
資料３－１ 
 

清涼飲料水に係る化学物質の食品健康影響評価 

番号１３ 1,1-ジクロロエチレン（案） 
 

Ⅰ．当該化学物質の概要 

１．物質特定情報（厚生労働省 200327） 

名  称 ：1,1-ジクロロエチレン、塩化ビニリデン 

CAS No.  ：75-35-4  

分 子 式 ：C2H2Cl2  

分 子 量 ：97 

 

２．物理化学的性状（厚生労働省 200327） 

  物理的性状 ： 特徴的な臭気のある、揮発性、無色の液体* 

融  点（℃）： －122.5 

沸 点（℃）：   31.6  

密度（g/cm3（20℃））： 1.21  

水溶解度（mg/L（25℃））： 2500  

水オクタノール分配係数（log Pow）： 1.66  

蒸気圧（kPa（25℃））： 78.8 

     

３．主たる用途 

ポリビニリデン共重合体の製造及び化学中間体として使用される揮発性の合成有

機化合物である（厚生労働省 200327）。 

フィルム、ラテックス、繊維用塩化ビニルデン樹脂の高分子合成における単量体

として塩化ビニル、アクリロニトリル、アクリル酸エステルなどの共重合に用いら

れる†。 

 

                                                        
* 参照；国際化学物質安全性カード（ICSC番号 0083）。 
† 化学物質の環境リスク評価第１巻（H14.3、環境省保健部環境リスク評価室） 
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４．現行規制等（厚生労働省 200327） 

  １）法令の規制値等 

水質基準値（mg/L）： 0.02 

環境基準値（mg/L）： 0.02 

その他基準：給水装置の構造及び材質の基準 0.002mg/L  

       労働安全衛生法 なし 

  

  ２）諸外国等の水質基準値又はガイドライン値 

WHO  （mg/L）： 0.03（第３版） 

   E U  （mg/L）： なし                       

   USEPA（mg/L）： 0.007（Maximum Contaminant Level） 

 

Ⅱ．毒性に関する科学的知見 

１．体内動態及び代謝 

（１）吸収 

1,1-ジクロロエチレン(1,1-DCE)は吸入および経口暴露後に急速に吸収される。分子量が

相対的に低く､疎水性であるため､皮膚からの吸収も考えられるが、皮膚吸収に関するデー

タは発表されていない。1,1-DCE は肺胞膜を通過して容易に運ばれる。ラットでは吸入空

気中の濃度が 600 mg/m3以下の場合、約 45 分で血中において平衡、あるいはほぼ定常状態

に達する（CICAD 20031）。 

1,1-DCE の濃度を 100mg/kg 体重として、経口投与した場合の血中濃度のピークは、投与

後 4～6 分後である。1,1-DCE の経口投与では、ほとんど体内吸収され、また胃腸管より吸

収される（Putcha et al. 198618）。 

 

（２）分布 

放射標識した 1,1-DCE（125mg/kg）を雄のラットに経口投与した 6 時間後の各臓器の濃

度は、肝臓 〉腎臓 〉肺の順（12 時間以降は腎臓、肝臓、肺の順）であり、また各臓器（脳、

心臓、筋肉、胃、血液、腸、脾臓）においても 6時間以内に最高分布量を示している。ま

た、共有結合については、腎臓 〉肺 〉肝臓の順で濃度が高くなっている（蛋白質含有率

に基づく）（Okine et al.1985 15a）。 
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（３）代謝 

ラットの肝臓ミクロソームのインキュベーションで形成される 1,1-DCE の主代謝産物は、 

DCE-エポキシド、2,2-ジクロロアセトアルデヒド、2-クロロアセチルクロリドである

（Liebler et al. 19858, 19889）。これらの代謝物は、CYP2E1 による 1,1-DCE の酸化で生じ

る（CICAD 20031）。また、これらの代謝物は、マウスのミクロソームのインキュベーショ

ンでも認められている（Dowsley et al.19993）。主要な代謝物である DCE－エポキシドと 2

－クロロアセチルクロリドは、グルタチオン（GSH）、水、組織中の高分子と反応する。ヒ

ト肝臓や肺由来のミクロソームでは、同じ初期生成物が形成されたが、1,1-DCE の代謝が

ヒトと同じかどうか分からない（CICAD 20031）。 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

図 1.  1,1-ジクロロエチレンの代謝経路 （Forkert 1999a 5 , CICAD 2003 1） 

 

（４）排泄 

マウスはラットより 1,1-DCEの代謝量が多い。1,1-DCE（50 mg/kg 体重、溶媒：コーン

オイル）を経口強制投与すると、マウスでは投与量の 6%が、ラットでは 28%が肺を通じ

て未変化体として排泄される。また、1,1-DCE（40 mg/m3）を 6時間単回吸入暴露すると、

マウスでは吸収量の 0.65%が、ラットでは 1.63%が肺から未変化体として排泄される

（CICAD 20031）。 

 1,1-DCE 未変化体の主要な排泄経路は肺である。しかし、1,1-DCE の大部分は非揮発性の   

化合物および共有結合した誘導体に急速に代謝される（McKenna et al. 1978a11,b12）。 
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２．ヒトへの影響 

塩化ビニルが関係しない工程で 1,1-DCEに職業暴露した作業者 138名の健康記録を調査

している。この研究の対象者は、実験的あるいは予備的プラントの重合作業者、モノマー

生産工程におけるタンク車への積み込み作業者、モノフィラメント繊維の製造工場労働者

であった。全般的に、暴露コホートと対照者の間に血液検査、臨床化学検査、あるいは死

亡の有意差はなかった（Ott et al.197616）。 

この試験は、現在存在する唯一のヒトにおける疫学的研究であるが、被験者の数が不十

分であり、限られた数のエンドポイントしか検討されていない限定的な試験であるため、

1,1-DCEの発がんあるいは非発がん影響を評価するには不十分である（CICAD 2003 1）。 

 

３．実験動物等への影響 

（１）急性毒性試験 

マウスはラットより 1,1-DCE の急性毒性に対する感受性が高い（CICAD 2003 1）。 

EPA における 1,1-DCE の経口投与による LD50について、表１に示す。 

表１ 1,1-DCE の経口投与による LD50（EPA 2002b 
23） 

種 投与量（mg/kg） 参 考 文 献 

ラット 雄 1,550 Jenkins et al 1972 

ラット 雄 1,800 Ponomarkov & Tomatis 1980 

ラット 雌 1,500 Ponomarkov & Tomatis 1980 

マウス 雄 217 Jones & Hathway 1978b 

マウス 雌 194 Jones & Hathway 1978b 

 

経口投与、吸入暴露後の急性毒性の標的臓器は、肝臓、腎臓、肺のクララ細胞である。

肝臓における作用には、血清中の肝臓酵素値の上昇、毛細胆管破裂、細胞質空胞変性、出

血性壊死などの重度の病理組織学的損傷、1,1-DCE の共有結合の増加、ならびに GSH の減

少などがある（EPA 2002b 23）。 

 

（２）短期毒性試験 

１）ラット（１４日間 強制経口投与） 

F344 ラット（雌雄各群 5匹、9週齢）における 1,1-DCE（0、10、50、100、500、1,000 mg/kg

体重/日、溶媒：コーンオイル）の 14 日間強制経口投与試験を行った。死亡数はそれぞれ
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0/10、0/10、0/10、0/10、3/10、7/10 であった。500 mg/kg 体重/日以上の群で平均体重

