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要約 

 
清涼飲料水の規格基準改正に係る化学物質として、クロロホルムの食品健康影響評

価を行った。 
評価に供した試験成績は、急性毒性試験（マウス、ラット）、亜急性毒性試験（マ

ウス、ラット）、慢性毒性試験及び発がん性試験（マウス、ラット、イヌ）、生殖・発

生毒性試験（マウス、ラット）、遺伝毒性試験等である。 
ヒトにおいては、飲料水を通じてクロロホルムが慢性的に単独曝露された際の毒性

や発がんに関する研究は行われていないが、塩素消毒された飲料水とがん（主に膀胱

がん）との間に、弱い相関が認められている。 
動物実験では、非発がん毒性が肝臓や腎臓で認められている。また、発がん性につ

いては、ラットの強制経口投与試験及び飲水投与試験において、腎臓がんが見られ、

マウスの強制経口投与試験において、腎腫瘍と肝細胞がんの誘発が報告されている。 
遺伝毒性試験は陰性であったことから、クロロホルムに遺伝毒性はなく、TDI の算

出が可能であると判断した。 
発がん性に関する TDI は、マウスを用いた発がん性試験による腎尿細管腫瘍に基

づき、NOAEL は 14.6 mg/kg 体重/日となり、不確実係数 1,000（種差 10、個体差

10、安全側に立った発がん性の不確実係数 10）を適用して、14.6 μg/kg 体重/日とな

った。 
非発がん毒性に関する TDI については、イヌを用いた経口投与試験による ALT の

増加及び肝臓の脂肪性嚢胞の増加から LOAEL は 12.9 mg/kg 体重/日となり、不確実

係数 1,000（種差 10、個体差 10、LOAEL を使用 10）を適用して、12.9 μg/kg 体重/
日となった。 
以上、クロロホルムの TDI を 12.9 μg/kg 体重/日と設定した。 
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Ⅰ．評価対象物質の概要 

１．起源 

浄水過程で、水中のフミン質等の有機物質と消毒剤の塩素が反応して生成され

るトリハロメタンの主要構成物質である（参照 1）。 
 

２．一般名 

クロロホルム 
 

３．化学名 

 IUPAC 
和名：トリクロロメタン 
英名：trichloromethane 

CAS No. ： 67-66-3 
 

４．分子式 

  CHCl3 

 

５．分子量 

  119 
 

６．構造式 

 
７．物理化学的性状 

物理的性状 ： 特徴的な臭気のある、揮発性、無色の液体 
融点（℃） ：   -64 
沸点（℃） ：   62 
比重（水=1）： 1.48 
水への溶解度（g/100mL（20℃））：  0.8 
水オクタノール分配係数（log Pow）： 1.97 
蒸気圧（kPa（20℃））：  21.2 

 
８．現行規制等 

（１）法令の規制値等 

 水質基準値（mg/L）：0.06 
 その他基準： 労働安全衛生法：作業環境評価基準 10 ppm 
 

（２）諸外国等の水質基準値またはガイドライン値 

 WHO（mg/L）：0.2（第 3 版） 
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 EU（mg/L）： 〔総トリハロメタン として、0.1 mg/L〕 
U.S. EPA（mg/L；Maximum Contaminant Level）： 

〔総トリハロメタンとして、0.080 mg/L〕 
 

 

Ⅱ．安全性に係る知見の概要 

１．毒性に関する科学的知見 

WHO 飲料水水質ガイドライン、EPA／IRIS のリスト、ATSDR の毒性学的プロフ

ァイル、IARC のモノグラフ、WHO IPCS 等を基に、毒性に関する主な科学的知見

を整理した（参照 2,3,4,5,6,7,8,9,10,11）。 
 

（１）体内動態 

①吸収 

動物実験によれば、クロロホルムの腸管からの吸収は迅速（血中濃度の最高値は

約 1 時間後）であり、高い割合（64～98%）で吸収される。ヒトにおける実験結果

は少ないが、吸収は迅速であり、高い割合で吸収されることが示されている（参照

5）。 
 
②分布 

吸収されたクロロホルムは、体中で広範囲に分布することが知られている。8 名

のヒトの剖検例においては、脂肪中のクロロホルム濃度（5～68 g/kg）が最も高く、

腎臓・肝臓・脳のクロロホルム濃度（1～10 g/kg）は低かった（McConnell et 
al.,1975；参照 5 から引用）。動物実験においては、クロロホルム曝露後、早期に

肝臓及び腎臓に吸収されることが示されている（参照 5）。クロロホルムを強制経

口投与したマウスの肝臓では、水を溶媒として投与された場合、クロロホルム濃度

は 1.5 分後に最高値を示し、投与後 20 分間、コーン油を溶媒として投与された場

合よりも高い値を示した（参照 12）。150 mg/kg の濃度の 14C クロロホルムを雄

のマウスに腹腔内投与した場合、肝臓・腎臓・血液中における放射線測定値は 10
分後に最高値を示し、3 時間後に初期値に戻った（Gemma et al.,1996；参照 5 か

ら引用）。 
 
③代謝（酸化経路及び還元経路） 

クロロホルムの代謝経路を次頁に示す（参照 5）。 
トリハロメタンは、主として二酸化炭素及び／または一酸化炭素に代謝される

（参照 4）。クロロホルムの毒性はその代謝物に起因することが示唆されている。

クロロホルムの代謝については、in vivo のデータは限られているが、酸化経路と

還元経路が存在することが明らかにされている。クロロホルムの代謝は、酸化反応、

還元反応に関係なく、CYP に依存する活性化段階を通して進行する。酸化経路と

還元経路とのバランスは、種、組織、用量及び酸素分圧によって決まる。クロロホ

ルムの代謝は、肝臓、腎皮質、気管、気管支、嗅及び呼吸上皮鼻粘膜、食道、喉頭、

舌、歯肉、頬、鼻咽腔、咽頭及び軟口蓋の粘膜などの組織で見られる。これらのう

ち、最も活性の高い器官は肝臓であり、次いで鼻、腎臓である。マウスの腎毒性感
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受性の系統差及び性差は、腎臓のクロロホルム代謝能に依存する（参照 13）。 

 

 

図 クロロホルムの代謝経路（参照 5） 

 

クロロホルムは CYP の触媒作用によって酸化的に変換し、トリクロロメタノール

が生成する。トリクロロメタノールから塩化水素が脱離すると、反応中間体として

ホスゲンが生成される。ホスゲンは、水との反応により二酸化炭素が生成する場合

と、グルタチオンやシステインを含むチオール類との反応により付加体が生成する

場合がある。二酸化炭素は in vivo の酸化的経路において生じる主要なクロロホルム

の代謝物である。ホスゲン及び塩化水素は酸化的活性化による生成物であり、組織

の損傷を引き起こすことがある。ホスゲンの組織タンパク質との反応は、細胞損傷

や細胞死と関連する。肝臓中でのグルタチオンの枯渇により、クロロホルム代謝物

と組織タンパク質との共有結合が促進される（参照 13）。ホスゲンは細胞の求核分

子と共有結合するが、クロロホルム代謝物と DNA の結合はほとんど観察されない。

また、クロロホルムは、CYP を触媒とする還元的変換により、（フェノバルビター

ル誘導の有無にかかわらず）ジクロロメチルラジカルが生成する。この物質は組織

脂質と共有結合する（参照 4,13）。 
二次代謝経路には、CYP2B1/2/2E1 を介した還元的脱ハロゲン化（フリーラジカ

ルを生成する）及びグルタチオン-S-トランスフェラーゼ T1-1（GSST1-1）を介し

たグルタチオン抱合があり、後者は変異原性中間体を生成する。グルタチオン-S-ト
ランスフェラーゼが媒介するクロロホルムのグルタチオンへの抱合は、非常に高濃
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度や高用量のクロロホルムにおいてのみ起こる（参照 10）。極度にクロロホルム濃

度が高くない場合には、還元型グルタチオンは、マウスの肝ミクロソームで生成す

る代謝物をすべて取り除くことができる（参照 13）。慎重に解釈すべき知見である

が、Delic ら（参照 14）は、マウスで 10 ppm（WHO 換算 50 mg/m3）の吸入曝露

で生じる活性代謝物レベルに達するためには、ヒトでは吸入曝露によって 130 ppm
（WHO 換算 645 mg/m3）のクロロホルムが必要であることを、PBPK モデルを用

いて推定した（参照 14）。 
ボランティア 8 人が、クロロホルムの入ったゼラチンカプセル（オリーブ油にク

ロロホルム 500 mg を溶解したもの）を摂取したとき、投与 8 時間後の呼気中に、

クロロホルムと二酸化炭素が各々投与量に対して最高で 68.3%及び 50.6%検出され

た。肺から排出されるクロロホルム量と身体の脂肪組織の容積は反比例した（参照

15）。 
 
④排泄 

クロロホルムに曝露したヒト及び実験動物は、呼気中に二酸化炭素と未変化の排

出が認められる。二酸化炭素の排出率は、用量及び種によって異なる（参照 4）。 
 
（２）実験動物等への影響 

①急性毒性試験 

急性中毒量のクロロホルムは、中枢神経系の機能低下と心臓への影響を引き起こ

す（参照 4）。ラットの場合、急性毒性はいずれのトリハロメタンについても同様

であり、立毛、鎮静、筋弛緩、運動失調、衰弱などである。クロロホルムの LD50

は、雄ラットは 908 mg/kg 体重、雌ラットでは 1,117 mg/kg 体重であった（参照

16）。生存動物においては、摂餌量の減少、成長の遅れ、肝臓及び腎臓の重量増加、

血液学的及び生化学的影響、肝臓及び腎臓の組織学的変化など、さまざまな影響が

見られた（参照 4）。Keegan ら（参照 17）は、水性溶媒に溶解したクロロホルム

とブロモジクロロメタンを F344 ラット（雄）に投与した際、両者の急性肝細胞毒

性による NOAEL と LOAEL を明らかにした。クロロホルム及びブロモジクロロメ

タンのいずれも、経口 NOAEL は 0.25 mmol/kg 体重（クロロホルム：30 mg/kg
体重）、LOAEL は 0.5 mmol/kg 体重（クロロホルム：60 mg/kg 体重）とされた。

後の評価では、ブロモジクロロメタンによる肝臓障害はクロロホルムによる障害よ

りも持続的であることが示唆された（参照 17）。 

トリハロメタンの急性影響に対するラットの感受性はマウスよりも高いことが

示唆されている。動物の急性経口曝露に関連して最も好発する毒性所見は、標的臓

器に関係なく、細胞変性、損傷及び／または壊死である（参照 18）。 
 

②亜急性毒性試験 

ａ．4 日間または 3 週間亜急性毒性試験（マウス） 

B6C3F1マウス（雄、各投与群 5 匹）におけるクロロホルム（0、34、90、138、
277 mg/kg 体重/日、溶媒コーン油）の 4 日間または 3 週間（週 5 日）強制経口投

