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序 文 

目的 

「化学物質の初期リスク評価書」は、独立行政法人 新エネルギー・産業技術総合開発機構か

ら委託された化学物質総合評価管理プログラムの一環である「化学物質のリスク評価及びリス

ク評価手法の開発」プロジェクトの成果である。このプロジェクトは、「特定化学物質の環境へ

の排出量の把握等及び管理の改善の促進に関する法律」 (化学物質排出把握管理促進法) の対

象化学物質を中心に有害性情報、排出量等の暴露情報など、リスク評価のための基礎データを

収集・整備するとともに、これらを利用したリスク評価手法を開発し、評価するものである。 

「化学物質の初期リスク評価書」では、環境中の生物及びヒト健康に対する化学物質のリス

クについてスクリーニング評価を行い、その結果、環境中の生物あるいはヒト健康に悪影響を

及ぼすことが示唆されると判断された場合は、その化学物質に対して更に詳細な調査、解析及

び評価等の必要とされる行動の提案を行うことを目的とする。 
 

初期リスク評価の対象 

化学物質排出把握管理促進法第一種指定化学物質のうち、生産量、環境への排出量及び有害

性情報などを基に選択した化学物質を初期リスク評価の対象とする。環境中の生物への影響に

ついては、有害性評価手法が国際的に整えられている水生生物を対象とする。ヒト健康への影

響については、我が国の住民を対象とし、職業上の暴露は考慮しない。 
 
公表までの過程 

財団法人 化学物質評価研究機構及び独立行政法人 製品評価技術基盤機構が共同して評価書

案を作成し、有害性評価 (環境中の生物への影響及びヒト健康への影響) については外部の有

識者によるレビューを受け、その後、経済産業省化学物質審議会管理部会・審査部会安全評価

管理小委員会の審議、承認を得ている。また、暴露評価及びリスク評価については独立行政法

人 産業技術総合研究所によるレビューを受けている。本評価書は、これらの過程を経て公表し

ている。 

 
 
なお、本評価書の作成に関する手法及び基準は「化学物質の初期リスク評価指針 Ver. 2.0」及び

「作成マニュアル Ver. 2.0」として、ホームページ (http://www.nite.go.jp/) にて公開されている。 

初期リスク評価書 Ver. 0.4  
(原案) 

初期リスク評価書 Ver. 0.1 
 有害性評価 リスク評価 暴露評価 

暴露評価 リスク評価 有害性評価 

初期リスク評価書 Ver. 1.0 
(公表版) 

経済産業省 委員会

審議・承認

暴露評価 リスク評価 

レビュー レビュー 

有害性評価 
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ヒ素及びその無機化合物の初期リスク評価の考え方 

 

本評価書で評価対象とした「砒素及びその無機化合物」とは、化学物質排出把握管理促進法

に基づく政令指定名称であり、複数の化合物を含む包括的な名称である。物質名の表記につい

ては、表題では化学物質排出把握管理促進法における名称表記である「砒素」を用いるが、本

文中では広く用いられている「ヒ素」を用いることとする。他の金属とは異なり、有機ヒ素化

合物を除く名称となっている。各化合物は環境中で、変化を伴う種々の化学形態で存在し、化

学形態ごとに異なる有害性を有すると考えられる。一方で、環境中濃度の測定値は多くの場合、

化学形態別には得られておらず、金属ヒ素及び有機ヒ素化合物を含む、全てのヒ素化合物から

くる合計ヒ素濃度を測定している。 

以上を考慮して、「砒素及びその無機化合物」の初期リスク評価を次のように実施した。 

 

i) 対象物質の選定 

ヒ素及びその無機化合物のうち、製造・輸入量の実績や用途情報、また、環境中の生物及び

ヒト健康に対する有害性情報の有無等を考慮し、リスク評価の対象とする化合物を複数選定す

る。 

 

ii) 有害性評価 

選定した複数の化合物について、環境中の生物及びヒト健康に対する有害性情報を収集・整

理し、ヒ素純分に換算した無影響濃度及び無毒性量等を設定する。これらの値は、単位を mg 

As/kg/日等と表記する。 

 

iii) 暴露評価 

ヒ素は、環境中に種々の化学形態で存在すると考えられるが、環境中濃度の測定結果の多く

は化学形態別の濃度ではなくヒ素の合計濃度である。 

そのため、水生生物生息環境における推定環境濃度 (EEC) 及びヒトの推定摂取量は、環境

中での化学形態の区別はせず、有機ヒ素化合物を含めたヒ素の合計濃度を用いて算出する。こ

れらの値には、自然発生源からの暴露も含まれている。環境中濃度は、単位を mg As/L、mg As/m3

等と表記し、推定摂取量は、単位を mg As/人/日、mg As/kg/日等と表記する。なお、食事中の

ヒ素濃度のように形態別ヒ素濃度が分析されている場合には、有機ヒ素化合物を除いたヒ素及

び無機ヒ素化合物の量を暴露評価に用いる。 

 

iv) リスク評価 

暴露マージン (MOE) と評価に用いた毒性試験データに関する不確実係数積を比較してリス

ク評価を行う。ここでは、選定した複数の化合物の NOEC または NOAEL 等のうち本評価書が

選定した値を、ヒ素の合計濃度を用いて求めた EEC またはヒトの推定摂取量で除し、MOE を

算出する。 
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要    約 

 

ヒ素は原子量が 74.92 の周期律表 15 族に属する元素で、自然界に遍在する。地殻中には平均

2～5 mg As/kg 存在し、地殻中の存在割合は全元素中 49 番目である。 

ヒ素化合物は炭素を含まない無機ヒ素化合物と、炭素を含む有機ヒ素化合物があり、PRTR

制度の対象となっているのはヒ素及びその無機化合物である。本評価書では、ヒ素及びその無

機化合物のうち、製造・輸入量、用途情報、環境中の生物及びヒト健康への影響を考慮し、金

属ヒ素 (As)、三酸化二ヒ素 (As2O3)、ヒ酸 (H3AsO4)、五酸化二ヒ素 (As2O5)、ヒ化水素 (AsH3) 

等を取り上げ、初期リスク評価を行う。 

 

ヒ素及びその無機化合物のうち、主として国内で使用されているのは、三酸化二ヒ素及び金

属ヒ素であり、2003 年の三酸化二ヒ素の輸入量は 491 トン (ヒ素純分換算値)、2003 年の金属

ヒ素の製造量・輸入量は約 110 トンであった。三酸化二ヒ素は金属ヒ素の原料となるほか、液

晶ガラスや鉛ガラス製造時の清澄剤として使用される。金属ヒ素は、主として GaAs 等の化合

物半導体合成用に用いられるほか、半導体ガラス合成用、銅や鉛の添加剤としても用いられる。 

ヒ素 (金属ヒ素及びヒ素化合物) の環境中への排出源として、自然発生源と人為発生源があ

る。自然発生源としては、土壌粒子の巻き上げ、火山活動、海水中や植物の発育中に自然に発

生し、森林火災、海塩粒子の巻き上げ等に伴う大気への排出などがある。人為発生源としては、

非鉄金属 (銅、亜鉛、鉛等) の製錬プロセス、化石燃料の燃焼、都市ゴミの焼却、生活排水等

からの大気及び水域へ排出が考えられる。2003 年度 PRTR データによる事業活動に伴うヒ素及

びその無機化合物の排出量は、ヒ素純分に換算して 1 年間に全国合計で、大気へ 9 トン、公共

用水域へ 22 トン排出され、土壌への排出はない。また、事業所において 6,468 トンが埋め立て

られていると推定されている。 

環境中では、ヒ素は堆積岩、火成岩、変成岩に約 1.5～10 mg As/kg 含まれており、岩石の風

化、浸食作用などにより土壌へ移行する。土壌水溶液中では、ヒ素は主として H2AsO4
-、HAsO4

2-、

H2AsO3
-として存在する。ヒ素は、土壌や岩石の風化によって水域へ移行する。水中ではヒ素は

単独の陽イオンとして挙動するのではなく、酸素との親和力が大きいので酸素と結合して、Ⅴ

価のヒ素 はヒ酸 (H3AsO4) として、Ⅲ価のヒ素 は亜ヒ酸 (H3AsO3) として存在する。地表近く

の地下水では、ヒ素は主に+5 価のヒ酸イオンが安定であり、嫌気的な底質などの還元状態では、

主に+3 価の亜ヒ酸イオンが安定である。ヒ素のオキソアニオンは、鉄、マンガン、アルミニウ

ムなどの酸化物・水酸化物などの表面に吸着して、沈殿物や水中の懸濁物として存在している。

大気中へ排出されるヒ素は二酸化三ヒ素のような無機態の As (III) が主であり、大気中では一

部が酸化されて As (Ⅴ)となり、As (Ⅲ)と As (Ⅴ)の混合物として存在する。 

ヒ素は生分解されないが、生物活動はヒ素のメチル化や酸化に関与する。海藻は海水中のヒ

素をメチル化し、組織に濃縮することが知られている。水生生物のヒ素に対する生物濃縮係数 

(BCF) は海藻類で 200～6,000、海産魚類で約 900 である。これらに含まれるヒ素は大部分が有

機ヒ素化合物であり、無機ヒ素化合物はごくわずかである。 
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環境中においてヒ素は様々な化学形態で存在すると考えられるが、環境中濃度として得られ

ているのは、ヒ素の合計濃度のみである。大気、公共用水域 (河川、湖沼、海域)、地下水、飲

料水及び食物中のヒ素の合計濃度が測定されている。2004 年度の大気中濃度の調査では、すべ

ての検体で検出されており、95 パーセンタイルは 11 ng As/m3 であった。公共用水域中濃度の

調査では、2002 年度の調査における河川の利水目的類型 AA～C 水質基準点における濃度の 95

パーセンタイルは 4.7μg As/L であった。飲料水中濃度としては全国各地の浄水場の浄水中濃度

が測定されており、2003 年度における調査の各浄水場の年間 大値の 95 パーセンタイルは 2.2

μg As/L であった。食事からのヒ素の摂取量は、2003 年度の調査では平均 186μg As/人/日であ

った。 

公共用水域中のヒ素濃度として得られているのはヒ素の合計濃度のみであるため、本評価書

ではヒ素の合計濃度は、すべて本評価書で対象とするヒ素及びその無機化合物に由来すると考

える。水生生物が生息する EEC として、河川における測定結果の 95 パーセンタイルである 4.7

μg As /L を用いる。 

ヒ素のヒトへの暴露経路は、主として飲料水及び食物を摂取することによる経口暴露、わず

かに呼吸による大気からの吸入暴露であると考えられる。ヒ素の大気中濃度 (11 ng As/m3)、飲

料水中濃度 (2.2μg As/L) 及び食事からの平均摂取量 (186μg As/人/日) の測定結果、及び食物

から摂取するヒ素のうちの無機ヒ素化合物の割合 (17%) から、ヒトの体重 1 kg あたりの 1 日

推定摂取量を 0.0044μg As/kg/日 (吸入経路)、0.73μg As/kg/日 (経口経路) と推定した。 

 

ヒ素及びその無機化合物の環境中水生生物への有害性に関しては、3 つの栄養段階 (藻類、

甲殻類、魚類) のいずれについても急性及び長期毒性試験結果が得られている。得られた急性

毒性試験結果のうち、信頼性のあるものの 小値は、無水亜ヒ酸ナトリウム (NaAs (III)O2) を

用いた試験で、藻類のセネデスムスに対する 96 時間 EC50 0.0787 mg As/L である。藻類に対す

る 96 時間 EC50 0.0787 mg As/L と EEC 4.7μg As/L を用いて暴露マージン (MOE) を算出した結

果、MOE 17 はリスク評価に用いた毒性試験データに関する不確実係数積 100 より小さく、ヒ

素は現時点では環境中の水生生物に悪影響を及ぼす可能性が示唆される。なお、環境中におい

て水生生物は様々な化学形態のヒ素化合物に暴露されることが考えられるが、EEC の算出には

河川水中に存在するヒ素の合計濃度を用いた。一方で、リスク評価には、影響濃度として も

小さい無水亜ヒ酸ナトリウムの EC50 を採用した。そのため、本評価書では、ヒ素及びその無機

化合物の環境中の水生生物に対するリスクを大きく見積もっている可能性がある。 

 

ヒ素及びその無機化合物は、吸入経路及び経口経路で容易に吸収され、血流の多い組織に迅

速に分布し、肝臓、腎臓、脾臓等で高濃度となる。生体内では、As (III)のヒ素の一部は酸化さ

れて As (V)となる。As (III)は肝臓での代謝でメチル化され、メチルアルソン酸、ジメチルアル

シン酸となり、尿中へ排泄される。メチル化された有機ヒ素化合物は無機ヒ素化合物よりも有

害性が小さいことが知られており、ヒ素の有害性に関する報告のほとんどは無機ヒ素化合物の

摂取によるものである。 

ヒトに対する急性影響としては、飲料水を経由した無機ヒ素化合物の経口暴露では、口腔、

食道などの粘膜刺激症状に続き食道の疼痛や嚥下困難、悪心、嘔吐などの急性胃腸症候群が出
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現し、重篤な場合は著明な腹痛、激しい嘔吐、吐血、水様性下痢をきたし、脱水によるショッ

ク、血圧下降、筋痙れん、心筋障害、腎障害により死亡に至る場合もある。吸入暴露では、高

濃度の場合、呼吸器への刺激性と腐食性のため、鼻粘膜刺激症状、咳、呼吸困難が出現し、肺

水腫をきたして死亡することもある。 

ヒトに対する慢性影響は、非腫瘍性病変として、吸入経路では NOAEL 等を導出できる適切

な報告はないが、経口暴露では皮膚病変を基にした NOAEL が求められており、米国 EPA (2005a) 

および ATSDR (2005) は台湾での横断研究から色素沈着と角化症の増加を指標にして、NOAEL 

0.8μg/kg/日 と判断している。 

 

生殖・発生毒性について疫学データでは、流産、死産、新生児死亡などの影響がみられたとい

う報告が一部あるが、必ずしも明確ではない。実験動物においては、経口投与では母体毒性の

ある高濃度投与のみに影響がみられており、母体毒性のみられない濃度では影響はみられてい

ない。したがって本評価書では生殖・発生毒性については評価を行わない。 

 

ヒ素に暴露されたヒトの in vivo 遺伝毒性試験結果により、ヒ素は染色体異常誘発作用を持つ

が点突然変異を引き起こす作用は弱く、DNA に直接作用を及ぼす物質ではないと考えられる。 

一方、三酸化二ヒ素及び亜ヒ酸ナトリウムは共に枯草菌において DNA 損傷を起こさせたが、

三酸化二ヒ素は in vitro の細菌系で、亜ヒ酸ナトリウムは哺乳動物細胞系において遺伝子突然変

異作用を有しない。亜ヒ酸ナトリウムは in vitro の哺乳動物細胞系において染色体異常、姉妹染

色分体交換、形質転換を、in vivo の哺乳動物 (マウス) において骨髄で染色体異常を誘発させ

た。総合的に判断して無機ヒ素化合物は遺伝毒性を有すると判断する。 

 

発がん性については、ヒ素を含む粉じんに暴露した労働者集団で呼吸器がん、膀胱がん、尿

路系がんの事例が数多く報告されている。IARC では、無機ヒ素化合物は肺がん及び皮膚がん

について、ヒトで十分は証拠があるとしてグループ 1 (ヒトに対して発がん性のある物質) に分

類している。 

 

本評価書では、ヒトについての健康影響に関する報告が数多くあるものの、吸入経路につい

ては NOAEL 等を導出できる適切な報告が無く、動物試験も限られていること、経口経路に較

べ暴露量が無視できる程度であることから MOE を算出しない。 

経口経路については、米国 EPA (2005a) および ATSDR (2005) が採用している台湾での疫学

データによる NOAEL 0.8μg/kg/日 を用いて MOE を算出する。MOE 1.1 は不確実係数積 10 よ

り小さく、現時点ではヒ素はヒト健康に悪影響を及ぼす可能性が示唆される。 

なお、WHO が 1988 年に定めた無機ヒ素の PTWI (Provisional Tolerable Weekly Intake; 暫定耐

容週間摂取量) が 15μg As/kg/週 (換算値 107μg As/人/日) であり、本評価書で採用した経口経

路の推定摂取量 36μg As/人/日 (食物及び飲料水からの合計摂取量) はこの値を下回っている。 

 

以上のことから、ヒ素及びその無機化合物は現時点では環境中の水生生物に悪影響を及ぼす

可能性が示唆される。今後は、実際の環境水中におけるヒ素の存在状況、存在形態及び水生生
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物への影響について必要なフィールド調査の実施や、人為発生源及び自然発生源の環境中濃度

に対する寄与の解析など詳細な調査、解析及び評価を行う必要がある。 

ヒト健康影響については、ヒト健康に悪影響を及ぼす可能性が示唆される。また、無機ヒ素

化合物は、遺伝毒性を有する発がん物質として詳細なリスク評価が必要な候補物質である。特

に経口経路からのヒ素摂取量が多いため、食物及び飲料水中の有機ヒ素化合物、無機ヒ素化合

物の種類及び存在割合などについて、詳細な調査、解析及び評価等を行う必要がある。 
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1．１．化学物質の同定情報 

ヒ素は、周期律表 15 族に属する元素であり、13 世紀にマグヌス (A. Magnus) によって発見

されたとされる。ヒ素という名称はギリシア語の石黄 (arsenicon) に由来する (大木ら, 1994)。 

環境中におけるヒ素及びその化合物は、種々の形態で存在し、これらを区別することは難し

い場合がある。ヒ素化合物は炭素を含まない無機ヒ素化合物と、炭素を含む有機ヒ素化合物が

あり、PRTR 制度の対象となっているのはヒ素及びその無機化合物（無機ヒ素化合物）である。

そこで、本評価書では、必要に応じて、単体状態のヒ素を「金属ヒ素」、化合物の形態のヒ素を

「無機ヒ素化合物」及び「有機ヒ素化合物」、これらの区分が不明確な場合及び区分しない場合

には「ヒ素」とそれぞれ表記する。 

本評価書では、ヒ素及びその無機化合物の中から、製造・輸入量及び用途並びに環境中の生

物への影響及びヒト健康への影響に関する情報に基づき、以下のヒ素及び代表的な無機ヒ素化

合物を採り上げる。 
なお、ヒ素の採り得る価数は-3、0、+3 及び+5 であり、本評価書では As(-Ⅲ)、As(0)、As(Ⅲ)、

As(Ⅴ)と表記する。 

 
1.1 化学物質審査

規制法官報公示整

理番号 
－ 1-35 1-33 － 1-1207 

1.2 化学物質排出

把握管理促進法政

令号番号 
1-252 

ヒ素及びその無機化合物 1.3 物質名 
金属ヒ素 三酸化二ヒ素 ヒ酸 五 酸 化 二 ヒ

素 
ヒ化水素 

1.4 CAS登録番号 7440-38-2 1327-53-3 7778-39-4 1303-28-2 7784-42-1 
1.5 化学式 As As2O3 

(As4O6) 
H3AsO4 As2O5 

(As4O10) 
AsH3 

1.6 分子量 74.92 (原子量) 197.84 141.94 229.84 77.95 
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2．一般情報 
ヒ素及びその無機化合物 物質名 

 
項目 

金属ヒ素 三酸化二ヒ素
注) 

ヒ酸 五酸化二ヒ素 ヒ化水素 

2.1 別名 砒素、ヒ素(0) 無水亜ヒ酸、

三酸化ヒ素、

ヒ華、 
酸化ヒ素(Ⅲ)

オルトヒ酸、

ヒ酸(Ⅴ) 
無水ヒ酸、 
酸化ヒ素(Ⅴ) 

アルシン、 
水素化ヒ素、 
ヒ化水素(Ⅲ) 

2.2 純度 99.9999% 以 上

(高純度品) 1) 
99.8 ％ 以 上

(試薬) 1) 
ヒ 酸 と し て

60％以上 
(残りは水) 1) 

99.999% 以 上

(半導体用) 1) 

2.3 不純物 Sb、Cu1) Sb、Fe、Pb、
S、Cu1) 

亜ヒ酸塩、塩

化物 1) 
N2、O2、H2S

 1) 

2.4 添加剤または

安定剤 
無添加 1) 無添加 1) 無添加 1) 

現在は生産さ

れていない 1)。 

無添加 1) 
 

注：俗に亜ヒ酸と呼ばれている (化学辞典：大木ら, 1994)。 
文献：1；化学物質評価研究機構, 2005 
 

 

2.5 現在の我が国における法規制注1) 
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 
第一種指定化学物質 ヒ素及びその無機化合物 

消防法 貯蔵等の届出を要する物質 ヒ素、三酸化二ヒ素、ヒ酸 (オ
ルトヒ酸、メタヒ酸)、三塩化

ヒ素 
毒劇物取締法 毒物 ヒ素、ヒ素化合物 

毒薬 ヒ素、その化合物及びそれら

の製品 
薬事法 

指定医薬品  三酸化二ヒ素 
疾病化学物質 ヒ素及びその化合物、ヒ化水

素 
労働基準法 

がん原性化学物質 無機ヒ素化合物 
特定化学物質等 (第二類物質、特別管理物

質) 
三酸化二ヒ素 

危険物可燃性のガス ヒ化水素 
名称等を表示すべき危険物及び有害物 三酸化二ヒ素 
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 

労働安全衛生法 

作業環境評価基準  管理濃度：0.003 mg 
As/m3  

三酸化二ヒ素 

水質汚濁に係る環境基準：0.01 mg As/L  ヒ素 
地下水の水質汚濁に係る環境基準：0.01 mg 
As/L 

ヒ素 
環境基本法 

土壌汚染に係る環境基準：0.01 mg 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 mg As/kg 土壌 未満であること。)

ヒ素 

水道法 水質基準：0.01 mg As/L  ヒ素及びその化合物 
下水道法 水質基準：0.1 mg As/L  ヒ素及びその化合物 
水質汚濁防止法 排水基準：0.1 mg As/L ヒ素及びその化合物 
土壌汚染防止法注 2) 特定有害物質 ヒ素及びその化合物 

特定有害物質 ヒ素及びその化合物 土壌汚染対策法 
土壌溶出量基準：0.01 mg As/L  ヒ素及びその化合物 
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法律名 法律区分名 該当物質 
 土壌含有量基準：150 mg As/kg ヒ素及びその化合物 

毒物類 金属ヒ素粉末、三酸化二ヒ素、

五酸化二ヒ素、三塩化ヒ素、

ヒ酸 (オルトヒ酸、メタヒ酸)

船舶安全法 

高圧ガス ヒ化水素 
毒物  金属ヒ素粉末、三酸化二ヒ素、

五酸化二ヒ素 
航空法 

輸送禁止 三酸化二ヒ素、ヒ酸 (オルト

ヒ酸、メタヒ酸)、ヒ化水素 
毒物類 三塩化ヒ素、ヒ酸  (オルトヒ

酸) 
港則法 

高圧ガス ヒ化水素 
廃棄物処理法 特別管理産業廃棄物 

判定基準：1 mg As/L (廃酸・廃塩基、含有

量) 
判定基準：0.3 mg As/L (汚泥など、溶出量) 

ヒ素及びその化合物 

残留農薬基準：1.0～3.5 ppm As 
(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：0.2 ppm As2O3 
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質基

準：2 ppm As2O3 

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：0.1 ppm As2O3 
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：2 ppm As2O3

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、ポリエチレンを主体とする

材料の溶出基準：0.1 ppm As2O3 

ヒ素及びその化合物 

食品衛生法 

洗浄剤の成分規格：0.05 ppm As2O3 ヒ素及びその化合物 
液化ガス  ヒ化水素 
可燃性ガス    ヒ化水素 

高圧ガス保安法 

毒性ガス ヒ化水素 
注 1：1 章で採り上げた物質については調査した。 
注 2：正式名は、農用地の土壌の汚染防止等に関する法律 
参考：温泉法：ヒドロヒ酸イオン含有量 1.3 mg/kg 以上  

メタ亜ヒ酸含有量 1 mg/kg 以上 
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3．物理化学的性状 
ヒ素及びその無機化合物 

金属ヒ素 三酸化二ヒ素 
物質名 

 
項目 黄色 

ヒ素 
灰色 
ヒ素 

黒色 
ヒ素 

ｱﾙｾﾉﾗｲﾄ ｸﾛｰﾃﾞﾀｲ

ﾄ 

ヒ酸 五酸化二

ヒ素 
ヒ化水素

外観 黄色固

体 2) 
灰色固

体 1) 
黒色 2) 白色固

体 1) 
白色固

体 1) 
データなし 白色固体 

1) 
無色気体 
1) 

結晶系 立方晶

系 2) 
三方晶

系 2) 

無定形
2) 

立方晶

系 1, 2) 
単斜晶

系 1, 2) 
単斜晶系

(H3AsO4･
1/2H2O) 
2) 

(非晶質) 
1) 

該当せず 

融点(℃) データ

なし 
817 (三
重点) 
(3.7MPa
) 1 ,6) 

データ

なし 
274 1) 313 1) 35.5 

(H3AsO4･
1/2H2O) 2) 

315 (分
解)1, 2, 6) 
 

-116 1) 

沸点(℃) データ

なし 
603（昇

華点）1) 
613 (昇
華点) 2) 

データ

なし 
4601) 

 
160 
(脱水) 
(H3AsO4･
1/2H2O)2) 

なし -62.5 1) 

密 度
(g/cm3) 

1.97 2) 5.75 1) 
5.73 2) 

4.73 2) 3.86 1) 3.74 1) 2.0～2.56) 4.32 1) 3.18 g/L1) 

データ

なし 
水：不溶
1) 

データ

なし 
水：20.5 g/kg H2O 
(25℃)1) 

水：37g/L(20℃)6) 

水：
3,020g/L(12.
5℃) 6) 
水：易溶

(H3AsO4･
1/2H2O)2) 

水：658 
g/kg H2O 
(20℃)1) 

水：1,500 
g/L(16℃) 

6) 

水：難溶 
 1) 

 

溶解性 

データ

なし 
硝酸：可

溶 6) 
データ

なし 
データ

なし 
エタノ

ール：不

溶 1) 

希酸、塩

基：可溶
1) 

エタノー

ル：可溶

(H3AsO4･
1/2H2O)2) 

エタノー

ル：易溶 
1) 

酸：可溶
6) 

エタノー

ル：難溶
2) 
塩基：難

溶 2) 

換 算 係

数注) 
1.000 0.757 0.528 0.652 0.961 

その他 
 

無臭 6) 
 

無臭 6) 
無定形のｶﾞﾗｽ状の

ものもある 3)。 
水に溶解して亜ヒ

酸となる 3)。 
pKa=9.23、12.13、
13.40 (As(OH)3)5) 

pKa=9.28 (10℃)4) 

潮解性 
(H3AsO4･
1/2H2O)2) 
水液中のみ

で存在 1) 
pKa=2.20、 
6.97、11.535)

pKa=2.2223,
6.760 (25℃)
4) 

潮解性 2) 
水に溶解

してヒ酸

となる 2, 
3)。 
熱すると

酸素を失

って

As2O3 と

なる 2, 3) 

ﾆﾝﾆｸ様不

快臭 2) 
300℃で

分解 2) 
 

注：換算係数 = (ヒ素の原子量×ヒ素化合物中のヒ素の数)/ヒ素化合物の分子量 
文献：1：Lide, 2003 

2：化学便覧：日本化学会, 1993 
3：化学辞典：大木ら, 1994 

      4：Dean, 1999 
5：NAS, 1977 
6：化学物質評価研究機構, 2005 
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4．発生源情報 

4.1 製造・輸入量等 

ヒ素及びその無機化合物のうち、主として製造・使用されるのは金属ヒ素及び三酸化二ヒ素

である。我が国におけるヒ素の製錬プロセスを図 4-1 に示す。 

ヒ素は銅、鉛、亜鉛等の製錬プロセスにおける副生成物として回収される。これらの非鉄金

属製錬工程でヒ素は酸化されて三酸化二ヒ素となり、排ガス中に蒸気として含まれ、排ガス温

度の低下につれて凝固し煙灰に付随して沈降する。煙灰をばい焼して粗三酸化二ヒ素を得て、

さらに昇華して純度 99.9%の精製三酸化二ヒ素とする。三酸化二ヒ素を塩素化後、得られた三

塩化ヒ素を水素還元することで化合物半導体に用いられる高純度ヒ素 (＞99.9999%) を製造す

る (金属時評, 2002)。 

 

非鉄金属精錬時
ヒ素リッチ沈殿物

高純度金属ヒ素

粗三酸化二ヒ素

精製酸化二ヒ素

三塩化ヒ素

ばい焼・昇華

昇華精製

塩素化

水素還元

還元酸化

普通純度金属ヒ素

非鉄金属精錬時
ヒ素リッチ沈殿物

粗三酸化二ヒ素

精製酸化二ヒ素

三塩化ヒ素

ばい焼・昇華

昇華精製

塩素化

水素還元

ヒ酸

非鉄金属精錬時
ヒ素リッチ沈殿物

高純度金属ヒ素

粗三酸化二ヒ素

精製酸化二ヒ素

三塩化ヒ素

ばい焼・昇華

昇華精製

塩素化

水素還元

還元酸化

普通純度金属ヒ素

非鉄金属精錬時
ヒ素リッチ沈殿物

粗三酸化二ヒ素

精製酸化二ヒ素

三塩化ヒ素

ばい焼・昇華

昇華精製

塩素化

水素還元

ヒ酸  
 

図 4-1 ヒ素の製錬プロセス 

(金属時評, 2002 より一部抜粋) 

 

 

以下にヒ素及びその無機化合物の製造量・輸入量等を示す。 

 

a. 三酸化二ヒ素 

三酸化二ヒ素の国内製造量は調査した範囲内では得られていない。国内で消費する三酸化二

ヒ素の大部分は中国及び米国から輸入されたものである (工業レアメタル, 2004)。表 4-1 に三

酸化二ヒ素の輸入量を示す。表に示した値は、三酸化二ヒ素中のヒ素純分換算比率を 0.76 (3.

参照) としてヒ素純分に換算したものである。1999 年から 2003 年までの 5 年間の輸入量は減

少傾向にある。 
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表 4-1 三酸化二ヒ素の輸入量 (トン) 
年 1999 2000 2001 2002 2003 

輸入量 796 680 603 554 491 
 (工業レアメタル, 2004) 
三酸化二ヒ素のヒ素純分換算比率: 0.76 

 

 

b. 金属ヒ素 

金属ヒ素は三酸化二ヒ素を製錬して得られる (図 4-1 参照)。金属ヒ素の 1999 年から 2003 年

までの 5 年間の製造量、輸出入量等を表 4-2 に示す。国内で製造されるのは高純度金属ヒ素 

(>99.9999%) であり、輸入される金属ヒ素は普通純度 (99%) のものが大半を占める (工業レア

メタル, 2004; 財務省; 2005)。 

 

表 4-2 金属ヒ素の製造・輸出入量等 (トン) 
年 1999 2000 2001 2002 2003 

製造量 1) 55 75 45 60 68 
輸入量 103 45 <0.5 3 42 
輸出量 28 42 29 6 5 
国内供給量 2) 130 78 16 57 105 

 (製造量; 工業レアメタル, 2004; 輸出入量; 財務省, 2005) 
   1) 国内販売量 
   2) 国内供給量 = 製造量＋輸入量－輸出量とした。 

<0.5: 0.5 トン未満 

 

 

c. その他の無機ヒ素化合物 

ヒ酸、五酸化二ヒ素及びヒ化水素の製造量・輸入量等は調査した範囲内では得られなかった。

なお、五酸化二ヒ素は現在国内では製造されていないと報告されている (化学工業日報, 2005)。 

 

4.2 用途情報 

ヒ素及びその無機化合物の用途を以下に示す。 

 

a. 三酸化二ヒ素 

三酸化二ヒ素は金属ヒ素の出発原料となる (4.1 参照)。また、液晶ガラスや鉛ガラス製造時

の清澄剤 (消色剤・消泡剤) として用いられているが、近年では酸化アンチモンへの代替化が

進んでいる (金属時評, 2002; 製品評価技術基盤機構, 2004)。三酸化二ヒ素はかつてはシロアリ

防除剤や、木材防腐剤の CCA (銅、クロム、ヒ素化合物が配合されたもの) に使用されていた

が、ヒ素の有害性や、建材の再資源化の過程で六価クロム及びヒ素が環境中へ放出されるおそ

れがあることから、近年ではこれらの用途への使用はほとんどない (金属時評, 2002; 国土交通

省, 2005)。その他、限定された用途ではあるが、急性前骨髄球性白血病等の治療薬として輸入

され、使用されている (日本新薬, 2004)。 
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b. 金属ヒ素 

金属ヒ素の主な用途は GaAs 等の化合物半導体合成用である。このために使用される金属ヒ

素は純度が 6N (99.9999 %) 以上の高純度のものであり、純度が 5N (99.999%) のものは、半導

体ガラス (カルコゲナイトガラス) 合成用に用いられる。普通純度 (99%) のものは、銅や鉛に

添加され、銅合金の張力改善や鉛蓄電池の改質に用いられている。そのほかの用途として、赤

外線透過ガラス (硫化ヒ素ガラス、セレン化ヒ素ガラス) 用に用いられている。詳細について

表 4-3 に示す。 

化合物半導体用途における需要は堅調な一方、そのほかの用途での消費量は近年減少している 

(金属時評, 2002) 。 

 

表 4-3 金属ヒ素の用途 
ヒ素純度 用途 終製品 

可視 LED 自動車用ランプ、プリンタ 
赤外 LED フォトカプラ 1)、センサ 

オプト 
デバイス

半導体 LD 
CD・DVD・レーザディスク・光磁気デ

ィスクドライブの光学部品、レーザプリ

ンタ 
FET 携帯電話 

>99.9999% 
化合物半導体 
(GaAs など), 
ドーパント材 

電子 
デバイス ホール素子 ビデオテープレコーダ, モータ制御 

赤外線透過ガラス (As2S3, As2Se3) 赤外線分光器、赤外線ガス分析装置 
99.999% 

半導体ガラス 
撮影管材料、レーザプリンタ、コピー機

感光体 
99% 合金 (銅、鉛) 添加剤 自動車用鉛蓄電池 

(金属時評, 2002) 
LED: 発光ダイオード、LD: レーザーダイオード、FET: 電界効果トランジスタ 

 

 

c. その他の無機ヒ素化合物 

ヒ酸は、ヒ酸塩の原料として使用される。またヒ化水素は、GaAs 半導体の製造原料として

使用される。五酸化二ヒ素は現在国内では製造されていない (化学工業日報, 2005) 。 

 

4.3 排出源情報 

4.3.1 化学物質排出把握管理促進法に基づく排出源 

化学物質排出把握管理促進法に基づく「平成 15 年度届出排出量及び移動量並びに届出外排出

量の集計結果」(経済産業省, 環境省, 2005a) (以下、2003 年度 PRTR データ) を整理する。ヒ素

及びその無機化合物は、ヒ素純分に換算して届出または推計することとなっており、2003 年度

にはヒ素純分に換算して 1 年間に全国合計で届出事業者から大気へ 9 トン、公共用水域へ 22

トン排出され、事業所において 6,468 トンが埋め立てられ、廃棄物として 183 トン、下水道に

22 kg 移動している。土壌への排出はない。また届出外排出量としては対象業種の届出外事業

者から 435 kg の排出量が推計されている。非対象業種、家庭、移動体からの排出量は推計され

ていない。 

                                                        
1) 入力信号と出力信号を電気的には絶縁しながら、光を使用して信号を伝達する素子。ノイズを伝えにくい特

性がある。 
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a. 届出対象業種からの排出量と移動量 

2003 年度 PRTR データに基づき、ヒ素及びその無機化合物の届出対象業種別の排出量と移動

量を表 4-4 に示す (経済産業省, 環境省, 2005a, b)。 

届出対象業種からのヒ素及びその無機化合物の排出・移動量のうち、事業所における埋め立

て分を除くと、廃棄物としての移動量が も多く、次いで公共用水域への排出が多い。また、

下水道業からの排出が全体の約 4 割を占めるが、これは下水処理施設で処理後、公共用水域へ

排出されるヒ素及びその無機化合物の量である。 

なお、排出量及び移動量はヒ素及びその無機化合物について算出し、届け出ることになって

いるが、「ヒ素及びその化合物」について測定項目を定める下水道法、水質汚濁防止法に基づく

分析結果を使用して排出量及び移動量を算出する場合があり、その場合の排出量及び移動量に

は PRTR 対象外の有機ヒ素化合物が含まれる可能性がある。 

 

表 4-4 ヒ素及びその無機化合物の届出対象業種別の排出量及び移動量 

(2003 年度実績) (トン/年) 

届出 届出外 
届出と届出外の

排出量合計 

排出量 移動量 業種名 

大気 
公共用 

水域 
土壌 廃棄物 下水道 

排出量 3) 

(推計) 

排出計
2) ,3) 

割合 3)

 (%) 

非鉄金属製造業 9 9 0 37 ＜0.5 0 19 59 

下水道業 0 12 0 ＜0.5 0 － 12 38 

産業廃棄物処分

業 
0 ＜0.5 0 0 0 0 ＜0.5 1 

金属鉱業 0 ＜0.5 0 0 0 － ＜0.5 1 

窯業・土石製品 

製造業 
＜0.5 ＜0.5 0 108 0 ＜0.5 ＜0.5 0 

一般廃棄物処理

業 
＜0.5 ＜0.5 0 0 ＜0.5 － ＜0.5 0 

化学工業 ＜0.5 ＜0.5 0 18 0 － ＜0.5 0 

電気機械器具 

製造業 
0 ＜0.5 0 15 ＜0.5 ＜0.5 ＜0.5 0 

電気業 0 ＜0.5 0 0 0 － ＜0.5 0 

その他 1) ＜0.5 0 0 4 0 0 ＜0.5 0 

合計 2) 9 22 0 183 ＜0.5 ＜0.5 31 100 

(経済産業省, 環境省, 2005a, b) 
1)「その他」には、上記以外の届出対象業種の合計排出量を示した。 
2) 四捨五入のため、表記上、合計が合っていない場合がある。 
3) 埋立による排出量は含んでいない。 
0.5 トン未満の排出量及び移動量はすべて「＜0.5」と表記した。 
－: 推計されていない。 
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4.3.2 その他の排出源 

2003 年度 PRTR データで推計対象としている以外のヒ素及びその無機化合物の排出源につい

て記述する。ヒ素及びその無機化合物の排出源として自然発生源及び人為発生源がある。 

 

a. 自然発生源 

ヒ素の自然発生源として、以下の報告がある (ATSDR; 2000, IPCS, 2001)。 

ヒ素は、ヒ酸塩、硫化物、硫塩鉱物、ヒ化物、亜ヒ酸塩または元素として、多くの鉱物中に

含まれる。 も一般的なヒ素鉱物は硫ヒ鉄鉱 (FeAsS) であり、種々の鉱床中に存在する。鉱床

が存在する地域の土壌におけるヒ素濃度は数 mg/kg から 100 mg/kg 以上に達する。ヒ素を含有

する鉱石の風化作用によりヒ素は土壌へ、次いで水域へ移行する。ヒ素に汚染されていない地

域の表層水や地下水中のヒ素濃度は、1～10μg As/L であるが、土壌からの溶出による地下水汚

染が世界的に深刻な問題となっているインドの西ベンガル州やバングラディッシュでは、1 mg 

As/L を超えることがある。 

また、ヒ素は土壌粒子の巻き上げ、火山活動、海水中や植物の発育中に自然に発生し、森林

火災、海塩粒子の巻き上げ等に伴い大気へ排出される。 

 

b. 人為発生源 

ヒ素は石炭中、石油中に含まれ、日本に も多く輸入されているオーストラリア産の石炭中

濃度は平均 3 ppm、また、世界各国の原油中のヒ素濃度は 0.01 未満～0.50 ppm であり (製品評

価技術基盤機構, 2004)、これらの化石燃料を燃焼させる火力発電所等よりヒ素が大気中へ排出

されると報告されている (ATSDR, 2000)。 

海外ではヒ素化合物が木材防腐剤や農薬として使用されている国があり、木材の燃焼や農薬

の散布によりヒ素化合物が大気及び土壌へ排出されるという報告がある (IPCS, 2001)。 

また、日本国内でもかつて無機ヒ素化合物を含む木材防腐処理剤 CCA で処理した建築用材

が用いられていたことがあり (4.2a 参照)、建築廃棄物の焼却により、ヒ素を含む有毒なガスが

大気中へ排出される可能性が懸念されている。建設工事に係る資材の再資源化等に関する法律 

(建設リサイクル法) における基本方針においては、CCA 処理木材について適切な焼却または埋

立てを行う必要性があることが示されている (国土交通省, 2005)。 

一方、地熱発電の貯水槽中において通常のレベルの 1,000 倍の濃度のヒ素が検出されるとい

う深刻なヒ素汚染が報告されている。その他の排出源として、都市ゴミの焼却、下水汚泥の不

法投棄、肥料の使用に伴う排出が報告されている (ATSDR, 2000)。 

 

自然発生源あるいは人為発生源から環境中へ排出されるヒ素化合物は、主として無機化合物

として排出されると報告されている (ATSDR, 2000)。 

 

c. 食物、飲料水、たばこ 

ヒ素はほとんどの食物中に、無機ヒ素化合物あるいは有機ヒ素化合物として含まれる。 も

多くヒ素を含むのが魚介類で、平均 1,662μg As/kg のヒ素が含まれる。また、肉類には平均 24.3

μg As/kg、乳製品には平均 3.8μg As/kg、野菜類には平均 7.0μg As/kg、果物類には平均 4.5μg 
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As/kg のヒ素が含まれると報告されている。 

飲料水中のヒ素の濃度は地域によって異なり、一般的には 5μgAs/L 未満であるが、a.で述べ

たように、土壌にヒ素を多く含む地域では飲料水として使用する地下水が汚染されて深刻な問

題となる場合もある。 

また、ヒ素はたばこの主流煙中に含まれ、喫煙とともに大気中へ排出される可能性がある 

(IPCS, 2001) 。 

 

4.4 環境媒体別排出量の推定 

各排出源におけるヒ素及びその無機化合物の環境媒体別排出量を表 4-5 に示す (製品評価技

術基盤機構, 2006)。いずれも、ヒ素純分に換算した値である。 

その際、2003 年度 PRTR データに基づく届出対象業種の届出外事業者からの排出量について

は、届出データにおける業種ごとの大気、公共用水域、土壌への排出割合を用いて、その環境

媒体別の排出量を推定した。また、自然発生源からの排出や化石燃料の燃焼、都市ゴミ焼却、

廃木材焼却等に伴う排出については、定量的なデータが不足しているため、ここでは考慮しな

い。 

以上のことから、ヒ素及びその無機化合物はヒ素純分に換算して 1 年間に全国で、大気へ 9

トン、公共用水域へ 22 トン排出され、土壌への排出はないと推定した。 

 

表 4-5 ヒ素及びその無機化合物の環境媒体別排出量 (2003 年度実績) (トン/年) 
排出区分 大気 公共用水域 土壌 

対象業種届出 1) 9 22 0 
合計 9 22 0 

(製品評価技術基盤機構, 2006)  
1) 大気、公共用水域、土壌への排出量は、業種ごとの届出排出量の排出割合と同じと仮定し、推定し

た。 
環境媒体別排出量は、ヒ素純分に換算した値である。 
埋立による排出量は含んでいない。 

 

 

また、公共用水域へ排出される届出排出量 22 トンのうち、排水の放流先が河川と届け出られ

ている排出は 9 トンであり (経済産業省, 2005)、河川への排出よりも海域への排出のほうが多

い。 

 

4.5 排出シナリオ 

ヒ素及びその無機化合物の環境への排出源としては自然発生源と人為発生源がある。 

地殻中のヒ素は、鉱石の風化作用により土壌へ、次いで水域へ移行する。また、土壌粒子の

巻き上げ、火山活動、森林火災、海塩粒子の巻き上げ、植物の成長、生物活動等に伴い大気中

へ排出される。 

主たる人為発生源としては、非鉄金属 (銅、亜鉛、鉛等) の製錬プロセスから大気及び水域

への排出が考えられる。また、化石燃料の燃焼や、都市ゴミの焼却、生活排水等からも大気及

び水域へ排出されることがある。 
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5．環境中運命 

ヒ素は自然界に存在する元素であり、クラーク数 (地下 16 km までの岩石圏に水圏と気圏を

加えた範囲における元素の存在度) は 5×10-4% (5 mg As/kg 相当) であり、全元素中 49 番目であ

る (不破, 1986)。ヒ素には、質量数が 68～80 の同位元素が存在するが、天然で安定な同位元素

は 75As 一つのみである (ATSDR, 2005)。 

ヒ素は堆積岩、火成岩及び変成岩にも含まれており、岩石のヒ素含有量は、1.5 mg As/kg (花

崗岩)～10 mg As/kg (泥板岩) であり、地殻のヒ素含有量は、大陸の地殻では 3.1 mg As/kg、海洋

の地殻では 1.5 mg As/kg である (Merian et al., 2004)。ヒ素の地殻中での平均濃度として、2～5 mg 

As/kg との報告 (ATSDR, 2005) や、2.1 mg As/kg との報告 (寺島ら, 2002) もある。主なヒ素鉱物

として、鶏冠石 (As4S4)、石黄 (雄黄) (As2S3)、硫ヒ鉄鉱 (FeAsS) などの硫化鉱物、ヒ華 (AsO3) な

どの酸化鉱物、スコロド石 [Fe(AsO4)･2H2O] などのヒ酸塩鉱物、自然ヒ素 (As) などがある (日

本地質学会環境地質研究委員会, 1998)。 

ヒ素の究極的起源は、ヒ素鉱物の風化及び火山活動に関連した熱水や噴気などによるもので

あり、沖積世堆積物を滞水層とする地域では、ヒ素を含む硫化鉱物の酸化作用によりヒ素が水

に溶解し、または懸濁粒子に吸着されて堆積物に集積し、地下水ヒ素汚染の原因となっている

地域もある。ヒ素は複数の電荷状態 [As(Ⅲ)、As(Ⅴ)、As(-Ⅲ)] を採り得、地表近くでは、As(Ⅲ)、

As(Ⅴ) が一般的に見出される (吉村ら, 2003)。 

なお、1990 年代半ばの全地球的なヒ素の大気中への放出量は、自然由来 (土壌粉じん、火山

活動など) が 12,000 トン As/年、産業活動由来 (化石燃料の燃焼、非鉄精錬など) が 5,000 トン

As/年であり、産業活動に伴うヒ素の放出割合は自然由来の約 42%に相当するとしている 

(Pacyna and Pacyna, 2001)。 

 

5.1 土壌中での動態 

地球における土壌中のヒ素の平均濃度は、砂状土壌では 4.4 mg As/kg、沈泥土壌やローム土

壌では 8.4 mg As/kg、その他の土壌では 9 mg As/kg との報告がある (Merian et al., 2004)。 

関東平野の沖積層土壌では、ヒ素濃度は 12.5 mg As/kg であり、平均的な地殻中のヒ素濃度を

2.1 mg As/kg とすると、濃縮係数 (土壌中元素濃度/地殻中元素濃度) は 5.85 となる。この原因と

して、生物濃縮、海水の影響、風化・続成作用の影響、広域風成塵の混入等が考えられ、ヒ素

の土壌中濃度が地殻中濃度よりも大きくなるとしている (寺島ら, 2002)。 

別の報告では、窒素 (濃縮係数：80)、炭素 (42)、ヨウ素 (36)、臭素 (27)、セレン (9)、ビス

マス (7)、ヒ素 (5)、硫黄 (3)、カドミウム (3) としている。窒素、炭素、硫黄は、それらの元素

を含む生物遺体が土壌に加わったためであるが、ヒ素を始めとするその他の元素の場合には理

由は分からないとしている (浅見, 2001)。 

土壌水溶液中ではヒ素は、陽イオンの状態では As3+として、陰イオンの状態では H2AsO4
-、

HAsO4
2-、H2AsO3

-として存在する (Merian et al., 2004)。 

屎尿を含む肥料により土壌微生物を活性化させて繁殖を促進させることによって酸化還元電

位に影響を与え、環境が還元状態に変わることにより、ヒ素の溶出が促進されることを予測し
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ている (赤井ら, 2001)。また、炭酸イオンは天然水に含まれる重要な成分であり、土壌からヒ

素を溶出させる実験を行い、ヒ素溶出量の多い順に Na2CO3
 > NaHCO3 > K2SO4

 > NaNO3
 > 純水 

であることを示し、高濃度の Na2CO3 による土壌中のヒ素の溶出は相当大きいとしている 

(Pantsar-Kallio and Manninen, 1997)。過去の事例ではあるが、ヒ素殺虫剤で汚染された果樹園の

土壌について調査し、肥料として用いられている硫酸アンモニウムはヒ素の溶出にはほとんど

影響を与えないが、リン酸アンモニウムやリン酸カルシウムは土壌中のヒ素の溶出を促進させ

ることが報告されている (Peryea, 1991)。リン酸イオンはヒ素オキソアニオンと競合してイオン

交換するためと推定される。 

 

5.2 大気中での動態 

ヒ素は自然界ではほとんどが土壌中に存在するので、大気中には風による粉じんの巻上げに

より存在することになる。また、火山活動により大気中に放出される。無機態のヒ素は土壌中

の微生物により蒸気状態となり得るアルキルヒ素化合物となり、大気中に放出される 

(Schroeder et al., 1987)。 

また、ヒ素は海水や樹木にも含まれており、海水の飛沫の巻上げや森林火災により大気中に

放出される。ヒ素を含有する鉱物の採鉱・精錬、農薬散布、石炭・石油・木材の燃焼、都市下

水の焼却、火力発電等によってヒ素は大気中に放出される (Pacyna, 1987)。 

大気中へのヒ素の放出は、大部分が As (Ⅲ) の蒸気または粒子状物質であり、メチル化され

たヒ素はほとんどない (Pacyna, 1987)。As (Ⅲ) は主に三酸化二ヒ素であるとの報告があり (U.S. 