が有意に減少し、また 500 mg/kg 体重/日以上の群で死亡した全てのラットの肝臓に出血

性壊死が認められた（NTP 1982 15）。 

  

２）ラット（１３週間 強制経口投与） 

F344 ラット（雌雄 各群 10 匹、9週齢）における 1,1-DCE（0、5、15、40、100、250 mg/kg 

体重/日、溶媒：コーンオイル）の 13 週間（週 5日）強制経口投与試験を行った。死亡数

は、250 mg/kg 体重/日群の雌 3/10（第 1 週）であった。死亡した雌 3 匹の肝臓に重度の

小葉中心性壊死が認められ、残りの動物には、ごく軽度ないし中等度の肝細胞肥大が認め

られた。平均体重は、250 mg/kg 体重/日群の雄で、対照群と比べて 13%減少したが、他の

群では、変化が認められなかった。100 mg/kg 体重/日群では、ごく軽度ないし軽度の肝細

胞肥大が雄 6/10、雌 3/10 に認められた。また、40 mg/kg 体重/日以下の群では、生物学

的に有意な変化は認められなかった（NTP 1982 15）。 

 

３）マウス（１４日間 強制経口投与） 

B6C3F1マウス（雌雄 各群 5匹、9週齢）における 1,1-DCE（0、5、10、50、100、500 mg/kg 

体重/日、溶媒：コーンオイル）の 14 日間強制経口投与試験を行った。死亡数はそれぞれ

0/10、0/10、0/10、0/10、0/10、10/10 であった。500 mg/kg 体重/日群の全てのマウスの

肝臓に出血性壊死が認められた（NTP 1982 15）。 

 

４）マウス（１３週間 強制経口投与） 

B6C3F1マウス（雌雄 各群 10 匹、9週齢）における 1,1-DCE（0、5、15、40、100、250 mg/kg 

体重/日、溶媒：コーンオイル）の 13 週間（週 5日）強制経口投与試験を行った。各群の

死亡数は、雄で 0/10、0/10、0/10、1/10、2/10、10/10、雌で 0/10、1/10、1/10、0/10、

3/10、9/10 であった。250 mg/kg 体重/日群では、雄 5/10、雌 5/10 に、100 mg/kg 体重/

日群では、雄 2/10、雌 2/10 に肝臓の小葉中心性壊死が認められた。100 mg/kg 体重/日群

では、対照群と比較して、雄では平均体重が減少したが（14%）、雌では減少しなかった。

40 mg/kg 体重/日以下の群では、生物学的に有意な平均体重の変化および肝臓の変化は認

められなかった（NTP 1982 15）。 
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 ５）イヌ（９７日間 強制経口投与） 

ビーグル犬（各群 4匹、8 か月齢）における 1,1-DCE（0、6.25、12.5、25 mg/kg 体重/

日、溶媒：ピーナッツオイル）の 97 日間強制経口投与試験を行った。群間に外観および挙

動、死亡、体重、摂餌量、血液検査、尿検査、臨床化学検査値、臓器重量、臓器重量／体

重比の有意差はなく、また、組織に暴露と関連する肉眼的または病理組織学的変化は認め

られなかった。この試験の NOEL は 25 mg/kg 体重/日（試験した最大暴露量）であった（Quast 

et al.1983 19）。 

 

（３）長期毒性試験 

１）ラット（２年間 飲水投与）  

Sprague-Dawley ラット（雌雄各 48 匹、対照群：雌雄各 80 匹、各 6～7 週齢）における

1,1-DCE（0、50、100、200 ppm、時間荷重平均用量は、雄：7、10、20 mg/kg 体重/日、雌：

9、14、30 mg/kg 体重/日）の 2 年間の飲水投与試験を行った。群間に外観および挙動、死

亡、体重、摂餌量、飲水量、血液検査値、尿検査値、臨床化学検査値、臓器重量、あるい

は臓器重量／体重比の有意差はなかった（Quast et al.1983 19）。 

CICAD 及び EPA は以下のように、Quast らのデータを詳細に検討している。 

投与に関連した唯一の影響は、ごく軽度の肝小葉中心性の肝細胞の脂肪変性および肝細

胞腫脹であった。試験終了時の雄には、ごく軽度の肝細胞脂肪変性の発生率の増加（対照

群 14/80、50 ppm 群 5/48、100 ppm 群 13/48、200 ppm 群 19/47）、ならびに、ごく軽度の

肝細胞腫脹の発生率増加（対照群 0/80、50 ppm 群 1/48、100 ppm 群 2/48、200 ppm 群 3/47）

が認められ、これらの変化は 200 ppm 群でのみ統計的に有意であった（P<0.05）。一方、試

験終了時の雌では、ごく軽度の肝細胞脂肪変性の発生率の増加（対照群 10/80、50 ppm 群

12/48、100 ppm 群 14/48、200 ppm 群 22/48）が認められ、100 および 200 ppm 群に関して

統計的に有意であった（p<0.05）。また、ごく軽度の肝細胞腫脹の発生率の増加（対照群

3/80、50 ppm 群 7/48、100 ppm 群 11/48、200 ppm 群 20/48）が認められ、全群で統計的に

有意であった（p<0.05）。各群で肝細胞壊死は認められなかった（CICAD 20031、EPA 2002b23）。 

なお、肝臓重量の変化、肝臓損傷の診断基準となる臨床化学検査値の変化、あるいはそ

の他の肝臓機能異常の徴候はなかった。Quast らは、ごく軽度の肝細胞脂肪変性および肝

細胞腫脹が認められたが、ごく小さい変化であるため、臓器重量の変化もしくは臨床化学

変化を起こす結果ではないとしている。（CICAD 20031 、Quast et al.198319、EPA 2002b 23）。 
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（４）生殖・発生毒性試験 

１）ラット（３世代 飲水投与） 

 Sprague-Dawley ラット（対照群：雄 15 匹､雌 30 匹、投与群：雄 10 匹､雌 20 匹、各 6～7

週齢）に、1,1-DCE（0、50、100、200 ppm）を親動物 foに交配前 100 日間、及び 3世代（f1a, 

f1b, f2, f3a, f3b, f3c ）に飲水投与し調査を行った。この 3 世代では、どの用量でも繁殖

指標、平均同腹児数、児動物の平均体重、あるいは児の生存率における生物学的に有意な

変化はなかった。1,1-DCE を飲水投与した母動物から生まれた f2および f3a同腹児では、新

生児生存率が対照群より低かった（f2；93%、81%、77%、82%、f3a；73%、45%、38%、28%）。

しかし、f2の生存率は、試験施設におけるその系統の対照における値（83±8%）の範囲内

であった。そのため、Nitschke らは、f2における生存率の低下を、1,1-DCE に暴露した母

動物における出産同腹児数の増加によるものとした。f3a 児に認められた見かけの影響は、

その後に同じ親動物の交配による f3b（70%、70%、81%、77%）または f3c（94%、85%、94%、

77%）の児では再現しなかったため、f3a 児における生存率の低下を偶発的なものとみなし

た。f1世代の 100 および 200 ppm 群、f2世代の全群の親動物にごく軽度の肝細胞脂肪変性、

ならびに特徴的な肝小葉パターンが認められた。結論として、ラットの肝臓に軽度の用量

と関連した変化を引き起こす濃度で 1,1-DCE を飲水投与した結果、6セット（f1a, f1b, f2, 

f3a, f3b, f3c）の同腹児を産出した 3世代にわたるラットの生殖能力に影響は生じなかった

（Nitschke et al. 1983 14）。 

また、同じ濃度で 1,1-DCE を含む飲料水を用いた Quast ら（1983 19）の慢性毒性試験が

あり、本試験は、Quast らの試験と対をなす試験であることから、投与量からの雌の時間

荷重平均用量は 9、14、30 mg/kg 体重/日と同等であり、この試験の生殖および発生毒性

の NOAEL200 ppm(試験した最高暴露濃度)は、30 mg/kg 体重/日相当である（CICAD 2003 1）。 

 

