）。 12 

 13 
（c）DNA 損傷まとめ 14 

   ヒ素化合物は、細菌を用いた DNA 損傷試験では陽性の場合と陰性の場合があ15 
った。DNA 損傷に関する動物培養細胞を用いた試験の報告は少ないが、ヒト培16 
養細胞を用いた複数の試験の報告があり、ヒト培養細胞に対して無機ヒ素化合物、17 
有機ヒ素化合物ともに DNA 鎖切断を引き起こす。また、コメットアッセイは陽18 
性であるが、試験法の特徴として一部、アポトーシスも観察されてしまうことを19 
留意しておく必要がある。 20 

 21 
ｅ．その他 22 
（a）細胞形質転換試験 23 

  ○As(III)及び As(V) 24 
    亜ヒ酸ナトリウムはマウス線維芽細胞に対して 749 μg/L でコロニー形成能25 

が増加した（Sabbioni et al. 1991）。シリアンハムスター胚細胞に対して、亜26 
ヒ酸ナトリウム（0～375 μg/L）、ヒ酸ナトリウム（599～8,990 μg/L）では用27 
量依存的にコロニー形成の増加がみられた（Lee et al. 1985a）。また、ヒ化28 
ガリウムは 129 μg/L で形質転換の頻度が有意に上昇した（Kerckaert et al. 29 
1996）。 30 

 31 
  ○有機ヒ素化合物 32 

    アルセノベタインは、マウス線維芽細胞に対して、37,460 μg/L でも細胞形33 
質転換試験は陰性であった（Sabbioni et al. 1991）。 34 

 35 
ｆ．in vitro 試験のまとめ 36 
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    ヒ素化合物はヒト細胞を含めた培養細胞において、DNA 損傷及び染色体異1 
常を引き起こすと考えられる。その毒性の強さは、As(III)の方が As(V)よりも2 
高く、また、無機ヒ素化合物の方が有機ヒ素化合物よりも高いと考えられる。 3 

 4 
②in vivo 試験 5 
 ヒ素化合物の in vivo 試験の結果を表 11 に示す。 6 
 7 
ａ．遺伝子突然変異試験 8 

MutaTMマウスに三酸化二ヒ素又は DMA(V)（各 5,756 μg As/kg 体重）を 59 
回腹腔内投与したところ、肺、腎臓、膀胱、骨髄に LacZ 遺伝子の変異は認めら10 
れなかった（Noda et al. 2002）。 11 

 12 
ｂ．染色体異常 13 
（a）染色体異常試験 14 

  ○As(III) 15 
    Swiss マウスに亜ヒ酸ナトリウムを 58 μg As/kg 体重で皮下投与（4 回）又16 

は 1,442 μg As/kg 体重で単回強制経口投与を行った場合に骨髄細胞に染色体17 
異常が認められたが（Das et al. 1993、Roy Choudhury et al. 1996、Biswas et 18 
al. 1999、Poddar et al. 2000）、三酸化二ヒ素を 2～8 週間飲水投与（250,000 19 
µg As/L）又は腹腔内投与（12,000 µg As/kg 体重）したところ、骨髄細胞及び20 
精原細胞に染色体毒性はみられなかった（Poma et al. 1981、1987）。 21 

 22 
  ○有機ヒ素化合物 23 

    ICR マウスに DMA(V)を腹腔内投与（162,870 µg As/kg 体重）したところ、24 
骨髄細胞において異数性は誘発されたが、染色体異常は誘発されなかった25 
（Kashiwada et al. 1998）。 26 

 27 
（b）小核試験 28 
   ○As(III) 29 

    亜ヒ酸ナトリウムを B6C3F1 マウスに経口投与（2,884 µg As/kg 体重）（430 
回）を行った場合や BALB/c マウスに 288、2,884、5,768 µg As/kg 体重で腹31 
腔内投与を行った場合には、骨髄細胞における小核形成の増加が確認された32 
（Tice et al. 1997、Deknudt et al. 1986、Tinwell et al. 1991）。また、Muta™33 
マウスに三酸化二ヒ素を 5,756 µg As/kg 体重で腹腔内投与（5 回）を行ったと34 
ころ、対照群と比較して網赤血球に小核形成の有意な増加が確認された（Noda 35 
et al. 2002）。 36 

 37 
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 ○有機ヒ素化合物 1 
    Muta™マウスに DMA(V)を腹腔内投与（5,755 µg As/kg 体重）（5 回）した2 

ところ、網赤血球の小核形成はみられなかった（Noda et al. 2002）。 3 

 4 
ｃ．DNA 損傷 5 
（a）DNA 損傷 6 

アルカリ溶出法を用いた試験では、ICR マウスへ高用量の DMA(V)（702,463 7 
μg As/kg 体重）を単回経口投与することにより、投与 12 時間後に肺で DNA8 
鎖の切断がみられたが、肝臓、腎臓及び脾臓では認められなかった（Yamanaka 9 
et al. 1989、1993、Yamanaka and Okada 1994）。 10 

 11 
（b）コメットアッセイ 12 

雄の Swiss アルビノマウスに三酸化二ヒ素（98～1,629 g As/kg 体重）を経13 
口投与したところ、投与 24 時間以降に白血球の DNA 鎖切断増加がみられた14 
（Sleha et al. 2001）。 15 

 16 
ｄ．その他 17 
（a）優性致死試験 18 
○As(III) 19 

   BALB/c マウスに亜ヒ酸ナトリウム（2,884 µg As/kg 体重）を腹腔内投与し20 
たところ、優性致死試験において有意差はなく、生殖細胞に対し遺伝毒性はみ21 
られなかった（Deknudt et al. 1986）。 22 

 23 
（b）伴性劣性致死試験 24 

  ○人工有機ヒ素化合物 25 
    ショウジョウバエに対して、ロキサルソンを 1,953,890 µg As/L で注入投与、26 

1,988,638 µg As/L で経口投与をしたところ、伴性劣性致死突然変異率の増加27 
はみられなかった（NTP 1989b）。 28 

 29 
e. in vivo 試験のまとめ 30 

   ヒ素化合物による in vivo 試験の報告は少ないが、マウスに As(III)を経口投与、31 
腹腔内投与又は皮下投与することにより染色体異常、小核形成の増加及び DNA32 
損傷が引き起こされる。DMA(V)投与では、肺の DNA 損傷や骨髄の染色体異数33 
性の誘発等の報告があるものの、遺伝子突然変異及び小核形成の誘発は認められ34 
ていない。 35 

 36 
 37 
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表 10 ヒ素 in vitro 遺伝毒性試験結果 1 

試験名 化合物 対象 
用量 

 (μg As/L)
結果 文献名、発行年 

a．遺伝子突然変異 

（原核生物） 

復帰突然変異

試験 
亜ヒ酸ナト

リウム 
Escherichia coli  
WP2 

1,873,000 － Rossman et al. 1980 

Salmonella typhimurium 
TA98、TA100、TA104

144 μg 
As/plate 

－ Kligerman et al. 2003

ヒ酸ナトリ

ウム 
S. typhimurium 
TA98、TA100、TA104

1,200 μg 
As/plate 

－ Kligerman et al. 2003

MMA(III) S. typhimurium 
TA98、TA100、TA104

7.07 μg 
As/plate 

－ Kligerman et al. 2003

DMA(III) 
(C2H6AsI) 

S. typhimurium 
TA98、TA100、TA104

161 μg 
As/plate 

－ Kligerman et al. 2003

MMA(V) S. typhimurium 
TA98、TA100、TA104

1,156 μg 
As/plate 

－ Kligerman et al. 2003

DMA(V) E. coli  
749,200 + 

Yamanaka et al. 
1989b 

S. typhimurium 
TA98、TA100、TA104

1,170 μg 
As/plate 

－ Kligerman et al. 2003

遺伝子突然変

異試験 
Roxarsone S. typhimurium 

TA100、TA1535、
TA1537、TA98 

2,848 μg 
As/plate 

－ NTP 1989b 

（真核生物） 
遺伝子突然変

異試験 
亜ヒ酸ナト

リウム 
Saccharomyces 

cerevisiae 
749,200 － Singh 1983 

（哺乳類細胞） 
遺伝子突然変

異試験 
亜ヒ酸ナト

リウム 
マウス L5178Y（Tk+/-） 577 (細胞生

存率 50% 
又は 44%) 

+ Moore et al. 1997 

  865  + Oberly et al. 1996 

 
シリアンハムスター胚

細胞（ウアバイン耐性）
750  － Lee et al. 1985a 

 
シリアンハムスター胚

細胞（6-チオグアニン抵

抗性） 
750  － Lee et al. 1985a 

 
CHO 細胞（ウアバイン

耐性） 
375  － Lee et al. 1985b 

 
CHO 細胞（6-チオグア

ニン抵抗性） 
750  － Lee et al. 1985b 

 
CHO 細胞

（CHO-AS52） 
3,746 (細胞

生存率

24.04%) 
+ Meng and Hsie 1996 

 
CHO 細胞（ウアバイン

耐性） 
375  － Rossman et al. 1980 
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CHO 細胞（6-チオグア

ニン抵抗性） 
7,492  － Rossman et al. 1980 

 CHO 細胞 749  － Yang et al. 1992 

 
ヒト/ハムスターハイブ

リッド細胞(S1) 
577 (細胞生

存率 60%) 
+ Hei et al. 1998 

 
ヒ酸ナトリ

ウム 
マウス L5178Y (トリフ

ルオロチミジン抵抗性)
32,651  － 

Amacher and Paillet 
1980 

  
マウス L5178Y（Tk+/-） 4571 (細胞

生存率 6%
又は 35%) 

+ Moore et al. 1997 

  
シリアンハムスター胚

細胞（ウアバイン耐性）
7,492  － Lee et al. 1985a 

  
シリアンハムスター胚

細胞（6-チオグアニン抵

抗性） 
7,492  － Lee et al. 1985a 

 
MMA(III)  マウス L5178Y（Tk+/-） 21.0 (細胞

生存率

53%) 
+ Kligerman et al. 2003

  
 21.0 (細胞

生存率

43%) 
+ Kligerman et al. 2003

  
チャイニーズハムスタ

ー卵巣細胞 (gpt 遺伝

子) 

45.0 (細胞

生存率

43%) 
+ Klein et al. 2007 

 
DMA(III) 
(C2H6AsI) 

マウス L5178Y（Tk+/-） 96.6 (細胞

生存率

43%) 
+ Kligerman et al. 2003

 
 

 176 (細胞生

存率 16%) 
+ Kligerman et al. 2003

 
MMA(V) マウス L5178Y（Tk+/-） 1,156,530 

(細胞生存率 
55 or 66%) 

+ Moore et al. 1997 

 

DMA(V)  マウス L5178Y（Tk+/-） 2,341,543 
(細胞生存率

38, 64 or 
70%)  

+ Moore et al. 1997 

 
Roxarsone  マウス L5178 (トリフ

ルオロチミジン抵抗性)
284,824 (細
胞毒性: 
341,840 ) 

+ NTP 1989b 

b．染色体異常 

(a)染色体異常試験     
（動物培養細胞）        
染色体異常試

験 
亜ヒ酸ナト

リウム 
マウス L5178Y（Tk+/-）

865  + Moore et al. 1997 

 
 シリアンハムスター胚

細胞 
465  + Lee et al. 1985a 

  シリアンハムスター胚 225  + Barrett et al. 1989 
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細胞 
  CHO 細胞 75  + Wan et al. 1982 
   749  + Lin and Tseng 1992 
  CHO 細胞(CHO-K1) 2,997  + Huang et al. 1993 
   75  + Kochhar et al. 1996 

 
 チャイニーズハムスタ

ーV79 細胞 
285 (50%細

胞増殖抑制: 
476 ) 

－ Eguchi et al. 1997 

 
三酸化二ヒ

素 
チャイニーズハムスタ

ーV79 細胞 
記載なし － Endo et al. 1992 

 
三塩化ヒ素 チャイニーズハムスタ

ーV79 細胞 
記載なし － Endo et al. 1992 

 
ヒ酸ナトリ

ウム 
マウス L5178Y(TK+/-)

4,571  + Moore et al. 1997 

 
 シリアンハムスター胚

細胞 
4,795  + Lee et al. 1985a 

   4,795  + Barrett et al. 1989 
  CHO 細胞 3,746  + Wan et al. 1982 
   749  + Kochhar et al. 1996 

 
 チャイニーズハムスタ

ーV79 細胞 
記載なし － Endo et al. 1992 

 

  13,486 
(50%細胞増

殖抑制: 
21,104 ) 

－ Eguchi et al. 1997 

 
DMA(III) 
(C2H6AsI) 

シリアンハムスター胚

細胞 
75  + Ochi et al. 2004 

 MMA(V)  マウス L5178Y（Tk+/-） 1,850,448  + Moore et al. 1997 

 

 チャイニーズハムスタ

ーV79 細胞 
104,880 
(50%細胞増

殖抑制: 
374,600 ) 

－ Eguchi et al. 1997 

 DMA(V) マウス L5178Y(TK+/-) 3,746,468  + Moore et al. 1997 

 
 チャイニーズハムスタ

ーV79 細胞 
33,931 + Endo et al. 1992 

 

  52,444 
(50%細胞増

殖抑制: 
1,791,565 )

+ Eguchi et al. 1997 

 

TMAO  チャイニーズハムスタ

ーV79 細胞 
524,440 
(50%細胞増

殖抑制: ＞
5,508,823 )

+ Eguchi et al. 1997 

 
AsBe チャイニーズハムスタ

ーV79 細胞 
5,244,400 
(50%細胞増

殖抑制: ＞
－ Eguchi et al. 1997 
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4,208,989 )

 

AsC チャイニーズハムスタ

ーV79 細胞 
457,012 
(50%細胞増

殖抑制: ＞
4,540,606 )

－ Eguchi et al. 1997 

 

p-Arsenoso
benzoic 
acid, 
sodium salt 

チャイニーズハムスタ

ーV79 細胞 
記載なし － Endo et al. 1992 

 
Methylthio
arsine 

チャイニーズハムスタ

ーV79 細胞 
記載なし － Endo et al. 1992 

 
Oxophenyl
arsine 

チャイニーズハムスタ

ーV79 細胞 
記載なし － Endo et al. 1992 

 

(2-Dipheny
larsino 
ethyl)diphe
nyl 
phosphine 

チャイニーズハムスタ

ーV79 細胞 
記載なし － Endo et al. 1992 

 

4-Aminoph
enyl 
arsonic 
acid 
( p-Arsanili
c acid ) 

チャイニーズハムスタ

ーV79 細胞 

記載なし － Endo et al. 1992 

 

Tetraphen
yl 
arsonium 
chloride, 
hydrochlori
de 

チャイニーズハムスタ

ーV79 細胞 

記載なし － Endo et al. 1992 

 

4-((2-Arson
ophenyl)az
o)-3-hydrox
y-2,7-napht
halen 
disulfonic 
acid, 
disodium 
salt 

チャイニーズハムスタ

ーV79 細胞 

記載なし － Endo et al. 1992 

 

2-Amonobe
nzene 
arsonic 
acid 

チャイニーズハムスタ

ーV79 細胞 
記載なし － Endo et al. 1992 

（ヒト培養細胞） 
染色体異常試

験 
亜ヒ酸ナト

リウム 
ヒト末梢血リンパ球 

58  + Nordenson et al. 1981

   37  + Wan et al. 1982 
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   172  + Sweins 1983 

 
  

60  + 
Beckman and 
Nordenson 1986 

 
  

225  + 
Eastmond and Tucker 
1989 

   375  + Jha et al. 1992 
   0.75×10-8 + Vega et al. 1995 
   0.07  + Ramírez et al. 1997 
   674  (+) Rupa et al. 1997 
   187  + Kligerman et al. 2003

 
 ヒト白血球 

1,800 + 
Nakamuro and 
Sayato 1981 

 
 ヒト皮膚線維芽細胞 375 (細胞生

存率 13%) 
+ Yih et al. 1997 

  ヒト臍帯線維芽細胞 285  + Oya-Ohta et al. 1996 

 
 ヒト子宮頸癌細胞

（HelaS3） 
375  + Huang and Lee 1998 

 
 ヒト子宮頸癌細胞

（Hela CCL2） 
225  + Huang and Lee 1998 

 
 ヒト子宮頸癌細胞

（KB） 
225  + Huang and Lee 1998 

 
 ヒト子宮頸癌細胞

（HFW） 
375  + Huang and Lee 1998 

 
 ヒト子宮頸癌細胞

（HFLF） 
375  + Huang and Lee 1998 

 
 ヒト子宮頸癌細胞

（C33A） 
375  + Huang and Lee 1998 

 
 ヒト子宮頸癌細胞

（293） 
375  + Huang and Lee 1998 

 
三塩化ヒ素 ヒト白血球 

450  + 
Nakamuro and 
Sayato 1981 

 
三酸化ヒ素 ヒト白血球 

180  + 
Nakamuro and 
Sayato 1981 

 
ヒ酸ナトリ

ウム 
ヒト末梢血リンパ球 

232  － Nordenson et al. 1981

   749  + Kligerman et al. 2003

  ヒト臍帯線維芽細胞 1,199  + Oya-Ohta et al. 1996 

 
ヒ酸 ヒト白血球 

5,400 (+) 
Nakamuro and 
Sayato 1981 

 
五酸化二ヒ

素 
ヒト白血球 

5,400 (+) 
Nakamuro and 
Sayato 1981 

 MMA(III)  ヒト末梢血リンパ球 45.0  + Kligerman et al. 2003

 
DMA(III) 
(C2H6AsI) 

ヒト末梢血リンパ球 
101  + Kligerman et al. 2003

 MMA(V) ヒト末梢血リンパ球 224,760  + Kligerman et al. 2003
  ヒト臍帯線維芽細胞 104,888  + Oya-Ohta et al. 1996 
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 DMA(V)  ヒト末梢血リンパ球 224,760  + Kligerman et al. 2003