与試験が行われた。各投与群で認められた毒性所見を表 1 に示す。 
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34 mg/kg 体重/日以上の投与群では、4 日間投与後に小葉中心性肝細胞に変性変

化が認められた。3 週間投与後における 34 及び 90 mg/kg 体重/日投与群ではこれ

らの影響は見られなかったが、138 mg/kg 体重/日以上の投与群では影響が認めら

れた。138 及び 277 mg/kg 体重/日投与群では、4 日間投与後で小葉中心性肝細胞

壊死が認められ、3 週間投与後では症状がより重篤であった。4 日間投与後にはす

べての投与群において肝細胞増殖の用量依存的亢進（LI 値〔labeling index*〕の

増加）が認められたが、3 週間投与後にこの現象が認められたのは 138 及び 277 
mg/kg 体重/日投与群のみであった。4 日後にはすべての投与群で尿細管壊死が観

察された。一方、3 週間投与では最高用量群に重度の腎症が引き起こされ、それよ

り低い用量群では尿細管の再生が認められた。4 日間投与後では、すべての投与群

で尿細管における LI 値の増加が認められたが、3 週間投与後では、138 及び 277 
mg/kg 体重/日投与群のみ LI 値が高かった（参照 19）。  

 
表 1 マウス 4 日間または 3 週間亜急性毒性試験 

雄 
投与群 4 日間 3 週間 

277 mg/kg 体重/日 重度の腎症 
138mg/kg 体重/日以上 

小葉中心性肝細胞壊死 
小葉中心性肝細胞の変性

変化及び壊死、肝細胞増殖

の亢進（LI 値増加）、尿細

管での LI 値増加 
34 mg/kg 体重/日以上 小葉中心性肝細胞の変性変

化、肝細胞増殖の亢進（LI 値
増加）、尿細管壊死、尿細管で

の LI 値増加 

毒性所見なし 

 
 
ｂ．4 日間または 3 週間亜急性毒性試験（マウス） 

B6C3F1マウス（雌、各投与群 14 匹）におけるクロロホルム（0、3、10、34、
90、238、477 mg/kg 体重/日、溶媒コーン油）の 4 日間または 3 週間（週 5 日）

の強制経口投与試験が行われた。各投与群で認められた毒性所見を表 2 に示す。 
用量依存性の変化として、238 mg/kg 体重/日以上の投与群において小葉中心性

肝細胞壊死の増加と肝細胞 LI 値の顕著な増加が認められた。また、34 mg/kg 体重

/日の 3 週間投与群において肝臓の退行性変化（小葉中心性肝細胞好酸性増加、軽

度な小葉中心性ないし中間帯の肝細胞空胞変性）が見られた。病理組織学的変化（肝

臓の退行性変化）による NOEL は 10 mg/kg 体重/日、誘発された細胞増殖に対す

る NOEL は 34 mg/kg 体重/日であった（参照 20）。 
 

                             
* S 期の細胞核の標識率（%） 
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表 2 マウス 4 日間または 3 週間亜急性毒性試験 

投与群 雌 
238 mg/kg 体重/日以上 小葉中心性肝細胞壊死の増加 
90 mg/kg 体重/日以上 散在性の肝細胞壊死と小葉中心性の肝細胞

の腫大と空胞化、肝細胞 LI 値の増加 
34 mg/kg 体重/日以上 小葉中心性肝細胞好酸性増加、軽度な小葉中

心部及び中間帯の肝細胞空胞変性 
10 mg/kg 体重/日以上 毒性所見なし 

 
 
ｃ．4 日間または 3 週間亜急性毒性試験（マウス） 

B6C3F1マウス（雌、各投与群 14 匹）におけるクロロホルム（0、60、200、400、
900、1,800 mg/L）の 4 日間または 3 週間の飲水投与試験が行われた。 
いずれの投与群においても、4 日間後または 3 週間後に肝細胞の LI 値の上昇は

見られなかった。また、最高用量群ではクロロホルムの累積 1 日摂取量が 329 
mg/kg 体重/日であったが、肝臓の病理組織学的所見は観察されなかった。Larson
らは、クロロホルムを含有する飲水を終日自由摂取させた場合、一日一回大量投与

させた場合に比べて、組織内濃度は、かなり低いことを示唆した（参照 20）。 
ATSDR では、4 日間投与後において、400 mg/L（53 mg/kg 体重/日相当）以上

の投与群で認められた小葉中心性の肝細胞の好酸性増加に基づき、この試験におけ

る NOAEL を 26 mg/kg 体重/日としている（参照 7）。 
 
 
ｄ．90 日間亜急性毒性試験（マウス） 

CD-1 マウス（雌雄、各投与群 7～12 匹）におけるクロロホルム（50、125、250 
mg/kg 体重/日；溶媒 Emulphor®を含む脱イオン水）の 90 日間強制経口投与試験

が行われた。各投与群で認められた毒性所見を表 3 に示す。 
高用量群の雄及び全投与群の雌で用量依存性の肝臓の絶対・比重量の増加が認め

られた。肝ミクロソーム活性については、雄では、用量依存性は認められなかった。

しかし、高用量群で有意な低下が認められ、雌においては、中用量群以上で有意に

低下し、用量依存性が認められた。中用量群以上の雌では、ヘキソバルビタールに

よる誘起麻酔時間も増加した。雌雄の高用量群では血中グルコース値が上昇し、高

用量群の雄で体液性免疫が低下した。高用量群の雌では細胞性免疫が低下した（参

照 21）。 
Munson らは、雌雄の腎臓及び肝臓にわずかな病理組織学的変化が見られたこと

を報告しているが、所見の認められた割合、重篤度、用量－反応関係に関する情報

は提供していない。WHO では、この試験における雌の LOAEL は 50 mg/kg 体重/
日、雄の LOAEL は 250 mg/kg 体重/日、NOAEL は 125 mg/kg 体重/日と考えられ

るとしている（参照 4）。 
同様の投与計画を用いた 14 日間の試験では、高用量群において ALT 及び AST

値の上昇が見られたが、90 日間投与試験においては見られなかった。このため、

Munson らは、長期曝露後にクロロホルムの肝細胞毒性に対する何らかの耐性が生

まれる可能性があると結論した（参照 21）。 
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表 3 マウス 90 日間亜急性毒性試験 

投与群 雄 雌 
250 mg/kg 体重/日 肝の絶対・比重量の増加、肝ミ

クロソーム活性低下、血中グル

コース値増加、体液性免疫低下

血中グルコース値増加、細胞性免

疫低下 

125 mg/kg 体重/日以上 肝ミクロソーム活性低下、ヘキソ

バルビタール誘起麻酔時間増加 
50 mg/kg 体重/日以上 

毒性所見なし 
肝の絶対・比重量の増加 

 
 
ｅ．4 日間または 2 週間亜急性毒性試験(マウス） 

BDF1マウス（雌雄、各曝露群 4～5 匹）におけるクロロホルム蒸気（0､0.3､5､30､
90 ppm）の 4 日間（1 日 6 時間）、またはクロロホルム蒸気（0､30､90 ppm=WHO
換算によると、0、149、446 mg/m3）の 2 週間（1 日 6 時間、週 5 日）の吸入曝露

試験が行われた。各投与群で認められた毒性所見を表 4 に示す。 
4 日間及び２週間、30 ppm 以上曝露された雄の腎臓において、近位尿細管曲部

の壊死、尿細管拡張、硝子円柱の蓄積、限局的石灰沈着及び LI 値の増加が認めら

れた。また、4 日間、それぞれ 90 ppm 曝露された雌雄の曝露群において肝臓障害

が認められた。また、雄の 30 ppm 以上の曝露群と雌の 90 ppm 曝露群において肝

細胞 LI 値の増加が認められた。雄では、いずれの用量においても、2 週間曝露群

では致死的であった（死亡率は 30 ppm 曝露群で 40%、90 ppm 曝露群で 80%）（参

照 22）。 
 

表 4 マウス 4 日間または 2 週間亜急性毒性試験 

雄 雌 
投与群 4 日間 2 週間 4 日間 

90 ppm 
（WHO 換算 446 mg/ｍ3） 肝臓障害 肝臓障害及び肝

細胞 LI 値の増加

30 ppm 以上 
（WHO 換算 149 mg/ｍ3） 

腎における近位尿細管曲部の

壊死、尿細管拡張、硝子円柱

の蓄積、限局的石灰沈着、LI
値の増加、また肝細胞におけ

る LI 値の増加、死亡率増加 

死亡率増加 

5 ppm 以下 
（4 日間曝露試験のみ） 毒性所見なし ― 

毒性所見なし 

 
 
ｆ．4 日～13 週間亜急性毒性試験（マウス） 

B6C3F1マウス（雌雄、各曝露群 5～10 匹）におけるクロロホルム（0､0.3､2､10､
30､90 ppm=WHO 換算によると、0、1.5、10、50、149、446 mg/m3）の 4 日～

13 週間（1 日 6 時間、週 7 日間）の吸入曝露試験が行われた。各投与群で認めら

れた毒性所見を表 5 に示す。 
雌では、90 ppm 曝露群では、すべての時点（4 日、3 週、6 週、13 週）で肝細

胞増殖の大幅かつ持続的な増加が認められ、3 週、6 週では 30 ppm 曝露群におい
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ても肝細胞増殖の増加が認められた。肝臓へのより感受性の高い雌では、この影響

に対して 10 ppm の NOAEL が設定された。雄では、10 ppm 以上の曝露群で、腎

臓において、再生性過形成等の病理組織学的変化が認められた（参照 23）。 
 

表 5 マウス 4 日間から 13 週間亜急性毒性試験 

雄 雌 
投与群 

全投与期間 3 週、6 週 4 日、13 週 
90 ppm 
（WHO 換算 446 mg/ｍ3） 肝細胞増殖の増加 

30 ppm 以上 
（WHO 換算 149 mg/ｍ3） 

肝細胞増殖の増加 

10 ppm 以上 
（WHO 換算 50 mg/ｍ3） 

腎臓の再生性過形成

等の病理組織学的変

化 

2 ppm 以下 
（WHO 換算 10 mg/ｍ3） 毒性所見なし 

毒性所見なし 
毒性所見なし 

 
 

ｇ．90 日間亜急性毒性試験（マウス） 

B6C3F1 マウス（雌雄、各投与群 10 匹）を用いたクロロホルム（0、60、130、
270 mg/kg 体重/日、溶媒コーン油または 2%Emulphor®懸濁液）の約 90 日間の強