２）ラット（飲水投与、妊娠期間） 

Sprague-Dawley ラット（雌、対照群:27 匹、投与群：26 匹、体重 250 g）における 1,1-DCE

（0 、200 ppm=40 mg/kg 体重/日相当）の飲水投与試験を行った。妊娠 6～15 日間に投与

した結果、胎児検査により、催奇形性は認められず、母動物にも児動物にも毒性症状は認

められなかった。この試験（単一用量）の発生毒性のNOELは40 mg/kg 体重/日である（Murray 

et al.1979 13）。 
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３）ラット（飲水投与、交配前～妊娠期間） 

Sprague-Dawley ラット（雌、体重 250 g）における 1,1-DCE（0、0.15、110 mg/L）の飲

水投与試験を行い、胎児の心臓に変化を誘発するかを評価した。1,1-DCE を 0.15 mg/L の

濃度で、①交配前 82 日間、②交配前 56 日間および妊娠中 20 日間に投与し、110 mg/L の

濃度では、①交配前 61 日間、②交配前 48 日間および妊娠中 20 日間に投与し、妊娠 22 日

後に母動物の子宮を摘出し、検査した。母動物の体重増、あるいは平均吸収数、あるいは

平均着床痕数に対する影響はなかった。交配前にのみ 1,1-DCE に暴露した母動物では、心

臓の異常が認められた胎児の割合は上昇しなかった（7/232（3%）、2/108（1.9%）、5/133

（3.6%）。しかし、交配前および妊娠中の両方に暴露した母動物では、心臓の異常が認めら

れた胎児の割合が統計的に有意に上昇した（P<0.01）。心臓の異常の発生率は、対照群で

7/232（3%）、0.15 mg/L 群で 14/121(11.6%)、110 mg/L 群で 24/184(13%)であった(Dawson et 

al. 1993 2）。 

この Dawson らの試験から、各群の暴露情報の誤植を直し、影響が生じた腹（親動物）の

数、ならびに一腹あたりの影響が生じた胎児数を示す追加情報が提供された。交配前およ

び妊娠中の母動物の暴露量は、対照群、0.15 mg/L 群、110 mg/L 群でそれぞれ 0、0.02、

18 mg/kg 体重/日であった。影響が生じた腹（親動物）の数は、それぞれ 5/21（24%）、8/11

（73%）、13/17（76%）であった。影響が生じた腹のみを考慮した場合の一腹あたりの影響が

生じた平均胎児数は、それぞれ 1.40（一腹の 13%）、1.75（一腹の 16%）、1.85（一腹の 17%）

であった。全ての親動物の胎児を考慮した場合、一腹あたりの影響が生じた平均胎児数は、

それぞれ 0.33（一腹の 3%）、1.27（一腹の 12%）、1.41（一腹の 13%）であった（CICAD 20031）。 

 

Dawson らの行った心臓の発生における異常の評価は、標準的な発生毒性試験プロトコー

ルの内容を超えていた。他の試験あるいは試験施設からは、そのような異常の背景発生率

あるいは機能的意義に関する情報は得られていない。対照群の胎児における異常の発生率

（全胎児の 3%、全腹（親動物）の 24%、一腹あたりの影響が生じた胎児数 1.40）から、背

景発生率が高いことが示唆されている。盲検化を行なったと報告しているため、データに

は観察者の偏りの影響はないと思われる（CICAD 20031）。 
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（５）遺伝毒性試験 

1,1-DCE の遺伝毒性試験結果を表２、３に示す（CICAD 20031）。 

１）細菌等を用いた in vitro 試験 

1,1-DCE は、代謝活性化系の存在下でサルモネラ菌（Salmonella typhimurium）および

大腸菌（Escherichia coli）に突然変異を誘発した。また、代謝活性化なしの条件下でサ

ルモネラ菌TA100に対して弱い突然変異誘発性を示した。酵母（Saccharomyces cerevisiae）

では、復帰突然変異および有糸分裂性遺伝子変換を誘発し、代謝活性化の存在および非存

在下で異数体を誘発した。マウスの宿主経由試験においては復帰突然変異および有糸分裂

性遺伝子変換を誘発した（CICAD 20031）。 

 

２）ほ乳類細胞を用いた in vitro 試験 

in vitro 試験では、マウスリンパ腫細胞で遺伝子突然変異が増加したが、チャイニーズ

ハムスターCHL 細胞では代謝活性化の有無にかかわらず増加しなかった。代謝活性化系の

存在下でチャイニーズハムスターCHL 細胞において姉妹染色分体交換を誘発したが、代謝

活性化系非存在下では誘発しなかった（CICAD 20031）。 

  

  ３）in vivo 試験 

in vivo 試験では、1,1-DCE は、マウスの骨髄または胎児赤血球、あるいはラットの骨髄

において小核あるいは染色体異常を誘発せず、また、マウスおよびラットにおいて優性致

死突然変異を誘発しなかった。マウスリンパ腫細胞を用いた染色体異常試験は行なわれて

いない（CICAD 20031）。 

 

Reitz らは、Sprague-Dawley ラット（雄、体重 200～250 g）、CD-1 マウス（雄、体重 18

～20g）における 1,1-DCE（40、200 mg/m3）の 6 時間吸入暴露試験を行い、肝臓および腎

臓での DNA アルキル化、DNA 修復、ならびに DNA 複製を調べた。200 mg/m3では、ラットお

よびマウスにおいて DNA アルキル化がごくわずかに増加した。マウスの腎臓では、DNA 修

復がごくわずかに増加（200 mg/m3）し、組織損傷（200 mg/m3での腎臓ネフローゼ、40 mg/m3

でのごくわずかな影響）、DNA 複製の増加（40 mg/m3で[3H]チミジン取り込みの 7倍の増加、

200 mg/m3で 25 倍の増加）、ならびに有糸分裂数の増加が生じた。マウスの肝臓では、いず

れの用量においても病理組織学的損傷、あるいは DNA 複製の増加は認められなかった。ラ
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ットでは、40 mg/m3 で腎臓の DNA 複製がわずかに増加したが（[3H]チミジン取り込みの 2

倍の増加）、肝臓では増加しなかった。この試験は、200 mg/m3で暴露したラットでは行な

われなかった（Reitz et al.1980 20）。 

 