  ヒトリンパ球 8,469 － Endo et al. 1992 
  ヒト臍帯線維芽細胞 52,444  + Oya-Ohta et al. 1996 
 TMAO ヒト臍帯線維芽細胞 277,204  + Oya-Ohta et al. 1996 
 AsBe ヒト臍帯線維芽細胞 824,120  + Oya-Ohta et al. 1996 
 AsC ヒト臍帯線維芽細胞 2,247,600  + Oya-Ohta et al. 1996 

 

Tetrameth
yl 
arsonium 
iodide 
(CH3)4As+I- 

ヒト臍帯線維芽細胞 

1,423,480  + Oya-Ohta et al. 1996 

 

Arsenosug
ar 
(2',3'-Dihyd
roxypropyl-
5-deoxy-5-d
imethylarsi
noyl-b-D-ri
boside) 

ヒト臍帯線維芽細胞 

1,123,800  + Oya-Ohta et al. 1996 

(b)小核試験 
（動物培養細胞） 
小核試験 亜ヒ酸ナト

リウム 
マウス L5178Y（Tk+/-） 865 + Moore et al. 1997 

  CHO 細胞（CHO-K1） 749  + 
Wang and Huang 
1994 

  
CHO 細胞

（CHO-XRS-5） 
375  + Fan et al. 1996 

  CHO 細胞 2,997  + Liu and Huang 1996 
  2,997  + Liu and Huang 1997 
  2,997  + Wang et al. 1997 
  749 + Lynn et al. 1998 

 
三酸化二ヒ

素 
チャイニーズハムスタ

ーV79 細胞 
75 + Gebel 1998 

 
ヒ化ガリウ

ム 
シリアンハムスター胚

細胞 
5,180  － Gibson et al. 1997 

 
ヒ酸ナトリ

ウム 
マウス L5178Y（Tk+/-） 4,571  + Moore et al. 1997 

 MMA(V) マウス L5178Y（Tk+/-） 1,850,448  + Moore et al. 1997 
 DMA(V) マウス L5178Y（Tk+/-） 4,683,085  － Moore et al. 1997 

（ヒト培養細胞） 
小核試験 亜ヒ酸ナト

リウム 
ヒト末梢血リンパ球 37.5  + 

Schaumloffel and 
Gebel 1998 

ヒト線維芽細胞 375  + Yih and Lee 1999 
c．SCE 試験 
（動物培養細胞） 

SCE 試験 亜ヒ酸ナト シリアンハムスター胚 60  + Lee et al. 1985a 
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リウム 細胞 
  CHO 細胞 75  + Wan et al. 1982 
   375  + Lee et al. 1985b 
   1,498  + Fan et al. 1996 
  CHO 細胞(CHO-K1) 1  + Kochhar et al. 1996 

 
ヒ酸ナトリ

ウム 
CHO 細胞 

0.75  + Kochhar et al. 1996 

 
 シリアンハムスター胚

細胞 
749 + Lee et al. 1985a 

（ヒト培養細胞） 
SCE 試験 亜ヒ酸ナト

リウム 
ヒト末梢血リンパ球 

292  + Nordenson et al. 1981

 
  

60 + 
Beckman and 
Nordenson 1986 

   375  + Jha et al. 1992 

 
  

375  + 
Hartmann and Speit 
1994 

   749  － Kligerman et al. 2003

 
 ヒトリンパ芽球 

37.5  + 
Rasmussen and 
Menzel 1997 

 
ヒ酸 ヒトリンパ芽球 

749  － 
Rasmussen and 
Menzel 1997 

 
ヒ酸ナトリ

ウム 
ヒト末梢血リンパ球 

11,238  － Kligerman et al. 2003

 MMA(III) ヒト末梢血リンパ球 135  － Kligerman et al. 2003

 
DMA(III) 
(C2H6AsI) 

ヒト末梢血リンパ球 
230  (+) Kligerman et al. 2003

 MMA(V) ヒト末梢血リンパ球 224,760  (+) Kligerman et al. 2003
 DMA(V) ヒト末梢血リンパ球 749,200  (+) Kligerman et al. 2003

 
 ヒトリンパ芽球 

749  － 
Rasmussen and 
Menzel 1997 

d．DNA 損傷    

(a)DNA 損傷 

（原核生物） 

SOS 試験 亜ヒ酸ナト

リウム 
E. coli  PQ37 60,386 (細

胞毒性用量

30,193 ) 
－ 

Lantzsch and Gebel 
1997 

  E. coli  239,749  － Rossman et al. 1984 
rec-assay 亜ヒ酸ナト

リウム 
枯草菌 

3,746,000  + Nishioka 1975 

 三塩化ヒ素 枯草菌 3,746,000  + Nishioka 1975 
 ヒ酸ナトリ

ウム 
枯草菌 

3,746,000  + Nishioka 1975 

Prophage  
誘導法 

MMA(III) E. coli  WP2s(λ) 
0～749 － Kligerman et al. 2003

 DMA(III) E. coli  WP2s(λ) 0～749 － Kligerman et al. 2003
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(C2H6AsI) 
（試験管内） 

DNA 
Nicking 
Assay 

亜ヒ酸ナト

リウム 
バクテリオファージ

ΦX174 DNA 22,476,000 － Mass et al. 2001 

 ヒ酸ナトリ

ウム 
バクテリオファージ

ΦX174 DNA 
74,920,000 － Mass et al. 2001 

 MMA(III) バクテリオファージ

ΦX174 DNA 
2,247,600 + Mass et al. 2001 

 DMA(III) 
(C2H6AsI) 

バクテリオファージ

ΦX174 DNA 
11,238 + Mass et al. 2001 

 MMA(V) バクテリオファージ

ΦX174 DNA 
224,760,00
0 

－ Mass et al. 2001 

 DMA(V) バクテリオファージ

ΦX174 DNA 
22,476,000 － Mass et al. 2001 

（動物培養細胞） 
アルカリ溶出

法 
Roxarsone マウス L5178Y 299,680 (細

胞毒性: 
599,360 ) 

+ Storer et al. 1996 

（ヒト培養細胞） 
アルカリ溶出

法 
亜ヒ酸ナト

リウム 
ヒト胎児肺線維芽細胞

75  + Dong and Luo 1993 

 DMA(Ⅴ) ヒト肺胞上皮細胞 不明 + Yamanaka et al. 1990
 DMA(V) ヒト II 型肺胞上皮細胞 374,600  + Kato et al. 1994 

  749,200 + Yamanaka et al. 1995

DMA(V) 
(C2H6AsO2

Na) 

ヒト II 型肺胞上皮細胞 37,460 + Tezuka et al. 1993 
749,200 + Rin et al. 1995 
749,200 + Kawaguchi et al. 1996

 

DMA(V) 
(C2H6AsO2

Na・3H2O) 

ヒト II 型肺胞上皮細胞

375 + Yamanaka et al. 1997

不定期 DNA
合成試験 

亜ヒ酸ナト

リウム 
ヒト胎児肺線維芽細胞

(2BS cells) 
75  + Dong and Luo 1994 

filter 結合法 DMA(V) ヒト II 型肺胞上皮細胞 749,200 + Kato et al. 1994 
(b)コメットアッセイ 

（動物培養細胞） 

コメットアッ

セイ 
亜ヒ酸ナト

リウム 
CHO 細胞(CHO-K1) 

749  + Lynn et al. 1997 

 CHO 細胞 5,994  + Lynn et al. 1998 
  ウシ大動脈内皮細胞 375  + Lynn et al. 1998 
  ウシ動脈内皮細胞 375  + Liu and Jan 2000 

（ヒト培養細胞） 
コメットアッ

セイ 
亜ヒ酸ナト

リウム 
ヒト白血球 

0～74,920 (+) Mass et al. 2001 

 
亜ヒ酸ナト

リウム 
ヒト白血球細胞 

14,984  + 
Hartmann and Speit 
1994 
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  7.49  + Wang et al. 2002 

 
ヒ酸ナトリ

ウム 
ヒト白血球 

0～74,920 (+) Mass et al. 2001 

MMA(III) ヒト白血球 1,498 + Mass et al. 2001 
 ヒト白血病細胞 7.49  + Wang et al. 2002 

 
DMA(III) 
(C2H6AsI) 

ヒト白血球 
394 + Mass et al. 2001 

 MMA(V) ヒト白血球 65,555  － Mass et al. 2001 

  ヒト白血病細胞 7.49  + Wang et al. 2002 

 DMA(V) ヒト白血球 74,920 － Mass et al. 2001 

 
DMA(V) 
(C2H6AsO2

Na・3H2O) 

ヒト白血病細胞 
74.9 + Wang et al. 2002 

e．その他 
細胞形質転換

試験 
亜ヒ酸ナト

リウム 
マウス線維芽細胞 
(BALB/3T3 C1 A 
31-1-1) 

749  + Sabbioni et al. 1991 

 
 シリアンハムスター胚

細胞 
0～375 + Lee et al. 1985a 

 
ヒ化ガリウ

ム 
シリアンハムスター胚

細胞 
129  + Kerckaert et al. 1996 

 
ヒ酸ナトリ

ウム 
シリアンハムスター胚

細胞 
1,008  + 

DiPaolo and Casto, 
1979 

   599～8,990 + Lee et al. 1985a 

 

carboxymet
hylene 
trimethyla
rsonium 
bromide: 
C5H12AsBr
O2 

マウス線維芽細胞 
(BALB/3T3 C1 A 
31-1-1) 

37,460  － Sabbioni et al. 1991 

+：陽性、（+）：弱陽性、－：陰性 

1 
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表 11 ヒ素 in vivo 遺伝毒性試験結果 1 

試験名 化合物 対象 

用量 

 (μg As/kg

体重) 

結果 1) 文献名 

a．遺伝子突然変異 

変異原性試

験 

三酸化二ヒ素 MutaTMマウス肺、

腎臓、膀胱、骨髄

（腹腔内投与（5

回）） 

5,756 － Noda et al. 2002 

DMA(V) MutaTMマウス肺、

腎臓、膀胱、 

骨髄（腹腔内投与

（5 回）） 

5,755 － Noda et al. 2002 

b．染色体異常 

(a)染色体異常試験 

染色体異常

試験 

亜ヒ酸ナトリウム Swiss マウス骨髄

細胞(経口投与) 
1,442 + Das et al. 1993 

  Swiss マウス骨髄

細胞（経口投与) 
1,442 + Biswas et al. 1999 

 

 Swiss マウス骨髄

細胞(経口投与) 
1,442 + Poddar et al. 2000 

 

 Swiss マウス骨髄

細胞（皮下投与（4

回）） 

58 + 
Roy Choudhury et 

al. 1996 

 

三酸化二ヒ素 Swiss マウス骨髄

細胞(飲水投与(2～

8 週間)) 

250,000 μg 

As/L 
－ Poma et al. 1987 

 

 Swiss マウス精祖

細胞(飲水投与(2～

8 週間)) 

250,000 μg 

As/L 
－ Poma et al. 1987 

 

 Swiss マウス骨髄

細胞(腹腔内投与) 
12,000 － Poma et al. 1981 

 

 Swiss マウス精原

細胞(腹腔内投与) 
12,000 － Poma et al. 1981 

 CFLP マウス(妊娠 21,589 μg (+) Nagymajtenyi et al. 
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マウスへの吸入暴

露(妊娠 9～12日に

各 4 hr)) 

As/m3 1985 

 

DMA(V) ICRマウス骨髄(腹

腔内投与) 
162,870 + 

Kashiwada et al. 

1998 

(b)小核試験 

小核試験 亜ヒ酸ナトリウム B6C3F1 マウス骨

髄（経口投与（4

回）） 

2,884 + Tice et al. 1997 

  BALB/ｃマウス骨

髄（腹腔内投与）
288 + DeKnudt et al. 1986

 

 BALB/ｃマウス骨

髄（腹腔内投与）
5,768 + DeKnudt et al. 1986

 

 BALB/c マウス骨

髄（腹腔内投与）
2,884 + Tinwell et al. 1991 

 

三酸化二ヒ素 MutaTMマウス末

梢血網赤血球 

（腹腔内投与（5

回）） 

5,756 + Noda et al. 2002 

 

DMA(V) MutaTMマウス末

梢血網赤血球 

（腹腔内投与（5

回）） 

5,755 － Noda et al. 2002 

c．DNA 損傷 

アルカリ溶

出法 

DMA(V) 

(Dimethyl arsinic 

acid sodium salt : 

C2H6AsO2Na) 

ICRマウス肺(経口

投与) 
702,463 + 

Yamanaka et al. 

1989 

 

 ICRマウス肺(経口

投与) 
702,463 + 

Yamanaka et al. 

1993 

  ICRマウス肺(経口

投与) 
702,463 + 

Yamanaka and 

Okada 1994 

 

 ICR マウス肝臓、

腎臓、脾臓(経口投

与) 

702,463 － 
Yamanaka and 

Okada 1994 

 ICR マウス肝臓、 702,463 － Yamanaka et al. 
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腎臓、脾臓(経口投

与) 

1989 

コメットア

ッセイ 

三酸化二ヒ素 Swiss アルビノマ

ウス白血球 

（経口投与） 

98 + Saleha et al. 2001 

d．その他 

優性致死試

験 

亜ヒ酸ナトリウム BALB/ｃマウス

（腹腔内投与） 
2,884 － Deknudt et al. 1986 

伴性劣性致

死試験 

Roxarsone ショウジョウバエ

（経口投与） 

1,988,638 

μg As/L 
－ NTP 1989b. 

  ショウジョウバエ

（注入投与） 

1,953,890 

μg As/L 
－ NTP 1989b. 

+：陽性、（+）：弱陽性、－：陰性 

1) 結果が＋又は（＋）の場合：lowest effective dose、結果が－の場合：highest ineffective dose unless 

otherwise stated 

 1 
６．毒性のメカニズム 2 

 3 
 ヒ素の作用機序については、様々な観点から多くの報告がなされている。これまで4 
にも IARC、EFSA、ATSDR 等の海外諸機関において検討がなされているものの、5 
その作用機序については明らかにされていない。本項では、IARC（2004、2012）、6 
ATSDR（2007）等を中心に、ヒ素化合物による発がん作用機序に関する科学的知見7 
を整理した。なお、従来用いられていた遺伝子突然変異や DNA 損傷などの検証は、8 
必ずしも酸化的 DNA 付加体の形成などの間接的な影響を検出することに適していな9 
い試験系もあり、そのような知見も含んでいることを考慮する必要がある。 10 

 11 
（１）遺伝子突然変異、染色体異常、DNA損傷 12 
 本専門調査会においては、遺伝毒性の検討の結果、以下のように見解をまとめてい13 
る。 14 
疫学研究では、ヒ素による遺伝子突然変異の有意な頻度上昇を認める報告はない。15 

しかし、対象者間のバラツキが大きかったために統計的に有意とならなかった可能性16 
もあることに留意することが必要である。一方、染色体異常及び姉妹染色分体交換17 
（SCE）については、飲料水中のヒ素曝露により尿路上皮細胞、口腔粘膜細胞及び末18 
梢血リンパ球細胞において有意に頻度が高くなると報告されている。さらに、ヒトの19 
尿路上皮細胞、口腔粘膜細胞及び末梢血リンパ球細胞において小核形成の頻度に、ヒ20 
ト末梢血リンパ球において染色体異常及び姉妹染色分体交換に用量反応性がみられ21 
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ている。なお、SCE を引き起こさないという報告もある。また、ヒ素曝露による感1 
受性は、喫煙により修飾されるとする報告もあるが、ないとする報告もある。 2 
ヒ素化合物は、ヒト細胞を含めた培養細胞において、染色体異常及び DNA 損傷を3 

引き起こすと考えられる。一般に毒性の強さは、原子価数 3価の方が 5価よりも高く、4 
また、原子価数 5 価の場合は有機ヒ素化合物よりも無機ヒ素化合物の方が高いと考え5 
られる。 6 
ヒ素化合物による in vivo 試験の報告は少ないが、マウスに As(III)を経口投与、腹7 

腔内投与又は皮下投与することにより染色体異常、小核形成の増加及び DNA 損傷が8 
引き起こされる。DMA(V)投与では、肺の DNA 損傷や骨髄の染色体異数性の誘発等9 
の報告があるものの、遺伝子突然変異及び小核の誘発は認められていない。 10 
これらのヒ素による遺伝毒性の誘導について、IARC（2004）はヒ素曝露によって11 

生じる遺伝子の不安定性に寄与している可能性があるとしている。また、ヒ素のメチ12 
ル化における中間代謝物である MMA(III)及び DMA(III) は、in vitro で細胞に DNA13 
損傷を誘導し活性酸素を介した DNA 鎖切断を引き起こす分子種であること、これら14 
の代謝物並びに活性酸素がラット膀胱癌の誘発において主要な役割を果たすことが15 
示唆されている（IARC 2004）。 16 

 17 
活性酸素は、ヒ素化合物の曝露により in vitro、in vivo のいずれにおいても生じ、18 

As(III)、MMA(III)及び DMA(III)による DNA 損傷や遺伝子発現を変化させるストレ19 
ス応答に関連している可能性がある IARC（2004、2012）。ヒ素による酸化的 DNA20 
損傷については、下記のようにとりまとめられている。 21 
低濃度の 3 価のヒ素化合物に曝露された細胞は酸化的 DNA 損傷を示す（Wang et 22 

al. 2002、IARC 2012）。As(III)及び MMA(III)はヒト膀胱上皮細胞において酸化的23 
DNA 損傷の誘導能及び毒性が同等である（IARC 2012)。 24 
例えば、細胞毒性濃度 において、As(III)は活性酸素の生成を介してヒト-ハムスタ25 