制経口投与試験において、クロロホルムの毒性における投与時の溶媒の重要性が実

証された。 
体重及び臓器重量、血液生化学検査、病理組織学的検査結果から、クロロホルム

は水性懸濁液を使用した場合に比べコーン油を用いた場合の方が、より顕著に肝細

胞毒性を引き起こした（参照 24）。 
 

 
ｈ．4 日間または 3 週間亜急性毒性試験（ラット） 

F344 ラット（雌、各投与群 5 匹）におけるクロロホルム（0、34、100、200、
400 mg/kg 体重/日、溶媒コーン油）の 4 日間または 3 週間（週 5 日）の強制経口

投与試験が行われた。各投与群で認められた毒性所見を表 6 に示す。 
100 mg/kg 体重/日以上の投与群で、肝臓に軽度の小葉中心性の退行性変化及び

用量依存性の肝細胞増殖の増加が認められた。200 mg/kg 体重/日以上の投与群で

は、腎皮質尿細管の変性と壊死が認められた。100 mg/kg 体重/日以上の投与群で

は、尿細管上皮細胞の再生性増殖が増加した。鼻の篩骨領域内の嗅粘膜病変（新生

骨形成、骨膜細胞増加及び細胞増殖の増加）は、最低用量である 34 mg/kg 体重/
日を含めたすべての投与群で観察された（参照 25）。 

 
表 6 ラット 4 日間または 3 週間亜急性毒性試験 

投与群 雌 
200 mg/kg 体重/日以上 腎皮質尿細管の変性・壊死 
100 mg/kg 体重/日以上 肝の小葉中心性の退行性変化及び肝細胞増殖

の増加、尿細管上皮細胞の再生性増殖の増加 
34 mg/kg 体重/日以上 鼻の篩骨領域内の嗅粘膜病変 
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ｉ．4 日間または 3 週間亜急性毒性試験（ラット） 

F344 ラット（雄、各投与群 12 匹）におけるクロロホルム（0、3、10、34、90、
180 mg/kg 体重/日、溶媒コーン油）の 4 日間または 3 週間（週 5 日）の強制経口

投与試験が行われた。各投与群で認められた毒性所見を表７に示す。 
34 mg/kg 体重/日以上の投与群のうち、4 日間投与後では腎尿細管の変性及び小

葉中心部の変化が認められたが、3 週間投与後では最高用量群においてのみ認めら

れた。また、最高用量群でのみ 4 日間投与後に腎臓の細胞増殖の亢進が認められた。

肝細胞 LI 値は、最高用量群では、両時点（4 日間及び 3 週間投与後）で増加し、

90 mg/kg 体重/日投与群では、4 日間投与後においてのみ増加した（参照 26）。 
 

表 7 ラット 4 日間または 3 週間亜急性毒性試験 

雄 
投与群 4 日間 3 週間 

180 mg/kg 体重/日 腎の細胞増殖の亢進、

肝臓小葉中心部及び中

間帯の肝細胞単細胞壊

死と小葉中心部肝細胞

の好酸性化・空胞変性

腎尿細管の変性、肝臓小葉

中心部及び中間帯の肝細

胞単細胞壊死と小葉中心

部肝細胞の好酸性化・空胞

変性、肝の LI 値の増加 
90 mg/kg 体重/日以上 肝臓小葉中心部の退色

及び壊死、肝の LI 値の

増加 
34 mg/kg 体重/日以上 腎尿細管の変性及び肝

臓小葉中心部の類洞内

への白血球の停滞 
10 mg/kg 体重/日以上 毒性所見なし 

毒性所見なし 

 
 
ｊ．4 日間または 3 週間亜急性毒性試験（ラット） 

F344 ラット（雄、各投与群 12 匹）におけるクロロホルム（0、60、200、400、
900、1,800 mg/L）の 4 日間または 3 週間の飲水投与試験が行われた。最高用量群

（106 mg/kg 体重/日）においても腎臓または肝臓における細胞増殖の亢進（LI 値
の増加）は認められなかった（参照 26）。 
 
ｋ．4 週間亜急性毒性試験(ラット） 

Wistar ラット（雄、各投与群 6～10 匹）におけるクロロホルム（0.31 mmol/kg=37 
mg/kg 体重/日、溶媒オリーブ油）の 4 週間の強制経口投与試験において、心臓へ

の影響が確認された。投与群で認められた毒性所見を表 8 に示す。 
上記投与群において不整脈惹起作用（arrhythmogenic）、負の変時作用、負の変

力作用及び房室伝導時間の延長が認められた（参照 27）。 
 

表 8 ラット 4 週間亜急性毒性試験 

投与群 雄 
0.31 mmol/kg 体重/日 
（換算値 37 mg/kg 体重/日） 

不整脈惹起作用、負の変時作用、負

の変力作用、房室伝導時間の延長 
 



 

14 

ｌ．13 週間亜急性毒性試験（ラット） 

Sprague-Dawley ラット（雌雄、各投与群 10 匹）おけるクロロホルム（0、15、
30、150、410 mg/kg 体重/日、練り歯磨き†に混合）の 13 週間強制経口投与試験

が行われた。各投与群で認められた毒性所見を表９に示す。 
150 mg/kg 体重/日投与群において、肝臓及び腎臓の比重量への明らかな影響（有

意差の記載なし）が認められた。410 mg/kg 体重/日投与群では、脂肪変性及び壊

死を伴う肝重量の増加、雌雄の生殖腺萎縮、骨髄における細胞増殖亢進が認められ

た（参照 28）。 
 

表 9 ラット 13 週間亜急性毒性試験 

投与群 雌雄 
410 mg/kg 体重/日 脂肪変性及び壊死を伴う肝重量の増加、生殖腺萎

縮、骨髄における細胞増殖亢進 
150 mg/kg 体重/日 肝及び腎の比重量への影響（有意差の記載なし） 
30 mg/kg 体重/日以下 毒性所見なし 

 
 
ｍ．4 日～13 週間亜急性毒性試験（ラット） 

F344 ラット（雌雄、各曝露群 5～9 匹）におけるクロロホルム（0､2､10､30､90､
300 ppm=WHO 換算によると、0、10、50、149、446、1,490 mg/m3）の 4 日～

13 週間（1 日 6 時間、週 7 日）の吸入曝露試験が行われた。各投与群で認められ

た毒性所見を表 10 に示す。 
300 ppm 曝露群では毒性が極めて強く発現し、Templin らによって慢性試験は不

適切と判断された。雌雄の 30 ppm 以上の曝露群では、尿細管上皮細胞増殖の増加

が観察された。肝細胞の病変及び増殖の増加は 300 ppm 曝露群においてのみ認め

られた。鼻の篩骨の鼻甲介については、10 ppm 以上の曝露群において骨成長の促

進と固有層の細胞過形成が観察され、90 日後、すべての曝露群において鼻甲介の

全体的な萎縮が見られた（参照 29）。 
 

表 10 ラット 4日間から 13 週間亜急性毒性試験 

投与群 雌雄 
300 ppm 
（WHO 換算 1,490 mg/ｍ3）

肝細胞の病変及び増殖の増加 

30 ppm 以上 
（WHO 換算 149 mg/ｍ3） 

尿細管上皮細胞増殖の増加 

10 ppm 以上 
（WHO 換算 50 mg/ｍ3） 

鼻の篩骨の鼻甲介の骨成長と促進及び

固有層の細胞過形成 
2 ppm 以上 
（WHO 換算 10 mg/ｍ3） 

鼻甲介の全体的萎縮 

 

                             
† 練り歯磨きにはかつて 3.5%のクロロホルムが含有されていたことがあり、この試験により、ヒ

トが通常練り歯磨きを使用する場合に摂取し得るクロロホルム量の 100倍以上の体重あたり投与

量での実験動物への曝露が、肝がんやその他の部位のがんを引き起こすか検討することを目的と

した。 
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ｎ．4 日～13 週間亜急性毒性試験（ラット） 

F344 ラット（雌雄、各曝露群 8～15 匹）における高濃度のクロロホルム蒸気（300 
ppm=WHO 換算によると、1,490 mg/m3）の 4 日～13 週間（1 日 6 時間、週 5 日）

の吸入曝露試験が行われた。投与群で認められた毒性所見を表 11 に示す。 
肝臓において、密性結合組織に囲まれた腸管上皮様の異型腺構造が形成された。

これらの病変は、胆管から離れた細胞集団に起因していると考えられ、周囲に線維

増生を伴った腸陰窩様腺管病巣とし、胆管線維症と区別した。また、肝細胞、胆管

上皮、毛細胆管及び卵細胞においてトランスフォーミング増殖因子α（TGF-α）

の免疫反応性が投与に伴って高まり、肝細胞、胆管上皮及び腸の陰窩様腺管

（intestinal crypt-like duct）においてトランスフォーミング増殖因子β（TGF-
β）の免疫染色による陽性反応性の増加も認められた。これらの病変の発生と同時

に、著しい肝細胞壊死、再生性細胞増殖及び増殖因子の発現増加または細胆管への

取り込みの増加が伴った（参照 30）。 
 

表 11 ラット 4日間から 13 週間亜急性毒性試験 

投与群 雌雄 
300 ppm 以上 
（WHO 換算 1,490 mg/ｍ3） 

肝において異型腺構造の形成、TGF-α･TGF-β免

疫反応性増加、肝細胞壊死、再生性細胞増殖・増

殖因子発現または細胆管への取り込み増加 
 
  
③慢性毒性試験及び発がん性試験 

ａ．7.5 年間慢性毒性試験（イヌ） 

イヌ（ビーグル、雌雄、各投与群 8 頭）におけるクロロホルム（15､30 mg/kg 体

重/日；練り歯磨きを基剤としたゼラチンカプセルに混合）の 7.5 年間（週 6 回）

の経口投与試験が行われた。各投与群で認められた毒性所見を表 12 に示す。 
ALT の有意な増加が、高用量群では投与 6 週間後に認められ、低用量群では 130

週以降に認められた。同様の影響は、溶媒対照群（雌雄各 16 匹）及び無処置群（雌

雄各 8 匹）では認められなかった。試験終了時には、肝臓での脂肪性嚢胞が認めら

れた（参照 31）。 
なお、WHO では、この試験での LOAEL を 15 mg/kg 体重/日としている（参照

4）。 
 

表 12 イヌ 7.5 年間慢性毒性試験 

投与群 雌雄 
15 mg/kg 体重/日以上 ALT の増加、肝の脂肪性嚢胞 

 
 

ｂ．最長 52 週間発がん性試験（マウス） 

B6C3F1マウス（雄、各投与群 35 匹）を用いて、最長 52 週間にわたってクロロ

ホルム（0、600、1,800 mg/L）を飲水投与した試験では、腫瘍発生頻度は上昇し

なかった（参照 32）。 
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しかし、WHO では、これらの結果は、観察期間が短かったこと、または 1 群の

動物数が少なかったことの可能性を示唆している（参照 4）。 
 
 