EPA, 1982)、通常の大気中では、As (Ⅲ) の一部は酸化されて As (Ⅴ) となり、As (Ⅲ) と As (Ⅴ) の

混合物として存在する。無機態のヒ素は光分解され難いとしている (Callahan et al., 1979)。 

大気中のヒ素濃度については、極地方などでは 0.007～1.9 ng As/m3、その他の地方では 1.0～

28 ng As/m3、都市では 2～2,320 ng As/m3 であったとの報告がある (Schroeder et al., 1987)。また、

2002～2003 年度の東京都の大気中におけるヒ素及びその化合物の年平均濃度は、区部の 8 か所

平均で 1.0～1.2 ng As/m3、多摩部の 4 か所平均で 1.1～1.5 ng As/m3、檜原村 (バックグラウンド) 

で 0.7～1.1 ng As/m3 との報告もある (東京都環境局, 2005)。 

 

5.3 水中での動態 

ヒ素の水域への流入は、土壌や岩石の風化や火山地帯で起きると考えられる。また、土壌や

鉱物からの地下水への流出も考えられるとしている (ATSDR, 2005)。 

ヒ素は複数の電荷状態 [As(Ⅲ)、As(Ⅴ)、As(-Ⅲ)] を採り得るが、地表近くでは As(Ⅲ)、As(Ⅴ)

として一般的に見出される (吉村ら, 2003)。通常、地表近くの地下水などの酸化状態では、ヒ

素は主に+5 価のヒ酸イオンが安定であり、嫌気的な底質などの還元状態では、ヒ素は主に+3

価の亜ヒ酸イオンが安定であるが、ヒ素の酸化-還元状態間の変化速度は比較的遅い (半減期 0.4

～7 日) ので、ヒ素種の割合は実際には期待されるようには変化していない (ATSDR, 2005)。ま

た、水中ではヒ素は単独の陽イオンとして挙動するのではなく、酸素との親和力が大きいので

酸素と結合して、As(Ⅴ) はヒ酸 (H3AsO4) として、As(Ⅲ) は亜ヒ酸 (H3AsO3) として存在する。

pH や酸化還元電位に応じて、ヒ酸は H2AsO4
-、HAsO4

2-、AsO4
3-、亜ヒ酸は H2AsO3

-、HAsO3
2-、

AsO3
3- に解離する (吉村ら, 2003)。ヒ素のオキソアニオンは、鉄、マンガン、アルミニウムな
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どの酸化物・水酸化物などの表面に吸着して、沈殿物や水中の懸濁物として存在している (吉

村ら, 2003)。 

水深の浅い琵琶湖の南部では、夏季に全ヒ素濃度が冬季の 2～4 倍になるとの報告があり、夏

季には湖底に堆積した藻類の微生物分解が起こり、湖底では溶存酸素が消費され堆積物表面や 

間隙が還元状態となり堆積物からヒ素が放出されたためとしている (Sohrin et al., 1997)。海水中

のヒ素濃度を調べ、塩分濃度と溶解ヒ素濃度の関係を実験的に求めたところ、ヒ素濃度は塩分

濃度 0.8%で 大となり、塩分濃度 3.3%の海水の約 2.5 倍となった (Andreae and Andreae, 1989)。

このことから汽水域ではヒ素の濃度が高くなることが示唆される。 

嫌気性条件下の地下水中では、炭酸水素イオンとヒ素炭酸塩錯体を形成し、岩石中の硫化物

の分解を促進し、ヒ素を溶脱させるのに寄与している可能性を示唆している (Kim et al., 2000; 

Lee and Nriagu, 2003)。炭酸イオンの濃度が大きい地域では、ヒ素汚染との関与を考慮すべきと

している (Kim et al., 2000)。 

河川中のヒ素濃度としては、約 1μg As/L (世界の主要河川中の平均値) との報告 (不破, 1986) 

や約 1.7μg As/kg (Merian et al., 2004) との報告がある。一方、海水中のヒ素濃度としては、約

2.3μg As/L との報告 (不破, 1986) 、約 1.6μg As/kg (深層海水) との報告 (Merian et al., 2004)、

1.2μg As/kg (北部太平洋海水) との報告 (Nozaki, 1997) がある。我が国のバックグラウンド濃度

としては、土壌で 3～10μg As/kg、海水 0～10μg As/L、雨水 0～14μg As/L と極微量であると

の報告 (日本環境管理学会, 2004) や、我が国の温泉 190 か所における温泉水中のヒ素の平均濃

度は 0.3 mg As/L であるとの報告もある (山県, 1977)。 

 

5.4 環境中での変換及び分解 

ヒ素は非生物的に分解されないが、五酸化ヒ素は、潮解性があり、水に溶解してヒ酸となる 

(大木ら, 1994 )。ヒ酸の pKa1 は2.20であり、pKa2 は6.97である (3章参照) ことから考えて、ヒ

酸は、酸性の環境水中では大部分が、中性付近の環境水中では約半数が解離したHAsO4
2-として

存在すると推定される。三酸化二ヒ素は、水に溶解して亜ヒ酸となる (大木ら, 1994)。亜ヒ酸

の pKa1 は9.23 (3章参照) であることから、中性付近の環境水中では亜ヒ酸はほとんどが未解離

の H3AsO3 として、塩基性になると一部が解離状態のH2AsO3
-として存在すると推定される。 

ヒ素は生分解されないが、生物活動はヒ素のメチル化や酸化に関与する。ヒ素は、鉄、銅、

イオウと結合した状態でもバクテリアによって酸化されることが実験により確認されており、

鉄酸化バクテリア Thiobacillus ferrooxidans TM は、鉄を添加しない培地条件下で、三硫化二ヒ

素 を酸化して亜ヒ酸やヒ酸を生成 (Silverman and Lundgren, 1959) し、溶液中へのヒ素の溶出量

は、バクテリア不在時よりも 3 倍程度多いことが示された。この鉄酸化バクテリアは、硫ヒ鉄

鉱 (FeAsS) や硫ヒ銅鉱 (Cu3AsS4) を酸化するが、鶏冠石 (As4S4) を酸化しない (Ehrlich, 1964)。

表流水中でバクテリアは、ヒ素の酸化反応に関わっており、As (Ⅲ) を一旦ジメチルヒ素として

から、次にそれを酸化して As (Ⅴ) とするメカニズムを培養実験で示した (Sanders, 1979)。亜ヒ

酸を酸化する能力を持つ 34 の菌株が単離され、その中で Pseudomonas acidovorans-arsenoxydans 

YE56 は詳しく調べられ、好気的条件下では亜ヒ酸をヒ酸に酸化するが、嫌気的条件下では亜

ヒ酸はヒ酸に酸化されないことが確認された。生物にとって、亜ヒ酸はヒ酸よりも毒性が強い

ので、亜ヒ酸の酸化は一種の防護作用である (Cullen and Reimer, 1989)。しかし、ヒ酸の還元で
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より毒性の強い物質が作られるが、水環境中に普通に棲息する Pseudomonas fluorescens は好気

的条件下及び嫌気的条件下でヒ素を還元する (Myers et al., 1973)。 

また、Anabaena oscillaroides によるヒ酸から亜ヒ酸への還元が報告されており、ニュージー

ランドの Waikato 川では秋・冬はヒ酸濃度が 30～80 mg/m3 と非常に高いのに、春・夏は亜ヒ酸

が卓越するのはこのバクテリアが関係しているとしている (Cullen and Reimer, 1989)。堆積物中

においても、バクテリアによるヒ素の化学的形態の変化は重要であり、バクテリア自身の代謝

のために As (Ⅴ) を還元して As (Ⅲ) に換えることは確認されている (Harrington et al., 1998)。カ

ナダのフィヨルド堆積物の間隙水に含まれるヒ素は、約 90%が無機態ヒ素であるが、残りはモ

ノメチルヒ素等の有機態ヒ素であり、この有機態ヒ素は生物化学的作用により形成されたとの

報告 (Reimer and Thompson, 1988) や、オーストラリアの土壌中におけるバクテリアによる有機

態ヒ素の形成に関する報告 (Kuehnelt et al., 1997) などがある。 

耕土中に棲息する菌類の Scopulariopsis brevicaule は、亜ヒ酸及びヒ酸を共にメチル化するこ

とが、菌類の Candida humicola は無機態ヒ素をメチル化することがそれぞれ示されている 

(Challenger, 1951)。また、バクテリア Bacillus subtilis はヒ素化合物からヒ化水素を生成する 

(Cullen and Reimer, 1989)。 

 

5.5 下水処理及び浄水処理による除去 

北海道の定山渓温泉からのヒ素を含有する排水を受け入れている定山渓下水処理場でのヒ素

除去に関する報告がある。エアーレーションタンクに塩化第二鉄を加え凝析処理が行われてお

り、ヒ素濃度は、流入水では 1 mg As/L を超えているが、処理水では 0.03 mg As/L であり、除

去効率の悪い As (Ⅲ) をエアーレーションによる空気酸化により As (Ⅴ) として効率的に除去し

ているとしている (青木, 2000)。東京都に 20 か所ある下水処理場の下水処理の状況に関する東

京都下水道局の報告があり、ヒ素については、2001～2004 年度における流入水及び処理水の濃

度は共に 0.01 mg As/L 未満 (24 時間平均値) であった (東京都下水道局, 2005)。 

ヒ素は、通常の浄水方法 (凝集沈殿+ろ過) 及びイオン交換による除去性があり、逆浸透、ナ

ノろ過、限外ろ過、活性アルミナにより除去できるとの報告がある (日本環境管理学会, 2004)。 

福岡県にある活性アルミナ吸着塔を用いた簡易水道の報告があり、1997 年 5 月～1998 年 3

月における原水及び処理水中のヒ素濃度 (調査期間の平均) は、それぞれ 0.043 mg As/L及び 0.01 

mg As/L であり、約 96%の除去率であったとしている (石黒ら, 2001)。2004 年 4 月～2005 年 3

月までの東京都の代表的な河川である多摩川、荒川、江戸川から取水している小作浄水場 (羽

村市)、三園浄水場 (板橋区)、金町浄水場 (葛飾区) におけるヒ素及びその化合物濃度は、小作

浄水場の入口では検出限界値 (1μg As/L) 未満、三園浄水場の入口では 1～2μg As/L、金町浄

水場の入口では 2μg As/L であり、3 つの浄水場の出口で検出限界値未満であった (東京都水道

局, 2005)。 

 

5.6 生物濃縮性 

化学物質審査規制法に基づく濃縮性試験では、三酸化二ヒ素について、コイを用いた 28 日間

の濃縮性試験を行っており、水中濃度が 50μg/L (37.85 μg As/L 相当) 及び 5μg/L (3.785 μg 

As/L 相当) における濃縮倍率はそれぞれ 4.0 未満～5.0 及び 38 未満であった。また、同一濃度
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の定常状態における濃縮倍率はそれぞれ 4.0 未満及び 38 未満であり、低濃縮性と判定されてい

る (経済産業省, 2002)。なお、魚体に取り込まれるヒ素の形態は不明である。 

海草は海水中のヒ素をメチル化し、組織に濃縮することが知られている (Baker et al., 1983)。

海藻類 (珪藻、褐藻、紅藻、緑藻) 及び海産魚類のヒ素濃度はそれぞれ 0.4～12 mg As/kg 湿重量

及び 1.8 mg As/kg 湿重量である (海洋科学基礎講座編集委員会, 1973)。海水のヒ素濃度を 2μg 

As/L とすると、生物濃縮係数 (BCF) は、海藻類で 200～6,000、海産魚類で 900 となる。湖沼の

モデル生態系によるヒ素の濃縮性試験では、水中濃度が 0.05 mg As/L の場合には、藻類では 6

～66 mg As/kg、動物プランクトンでは 7～10 mg As/kg、陸生貝類 (カタツムリ) では 0.4～3.3 mg 

As/kg となり、ヒ素については、食物連鎖を経由して順次高濃度になる Biomagnification は認め

られないとしている (Giddings et al., 1977)。これは、無機態のヒ素は、食物連鎖を経由する際に、

体外に排出されやすい形態である有機態ヒ素 (メチル化ヒ素化合物) に変換され、生体内濃度は

順次低下するためとしている (前田, 1998)。 

また、海藻類及び海産魚類に含まれるヒ素は、大部分が有機態ヒ素 (メチル化ヒ素化合物) で

あり、無機態ヒ素の含有量は僅かであり、海水中の無機態ヒ素が藻類によってメチル化され、

更に、食物連鎖を通じて動物体内でトリメチルヒ素化合物に変換されると推定している (日本

地質学会環境地質研究委員会, 1998)。 

 

 

6．暴露評価 

この章では、大気、公共用水域、飲料水、食物中濃度の測定データの収集、整理を行い、水

生生物のリスク評価を行うための推定環境濃度 (EEC) と、ヒト健康のリスク評価を行うため

の吸入経路及び経口経路の推定摂取量を決定する。 

ヒ素は、環境中に種々の化学形態で存在すると考えられるが、環境中濃度の測定結果の多く

は化学形態別の濃度ではなく金属ヒ素及びヒ素化合物（無機ヒ素化合物、有機ヒ素化合物）か

らの合計濃度である。そのため、EEC 及びヒトの推定摂取量については、ヒ素の化学形態につ

いての区別は行わず、ヒ素の合計濃度を用いて算出する。 

自然発生源からのヒ素の排出量の寄与が考慮できないこと、また、環境中への排出形態及び

環境中での動態に関する定量的な情報が不足していることから、PRTR 排出量データを用いた

数理モデルによる暴露量推定は行わない。 

なお、この章では、ヒ素の合計濃度を単にヒ素濃度と記す。 

環境中濃度は、単位を mg As/L、mg As /m3 等と表記し、推定摂取量は、単位を mg As /人/日、

mg As /kg/日等と表記する。 

 

6.1 環境中濃度 

ここでは、環境中濃度の測定報告について調査を行い、その結果について概要を示す。また

得られた報告を基に、暴露評価で用いる濃度の採用候補を選定する。 

ヒ素は、「ヒ素及びその化合物」として大気汚染防止法の有害大気汚染物質 (優先取組物質) 

に指定されていること、環境基本法で水質汚濁に係る環境基準が設定されていること、水道法

について水質基準が設定されていることなどから (2. 参照)、大気、公共用水域、水道水につい
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て多くの測定結果が報告がされている。  

 

a. 大気中の濃度 

大気中のヒ素及びヒ素化合物は主として浮遊粉塵に付着して存在していると考えられる。大

気中のヒ素濃度を測定する際には、浮遊粉塵を捕集し、これらに含まれるヒ素含有量を測定し、

浮遊粉塵の濃度を乗じてヒ素の大気中濃度として換算する。この際、ガス状物質は測定の対象

外とされている (日本環境衛生センター, 1997)。 

以下に、環境省が 2000 年度から 2004 年度にかけて実施した有害大気汚染物質モニタリング

調査におけるヒ素の大気中濃度の分析方法と測定結果を示す。 

 

a-1.  分析方法 

 大気中のヒ素濃度の測定に際しては大気中の浮遊粉塵をフィルタ上に捕集し、捕集した粉塵

中のヒ素成分について定量分析を行う。以下に試料採取及び分析の手順を述べる。 

 

捕集装置：粒径 0.3μm の粒子状物質に対し、99%以上の捕集率を有するフィルタを用いる。捕

集時に分粒装置は使用せず、すべての粒子を捕集する。捕集時間は原則 24 時間で

ある。 

前処理及び定量法：ふっ化水素、硝酸、硫酸等を用いて試料を分解し、溶液中のヒ素を水素化

ヒ素とし、水素-アルゴンフレーム中または加熱された石英管に導いて原子化し、分

析線波長 193.7 nm の吸収を測定し定量する (日本環境衛生センター, 1997) 。 

 

a-2.  測定結果 

ヒ素及びその化合物は大気汚染防止法の有害大気汚染物質のうち優先取組物質であり、全国

各地点で継続的な大気中濃度測定が実施されている。環境省による 2000 年度から 2004 年度の

地方公共団体等における有害大気汚染物質モニタリング調査結果を 表 6-1に示す (環境省, 

2005)。この調査では、調査地点は一般環境、固定発生源周辺及び沿道の 3 区分から選定されて

おり、各地点において年複数回測定が行われている。ここでは、各地点の測定結果の 大値を

基にデータを整理した。 

この調査によると、ヒ素は全ての地点で検出され、発生源周辺での濃度が も高い。一般環

境と沿道では濃度に大きな差はみられない。また、2000 年度から 2004 年度の 5 年間に経年的

な濃度変化はみられない。 

2004 年度の全測定値点の測定値の 95 パーセンタイルは 11 ng As/m3 であり、この値を暴露評

価に用いる採用候補とした。 

 

表 6-1 ヒ素の大気中濃度 

調査

年度 
地域分類 

検出地点数/
調査地点数 

検体数
検出範囲 1) 
(ng As/m3)

算術平均

値 1)  
(ng As/m3)

95 ﾊﾟｰｾﾝﾀ

ｲﾙ 1)  

(ng As/m3) 

検出限界

(ng As/m3)

一般環境 202 / 202 2,167 0.2 - 43 5.2 11 0.012 - 1 2000 
発生源周辺 49 / 49 532 0.68 - 50 6.8 16 0.16 - 1 
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調査

年度 
地域分類 

検出地点数/
調査地点数 

検体数
検出範囲 1) 
(ng As/m3)

算術平均

値 1)  
(ng As/m3)

95 ﾊﾟｰｾﾝﾀ

ｲﾙ 1)  

(ng As/m3) 

検出限界

(ng As/m3)

沿道 36 / 36 370 0.29 - 10 4.8 8.7 0.16 - 5  
全体 287 / 287 3,069 0.2 - 50 5.5 11 0.012 - 1 
一般環境 204 / 204 2,223 0.29 - 39 4.2 11 0.02 - 0.42
発生源周辺 53 / 53 568 0.46 - 69 7.1 28 0.02 - 0.42
沿道 32 / 32 356 1.1 - 11 4.2 8.2 0.02 - 0.3 

2001 

全体 289 / 289 3,147 0.29 - 69 4.8 12 0.02 - 0.42
一般環境 207 / 207 2,288 0.19 - 28 4.2 9.0 0.040-0.69
発生源周辺 57 / 57 618 0.86 - 190 8.2 13 0.046-0.69
沿道 39 / 39 450 0.71 - 9.7 4.2 9.1 0.046-0.69

2002 

全体 303 / 303 3,356 0.19 - 190 4.9 9.5 0.040-0.69
一般環境 212 / 212 2,406 0.4 - 45 4.2 9.3 0.004-0.34
発生源周辺 56 / 56 633 1.2 - 140 7.3 17 0.03-0.39 
沿道 41 / 41 473 1.1 - 30 4.6 8.1 0.008 - 0.2

2003 

全体 309 / 309 3,512 0.4 - 140 4.8 9.9 0.004 -0.39
一般環境 209 / 209 2,354 0.42 - 17 4.3 9.6 0.004-0.21
発生源周辺 57 / 57 667 1.3 - 47 7.3 24 0.07 - 0.2 
沿道 42 / 42 468 0.69 - 35 5.1 9.6 0.03 - 0.2 

2004 

全体 308 / 308 3,489 0.42 - 47 5.0 11 0.004- 0.21
(環境省, 2005) 

1) 各地点における検出範囲の 大値をその地点における濃度の代表値として、検出範囲、算術平均値、 
95 パ ーセンタイル値を算出した。不検出検体は検出限界の 1/2 の値として計算した。 

 

 

b. 公共用水域中の濃度 

 ヒ素の公共用水域中濃度の分析法方法と測定結果を以下に示す。 

 

b-1. 分析方法 

公共用水域中のヒ素濃度は、JIS K 0102「工場排水試験方法」の規格 61.2 または 61.3 に定め

る方法で測定される。前処理として試料を酸等で分解し、さらにヒ化水素発生装置でヒ素を水

素化し、原子吸光法または ICP 発光分光分析法にてその濃度を定量する。 

 

b-2.  測定結果 

水質汚濁防止法に基づき都道府県が実施する全国の河川、湖沼、海域約 5,000 地点における

水域監視測定の 2001 年度及び 2002 年度の結果 (国立環境研究所環境情報センター, 2004) を

表 6-2に示す。海域においてよりも、河川、湖沼における濃度が高い傾向にあり、2002 年度の

河川の利水目的類型AA～C水質基準点における測定値の 95 パーセンタイルは、4.7μg As/Lで

あった。 

 

表 6-2 ヒ素の公共用水域中の濃度 (全国) 
調査 
年度 

水域類型 
検出地点数/
調査地点数

検出範囲 
(μg As/L)

算術平均値

(μg As/L)
95 ﾊﾟｰｾﾝﾀｲﾙ

(μg As/L) 
検出限界 
(μg As/L)

AA-C 497 / 2,644 nd - 50 2.3 3.0 1 - 6 
河川 

D, E, 無指定 174 / 741 nd - 25 2.4 4.0 1 - 5 
2001 

湖沼 49 / 254 nd - 60 2.6 4.0 1 - 5 
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調査 
年度 

水域類型 
検出地点数/
調査地点数

検出範囲 
(μg As/L)

算術平均値

(μg As/L)
95 ﾊﾟｰｾﾝﾀｲﾙ

(μg As/L) 
検出限界 
(μg As/L)

 海域 291 / 1,004 nd - 3 1.8 2.5 1 - 5 
AA-C 536 / 2,647 nd - 100 2.4 4.7 1 - 5 

河川 
D, E, 無指定 173 / 763 nd - 70 2.6 4.0 1 - 5 

湖沼 58 / 257 nd - 140 3.2 6.0 1 - 5 
2002 

海域 291 / 1,002 nd - 7 1.9 2.5 1 - 5 
(国立環境研究所環境情報センター, 2004) 
算術平均値及び 95 パーセンタイルにおいて不検出データは検出限界値の 1/2 の値を用いて算出した。 
nd: 不検出 

 

 

以上の報告により、暴露評価で用いる河川水中濃度における採用候補は、全国的な調査を行

った 2002 年度の水質汚濁防止法に基づく水域監視測定結果が適していると判断し、河川の利水

目的類型 AA～C 水質基準点における測定結果の 95 パーセンタイルである 4.7μgAs/L とした。 

 

c. 飲料水中の濃度 

ヒ素の飲料水中濃度として、次のような報告が得られた。 

日本水道協会は、全国の水道事業者が行った原水及び浄水の水質検査結果を取りまとめてい

る。2000 年度から 2003 年度の浄水中のヒ素濃度の測定結果について、各浄水場における測定

結果の 大値を基に集計を行った結果を 表 6-3に示す。2003 年度の調査では、868 の浄水場に

おいて検出され、95 パーセンタイルは 2.2μg As/Lであった (日本水道協会, 2005)。 

 

表 6-3  ヒ素の浄水中の濃度 (全国) 

調査年度 検出地点数 
/調査地点数 検体数 検出範囲 

(μg As/L)
95 ﾊﾟｰｾﾝﾀｲﾙ

(μg As/L)
検出限界 
(μg As/L) 

2000 824 / 5,296 15,659 nd - 12 2.5 1 - 10 
2001 833 / 5,442 16,051 nd - 12 2.5 1 - 10 
2002 872 / 5,420 16,293 nd - 12 2.0 1 - 6 
2003 868 / 5,534 16,693 nd - 10 2.2  1 - 10 

(日本水道協会, 2005) 
nd : 不検出 
不検出検体は検出限界の 1/2 の値として 95 パーセンタイルを算出した。 

 

 
 また、ヒ素の地下水中濃度としては、東京都による調査結果がある。東京都環境局は、都内

の地下水水質の概況を把握するための概況調査を実施している。2000 年度から 2004 年度

の 5 年間の測定結果を 表 6-4に示す(東京都, 2005a)。 
2004 年度は 4 地点で検出され、測定値の 95 パーセンタイルは 4.3μg As/L であった。概

況調査の結果、ヒ素が検出された地点については、地下水の汚染範囲を確認するため、周

辺井戸の水質について水質調査が行われ、特定の井戸についてはヒ素が 大で 42μg As/L
の濃度で検出された (東京都, 2005b) 。 
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表 6-4 ヒ素の地下水中の濃度 (東京都概況調査)  

調査年度 
検出数 
/検体数 

検出範囲 
(μg As/L) 

95 ﾊﾟｰｾﾝﾀｲﾙ

(μg As/L) 
検出限界 
(μg As/L) 

2000 8 / 86 nd -11 2.5 1 - 5 
2001 5 / 87 nd - 10 2.5 1 - 5 
2002 6 / 71 nd - 9.5 3.3 1 - 5 
2003 1 / 71 nd - 1 2.5 1 - 10 
2004 4 / 71 nd - 15 4.3 1 - 5 

(東京都, 2005) 
nd : 不検出 
不検出検体は検出限界の 1/2 の値として 95 パーセンタイルを算出した。 

 

 

 以上の報告から、暴露評価に用いる飲料水中濃度における測定結果の採用候補は、全国的な

調査を実施している日本水道協会の測定結果が適切であると判断し、2003 年度の測定値の 95

パーセンタイルである 2.2μg As/L とした。 

 

d. 食物中の濃度 

鈴木らは、我が国で常用される食物中のヒ素を含む 28 の微量元素濃度について測定しており、

主な食物中のヒ素濃度を抜粋し 表 6-5に示す (鈴木, 1993)。ヒ素は、魚介類及び藻類などに多

く含まれる。 

 これらの食物中に含まれるヒ素の化学形態は、食物の種類によって異なる。ひじきには主と

して 5 価の無機ヒ素化合物が、こんぶ、わかめには主として有機ヒ素化合物であるジメチルア

ルシン酸が含まれる。ほたて貝、蠣等の貝類やアジ、マグロ、イワシ等の魚類にはトリメチル

ヒ素化合物が、ナマコ、タコ、クルマエビ等の甲殻類には無機ヒ素化合物 (3 価、5 価)、ジメ

チルアルシン酸及びトリメチルヒ素化合物が検出されるという報告がある。また、肉類に含ま

れるのは無機ヒ素化合物 (3 価、5 価)、コメには 5 価の無機ヒ素化合物が主として含まれるが、

微量である (白井, 1988) 。 

 英国の食品規格庁 (Food Standards Agency; FSA) が海藻中のヒ素濃度及び無機ヒ素濃度につ

いて調査を行った結果を 表 6-6に示す。通常、海藻類は乾燥した状態で市販されており、調理

段階で水戻しを行うことから、この調査では水戻し前、水戻し後の海藻中のヒ素濃度及び無機

ヒ素濃度を測定している。測定の結果、水戻し後のひじき中には平均で 11 mg As/kgの無機ヒ素

が含まれていたが、ひじき以外の海藻 (あらめ、わかめ、こんぶ、のり) では無機ヒ素は不検

出だった。ひじきを戻した水には、平均で 3 mg As/kgの無機ヒ素が検出され、水戻しの段階で、

ひじき中のヒ素の一部が水へ移行することを示す (U.K.FSA, 2005) 。 

 

表 6-5 ヒ素の食物中の濃度 

食品群 食品名 
ヒ素濃度 

(μg As/可食部

100g) 

備考 
(調理方法等) 

穀類 精白米 1  
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食パン 3   
そば 5 ゆで 
さつまいも(塊根) 1 生 いも及びでん粉

類 じゃがいも(塊茎) 2 生 
黒砂糖 270  

砂糖、甘味類 
上白糖 7  
こしあん 430  
大豆 (全粒) 28 乾燥 豆類 
木綿豆腐 190  
アーモンド 17 乾燥 

種実類 
くり甘露煮 100  
大豆もやし 4 生 
ほうれんそう(葉) 5 生 
なす (果実) 1 生 
なすぬかみそ漬け 400  

野菜類 

日本かぼちゃ 3 生 
ネーブルオレンジ 1  
グレープフルーツ 3  
みかん 1 普通 

果実類 

みかん濃縮飲料 100  
えのきたけ 6 生 

きのこ類 
ほんしめじ 16 生 
あじ 660 生 
まいわし 200 生 
塩鮭 580  
まぐろ缶詰 980 フレーク味付け 
蠣 220 生 

魚介類 

たらばがに 1,500 生 
まこんぶ 6,300 素干し 
こんぶ佃煮 1,300  
干しひじき 11,000  
生わかめ 360  

藻類 

あまのり(味付け) 2,100  
豚肉(ﾛｰｽ、脂身付) 6  
ボンレスハム 490  肉類 
鶏肉(もも、皮付) 5  
ビール(淡色) 51  
ぶどう酒 (白) 61  嗜好飲料類 
コーヒー飲料(缶) 55  

(鈴木, 1993) 

 

 
表 6-6 ヒ素の海藻中の濃度 

水戻し前(乾燥) 
(mg As/kg-dry) 

水戻し後 
(mg As/kg-wet) 

水戻しした水 
(mg As/kg-wet) 

海藻 検体数
全ヒ素 
平均値 

無機ヒ素

平均値 
全ヒ素 
平均値 

無機ヒ素

平均値 
全ヒ素 
平均値 

無機ヒ素 
平均値 

ひじき 9 110 70 16 11 5 3 
あらめ 3 30 nd 3 nd 1 nd 
わかめ 5 35 nd 4 nd 0.4 nd 
こんぶ 7 50 nd 3 nd 0.3 nd 
のり 7 24 nd -1) -1) -1) -1) 

   (U.K. FSA, 2005) 
      nd: 不検出 
   検出限界: 全ヒ素 0.02 mg As/kg (固体), 0.003 mg As/kg (水) 
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                無機ヒ素 0.3 mg As/kg (固体), 0.01 mg As/kg (水) 
       1) のりは食べる前に水戻しはしないので、測定せず。 

 

 

国立医薬品食品衛生研究所は、1978 年より地方衛生研究所と連携し、マーケットバスケット

方式による「日常食品中の汚染物質摂取量調査研究」を継続的に実施しており、この中で 1 日

あたりの食事からのヒ素摂取量を推定している。 

2003 年度の調査では、全国 10 か所において、各地の小売店から食品を購入し一般的な調理

を行ったのち、1 日摂取量に従って混合した試料中のヒ素濃度を測定し、濃度と食品の摂取量

から 1 日あたりの食事からのヒ素摂取量を算出している。各食品の摂取量は 2002 年度に行われ

た国民栄養調査結果を地域別に集計した値を用いている (松田ら, 2003) 。 

表 6-7に、食品群別の 1 日あたりのヒ素摂取量を示す。魚介類からの摂取量が全体の約半分を

占め、次いで野菜 (緑黄色野菜以外)、きのこ類、海草類からの摂取量が多い。これらの食品群

から、約 90%のヒ素を摂取していることがわかる。 

また、表 6-8に 1994 年から 2003 年までの 10 年間の食事からのヒ素摂取量の推移を示す (玉

那覇ら, 2004; 松田ら, 2003) 。 食品からのヒ素摂取量は、概ね 200μg As/人/日程度で推移して

いる。 
 

表 6-7 食品群別のヒ素摂取量 

食品名 
1 日あたり 
ヒ素摂取量 

(μg As/人/日)

割合 
(%) 

米類 13.4 7.2 
いも、穀類 0.70 0.4 
砂糖、菓子類 0.32 0.2 
油脂類 0.07 0.04 
豆類 0.95 0.5 
果実類 0.68 0.4 
緑黄色野菜 0.67 0.4 
その他野菜、きのこ類、海草類 66.2 36 
し好品 2.23 1.2 
魚介類 97.6 52 
肉類 2.27 1.2 
乳類 0.72 0.4 
その他の食品 0.10 0.05 
飲料水 0.24 0.1 
合計 186 100 

          (松田ら, 2003) 
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表 6-8  食事からのヒ素摂取量の推移 

調査年度

1 日あたり 
ヒ素摂取量 

(μg As/人/日) 
1994 170 
1995 202 
1996 222 
1997 157 
1998 203 
1999 280 
2000 167 
2001 157 
2002 181 
2003 186 

                             (玉那覇ら, 2004; 松田ら, 2003 ) 
 

 

日本人の化学形態別のヒ素摂取量について、35 人の健康的なボランティア (男性 12 人、女

性 23人) の 1日の食事からのヒ素摂取量をヒ素の形態別に測定した報告がある。これによると、

食事試料を苛性ソーダで処理し、無機ヒ素と有機ヒ素の割合を原子吸光分析法で求めた。その

結果を 表 6-9に示す。1 日の食事からのヒ素の合計摂取量 195±235μg As/日のうち、アルセノ

ベタインが 148μg As/日 (76%)、ジメチルアルシン酸が 12.9μg As/日 (6.6%)、無機ヒ素が 33.7

μgAs/日 (17%)、メチルアルソン酸が 2.25μgAs/日 (1.2%) であった (Yamauchi et al., 1992)。 

 

表 6-9 食事からの形態別ヒ素摂取量 
ヒ素化合物の平均 1 日摂取量 (μgAs/日) 

 
調査

数 
(人) 

無機

ヒ素

化合

物 

メチ

ルア

ルソ

ン酸

ジメ

チル

アル

シン

酸 

アル

セノ

ベタ

イン 

合計

男性 12 51.4 3.45 16.7 202 271 
女性 23 24.5 1.57 10.7 120 155 
合計 35 33.7 2.25 12.9 148 195 

(Yamauchi et al., 1992) 
 

 

以上の報告により、食物中濃度の測定結果のなかから暴露評価に用いる採用候補は、国立医

薬品食品衛生研究所が実施した食事からのヒ素の摂取量調査のうち、調査年度の新しい 2003

年度の調査結果より、186μg As/人/日とした。また、日本人のヒ素の形態別摂取量の測定結果

より、本評価書で対象とする無機ヒ素化合物については、食事からの摂取量のうち 17%である

と仮定した。 

 

6.2 水生生物生息環境における推定環境濃度 

水生生物が生息する EEC を、公共用水域中の測定結果より決定する。ヒ素は環境水中では
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種々の化学形態 (有機化合物、無機化合物、酸化数、電荷状態) で存在するが、公共用水域中

の濃度として得られているのは、ヒ素の合計濃度のみであるため、その値を用いる。ここでは、

得られた測定報告のうち、全国的な調査を実施している 2002 年度の水域監視測定結果が適して

いると判断し、河川の利水目的類型 AA～C 水質基準点における測定結果の 95 パーセンタイル

4.7μg As/L を採用した。 

 

6.3 ヒトへの暴露シナリオ 

6.3.1 環境経由の暴露 

ヒ素の環境経由のヒトへの暴露経路は、呼吸による吸入暴露と飲料水及び食物からの経口暴

露が考えられる。 

 

6.3.2 消費者製品経由の暴露 

入手した用途情報からは、ヒ素の消費者製品からの暴露はないものと考えられるので、本評

価書においては考慮しない (4. 参照)。 

 

6.4 ヒトの推定摂取量 

本評価書において各経路からの摂取量を推定する際、成人の大気吸入量を 20 m3/人/日、飲料

水摂水量を 2 L/人/日とした。 

推定摂取量の算出は、以下の仮定に従って求めた。 

 

大気からの摂取量推定に採用する大気中濃度は、測定結果から求めた 95 パーセンタイル値で

ある 11 ng As/m3 とした (6.1 a 参照)。 

飲料水からの摂取量推定に採用する飲料水中濃度は、浄水測定結果から求めた 95 パーセンタ

イル値である 2.2μg As/L とした (6.1.1 c 参照)。 

食物からの推定摂取量は、測定結果より 186μg As/人/日とした。食物からのヒ素摂取量のう

ち、本評価書の対象とする無機ヒ素化合物の割合を 17%と仮定する (6.1.1 d 参照)。 

これらの仮定のもとに推定したヒトでの摂取量は、以下のとおりである。 

 

大気からの摂取量：0.011 (μg As/m3) × 20 (m3/人/日) ＝ 0.22 (μg As/人/日)  

飲料水からの摂取量：2.2 (μg As /L) × 2 (L/人/日) ＝ 4.4 (μg As/人/日) 

食物からの摂取量：186 (μg As/人/日) × 0.17 = 32 (μg As/人/日) 

 

成人の体重を平均 50 kg と仮定して、体重 1kg あたりの摂取量を求めると次のようになる。 

吸入摂取量：0.22 (μgAs /人/日) / 50 (kg/人) ＝ 0.0044 (μgAs/kg/日) 

経口摂取量：(4.4 + 32) (μgAs /人/日) / 50 (kg/人) ＝ 0.73 (μgAs/kg/日) 

合計摂取量：0.0044 (μgAs /kg/日) + 0.73 (μg/kg/日) ＝ 0.73 (μgAs/kg/日) 
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7．環境中の生物への影響 

7.1 水生生物に対する影響 

水生生物に対する毒性試験は、1 章の同定情報にある三酸化二ヒ素 (III)、ヒ酸 (V)、五酸化

二ヒ素 (V) の他、無水亜ヒ酸ナトリウム (III)、亜ヒ酸ナトリウム (III)、ヒ酸水素ニナトリウ

ムについて調査した。いずれも水中濃度はすべてヒ素としての値であり、単位を mg As/L で表

示する。 

 

7.1.1 微生物に対する毒性 

ヒ素及びその無機化合物の微生物に対する毒性試験結果を表 7-1 に示す。 

ヒ酸を用いた繊毛虫類 (Tetrahymena themophila) の増殖阻害を指標とした 48 時間 EC50 の

10.5～13.6 mg As/L であった (Pouli et al., 1993)。 

ヒ酸水素二ナトリウムを用いた試験では、細菌のシュードモナスに対する増殖阻害を指標と

した 16 時間毒性閾値 (EC3) の 4.3 mg As/L (Bringmann and Kuhn, 1977a)、原生動物の鞭毛虫類 

(Entosiphon sulcatum) に対する増殖阻害を指標とした 72 時間毒性閾値 (EC5) の 2.1 mg As/L で

あった (Bringmann, 1978)。 

 

表 7-1 ヒ素及びその無機化合物の微生物に対する毒性試験結果 
生物種 温度 

(℃) 
エンドポイント 濃度 

(mg As/L) 
文献 

(V) 
ヒ酸 H3AsO4 
原生動物 
Tetrahymena 
themophila 
(繊毛虫類) 

ND 48 時間 EC50 増殖阻害 10.5-13.6 
(n) 

Pouli et al., 1993 

ヒ酸水素二ナトリウム Na2HAsO4・7H2O 
細菌 
Pseudomonas putida
(ｼｭｰﾄﾞﾓﾅｽ) 

25 16 時間毒性閾値 1) 増殖阻害 4.3 
(n) 

Bringmann & 
Kuhn, 
1977a 

原生動物 
Entosiphon sulcatum
(鞭毛虫類) 

25 72 時間毒性閾値 2) 増殖阻害 2.1 
(n) 

Bringmann, 
1978 

Uronema parduczi 
(繊毛虫類) 

25 20 時間毒性閾値 2) 増殖阻害 34.6 
(n) 

Bringmann & 
Kuhn, 1980 

Chilomonas 
paramaecium 
(鞭毛虫類) 

20 48 時間毒性閾値 2) 増殖阻害 10.8 
(n) 

Bringmann et al., 
1980 

ND: データなし、(n): 設定濃度 
1) 対照区と比較して 3％の影響を与える濃度 (EC3)、 
2) 対照区と比較して 5％の影響を与える濃度 (EC5) 

 

 

7.1.2 藻類に対する毒性 

ヒ素及びその無機化合物の藻類に対する毒性試験結果を表 7-2 に示す。 

無水亜ヒ酸ナトリウム (III) を用いた生長阻害試験では、淡水種のセレナストラムに対する

96 時間 EC50 は 31.2 mg As/L、セネデスムスに対する 96 時間 EC50 は 0.0787 mg As/L であった 
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(Chen et al., 1994; Richiter, 1982)。 

ヒ酸ナトリウム (V) を用いた生長阻害試験では、淡水種のセレナストラムに対する 96 時間

EC50 は 0.69 mg As/L (Richiter, 1982)、セネデスムスでは 96 時間 EC50 が 0.159 mg As/L であった 

(Chen et al., 1994)。 

ヒ酸水素二ナトリウム (V) を用いた増殖阻害試験では、緑藻のセネデスムス及び藍藻のミク

ロシスティスの 8 日間毒性閾値  (EC3) がそれぞれ 2.2 mg As/L、4.8 mg As/L であった 

(Bringmann and Kuhn, 1977a, 1978)。 

 

以上から、藻類の生長阻害試験の報告で信頼性を確認できたもののうち 小値は、無水亜ヒ

酸ナトリウム (III) を用いたセネデスムスに対する 96 時間 EC50 の 0.0787 mg As/L であった 

(Chen et al., 1994)。 

通常の環境水ではヒ素化合物は As (III) 及び As (V) として存在するが、得られた試験報告か

らでは、両者の毒性の違いについて明確な結論は得られなかった。 

 

表 7-2 ヒ素及びその無機化合物の藻類に対する毒性試験結果 
生物種 試験法/ 

方式 
温度

(℃)
エンドポイント 濃度 

(mg As/L) 
文献 

(III) 
淡水 無水亜ヒ酸ナトリウム NaAsO2 
Selenastrum 
capricornutum1) 

(緑藻、ｾﾚﾅｽﾄﾗﾑ) 

止水 ND 96 時間 EC50 生長阻害

 
31.2 
(n) 

Richiter, 1982

Scenedesmus 
acutus 
(緑藻、ｾﾈﾃﾞｽﾑｽ) 

止水 24 96 時間 EC50 生長阻害 0.0787 
(n) 

Chen et al., 
1994 

(V) 
淡水 ヒ酸ナトリウム Na3AsO4 
Selenastrum 
capricornutum1) 

(緑藻、ｾﾚﾅｽﾄﾗﾑ) 

止水 ND 96 時間 EC50 生長阻害

 
0.69 
(n) 

Richiter, 1982

Scenedesmus 
acutus 
(緑藻、ｾﾈﾃﾞｽﾑｽ) 

止水 24 96 時間 EC50 生長阻害 0.159 
(n) 

Chen et al., 
1994 

Chlamydomonas 
augulosa 
(緑藻､ｸﾗﾐﾄﾞﾓﾓﾅｽ 

止水 ND 96 時間 EC50 生長阻害 202 Jurewicz & 
Buikema, 
1980 

淡水 ヒ酸水素二ナトリウム Na2HAsO4・7H2O 
Scenedesmus 
quadricauda 
(緑藻、ｾﾈﾃﾞｽﾑｽ) 

止水 
 

27 8 日間毒性閾値 2) 増殖阻害 2.2 
(n) 

Bringmann &
Kuhn, 1977a, 
1978 

Microcystis 
aeruginosa 
(藍藻、ﾐｸﾛｼｽﾃｨｽ) 

止水 27 8 日間毒性閾値 2) 増殖阻害 4.8 
(n) 

Bringmann &
Kuhn, 1978 

ND: データなし、(n): 設定濃度 
1) 現学名: Pseudokirchneriella subcapitata、2) 対照区と比較して 3％の影響を与える濃度 (EC3)
太字はリスク評価に用いたデータを示す。 
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7.1.3 無脊椎動物に対する毒性 

ヒ素及びその無機化合物の無脊椎動物に対する毒性試験結果を表 7-3 に示す。 

三酸化二ヒ素 (III) を用いた急性毒性試験については、淡水種ではオオミジンコに対する 24

時間 EC50 が 4.2 mg As/L、ユスリカ科の一種 (Chironomus tentans) に対する 48 時間 EC50 が 0.68 

mg As/L であった (Amodei and Azzoni, 1991; Khangarot and Ray, 1989)。海産種ではアメリカイチ

ョウガニの幼生に対する 96時間LC50が 0.232 mg As/L、マガキの卵に対する 48時間EC50が 0.326 

mg As/L であった (Martin et al., 1981)。 

無水亜ヒ酸ナトリウム (III) を用いた急性毒性試験について、淡水種ではオオミジンコに対

する 48 時間 EC50 が 1.54 mg As/L、ヨコエビ科の一種 (Gammarus pseudolimnaeus) に対する 96

時間 LC50 が 0.875 mg As/L、海産種ではミッシッドシュリンプに対する 96 時間 LC50 が 1.74 mg 

As/L であった (Call et al., 1983; Lussier et al., 1985)。長期毒性については、オオミジンコの繁殖

試験での繁殖、成長を指標とした 28 日間 NOEC が 0.633 mg As/L、ミッシッドシュリンプの致

死を指標とした 36 日間 NOEC が 0.631 mg As/L であった (Call et al., 1983; Lussier et al., 1985)。 

亜ヒ酸ナトリウムを (III) 用いた試験については、イトミミズ科の一種 (Tubifex tubifex) に対

する 96 時間 EC50 が 8.87 mg As/L であった (Khangarot, 1991)。 

ヒ酸 (V) を用いた急性毒性試験について、淡水種ではオオミジンコに対する 48 時間 LC50

が 2.1～2.9 mg As/L であった (Burrton et al., 1987)。海水種ではヨーロッパミドリガニの幼生に

対する 9 日間 LC50 が 2.67 mg As/L などの報告があるが、いずれも原著が入手できず、詳細を確

認できない (Office of Pesticide Programs, 2000)。 

五酸化二ヒ素 (V) を用いた急性毒性について、試験報告は得られなかった。 

長期毒性については、オオミジンコの繁殖試験での成長を指標とした 21 日間 EC10 が 2.2 mg 

As/L であった (Enserink et al., 1991)。 

ヒ酸水素二ナトリウム (V) を用いた急性毒性試験について、オオミジンコに対する 48 時間

LC50 が 7.4 mg As/L、ネコゼミジンコの一種 (Ceriodaphnia dubia) に対する 48 時間 LC50 が 1.45 

mg As/L、長期毒性については、オオミジンコの繁殖試験での繁殖を指標とした 21 日間 EC50

が 1.4 mg As/L、ネコゼミジンコの一種の成長及び繁殖を指標とした 7 日間 MATC (NOEC と

LOEC の幾何平均値) が 1.14 mg As/L であった (Blesinger and Christensen, 1972; Spehar and 

Fiandt, 1986)。 

 

以上から、調査したヒ素化合物の急性毒性は、異なる化合物を用いて試験を実施した淡水種

のオオミジンコ及び海産種のミシッドシュリンプでは化合物による違いはあまり大きくないと

考えられるが、その他の生物種ではデータ数が少なく、影響の違いは明確ではない。 小値は

アメリカイチョウガニの幼生に対する三酸化二ヒ素 (III) の 96 時間 LC50 が 0.232 mg As/L であ

った (Martin et al., 1981)。また、長期毒性ついてはミシッドシュリンプの致死を指標とした無

水亜ヒ酸ナトリウム (III) の 36 日間 NOEC が 0.631 mg As/L であった (Lussier et al., 1985)。 

通常の環境水ではヒ素化合物は As (III) 及び As (V) として存在するが、得られた試験報告か

らでは、両者の毒性の違いについて明確な結論は得られなかった。 
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表 7-3 ヒ素及びその無機化合物の無脊椎動物に対する毒性試験結果 
生物種 

 
大きさ/ 
成長段階 

試験法/ 
方式 

温度

(℃) 
硬度 

(mg CaCO3 /L)
pH エンドポイント 濃度 

(mg As/L) 
文献 

(III) 
淡水 三酸化二ヒ素 As2O3 
Daphnia magna 
(甲殻類、 
ｵｵﾐｼﾞﾝｺ) 

生後 
12 時間 
以内 

止水 20 ND 7.8-
8.4

24 時間 EC50 

 
4.2 
(n) 

Amodei & 
Azzoni, 1991

Chironomus 
tentans 
(昆虫類、ﾕｽﾘｶ

科の一種) 

野外採取

の幼虫 
APHA1) 
止水 

13±2 25 6.3 48 時間 EC50 

遊泳阻害 
0.68 
(n) 

Khangarot & 
Ray, 1989 

Tanytarsus 
dissimilis 
(昆虫類、ﾕｽﾘｶ

科の一種) 

3-4 齢 
幼虫 

止水 23.3-
24.2 

44.6-47.5 7.2-
7.7

96 時間 LC50 73.4 
(m) 

Aplexa 
hypnorum 
(貝類、ﾎﾀﾙﾋﾀﾞ

ﾘﾏｷｶﾞｲ、ｻｶﾏｷｶﾞ

ｲの一種) 

成体 止水 24.4-
26.2 

45.6-53.4 7.4-
7.7

96 時間 LC50 18.5 
(m) 

Holcombe et 
al., 1983 
 

海水 三酸化二ヒ素 As2O3 
Americamysis 
bahia 
(甲殻類、ﾐｼｯﾄﾞ

ｼｭﾘﾝﾌﾟ) 

生後 
24 時間 
以内 

止水 ND ND ND 96 時間 LC50 2.0 
 

Office of 
Pesticide 
Programs, 
2000 

Cancer 
magister 
(甲殻類、ｱﾒﾘｶ

ｲﾁｮｳｶﾞﾆ) 

ｿﾞｴｱ 止水 15 
±1 

塩分濃度: 
33.8‰ 

8.1 96 時間 LC50 0.232 
(n) 

Crassostrea 
gigas 
(貝類、ﾏｶﾞｷ) 

卵 止水 20 
±1 

塩分濃度: 
33.8‰ 

8.1 48 時間 EC50 

遊泳阻害 
0.326 

(n) 

Mytilus edulis 
(貝類、ﾑﾗｻｷｲｶﾞ

ｲ) 

卵 止水 17 
±1 

塩分濃度: 
33.8‰ 

8.1 48 時間 EC50 

遊泳阻害 
>3 
(n) 

Martin et al., 
1981 
 

淡水 無水亜ヒ酸ナトリウム NaAsO2 
止水 14.8 48.7 8.1 48 時間 EC50 

遊泳阻害 
1.54 
(m) 

Call et al., 
1983 

Daphnia magna 
(甲殻類、 
ｵｵﾐｼﾞﾝｺ) 

生後 
24 時間 
以内 半止水 21.5 47.2 7.4 28 日間 NOEC 

繁殖、成長 
0.633 
(m) 

Call et al., 
1983 

Gammarus 
pseudolimnaeus 
(甲殻類、ﾖｺｴﾋﾞ

科の一種) 

0.3-1.1 
mm 

流水 18.4 46.3 7.7 96 時間 LC50 0.875 
(m) 

Call et al., 
1983 

海水 無水亜ヒ酸ナトリウム NaAsO2 
96 時間 LC50 1.74 

(m) 
Americamysis 
bahia 
(甲殻類、ﾐｼｯﾄﾞ

ｼｭﾘﾝﾌﾟ) 

生後 
24 時間 

ASTM2) 
流水 

23±1 塩分濃度: 
30±2‰ 

7.8-
8.2

36 日間 NOEC 
致死 

0.631 
(m) 

Lussier et al.,
1985 
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生物種 
 

大きさ/ 
成長段階 

試験法/ 
方式 

温度

(℃) 
硬度 

(mg CaCO3 /L)
pH エンドポイント 濃度 

(mg As/L) 
文献 

Crassostrea 
virginica 
(貝類、ｱﾒﾘｶｶﾞ

ｷ) 

受精後 
1 時間 
以内の 

卵 

止水 26 
±1 

塩分濃度: 
25‰ 

7.0-
8.5

48 時間 LC50 7.5 
(n) 

Calabrese et 
al., 1973 

淡水 亜ヒ酸ナトリウム Na3AsO3 
Tubifex tubifex 
(貧毛類、ｲﾄﾐﾐ

ｽﾞ科の一種) 

ND 半止水 30 245 
 

7.6 96 時間 EC50 

遊泳阻害 
8.87 
(n) 

Khangarot, 
1991 

(V) 
淡水 ヒ酸 H3AsO4 

止水 ND ND ND 48 時間 EC50 

遊泳阻害 
15 

 
Office of 
Pesticide 
Programs, 
2000 

Daphnia magna 
(甲殻類、 
ｵｵﾐｼﾞﾝｺ) 

生後 
24 時間 
以内 

止水 20 ND 7.6-
7.9

48 時間 LC50 2.1-2.9 
(n) 

Burrton et al.,
1987 

海水 ヒ酸 H3AsO4 
Americamysis 
bahia 
(甲殻類、ﾐｼｯﾄﾞ

ｼｭﾘﾝﾌﾟ) 

生後 
4 時間 
以内 

止水 ND ND ND 96 時間 LC50 2.0 
 

Office of 
Pesticide 
Programs, 
2000 

Carcinus 
maenas 
(甲殻類、ﾖｰﾛｯ

ﾊﾟﾐﾄﾞﾘｶﾞﾆ) 

ｿﾞｴｱ 止水 15 ND 8.0 9 日間 LC50 2.67 
 

Office of 
Pesticide 
Programs, 
2000 

淡水 五酸化二ヒ素 As2O5 
Daphnia magna 
(甲殻類、 
ｵｵﾐｼﾞﾝｺ) 

ND 半止水 20 225 8.1 21 日間 LC50 

21 日間 EC50 
21 日間 EC10 
成長 

5.8 
3.2 
2.2 
(m) 

Enserink et 
al., 1991 

淡水 ヒ酸水素二ナトリウム Na2HAsO4・7H2O 
止水 48 時間 LC50 7.4 

(n) 
Daphnia magna 
(甲殻類、 
ｵｵﾐｼﾞﾝｺ) 

生後 
12±12 時

間 半止水 

18±1 45.3 7.74

21 日間 LC50 
21 日間 EC50 

繁殖 

2.85 
1.4 
(n) 

Blesinger & 
Christensen, 
1972 

ASTM2) 
止水 

48 時間 LC50 1.45 
(m) 

Ceriodaphnia 
dubia 
(甲殻類、 

ﾈｺｾﾞﾐｼﾞﾝｺ属の

一種) 

生後 
24 時間 
以内 

半止水 

25 165 7.8-
8.3

7 日間 EC50 

7 日間 MATC3) 
成長、繁殖 

1.26 
1.14 
(m) 

Spehar & 
 Fiandt, 1986

ND: データなし、(m): 測定濃度、(n): 設定濃度 
1) 米国公衆衛生協会 (American Public Health Association) テストガイドライン、2) 米国材料試験協会 (American 

society for testing and methods) テストガイドライン、3) NOEC と LOEC の幾何平均値 
太字はリスク評価に用いたデータを示す。 

 

 

7.1.4 魚類に対する毒性 

ヒ素及びその無機化合物の魚類に対する毒性試験結果を表 7-4 に示す。 

三酸化二ヒ素 (III) を用いた急性毒性試験について、淡水魚ではニジマスに対する 96 時間

LC50 が 20.2 mg As/L、海水魚ではボラ科の一種 (Chelon labrosus) 及びマコガレイ類 (Limanda 
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limanda) に対する 96 時間 LC50 がそれぞれ 27.3 mg As/L、28.5 mg As/L であった (Rankin and 

Dixon, 1994; Taylor et al., 1985)。 

無水亜ヒ酸ナトリウム (III) を用いた急性毒性試験について、淡水種に対する 96 時間 LC50

の範囲は 10.8～41.5 mg As/L、海水種に対しては 12.7 及び 16.0 mg As/L であり (Call et al., 1983; 

Cardin, 1982; Cardwell et al., 1976; Hale, 1977; Hamilton and Buhl, 1990; Mayer and Ellersieck, 1986)、

小の 96 時間 LC50 はニジマスに対する 10.8 mg As/L であった (Hale, 1977)。  

長期毒性については、ファットヘッドミノー及びアメリカンフラグフィッシュの初期生活段

階毒性試験で、成長を指標とした 30 日間 NOEC が共に 2.13 mg As/L であった (Call et al., 1983)。

受精卵からふ化 4 日後まで暴露した初期生活段階毒性試験で、ニジマスに対する 28 日間 LC50

が 0.54 mg As/L、キンギョに対する 7 日間 LC50 が 0.49 mg As/L であった (Birge, 1978)。 

ヒ酸 (V) を用いた急性毒性試験について、96 時間 LC50 の範囲は 28～167 mg As/L であった

が、いずれも原著が入手できず、詳細を確認できない (Office of Pesticide Programs, 2000)。 

五酸化二ヒ素 (V) を用いた急性毒性試験について、淡水魚に対する 96 時間 LC50 の範囲は

25.6～42.0mg As/L、海水魚では 10.3 mg As/L であった (De Foe, 1982; Dwyer et al., 1992; Palawski 

et al, 1985)。 小の 96時間LC50はストライプトバスに対する 10.3 mg As/Lであった (Dwyer et al., 

1992)。 

長期毒性については、ファットヘッドミノーの初期生活段階毒性試験で、成長を指標とした

30 日間 NOEC が 0.530 mg As/L であったが、原著が入手できず、詳細を確認できない (De Foe, 

1982) 

ヒ酸水素二ナトリウム (V) を用いた急性毒性試験について、ファットヘッドミノーに対する

96 時間 LC50 が 12.6 mg As/L、長期毒性については、ファットヘッドミノーの成長及び繁殖を指

標とした 32 日間 MATC (NOEC と LOEC の幾何平均値) が 3.33 mg As/L であった (Spehar and 

Fiandt, 1986) 

 

以上から、調査したヒ素化合物の急性毒性は化合物による大きな差はなく、 小値は五酸化

二ヒ素 (V) を用いたストライプトバスに対する 10.3 mg As/L であった (Dwyer et al., 1992)。ま

た、長期毒性については、無水亜ヒ酸ナトリウム (III) を用いて、受精卵からふ化 4 日後まで

暴露した初期生活段階毒性試験で、キンギョに対する 7 日間 LC50 が 0.49 mg As/L であった 

(Birge, 1978)。 

通常の環境水ではヒ素化合物は As (III) 及び As (V) として存在するが、得られた試験報告か

らでは、両者の毒性の違いについて明確な結論は得られなかった。 

 

表 7-4 ヒ素及びその無機化合物の魚類に対する毒性試験結果 
生物種 大きさ/ 

成長段階

試験法/ 
方式 

温度

(℃)
硬度 

(mg CaCO3/L)
pH エンドポイント 濃度 

(mg As/L) 
文献 

(III) 
淡水 三酸化二ヒ素 As2O3 
Oncorhynchus 
mykiss 

(ﾆｼﾞﾏｽ) 

4-6 g 流水 13.8 373 8.0 96 時間 LC50 

114 時間 LC50

20.2 
18.1 
(n) 

Rankin ＆ 
Dixon, 
1994 

海水 三酸化二ヒ素 As2O3 
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生物種 大きさ/ 
成長段階

試験法/ 
方式 

温度

(℃)
硬度 

(mg CaCO3/L)
pH エンドポイント 濃度 

(mg As/L) 
文献 

Chelon labrosus 
(ﾎﾞﾗ科の一種) 

3.6 cm 
0.87 g 

OECD  
203 
流水 

12 塩分濃度: 
34.6‰ 

7.7 96 時間 LC50 27.3 
(m) 

Limanda 
limanda 
(ﾏｺｶﾞﾚｲ類、ｶﾚｲ

科) 

10.1 cm 
16.9 g 

OECD  
203 
流水 

12 塩分濃度: 
34.6‰ 

7.7 96 時間 LC50 28.5 
(m) 

Taylor et 
al., 1985 

淡水 無水亜ヒ酸ナトリウム NaAsO2 
21.0 mm
0.139 g 

30-32 日

齢 

流水 24.2 49.9 7.2 96 時間 LC50 14.2 
(m) 

Call et al., 
1983 

28.1 mm
0.205 g 

3 か月齢

流水 25.3 154 7.64 96 時間 LC50 

14 日間 LC50 
15.6 
10.5 
(m) 

Cardwell et 
al., 1976 

Pimephales 
promelas 
(ﾌｧｯﾄﾍｯﾄﾞﾐﾉｰ) 

受精後 
24 時間 
以内の卵

流水 23.0 49.2 7.2 30 日間 LOEC
30 日間 NOEC
成長 

4.30 
2.13 
(m) 

Call et al., 
1983 

Lepomis 
macrochirus 
(ﾌﾞﾙｰｷﾞﾙ) 

28.1 mm
0.20 g 

6 か月齢

流水 25.4 155 7.68 96 時間 LC50 

14 日間 LC50 
41.5 
18.2 
(m) 

Cardwell et 
al., 1976 

2.6 g 止水 12 44 7.4 96 時間 LC50 23 
(n) 

Mayer & 
Ellersieck, 
1986 

受精卵 半止水 13.0 104 7.4 28 日間 LC50 0.54 
(m) 

Birge, 1978

Oncorhynchus 
mykiss 

(ﾆｼﾞﾏｽ) 

51-76 mm
2 か月齢

APHA1) 
流水 

ND ND 6.4-
8.3

96 時間 LC50 10.8 
(m) 

Hale, 1977 

Oncorhynchus 
tschawytscha 
(ﾏｽﾉｽｹ) 

0.5 g 
稚魚 

止水 12 211 7.0-
8.3

96 時間 LC50 25.1 
(n) 

Hamilton & 
Buhl, 1990 

Salvelinus 
fontinalis 
(ｶﾜﾏｽ) 

211 mm 
81.3 g 

18 か月齢

流水 15.4 152 7.83 96 時間 LC50 

12 日間 LC50 
14.96 
10.4 
(m) 

54.3 mm
2.9 g 

6 か月齢

流水 25.0 152 7.74 96 時間 LC50 

14 日間 LC50 
25.9 
18.5 
(m) 

Cardwell et 
al., 1976 

Carassius 
auratus 
(ｷﾝｷﾞｮ) 

受精卵 半止水 22.0 195 7.4 7 日間 LC50 0.49 
(m) 

Birge, 1978

13.0 mm
0.058 g 
34 日齢 

流水 25.8 49.9 7.2 96 時間 LC50 14.4 
(m) 

Jordanella 
floridae 
(ｱﾒﾘｶﾝﾌﾗｸﾞﾌｨｯｼ
ｭ、ﾒﾀﾞｶ科) 

受精後 
24 時間 
以内の卵

流水 24.4 49.1 7.2 30 日間 LOEC
30 日間 NOEC
成長 

4.12 
2.13 
(m) 

Call et al., 
1983 

海水 無水亜ヒ酸ナトリウム NaAsO2 
Cyprinodon 
variegates 
(ｼｰﾌﾟｽﾍｯﾄﾞﾐﾉｰ) 

ND 流水 ND ND ND 96 時間 LC50 12.7 
(m) 

Menidia menida 
(ｱﾄﾗﾝﾃｨｯｸｼﾙﾊﾞｰ
ｻｲﾄ、ﾄｳｺﾞﾛｳｲﾜｼ

科) 

ND 止水 ND ND ND 96 時間 LC50 16.0 
(n) 

Cardin, 
1982 
 

(V) 
淡水 ヒ酸 H3AsO4 
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生物種 大きさ/ 
成長段階

試験法/ 
方式 

温度

(℃)
硬度 

(mg CaCO3/L)
pH エンドポイント 濃度 

(mg As/L) 
文献 

Lepomis 
macrochirus 
(ﾌﾞﾙｰｷﾞﾙ) 

1.1 g 流水 ND ND ND 96 時間 LC50 50 
 

Office of 
Pesticide 
Programs, 
2000 

Oncorhynchus 
mykiss 

(ﾆｼﾞﾏｽ) 

0.82 止水 ND ND ND 96 時間 LC50 72 Office of 
Pesticide 
Programs, 
2000 

0.5 g 3.4-
7.2

90 
(n) 

Oncorhynchus 
tschawytscha 

(ﾏｽﾉｽｹ) 1.03 g 

止水 12 211 

6.9-
7.4

96 時間 LC50 

167 
(n) 

Office of 
Pesticide 
Programs, 
2000 

海水 ヒ酸 H3AsO4 
Cyprinodon 
variegates 
(ｼｰﾌﾟｽﾍｯﾄﾞﾐﾉｰ) 

0.27 g 止水 ND ND ND 96 時間 LC50 28 Office of 
Pesticide 
Programs, 
2000 

淡水 五酸化二ヒ素 As2O5 
32 日齢 流水 23.5 45-48 6.4-

6.8
96 時間 LC50 25.6 

(n) 
受精後 
48 時間 
以内の卵

流水 25 45-48 6.9-
7.8

30 日間 NOEC
成長 

0.530 
(n) 

De Foe, 
1982 

Pimephales 
promelas 
(ﾌｧｯﾄﾍｯﾄﾞﾐﾉｰ) 

ND 止水 20 40 8.1 96 時間 LC50 42.0 
(m) 

Oncorhynchus 
mykiss 

(ﾆｼﾞﾏｽ) 

ND 止水 20 40 8.1 96 時間 LC50 28.0 
(m) 

40 8.1 40.5 
(m) 

Morone saxatilis 
(ｽﾄﾗｲﾌﾟﾄﾊﾞｽ、ﾊ

ﾀ科) 

63 日齢 止水 20 

285 7.9

96 時間 LC50 

30.5 
(m) 

Palawski et 
al, 1985 

海水 五酸化二ヒ素 As2O5 
Morone saxatilis 
(ｽﾄﾗｲﾌﾟﾄﾊﾞｽ、ﾊ

ﾀ科) 

1.8 g 止水 25 塩分濃度: 
22.5‰ 

8.12 96 時間 LC50 10.3 
(n) 

Dwyer et 
al., 1992 

淡水 ヒ酸水素二ナトリウム Na2HAsO4・7H2O 
96 時間 LC50 12.6 

(m) 
Pimephales 
promelas 
(ﾌｧｯﾄﾍｯﾄﾞﾐﾉｰ) 

0.15 g 
30 日齢 

ASTM2)

流水 
25 43.9 7.4

32 日間 EC50 

32日間MATC3)

成長、繁殖 

7.08 
3.33 
(m) 

Spehar & 
Fiandt, 
1986 

ND: データなし、(m): 測定濃度、(n): 設定濃度 
1) 米国公衆衛生協会  (American Public Health Association) テストガイドライン、2) 米国材料試験協会 

(American society for testing and methods) テストガイドライン、3) NOEC と LOEC の幾何平均値 
太字はリスク評価に用いたデータを示す。 

 

 