ーハイブリッド細胞に大きな欠失変異を増加させる（Hei et al. 1998、IARC 2012）。 26 
DMA(III)により、フェリチンから鉄が遊離され、この遊離鉄によりフェントン反応27 
やハーバー-ワイス反応を通じて活性酸素が生じる。また、MMA(III)又は DMA(III)28 
を in vitro で添加されたΦX174 DNA において活性酸素の生成を介した DNA 鎖切断29 
が検出されている（IARC 2004）。 30 
低濃度の 3 価のヒ素化合物は、G→T 塩基置換を生じると考えられている 8-OHdG31 

による酸化的 DNA 損傷を誘導するという事実があるにも関わらず、As(III)及び32 
MMA(III)だけではなく DMA(III)も明らかな点突然変異物質ではないとされている33 
（Klein et al. 2007、IARC 2012）。これは酸化的 DNA 損傷が効率的に修復・除去34 
されることによるものと考えられる（IARC 2012）。 35 
一方、DMA(V)による酸化的 DNA 損傷に関する報告もある。 36 
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マウスでは、DMA(V)は、還元的代謝を受けジメチルヒ素過酸化ラジカル1 
（(CH3)2AsOO・）により肺特異的 DNA 損傷を生じ、培養細胞内で DNA 切断や DNA-2 
タンパク質架橋も生じうる（Tezuka et al. 1993、Yamanaka and Okada 1994、IARC 3 
2012）。 4 

DMA(V)を投与されたラットの尿中には DMA(III)が含まれており、その後に生じ5 
る活性酸素による遺伝子損傷は、ラットでみられるヒ素による膀胱癌にとって重要な6 
役割を演じている可能性がある。例えば、酸化的 DNA 損傷のマーカーとして最も一7 
般的に用いられている 8-OHdG の形成は DMA(III)によるラット膀胱癌を増加させる8 
と報告されている（IARC 2004）。 9 

 10 
なお、遺伝子突然変異や DNA 損傷などの知見には、酸化的 DNA 付加体の形成な11 

どの間接的な影響を検出することに必ずしも適していない試験系を用いて得られた12 
ものが含まれていることを考慮する必要がある。 13 

 14 
（２）DNA修復の変化 15 
ヒ素による変異原性の増強は、核酸除去修復及び塩基除去修復のいずれにも影響す16 

ることにより生じる可能性があるとされている。IARC（2012）は、ヒト皮膚線維芽17 
細胞における核酸除去修復の阻害は、MMA(III)で最も強く、次いで DMA(III)、As(III)18 
の順であったとしている。 19 

 20 
①  無機ヒ素化合物 21 
IARC（2004）で引用されている Hartwig ら（1997）の報告では、As(III)は、2.5 22 

M で DNA 切断過程を、20 及び 50 M では DNA 結合過程を阻害することによって23 
ヒトの線維芽細胞で紫外線（UVC）により引き起こされた DNA 損傷の核酸除去修復24 
を阻害するとしている。また、IARC（2012）によると、As(III)は、特定のタンパク25 
質を阻害することに加え、一部の DNA 修復遺伝子の発現を抑制するとしているが、26 
非常に低い濃度では、細胞内抗酸化防御系に付随する DNA 修復の増大作用といった27 
逆の影響を及ぼす可能性があるとしている。 28 

IARC（2004、2012）は、無機ヒ素による DNA 修復の阻害のメカニズムについて29 
以下のようにまとめている。 30 

As(III)は DNA 修復酵素の特異な阻害物質ではなく、むしろ DNA 修復を制御する31 
DNA 損傷シグナル機構に影響を及ぼす。シグナル伝達に関与するポリ（ADP-リボー32 
ス）ポリメラーゼ（PARP）-1 は、DNA 修復タンパク質である X-ray complementing 33 
group 1 gene（XRCC1）、DNA ポリメラーゼ及び DNA リガーゼ III に相互作用す34 
ることで塩基除去修復に関与しているが、このことは As(III)による塩基除去修復過35 
程のうち結合過程を阻害する可能性がある（IARC 2012）。 36 
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As(III)は、ジスルフィド共有結合に関連した DNA リガーゼ I 及び II 並びに亜鉛1 
フィンガータンパク質を含む複数の DNA 修復酵素を阻害する。亜鉛フィンガーDNA2 
修復酵素系の一つである PARP の活性は、5 M 及び 10 nM といった低濃度の As(III)3 
によって阻害されることが、ヒト T 細胞リンパ腫由来 Molt-3 細胞及び HeLa 細胞で4 
示された。しかしながら、哺乳類の色素性乾皮症 A 群タンパク質や細菌由来のホルム5 
アミド-ピリミジン-DNA グリコシラーゼといった他の亜鉛フィンガーDNA 修復酵素6 
は As(III)によって阻害されない（IARC 2004）。 7 

 8 
② 有機ヒ素化合物 9 
IARC（2012）は、MMA(III)及び DMA(III)は、As(III)よりも強力な PARP 阻害物10 

質でありまた、PARP の阻害は亜鉛フィンガードメインにおける亜鉛の置換によって11 
生じるとしている（IARC 2012）。 12 

 13 
（３）DNAメチル化の変化 14 
 最近、ヒ素化合物が、培養細胞及び生体内でエピジェネティックな影響を及ぼすこ15 
とを指摘する報告が増えてきている。例えば、ヒ素及びヒ素代謝物の広範な DNA メ16 
チル化及び遺伝子特異的な DNA メチル化に対する影響、並びにヒ素化合物曝露によ17 
るヒストン修飾、クロマチン構造及びマイクロ RNA に対する影響が報告されている18 
（Rossman and Klein 2011）。 19 
ヒ素による DNA メチル化の変化は、がんの進行に関与している可能性があり、in 20 

vitro 及び in vivo 研究において、ヒ素による発がんが DNA のメチル化状態の変化や21 
過剰なメチル化や低メチル化によっても誘導されていることが示唆されている22 
（IARC 2004）。また、ヒ素化合物による遺伝子増幅や、DNA メチル化の変化によ23 
る遺伝子発現の変化についての報告がなされている（Klein et al. 2007、IARC 2012）。24 
IARC（2012）で引用されているヒ素化合物による DNA のメチル化に関する報告は、25 
以下のとおりである。 26 
・ As(III)及び MMA(III)により、ヒストン修飾を伴う DNA メチル化の変化がみ27 

られた（Jensen et al. 2008、Zhou et al. 2008）。 28 
・ 低濃度の As(III)曝露により DNA メチル化の変化と染色体異数性が誘発された29 
チャイニーズハムスターV79-13 細胞では、遺伝的不安定性がより早期に認められ30 
た（Sciandrello et al. 2004）。 31 
・ As(III)により形質転換された複数の細胞において、特異的な遺伝子の過剰なメ32 

チル化とともに、全体的な DNA の低メチル化が認められた（Bendbrahim-Tallaa 33 
et al. 2005a、Liu and Waalkes 2008）。 34 

・ As(III)による DNA の酸化的損傷は、DNA のメチル化パターンに変化をもた35 
らした（Cerda and Weitzman 1997）。 36 
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・ DNA メチル化パターンの変化は、細胞内 S-アデノシルメチオニン（SAM）蓄1 
積の変化及び DNA メチル化転移酵素の活性低下に由来する可能性がある2 
（Hamadeh et al. 2002、Benbrahim-Tallaa et al. 2005a、Reichard et al. 2007、3 
Liu and Waalkes 2008）。 4 

・ ヒ素に曝露されたヒトにおいても DNA メチル化の変化が確認されている5 
（Chanda et al. 2006、Marsit et al. 2006）。 6 

 7 
（４）細胞形質転換 8 
 ヒ素の曝露により、細胞の形質転換が誘導されることが示されている。 9 
ヒ素は、シリアンハムスター胚細胞、BALB/3T3 細胞及びラット肝細胞 TRL121510 

において細胞の形質転換を誘導する。後者の細胞をヌードマウスに接種することによ11 
り、肺への転移を示す線維肉腫の形成が確認されている（Lee et al. 1985a、IARC 12 
2004）。また、ヒト骨肉腫細胞における As(III)の長期間かつ低濃度の曝露により、13 
遺伝的不安定性の二次的影響として変異及び形質転換を生じるが、これらの変化は14 
MMA(III)ではみられないとしている（Mure et al. 2003、IARC 2012）。 15 

 16 
（５）細胞増殖の変化 17 
 ヒ素の曝露による細胞増殖の増加は、様々な実験系で直接的又は間接的に示されて18 
いる。IARC（2004）によると、例えば、in vitro では、ヒ素により正常なヒト皮膚19 
角化細胞で細胞増殖がみられ、DMA(V)を投与されたラットにおいて、膀胱の肥厚化20 
が観察されている。また、細胞増殖のバイオマーカーであるオルニチン脱炭酸酵素活21 
性の増加は、ヒ素を投与されたラットの腎臓又は肝臓で認められている（IARC 2004）。 22 

  23 
（６）細胞シグナル伝達の変化 24 

As(III)により影響を受ける重要なシグナル伝達経路の一つは、腫瘍抑制遺伝子であ25 
る p53 を介した経路である（IARC 2012）。無機ヒ素化合物は、p53 を含む細胞増殖26 
及び防御に関連した様々な遺伝子発現を修飾することが示されている（ATSDR 27 
2007）。3 価のヒ素化合物は、PARP 及び p53 タンパク質の活性化に影響を及ぼすが、28 
これは DNA 修復系に及ぼす影響及び染色体異数性の誘発を介して起こるかもしれな29 
い。PARP は、DNA 修復や正常な紡錘体の形成及び機能に必須であるが、3 価のヒ30 
素化合物は PARP の活性化を阻害する。p53 タンパク質は DNA 損傷応答において重31 
要な役割を果たし、ゲノム安定性を維持し細胞周期チェックポイントとして機能する32 
がん抑制遺伝子産物であるが、3 価のヒ素化合物は p53 タンパク質を介したシグナル33 
伝達を阻害する（Rossman and Klein 2011）。 34 

As(III)は、DNA 損傷後に p53 タンパク質の活性化や p21 の遺伝子発現の低下を抑35 
制する。この抑制は、DNA 損傷を受けた細胞における G1 期から S 期への細胞周期36 
の停止（DNA 複製前に行われる正常な DNA 修復の機会を得るため）に影響を及ぼ37 
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すことから、変異原性増強の一部の原因を説明しているかもしれない。p53 は核酸除1 
去修復能においても重要である。As(III)、MMA(III)及び DMA(III)によるチオレドキ2 
シン還元酵素の阻害は、酸化型チオレドキシンの蓄積を生じ、p53 の機能不全の一因3 
となっている可能性がある。As(III)によって生じる Cyclin D のような細胞増殖調節4 
遺伝子の発現増加は、細胞周期の調節機構を破綻に至らせる可能性があると考えられ5 
る（IARC 2012）。 6 
ヒ素化合物は、細胞分裂因子活性化プロテインキナーゼファミリーに属する Jun7 

キナーゼを刺激し、DNA結合転写因子であるAP-1を増加させる。またヒ素は、c-jun、8 
c-fos、c-myc 及び腫瘍増殖因子（TNF）-といった前がん遺伝子の発現も誘導する。9 
Mdm2 タンパク質の増加に付随して生じる p53 タンパク質の減少は、ヒ素を添加し10 
たヒト角化細胞（HaCaT 細胞）で認められている。ヒ素誘導性皮膚発がんのモデル11 
として、p53-MDM2 フィードバック制御ループの形成を阻害して、正常な細胞増殖12 
の制御を破綻するものと考えられている（IARC 2004）。 13 

  14 
（７）ステロイド受容体結合と遺伝子発現の変化 15 
 無機ヒ素は、糖質コルチコイド受容体へのステロイドの結合を阻害するが、アンド16 
ロゲン、エストロゲン、鉱質コルチコイド又はプロゲステロン受容体へのリガンド結17 
合に影響は及ぼさない。この阻害は、乳がん組織に含まれるプロゲステロン受容体の18 
評価を行う上で糖質コルチコイド受容体への選択的阻害剤として、ヒ素を活用できる19 
可能性がある。しかし、MCF-7 細胞では、ヒ素はエストラジオールのエストロゲン20 
受容体-（ER-）への結合を阻害したという報告もある。さらに、ヒ素は乳がん細21 
胞系において ER-の発現を阻害するが、ER-の発現は影響を受けないことから、ヒ22 
素は ER-陽性乳がんに対して新規治療手法となりうるとする報告もある（IARC 23 
2004）。 24 

 25 
（８）遺伝子増幅 26 
遺伝子の増幅は、ヒ素の発がん性に関与する一つのメカニズムとして考えられてい27 

る（IARC 2004）。無機ヒ素はマウス 3T6 細胞においてジヒドロ葉酸還元酵素（DHFR）28 
遺伝子の増幅を増大し、この作用は As(III)より As(V)の方が強いとされている（IARC 29 
2004、ATSDR 2007）。 30 

 31 
（９）突然変異／遺伝毒性の促進 32 
 ヒ素の発がん作用は、発がんの促進作用に起因する可能性が示唆されている。ヒ33 
素単独曝露ではマウスで皮膚腫瘍を引き起こさないが、ヒ素と紫外線の複合曝露によ34 
り、紫外線単独曝露によって生じるものより個数や大きさが増加した皮膚腫瘍を生じ35 
ることが報告されている（ATSDR 2007）。紫外線を含む多くの遺伝毒性をもつ因子36 
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（genotoxic agents）との組合せにおいて、ヒ素は相乗的に遺伝毒性を増強する共変1 
異原（co-mutagen）であるとされている（IARC 2004）。 2 

 3 

Ⅴ．国際機関等の評価 4 

１．国際がん研究機関（IARC） 5 
IARC の発がん性評価において、ヒ素及びヒ素化合物（IARC 1987）、飲料水中の6 

ヒ素（IARC 2004）及び無機ヒ素（IARC 2012）は、いずれもグループ 1（ヒトに対7 
して発がん性がある）とされている。 8 

2004 年の評価では、IARC は、ヒトにおいて、飲料水中のヒ素が、膀胱癌、肺癌、9 
皮膚癌を引き起こす十分な証拠があり、いずれのがんも用量依存性が示されていると10 
報告している。膀胱癌においては、台湾及び中国（Chen et al. 1985; Chen et al. 1988a; 11 

Wu et al. 1989; Chen and Wang 1990; Chiang et al. 1993; Guo et al. 1997; Tsai et 12 
al. 1999）とチリ（Rivara et al. 1997; Smith et al. 1998）の生態学的研究や他のコ13 
ホート研究などに基づいてリスク評価を行っている。肺癌は、台湾（Chen et al. 1988; 14 
Wu et al. 1989）やアルゼンチン（Hopenhayn-Rich et al. 1998）の生態学的研究な15 
どにより用量依存性が確認されている。皮膚癌は、台湾（Tseng et al. 1968; Guo et al. 16 
2001）の生態学的研究に加え、メキシコ（Cebrian et al. 1983）での罹患率の増加や17 
チリ（Smith et al. 1998）での死亡率の増加などの研究が評価に用いられている。ま18 
た、実験動物における無機ヒ素の発がん性の証拠は限定的であるとしている（IARC 19 
2004） 20 
また、2012 年の再評価では、三酸化二ヒ素、亜ヒ酸塩及びヒ酸塩を含む等の無機21 

ヒ素への混合曝露によるヒトにおける発がん性の証拠が十分あり、実験動物について、22 
ヒ酸ナトリウムによるマウスでの肺腺癌及び肺腫瘍発生頻度の増加（Cui et al. 2006）、23 
亜ヒ酸ナトリウムによるラットでの腎腫瘍の増加（Soffritti et al. 2006）などの発が24 
ん性試験の結果に基づき、実験動物における無機ヒ素の発がん性には十分な証拠があ25 
るとし、グループ１の評価を維持している。 26 
さらに、IARC は 2012 年の再評価において有機ヒ素の発がん性についての分類も27 

行っており、DMA(V)を経口投与された A/J マウスで肺腺腫又は肺癌の発生頻度の増28 
加（Hayashi et al. 1998）や、F344 ラットで用量反応関係を示す膀胱移行細胞癌の29 
誘発（Wei et al. 1999）などがみられること、しかし、MMA(V)を経口投与されたラ30 
ットやマウスでは、体重抑制や生存率の低下はみられるものの、発がんの用量反応関31 
係はみられなかったことから、DMA(V)は実験動物において発がん性を有する十分な32 
証拠があるが、MMA(V)は証拠が不十分であるとして、DMA(V)及び MMA(V)をグル33 
ープ 2B（ヒトに対して発がん性の可能性がある）に分類している。また、AsBe やヒ34 
トにおいて代謝されないその他の有機ヒ素化合物はグループ 3（ヒトに対する発がん35 
性について分類できない）としている。 36 
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また、IARC（2012）は 2012 年の再評価において、ヒ素の遺伝毒性について、ヒ1 
素は DNA に直接的に反応はしないが、低濃度の As(III)で処理した細胞には酸化的2 
DNA 損傷がみられるとしている。また、細胞毒性濃度の As(III)は DNA 鎖切断、染3 
色体異常を引き起こすとしている。（IARC 2012） 4 

 5 
２．FAO/WHO合同食品添加物専門委員会（JECFA） 6 

JECFA は、1983 年の第 27 回会合において、入手可能なデータに基づき無機ヒ素7 
の暫定耐容一日摂取量（PTDI）を 0.002 mg As/kg 体重/日に設定したが、食品中の8 
ヒ素の許容摂取量を勧告するためには十分なデータがないとして、①食品及び飲料水9 
中の様々な形態のヒ素に曝露したヒトにおけるヒ素の蓄積、②食品中（特に魚中）の10 
ヒ素化合物の同定、吸収、排出及び毒性、③ヒ素の体内負荷に対する魚中のヒ素の寄11 
与、④既知の形態のヒ素に曝露した集団の疫学的調査の情報が必要であるとした12 
（JECFA 1984）。 13 