（６）発がん性試験 

１）ラット（吸入暴露、52 週間） 

Sprague-Dawley ラット（雌雄各群 30 匹、最高濃度群 60 匹、対照群 100 匹、16 週齢）

における 1,1-DCE（0、10、25、50、100、150 ppm）の 1 日 4 時間、週 4～5 日、52 週間の

吸入暴露試験を行った。雌において、対照群と比較して乳腺腫瘍の増加（対照群 32%、10ppm

群 50%、25ppm 群 40%、50ppm 群 50%、100ppm 群 60％、150ppm 群 58%）が認められた（Maltoni 

et al.19779a）。 

 

２）ラット（吸入暴露、52 週間） 

Sprague-Dawley ラット（雌雄各群 30 匹、最高濃度群 60 匹、対照群 100 匹、16 週齢）

における 1,1-DCE（0、10、25、50、100、150 ppm）の 1 日 4 時間、週 4～5 日、52 週間の

吸入暴露試験を行った。自然死するまで観察し、最大 137 週間観察した。対照群と比較し

て、投与群の雌に乳腺腺腫および線維腺腫が有意に（p<0.05）増加（対照群 88.4%、10ppm

群 78.6%、25ppm 群 100%、50ppm 群 100%、100ppm 群 95.4%、150ppm 群 91.3%)（EPA 2002b 23）

したが、発生率に用量相関はなかった（Maltoni et al.198510）。 

 

３）ラット（吸入暴露、18 ヶ月間） 

Sprague-Dawley 系ラット（Spartan 亜系、雌雄各群 86 匹）における 1,1-DCE の 1 日 6

時間、週 5 日、18 か月間の吸入暴露試験を行った。中間の剖検は暴露開始 1、6、12 か月

後に行った。暴露濃度は 40、160 mg/m3（10、40ppm（EPA 2002b23））であったが、1か月後

の剖検で暴露に関連した所見が認められなかったため、100、300 mg/m3（25、75ppm（EPA 2002b 

23））に変更された。数種の腫瘍または型別腫瘍の発生率は、対照群と比べて有意に増加ま

たは減少したが、いずれの変化も 1,1-DCE の影響と関連するものとは判断されなかった。

対照群および投与群における腫瘍発生率は、実施した試験機関における SD ラット（Spartan

亜系）の背景対照データと同等であった（Quast et al.198619a、Rampy et al.197719b）。 
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４）ラット（経口投与、104 週間＝2 年間） 

F344/N ラット（雌雄各 50 匹、9 週齢）における 1,1-DCE（0、1、5 mg/kg 体重/日、溶

媒：コーンオイル、対照群にはコーンオイルのみ投与）の 104 週間強制経口投与試験を行

った。試験中の 82 週までに、対照群の 12 匹（雄）および低用量群の 10 匹（雄）が、試験

中の事故で死亡しており、生存分析から除いている。雌雄ともに、生存、平均体重、臨床

症状において、投与に関連した影響は認められなかった。病理組織学的検査の結果、各群

で慢性腎炎が認められ（雄：26/50、24/48、43/48、雌：3/49、6/49、9/44）、雄の高用量

群で有意差が認められた。NTP では、この試験では、腫瘍の発生の増加は認められないと

し、この試験条件下では、1,1-DCE の投与により F344/N ラットにおいて発がん性を示さな

いと結論している（NTP 198215）。 

 

５）ラット（飲水投与、２年間） 

Sprague-Dawley ラット（雌雄各 48 匹、対照群：各 80 匹、各 6～7 週齢）における 1,1-DCE

（0、50、100、200 ppm、時間加重平均により、投与量は雄：0、7、10、20 mg/kg 体重/

日、雌：0、9、14、30 mg/kg 体重/日と算出）の 2年間の飲水投与試験を行った。唯一被

験物質に起因した変化が、肝臓の病理組織学的検査で認められた。雌の全群及び雄の最高

濃度群のみに脂肪変性を伴う肝細胞の病変が認められた。腫瘍性の所見は全群とも認めら

れなかった（Quast et al. 1983 19）。 

 

６）マウス（吸入暴露、52 週間） 

Swiss マウス（対照群雌雄各 190 匹、10ppm 群各 30 匹、25ppm 群各 120 匹、16 週齢）に

おける 1,1-DCE（0、10、25ppm）の 1 日 4 時間、週 4～5 日、52 週間の吸入暴露試験を行っ

た。試験開始から、55 週間後に生存している実験動物について、対照群と比較して腎臓の

腺がんの増加（雄：0/126、0/25、16/98、雌：0/158、0/26、1/112）が認められた。本試

験は、50ppm、100ppm、200ppm の吸入暴露試験も行っているが、死亡率が高く毒性影響が

あったことから、最高用量群を 25ppm として試験を設定している。また、Maltoni らは、

1,1-DCE の吸入暴露により、腎臓の腺がんの発生が示されているとしている（Maltoni et 

al.19779a）。 
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７）マウス（吸入暴露、52 週間） 

Swiss マウス（対照群雄雌各 190 匹、40 mg/m3群各 30 匹、100 mg/m3群各 150 匹）にお

ける 1,1-DCE（0、40、100 mg/m3、換算値：0、10、25ppm（EPA 2002b23））の 1日 4 時間、

週 4-5 日、52 週間の吸入暴露試験を行った。暴露終了後、動物は自然死するまで観察し、

最大 126 週間観察した。100 mg/m3 群の雄において、対照群と比較して統計学的に有意な

（p<0.01）腎臓の腺がんの増加（EPA 2002b23）が認められたが、40 mg/m3群の雄および雌

の両暴露群では認められなかった（0/126、0/25 、28/119）。乳がんについては、対照群と

比較して統計学的に有意な（p<0.01）増加（CICAD 2003 1）が、雌の両暴露群に認められ

たが、用量反応関係は明確でなかった。肺の腺腫については、有意な増加が雌雄の両暴露

群に認められたが、この用量反応関係も明らかではなかった。また、肺がんは認められな

く、乳腺および肺の腫瘍の有意な増加を暴露による影響には含めていない（Maltoni et 

al.1985 10）。 

 

８）マウス（経口投与、104 週間＝2 年間） 

B6C3F1/N マウス（雌雄各 50 匹、９週齢）における 1,1-DCE（0、2、10 mg/kg 体重/日、

溶媒：コーンオイル、対照群にはコーンオイルのみ投与）の 104 週間強制経口投与試験を

行った。生存、臨床症状において、投与に関連した影響は認められなかった。病理組織学

的検査の結果は、高用量群の雄および低用量群の雌マウスで肝臓の壊死の発生率の増加が

認められた（雄：1/46、3/46、7/49、雌：0/47、4/49、1/49）。唯一観察された有意な（P>0.05）

所見は低用量群の雌マウスに認められた腫瘍発生率の増加であり、認められた例数は、リ

ンパ腫が対照、低用量、高用量の各群 2/48、9/49、6/50 例、およびリンパ腫または白血病

が 7/48、15/49、7/50 例であった。これらの増加は、高用量群には認められなかったため、

1,1-DCE 投与と関連するものとは見なされなかった（NTP 1982 15）。 

 

 

 

Ⅲ．国際機関等の評価 

１．International Agency for Research on Cancer  (IARC 19997)  

グループ 3：ヒトに対する発がん性について分類できない 
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２．Joint Expert Committee on Food Additives (JECFA) Monographs and Evaluations   