7.1.5 その他の水生生物に対する毒性 

ヒ素及びその無機化合物のその他水生生物に対する毒性試験結果を表 7-5 に示す。 

アメリカヒメアマガエルを受精卵から無水亜ヒ酸ナトリウム (III) に暴露した実験で、7 日間

LC50 は 0.04 mg As/L であった (Birge, 1978)。 
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表 7-5 ヒ素及びその無機化合物のその他水生生物に対する毒性試験結果 
生物種 大きさ/

成長段階 
試験法/ 
方式 

温度

(℃)
硬度 

(mg CaCO3/L)
pH エンドポイント 濃度

(mg 
As/L) 

文献 

(III) 
淡水 無水亜ヒ酸ナトリウム NaAsO2 
Gastrophryne 
carolinensis 
(両生類、 
ｱﾒﾘｶﾋﾒｱﾏｶﾞｴﾙ) 

受精卵 半止水 22.0 195 7.4 7 日間 LC50 0.04 
(m) 

Birge, 
1978 

(m): 測定濃度 

 

 

7.2 陸生生物に対する影響 

7.2.1 微生物に対する毒性 

調査した範囲内では、ヒ素及びその化合物の微生物 (土壌中の細菌や菌類等) に対する毒性

に関する試験報告は得られていない。 

 

7.2.2 植物に対する毒性 

ヒ素及びその無機化合物の植物に対する毒性試験結果を表 7-6 に示す。 

ホウレンソウ (Spinacia oleracea) を 10 mg As/kg 乾土で処理したときに約 40％、500 mg As/kg 

乾土では 100％の生長阻害がみられた (Woolson, 1973)。 

 

表 7-6 ヒ素及びその無機化合物の植物に対する毒性試験結果 
生物種 試験条件 エンドポイント 濃度  

(mg As/kg 
乾土) 

文献 

Spinacia oleracea 
(双子葉植物、ﾎｳﾚﾝｿｳ) 

土壌試験: 土壌 
(粘土 10.5%、 
有機成分 0.90%)、
pH6 
試験濃度：10-500 m
mg As/kg 

約 40％生長阻害 
100％生長阻害 

10 
500 

Woolson, 1973 

 

 

7.2.3 動物に対する毒性 

ヒ素及びその無機化合物の動物に対する毒性試験結果を表 7-7 に示す。 

シマミミズを無水亜ヒ酸ナトリウム (III) 200 mg As/kg に 14 日間暴露した結果、シマミミズ

は 100％死亡したが、100 mg As/kg では何ら影響はみられなかった (Bouche et al., 1987)。ニワ

トリ (Gallus gallus) の卵黄を 0.001～50.0 mg As/kg に処理したところ、1.0 mg As/kg 以上の処理

区ではふ化がみられず、0.001 mg As/kg 処理区でも対照区と比較してふ化が 35％阻害された 
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(Birge and Roberts, 1976)。 

 

 

 

表 7-7 ヒ素及びその無機化合物の動物に対する毒性試験結果 
生物種 試験条件 エンドポイント 濃度  

(mg As/kg)
文献 

Eisenia fetida 
(ｼﾏﾐﾐｽﾞ) 

24℃ 
人工土壌 
NaAsO2 

14 日間 LC100 

14 日間 LC0 
致死 200 

100 
Bouche et al., 1987 

Gallus gallus  
(ﾆﾜﾄﾘ) 

試験濃度：

0.001-50.0 mg 
As/kg 

200 個/処理区 
38℃ 

EC100 

EC35 
ふ化阻害率 1.0 

0.001 
Birge & Roberts, 1976 

 

 

7.3 環境中の生物への影響 (まとめ) 

ヒ素及びその無機化合物の環境中の生物に対する毒性影響については、致死、遊泳阻害、生

長阻害などを指標に検討が行われている。 

微生物については、細菌のシュードモナスに対する増殖阻害を指標とした 16 時間毒性閾値 

(EC3) の 4.3 mg As/L、原生動物の鞭毛虫類 (Entosiphon sulcatum) に対する増殖阻害を指標とし

た 72 時間毒性閾値 (EC5) の 2.1 mg As/L であった。 

藻類に対する生長阻害試験では、信頼性を確認できた報告のうち 小値はセネデスムスに対

する 96 時間 EC50 の 0.0787 mg As/L であった。 

無脊椎動物に対する急性毒性は、異なる化合物を用いて試験を実施した淡水種のオオミジン

コ及び海産種のミシッドシュリンプでは化合物による違いはあまり大きくないと考えられるが、

その他の生物種ではデータ数が少なく、影響の違いは明確ではない。 小値はアメリカイチョ

ウガニに対する 96 時間 LC50 が 0.232 mg As/L であった。また、長期毒性ついては、ミシッドシ

ュリンプの致死を指標とした 36 日間 NOEC が 0.631 mg As/L であった。 

魚類に対する急性毒性は、化合物による大きな差はなく、 小値はストライプトバスに対す

る 10.3 mg As/L であった。また、長期毒性については、受精卵からふ化 4 日後まで暴露した初

期生活段階毒性試験で、キンギョに対する 7 日間 LC50 が 0.49 mg As/L であった。 

その他、両生類のアメリカヒメアマガエルの受精卵を無水亜ヒ酸ナトリウムに暴露したとき

の 7 日間 LC50 は 0.04 mg As/L であった。 

通常の環境水ではヒ素化合物は As (III) 及び As (V) として存在するが、得られた試験報告か

らでは、両者の毒性の違いは藻類、無脊椎動物及び魚類については明確な結論は得られなかっ

た。 

 

陸生生物については、ホウレンソウ (Spinacia oleracea) を 10 mg As/kg 乾土で処理したとき

約 40％、500 mg As/kg 乾土で処理したとき 100％の生長阻害がみられた。また、シマミミズを
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200 mg As/kg に 14 日間暴露した結果、シマミミズは 100％死亡したが、100 mg As/kg では何ら

影響はみられなかった報告がある。 

 

以上から、ヒ素及びその無機化合物の水生生物に対する急性毒性は、藻類及び甲殻類に対し

て化合物濃度として示した場合、GHS 急性毒性有害性区分 I に相当し、極めて強い有害性を示

す。長期毒性の NOEC については、甲殻類では 0.631 mg As/L、魚類では 0.49 mg As/L である。 

得られた毒性データのうち水生生物に対する 小値は、無水亜ヒ酸ナトリウム (III) を用い

たセネデスムスに対する 96 時間 EC50 (生長阻害) の 0.0787 mg As/L である。 

 

 

8．ヒト健康への影響 

8.1 生体内運命 

8.1.1 吸収 

a. 吸入経路 

吸入経路としては、ヒ化水素が呼吸器系から吸収されるが、気体以外のヒ素化合物が吸入経

路から吸収されるケースとして職業性の暴露が考えられる。 

ヒ素を含む鉱石の精錬工場では、三酸化二ヒ素等が粉塵として気道から吸収されることがあ

る。気道からの吸収量は主に粒径と溶解性に依存するが、吸収されずに気道粘膜から除去され

た粉塵は、嚥下されて消化器系から吸収される (日本産業衛生学会, 2000)。 

ヒトでは気道を経て血液中に速やかに吸収され、血液中から短時間で消失する (Romeo et al., 

1997)。 

ハムスターに三酸化二ヒ素、三硫化二ヒ素、ヒ酸カルシウムを週 1 回 4 週間気管内投与した

試験があり、肺のヒ素濃度はほぼ 10 倍の開きがあった。三酸化二ヒ素は他の 2 物質よりはるか

に肺からの除去率は大きく、これはその高い水溶解性によるものであった。ヒ酸カルシウムの

除去率は、その低い水溶解性のために三硫化二ヒ素より小さく、そのため気管から肺胞により

多く運ばれることになると推測された (Pershagen et al., 1982)。 

マウスにヒ化水素を 0.40 分～24 時間、25～2,500 mg/m3 で吸入させた試験で、暴露量の平均

64%が吸収された (Levvy, 1947)。 

雌雄の B6C3F1 ラットにヒ化水素を 0、0.08、1.6、7.8 mg As/m3 の濃度で、1 日 6 時間、90 日

間暴露した試験で、肝臓中のヒ素濃度は暴露濃度の増加とともに上昇し、暴露期間終了 3～4

日後に 7.8 mg As/m3 群で 6～8μg/g、対照群でおよそ 1.5μg/g であった。また、雄より雌の方が

高かった (Blair et al., 1990b)。 

 

b. 経口経路 

ヒトがヒ素化合物を摂取する経路は、主として飲食物を通しての消化管経由である。 

飲料水に含まれる無機ヒ素 (以下Asと略す) は通常5価のヒ酸 (As(V)) として存在しており、

As(V) は総ヒ素量の78%、3価の無機ヒ素 (As(Ⅲ)) は4.7%である (Pellizzari and Clayton, 2006)。 

水等に溶解したヒ素は容易に吸収されるが、低溶解性の三硫化二ヒ素やセレン化ヒ素、ガリ

ウムヒ素は消化管から吸収されにくい (Mappes, 1977; Marafante et al., 1987; Webb et al., 1984; 
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Yamauchi et al., 1986)。 

経口投与されたAs(Ⅲ) やAs(V) は、ほとんどの動物種で80～90％が迅速に消化管から吸収さ

れるが (Charbonneau et al., 1978; Freeman et al., 1995; Hughes et al. 1994; Vahter, 1981)、ハムスタ

ーでは40～50％ (Marafante and Vahter, 1987; Yamauchi and Yamamura, 1985)、ヒトでは54～80％ 

(Buchet et al., 1981a, b; Kurttio et al., 1998; Tam et al., 1979) であった。 

飲料水中の As(V) は、ほとんどの動物種で体内に入ると血中で迅速に As(Ⅲ) に還元される 

(Marafante et al.,1985; Vahter and Marafante, 1985; Vahter, 2002)。消化管から吸収される門脈経由

のヒ素は初回通過効果で肝臓に取り込まれる。 

有機のヒ素化合物も、飲食物から体内に取り込まれるが、そのほとんどが海藻類や魚介類の

由来である。魚や甲殻類に存在するアルセノベタイン (AsBe) やアルセノコリンは消化管から

迅速に吸収され、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 (Yamauchi 

and Yamamura, 1984a)。アルセノベタインのような有機のヒ素化合物は、無機のヒ素化合物に比

べてほとんど代謝されず、より迅速に尿中に排泄される (IPCS, 2001)。 

 

c. 経皮経路 

皮膚経由によるヒ素の吸収はわずかで、As は皮膚や毛髪に結合する (NRC, 1999)。 

赤毛サルの皮膚に、ヒ酸 (74As-H3AsO4) 水溶液を 24 時間適用し経皮吸収を調べた in vivo 実

験で、ヒ素の 0.6～6.4%が吸収された (Wester et al. 1993, 2004)。ヒトの皮膚を用いたヒ酸 

(74As-H3AsO4) 水溶液の in vitro 吸収実験では、ヒ素の経皮吸収は 1.9%であった (Wester et al., 

1993)。 

マウスの皮膚に 74As-ヒ酸ナトリウム (sodium arsenate) を適用した in vitro 実験では、用量の

増加に依存して吸収され、土壌混合より水溶液の方が良く吸収された (Rahman et al., 1994)。 

皮膚の形態学的変化や細胞毒性、DNA とタンパク質合成の阻害は in vitro で 10μg/L 程度の

低濃度の As(Ⅲ) で生じており、恐らく皮膚のバリア機能が失われた時点で外部から吸収され

る (IARC, 2004)。 

 

d. 胎盤経由 

3価と5価のAsは妊娠期間中のすべての発育段階でも胎盤を通過する (Hanlon and Ferm, 1977, 

1987; Lindgren et al., 1984; Hood et al., 1987, 1988)。 

妊娠17日目のICRマウスにヒ酸ナトリウム(V) (sodium arsenate) を、母動物の流産と死亡を目

安にした 大耐量で単回経口投与 (40 mg/kg) または腹腔内投与 (20 mg/kg) した試験で、24時

間後までの胎児のヒ素濃度を測定したところ、胎児へのヒ素の移行は、経口投与より腹腔内投

与の方が迅速であり、腹腔内投与の方が胎児により強い毒性を示すことが示唆された。経口投

与量は腹腔内投与量の2倍量であったが、母動物の血液中のヒ素濃度は、むしろ腹腔内投与の方

が高かった (Hood et al., 1987)。 

妊娠17日目 (膣栓確認日：妊娠0日) のICRマウスに、亜ヒ酸ナトリウム(Ⅲ) (sodium arsenite) 

を、母動物の流産と死亡を目安にした 大耐量で単回経口投与 (25 mg/kg) または腹腔内投与 

(8 mg/kg) した。24時間後までの胎児のヒ素濃度を測定したところ、胎児へのヒ素の移行は、経

口投与より腹腔内投与の方が迅速であり、腹腔内投与の方が胎児により強い毒性がみられた。
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妊娠動物への毒性は、3価のヒ素の方が5価のヒ素より2～3倍程度強かった (Hood et al., 1988)。 

無機ヒ素を妊娠ラットに飲水投与し、胎児の脳など胎児へのヒ素の蓄積がみられた 

(Rodriguez et al., 2002; 仁藤ら, 2000)。 

ヒトの症例報告では、ヒ素中毒で死亡した妊婦の胎児のヒ素分析で、三酸化二ヒ素は容易に

胎盤を通過していた (Bollinger et al., 1992; Lugo et al., 1969)。 

アルゼンチン北西部で高いヒ素濃度の井水を飲用した母体血液と臍帯血のヒ素濃度はほぼ同

じであった (Concha et al., 1998a)。 

 

8.1.2 分布 

ヒトのヒ化水素中毒では、 初の数日は血液中にヒ素が検出され、致死的な濃度では多量の

ヒ素が肝臓、腎臓、脾臓に分布した。職業性の暴露では少量のヒ素が作業者の毛髪に検出され

た (Lazariew, 1956)。 

ヒ化水素中毒になった石油産業の作業者で、採取した組織、血液、尿にヒ素が検出され、致

死的な症例ではヒ素の濃度は肺で 400μg/kg、尿で 260μg/L、血液で 434μg/L であった。胃の

内容物にはヒ素は検出されなかった (Teitelbaum and Kier, 1969)。 

亜鉛プラントで致死的なヒ化水素濃度に暴露された症例で、ヒ素は肝臓で 11.8 mg/g、脾臓で

7.9 mg/g、腎臓で 3.2 mg/g、脳で 0.6 mg/g、尿で 0.6 mg/g、血液では痕跡量が検出された (Fowler 

and Weissberg, 1974)。 

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)よりはるかに迅速に肝

細胞に取り込まれやすく (Lerman et al., 1983)、また As(Ⅲ) は As(V) より 10 倍ほどチオール基

と親和性が高かった (Jacobson-Kram and Montalbano, 1985)。 

As(V) は恐らくりん酸輸送系で細胞内に入り、りん酸と競合する。アデノシン二りん酸 

(ADP) 等のポリホスファターゼに結合後、迅速に加水分解される。一部は As(V) 還元酵素で

As(Ⅲ) に還元される (Huang and Lee, 1996; Radabaugh and Aposhian, 2000; Radabaugh et al., 

2002)。 

As(Ⅲ) は As(V) より化学的に反応性が高く、その挙動も複雑である。以前は細胞内への単

純拡散が考えられていたが、膜タンパク質のアクアグリセロポリン 7 と 9 で細胞内へ輸送され

た (Liu et al., 2002)。As(Ⅲ) は細胞内のリポ酸等のジチオールやチオールとより強く結合する 

(Aposhian et al., 2004)。また、活性酸素種を産生し、その酸化的ストレスはスーパーオキシドや

過酸化水素の発生を誘導して DNA 損傷を引き起こし (Kitchin, 2001)、細胞分裂をかく乱し、ア

ポトーシスを引き起こす (States et al., 2002)。 

消化管から門脈経由で肝臓に取り込まれたヒ素は効率よくメチル化され、他の器官に再分布

するか、還元型グルタチオン (GSH) と抱合体を形成して胆汁中に排出される (Suzuki et al., 

2004; Vahter, 2002)。 

ヒトの血液中での半減期は 1、30、200 超時間の三相であり、第一相で大部分が血液中から消

失した (Mealey et al., 1959; Pomroy et al., 1980)。 

ヒトの血漿中でのヒ素の化学種として、遊離のヒ素 (As(Ⅲ)、As(V))、モノメチルアルソナス

酸 (monomethyl arsonous acid: MMA(Ⅲ))、モノメチルアルソン酸 (monomethyl arsonic acid: 

MMA(V))、ジメチルアルシナス酸 (dimethyl arsinous acid: DMA(Ⅲ))、ジメチルアルシン酸 
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(dimethyl arsinic acid: DMA(V))、アルセノベタイン  (AsBe)、アルセノコリンが検出された 

(Suzuki et al., 2002)。 

ラットにAs(Ⅲ) (亜ヒ酸ナトリウム、NaAs(Ⅲ)O2) を静脈注射すると、直ちにヒ素は肝臓に約

40%、筋肉に約35%、腎臓・脾臓・精巣・皮膚・肺に合計約15%分布し、尿中には約10%が排泄

された (Suzuki et al., 2003)。 

マウスにAs (sodium arsenate) の10 mg/kg/日を9日間経口投与し、脳と肝臓のヒ素の濃度を測

定した。総ヒ素濃度は、脳と肝臓で対照群に比べてそれぞれ約2倍、3～4倍であり、その中でも

著しく増加したのは、脳ではDMAが対照群の約9倍、肝臓ではAsが2～3倍であった (Rodriguez et 

al., 2005)。雌マウスにAs(V) (ヒ酸ナトリウム、sodium arsenate) を単回経口投与し、血液、肝臓、

肺、腎臓へのAs(Ⅲ+Ⅴ)、MMA、DMAの経時的な濃度変化を調べた試験で、Asのメチル化と分

布に器官特異性があった。即ち、肝臓、腎臓中のAs濃度は同じような経時的変化をたどり、投

与1時間後に も高く、その後急速に減少すると共にDMA濃度が遅れて増加した。投与2時間後、

腎臓中のDMA濃度は 大であった。また、投与1時間後、腎臓のMMA濃度は他の器官の3～4

倍であった。肺では、DMAは他の器官より常に も高い濃度で存在した。24時間蓄積尿では、

60～80%がDMAであり、Asは20～40%、MMAは4%以下であった (Kenyon et al., 2005)。肺での

高いDMA濃度は、DMA(V) がマウスの肺腫瘍のプロモーターであるとの報告があり 

(Wanibuchi et al., 2004)、関連性が示唆されている。 

インド、ムンバイ (旧名ボンベイ) のヒ素暴露事故で死亡したヒト (年齢、性別不詳) 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、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 mg/kg 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、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

差があった (Yamauchi and Yamamura, 1983)。 

 

8.1.3  代謝 

ヒ素のヒトとラットにおける代謝経路を図 8-1 に示す。 

ヒ素の代謝や作用機序に関しては、Hughes (2002) や Vahter (2002) の総説、三酸化二ヒ素の

作用機序については Miller ら (2002) の総説がある。また、酵素学的見地からは、Aposhian ら 

(2004) の総説がある。 

肝臓はヒ素のメチル化のための主要な器官であるが (Marafante et al., 1985)、ヒ素のメチル化

は肝臓以外でも行われる。 

in vitroでマウスの肝臓、腎臓、精巣、肺をインキュベートし、亜ヒ酸ナトリウム (sodium 

arsenite) を添加してメチル基転移酵素の比活性を調べた実験で、湿重量当たりの活性の高いも

のから順に、精巣＞腎臓＞肝臓＞肺であり、精巣は肝臓の3.6倍、腎臓は1.8倍、肺は0.6倍の比

活性であった。メチル化活性は、湿重量当たりでは精巣が も高かったが、重量では肝臓が

大のメチル化を行う器官であった。肺でのメチル化は、吸入暴露の場合には重要かもしれない 

(Healy et al., 1998)。 

肝細胞に取り込まれたヒ素は、ほとんどの動物で2つの経路で代謝を受ける。一つは、5価か
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ら3価への還元反応であり、もう一つは、As(Ⅲ)がS-アデノシルメチオニンとGSHを用いてモノ

メチル、ジメチル、トリメチル化代謝物にメチル化される酸化的メチル化反応である。 

5価から3価のAsの還元反応は、in vitroで、非酵素的には低酸素下で、GSHのようなチオール

の存在下でAs(Ⅲ) に還元された (Scott et al., 1993)。酵素反応としては、還元酵素としてプリン

ヌクレオシドホスホリラーゼとMMA(V) 還元酵素が関与している (Aposhian et al., 2004; 

Thomas et al., 2001)。プリンヌクレオシドホスホリラーゼはin vitroで同定され、ジチオールを用

いてAs(Ⅲ) に還元したが、in vivoで生じているかは疑義もある (Nemeti et al., 2003)。 

ラットでは、数時間でAs(Ⅲ) は肝臓や他の器官/組織でDMA(Ⅲ) にまで代謝される (Suzuki 

et al., 2003)。 

第1相の反応では、As(Ⅲ) は、CYT19遺伝子でエンコードされたメチルトランスフェラーゼ 

(CYT19) (Lin et al., 2002) がS-アデノシルメチオニンを用いてMMA(V) にメチル化され、

MMA(V) はグルタチオン-S-トランスフェラーゼomega 1-1によってGSHを用いてMMA(Ⅲ) に

還元される (Zakharyan et al., 2001)。 

ラットの肝臓を用いた in vitro 実験で、肝細胞でのメチル化にはメチル基供与体として S-アデ

ノシルメチオニンと GSH が必要であった (Buchet and Lauwerys, 1985, 1987, 1988; Georis et al., 

1990; NRC, 1999, 2001; Thompson, 1993; Zakharyan, et al., 1999)。 

雄ハムスターに亜ヒ酸ナトリウムの5 mg As/kgを単回経口投与した実験で、GSH合成酵素阻

害剤のブチオニンスルホキシミンを2時間前に腹腔内投与すると、Asのメチル化は抑制された 

(Hirata et al., 1990; 平田ら, 1990)。 

第2相の反応では、MMA(Ⅲ) をDMA(V) にメチル化し (Thomas et al., 2001)、一部のDMA(V)

はCYT19で更にDMA(Ⅲ) に還元される。ラットでは、DMA(V) は肝臓で効率的にDMA(Ⅲ) に

還元され、血中に排出された後、DMA(Ⅲ) は選択的に赤血球に取り込まれるが、赤血球への

取り込みはヒトを含む他の動物では少ない (Shiobara et al., 2001)。赤血球に蓄積されたヒ素は、

ラットでは60日の半減期でゆっくりと血流中に放出される (Suzuki et al., 2004)。 

マーモセット、チンパンジー、モルモットでは、肝臓でのメチル化能がほとんどなく、種差

が大きい (Vahter and Marafante, 1985; Vahter et al., 1995a; Zakharyan et al., 1996)。また、この種差

はヒ素の化学種の尿中排泄比率にも反映する。 

従来、Asのメチル化は、メチル化された5価の代謝物 MMAやDMA がAsより急性毒性や細胞

毒性が弱く、細胞成分との反応性も少ないこと、すぐに代謝されてAsより尿中へ排泄しやすい

ため、解毒機序と説明されていたが、発がん性や分析技術の進展と共に3価と5価の酸化状態の

区別が行われ、MMA(Ⅲ) のin vitroやin vivo試験で亜ヒ酸As(Ⅲ)より急性の毒性は強く、DMA(V)

に発がん性と腫瘍促進作用があること、in vitro試験でMMA(Ⅲ) やDMA(Ⅲ) が直接的にDNAを

損傷して遺伝毒性作用を示すなどの知見が蓄積し、むしろ毒性増強化と発がん物質生成への機

序であると指摘されている (Hughes et al., 2002; Styblo et al., 2002)。MMA(Ⅲ) とDMA(Ⅲ) は、

Asより遺伝毒性 (Mass et al., 2001; Nesnow et al., 2002)、抗酸化酵素阻害 (Lin et al., 2001; Styblo 

et al., 1997) でより強い活性を持つことが知られており、細胞毒性に関して言えば、MMA(Ⅲ)

やDMA(Ⅲ) は、As(Ⅲ)、As(V)、MMA(V)、DMA(V) より細胞毒性が強いことが報告されてい

る (Dopp et al., 2004; Mass et al., 2001; Petrick et al., 2000, 2001; Styblo et al., 1999, 2000)。 

一方、Sakurai (2003) は総説の中で、Asのメチル化は、その急性毒性を低下させるだけでな
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く、炎症誘起作用を減少させ細胞のアポトーシスを引き起こす意味で基本的に解毒機序かもし

れないとしている。As(Ⅲ) はラット肝細胞TRL 1215を用いたin vitro実験で、その強い細胞毒性

で引き起こされた細胞死はほとんどがネクローシスであり、細胞内GSHとの抱合体はネクロー

シスを阻害しGSHが枯渇するとネクローシスは著増するのに対し、As(Ⅲ) より3桁低い細胞毒

性を示すDMA(V) では、細胞死はアポトーシスであって、その際、細胞内GSHが必要であった。

また、細胞内GSHを低下させるとDMA(V) によるアポトーシスは誘導されずに細胞は異形大型

化した。このDMA(V) とGSHの抱合体がアポトーシスへの過程を誘導し、アポトーシスは生物

が異常細胞を除去する機序であることから、ヒ素のメチル化機構は基本的に解毒機序 (急性毒

性と炎症作用の低減) であるかもしれないとしている (Sakurai, 2003; Sakurai et al., 2004; 櫻井, 

2003)。 

三酸化二ヒ素の細胞毒性は、アポトーシスを引き起こす作用が注目されて急性前骨髄球性白

血病や多発性骨髄腫の治療薬として利用されている (Evens et al., 2004; Munshi et al., 2002)。 

以上のように、細胞内外のグルタチオンはヒ素の毒性発現の過程に重要な役割があるが、そ

の挙動がヒ素の代謝過程の中で注目されている。 
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       血漿            肝臓 
 
 
        GSH   GSSG           SAM   SAHC                   GSH   GSSG              SAM   SAHC 
 
H2AsO4

－ As(OH)3     CH3As(OH)O2
－                          CH3As(OH)2                           (CH3)2AsO2

－ 
As(V)    As(V)還元酵素   As(Ⅲ)        As(Ⅲ)メチル     MMA(V)        MMA(V)還元酵素  MMA(Ⅲ)       MMA(Ⅲ)メチル  DMA(V) 

                     トランスフェラーゼ                   (hGSTO1-1)               トランスフェラーゼ 
（AS3MT）/CYT19                                            （AS3MT）/CYT19 

                                                                                           ラット ヒト 
             
                                          尿                                         
                                                                                       
                          10―30%           ヒト     0%           10―20%          60―80% 

           ラット 5―10%         
                                                                                         
                                                                                        GSH 

                                                                                                      DMA(V)還元酵素  
                                                                                                         (hGSTO1-1)     
                                                                                                                           GSSG 
                (CH3)3As                  (CH3)3AsO                                (CH3)2AsOH                              
                ＴＭＡ(Ⅲ)                 TMAO(V)                                 DMA(Ⅲ)                                    
                                                                                                                 
                                                                                                                  
                                    

 

図 8-1 ヒ素の代謝経路図 (ヒト・ラット) 

(出典：Aposhian et al., 2004; Chen et al., 2003; Lin et al., 2002; Mandal et al., 2001; Styblo et al., 2002; Tchounwou et al., 2003; Vahter, 2001; Zakharyan et al., 
2001) 
AS3MT; アルセニック(+3 酸化状態)メチルトランスフェラーゼ; CYT19: メチルトランスフェラーゼ; DMA(Ⅲ): ジメチルアルシナス酸; DMA(V): ジメチルアルシン酸; GSH: 還

元型グルタチオン; GSSG: 酸化型グルタチオン; hGSTO 1-1: ヒト グルタチオン S-トランスフェラーゼ Omega 1-1; As: 無機ヒ素; MMA(Ⅲ): モノメチルアルソナス酸; MMA(V): モノメ

チルアルソン酸; SAHC: S-アデノシルホモシステイン; SAM: S-アデノシルメチオニン; TMAO: トリメチルアルシンオキシド; TMA:トリメチルアルシン. 
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8.1.4  排泄 

吸入経路では、マウスにヒ化水素の 180 mg/m3 を 20 分間吸入暴露した試験で、排泄速度は

遅く、ヒ素は 24 時間後でも約 45%が体内に残留した (Levvy, 1947)。 

ラットにヒ化水素の 4～80 mg/m3を 1時間吸入暴露した試験で、主な尿中代謝産物は As(Ⅲ)、

As(V)、MMA、DMA であった。60 mg/m3 超の暴露で尿中のヒ素排泄は 10 倍に上昇し、代謝

が飽和したことを示した (Buchet et al., 1998)。 

ヒトで、吸入されたヒ化水素は呼吸器系を経て血液中に速やかに溶解した後、酸化され 

As(Ⅲ) となる (Pershagen et al., 1982)。急性のヒ化水素中毒の男性で、暴露から 1～2 日後に

は尿中に As(V) がみられることから、As(Ⅲ) の一部は、さらに酸化されて As(V) になる 

(Romeo et al., 1997)。As(Ⅲ) はメチル化され MMA、DMA となる。 

急性のヒ化水素中毒の男性で、吸入暴露翌日から 24 日間尿中ヒ素を測定した報告があり、

この間の総排泄ヒ素量は 41 mgで、その内訳は多いものから MMA 16 mg (39%) ＞DMA 13 mg 

(32%) ＞As(Ⅲ) 8 mg (20%) ＞AsBe 3 mg (7.3%) ＞As(V)1 mg (2.4%) であった。約 60%が主に

尿中に排泄され、その生物学的半減期は、速いものから As(V) 27 時間＞MMA 56 時間＞As(Ⅲ) 

57 時間＞DMA 72 時間＞AsBe 86 時間であった。尿中排泄量は暴露後の 5 日間が 大であっ

た。血液中の総ヒ素は三相の減衰がみられ、半減期は 28 時間、59 時間、9 日であった。摂取

量の 60～80%が尿中に排泄されると考えられた。As(Ⅲ)は恐らく亜ヒ酸 As(OH)3 経由で As(V)

に酸化される。AsBe は分解されずに尿中に排泄される (Apostoli et al., 1997)。 

 

吸入経路以外の経路では以下のような報告がある。 

Asを投与したマウスの尿中、糞便中への排泄を比較した実験で、投与量のほとんどが尿中

に排泄された。胆汁への排泄は少なく、糞便中のヒ素はほとんどが消化管から未吸収のヒ素

であった (Vahter and Norin, 1980)。 

雌マウスに 73As-ヒ酸ナトリウムを単回経口投与した試験で、投与量の 66～79%が尿中へ、

10～18%が糞便中に排泄され、1%以下が組織中に蓄積した。組織中の主な蓄積は肝臓で、腎

臓がこれに次いで多かった (Hughes et al., 1994)。 

雄 F344/DuCrj ラットに三酸化二ヒ素 10 mg As/L を 1 週間または 7 か月間飲水投与した試

験で、尿中に排泄されるヒ素は As として約 6%であり、残り 94%はメチル化された有機ヒ素

であった。排泄割合は、多いものから DMA＞MMA＞トリメチルアルシンオキシド (trimethyl 

arsine oxide: TMAO)≫As の順となった (Yoshida et al., 1998)。 

吸収されたヒ素の血中からのクリアランスには種差があり、マウス、ウサギ、ハムスター

などでは速やかに消失するが、ラットは例外的に赤血球のヘモグロビンと特異的に結合、蓄

積するため消失は遅延し (Lu et al., 2004; Vahter, 1981; Vahter et al., 1984)、尿中へは静脈内投

与と気管内投与では三相で排泄され、静脈内投与の排泄半減期は 2.5、10、690 時間であった。

経口投与と皮膚経路では二相で排泄され、皮膚経路の排泄半減期は 28、240 時間であった 

(Dutkiewicz, 1977)。 

雌カニクイザル (4 匹) に三酸化二ヒ素 (arsenic trioxide) を単回経口投与し、76%が尿中に

排泄され、糞便中には事実上ほとんど排泄されなかった (Charbonneau et al., 1978)。 

ヒトのヒ素化合物の主要な排泄経路は、ヒ素の化学種に関係なく尿中に排泄され、糞便へ
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の排泄は少ない (山内, 1985)。ほかの排泄経路は、皮膚、汗、毛髪、乳汁がある。胆汁への排

泄は、腸肝循環して再吸収されるため (Klaassen, 1974)、ほとんど体内からの排泄の経路とな

っていない。 

Asのヒトの尿中排泄の生物学的半減期はおおよそ4日であり、As(V) のほうがAs(Ⅲ) よりも

わずかに速い (Buchet et al., 1981a, b; Pomroy et al., 1980; Tam et al., 1979; Yamauchi and 

Yamamura, 1979)。ヒトにAsの単回経口投与を行った実験で、通常5～7日以内で投与量の60～

80%が尿中に排泄された (Cal EPA, 2004)。 

分析技術の進展により、ヒトの尿中にMMA(Ⅲ) やDMA(Ⅲ) が検出されている (Aposhian et 

al., 2000; Del Razo et al., 2001; Le et al., 2000)。 

インドの西ベンガル地域で、高濃度のヒ素を含んだ井戸水を飲んでいる住民428人の内、48%

の尿中にMMA(Ⅲ) が、また72%にDMA(Ⅲ) が検出された。MMA(Ⅲ) は排泄された総ヒ素の

2～5%、DMA(Ⅲ) は4～21%を占めていた。他のヒ素の占める割合は、As(Ⅲ) 8～14%、As(V) 2

～13%、MMA(V) 8～11%、DMA(V) 44～74%であった (Mandal et al., 2001)。 

TMAOとトリメチルアルシン (TMA) は、大部分のほ乳動物では非常に稀な代謝物である。

ラットに過剰のDMAを投与するとさらにメチル化し、TMAOが投与量の20%程度尿中排泄さ

れることが報告されているが (Yamauchi and Yamamura, 1984b; Vahter et al., 1984)、ヒトでは

TMAOは、DMA(V) の投与やAsの長期暴露でも尿中にごく少量あるいは全く検出されていな

い (Apostoli et al., 1997; Benramdane et al., 1999; Buchet et al., 1981a, b; Mahieu, et al., 1981; 

Marafante et al, 1987; Thomas et al., 2001; U.S. EPA, 2005d; Vahter, 1999)。また、AsBeはほ乳動物

の体内での生成は確認されておらず、魚介類由来のAsBeが代謝を受けずにそのまま排泄され

ると考えられている (山内, 2000a)。 

30 歳男性 (体重 70 kg) に 50μg の As(Ⅲ) と 13μg の As(V) を加えたワイン 450 mL を摂

取させた実験では、61 時間以内に 80%が尿中から排泄され、その内訳は DMA 50%、MMA 14%、

As(Ⅲ) 8%、As(V) 8%であった (Crecelius, 1977)。 

ボランティアの健康な男性に三酸化二ヒ素の 700μg (As(Ⅲ)として) を経口的に投与した

研究で、摂取後 72 時間で、尿中に 68%が排泄され、内訳は DMA 22%、As(Ⅲ) 21.6%、MMA 

19.2%、As(V) 5.4%であった (Yamauchi and Yamamura, 1979)。 

ヒトのボランティアで、一晩絶食後 As の単回経口投与を行った実験で、4～7 日以内で投

与量の 46～62%が尿中に排泄された。 初の 24 時間ではメチル化された代謝物よりも As の

方が多く排泄されたが、その後 DMA＞MMA＞As の順になり、DMA の累積排泄量は増加し

た。排泄されたヒ素の 75％はメチル化しており、1/3 が MMA、2/3 が DMA であった (Buchet 

et al., 1981a, b; Tam et al., 1979; Pomroy et al., 1980)。As(V) のヒトへの単回経口投与で 7 日目

までの糞便中排泄率は平均 6.1%であり、尿中 (62.3%) に多く排泄された (Pomroy et al., 

1980)。 

米国の国内ヒト暴露アセスメント調査NHEXASで、尿中にはDMAが総ヒ素量の65～73%を

占めて も多く、MMAは9～18%、アルセノベタインは14～20%、3価と5価のAsは3～20%で

あった (Pellizzari and Clayton, 2006)。 

今までヒトの尿中にはAs(Ⅲ)、As(V)、MMA(V)、DMA(V) は検出されており、MMA(V) と

DMA(V)がAsに比べて尿中に短時間に排泄されるため、直近の暴露のバイオマーカーとして有
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効で疫学研究などで用いられてきている (Chen et al., 2003a, b)。しかし、MMA(Ⅲ) やDMA(Ⅲ)

は不安定で、保存時間、基質、温度に影響を受け保存中に急速に酸化されるため、過去良い

分析方法がなかった。近年、3価と5価の酸化状態を区別する新しい分析技術 (高速液体クロマ

トグラフィー－水素化物発生－原子蛍光分析法HPLC-HG-AFS、高速液体クロマトグラフィー

－水素化物発生－誘導結合プラズマ質量分析法HPLC-HG-ICPMS、水素化物発生－原子吸光分

析法HG-AAS) が開発され (Gong et al., 2001; Le et al., 2000; 貝瀬ら, 2001)、検討されている 

(Lindberg et al., 2007)。この新分析法で、尿や胆汁中のヒ素の分子種毎の排泄割合を詳細に調

べる研究が新しい知見をもたらしつつある。 

Suzukiら (2001, 2003) はラットにAs (Ⅲ) (0.5 mg As/kg) を静脈内投与して、以下のようなヒ

素の物質バランスを示した。血流に入ったAs (Ⅲ) は、直ちに肝臓に投与量の40%、筋肉に35%、

腎臓・皮膚・脾臓・肺・精巣に15%が取り込まれ、尿中に10%が排泄された。肝臓以外の器官

/組織ではゆっくりとDMA (Ⅲ) まで代謝された後、血流中に再排出されて赤血球に取り込ま

れる。肝臓に配分された40%の内の20%は、GSHと抱合体を形成して胆汁中にAs (Ⅲ) (GS)3 及

びMMA (Ⅲ) (GS)2 の形で排泄され、20%の内の10%はそのまま糞中へ、残りの10%は腸肝循環

で再び肝臓に再吸収されて、 終的には30%がDMA (Ⅲ) として血流中に再排出されて赤血球

に取り込まれる。赤血球では6時間後に投与量の80%が蓄積し、DMA (V) に変換され尿中に排

泄された (図8-2) (Suzuki et al., 2001, 2003)。DMA (Ⅲ) (GS) は胆汁中には検出されなかったが、

ラットの赤血球には多量のDMA (Ⅲ) が取り込まれるので、DMA (Ⅲ) (GS) は肝臓から直接血

流中に排出されると考えられる (Suzuki, 2005)。 

 

静脈内投与                            As(Ⅲ)・MMA 

As(Ⅲ)                                                                  10% 

100%           肝臓        20%  As(Ⅲ)(GS)3・MMA(Ⅲ)(GS)2   胆汁 

40% As(Ⅲ) 

血漿                  DMA(Ⅲ)  30%     As(Ⅲ)(GS)3・MMA(Ⅲ)(GS)2  10% 
                       10% As(Ⅲ) 

15% As(Ⅲ)                                                     糞 

35% 

       As(Ⅲ)      腎臓・皮膚・脾臓・肺・精巣 DMA(Ⅲ) 赤血球 DMA(V)    尿 

 

筋肉  DMA(Ⅲ) 

 

図 8-2 ラットへの As(Ⅲ)静脈内投与によるヒ素分布図 (投与量の%) (Suzuki, 2003 を改変) 

 

 

ラットに As(Ⅲ) または As(V) を静脈注射した試験で、胆汁中に As(Ⅲ) と DMA(Ⅲ) が排

泄され、尿中には As(Ⅲ)、As(V)、MMA(V)、DMA(V) が排泄された (Csanaky and Gregus, 2002; 

Gregus et al., 2000)。この胆汁中へのヒ素排泄について、GSH の役割を検討するため、ラット

に 3価の亜ヒ酸ナトリウム (sodium arsenite)、5価のヒ酸水素二ナトリウム (disodium hydrogen 
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arsenate) を静脈注射し、胆汁排泄を調べた。その結果、グルタチオン枯渇剤で前処理すると

胆汁中へのヒ素 (As(Ⅲ)、MMA(Ⅲ)) 排泄は停止することから、胆汁排泄は肝臓の GSH の輸

送能に依存しており、胆汁中には GSH の抱合体 (As(Ⅲ)(GS)3、MMA(Ⅲ)(GS)2) として排泄

された。この抱合体は胆汁の pH で不安定となり再び分離する (Gyurasics et al., 1991a, b)。 

ラットに  (As(Ⅲ )、 sodium arsenite) を静脈内投与すると胆汁中に As(Ⅲ )(GS)3 及び

MMA(Ⅲ)(GS)2 が出現し、この胆汁中へのヒ素の輸送は、肝臓毛細胆管に存在する薬剤耐性

タンパク質 2 (MRP2/cMOAT) の輸送系によること、その際 GSH が必須であること、GSH と

抱合体を形成して胆汁中にAs(Ⅲ)(GS)3とMMA(Ⅲ)(GS)2として排泄されることが報告されて

いる (Kala et al., 2000)。 

ラットにヒ酸二ナトリウム (Na2HAs(V)O4･7H2O) または亜ヒ酸ナトリウム (NaAs(Ⅲ)O2) 

を、経口投与または静脈内投与し、胆汁と尿中への排泄が調べられた。経口経路では、MMA (Ⅲ) 

(GS)2、およびDMA (Ⅲ) (GS) が主として解離したものと想定されるDMA(V) が胆汁中に排泄

された。一方、静脈経路では、As (Ⅲ) (GS) およびMMA (Ⅲ) (GS)2 が胆汁中に排泄されたが、

DMA (V) はみられなかった。GSH合成酵素阻害剤のブチオニンスルホキシミン (BSO) を前

もって腹腔内投与すると、As (V) とAs (Ⅲ) を静脈内投与したラットでは、胆汁中へのヒ素の

排泄は顕著に阻害され、GSHのヒ素代謝での重要な役割が示唆された。経口経路では、肝臓

へのヒ素の蓄積は用量に依存し、As (V) よりAs (Ⅲ) の方が有意に高かった。尿中排泄の割合

は、静脈経路では、As (Ⅲ) は、As (Ⅲ) 47%＞DMA (V) 43%＞As (V) 10%であったが、As(V)

では、ほとんどそのまま排泄され、DMA (V) までほとんど代謝されなかった (As (V) 87%＞

As (Ⅲ) 10%＞DMA (V) 3%) であった (Cui et al., 2004)。 

胆汁中に排泄されたAs (Ⅲ) (GS)3およびMMA (Ⅲ) (GS)2 の安定性を調べたところ、胆汁中の

GSH濃度の低下と共に不安定となり、それぞれAs (Ⅲ) および MMA (Ⅲ) に加水分解された 

(Kobayashi et al., 2005)。 

Hayakawaら (2005) は、ラットの胆汁中のGSH複合体の挙動に注目して、Asの代謝が従来

考えられてきた還元とメチル化の繰り返しの反応経路によるのではないGSH複合体経由の新

しい代謝経路を提案した (図8-3)。即ち、As(Ⅲ)(GS)3 やMMA(Ⅲ)(GS)2 のGSH複合体は、CYT19

によってそれぞれMMA(Ⅲ)(GS)2 とDMA(Ⅲ)(GS) に変換された。MMA(Ⅲ)(GS)2 と

DMA(Ⅲ)(GS) は、GSH濃度が1 mM以下の場合に不安定となり、加水分解された後、酸化され、

それぞれMMA(V) とDMA(V) になった。As(Ⅲ) がCYT19によってメチル化される代謝過程は、

As(Ⅲ)とMMA(Ⅲ)の酸化的メチル化によるより、As(Ⅲ)(GS)3 やMMA(Ⅲ)(GS)2 経由でメチル

化される、としている。 

As(V)は還元されてAs(Ⅲ) になった後、GSHと複合体As(Ⅲ)(GS)3を形成し、S-アデノシルメチ

オニンの存在下でCYT19によってMMA(Ⅲ)(GS)2に変換された。MMA(Ⅲ)(GS)2はGSH濃度に依

存してMMA(Ⅲ) と平衡状態にあり、胆汁中で不安定で、GSHのない条件下ではMMA(Ⅲ)に加

水分解される。MMA(Ⅲ)(GS)2はS-アデノシルメチオニンの存在下でCYT19によってDMA(Ⅲ)(GS) 

に変換された。GSHは、ヒ素－GSH複合体の加水分解を抑制することによって毒性のある3価

ヒ素の発生を抑制する重要な働きがあることが示唆された (Kobayashi et al., 2006)。 
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                                                  MMA(Ⅲ)        MMA(Ⅴ) 

                                                     GSH 
                  GSH                                                  GSH 
As(Ⅴ)      As(Ⅲ)        As(Ⅲ) (GS)3      MMA(Ⅲ) (GS)2       DMA(Ⅲ) (GS)       
                                                 SAM                       SAM              

                                 CYT19              CYT19            
 
DMA(Ⅲ)       DMA(Ⅴ) 

 

図8-3 GSH複合体経由の無機ヒ素の新代謝経路 (Hayakawaら (2005) を改変) 

 

 

ヒ素の体内での挙動には種差や個人差があることが知られており、以下に概説する。 

 

【種差・個人差】 

代謝過程は、ハムスター及びウサギが もヒトに似かよっていると考えられる (Aposhian 

et al., 2004; NRC, 1999)。 

動物種によりAsのメチル化能に差があり、排泄されるMMAやDMAの排泄速度や比率も異な

る。マーモセットとチンパンジーのヒ素の排泄速度はヒトに近い (Vahter, 2002)。 

マウス、イヌでは効率よくDMAにメチル化されるために尿中へのDMA排泄は速く、組織の

保持率は低い。一方、ラットは異なっていて、効率よくDMAにメチル化されるが、そのほと

んどは赤血球におそらくDMA(Ⅲ) として保持されていて尿中への排泄は遅く (Aposhian et al., 

2004; Vahter, 2002)、ヒ素の胆汁中排泄がみられる (Gregus et al., 2000; Klaassen, 1974)。このラ

ットの胆汁排泄はイヌの800倍、ウサギの37倍であり、著しい種差がみられた (EPA draft, 

2005c)。 

DMA(V) とDMA(Ⅲ) をラット、ハムスター、マウス、ヒトの赤血球とインキュベートする

と、5価のDMA(V) は全ての動物種で事実上取り込まれないか、または緩やかに取り込まれる

のに対し、3価のDMA(Ⅲ)は効率的に赤血球内に取り込まれ、効率の高い種から順に、ラット

＞ハムスター＞ヒトであり、マウスは効率が悪く、しかも異なったパターンであった。取り

込まれたDMA(Ⅲ)は、DMA(V)に酸化され、赤血球外に出て、尿中に排泄されるが、酸化され

赤血球外に出る速さは、ハムスター＞ヒト＞ラットの順であった (Shiobara et al., 2001)。 

一方、マーモセット (Zakharyan et al., 1996)、チンパンジー (Vahter et al,, 1995a)、モルモッ

ト (Healy et al., 1997) は、肝臓にAsをメチル化するメチルトランスフェラーゼ活性がなく、5

価や3価のAsをそれぞれ静脈注射、腹腔内投与しても尿中へはMMAやDMAはほとんど検出さ

れなかった (Vahter et al., 1982; Vahter and Marafante, 1985)。マーモセットにAs(V) を静脈投与

すると、20%がそのまま尿中に排泄され、20%がAs(Ⅲ) として尿中に排泄された。残りのAs

は特に肝臓に著しく蓄積した (Vahter and Marafante, 1985)。 

ヒトでは尿中へのMMA排泄量は多いため (Vahter, 1999)、Asのスローメチレーターであるこ

とが示唆され、このことが他の動物種よりAsに感受性が高い理由の一つとも考えられる 

(Hughes, 2006)。ヒトでは、暴露の形態や程度に無関係に、尿中の割合はAsが10～30%、MMA(Ⅲ
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+Ⅴ) が10～20%、DMA(Ⅲ+Ⅴ) が60～80%であるが、歴史的に長期にわたって高いヒ素濃度の

地下水に依存して生活しているチリ、台湾、アルゼンチンの集団では尿中MMA濃度に高低が

あり、メチル化に関与する酵素調節に遺伝子多型が示唆されている (Chiou et al., 1997a; 

Engstrom et al., 2007; Vahter, 2002; Vahter and Concha, 2001; Vahter et al,, 1995b)。 

また、加齢や妊娠で影響を受けるという報告 (Concha et al., 1998a, b; Kurttio et al., 1998)、ヒ

素のメチル化能に男女差があり、加齢がその差を縮めるという報告 (Hsueh et al., 1998)、また、

子どもの方が大人よりヒ素の毒性が強く現れることを示唆する報告があるが (Concha et al., 

1998c)、個人の日内/日間変動はなく、アルゼンチンの高濃度のヒ素含有水を飲んでいるアン

デスの女性を対象にした研究では、個人の尿中のヒ素の化学形態の割合は日間でも日内でも

ほとんど変動しなかった (Concha et al., 2002)。個人毎のヒ素代謝能は安定していると考えら

れる。同様の結論が米国の集団の尿分析でも得られている (Steinmaus et al., 2005b)。一方、疫

学研究では、尿中のメチル化ヒ素代謝物の比率に反映されるようなメチル化能の個人差は非

常に大きく、尿中MMA/DMA比は0.05～0.6の大きな幅の数値が得られている (Hopenhayn-Rich 

et al., 1996a, b)。 

 

【栄養】 

肝臓でのメチル化は、S -アデノシルメチオニンからのメチル基転移によるため、コリン欠

乏食、メチオニン欠乏食、タンパク質欠乏食の飼育で肝臓の S-アデノシルメチオニン濃度を

低下させると、メチル基転移反応も低下した (Tice et al., 1997; Vahter and Marafante, 1987)。 

ウサギに As(Ⅲ) 0.4 mg As/kg を単回静脈注射し、コリン、メチオニン及びタンパク質欠乏

食の影響を調べた実験で、全ての群で対照群より尿中への総ヒ素量の排泄は有意に減少し、

DMA の排泄も有意に減少した (投与量に対して、対照群 65.5%、コリン欠乏食群 43.9%、メ

チオニン欠乏食群 39.3%、タンパク質欠乏食群 51.9%) (Vahter and Marafante, 1987)。 

マウスにコリン欠乏食を与えて亜ヒ酸ナトリウムを経口投与すると、正常食のマウスより

尿中への総ヒ素排泄量は減少した (Tice et al., 1997)。 

必須微量元素であるセレンはヒトのAs(Ⅲ) メチルトランスフェラーゼであるCyt19を阻害

することが知られており (Styblo et al., 2002)、セレンの食事による過剰摂取がヒ素のメチル化

活性を低下させる可能性もある。ヒ素による染色体異常誘発性をヒ素の添加食で減少するこ

と (Biswas et al., 1999)、雌のラットの生殖器系へのヒ素による悪影響の保護効果 

(Chattopadhyay et al., 2003) など知られている。また、セレン欠乏食で飼育している妊娠マウ

スに無機ヒ素を経口投与すると、ヒ素の蓄積は正常食のマウスに比べて母動物の肝臓で 大

48%、胎児の脳で 大31%増加した (Miyazaki et al., 2005)。 

メチル基の供与体としては S-アデノシルメチオニン以外にもメチオニン、システイン、還

元型リポ酸やビタミン B12 も関与していることが明らかになっている (ATSDR, 2000; Buchet 

and Lauwerys, 1985; Vahter, 1999)。食餌中のシステインに依存して肝臓の GSH が増加するこ

と (Tateishi et al., 1981)、過剰のシステインを餌料中に混ぜラットに DMA(V) を飲水投与す

ると、尿中の TMAO 量は有意に増加し、メチル化が進行したこと (吉田ら, 2004) など、栄

養とヒ素のメチル化との関連が強く示唆されている。 

このような栄養的な側面から、疫学研究でもヒ素の毒性発現と住民の栄養状態との関係が
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議論されている (7.2 疫学調査及び事例参照; Chen et al.,1988; Hsueh et al., 1997; Milton et al., 

2004; Mitra et al., 2004; Morales et al., 2000; Steinmaus et al., 2005a)。 

 

8.2 疫学調査及び事例 

ヒ素の歴史は古代のギリシャ・ローマ時代の 2,400年前にさかのぼるが (Miller et al., 2002)、

新しくは殺鼠剤、農薬などに使用され、医薬品としても三酸化二ヒ素を含むホーレル水 

(Fowler’s solution) が、1900 年代に放射線療法が出現するまで抗白血病療法の主力薬剤であっ

た経緯がある。今日、三酸化二ヒ素が急性前骨髄球性白血病や多発性骨髄腫の治療薬 (Chen et 

al., 1997; Munshi et al., 2002; Shen et al., 1997) として見直される一方、ヒ素化合物による事故、

事件なども数多く起きている。 

その中でヒ素を含む地下水の飲用による大規模な健康影響がみとめられ、米国では私用の

井戸水にヒ素汚染が、バングラデシュでは数百万人にヒ素中毒の恐れがあり、その他、アジ

アでは、中国・新彊ウイグル地区、インド西ベンガル州、バングラデシュ、タイ、カンボジ

ア、ベトナム、ネパール、中国内モンゴル自治区、台湾・嘉義・台南県、フィリピンミンダ

ナオ島、アジア以外ではハンガリー、北メキシコ、チリ、アルゼンチン、ガーナなど地球規

模的なヒ素による健康被害が報告されている (Mead, 2005; Ng et al., 2003; 阿草ら, 2002; 安

藤, 2000; 堀田宣之, 2004; 吉田ら, 2000)。 

わが国では、鉱山によるものでは公害健康被害補償法によるヒ素汚染指定地域として宮崎

県の土呂久と島根県笹ケ谷地域が指定されている。宮崎県の土呂久地域では、原始的な窯で

硫ヒ鉄鉱石を焼いて三酸化二ヒ素の結晶をとる際の鉱山でのヒ素汚染であり、窯内や煙突か

ら亜硫酸ガスとともに大気中に放出されたヒ素によって作業者が直接にあるいは間接的に暴

露された (川原, 1997)。 

食品によるものでは、1955 年乳質安定剤として用いられた第二リン酸ナトリウムに三酸化

二ヒ素が混入したことが原因で森永ヒ素ミルク中毒が兵庫、岡山、広島など西日本を中心に

発生し、少なくても患者総数 12,159 人､死者 131 人を出した (中島, 2004, 2005)｡1956 年には

山口県宇部市で醤油に混入したヒ素 (恐らくヒ酸カルシウム) による急性中毒で 417 人が罹

患し、1 日あたりの平均摂取量は 3 mg で、2～3 週間摂取したと推定されている (Mizuta et al., 

1956)。また、1998 年和歌山市で、三酸化二ヒ素が混入されたカレーを食べて 4 人が死亡し、

63 人の中毒例が出て大きな社会問題となった。この他にも集団ヒ素中毒の事例がある (内藤, 

2001)。 

また、工場廃液の地下浸透による飲料水汚染  (新潟県中条町の三酸化二ヒ素生産工場) 

(Tsuda et al., 1995; 原田ら, 1988) などが知られている。 

以上、ヒ素被害についてはヒトでの多くの事例があり、これらの事例を基にした急性影響

や慢性影響及び疫学調査の結果を中心に以下に概説する。 

なお、毒性メカニズムととヒトの健康影響に関して Tchounwou ら (2003) の総説がある。 

 

a. 急性影響 

a-1. 経口暴露 

急性経口致死量に関する報告は、2 g (Levin-Scherz et al., 1987)、8 g (Benramdane et al., 1999)、
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21 g (Civantos et al., 1995) とさまざまである。1～4 g (Fesmire et al., 1988; Fincher and Koerker, 

1987; Moore et al., 1994) から 8～16 g (Mathieu et al., 1992) のヒ素を経口的に摂取して死に至

らなかったケース (通常は救急処置後、持続性の神経学的後遺症をしばしば伴う) も報告さ

れている。 

急性症状としては、経口暴露では、口腔、食道などの粘膜刺激症状が 初で、次に焼ける

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、下痢などの

急性胃腸症候群が出現する。自覚症状としては、脱力感、全身倦怠感、虚脱感、頭痛、悪寒

を訴えることがある。血圧下降も高頻度にみられる。急性胃腸症候群の初期は、呼気に金属

臭、ガーリック臭があり口渇、焼けるような口唇、嚥下困難の症状を呈する (IPCS, 2001)。

重篤な場合は著明な腹痛、激しい嘔吐、吐血、水様性下痢をきたし、脱水によるショック、

血圧下降、筋痙れん、心筋障害、腎障害が出現し、速い場合は 24 時間以内に死亡する。死因

は循環不全である。病理学的には消化管、特に胃に出血・充血・壊死、消化管全体に浮腫、

胃粘膜ひだに金属性の結晶、腎尿細管の腫脹、腓腹神経有髄線維の減少、軸索変性が認めら

れる (井上ら, 1999; 篠崎, 1999)。 

ヒ素摂取 2 週目ごろから手足の爪に横断性の白線 (ミーズ線) が出現してくる。また、特

に重症例では摂取後 1～3 週ごろより末梢神経障害として著明な異常感覚を主徴とする多発

末梢神経障害が特徴的に出現してくる。ヒ素摂取 1～3 週後に四肢にジンジンする異常感覚が

出現し、痛覚は過敏となって重症例ではヒペルパチーという症状が出現し、耐え難い痛みに

なる。感覚障害は表面感覚障害より深部感覚障害が強く、振動覚、位置覚が強く侵される。

四肢の深部反射は減弱ないし消失する。運動障害は、四肢末梢部に出現し手足の筋力低下、

筋萎縮がみられる (井上ら, 1999; 篠崎, 1999; 日本産業衛生学会, 2000; 森ら, 1999; 山内ら, 

2000b)。 

臨床検査では、末梢血の白血球や血小板数の著明な減少、重症の場合は白血球や血小板数

が一時的な増加後減少する。赤血球数は軽微な減少がみられることがある。一過性に肝機能、

腎機能の異常を示すアラニンアミノトランスフェラーゼ、アスパラギン酸アミノトランスフ

ェラーゼ、尿素窒素、クレアチニンの上昇が認められる。他に低カリウム血症、クレアチン

フォスフォキナーゼや C 反応性タンパク (CRP) の上昇がみられる。タンパク尿を認めるこ

とがある。心電図では、T 波の陰性化・平坦化、QT 時間 (心室の電気的収縮時間) の延長、

腹部Ｘ線検査ではヒ素の散在性の陰影がみられる (井上ら, 1999; 篠崎, 1999)。 

ヒ素の食品からの摂取に関しては、英国食品規格庁 FSA の毒性委員会 (2004) はヒジキ中

の As 含量は平均 77mg/kg であり、ヒトの暴露量を著しく増加させるとしてヒジキを食べな

いよう英国国民に勧告した。ヒジキ摂取後の尿中排泄の総ヒ素量が摂取する前 (1 か月間海

産物摂取せず) と比べて約 40 倍に増加し、As(Ⅲ)も検出されたという報告がある (中嶋ら, 

2005) が、調理過程で大部分が失われ、ヒジキによる健康上のリスクは高まらないとされて

いる (松浦, 2005)。 

 

a-2. 吸入暴露 

吸入暴露では、高濃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もある (日本産業
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衛生学会, 2000)。ヒ化水素では、暴露後数時間以内に急激な進行性血管内溶血がみられる 