ｃ．78 週間発がん性試験（マウス） 

B6C3F1マウス（雌雄、各投与群 50 匹）におけるクロロホルムの 78 週間（週 5
日）の強制経口投与試験が行われた。投与量は、最初の 18 週間は、雄では 0、100、
200 mg/kg、雌では 0、200、400 mg/kg、その後 19 週目から 78 週目までは、雄

は 0、150、300 mg/kg、雌は 0、250、500 mg/kg に増量した。時間加重平均用量

は、雄では 0、138、277 mg/kg、雌では 0、238、477 mg/kg であり、溶媒はコー

ン油を用いた。各投与群で認められた毒性所見を表 13 に示す。 
雌雄に肝細胞がんの有意な増加（対照、低用量、高用量群の順に、雄で 1/18、18/50、

44/45 例、雌では 0/20、36/45、39/41 例）が観察された。雄では過形成結節につ

いても有意な増加が観察された（参照 33）。 
しかし、曝露した動物の体重減少率が 10%を超えていたことに注意すべきである

（参照 4）。 
 
Reuber は、上記の NCI の発がん試験（参照 33）に用いられた組織サンプルを

再検査し、同様に雌雄のマウスで悪性リンパ腫の発生頻度が増加したことを報告し

た（参照 34）。 
 

表 13 マウス 78 週間発がん性試験 

投与群 雄 雌 
雄 138 mg/kg 体重/日以上 
雌 238 mg/kg 体重/日以上 

肝細胞がんの増加、過形

成結節 
（悪性リンパ腫の増加）

肝細胞がんの増加 
 
（悪性リンパ腫の増加） 

 
 

ｄ．80 週間発がん性試験（マウス） 

4 系統（C57B1、CBA、CF/1、ICI）のマウス（各投与群 52 匹）を用いて、ク

ロロホルムの 80 週間（週 6 日）の強制経口投与試験が行われた。練り歯磨きを基

剤として雌雄の ICI マウスに 0、17、60 mg/kg 体重/日投与した。また、4 系統の

雄マウスに練り歯磨きを用い、ICI 雄マウスにラッカセイ油を用いて各々0、60 
mg/kg 体重/日を投与した。各投与群で認められた毒性所見を表 14 に示す。 

4 系統のうち 3 系統（C57B1、CBA、CF/1）の雄では、いずれの腫瘍発生頻度

においても投与による影響は認められなかった。しかし、雄の ICI マウスでは、60 
mg/kg 体重/日投与群において腎尿細管腫瘍の発生頻度が上昇した（雄；対照群 0/72、
低用量群 0/37、高用量群 8/38、雌；対照群 0/59、低用量群 0/37、高用量群 0/38）。
発生頻度は、クロロホルムを練り歯磨きに混合投与したときに比べて、ラッカセイ

油に溶解投与した場合のほうが高かった（参照 35）。 
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表 14 マウス 80 週間発がん性試験 

投与群 雄 雌 
60 mg/kg 体重/日以上 ICI マウス：腎尿細管腫瘍

の発生頻度の上昇 
17 mg/kg 体重/日 毒性所見なし 

毒性所見なし 

 
 

ｅ．104 週間発がん性試験（マウス） 

B6C3F1 マウス（雌、各投与群 50～430 匹）におけるクロロホルム（0、200、
400、900、1,800 mg/L；時間加重平均用量 34、65、130、263 mg/kg 体重/日）の

104 週間の飲水投与試験が行われた。 
最初の週では、いずれの投与群においても、飲水量は著しく減少し、高用量 2 群

の約 25%と 400 mg/L 投与群の 6%が死亡した。この後の期間においては、群間に

死亡率の有意な差は見られなかった。この試験では、いずれのがん発生頻度におい

ても投与に関連する上昇は認められなかった。Jorgenson らは、前述の NCI 試験

（参照 33）によるマウスの肝腫瘍は、クロロホルムと溶媒のコーン油との相互作

用に起因する可能性を示唆した（参照 36）。 
 
 

ｆ．78 週間発がん性試験（ラット） 

Osborne-Mendel ラット（雌雄、各投与群 50 匹）におけるクロロホルムの 78 週

間（週 5 日）の強制経口投与試験が行われた。投与量は、雄では 0、90、180 mg/kg
体重/日、雌では最初の 22 週間は 0、125、250 mg/kg 体重/日、その後 23 週目か

ら 78 週目までは雄と同用量であった。時間加重平均用量は 0、100、200 mg/kg
体重/日であり、溶媒はコーン油を用いた。各投与群で認められた毒性所見を表 15
に示す。 
雄において、腎細胞がん発生頻度の有意な用量依存的増加（対照群 0/19 例、低

用量群 4/50 例、高用量群 12/50 例）が認められた。これらの腫瘍は雌では認めら

れなかった。ただし、雌では甲状腺の腫瘍（腺腫及びがん）の増加（統計学的有意

差なし）が認められた（参照 33）。 
 
Reuber は、上記の NCI の発がん試験（参照 33）に用いられた組織サンプルを

再検査し、雌ラットで肝細胞及び胆管上皮の良性及び悪性の肝臓腫瘍の発生頻度が

増加したことを報告した（参照 34）。 
 

表 15 ラット 78 週間発がん性試験 

投与群 雄 雌 
雄 90 mg/kg 体重/日 
雌 100 mg/kg 体重/日 

腎臓がん発生頻度の増

加 
毒性所見なし 
（良性及び悪性の肝臓腫

瘍の発生頻度増加） 
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ｇ．104 週間発がん性試験（ラット） 

Osborne-Mendel ラット（雄、各投与群 50～330 匹）におけるクロロホルム（0、
200、400、900、1,800 mg/L；時間加重平均用量 19、38、81、160 mg/kg 体重/
日）の 104 週間の飲水投与試験が行われた。検出感度を上げるために、用量が低

い投与群ほど群の規模を大きくした。対照群は 2 群（n=330 及び n=50）、飲水量

調製対照群（n=50）は最高用量群と飲水量が等しくなるように調整した。各投与

群で認められた毒性所見を表 16 に示す。 
900 mg/L 以上の投与群において、用量依存性の飲水量の減少及び体重増加抑制

が認められた。生存率は用量と共に上昇したが、これは、痩せていたことによると

考えられた。104 週間後の対照群の生存率はわずか 12%であったが、最高用量群で

は 66%が生存していた（これはこの種の試験でよく見られる現象である；参照 4）。
また、腎臓腫瘍の発生頻度に用量依存性の上昇が見られた。尿細管細胞腺腫と腺が

んを合わせた発生頻度は、（NCI の試験結果（参照 33）よりもわずかに低く；参照

4）、飲水量調製対照群では 1/50 例、投与群では低用量順に 4/313、4/148、3/48、
7/50 例であり、最高用量群で統計的に有意であった。神経線維腫、白血病、リン

パ腫、循環器系腫瘍を含むその他の腫瘍性病変も増加したが、明確な用量－反応関

係または有意差は認められなかった。腫瘍以外の腎臓の病理組織学的変化に関して、

Jorgenson らは「投与に関係なく、すべての動物において腎臓の非腫瘍性病変が多

かった」とのみ述べている（腎症〔=非腫瘍性の腎障害〕の発生頻度；対照群では

91%、飲水量調整対照群では 90%、投与群では低用量順に 95%、95%、100%、92%）。

その結論として、個々の動物または群全体のいずれに基づいても、腫瘍病変と他の

組織損傷を関連づけることはできなかったとした（参照 36）。 
 

表 16 ラット 104 週間発がん性試験 

投与群 雄 
160 mg/kg 体重/日 腎臓腫瘍発生頻度の増加

 
近年、Hard ら（参照 37）は、この試験（参照 36）における腎組織を病理組織

学的に検討し、細胞毒性と再生との関連性について再評価した。高用量を２年間投

与した群（1,800 mg/L、つまり腫瘍発生頻度が有意に上昇した用量）のいずれの

雄についても、近位尿細管上皮細胞の傷害性変化がすべての時点で観察された。ま

た、2 番目に高い用量（900 mg/L）を投与された動物の約半数においても同様の変

化が観察された。それ以外の投与群または対照群では、これらの特徴的な変化は示

されなかった（参照 37）。スライドの劣化や死亡例での自己融解変化により系統的

な評価は不可能であったが、Hard ら（参照 37）は、コーン油を用いた強制経口投

与による曝露を行った 1976 年の NCI の試験においても、同じ系統の雄に、上述

の変化が存在することを確認した（参照 4,37）。 
 
 
ｈ．52 週間発がんプロモーション試験（マウス） 

B6C3F1マウス（雄、各投与群 35 匹）に対し、ジエチルニトロソアミン（10 mg/L）
を 4 週間飲水投与した後、クロロホルム（600、1,800 mg/L）を最長 52 週間飲水
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投与した。対照群は 2 種類設け、ジエチルニトロソアミンを（前述のように）投与

した後、陽性対照群はフェノバルビタール（500 mg/L）を飲水投与し、溶媒対照

群は無添加の飲水を与えられた。 
肝腫瘍の誘発は、ジエチルニトロソアミン投与後のクロロホルム投与によっては

強められなかった（参照 32）。 
 

 
ｉ．11 週間発がんプロモーション試験（ラット） 

Sprague-Dawley ラット（雌、各投与群 4～6 匹）に対し、ジエチルニトロソア

ミン（8 mg）を 1 週間単回強制経口投与した後、クロロホルム（25、100、200、
400 mg/kg、溶媒コーン油）を 11 週間（週 2 回）強制経口投与した。 
ジエチルニトロソアミンに誘導される肝細胞の前がん病変の発生を促進した（参

照 38）。 
 
 

・クロロホルムの発がんメカニズム 
近年、クロロホルムの発がん性のメカニズムを明らかにし、投与経路や投与溶媒

の違いによる影響の違いを理解するために、多大な努力が払われている。現在の知

見では、クロロホルムがげっ歯類にとって閾値のある発がん物質であることが示唆

されている。ラット及びマウスにおけるクロロホルムの発がん作用は、間接的に細

胞毒性や細胞増殖に影響をもたらす、非遺伝毒性的作用機序によるものであること

を示す強い証拠がある。なお、クロロホルムには遺伝子突然変異またはその他のタ

イプの直接的な DNA 損傷を誘発する能力がほとんどないことが示されている（参

照 4,10）。 
 
IPCS（参照 10）は、げっ歯類の試験において、クロロホルム誘発性発がんパタ

ーンを以下のようにまとめている。「138～477 mg/kg 体重/日の用量でコーン油に

溶解したクロロホルムを雌雄の B6C3F1 マウスに強制経口投与したとき、肝臓腫瘍

を誘発した（参照 33）。しかし、水に溶解した同様の用量のクロロホルムを同じ系

統に飲水投与したとき、肝臓腫瘍は増加しなかった（参照 36）。この所見は、特に

コーン油を溶媒として強制経口投与したときに、クロロホルムが肝腫瘍発生を促進

することを示したイニシエーション／プロモーション試験の結果と一致してい

る。」（参照 4）。 
 
WHO（参照 4）は、クロロホルムは腎腫瘍を誘発するが、マウスでの発生頻度

は肝腫瘍よりも低いとしている。クロロホルムをコーン油に溶解して雄の

Osborne-Mendel ラットに強制経口投与した場合、腎腫瘍の誘発が認められた（参

照 33）。しかし、この系統では、クロロホルムを飲水投与した場合も結果は同様で

あり、反応が使用溶媒に完全に依存しているとは限らないことを示している（参照

36）。むしろ、この試験では、より高用量において、体重の有意な減少が見られた

ことに注目すべきである。初期のより限定された試験では、練り歯磨きに混入した

クロロホルムを強制経口投与した結果、ICI マウスで腎腫瘍が増加したが、CBA、
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C57BL、CF1 マウスでは増加しなかった（参照 35）。したがって、腎臓における