評価書なし 

３．WHO 飲料水質ガイドライン 

・第３版（WHO 2004a 24） 

Sprague-Dawley ラットの 2年間飲水投与（雄 7、10、20 mg/kg 体重/日、雌 9、14、30 mg/kg 

体重/日）試験（Quast et al. 198319）における肝臓への影響をエンドポイントとして、

雌の LOAEL：9 mg/kg 体重/日に、不確実係数 1000（種差および個人差に 100、NOAEL でな

くLOAELを使用したことおよび発がんポテンシャルについて10）を適用してTDIを9 μg/kg 

体重/日とした。 

なお、TDI については、第２版（1996）ガイドライン値と同様である。 

〔参考〕 

TDI の飲料水からの寄与率を 10%、体重 60 kg の成人の 1 日の飲水量を 2 L として、第 3 版

でのガイドライン値 0.03 mg/L（端数処理値）が設定された。 

 

・第３版；一次追補（first addendum）（WHO 200525） 

IPCS（CICAD 20031）が設定した TDI：0.046 mg/kg 体重/日を、同じ根拠（ごくわずか

な肝小葉中心性の脂肪変性（Quast et al.,198319）に基づいた BMDL10；4.6mg/kg 体重/日

に不確実係数 100（種差、個体差各 10）を適応）で採用している。 

〔参考〕 

TDIの飲料水からの寄与率を、食物からの摂取率が低い場合の安全側のデフォルトである 10%

とし、体重 60 kg の成人の 1 日の飲水量を 2 L とすると、健康影響に基づく約 140 µg/L とい

う値が算出される。しかし、この値は通常の飲料水中に検出される値よりも非常に大きいため、

1,1-ジクロロエチレンの飲料水における正式なガイドライン値を設定する必要がないと考え

られる（WHO 200525）。 

 

４．米国環境保護庁（US EPA） 

Integrated Risk Information System (IRIS)（U.S. EPA） 

EPA/IRIS では、化学物質について TDI に相当する経口リファレンスドース（経口 RfD）

として慢性非発がん性の情報を提供するとともに、もう一方で、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、経口暴露によるリスクについての情

報を提供している。 

（１）経口 RfD（U.S. EPA 2002a22）   

EPA では、Quast ら（198319）の試験に基づき、RfD を設定している。その際、肝細胞腫
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脹については、血清における肝酵素の増加等の影響がないことから生物学的に有意でない

とし、雌における肝細胞脂肪変性の増加から、NOAEL は 9 mg/kg 体重/日、LOAEL は 14 mg/kg 

体重/日とした。また、雌の結果についてベンチマーク・ドース（BMD）分析を行ない、BMDL10

は 4.6 mg/kg 体重/日とした（EPA 2002a22）。 

影響（Critical Effect） 用量* 不確実係数

（UF） 

修正係数

（MF） 

参照用量 

（RfD） 

肝毒性（脂肪変性） 

 

ラット慢性（2年間）飲水

投与試験 

（Quast et al. 1983 19） 

NOAEL: 9 mg/kg 体重/日 

LOAEL:14mg/kg 体重/日 

 

BMDL10: 4.6 mg/kg 体重/日

 

 

 

100 ** 

（種差およ

び個人差） 

 

 

 

1 

 

 

 

5×10-2 

mg/kg 体重

/日 

*  動物の飲水量測定値による換算 

** ラットに認められた最小影響である脂肪変性は、肝機能に悪影響を与えた証拠がなくグル

タチオンレベルの減少もないため有害影響とは見なさなかったが、低値である BMDL10 を用い

て RfD を算出することによって、肝臓をより重篤な影響（脂肪肝や肝壊死）から保護する値

になると考えられる. 

 

（２）発がん性（U.S. EPA 2002a 22） 

・発がん性分類 

EPA は、1986 年の EPA 発がんリスク評価ガイドラインに基づき、1,1-DCE をグループ C

（ヒトに対して発がんの可能性あり：possible human carcinogen）に分類した。1999 年

の EPA の発がん物質リスク評価ガイドライン案では、1,1-DCE は、げっ歯類の吸入暴露試

験の結果からは、ヒトに対して発がん性を示唆する証拠があるが、ヒト発がんポテンシ

ャルを評価するに足る証拠ではないと結論している（U.S. EPA 2002a 22）。 

 

・経口暴露によるリスク 

EPA は、1,1-DCE の示す経口暴露による発がん性の証拠は不確かなため定量評価の適用

ができないとしている。吸入暴露についても、1,1-DCE はヒトの発がん性を示唆する証

拠を示しているが、証拠の重みは吸入ユニットリスクを正当に導くに十分でないとして

いる（U.S. EPA 2002a 22）。 

 

５．我が国における水質基準の見直しの際の評価（厚生労働省 200327）   

in vitro の多くの試験で遺伝毒性がみられたが、in vivo 優性致死アッセイでは陽性

ではなかった。マウスの１つの吸入試験で腎臓の腫瘍が生じたが、飲水試験を含む他の試
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験では発がん性はみられなかった。IARC は 1,1-DCE を Group３（ヒト発がん性に分類でき

ない）に分類した（IARC 19997）。 

 平成4年の専門委員会及びWHO（1996）では、ラットの２年間飲水試験（Quast et al.198319）

での肝臓の組織変化を根拠にした LOAEL 9mg/kg 体重/日と不確実係数 1000（個体差・種間

差：100、発がんの可能性と NOAEL の代わりに LOAEL を使用した因子：10）から算出された

TDI：9μg/kg 体重/日が求められた。2 年間の飲水実験から得られた LOAEL は最小の肝組

織の変化であり、生化学検査結果においては全く影響はみられていない。一方、発がん性

については 3つの経口投与の実験ではラット、マウスともに発がん性は認められていない

が、マウスの吸入試験で乳腺がん、肺腺腫、腎腺がんが認められており、変異原性もある。

以上のように NOAEL に非常に近い LOAEL であること、吸入暴露で明らかに発がん性が認め

られたこと（IARC 19997）、変異原性のあることから追加の UF は 10 とした。 

 平成 4年の専門委員会以後、評価値算定に関わる新たな知見は報告されていないことか

ら、平成 4年の専門委員会の判断を踏襲する。したがって、TDI：9μg/kg 体重/日の飲料

水への寄与率を 10％とし、体重 50kg のヒトが 1 日 2Ｌ飲むと仮定して算出した指針値

0.02mg/L は維持することが適切である 

 

６．その他 CICAD（CICAD 20031） 

TDI 設定 

雌の Sprague-Dawley ラットへの経口暴露で認められた最も鋭敏なエンドポイントは、ご

くわずかな肝小葉中心性の脂肪変性である（Quast et al. 1983 19）。この影響の BMDL10は、

4.6 mg/kg 体重/日である。総不確実係数を 100 とし、BMDL10から耐容摂取量が 0.05 mg/kg 

体重/日と算出される（4.6 mg/kg 体重/日÷100 = 0.046、四捨五入して 0.05 mg/kg 体重

/日）。不確実係数のデフォルト値を変える根拠となるデータがなかったため、種差および

個人差にそれぞれ 10 の不確実係数を使用した。 

経口投与のどの試験でも、1,1-DCE が発がん性物質であることを示す証拠は得られなか

った。そのため、経口傾斜係数は得られない。吸入暴露経路による 1件のバイオアッセイ

では、発がん性を示唆する証拠が明らかになっている。しかし、その試験からは、吸入ユ

ニットリスクの誘導の根拠となる、十分な説得力をもった証拠は得られていない。 
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Ⅳ．食品健康影響評価 