(Fowler and Weissberg, 1974; Gosselin et al., 1982)。血液の変化は、貧血、赤血球の障害 (好塩

基性斑点、ハインズ-エールリッヒ体、赤血球不同、奇形赤血球、赤血球破砕、溶血赤血球や

網赤血球増多) や白血球増多などで、血漿中遊離ヘモグロビン、鉄やカリウム濃度の上昇を

伴う  (Bogdanicka, 1988; Fowler and Weissberg, 1974; Jenkins et al., 1965; Kleinfeld, 1980; 

Klimecki and Carter, 1995; Levinsky et al., 1970; Parish et al., 1979; Teitelbaum and Kier, 1969; 

Wilkinson et al., 1975)。典型症状は、腹痛、血色素尿、黄疸である。 

ヒ化水素の急性吸入暴露で、ヒ素は赤血球に作用してヒ化水素に特徴的な溶血を引き起こ

す (IPCS, 2002)。ヒ化水素暴露による初期症状としては頭痛、倦怠感、脱力感、めまい、腹

部疝痛、嘔気、嘔吐、4～6 時間後に血色素尿、24～48 時間後に皮膚や粘膜の黄疸が見られる。

重篤な場合、溶血後のヘモグロビンや赤血球が腎に沈着し腎不全を起こし、乏尿、無尿に至

る (Anthonisen et al., 1968; De Palma, 1969; Fowler and Weissberg, 1974; Guajardo et al., 1970; 

Jenkins et al., 1965; Kipling and Fothergill, 1964; Levinski et al., 1970; Rogge et al., 1983; 環境庁

大気保全局企画監修, 1988; 日本産業衛生学会, 2000; 宮本ら, 2002)。無尿が発現した場合、透

析をしないと死亡率はほぼ 100%とされる。肋椎角の圧痛を伴う肝腫や脾腫、発熱、頻脈、

頻呼吸を起こす場合もある (Klimecki and Carter, 1995)。中枢および末梢神経系には、見当識

障害、悪寒、痙攣や知覚異常などの症状が高濃度暴露後短時間に出現する (Anthonisen et al., 

1968; De Palma, 1969; Risk and Fuortes, 1991)。中毒性肺水腫や急性循環障害もヒ化水素中毒の

死因として報告されている (Matthews, 1989; Stokinger, 1981; Vallee et al., 1960)。急性期以後の

影響としては、慢性腎障害 (Muehrcke and Pirani, 1968)、血液学的変化 (Muechrcke and Pirani, 

1968)、多発性神経炎 (De Palma, 1969; Frank, 1976; Gosselin et al.,1982) や過敏、錯乱、記憶喪

失、激越、見当識障害などの神経心理学的症状 (De Palma, 1969; Levinsky et al., 1970) が報告

され、暴露後 10 日間～3 週間でミーズ線も出現する。 

 

b. 慢性影響 

中毒症状は多彩で、一般症状として脱力感、易疲労感、食欲減退、体重減少、易刺激性、

消化器症状として、悪心、下痢、腹痛がある。 も特異的な所見は皮膚にみられ、末梢血管

の炎症、末梢神経症状、貧血、門脈性肝硬変、腎障害、多臓器がんがみられている。 

吸入暴露の場合には、粘膜刺激症状が見られ、炎症、びらん、壊死の結果、鼻中隔は穿孔

をきたし、慢性気管支炎が起る。筋の萎縮、運動失調、上下肢末端の知覚異常を伴う末梢神

経障害や多発神経炎は急性中毒で多く報告されているが、慢性の吸入暴露では比較的少ない 

(健康影響評価検討会, 1995; 日本産業衛生学会, 2000; 圓藤, 1999)。 

なお、有機ヒ素化合物の慢性中毒の報告はない (健康影響評価検討会, 1995)。 

ヒ化水素の長期暴露では、急性中毒の症状に類似した症候が出現するが、急性中毒より出

現時期は遅れ、末梢神経障害 (Stokinger, 1981)、消化管障害 (Mueller and Benowitz, 1989)、溶

血および腎障害 (Kensler et al., 1946; Risk and Fuortes, 1991) が現れる。末梢神経障害の症状は

10 日 (Wilkinson et al., 1975) から 6 か月 (Frank, 1976) の潜伏期間を経て出現する。中毒性多

発神経炎や軽度の精神器質性症候群が急性ヒ化水素中毒後の 6 人の労働者で報告され、神経

生検でミエリン断片化や軸索の萎縮が明らかになった (Frank, 1976)。  
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Wilkinson ら (1975) はあるヒ化水素中毒患者の錯乱や見当識障害を報告している。暴露後

10 日目、患者は知覚異常、手や足の灼熱感、また後になって四肢の筋無力を訴えた。30 日目、

脱力は進み患者は歩行出来なくなった。筋肉の萎縮は近位から遠位まで及ぶが、感覚の変化

は四肢の末梢に限られていた。感覚および運動神経における伝導速度や振幅は四肢で低下し

た。神経障害は 7 週間後に回復し始めたが、6 か月後でさえ歩行困難であった。  

2 例のヒ化水素中毒患者の診察で、1 例で急性乏尿による腎不全、他の 1 例で腎機能の軽

度の低下が認められている (Pedersen et al., 1968)。  

Muehcke と Pirani (1968) は、水酸化ナトリウムでタンクのアルミニウム壁を掃除中、壁中

のヒ素が反応し生成したヒ化水素に暴露した 32 歳のトラック運転手の腎障害を、23 か月以

上臨床病理学的に研究した。運転手は暴露 24 時間後に無尿が観察されたが、利尿回復期に尿

細管基底膜に進行性の肥厚が観察された。 も重大な障害は腎皮質の近位および遠位尿細管

に現れ、尿細管における変化は退行性、修復性、再生性であった。23 か月後、局所性内皮肥

厚や腎硬化が観察され、慢性腎不全の像を示した。 

以上のヒトでの急性、慢性影響の他に、世界中でみられたヒ素による数多くの事例は多大

の情報をもたらしており、以下に各組織、器官及び毒性別にその概要を記載する。 

 

c. 非腫瘍性変化 

c-1. 皮膚 

皮膚にはヒ素による特異的な所見として、接触皮膚炎、ヒ素黒皮症と呼ばれる色素沈着、

色素脱出、手掌や足底部の過角化症、皮膚潰瘍、ボーエン病注）が認められている。 
注）ボーエン病: 皮膚の上皮内がんの一型 (原, 2003)。 

かつて 10 mg/mL の三酸化二ヒ素  (ヒ素として約 7.6 mg/mL) を含有するホーレル水 

(Fowler’s solution) が、急性感染症からてんかん、喘息、乾癬や湿疹のような慢性の再発性皮

膚発疹に至るまで、種々の症状を緩和するために処方されていたが、その経口投与の結果、

手掌や足蹠の角化症、躯幹に特徴的な色素性変化、手、足、躯幹に各種のがん及び前がん性

の病変が認められている (NRC, 1977)。 

ヒ素化合物の短期暴露で色素沈着、点状白斑、角化等の皮膚所見が発症することは、森永

ヒ素ミルク中毒事件 (乳児 1 日 1.3～3.6 mg の As を約 1 か月間摂取) や宮崎県の土呂久地域

のヒ素汚染地区の患者でよく知られており、土呂久の認定患者の約 97%は皮膚疾患を有して

いた。また経口、吸入経路のいずれも比較的短期間で皮膚疾患が多発し、しかも発症率は暴

露濃度に依存することが明らかにされている (石西ら, 1985; 常俊, 2000)。中国、内モンゴル

自治区でのフィールド調査でも、五原郡のヒ素汚染水には平均 0.41 ppm のヒ素が検出され、

躯幹部の色素異常、手掌・足底の角化症が観察されている (吉田ら, 2000)。 

この皮膚疾患は国ごとに特徴を持ち、台湾では以上のような所見が一般的であるが、イン

ドでは、呼吸器疾患、多発性末梢神経障害、末梢神経症状が主徴であるとされている。非腫

瘍性の所見である皮膚の病変がヒ素の長期暴露の鋭敏なエンドポイントとみなされており 

(Yoshida et al., 2004)、皮膚病変を基にした NOAEL が求められている。米国 EPA (2005a) は

Tseng ら (1968) と Tseng (1977) の台湾南西部の烏脚 (うきゃく) 病発生地域での横断研究で

明らかになった色素沈着と角化症の増加を指標にして、飲料水から摂取するヒ素の NOAEC
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を 9μg/L とし、サツマイモと米に含まれるヒ素 2μg/日 (Abernathy et al., 1989) を加算して

経口暴露の実際の NOAEL を 0.8μg/kg/日注)とし、LOAEC も同様に 14μg/kg/日と算出してい

る (d-2．経口暴露参照)。ATSDR (2005) はドラフトではあるが、EPA と同様に Tseng ら (1968) 

と Tseng (1977) の研究から NOAEL を 0.8μg/kg/日 (換算値) としている。この暴露濃度では

末梢神経系、高血圧を含む心血管系への影響も認められた。 
注）〔 (9μg/L × 体重55kgのヒトの一日水分摂取量4.5L/日）＋ サツマイモと米由来2μg/日〕

÷体重55kg ≒ 0.8μg/kg/日 

 

c-2. 血管系 

ヒ素及びその無機化合物の血管系に対する影響を表 8-1 に示す。 

 

c-2-1. 末梢血管系 

特異的な所見として末梢血管の炎症があり、先端紫藍症 (acrocynosis)、レイノー現象がみ

られ、台湾の風土病として知られた烏脚病 (Black Foot Disease) は、ヒ素による末梢血管の障

害の結果と考えられる。末梢神経症状は、飲料水ヒ素汚染が原因で発生した経口摂取による

慢性中毒にみられるが、事例ごとに異なり一律には認められないとされている。 

台湾の研究で烏脚病と井戸水のヒ素濃度・飲用期間との関連が明らかにされている。 

烏脚病は、台湾の南西海岸一帯 (嘉南平原) で発生した手足の壊疽で、1900 年頃から使用

され始めた深井戸 (100～280 メートルの掘り抜き井戸) によるものとされ、1920 年代にから

発生し、1950 年代後半に多発した。台湾大学医学部の調査によりヒ素による中毒症状である

ことが判明した (堀田, 2004)。烏脚病の特徴は、片足または両足の冷感、しびれから始まり、

進行すると潰瘍形成、黒色化、さらに乾性壊疽になる。烏脚病の主な病理学的所見として閉

塞性血栓血管炎と閉塞性動脈硬化がみられる (IPCS, 2001)。 

台湾の烏脚病患者 241 人の症例対照研究で、烏脚病の発症が多重ロジスティック回帰分析

によって、ヒ素汚染井戸水の長期の飲用、家族歴、患者の低栄養状態 (卵・野菜・肉の低摂

取とサツマイモの高摂取) と有意に相関していた (Chen et al.,1988)。 

台湾での 582 人を対象にした横断研究では、末梢血管障害のリスクは、足首関節上腕血圧

比を用いて診断した結果、ヒ素の飲料水からの累積摂取量の増加とともに増加し、20 (mg/L)･

年以上で統計的に有意であった (Tseng et al., 1996)。 

スウェーデンの銅製錬所で平均 23 年間にわたってヒ素の粉塵に暴露された作業者 47 人に

ついて、指を冷却後の収縮期血圧を測定した。As 濃度は尿で測定した。その結果、血管が痙

れんするレイノー現象の高い発症がみられた。著者らは血管痙れん現象の増加と製錬作業者

のレイノー現象は、吸入したヒ素による血管機能の変化によるものであり、ヒ素の平均全摂

取量は 23 年間で約 4 g であり、烏脚病患者は 20 g 以下であると見積もっている (Lagerkvist et 

al.,1986)。 

 

c-2-2. 心血管・脳血管障害 

台湾南西部の烏脚病発生地域の Peimen、Hsuechia、Putai、Yensui、Hsiyang 郡区の 42 の村

落で、20 歳以上の住民の全血管障害、末梢血管障害、心血管系障害、脳血管系障害の死亡率
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を年齢で調整して検討した結果、死亡率は汚染井戸水のヒ素濃度の増加と共に有意に増加し

たが、脳血管系障害では有意ではなかった (Wu et al., 1989)。 

台湾の烏脚病発生地域の 60 村落で 1973～1986 年に虚血性心疾患による死亡率の生態学的

研究の結果、ヒ素汚染井戸水のヒ素濃度と虚血性心疾患による死亡率との間に関連を認めた 

(Chen et al., 1996)。 

上記の村落から烏脚病が も多く発生した 3 つの村落を対象に、烏脚病患者 263 人、烏脚

病でない患者 2,293 人を選び、平均 5 年間追跡したコホート研究で、ヒ素累積暴露量と虚血

性心疾患による死亡との間に相関を認めた。相対リスクは、年齢、喫煙歴、体格指数 (BMI) 

等で調整し、累積暴露濃度 0.1～9.9、10～19.9、20 mg/L≦でそれぞれ 2.5、4.0、6.5 であった 

(Chen et al.,1996)。 

台湾北東部のLanyang Basin在住の成人男女8,102人について、井戸水中のヒ素濃度と脳血管

系障害の有病率を評価した横断研究がある。ロジスティック回帰分析を用いて多変量調整オ

ッズ比と95%信頼区間 (CI) を導出し、年齢、性別、高血圧、糖尿病、喫煙、飲酒で調整した

ところヒ素濃度と脳血管系障害の有病率の有意な濃度相関性が認められた。脳梗塞ではさら

に顕著であり、ヒ素濃度 <0.1、0.1～50.0、50.1～299.9、>300 µg/Lに対してそれぞれオッズ比

1.0、3.4 (95%CI 1.6～7.3)、4.5 (95%CI 2.0～9.9)、6.9 (95%CI 3.0～16) であった。累積暴露量に

ついては、<0.1、0.1～4.9、≥5.0 (mg/L)･年に対してそれぞれのオッズ比は脳血管系障害では1.00、

2.26 (95%CI 1.23～4.15)、2.69 (95%CI 1.35～5.38) であり、脳梗塞では1.00、2.66 (95%CI 1.21

～5.83)、3.39 (95%CI 1.42～8.11) であり、すべて有意に増加していた (Chiou et al., 1997b)。 

動脈硬化症と冠状動脈性心臓障害による死亡率は、米国 Tacoma 製錬所のコホート集団で

は増加し、スウェーデン Ronnskar 製錬所と米国 Anaconda 製錬所のコホート集団では有意差

はなかった (IPCS, 2001)。 

宮崎県の土呂久地域の鉱山でのコホート研究では、虚血性心疾患による標準化死亡比 

(SMR) は全体で 2.14 (95%CI 1.00～4.37) であり、女性は 3.19 (95%CI 1.09～8.22)、男性は 1.48 

(95%CI 0.40～4.35) で女性の SMR の方が高かった (Tsuda et al., 1990)。 

米国ユタ州Millard郡で行ったコホート研究で、14～166μg/Lのヒ素に汚染された飲料水を飲

んだ住民では、高血圧性の心臓障害による死亡が男女それぞれSMR 2.20 (95%CI 1.36～3.36)、

1.73 (95%CI 1.11～2.58) と増加し、その他の心臓障害のSMRはそれぞれ 0.94 (95%CI 0.71～

1.22)、1.43 (95%CI 1.11～1.80) と女性が増加したが、濃度依存性ではなかった (Lewis et al., 

1999)。 

日本の佐賀関の銅製錬所での 1949～1971 年におけるコホート研究で、作業者 839 人のうち

心臓障害による死亡者は 7 人であり、日本人男性の期待値 14.9 人に比べて小さく、心臓障害

との関連性はなかった (Tokudome and Kuratsune, 1976)。 

Navas-Acien ら (2005) は、ヒ素暴露と心血管障害に関する従来の疫学研究をレビューして、

台湾の 8 つの研究では、方法論的な限界はあるが、高濃度のヒ素暴露と心血管障害との関係

に中程度から強い相関性が不十分ながらあるとし、その他の国や職業性暴露での研究では結

論できないと報告している。 
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c-2-3. 高血圧 

ヒ素の長期暴露と高血圧に関連性があるとする研究は、台湾 (Chen et al., 1995; Tsai et al., 

1999) とバンクラデシュ (Rahman et al., 1999) の研究に限られている。 

バングラデシュの井戸水を飲用した 30 歳以上の 1,595 人に質問票に基づいて面接した。そ

の内、1,481 人がヒ素に汚染された井戸水を飲用していた。年齢、性別、BMI で調整した高

血圧の有病率は、ヒ素濃度及び累積ヒ素暴露量の増加と共に有意に増加し、ヒ素井戸水を飲

用していない対照群の有病率を 1 とした場合、累積ヒ素暴露量＜1.0、1.0～5.0、＞5.0～10.0、

＞10 (mg/L)･年の有病率比は、それぞれ 0.8 (95%CI 0.3～1.7)、1.5 (95%CI 0.7～2.9)、2.2 (95%CI 

1.1～4.4)、3.0 (95%CI 1.5～5.8) であった (Rahman et al., 1999)。 

 

以上の血管系に対する影響として、台湾の研究で井戸水のヒ素濃度と飲用期間に相関して

末梢血管障害、虚血性心疾患、脳血管系障害がみられた。高血圧との関連性も疑われている。

一方で、低栄養や他の化学物質の同時汚染などの交絡要因がかかわっている可能性がある 

(IPCS, 2001)。米国 Cal EPA (2004) は「Public Health Goals for Arsenic in Drinking Water」で、

Chiou ら (1997b) の台湾北東部の横断研究でみられた脳血管系障害の結果から、飲料水から

の累積暴露量の LED01 (1%有効量 ED01 の 95%信頼下限値；NOAEL 相当) として 3.0 (mg/L)･

年を求め、ヒ素全摂取量に占める飲料水からの比率を 20% (初期値)、70 年間暴露、不確実係

数 10 (個人差) を用いて飲料水の非発がん健康保護濃度 (Health Protective Concentration) を

0.9μg/L 注）と算出している。 

注）飲料水の非発がん健康保護濃度 0.9μg/L ≒ 3.0 (mg/L)･年 × 0.2 × 1/70 年間 ÷ 不確実係数 10 

 

表 8-1 ヒ素及びその無機化合物の血管系に対する影響 
研究 対象集団 暴露状況 概   要 備 考 文献 
症例

対照

研究 
 

台湾烏脚

病患者241
人、性・年

齢で調整

した対照

住民759人 

井戸水中

ヒ素濃度
1,140μg/L
以下、1956
年から漸

減 

 暴露年   末梢血管障害 
         オッズ比 
  <1            1.0 
  1-29          3.0 
    >30           3.4  (p<0.001 傾向分析) 
 

栄養状態、

烏脚病の家

族歴、教育、

皮膚病の有

無で調整し

たオッズ比 

Chen et al., 
1988 

コホ

ート

研究 
 

台湾烏脚

病患者789
人 

井戸水中

ヒ素濃度
1,140μg/L
以下、1956
年から漸

減 

           烏脚病患者のSMR 
        全台湾  烏脚病地域 
末梢血管障害  12.43**   3.51** 
心血管障害     2.09**   1.60*** 
脳血管障害     1.18    1.07  
                   ** p < 0.001; *** p<0.01  

喫煙等の交

絡要因で調

整していな

い 

Chen et al., 
1988 

横断

研究 
台湾烏脚

病発生地

域の住民

582人 

飲料水中

ヒ素濃度

範囲 
1-1,097μg/
L、50%は 
300と
700μg/Lの
間 

       末梢血管障害* 
 (mg/L)･年  オッズ比 (95%CI) 
    0     1 
   1-19   3.1 (0.9-10.4) 
    > 20      4.8 (1.4-16.7) 
 
年齢、性別、BMI、喫煙、糖尿病、高血圧、血漿脂質

で調整 
*足首関節上腕血圧比で測定。血圧比が1.20超は、末

梢 血管障害の誤分類の可能性があり除外 

ヒ素分析に

は井戸114
の142サン

プルを使

用。ドプラ

ー超音波を

使用 

Tseng et al., 
1996 
 



 54

研究 対象集団 暴露状況 概   要 備 考 文献 
横断

研究 
スウェー

デン銅製

錬所 

平均 23 年

間 に わ た

っ て ヒ 素

の 粉 塵 に

暴露 
作業者 47
人 

指を冷却後、収縮期血圧を測定、As 濃度は尿で測定

レイノー現象の高い発症 
ヒ素の平均全摂取量： 

製錬作業者、23 年間で約 4 g 

烏脚病患者、20 g以下 

 Lagerkvist et 
al.,1986 

生態

学的

研究 
 

台湾南西

部の烏脚

病発生地

域Peimen、
Hsuechia、
Putai、
Yensui、
Hsiyang郡
区の42 村
1973-1986
年 

井戸水中

ヒ素濃度
1,140μg/L
以下、1956
年から漸

減 

  年齢で調整した死亡率 (105人当り） 
      井戸水中ヒ素濃度 
      < 0.30  0.30-0.59 ≧0.60 ppm  有意差 
全血管障害 

男性  364   421    573       あり 
女性  278   371    386       あり 

末梢血管障害 
男性  23    58      60       あり 
女性   18    48      35       あり 

心血管障害 
男性  126    154     260       あり 
女性   91    153     145       あり 

脳血管障害 
男性  138   145     176       なし 
女性   92    98      121       なし 

1964-1966
年の台湾の

公表データ

使用 
Natelson法
を用いた
(Tseng et 
al., 1968; 
Kuo, 1968) 
 

Wu et al., 1989

生態

学的

研究 
 

台湾ヒ素

烏脚病発

生地域の

60村 
1973-1986
年 
1,355,915
人･年 

井戸水中

ヒ素濃度
1,140μg/L
以下、1956
年から漸

減 

虚血性心疾患の死亡者：217人 
 
0歳-79歳の虚血性心疾患の累積死亡率 (1973-1986年)

ヒ素 mg/L（中央値） 累積死亡率 (%） 
   < 0.10              3.4 
   0.10-0.34            3.5 
   0.35-0.59            4.7 
   ≧0.60              6.6 

暴露濃度は

Kuoの分析
(1968; 29 
村の126サ
ンプル、
Natelson 
法)に基づ

き村の井戸

水中ヒ素中

央濃度 

Chen et al., 
1996 
 

コホ

ート

研究 
 

台湾ヒ素

烏脚病発

生地域の3
村、烏脚病

患者263
人、同地域

の対照

2,293人、

追跡期間

平均5年 

井戸水中

ヒ素濃度
1,140μg/L
以下、1956
年から漸

減 
 

累積暴露量     虚血性心疾患による 
(mg/L)･年      死亡相対リスク (95%CI)   
        調整ﾓﾃﾞﾙ 3  調整ﾓﾃﾞﾙ 4  
 0              1.0           1.0 
 0.1-9.9         2.5(0.5-11.4)   2.2 (0.5-10.2) 
 10.0-19.9       4.0(1.0-15.6)   3.3 (0.8-13.5) 
 ≧20          6.5(1.9-22.2 )  4.9 (1.4-17.7)       
非烏脚病患者    1.0 
烏脚病患者      2.48 (1.1-5.4) 
 
調整ﾓﾃﾞﾙ3：年齢、性別、喫煙歴、BMI、血清コレス

テロール、血清トリグリセリド、高血圧、糖尿病で調

整したCox比例ハザードモデルで解析。 
調整ﾓﾃﾞﾙ4：ﾓﾃﾞﾙ3に烏脚病を加え調整 

暴露濃度

は、Kuoの
分析(1968; 
29 村の126
サンプル、
Natelson 
法)に基づ

き村の井戸

水中ヒ素中

央濃度。死

亡は少数 
 

Chen et al., 
1996 
 

症例対

照研究 
 

台湾虚血

性心疾患

患者74人 
対照群193
人 
Chenら
(1995)の
研究集団

から 

井戸水中

ヒ素濃度
1,140μg/L
以下、1956
年から漸

減 

ヒ素飲用 (年)  虚血性心疾患のオッズ比 (95%CI) 
 >13                1.0 
 13-29               2.6  (1.0-6.4) 
 ≧30                2.9  (1.0-8.3) 
 
オッズ比は年齢、性別で調整 
累積ヒ素暴露量と有意な相関なし 

暴露濃度

は、Kuoの
分析 (1968; 
29 村の126
サンプル、
Natelson 
法)に基づ

き村の井戸

水中ヒ素中

央濃度 

Hsueh et al., 
1998 
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横断研

究 
台湾北東

部の
Lanyang 
Basin在住

の成人男

女8,102人 

飲料水中

ヒ素 
暴露群    脳血管障害     脳梗塞     
(μg/L)    オッズ比 (95%CI) オッズ比 (95%CI) 
 <0.1       1.0              1.0 
 0.1-50      2.5 (1.5-4.4)***   3.4 (1.6-7.3)*** 
 50.1-299.9  2.8 (1.6-5.0)***   4.5 (2.0-9.9)*** 
 ≧300      3.6 (1.8-7.1) ***  6.9 (2.9-16.4)*** 
 
累積暴露群 脳血管障害     脳梗塞     
(mg/L)･年 オッズ比 (95%CI) オッズ比 (95%CI) 
<0.1     1.00                 1.00 
 0.1-4.9  2.26 (1.23-4.15) **     2.66 (1.21-5.83) * 
≧5.0    2.69 (1.35-5.38) **     3.39 (1.42-8.11) **  

*P＜0.05, **P＜0.01, ***P＜0.001 

オッズ比は

年齢、性別、

喫煙、飲酒。

高血圧、糖

尿病で調

整。暴露群

は井戸水中

ヒ素中央値

で決定 

Chiou et al., 
1997b 
 

コホ

ート

研究 
 

日本、宮崎

県土呂久

地域の鉱

山 

 虚血性心疾患  SMR (95%CI） 
全コホート 2.14 (1.00-4.37） 
男性    1.48 (0.40-4.35) 
女性    3.19 (1.09-8.22) 

 Tsuda et al., 
1990 
 

コホ

ート

研究 
 

米国ユタ

州Millard
郡Latter 
Day 
Saints、The 
Church of 
Jesus 
Christのメ

ンバー

4,058人 

暴露濃度
3.5- 620 
μg/L、中央

値 14-166
μg/L 
地域差あ

り 

                         SMR (95%CI)     
  死因               男性    女性    
脳血管障害         0.79 (0.62-0.99)  0.87 (0.71-1.06)
全心臓障害         0.80 (0.73-0.88)  0.81 (0.72-0.91)
虚血性心疾患       0.76 (0.67-0.85)  0.64 (0.53-0.76)
動脈・毛細血管障害 0.93 (0.61-1.35)  0.86 (0.52-1.32)
動脈硬化           1.24 (0.69-2.04)  1.18 (0.68-1.88)
大動脈瘤           0.76 (0.35-1.44)  0.48 (0.6-1.73) 
高血圧性心臓障害   2.20 (1.36-3.36)  1.73 (1.11-2.58)
その他の心臓障害   0.94 (0.71-1.22)  1.43 (1.11-1.80)
 
血管障害への用量相関性なし。 大暴露群の暴露量

は、ひとつの地域で低濃度のヒ素に改善されたため過

大に算出されている可能性あり。分析には考慮されて

いない 

コホート

2,073人、そ

れぞれの町

で " 大" 
20年の暴露

歴あり 
ヒ素汚染地

域に居住し

た時期があ

ればコホー

ト(1985人)
を調整し

た。現在及

び過去のヒ

素濃度を使

用 
ユタ州の
1960-1992
年の死亡率

を用い、死

亡期待値を

算出 

Lewis et al., 
1999 
 

コホ

ート

研究 
 

日本、佐賀

関銅製錬

所作業者

839人 

製錬所内

大気  
 

心臓障害：SMR 0.47：死亡者7人／期待値14.9人 1949‐1971
年 

Tokudome & 
Kuratsune, 
1976 

コホ

ート

研究 
 

米国農薬

プラント

作業者611 
人 

ヒ素吸入

暴露  
 

全循環器系障害：SMR 0.80 (95%CI 0.65- 0.98)  Sobel et al., 
1988 
 

生態

学的

研究 
 

米国の30
郡の死亡

研究
1968-1984
年 

飲料水中

ヒ素 
動脈、細動脈、毛細動脈の障害 
暴露群      SMR (90%CI)     
μg/L     男性     女性      
5-10   1.10 (1.10-1.20)  1.10 (1.10-1.20) 
10-20   1.10 (1.00-110)  1.10 (1.00-1.20) 
>20     1.60 (1.50-1.80)  1.90 (1.70-2.10) 
 
全ての循環障害、虚血性心疾患、脳血管障害で影響な

し 

期待死亡数

は米国内の

死亡率から

算出 
ヒ素濃度は

公共水道局

のデータ 

Engel & Smith, 
1994 
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コホ

ート

研究 
 

米国 
男性2,802 
人1940 
-1964年に

Tacoma製
錬所で1年
以上従事 
人口動態

統計は
1941-1986
年まで追

跡 

製錬所内

大気 
累積暴露  虚血性心疾患  
（mg/L）･年  死亡者数    SMR  
< 0.75       55         1.08 
0.75‐       67         1.03 
2.0‐          74          1.07 
4.0‐          87          1.22 
8.0‐          91          1.28 
20‐          46           1.32 
45‐           8           0.90 
 
累積暴露量と死亡者数は弱い相関性あり 

労働衛生デ

ータと尿中

ヒ素濃度の

外挿から推

定された暴

露量(1938
年から使

用) 

Enterline et al., 
1995 

コホ

ート

研究 
 

米国 
男性2,802 
人1940 
-1964年に

Tacoma製
錬所で1年
以上従事 
人口動態

統計は
1940-1976
年まで追

跡 

製錬所内

大気 
 

累積暴露   虚血性心疾患 
(mg/L)･年   率比   95%CI   
< 0.75         1.0 
0.75 -1.999     0.9      0.64-1.3 
2.0-3.999      1.1       0.78-1.6 
4.0-7.999      1.4       0.98-2.0 
8.0-19.999     1.7       1.2-2.5 
>20          1.5       0.95-2.5 
 
脳血管障害はなし 

20年間の経

過と仕事の

現況がモデ

ルに含まれ

る 
Enterline et 
al.,1995と
同じコホー

ト研究、追

跡期間は短

い 

Hertz-Picciotto 
et al., 2000 

 

コホ

ート

研究 
 

米国 
1957年以

前に1年以

上
Anaconda
製錬所に

従事した

白人男性

8,104人 

製錬所内

大気 
                         SMR (95%CI)     
動脈硬化と冠状動脈性心臓障害   1.05 (0.99-1.10)     
脳血管障害                     1.03 (0.93-1.15) 

人口動態統計は1938-1987年まで追跡

 Lubin et al., 
2000 
 
 

コホー

ト研究 
英国ラン

カシャー 
累積暴露

量 
<500 
500-999 
1,000-1999
>2,000 mg

       SMR (95%CI)     
心血管障害 0.91 (0.74-1.10) 
虚血性障害 0.85 (0.60-1.10) 
脳血管障害 0.72 (0.40-1.10) 
 

全群でSMR 用量相関なし 
1945-1969年に 2週間から12年間ホーレル水を用いた

478人 。その後1990年まで追跡 

使用数が少

ない 
ホーレル

水：1%亜ヒ

酸カリウム

溶液 

Cuzick et al., 
1992 
 

コホ

ート

研究 
 

スウェー

デン
Ronnskar
製錬所で
1928-1967
年に3か月

以上従事

した男性

3,916人 
人口動態

統計は 
1981年ま

で追跡 

製錬所内

大気 
累積暴露

群 
< 0.25 
0.25-15 
15-100 
≧100 (mg 
/m3)･年 

          SMR (95%CI)   
虚血性心疾患：1.07 (0.97-1.17) 
脳血管障害：  1.06 (0.88-1.26) 

以前の報告 
(Axelson et 
al.、1978)
で、心血管

障害での死

亡が2倍増

加  

Jarup et al., 
1989 

コホ

ート

研究 
 

オースト

ラリア西

部1974年
金鉱採掘

作業者 

ヒ素、ラド

ン、シリカ

の大気暴

露 

虚血性心疾患：SMR 1.03 (期待値 1.73)  Armstrong et 
al., 1979 
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コホ

ート

研究 
 

フランス

金鉱、精製

所作業者

1,330人 

ヒ素、ラド

ン、シリカ

の大気暴

露 

「循環器系障害」：SMR 0.54 (95%CI 0.39-0.73)  Simonato et al., 
1994  
 

横断

研究 
 

デンマー

クヒ素暴

露作業者

32人  
非暴露対

照群26人 

平均尿中 
ヒ素  
暴露群

35.9対照

群14.5 
μmol/mol 
ｸﾚｱﾁﾆﾝ 

平均収縮期血圧 
対照群     117 mmHg  
暴露群     125 mmHg*  

*p = 0.023 

暴露群には

剥製師、庭

の垣根製作

者、週末コ

テージ建築

者、含浸木

材、含浸電

極、新家屋

建築者を含

む 

Jensen & 
Hansen, 1998 
 

横断

研究 
 

台湾烏脚

病発生地

域の住民

男性382人 
女性516人 
 

井戸水中

ヒ素濃度
1,140μg/L
以下、1956
年から漸

減 

            高血圧 
累積暴露量     オッズ比 (95%CI）* 
(mg/L)・年 
  0             1.0 
  0.1-6.3        0.8 (0.2-3.2) 
  6.4-10.8       2.3 (0.8-6.8) 
 10.9-14.7       3.4 (1.2-9.2) 
 14.8-18.5       3.8 (1.4-10.3) 
>18.5           2.9 (1.1-7.3) 
 不明           1.5 (0.6-4.2) 
 
*多重ロジスティック回帰分析 
オッズ比は、年齢、性別、糖尿病、蛋白尿、BMI、空

腹時血清トリグリセリド値で調整 

Kuo分析 
(1968; 29 
村の126サ
ンプル、
Natelson 
法)に基づ

き住民の経

歴と村の井

戸水中ヒ素

中央濃度か

ら暴露濃度

決定 

Chen et al., 
1995 
 
 

生態

学的

研究 
 

台湾烏脚

病発生地

域の4 郡
区 
1971-1994
年の死亡 
地域と国

内比率で

比較 

井戸水中

ヒ素濃度
250-1,140
μg/L、1956
年から漸

減 

               SMR (95%CI)    
死因         男           女       
高血圧        0.73 (0.62-0.85）  1.20 (1.06-1.37) 
虚血性心疾患  1.75 (1.59-1.92)   1.44 (1.27-1.61) 
脳血管障害    1.14 (1.08-1.21)   1.24 (1.18-1.31) 
血管障害      3.56 (2.91-4.30)   2.30 (1.78-2.93) 

死亡期待値

は国内統計

を使用。死

亡原因の

99%は医師

の診断によ

る。烏脚病

発生地域の

初期の研究

とオーバー

ラップする 

Tsai et al., 
1999 
 

横断

研究 
 

バングラ

デシュの4
村1,595
人、30歳以

上 
 
ヒ素暴露

群1,481人 
非暴露群

114人 

飲料水中

ヒ素 
濃度<0.5、 
0.5-1、>1 
mg/L、不

明 
でそれぞ

れ39、36、
18、7% 

            高血圧*  
(mg/L)･年 健康者 患者 有病率比**(95%CI) 

 <1     225   13    0.8 (0.3-1.7) 
1- 5      610   83    1.5 (0.7-2.9) 
5-10      239   40    2.2 (1.1-4.4) 
>10      209   62    3.0 (1.5-5.8) 

 
*収縮期140 mmHg以上、拡張期90 mmHg以上を高血圧

と定義 
**マンテル－ヘンツェル有病率 (年齢、性別、BMI
で調整） 

現在のヒ素

含有水を測

定(フロー

インジェク

ション水素

化物発生-
原子吸光分

析法)。1,794
人の適格者

から面接時

に在宅の

1,595人を

選出 

Rahman et al., 
1999 
 

BMI：体格指数、CI：信頼区間、SMR：標準化死亡比             (IPCS, 2001 を一部改変) 

 

 

c-3. 糖尿病 

台湾南部で、烏脚病地域の成人 891 人の糖尿病とヒ素摂取との関連を明らかにするための
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研究が 1988 年に行われ、年齢と性別で調整した有病率は、台北と台湾全土の住民の有病率の

2 倍であった。累積暴露量は、質問票と面接から算出した。年齢、性別、BMI、仕事運動量

で調整した糖尿病の有病率は、暴露量の増加とともに増加した。ヒ素累積暴露量 0.1～15 

(mg/L)･年の群と 15 (mg/L)･年超の群では、多変量調整オッズ比はそれぞれ 6.6 (95% CI 0.9～

51.0)、10.1 (95%CI 1.3～77.9) であり、15 (mg/L)･年超の累積暴露群では有意差が認められた。

したがって、長期のヒ素摂取はヒトに糖尿病を引き起こす可能性がある (Lai et al., 1994)。 

台湾南西部の、Chen ら (1985) が 初に研究した烏脚病発生地域の Tainan 郡 Peimen、

Hsuechia および Chiayi 郡 Putai、Ichu で、1971～1994 年のがんおよびがん以外による SMR

を対照地域の Tainan 郡、Chiayi 郡および全台湾の SMR と生態学的に比較した。対象地域の

死亡は男女合計で 20,067 人、2,913,382 人･年であり、対照地域の死亡は男女合計で 193,926

人、34,480,544 人･年であった。糖尿病による SMR は、男性で 1.35 (1.16-1.55)、女性で 1.55 

(1.39-1.72) であり、対照地域の SMR に比較して有意な増加が観察された (Tsai et al., 1999)。 

台湾の糖尿病の有病率の高い慢性ヒ素中毒発生村落で行ったコホート研究で、As 摂取量と

インスリン非依存性糖尿病注）との関連を評価した。新規患者の発症率を年齢 (55 歳)、BMI (25 

kg/m2)、累積暴露量 (17 (mg/L)･年) で調整した。その結果、その多変量調整相対リスクは、

年齢 55 歳以上では 1.6、BMI 25 kg/m2 以上では 2.3、累積暴露量 17 (mg/L)･年以上では 2.1 で

あった。年齢別の罹患率比は、慢性ヒ素中毒の村落とそれ以外の地域を比較すると、35～44

歳で 3.6 (95%CI 3.5～3.6)、45～54歳で 2.3 (95%CI 1.1～4.9)、55～64歳で 4.3 (95%CI 2.4～7.7)、

65～74 歳で 5.5 (95%CI 2.2～13.5) であった。As はヒトに糖尿病を誘発すると報告している 

(Tseng et al., 2000)。 

注）インスリン非依存性糖尿病 (2 型糖尿病)：インスリン依存性糖尿病以外のほとんどの糖尿病がこの

定義に含まれるので、原因を異にするが糖代謝異常の病態が類似する症候群。わが国での糖尿病患者の

97%以上を占める。 (第 18 版医学大辞典、南山堂) 

バンクラデシュの 6 地域でヒ素暴露された皮膚角化症患者 163 人と首都ダッカのヒ素暴露

されていない対照群 854 人について、ヒ素汚染飲料水と糖尿病との関連を調べた横断研究が

ある。時間加重平均でヒ素濃度を＜0.5、0.5～1.0、1.0 mg/L≦の 3 群に分けると、それぞれの

有病率は 2.6、3.9、8.8 と濃度の増加と共に増加し、ヒ素暴露は糖尿病のリスク要因であると

推察している (Rahman et al., 1998)。なお、本報告に対し、全体的な系統的な長期の飲水サン

プリングがない限界はあるが、直接測定した個人の暴露データは有用である。ヒ素の長期暴

露がヒトの糖尿病を引き起こす可能性を示唆するとの IARC (2004) の注記がある。 

 

Navas-Acien ら (2006) は、ヒ素暴露と第 2 型糖尿病に関する従来の疫学研究をレビューし

て、台湾とバンクラデシュでの研究から、ヒ素暴露によって糖尿病が誘発されることが示唆

されたが、その他の地域や職業性暴露の研究からは一致した結果が得られておらず、全体と

しては、ヒ素暴露と糖尿病との因果関係の証拠は不十分であると報告している。 

 

c-4. 神経毒性 

神経毒性に関する疫学的研究はほとんどない。 

高濃度のヒ素汚染飲料水を飲んだ 110 人のうちの 32 人と対照群 12 人で筋電図検査を行い、
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その異常と井戸水と毛髪濃度の間に相関性があった。1 mg/L 超の濃度の井戸水を摂取した群

では、筋電図の異常は 50%であった (Hindmarsh et al., 1977)。 

三酸化二ヒ素に暴露された銅製錬所作業者 70 人と非暴露作業者 41 人について、末梢神経

の検査を行った結果、運動神経障害と感覚神経障害が暴露群ではそれぞれ 13%、30%であり、

非暴露群ではそれぞれ 0%、12%であった。尿、毛髪、爪のヒ素濃度は、暴露濃度の増加に相

関していた (Feldman et al., 1979)。 

この他、長期の神経毒性の研究があるが、発電所で石炭燃料に暴露された例ではマンガン

等の同時暴露であること (Buchancova et al.,1998)、農薬のアセト亜ヒ酸銅 (パリ・グリーン) 

に暴露された少女の例ではヒ素の毒性を増幅する経路を抑制する酵素が欠失しており、また

同時に暴露された家族には症状がない (Brouwer et al.,1992) ことなど、ヒ素との関連は明確

でない。 

 

c-5. 非腫瘍性変化 (まとめ) 

ヒ素の吸入暴露は、経口暴露による障害と類似しているが、NOAEL 等を導出できる適切

な報告はない。 

経口暴露では、非腫瘍性の皮膚の病変 (角化症、色素沈着･脱失、烏脚病等) がヒ素の長期

暴露の も鋭敏なエンドポイントとみなされており、皮膚病変を基にしたNOAELが米国EPA 

(2005a) と ATSDR (2005) で導出されている。また、台湾の研究については、ヒ素の経口摂取

と末梢血管障害、虚血性心疾患、脳血管障害との関連、井戸水のヒ素濃度と飲用期間との相

関性が明らかにされている。高血圧、糖尿病が誘発される可能性がある。神経毒性は明確で

ない。台湾の研究については、低栄養や他の化学物質の同時汚染などの交絡要因がかかわっ

ている可能性があるとの指摘もある。 

JECFA (Joint FAO/WHO Expert Committee on Food Additives; FAO/WHO 合同食品添加物専門

家委員会) は、カナダ Nova Scotia 州で 0.1 mg/L 以上のヒ素を含んだ井戸水を使用している

33 人のうち 23 人 (70%) が慢性ヒ素中毒と考えられる軽度の症候と症状を示し、0.05～0.1 

mg/L の井水を使用している 86 人のうち 25 人 (29%) も同様であった報告 (Grantham and 

Jones, 1977) 等から、0.1 mg/L で毒性症状が予想されるとして As の PTWI (Provisonal Tolerable 

Weekly Intake; 暫定的耐容週間摂取量) を 15μg/kg/週と設定している (WHO, 1989)。ただし、

この Grantham and Jones (1977) の報告にある「軽度の症候と症状」についてはこれ以上の記

載はなく、その詳細は不明である。 

米国EPA (2005a) はTsengら (1968) とTseng (1977) の台湾南西部の烏脚病発生地域での横

断研究で明らかになった色素沈着と角化症の増加を指標にして、NOAEL を 9μg/L (換算値

0.8μg/kg/日；サツマイモと米に含まれるヒ素 2μg/日を加算して換算；Abernathy et al., 1989)、

LOAEL を 170μg/L (換算値 14μg/kg/日；上述) と判断している (d-2．経口暴露参照)。 

ATSDR (2005) はドラフトではあるが、EPA と同様に Tseng ら (1968) と Tseng (1977) の研

究から皮膚病変を指標にした NOAEL を 0.8μg/kg/日 (換算値) としている。この暴露濃度で

は末梢神経系、高血圧を含む心血管系への影響も認められた。 

米国 Cal EPA (2004) は「Public Health Goals for Arsenic in Drinking Water」で、Chiou ら 

(1997b) の台湾北東部の横断研究でみられた脳血管系障害の結果から、累積暴露量の LED01 
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(1%有効量 ED01 の 95%信頼下限値；NOAEL 相当) 3.0 (mg/L)･年を求め、ヒ素全摂取量に占め

る飲料水からの比率を 20%、70 年間暴露、不確実係数 10 として飲料水の非発がん健康保護

濃度 Health Protective Concentration を 0.9μg/L と算出している。 

 

d. 腫瘍性影響 

d-1．吸入暴露 

ヒ素及びその無機化合物に吸入暴露されたヒトの発がん性に関する報告を表 8-2 に示す。 

吸入経路での暴露は職業性であり、鉱山からのヒ素の採取作業に従事した製錬所労働者に

種々のがんの発生が疑われている。 

米国ワシントン州の Tacoma 銅製錬所従業員白人男性 2,802 人を対象にしたコホート研究で、

大気中のヒ素濃度と呼吸器がんによる死亡との関係を調査した。1940～1964 年に 1 年以上働

いた男性 2,802 人について、1941～1976 年の死亡を追跡した。その結果、全米の白人男性で

の期待値 1,028.50 人に対して従業員死亡者 1,061 人でその SMR は 1.032 であり、全てのがん

での期待値 186.96 人に対しては、死亡 231 人でその SMR は 1.236 であった。その内、統計

的に有意であったのは呼吸器系がんのみで、期待値 54.91 人に対して死亡 104 人でその SMR

は 1.894 であった。また、累積ヒ素暴露量と肺がんの SMR とが相関していた (Enterline and 

Marsh, 1982)。 

その後さらに 1986 年まで追跡し、1977～1984 年の暴露量を追加した研究では、雇用者全

体では呼吸器系全体のがんの SMR は 2.10、気管･気管支･肺では 2.14、大腸および骨のがん

の SMR もそれぞれ 1.62、4.56 と有意に増加し、口腔･咽頭、直腸、腎臓のがんでは有意では

ないが 1.50 以上であった。呼吸器がんの SMR は累積暴露量 0.75 (mg/m3)･年以上 (SMR：1.76) 

から有意に増加し、累積暴露量 45 (mg/m3)･年以上では SMR 3.16 であった。呼吸器がん以外

では、腎臓と骨のがんによる死亡が 8 (mg/m3)･年以上から有意であった。肺がんの潜伏期間

は他のがんに比べて短く、作業による 初の暴露から 20 年間未満で SMR に有意差があった

のは肺がんのみ (SMR：1.88) であり、20 年間以上の暴露では SMR は 2.17 と増加した 

(Enterline et al., 1995)。 

下図は米国 Anaconda 銅製錬所 (Higgins et al., 1986)、Tacoma 銅製錬所 (Enterline et al., 1995) 

とスウェーデン Ronnskar 銅製錬所 (Jarup et al., 1989) での空気中ヒ素累積量と呼吸器がんの

SMR との用量-反応関係を示す (Enterline et al., 1995)。いずれも 750 (μg/m3)･年前後の大気累

積暴露量から呼吸器がんの SMR が上昇していることが示されている。 
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米国モンタナ州の Anaconda 銅製錬所従業員 8,047 人のうち 1,800 人を対象にしたコホート

研究によると、1943～1965 年の測定結果を基に算出した時間加重平均 TWA が 100μg/m3 未

満の作業においては、呼吸器がんの SMR は 1.38 であり、統計学的な有意差はなかったが、

TWA が 100～499μg/m3 では 3.03、TWA 500～4,999μg/m3 では 3.75、TWA 5,000μg/m 3 以上

では 7.04 といずれも有意に増加した。また、累積暴露量では、＜500、500～2,000、2,000～

12,000、12,000 (μg/m3)･年≦の 4 群で SMR はそれぞれ 0.69、1.57、4.00、5.50 であり、2,000

～12,000 (μg/m3)･年≦の累積暴露量で有意に増加した (Welch et al., 1982)。 

同製錬所で、1957 年より以前に 12 か月以上雇用されていた 8,014 人の白人男性について、

コホート研究が行われている。その人口動態統計は 1938 年 1 月 1 日から 1989 年 12 月 31 日

まで追跡されており、調査時点で 63%の 4,930 人が死亡し、その内 446 人が呼吸器がんでの

死亡であった。追跡期間終了時の 1,175 人の人口動態統計は不明であったが、生存していた

ものと推定された。ただし、1900 年以前生まれの 81 人は死亡していたものと思われ、除外

している。工場衛生データは 1943～1958 年までの 702 件であり、それに基づいて作業区域を

軽、中等度、重度の暴露カテゴリーに分類した。これに作業者の毎日の暴露時間を積算し、

時間荷重平均値を算出した。軽度、中等度、重度の暴露カテゴリーはヒ素濃度でそれぞれ 0.29、

0.58、11.3 mg As/m3 であった。その結果、呼吸器系がんで死亡した作業者の SMR は 1.55 

(95%CI 1.41～1.70) であった。その他の死因では、神経系と感覚器疾患 1.31 (95%CI 1.01～

1.70)、非悪性の呼吸器疾患 1.56 (95%CI 1.42～2.12)、肺気腫 1.73 (95%CI 1.41～2.12)、診断名

不明確な症状 (ill-defined conditions) 2.26 (95%CI 1.85～2.77)、外因 1.35 (95%CI 1.23～1.49) で

SMR は有意に増加した。暴露濃度の増加にしたがって呼吸器がんでの死亡の相対リスクは直

線的に増加した (Lubin et al., 2000)。 

累積大気中ヒ素量 ((μg/m3)･年) 

呼
吸

器
が

ん
に

よ
る

標
準

化
死

亡
比

 

図 8-4 大気中ヒ素累積暴露量とAnaconda、Tacoma銅製錬工場での呼吸器がんと 

Ronnskar 銅製錬工場の肺がんの標準化死亡比 (Enterline et al., 1995) 
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スウェーデンの Ronnskar 銅製錬所に 1936～1966 年の間雇用されていた従業員 3,919 人を

対象にしたコホート研究の結果、ヒ素暴露作業者では、肺がんと胃がんの発生が有意に高く、

暴露期間の長さと罹患率とが比例していた。呼吸器がんによる死亡はスウェーデン全体にく

らべて 3 倍高く、製錬所近隣住民に比べて 6 倍高かった (Wall, 1980)。 

中国の錫鉱山労働者の症例対照研究で、累積ヒ素暴露濃度と肺がん発生のオッズ比との間

には有意な正の相関があり、累積暴露量の平均が 0、11.5、46.6、97.5 (mg/m3)･月の 4 群に分

けるとオッズ比はそれぞれ 1.0、6.5 (95%CI 2.0～21.0)、 24.6 (95%CI 7.5～80.0)、21.1 (95%CI 

6.5～68.3) で、97.5 (mg/m3)･月群のみカイ二乗傾向分析で有意であった。40 年勤続した人が

11.5 (mg/m3)･月になるのは TWA が 24μg/m3 の場合である。これらの労働者はヒ素のほかに

タバコ (水パイプ) とラドンに暴露されているが、これらを調整してもオッズ比は累積暴露

濃度と正の相関を示した。またこの結果では、暴露強度よりも暴露期間の方が肺がんの発生

の危険因子としてより重要であった (Taylor et al.,1989)。 

ベルギーで、低～中程度のヒ素の暴露条件下 (空気中ヒ素濃度 0.3μg/m3 で、飲料水 20～

50μg As/L) にある一般集団で、死因と SMR との関連を調べた生態学的研究がある。尿中の

ヒ素濃度は非暴露群より 3～4 倍高く、神経系・肝臓・心臓の疾患やがんによる SMR の増加

はなかったが、肺がん死については男性でのみ増加した。しかし、過去の職業による暴露ま

たは喫煙の影響による可能性があるとしている。空気中ヒ素濃度 0.3μg/m3 で、飲料水 20～

50μg As/L の暴露では、ヒ素と発がんの用量相関性は特に直線関係にないことを示唆した 

(Buchet and Lison., 1998)。 

日本では宮崎県の土呂久地域で、1920 年から 1962 年まで断続的に操業した鉱山からの三

酸化二ヒ素と二酸化硫黄が、周辺の狭い谷に排出されたことによる住民への健康影響が明ら

かにされている。操業時のヒ素濃度は測定されていない。1989 年までに 145 人が慢性ヒ素中

毒患者として認定されたが、当初呼吸器がんは認定基準に入っていない。1972 年から 1989

年の 141 人の認定患者についてコホート研究が行われた。死亡期待値は性別と年齢で調整し

た日本全国の人口動態統計を用いた。呼吸器がん、膀胱・腎臓・尿路のがんの SMR は有意

に高く、それぞれ 6.53 (95%CI 3.48～11.98)、7.66 (95%CI 1.36～27.95) であった。作業者/周

辺住民で比較すると、全がん、呼吸器がん、膀胱・腎臓・尿路のがんの SMR は、それぞれ

247/63、923/0、1131/0 であった。喫煙習慣と雇用歴との関連では、喫煙習慣のある作業者に

呼吸器がんによる死亡が有意に高く、ヒ素暴露と喫煙との関連がみられた。ボーエン病は合

計 26 人で観察され、呼吸器がん患者 10 人のうち 8 人に、尿路がん患者 2 人に認められた 

(Tsuda et al., 1990)。 

土呂久が 1974 年に汚染地域に指定された後、宮崎県は 1977 年から年 1 回検診を行って、

慢性ヒ素中毒認定患者の追跡している。宮崎県での認定患者の約 97%は皮膚疾患を有するも

のであり、操業停止後 35 年を経過した時点での死亡の割合は、肺がんが全死亡の 20％ (宮

崎県平均の 4.9 倍)、膀胱がんは 2.5％ (宮崎県平均の 6.3 倍)、膀胱以外の泌尿器系のがんは

1.3％ (宮崎県平均の 3.3 倍) であり、肺がん、膀胱がんによる死亡が明らかに高率であった。

長期にわたって継続観察した結果を概括すると、当初の暴露濃度にもよるが、急性影響が生

じない程度の暴露では 5 年後から 10 年の間にボーエン病を含む皮膚疾患が生じ、15 年以降

に肺がん、30 年以降に膀胱がんが多発していることが観察されている (常俊, 2000)。 
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以上、吸入暴露によるヒ素の摂取で、肺などの呼吸器がん、膀胱がん、尿路系がんがみら

れており、ヒ素は多臓器発がん性物質である。 

腫瘍性の病変で定量的な研究は少ないが、その中で、米国ワシントン州の Tacoma 銅製錬

所でのコホート研究で得られた呼吸器がんの SMR は累積暴露量 0.75 (mg/m3)･年以上から増

加しており、Anaconda、Ronnskar 銅製錬所での研究も同様な傾向を示している。累積暴露量

0.75 (mg/m3)･年は、ヒ素濃度が平均 19μg/m3 の空気への 40 年間暴露に相当する。産業衛生学

会 (2000) はリスク評価には閾値なしの直線モデルが適当と判断し、Tacoma 銅製錬所でのコ

ホート研究のデータ (Enterline et al., 1995) から、累積暴露量を基にした 40 年間の労働年数

の呼吸器過剰死亡リスクを、10-3 に対して 3μg/m3 注）と提案している。 
注）Enterline and Marsh (1982) 及び Enterline ら (1995) の文献から、例えば平均累積暴露量 1,305
μg/m3･年の場合には、以下の式で呼吸器過剰発がん死亡リスクを求める。 

呼吸器過剰発がん死亡リスク ＝ 全死因の期待値 1028.5／〔呼吸器系がんの期待値 54.91 
× (標準化死亡比 SMR1.76 － 1)〕× 過剰死亡リスク 1／1,000 × 平均累積暴露量

1,305 (μg/m3)･年／労働年数 40 年間 = 0.80μg/m3  
同様に、平均累積暴露量 58,960μg/m3･年までそれぞれ過剰発がんリスクを計算して総合的に 3μ
g/m3 を導出している。 

 

表 8-2 ヒ素及びその無機化合物に吸入暴露されたヒトの発がん性に関する報告 

計画 研究集団 
暴露状況/

濃度 
肺 / 呼吸器がん 他の部位のがん; 備考 著者 

コホ

ート

研究 

米国ワシン

トン州

Tacoma 製
錬所で

1940-1964
年に、1 年

以上就労し

た白人男性

作業者

2,802 人 
1941-1976
年の死亡を

人口動態統

計で追跡 

      観察値  期待値 SMR   
全死亡   1,061   1,028.50  1.032 
全がん    231    186.96  1.236* 
呼吸器がん 104     54.91  1.894* 