発がん性反応はラットとマウス（雄）の両方で観察されてはいるが、系統特異性が

高い（参照 4）。 
また、クロロホルムの発がん性における細胞増殖影響を調べるために、従来の主

な発がん性試験と同様のクロロホルム用量または濃度について、同系統のラット及

び マ ウ ス を 用 い た 複 数 の 試 験 が 繰 り 返 し 行 わ れ て き た （ 参 照

19,20,22,23,24,25,26,29,39,40,41）。これらの試験の多くにおいては、腎臓及び肝

臓における病理組織学的変化と細胞増殖の評価をしており、後者は組織切片でのブ

ロモデオキシウリジン（BrdU）の labeling index（LI）を指標としている。試験

結果により、曝露が連続的でないとき（例えば吸入曝露週 7 日に対して週 5 日曝露）

には増殖反応が低く（参照 23,29）、回復期間の経過後にベースラインに戻ること

が示されている（参照 4）。 
主に F344 ラットを用いた発がん試験により、腎臓における尿細管細胞の再生に

起因する発がんの作用機序が支持されている。この試験では、腎臓に障害を引き起

こし、細胞増殖を増加させることが示された。このときのクロロホルムの用量は、

Osborne-Mendelラットにコーン油に溶解して最高3週間強制経口投与した場合に

腫瘍を誘発する用量と同量である（参照 25,26）。しかし、飲水曝露した F344 ラッ

トにおいては、腎障害または細胞増殖に関する明確な用量－反応関係はない（参照

25,36）。なお、強制経口投与による単回投与後 2 日目に F344 ラットと

Osborne-Mendel ラットにおける増殖反応を比較した試験〔出典不明〕では、これ

らの系統はクロロホルム誘発性腎障害に対する感受性がほぼ等しいと結論された。

ただし Osborne-Mendel ラットでは、F344 ラット（90 mg/kg）よりも相当低い用

量（10 mg/kg）で LI 値の有意な増加が観察された。この Osborne-Mendel ラット

による低用量群での有意な差は、対照群の値が低いことによる可能性が考えられる

（参照 4）。 
腎臓腫瘍が認められた系統（Osborne-Mendel ラット、雄）における増殖反応に

関するデータは、コーン油に溶解して単回強制経口投与（10 mg/kg 体重以上）し

た 2 日後のデータ（参照 41）のみであり、飲水投与後の増殖反応を調べた試験は

ない。なお、この試験の結果は、尿細管細胞の再生に基づく腫瘍誘発の作用機序と

矛盾しないが、がん誘発に関連する細胞増殖活性についての用量－反応関係を定量

的に特徴づけるためには不十分と考えられる（参照 4）。 
 
Environment Canada & Health Canada（参照 13）も、クロロホルムの発がん

メカニズムについて考察した。Osborne-Mendel ラットについて、飲水投与試験（参

照 36）及び強制経口投与試験（参照 33）の両方で得られた腎臓腫瘍の発生につい

て再分析した結果（参照 37）が特に重要であり、その再分析結果は、近位尿細管

細胞の持続的損傷性変化がクロロホルム誘発性の腫瘍に必ず見られる前駆病変で

あるという仮説を強く裏づけている。 
類似の曝露方法を用いたラット及びマウスにおける亜急性試験を検討すると、腎

や肝に細胞増殖や細胞毒性を引き起こした用量や濃度は、発がん試験においてこれ

らの臓器で腫瘍形成を引き起こしたものと同じであった。しかし、一方、これらの

臓器に腫瘍を引き起こす量の投与により、細胞増殖や細胞毒性が必ず引き起こされ
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るとは限らない。 
クロロホルムの発がん機序に関する仮定は、「長期にわたる再生による細胞増殖

は化学物質による発がんの原因機序になりうる」という生物学的蓋然性を支持する

根拠と一致している。これは、Ames と Gold（参照 42,43）、Cohen と Ellwein（参

照 44,45,46）、Preston-Martin ら（参照 47）、Ames ら（参照 48）、Tomatis（参

照 49）、Cohen（参照 50）、Cunningham と Mathews（参照 51）、Butterworth
（参照 52）、Farber（参照 53）及び Stemmermann ら（参照 54）など多数の文

献で取り上げられてきた。 
以上、クロロホルムはマウスに肝がんを、マウスとラットに腎臓がんを誘発した。

遺伝毒性、性別及び系統の特異性、並びに細胞毒性と再生増殖と腫瘍の一致に関す

る証拠により、「持続的な細胞増殖期間を伴う細胞毒性の発生はクロロホルム曝露

後に腫瘍が誘発される際の二次的メカニズムであるらしい」という仮説が支持され

る。これは、腫瘍誘発に関する非線形の用量－反応関係と一致している。この細胞

毒性は、主にクロロホルムが酸化されて反応中間体（主に、ホスゲンと塩化水素）

が生成される速度と関連がある。この作用機序は、マウスの肝臓及び腎臓腫瘍に対

して最も強力で、ラットの腎臓腫瘍に対しては限られている（参照 13）。 
細胞毒性や細胞増殖が予想されない低用量においては、他の発がんメカニズムが

示唆される可能性がある。また、げっ歯類に対するクロロホルムの毒性は、コーン

油に溶解して投与された場合、飲水に溶解して投与された場合に比べて明らかに強

い。このことは、「クロロホルムの発がん性が標的組織への供給速度に依存する」

という仮説を裏付ける。さらに、解毒メカニズムが飽和状態にならなければクロロ

ホルムは完全な発がん性を発揮しないことを示唆している（参照 18）。 
 
 

④生殖・発生毒性試験 

トリハロメタンの中で催奇形性に関する知見は、基本的にクロロホルムのデータ

に限定される。これまでに実施された試験では、溶媒にコーン油または Emulphor®
－生理食塩水を用いて 400 mg/kg 体重/日までの用量のクロロホルムを強制経口投

与したが、ラット、ウサギ、マウスに催奇形性は示さなかった（参照 55,56,57）。
胎児毒性（体重減少、胸骨分節異常、頭頂骨間異常など）は、母動物毒性を示した

用量群で認められた（参照 4）。 
 
ａ．2 世代繁殖試験（マウス） 

CD-1 マウス（雌雄、各投与群 20 匹、対照群 40 匹）を用いた連続繁殖試験にお

いて、クロロホルム（0、6.6、15.9、41.2 mg/kg 体重/日、溶媒コーン油）を交配

期間前 7 日間、98 日間の交配期間中及び交配後 21 日間に強制経口投与した。対照

群及び高用量群の F1 児に対しては、生後 21 日での離乳後、親（F0）と同じ投与計

画に従ってクロロホルムを投与した。各投与群でみられた毒性所見を表 16 に示す。 
雌雄いずれについても、2 世代にわたって受精（胎）能または生殖に関する有意

な影響は見られなかった。41.2 mg/kg 体重/日投与群において、F1の雌に肝毒性を

示唆する病理組織学的変化が観察された（参照 58）。 
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表 16 マウス 2世代繁殖試験 

投与群 F1 世代（雌） 
41.2 mg/kg 体重/日 肝毒性を示唆する病理組織学的変化 
15.9 mg/kg 体重/日 毒性所見なし 

 
 
ｂ．妊娠 7 日目～16 日目発生毒性試験（ラット） 

Wistar ラット（雌、各曝露群 22～25 匹）におけるクロロホルム（0､3､10､30 
ppm=WHO 換算によると、0、15、50、149 mg/m3）の妊娠 7 日目から 16 日目（1
日 7 時間）の吸入曝露において胚・胎児毒性と発生毒性が調べられた。各投与群で

みられた毒性所見を表 17 に示す。 
10 ppm 以上の曝露群の母動物に摂餌量のわずかな減少と体重の有意な減少が認

められた。これらの所見からこれらの母動物の胎児は、軽度の発育阻害を生じるこ

とが推定された。胚・胎児毒性または催奇形性についての NOAEL は 3 ppm（WHO
換算によると、15 mg/m3）とされた（参照 59）。 

 
表 17 ラット妊娠 7日目～16 日目発生毒性試験 

投与群 親 児 
10 ppm 以上 
（WHO 換算 50 mg/ｍ3） 

体重減少 発育阻害の推測 

3 ppm 
（WHO 換算 15 mg/ｍ3） 

毒性所見なし 毒性所見なし 

 
 
⑤遺伝毒性試験 

クロロホルムの遺伝毒性試験の結果を表 18、表 19 に示す。 
サルモネラ菌（Salmonella typhimurium）および大腸菌（Escherichia coli）を

用いた復帰突然変異試験では代謝活性化の有無にかかわらず陰性の結果が報告さ

れている（参照 7,60,61）。また培養細胞を用いた UDS 試験、SCE 試験、染色体異

常試験の各試験において陰性の報告がほとんどである（参照 7）。Fujie ら（参照 62）
はラット骨髄細胞を用いた in vivo 染色体異常試験において、クロロホルムを含む

トリハロメタン 4 種がいずれも陽性であると報告している。一方 NTP が行ったマ

ウス骨髄細胞を用いた in vivo 染色体異常試験、小核試験では陰性であった（参照

7,63）。キイロショウジョウバエを用いた伴性劣性致死突然変異試験、ラット肝を

用いた UDS 試験は陰性であった（参照 7）。クロロホルムは遺伝毒性を有しないと

考えられる（参照 4）。 
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表 18 クロロホルム in vitro 遺伝毒性 

結果 試験 対象 
代謝活性

化あり 
代謝活性

化なし 

著者 

Salmonella typhiumurium 
TA98, TA100, TA1535 

－ － Gocke et al. 1981(参照 7) 

S. typhiumurium TA1535, 
TA1538 

－ － Uehleke et al. 1977(参照

7) 
S. typhiumurium TA98, 
TA100, TA1535, TA1537 

－ － Simmon et al. 1977(参照)