   ＷＨＯ飲料水水質ガイドライン（第３版）、我が国の水質基準見直しの際の評価等に基

づき、当該物質に係る食品健康影響評価を行った。 

ヒトへの健康影響の報告は疫学研究が一つあるが有用な報告はなく、評価に供した毒

性試験は、実験動物試験として、急性毒性試験（ラット、マウス）、短期毒性試験（ラッ

ト、マウス、イヌ）、長期毒性試験（ラット）、生殖・発生毒性試験（ラット）、遺伝毒性

試験、発がん性試験（ラット、マウス）等である。各試験における NOAEL 等を表５に示

した。 

１．有害性の確認 

（１）ヒトへの影響   

  1,1-DCE に職業暴露された作業者について、暴露コホートと対象者の間に血液検査、

臨床化学検査、死亡の有意差は認められなかった。この研究は、被験者の数が不十分

（138 名）であり、限られた数のエンドポイントしか検討されていない限定的研究であ

るため、毒性に関する有用な情報は得られなかった。 

（２）実験動物等への影響 

１）急性毒性試験 

マウスはラットより 1,1-DCE に対する感受性が高い。 

経口LD50値については、現時点で入手可能な知見から、ラットは雄1,550～1,800、

雌 1,500 mg/kg、マウスでは雄 217、雌 194 mg/kg である。 

   ２）短期毒性試験 

現時点で入手可能な知見から、ラットの NOAEL は、週 5日、13 週間の強制経口投

与で得られた、ごく軽度ないし軽度の肝細胞肥大をエンドポイントとした 40mg/kg 

体重/日と判断できる（週5日間の投与であるため、週7日間に換算すると28.6 mg/kg 

体重/日）。 

    また、マウスの NOAEL は、週 5 日、13 週間の強制経口投与で得られた、肝臓の小

葉中心性壊死、雄の平均体重の減少をエンドポイントとした 40mg/kg 体重/日と判

断できる（週5日間の投与であるため、週7日間に換算すると28.6 mg/kg 体重/日）。 

     イヌについては、97 日間の強制経口投与で、一般状態・各種検査値・病理組織学

的変化が認められなかったことから、NOEL は 25 mg/kg 体重/日である。   
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３）長期毒性試験 

現時点で入手可能な知見から、ラットの 2 年間の飲水投与で得られた、雌におけ

るごく軽度の肝細胞腫脹の発生率の増加をエンドポイントとし、LOAEL9mg/kg 体重/

日と判断できる。 

   ４）生殖・発生毒性試験 

現時点で入手可能な知見から、ラットの三世代飲水投与で得られた、三世代にわ

たり生殖能力に影響が生じなかったことをエンドポイントとして、NOAEL は 200ppm

と判断できる。この 200pm については、CICAD では、Quast らのラットの長期毒性試

験（飲水投与、２年間）と同様の設定であることから、30 mg/kg 体重/日としてい

る。 

一方、Dawson らのラット（飲水投与、交配前～妊娠期間）の胎児の心臓変化を評

価した試験では、0.15mg/L（CICAD1 換算：0.02 mg/kg 体重/日）の投与で異常が認

められている。この試験については、CICAD では、用量－反応関係が明らかになっ

ておらず、ラットの三世代飲水試験で成長あるいは生存に対する生物学的に有意な

影響が報告されなかったため、心臓異常の生物学的有意性は疑問であるとし、

1,1-DCE の薬物動態を考えれば、心臓異常と暴露の間に因果関係があることは疑わ

しく、Dawson らが用いた暴露量は、ラットの肝臓における CYP2E1 の飽和レベルよ

り低く、母動物に投与された 1,1-DCE は全て肝臓で代謝され、GSH または高分子と

反応することから、有意量の 1,1-DCE あるいは毒性代謝物が胎児に存在する可能性

は極めて低いとし、これらの理由より、1,1-DCE への暴露により心臓の変化が生じ

たと結論することはできないとしている。 

５）遺伝毒性試験、発がん性試験 

in vitro 試験においては、細菌、酵母、培養細胞を用いた遺伝子突然変異試験

で代謝活性化系の存在下で陽性である。また、培養細胞を用いた染色体異常試験で

代謝活性化系の存在下で陽性である多くの試験で陽性であることから、弱い変異原

性物質であるが、in vivo 試験ではすべて陰性となっている。このことから、現時

点において、1,1-ジクロロエチレンに遺伝毒性があるとは判断できない。 

発がん性に関して、現時点で入手可能な知見から、吸入暴露試験において、ラッ

トでは乳腺腫瘍、マウスでは腎臓の腺がんを誘発する知見があり、一方で、発がん

性を示す証拠が得られないとする知見もあった。また、経口投与、飲水投与試験に
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おいては、発がん性を示す証拠は得られなかった。IARC（19997）では、1,1-ジクロ

ロエチレンは Group３（ヒトに対する発がん性について分類できない）に分類され

ている。 

以上のことから、現時点においては、発がん性の可能性を完全に否定できないも

のの吸入暴露での発がん性を誘発する知見があるものの、経口投与での発がん性を

示す証拠は得られていない。いずれにしても、遺伝毒性試験結果から遺伝毒性発が

ん物質には分類されない。      

＜案 1＞ 

２．用量反応評価 

ＷＨＯ第３版及び水質基準見直しの際の評価では、ラットを用いた 2 年間の飲水投与

試験における肝臓影響（肝細胞腫脹）を最も鋭敏なエンドポイントとして、それらの影

響が 9mg/kg 体重/日以上の群で認められたことに基づき、LOAEL は 9mg/kg 体重/日とし

ている。 

これらの判断は、妥当と考えられることから、ＷＨＯ第３版及び水質基準見直しの際

の評価と同様に、肝臓影響（肝細胞腫脹）を最も鋭敏なエンドポイントとして、LOAEL

を 9mg/kg 体重/日とする。 

 

３．ＴＤＩの設定  

（１）ＬＯＡＥＬ ９mg/kg 体重/日 

（根拠）雌ラットを用いた２年間の飲水投与試験（Quast et al.198319）による肝臓への

影響（肝細胞腫脹） 

（２）不確実係数として１０００ 

（個体差、種差、各々：１０、 

LOAEL を使用したこと（NOAEL に近い LOAEL）及び発がん性の可能性（吸入暴露

試験における発がん性）：合算値１０） 

（３）以上を適用して、ＴＤＩを設定する場合は、９μg/kg 体重/日とする。 

 

４．暴露状況   

平成１６年度水道統計における、1,1-ジクロロエチレンの水道水の検出状況（表６）は、

原水において、最高検出値は、水道法水質基準値（0.02 mg/L）の 40%超過～50%以下であ
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ったが、大部分は水質基準値の 10%以下（1,172/1,174 地点）であった。一方、浄水におい

ては、最高検出値は、水質基準値の 10%超過～20%以下であったが、大部分は水質基準値の

10%以下（2,239/2,242 地点）であった。 

水道法水質基準値の 10%である濃度 0.002 mg/L の水を体重 55kg の人が１日あたり２Ｌ

摂水した場合、体重１kg の摂取量は、0.08 μg/kg 体重/日と考えられる。この値は、TDI 9 

μg/kg 体重/日の１１０分の１程度である。 

 