1988 年の第 33 回会合では、魚中の有機ヒ素の重要性を評価することについての検14 
討がなされたが、無機ヒ素の暫定耐容週間摂取量（PTWI）を再確認し、Grantham and 15 
Jones（1977）のデータから飲料水中のヒ素濃度が 100 g As/L を超えると毒性の兆16 
候が増加する可能性があるとして、飲料水摂取量を 1 日 1.5 L、体重 70 kg と仮定し17 
て PTWI を 15 g As/kg 体重/週と設定している。なお、JECFA（1989）は、実際に18 
疫学調査で毒性影響が認められる摂取量と PTWI との幅が狭いことが明らかである19 
が、飲料水経由で高濃度の無機ヒ素曝露者のヒ素の摂取量を低減させることを目標に、20 
最大週間摂取量については、引き続き暫定値としたとコメントしている。また、魚の21 
消費量の多い地域及び民族集団の有機ヒ素摂取量は約 50 g/kg 体重/日となっており、22 
この集団におけるヒ素による疾病報告はないが、海産物中の自然由来の有機ヒ素摂取23 
とヒトの健康影響について更なる疫学調査が必要であるとしている。（JECFA 1989） 24 
その後、JECFAは 2010 年の第 72回会合において、PTWI の再評価を行っている。25 

無機ヒ素による発がんリスクの定量的評価を行い、Chen ら（2010）の飲料水中の無26 
機ヒ素濃度と肺癌に関する疫学データから、肺癌の発生に係るベンチマークレスポン27 
ス（BMR）を 0.5％と設定した時のベンチマークドース（BMD）の 95％信頼下限値28 
（BMDL0.5）を 3.0 μg/kg 体重/日（食物及び飲料水を介した経口総曝露量の推定値の29 
幅に基づき 2～7 μg/kg 体重/日）と算出している。JECFA は、この BMDL0.5の不確30 
実性は、総曝露量に関する仮定と、調査対象集団における低タンパク食摂取等の栄養31 
状態や他の生活要因の影響に起因する他の集団への BMDL0.5 の外挿及び他の生活要32 
因に関連しているとしている。JECFA は、これまでの PTWI 15 μg As/kg 体重/週（2.1 33 
μg/kg 体重/日）が上記 BMDL0.5の 2～7 μg As/kg 体重/日の範囲内にあり、るのはも34 
はや適切ではないとして、この本 PTWI を取り下げている。また、JECFA は、無機35 
ヒ素の経口曝露評価を改善するために、消費される時点における食品の無機ヒ素含有36 
実態のより正確な情報及び妥当性が確認された食品中の無機ヒ素の分析方法等を同37 
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定する有効な方法及び食品中無機ヒ素に関するより詳細な情報が必要であるとして1 
いる。なお、本評価において、JECFA は、飲料水中ヒ素濃度が 50 μg/L 以下であっ2 
ても、水中ヒ素その濃度が高い地域（>10 μg/L：WHO ガイドライン値）においては、3 
無機ヒ素摂取により飲料水や食品を通じた有害影響が発生する可能性があるが、発生4 
率が低いため疫学研究により検出することは困難であるとしている（JECFA 2011）。5 
（JECFA 2011） 6 

 7 
３．世界保健機関（WHO）飲料水水質ガイドライン  8 

WHO は、1996 年の飲料水水質ガイドライン第 2 版において、飲料水中のヒ素濃度9 
と皮膚癌発生率の増加が認められた知見に基づき、多段階モデルを用いて、皮膚癌の10 
生涯過剰発がんリスク 10-5に対応する飲料水中ヒ素濃度を 0.17 μg/L と算出している。11 
しかし、飲料水中の他の化合物の同時曝露の可能性や、考慮にいれることができなか12 
った代謝において起こり得る用量依存的な変化があることから、この濃度は皮膚癌発13 
生リスクを過大評価しているとされた。そのため、飲料水中のヒ素を減らす観点から、14 
水道水中濃度の実際的な定量下限値である 0.01 mg/L（10 μg/L）を暫定的なガイドラ15 
イン値として定めた。なお、WHO は、この濃度の生涯過剰発がんリスクは 6×10-416 
であるとしている（WHO 1996）。 17 

2004 年の WHO 飲料水水質ガイドライン第 3 版（WHO 2004）では、科学的な不18 
確実性を考慮して暫定的なガイドライン値 0.01 mg/L（10 μg/L）が維持され、201119 
年の第 4 版（WHO 2011）においても、ヒ素の処理効率及び分析上の達成可能性に基20 
づき、ガイドライン値 0.01 mg/L（10 μg/L）が維持されている。 21 
第 4 版では、このガイドライン値の導出根拠として、低濃度における実際のリスク22 

には依然として考慮すべき不確実性が残されており、作用機序に関する入手可能なデ23 
ータは直線外挿又は非直線外挿を用いるための生物学的基礎となり得ず、飲料水中か24 
らヒ素を除去する際の現実的な困難さや、実際上の定量下限値 1～10 μg/L を考慮し25 
て、ガイドライン値 10 μg/L を維持し、暫定値として設定したとしている。また、技26 
術的にはヒ素濃度を 5 μg/L 以下にすることは実現可能であるが、そのためには注意27 
深い処理工程の最適化及び制御が必要であり、従来法の処理（例：凝析）による場合28 
には 10 μg/L まで達成可能と考える方が妥当であるとしている（WHO 2011）。 29 

 30 
４．米国環境保護庁（EPA） 31 
（１）無機ヒ素 32 

EPA 統合リスク情報システム（EPA/IRIS）は、化学物質の評価を、TDI に相当す33 
る経口参照用量（経口 RfD）として慢性非発がん性の情報を提供している。また、も34 
う一方で、発がん影響について発がん性分類についての情報を提供し、必要に応じて、35 
経口曝露によるリスクについての情報を提供している。 36 
 37 
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①慢性非発がん影響 1 
ヒ素及び無機ヒ素の慢性非発がん影響の評価として、EPA/IRIS は、Tseng ら2 

（1968）の台湾におけるヒ素の井戸水汚染の横断研究で明らかになった住民の色素3 
沈着過剰と角化症の増加を指標にして、NOAEL を 9 μg/L（換算値; 0.8 μg /kg 体重4 
/日）と算出している。同様に Tseng（1977）の台湾におけるヒ素による烏脚病の5 
用量依存的増加に関する研究を基に LOAEL を 170 μg/L（換算値; 14 μg /kg 体重/6 
日）と算出している。井戸水濃度（μg/L）から摂取量（μg /kg 体重/日）への換算7 
の際には、対象集団の食事由来のヒ素摂取量が不明であったことから、台湾での日8 
常食である米及びサツマイモからのヒ素摂取量を 2 μg/日であると推定し、 9 
NOAEL 及び LOAEL の算出に使用している。NOAEL 0.8 μg /kg 体重/日に不確実10 
係数 3（生殖毒性の影響を排除するデータが不足していること及び本 NOAEL が感11 
受性の高い全てのヒトへの影響ととらえられるかどうかに関する不確実性）を適用12 
し、経口 RfD を 0.3 μg /kg 体重/日としている。 13 

 14 
②発がん性 15 

 a.発がん性分類 16 
  EPA/IRIS は、吸入曝露した複数の集団において肺癌の死亡率の増加がみられた17 

こと、また、高濃度の無機ヒ素が含まれた飲料水に曝露された集団において肝臓18 
癌、腎臓癌、肺癌及び膀胱癌による死亡率の増加や皮膚癌の発生の増加がみられ19 
たことから、ヒトのデータから十分な証拠があるとして、ヒ素及び無機ヒ素を分20 
類 A（ヒト発がん性物質；human carcinogen）としている。 21 

 22 
 b.経口曝露による発がん性評価 23 

EPA/IRIS は、Tseng ら（1968）及び Tseng（1977）の横断研究でみられた井戸24 
水中のヒ素曝露による著しい皮膚癌発症増加のデータに基づき、低用量外挿による25 
線形マルチステージモデルを用いて、無機ヒ素の経口曝露による過剰発がんリスク26 
を算出している。その結果、当該物質に体重 1 kg 当たり 1 mg の用量で生涯にわた27 
り経口曝露した場合にこの曝露に関係してがんが生じるリスク（経口スロープファ28 
クター（SF））は、1.5（mg/kg 体重/日）-1としている。この値に基づき、成人体29 
重 70 kg、一日の飲水量を 2 L と仮定して、飲料水による発がんユニットリスク（当30 
該物質を 1 L 当たり 1 μg 含む飲料水を生涯にわたり摂取するときの過剰発がんリ31 
スク）を算出し 5×10-5/（μg/L）-1 としている。また、この値に基づき、摂取した32 
ときに一定の発がんリスクレベルとなる飲料水中の濃度を算出すると、下表のよう33 
になるとしている（EPA 1998）。 34 

 35 
 36 
 37 
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表 12 特定のリスクレベル別における飲料水中濃度 1 

リスクレベル 濃度 

10-4 2 μg/L 

10-5 0.2 μg/L 

10-6 0.02 μg/L 

 2 
また、ヒトの無機ヒ素による発がんには多くの作用機序が関与している（EPA 3 

2007）。EPA の Science Advisory Board（SAB）は、As(III)及びその代謝物は4 
DNA に直接反応しないため、直接的な遺伝毒性はないとしている。しかし、DNA5 
メチル化の変化に起因する異数性や小核形成の頻度上昇など間接的な遺伝毒性を6 
誘発するであろうとしている（EPA 2007）。 7 

 8 
（２）有機ヒ素 9 

EPA は、2006 年に MSMA、disodium methanearsonate（DSMA）、calcium acid 10 
methanearsonate（CAMA）、DMA(V)（カコジル酸）及びカコジル酸ナトリウムの11 
農薬再登録審査を行ない、食事リスク評価において、MMA グループ（MSMA、DSMA12 
及び CAMA）及び DMA グループ（DMA 及びカコジル酸ナトリウム）の急性 RfD13 
及び慢性 RfD を設定している。 14 

MMA グループについては、イヌの慢性毒性試験で投与開始後の最初の 1 週間で投15 
与 2～5 時間で認められた下痢及び嘔吐を指標とした NOAEL 10 mg/kg 体重に不確16 
実係数 100 を適用した 100 g/kg 体重を急性 RfD としている。また、ラットの慢性17 
毒性試験における体重減少、下痢、体重増加、摂餌量、消化管及び甲状腺の病理組織18 
を指標とした NOAEL 3.2 mg/kg 体重/日に不確実係数 100 を適用した 30 g/kg 体重19 
/日を慢性 RfD としている。 20 

DMA グループ（DMA 及びカコジル酸ナトリウム）については、ラットの発生毒性21 
試験における胎児体重の減少、頭殿長の短縮、横隔膜ヘルニアの示唆、骨化の遅延又22 
は欠如を指標とした NOAEL、ウサギの発生毒性試験における、死亡率、流産、体重23 
減少、摂餌量減少を指標とした LOAEL から導き出した NOAEL 12 mg/kg 体重/日に24 
不確実係数 100 を適用した 0.12 mg/kg 体重/日を急性 RfD としている。また、ラット25 
における膀胱上皮の再生増殖を指標とした BMDL10 430 g/kg 体重/日に不確実係数26 
30 を適用した 0.014 mg/kg 体重/日を慢性 RfD としている（EPA 2006）。 27 
なお、発がん性について、EPA は、農薬再登録審査の際の評価において、ラット及28 

びマウスにおける発がん性の証拠が不十分であるとして、MMA を「発がん性の証拠29 
がない；no evidence for carcinogenicity」に分類している（EPA 2006）。DMA に30 
ついては、EPA/IRIS（1996）では、発がん性についてヒトのデータがないこと及び31 
動物の十分なデータがないことから分類 D（ヒト発がん性が分類できない；not 32 
classifiable as to human carcinogenicity）としていたが、農薬再登録審査の際の評33 



 

130 
 

価では、「再生増殖をもたらす用量までの発がん性はない；not carcinogenic up to 1 
doses resulting in regenerative proliferation」としている（EPA 2006）。 2 

 3 
５．欧州食品安全機関（EFSA） 4 

EFSA の食物連鎖汚染物質委員会（CONTAM パネル）は 2009 年に食品中のヒ素5 
に関する科学的意見書を出し、無機ヒ素経口曝露に起因する膀胱癌、肺癌、皮膚癌及6 
び皮膚病変に関するヒトの疫学調査の結果に基づき無機ヒ素に関する評価を行って7 
いる。膀胱癌、肺癌、皮膚癌及び皮膚病変について入手した全ての疫学データは、食8 
事による無機ヒ素の総曝露量が測定されていないため、飲料水中ヒ素濃度を曝露測定9 
基準として使用している。皮膚病変に関しては、Ahsan ら（2006）、Rahman ら（2006a）10 
及び Xia ら（2009）のデータにベンチマークアプローチを適用し、皮膚癌については、11 
Karagas ら（2002）が算出した変化点を評価に用いている。ベンチマークアプローチ12 
を適用するに当たり、CONTAM パネルは、BMR として観察データの範囲内にある13 
1%超過リスクを選択している。また、膀胱癌に関しては、NRC が Chiou ら（2001）14 
のデータから算出したベンチマーク濃度の 95％信頼下限値（BMCL）及び Karagas ら15 
（2004）のデータから算出された変化点を、肺癌については NRC が Ferreccio ら（2000）16 
のデータから算出した BMCL を評価に用いている。CONTAM パネルが無機ヒ素の用17 
量反応評価に用いたデータ及び BMDL の算出結果を表 1113 に示す。 18 

 19 

表 13 EFSA が無機ヒ素の用量反応評価に用いたデータ 20 

エンドポイント 集団 
飲料水のヒ素 
濃度の基準点 
（µg/L）  

ヒ素摂取量の基準点 
（µg/kg 体重/日） 

皮膚病変 バングラデシュ 
(Ahsan et al., 2006) 

BMCL01: 23 (a) BMDL01: 2.2～5.7 (b) 

皮膚病変 バングラデシュ 
(Rahman et al., 2006a)

BMCL01: 5 (a) BMDL01: 1.2～4.1 (b) 

皮膚病変 モンゴル 
(Xia et al., 2009) 

BMCL01: 0.3 (a) BMDL01: 0.93～3.7 (b) 

肺癌 チリ 
(Ferreccio et al., 2000) 

BMCL01: 14 
(NRC, 2001) 

BMDL01: 0.34～0.69 (c) 

膀胱癌 台湾北東部 
(Chiou et al., 2001) 

BMCL01: 42 
(NRC, 2001) 

BMDL01: 3.2～7.5 (b) 

皮膚癌 
米国 

（ニューハンプシャー州）

(Karagas et al., 2002) 
変化点 (d)：1～2 変化点：0.16～0.31 (c) 

膀胱癌 
米国 

（ニューハンプシャー州）

(Karagas et al., 2004) 
変化点：約 50 変化点：0.9～1.7 (c) 

BMCL01：1%の影響に対するベンチマーク濃度の 95%信頼限界下限 21 
BMDL01：1%の影響に対するベンチマーク用量の 95%信頼限界下限 22 

（a）：本意見書のために CONTAM パネルが算出 23 
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（b）：1日当たりの飲水量3～5L、食品中無機ヒ素50～200 μg/日、体重55kgと仮定してBMCL011 
から外挿 2 

（c）：1 日当たりの飲料水 1～2L、食品中無機ヒ素 10～20 μg/日、体重 70kg と仮定して BMCL013 
から外挿 4 

（d）：傾きが有意になる前の最尤度
さいゆうど

変化点。これは BMDL ではなく無影響レベルの指標となる 5 
（EFSA（2009）の表 43 より引用） 6 

 7 

算出された BMDL01 は、チリの集団を対象とした肺癌に関する Ferreccio ら（2000）8 
のデータを基に推定した 0.34 μg/kg 体重/日が最も低く、台湾北東部で膀胱癌につい9 
て調査した Chiou ら（2001）のデータから推定された 7.5 μg/kg 体重/日が最も高い値10 
であった。ただし、これらの主要な疫学的調査には曝露量に不確実性があるため、11 
CONTAM パネルは、単一の参照値の代わりに BMDL01の全範囲 0.3～8 μg/kg 体重/12 
日を評価に用いることとしている。 13 

また、CONTAM パネルは、無機ヒ素には直接的な DNA 反応性はなく、酸化障害、14 
エピジェネティックな影響及び DNA 損傷修復に対する干渉のような多くの発がん機15 
構が提唱されているが、これらにはいずれも閾値メカニズムを仮定できるかもしれな16 
いと述べている。しかしながら、用量反応関係の形に関する不確実性を考慮すると、17 
TDI 又は TWI を設定することは適切ではないと結論している。そのため、曝露マー18 
ジン（MOE）を用いて評価されるべきであるとしている。しかし、欧州の無機ヒ素19 
の推定一日食事曝露量は、平均で 0.13～0.56 μg/kg 体重/日、成人の高曝露群（95％20 
タイル）で 0.37～1.22 μg/kg 体重/日であり、この値は BMDL01 の範囲内であった。ま21 
た、欧州におけるコメの多量摂取者の無機ヒ素の推定一日食事曝露量は約 1 μg/kg 体22 
重/日であり、藻類製品の多量摂取者の無機ヒ素の推定一日食事曝露量は約 4 μg/kg 体23 
重/日であった。MOE はほとんどあるいは全くないため、一部の消費者に対するリス24 
クを除外することはできないとしている。本評価に基づき、CONTAM パネルは、は25 
無機ヒ素の食事曝露量を低減すべきであると勧告している。また、無機ヒ素のリスク26 
評価をより正確なものにするために、曝露評価や用量反応データを裏付けるための各27 
種食品における化学種別データを集積する必要があるとしている。 28 