S. typhiumurium TA98, 
 TA100, TA1535, TA1537, 
 TA1538 

－ － Van Abbe et al. 1982(参照

7) 

S. typhiumurium TA98, 
 TA1535, TA1537 

NT － San Agustin ＆  Lim- 
Sylianco 1978(参照 7) 

S. typhiumurium TA100 － － (参照 60) 
S. typhiumurium BA13 － － (参照 61) 
Escherichia coli － － Kirkland et al. 1981(参照

7) 

復帰突然変異試

験 

Saccharomyces cerevisiae － (＋) De Serres et al. 1981(参
照 7) 

正突然変異試験 L5178Y ﾏｳｽﾘﾝﾊﾟ腫細胞 ＋ － Mitchell et al. 1988(参照

7) 
8-ｱｻﾞｸﾞｱﾆﾝ耐性

突然変異試験 
ﾁｬｲﾆｰｽﾞﾊﾑｽﾀｰ肺繊維芽細胞 NT － Sturrock 1977(参照 7) 

ﾁｬｲﾆｰｽﾞﾊﾑｽﾀｰ卵巣細胞 NT － White et al. 1979(参照 7) 
ヒトリンパ腫細胞 － ＋ Morimoto＆Koizumi1983

(参照 7) 

SCE 試験 

ヒトリンパ腫細胞 － － Kirkland et al. 1981(参照

7) 
UDS 試験 ヒトリンパ腫細胞 － － Perocco ＆ Prodi 1981(参

照 7) 
染色体異常試験 ヒトリンパ腫細胞 NT － Kirkland et al. 1981(参照

7) 
マウス宿主経由試験 

S. typhiumurium TA1535 － 復帰突然変異試

験 S. typhiumurium TA1537 ＋(雄のみ) 
San Agustin ＆  Lim- 
Sylianco 1978(参照 7) 

－：陰性、+ ：陽性、（+）：弱い陽性、NT：未試験 
 
 
 

表 19 クロロホルム in vivo 遺伝毒性 

試験 対象 結果 著者 
UDS 試験 ラット肝細胞 － Mirsalis et al. 1982(参照 7) 
SCE 試験 マウス骨髄細胞 － Morimoto＆Koizumi 1983(参照 7) 
伴性劣性致死試験 ｷｲﾛｼｮｳｼﾞｮﾊﾞｴ － Gocke et al. 1981(参照 7) 
小核試験 マウス － (参照 63) 

マウス － (参照 63) 染色体異常試験 
ラット(経口、腹腔） ＋ (参照 62) 

－：陰性、+ ：陽性 
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（３）ヒトへの影響 

飲料水を通じて慢性的にクロロホルム（単独）曝露されたヒトでの毒性や発がん

率に関する研究は行われていない。しかし、塩素消毒した飲料水に曝露されたヒト

における疫学的研究（参照 64,65,66,67 など）は多い。塩素消毒した飲料水には一

般的にクロロホルムや他のトリハロメタンなど多くの消毒副生成物が含まれてい

る。ヒトでの飲料水中のクロロホルム曝露を考える場合、直接摂取による経路と飲

料水から室内の空気中に放出されるクロロホルムの気体を吸入する経路が存在す

ることに注意する必要がある（参照 5）。 
 
塩素消毒した飲料水に曝露されたヒトにおけるいくつかの疫学研究から、塩素消

毒した飲料水とがん（主に膀胱がん）の間に弱い関連があることがわかった。

Cantor ら（参照 64）、McGeehin ら（参照 65）、King と Marrett（参照 66）など

の研究に基づき、EPA は、塩素消毒した飲料水曝露と膀胱がんに罹患するリスク

の増加との間に因果関係があると仮定している。しかし、クロロホルム以外の数多

くの消毒副生成物についても発がん性を有する可能性があるため、クロロホルムと

膀胱がんの因果関係は不明である（参照 5）。 
 
 
２．国際機関等の評価 

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

グループ 2B:ヒトに対して発がん性の可能性がある物質（参照 8,9）。 
クロロホルムはヒトに対する発がん性の証拠は不十分であり、実験動物に対す

る十分な発がん性の証拠がある。 
 

・実験動物データの評価 
【IARC 1999b（参照 9）】：マウス、ラット、イヌを用いたいくつかの発がん性

試験が実施されている。マウスの経口投与による 3 試験及び吸入曝露による 1 試

験において腎尿細管腫瘍が発生し、1 つの試験において肝細胞腫瘍が発生した。

Osborne-Mendel ラットの経口投与による 3 つの試験において、腎尿細管腫瘍が

発生した。腫瘍発生頻度の増大は、イヌの 1 試験においては全く認められなかっ

た。 
 
【IARC 1987（参照 8）】：クロロホルムをマウスに強制経口投与したところ、肝

臓の良性腫瘍及び悪性腫瘍、腎臓腫瘍が発生した（参照 35、IARC 1979:未入手）。

雌マウスへの飲水投与は、肝臓の腫瘍発生頻度を増大させなかった（参照 36）。
ラットへの強制経口投与または飲水投与では、腎臓（参照 36）及び甲状腺の腫瘍、

及び肝臓の腫瘍小結節（Tumasonis 1985：未入手）の発生頻度を増大させた。

マウスを用いた皮下投与及び腹腔内投与試験は不適切であった。イヌの経口投与

試験は陰性（参照 31）であった。クロロホルムの経口投与は、マウスにおいて

N-エチル-N-ニトロソ尿素の腹腔内投与により誘導される肝臓腫瘍及び肺腫瘍の

発生頻度を増加させなかった（参照 68）。しかし、N-ニトロソジエチルアミンを

ラットに単回投与した場合、肝臓前がん病変の発生頻度を増大（参照 38）させた。 
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（ ２ ） Joint Expert Committee on Food Additives (JECFA) Monographs and 

Evaluations  

評価値なし。 
 
（３）WHO 飲料水水質ガイドライン 第 3 版 

①第 3 版（参照 3） 

ねり歯みがきに混ぜたクロロホルムを、15 mg/kg 体重/日の用量で 7.5 年間（週

6 日）投与したビーグル犬（参照 31）において認められた軽度の肝毒性（血清中

肝臓関連酵素及び脂肪性嚢胞の増加）に基づき、不確実係数 1,000（種差及び個体

差で 100、NOAEL でなく LOAEL を使用したこと及び亜慢性の試験結果であるこ

との 10）を適用し、週 6 日投与を週 7 日に換算して、TDI は 13 μg/kg 体重/日と

算出された。 
〔参考〕 

TDI の 50%を飲料水に割り当て（一般集団のクロロホルム曝露は食物、飲料水、屋

内空気からがほとんどであり、それらはほぼ等しい量であるということと、屋内の空

気のクロロホルムのほとんどが、飲料水からの揮発によるものであるという計算に基

づく）、成人の体重を 60 kg、1 日の飲水量を 2 L としてガイドライン値 0.2 mg/L が

設定された。 
 
②第 3 版一次追補（参照 4） 

1993 年以降に得られた疫学データは、生殖への有害影響をトリハロメタン、特

に臭素化トリハロメタンへの曝露と関連づけてきたが、総トリハロメタン濃度の上

昇に伴うリスク上昇について、閾値や用量－反応関係が明らかであるという証拠は

示されていない（参照 69）。しかし、健康に対する有害影響とトリハロメタン、特

に臭素化トリハロメタンの潜在的関係を考慮し、飲料水中のトリハロメタン濃度を

できる限り低く維持することが推奨される。 
微生物に関するガイドラインを優先するのか、それとも、クロロホルムのような

消毒副生成物に関するガイドラインを優先するのかを選択する必要がある場合、常

に微生物学的な質を優先しなければならないことに注意すべきである。消毒効果に

ついて妥協すべきではない。 
クロロホルムは飲料水中に最も高濃度で存在するトリハロメタンであり、クロロ

ホルムに関しては最も多くの科学的データが存在する。クロロホルムのヒトに対す

る発がん性に関する証拠は限られているものの、実験動物では発がん性を示す十分

な証拠がある。このことから、ヒトに対して発がん性を示す可能性がある物質（グ

ループ 2B）に分類されてきた（参照 9）。以前実施されたクロロホルムの発がん性

試験（参照 33,36）で認められた肝臓と腎臓の発がん反応が非遺伝毒性のメカニズ

ムを介することを裏付ける有力なメカニズム上の証拠がある（参照 10）。げっ歯類

の腫瘍誘発の際に仮定されたクロロホルムの作用形態には、がん発生の不可欠な前

駆段階として、(1)標的細胞集団によるクロロホルムの代謝、(2)代謝物による持続

的な細胞毒性の誘発、(3)その後の持続的な再生性細胞増殖、が含まれている（参

照 13）。 
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溶媒の性質はクロロホルムの毒性と発がん性にとっての重要な要因であると考

えられる。クロロホルム投与時、飲水投与よりコーン油を溶媒として投与した方が、

ラット及びマウスの肝細胞毒性及び肝臓がん発生頻度上昇は顕著であった。これは、

コーン油ではカロリー摂取が大きく変化することが原因と考えられる。 
クロロホルムのガイドライン値の算出には TDI を用いるのが適当と考えられる。

IPCS（参照 11）が最近行ったクロロホルムの評価の中では、イヌを用いた Heywood
ら（参照 31）の試験がリスク評価に最も適したものとして選ばれた。IPCS（参照

11）では、以下の計算式により 0.015 mg/kg 体重/日という TDI を算出した。 
12 mg/L 2 L 

25 × 64 ＝ 0.015 mg/kg 体重/日 
ここで、 
・12 mg/L は、PBPK モデルから求められる肝細胞嚢胞の発生率 5%に対する 95%信頼区

間の下限 
・25 は、不確実係数（薬物動態学の個体差に対して 10、薬物動態学の種差に 2.5 が割り

当てられた）‡ 
・2 L は、1 日あたりに消費される飲料水の量 
・64 は、成人の体重 
〔参考〕 

1 日総摂取量の 75%を飲料水に割り当て、体重 60 kg の成人が 1 日に飲料水を 2 L 飲

用すると仮定すれば、この TDI からクロロホルムのガイドライン値として 300 μg/L（端

数処理値）が導き出される。 
曝露データは、クロロホルム曝露には、飲料水の摂取、室内大気の吸引（主として飲

料水からの揮発に由来）、シャワー使用中または入浴中の吸入と経皮曝露、食物摂取の

4 領域がほぼ等しく寄与し、食物を除くほとんどすべての曝露が主として飲料水に由来

することを示唆している（4.61 Ieq/日）。これは、家屋内の換気率が低く、シャワー使

用及び入浴の頻度が高い国では特に重要である。これらの国では、追加の曝露を考慮し

て 300 μg/L というガイドライン値をたとえば半分（150 μg/L）に引き下げることがで

きる。 
300 μg/L という値は、ガイドライン値が以前の値（200 μg/L）から引き上げられるこ

とを意味する。この変更は、当初のガイドラインが策定された 1993 年当時に比べ、現

在ではクロロホルムの使用（麻酔剤としての利用など）が減っているという事実を考慮

して、飲料水を通じた曝露への割り当てが 50%から 75%に増えた結果である。 
 
（４）米国環境保護庁（U.S. EPA） 

Integrated Risk Information System (IRIS) （参照 6） 

EPA/IRIS では、化学物質の評価を、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している。また、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、経口曝露による