 

Ⅴ．まとめ 

物質名：  1,1-ジクロロエチレン 

耐容一日摂取量 ： ９μg/kg 体重/日 

（根拠）雌ラットを用いた２年間の飲水投与試験（Quast et al.198319）による肝臓

への影響（肝細胞腫脹） 

ＬＯＡＥＬ ： ９mg/kg 体重/日 

  不確実係数 ： １０００ 

 

 

＜案２＞ 

２．用量反応評価 

1,1-ジクロロエチレンについては、ラットを用いた 2 年間の飲水投与試験（Quast et 

al.198319）による肝臓への影響で、ＬＯＡＥＬ ９mg/kg 体重/日が最も鋭敏なエンドポイ

ントである。しかし、ＮＯＡＥＬが得られていないことから、ＷＨＯ第３版追補（2005）

と同様にＮＯＡＥＬに近い値として導きだされているＢＭＤを用いることが、最も適当と

考えられる。よって、ラットを用いた 2 年間の飲水投与試験（Quast et al.198319）によ

る肝小葉中心性の脂肪変性に基づき BMDL10:4.6mg/kg 体重/日とし、不確実係数 100（種差、

個体差各 10）を適応し、TDI を 46μg/kg 体重/日とする。 

なお、発がん性については、経口投与では発がん性物質であることを示す証拠が得られ

ていないこと、吸入暴露でマウスの腎臓の腺がんの増加が認められているが、Swiss マウ

スは腎臓がんが比較的多く、ラットの吸入暴露では認められないこと、また、発がんが認

められた吸入暴露で、吸入ユニットリスクの誘導の根拠となる十分な証拠は得られていな
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いことから、発がん性の可能性は考慮しないこととする。 

 

 

 

３．ＴＤＩの設定 

（１）ＢＭＤＬ１０  ４．６mg/kg 体重/日 

（根拠）ラットを用いた２年間の飲水投与試験（Quast et al.198319）による肝小葉中心

性の脂肪変性 

（２）不確実係数として１００ 

（個体差、種差、各々：１０） 

（３）以上を適用して、ＴＤＩを設定する場合は、４６μg/kg 体重/日とする。    

 

４．暴露状況   

平成１６年度水道統計における、1,1-ジクロロエチレンの水道水の検出状況（表６）は、

原水において、最高検出値は、水道法水質基準値（0.02 mg/L）の 40%超過～50%以下であ

ったが、大部分は水質基準値の 10%以下（1,172/1,174 地点）であった。一方、浄水におい

ては、最高検出値は水質値基準値の 10%超過～20%以下であったが、大部分は水質基準値の

10%以下（2,239/2,242 地点）であった。このことから、水道法水質基準値の 10%である濃

度0.002 mg/Lの水を体重55kgの人が１日あたり２Ｌ摂水した場合、体重１kgの摂取量は、

0.08 μg/kg 体重/日と考えられる。この値は、TDI 46 μg/kg 体重/日の５７５分の１であ

る。 

 

Ⅴ．まとめ 

物質名：  1,1-ジクロロエチレン 

耐容一日摂取量 ： ４６μg/kg 体重/日 

（根拠）ラットを用いた２年間の飲水投与試験（Quast et al.198319）による肝小葉

中心性の脂肪変性 

ＢＭＤＬ１０ ： ４．６mg/kg 体重/日 

  不確実係数 ： １００ 
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表２ 1,1-DCE in vitro 遺伝毒性試験結果（CICAD 20031） 

結 果 a  

試 験 系 

 

指標 代 謝活性有 代謝活性無

 

著 者 

サ ル モ ネ ラ 菌 

BA13/BAL13 

前進突然変異 ＋ － Roldan-Arjona et al. 1991

サルモネラ菌 TA 100、 

TA 1535 

復帰突然変異 ＋ NT Malaveille et al. 1997、

Jones & Hathway 1978c、 

Bartsch et al. 1979、 

サルモネラ菌 

TA 100、TA 1535、 

TA  98、TA 97 

復帰突然変異 ＋ － Simmon & Tardiff 1978、 

Oesch et al. 1983、Baden et 

al. 1977、Strobel & Grummt 

1987 

サルモネラ菌 TA 100 復帰突然変異 ＋ ＋ Waskell 1978 

サルモネラ菌 TA 100 復帰突然変異 ＋ (+) Strobel & Grummt 1987 

サルモネラ菌 TA 104 復帰突然変異 － － Strobel & Grummt 1987 

サルモネラ菌 

TA 1537、 TA 98、 TA 92 

復帰突然変異 (+) － Oesch et al. 1983、 Strobel 

& Grummt 1987 

大腸菌 K12 前進または復帰突然

変異 

(+)  － Oesch et al. 1983 

大腸菌  WP2 uvrA 復帰突然変異 ＋ － Oesch et al. 1983 

酵母 D7  遺伝子変換 ＋ － Bronzetti et al. 1983 

酵母 D7  有糸分裂性遺伝子変

換 

－ ＋b Koch et al. 1988 

酵母 D7 復帰突然変異 ＋ － Bronzetti et al. 1983 

酵母 D7 復帰突然変異 ＋ ＋b Koch et al., 1988 

酵母 D61.M 異数性 ＋ ＋ Koch et al. 1988 

ﾁｬｲﾆｰｽﾞﾊﾑｽﾀｰ肺 V79 細

胞, hprt 座、ウアバイン

抵抗性 

遺伝子突然変異 － － Drevon & Kuroki 1979 

マウスリンパ腫 L5178Y

細胞, tk 座 

遺伝子突然変異 ＋ ? McGregor et al. 1991 

ﾁｬｲﾆｰｽﾞﾊﾑｽﾀｰ肺  姉妹染色分体交換 ＋ － Sawada et al. 1987 

ﾁｬｲﾆｰｽﾞﾊﾑｽﾀｰ DON-6 細

胞、線維芽細胞 CHL 細胞 

染色体異常 NT － Sasaki et al. 1980、 

Ishidate 1983 

ﾁｬｲﾆｰｽﾞﾊﾑｽﾀｰ肺細胞 染色体異常 ＋ － Sawada et al. 1987 

マウス宿主経由法 

S. cerevisiae D7  

復帰突然変異 

遺伝子変換 

NT ＋ Bronzetti et al. 1981 

a  + 陽性,  (+) 弱い陽性,  － 陰性,  NT 試験なし,  ? 不明確. 
ｂ  対数増殖期細胞で陽性.  
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表３ 1,1-DCE in vivo 遺伝毒性試験結果（CICAD 2003 1） 

試 験 系 指標 結 果 a 著 者 

マウス骨髄 小核 － Sawada et al. 1987 

マウス胎児赤血球 小核 － Sawada et al. 1987 

Sprague-Dawley ラット骨髄細

胞  

染色体異常 － Rampy et al. 1977 

雄 CD-1 マウス 優性致死 － Anderson et al. 1977 

CD ラット 優性致死 － Short et al. 1977b 
a  + 陽性,  ‒  陰性 

 

 

 

表４  ＷＨＯ等による 1,1-DCE のリスク評価 
根拠        NOAEL LOAEL  不確実係数    TDI 

                    （mg/kg 体重/日）    （μg/kg 体重/日）

WHO/DWGL      

 第３版 

(2004) 
ラットを用いた2年間飲水

投与試験（Quast et al. 