なお、CONTAM パネルは、魚介類に多く含まれる AsBe には有害な影響はないと29 
されているとし、また、ヒトにおいては主に DMA に代謝されるアルセノシュガーや30 
アルセノリピッドを含むその他の有機ヒ素に関する毒性学的な影響についてはデー31 
タが得られなかったことから、これらの有機ヒ素化合物を評価の対象とはしていない32 
（EFSA 2009）。（EFSA 2009） 33 

 34 
６．日本 35 
（１）厚生労働省 厚生科学審議会 水質基準の見直し 36 

水道水の水質基準に関する省令において、ヒ素及びその化合物の基準値として、37 
ヒ素の量に関して 0.01 mg/L 以下であることが定められている（平成 15 年 5 月 3038 
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日厚生労働省令第 101 号）。水質基準の見直しの際の評価では、「発がん性に基づ1 
くヒ素の TDI または実質安全量（VSD）はもとより、それに基づいた飲料水中の2 
ヒ素濃度の確実性の高い健康指針値を導き出すことは現時点ではできない。」とし3 
て、「ヒ素発がん性に関するリスクアセスメント関連のかなりの不確実さと飲料水4 
からのヒ素除去の実際的な困難さからみて、従来からの基準値：10 μg/L が維持さ5 
れるべきである。」としている（厚生労働省 2003）。（厚生労働省 2003） 6 

 7 
（２）独立行政法人新エネルギー・産業技術総合開発機構（NEDO） 8 

NEDO は、化学物質の初期リスク評価書においてヒ素及びその無機化合物のヒ9 
ト健康に対するリスク評価を行っている。ヒ素及び無機ヒ素化合物の経口曝露によ10 
るヒトに対する慢性影響については、EPA（2005）が台湾におけるヒ素で汚染さ11 
れた井戸水を摂取した住民を対象とした横断研究（Tseng et al. 1968; Tseng 1977）12 
から色素沈着と角化症の増加を指標として算出したNOAEL換算値 0.8 μg /kg体重13 
/日を用いて、その値を体重 1 kg 当たりの推定一日経口摂取量（食物＋飲料水）0.73 14 
μg As/kg 体重/日で除した MOE を算出することで評価を行っている。 その結果、15 
経口経路に対する MOE は 1.1 となり、この値は NEDO の評価で得られた不確実16 
係数積 10 よりも小さく、現時点ではヒ素はヒト健康に悪影響を及ぼすことが示唆17 
されるとしている（NEDO 2008）。（NEDO 2008） 18 

 19 
（３）環境省 中央環境審議会 大気環境部会健康リスク総合専門委員会（参考） 20 
  経口曝露に関する評価ではないが、中央環境審議会は大気環境部会健康リスク21 
総合専門委員会において、大気環境中のヒ素及びその化合物に係る健康リスクの22 
評価を行っている。 23 
無機ヒ素化合物は、遺伝子傷害性を示す証拠がある一方で、遺伝子の変異を伴わ24 

ない発がんメカニズムの存在を示唆する証拠もあり、閾値の有無について明確な結25 
論を下すことは現段階では困難であるとしている。しかし、ヒ素及び無機ヒ素化合26 
物は、吸入曝露においてヒトの肺への発がん性を有することが明らかであり、遺伝27 
子傷害性を有することを示す科学的証拠が得られている現状から、閾値がないと仮28 
定してリスク評価するのが妥当であると判断している。 29 
発がん性については、用量反応関係を示す十分なデータのある米国ワシントン州30 

Tacoma（Enterline et al. 1995）、米国モンタナ州 Anaconda（Lubin et al. 2000）31 
及びスウェーデン Ronnskar（Sandstrom & Wall 1993）の銅精錬所での三つのコ32 
ホート研究から肺癌過剰死亡をエンドポイントとしたユニットリスクを 1.7×10－33 
3/(μg/m3)と算出し、ヒ素及び無機ヒ素化合物の発がん性に係る評価値を 10-5の生涯34 
過剰発がんリスクに対応する大気中濃度として、6 ng As/m3としている。 35 
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なお、発がん性以外の有害性については、十分な定量的データがないこと等から、1 
発がん性以外の有害性に係る評価値は算出していない（環境省 2010）。（環境省 2 
2010） 3 

 4 
（４）日本産業衛生学会 許容濃度等に関する委員会（参考） 5 

日本産業衛生学会許容濃度等に関する委員会（1997）は、ヒ素の発がん性を発が6 
ん分類第 1 群（ヒトに対して発がん性があると判断できる物質）と評価している。7 
また、2000 年のヒ素及びヒ素化合物の評価において、過剰死亡リスクを 10-3 又は8 
10-4と設定し、リスク評価には閾値なしの直線モデルが適当と判断し、米国ワシン9 
トン州の銅精錬工場従業員 2,802 名を対象とした疫学調査のデータ（Enterline et 10 
al. 1995）から、累積曝露量を基にした 40 年間の労働年数の過剰呼吸器がん死亡リ11 
スクを 10-3に対して 3 µg As/m3、10-4に対して 0.3 µg As/m3と提案している（日12 
本産業衛生学会 2000）。（日本産業衛生学会 2000） 13 

 14 
 15 
 16 
 17 
 18 
 19 
 20 
 21 
 22 
 23 
 24 
 25 
 26 
 27 
 28 
 29 
 30 
 31 
 32 
 33 
 34 
 35 
 36 
 37 
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Ⅵ．食品健康影響評価 1 

ヒ素は環境中に多様な無機及び有機化合物として存在する半金属である。環境中の2 
ヒ素は、鉱物などの風化や火山活動や、人為的活動に由来する。ヒ素化合物は、主に3 
食品と飲料水から摂取される。食品中には無機及び有機ヒ素化合物が含まれ、飲料水4 
中には主として無機ヒ素が含まれている。特に、海産物中には多くのヒ素化合物が含5 
まれており、我が国では伝統的に海藻類や魚介類を摂取する食習慣があるため、諸外6 
国と比較して多くのヒ素を食事から摂取している。また、農産物では米からの摂取が7 
比較的多い傾向にある。こうした状況を踏まえ、食品中のヒ素について、毒性試験成8 
績及び疫学調査結果等を用いて食品健康影響評価を実施した。評価に用いた毒性試験9 
成績は、無機ヒ素化合物、有機ヒ素化合物及び人工有機ヒ素化合物を被験物質とした10 
体内動態、急性毒性、反復投与毒性、発がん性、生殖・発生毒性、遺伝毒性に関する11 
ものである。 12 

 13 
１．体内動態 14 

実験動物に経口投与された As(III)や As(V)は迅速に消化管から吸収され、特に飲15 
料水中に存在するとほぼ完全に吸収される。しかし、その吸収率はヒ素化合物の溶16 
解性、胃腸管内の他の食品成分や栄養素の存在により低下する。ヒトでは生体内に17 
吸収された無機ヒ素化合物はメチル化され、尿中にはヒ酸及び亜ヒ酸のほか18 
DMA(V)、MMA(V)が主として排泄される。メチル化には種差が認められており、19 
マーモセット、チンパンジー及びモルモットでは肝臓のヒ素メチル転移酵素が欠損20 
しているため尿中に MMA(V)及び DMA(V)の排泄は認められないが、マウス、ラ21 
ット、ハムスター、ウサギ及びリーサスモンキーでは肝臓にヒ素メチル転移酵素が22 
存在し、ヒ素のメチル化代謝能を有している。またこれらの動物では、MMA(V)23 
から DMA(V)へのメチル化が効率的に生じ、尿中に排泄される MMA(V)の割合は24 
ヒトと比較して圧倒的に少ないと報告されている。また、メチル化は、無機ヒ素に25 
よる毒性に大きく関与することが示唆されている。 26 
有機ヒ素に係る体内動態の知見は極めて少ないが、経口摂取された MMA(V)、27 

DMA(V)及びアルセノシュガーは、ヒトではそのほとんどが消化管から迅速に吸収28 
され、主に尿中から排泄される。アルセノシュガーはヒトでは主として DMA(V)29 
に代謝されるが、AsBe はほとんど代謝されずに迅速に尿中から排泄される。 30 

 31 
２．毒性 32 
  ヒトでは、事故等による無機ヒ素の経口摂取による急性曝露、亜急性曝露により33 
神経毒性が認められている。また、無機ヒ素の長期経口摂取が皮膚病変、がん、発34 
生影響、発達神経影響、心血管疾患を引き起こす可能性が報告されている。このう35 
ち、がんについては、ヒ素で汚染された地域における飲料水を介した曝露に関する36 
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疫学調査で皮膚癌、肺癌及び膀胱癌において用量依存性が認められる。また、最近、1 
日本人における FFQ により推定されたヒ素摂取量と日本人男性における現在の喫2 
煙者における肺癌のリスクとの間に用量反応傾向が認められたとの報告がなされ3 
ている。一方、実験動物では、無機ヒ素の経口投与により、心血管系、呼吸器系、4 
消化器系、血液系、免疫系、神経系、発達神経への影響が報告されている。しかし、5 
発がん性については、げっ歯類における一部の飲水投与試験やマウスにおける経胎6 
盤発がん性試験においてのみ報告されている。 7 

  有機ヒ素については、ヒトへの影響に関する知見はほとんどない。実験動物では、8 
ラットへの DMA(V)の経口投与で膀胱癌がみられたとする報告があるが、人工有機9 
ヒ素化合物を含めて知見が限られており、食品健康影響評価に資するような知見は10 
確認できなかった。 11 

  遺伝毒性については、ヒト細胞など培養細胞において、ヒ素化合物は DNA 損傷12 
及び染色体異常を引き起こす。その毒性の強さは、一般に無機ヒ素化合物、有機ヒ13 
素化合物とも 3 価のヒ素の方が 5 価のヒ素よりも高く、また、無機ヒ素化合物の方14 
が有機ヒ素化合物よりも高いと考えられる。in vivo については、ヒ素化合物によ15 
る報告は少ないが、マウスに As(III)を経口投与、腹腔内投与又は皮下投与するこ16 
とにより染色体異常、小核形成の増加及び DNA 損傷が引き起こされる。DMA(V)17 
投与では、肺の DNA 損傷や骨髄の染色体異数性の誘発等の報告があるものの、遺18 
伝子突然変異及び小核形成の誘発は認められていない。疫学研究ではヒ素により遺19 
伝子突然変異の有意な頻度上昇を認める報告はないが、染色体異常、SCE 及び小20 
核形成がみられていることが報告されている。 21 

  また、ヒ素による発がんについては、遺伝子突然変異に起因する可能性は低い。22 
染色体異常、DNA 損傷、DNA 修復の変化、DNA メチル化の変化、細胞形質転換、23 
細胞増殖の変化、細胞シグナル伝達の変化、ステロイド受容体結合と遺伝子発現の24 
変化、遺伝子増幅、突然変異/遺伝毒性誘導の促進が発がんの作用機序として示唆さ25 
れているが、いずれの機序についてもその寄与の程度は明らかではない。 26 

以上より、本専門調査会においては、体内動態や毒性発現において種差が大きい27 
ことから実験動物のデータを用いて評価するのではなく、信頼に足る疫学知見があ28 
る無機ヒ素について用量反応評価を行うことが妥当であると判断した。また、無機29 
ヒ素経口曝露による疫学の知見を検討した結果、用量反応評価に用いることができ30 
る知見は、非発がん影響においては、皮膚病変（Haque et al.2003; Ahsan et 31 
al.2006; Chen et al.2006; Guo et al.2006; Rahman et al.2006; Xia et al.2009）、32 
神経系への影響（IQ 低下）（Wasserman et al. 2004）、並びに生殖・発生への影33 
響（Milton et al. 2005; von Ehrenstein et al. 2006; Rahman et al. 2007; Cherry et 34 
al. 2008）、発がん影響においては肺癌（Ferreccio et al. 2000; Chen et al. 20004; 35 
Chen et al. 2010b）及び膀胱癌（Chen et al. 2010a）を選択した。皮膚病変につい36 
ては、飲料水を介した無機ヒ素曝露に関する疫学調査から皮膚癌が認められること37 
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から、前がん病変としてとらえることも考えられたが、皮膚病変は発がんそのもの1 
をみているわけではないことから、皮膚病変を非発がんの慢性影響として評価を行2 
うこととした。 3 
なお、毒性に係る知見がほとんどない有機ヒ素については、用量反応評価の検討4 

対象とはしなかった。 5 
 6 
３．曝露量 7 

国内で実施された成人を対象とした陰膳調査における無機ヒ素摂取量の平均値は、8 
Mohri ら（1990）で 10.3μg/人/日（1.8～22.6 μg/人/日）（体重当たり平均 0.206 μg/kg9 
体重/日）、Yamauchi ら（1992）で 33.7 μg/人/日（8.34～101 μg/人/日）（体重当10 
たり平均 0.674 μg/kg 体重/日）、Oguri ら（2012）で 6.52 μg/人/日（2.0～57 μg/11 
人/日）（体重当たり平均 0.130 μg/kg 体重/日）、食品安全委員会（2013）で 18.6 μg/12 
人/日（2.18～161 μg/人/日）（体重当たり平均 0.315 μg/kg 体重/日）と報告されて13 
いる。また、食品安全委員会（2013）は、95 パーセンタイル値を 0.754 μg/kg 体14 
重/日と報告している。Mohri ら（1990）、Yamauchi ら（1992）及び Oguri ら（2012）15 
いずれの調査はも対象者数が必ずしも十分ではなく、Oguri ら（2012）及び食品安16 
全委員会（2013）では 1 日分のみを調査対象としているものであるが、調査の時期17 
や場所も異なる対象においても一定の範囲にあることから、参考値として示す。り、18 
これらの平均値を無機ヒ素摂取量の代表値とみなすには不確実性があるが、調査の19 
時期や場所も異なる対象において、一定の範囲にあることから、参考値として示す。 20 

 21 
４．用量反応評価 22 
（１）NOAEL/LOAEL 法、BMD 法の適用 23 
① Point of departure(POD)選択の手法 24 
 通常、食品中の化学物質のリスク評価においては、その物質が発がん性をもたな25 
い場合、定量的な疫学データが利用不可能な場合は動物実験から得られる NOAEL26 
又は LOAEL が TDI を算出する際の point of departure（POD）1となり、種差の27 
不確実性係数が適用される。また、その物質が示す遺伝毒性が、発がん性の主要な28 
原因であることが明確でない場合も、同様に NOAEL 又は LOAEL から TDI を算29 
出する手法が適用されることがある。一方、定量評価可能な疫学データが利用可能30 
な場合は種差にかかる不確実性を考慮する必要はないが、疫学データに31 
NOAEL/LOAEL 法を適用した場合には、用量区分のカットオフ値を客観的判断規32 
準に基づき設定することが困難であること、用量区分ごとの対象者数の多寡による33 

                                            
1 動物試験やヒトの疫学調査などから得られた用量-反応評価の結果において、ヒトでの通常の摂取

量領域における健康影響評価基準値等を設定する際の毒性反応曲線の基準となる出発点の値を指

す。通常、NOAEL、LOAEL、BMDL のことを指す（ILSI JAPAN 2011）。 
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ことの数値の信頼性への問題があること、リスク比の大きさによらず LOAEL が設1 
定されること、複数の研究を統合してメタ分析を行うと検出力が増して LOAEL が2 
より低く算定されるように、複数の研究を統合するか否かによって LOAEL が変化3 
すること等の問題点がある。こういった中で、近年、疫学データを用いた用量反応4 
評価においても BMD 法が POD を定義する方法として採用されるようになってき5 
た。EFSA（2009a）は、BMD 法は食品中のすべての化学物質に適用できるが、特6 
に NOAEL が得られず LOAEL しか得られないような場合や、発がん物質の曝露マ7 
ージンや疫学的データの量-反応評価などで POD が必要とされる場合などで BMD8 
法を採用することを勧めている。しかしながら、BMD 法においても、前提となる9 
モデルの選択基準が明確ではないく、利用するモデルに大きく依存する場合がある10 
こと、交絡因子の調整が容易ではないといった問題点がある。 11 

 12 
本専門調査会において本評価における BMD 法の適用について検討した結果、 13 
・解析に使うことのできる文献が限定的である 14 
・同一のデータにあてはまる複数のモデルの間で、BMCL の値の差が大きい 15 
・EPA の Benchmark Dose Software（BMDS）を用いた分析では交絡を調整す16 

ることができない 17 
といった問題点がある一方で、 18 

・サンプルサイズが小さい場合やデータのばらつきが大きい場合には、信頼限界19 
の幅が広くなり BMDL はより低い値となる 20 

・調査が行われた用量設定に限定されることがない 21 
・用量‐反応カーブの形を考慮に入れることができる 22 

といった LOAEL/NOAEL 法の弱点を補う方法として有効である点が確認された。23 
したがって、ヒ素の食品健康影響評価においては、問題点を考慮に入れた上で、24 
NOAEL/LOAEL を補うために BMD 法も活用し、BMCL を算出することとした。 25 
 26 
②BMD 法の適用 27 
 BMD 法による BMCL の算出に当たっては、EPA の BMDS ver 2.1.2 を使って28 
BMCL が算出可能な 8 文献のデータ（表 14、15）について、Gamma、Logistic、29 
LogLogistic、Logprobit、Multistage、Multistage-Cancer、Probit、Weibull 及30 
び Quantal-Linear の各モデルを用いて解析した。 31 