リスクについての情報を提供している。 
 

 

                             
‡ PBPK モデルを用いることによって代謝後の組織用量に基づいた数字を用いることが可能に

なるため、ヒトと実験動物における毒物動態学上の違いに対するサブファクター4 が割り当てら

れる。 
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①経口 RfD 

ａ．従来のアプローチ 
影響 

（Critical Effect） 
用量 不確実係数 

（UF） 
修正係数

（MF） 
参照用量 

（RfD） 
中程度/重度の肝臓の脂
肪嚢胞形成及びALTの
上昇 
イヌ経口慢性試験 

（参照 31） 

NOAEL: なし 
 
LOAEL: 15 mg/kg 体重/日

（換算値* 
12.9 mg/kg 体重/日） 

 
1000 

（種差 10×個体差
10×LOAEL 使用
10） 

 
 
1 

 
 
0.01 
mg/kg 体
重/日 

*換算値：週 6 日投与から週 7 日への換算 
 

ｂ．ベンチマーク用量（BMD）に基づく算出 
影響 

（Critical Effect） 
用量 不確実係数 

（UF） 
修正係数

（MF） 
参照用量 

（RfD） 
中程度 /重度の肝臓の脂
肪嚢胞形成及び ALT の
上昇 
イヌ経口慢性試験 

（参照 31） 

BMDL10: 
 1.2 mg/kg 体重/日 

（換算値** 
1.0 mg/kg 体重/日）

 
100 

（種差 10×個体差
10） 

 
1 

 
0.01 
mg/kg 体
重/日 

**換算値：週 6 日投与から週 7 日への換算 
 
 
②発がん性 

・発がん性分類 

1986 年の U.S. EPA 発がん性リスク評価ガイドラインに基づき、クロロホルムは

動物における発がん性の十分な証拠により、グループ 2B（ヒトに対しておそらく

発がん性あり）に分類された（1988 年の評価）。 
・経口曝露によるリスク 

0.01 mg/kg 体重/日（参照用量と同等）の用量でがんのリスクを回避できると考

えられる。 
・経口スロープファクター：非適用 
・飲料水ユニットリスク：非適用 

 
 
（５）我が国における水質基準の見直しの際の評価（参照 1） 

げっ歯類を用いた長期試験では発がん性は認められるが、WHO（1994）の評価

によれば、これらの発がん作用は、遺伝毒性に基づくものではないように考えられ

ている。従って、評価値の算定は閾値のある毒性の場合と同様に TDI 法に基づき

算定されるべきであると考えられる。 
WHO（1996）のガイドライン値は、イヌの長期間投与試験（参照 31）の LOAEL：

15 mg/kg 体重/日に基づいて算定された。 
その後、短期間ではあるが、NOAEL の求められている、マウスの経口投与試験

（参照 10 によると参照 20）が報告された。 
雌 B6C3F1 マウスに、クロロホルムを強制経口投与により 0,3,10,34,238,477 
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mg/kg 体重/日、週 5 日で 3 週間与えた結果、用量依存的変化として小葉中心性肝

細胞壊死がみられ、238,477 mg/kg 体重/日では顕著に標識指数が上昇した。病理

組織学的変化(細胞致死率と再生過形成)に基づき NOAEL は 10 mg/kg 体重/日と考

えられる。このデータは、Heywood らの試験結果より得られた LOAEL を補強す

るものであると考えられる。 
TDI は、LOAEL：15 mg/kg 体重/日に週 6 日投与による週 7 日への補正を行い、

不確実係数：1000（個体差と種間差それぞれに 10、LOAEL の使用による係数 10）
を適用し、12.9 μg/kg 体重/日と求められる。 
消毒副生成物であることにより、TDI に対する飲料水の寄与率を 20%とし、体

重 50 kg のヒトが 1 日 2 L 飲むと仮定すると、評価値は 0.06 mg/L と算定される。 
 
 

表 20  WHO 等によるクロロホルムの TDI 法によるリスク評価 
 根拠          LOAEL    不確実係数     TDI 

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

 

第 3 版 
(2004) 

ビーグル犬の 7.5 年間（週 6 日）

の経口投与試験（参照 31）にお

いて認められた軽度の肝毒性

（血清中肝臓関連酵素及び脂肪

性嚢胞の増加） 

15 
(週 7 日換算 

;13） 

1000 
10(種差 )×10(個
体 差 ) ×

10(LOAEL 使用

及び亜慢性試験) 

13 

第 3 版 
一次追補

(2005) 

ビーグル犬の経口投与試験（参

照 31）において認められた肝細

胞嚢胞の発生 

発生率 5%に対

する 95%信頼区

間の下限 
12 mg/L 

25 
10(薬物動態学の

個体差に対し)×
2.5(薬物動態学の

種差に対し)  

15 

15 
(週 7 日換算

 ;12.9）

1000 
10(種差)×10(個

体差)×
10(LOAEL 使用) 

10 EPA/IRIS 
(2001) 

ビーグル犬の経口慢性試験（参

照 31）において認められた中程

度/重度の肝臓の脂肪嚢胞形成及

び ALT の上昇） BMDL10: 
1.2 

(週 7 日換算

;1.0） 

100 
10(種差 )×10(個
体差) 

10 

水道水 
 

ビーグル犬の長期経口投与試験

（参照 31）において認められた

軽度の肝毒性（血清中肝臓関連

酵素及び脂肪性嚢胞の増加）；

WHO 

15 
(週 7 日換算 
 ;12.9） 

1000 
10(種差 )×10(個
体 差 ) ×

10(LOAEL 使用) 

12.9 
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３．曝露状況 

平成 18 年度水道統計による、クロロホルムの水道の検出状況（表 21）は、原水に

おいては、最高検出値は、水道法水質基準値（0.06 mg/L）の 100%超過で 1 箇所み

られた。浄水においても、最高検出値は、100%超過で 1 箇所みられた。 
 

表 21 水道水での検出状況（参照 70） 

 目標値に対する度数分布表 

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

浄

水

／ 

原

水

の

別 

水源種別 
測定 

地点数 
～ 

0.006 
(mg/L) 

～ 

0.012 
(mg/L) 

～ 

0.018
(mg/L)

～ 

0.024
(mg/L)

～ 

0.030
(mg/L)

～ 

0.036
(mg/L)

～ 

0.042
(mg/L)

～ 

0.048 
(mg/L) 

～ 

0.054 
(mg/L) 

～ 

0.060
(mg/L)

0.061
(mg/L)

～ 

全体 541 453 41 15 13 12 1 3 2 0 0 1

表流水 150 146 0 1 1 0 0 1 1 0 0 0

ダム、湖沼水 38 33 0 1 1 0 0 1 1 0 0 1

地下水 181 180 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0

原

水 

その他 172 94 41 13 10 12 1 1 0 0 0 0

全体 5824 3700 798 606 369 171 80 59 16 22 2 1

表流水 1033 335 236 198 132 62 31 26 5 7 0 1

ダム、湖沼水 307 51 68 65 44 28 16 17 7 9 2 0

地下水 3182 2673 265 130 57 31 14 6 2 4 0 0

浄

水 

その他 1287 628 229 213 135 49 19 10 2 2 0 0

（平成 18 年度調査結果） 
 
 

Ⅲ.食品健康影響評価 

ヒトにおいては、飲料水を通じてクロロホルムが慢性的に単独曝露された毒性や発

がんに関する研究は行われていない。動物実験においては、非発がん影響は肝臓や腎

臓で認められている。発がん性については、ラットの 78 週間の強制経口投与試験及

び 104 週間の飲水投与試験において腎臓がんが見られ、マウスの 78 週間及び 80 週

間の強制経口投与試験において腎腫瘍と肝細胞がんが誘発された。また、この発がん

試験に用いられた組織サンプルを再検査した結果、雌ラットで数種の良性及び悪性の

肝臓腫瘍の発生頻度が増加し、雌雄のマウスで悪性リンパ腫の発生頻度が増加したこ

とが報告されている。IARC では、クロロホルムをグループ 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。 
遺伝毒性試験においては、復帰突然変異試験は陰性と考えられた。in vivo 試験で

はラット骨髄の染色体異常試験において陽性の結果が一つ報告されているが、マウス

骨髄の染色体異常試験及び小核試験、ラット肝の UDS 試験では陰性である。 
以上、クロロホルムはヒトに対して発がん性の可能性がある物質と考えられた。な

お、クロロホルムは発がんに関する遺伝毒性の関与はないと考えられ、TDI の算出が

可能であると判断した。 
発がん性に関する TDI の算出を試みたところ、マウスの 80 週間の発がん性試験で

得られた腎尿細管腫瘍の発生頻度が上昇に基づき NOAEL14.6 mg/kg 体重/日（17 
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mg/kg 体重/日の週 6 日投与を週 7 日投与に換算）と判断できる。クロロホルムの発

がん性に関する TDI は、これを根拠に種差 10、個体差 10、安全側に立った発がん性

10 の不確実係数 1,000 を適用して、14.6 μg/kg 体重/日となる。 
非発がん毒性について、最も低い用量での影響は、雌マウスの 3 週間の強制経口

投与試験における病理変化（肝臓の退行性変化）であり、この試験による NOAEL
は 10 mg/kg 体重/日であった。次に低い用量での影響は、イヌを用いた 7.5 年間の経

口投与試験による ALT の増加及び肝臓の脂肪性嚢胞の増加であり、LOAEL は 12.9 
mg/kg 体重/日（15 mg/kg 体重/日の週 6 日投与を週 7 日投与に換算）であった。こ

れら２つの試験結果は、近接した値であり、前者は 3 週間の亜急性毒性試験、後者は

慢性毒性試験によるものである。そこで、TDI の設定根拠としては、慢性毒性試験結

果を採用することが適切であると判断し、TDI はイヌの慢性毒性試験に基づいて設定

することとした（各試験の毒性学的影響を表 22 に示した）。TDI の算出はイヌの慢

性毒性試験から以下の 2 つの方法を試みた。すなわち、従来の NOAEL/LOAEL を用

いて求めた TDI は、LOAEL 12.9 mg/kg 体重/日を根拠に種差 10、個体差 10、LOAEL
使用 10 の不確実係数 1,000 を適用して、12.9 μg/kg 体重/日となった。一方、BMD
法を用いてベンチマークドースを求めると§、約 1.2（1.151）mg/kg 体重/日となる。