198319）による肝臓影響 

－ 9 

 

1000 
10(種差)×10(個

体差)×10（LOAEL

を使用したこと

及び発がんポテ

ンシャル） 

9 

 第３版

追補 

（2005） 

ラットを用いた2年間飲水

投与試験（Quast et al. 

198319）によるごくわずか

な肝小葉中心性の脂肪変

性 

 

BMDL10: 4.6 

 

100 
10(種差)×10(個

体差) 

４６ 

 

EPA/IRIS 

 

同上 

 

 

同上 

 

 

同上 
 

 

５０ 

 

 

水道水 

ラットを用いた2年間飲水

投与試験（Quast et al. 

198319）による肝臓の組織

変化 

 

 

 

－ 

 

 

9 

1000 
10(種差)×10(個

体差)×10（NOAEL

に 非 常 に 近 い

LOAEL、吸入暴露

で発がん性、変異

原性から） 

 

 

9 

 

CICAD 

ラットを用いた2年間飲水

投与試験（Quast et al. 

198319）によるごくわずか

な肝小葉中心性の脂肪変

性 

 

 

BMDL10: 4.6 

 

100 
10(種差)×10(個

体差) 

 

５０ 
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表５ 各試験における NOAEL 等 

番

号 

動物種･ 

系統･性･ 

動物数/群 

 

試験種 

 

エンドポイント 

NOAEL 
mg/kg 体重/

日 

LOAEL 
mg/kg 体重/

日 

著者 

短 

1 

ラ ッ ト

F344 雄雌

5 

14 日間強

制経口投

与 

平 均 体 重 の 有 意 な 減 少

(500-)、死亡動物肝臓の出血

性壊死(500-) 

 

100 

 

500 

 

2 ラ ッ ト

F344 雄雌

10 

週 5 日 13

週 間 強 制

経口投与 

死亡 3/10 例および肝臓小葉

中心性壊死(雌 250),平均体重

減少(雄 250), ごく軽度～軽

度の肝細胞肥大(100-) 

40 

(週７日間

換算28.6)

100 

(週 7 日間 

換算 71.4) 

 

 

3 マウス 

B6C3F1 雄

雌 5 

14 日間強

制経口投

与 

全動物死亡および死亡動物肝

臓の出血性壊死(500) 

 

100 

   

500 

 

4 マウス 

B6C3F1 
雄雌 10 

週 5 日 13

週 間 強 制

経口投与 

死亡及び肝臓小葉中心性壊死

(100-),平均体重減少(雄 100)

40 

(週 7 日間

換算28.6)

100 

(週 7 日間 

換算 71.4) 

 

5 イヌ 

ビーグル

4 

97 日間強

制経口投

与 

一般状態、各種検査値、病理

組織学的検査結果に影響なし

(NOEL) 

25（Ａ）

  

 

9（Ｅ） 

9（Ｗ） 

14（Ｅ） 

WHO、水質基

準の根拠論

文 
(6)発がん性試

験 5)と同一試

験、病理組織学

的検査実施。 

長 

1 

ラット 

SD 雄雌 

対照 80 

投与群 48 

2 年間 

飲水投与 

ごく軽度の肝小葉中心性の脂

肪変性(雄 20, 雌 14 以上で有

意) 、ごく軽度の肝細胞腫脹

（雄 20, 雌 9 以上で有意) 

BMDL10: 4.6（Ｅ、Ｃ） EPA、CICAD の

根拠論文 

生 

1 

ラット SD 

開始時 

雄 10-15 

雌 20-30 

三世代 

飲水投与 

 

6 セット（F1a,b, F2, F3a,b,c）

の動物に関する生殖・発生影

響なし 

 

200ppm 

(≒30) 

（C） 

  

2 ラット SD

雌 26-27 

妊娠 6～15

日 

飲水投与 

催奇形性認められず (NOEL) 

40(A) 

  

交配前 48

日間、妊娠

中 20 日間 

胎児心臓奇形の発生頻度増加  110mg/L 

(≒18) 

 

 

交配前 56

日間、妊娠

中 20 日間 

胎児心臓奇形の発生頻度増加  0.15mg/L

(≒0.02) 

 

 

交配前 61

日間 

奇形発生頻度増加なし 110mg/L 

(≒18) 

 

  

3 ラット SD

雌 

飲水投与 

交配前 82

日間 

奇形発生頻度増加なし 0.15mg/L 

(≒0.02) 

 

  

短：短期毒性試験  長：長期毒性試験  生：生殖・発生毒性試験 

Ａ：著者  Ｗ：ＷＨＯ  Ｅ：ＵＳ ＥＰＡ  Ｃ：ＣＩＣＡＤ  無印：ＷＧ   
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表６ 水道水（原水・浄水）での検出状況 28 

        基準値に対する度数分布表（上段：％  下段：個/mL) 

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%

超過年

度 

浄水

／ 

原水

の別 

水源種別 

測定 

地点

数 
～

0.002 

～

0.004

～

0.006

～

0.008

～

0.010

～

0.012

～

0.014

～

0.016

～

0.018 

～

0.020 

0.021

～ 

全体 1,174 1,172 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0

表流水 385 385 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

ダム、湖沼水 124 124 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

地下水 476 474 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0

原水 

その他 189 189 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

全体 2,242 2,239 3 0 0 0 0 0 0 0 0 0

 表流水 512 512 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

 ダム湖沼 159 159 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

 地下水 1,091 1,088 3 0 0 0 0 0 0 0 0 0

H16 

浄水 

 その他 480 480 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
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本評価書中で使用した略号については次にならった 

ALT アラニンアミノトランスフェラーゼ，グルタミン酸オキサロ酢酸トランスアミナーゼ 

AP、ALP アルカリフォスファターゼ 

AST 
アスパラギン酸アミノトランスフェラーゼ，グルタミン酸ピルビン酸トランスアミナー

ゼ 

AUC 血中薬物濃度－時間曲線下面積 

BUN 血液尿素窒素 

ＢＭＤＬ10 10％の影響に対するベンチマーク用量の 95％信頼下限値 

CHL チャイニーズハムスター肺由来細胞株 

CHO チャイニーズハムスター卵巣由来細胞株 

Cmax 最高血(漿)中濃度 

CPK クレアチンフォスフォキナーゼ 

CYP シトクロムＰ４５０ 

GSH グルタチオン 

Hb ヘモグロビン(血色素) 

Ht ヘマトクリット 

LC50 半数致死濃度 

LD50 半数致死量 

LDH 乳酸脱水素酵素 

LOAEL 最小毒性量 

LOEL 最小作用量 

MCH 平均赤血球血色素量 

MCHC 平均赤血球血色素濃度 

MCV 平均赤血球容積 

MLA マウスリンフォーマ試験 

NOAEL 無毒性量 

NOEL 無作用量 

OCT オルニチンカルバミルトランスフェラーゼ 

T1/2 消失半減期 

TBIL 総ビリルビン 

TDI 耐容一日摂取量 

TG トリグリセリド 

Tmax 最高血(漿)中濃度到達時間 
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