                        * p<0.01
 
累積ヒ素暴露量と肺がんのSMR
が相関 

1940年以降作業者に呼吸

保護具を使用したため、尿

中ヒ素量で吸入量を推定。 

Enterline & 
Marsh, 1982

コホ

ート

研究 

米国ワシン

トン州

Tacoma 製
錬所で

1940-1964
年に、1 年

以上就労し

た白人男性

作業者

2,802 人 
1941-1986
年の死亡を

人口動態統

計で追跡 

累積暴露

量： 
< 0.75- >45 
(mg/m3)･年 

SMR 
呼吸器系全体のがん：2.10 
気管･気管支･肺：  2.14 
 
         呼吸器系がん 

累積  平均累積  SMR  
<0.75-   0.405   1.54    
0.75-    1.305   1.76**  
2.0-     2.925   2.10**  
4.0-     5.708    2.12**  
8.0-    12.33    252**  
20-     28.34     2.84**   
45-     58.96    3.16*   
(mg/m3)･年 

** p<0.01; * p < 0.05 

   SMR  
口腔･咽頭 1.69 (NS) 
大腸がん 1.62** 
骨がん   4.56* 
直腸がん 1.76 (NS) 
腎臓がん 1.64 (NS)  
肝臓がん 0.21 (NS)(1症例

のみ) 
NS：有意差なし 
 
大気中ヒ素は以下の計算

式から求めた。 
大気中ヒ素 = 0.0064 ×(尿
中ヒ素)1.942  

Enterline et 
al., 1995 
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計画 研究集団 
暴露状況/

濃度 
肺 / 呼吸器がん 他の部位のがん; 備考 著者 

コホ

ート

研究 

米国モンタ

ナ州の

Anaconda 銅
製錬所 

従業員

8,047人の

うち 1800
人を対象 

TWA     呼吸器がん 
(μg/m3)    SMR   
<100         1.38 
100          3.03* 
500          3.75* 
≧5,000       7.04* 
 
累積暴露量 呼吸器がん   
(μg/m3)･年    SMR 
<500          0.69 
500-2,000      1.57 
2,000-12,000   4.00* 
≧12000       5.50* 
*p <0.01 

全死因、全悪性腫瘍、呼吸

器がん、全心疾患、虚血性

心疾患、その他の死因で

SMRは有意な上昇。 
呼吸器がんのSMRは喫煙

群で非喫煙群より高率。喫

煙の影響はヒ素の影響よ

り少ない。 

Welch et al., 
1982 

コホ

ート

研究 

米国モンタ

ナ州

Anaconda 銅
製錬所で

1957 年以前

に 12 か月

以上就労し

た作業者白

人男性

8,014 人; 
1938-1989
年の人口動

態統計で追

跡 

エリアの

推定暴露

量：軽度 L 
0.29、中等

度 M 
0.58、重度

H 11.3 mg 
As/m-3; 

大追跡

年 52 年

間 

             SMR(95%CI)  

呼吸器系がん: 1.55 (1.41-1.70) 
神経系/感覚器疾患:  
      1.31 (1.01-1.70) 
非悪性呼吸器疾患: 

 1.56 (1.42-2.12) 
肺気腫:     1.73 (1.41-2.12) 
診断名不明確な症状: 

2.26 (1.85-2.77) 
外因:       1.35 (1.23-1.49) 
 
累積暴露 呼吸器がん死 
十分位数 相対リスク 95%CI 
L   Ⅰ   1.00  
L   Ⅱ   1.0    0.6-1.8       
L   Ⅲ  1.0   0.6-1.1 
M  Ⅳ   2.1   1.2-3.9 
M  Ⅴ    2.6   1.4-4.6 
M  Ⅵ    2.4   1.3-4.3 
M  Ⅶ    1.7   1.0-3.2 
H   Ⅷ  3.4   1.9-6.1 
H   Ⅸ   2.7   1.5-5.0 
H   Ⅹ   4.0   2.2-7.1 
 
累積暴露量＝0.29 × L + 0.58 × 
M + 11.3 × H注） 

          SMR (95%CI)   
消化器官･腹膜のがん    

0.94 (0.83-1.07) 
胃がん   1.16 (0.91-1.49) 
腎臓がん 0.57 (0.33-1.01) 
皮膚がん 0.53 (0.26-1.06) 
肝臓がん 0.82 (0.50-1.33) 
膀胱がん 1.28 (0.93-1.76) 
 
注）軽度 (または不明）、中

等度、重度と推定されたエ

リアで働いた年数。 
以前の研究ではそれぞれ

0.38、7.03、61.99 
(Lee-Feldstein、1989) (内部

対照群を用いてポアッソ

ン回帰分析) 

Lubin et al., 
2000 
 

コホ

ート

研究  

米国 8 金属

製錬所作業

者 2,228 人 

大気中ヒ

素、約 70 
μg/m3 

大暴露

量の製錬

所 

肺がん SMR 2.11 
過剰死亡は 1/8、製錬所のみ 

他の発がん部位は報告な

し 
二酸化硫黄の推定暴露
は肺がん死亡に関係ない 

Enterline et 
al., 1987 
 

コホ

ート

研究 

米国農薬製

造業者 611
人 

ヒ素と他

の農薬 
         SMR(95%CI)    
肺がん 2.25 (1.56-3.12) 

            SMR(95%CI) 
消化器系がん  1.06 
(0.58-1.17) 
膀胱がん      0.72 

(0.1-4.03) 
腎臓がん      0 (0-2.31) 

Sobel et al., 
1988 
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計画 研究集団 
暴露状況/

濃度 
肺 / 呼吸器がん 他の部位のがん; 備考 著者 

コホ

ート

研究 

米国金鉱採

掘作業者

5,408 人 

ヒ素、ラ

ドン、デ

ィーゼル

排気ガス 

         SMR(95%CI)    
肺がん 1.40 (1.22-1.59) 
 
1946 年前から金鉱で働き始め、

ウラニウムやニッケルは採掘
していない作業者  

他の部位の報告なし Kusiak et al., 
1991, 1993 

コホ

ート

研究 

スウェーデ

ン Ronnskar
製錬所で

1936-1966
年の間雇用

されていた

従業員

3,919 人 

 ヒ素暴露作業者では、肺がんと

胃がんの発生が有意に高く、暴

露期間の長さと罹患率とが比例

呼吸器がん死亡： 
スウェーデン全体より3倍、近隣

住民より6倍高い 

 Wall,1980 

コホ

ート

研究 

スウェーデ

ン Ronnskar
製錬所で

1928-1967
年に、3 か
月以上就労

した男性

3,916 人 
1947-1981
年の人口動

態統計で追

跡 

製錬所の

大気暴露 
累積暴露   肺がん    
(mg/m)･年  SMR 95%CI    
< 0.25    2.71  1.48-4.54 
0.25-< 1   3.60  1.92-6.15 
1-< 5     2.38  1.39-3.82 
5-< 15     3.38  1.89-5.58 
15-< 50   4.61  3.09-6.62 
50-< 100  7.28  2.67-15.85 
＞100    11.37  5.88-19.86 

消化器系がん：SMR 1.17 
(130症例) 

泌尿生殖器系がん：

SMR1.09 (124症
例) 

統計解析なし 
暴露測定値は通常1951年
から使用; 1945-1951年の

数測定値は生産図を基に

して推定。 

Jarup et al., 
1989; 
Sandstrom et 
al., 1989 
 

症例

対照

研究 

中国の鍚鉱

山 
 累積暴露量  肺がん   

(mg/m3)･月  オッズ比95%CI 
0          1.0 
11.5        6.5 (2.0-21.0） 
46.6       24.6 (7.5-80.0） 
97.5       21.1 (6.5-68.3）* 
 
*カイ二乗傾向分析で有意 

 Taylor et 
al.,1989 

コホ

ート

研究 

オーストラ

リア  
1,974 金鉱

採掘作業

者; 25,551
人･年 

大気中ヒ

素、ラド

ン、ディ

ーゼル排

気ガス 

呼吸器がん SMR 1.40 * 
 
*有意差あり 

     SMR     
胃がん： 0.40 (4 症例) 
結腸･直腸がん： 

0.80 (9 症例) 
膀胱がん：0.60 (2 症例) 

Armstrong et 
al., 1979 
 

コホ

ート

研究 

フランス 
3 か月以上

金鉱と精製

所で作業し

ていた男性

1,330 人

1972-1987
年の人口動

態統計で追

跡 

ヒ素、ラ

ドン、シ

リカ 

鉱山労働者 SMR        
肺がん     2.13 

鉱山労働者  SMR       
胃がん    1.15 (3 症例) 
腎臓がん  0 (0.79 期待値) 
膀胱がん  0.74 (1 症例) 

Simonato et 
al., 1994 
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計画 研究集団 
暴露状況/

濃度 
肺 / 呼吸器がん 他の部位のがん; 備考 著者 

生態

学的

研究 

ベルギー 
一般集団 
低～中程度

のヒ素の暴

露条件 (空
気中ヒ素濃

度 0.3μ
g/m3 で、飲

料水 20～50
μg As/L) 

 死因と SMR との関連を調べた

研究 
尿中のヒ素濃度は暴露群は非暴

露群より 3～4 倍高く、男性での

み肺がんの増加 (過去の職業性

暴露または喫煙の影響である可

能性がある) 
低～中程度のヒ素の暴露では、

ヒ素と発がんの用量相関性は特

に直線関係にない 

Buchet and 
Lison., 1998

コホ

ート

研究 

日本、佐賀

関銅製錬所

作業者 839
人、1949‐
1971 年 

 肺がん SMR 11.89** 
**有意差あり 

肺がん潜伏期間、37.6 年 
肺がん死 29 例中 26 例が製錬所

を離れた後に死亡 

胃がん： SMR 0.68 (10症例) 
大腸がん(直腸を除く)： 

SMR 5.08 (3 症例)  
  

Tokudome 
& 
Kuratsune, 
1976 
 

コホ

ート

研究 

日本、土呂

久鉱山、141
人、1972‐
1989 年 

三酸化二

ヒ素 
呼吸器がん:  

SMR 6.53 (95%CI 3.48-11.98)
作業者/周辺住民で比較(SMR): 

全がん:     247/63 
呼吸器がん: 923/0 

膀胱・腎臓・尿路がん: 1131/0 

膀胱・腎臓・尿路がん: 
SMR 7.66 (95%CI 
1.36-27.95) 

作業者/周辺住民で比較

(SMR): 膀胱・腎臓・

尿路がん: 1131/0 
喫煙習慣のある作業者に

呼吸器がんによる死亡が

有意に高い。 
ボーエン病は合計 26 人に

観察、呼吸器がん患者 10
人のうち 8 人に、尿路がん

患者 2 人みられた 

Tsuda et al., 
1990 

生態

学的

研究 

土呂久  慢性ヒ素中毒認定患者の皮膚疾

患：約 97% 
操業停止後 35 年を経過した時

点での死亡の割合： 
肺がん：全死亡の 20％ (宮崎

県平均の 4.9 倍） 
膀胱がん：2.5％ (宮崎県平均

の 6.3 倍） 
膀胱以外の泌尿器系がん： 

1.3％ (宮崎県平均

の 3.3 倍) 
急性影響が生じない程度の暴露

では 5～10 年の間にボーエン病

を含む皮膚疾患が生じ、15 年以

降に肺がん、30 年以降に膀胱が

んが多発 

 常俊, 2000 

CI：信頼区間、SMR：標準化死亡比、TWA：時間荷重平均 (IPCS, 2001 を改変) 

 

 

d-2．経口暴露 

ヒ素及びその無機化合物に経口暴露されたヒトの発がん性に関する報告を表 8-3 に示す。 

 

台湾 

台湾南西部沿岸の烏脚病発生地域 37 村の 40,421 人及び烏脚病患者 1,108 人についての横断
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研究で、皮膚がんの有病率は男性 310 人、女性 118 人の計 428 人で、1,000 人あたり 10.6 人

であり、色素沈着、角化症、烏脚病の有病率は 1,000 人あたりそれぞれ 183.5、71.0、8.9 人

であった。また村の井戸水中のヒ素濃度を＜300、300～600、600μg/L＜の 3 群に分けると皮

膚がんの有病率は 1,000 人あたりそれぞれ 2.6、10.1、21.4 人であり、ヒ素濃度が高くなると

皮膚がんの有病率も高かった。烏脚病に罹患していない対照住民はヒ素をほとんど含まない

表層水や浅井戸からの水を飲んでおり、その濃度は 1～17μg/L (算術平均 9μg/L) であった。

ヒ素濃度が 300μg/L 未満の低濃度井戸群の 1 井戸あたりの算術平均濃度は 0.17μg/L であっ

た (Tseng, 1977; Tseng et al., 1968)。 

1968～1982 年に、台湾南西部の烏脚病発生地域の 4 郡区 (Peimen、Hsuechia、Putai、Ichu) の

84 村で生態学的研究が行われ、その中でがんによる死亡者の 85%について肝臓がんを除いた

がんの種類を組織学的・細胞学的にがん登録年報で確認している。膀胱・腎臓・皮膚・肺・

肝臓がんの SMR および累積死亡率は、男女とも台湾の一般人口動態統計より烏脚病発生地

域で著明に増加し、SMR は膀胱がんで男 (女) 11.00 (20.09)、腎臓がんで男 (女) 7.72 (11.19)、

皮膚がんで男 (女) 5.34 (6.52)、肺がんで男 (女) 3.20 (4.13)、肝臓がんで男 (女) 1.70 (2.29) で

あった。また、結腸がんは中程度に増加 (男: 1.60；女: 1.68) した。がんの SMR と烏脚病有

病率は用量相関性があったが、鼻咽頭・食道・胃・小腸・直腸がん、白血病、甲状腺がんは

増加しなかった (Chen et al., 1985)。 

台湾南西部の烏脚病発生地域4郡区 (Peimen、Hsuechia、Putai、Ichu) のChenら (1985) と同

じ集団120,607人での症例対照研究では、膀胱・肺・肝臓がんによる死亡はそれぞれ69、76、

59症例であり、40年以上高濃度 ( 大1.14 mg/L) の掘り抜き井戸水を飲用し続けた住民で膀

胱・肺・肝臓がんによる死亡者のオッズ比は、それぞれ3.90、3.39、2.67であり、オッズ比は

飲用年数の増加とともに増加した。膀胱がんと肺がんでは、年齢、性別、喫煙、飲茶、菜食

習慣、菜食頻度、豆腐消費頻度で調整後も依然として有意に高かった (Chen et al., 1986)。 

台湾の 1968～1984 年の烏脚病患者 789 人のコホートを人口動態統計で追跡した研究では、

烏脚病患者の膀胱・皮膚・腎臓・前立腺・肺・肝臓がんの SMR は、台湾人口動態統計と比

較して著しく増加し (それぞれ 38.80、28.46、19.53、17.29、10.49、4.66)、烏脚病発生地域の

烏脚病患者を除いた集団との比較ではやや小さな増加 (それぞれ 2.55、4.51、1.60、2.68、2.84、

2.48) であった。結腸がんの SMR 3.81 (4 症例、 p < 0.05) は全台湾と比較した場合に有意で、

烏脚病患者発生地域の集団と比較すると有意差はなかった。食道がん、胃がんでは有意差は

なかった (Chen et al., 1988)。 

台湾南西部の烏脚病発生地域 Peimen、Hsuechia、Putai、Yensui、Hsiyang 郡区の 42 村で、

1973～1986 年の飲用井戸水のヒ素濃度と血管障害及びがんリスクについて生態学的研究が

行われている。井戸水のヒ素濃度値は 1964～1966 年に測定した値を使用し、年齢調整死亡率

と人口動態統計データは 1973～1986年の値を用い、1976年の世界人口動態統計と比較した。

村を井戸水ヒ素濃度の中央値で 3 グループ (＜300、300～590、600μg/L≦) に分類した。そ

の結果、膀胱・腎臓・皮膚・肺がんの死亡率は男女で増加し、男性で肝臓・前立腺がんの死

亡率は有意に増加した (Wu et al., 1989)。 

台湾南西部の 314 の郡管区で、1972～1983 年でのがん死亡率と井戸水中ヒ素濃度との生態

学的研究が実施されている。ヒ素濃度は 1974～1976 年に 83,656 か所の井戸について測定し
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た分析値を用いた。悪性腫瘍での死亡率は 1976 年の世界人口動態統計と比較した。都市化と

工業化の指標で調整した多変量解析では、ヒ素濃度の増加と肺・肝臓・腎臓・膀胱・皮膚・

前立腺・鼻咽頭のがんでの死亡の増加との間に統計的に有意な相関が得られた。肝臓がんで

の死亡は、女性より男性が 3 倍多かった (Chen and Wang, 1990)。なお、本報告に対し、回帰

分析は有意な結果のみ記載されているとの IARC (2004) の注記がある。 

1988～1989 年に台湾の烏脚病発生地域 3 村の 30 歳以上の住民を対象にヒ素暴露と皮膚が

んとの関連について横断研究が行われた。対象は、週 5 日以上住む住民について飲水量とそ

の他の個人情報を聞き取り調査した 1,571 人であった。その内 1,081 人 (68.8%；男 468 人、

女 613 人) については健康診断を行った。1,081 人中 66 人 (6.1%) は皮膚がんと診断された

が、年齢と性別で調整した皮膚がんの有病オッズ比は、井戸水の平均ヒ素濃度 (1960 年代初

め以降のデータ)、居住期間、飲用期間、累積ヒ素暴露量とそれぞれ関連していた。ヒ素濃度

の皮膚がん有病オッズ比は濃度 0～700、700μg/L＜でそれぞれ 3.5 (95%CI 0.7～17.0)、5.0 

(95%CI 1.1～23.8) であった (Hsueh et al., 1995)。 

台湾南西部にある烏脚病発生地域の Putai 郡区の 3 村でのコホート研究で、700～930μg/L

のヒ素汚染井戸水を 50 年以上飲用していた、 低週 5 日村に住む 30 歳以上の 654 人を研究

対象とした。水道は 1960 年代に新しく供給され始め、1970 年代までに徐々に普及したが、

井戸水は農業や養殖には引き続き使われていた。追跡期間 1989～1992 年に 33 人に新たに皮

膚がんが発生し、合計 2,239 人･年、比率は 14.74/1,000 人･年であった。皮膚がんのリスクは

烏脚病発生地域での居住期間、井戸水飲用期間、ヒ素平均濃度、累積暴露量にそれぞれ有意

に相関した。栄養状態の指標として皮膚がん患者の血清 β-カロチン濃度を分析したところ、

対照群に比べて有意に低く、複数の交絡要因で調整すると β-カロチン濃度が増加すると皮膚

がんのリスクは低下した。また、皮膚がん患者の尿中の全ヒ素濃度、MMA の百分比、As/MMA

比は高く、DMA の百分比、MMA/DMA 比は低かった (Hsueh et al., 1997)。 

1980～1987 年の台湾 243 郡区の皮膚がん罹患率の生態学的研究がある。83,656 の井戸水の

ヒ素濃度は 1974～1976 年の濃度を用いている。1,547 症例が皮膚がんと診断されており、ま

た集団の人口動態統計データは内務省から得ている。性・年齢で調整した標準化罹患率は郡

区毎に算出した。その結果、皮膚がん罹患率と郡区内の井戸水中の平均ヒ素濃度との関連は

なかったが、多変量解析すると男女共に も高いヒ素暴露群 (> 640μg/L) で相関があった 

(Guo et al., 1998)。 

台湾南西部の Chen ら (1985) が 初に研究した烏脚病発生地域の Tainan 郡の Peimen と

Hsuechia および Chiayi 郡の Putai と Ichu で、1971～1994 年のがんおよび非がん SMR を対照

の Tainan、Chiayi 郡及び全台湾の SMR と生態学的に比較した。研究集団の死亡は男女合計

で 20,067 人、2,913,382 人･年であり、対照の全郡の死亡は男女合計で 193,926 人、34,480,544

人･年であった。リンパ腫と白血病のがん死亡率の有意な増加と同様に、食道・胃・小腸・結

腸・直腸・肝臓・鼻腔・喉頭・肺・骨・皮膚・前立腺・膀胱・腎臓のがんの SMR の有意な

増加が観察された。鼻咽頭、口腔、咽頭がんの SMR は増加しなかった。このほか、非がん

疾患としては、高血圧、虚血性心疾患、血管疾患、糖尿病、気管支炎による SMR が 4 郡の

SMR に比較して高いことを報告した (c-2-3. 高血圧、c-3. 糖尿病の項参照)。著者らはヒ素の

毒性は全身性であると結論している (Tsai et al., 1999)。 
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台湾南西部のヒ素汚染地域で、生涯過剰リスクを Chen ら (1988)、Wu ら (1989)、Chen ら 

(1992) と同じ 42 村落の住民のデータを用いて算出した研究がある。幾つかの一般化直線モ

デルと多段階ワイブルモデルを用いて膀胱がん、肺がん、肝臓がんのリスクを検討したとこ

ろ、リスクは使用するモデルによって異なること、また、比較集団を全台湾とするか、台湾

南西部に限るかでリスクは異なった。過大なリスク推定の可能性はあるとしても、非直線性

が推定される時に用いられる暴露マージン (Point of departure/環境濃度) 分析で、飲料水が 50

μg/L の濃度であった場合の 1%の生涯過剰死亡リスク (ED01) に対応する濃度は、男女で 0.4

～16.9μg/L の範囲にあった。幾つかの定量的に評価できない要素、即ち、データが生態学的

であること、研究集団の栄養状態、食物からのヒ素の摂取量を見積もっていないなど不確実

な要素としてあるが、50μg/L の基準値では発がんのリスクは増加し、国民の健康を十分に

は保護できないとしている (Morales et al., 2000)。 

台湾北西部のヒ素汚染地域の住民 8,102 人の 1991～1994 年のコホート研究で、膀胱がんと

飲料水中のヒ素との関係を調べた。ヒ素暴露量は、個人毎に井戸水の濃度データに基づいて

計算し、飲水期間は標準化した質問票を基に面接した。得られたデータは Cox の比例ハザー

ド回帰分析を用いて多変量調整相対リスクと 95％信頼区間を求めた。その結果、全尿路がん

の罹患率は、台湾の一般人口動態統計と比較して有意に増加 (標準化罹患率比 SIR 2.05；

95%CI 1.22～3.24) していた。腎臓がんも有意に増加した。尿路がんと尿路の移行上皮がんは

年齢、性別、喫煙で調整後、濃度と用量相関があり、尿路がんの多変量調整相対リスクは、

井戸水濃度 10μg/L 以下の対照群と比較して、10.1～50.0、50.1～100、100μg/L＜でそれぞ

れ 1.5 (95%CI 0.3～8.0)、2.2 (95%CI 0.4～13.7)、4.8 (95%CI 1.2～19.4) であり、尿路の移行上

皮がんではそれぞれ 1.9 (95%CI 0.1～32.5)、8.2 (95%CI 0.7～99.1)、15.3 (95%CI 1.7～139.9) で

あった。ともに 100μg/L＜で有意差が認められた (Chiou et al., 2001)。 

 

チリ 

ヒ素暴露とがんに関するチリの生態学的研究で、1950～1992 年のチリ北部地域 II (飲料水

ヒ素高濃度地域) の死亡率を南部の地域 VIII (低濃度地域) と比較した。地域 II には銅の採

鉱・製錬センターがあり、測定場所の一か所では空気中の年間ヒ素平均濃度が高く ( 高 2.7

μg/m3)、他の 2 か所ではほぼ 0.2、0.02μg/m3 であった。年間の州の荷重飲料水中ヒ素濃度

は、1950～1957 年ではほぼ 200μg/L、1958～1970 年では 650μg/L、1971 年では 200μg/L、

1972～1977 年では 540μg/L、1978～1987 年では 100μg/L、それ以降は 50μg/L であった。

ほかのがんのリスク要因の情報はない。ヒ素汚染地域 II の人口動態統計は、主に老齢人口の

大きな移動により対照地域に比較してかなり若く、リスクを過小評価している可能性が考え

られた。地域 II で肺・膀胱・腎臓・喉頭・皮膚がんが有意に増加し、全がん死亡率もわずか

に増加した (Rivara et al., 1997)。 

チリの他の研究で、1989～1993 年のチリ北部地域 II (飲料水ヒ素高濃度) での膀胱・肺・

腎臓・肝臓・皮膚がんによる死亡率を、1991 年の死亡率及び年齢段階別の 1992 年の人口動

態統計データを用いて、他のチリの年齢調整した死亡率と比較した。喫煙習慣は国内の研究

を利用した。この研究の全がん症例は、初期の研究 (Rivara et al., 1997) でも用いられている。

飲料水ヒ素濃度の高い地域 II の肺がんの SMR は、男性で 3.8 (95%CI 3.5～4.1)、女性で 3.1 
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(95%CI 2.7～3.7) であった。慢性の閉塞性肺疾患での死亡率は増加しなかった。喫煙の情報

もなかった。膀胱がんの SMR は、チリ全土と比較して男性で 6.0 (95%CI 4.8～7.4)、女性で

8.2 (95%CI 6.3～10.5) であり、腎臓がんでは男性で 1.6 (95%CI 1.1～2.1)、女性で 2.7 (95%CI 1.9

～3.8)、皮膚がんでは男性で 7.7 (95%CI 4.7～11.9)、女性で 3.20 (95%CI 1.3～6.6) であった 

(Smith et al., 1998)。 

チリ北部 (地域Ⅰ、Ⅱ、Ⅲ)で、1994～1996 年に肺がんと診断され、ヒ素汚染飲料水を飲用

していた肺がん患者 151 人と飲用していない対照者 419 人 (がん患者 167 人、非がん患者 242

人) の症例対照研究をおこなった。対象者は飲用の水源、喫煙等を面接して調査した。飲料

水中のヒ素濃度は 1930～1994 年の平均濃度を用いた。1958～1970 年の飲料水中のヒ素濃度

は 860μg/L であったが、その後は 40μg/L に減少した。その結果、ロジスティック回帰分析

で肺がんのオッズ比は、飲料水濃度 0～10、10～29、30～49、50～199、200～400μg/L の 5

群でそれぞれ 1、1.6 (95%CI 0.5～5.3)、3.9 (95%CI 1.2～12.3)、5.2 (95%CI 2.3～11.7)、8.9 (95%CI 

4.0～19.6) であり、飲料水濃度と相関して SMR は増加し、30～49μg/L 以上で有意であった。

また、喫煙と肺がんとの間に相乗効果がみられた (Ferreccio et al., 2000)。 

 

日本 

日本の新潟県中条町の三硫化二ヒ素 As2S3 生産工場による廃水で地下水が汚染された住民

を対象にコホート研究が行われた。1959 年に新潟県衛生部が作成した、工場近隣に住む汚染

井戸水を飲用していた住民 467 人のリストのうち 454 人を特定し、1959 年から 1992 年まで

追跡した (100%追跡)。飲用期間は 1955 年から 1959 年までの約 5 年間であった。1959 年か

ら 1992 年までに死亡した住民の死亡診断書を確認し、死亡者を 1959 年の飲料水中ヒ素濃度

で 0.05 未満、0.05～0.99、1 mg/L≦の 3 つに層別した。454 人のうち 113 人は 1 mg/L≦の高

濃度の井戸水を飲んでおり、その肺がんの SMR は 15.69 (95%CI 7.38～31.02)、尿路がん (膀

胱がん 2 例、腎盂がん 1 例) では 31.18 (95%CI 8.62～91.75) であった。Cox の比例ハザード

分析で、 高濃度群 (1 mg/L≦) の対照群 (0.001 mg/L) に対するハザード比は、全死亡で 1.74 

(95%CI 1.10～2.74)、全がんで 4.82 (95%CI 2.09～11.14)、肺がんでは 1,972.16 (95%CI 4.34～

895,385.11) であった。1959 年の時点で観察された皮膚症状 (色素沈着、白斑、角化) は、そ

の後の発がんリスクを示唆する指標として有用であること、肺がんの発症にヒ素摂取と喫煙

習慣との間に相乗的な関係があることがわかった (Tsuda et al., 1995)。なお、本報告に対し、

腎盂がんを除くと膀胱がんの SMR は少なくても 20 になるとの IARC (2004) の注記がある。 

 

米国 

米国 133 郡での、郡毎の 1950 年～1979 年の白人男性 250 万人の膀胱がんによる死亡デー

タと、郡毎の地下水ヒ素濃度との相関を調べた生態学的研究がある。飲料となる水道水はす

べてこの地下水に依存していた。その結果、3～60μg/L の地下水中のヒ素濃度と膀胱がんに

よる死亡との相関性は認められなかった (Lamm et al., 2004)。著者らは台湾南西部の疫学デ

ータを用いた米国 NRC (2001) 及び EPA (2001) のリスクアセスメントによる飲料水基準 10

μg/L について疑義を呈している。 
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低用量での議論 

米国 EPA は 2001 年に、それまでの水道水基準の 大汚染濃度 (MCL) 50μg/L を、台湾で

の疫学的知見に基づいて 10μg/L の生涯発がん過剰リスク平均 0.63×10-4～2.99×10-4 (90 パ

ーセンタイル 1.32×10-4～6.09×10-4) と算出し、10μg/L に下げる新基準を採用した。2006

年 1 月にこの新基準は法的強制力をもつ数値となったが、この新基準に対して、種々の議論

がある。 

EPA (2005b, c) は「経口摂取による無機ヒ素の毒性レビューToxicological review of ingested 

inorganic arsenic」の草案と「論点：無機ヒ素発がんスロープファクター作業部会 終案 Issue 

paper: Inorganic arsenic cancer slope factor. Final draft」を発表し、後者で①肺と膀胱のがんが長

期のエンドポイントである、②がんが非腫瘍性の病変より健康のエンドポイントとして も

感受性が高い、③台湾南西部のデータセット (Chen et al., 1985, 1988, 1992) を基準の主要な

根拠にし台湾南西部のデータ (Chiou et al., 2001) とチリの肺がん罹患率データ (Ferreccio et 

al., 2000) を補足する、④低濃度直線外挿法を採用する等、おおよそ NRC (2001) 提案に沿っ

た議論を展開した。 

これに対し、以下の議論がある。即ち、米国以外の台湾等でみられているがんの発生は数

百μg/L で生じているが、米国では平均の水道水濃度が 大 190μg/L であるにもかかわらず、

膀胱、肺、皮膚がんの増加の証拠は見つかっていない (Schoen et al., 2004)。低濃度では発が

んデータに濃度相関性がなく、高濃度でのデータからの直線外挿法では発がんの過大評価に

なる可能性がある (Bates et al., 1995; Lamm et al., 2004; Lewis et al., 1999; Schoen et al., 2004; 

Steinmaus et al., 2003)。Brown and Ross (2002) は米国科学衛生審議会 (ACSH, the American 

Council on Science and Health) のポジションペーパーの中で、米国や米国以外の国で MCL 50

μg/L 以下でヒトに発がん性を含めて有害影響を及ぼすとする証拠はないと結論している。 

また、台湾のヒ素汚染地域の膀胱がん死亡率は、深い掘り抜き井戸のヒ素濃度 (高濃度) に

依存し、浅い井戸の濃度 (低濃度) には依存しないことが報告されており、また、烏脚病が

台湾に特有の血管病変であること等からヒ素は高濃度で発がん物質して作用するか、ヒ素単

独ではなく、井戸水中の特定の汚染物、例えばフミン酸 (ラット、マウスの尾や四肢に壊疽

を引き起こす)、蛍光物質、かび毒等との共同発がん物質として作用しているとする報告もあ

る (Lamm et al., 2003; Lu, 1990; Schoen et al., 2004)。バイオマーカーとして足の爪のヒ素濃度

と膀胱がんとの関係を調べたフィンランドのコホート内症例対照研究でも、低濃度のヒ素と

膀胱がんとの関連はなかった (Michaud et al., 2004)。 

高濃度のヒ素暴露による発がん性は多くの研究で一致するところであるが、無機ヒ素自身

は DNA に直接作用する物質ではないものの (f. 遺伝毒性参照)、無機ヒ素の発がん性は高タ

ンパク質摂取、栄養状態 (Milton et al., 2004; Mitra et al., 2004; Steinmaus et al., 2005a, 生体内運

命参照) による感受性の差異、紫外線による皮膚がんの誘導 (Burns et al., 2004; Rossman et al., 

2004)、セレン等の環境中化学物質による影響、ヒ素代謝酵素の遺伝子多型 (Chiou et al., 

1997a; Engstrom et al., 2007; Yu et al., 2003; Vahter, 1995b, 2002; Vahter and Concha, 2001) など

種々の要素による修飾を受けている。発がんメカニズムとして現在指摘されているのは、遺

伝毒性、形質転換、酸化ストレス、DNA 修復阻害、腫瘍プロモーション、共同発がん作用、

細胞増殖、シグナル伝達系異常、DNA メチル化である (Hughes, 2002, 2006; Schoen et al., 2004)。 
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WHO (2003, 2004) は内臓のがんや皮膚がんと飲料水中のヒ素の摂取量に相関がみられて

いるが、依然として低濃度での実際のリスクに相当の不確実性があり、また食物経由のヒ素

やヒ素の代謝、栄養状態による不確実性も大きく、線形または非線形の外挿法に使える作用

機序に関するデータがないことから、暫定ガイドライン値として 10μg/L を維持している。 

 

以上、台湾、チリ、日本、米国等での疫学研究が多数あり、ヒ素を高濃度に含む飲料水に

よる経口的な暴露で、皮膚、膀胱、尿路系、腎臓、肺、肝臓、消化器系等の多臓器にがんの

有意な増加が報告されている。チリの肺がん患者の症例対照研究で飲料水濃度 30～49μg/L

以上でオッズ比の増加、台湾のコホート研究で膀胱がんの罹患率が 100μg/L 超で増加してい

るように濃度と発がんの相関性は明確であるが、低用量での影響濃度については種々議論が

あり、一定の数値を導き出すまでには至っていない。 

 

表 8-3 ヒ素及びその無機化合物に経口暴露されたヒトの発がん性に関する報告 

研究 研究集団 暴露状況/
濃度 概   要 備  考 著者 

横断

研究 
台湾南西部、

ヒ素高濃度

烏脚病発生

地域 37 村の

男性、女性

40,421 人、低

濃度地域の

7,500 人 

114 井戸の

142 サンプ

ルのヒ素

を分析

1-1,097μ
g/L の濃度

幅で、50％
が 300-700
μg/L 

有病率 (10-3) 
         色素沈着  角化症 烏脚病  皮膚がん 
高濃度地域  183.5     71.0    8.9     10.6 
 
対照集団: ヒ素濃度 1-17μg/L (平均 9μg/L) 
 
ヒ素濃度   皮膚がん有病率 (10-3) 
 μg/L      男  女   計  
 全濃度        16.1   5.6  10.6 
<300            4    1.3  2.6 
300-600        14.4   6.3  10.1 
>600          31.0   12.1  21.4 
不明          16.5    4.7  10.4 

対照群はヒ素

濃度分析され

ている 
有病率は年齢

の増加共に増

加し、女性よ

り男性でその

程度は強かっ

た 

Tseng et al., 
1968; Tseng, 
1977 

 

生態

学的

研究 

台湾南西部

の烏脚病発

生地域 84 村; 
死亡率 
1968-1982 年 

飲料水ヒ

素
0.35-1.14 
mg/L、1956
年から開

始された

保存水の

使用によ

り減少 

烏脚病発生地域の SMR (95%CI) 
        男性 332 人      女性 233 人  
膀胱がん:  11.00 (9.33-12.67)  20.09 (17.02-23.16)
腎臓がん:   7.72 (5.37-10.07)  11.19 (9.38-14.00) 
皮膚がん:   5.34 (3.79-6.89)   6.52 (4.69-8.35) 
肺がん:     3.20 (2.86-3.54)    4.13 (3.60-4.66) 
肝臓がん:   1.70 (1.51-1.89)    2.29 (1.92-2.66) 
結腸がん:   1.60 (1.17-2.03)    1.68 (1.26-2.10) 

男女の鼻咽

頭・食道・胃・

小腸・直腸が

ん、白血病、

甲状腺がんの

増加は有意差

なし。  
対照は全台湾 

Chen et al., 
1985  

症例

対照

研究 
 

台湾南西部

烏脚病発生

地域、

1980-1982 年

の死者：膀胱

がん 69 人、

肺がん 76
人、肝臓がん

59 人。生存

対照群 368
人。 

ヒ素濃度

大 1.14 
mg/L の深

掘り井戸

から 40 年

以上飲用 

ヒ素汚染水飲用年数でのオッズ比 
部位  飲用なし   1-20  21-40  ≧40 年      
膀胱がん:   1.0     1.3    1.7   3.90  (p<0.01)
肺がん:     1.0     1.1    1.5   3.39  (p<0.01)
肝臓がん:   1.0     0.9    1.1   2.67  (p<0.1) 
 
オッズ比は年齢、性別、喫煙、飲茶、 菜食習慣、

菜食頻度、豆腐消費頻度で調整 
ヒ素の暴露量と膀胱・肺・肝臓がんに用量-反応関

係あり 

対照群は同一

地域、年齢と

性別でマッチ

させた 

Chen et al., 
1986 
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研究 研究集団 暴露状況/
濃度 概   要 備  考 著者 

コホ

ート

研究 
 

台湾南西部

烏脚病発生

地域、烏脚病

患者 789 人
(1968-1984
年追跡、

7,278 人･年) 

飲料水濃

度
350-1,140
μg/L  

       烏脚病患者の SMR        
       全台湾        烏脚病地域*   
膀胱がん:    38.80 (p<0.001)  2.55 (p<0.01) 
皮膚がん:    28.46 (p<0.01)   4.51 (p<0.05) 
腎臓がん:    19.53 (NS)      1.60 (NS) 
前立腺がん:  17.29 (NS)      2.68 (NS) 
肺がん:      10.49 (p<0.001)  2.84 (p<0.01) 
肝臓がん:     4.66 (p<0.001)  2.48 (p<0.01) 
結腸がん:     3.81 (p<0.05)   2.30 (NS) 
食道がん:     3.05 (NS)      2.22 (NS) 
胃がん:       1.94 (NS)      2.02 (NS) 
*烏脚病発生地域の烏脚病患者を除いた集団 
NS：有意差なし 

追跡期間に

10.6%不明 
SMR の算出の

基準として、

1968-1983 年

の全台湾、烏

脚病発生地域

の烏脚病患者

を除いた集団

を使用。  

Chen et al., 
1988 

 

生態

学的

研究 

台湾南西部

烏脚病発生

地域 Peimen、
Hsuechia、
Putai、
Yensui、
Hsiyang 郡区

の 42 村の

1973-1986 年

の 20 歳以上

の死亡率 

42 村の

155 の井

戸、
1964-1966
年のヒ素

データを

使用、解析

には村の

中央値を

使用 

105 人あたり年齢調整死亡率 
ヒ素濃度* <300  300-599  ≧600 μg/L  p    
男性 (467,173 人･年)  
全がん:   224.6  405.1   534.6     < 0.001 
膀胱がん:  22.6   61.0    92.7     < 0.001 
腎臓がん:   8.4   18.9    25.3     < 0.05 
皮膚がん:   2.03 14.01 32.41     < 0.001 
肺がん:    49.2  100.7   104.8     < 0.001 
肝臓がん:  47.8   67.6    86.7     < 0.05 
前立腺がん: 1.0    9.0      9.2     < 0.05 
女性 (431,633 人･年)  
全がん:   162.2  277.2    487.2    < 0.001 
膀胱がん:  25.6   57.0    111.3    < 0.001 
腎臓がん:   3.4   19.4     58.0    < 0.001 
皮膚がん:   1.73 14.75    18.66   < 0.05 
肺がん:    36.7   60.8    122.2    < 0.001 
肝臓がん:  21.4   24.2    31.8     有意差なし 
 
*村あたりの中央値 
白血病、鼻咽頭がん、食道がん、胃がん、結腸が

ん、子宮頸部がんに有意差なし 

男性 257,935
人･年 
女性 234,519
人･年 
1976 年の世界

人口動態統計

に対して 105 
人あたり年齢

調整した死亡

率。 
Chen et 
al.,1992年研究

に比べ人･年

は同じだが、

観察死者数は

少ない。  

Wu et al., 
1989  

生態

学的

研究 
 

台湾南西部

の 314 管郡

区、

1972-1983 年

のがん死亡

率 

分析には

村平均を

用いた 

都市化と工業化の指標で調整後、井戸水中ヒ素濃度

と肺、肝臓、腎臓、膀胱、皮膚、前立腺、鼻咽頭の

がんでの死亡率に統計的に有意差あり。肝臓がんで

の死亡は、女性より男性が 3 倍多い。 
 
地区数 

74%： ＜5%＊ 
15%： 5-14% 
12%： 15%≦ 

＊50μg/L 以上のヒ素濃度の井戸数/全井戸数 

ヒ素に暴露さ

れたほぼ全て

のがん死亡は
Chen et 
al.(1985)の研

究に含まれて

いる。 
リスクは数値

では算出され

ていない 

Chen & 
Wang, 1990 

 台湾南西部

烏脚病発生

地域 

各村の井

戸水中ヒ

素濃度中

央値で 4
群に分類 

累積人･年 
    ＜100    100-290  300-590   600≦ (μg/L)
男  171,224   87,826   138,562   69,561 
女  157,775   81,032   127,502   65,324 

 
105 人･年あたりの死亡数(人) 

           ＜100  100-290  300-590  600≦  (μ
g/L) 

膀胱がん 男  11.1    9.1     27.4     46.0 
         女  14.6   12.3     29.0     53.6 
腎臓がん 男   4.1    3.4      9.4     10.1 
         女   1.3    6.2     12.5     19.9 
肺がん   男  22.2   29.6     49.1     53.2 

 Chen et al., 
1992 
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         女  19.6   27.1     35.3     56.6 
肝臓がん 男  22.1   29.6     33.2     43.1 
         女  10.1   14.8     16.5      9.9 

生態

学的

研究 
 

台湾の烏脚

病発生地域、

1981-1985 年

の膀胱がん

発生症例。  

台湾全土、

4 つの烏脚

病発生地

域、2 つの

隣接郡区

の腫瘍登

録から特

定された 

膀胱がん平均年間発生数/105 人 
４郡区  23.5 
隣接郡  4.45 
全台湾  2.29 

 

腫瘍登録は検

証されていな

い。年齢で調

整 

Chiang et al., 
1993 

 

横断

研究 
 

台湾の烏脚

病発生地域、

30 歳以上の

住民 1,571 人 
1988-1989 年 

1960 年代

初期の井

戸水中ヒ

素中央値 
0.70-0.93 
mg/L 

累積暴露量 有病オッズ比（95％CI） 
(mg/L)･年 
≦4      1.0 
5-24    6.7 (1.1-59) 
≧25    13.8 (1.1-77) 
 

サツマイモ (低栄養) の消費期間と皮膚がんの有病

率とに暴露反応関係あり。 
オッズ比は年齢、性別、サツマイモの消費期間、稲

田での作業、B 型肝炎表面抗原保菌者で調整。 

飲料水ヒ素濃

度は、Natelson
法を用いて

1960 年代の研

究(Kuo 1968)
に基づき算

出。 
検診率 68.8%、

約 25%の累積

暴露歴は不

明。 

Hsueh et al., 
1995 

 

コホ

ート

研究 
 

台湾烏脚病

患者 263 人、

住民 2,293 人 
追跡期間 7
年 

村の井戸

中央ヒ素

濃度から

の飲料水

の累積ヒ

素暴露量

算出、 
1964-1966
年の研究

で決定 

累積暴露        SMR (95％CI) 
(mg/L)･年   膀胱がん      肺がん       
0          1.00             1.00 
0.1-19.9    1.60 (0.44-5.60)    2.74 (0.69-11.00) 
＞20       3.60*(1.10-12.20)  4.01 (1.00-16.12) 

年齢、性別、

喫煙、烏脚病

で調整 
死亡は以前の

台湾での研究

と重複してい

ない。烏脚病

の症例と対照

群は大部分が

異なった村 

Chiou et al., 
1995 

 

コホ

ート

研究 

台湾南西部、

烏脚病発生

地域、普泰郡

区の 3 村 

発生率
1989-1992
年、30 歳

以上 

居住期間 症例数 相対リスク (95％CI)  
(年) 
≧33    1   1.0 
34-43   4   5.01 (0.5-48.1) 
44-53   8   4.9 (0.6-41.6) 
>53    20   6.8 (0.9-53.7) 
                         (傾向分析、P= 0.07) 
 

飲用期間 症例数 相対リスク (95％CI)  
(年) 
0       1     1.0 
1-15    1     1.2 (0.4-19.7) 
16-25   8     3.9 (0.5-32.1) 
>25    23     8.9 (1.1-72.9) (傾向分析、P< 0.05)  
 

平均濃度 症例数 相対リスク (95％CI)  
(mg/L) 
0          1    1.0 
0.01-0.70  12  3.3 (0.4-35.8)    
0.71-1.10  13  8.7 (1.1-65.5) (傾向分析、P= 0.07) 
不明      7  4.8 (0.6-40.4) 
 

累積量 症例数 相対リスク (95％CI)  
(mg/L)･年 
0          1  1.0 
0.1-10.6    2  2.8 (0.3-31.9) 
10.7-17.7   5  2.6 (0.3-22.9)      

皮膚がんのな

い 654 人 (男
275 女 379)。皮
膚がん 33 例。

合計 2,239 人･

年。年齢、性

別、教育レベ

ルで相対リス

クを調整。 
 

オッズ比は、

ヒ素濃度、血

清コレステロ

ール値、トリ

グリセリド

値、喫煙、ア

ルコール摂取

量について年

齢、性別、累

積暴露量で調

整した。 
頻度 
14.74/1,000
人･年 

Hsueh et al., 
1997 
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>17       18  7.6 (0.95-60.3)  (傾向分析、P= 
0.06) 
不明     7  5.1 (0.6-44.4) 
 

血清β-ｶﾛﾁﾝ   オッズ比 (95％CI) 
(μg/mL) (16 例：対照 61 例) 
≦0.14        1.0 
0.15-0.18      0.4 (0.1-2.9) 
>0.18         0.01 (0.0-0.4) (傾向分析、P< 0.01) 

生態

学的

研究 
 

台湾 243 郡

区、皮膚がん

の発症例 
1980-1987 年 

ヒ素は
1974-1976
年に

83,656 の

井戸で測

定。 
78%の郡

区で平均

ヒ素量は

不検出、 
91 の郡区

で<50μ
g/L、99.5%
の郡区で
<640 

μg/L 

皮膚がんの発現と郡区の平均井戸水ヒ素濃度との相

関なし。 
皮膚がんと 高濃度(> 640μg/L)群の井戸との相関

あり。 
皮膚がんと 低濃度群の井戸との相関なし。 

 
 

がん登録等の症例確認による潜在的なバイアスは検

証されていない。 

井戸水ヒ素

は、臭化第二

水銀法による

1970 年代の研

究データを使

用。喫煙はこ

の研究の全て

のがんの判断

材料にならな

いので、モデ

ルに含まれて

いない。 

Guo et al., 
1998 

生態

学的

研究 
 

台湾南西部

烏脚病発生

地域の 4 郡

区、

1971-1994 年

の烏脚病発

生地域の 4
郡区と全国

の死亡率を

比較 

250-1,140
μg/L の飲

料水 
1956 年か

ら開始さ

れた保存

水の使用

により漸

減 

SMR (95％CI) (4 郡と比較)  
         男性        女性      
全がん:    2.19 (2.11-2.28)   2.40 (2.30-2.51) 
食道がん:  1.67 (1.30-2.12)   1.58 (0.82-2.76) 
胃がん:    1.36 (1.17-1.46)   1.40(1.15-1.68) 
小腸がん:  2.10 (1.20-3.54)   1.38 (0.59-2.72) 
結腸がん:  1.49 (1.20-1.83)   1.42 (1.13-1.76) 
直腸がん:  1.44 (1.05-1.92)   1.50 (1.03-2.11) 
肝臓がん:  1.83 (1.69-1.98)   1.88 (1.64-2.14) 
鼻腔がん:  3.00 (2.14-4.09)   4.98 (3.33-7.15) 
喉頭がん:  1.78 (1.20-2.55)   4.76 (2.53-8.15) 
肺がん:    3.10 (2.88-3.34)   4.13 (3.77-4.52) 
骨がん:    2.46 (1.77-3.34)   2.25 (1.56-3.14) 
皮膚がん:  4.83 (3.74-6.15)   5.68 (4.41-7.21) 
前立腺がん: 2.52 (1.86-3.34)  
膀胱がん:   8.92 (7.96-9.96)  14.07 (12.51-15.78) 
腎臓がん:   6.76 (5.46-8.27)   8.89 (7.42-10.57)    
リンパ腫:   1.63 (1.23-2.11)   1.70 (1.18-2.37) 
白血病:     1.34 (1.04-1.70)   1.07 (0.76-1.46) 

内務省の人口

動態統計に基

づく年齢-性別

調整死亡率 
死者数はコン

ピュータデー

タベースから

採用 
死亡原因の

99%は医師の

診断 
全がんは病理

学的検査で確

定 
以前の台湾研

究と重複する 

Tsai et al., 
1999 

生態

学的

研究 

台湾南西部

烏脚病発生

地域 
死亡と人口

動態統計は

1973-1986 年

の台湾の 42
村から 

飲料水濃

度 
350-1,140
μg/L 

井戸水中ヒ素          男女の SMR 
(μg/L)        膀胱がん   肺がん   肝臓がん 
0-50       10.02    1.56      1.18 
50-100      4.15   1.43      0.65 
100-200     10.47    2.43      1.74 
200-300     7.66    3.08      1.44 
300-400     7.44    1.97      0.77 
400-500     29.68   3.65      1.60 
500-600     14.90      3.32      1.59 
600＜       32.70      5.14      2.17 

Peimen、
Hsuechia、
Putai、Yensui、
Hsiyang 郡区

の 42 村の井戸

155 か所の

1964-1966 年

の研究データ

を使用 
分析には村の

中央値を使用 

Morales et 
al., 2000 
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コホ

ート

研究 

台湾北西部

のヒ素汚染

地域の住民

8,102 人。

1991-1994 年 

1940 年終

わりから

1990 年中

ごろまで

飲用。3-6
年モニタ

ー 

標準化罹患率比 (95％CI)  
全尿路がん 2.05  (1.22-3.24)* 
膀胱がん    1.96  (0.94-3.61) 
腎臓がん    2.82  (1.29-5.36)* 
                           
井戸水濃度  相対リスク (95％CI)  
μg/L     尿路系がん   尿路移行上皮がん 
0-10.0     1.0***          1.0** 
10.1-50.0  1.5 (0.3-8.0)    1.9 (0.1-32.5) 
50.1-100  2.2 (0.4-13.7)    8.2 (0.7-99.1) 
>100     4.8 (1.2-19.4) )*  15.3 (1.7-139.9)* 
 *p<0.05; ** p<0.05(傾向分析); *** p<0.01(傾向分

析) 

飲水期間、喫

煙等は標準化

した質問票を

基に面接。 

Chiou et al., 
2001 

生態

学的

研究 
 

アルゼンチ

ン、コルドバ

住民 
1986-1991 年 

高濃度群

のうち、2
つの町の

測定数

42/61 か所

と 49/57 か

所で 40μ
g/L 以上の

濃度。 高

濃度は 533
μg/L 

SMR (95% CI) 
          低濃度群    中濃度群     高濃度群*     
男性 
膀胱がん 0.80(0.66-0.96)  1.28(1.05-1.53)  2.14(1.78-2.53) 
肺がん   0.92(0.85-0.98)  1.54(1.44-1.64)  1.77(1.63-1.90) 
腎臓がん 0.87(0.66-1.10)  1.33(1.02-1.68)  1.57(1.17- 2.05) 
皮膚がん 2.04(1.38-2.89)  1.49(0.83-2.45)  1.49(0.71-2.73) 
女性 
膀胱がん 1.22(0.86-1.67)  1.39(0.93-1.99)  1.81(119-2.64) 
肺がん   1.24(1.06-1.42)  1.34(1.12-1.58)  2.16(1.83-2.52) 
腎臓がん 1.00(0.71-1.37)  1.36(0.94-1.89)  1.81(1.19-2.64) 
皮膚がん 0.85(0.42-1.51)  0.82(0.32-1.68)  2.78(1.61-4.44) 

 
膀胱がん、肺がん、腎臓がんの死亡率はヒ素濃度と

共に増加 
女性の高濃度群、男性の低濃度群のみ皮膚がん死亡

率が増加 
*粗平均濃度＝178μg/L 

喫煙データな

し。 
暴露群で喫煙

データの代わ

りに用いた慢

性閉塞性肺疾

患で差異な

し。 
肝臓がん、皮

膚がんとヒ素

暴露との関連

不明確  

Hopenhayn-R
ich et al., 
1998 

 
 

生態

学的

研究 
 

チリ北部地

域Ⅱ(高濃度)
と地域 VIII 
(低濃度)と比

較 
地域Ⅱはヒ

素汚染地域 
1952-1990 年

の死亡率 

1950-1992
年の飲料

水中ヒ素

濃度 
地域Ⅱの

異なった

場所で不

検出から

860μg/L
まで。 

がん死亡  率比    95％CI     
全がん     1.2     1.17-1.21 
肺がん     5.6     5.3-6.3 
膀胱がん   6.7     5.9-7.7 
腎臓がん   2.7     2.4-3.1 
喉頭がん   3.2     2.7-4.0 
肝臓がん   1.1     1.0-1.2 
皮膚がん   4.3     2.3-5.1 
 
州の荷重飲料水中ヒ素濃度（年間） 
1950-1957 年：約 200μg/L 
1958-1970 年：  650μg/L 
1971 年：    200μg/L 
1972-1977 年：  540μg/L 
1978-1987 年：  100μg/L 
1988 年-：    50μg/L 

大気中ヒ素濃

度はいくつか

の場所で測定 
大 2.7μg/m3

の濃度は地域 
Ⅱの銅製錬所

地域である
Chuquichamata
で観察 
（他の 2 か

所：約 0.2、0.02
μg/m3） 

Rivara et al., 
1997 

 

生態

学的

研究 
 

チリ北部地

域Ⅱ(高濃度) 
(1989-1993) 
その他のチ

リ地域と比

較、1991 年

の死亡率及

び年齢段階

別の 1992 年
の人口動態

統計データ

を用いた 

 SMR (95％CI) 
                男性       女性        

膀胱がん:  6.0 (4.8-7.4)   8.2 (6.3-10.5) 
肺がん:    3.8 (3.5-4.1)   3.1 (2.7-3.7) 
腎臓がん:  1.6 (1.1-2.1)   2.7 (1.9-3.8) 
肝臓がん:  1.1 (0.8-1.5)   1.1 (0.8-1.5) 
皮膚がん: 7.7 (4.7-11.9)  3.2 (1.3-6.6) 
 
飲料水平均濃度 
1950-1994 年：43-568μg/L 
1955-1969 年：569μg/L 
1990-1994 年：43μg/L 

ヒ素濃度は日

常的に実施 
水道会社で測

定集団は
Rivara(1997) 
と一部重複、

慢性の閉塞性

肺疾患での死

亡率は増加せ

ず、喫煙情報

なし 

Smith et al., 
1998 
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症例

対照

研究 
 

チリ北部の 3
地域(Ⅰ、Ⅱ、

Ⅲ) 
1994-1996 年

に組織学的

に確定され

た肺がん患

者 151 人、対

照者 419 人、

症例あたり

対照群 2 人 

飲料水濃

度は
1930-1994
年間の平

均濃度 

飲料水濃度μg/L 肺がんオッズ比 (95％CI) 
0-10               1 
10-29              1.6 (0.5-5.3) 
30-49              3.9 (1.2-12.3) 
50-199             5.2 (2.3-11.7) 
200-400            8.9 (4.0-19.6) 
 

飲料水濃度  肺がんオッズ比 (95％CI) 
μg/L  非喫煙者     喫煙者        
≦49   1             6.1 (1.31-39.2) 
50-199  5.9 (1.2-40.2)  18.6 (4.13-116.4) 
≧200   8.0 (1.7-52.3)  32.0 (7.22-198.0) 

数年間暴露濃

度に空白あり  
年齢、性別、

喫煙状況、職

歴の個人情報

で調整 

Ferreccio et 
al., 2000 

 

コホ

ート

研究 
 

日本、新潟県

中条町住民

454 人 

1955-1959
年に工場

のヒ素で

汚染され

た飲料水 
1959 年に

飲料水中

ヒ素の分

析 (3 群：

0.05 未満、

0.05-0.99、
1 mg/L 以

上) 

SMR (95％CI) (1 mg/L 以上/対照群)  
全死亡      1.58 (1.12-2.22) 
全がん      3.63 (2.25-5.71) 
肺がん     15.69 (7.38-31.02) 
尿路がん   31.18 (8.62-91.75) 
肝臓がん    7.17 (1.28-26.05) 
子宮がん   13.47 (2.37-48.63) 
 
Cox の比例ハザード比 (1 mg/L 群以上/対照群) 
全死亡      1.74 (1.10-2.74) 
全がん      4.82 (2.09-11.14) 
肺がん   1,972.16 (4.34-895,385.11) 
 
皮膚症状 (色素沈着、白斑、角化) は、その後の

発がんリスクを示唆する指標として有用 
ヒ素摂取と喫煙は肺がん発生に相乗作用 

1959 年の住民

454 人の人口

動態統計を

1959-1992 年

まで追跡 
SMR は喫煙と

年齢で調整:  

Tsuda et al., 
1995 

症例

対照

研究 
 

米国ユタ州

で、新たに膀

胱がんと組

織学的に診

断された 117
人と集団対

照群 266 人 

飲料水; 
ヒ素累積

量: 
<19 mg 
19-33 mg 
33-53 mg 
＞53 mg 

累積量    膀胱がんのオッズ比 (95％CI) 
<19 mg    1.00 
19-33      1.6 (0.8-3.2) 
33-53      1.0 (0.4 -2.0) 
＞53       1.4 (0.7-2.9) 
 

累積暴露群を性別、年齢、喫煙、塩素添加水の飲用、

膀胱感染症の罹患歴、高リスクの職業歴、教育レベ

ル、都市化の程度で調整: 