 32 
a．BMR の選択 33 
 EFSA（2009a）は BMR の選択について、動物実験データではエンドポイント34 
が連続量の場合で 5％、非連続量で 10％を標準とし、ヒトでは対象者数が多ければ35 
1％も可としている。また、遺伝毒性及び発がん性がある物質では 10％が適切であ36 
るとしている。しかし、疫学データに BMD 法を適用する場合、BMR は本来、対37 
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象者の種類や NOAEL/LOAEL との一致ではなく、社会的に許容できるリスク増加1 
の上限によって決められるべきものであると考えられる。すなわち、がんのような2 
重大疾病の発症割合では厳しく（例えば 1％又は 5％）、非致死的な疾患ではそれ3 
ほど厳しくなく（5％又は10％）、IQなどの検査値は代理指標値（surrogate marker）4 
であることから、疾患あるいは健康度とのつながりが明確なものに限定し、臨床的5 
に意味のある最小の差（minimal clinical important difference）に従うべきと考え6 
られる。ただし、バックグラウンドにばらつきがあると考えられるため、1％増加7 
のレベルは計算上出せたとしても、実質的には意味をもたない可能性もある。 8 
 また、ゼロ曝露がないなど外挿しなければならない場合は利用するモデルに大き9 
く依存し、また、交絡因子の関与が大きい場合はそれを考慮しなければならないた10 
め、よほど量反応関係が論理的に確立しているものではない限り、計算は慎重でな11 
くてはならない。 12 
したがって、本評価における BMR を、発がん影響については 1％、皮膚病変に13 

ついてはがんほど致死的ではないことから 5％、生殖・発生については飲料水を介14 
したヒ素曝露でみられた乳幼児死亡及び胎児死亡はヒ素曝露以外の要因により生15 
ずる可能性を考慮して 5％と判断した。 16 

 17 
 b.モデルの選択 18 

モデルの選択については、表 14、15 の各データについて BMDS を用いて解析19 
を行った結果適合したモデルのうち、p 値が 0.10 以上であり、BMCL 付近のフィ20 
ッティングがよく、Akaike’s Information Criterion（AIC）が低く、そのうち最も21 
低い BMCL を算出したモデルを採用することを原則とした。ただし、算出された22 
BMC と BMCL の差が大きいものについては信頼性が低いと判断し、BMC/BMCL23 
比が 10 以内に入るモデルを採用することとした。また、解析の結果、算出された24 
BMCL が測定実測値の範囲を越えた外挿値となるモデルは除外した。 25 

 26 
表 14 BMD 法に用いた各知見のデータ（非発がん影響） 27 

文献 エンドポイント 
曝露濃度

（μg/L） 

BMD 法に用いた 

曝露濃度*（μg/L） 
対象者数 症例数 

Haque et al. 2003 皮膚病変 ≧300 404 34 26

200～299 242 54 40

100～199 147 115 66

50～99 74 70 32

<50 12 132 28

Ahsan et al. 2006 皮膚病変 175.1～864.0 255 2,183 242

91.1～175.0 125 2,185 162

40.1～91.0 62 2,202 144

8.1～40.0 23 2,122 90

0.1～8.0 1.8 2,259 57
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Rahman et al. 2006 皮膚病変 ≧300 400 345 108

150～299 224.5 745 194

50～149 99.5 675 124

10～49 29.5 314 53

<10 5 255 25

Xia et al. 2009 皮膚病変 >300 400 95 9

100.1～300 200.05 1,072 107

50.1～100 75.05 1,624 128

20.1～50 35.05 3,670 235

10.1～20 15.05 1,336 53

5.1～10 7.55 900 32

0～5 2.5 3,467 58

Rahman et al. 2007 生殖・発生 

（胎児死亡） 

≧409 515 5,607 511

277～408 340 5,606 528

167～276 225 5,611 488

10～166 77 5,602 453

<10 0.5 5,612 464

生殖・発生 

（乳幼児死亡） 

≧409 515 5,109 285

276～408 339 5,131 308

164～275 224 5,122 282

10～163 74 5,113 269

<10 0.5 5,119 229

* 各論文に記載されている曝露濃度の中央値。ただし、Haque et al. 2003 及び Rahman et al. 2007 の値は1 
論文に記載されている曝露濃度を記載。 2 

 3 
表 15 BMD 法に用いた各知見のデータ（発がん影響） 4 

文献 エンドポイント 曝露濃度（μg/L）
BMD 法に用いた

曝露濃度*1（μg/L）
対象者数 症例数

Ferreccio et al. 2000 肺癌 200～400 300 208 79
50～199 124.5 174 50
30～49 39.5 31 8
10～29 19.5 44 5
0～10 5 113 9

Chen et al. 2010b 肺癌 
（40 年間累積曝露）

≧10,000 12500 632 29

5,000～<10,000 7500 524 23

1000～<5,000 3000 2,078 51

<1000 500 2,583 43

0 0 1,071 32

肺癌 ≧300 400 7,809*2 31

100～299.9 199.95 10,409*2 28

50～99.9 74.95 10,309*2 20

10～49.9 29.95 24,171*2 51

<10 5 26,519*2 48

Chen et al. 2010a 膀胱癌 
（40 年間累積曝露）

≧10,000 12500 632 11

5,000～<10,000 7500 524 5
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1,000～<5,000 3000 2,078 12

400～<1,000 700 1,120 3

<400 300 2,534 6

膀胱癌 ≧300 400 691 11

100～299.9 199.95 909 8

50～99.9 74.95 907 5

10～49.9 29.95 2,093 8

<10 5 2,288 5

*1 各論文に記載されている曝露濃度の中央値 1 
*2 10 万人当たりの発生頻度及び症例数から対象者数を算出 2 

 3 
（２１）非発がん影響 4 
  用量反応評価に用いることができる非発がん影響に関する知見（報告は、皮膚病5 
変（Haque et al.2003; Ahsan et al.2006; Chen et al.2006; Guo et al.2006; 6 
Rahman et al.2006; Xia et al.2009）、神経系への影響（IQ 低下）（Wasserman et 7 
al. 2004）、並びに生殖・発生への影響（Milton et al. 2005; von Ehrenstein et al. 8 
2006; Rahman et al. 2007; Cherry et al. 2008））であった。皮膚病変については、9 
飲料水を介した無機ヒ素曝露に関する疫学調査から皮膚癌が認められることから、10 
前がん病変としてとらえることも考えられたが、皮膚病変は発がんそのものをみて11 
いるわけではないことから、本専門調査会においては、皮膚病変を非発がんの慢性12 
影響として評価を行うこととした。 13 

  これらの知見について、各疫学調査における飲料水濃度の NOAEL/LOAEL の設14 
定に加え、NOAEL/LOAEL を補うために BMD 法を用いて BMCL の算出が可能か15 
どうか検討を行った。BMCL の算出に当たっては、EPA の Benhmark Dose 16 
Software（BMDS）ver 2.1.2 を使って BMCL が算出可能な 8 文献のデータについ17 
て、Gamma、Logistic、LogLogistic、Logprobit、Multistage、Multistage-Cancer、18 
Probit、Weibull 及び Quantal-Linear の各モデルを用いて解析し、適合したモデ19 
ルのうち p 値が 0.10 以上であり、BMCL 付近のフィッティングがよく、Akaike’s 20 
Information Criterion（AIC）が低く、そのうち最も低い BMCL を算出したモデ21 
ルを採用することを原則とした。ただし、算出された BMC と BMCL の差が大き22 
いものについては信頼性が低いと判断し、BMC/BMCL 比が 10 以内に入るモデル23 
を採用することとした。また、解析の結果、算出された BMCL が外挿により得ら24 
れるモデルは除外した。なお、BMR の選択に当たっては、BMCL が NOAEL と25 
LOAELの間になることを重視した。検討飲料水濃度のNOAEL、LOAEL及びBMD26 
法による解析結果を表 161 に示す。 27 

  皮膚病変では、NOAEL は算出できなかったものの、LOAEL は 7.6～124.5 μg/L、28 
BMCL0.5は 0.53～10.3 μg/L、BMCL01は 0.53～13.3 μg/L、BMCL05は 19.5～54.1 29 
μg/L であった。神経系への影響（IQ 低下）の NOAEL は 27.8 μg/L、LOAEL は30 
113.05 μg/Lであったが、BMD法に適用できる適切なデータがなかったためBMCL31 
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は算出できなかった。生殖・発生への影響の NOAEL は 124.530～221.5 μg/L、1 
LOAEL は 70～342.5 μg/L であったが、BMD 法において BMR 5％で適用できる2 
モデルがなかったためBMCL05は算出できなかった、BMCL0.5は 42.3～118 μg/L 、3 
BMCL01は 92.6～237 μg/L であった。 4 
以上より、非発がん影響のうち、無機ヒ素曝露において最も感受性が高い指標は5 

皮膚病変であると判断した。 6 
 7 

（３２）発がん影響 8 

ヒトにおけるヒ素の経口摂取による発がん影響は、ヒ素で汚染された地域におけ9 
る飲料水の曝露に関する疫学調査で報告されており、皮膚癌、膀胱癌及び肺癌にお10 
いて用量依存性が認められている。本専門調査会において、無機ヒ素曝露による発11 
がん性についての疫学の知見を検討したところ、用量反応評価に用いることができ12 
る発がん影響に関する文献として知見（は、肺癌（Ferreccio et al. 2000; Chen et al. 13 
20004; Chen et al. 2010b）、並びに膀胱癌（Chen et al. 2010a）が選択された。 14 

これらの知見について、各疫学調査における飲料水濃度の NOAEL/LOAEL の設15 
定及び BMD 法を用いて BMCL の算出が可能かどうか検討を行った。BMD 法の適16 
用に当たっては、非発がん影響の検討の際と同様の点に留意した。検討飲料水濃度17 
の NOAEL、LOAEL 及び BMD 法による解析結果を表 172 に示す。 18 

肺癌の NOAEL は 19.5～199.95 μg/L、LOEAL は 39.5～400 μg/L であったが、19 
BMD 法において BMR 1％で適用できるモデルはなかったので BMCL01は算出でき20 
なかったBMCL05は12.3 μg/Lであった。また、膀胱癌のNOAELは75 μg/L、LOAEL21 
は 187.5～199.95 μg/L、BMCL0.5は 69.7～92.4 μg/L、BMCL01は 140～186 μg/L22 
であった。 23 

 24 
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表 162 無機ヒ素の非発がん影響に関する飲料水濃度の NOAEL/LOAEL 及び BMCL のまとめ 1 

集団 エンドポイント 
NOAEL*1、*2 

（μg/L） 

LOAEL*2

（μg/L） BMD モデル 
BMCL0.5

（μg/L）
BMCL01 

（μg/L） 

BMCL05 

（μg/L） 

インド 
（Haque et al. 2003） 

皮膚病変 <50 
(25.0) 

50～99 
(74.5) 

LogProbit 10.3 13.3 26.2 

バングラデシュ 
（Ahsan et al. 2006） 

皮膚病変 0.1～8.0 
(4.05) 

8.1～40 
(24.05) 

LogProbit（BMR 0.5％） 
Weibull（BMR 1％） 
Gamma（BMR 5％） 

0.53 0.53 38.8 

バングラデシュ 
（Chen et al. 2006） 

皮膚病変 0.1～28.0 
(14.05) 

28.1～113
(70.55) 

BMDS 適用可能なデータなし    

バングラデシュ 
（Rahman et al. 2006） 

皮膚病変 < 10.0 
(5.0) 

10～49 
(29.5) 

LogLogistic 5.2 10.4 54.1 

中国内モンゴル自治区 
（Guo et al. 2006）  

皮膚病変 <50 
(25.0) 

50～199 
(124.5) 

BMDS 適用可能なデータなし   
 

中国内モンゴル自治区 
（Xia et al. 2009） 

皮膚病変 0～5 
(2.5) 

5.1～10 
(7.55) 

LogProbit（BMR 5%） - - 19.5 

バングラデシュ 
（Wasserman et al. 2004） 

神経系 
（IQ 低下） 

5.6～50 
(27.8) 

50.1～176
(113.05) 

BMDS 適用可能なデータなし   
 

バングラデシュ 
（Milton et al. 2005） 

生殖・発生 
（自然流産） 

- 
51～100 

(75.5) 
BMDS 適用可能なデータなし    

インド 
（von Ehrenstein et al. 2006） 

生殖・発生 
（死産） 

50～199 
(124.5) 

≧200 
(274.5) 

BMDS 適用可能なデータなし    

バングラデシュ 
（Rahman et al. 2007） 

生殖・発生 
（胎児死亡） 

167～276 
(221.5) 

277～408
(342.5) 

適合モデルなし LogLogistic
（BMR 0.5、1%） 

118 237 - 

生殖・発生 
（乳幼児死亡） 

164～275 
(219.5) 

2767
～408 

（342.5）

適合モデルなし Multistage
（BMR 0.5、1％） 

42.3 92.6 - 

バングラデシュ 
（Cherry et al. 2008） 

生殖・発生 
（死産） 

10～50 
(30) 

≧50 
(70) 

BMDS 適用可能なデータなし    

-：BMD 法で解析の結果 BMDCL が算出されなかったもの 2 
*1 皮膚病変は NOAEL が設定算出できなかったため、参考として参照用量を記載 3 
*2 NOAEL 及び LOAEL 欄の（ ）内は各濃度集団群の中央値 4 

5 
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表 174 無機ヒ素の発がん影響に関する飲料水濃度の NOAEL/LOAEL 及び BMCL のまとめ 1 

集団 エンドポイント 
NOAEL*1、*2 

（μg/L） 
LOAEL*2 
（μg/L） BMD モデル 

BMCL0.5

（μg/L）
BMCL01 

（μg/L） 

BMCL05 

（μg/L） 

チリ 
（Ferreccio et al. 2000） 

肺癌 10～29 
(19.5) 

30～49 
(39.5) 

適合モデルなし Multistage
（BMR 5%） 

- - 12.3 

台湾 
（Chen et al. 2004） 

肺癌 10～99 
(54.5) 

100～299 
(199.5) 

BMDS 適用可能なデータなし    

台湾 
（Chen et al. 2010b） 

肺癌 
25～125 

(75) 
125～250 

(187.5) -適合モデルなし - - - 
※40 年間の累積曝露 

肺癌 100～299.9 
(199.95) 

≧300 
(400) 

-適合モデルなし - - - 

台湾 
（Chen et al. 2010a） 

膀胱癌 
25～125 

(75) 
125～250 

(187.5) 
Multistage Cancer 
Quantal-Linear 69.7 140 - 

※40 年間の累積曝露

膀胱癌 50～99.9 
(74.95) 

100～299.9
(199.95) 

LogLogistic 92.4 186 - 

-：BMD 法での解析の結果 BMDCL が算出されなかったもの 2 
*1 皮膚病変は NOAEL が設定算出できなかったため、参考として参照用量を記載 3 
*2 NOAEL 及び LOAEL 欄の（ ）内は各濃度集団群の中央値 4 
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（４３）飲料水汚染地域の一日無機ヒ素摂取量の推定無機ヒ素の飲料水濃度から一日1 
摂取量への換算 2 

 用量反応評価対象となった疫学調査報告では、飲料水中の無機ヒ素濃度を曝露指3 
標としているものの、食事由来を含めた無機ヒ素の総曝露量は明確になされていな4 
かったことから、無機ヒ素の飲料水中濃度から食事由来の曝露量を加味した一日総5 
摂取量への換算を行う必要があった。用量反応評価の対象とした報告の調査対象地6 
域であるインド西ベンガル、バングラデシュ、中国内モンゴル自治区、台湾及びチ7 
リにおける食事由来の無機ヒ素の摂取量、飲料水摂取量等の情報を整理し、飲料水8 
汚染地域における一日無機ヒ素摂取量を推定した。 9 
     10 
①飲料水汚染地域における食事由来の無機ヒ素摂取量及び飲料水摂取量の報告 11 
 a．インド西ベンガル 12 
  インド西ベンガルについては、食事由来のヒ素の摂取量に関する複数の報告が13 
あった。Roychowdhury ら（2002）は、西ベンガルの 2 地域における各家庭か14 
ら採取した穀類、パン製品、野菜、香辛料等の一日当たりの摂取量に基づき、調15 
理済み食品からの成人の総ヒ素摂取量を 171 及び 189 μg/日と報告している。ま16 
た、この地域全体の飲料水中平均ヒ素濃度は 133 μg/L、飲料水摂取量は男性 4 L/17 
日、女性 3 L/日と報告している（Roychowdhury et al. 2002）。 18 

Signes ら（2008）は、調理水に 50、250、500 μg/L を使用した場合の米飯中19 
無機ヒ素濃度から、各調理水濃度における米飯由来の無機ヒ素摂取量をそれぞれ20 
104、399、750 μg/日と推定している。Signes らはこの推定の際に、飲料水摂取21 
量を 2.5 L/日と仮定している（Signes et al. 2008）。 22 

Signes-Pastor ら（2008）は、西ベンガルにおいて採取した米、野菜及び飲料23 
水における As(III)及び As(V)の分析結果から、食事由来及び飲料水由来の無機24 
ヒ素平均摂取量をそれぞれ 63 μg/日及び 88 μg/日と報告している。 25 

Pal ら（2009）は、ヒ素汚染地域において栽培時期の異なる 2 種の米を無機26 
ヒ素濃度<3 μg/L の調理水で炊いた米に含まれるヒ素濃度から、炊飯後の米由来27 
の無機ヒ素平均摂取量を 34 及び 97 μg/日と算出している（Pal et al. 2009）。 28 

 29 
b．バングラデシュ 30 

バングラデシュについては、総ヒ素の摂取量に関する複数の報告があった。31 
Watanabe ら（2004）は、食事摂取頻度調査票（FFQ）及び食品中に含まれる32 
総ヒ素濃度から食事（米、パン、いも）由来の総ヒ素摂取量を男性で 214 μg/日、33 
女性で 120 μg/日と推定している。この値は調理水を含まず、調理水（米、パン、34 
カレー）を別途、男性で 1.6 L/日、女性で 0.95 L/日と推定している。また、飲35 
料水摂取量を実測値に基づき男女とも 3 L/日と報告している（Watanabe et al. 36 
2004）。 37 