これを週 6 日投与から週 7 日投与に換算すると 1.0 mg/kg 体重/日となり、種差 10、
個体差 10 の不確実係数 100 を適用して、TDI は 10 μg/kg 体重/日となった。このこ

とから、LOAEL から得られた TDI 12.9 μg/kg 体重/日は、BMD 法から得られた TDI
からみても妥当な値と考えられた。 
 
上記の論点を踏まえ、クロロホルムの耐容一日摂取量(TDI)を 12.9 μg/kg 体重/日と

設定した。 
 TDI             12.9 μg/kg 体重/日 

    （TDI 設定根拠）  慢性毒性試験 
  （動物種）     イヌ 
  （期間）      7.5 年間 
  （投与方法）     経口投与 
  （LOAEL 設定根拠所見） ALT の増加及び肝臓の脂肪性嚢胞の増加 
  （LOAEL）     12.9 mg/kg 体重/日 

（不確実係数）   1,000（種差 10、個体差 10、LOAEL 使用 10） 
 

＜参考＞ 

水質基準値の 100%である濃度 0.06 mg/L の水を体重 50 kg の人が 1 日あたり 2 L
摂水した場合、1 日あたり体重 1 kg の摂取量は、2.4 μg/kg 体重/日と考えられる。こ

の値は、TDI 12.9 μg/kg 体重/日の約 5 分の 1 である。 
 

                             
§ EPA BMDS version 2.0において最もフィッテングのよかったQuantal-Linearモデルを用

い、95％信頼限界、10％発現率で求めた。 
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表 22 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 

備考 

4 日間強制

経口投与 
溶媒:ｺｰﾝ油 

小葉中心性肝細胞の軽

度の変性(34,90),小葉中

心性肝細胞壊死 (138-), 
用量依存的肝細胞増殖

の亢進･尿細管壊死･尿

細管 LI 値増加(34-) 

   34(Ｔ) 
 

 亜

① 
マ ウ ス

B6C3F1 
雄 5 

週 5日 3週

間 強 制 経

口投与 
溶媒:ｺｰﾝ油 

小葉中心性肝細胞の重

篤な壊死(138-), 肝細胞

増殖亢進(277), 重度の

腎症(277), 尿細管再生

(34-),尿細管 LI 値増加

(138-) 

   34(Ｔ) 
（週 7 日換

算:24） 

 

病理変化；

10(Ａ,Ｗ) 
 
34 
（週 7 日換

算:24） 

② マ ウ ス

B6C3F1 
雌 14 

4 日間また

は週 5 日 3
週間 
強 制 経 口

投与 
溶媒 :コー

ン油 

小葉中心性肝細胞壊死

増加・肝細胞 LI 値の有

意な増加(238-), 病理変

化（肝臓の退行性変化;
小葉中心性肝細胞好酸

性増加、軽度な小葉中心

性ないし中間帯の肝細

胞空胞変性）(34-) 

細胞増殖誘

発； 
34(Ａ,Ｗ) 

 
238 

著 者 は 、

NOAEL では

なく NOEL と

して記載して

いる。 

③ マ ウ ス

B6C3F1 
雌 14 

4 日間また

は3週間飲

水投与 

肝臓の所見なし（病理組

織学的所見含む） 
小葉中心性肝細胞の好

酸性増加(400mg/L-) 

1,800mg/L
=329 
200 mg/L= 
26（Ｔ) 

 
 
400 mg/L= 
53（Ｔ） 

 

④ マ ウ ス

CD-1 
雄雌7～12 

90 日間強

制 経 口 投

与 
溶 媒 : 
Emulphor
水 

肝の用量依存的絶対・比

重量増加 (雄 250, 雌
50-),肝ﾐｸﾛｿｰﾑ活性低下

(雄250, 雌125-), ﾍｷｿﾊﾞ
ﾙﾋﾞﾀｰﾙ誘起麻酔時間増

加(雌 125-), 血中ｸﾞﾙｺｰｽ

値増加(250), 体液性免

疫低下(雄 250), 細胞性

免疫低下(雌 250) 

雄:125(Ｗ) 雄:250(Ｗ) 
雌:50(Ｗ) 

 

⑤ マ ウ ス

BDF1 
雄雌 4～5 

1 日 6 時間

4 日間また

は週 5 日 2
週 間 吸 入

曝露 

近位尿細管曲部の壊死,
尿細管拡張,硝子円柱の

蓄積,限局的石灰沈着の

増加，尿細管上皮細胞増

殖増加(4 日間曝露雄 30 
ppm-), 肝障害･肝 LI 増
加 (4 日間曝露雄 30 
ppm-, 雌 90ppm), 2 週

間曝露による死亡(雄 30 
ppm-) 

 30 ppm= 
149 mg/m3  

 

⑥ マ ウ ス

B6C3F1 
雄雌5～10 

1 日 6 時間

週7日,4日

～13 週間

吸入曝露 

肝細胞増殖の大幅かつ

持 続 的 増 加 ( 雌 30 
ppm-),腎臓の再生性過

形成等の病理組織学的

変化(雄 10 ppm-) 

雄:2 ppm= 
10 mg/m3 

雌： 
10 ppm(Ａ)
=50 mg/m3

雄:10 ppm= 
50 mg/m3  
雌: 
30 ppm(Ａ) 
=149 mg/m3  
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(Ｗ) 
⑦ マ ウ ス

B6C3F1 
雄雌 10 

90 日間強

制 経 口 投

与 
溶媒比較:ｺ
ｰ ﾝ油また

は  2% 
Emulphor
水 

ｺｰﾝ油を溶媒とした場合

により顕著な肝細胞毒

性 

   

⑧ ラ ッ ト

F344 雌 5 
4 日間また

は週 5 日 3
週間 
強 制 経 口

投与 
溶媒 :コー

ン油 

肝臓の軽度小葉中心退

行性変化･用量依存的肝

細胞増殖亢進,尿細管上

皮細胞の再生性増殖増

加 (100-),腎皮質尿細管

の変性･壊死(200-),篩骨

領域内嗅粘膜病変(34-) 

  34(Ｔ)  
（週 7 日換

算:24） 

 

4 日間強制

経口投与 
溶媒:ｺｰﾝ油 

腎尿細管変性･肝臓小葉

中心部の変化(34-),腎臓

の細胞増殖亢進(180),肝
臓の LI 値増加(90-) 

 10(Ｔ)  34(Ｔ)  ⑨ ラット 
F344 
雄 12 

週 5日 3週

間 強 制 経

口投与 
溶媒:ｺｰﾝ油 

腎尿細管変性･肝臓小葉

中心部の変化,肝臓の LI
値増加(180) 

 90(Ｔ)  180(Ｔ) 
（週 7 日 換

算:12） 

 

⑩ ラット 
F344 
雄 12 

4 日間また

は3週間飲

水投与 

腎臓,肝臓の細胞増殖亢

進なし 
1,800mg/L

=106 
  

⑪ ラット 
Wistar 
雄 6-10 

4 週間強制

経口 
溶媒 :オリ

ーブ油 

不整脈惹起作用,負の変

時作用,負の変力作用,房
室伝導時間延長 

 37  

⑫ ラット 
SD 雌雄

10 

13 週間強

制 経 口 投

与  練 り

歯 磨 き 混

合 

肝臓･腎臓の比重量への

影響(150), 脂肪変性･壊

死を伴う肝重量増加･生

殖腺萎縮･骨髄の細胞増

殖亢進(410) 

 30(Ｔ)  150(Ｔ)  

⑬ ラ ッ ト

F344 
雄雌 5～9 

1 日 6 時間

週7日,4日

～13 週間

吸入曝露 

尿細管上皮細胞増殖(30 
ppm-),肝細胞の病変･増

殖(300 ppm), 篩骨鼻甲

介の骨成長促進･固有層

細胞過形成 (10 ppm-),
鼻甲介萎縮(2 ppm-) 

 2 ppm= 
10 mg/m3 

 

⑭ ラ ッ ト

F344 
雄雌8～15 

1日6時間,
週 5 日、4 
日～13 週

間 吸 入 曝

露 

肝臓の異型腺構造形成, 
TGF-α･TGF-β免疫染

色による反応性増加 , 
著しい肝細胞壊死 , 再
生性細胞増殖･増殖因子

発現増加または細胆管

への取り込み増加(300 
ppm) 

 300 ppm= 
1490 mg/m3 

 

慢

⑮ 
イヌ 
ﾋﾞｰｸﾞﾙ 

週 6 日 7.5
年間ｶﾌﾟｾﾙ

ALT 値増加(15-), 肝臓

の脂肪性嚢胞(15-) 
 15(Ｗ) 

（週 7 日換
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雄雌 
8（投与群） 
16 （対照

群） 

投与 
練 り 歯 磨

き混合 

算:12.9） 

生

⑯ 
マウス 
CD-1 雌

雄 
20(投与群) 
40(対照群) 

繁殖試験 
18 週間強

制 経 口 投

与 
溶媒:ｺｰﾝ油 

2 世代の受胎能･生殖に

関する影響なし(雌雄), 
肝毒性が示唆される病

理組織学的変化 (F1 雌

41.2-) 

15.9 41(Ｔ) 
 

 

⑰ ラット 
Wistar 雌 
22-25 

妊娠7～16
日（1 日 7
時間）吸入

曝露 

わずかな摂餌量減少･体

重の有意減少(母動物 10 
ppm-),軽度の発育阻害

(体重減少した母動物の

胎児) 

3 ppm(Ａ) 
=15 mg/m3 

10 ppm 
=50 mg/m3  

 

亜：亜急性毒性試験  慢：慢性毒性試験  生：生殖・発生毒性試験 
Ａ：著者   Ｗ：WHO   Ｔ：ATSDR   無印：食品安全委員会 
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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，グルタミン酸ピルビン酸トラ

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，グルタミン酸オキサロ

酢酸トランスアミナーゼ 
ATSDR 米 有害物質・疾病登録局 
ＢＭＤＬ10 10％の影響に対するベンチマーク用量の 95％信頼下限値 
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 
EPA 米 環境保護庁 
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 
IARC 国際がん研究機関 
IPCS  国際化学物質安全性計画 
IRIS  統合リスク情報システム 
LC50 半数致死濃度 
LD50 半数致死量 
LDH 乳酸脱水素酵素 
LI Labeling Index 
LOAEL 最小毒性量 
LOEL 最小作用量 
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 
SCE 姉妹染色分体交換 
T1/2 消失半減期 
TDI 耐容一日摂取量 
Tmax 最高血(漿)中濃度到達時間 
UDS 不定期 DNA 合成 
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