1978 年以前の

10-19 年間に

わたる喫煙者

は、オッズ比

と一日水分摂

取量とヒ素含

有飲料水の比

の四分位数と

関連した 

Bates et al., 
1995 

 

コホ

ート

研究 
 

米国ユタ州

Millard 郡
Latter Day 
Saints、The 
Church of 
Jesus Christ
のﾒﾝﾊﾞｰ

4,058 人 

暴露濃度

3.5- 620μ
g/L、中央

値 14-166
μg/L 
地域差あ

り 

SMR (95％CI)          男性            女性       
全症例：           0.91 (0.86-0.96)   0.96 (0.92-1.04) 
非悪性呼吸器腫瘍： 0.68 (0.54-0.85)   0.93 (0.70-1.20) 
全がん：           0.82 (0.70-0.95)   0.73 (0.61-0.87) 
大腸がん：         0.50 (0.28-0.99)   0.74 (0.40-1.24) 
胆管がん･肝臓がん：0.85 (0.18-2.48)   1.42 (0.57-2.93) 
呼吸器がん：       0.57 (0.38-0.82)   0.44 (0.16-0.95) 
前立腺がん：       1.45 (1.07-1.91)   － 
腎臓がん：         1.75 (0.80-3.32)   1.60 (0.44-4.11) 
膀胱がん、その他の尿路系がん： 
                   0.42 (0.8-1.22)    0.81 (0.10-2.93) 
 

肺がん、膀胱がん、全がんの SMR が低いのは、コホ

ート集団の喫煙者の有病率がユタ州の対照集団の有

病率より少ないことによる。分析対象になっていな

かった地域にヒ素濃度の低い水を導入したことによ

り、 高の濃度群の暴露濃度は過大評価の可能性が

ある。【IARC (2004) の注記：ヒ素暴露と膀胱がん・

腎臓がん死との関係については、飲料水中濃度のバ

ラツキ、喫煙等に問題があり情報として役立たない】

飲料水のヒ素

濃度は過去の

数値を用い

た。 
期待死亡数は

1960- 1992 年

のユタ州の死

亡率を用い、

死亡期待値を

算出 

Lewis et al., 
1999 

 



 78

研究 研究集団 暴露状況/
濃度 概   要 備  考 著者 

生態

学的

研究 

米国 26 州

133 郡、白人

男性 250 万

人、

1950-1979 年 

地下水ヒ

素濃度

3-60μg/L 

地下水ヒ素濃度      膀胱がん 
     μg/L     郡数     SMR (95％CI)  
3.0-3.9          53     0.95 (0.89-1.01) 
4.0-4.9          22     0.95 (0.88-1.02) 
5.0-7.4          28     0.97 (0.85-1.12) 
7.5-9.9          14     0.89 (0.75-1.06) 
10.0-19.9        11     0.90 (0.78-1.04) 
20.0-49.9         3     0.80 (0.54-1.17) 
50.0-59.9         2     0.73 (0.41-1.27) 
計             133     0.94 (0.90-0.98) 

膀胱がんの死

亡と地下水ヒ

素濃度は関連

しない 

Lamm et al., 
2004 

生態

学的

研究 
 

ベルギー 
ヒ素に暴露

されている

住民 

年平均 0.3
μg/m3 の

大気暴露; 
飲料水

20-50μg
ヒ素/L  
毎日の幾

何平均 U-
ヒ素 高

暴露群(製
錬所地

域)35μg/
日、低暴露

群 7-12μ
g/日 

肺・腎臓・膀胱がん、白血病を研究 
製錬所の男性肺がん患者で、低暴露群と比較して、

率比 1.3 (1.14-1.43) で、増加した 
 
著者らは職業性暴露で肺がんリスクの増加を説

明。他の“ヒ素関連” 診断書を分析したがリスクの

増加はなかった。 

直接標準化率

比(SRRs)を使

用 

Buchet & 
Lison, 1998 

生態

学的

研究 
 

オーストラ

リア、ビクト

リアの 22 地

域でのがん

発生率

1982-91 年 
人口動態統

計 1986 年、

152,246 人 

                  標準化罹患率 (95％CI)  
前立腺がん:        1.14 (1.05-1.23) 
メラノーマ:        1.36 (1.24-1.48) 
乳がん:            1.10 (1.03-1.48) 
慢性骨髄性白血病:  1.54 (1.13-2.10) 
肝臓がん:          0.53 (0.34-0.82) 
 

鼻腔・肺・膀胱・胃・結腸・直腸のがん、ホジキン

リンパ腫、非ホジキンリンパ腫、多発性骨髄腫、急

性/慢性リンパ性白血病、急性骨髄性白血病の標準化

罹患率は 1.20 以下。有意差なし 
【IARC (2004) の注記：ヒ素汚染水実際の使用につ

いては記載されてない】 

水中ヒ素のサ

ンプリング範

囲と頻度の情

報なし。 
期待症例の計

算に用いた郵

便番号は、広

い地域を示す

ので、誤分類

を引き起こす

可能性があ

る。 

Hinwood et 
al., 1999 

 

症例

対照

研究 
 

フィンラン

ド、膀胱がん

61 人、腎臓

がん 49 人、

市水道公社

の供給を受

けていない

対照群 275
人 

対照群の

5%が飲料

水中ヒ素 5
μg/L 超、
1%(11/275
)が 10μ
g/L 超 

3-9 年間暴露の年齢、性別、喫煙で調整した膀胱がん

のリスク比 
飲料水中ヒ素  

 μg/L     率比 95％CI 
< 0.1         1.0 
0.1-0.5        1.5  0.8-3.1 
> 0.5          2.4  1.1-5.4 
 

飲料水中ヒ素： <0.05 から 大 64μg/L 
検出感度：0.05μg/L 

累積ヒ素暴露

量と膀胱がん

との関連なし 
井戸水中ヒ素

と腎臓がんに

関連なし 

Kurttio et al., 
1999 

 

コホ

ート

研究 
 

英国ランカ

シャー

1946-1960 年

に 2 週間か

ら 12 年間ま

でホーレル

水を飲んだ

患者 478 人、

1990 年まで

追跡 

ホーレル

水による

累積暴露

量 
500 mg 以

下、
500-999 
mg、
1,000-1999 
mg、2,000 
mg 以上 

全コホート研究でがんによる死亡 
                 SMR (95％CI)    
全がん：       0.95 (0.17-1.30) 
膀胱がん：     3.07 (1.01-7.30) 
肝臓がん：     1.23 (0.40-4.70) 
造血系がん：   0.38 (0.1-2.00) 
消化器官がん： 1.19 (0.70-1.90) 
胃がん：       0.99 (0.30-1.70) 
呼吸器系がん： 1.00 (0.50-1.70) 
皮膚がん：     2.44 (0.8-14.00) 

膀胱がんで有

意な過剰死亡

率あり 

Cuzick et al., 
1992 
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研究 研究集団 暴露状況/
濃度 概   要 備  考 著者 

横断

研究 
 

インド

1995-1996 年

の西ベンガ

ル州の 25 村

の住民 7,683
人。 
ヒ素汚染水

は 1960 年代

終り頃から

飲用 

45%が飲

料水 ヒ素 
<50μg/L、 
69%が<20
μg/L、
88%が 
< 500μ
g/L、99.8%
が<800μ
g/L 

                 有病率 (%)     
ヒ素      角化症    色素沈着  
μg/L     男 (女)    男 (女)    
< 50      0.2 (0.0)   0.4 (0.3)    
50-99     1.5 (0.4)   3.2 (0.8) 
100-149   1.6 (1.2)  11.0 (5.7) 
150-199   4.7 (2.3)   7.8 (5.1) 
200-349   4.9 (2.0)  13.1 (6.5) 
350-499   9.0 (2.7)  15.7 (9.5) 
500-799   8.9 (3.1)  13.8 (5.3) 
> 800     10.7 (8.3)  22.7 (11.5) 

皮膚疾患はヒ

素濃度に相関

する。 
有病率は年齢

で調整。角化

症は栄養不良

の影響の可能

性あり 

Guha 
Mazumder et 
al., 1998 

横断

研究 
 

インド

1995-1996 年

の西ベンガ

ル州の 25 村

の住民 7,683
人。 
ヒ素汚染水

は 1960 年代

終り頃から

飲用 

土壌/飲料

水 ヒ素含

有比率で

検討 

有病オッズ比 (95％CI)＊ 
      咳          肺音異常       息切れ     
男   5.0 (2.6-9.9)   6.9 (3.1-15.0)    3.7 (1.3-10.6) 
女   7.8 (3.1-19.5)  9.6 (4.0-22.9)   23.2 (5.8-92.8) 
＊飲料水ヒ素 50μg/L 未満の正常皮膚の住民に対す

る 500μg/L 以上の皮膚疾患のある住民のオッズ比 
 

低ヒ素飲料水地域：1-2μg/L (中央値) 
高ヒ素飲料水地域：3-1,077μg/L (中央値) 
(中央値の中央値、80μg/L) 

長期のヒ素飲

用は呼吸器へ

の有害影響を

及ぼす。 
有病率は年齢

で調整 
非喫煙者のみ 

 

Guha 
Mazumder et 
al., 2000 

横断

研究 
 

メキシコ北

部のヒ素汚

染飲料水の

町とそうで

ない町の 2
つの町の 1/3
の家族 

1975-8 年

の 20 サン

プルに基

づく平均

ヒ素飲料

水 400(標
準偏差 ±
114)μg/L。
対照は 5 
(±7)μg/L 

                  有病率      
            対照群 暴露群 

色素沈着減少   2.2     17.6 
色素沈着       1.9     12.2 
手掌足底角化症 0.3     11.2 
丘疹性角化症   0.0      5.1 
がん           0.0      1.4  

有病率は年齢

で標準化して

いない。対照

群では、60 歳

超は暴露群よ

り多い 

Cebrian et al., 
1983 

横断

研究 
バングラデ

シュ 4 村の

患者 1,481 人  

井戸水中

ヒ素濃度 
10-2,040μ
g/L 

ヒ素   皮膚疾患有病率 (%) 
μg/L     男性  女性   
≦150     18.6   17.9 
151-350   21.9   20.5 
351-550   32.9   32.1 
551-1000  36.8   34.0 
＞1000     37.0   24.9    
 

井戸水中ヒ素濃度に依存して皮膚疾患(色素沈着過

多/減少、角化症)の有病率増加 

個人ごとの皮

膚疾患の種類

のデータな

し。ヒ素濃度

は原子吸光分

析で過去の研

究データ。 

Tondel et al., 
1999 

 

CI：信頼区間、 OR：オッズ比、RR：率比、SMR：標準化死亡比        (IARC, 2004; IPCS, 2001 を改変) 

 

 

e. 生殖毒性 

ヒ素及びその無機化合物の生殖毒性に関する報告を表8-4に示す。 

米国で妊娠期間中に飲用した飲料水を分析し、含まれる9つの無機金属と先天性心疾患のあ

る新生児との関連を研究した症例対照研究で、先天性心疾患の270 症例と米国マサチューセ

ッツ州の健康な665症例を比較した。先天性全心臓障害の有病オッズ比は、全ての混入物質、

水源、母親の教育歴に応じて調整したが増加しなかった。大動脈縮窄症は、有病オッズ比3.4 

(1.3～8.9) で有意であった。飲料水中ヒ素濃度は非常に低く、90パーセンタイルは1μg/Lであ

った (Zierler et al., 1988)。 
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米国の飲料水中ヒ素の も高い平均濃度を示した 30 の郡で、1968～1984 年に血管障害に

よる死亡率を調べた研究がある。濃度は 5.4μg/L (ワシントン州ピアス郡) から 91.5μg/L (ネ

バダ州チャーチル郡) までの範囲であった。ヒ素濃度に従って、5～10、10～20、20μg/L＜

の 3 群に 30 の郡を分けた場合、20μg/L 超の群で女性の心臓の先天異常による死亡率 (SMR 

1.30、90%CI 1.00～1.80) 及び循環系の先天異常による死亡率 (女性 SMR 2.00、90%CI 1.10～

3.40) が増加した。20μg/L 超の群の 2 つの郡 (それぞれ 29、46μg As/L 飲料水) で、心臓や

他の循環系の先天異常の軽微な増加がみられたが、 高のヒ素濃度 (92.5μg/L) を示したチ

ャーチル郡では増加がみられなかった (Engel and Smith, 1994)。 

チリの 3 市の胎児死亡率について、46 年以上 (1950～1996 年) にわたる生態学的研究があ

る。北部チリのアントファガスタでは、1958 年から 1970 年まで 12 年間、約 800μg/L のヒ

素濃度の水道が供給された。1970 年に、ヒ素中毒の症例がいくつかの研究で明らかになった

ため、ヒ素の除去プラントが作動開始した。濃度は約 100μg/L に減少し、時間とともに徐々

に約 40μg/L まで低下した。アントファガスタでの妊娠後期の胎児、新生児、0 歳児の死亡

率の経時変化を、人口動態統計上の属性が類似している低ヒ素濃度のバルパライソ及び同様

にヒ素濃度が低い首都サンチャゴと比較した。アントファガスタでは高ヒ素濃度暴露期間と

後期胎児、新生児、0 歳児の死亡率の増加との経時的な相関性が観察され、率比はそれぞれ、

1.7 (1.5～1.9)、1.53 (1.4～1.7)、1.26 (1.2～1.3) であった。 その他の 2 市では死亡率の漸減が

みられた (図 8-5)。この一時的な相関性はヒ素暴露と後期胎児、新生児、0 歳児の死亡率と

の関連を強く示唆する (Hopenhayn-Rich et al., 1999, 2000)。なお、本報告に対し、0 歳児の死

亡率に関連する他の汚染や要因の記載がないが、ヒ素暴露は経時的な相関性に関係している

ことを示唆するとの IARC (2004) の注記がある。 

 

 
 

 

バングラデシュで女性 533 人について飲料水中ヒ素濃度と妊娠経過との関連を調べた横断

研究がある。社会動態統計的属性、飲料水の使用 (223 の井戸が使われていた)、妊娠のデー

新生児死亡率 

年度 (1950～1996) 

新
生

児
死

亡
率

 (
1,

00
0人

当
り

) 

図 8-5 チリ 三地域における新生児死亡率 (IPCS, 2001; Hopenhayn-Rich et al., 1999)
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タは質問票で得た。その結果、ヒ素濃度 50μg/L 以下と 50μg/L 超の井戸水に分けて比較す

ると、身長、高血圧、糖尿病、 初の妊娠時年齢 (新生児死亡の場合) で調整した自然流産、

死産、新生児死亡のオッズ比はそれぞれ 2.5 (95%CI 1.5～4.3)、2.5 (95%CI 1.3～4.9)、1.8 (95%CI 

0.9～3.6) であった。著者らは長期的なヒ素の飲用は自然流産と死産のリスクの増加と関連が

あると報告している (Milton et al., 2005)。 

 

ヒ素は胎盤経由で胎児に移行することを生体内運命の節で明らかにしたが、ヒトでもヒ素

の母体からの移行についての研究がある。 

台湾の台北等の 3 都市で集められた母体血と臍帯血についてヒ素濃度を測定し、母体血中

濃度と臍帯血中濃度は、それぞれ 6.8、7.9μg/L であり正常範囲内であった (Soong et al., 1991)。 

約 200μg/Lのヒ素汚染水を飲用しているアルゼンチンの北西部のアンデス系住民を対象に

母体血中濃度と臍帯血中濃度を測定したところ、それぞれ中央値が 11、9μg/L であり、2 つ

の濃度には有意な相関が認められた。このことは妊娠後期には少なくともヒ素は胎児に容易

に胎盤経由で移行することを示唆する。また、新生児と母体の血漿中ヒ素は、ほぼ全て (90%) 

がDMAであり、胎児に移行するヒ素はほとんどがDMAであることを示唆した (Concha et al., 

1998a)。 

一方、同じ地域の約 200μg/L のヒ素汚染飲料水を飲んでいるアンデス系住民を対象に母体

の血中濃度と母乳中濃度を測定したところ、血中濃度と母乳中濃度に相関性は認められず、

血中濃度は中央値 9.8μg/L (範囲 4.4～19)、母乳は中央値 2.3μg/kg 重量 (範囲 0.83～7.6) で

あった。尿中濃度と母乳中濃度にも相関性は認められなかった。一方、血中濃度と尿中濃度

には相関性が認められ、哺育児の尿中ヒ素濃度は低かった。以上から、As の母乳への移行は

ほとんどないと報告している (Concha et al., 1998b)。 

As のヒトへの生殖毒性は、一部の研究で長期的なヒ素の飲用は自然流産と死産のリスクの

増加が認められたが、一般的に器官形成期の母親の暴露量と交絡因子の管理が正確でなく、

明確な一致点はない。胎児には母体から経胎盤的に有機のヒ素として移行する。母乳からの

移行はほとんどない。DeSesso (2001) はその総説の中で、動物試験では妊娠初期の静脈内注

射や腹腔内投与でのみ奇形が生じ、投与経路が違う吸入経路や経口投与で致死濃度に近い濃

度でも奇形が生じないことから、妊婦が居住環境や職場で通常想定される濃度で吸入経路や

経口経路で暴露されても事実上危険はないとしている。 

 

表 8-4 ヒ素及びその無機化合物の生殖毒性に関する報告 

研究 研究集団 暴露状

況/濃度 概   要 備   考 著者 

症例

対照

研究 
 

米国 
生存新生児 (n 
= 270 人)、マサ

チューセッツ

州 (米国)、
1980-1983 年に

重度の先天的

な心臓障害と

診断。 対照は 

飲料水。

公共水

道のヒ

素測定

値；検出

下限 0.8
μg/L；

高濃

度 22μ
g/L 

           有病オッズ比*（95％CI）
先天的な全心臓障害: 1.0 (0.6-1.6)   
大動脈縮窄症:     3.4 (1.3-8.9) 
動脈管開存:       1.2 (0.6-2.6) 
円錐動脈幹奇形:    0.9 (0.5-1.7) 
心室中隔奇形:     1.3 (0.6-2.8) 

 
*検出下限の上下で区分 

飲料水中ヒ素濃度は非常

に低値 (90 パーセンタイ

ルは 1μg/L) 
飲料水中の他の化学物

質、親の教育、水源は規

制されていた (表層対地

下) 
その他の潜在的な交絡要

因の対照はない 

Zierler et 
al., 1988 
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研究 研究集団 暴露状

況/濃度 概   要 備   考 著者 

マサチューセ

ッツ州の全出

生児から無作

為に選出 (n = 
665) 

生 態

学 的

研究 

米国の郡区住

民 飲料水中ヒ

素濃度 
>5µg/L (n = 30 
郡区)、
1968-1984 年 

飲料水

濃度：

5.4-91.5 
μg/L、 
暴露群: 
低: 5-10 
中: 10-20 
高: >20 
μg/L 

         先天異常の SMR（90％CI）
暴露群  男性         女性     
心臓 

低 1.20 (1.10-1.30)  1.00 (0.90-1.10) 
中 0.90 (1.10-1.30)  1.00 (0.90-1.10) 
高 0.90 (0.60-1.20)  1.30 (1.00-1.80) 

循環器系 
低 1.00 (0.80-1.30)  1.10 (0.90-1.10) 
中 1.10 (0.80-1.50)  1.00 (0.70-1.40) 
高 1.30 (0.70-2.40)  2.00 (1.10-3.40) 

 

その他の暴露の対照な

し；飲料水中の数値は水

道会社提供；SMR は米国

人口動態統計と比較し

た。 
20μg/L 超の 2 つの郡 
(それぞれ 29、46μg As/L
飲料水) で、心臓や他の

循環系の先天異常の軽微

な増加。 高のヒ素濃度 
(92.5μg/L) のチャーチ

ル郡では増加なし 

Engel & 
Smith, 
1994 
 

症 例

対 照

研究 

米国 
1976-1978 年に

マサチューセ

ッツ州の 2 病院

で出産、症例：

妊娠 27 週まで

に自然流産 ( (n 
= 158)； 同じ病

院の対照 ( (n = 
690) 

飲料水

中汚染

物質： 
ヒ素は、

pH、アル

カリ性、

硬度、シ

リカ、塩

素、アン

モニア、

硝酸塩、

亜硝酸

塩、その

他の金

属の一

つとし

て分析  

     自然流産 
  ヒ素 (μg/L) オッズ比 (95％CI) 

不検出        1 
0.8-1.3        1.1 (0.6-1.8) 
1.4-1.9        1.5 (0.4-4.7) 

 
【IARC (2004) の注記：1.4-1.9μg/L
は検出限界に近いかさらに低い。偶

然あるいは不明の交絡要因が除外さ

れていない可能性がある】 

病院での自然流産に限定 
(数値は過小評価の可能

性あり)；オッズ比は母親

年齢、教育レベル、自然

流産の経験、その他の暴

露即ち非有機汚染物質で

調整した。マサチューセ

ッツ州の Department of 
Environmental Quality  
Engineering でヒ素測定。

水分析日から妊娠した日

までは 5 日から 3.5 年 
(中央値は症例では 1.6 
年、対照では 2.2 年) 

Aschengrau 
et al., 1989

症例

対照

研究 
 

米国 
症例：テキサス

病院での死産 
(119 人)、
1983-1993 年。 
対照：同じ病院

から無作為に

抽出、頻度は年

間出産数 (267
人)で調整 

吸入暴

露、ヒ素

農薬工

場周辺

の空気

濃度を

大気拡

散モデ

ルで推

定 

死産の有病オッズ比 (95％CI)  
0-10    0.7 (0.4-1.3) 
10-100   1.2 (0.6-2.3) 
>100 ng/m3 4.0 (1.2-13.7) 
 
高暴露されたヒスパニック系 
>100 ng/m3 7.8 (1.6-38.6) 

実際の測定値に基づきモ

デル計算。モデルを検証

する追加の測定はなし；

民族による亜群は少数；

暴露濃度は入院前妊婦居

住地の濃度 

Ihrig et al., 
1998 

生 態

学 的

研究 

チリの 3 市： サ
ンチャゴ、アン

トファガスタ、

バルパライソ； 
1950-1996 年出

産 

飲料水、 
アント

ファガ

スタは

高濃度

地域 
1958-197
0 年 
(800 
μg/L、
市水) 

4 年間隔での後期死産、新生児死亡、

0 歳児死亡の傾向；率差は高ヒ素暴露

期間に 大の差異を示唆し、ヒ素は

幼児の死亡増加に役割 
 
死亡率：   率比 (95％CI)  

後期胎児  1.7 (1.5-1.9) 
新生児    1.53 (1.4-1.7) 
0 歳児     1.26 (1.2-1.3) 

過去のヒ素測定データ；

その他の潜在的な交絡要

因はない 
1970 年にヒ素の除去プ

ラントが作動開始、濃度

は約 100μg/L に減少し、

更に約 40μg/L まで低下 

Hopenhayn
- Rich et 
al., 1999, 
2000 
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研究 研究集団 暴露状

況/濃度 概   要 備   考 著者 

横 断

研究 
バングラデシ

ュ 
女性 533 人 

飲料水 ヒ素      自然          新生児 
濃度μg/L  流産   死産   死亡    

≦50     1.0      1.0      1.0 
＞50     2.5      2.5      1.8  
       (1.5-4.3)  (1.3-4.9)  (0.9-3.6) 
51-100   2.4       1.1      2.7  
       (1.2-5.1)  (0.3-3.1)  (1.1-6.73)
＞100    2.5       2.9      1.7  
       (1.5-4.4)  (1.5-5.9)  (0.8-3.3) 
括弧内は 95％CI 

身長、高血圧、糖尿病、

初の妊娠時年齢で調

整。 
長期的なヒ素の飲用は自

然流産と死産のリスクの

増加と関連がある。 

Milton et 
al., 2005 

横 断

研究 
バングラディ

シュ 
飲料水、 
高濃度

域 86 人 
低濃度

域 192 人 

流産･死産･早産発生率/人 
  低濃度域   高濃度域      

流産  0.07     0.23 (有意差あり)
死産  0.07     0.18 (有意差あり)
早産  0.08     0.23 (有意差あり)

低濃度域：≦0.02 ppm  
高濃度域： 

平均 0.240 ppm 
高 1.371 ppm 

高濃度域では住民の 10%
がヒ素中毒症状。出産成

績は聞取り 

Ahmad et 
al., 2001 

 台湾、3 都市 飲料水     血中ヒ素濃度 
   母体  臍帯血  
6.8±0.58 7.9±0.67 (μg/L) 

 Soong et 
al., 1991 

 アルゼンチン、

サンアントニ

オ･デロスコブ

レス村アンデ

ス系住民 

飲料水、

ヒ素濃

度：約

200μ
g/L 

血中ヒ素濃度 (中央値) 
 母体  臍帯  
 11   9 (μg/L) 
 
新生児と母親の血漿中ヒ素はほとん

どがｼﾞﾒﾁﾙｱﾙｼﾝ酸であり、新生児と妊

娠後期の母親の尿中ヒ素の約 90%も

ｼﾞﾒﾁﾙｱﾙｼﾝ酸であった。 

母体と臍帯中の血中ヒ
素濃度に相関性はな
い 
妊娠によりヒ素のメチル

化が亢進した。 

Concha et 
al., 1998a 

 アルゼンチン、

サンアントニ

オ･デロスコブ

レス村アンデ

ス系住民 

飲料水、

ヒ素濃

度：約

200μ
g/L 

血液           尿            母乳

中央値 全ヒ素 無機+MMA+DMA 中央値

 9.8   390        320           2.3 
(4.4-19)                     (0.83-7.6) 
 
血液・尿μg/L、母乳μg/kg 新鮮重量  

血中濃度と尿中濃度に相

関あり。 
血中濃度と母乳中濃度、

及び尿中濃度と母乳中濃

度に相関なし。 

Concha et 
al., 1998b 

生 態

学 的

研究 

スウェーデン

1975-1976 年に 
Ronnskar製錬所

で雇用されて

いた女性から

生まれた子、及

び 1930 年以降

に製錬所近く

の 2 地域と遠く

の 2 地域で生ま

れた子；対照は

1955、1965、
1975 年のスウ

ェーデン Umea
地域の群 

吸入暴

露、 
製錬所

雇用者

の職業

暴露と

近隣住

民の環

境 

     平均出生時体重 (g)    
雇用者           対照群 
3,391  <0.05       3,460 
3,395  <0.001 
3,412  <0.01 
3,495   有意差なし 
3,470   有意差なし  

製錬所での鉛、銅等の暴

露の可能性はある； 鉛、

銅等やその他の潜在的な

交絡要因 (母親の年齢、

生活様式、健康)の対照は

ない 

Nordstrom 
et al., 
1978a 

生態

学的

研究 

スウェーデン 
Ronnskar製錬所

周辺で 1930 年

以後に生まれ

た全ての妊娠

女性 

吸入暴

露、 
製錬所

からの

距離: 地
域 A、B
は <10 
km、C、
D は 

地域 自然流産 (%) 全妊娠数 
A  11 1,358 
B  9.2 791 
C  8.2 969 
D  7.0 1,118 

全群の流産は低比率; ヒ
素の暴露データはない; 
潜在的な交絡要因の調整

なし、特に社会経済的地

位；混合暴露の可能性 

Nordstrom 
et al., 
1978b 
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研究 研究集団 暴露状

況/濃度 概   要 備   考 著者 

10-15 km 
コホ

ート

研究 

スウェーデン

1930-1959 年生

れの Ronnskar
製錬所の被雇

用女性 662 人、

または製錬所

周辺の住民 

吸入暴

露、妊娠

中の雇

用状態

(仕事場

3 か所)、
及び製

錬所か

ら住居

までの

距離 

               平均出生時体重 (g)
             全  第 2 子以降

従業員      3,366 3,213 
高暴露業種    3,087 3,061 
家から<10 km   3,406 3,397 
家から>10 km    3,411 3,435 
対照 (Umea 地域)  3,460 3,568 
 
流産： 
妊娠中従業     14% 
父親母親ともに従業 19% 
高暴露職種     28% 

個人の喫煙習慣データ、

その他の違いは不明；製

錬所及び周辺地域でのそ

の他の暴露も同様 

Nordstrom 
et al., 
1979a 
 

コホ

ート

研究 

スウェーデン

Ronnskar製錬所

の女性従業員

の子 (n = 1291) 

吸入暴

露、製錬

所のヒ

素含有

排ガス 

奇形率： 
被雇用母親 5.8% 
非雇用母親 2.2% (p < 0.05) 

 
母親亜群 (1930 年以降に出産): 

妊娠前雇用 3.2% 
妊娠中雇用 5.1% (p < 0.025) 

質問票と健康記録により

先天性奇形を特定；;鉛、

カドミウム等の他の金属

への潜在的な暴露；その

他の潜在的な交絡要因 
(母親の年齢、生活様式、

健康)の対照はない 

Nordstrom 
et al., 
1979b 
 

生態

学的

研究 

ブルガリア

Srednogorie (製
錬所の隣接町)
及びブルガリ

アでの妊娠中

毒症率 

吸入暴

露、銅製

錬所近

くに住

居 

妊娠中毒症率/1000 出産: 
Srednogorie  8.0 
ブルガリア  2.5 

妊娠中毒症に関連する他

の要因に対照なし 
Tabacova 
et al., 
1994a 
 

横断

研究 
ブルガリア、

Srednogorie 製

錬所近隣の地

域での出生児 
(n = 34 人)； 製
錬所のない地

域を対照 (n = 
15) 

吸入暴

露、降下

粉塵中

のヒ素 
0.047-0.3
7 mg/m2 

平均出生時体重: 
製錬所地域   3012 g 
非製錬所地域 3193 g 

   
胎盤中ヒ素濃度 

製錬所地域   0.023 mg/kg  
非製錬所地域 0.007 mg/kg; 

 p < 0.001 

その他の金属 (鉛、カド

ミウム)は測定し、製錬所

地域と非製錬所地域間で

胎盤濃度に有意差なし；

出生時体重は喫煙群と非

喫煙群間で差異あり  

Tabacova 
et al., 
1994b 

生態

学的

研究 

ハンガリーの 2 
地域；研究期間

1980-1987 年 

飲料水、

高濃度

地域の

高濃

度 0.1 
mg/L 

自然流産 (1,000 生産児あたり) : 
高濃度地域: 69.57 児 
低濃度地域: 51.14 児 
率比:        1.4 (p < 0.05) 
 

死産 (1,000 生産児あたり) : 
高濃度地域: 7.68 児 
低濃度地域: 2.84 児 
率比:       2.7 (p < 0.05) 
 

【IARC (2004) の注記：分析法、サ

ンプリングの頻度の記載がない。喫

煙、生活習慣、職業、社会経済的階

層等の記載がなく、母親の年齢のよ

うな重要な項目、他の環境暴露が考

慮されていない。】 

症例確認手順、その能力

または同時暴露、人口動

態統計の特性などの情報

なし。低濃度地域の記載

なし。図はなく、2 地域

間の末梢血管障害のがん

の頻度に差はなかったと

記載あり 

Borzsonyi 
et al., 1992

CI：信頼区間、SMR：標準化死亡比                      (IPCS、2001 を改変) 
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f. 遺伝毒性 

ヒ素及びその無機化合物のヒトでの遺伝毒性に関連する疫学調査結果を表 8-5 に示す。 

米国ネバダ州のヒ素に汚染された井戸水を 1年以上飲用していた住民 18人の口腔および膀

胱の剥離細胞における小核出現頻度を比較した横断研究がある。膀胱細胞では、平均濃度

1,312μg/L のヒ素汚染水を飲用していた群の小核出現頻度は、対照群 (平均濃度 16μg/L) の

1.57/1,000 細胞に比べて 2.79 (1.8 倍) であり、尿中 As 及びメチル化代謝物濃度と正の相関が

認められた。一方、口腔細胞には小核の増加はみられなかった。ヒ素は膀胱の細胞に遺伝毒

性を持つと報告されている (Warner et al., 1994)。 

米国ネバダ州の同じ集団における剥離膀胱細胞の小核について、小核の DNA 動原体検出プ

ローブをもつ FISH 法を用いて調べた。その結果、ヒ素暴露された群では対照群に比べて、

膀胱細胞の動原体のない断片化した小核の出現頻度は 65%増加し、染色体全体を含んでいる

小核は 37%増加した。これはヒ素が染色体構造異常誘発性と弱い異数性誘発性を持つことを

示唆した。この作用は女性より男性で明確であった。染色体全体を含んでいる小核と断片化

した小核の出現頻度は、尿中のヒ素濃度に関連していたが、対照群との間に有意差はなかっ

た (Moore et al., 1996)。 

チリ北部で、高ヒ素濃度の水 (600μg/L) を飲用している男性 70 人と低濃度の水 (15μg/L) 

を飲用している男性 55人 (対照群) の膀胱細胞で、小核の出現頻度を調べた横断研究がある。

尿中ヒ素濃度を 5 段階に分けると、 低濃度 (＜54μg/L) 群 から 2 番目に高い濃度 (415～

729μg/L) 群まで尿中ヒ素濃度が増加するにつれて小核の出現率は増加した (傾向分析 p < 

0.001)。 高濃度群では、小核出現頻度は背景値に戻っており、小核形成はヒ素の細胞毒性

または毛細血管の細胞性塞栓によって阻害されたことを示唆した。この結果から、ヒ素汚染

された飲料水を摂取すると膀胱がんのリスクが増し、ヒ素を 50μg/L 程度含む飲料水は膀胱

細胞に遺伝的損傷を与える可能性を示した。なお、喫煙歴は結果に影響を及ぼしていなかっ

た (Moore et al., 1997a)。 

上記の研究 (Moore et al., 1997a) をさらに進めた介入研究が行われている。600μg/L の高

濃度の水を飲用している 34 人をサブセット群とし、低濃度の飲料水 (45μg/L) に 8 週間切

り替えた。その結果、平均尿中ヒ素濃度は、742μg/L から 225μg/L に減少し、膀胱細胞の

小核出現頻度 (1000 細胞あたり) も 2.63 から 1.79 に有意に減少した。喫煙者は非喫煙者より

大きく減少し、喫煙者の膀胱細胞にはヒ素による遺伝毒性に高い感受性のあることが示唆さ

れた。当初尿中濃度が 高の濃度群にあった男性では、小核出現頻度が 1.60 から 2.14 に増

加した。これは尿中ヒ素濃度の減少に伴ってヒ素の細胞毒性も減少したためと推察された 

(Moore et al., 1997b)。 

インド西ベンガル州の長期にヒ素に汚染されている地域のひとつ、北部24 Parganas地域の住

民163人から採取した末梢血リンパ球、口腔粘膜細胞、尿路上皮細胞での小核出現頻度を横断

研究により調査した。汚染飲料水のヒ素濃度は214.7 (±9.0) μg/Lであり、西Midnapur地域の

対照住民154人の飲料水のヒ素濃度は9.2 (±0.3) μg/Lであった。その結果、末梢血リンパ球、

口腔粘膜細胞、尿路上皮細胞の小核出現頻度は、対照群に対してそれぞれ5.33、4.63、4.71倍

増加した (Basu et al., 2004)。 

同地域の住民30人から採取した末梢血リンパ球でコメットアッセイを行ったところ、損傷
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された細胞の割合は非濃度群で12.13±1.302、濃度群は29.7 ±1.649であり、有意に増加した 

(Basu et al., 2005)。 

メキシコ Lagunera 地域で高濃度 (390μg/L) と低濃度 (19～60μg/L) のヒ素汚染水を飲用

している住民の末梢血リンパ球について種々のマーカーで比較した。染色体異常、姉妹染色

分体の出現頻度に有意な差はなかった。複雑な染色体異常 (Cas; 染色体交換) の平均出現頻

度は高濃度群で増加し、HGPRT locus assay では HGPRT 座位での突然変異頻度は高まったが、

いずれも有意な変化ではなかった (Ostrosky-Wegman et al., 1991)。  

メキシコ Lagunera 地域の高濃度 (408μg/L) と低濃度 (30μg/L) のヒ素汚染水を飲用して

いる 2 つの町の住民について、リンパ球の染色体異常出現頻度と型、口腔と膀胱の剥離細胞

の小核出現頻度を横断研究した。リンパ球の染色体異常 (染色分体と同位染色分体欠失) の

出現頻度は、低濃度群より高濃度群で高く、ほとんどが染色分体欠失であった。口腔細胞と

膀胱細胞の小核出現頻度も低濃度群より高濃度群で高かった。 高濃度群の男性は、染色体異

常も小核も高濃度群の女性より高く、影響が大きかった。これは乾燥気候のため男性が野外

作業時に女性より多量の水を飲むことによると考えられた。皮膚疾患のある場合には口腔細

胞の小核の出現頻度は高かったが、染色体異常ではそのようなことはなかった (Gonsebatt et 

al., 1997)。 

アルゼンチン北西部 Salta で、高濃度 (205μg/L) のヒ素汚染水を飲用している女性と子供

のリンパ球を用いて、染色体異常誘発性と異数性を横断的に検討した。同じ Salta の非常に

低濃度 (0.7μg/L) の水を飲用している民族的に同じ集団を対照群とした。鉛、カドミウム、

工業汚染物質、農薬には汚染されていない。濃度群のリンパ球の小核出現頻度は、子供と女

性ともに対照群より有意に高く (それぞれ 5.6→35、8.5→41)、数的異常 (トリソミー) の出

現頻度も濃度群で有意に高かった (0→0.21%)。一方、姉妹染色分体交換、染色体転座及び細

胞周期に濃度に関連した差異はみられなかった。小核の一部は全染色体欠失から生じたよう

にみえた。この民族集団の対照群の小核出現頻度は非常に小さく、白人と比較して約半分で

あった。更に、尿中ヒ素代謝物のパターンも異なるように見えた (Dulout et al., 1996)。 

フィンランドでの横断研究では、ヒ素汚染井戸水 (中央値 410μg/L) を長期に飲用した 42

人について、尿中ヒ素濃度と末梢血リンパ球の染色体異常出現頻度との関係を検討した。対

照群は検出限界 (1μg/L) 以下の濃度の水を飲用した 8 人であった。ヒ素汚染井戸水を飲用

した群は、現在まで飲用している群 32 人と研究開始 2～4 か月前に飲用を中止した群 10 人に

分けた。その結果、尿中の As、MMA、DMA の増加と共に染色体異常の出現頻度が増加した。

この傾向は、現在飲用者の方が飲用中止者より強かった (Maki-Paakkanen et al., 1998)。 

台湾の烏脚病発生地域で、姉妹染色分体交換出現頻度と染色体異常出現頻度が発がんのバ

イオマーカーになるかどうか、コホート内症例対照研究が行われた。住民686人のうち、1991

年から1995年までの4年間の追跡期間に種々のがんが発症した31人のうち血液標本が乾燥の

ため使用できなかった9人を除く22人とその対照22人で末梢血リンパ球の姉妹染色分体交換、

染色体異常を分析した。その結果、染色体型の染色体異常出現頻度と染色体型と染色分体型

を合計した染色体異常出現頻度はがんの発症した群で有意に増加した。一方、染色分体型の

染色体異常に差はなく、姉妹染色分体交換頻度にも差はなかった。さらに、染色体型染色体

異常の出現頻度を対照群の中央値1.007%で振り分けた場合、1.007%超では発がんオッズ比は
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12.00 (1.56～92.29) であった。すべての染色体異常の出現頻度は、4.023%を超えると、発がん

オッズ比は9.00 (1.14～71.04) であった。これらの結果から、染色体型の染色体異常は発がん

の良いバイオマーカーになると報告している (Liou et al., 1999)。 

台湾の烏脚病発生地域の皮膚がんの発がん過程での p53 がん抑制遺伝子の役割を明らかに

するため、ボーエン病患者 23 人、基底細胞がん患者 7 人、扁平上皮がん患者 9 人から腫瘍標

本と正常皮膚サンプルを採取した。皮膚は通常日光に曝されていない部分から採取した。そ

の結果、p53 がん抑制遺伝子の突然変異は、ボーエン病患者の 39%、基底細胞がん患者の 29%、

扁平細胞がん患者の 56%にみられた。ほとんどの変異部分はエクソン 5 とエクソン 8 に位置

していた。免疫組織化学的には、p53 がん抑制遺伝子の過剰発現はボーエン病患者の 44%、

基底細胞がん患者の 14%、扁平細胞がん患者の 44%にみられた。全体として、ヒ素誘発皮膚

がんにおける p53 がん抑制遺伝子の変異率は高く、変異の型は紫外線による皮膚がんとは明

らかに異なっていた (Hsu et al., 1999)。 

 

以上、全体として、無機ヒ素に暴露されたヒトの末梢血リンパ球や尿路上皮細胞で小核、

染色体異常、姉妹染色分体交換の頻度が増加した。無機ヒ素はヒトに染色体異常誘発作用を

持つが、点突然変異を引き起こす作用は弱く、DNA に直接作用する物質ではないと考えられ

た。 

 

表 8-5 ヒ素及びその無機化合物のヒトでの遺伝毒性に関連する疫学調査結果 
研究 研究集団 暴露状況/

濃度 
概   要 備  考 著者 

横断

研究 
 

米国ネバダ州 
暴露18人、対

照群18人 

汚染井戸

水中ヒ素

濃度平均 
1,312μ
g/L、対照

群平均16
μg/L 

  膀胱細胞の小核出現頻度/1,000細胞(±SE) 
     暴露群  対照群    出現頻度(95%CI) 
混合  2.79 (0.73)  1.57 (0.28)   1.78 (1.06-2.99) 
男性  5.00 (1.50)  2.14 (0.46)  2.34 (1.27-4.29) 
女性  1.82 (0.53)  1.28 (0.31)  1.42 (0.76-2.65) 
 
  口腔細胞の小核出現頻度/1,000細胞(±SE) 
     暴露群  対照群    出現頻度(95%CI) 
混合  2.49 (0.42)  2.50 (0.50)   1.00 (0.65-1.53) 

 
無動原体染色体、全染色体は増加 
口腔細胞の小核は変化なし 

年齢、喫煙で

調整 
Warner et 
al., 1994 
 

横断

研究 
 

米国ネバダ州
Warner et al. 
(1994)の研究

と同じ。 
FISH法 

汚染井戸

水中ヒ素

濃度平均 
1,312μ
g/L、対照

群平均16
μg/L 

        膀胱細胞 (%出現頻度)          
     小核+          小核－ (%)       

    暴露群 対照群 (p) 暴露群 対照群(p)   
男性 0.190  0.102 (0.08)  0.167  0.081 (0.07) 
女性 0.078  0.072 (0.31)  0.057  0.041 ( 0.48) 
小核＋：染色体全体を含む小核 
小核－：動原体のない断片化した小核 

全体として、

動原体のな

い小核と全

染色体のあ

る小核はそ

れぞれ65%、

37%増加 

Moore et 
al., 1996; 
 

横断

研究 
 

チリ北部 
飲料水ヒ素高

濃度の男性70
人、対照群55
人、 
膀胱細胞の小

核使用。FISH
法 

ヒ素高濃

度群平均

600μg/L、
対照群15
μg/L。平

均尿中ヒ

素濃度そ

れぞれ 
616と66 

膀胱細胞/1,000細胞 
尿中ヒ素   小核+ * (95%CI) 小核－*(95%CI) 
(μg/L) 

<54        1.0           1.0 
54-137      2.3 (1.0-5.0)   4.7  (1.7-13.2) 
137-415     2.0 (0.9-4.5)   7.5  (2.8-20.3) 
415-729    3.1 (1.4-6.6)   5.2  (1.9-14.6) 
>729        0.9 (0.4-2.2)   1.0  (0.3-3.3) 

*：出現率 
小核＋：染色体全体を含む小核 

尿中ヒ素濃

度は五分位

数で層化し

た。 
 
第2-4五分位

数で増加、第

5五分位数で

は細胞毒性

Moore et 
al., 1997a 
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研究 研究集団 暴露状況/
濃度 

概   要 備  考 著者 

μg/L 小核－：動原体のない断片化した小核 のため変化

なし 
介入

研究 
 

チリ北部 
Mooreらの研

究 (1997a)の
暴露群男性34
人 

ヒ素600 
μg/Lの暴

露群34人
に8週間45
μg/Lの飲

料水を供

給 

尿中ヒ素：742→225μg/Lに低下 
膀胱細胞： 

小核頻度/1000細胞：2.63→1.79に減少 
(出現率0.7に減少、p<0.05) 

尿中ヒ素 ＜700μg/Lの男性：3.54→1.47に減少 
(出現率 0.4に減少、p=0.002) 

尿中ヒ素 ＞700μg/Lの男性：1.60→2.14に増加 
(出現率 1.3に増加、p=0.25) 

喫煙者： 4.45→1.44に減少 
非喫煙者：2.04→1.90に減少。 

ヒ素摂取量

の減少で小

核出現率が

低下、ヒ素は

膀胱細胞に

遺伝毒性を

もつ 

Moore et 
al., 1997b 

横断

研究 
インド西ベン

ガル州 24 
Parganas住民

163人、西

Midnapur地域

の対照住民

154人 

飲料水の

ヒ素濃度

214.7 (±
9.0) μ
g/L、対照

群9.2 (±
0.3) μg/L 

小核出現頻度 (対照群比)  
末梢血リンパ球：  5.33 
口腔粘膜細胞：    4.63 
尿路上皮細胞：     4.71 
  
 

 Basu et al., 
2004 
 

横断

研究 
インド西ベン

ガル州 24 
Parganas住民

30人、西

Midnapur地域

の対照住民30
人 

飲料水の

ヒ素濃度

247.12 (±
18.93) μ
g/L、対照

群7.69 (±
0.49) μ
g/L 

末梢血リンパ球を用いたコメットアッセイ 
     損傷細胞（%） 
非暴露群 12.13±1.302 
暴露群  29.7 ±1.649* （*p＜0.01） 

 Basu et al., 
2005 

横断

研究 
 

メキシコ

Lagunera 地域 
飲料水暴露住

民11人、低濃

度住民13人 

飲料水平

均ヒ素濃

度390 
μg/L、低

濃度群
19-60 
μg/L  

      リンパ球     姉妹染色分体  HPRT座位 
      染色体異常％ 交換％     変異頻度  
低濃度 2.55 (1.73)   9.10 (2.7)   2.42 (2.26) 
高濃度 3.00 (2.82)   8.80 (1.6)   5.03 (2.99) 
 
( )：標準偏差  
全て有意差なし 

複雑な染色

体異常 (二
動原体染色

体、リング

rings、転座)
はより高濃

度群で増加 
(0.73%対 
0.16%)。  

Ostrosky-
Wegman et 
al., 1991 
 

横断

研究 
 

メキシコ

Lagunera地域 
住民 
ヒ素汚染井戸

水暴露群35
人、低濃度群

34人 

暴露群飲

料水平均

ヒ素408 
μg/L、対

照群30 
μg/L 

    染色体異常% (SE)      小核%(SE)      

         リンパ球   口腔粘膜細胞  膀胱細胞  
低濃度群   2.96 (0.54)   0.56 (0.13)   0.48 (0.10) 
高濃度群   7.12 (1.00)*  2.21 (0.47)*  2.22 (0.99)* 
皮膚疾患群 7.38 (1.46)   3.28 (0.96)*  4.64 (2.59)* 
* p<0.05  

喫煙、年齢、

性別等で統

計学的な比

較 

Gonsebatt 
et al., 1997
 

横断

研究 
 

メキシコ

Lagunera 地域 
暴露33人、対

照群30人 

暴露群で

飲料水ヒ

素平均412
μg/L、対

照群37  
μg/L 

末梢血リンパ球増殖能 
ラベリング指数  

対照群：               3.37 (SE 0.61) 
皮膚疾患のない暴露群： 3.95 (0.56) 
皮膚疾患のある暴露群： 2.42 (0.49; p<0.05)。 

72時間分裂指数 
対照群：               3.78 (SE 0.34) 
暴露群：               6.34 (0.45; p < 0.01) 

48、72時間で差異なし 
複製指数は暴露群で 女性の48、60、72時間で低い;
男性では差異なし 

 Gonsebatt 
et al., 1994
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研究 研究集団 暴露状況/
濃度 

概   要 備  考 著者 

横断

研究 
 

アルゼンチン

北西部Salta 
暴露群：女性

12人、子供10
人 
対照群：女性

10人、子供12
人 

生涯飲用 
暴露群飲

料水ヒ素 
205μg/L、 
対照群 
0.7μg/L 
  

     リンパ球                  
小核/1000 姉妹染色分体交換/1,000細胞 
暴露群 子供  35 (4.6)     4.4 (1.1) 
       女性  41 (4.9)     5.7 (1.3) 
対照群 子供  5.6 (1.6)    4.6 (1.2) 
       女性  8.5 (3.4)   5.5 (1.3) 
カッコ内、標準誤差 
          尿中ヒ素中央値 
             女性  子供   

暴露群：        260   310μg/L 
対照群：          8    13 

 
染色体転座に変化なし; 暴露群で異数性が高い頻

度 (0.21 対 0 %)。異常型はFISH法で検出 

対照群の小

核頻度は異

常に低い。ヒ

素代謝物の

パターンは

は白人集団

で以前報告

されていた

ものと異な

る。喫煙、飲

酒量、コカの

葉の消費量

を考慮 

Dulout et 
al., 1996 
 

症例

-症
例研

究 

アルゼンチン, 
チリ 
123人のヒ素

による膀胱が

ん患者 

 ヒ素濃度       染色体    腫瘍グレード 
 μg/L  腫瘍数 変異数 増幅 欠失  G1  G2-3   

0-＜10   45   5.7    2.4   3.3    3.5   6.3 
10-99    24   5.6    2.4   3.2    1.1   8.3 
100-299  29   7.3    3.8   3.6    2.5  10.3  

≥300     25     9.1    4.1   5.1    3.6  10.5  

 Moore et 
al., 2002 

横断

研究 
 

アルゼンチン

の隣接地域 
非喫煙暴露群

282人、対照群

155人 

飲料水ヒ

素暴露群

≥130μ
g/L、対照

群地域、≦

20μg/L。
20年以上

暴露 

リンパ球姉妹染色分体交換/1,000細胞： 
対照群 7.49 (SD 0.97、p< 0.001) 

 暴露群 10.46 (SD 1.02)        
 
姉妹染色分体交換頻度の有意な増加 
尿中ヒ素と姉妹染色分体交換との相関: R2  0.64 女
性、0.33 男性 
暴露群には、過角化症、メラノーシス、光線性角化

症、基底細胞がんがみられている 

暴露群は対

照群よりか

なり若い(平
均年齢、38.9 
対 56.7歳)。 
年齢、性別は

分析に考慮

せず 

Lerda, 
1994 
 

横断

研究 
 

フィンランド 
ヒ素含有井戸

水の現在使用

者32人、過去

使用者10人、

対照群8人 

井戸水ヒ

素中央 
濃度 410
μg/L、対

照群、検出

限界 (1μ
g/L) 以下 

    リンパ球染色体異常   
    ギャップを含む; p 含まない ; p 
過去使用者：4.2 (1.9)       1.9 (1.3) 
現在使用者：6.9 (3.4)       3.5 (2.5) 
対照群：    8.6 (3.6); 0.02  3.6 (1.7); 0.1 
 
累積暴露量mg/生涯* 

≦1.894   6.0 (2.9)       2.8 (4.3) 
> 1.894   8.6 (4.3); 0.02   4.5 (3.0); 0.02 
 

μg尿中ヒ素/L* 
≦206  6.1 (3.0)      2.8 (1.8) 
>206     8.9 (4.4); 0.02   4.8 (3.0); 0.008 
 

*カットオフポイント75パーセンタイル。 
P値は分散分析; カッコ内、標準偏差 

性別、年齢、

喫煙、海産物

消費量、居住

歴で調整 

Maki-Paak
kanen et 
al., 1998 

コホ

ート

内症

例対

照研

究 

台湾の烏脚病

発生地域、住

民686人のう

ち、4年間の追

跡期間にがん

発症した31人 

井戸水中

ヒ素濃度 
≦1,140 
μg/L、
1956年か

ら漸減 

                 症例    対照群     p   
SCE/細胞        6.73 (1.53) 6.22 (1.11)    0.36 
CA (染色体型)    2.6 (1.7)   0.9 (1.0)    ＜0.001 
CA (染色分体型)  3.3 (1.8)   3.4 (2.0) 有意差なし 
CA 合計        6.1 (2.4)   4.4 (2.6)      0.018 
SCE、姉妹染色分体交換；CA、染色体異常 
染色体型とCA合計の頻度は有意に高い 
カッコ内は標準偏差 
 
CA           症例 対照群 ｵｯｽﾞ比   95%CI    
染色体型合計       5   15   1.00  1.56-92.29 
(中央頻度1.007超)  17    6   12.00 
染色分体型合計    10    9    1.00   0.29-36.45 

31人のうち9
人の血液標

本は乾燥の

ため使用不

可； 終分析

は症例22人
と対照22人
で分析 

Liou et al., 
1999 
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研究 研究集団 暴露状況/
濃度 

概   要 備  考 著者 

(中央頻度3.009超)  12   12   1.00 
合計               5   12    1.00   1.14-71.04 
(中央頻度4.023超)  17   9   9.00             

横断

研究 
 

台湾の烏脚病

発生地域 
ボーエン病患

者23人、基底

細胞がん患者

7人、扁平上皮

がん患者9人 

井戸水中

ヒ素濃度 
≦1,140 
μg/L、
1956年か

ら漸減 

p53がん抑制遺伝子の突然変異 
ボーエン病患者：    9/23 (39%) 
基底細胞がん患者：  2/7 (29%) 

 扁平上皮がん患者：  5/9 (56%) 
 
免疫組織化学：p53がん抑制遺伝子の過剰発現 
 ボーエン病患者：44% 
 基底細胞がん患者：14% 
 扁平細胞がん患者：44% 

ヒ素関連皮

膚がんのP53
遺伝子の突

然変異比率、

部位、型が紫

外線による

皮膚がんと

有意差あり 

Hsu et al., 
1999 
 

横断

研究 
 

台湾 
慢性ヒ素暴露

のボーエン病

患者26人、非

暴露のボーエ

ン病患者群22
人 

井戸水中

ヒ素濃度 
≦1140 
μg/L、
1956年か

ら漸減 

腫瘍中のp53がん抑制遺伝子の過剰発現と増生検討 
免疫組織化学的染色で10%以上の腫瘍細胞p53タン

パク質の検出割合： 
暴露群： 11/26 
非暴露群： 2/22  (p=0.01) 

 
細胞増生は暴露群、非暴露群で変化なし 
 

慢性的なヒ

素暴露地域

のボーエン

病患者にp53
タンパク質

が有意に過

剰発現 

Kuo et al., 
1997 
 

横断

研究 
 

台湾の烏脚病

発生地域、ボ

ーエン病15
人、対照群34
人 

井戸水中

ヒ素濃度 
≦1,140 
μg/L、
1956年か

ら漸減 

末梢血リンパ球 
姉妹染色分体交換/1,000細胞; p  HFC %; p      
患者群 8.42 (51)          17.89 (2.83) 
対照群 6.94 (0.37); <0.05        8.59 (1.66)< 0.05 
 
HFC、姉妹染色分体交換高頻度の細胞比率 
括弧内：標準誤差 

対照群は年

齢、性別、住

居で調整 

Hsu et al., 
1997 
 

横断

研究 
 

台湾の烏脚病

発生地域、が

ん患者22人、

烏脚病患者10
人、がん及び

烏脚病患者8
人、健康者26
人；非暴露対

照者23人 

井戸水中

ヒ素濃度 
≦1,140 
μg/L、
1956年か

ら漸減 

姉妹染色分体交換頻度はそれぞれの群で差異なし 
マイトマイシン誘導姉妹染色分体交換頻度は、ヒ素

暴露のない対照群より烏脚病発生地域で大きい 

 Liou et al., 
1996 
 

横断

研究 
 

台湾の烏脚病

発生地域 
尿路がん13人
(37-74歳) 

井戸水中

ヒ素濃度 
≦1,140 
μg/L、
1956年か

ら漸減 

8/13症例のp53がん抑制遺伝子のexon 5-8に変異あ

り 
9/10症例の点突然変異は転位 

著者らは、観

察された変

異型はヒ素

暴露されて

いない患者

の移行上皮

腫瘍にみら

れる変異型

とは異なる

と結論  

Shibata et 
al., 1994 
 

横断

研究 
 

台湾の烏脚病

発生地域 
ras及びp53 の
変異を持つボ

ーエン病患者

16人から皮膚

生検26個 

井戸水中

ヒ素濃度 
≦1,140 
μg/L、
1956年か

ら漸減 

p53がん抑制遺伝子のexon 5-8またはコドン12、13、
61 H-、K-、N-rasがん遺伝子に変異なし 

個々の暴露

濃度、研究期

間、患者、年

齢、性別、喫

煙の個人情

報なし 

Hsieh et 
al., 1994 
 

CI：信頼区間、FISH：fluorescent in situ hybridization 蛍光in situ ハイブリッド法、HPRT：ヒポキサンチン・

ホスフォリボシル・トランスフェラーゼ                (IPCS, 2001を改変、一部追加) 
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g. 疫学調査及び事例 (まとめ) 