Smith ら（2006）は、総ヒ素濃度 200、300、400、500 μg/L の水を炊飯に使38 
用した際の米飯由来の無機ヒ素平均摂取量をそれぞれ 19、153、232、53 μg/日39 
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と報告している。また、飲料水摂取量を 2～4 L/日と報告している（Smith et al. 1 
2006）。 2 

Kile ら（2007）は、女性 47 名を対象とした 6 日間の陰膳調査から、食事及3 
び飲料水由来の総ヒ素摂取量の中央値をそれぞれ 48.、4 μg/日としている。また、4 
このときの飲料水中ヒ素濃度の中央値を 1.6 μg/L（範囲<1～450 μg/L）、飲料5 
水摂取量の平均値を 2.7 L/日としている（Kile et al. 2007）。 6 

Rahman ら（2008）は、バングラデシュにおける平均的な米の消費量 400～7 
650 g/日、米中の総ヒ素濃度0.5 mg/kgから米由来の総ヒ素の摂取量を200～350 8 
μg/日と報告している（Rahman et al. 2008）。 9 

JECFA（2011）は、これらを含めた総ヒ素の摂取量データに基づき、総ヒ素10 
の 70％が無機ヒ素であると仮定して、用量反応評価に用いる食事由来の無機ヒ11 
素摂取量の範囲を 50～400 μg/日とし、食事由来の無機ヒ素の平均的な曝露量を12 
75 μg/日として、バングラデシュを対象とした調査における用量反応評価に用い13 
ている。また、飲料水摂取量については、これらの飲料水摂取量データに基づき14 
バングラデシュにおける調理水を含んだ飲料水摂取量を 4 L/日として、用量反15 
応評価に用いている（JECFA 2011）。 16 

 17 
 c．台湾 18 

台湾については、Schoof ら（1998）は、米及びヤムイモの消費量（米 225 g/19 
日、ヤムイモ 500 g/日）と無機ヒ素濃度から成人の無機ヒ素量を平均 50 μg/日（範20 
囲 15～200 μg/日）としている。ただし、これには調理に使用した水からの無機21 
ヒ素摂取量は含まれていない。 22 
また、JECFA（2011）は、入手可能なデータから用量反応評価に用いる食事23 

由来の無機ヒ素の摂取量の範囲を 50～200 μg/日とし、平均的な曝露量を 75 μg/24 
日として、台湾を対象とした調査における用量反応評価に用いている。また、台25 
湾の飲料水摂取量については、ヤムイモの調理における寄与を考慮して調理水を26 
含んだ飲料水摂取量を 3 L/日とし、用量反応評価に用いている。（JECFA 2011）。 27 

 28 
 d．中国内モンゴル自治区 29 

中国内モンゴル自治区における食事由来の無機ヒ素摂取量及び飲料水摂取量30 
に係るデータを入手できなかった。 31 

 32 
 e．アジア 33 

食事由来の無機ヒ素の摂取量については、EPA（2007）は、アジア各地域に34 
おけるヒ素曝露量データに基づき、アジア地域の調査対象集団の感度分析におい35 
ては、無機ヒ素の食事からの摂取量を最低 50～最高 200 μg/日の値を使用するよ36 
う推奨している。また、EFSA（2009）は、上記の摂取量の情報に基づき、用量37 
反応評価において、この 50～200 μg/日をアジア地域の調査における食品中無機38 
ヒ素摂取量として使用している。 39 
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飲料水摂取量については、EFSA（2009）は、アジア各地域における飲料水摂1 
取量の情報に基づき、アジア農村地域における調理水を含んだ飲料水摂取量を 32 
～5 L/日として用量反応評価に用いている。 3 

 4 
 f．チリ 5 

チリについては、Diaz ら（2004）が、飲料水濃度の異なる 2 期間における生6 
野菜、調理済み野菜、パン及び飲料水中の無機ヒ素の分析結果から一日当たりの7 
無機ヒ素摂取量を推定している。無機ヒ素の一日当たり摂取量は、飲料水濃度が8 
572 μg/L の試料採取期間においては食事のみから平均 55 μg/日、飲料水を含め9 
ると平均 1,389 μg/日、飲料水濃度が 41 μg/L の試料採取期間においては食事の10 
みから平均 31 μg/日、飲料水を含めると平均 125 μg/日としている（Diaz et al. 11 
2004）。JECFA（2011）は、本報告に基づく成人の無機ヒ素平均摂取量を平均12 
的な食事摂取者で食事のみから 0.52～0.92 μg/kg 体重/日、飲料水を含めると13 
2.08～21.48 μg/kg 体重/日としている（JECFA 2011）。 14 
飲料水摂取量については、EFSA（2009）は NRC（1999、2001）による米国15 

における飲料水摂取量 1～2 L/日であること、米国及びカナダにおける水の総摂16 
取量の約 10％が調理水であることに基づき、南北アメリカ集団における調理水17 
を含んだ飲料水摂取量を 1～2 L/日と仮定している。 18 

 19 
 ②無機ヒ素飲料水中濃度から一日総摂取量の推定への換算 20 

入手した食事からのヒ素の一日摂取量に関する知見は、総ヒ素に関する知見を21 
含めても限られている。また、調査対象としている食品群に偏りがあり、同一国・22 
地域における摂取量にも調査ごとに差がみられている。また、無機ヒ素の曝露経23 
路として飲料水の寄与が高いとされている汚染地域において、調理水が含まれて24 
いる場合であっても、必ずしも食事由来の無機ヒ素摂取量が多いとは限らないと25 
いう状況である。したがって、換算に用いる知見の選択に当たっては、可能な限26 
り、飲料水濃度、飲料水摂取量、食事からの総ヒ素又は無機ヒ素摂取量の情報が27 
そろっていることに留意することとし、表 18 資料２－２の文献の情報に基づき28 
換算一日総摂取量の推定を行うこととした。なお、食事由来のヒ素摂取量のデー29 
タが入手できなかった中国内モンゴル自治区については、一日総摂取量の推定換30 
算の対象から除外することとした。 31 

 32 
飲料水中の無機ヒ素濃度からの一日総摂取量への推定換算は、次の換算式を用33 

いて、飲料水からの摂取量と食事からの摂取量を足し合わせる方法により行った。34 
総摂取量の推定換算は、入手した情報を加味し、当該地域での調査結果を基に、35 
できる限り調理済みデータに基づいた地域ごとの無機ヒ素摂取量を推定した値36 
を固定値として用いる方法（方式１）及び調理に用いる水中無機ヒ素濃度の関数37 
として食物からの摂取量を表現する方法（方式２）の二通りの方法により行った。38 
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方式２においては、飲料水ヒ素濃度の関数として食事からの無機ヒ素摂取量の推1 
計値を算出した。 2 

 3 
 4 
 5 
 6 
 7 
 8 
 9 
 10 

食事からの無機ヒ素摂取量の情報は得られなかったが総ヒ素摂取量の情報を11 
得ることができたしか得られなかった文献の情報に基づく食事からの無機ヒ素12 
一日摂取量については、コメ中の総ヒ素に占める無機ヒ素割合を 0.7（Rahman 13 
& Hasegawa 2011）、野菜は 1、魚は 0 と仮定して推計した。また、調理に用14 
いた水の寄与を含まない食物からの無機ヒ素摂取量については、Watanabe ら15 
（2004）に基づきアジア地域においては調理水として 1.3 L/日を使用すると仮16 
定して調理済み食物からの摂取量を推定した。飲料水摂取量については、調理水17 
を含まないものを用いた。なお、情報が得られなかった台湾及びチリの飲料水摂18 
取量については、調理水を含んだデータではあるが、それぞれ JECFA（2011）19 
及び EFSA（2009）に基づき 3 L/日及び 1.5 L/日を用いた。また、体重につい20 
ては、EFSA（2009）及び JECFA（2011）で換算に用いている値を用いること21 
とし、インド西ベンガル、台湾及びバングラデシュについては 55 kg、チリにつ22 
いては 60 kg とした。算定試算の結果を表 19～22 資料２－３に示す。 23 

   24 
  非発がん影響においては、皮膚病変の LOAEL が 4. 3～5.2 μg/kg 体重/日、25 

BMDL05が 4.0～4.2 μg/kg 体重/日 BMDL0.5が 1.8～2.0 μg/kg 体重/日、BMDL0126 
が 2.0～2.2 μg/kg 体重/日であった。神経系の影響（IQ）の NOAEL は 3.0～4.1 27 
μg/kg 体重/日、LOAEL は 7.7～10.7 μg/kg 体重/日であった。生殖・発生影響の28 
NOAEL は 8.8～11.0 μg/kg 体重/日、LOAEL は 11.9～15.7 μg/kg 体重/日、29 
BMDL0.5は 5.5～7.6 μg/kg 体重/日、BMDL01は 9.7～13.7 μg/kg 体重/日であっ30 
た。 31 

  発がん影響においては、肺癌の NOAEL が 4.1～4.9 μg/kg 体重/日、LOAEL32 
が 8.4～10.6 μg/kg 体重/日であった。膀胱癌の NOAEL は 5.0～12.1 μg/kg 体重33 
/日、LOAEL は 11.5～16.0 μg/kg 体重/日、BMDL0.5は 5.3～7.2 μg/kg 体重/日、34 
BMDL01は 9.7～13.5 μg/kg 体重/日であった。 35 
ただし、この上記の NOAEL、LOAEL 及び BMDL の試算値は、上述のよう36 

にデータの不足や多くの仮定をおいた上で行った総摂取量推定の結果から算定37 
したへの換算によるものである。また、コメのみのデータから計算を行っている38 
事例もあり、全体的に摂取量が過小に評価されている可能性もある。ることから、39 

食事からの 
無機ヒ素経口曝露量 

（μg/日） 

飲水量 
（L/日） 

飲料水中無機ヒ素 
濃度（μg/L） 

＋

＝

×

体重（kg） 

一日推定摂取量 
（μg/kg 体重/日） 
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かなりの不確実性がある。さらに、皮膚病変の結果において一日総摂取量に占め1 
る飲料水の寄与が 5 割を下回るものも多く、飲料水濃度と量反応関係がみられ2 
ているとする各種疫学調査で飲料水の寄与が高いことを前提としていることを3 
踏まえると、本算定結果は汚染地域における曝露の実態と乖離している可能性も4 
示唆される。 5 
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表 185 飲料水汚染地域の一日無機ヒ素摂取量の推定に用いた飲水量、食事由来の無機ヒ素曝露に関するデータ 1 

国・地域 文献 
飲料水ヒ素 

濃度 
（μg/L） 

飲水量＊1 

（L） 

食事からの 
総ヒ素摂取量 
（μg/日） 

食事からの 
無機ヒ素摂取量 

（μg/日） 

摂取量算出に当たり

算入されている食材
調理の有無 

推定に用いた食事由来摂取量 
（μg/日） 

方式１ 方式２ 

ﾊﾞﾝｸﾞﾗﾃﾞｼｭ 

Watanabe et al. 
2004 

- 
男 3/女 3 

(実測) 
男 214/女 120

127/83 
(総ヒ素から換算*2)

コメ米、パン、いも

調理なし 
調理水として男 1.6L、
女 0.95L（平均 1.3L)

- 
Wc×1.3(L) + 
(127+ 83)/2 

Smith et al. 
2006 

200～500 
3（2～4）

(実測) 
- 114 コメ米のみ 調理済み 114 

82 
(平均値) 

- 

Kile et al. 2007 
1.6 

(中央値) 
女 2.7 
(実測) 

女 48 
(中央値) 

39 
(実測無期機ヒ素割

合 82%に基づき総

ヒ素から換算) 

すべて（陰膳） 調理済み 
(39×127/83 
+ 39)/2 = 
49*3 

- 

台湾 
Schoof et al. 
1998 

- - - 50 (15～200) ヤム、コメ米 調理なし 50 
Wc×1.3(L)*4 
+ 50 

チリ Diaz et al. 2004 41/572 - - 31/55 
とうもろこし、野菜、

いも、パン 
調理済み (31+55)/2 = 43 

0.0452×Wc 
+29.1*5 

インド 
西ベンガル 

Roychowdhury 
et al. 2002 

133 
(地域全体

の平均) 
(男 4/女 3)

171/189 
(二つの村) 

123/137 
(総ヒ素から換算*2)

コメ米、野菜、スパ

イス 
調理済み (123+137)/2 = 130 - 

Signes et al. 
2008 

50/250/500 
(仮想濃度) 

(2.5と仮定) - 104/399/750 コメ米のみ 

調理水に 50、250、500 
μg/L を使用した場合

の米飯中無機ヒ素濃

度から摂取量推定 

- 
1.434×Wc + 
35*6 

Wc：用量反応評価に用いた論文の飲料水中無機ヒ素濃度（μg/L） 2 
*1  調理用水含まず 3 
*2  コメ中の総ヒ素に占める無機ヒ素割合を 0.7（Rahman & Hasegawa 2011）、野菜は 1、魚は 0 と仮定 4 
*3 Watanabe et al. 2004 の男女の摂取量の比に基づき男性摂取量を算出し、更に男女混合平均を算出 5 
*4 台湾の調理水データが入手できなかったため、バングラデシュの調理水量（男 1.6L、女 0.9L の平均 1.3L）を使用 6 
*5 飲料水濃度が 41、572 μg/L の時の食事からの無機ヒ素摂取量 31、55 μg/日を用いて回帰式を導出 7 
*6 飲料水濃度が 50、250、500 μg/L の時の食事からの無機ヒ素摂取量 104、399、750 μg/日を用いて回帰式を導出 8 

9 
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表 19 NOAEL、LOAEL、BMDL のまとめ（非発がん影響：方式１） 1 
 

用量反応評価に 
用いた文献 

国・地域 
飲料水中

濃度(μg/L)
飲水量

(L/日)
飲料水からの 
一日摂取量(μg/日)

食品からの一日

摂取量(μg/日) 
一日摂取量

(μg/日) 
体重 
(kg) 

一日摂取量 
(μg/kg 体重/日)

幾何平均値 
(μg/kg 体重/日) 

皮

膚

病

変 

LOAEL 

Haque et al. 2003 インド 74.5 3.5 260.8  130.0  390.8  55.0 7.1  

4.3 
Ahsan et al. 2006 ﾊﾞﾝｸﾞﾗﾃﾞｼｭ 24.05 3.0 72.2  82.0  154.2  55.0 2.8  
Chen et al. 2006 ﾊﾞﾝｸﾞﾗﾃﾞｼｭ 70.55 3.0 211.7  82.0  293.7  55.0 5.3  
Rahman et al. 2006 ﾊﾞﾝｸﾞﾗﾃﾞｼｭ 29.5 3.0 88.5  82.0  170.5  55.0 3.1  
BMDL05 

Rahman et al. 2006 ﾊﾞﾝｸﾞﾗﾃﾞｼｭ 54.1 3.0 162.3  82.0  244.3  55.0 4.4  
4.0  Ahsan et al. 2006 ﾊﾞﾝｸﾞﾗﾃﾞｼｭ 38.8 3.0 116.4  82.0  198.4  55.0 3.6  

Haque et al. 2003 インド 26.2 3.5 91.7  130.0  221.7  55.0 4.0  

神

経

系 

NOAEL 

Wasserman et al. 2004 ﾊﾞﾝｸﾞﾗﾃﾞｼｭ 27.8 3.0 83.4  82.0  165.4  55.0 3.0  3.0  
LOAEL 

Wasserman et al. 2004 ﾊﾞﾝｸﾞﾗﾃﾞｼｭ 113.05 3.0 339.2  82.0  421.2  55.0 7.7  7.7  

生

殖

・

発

生 

NOAEL 

von Ehrenstein et al. 2006 
（死産） インド 124.5 3.5 435.8  130.0  565.8  55.0 10.3  

8.8 

Rahman et al. 2007 
（胎児死亡） 

ﾊﾞﾝｸﾞﾗﾃﾞｼｭ
221.5 3.0 664.5 82.0 746.5 55.0 13.6 

Rahman et al. 2007 
（乳児死亡） 219.5 3.0 658.5  82.0  740.5  55.0 13.5  

Cherry et al. 2008 
（死産） ﾊﾞﾝｸﾞﾗﾃﾞｼｭ 30 3.0 90.0  82.0  172.0  55.0 3.1  

LOAEL 

Milton et al. 2005 
（自然流産） ﾊﾞﾝｸﾞﾗﾃﾞｼｭ 75.5 3.0 226.5 82.0 308.5 55.0 5.6 

11.9  

von Ehrenstein et al. 2006 
（死産） インド 274.5 3.5 960.8  130.0  1090.8  55.0 19.8  

Rahman et al. 2007 
（胎児死亡） 

ﾊﾞﾝｸﾞﾗﾃﾞｼｭ
342.5 3.0 1027.5  82.0  1109.5  55.0 20.2  

Rahman et al. 2007 
（乳児死亡） 342 3.0 1026 82.0  1108 55.0 20.1  

Cherry et al. 2008 
（死産） ﾊﾞﾝｸﾞﾗﾃﾞｼｭ 70 3.0 210.0  82.0  292.0  55.0 5.3  

2 
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表 20 NOAEL、LOAEL、BMDL のまとめ（非発がん影響：方式２） 1 

 
用量反応評価に 

用いた文献 
国・地域 

飲料水中 
濃度(μg/L)

飲水量
(L/日)

飲料水からの 
一日摂取量(μg/日)

調理水中の無
機ヒ素濃度を
考慮した食事
由来摂取量
（μg/日） 

一日摂取量
(μg/日) 

体重 
(kg) 

一日摂取量 
(μg/kg 体重/日)

幾何平均値 
(μg/kg 体重/日) 

皮
膚
病
変 

LOAEL 

Haque et al. 2003 インド 74.5 2.5 186.3  141.8  328.1  55.0 6.0  

5.2 Ahsan et al. 2006 ﾊﾞﾝｸﾞﾗﾃﾞｼｭ 24.05 3.0 72.2  136.3  208.4  55.0 3.8  
Chen et al. 2006 ﾊﾞﾝｸﾞﾗﾃﾞｼｭ 70.55 3.0 211.7  196.7  408.4  55.0 7.4  
Rahman et al. 2006 ﾊﾞﾝｸﾞﾗﾃﾞｼｭ 29.5 3.0 88.5 143.4 231.9 55.0 4.2 
BMDL05 

Haque et al. 2003 インド 26.2 2.5 65.5  72.6  138.1  55.0 2.5  
4.2 Ahsan et al. 2006 ﾊﾞﾝｸﾞﾗﾃﾞｼｭ 38.8 3.0 116.4  155.4  271.8  55.0 4.9  

Rahman et al. 2006 ﾊﾞﾝｸﾞﾗﾃﾞｼｭ 54.1 3.0 162.3 175.3 337.6 55.0 6.1 

神
経
系 

NOAEL 

Wasserman et al. 2004 ﾊﾞﾝｸﾞﾗﾃﾞｼｭ 27.8 3.0 83.4  141.1  224.5  55.0 4.1  4.1  
LOAEL 

Wasserman et al. 2004 ﾊﾞﾝｸﾞﾗﾃﾞｼｭ 113.05 3.0 339.2  252.0  591.1  55.0 10.7  10.7  

生
殖
・
発
生 

NOAEL 
von Ehrenstein et al. 2006 
（死産） インド 124.5 2.5 311.3  213.5  524.8  55.0 9.5  

11.0  

Rahman et al. 2007 
（胎児死亡） 

ﾊﾞﾝｸﾞﾗﾃﾞｼｭ
221.5 3.0 664.5  393.0  1057.5  55.0 19.2  

Rahman et al. 2007 
（乳児死亡） 219.5 3.0 658.5  390.4  1048.9  55.0 19.1  

Cherry et al. 2008 
（死産） ﾊﾞﾝｸﾞﾗﾃﾞｼｭ 30 3.0 90.0 144.0 234.0 55.0 4.3 

LOAEL 

Milton et al. 2005 
（自然流産） ﾊﾞﾝｸﾞﾗﾃﾞｼｭ 75.5 3.0 226.5 203.2 429.7 55.0 7.8 

15.7  

von Ehrenstein et al. 2006 
（死産） インド 274.5 2.5 686.3  428.6  1114.9  55.0 20.3  

Rahman et al. 2007 
（胎児死亡） 

ﾊﾞﾝｸﾞﾗﾃﾞｼｭ
342.5 3.0 1027.5  550.3  1577.8  55.0 28.7  

Rahman et al. 2007 
（乳児死亡） 342 3.0 1026.0  549.6  1575.6  55.0 28.6  

Cherry et al. 2008 
（死産） ﾊﾞﾝｸﾞﾗﾃﾞｼｭ 70 3.0 210.0  196.0  406.0  55.0 7.4  

 2 
3 
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表 21 NOAEL、LOAEL、BMDL のまとめ（発がん影響：方式１） 1 

 
用量反応評価に 
用いた文献 

国・地域
飲料水中

濃度(μg/L)
飲水量

(L/日)
飲料水からの 

一日摂取量(μg/日)
食品からの一日

摂取量(μg/日) 
一日摂取量

(μg/日) 
体重

(kg)
一日摂取量 

(μg/kg 体重/日)
幾何平均値 

(μg/kg 体重/日)

肺

癌 

NOAEL 
Ferreccio et al. 
2000 

チリ 19.5 1.5 29.3  43.0  72.3  60.0 1.2  

4.1  
Chen et al. 2004 台湾 54.5 3.0 163.5  50.0  213.5  55.0 3.9  
Chen et al. 2010b 
（40 年累積平均） 台湾 

75 3.0 225.0  50.0  275.0  55.0 5.0  

Chen et al. 2010b 199.95 3.0 599.9  50.0  649.9  55.0 11.8  
LOAEL 
Ferreccio et al. 
2000 

チリ 39.5 1.5 59.3  43.0  102.3  60.0 1.7  

8.4  
Chen et al. 2004 台湾 199.5 3.0 598.5  50.0  648.5  55.0 11.8  

Chen et al. 2010b 
（40 年累積平均） 台湾 

187.5 3.0 562.5  50.0  612.5  55.0 11.1  

Chen et al. 2010b 400 3.0 1200.0  50.0  1250.0  55.0 22.7  

膀

胱

癌 

NOAEL 
Chen et al. 2010a 
（40 年累積平均） 台湾 

75 3.0 225.0  50.0  275.0  55.0 5.0  
5.0  

Chen et al. 2010a 74.95 3.0 224.9  50.0  274.9  55.0 5.0  

LOAEL 
Chen et al. 2010a 
（40 年累積平均） 台湾 

187.5 3.0  562.5  50.0  612.5  55.0 11.1  
11.5  

Chen et al. 2010a 199.95 3.0  599.9  50.0  649.9  55.0 11.8  

BMDL01 
Chen et al. 2010a 
（40 年累積平均） 台湾 

140 3.0  420.0  50.0  470.0  55.0 8.5  
9.7  

Chen et al. 2010a 186 3.0  558.0  50.0  608.0  55.0 11.1  

 2 
3 
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表 22 NOAEL、LOAEL、BMDL のまとめ（発がん影響：方式２） 1 

 
用量反応評価に 

用いた文献 
国・地域

飲料水中 
濃度 (μg/L)

飲水量

(L/日)
飲料水からの一日

摂取量(μg/日) 

調理水中の無機

ヒ素濃度を考慮

した食事由来摂

取量（μg/日）

一日摂取

量 
(μg/日) 

体重

(kg)
一日摂取量 

(μg/kg 体重/日)
幾何平均値 

(μg/kg 体重/日) 

肺

癌 

NOAEL 
Ferreccio et al. 2000 チリ 19.5 1.5 29.3  30.0  59.2  60.0 1.0  

4.9  
Chen et al. 2004 台湾 54.5 3.0 163.5  120.9  284.4  55.0 5.2  
Chen et al. 2010b 
（40 年累積平均） 台湾 

75 3.0 225.0  147.5  372.5  55.0 6.8  

Chen et al. 2010b 199.95 3.0 599.9  309.9  909.8  55.0 16.5  
LOAEL 
Ferreccio et al. 2000 チリ 39.5 1.5 59.3  30.9  90.1  60.0 1.5  

10.6  

Chen et al. 2004 台湾 199.5 3.0 598.5  309.4  907.9  55.0 16.5  

Chen et al. 2010b 
（40 年累積平均） 台湾 

187.5 3.0 562.5  293.8  856.3  55.0 15.6  

Chen et al. 2010b 400 3.0 1200.0  570.0  1770.0 55.0 32.2  

膀

胱

癌 

NOAEL 
Chen et al. 2010a 
（40 年累積平均） 台湾 

75 3.0 225.0  440.0  665.0  55.0 12.1  
12.1  

Chen et al. 2010a 74.95 3.0 224.9  439.7  664.6  55.0 12.1  
LOAEL 

Chen et al. 2010a 
（40 年累積平均） 台湾 

187.5 3.0 562.5  293.8  856.3  55.0 15.6  
16.0  

Chen et al. 2010a 199.95 3.0 599.9  309.9  909.8  55.0 16.5  
BMDL01 

Chen et al. 2010a 
（40 年累積平均） 台湾 

140 3.0 420.0  232.0  652.0  55.0 11.9  
13.5  

Chen et al. 2010a 186 3.0 558.0  291.8  849.8  55.0 15.5  

 2 
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５．まとめ及び今後の課題 1 
無機ヒ素曝露により、非発がん影響として、飲料水がヒ素で汚染された地域にお2 

ける疫学調査ヒトでは皮膚病変、発達神経影響及び生殖・発生影響が飲料水中無機3 
ヒ素濃度用量依存的に認められている。これらの影響のうち、最も低い濃度で影響4 
がみられたのは皮膚病変であり、LOAEL は 7.6～124.5 μg/L、BMCL05は 19.5～5 
54.1 μg/L であった。 6 

また、無機ヒ素曝露によりヒトにおいて発がんが認められ、また染色体異常等7 
の遺伝毒性がみられている。このような物質については、これまでは発がんには閾8 
値がないとしてリスク評価が行われてきたが、近年、染色体数的異常、酸化ストレ9 
ス、DNA 合成阻害などのメカニズムによる間接的遺伝毒性物質による発がんには10 
閾値が存在するとの考え方が導入されつつある。また、直接的（DNA 付加体生成11 
型）遺伝毒性発がん物質（直接 DNA に結合して付加体を生成する物質）であって12 
も、遺伝毒性の強さや発がんにおける二次的作用メカニズムの関与を考慮した場合、13 
実質的閾値を設定可能であることも提言されている（森田ら 2005）。したがって、14 
本専門調査会においては、現在得られている知見から、総合的にヒ素の発がん性に15 
関する評価を行うことが必要と考えった。 16 

ヒトではヒ素により染色体異常が誘発されることから、無機ヒ素曝露による発17 
がんには遺伝毒性が関与していることが示唆されるが、現在得られている知見から18 
は、ヒ素の直接的な DNA への影響の有無についての判断はできない。また、動物19 
実験（げっ歯類）のデータからは、ヒ素による発がんメカニズムについては、突然20 
変異誘発など DNA に直接作用し付加体を生成するというよりも、間接的21 
（indirect）な作用により DNA 損傷が引き起こされることが示唆されている。こ22 
ういった観点から閾値メカニズムを仮定できる可能性もあるが、現時点においては23 
知見が不足している。 24 

以上より、本専門調査会としては、発がん曝露量における閾値の有無について25 
判断できる状況にないと判断した。 26 

 27 
我が国では、事故や汚染による過剰な曝露ではなく、通常の生活を送っている場28 

合において、陰膳調査による日本人の推定無機ヒ素平均摂取量は、（複数の調査に29 
よる平均値は 0.130～0.674 μg/kg 体重/日、食品安全委員会（20013）では平均値30 
0.315 μg/kg 体重/日、95 パーセンタイル値 0.754 μg/kg 体重/日とのデータがある。31 
他方、この数値と、）と本評価において試算定した NOAEL（又は NOAEL が設定32 
できない場合は LOAEL）、あるいは BMDL の値（皮膚病変（LOAEL 4.3～5.2 μg/kg33 
体重/日、BMDL05 4.0～4.2 μg/kg 体重/日）、神経系（IQ）（NOAEL 3.0～4.1 μg/kg34 
体重/日）、生殖・発生（NOAEL 8.8～11.0 μg/kg 体重/日）、肺癌（NOAEL 4.135 
～4.9 μg/kg 体重/日）及び膀胱癌（NOAEL 5.0～12.1 μg/kg 体重/日、BMDL01 9.736 
～13.5 μg/kg 体重/日））の数値ににおける NOAEL 及び BMDL の値は、それぞれ37 
に不確実性があるものの、両者の比それらの値の差は大きいものではない。ただし38 
また、日本人における高曝露集団の一部群では今回算定した NOAEL や BMDL を39 
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超える無機ヒ素を摂取している可能性がある。我が国では通常の生活環境における1 
ヒ素曝露と健康影響との関連を示す明らかな証拠は示されていない。 2 
しかしながら、NOAEL や BMDL の算定においては、飲料水からの曝露が高い3 

場合においても表 19～22 で示すように食物由来の曝露の寄与が比較的大きい事例4 
が散見されることから、飲料水濃度から摂取量への換算に大きな不確実性を含んで5 
いる可能性がある。また、実際の曝露量が不明な飲料水中濃度を使用したヒ素摂取6 
量推定の妥当性とそれらに基づく用量反応性評価の結果を飲料水からの寄与がほ7 
とんどない我が国のヒ素曝露状況の評価に使用する妥当性を考慮すると、NOAEL8 
又は BMDL を算定して TDI やユニットリスクを判定する詳細なリスク評価を食品9 
健康影響評価として実施するには解明しなければならない課題は多い。さらに、用10 
量反応評価の根拠知見の対象である汚染地域と我が国の食生活、環境、衛生状態、11 
医療体制及びライフスタイルの違いに伴う様々な要因による影響が、無機ヒ素曝露12 
による健康影響の発現の違いに関連している可能性もあり、NOAEL 及び BMDL13 
の算定に用いられた疫学研究が行われた地域の曝露状況は我が国の現状と異なっ14 
ている可能性が示唆される。また、無機ヒ素曝露でみられる健康影響に対する喫煙15 
や他の化合物の寄与については不明な点も多い。 16 
発がんメカニズムなど有害性評価に必要な知見が不足し、また、曝露量評価の不17 

確実性が高い場合には、リスク評価結果には現時点の科学的知見では解明できない18 
データと現実との間の乖離を生む要因がまだ多く含まれていると考えるべきであ19 
る。また、有害性評価結果と現在の我が国の状況との間が食い違う場合には、現実20 
の状況を踏まえることが必要である。 21 
したがって、今後、曝露評価や用量反応データを裏付けるための、我が国におけ22 

る曝露実態及び食事由来のヒ素曝露を明らかにした上で、通常の生活での曝露レベ23 
ルの集団を対象とした疫学調査、並びに毒性メカニズムに関する研究が必要である。24 
また、有機ヒ素については、評価に資する有機ヒ素に関する毒性学的な影響に係る25 
データが不足していることから、更なるデータの蓄積が必要である。26 
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＜別紙：略号等＞ 1 
4NQO 4-ニトロキノリン 1-オキシド 
AAS 原子吸光分析 
ACE アンジオテンシン変換酵素 
AFS 原子蛍光分析 
AES 原子発光分析 
As(III) 3 価のヒ素 
As(V) 5 価のヒ素 
AS3MT 3 価ヒ素メチル転移酵素 
AsBe アルセノベタイン 
AsC アルセノコリン 
ATSDR （米国）毒性物質疾病登録機関 
BBN N-n-ブチル-N-ブタン-4-オール-ニトロソアミン 
BMCL ベンチマーク濃度の 95％信頼下限値 
BMD ベンチマーク用量、ベンチマークドース 
BMDL ベンチマークドースの 95％信頼下限値 
BMDS ベンチマークドースソフトウェア 
BMI body mass index 
BMR ベンチマークレスポンス 
BUN 尿素窒素 
CAMA calcium acid methanearsonate 
Camk4 Ca2+/カルモジュリン依存性プロテインキナーゼ IV 
CHO 細胞 チャイニーズハムスター卵巣細胞 
CI 信頼区間 

CONTAM パネル
（EFSA）フードチェーンにおける汚染物質に関する科学パ

ネル 
CpG シトシン-リン酸-グアニン 
DEN N-ニトロソジエチルアミン 
DES ジエチルスチルベストロール 
DMA(III) ジメチル亜ヒ酸 
DMA(V) ジメチルアルシン酸（カコジル酸） 
DMAE ジメチルアルセノエタノール 
DMBA 9,10-Dimethyl-1,2-benzanthracene 
DMBDD 処置 多臓器イニシエーション処置 

DPAA ジフェニルアルシン酸 
DSMA disodium methanearsonate 
EC 欧州委員会 
EFSA 欧州食品安全機関 
EPA 米国環境保護庁 
EPA/IRIS 米国環境保護庁/統合リスク情報システム 
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ER-α エストロゲン受容体-α 
ETAAS 電気加熱原子吸光分析 
EU 欧州連合 
FAO 国際連合食糧農業機関 
GC ガスクロマトグラフィー 
GOT グルタミン酸オキサロ酢酸トランスアミナーゼ 
GPT グルタミン酸ピルビン酸トランスアミナーゼ 
HEALS ヒ素健康影響縦断研究 
HEPO 高効率光酸化 
HGAAS 水素化物発生原子吸光分析 
HSD ヒドロキシステロイドデヒドロゲナーゼ 
IARC 国際がん研究機関 
IC50 50％阻害濃度 
ICP 誘導結合プラズマ 

ICSC 国際化学物質安全性カード 
JECFA FAO/WHO 合同食品添加物専門家会議 
LC 液体クロマトグラフィー 
LD50 半数致死量 
LE ラット Long Evans ラット 
LOAEL 最小毒性量 
LOD 検出限界 
LOEL 最小作用量 
LOQ 定量限界 
LPS リポポリサッカライド 
MAP 微小管結合タンパク質 
MMA(III) モノメチル亜ヒ酸 
MMA(V) モノメチルアルソン酸 
MOE 曝露マージン 
MOS 安全マージン 
MS 質量分析法 
MSMA メチルアルソン酸ナトリウム 
MT メタロチオネイン 
MT-null メタロチオネイン-I/II-ノックアウト 
NA 適用できない 
ND 不検出 
NF-H 神経細線維重鎖サブユニットタンパク質 
NF-L 神経細線維軽鎖サブユニットタンパク質 
NF-M 神経細線維中鎖サブユニットタンパク質 
NHANES 米国国民健康栄養調査 
NOAEL 無毒性量 
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NOEL 無作用量 
NTP 米国国家毒性プログラム 

OR オッズ比 
PAD 末梢動脈疾患 
PO 光酸化 
PTWI 暫定耐容週間摂取量 
RfD 参照用量 
RR 相対リスク 
SAM S-アデノシル-L-メチオニン 
SD 標準偏差 
SD ラット Sprague-Dawley ラット 
SE 標準誤差 
SMR 標準化死亡比 
TAM タモキシフェン 
TDI 耐容一日摂取量 
TeMA テトラメチルアルソニウム 
TMAO トリメチルアルシンオキサイド 
TPA 12-O-テトラデカノイルホルボール-13-アセテート 
TWI  耐容週間摂取量 
UVR 紫外線 
 1 
 2 
 3 

 4 
 5 
 6 
 7 
 8 
 9 
 10 
 11 
 12 
 13 
 14 
 15 
 16 
 17 
 18 

 19 
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