急性経口暴露の致死量に関する報告は、2、8、21 g とさまざまであり、1～4 g から 8～16 g

の無機ヒ素を経口的に摂取して死に至らなかった症例も報告されている。 

急性症状は、経口暴露では、口腔、食道などの粘膜刺激症状に続き食道の疼痛や嚥下困難、

悪心、嘔吐などの急性胃腸症候群が出現する。呼気は金属臭、ガーリック臭である。重篤な

場合は著明な腹痛、激しい嘔吐、吐血、水様性下痢をきたし、脱水によるショック、血圧下

降、筋痙れん、心筋障害、腎障害が出現し、早い場合は循環不全で 24 時間以内に死亡する。

吸入暴露では、高濃度の場合、呼吸器への刺激性と腐食性のため、鼻粘膜刺激症状、咳、呼

吸困難が出現し、肺水腫をきたして死亡することもある。ヒ化水素では、急激な進行性血管

内溶血がみられ、腹痛、血色素尿、黄疸が現れる。重篤な場合、腎不全を起こし、乏尿、無

尿に至る。 

慢性症状として も特異的な所見は皮膚にみられ、ヒ素黒皮症と呼ばれる色素沈着、色素

脱出、手掌や足底部の過角化症、皮膚潰瘍、ボーエン病がある。血管系の所見としては、末

梢血管の炎症があり、先端紫藍症、レイノー現象がみられ、台湾風土病として知られた烏脚

病は、ヒ素による末梢血管の障害の結果と考えられている。また、高血圧、糖尿病が誘発さ

れる可能性がある。神経毒性は明確でない。台湾の研究については、低栄養や他の化学物質

の同時汚染などの交絡要因がかかわっている可能性があるとの指摘もある。 

吸入経路では NOAEL 等を導出できる適切な報告はないが、経口暴露では皮膚病変を基に

したNOAELが求められており、米国EPA (2005a) およびATSDR (2005) は Tsengら (1968) と

Tseng (1977) の台湾南西部の烏脚病発生地域での横断研究で明らかになった色素沈着と角化

症の増加を指標にして、NOAEC を 9μg/L (換算値 NOAEL 0.8μg/kg/日)、LOAEC を 170μg/L 

(換算値 LOAEL 14μg/kg/日) と判断している。米国 Cal EPA (2004) は Chiou ら (1997b) の台

湾北東部の横断研究でみられた脳血管系障害の結果から、累積暴露量の LED01 を 3.0 (mg/L)･

年 (NOAEL 相当) としている。 

腫瘍性の病変では、吸入経路では、肺などの呼吸器がん、膀胱がん、尿路系がんがみられ

ている。定量的な研究は少ないがその中で、米国ワシントン州の Tacoma 銅製錬所でのコホ

ート研究で得られた呼吸器がんの SMR は累積暴露量 0.75 (mg/m3)･年以上から増加しており、

Anaconda、Ronnskar 銅製錬所での研究も同様な傾向を示している。産業衛生学会 (2000) は

Tacoma 銅製錬所でのコホート研究のデータから、累積暴露量を基にした 40 年間の労働年数

の呼吸器過剰死亡リスクを、10-3 に対して 3μg/m3 と提案している。 

無機ヒ素を高濃度に含む飲料水による経口的な暴露では台湾、チリ、日本、米国等での疫

学研究が多数あり、皮膚、膀胱、尿路系、腎臓、肺、肝臓、消化器系等の多臓器にがんの有

意な増加が報告されている。チリの症例対照研究で飲料水濃度 30～49μg/L 以上で無機ヒ素

による肺がん患者のオッズ比の増加、台湾のコホート研究で膀胱がんの罹患率が 100μg/L 超

で増加しているように濃度と発がんの相関性は明確である。一方、米国 EPA (2001) は水道水

基準の 大汚染濃度 (MCL) を、台湾での疫学的知見に基づいて 10μg/L の生涯発がん過剰

リスク平均 0.63～2.99×10-4 (90 パーセンタイル 1.32～6.09×10-4) と算出し、2006 年に 10μ

g/L に設定した。これに対し、米国では、低濃度では膀胱、肺、皮膚がんの増加の証拠は見

つかっていない、台湾のヒ素汚染地域の膀胱がん死亡率は深い掘り抜き井戸のヒ素濃度 (高
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濃度) に依存し浅い井戸の濃度 (低濃度) には依存しない、井戸水中の特定の汚染物、例え

ばフミン酸、蛍光物質、かび毒等との共同で作用しているとする報告もある。さらに、無機

ヒ素自体は DNA に直接作用する物質ではないものの、無機ヒ素は、高タンパク質摂取、栄

養状態や民族による感受性の差異、紫外線による皮膚がんの誘導、セレン等の環境中にある

化学物質による影響など種々の修飾、無機ヒ素の発がんメカニズムも単独ではなく共同発が

ん物質として関与している可能性も論議されている。 

WHO (2003, 2004) は内臓のがんや皮膚がんと飲料水中のヒ素の摂取量に相関がみられて

いるが、依然として低濃度での実際のリスクに相当の不確実性があることから、暫定ガイド

ライン値として 10μg/L を設定している。 

無機ヒ素のヒトへの生殖毒性は、長期的なヒ素の飲用は自然流産と死産のリスクの増加が

認められたが、一般的に器官形成期の母親の暴露量と交絡因子の管理が正確でなく、明確な

一致点はない。胎児には母体から経胎盤的に有機のヒ素として移行する。母乳からの移行は

少ない。 

無機ヒ素に暴露されたヒトの末梢血リンパ球や尿路上皮細胞で、小核、染色体異常、姉妹

染色分体交換の頻度が増加した。無機ヒ素はヒトに染色体異常誘発作用を示すが、点突然変

異を引き起こす作用は弱く、DNA に直接作用する物質ではないと推察される。 

 

なお、今までヒトの尿中にはAs(Ⅲ)、As(V)、MMA(V)、DMA(V)が検出され、MMA(V)と

DMA(V)がAsに比べて尿中に短時間に排泄されるため、直近の暴露のバイオマーカーとして、

従来疫学研究で用いられてきている (Chen et al., 2003a, b)。一方、MMA(Ⅲ)やDMA(Ⅲ)は不安

定で、保存時間、基質、温度に影響を受け保存中に急速に酸化されるため、過去良い分析方

法がなかった。 

新しい分析法を用いて、MMA(Ⅲ)とDMA(Ⅲ)が高濃度のヒ素を含む井水を長期的に摂取し

ている内蒙古の住民の尿に検出されている (Le et al., 2000)。 

メキシコ中部のヒ素汚染地域で住民の尿中ヒ素濃度を検討した横断研究で、同地域のヒ素

に暴露されていない住民の尿中濃度は、As(V): 3.6、As(Ⅲ): 1.6、MMA(V): 0.6、MMA(Ⅲ): 2.2、

DMA(V): 7.4、DMA(Ⅲ): 7.9、総ヒ素: 33.3μg/gｸﾚｱﾁﾆﾝであるのに対し、ヒ素に暴露され且つ皮

膚疾患のある住民の尿中濃度は、As(V): 8.2、As(Ⅲ): 6.3、MMA(V): 2.0、MMA(Ⅲ): 7.5、DMA(V): 

19.8、DMA(Ⅲ): 51.9、総ヒ素: 121.2μg/gｸﾚｱﾁﾆﾝであった。また、ヒ素に暴露された住民の内、

皮膚疾患のある住民は皮膚疾患のない住民に比べて尿中MMA(Ⅲ)濃度のみが有意に高かった 

(4.8→7.5μg/gｸﾚｱﾁﾆﾝ) (Valenzuela et al., 2005)。 

新しい分析法は、極めて精度の高い分析であるため採取後すぐに分析する必要があること、

採取後のヒ素の付着・混入も問題になり、実際のフィールドでの取扱いは容易ではない。こ

の点で、手指の爪がバイオマーカーとしてヒ素汚染地域の研究に提案されている (Mandal et 

al., 2004)。今後、新しい分析法を用いて更に研究が進展してゆくことが期待される。 

 

8.3 実験動物に対する毒性 

8.3.1 急性毒性 

ヒ素及びその無機化合物の実験動物に対する急性毒性試験結果を表 8-6 に示す (Bencko et 
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al., 1978; Done and Peart, 1971; Franke and Moxon, 1936; Gaines, 1960; Harrison et al., 1958; IPCS, 

2002; Kaise et al., 1985, 1989; Petrick et al., 2001)。 

三酸化二ヒ素の経口 LD50 はマウスの強制経口投与で 26～39 mg As/kg、ラットでは 15 mg 

As/kg、ヒ酸カルシウムはラットで 53 mg As/kg であった。飼料中に混ぜた条件、ゼラチンカ

プセルの条件では毒性はやや弱くなった。ヒ化水素の吸入 LC50 は、マウスで 250 mg/m3 (10

分)、ラットで 390 mg/m3 (10 分) であった。ヒ酸カルシウム、ヒ酸鉛の雌ラットでの経皮 LD50

は、それぞれ 400 mg As/kg 超、500 mg As/kg 超であった。腹腔内投与では、LD75 ではあるが、

ラットで亜ヒ酸ナトリウム、ヒ酸ナトリウムがそれぞれ 4～5 mg As/kg、14～18 mg As/kg、ハ

ムスターでは亜ヒ酸ナトリウムの LD50 は 8 mg As/kg であった。 

参考までに、As は動物の体内でメチル化されるが、メチル化された 5 価の MMA(V)、

DMA(V) の経口毒性は、As より急性毒性は低下した。3 価の MMA(Ⅲ)の腹腔内投与の LD50

は、ハムスターで 2 mg As/kg であり、同じハムスターの亜ヒ酸ナトリウムでの腹腔内投与の

LD50 8 mg As/kg と同程度の強い毒性がみられた。As のメチル化が必ずしも無毒化の機序では

ない (Hughes, 2002)。 

一般に、3 価のヒ素は 5 価のヒ素より毒性は強いとされており、マウスの三酸化二ヒ素の

急性経口毒性値は、5 価の MMA(V) より 36 倍強い。三酸化二ヒ素の急性経口毒性の症状は、

痙れん、吐気、消化管出血である。 

ヒ化水素の動物における急性吸入毒性は主に溶血作用であり、in vitro でも溶血を誘発する。

ラット及びイヌの赤血球を 0.56 mMol/L のヒ化水素で 2 時間定温放置すると約 20%の溶血が

観察された (Hatlelid et al., 1995)。 

F344 ラット、B6C3F1 マウス、C57BL/6 マウス、シリアンハムスターを用いたヒ化水素の

急性毒性試験で、すべての動物で 81 mg/m3、6 時間暴露で、死亡率が 100%であった (Morgan, 

1992)。 

マウスにヒ化水素の 16～84 mg/m3 を 1 時間吸入暴露し、造血系への影響について調べた試

験で、24 時間後におけるヘマトクリット値は暴露濃度の上昇と共に直線的に減少し、その減

少は 30 mg/m3 以上で有意であった。赤血球数もヘマトクリット値の減少と共に減少した 

(Peterson and Bhattecharyya, 1985)。 

 

表 8-6 ヒ素及びその無機化合物の急性毒性試験結果 
 化合物 マウス ラット ハムスター 

三酸化二ヒ素 26-39 (若齢雄、4 系統)
26 (雄、離乳直後) 

15 (雌雄) 
145 (雌雄、乾燥飼料中)

293 (雌雄、ゼラチンカプセ

ル中) 

ND 

ヒ酸カルシウム ND 53 (雌) ND 

亜ヒ酸ナトリウム ND 24 (雌雄、ゼラチンカプセ

ル中) 
ND 

経口 LD50 
(mg As/kg) 

ヒ酸鉛 ND 231 (雌) ND 
吸入 LC50 
(mg/m3) ヒ化水素 250 (10 分) 390 (10 分) ND 

ヒ酸カルシウム ND ＞400 (雌) ND 経皮 LD50 (mg 
As/kg) ヒ酸鉛 ND ＞500 (雌) ND 
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 化合物 マウス ラット ハムスター 
亜ヒ酸ナトリウム 8 (若齢雄) ND ND 筋肉内 LD50 

(mg As/kg) ヒ酸ナトリウム 21 (若齢雄) ND ND 
亜ヒ酸ナトリウム ND 4-5 (LD75 若齢雌雄不明) 8 腹腔内 LD50 

(mg As/kg) ヒ酸ナトリウム ND 14-18 (LD75 若齢雌雄不明) ND 
参考 

MMA(V) 916 ND ND 
DMA(V) 648 ND ND 
TMAO(V) 5,500 ND ND 

経口 LD50 
(mg As/kg) 

アルセノベタイン >4,260 ND ND 
腹腔内 LD50 
(mg As/kg) MMA(Ⅲ) ND ND 2 

ND：データなし                           出典: IPCS, 2001; Hughes, 2002. 
DMA(V)：ジメチルアルシン酸、MMA(Ⅲ)：モノメチルアルソナス酸、MMA(V)：モノメチルアルソン酸、 
TMAO(V)：トリメチルアルシンオキシド 
 

 

8.3.2 刺激性及び腐食性 

 調査した範囲内では、ヒ素及び無機化合物の実験動物に対する眼及び皮膚の刺激性に関す

る試験報告は得られていない。 

 

8.3.3 感作性 

ヒ素及びその無機化合物の実験動物に対する感作性試験結果を表 8-7 に示す。 

ヒ酸ナトリウムと亜ヒ酸ナトリウムは、モルモットを用いたマキシマイゼーション試験で

皮膚感作性を示さなかった (Wahlberg and Boman, 1986)。 

 

表 8-7 ヒ素及びその無機化合物の感作性試験結果 

動物種等 
試験法 

投与方法 
投与期間 投与量 結 果 文献 

モルモット ヒ酸ナトリウ

ム 
亜ヒ酸ナトリ

ウム 
マキシマイゼ

ーション法 

ND ND 亜ヒ酸ナトリウム、 
ヒ酸ナトリウムともグレ

ードⅠ (陽性率 0-8 %) 

Wahlberg & Boman, 
1986 

ND: データなし 
 

 

8.3.4 反復投与毒性 

ヒ素及びその無機化合物の実験動物に対する反復投与毒性試験結果を表 8-8 に示す。 

a. 経口投与 

a-1. マウス 

雄 ddY マウス (10 匹/群) に三酸化二ヒ素 (arsenic trioxide) の 0、3、10 mg/kg/日を 14 日間

強制経口投与し、大脳皮質、海馬、視床下部、線条体中の三酸化二ヒ素濃度とモノアミン量

の測定及び垂直及び水平運動機能を調べた試験で、三酸化二ヒ素は血液-脳関門を通過し、ヒ

http://www.ncbi.nlm.nih.gov/entrez/query.fcgi?db=pubmed&cmd=Search&term=%22Boman+A%22%5BAuthor%5D
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素濃度は脳の部位によって差 (視床下部＞大脳皮質≧線条体＞海馬) はあるが用量依存性を

示した。ノルエピネフリンとドーパミンの代謝は、大脳皮質、海馬、視床下部では増大し、

線条体では減少した。また、5-ヒドロキシトリプトアミンの代謝はいずれの部位でも増大し

ており、三酸化二ヒ素は中枢神経系の代謝機能を変化させた。垂直及び水平運動機能は、3 

mg/kg/日では増加し、10 mg/kg/日では減少した (Itoh et al., 1990)。 

雄の Swiss マウスに亜ヒ酸ナトリウム (sodium arsenite) 0、0.5、2、10 ppm を 3 週間飲水投

与した試験で、1 次免疫応答反応 (IgM 産生) 及び 2 次免疫応答反応 (IgG 産生) は、0.5 ppm

で 大に抑制され、応答は対照の約 50%であった。肝臓及び腎臓におけるヒ素の濃度は 10 

ppm 群で高かったが、液性免疫抑制との関連はみられなかった (Blakley et al., 1980)。 

雌の B6C3F1 マウス (12 匹/群) にヒ酸二ナトリウム (Na2HAsO4･7H2O) を 0、0.014、1.4 mg 

As/L (0、3、300μg As/kg/日相当; 本評価書換算) を 28 日間飲水投与した試験で、摂餌量、

摂水量、体重増加に影響はなかった。0.014 mg As/L 群以上で血漿中のトリグリセリドの減少

及び肝細胞空胞変性がみられた。1.4 mg As/L 群では、肝臓、肺及び腎臓の絶対･相対重量が

減少した。また、肝臓の非タンパク性スルフィドリル量の低下、血漿中のグルコースの減少、

血漿中のクレアチニンの増加がみられた。クレアチニンの増加は、ヒ素が腎臓に影響を及ぼ

していることを示唆するが、尿分析ではアルカリホスファターゼ活性に変化なく、また、病

理組織学的検査でも腎臓に異常はみられなかったため、投与が腎臓に影響を与えたかは不明

であるとしている (Hughes and Thompson, 1996)。本評価書では、肝細胞の組織学的変化を指

標にこの試験の LOAEL を 0.014 mg As/L (3μg As/kg/日) と判断した。 

ⅴ-Ha-ras トランスジェニックマウスに As(Ⅲ) 150 As ppm、As(V) 200 As ppm、MMA(V) 

1,500 As ppm、DMA(V) 1,000 As ppm を 17 週間飲水投与した。ヒ素投与開始から 4 週間後に

12-O-tetradecanoylphorbol-13-acetate (TPA) を背部皮膚に 4 回/2 週間、塗布した。その結果、

肝臓には腫瘍は発生せず、アポトーシス、壊死巣等がみられた。肝臓でのヒ素の蓄積は、化

学種に関係なく、投与量に強い相関があった (MMA(V)≫DMA(V)＞As(V)＞As(Ⅲ))。その他、

広汎な DNA メチル化の減少、多くの遺伝子発現 (グルタチオン-S-トランスフェラーゼ、酸

化ストレス、アポトーシス、細胞増殖、初期の腫瘍発現に関連する遺伝子など) の変化を引

き起こした (Xie et al., 2004)。 

雄マウスに亜ヒ酸ナトリウム (sodium arsenite) を 0、53.39、133.47、266.95、533.90μmole/L 

(ヒ素として) (0、4、10、20、40 As ppm) 含む飲水を 35 日間投与し、生殖能への影響を調べ

る目的で生殖器 (精巣、精巣上体、精管)・副生殖器 (前立腺、精のう) 重量、精子数、精子

運動能、異常精子出現頻度を検討した。その結果、体重、生殖器・副生殖器重量は変わらな

かった。しかし、533.90μM/L 群に精子数の有意な減少、精子運動能の有意な低下及び異常

精子出現頻度の有意な増加がみられた。また精巣のヒ素濃度は対照群の 0.52 mg As/kg に対し

533.90μmole/L 群 (10～12.5 mg As/kg/日相当、大村、2002 換算) では 5.26 mg As/kg と約 10

倍の濃度であった。精巣の 17β-ヒドロキシステロイドデヒドロゲナーゼ濃度は低下し、乳

酸デヒドロゲナーゼとγ-グルタミルトランスペプチダーゼは活性が増加した (Pant et al., 

2001)。 

雄の Swiss マウス (10～12 匹/群) に三酸化ヒ素 (As2O3) 0.5 mg/kg を 30 日間経口投与し、

精巣への影響を調べた。その結果、精巣中のコレステロール濃度増加、タンパク質濃度は減
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少し、精巣の組織変化 (精細管変性と精上皮細胞の剥落) と共に精細管内腔に精子がみられ

なかった。また、精巣中の 3β-及び 17β-ヒドロキシステロイドデヒドロゲナーゼ濃度は低

下し、血清のテストステロンも減少した (Chinoy et al., 2004)。 

雄の Swiss マウスに sodium arsenite (NaAsO2) 53.39μmole/L (4 ppm As) を 365 日間飲水投与

した。精巣重量は減少したが、精巣上体と副生殖器重量は変わらなかった。精子数と精子運

動性は減少し、異常精子の割合は増加した。更に、精子形成や精細胞、セルトリ細胞に関与

する酵素類 (ソルビトールデヒドロゲナーゼ、アシッドホスファターゼ、乳酸デヒドロゲナ

ーゼ、γ-グルタミルトランスペプチダーゼ、17β-ヒドロキシステロイドデヒドロゲナーゼ) 

は影響を受けた (Pant et al., 2004)。 

 

a-2. ラット 

雄 Wistar ラット (各 30 匹/群) に三酸化二ヒ素 (As2O3) の 0、0.125、12.5、62.5 ppm を含

む飲水 (0、0.006、0.588、2.312 mg As/匹/日) を 7 か月間投与し、その後 4 か月間の回復期間

を設けた。固型飼料中に含まれるヒ素を加えると、合計投与量はそれぞれ 0.012、0.018、0.600、

2.324 mg As/匹/日である。その結果、12.5、62.5 ppm 群の体重は対照群より増加した。0.125 ppm

以上の群で、肝臓相対重量の増加 (統計処理せず)、病理組織学的検査では、肝細胞索の不規

則化、肝細胞変性及び肥大、肝小葉の円形細胞浸潤、肝小葉の類壊死、肝小葉周辺部の胆管

増生、グリソン鞘の円形細胞浸潤がみられた。 も顕著な変化は、用量依存性の肝小葉周辺

部の胆管増生であり、0.125 ppm 群では回復期間 2 か月目、12.5 ppm 群では投与 7 か月目、

62.5 ppm 群では、投与 3 か月目にすでに観察され、その発生時期は高濃度ほど早まった。ま

た、これら肝臓にみられた病理組織学的変化は 4 か月間の回復期間後も依然みられ、回復性

は認められなかった (Ishinishi et al., 1980)。本評価書では、この試験の LOAEL を肝臓の病理

組織学的変化を指標に 0.125 ppm (合計値 0.018 mg As/匹/日) と判断した。合計値 0.018 mg As/

匹/日はラットの投与終了時の対照群の体重約 500g で換算すると 0.036 mg As/kg/日相当、対

照群 0.012 mg As/匹/日は 0.024 mg As/kg/日相当となり、NOAEL は 0.024 から 0.036 mg As/kg/

日の間にあると推測された。 

雄 SD ラットにヒ酸ナトリウム (sodium arsenate) 0、50μg/mL を 320 日間飲水投与し、心

血管系機能を調べた試験で、長期の暴露で圧反射感受性は変化がなかったが、抗迷走神経作

用に関係する交感神経性の機能亢進、感受性亢進が示唆された。試験終了時に尿中に高濃度

のヒ素の排泄がみられた。腎臓、肝臓ともにヒ素の蓄積があり、病理組織学的検査では腎臓

の糸球体及び尿細管の限局性変化 (メサンギウム基質の部分肥厚を伴う糸球体毛細血管の拡

張・尿細管内腔に赤血球・近位尿細管上皮細胞内にヘモジデリン顆粒・一部尿細管の管腔内

に不定形硝子円柱)、肝臓小葉中心静脈近傍の肝細胞腫大がみられた。その他の組織には変化

がなかった (Carmignani et al., 1983)。 

 

a-3. イヌ 

雌イヌ (ビーグル、7～8 か月、6 匹/群) に亜ヒ酸ナトリウム (NaAsO2) を 0、1、2、4 mg/kg/

日含む餌を 4 mg/kg/日群は 119 日間、その他の群は 183 日間投与し、ほかに、摂餌量を制限

した対照群を設けた。その結果、4 mg/kg/日群は投与後 1～3 週に、他の群より摂餌量が低下
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したが、4 週以降は回復した。59 日目から亜ヒ酸ナトリウムの影響をより確実にみるため、

投与量を倍量の 0、2、4、8 mg/kg/日 (0.9、1.9、3.7 mg As/kg/日) に変更した。投与量の増加

と共に摂餌量の減少及び体重増加抑制がみられ、第 17 週目で高用量群で体重が投与開始時よ

り 20%減少したため投与を中止した。これは摂餌量を制限した対照群にもみられており、摂

餌量の低下による体重減少と判断された。他の群は第 26 週目まで投与を続けた。その結果、

2 mg/kg/日群以上で血清 ALT 活性の上昇がみられた。4 mg/kg/日群以上で血清 AST 活性の上

昇がみられた。血清 ALT、AST 活性の上昇は、亜ヒ酸ナトリウムの肝細胞の膜透過性への影

響を示唆したが、病理組織学的検査では肝臓に影響はみられなかった (Neiger and Osweiler, 

1989)。本評価書では、血清 ALT、AST 活性の上昇を指標にこの試験の LOAEL を 2 mg/kg/

日(0.9 mg As/kg/日) と判断した。 

 

b. 吸入暴露 

b-1. マウス 

雌 B6C3F1 マウス (12 匹/群) にヒ化水素 0、0.5、2.5、5 ppm (0、1.6、7.8、16 mg As/m3) を

6 時間/日、14 日間吸入暴露し、回復期間を設けた試験で、全ての群で体重には影響はみられ

なかったが、濃度に依存した著しい脾臓腫大が 0.5 ppm 以上の群でみられた。病理組織学的

検査では、0.5 ppm 以上の群で、脾臓の用量依存性の髄外造血亢進、赤脾髄における赤血球

の破壊像とマクロファージのヘモジデリン沈着がみられた。暴露終了 1 日後の血液検査で、

0.5 ppm 以上の群で白血球数の増加、2.5 ppm 以上の群で赤血球数の低下、平均赤血球容積 

(MCV) の増加、5 ppm 群でヘモグロビン濃度の低下が観察され、15 日後の血液検査で 0.5 ppm

以上の群で MCV の増加、5 ppm 群でヘモグロビン濃度の低下、23 日後の血液検査で 5 ppm

群で MCV の増加が依然としてみられた。骨髄での赤血球産生能を示す赤芽球コロニー形成

細胞数は、暴露終了 3 日後に 0.5 ppm 以上の群で、24 日後では 5 ppm 群で有意に低下してい

たが、顆粒球-マクロファージ系芽球の活性は暴露終了 2 日後の 0.5 ppm 以上の群で有意に低

下し、22 日目には回復しており、赤血球前駆細胞は顆粒球-マクロファージ前駆細胞よりヒ

化水素に感受性が高かった (Hong et al., 1989)。本評価書ではヒ化水素の造血系への影響を指

標としてこの試験での LOAEL を 0.5 ppm (1.6 mg As/m3) と判断した。 

雌 B6C3F1 マウス (12 匹/群) にヒ化水素 0、0.025、0.5、2.5 ppm (0、0.08、1.6、7.8 mg As/m3) 

を 6 時間/日、5 日/週、12 週間吸入暴露し、回復期間を設けた試験で、全ての群で体重には

影響はみられなかったが、濃度に依存した著しい脾臓腫大が 0.025 ppm 以上の群でみられた。

病理組織学的検査では、0.025 ppm 以上の群で脾臓の髄外造血亢進、赤脾髄における赤血球

の破壊像とマクロファージにヘモジデリンの沈着がみられた。暴露終了 3 日後の血液検査で、

0.025 ppm 以上の群で MCV の増加、0.5 ppm 以上の群で白血球数の増加、2.5 ppm 群で赤血球

数・ヘマトクリット値・ヘモグロビン濃度の低下がみられ、20 日後の血液検査では全て回復

していた。赤芽球コロニー形成細胞数は暴露終了後 6、21 日目に 2.5 ppm 群で有意に低下し

ていたが、顆粒球-マクロファージ系芽球の活性は変わらなかった (Hong et al., 1989)。本評価

書ではヒ化水素の造血系への影響を指標としてこの試験での LOAEL を 0.025 ppm (0.08 mg 

As/m3) と判断した。 

雌雄の B6C3F1 マウス (各 10 匹/群) にヒ化水素の 0、0.025、0.5、2.5 ppm (0、0.08、1.6、
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7.8 mg As/m3) を 6 時間/日、5 日間/週、5、15、90 日間吸入暴露し、末梢血を調べた試験で、

5 日後には 2.5 ppm 群で中等度の溶血性貧血がみられ、赤血球数・ヘマトクリット・ヘモグ

ロビン濃度の減少、平均赤血球ヘモグロビン量  (MCH)、平均赤血球ヘモグロビン濃度 

(MCHC) が増加した。網状赤血球数も増加した。15、90 日後では、貧血は重篤ではなかった

が、MCV はより増加し、網状赤血球数の代償性増加が顕著であった。また、90 日後の 2.5 ppm

群の血液で、メトヘモグロビン濃度が高値であった (Blair et al., 1990a)。本評価書では、この

試験でのヒ化水素の NOAEL は溶血性貧血を指標にして 0.5 ppm (1.6 mg As/m3) と判断した。 

雌雄の B6C3F1 マウス (各 16 匹/群) にヒ化水素 0、0.025、0.5、2.5 ppm (0、0.08、1.6、7.8 

mg As/m3) を 6 時間/日、5 日/週、13 週間吸入暴露した試験で、0.5 ppm 以上の群の雄で、脾

臓相対重量増加、脾臓の腫大・ヘモジデリン沈着・髄外造血がみられ、同様の所見は雌では

2.5 ppm 群にみられた。2.5 ppm 群の雌雄に、未熟赤血球数の増加の指標である赤血球中アミ

ノレブリン酸脱水酵素活性が増加し、肝臓では毛細胆管性胆汁うっ滞が雄で 7/10 匹、雌で

3/10 匹にみられた。2.5 ppm 群の雄では更に肝臓の相対重量が増加していた (Blair et al., 

1990b)。本評価書ではヒ化水素の造血系への影響としてみられた脾臓の変化を指標としてこ

の試験での NOAEL を 0.025 ppm (0.08 mg As/m3) と判断した。 

Blair らはラットやハムスターでも同様な試験を実施し、ヒ化水素はラットに対して強い毒

性があることを報告している。 

 

b-2. ラット 

雌雄の F344 ラット (各 16 匹/群) にヒ化水素 0、0.025、0.5、2.5 ppm (0、0.08、1.6、7.8 mg 

As/m3) を 6 時間/日、5 日/週、13 週間吸入暴露した試験で、0.025 ppm 以上の群の雌で、赤

血球数低下、ヘモグロビン濃度低下、ヘマトクリット値低下がみられた。0.5 ppm 以上の群

の雌雄で、脾臓の相対重量増加、MCV・MCH 値の上昇、アミノレブリン酸脱水酵素活性の

増加がみられ、雄では赤血球数の低下、ヘモグロビン濃度の低下、ヘマトクリット値の低下

が観察された。 高用量の 2.5 ppm 群では、雌雄で血小板数増加、脾臓の腫大・ヘモジデリ

ン沈着・髄外造血、骨髄過形成が観察され、肝臓のヒ化水素濃度は用量に依存して対照群の

4～5 倍に達していた。また、雌の肝臓の相対重量は増加した (Blair et al., 1990b)。著者らは、

低投与群 (0.025 ppm 群) の雌で有意な貧血がみられたとしており、本評価書では、この試

験での LOAEL は貧血を指標にして 0.025 ppm (0.08 mg As/m3) と判断した。 

 

b-3. ハムスター 

雌雄のシリアンゴールデンハムスターにヒ化水素 0、0.5、2.5、5 ppm (0、1.6、7.8、16 mg As/m3) 

を 6 時間/日、5 日/週、28 日間吸入暴露した試験で、0.5 ppm 以上の群の雌雄で暴露 3 日目に

ヘマトクリット値が低下、試験終了時に雄にアミノレブリン酸脱水酵素活性の増加がみられ

た。2.5 ppm 以上の群の雌雄で、脾臓相対重量増加、脾臓の腫大・ヘモジデリン沈着・髄外

造血、肝臓のヘモジデリン沈着が観察され、雌ではアミノレブリン酸脱水酵素活性の増加が

みられた (Blair et al., 1990b)。 
 

以上、無機ヒ素化合物の反復投与毒性試験での標的器官/組織は、経口経路では肝臓、腎臓、
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免疫系、神経系及び精巣、ヒ化水素の吸入暴露では血液系であった。 

経口投与における 小の N(L)OAEL として、マウスにヒ酸二ナトリウムを 28 日間飲水投

与した試験で、肝細胞空胞変性を指標にして LOAEL は 0.014 mg As/L (3μg As/kg/日) である 

(Hughes and Thompson, 1996)。 

吸入による反復暴露試験はヒ化水素で実施されており、その LOAEL はマウスに 12 週間吸

入暴露した時の造血系への影響を指標として、またラットに 13 週間吸入暴露したときの貧血

を指標にして 0.025 ppm (0.08 mg As/m3) (Blair et al., 1990b; Hong et al., 1989) である。 

 

表 8-8 ヒ素及びその無機化合物の反復投与毒性試験結果 
動物種等 投与方

法 
投与期間 投与量 結    果 文献 

マウス 
ddY 
雄 
10 匹/群 

経口

投与 
(強制) 

14 日間 三酸化二ヒ

素 (arsenic 
trioxide) 
0、3、10 
mg/kg/日 

三酸化二ヒ素は血液-脳関門を通過し、脳中濃度

は部位によって差はあるが用量依存性 
三酸化二ヒ素は中枢神経系の代謝機能を変化 
垂直及び水平運動機能は、3 mg/kg/日では増加、

10 mg/kg/日では減少 

Itoh et al., 
1990 

マウス 
Swiss 
雄 

経口

投与

(飲水) 

3 週間 亜ヒ酸ナト

リウム 
(sodium 
arsenite) 
0、0.5、2、10 
ppm 

1 次及び 2 次免疫応答反応(免疫グロブリン IgM
及び IgG の産生)は、0.5 ppm で 大抑制、応答

は対照の約 50% 
肝臓・腎臓のヒ素濃度は 10 ppm 群で高かった。

液性免疫抑制との関連なし 

Blakley et 
al., 1980 

マウス 
B6C3F1 
雌 
12 匹/群 
 

経口

投与

(飲水) 

28 日間 ヒ酸二ナト

リウム 
(Na2HAsO4･

7H2O) 0、
0.014、1.4 mg 
As/L (0、3、
300μg As/kg/
日相当) 

摂餌量、摂水量、体重増加対照と有意差なし 
0.014 mg As/L 以上： 

血漿中のトリグリセリド減少 
肝細胞空胞変性 

1.4 mg As/L： 
肝臓、肺及び腎臓の絶対･相対重量の減少 
肝臓の非タンパク性スルフィドリル量低

下、血漿中のグルコースの減少、血漿中の

クレアチニンの増加 
 

LOAEL: 0.014 mg As/L (3μg As/kg/日)(肝細胞の

組織学的変化)(本評価書判断) 

Hughes & 
Thompson, 
1996 

ⅴ

-Ha-ras
ト ラ ン

ス ジ ェ

ニ ッ ク

マウス 
雌 

経口

投与

(飲水) 

17 週間 As(Ⅲ) 150 As 
ppm、As(V) 
200 As ppm、

MMA(V) 

1,500 As 
ppm、DMA(V) 

1,000 As ppm; 
4 週間後

TPA1.25μ
g/200mL を背

部に 4 回塗付

肝臓のみ検討 
肝臓に腫瘍はみられなかったが、前がん病変は

みられた。 
 
As(Ⅲ) 150 As ppm: 

死亡：3/15 例（20%） 
アポトーシスと壊死巣 
ヒ素蓄積量：1.2μg/g 組織 
 

As(V) 200 As ppm: 
ヒ素蓄積量：2.0μg/g 組織 
 

MMA(V) 1,500 As ppm: 
死亡：6/15 例（40%） 
炎症細胞浸潤、変性、細胞腫大 
ヒ素蓄積量：16μg/g 組織（表から読取） 
 

DMA(V) 1,000 As ppm:  
死亡：3/15 例（20%） 
炎症巣、肝細胞変性 

Xie et al., 
2004 
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動物種等 投与方

法 
投与期間 投与量 結    果 文献 

ヒ素蓄積量：7μg/g 組織（表から読取） 
 

肝臓でのヒ素の蓄積は、化学種に関係なく、投

与量に強い相関あり 
MMA(V)≫DMA(V)＞As(V)＞As(Ⅲ) 

 

そのほか、広汎な DNA メチル化の減少、多く

の遺伝子発現  (グルタチオン-S-トランスフェ

ラーゼ、酸化ストレス、アポトーシス、細胞増

殖、初期の腫瘍発現に関連する遺伝子など) の
変化を引き起こした。 

マウス 
雄  

経口

投与

(飲水) 

35 日間  亜ヒ酸ナト

リウム 
(sodium 
arsenite) 
0、53.39、
133.47、
266.95、
533.90μmole 
As/L (0、4、
10、20、40 
ppm As) 

533.90μmole/L (10-12.5 mg As/kg/日、大村

(2002)換算）：精子数の減少 
精子運動能の低下 
異常精子出現頻度の増加 
精巣中のヒ素濃度対照の 10 倍 
精巣：17β-ヒドロキシステロイ

ドデヒドロゲナーゼ濃度低下、

乳酸デヒドロゲナーゼ・γ-グル

タミルトランスペプチダーゼ活

性増加 

Pant et al., 
2001 

マ ウ ス

Swiss 
雄 
10-12 匹/
群 

経口

投与 
(強制) 

30 日間 三酸化ヒ素 
(As2O3) 
0、0.5 mg/kg

0.5 mg/kg： 
精巣中のコレステロール濃度増加 

タンパク質濃度減少 
精巣の精細管変性と精上皮細胞の剥落 
精細管内腔に精子なし 
精巣中の 3β-、17β-ヒドロキシステロイドデ

ヒドロゲナーゼ濃度低下 
血清のテストステロン減少 

Chinoy et 
al., 2004 

マ ウ ス

Swiss 
雄 

経口

投与

(飲水) 

365 日

間 
sodium 
arsenite 
(NaAsO2) 
53.39μ
mole/L (4 ppm 
As) 

53.39μmole/L: 
精巣重量減少 
精巣上体、副生殖器重量変化なし 
精子数、精子運動性減少 
異常精子の割合増加 

精子形成や精細胞、セルトリ細胞に関与する酵

素類（ソルビトールデヒドロゲナーゼ、アシッ

ドホスファターゼ、乳酸デヒドロゲナーゼ、γ

-グルタミルトランスペプチダーゼ、17β-ヒド

ロキシステロイドデヒドロゲナーゼ）は影響を

受けた 

Pant et al., 
2004 

ラット 
Wistar 
雄 
各 30 匹/
群 

経口

投与

(飲水) 

投 与 期

間 
7 か月 
回 復 期

間 
4 か月 

三酸化二ヒ

素 (As2O3) 
0、0.125、
12.5、62.5 
ppm (0、
0.008、0.776、
3.053 mg/匹/
日:0、 
0.006、0.588、
2.312 mg As/
匹/日) 
固型飼料中

に含まれる

ヒ素: 0.012 
mg As/匹/日 

0.125 ppm 以上： 
肝臓相対重量増加（統計処理せず） 
肝細胞索の不規則化 
肝細胞変性及び肥大 
肝小葉の円形細胞浸潤 
肝小葉の類壊死 
肝小葉周辺部胆管増生 
グリソン鞘の円形細胞浸潤 

上記肝臓の病理組織学的所見は 4 か月の回復期

間後もみられた。 
 
        小葉周辺部胆管増生  

投与期間 回復期間  
月数(投与開始後)   3    7    9     11 
 対照           0/8  1/9  0/5   0/5 

Ishinishi et 
al., 1980 
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動物種等 投与方

法 
投与期間 投与量 結    果 文献 

(計算値) 
合計投与量:
それぞれ

0.012、0.018、
0.600、2.324 
mg As/匹/日 

 0.125 ppm      0/8  0/8  4/5   5/8 
 12.5 ppm       0/8  1/8  5/5   4/5 
 62.5 ppm       3/9  2/8  4/4   5/8 
 
LOAEL：0.125 ppm (0.036 mg As/kg/日相当 )  

(肝臓の病理組織学的変化） (本評価書

判断） 
NOAEL：0-0.125 ppm (0.024-0.036 mg As/kg/日相

当) (肝臓の病理組織学的変化) (本評価

書判断) 
ラット 
SD 
雄 

経口

投与

(飲水) 

320 日

間 
ヒ酸ナトリ

ウム (sodium 
arsenate) 
0、50μg/mL

50 μg As/mL： 
試験終了時に尿中に高濃度のヒ素排泄 
腎臓、肝臓にヒ素の蓄積、腎臓の糸球体及び尿

細管の限局性変化、肝臓小葉中心静脈近傍の肝

細胞の腫大 
圧反射感受性には変化なし 
恐らく抗迷走神経作用に関係する交感神経性

の機能亢進/感受性亢進がみられた。 

Carmignani 
et al., 1983

イヌ 
ビ ー グ

ル 
雌 
7-8 か月 
6 匹/群 

経口

投与

(混餌) 

高用量

群：17
週間、 
その他

の群 
26 週間 

亜ヒ酸ナト

リウム 
(NaAsO2) 
第 1-8 週 
0、 1、 2、 4 
mg/kg/日 
第 9-17、-26
週 
0、2、4、8 
mg/kg/日 
(0.9、1.9、3.7 
mg As/kg/日) 
に変更 
その他に

pair-fed 群 

血清 AST 
       第 1-8 週 第 9-17 週 第 9-26 週 
対照      18      17          16 
低用量    21 (1)   19  (2)      20 (2) 
中用量    22 (2)   29**(4)      29* (4) 
高用量    26* (4)   26* (8) 
pair-fed    16       15                
血清 ALT 
       第 1-8 週 第 9-17 週 第 9-26 週 
対照      29        24         23 
低用量    37 (1)     42 (2)      44* (2) 
中用量    27 (2)     42 (4)      45**(4) 
高用量    98** (4)   84**(8) 
pair-fed    23       22                
括弧内は投与量、*ｐ＜0.05、**ｐ＜0.01 
 
病理組織学的検査で肝臓への影響なし 
59 日目以降の投与量の増加と共に摂餌量の減

少及び体重増加抑制がみられたが、摂餌量を制

限した対照群でも低下したため、亜ヒ酸ナトリ

ウム投与の影響ではない 
 
LOAEL: 2 mg/kg/日(0.9 mg As/kg/日)(血清 ALT、
AST 活性の上昇)( 本評価書判断) 

Neiger &  
Osweiler, 
1989 

マウス 
B6C3F1 

雌 
各 12 匹/
群 
 

 

 

吸入 14 日間 
6 時間/
日 

ヒ化水素 
0、0.5、2.5、
5 ppm (0、1.6、
7.8、16 mg 
As/m3) 

体重に変化なし 
0.5 ppm 以上の群： 

脾臓腫大（濃度依存性）、髄外造血亢進、赤

脾髄における赤血球の破壊像とマ

クロファージのヘモジデリン沈着

（濃度依存性） 
暴露終了 1 日後： 

0.5 ppm 以上の群：白血球数の増加 
2.5 ppm 以上の群：赤血球数低下、平均赤血

球容積増加 
5 ppm 群：ヘモグロビン濃度低下 

2 日後： 
0.5 ppm 以上の群：顆粒球-マクロファージ系

芽球の活性低下 

Hong et al., 
1989 
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動物種等 投与方

法 
投与期間 投与量 結    果 文献 

3 日後： 
0.5 ppm 以上の群：赤芽球コロニー形成細胞

数減少 
15 日後： 

0.5 ppm 以上の群：平均赤血球容積増加 
5 ppm 群：ヘモグロビン濃度低下 

23 日後： 
   5 ppm 群：平均赤血球容積増加 
24 日後： 

5 ppm 群：赤芽球コロニー形成細胞数減少 
 
LOAEL: 0.5 ppm (1.6 mg As/m3) (貧血) (本評価

書判断) 
マウス 
B6C3F1 
雌 
各 12 匹/
群 

吸入 12 週間 
6 時間 /
日 
5 日/週  

ヒ化水素 
0、0.025、0.5、
2.5 ppm (0、
0.08、1.6、7.8 
mg As/m3) 

体重に変化なし 
0.025 ppm 以上の群： 

脾臓腫大（濃度依存性）、髄外造血亢進、赤

脾髄における赤血球の破壊像とマクロファ

ージのヘモジデリン沈着（濃度依存性） 
暴露終了 3 日後： 

0.025 ppm 以上の群：平均赤血球容積増加 
0.5 ppm 以上の群：白血球数増加 
2.5 ppm 群：赤血球数・ヘマトクリット値・

ヘモグロビン濃度低下 
6、21 日後： 

2.5 ppm 群：赤芽球コロニー形成細胞数低下 
 
LOAEL: 0.025 ppm (0.08 mg As/m3) (造血系) (本
評価書判断) 

Hong et al., 
1989 

マウス 
B6C3F1 
雌雄 
各 10 匹 

吸入 5、15、
90 日間 
6 時間 /
日 
5 日/週 

ヒ化水素 
0、0.025、0.5、
2.5 ppm (0、
0.08、1.6、7.8 
mg As/m3) 

5 日後： 
2.5 ppm 群： 
中等度の溶血性貧血、赤血球数・ヘマトク

リット・ヘモグロビン濃度の減少、平均

赤血球ヘモグロビン量(MCH)、平均赤血

球ヘモグロビン濃度(MCHC)の増加。網状

赤血球数も増加 
15、90 日後： 

2.5 ppm 群： 
貧血は重篤ではなかったが、平均赤血球容

積はより増加、網状赤血球数の代償性増

加が顕著。90 日後、メトヘモグロビン濃

度が高値 
 

NOAEL：0.5 ppm (1.6 mg As/m3) (貧血) (本評価

書判断)  

Blair et al., 
1990a 
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動物種等 投与方

法 
投与期間 投与量 結    果 文献 

マウス 
B6C3F1 
雌雄 
各 16 匹/
群 

吸入 13 週間 
6 時間 /
日 
5 日/週 

ヒ化水素 
0、0.025、0.5、
2.5 ppm (0、
0.08、1.6、7.8 
mg As/m3) 

0.5 ppm 以上の群： 
雄：脾臓相対重量増加、脾臓の腫大・ヘモジ

デリン沈着・髄外造血 
2.5 ppm： 

雌雄：アミノレブリン酸脱水酵素活性増加、

肝臓の毛細胆管性胆汁うっ滞 (雄 7/10、
雌 3/10) 

雄：肝臓相対重量増加 
雌：脾臓相対重量増加、脾臓の腫大・ヘモジ

デリン沈着・髄外造血 
 

NOAEL: 0.025 ppm (0.08 mg As/m3) (造血系) (本
評価書判断) 

Blair et al., 
1990b 

ラット 
F344 
雌雄 
各 16 匹/
群 

吸入 13 週間 
6 時間 /
日 
5 日/週 

ヒ化水素 
0、0.025、0.5、
2.5 ppm (0、
0.08、1.6、7.8 
mg As/m3) 

0.025 ppm 以上の群： 
雌：赤血球数低下 (暴露 80/81 日目)、ヘモグ

ロビン濃度低下 (暴露 80/81 日目)、ヘマ

トクリット値低下 (暴露 80/81 日目) 
0.5 ppm 以上の群： 

雌雄：脾臓相対重量増加、ヘマトクリット値

低下 (暴露 3 日目)、MCV・MCH 値上昇 
(暴露 80/81 日目)、アミノレブリン酸脱水

酵素活性増加 
雄：赤血球数低下 (暴露 80/81 日目)、ヘモグ

ロビン濃度低下 (暴露 80/81 日目)、ヘマ

トクリット値低下 (暴露 80/81 日目) 
2.5ppm 群： 

雌雄：血小板数増加 (暴露 80/81 日目)、脾臓

の腫大・ヘモジデリン沈着・髄外造血、

骨髄過形成、肝臓のヒ化水素濃度は対照

群の 4～5 倍 
雌：肝臓相対重量増加 
 

LOAEL: 0.025 ppm(0.08 mg As/m3) (貧血) (本評

価書判断) 

Blair et al., 
1990b  

ハ ム ス

ター 
シ リ ア

ン ゴー
ルデン 
雌雄 

吸入 28 日間

6 時間 /
日 
5 日/週 

ヒ化水素 
0、0.5、2.5、
5 ppm (0、1.6、
7.8、16 mg 
As/m3) 

0.5 ppm 以上の群： 
雌雄：ヘマトクリット値低下 (暴露 3 日目) 
雄：アミノレブリン酸脱水酵素活性増加 

2.5 ppm 以上の群： 
雌雄：脾臓相対重量増加、脾臓の腫大・ヘモ

ジデリン沈着・髄外造血、肝臓のヘモジ

デリン沈着 
雌：アミノレブリン酸脱水酵素活性増加 

Blair et al., 
1990b 

ALT：アラニンアミノトランスフェラーゼ、AST：アスパラギン酸アミノトランスフェラーゼ、TPA：

12-O-tetradecanoylphorbol-13-acetate 

 

 

8.3.5 生殖・発生毒性 

ヒ素及びその無機化合物の実験動物に対する生殖・発生毒性試験結果を表 8-9 に示す。 

 

a. 単回投与 

a-1. マウス経口投与 

妊娠した ICR マウスに亜ヒ酸ナトリウム (sodium arsenite) の 0、20、40、45 mg/kg (0、11.5、
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23、26 mg As/kg) を、妊娠 8 日目から 15 日目のいずれか 1 日に単回経口投与し、妊娠 18 日

目に帝王切開した試験で、20 mg/kg 群では母動物及び胚・胎児への影響は認められなかった 

(詳細は記載なし)。母動物では 40 mg/kg 以上の群で死亡率の増加 (40 mg/kg: 19%; 45 mg/kg: 

36%)、及び投与直後に摂餌量の減少がみられた。胚・胎児では 40 mg/kg 以上の濃度で、妊娠

8～10 日目の投与群に外脳 (顔面異常) 及び眼瞼開裂の奇形が、妊娠 10～15 日目の投与群に

死亡胚/吸収胚数増加がそれぞれ認められた。45 mg/kg の濃度では、更に、妊娠 9～15 日目の

投与群に胎児体重の減少が認められた (Baxley et al., 1981)。本評価書では、亜ヒ酸ナトリウ

ムの母動物毒性及び発生毒性の NOAEL は 20 mg/kg (11.5 mg As/kg) と判断した。 

妊娠したBALB/cマウスに、ヒ酸二ナトリウム (Na2HAs(V)O4･7H2O) の0、45 mg/kgを妊娠7

日目から9日目のいずれか1日に腹腔内単回投与し、妊娠18日目に帝王切開した試験で、妊娠8

日目の投与では、外脳の増加がみられた。この結果をもとにして、妊娠8日目の投与後6～21

時間に胎児を検査し、ヒ素投与による奇形は神経管の閉鎖障害と関係していた (Morrissey and 

Mottet, 1983)。 

妊娠したLM/Bc/Fnnマウスに、ヒ酸ナトリウム (sodium arsenate) 0、30、37.5、40、45 mg/kg

を妊娠7、8日目に腹腔内単回投与した試験で、胚を妊娠15日目に取り出して神経管奇形を肉

眼的に検査した。40、45 mg/kg/日の投与群で生存胎児は有意に減少した。神経管奇形の頻度

は用量依存性に増加し、40 mg/kg/日以上の群では全ての胎児に神経管奇形がみられた 

(Wlodarczyk et al., 1996)。 

 

a-2. ラット経口投与 

妊娠した SD ラット (25 匹/群) に三酸化二ヒ素 (As2O3 ) の 0、5、10、20、30 mg/kg (0、3.8、

7.6、15.2、22.7 mg As/kg) を、妊娠 9 日目に単回経口投与し、妊娠 20 日目に帝王切開した試

験で、母動物では、5 mg/kg 以上の群に摂餌量の減少がみられた。20 mg/kg 以上の群では、

体重増加抑制/減少及び肛門・鼻周囲の汚れ等がみられた。30 mg/kg 群は 7/25 例が死亡した。

胚・胎児に関しては、30 mg/kg 群で吸収胚数の増加、着床後胚損失率の増加及び生存胎児数

の減少がみられた。著者らは、三酸化二ヒ素の母動物毒性の LOAEL は 5 mg/kg (3.8 mg As/kg)、

発生毒性の NOAEL は 20 mg/kg (15.2 mg As/kg) としている (Stump et al., 1999)。 

妊娠した Wistar ラット (3 匹/群) に三酸化二ヒ素 (As2O3 ) の 0、8.5 mg/kg (0、6.5 mg As/kg) 

を、妊娠 17 日目に単回経口投与し、12、24、48 時間目にラットを屠殺した。8.5 mg/kg は LD50

値の 1/4 である。対照群は 19 日目に屠殺した。摘出した胎児の死亡はみられなかった。母動

物の脳中ヒ素濃度では、As のみ 12 時間目に対照群の約 4 倍に増加したが、24、48 時間目に

は変化なく、また MMA、DMA はいずれの時間でも変化はなかった。胎児の脳中ヒ素濃度で

は、母動物と同様に As が 12 時間目に対照群の約 2 倍に増加し、更に DMA は全ての時間で

4～5 倍の高値であった。脳組織の観察では、母動物には全ての時間でアポトーシスはみられ

なかったが、胎児には全ての時間でアポトーシスがみられ、12 時間目に も顕著であった。

ネクローシスは母動物、胎児共にどの時間でもみられなかった。著者らは、胎児の脳の DMA

の増加とアポトーシスの出現の関連性を指摘し、脳血液関門が未成熟な胎児に As、DMA が

増加した場合脳障害が発生する可能性を示唆した (仁藤ら, 2000)。 
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a-3. ラット腹腔内投与 

妊娠した SD ラット (25 匹/群) に三酸化二ヒ素 (As2O3) の 0、1、5、10、15 mg/kg (0、0.8、

3.8、7.6、11.4 mg As/kg) を、妊娠 9 日目に単回腹腔内投与し、妊娠 20 日目に帝王切開した試

験で、母動物毒性は 10 mg/kg 群で 1/25 例死亡、体重減少、眼/口周囲の汚れであり、15 mg/kg

群で 19/25 例死亡したのに比較して軽度だったが、児動物では 10 mg/kg 群で生存胎児数の減

少、吸収胚数の増加、着床後胚損失率の増加、胎児体重の減少、小眼球/無眼球・外脳等の頭

蓋奇形が増加した。著者らは、母動物毒性・発生毒性共に三酸化二ヒ素の NOAELは 5 mg/kg (3.8 

mg As/kg) としている。腹腔内投与では、ラットにヒ酸二ナトリウムを腹腔内投与した Stump 

ら (1999) の結果と同様にこの腹腔内投与でも奇形が観察されたが、経口投与では母体に致死

的な濃度 (30 mg/kg；22.7 mg As/kg) であっても奇形はなく、腹腔内投与で生じる変化である

と結論している (Stump et al., 1999)。 

妊娠した SD ラット (25 匹/群) にヒ酸二ナトリウム (Na2HAs(V)O4･7H2O) の 0、5、10、20、

35 mg/kg (0、1.2、2.4、4.8、8.4 mg As/kg) を、妊娠 9 日目に腹腔内に単回投与し、妊娠 20

日目に帝王切開した試験で、母動物では、20 mg/kg 以上の群で摂餌量の減少、35 mg/kg 群で

は体重減少がみられた。胚・胎児に関しては、20 mg/kg 以上の群で小眼球/無眼球の増加傾向、

35 mg/kg 群で生存胎児数の減少、吸収胚数の増加、着床後胚損失率の増加、胎児体重の減少、

頭蓋顔面奇形・神経管奇形 (小眼球/無眼球、小上顎、頭瘤、外脳、口唇裂、水頭、水腫、無

舌等) がみられている。著者らは、母動物毒性と発生毒性の NOAEL は 10 mg/kg (2.4 mg As/kg) 

としている (Stump et al., 1999)。 

 

a-4. ハムスター腹腔内投与 

妊娠したゴールデンハムスターに、ヒ酸ナトリウム (NaHAs(V)O4･7H2O) の 0、20 mg/kg

を妊娠 8 日目に腹腔内単回投与し、妊娠 9 日目から 15 日目 (妊娠期間 16 日) まで胚/胎児の

発生を肉眼的及び組織学的に観察した研究で、出産前日 (帝王切開日) までに生存していた

胚/胎児の 81.4～98.2%が頭軸癒合不全障害 (cephalic axial dysraphic disorders、いわゆる神経管

奇形 ) であり、それは主として外脳  (exencephaly、頭部神経ヒダの無閉鎖 ) と脳瘤 

(encephaloceles、頭部神経ヒダの部分閉鎖) であった (Carpenter, 1987)。 

妊娠したゴールデンハムスター (10 匹以上/群) に亜ヒ酸ナトリウム (sodium arsenite) の 0、

2.5、5 mg/kg を、妊娠 8 日目から 12 日目のいずれか 1 日に腹腔内に単回投与し、妊娠 15 日

目に帝王切開した試験で、児動物では 2.5 mg/kg 以上の群で、妊娠 8 日～12 日の投与群に死

亡胚/吸収胚の増加、妊娠 8 日～10 日の投与群に小肢、小顎等の外形異常や肋骨の癒合 (骨格

異常) がみられ、5 mg/kg 群では、胎児体重の減少が妊娠 11、12 日目の投与群にみられた 

(Hood and Harrison, 1982)。 

 

b. 反復投与 

b-1. 経口投与 

b-1-1. マウス 

妊娠した ICR マウス (22～25 匹/群) にヒ酸 (arsenic acid、H3As(V)O4 75%水溶液) 0、7.5、

24、48 mg/kg/日 (0、4.0、12.7、25.3 mg As/kg/日; 本評価書換算) を、妊娠 6 日から 15 日ま
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で 10 日間反復経口投与し、妊娠 18 日目に帝王切開した試験で、母動物では 24 mg/kg/日以上

の群で体重増加抑制が認められ、48 mg/kg/日群の 2/25 例が死亡した。48 mg/kg 群の生存動物

では、眼周辺の赤色物、軟便等、剖検では脾臓の腫大がみられた。また、全胚・胎児死亡の

母動物が 24 mg/kg/日群で 1/24 例、48 mg/kg/日群で 6/22 例みられた。胚・胎児に関しては、

48 mg/kg/日群で胎児体重の減少、吸収胚の増加がみられた。対照群を含めすべての群の奇形

の発生頻度に変化はなかった。著者らは、母動物毒性の NOAEL は 7.5 mg/kg/日 (4.0 mg As/kg/

日)、発生毒性の NOAEL は明瞭ではないが 7.5 mg/kg/日 (4.0 mg As/kg/日) と判断している 

(Nemec et al., 1998)。 

 

b-1-2. ラット 

雌 SD ラット (23～25 匹/群) に三酸化二ヒ素 (As2O3) 0、1、2.5、5、10 mg/kg/日 (0、0.8、

1.9、3.8、7.6 mg As/kg/日; 本評価書換算) を、交配前 14 日間及び交配期間を通して妊娠 19

日目まで経口投与し、妊娠 20 日目に帝王切開した試験で、母動物では 5 mg/kg/日以上の群で

肝臓重量の増加がみられたが、すべての群で生殖機能への影響 (交尾率、受胎率、黄体数、

着床率) はみられなかった。胎児では 10 mg/kg/日群で体重の減少及びそれに伴う成長遅滞に

よる化骨遅延 (第 5、6 胸骨) 等がみられたが、すべての群で奇形はみられなかった。著者ら

は、経口投与された三酸化二ヒ素は、胎児に母動物より強い毒性を引き起こすことはなく、

母動物毒性を示す濃度でも神経管奇形を引き起こす傾向もないとしている。以上の結果から、

5 mg/kg/日群で摂餌量の一時的な減少があることから、母動物毒性の NOAEL は 2.5 mg/kg/日 

(1.9 mg As/kg/日) と判断し、発生毒性の NOAEL は体重と骨格への影響を指標にして 5 mg/kg/

日 (3.8 mg As/kg/日) としている (Holson et al., 2000)。 

雌の Wistar ラット (18 匹/群) に sodium arsenite の 0、0.4 ppm/匹/日を、28 日間飲水投与し

た。卵巣と子宮の重量は有意に減少し、発情休止期の延長と血漿・卵巣・子宮のヒ素の蓄積

がみられた。卵胞と子宮の細胞変性も生じた。また、黄体形成ホルモンと卵胞刺激ホルモン、

エストラジオールが血漿中に有意に減少し、中脳と間脳のセロトニンは増加し、ドーパミン・

ノルエピネフリンは減少した (Chattopadhyay et al., 2003)。 

 

b-1-3. ウサギ 

妊娠した NZW ウサギ (20 匹/群) にヒ酸 (arsenic acid H3As(V)O4 75%水溶液) の 0、0.19、

0.75、3.0 mg/kg/日 (0、0.1、0.4、1.6 mg As/kg/日; 本評価書換算) を、妊娠 6 日目から 18 日

目まで 13 日間反復経口投与し、妊娠 29 日目に帝王切開した試験で、母動物では 3.0 mg/kg/

日群の 3/20 例が死亡した。3.0 mg/kg/日群で肛門周囲の汚れ等、体重増加抑制が認められた。

また、流産が 3.0 mg/kg/日群で 2/17 例に、全胚・胎児死亡の母動物が 3.0 mg/kg/日群で 1/17

例に認められた。胚・胎児に関しては、3.0 mg/kg 群で吸収胚の増加 (早期吸収胚の増加)、生

存胎児数の減少が認められた。著者らは、母動物毒性と発生毒性の NOAEL は 0.75 mg/kg/日 

(0.4 mg As/kg/日) と判断した (Nemec et al., 1998)。Nemec らの研究では、母動物の体重減少

や死亡する濃度で吸収胚の増加や胎児体重の減少がみられている。 
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b-2. 皮下投与 

妊娠したハムスター (2～4 匹/群) にヒ酸二ナトリウム (Na2HAs(V)O4･7H2O) の水溶液 

(150～250 mg/mL) を入れた浸透圧ミニポンプ (1μL/時間) を妊娠 4～7 日目から埋め込んで

連続的に (24 時間/日) 皮下投与し、13 日目に胎児を調べた試験で、一腹あたりの奇形出現頻

度はヒ素濃度にのみ依存して増加した。 小の奇形発現濃度は 70μmol/kg/24 時間であった。

胎児体重と頭臀長は、暴露期間の増加に従い減少し、ヒ素濃度の増加に従って減少した。吸

収胚も暴露期間とヒ素濃度の増加に従って減少した (Ferm and Hanlon, 1985)。 

 

b-3. 吸入暴露 

妊娠した CFLP マウス (8～11 匹/群) に三酸化二ヒ素 (As(Ⅲ)2O3) 0、0.26、2.9、28.5 mg/m3 

(0、0.20、2.20、21.6 mg As/m3; 本評価書換算) を妊娠 9 日目から 12 日目まで 4 時間/日、で

吸入暴露し、妊娠 18 日目に帝王切開した。0.26 mg/m3 及び 2.9 mg/m3 の暴露ではわずかな胎

児体重の減少 (それぞれ 3.7%、9.9%) がみられた。28.5 mg/m3 の暴露では胎児毒性 (胎児体

重の低値、胸骨及び四肢の骨化遅延) 及び肝細胞の染色体異常がみられた (Nagymajtenyi et 

al., 1985)。 

雌 SD ラット (23～24 匹/群) に三酸化二ヒ素 (As2O3) 0、0.3、3、10 mg/m3 (0、0.2、2.3、

7.6 mg As/m3; 本評価書換算) を、交配前 14 日間及び交配期間を通して妊娠 19 日目まで、6

時間/日、全身吸入暴露し、妊娠 20 日目に帝王切開した試験で、母動物では 10 mg/m3 群で体

重増加抑制、摂餌量の減少等がみられたが、すべての群で母動物の生殖機能への影響 (交尾

率、受胎率、黄体数、着床数) 及び胎児への影響 (吸収胚・胎児数、胎児体重、外表異常、

内臓異常、骨格異常) はみられなかった。著者らは、三酸化二ヒ素の吸入暴露では、母動物

毒性の NOAEL は 3 mg/m3 (2.3 mg As/m3)、発生毒性の NOAEL は 10 mg/m3 (7.6 mg As/m3) ま

たはそれ以上としている (Holson et al., 1999)。 

妊娠した雌 Swiss マウス (21～24 匹/群) と雌 F344 ラット (23～27 匹/群) にヒ化水素 

(AsH3) 0、0.025、0.5、2.5 ppm ( 0、0.08、1.6、7.8 mg As/m3) を妊娠 6 日目から 15 日目まで 6

時間/日、吸入暴露し、マウスは妊娠 17 日目、ラットは妊娠 20 日目に帝王切開した試験で、

マウスにおいては、2.5 ppm の吸入暴露で親に脾臓の腫大がみられたが、一腹あたりの生存

胚の数、胎児の平均体重、吸収胚や奇形の頻度は対照群と有意差はなかった。ラットにおい

て 2.5 ppm 群の親に脾臓の腫大がみられ、胎児の平均体重が有意に増加した。著者らはこの

胎児の平均体重の増加の重要性は明らかでないとし、マウス、ラット共に母動物の脾臓の腫

大を引き起こす 2.5 ppm で発生毒性はないと結論している (Morrissey et al., 1990)。本評価書

では、マウスとラットのヒ化水素の母動物毒性の NOAEL は脾臓の腫大を指標にして 0.5 ppm 

(1.6 mg As/m3) であり、発生毒性は、マウス、ラット共に NOAEL 2.5 ppm (7.8 mg As/m3) 超

と判断した。 

 

ヒ素を反復または継続的に母動物に投与すると、母動物に毒性のない用量で胎児の脳の発

達や行動にが影響が観察されている (Chattopadhyay et al., 2002; Rodriguez et al., 2002)。 

ヒ素のマウスとラットに対する生殖･発生毒性に関して、 近の知見を含めた詳細な総説が

あり、セレン、亜鉛、葉酸及びヒ素のメチル化の影響にも言及している (Wang et al., 2006)。 
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以上から、無機ヒ素化合物はラット、マウス、ハムスターの単回腹腔内投与およびマウス

の単回経口投与で催奇形性を示し、As(Ⅲ)はAs(V)より催奇形性は強く、腹腔内投与の方が経

口投与より催奇形性は強かった。奇形の主な特徴は頭軸癒合不全  (cephalic axial dysraphic 

disorders) と神経管奇形であり、それぞれ頭部神経ヒダの閉鎖不全と部分閉鎖である。その他

の奇形は、癒合肋骨、小肢症、顔面奇形、小眼球、無眼球がみられている。また、マウスの

精子及び卵の形成過程に影響がみられており、脳への影響も示唆されている。 

反復投与では、ラットに三酸化二ヒ素を、交配前14日間及び交配期間を通して妊娠19日目

まで経口投与した試験で、母動物の肝臓重量を指標にして母動物毒性のNOAELは2.5 mg/kg/

日 (1.9 mg As/kg/日)、胎児では体重及び化骨遅延等を指標にして発生毒性のNOAELは5 mg/kg/

日 (3.8 mg As/kg/日) であった (Holson et al., 2000)。 

吸入暴露では、マウスとラットにヒ化水素を妊娠 6 日目から 15 日目まで 6 時間/日、吸入

暴露し、マウスは妊娠 17 日目、ラットは妊娠 20 日目に帝王切開した試験で、マウスとラッ

トのヒ化水素の母動物毒性の NOAEL は共に脾臓の腫大を指標にして 0.5 ppm (1.6 mg As/m3) 

であり、発生毒性は、マウス、ラット共に NOAEL 2.5 ppm (7.8 mg As/m3) 超である。 

 

表 8-9 ヒ素及びその無機化合物の生殖・発生毒性試験結果 
動物種

等 
投与方

法 
投与期

間 
投与量 結    果 文献 

マウス 
ICR 
雌 
匹数不

明 

経口投

与(強制) 
単回 
妊娠

8-15 日

目 

亜ヒ酸ナトリウム

(sodium arsenite) 
0、20、40、45 mg/kg 
(0、11.5、23、26 mg 
As/kg) 
 
妊娠 18 日目に帝王

切開  
 

母動物： 
40 mg/kg 以上： 

死亡率の増加  (40 mg/kg: 19%; 45 mg/kg: 
36%）、摂餌量の減少 

児動物： 
45 mg/kg： 

胎児体重減少 (妊娠 9-15 日目の投与) 
40 mg/kg 以上： 

死亡胚/吸収胚数の増加 (妊娠 10-15 日目の投

与) 
外脳(顔面異常)、眼瞼開裂 (妊娠 8-10 日目投

与) 
 

NOAEL：母動物：20 mg/kg(11.5 mg As/kg) (本評価

書判断) 
発生毒性：20 mg/kg(11.5 mg As/kg) (本評

価書判断) 

Baxley et al., 
1981 

マウス 
BALB/
c 
雌 

腹腔内

投与 
 

単回 
妊娠 7、
8、9 日

目 

ヒ酸二ナトリウム

(Na2HAs(V)O4･

7H2O) 
0、45 mg/kg 
妊娠 18 日目に帝王

切開 

 妊娠  用量 吸収胚率 外脳症 体重 
      mg/kg    %      %     g   
7 日目   0   31.5      0.0    0.75 

  45    7.1      3.0    0.61 
8 日目   0   12.0      0.0    0.73 

  45   14.4     65.0*   0.64 
9 日目   0    0.0      0.0    0.66 
        45    0.0      0.0    0.70 
*P<0.05 
ヒ素投与による奇形は神経管の閉鎖障害と関係 

Morrissey ＆ 
Mottet, 1983 
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動物種

等 
投与方

法 
投与期

間 
投与量 結    果 文献 

マウス 
LM/Bc/
Fnn 
雌 

腹腔内

投与 
 

単回 
妊娠 7、
8 日目 

ヒ酸ナトリウム

(sodium arsenate) 
0、30、37.5、40、
45 mg/kg/日 
妊娠 15 日目帝王切

開 

mg/kg 着床数 吸収数(%) 生存胎児 神経管奇形(%) 
0     100     4(4)      96          0(0) 
30     62     2(3)      60         19(32)* 
37.5    83     5(6)      78        42(54) * 
40     43    10(23) *    33        33(100)* 
45    114    66(58) *    48        48(100) *   
                                    *P<0.05 

Wlodarczyk et 
al., 1996 

ラット 
SD 
雌 
25 匹/
群 

経口投

与(強制) 
単回 
妊娠 9
日目 

三酸化二ヒ素 
(As(Ⅲ)2O3 ) 
0、5、10、20、30
mg/kg (0、3.8、7.6、
15.2、22.7  
mg As/kg) 
 
妊娠 20 日目に帝王

切開 

母動物： 
5 mg/kg 以上： 

摂餌量減少  
20 mg/kg 以上： 

体重増加抑制/減少、肛門・鼻周囲の汚れ等 
30 mg/kg： 

死亡 7/25 例 
児動物： 

30 mg/kg： 
生存胎児数の減少 
吸収胚数の増加 
着床後胚損失率の増加 

 
LOAEL：5 mg/kg (3.8 mg As/kg) (母動物毒性） 
NOAEL：20 mg/kg (15.2 mg As/kg) (発生毒性） 

Stump et al., 
1999 

ラット

Wistar
雌 
3 匹/群 

経口投

与(強制) 
単回 
妊娠 17
日目 
12、24、
48 時間

目に屠

殺 

三酸化二ヒ素 
(As2O3 )  
0、8.5 mg/kg (0、6.5 
mg As/kg) 

8.5 mg/kg: 
胎児の死亡なし 
母動物： 

脳中ヒ素濃度は As のみ 12 時間目に約 4 倍増

加 
脳組織には全ての時間でアポトーシスなし 
ネクローシスなし 

胎児： 
脳中ヒ素濃度は As が 12 時間目に約 2 倍増加 
DMA は全ての時間で 4～5 倍高値 
脳組織には全ての時間でアポトーシスがみら

れ、12 時間目に も顕著 
ネクローシスなし 

仁藤ら, 2000 

ラット 
SD 
雌 
25 匹/
群 

腹腔内

投与 
単回 
妊娠 9
日目 
 

三酸化二ヒ素 
(As(Ⅲ)2O3 ) 
0、1、5、10、15 mg/kg 
(0、0.8、3.8、7.6、
11.4 mg As/kg) 
 
妊娠 20 日目帝王切

開 
 

母動物 
10 mg/kg： 

1/25 例死亡 
体重減少 
眼/口周囲の汚れ (4 例) 
摂餌量の減少 

15 mg/kg 
19/25 例死亡 

児動物： 
10 mg/kg： 

生存胎児数の減少 
吸収胚数の増加 
着床後胚損失率の増加 

胎児体重の減少 
小眼球/無眼球、外脳等の頭蓋奇形  

15 mg/kg： 
妊娠親の生存率低く、データ不採用 

 
NOAEL：5 mg/kg (3.8 mg As/kg) (母動物毒性・発

生毒性) 

Stump et al., 
1999 
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動物種

等 
投与方

法 
投与期

間 
投与量 結    果 文献 

ラット 
SD 
雌 
25 匹/
群 

腹腔内

投与 
単回 
妊娠 9
日目 
 

ヒ酸二ナトリウム

(Na2HAs(V)O4･

7H2O) 
0、5、10、20、35 
mg/kg (0、1.2、2.4、
4.8、8.4 mg As/kg)
 
妊娠 20 日目帝王切

開 
 

母動物： 
20 mg/kg 以上： 

摂餌量減少 
35 mg/kg： 

体重減少 
児動物： 

20 mg/kg 以上： 
小眼球/無眼球の増加傾向 

35 mg/kg： 
生存胎児数の減少 
吸収胚数の増加 
着床後胚損失率の増加 

胎児体重の減少 
頭蓋顔面奇形・神経管奇形（小眼球/無眼球、

小上顎、頭瘤、外脳、口唇裂、水頭、水

腫、無舌等） 
 

NOAEL： 10 mg/kg (2.4 mg As/kg) (母動物毒性・発

生毒性) 

Stump et al., 
1999 

ハムス

ター 
ゴール

デン 
雌 
6-25 匹

/群 

腹腔内

投与 
単回、妊

娠 8 日

目 

ヒ酸ナトリウム 
(NaHAs(V)O4･

7H2O) 0、20 mg/kg

妊娠 9-15日目 (妊娠期間 16日) まで胚/胎児の発生

を観察 
出産前日の生存胚/胎児：頭軸癒合不全障害が

81.4 - 98.2%（主とし

て外脳と脳瘤） 

Carpenter, 1987

ゴール

デンハ

ムスタ

ー 
Lak:LV
G 
(SYR） 
雌 
10匹以

上/群 

腹腔内

投与 
単回 
妊娠

8-12 日

目 

亜ヒ酸ナトリウム

(sodium arsenite) 
0、2.5、5 mg/kg 
 
妊娠 15 日帝王切開

児動物： 
2.5 mg/kg 以上： 

死亡胚/吸収胚の増加（妊娠 8 日-12 日の投与

群） 
小肢、小顎等の外形異常、肋骨癒合(妊娠 8-10
日目の投与群) 

5 mg/kg： 
胎児体重の減少(妊娠 11 日、12 日目の投与群) 

Hood & 
Harrison, 1982 

マウス 
ICR 
雌 
22-25
匹/群 

経口投

与(強制) 
妊娠

6-15 日

目 

ヒ酸 (arsenic acid、
H3As(V)O4 75%水

溶液) 
0、7.5、24、48 mg/kg/
日 (0、4.0、12.7、
25.3 mg As/kg/日; 
本評価書換算) 
妊娠 18 日目に帝王

切開 

母動物： 
24 mg/kg/日以上： 

体重増加抑制 
48 mg/kg/日： 

死亡 2/25 例 
眼周辺の赤色物、軟便等、脾臓の腫大 

児動物： 
24 mg/kg/日： 

全胚/胎児死亡 1/24 例 
48 mg/kg/日： 

全胚/胎児死亡 6/22 例 
吸収胚の増加 
胎児体重減少 

 
全群の奇形の発生頻度に変化なし 
 
NOAEL： 7.5 mg/kg/日 (4.0 mg As/kg/日) (母動物毒

性) 
ほぼ 7.5 mg/kg/日 (4.0 mg As/kg/日) (発
生毒性) 

Nemec et al., 
1998 
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動物種

等 
投与方

法 
投与期

間 
投与量 結    果 文献 

ラット 
SD 
雌 
23-25
匹/群  

経口投

与(強制) 
交配前

14 日-妊
娠 19 日

目 

三酸化二ヒ素 
 (As(Ⅲ)2O3 ) 
0、1、2.5、5、10 
mg/kg/日 
(0、0.8、1.9、3.8、
7.6 mg As/kg/日; 
本評価書換算) 
 
妊娠 20 日目に帝王

切開 

母動物： 
5 mg/kg/日以上： 

肝臓重量の増加 
児動物： 

10 mg/kg/日： 
胎児体重の減少 
第 5/6 胸骨化骨遅延 
 

NOAEL：2.5 mg/kg/日 (1.9 mg As/kg/日) (母動物毒

性) 
5 mg/kg/日 (3.8 mg As/kg/日) (発生毒性) 

Holson et al., 
2000 

ラット

Wistar
雌 
18 匹 /
群 

経口投

与(飲水) 
28 日間 sodium arsenite 

0、0.4 ppm/匹/日 
0.4 ppm: 

卵巣・子宮重量減少 
発情休止期の延長 
血漿・卵巣・子宮にヒ素の蓄積 
卵胞と子宮の細胞変性 
黄体形成ホルモンと卵胞刺激ホルモン、エスト

ラジオールが血漿中に有意に減少 
中脳と間脳のセロトニン増加 
ドーパミン・ノルエピネフリン減少 

Chattopadhyay et 
al., 2003 

ウサギ 
NZW 
雌 
20 匹/
群 

経口投

与(強制) 
妊娠

6-18 日

目 

ヒ酸 (arsenic acid、
H3As(V)O4 75%水

溶液) 
0、0.19、0.75、3.0 
mg/kg/日 
(0、0.1、0.4、1.6 mg 
As/kg/日; 本評価

書換算) 
妊娠 29 日目に帝王

切開 

母動物： 
3.0 mg/kg/日： 

肛門周囲の汚れ等、体重増加抑制  
死亡：3/20 例 
流産：2/17 例 

児動物： 
3.0 mg/kg/日： 

全胚・胎児死亡：1/17 例 
吸収胚の増加 (早期吸収胚の増加) 
生存胎児数の減少  

 
NOAEL： 0.75 mg/kg/日 (0.4 mg As/kg/日) (母動物

毒性・発生毒性) 

Nemec et al., 
1998 

ハムス

ター 
雌 
2 匹/対
照群、4
匹/物
質群 

皮下投

与 
(ミニポ

ンプ) 
 

妊娠 4-7
日目か

ら 13 日

目まで 

ヒ酸二ナトリウム

(Na2HAs(V)O4･

7H2O）(150-250 
mg/mL)  
1μL/時間、24 時間

一腹あたりの奇形出現頻度: 
ヒ素濃度に依存して増加 

小の奇形発現濃度：70μmol/kg/24 時間 
胎児体重・頭臀長：暴露期間、ヒ素濃度の増加

に従って減少 
吸収胚：暴露期間、ヒ素濃度の増加に従って減

少 

Ferm & Hanlon, 
1985 

マウス 
CFLP 
雌 
8-11 匹

/群 

吸入 妊娠

9-12 日

目 

三酸化二ヒ素 
(As(Ⅲ)2O3 ) 
0、0.26、2.9、28.5 
mg/m3 (0、0.20、
2.20、21.6 mg 
As/m3; 本評価書換

算） 
4 時間/日 
妊娠 18 日目帝王切

開 

児動物： 
0.26 mg/m3： 

胎児体重減少 (3.7%減) 
2.9 mg/m3： 

胎児体重減少 (9.9%減) 
28.5 mg/m3： 

胎児体重減少 (22.9%減) 
胸骨及び四肢の骨化遅延 
肝細胞の染色体異常 

Nagymajtenyi et 
al., 1985 
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動物種

等 
投与方

法 
投与期

間 
投与量 結    果 文献 

ラット 
SD 
雌 
23-24
匹/群 

吸入 
全身 

交配前

14 日-妊
娠 19 日

目 

三酸化二ヒ素 
(As(Ⅲ)2O3 ) 
0、0.3、3、10 mg/m3 

(0、0.2、2.3、7.6 mg 
As/m3; 本評価書換

算） 
6 時間/日 
妊娠 20 日目帝王切

開 

母動物： 
10 mg/m3：体重増加抑制、摂餌量の減少 
 

児動物：影響なし 
 
NOAEL：3 mg/m3（2.3 mg As/m3）(母動物毒性） 

≧10 mg/m3（7.6 mg As/m3）(発生毒性） 
 

Holson et al., 
1999 

マウス 
Swiss 
雌 
21-24
匹/群 

吸入 妊娠

6-15 日

目  

ヒ化水素 (AsH3) 
0、0.025、0.5、2.5 
ppm (0、0.08、1.6、
7.8 mg As/m3) 
6 時間/日 
 
妊娠 17 日目に帝王

切開 

母動物：2.5 ppm：脾臓の腫大 
児動物： 

一腹あたりの生存胚数、平均胎児体重、吸収胚、

奇形の頻度は対照と有意差なし 
 

NOAEL：0.5 ppm (1.6 mg As/m3)(脾臓の腫大)(母動

物毒性） 
＞2.5 ppm (7.8 mg As/m3) (発生毒性) 

Morrissey et al., 
1990 

ラット 
F344 
雌 
23-27
匹/群 
 

吸入 妊娠

6-15 日

目 

ヒ化水素 (AsH3) 
0、0.025、0.5、2.5 
ppm (0、0.08、1.6、
7.8 mg As/m3) 
6 時間/日 
 
妊娠 20 日目に帝王

切開 

母動物： 
2.5 ppm：脾臓の腫大 

児動物：一腹あたりの黄体数、着床前胚損失率、

着床後胚損失率、生存胚数、奇形の頻度

は対照と有意差なし 
2.5 ppm：一腹あたりの平均胎児体重減少 

 
NOAEL：0.5 ppm (1.6 mg As/m3)(脾臓の腫大)(母動

物毒性) 
＞2.5 ppm (7.8 mg As/m3) (発生毒性) 

Morrissey et al., 
1990 

 

 

8.3.6 遺伝毒性 

ヒ素及びその無機化合物の遺伝毒性試験結果を表 8-10 に示す。 

有機ヒ素化合物の結果も、ヒ素の遺伝毒性を考慮する上で欠かせないので参考として掲げ、

本文中でも言及した。 

調査した範囲内では、ヒ化水素の遺伝毒性に関する試験報告はない。 

 

a. in vitro 

a-1. DNA 損傷性 

亜ヒ酸ナトリウム (sodium arsenite) は、大腸菌 Escherichia coli PQ37 で SOS 修復は陰性で

あった (Lantzsch and Gebel, 1997)。 

As(Ⅲ)、As(V)、MMA(V)、DMA(V)は、ヒト末梢血リンパ球を用いたコメットアッセイで

陰性であり、DNA 損傷性はみられなかった。一方、MMA(Ⅲ)及び DMA(Ⅲ)は強い陽性を示

した。相対的な強度として、MMA(Ⅲ)及び DMA(Ⅲ)は As(Ⅲ)よりそれぞれ 77 倍、386 倍の

強い DNA 損傷作用があり、その強さは、DMA(Ⅲ)＞MMA(Ⅲ)≫As(V)～As(Ⅲ)＞MMA(V)～

DMA(V)となった。MMA(Ⅲ)及び DMA(Ⅲ)には直接的な遺伝毒性があるとしている (Mass et 

al., 2001)。 

Nesnow ら (2002) は、DMA(Ⅲ)によって引き起こされる DNA 損傷活性は、DMA(Ⅲ)が
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DMA(V)に酸化される時に生じる活性酸素種 (ROS) によるため間接的な遺伝毒性作用であ

るとしている。 

 

a-2. 突然変異 

亜ヒ酸ナトリウム (sodium arsenite) の処理で大腸菌 Escherichia coli のトリプトファンの復

帰変異を引き起こさなかった (Rossman et al.,1980)。 

ほ乳類細胞では、亜ヒ酸ナトリウム (sodium arsenite) はウアバイン耐性、6-チオグアニン

耐性のチャイニーズハムスター卵巣細胞 (CHO 細胞) (Lee et al., 1985b; Rossman et al.,1980) 

あるいはシリアンハムスター胎児線維芽細胞 (Lee et al., 1985a) で陰性であった。 

マウスリンフォーマ L5178Y 細胞を用いた試験で、亜ヒ酸ナトリウム (sodium arsenite) 及

びヒ酸ナトリウム (sodium arsenate) は共に代謝活性化系無添加条件下で陽性結果が得られ、

3 価の亜ヒ酸ナトリウム(As(Ⅲ)) は、5 価のヒ酸ナトリウム (As(V)) より 1/10 の用量で高い

突然変異誘発性を示した。一方、MMA(V)と DMA(V)では非常に高い濃度で陽性であり、活

性は弱かった (Moore et al., 1997c)。 

同様の知見が松浦 (永崎) ら (2005) によっても得られており、亜ヒ酸ナトリウム (sodium 

arsenite) とヒ酸二ナトリウム (sodium arsenate) でマウスリンフォーマ Tk 試験を行い、3 時間

処理で突然変異頻度を 2倍増加させる用量はそれぞれ 0.78μg/mL、39.5μg/mLと算出された。

As(Ⅲ)は As(V)より約 50 倍程度の強い染色体レベルの遺伝子突然変異 (点突然変異ではなく) 

を引き起こすことを示唆した。細胞毒性も 3 価≫5 価の関係がみられている。MMA、DMA、

TMAO の遺伝子突然変異性はないか、あったとしても極めて弱い (松浦 (永崎) ら, 2005)。 

 

a-3. 染色体異常 

亜ヒ酸ナトリウムでは、CHO 細胞 (Dopp et al., 2005; Wang et al., 1997) あるいはチャイニ

ーズハムスター肺線維芽細胞 (V79 細胞) (Gebel, 1998) で小核の出現頻度が増加し、シリアン

ハムスター胎児線維芽細胞を用いた染色体異常試験では亜ヒ酸ナトリウム (sodium arsenite) 

及びヒ酸ナトリウム (sodium arsenate) は共に陽性であった (Lee et al., 1985a)。 

マウスリンフォーマ L5178Y 細胞を用いた試験で、亜ヒ酸ナトリウム及びヒ酸ナトリウム

は共に代謝活性化系無添加条件下で陽性結果が得られ、3 価の亜ヒ酸ナトリウム (As(Ⅲ)) は、

5 価のヒ酸ナトリウム (As(V)) より約 1/10 の用量で強い染色体異常誘発性を示した。一方、

MMA(V)と DMA(V)では非常に高い濃度で陽性であり、弱い染色体異常誘発性を示した 

(Moore et al., 1997c)。 

また、オルトヒ酸 (H3AsO4)、亜ヒ酸ナトリウム (NaAsO2)、五酸化二ヒ素 (As2O5)、三酸

化二ヒ素 (As2O3)、ヒ酸水素二ナトリウム (Na2HAsO)、三塩化ヒ素 (AsCl3) は、ヒト臍帯線

維芽細胞、リンパ球 (陰性もあり)、白血球に染色体異常をひき起こした (Nakamuro and Sayato, 

1981; Nordenson et al., 1981; Oya-Ohta et al., 1996)。 

Oya-Ohta ら (1996) のヒトの臍帯線維芽細胞を用いた一連の染色体異常試験で、有機のヒ

素化合物 MMA(V)、DMA(V)、TMAO(V)、アルセノコリン、アルセノベタイン、テトラメチ

ルアルソニウムイオダイド、アルセノシュガーの誘発活性は弱く、As(Ⅲ)、As(V)に比べてか

なり高濃度で陽性であることが報告されている。 
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染色体異常は染色分体のギャップ、断片化、核内倍加、染色体切断を特徴とし、その程度

は 5 価のヒ素より 3 価の方が強い (表参照)。亜ヒ酸ナトリウム (sodium arsenite、NaAsO2) は

ヒト末梢血リンパ球に数的異常を引き起こした (Eastmond and Tucker, 1989; Ramirez et al., 

1997)。この数的異常は、細胞の紡錘体装置の損傷による可能性が指摘されている (Ramirez et 

al., 1997)。 

 

a-4. その他 

亜ヒ酸ナトリウム (As(Ⅲ)、sodium arsenite) では、CHO 細胞 (Lee et al., 1985b) あるいは

シリアンハムスター胎児線維芽細胞 (Lee et al., 1985a) で姉妹染色分体の交換頻度が有意に

増加した。 

ヒ酸ナトリウム (As(V)、sodium arsenate) では、シリアンハムスター胎児線維芽細胞で姉

妹染色分体の交換頻度が増加したが、その程度は 3 価の亜ヒ酸ナトリウム (As(Ⅲ)) より弱か

った。これは細胞内への取り込み率が 5 価のほうが小さいことによるものと考えられた (Lee 

et al., 1985a)。 

亜ヒ酸ナトリウム (NaAsO2) はヒトの末梢血リンパ球を用いた姉妹染色分体交換試験で陽

性を示した (Gebel et al., 1997; Nordenson et al., 1981; Rasmussen and Menzel, 1997)。 

亜ヒ酸ナトリウム (sodium arsenite) 及びヒ酸ナトリウム (sodium arsenate) は、シリアンハ

ムスター胎児線維芽細胞を用いた形質転換試験で陽性を示し (Lee et al., 1985a)、また、亜ヒ

酸ナトリウム (sodium arsenite) はラット肝細胞 TRL1215 の形態を類上皮細胞から線維芽様

細胞に濃度依存性に転換した (Zhao et al., 1997)。マウス線維芽様細胞を用いた形質転換試験

で、亜ヒ酸ナトリウム (sodium arsenite) では陽性、海産物に普通に含まれるアルセノベタイ

ンでは陰性結果が得られている (Sabbioni et al., 1991)。 

 

b. in vivo 

b-1. DNA 損傷性 

三酸化二ヒ素 (As2O3) をマウスに経口投与したコメットアッセイで、白血球の DNA 損傷

を示す尾長の増加がみられた (Saleha Banu et al., 2001)。 

DMA(V)を ICRマウスに経口投与して 12時間後、肺細胞に DNAの一本鎖切断が検出され、

12 時間後には修復した。肝臓、腎臓、脾臓細胞には一本鎖切断は検出されなかった (Yamanaka 

et al.,1989; Yamanaka and Okada,1994)。 

 

b-2. 突然変異 

MutaTM マウスに三酸化二ヒ素または DMA(V)を 1 日 1 回 5 日間腹腔内投与し、肺、腎臓、

膀胱、骨髄細胞の LacZ 遺伝子の変異頻度を調べたが、いずれも増加しなかった (Noda et al., 

2002)。 

 

b-3. 染色体異常 

雌雄のスイスアルビノマウスに亜ヒ酸ナトリウム (NaAsO2) を間隔を置いて 4 回皮下投与

して、 後の投与の 24 時間後に骨髄細胞の染色体異常の頻度を調べた試験で、強い陽性の結
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果が得られた  (RoyChoudhury et al., 1996)。スイスアルビノマウスに亜ヒ酸ナトリウム 

(sodium arsenite、NaAsO2) 2.5 mg/kg を 1 回経口投与して、骨髄細胞の染色体異常の頻度を調

べた試験でも、強い陽性であった (Biswas et al., 1999)。妊娠 CFLP マウスの妊娠 9～12 日目

に、4 時間/日、三酸化二ヒ素 28.5 mg/m3 を吸入暴露して、18 日目に帝王切開後胎児の肝細胞

について染色体異常試験を行ったところ、陽性結果が得られた (Nagymajtenyi et al., 1985)。 

MutaTM マウスに三酸化二ヒ素または DMA(V)を腹腔内投与した小核試験で、三酸化二ヒ素

では末梢血の網赤血球の小核形成は有意に増加したが、DMA(V)では陰性であった (Noda et 

al., 2002)。 

BALB/c、CBA、C57BL マウスに亜ヒ酸ナトリウム (NaAsO2) を投与し、多染性赤血球に

小核の有意な増加がみられ、亜ヒ酸カリウム (KAsO2:HAsO2) を C57BL マウスに投与した場

合にも小核の有意な増加がみられた (Tinwell et al., 1991)。経口投与した B6C3F1 マウスでも

骨髄内の多染性赤血球に小核の増加が報告されている (Tice et al., 1997)。 

ICR マウスに DMA(V)を腹腔内投与し、骨髄細胞を観察した試験で異数性の染色体の出現

頻度が有意に増加した (Kashiwada et al., 1998)。 

 

b-4. その他 

雄マウスに亜ヒ酸ナトリウム (NaAsO2) を腹腔内投与し、胚細胞を観察した優性致死試験

で陰性であった (Deknudt et al., 1986)。 

 

ヒ素化合物単独の遺伝毒性作用のほかに、3 価のヒ素は、紫外線 (Rossman et al., 2004) や

種々の遺伝毒性物質と共同する変異原物質として作用していることが知られている (IARC, 

2004)。 

細胞内へのヒ素の取り込みは、3価では、DMA(Ⅲ)＞MMＡ(Ⅲ)＞As(Ⅲ)、5価では、As(V)

＞MMA(V)＞DMA(V)＞TMAOの順序で取り込まれやすく、3価のDMA(Ⅲ)は他のヒ素化合物

より、CHO-9細胞でもヘパトーマ Hep G2 細胞でも も高い細胞膜透過性があり、しかも遺

伝毒性も強かった。3価のDMA(Ⅲ)やMMＡ(Ⅲ)の細胞内への取り込まれやすさと、その遺伝毒

性が強いこととの間に関連のあることが示唆されている (Dopp et al., 2004, 2005; Yamanaka et 

al., 2004)。 

 

以上から、無機ヒ素化合物は、in vitro での DNA 損傷試験で陰性、大腸菌と CHO 細胞・シ

リアンハムスター胎児線維芽細胞を用いた突然変異試験で陰性を示したが、マウスリンフォ

ーマ細胞を用いた突然変異試験では陽性であった。染色体異常試験、小核試験、姉妹染色分

体交換試験、形質転換試験ではいずれも陽性を示した。in vivo では MutaTM マウスを用いた突

然変異試験では陰性であったが、コメットアッセイ、染色体異常試験、小核試験では陽性で

あった。マウスを用いた優性致死試験においては生殖細胞への影響はみられなかった。全体

として、As(V)は As(Ⅲ)より遺伝毒性は弱い。 

これらの結果から As は点突然変異を誘発せず、直接的な遺伝毒性物質ではないが、染色

体単位で遺伝毒性を引き起こす遺伝毒性物質であり、紫外線との組み合わせで相乗的な作用

を持つ変異原補助物質であると判断する。 
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一方、5 価の有機ヒ素化合物では、いずれの試験でも弱い陽性か陰性を示したが、3 価では

コメットアッセイで強い DNA 損傷性がみられた。3 価の MMA(Ⅲ)、DMA(Ⅲ)には直接的な

遺伝毒性作用がある (Hughes et al., 2002)。 

 

表 8-10 ヒ素及びその無機化合物の遺伝毒性試験結果 

試験系 化合物 試験材料 
用量 (LED ま

たは HID） 
結果 
S9－ 

文献 

in 
vitro 

DNA 損傷：

SOS クロモ

テスト 

3 価 亜ヒ酸ナトリウ

ム 
E. coli PQ37、LacZ 遺伝子誘導 

105μg/mL － 
Lantzsch & 
Gebel, 1997 

 DNA 損傷：

コメットア

ッセイ 

5 価 As(V) 
ヒト末梢血リンパ球 

1,000μM － 
Mass et al., 
2001 

  3 価 As(Ⅲ) ヒト末梢血リンパ球 
1,000μM － Mass et al., 

2001 
 遺伝子突然

変異試験 
5 価 ヒ酸ナトリウム マウスリンフォーマ L5178Y 細

胞、チミジンキナーゼ遺伝子 
10μg/mL + 

Moore et al., 
1997c 

   ヒ酸二ナトリウ

ム 
マウスリンフォーマ、チミジン

キナーゼ遺伝子 
39.5μg/mL 
(DMFD） 

+ 
松浦 (永崎) 
ら, 2005 

   ヒ酸ナトリウム シリアンハムスター胎児線維

芽細胞、ウアバイン耐性 31μg/mL － 
Lee et al., 
1985a 

    シリアンハムスター胎児線維

芽細胞、6-チオグアニン耐性 31μg/mL － 
Lee et al., 
1985a 

  3 価 亜ヒ酸ナトリウム E. coli、トリプトファン復帰変異
3,250μg/mL － Rossman et 

al.,1980 
    CHO 細胞、ウアバイン耐性突然

変異 
0.65μg/mL － 

Lee et al., 
1985b; 
Rossman et 
al.,1980 

    CHO 細胞、6-チオグアニン耐性

突然変異 
13μg/mL － Rossman et 

al.,1980 
     

1.3μg/mL － Lee et al., 
1985b  

    シリアンハムスター胎児線維

芽細胞、ウアバイン耐性突然変

異 
1.3μg/mL － 

Lee et al., 
1985a 

    シリアンハムスター胎児線維

芽細胞、6-チオグアニン耐性突

然変異 
1.3μg/mL － 

Lee et al., 
1985a 

    マウスリンフォーマ L5178Y 細

胞、チミジンキナーゼ遺伝子突

然変異 
1μg/mL + 

Moore et al., 
1997c 

    マウスリンフォーマ、チミジン

キナーゼ遺伝子突然変異 
0.78μg/mL 
(DMFD） 

+ 松浦 (永崎) 
ら, 2005 

 染色体異常

試験 
5 価 ヒ酸ナトリウム マウスリンフォーマ L5178Y 細

胞 
10μg/mL + 

Moore et al., 
1997c 

    シリアンハムスター胎児線維

芽細胞 
20μg/mL + 

Lee et al., 
1985a 

   ヒ酸 ヒト初代臍帯線維芽細胞 
5μg/mL + 

Oya-Ohta et al., 
1996 

   ヒ酸水素二ナト

リウム 
ヒトリンパ球 

1μg/mL － 
Nordenson et 
al., 1981 
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試験系 化合物 試験材料 
用量 (LED ま

たは HID） 
結果 
S9－ 

文献 

   ヒ酸水素二ナト

リウム、オルト

ヒ酸、五酸化二

ヒ素 

ヒト白血球 
2.25 (0.6 As 

ppm) 
+ 

Nakamuro & 
Sayato, 1981 

  3 価 亜ヒ酸ナトリウ

ム 
マウスリンフォーマ L5178Y 細

胞 
1.5μg/mL + 

Moore et al., 
1997c 

   亜ヒ酸ナトリウ

ム 
シリアンハムスター胎児線維

芽細胞 
0.8μg/mL + 

Lee et al., 
1985a 

   三酸化二ヒ素 ヒト初代臍帯線維芽細胞 
0.5μg/mL + 

Oya-Ohta et al., 
1996 

   亜ヒ酸ナトリウ

ム 
ヒトリンパ球 

0.09μg/mL + 
Nordenson et 
al., 1981 

   亜ヒ酸ナトリウ

ム、三塩化ヒ素、

三酸化二ヒ素 

ヒト白血球 
0.31μg/mL + 

Nakamuro & 
Sayato, 1981 

 染色体異常

試験 (数的

異常) 

3 価 亜ヒ酸ナトリウ

ム 
ヒト末梢血リンパ球 

0.4μg/mL + 
Eastmond & 
Tucker, 1989 

    ヒト末梢血リンパ球 
0.31 ng/mL + 

Ramirez et al., 
1997 

 小核試験 5 価 ヒ酸ナトリウム マウスリンフォーマ L5178Y 細

胞 
10μg/mL + 

Moore et al., 
1997c 

    CHO 細胞 
1μM + 

Dopp et al., 
2005 

  3 価 亜ヒ酸ナトリウ

ム 
CHO 細胞 5.21μg/mL 

(ｸﾞﾗﾌから算

出) 
+ 

Wang et al., 
1997 

    CHO 細胞 
0.5μM + 

Dopp et al., 
2005 

    V79 細胞 0.325μg/mL + Gebel, 1998 
    マウスリンフォーマ L5178Y 細

胞 
1.5μg/mL + 

Moore et al., 
1997c 

    ヒト末梢血リンパ球 
0.06μg/mL + 

Schaumloffel & 
Gebel, 1998 

 姉妹染色分

体交換試験 
5 価 ヒ酸ナトリウム シリアンハムスター胎児線維

芽細胞 3.1μg/mL + 
Lee et al., 
1985a 

  3 価 亜ヒ酸ナトリウ

ム 
CHO 細胞 

0.65μg/mL + 
Lee et al., 
1985b 

    シリアンハムスター胎児線維

芽細胞 
0.1μg/mL + 

Lee et al., 
1985a 

    ヒト末梢血リンパ球 

0.03μg/mL + 

Gebel et al., 
1997; 
Nordenson et 
al., 1981; 
Rasmussen & 
Menzel, 1997 

 形質転換試

験 
5 価 ヒ酸ナトリウム シリアンハムスター胎児線維

芽細胞 
5μg/mL + 

Lee et al., 
1985a 

  3 価 亜ヒ酸ナトリウ

ム 
シリアンハムスター胎児線維

芽細胞 
0.20μg/mL + 

Lee et al., 
1985a 

    BALB/3T3 マウス線維芽細胞 
＜10μM + 

Sabbioni et al., 
1991 

    ラット肝細胞 TRL1215 
0.125μM + 

Zhao et al., 
1997 
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試験系 化合物 試験材料 
用量 (LED ま

たは HID） 
結果 
S9－ 

文献 

in 
vivo 

DNA 損

傷：コメッ

トアッセイ 

3 価 三酸化二ヒ素 雄スイスアルビノマウス、白血

球 
0.13 mg/kg×

1 回、経口 
+ 

Saleha Banu et 
al., 2001 

 遺伝子突然

変異試験 
3 価 

 
三酸化二ヒ素 雄 MutaTM マウス肺･腎臓･膀胱･

骨髄、LacZ 遺伝子 
7.6 mg/kg×5
回、腹腔内 

－ 
Noda et al., 
2002 

 染色体異常

試験 
3 価 亜ヒ酸ナトリウ

ム 
雌雄スイスアルビノマウス骨

髄 
0.1 mg/kg×4
回、皮下 

+ 
RoyChoudhury 
et al., 1996 

    スイスマウス骨髄 2.5 mg/kg×1
回、経口 

+ 
Biswas et al., 
1999 

   三酸化二ヒ素 妊娠 CFLP マウス、帝王切開胎

児肝臓 
28.5 mg/m3×

4 日、吸入 
+ 

Nagymajtenyi 
et al., 1985 

 小核試験 3 価 亜ヒ酸ナトリウ

ム 
BALB/c マウス骨髄内多染性赤

血球 
10 mg/kg 24
時間、0.5 

mg/kg 30 時

間、腹腔内 

+ 

Deknudt et al., 
1986 

   亜ヒ酸ナトリウ

ム、亜ヒ酸カリ

ウム (C57BL マ

ウスのみ） 

雄 BALB/c、CBA、C57BL マウ

ス骨髄内多染性赤血球 5 mg/kg×1
回、腹腔内 

+ 

Tinwell et al., 
1991 

   亜ヒ酸ナトリウ

ム 
B6C3F1 マウス骨髄内多染性赤

血球 
5 g/kg×4回、

経口 
+ 

Tice et al., 1997

   三酸化二ヒ素 雄 MutaTM マウス末梢血網赤血

球 
7.6 mg/kg×5
回、腹腔内 

+ 
Noda et al., 
2002 

 優性致死試

験 
3 価 亜ヒ酸ナトリウ

ム 
雄 BALB/c マウス胚細胞 5 mg/kg×1

回、腹腔内 
－ 

Deknudt et al., 
1986 

+: 陽性、－: 陰性                          IARC (2004) を改変、一部追加 
CHO 細胞：チャイニーズハムスター卵巣細胞、DMFD：突然変異頻度を 2 倍増加させる用量、HID： 高無

作用量、LED： 低作用量、V79 細胞：チャイニーズハムスター肺線維芽細胞 
 

 

(参考) 有機ヒ素化合物の遺伝毒性試験結果 

試験系 化合物 試験材料 
用量 (LED また

は HID） 
結果 
S9－ 

文献 

in 
vitro 

DNA 損傷：

コメットア

ッセイ 

5 価 MMA(V) ヒト末梢血リンパ球 
875μM － 

Mass et al., 
2001 

   DMA(V) ヒト末梢血リンパ球 
1,000μM － Mass et al., 

2001 
  3 価 MMA(Ⅲ) ヒト末梢血リンパ球 2.12μg/mL 

(ｸﾞﾗﾌから算出)
+ Mass et al., 

2001 
   DMA(Ⅲ) ヒト末梢血リンパ球 1.22μg/mL 

(ｸﾞﾗﾌから算出)
+ 

Mass et al., 
2001 

 遺伝子突然

変異試験 
5 価 MMA(V) マウスリンフォーマ L5178Y

細胞、チミジンキナーゼ遺伝

子突然変異 
2,500μg/mL + 

Moore et al., 
1997c 

   DMA(V) マウスリンフォーマ L5178Y
細胞、チミジンキナーゼ遺伝

子突然変異 
5,000μg/mL + 

Moore et al., 
1997c 

   MMA(V) マウスリンフォーマ、チミジ

ンキナーゼ遺伝子突然変異 
3,000μg/mL 
(3 時間処理) 
500μg/mL 

(24 時間処理)

－ 
 

－ 

松浦 (永崎) 
ら, 2005 
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試験系 化合物 試験材料 
用量 (LED また

は HID） 
結果 
S9－ 

文献 

   DMA(V) マウスリンフォーマ、チミジ

ンキナーゼ遺伝子突然変異 
2,000μg/mL 
(3 時間処理) 
200μg/mL 

(24 時間処理)

(+) 
 

(+) 

松浦 (永崎) 
ら, 2005 

   TMAO(V) マウスリンフォーマ、チミジ

ンキナーゼ遺伝子突然変異 
5,000μg/mL 
(3 時間処理) 
2,000μg/mL 

(24 時間処理)

－ 
 

(+) 

松浦 (永崎) 
ら, 2005 

 染色体異常

試験 
5 価 MMA(V) マウスリンフォーマ L5178Y

細胞 
4,000μg/mL + 

Moore et al., 
1997c 

   DMA(V) マウスリンフォーマ L5178Y
細胞 

8,000μg/mL + 
Moore et al., 
1997c 

   MMA(V) ヒト初代臍帯線維芽細胞 
196μg/mL + 

Oya-Ohta et al., 
1996 

   DMA(V) ヒト初代臍帯線維芽細胞 
96.6μg/mL + 

Oya-Ohta et al., 
1996 

   TMAO(V) ヒト初代臍帯線維芽細胞 
503μg/mL + 

Oya-Ohta et al., 
1996 

   アルセノ

コリン 
ヒト初代臍帯線維芽細胞 

4,950μg/mL + 
Oya-Ohta et al., 
1996 

   アルセノ

ベタイン 
ヒト初代臍帯線維芽細胞 

1,958μg/mL + 
Oya-Ohta et al., 
1996 

   テトラメ

チルアル

ソニウム

イオダイ

ド 

ヒト初代臍帯線維芽細胞 

4,978μg/mL + 

Oya-Ohta et al., 
1996 

   アルセノ

シュガー 
ヒト初代臍帯線維芽細胞 

4,860μg/mL + 
Oya-Ohta et al., 
1996 

 小核試験 5 価 MMA(V) マウスリンフォーマ L5178Y
細胞 

4,000μg/mL + 
Moore et al., 
1997c 

   MMA(V) チャイニーズハムスター卵

巣細胞 CHO-9 
7,000μM － 

Dopp et al., 
2005 

   DMA(V) マウスリンフォーマ L5178Y
細胞 

10,000μg/mL － 
Moore et al., 
1997c 

   DMA(V) チャイニーズハムスター卵

巣細胞 CHO-9 
1,000μM － 

Dopp et al., 
2005 

   TMAO(V) チャイニーズハムスター卵

巣細胞 CHO-9 
5,000μM － 

Dopp et al., 
2005 

  3 価 MMA(Ⅲ) チャイニーズハムスター卵

巣細胞 CHO-9 
5μM + 

Dopp et al., 
2005 

   DMA(Ⅲ) チャイニーズハムスター卵

巣細胞 CHO-9 
1μM + 

Dopp et al., 
2005 

 形質転換試

験 
 アルセノ

ベタイン 
BALB/3T3 マウス線維芽細胞

＞500μM － 
Sabbioni et al., 
1991 

in 
vivo 

DNA 損傷

(DNA 鎖切

断) 

5 価 DMA(V) ICR マウス： 
肺細胞 (+) 
肝臓、腎臓、脾臓細胞 (－)

1,500 mg/kg、
経口 

+ 
－ 

Yamanaka et 
al.,1989; 
Yamanaka & 
Okada,1994 

 遺伝子突然

変異試験 
5 価 

 
DMA(V) 雄 MutaTM マウス肺･腎臓･膀

胱･骨髄、LacZ 遺伝子 
10.6 mg/kg×5
回、腹腔内 

－ 
Noda et al., 
2002 

 小核試験 5 価 
 

DMA(V) 雄 MutaTM マウス末梢血網赤

血球 
10.6 mg/kg×5
回、腹腔内 

－ 
Noda et al., 
2002 
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試験系 化合物 試験材料 
用量 (LED また

は HID） 
結果 
S9－ 

文献 

 染色体異常

試験 (数的

異常) 

5 価 
 

DMA(V) ICR マウス骨髄 
300 mg/kg、腹

腔内 
+ 

Kashiwada et 
al., 1998 

+: 陽性、－: 陰性 (+)強い細胞毒性による非特異的反応の可能性あり。  IARC (2004) を改変、一部追加 
DMA(Ⅲ)：ジメチルアルシナス酸、DMA(V)：ジメチルアルシン酸、HID： 高無作用量、LED： 低作用量、 
MMA(Ⅲ)：モノメチルアルソナス酸、MMA(V)：モノメチルアルソン酸、TMAO：トリメチルアルシンオキシ

ド、in vitro 試験の単位：μg/mL 
 

 

8.3.7 発がん性 

ヒ素及びその無機化合物の実験動物に対する発がん性試験結果を表 8-11 に示す。表中には、

有機ヒ素化合物の 近の知見を補足した。 

 

a. 無機ヒ素化合物 

a-1. マウス 

K6/ODC トランスジェニックマウス (20～30 匹/群) に亜ヒ酸ナトリウム (sodium arsenite) 

の 0、10 ppm、DMA(V)の 0、10、100 ppm を 5 か月間飲水投与した試験で、皮膚の扁平上皮

乳頭腫の発生が、対照群で 0%、亜ヒ酸ナトリウムの 10 ppm 群で 15%、DMA(V)の 10 ppm 群

で 8%、100 ppm 群で 22%であった。非トランスジェニックマウスに DMA(V)の 100 ppm を同

条件で投与したが、腫瘍の発生はなかった (Chen et al., 2000)。 

Skh 1 へアレスマウスに亜ヒ酸ナトリウム (sodium arsenite) 0、1.25、2.5、5.0、10 mg/L を

182 日間飲水投与し、投与 3 週間後から紫外線を背部に照射 (3 回/週) した試験で、対照群と

ヒ素単独投与群では腫瘍はみられなかった。ヒ素と紫外線照射を組み合わせた群では、局所

性の侵襲性扁平上皮がんが合計 322 か所で認められた。紫外線単独群では扁平上皮がんは、

2.4 か所/匹であり、5.0 mg/L と紫外線を組み合わせた群では 大の 11.10 か所/匹で、ヒ素濃

度の増加と共に直線的に増数した。表皮の過形成は、ヒ素単独群と紫外線照射単独群では無

処置群より厚さにして 1.5～2 倍肥厚したが、ヒ素と紫外線の組み合わせた群では更に肥厚し、

ヒ素濃度にはかかわりなく無処置群の 5～6 倍の厚さであった (Burns et al., 2004)。 

C3H 妊娠マウス (10 匹/群) に亜ヒ酸ナトリウム (NaAsO2) の 0、42.5、85 ppm を妊娠 8～

18 日目の間、飲水投与し、児に 4 週間授乳した後、児は、それぞれの親の投与濃度に従って

雌雄各 10 匹/群に分け、雄で 74 週、雌で 90 週まで飼育した。児には投与していない。その

結果、雄の児に有意な用量依存性の肝細胞がんが発生した (0 ppm: 12%、42.5 ppm: 38%、85 

ppm: 61%)。85 ppm で肝臓あたりの腫瘍数は、対照の 5.6 倍であった。また、副腎のがん発

生率及び副腎あたりの腫瘍数にも用量依存性があった。雌では卵巣がんの発生 (0 ppm: 8%、

42.5 ppm: 26%、85 ppm: 61%)、及び肺がん発生 (0 ppm: 0%、42.5 ppm: 4%、85 ppm: 21%) に

用量依存性がみられた。また、子宮及び卵管に過形成がみられた。この試験で腫瘍の発生、

または過形成がみられた器官 (副腎、肺、子宮、卵管) は、いずれも内分泌器官であった 

(Waalkes et al., 2003)。 

同様の知見が、その後 ICR マウスでも得られており、As が経胎盤性の発がん物質である
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ことが確認された。即ち、雌 ICR 妊娠マウスに亜ヒ酸ナトリウム (NaAsO2) の 0、85 ppm を

妊娠 8～18 日目の間、飲水で投与し、児の雌を 90 週まで飼育した。その結果、卵巣・子宮・

副腎に腫瘍が、卵管に過形成が認められている (Waalkes et al., 2006)。 

 

a-2. ハムスター 

雄シリアンハムスター (投与群 30 匹/群、対照群 22 匹/群) に三酸化二ヒ素 (As2O3)、ヒ化

カルシウム (Ca3(AsO4)2)、及び三硫化二ヒ素 (As2S3) の 0、0.25 mg As/0.1 mL を 1 回/週、15

週間気管内に投与した試験で、15 週後の生存率は三酸化二ヒ素で 18/30 例、ヒ化カルシウム

で 27/30 例、三硫化二ヒ素で 23/30 例、及び溶媒対照で 22/22 例であった。肺腫瘍の発生は、

三酸化二ヒ素投与群で 1/17 例 (腺がん)、ヒ化カルシウム投与群で 7/25 例 (腺がん 1、腺腫

6)、三硫化二ヒ素投与群で 1/22 例 (腺腫)、対照群で 1/21 例 (腺扁平上皮がん) であった。気

管を含め上気道にはいずれの化合物も腫瘍を認めなかった。その他の腫瘍としては、三酸化

二ヒ素投与群では、肺腫瘍の他に腎臓腺腫 1 例、及び肝臓血管肉腫 1 例、ヒ化カルシウム投

与群では、腎臓腺がん 2 例、及び白血病 1 例、三硫化二ヒ素投与群では、腎芽細胞腫 1 例、

及び腎臓腺腫 1 例、対照群で腎臓腺がん 1 例、及び腎臓腺腫 1 例がみられた (Yamamoto et al., 

1987)。 

 

b. 有機ヒ素化合物 

b-1. マウス 

b-1-1. 肺 

雄 ddY マウスに、肺腫瘍のイニシエーターである 4-ニトロキノリン 1-オキシド (4NQO) 

を皮下注射し、DMA 0、200、400 ppm、グリセロール (プロモーター) を 25 週間飲水投与し

た試験で、グリセロール投与で腫瘍発生動物割合が 5/10 例 (50％) であり、動物当たりの腫

瘍数は 1.40 個であったのに対し、400 ppm の DMA ではそれぞれ 10/13 例 (76.9％)、4.38 個

であった。DMA はグリセロールより強いプロモーター作用があった。また、病理組織学的

所見から DMA 投与によってグリセロールによる腫瘍より異型細胞が多く観察され、腺がん

へと悪性度を強めた。著者らは肺がん発生に対して DMA はプロモーター活性だけでなく、

プログレッション活性もあると述べている (Yamanaka et al., 1996)。 

雄 A/J マウス (24 匹/群) に DMA 0、50、200、400 ppm を 25 週間 (10 匹/群) または 50 週

間 (14 匹/群) 飲水投与した試験で、25 週間の投与では肺腫瘍発生マウス数、マウスあたりの

平均肺腫瘍数、腫瘍の平均径に対照と有意差はなかった。50 週間投与では、肺腫瘍発生マウ

ス数は対照と有意差はなかったが、50 ppm 以上の群ではマウスあたりの平均肺腫瘍数、腫瘍

の平均径は用量に依存して増加し、400 ppm ではマウスあたりの平均肺腫瘍数は有意であっ

た。また、50 週間投与では肺の乳頭状腺腫/腺がんのマウスが用量に依存して増加し、200 ppm

以上の群で有意であった。これらの結果から、著者らは DMA は肺発がんを促進し、ヒト疫

学研究におけるヒ素の肺発がんの結果との一致を示唆しており、また DMA は単独でもマウ

スに発がん性があるとしている (Hayashi et al., 1998)。 
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b-1-2. 皮膚 

雌 HR-1ヘアレスマウスに DMA 0、400、1,000 ppmを飲水投与し、B波長紫外線 (1回 2 kJ/m2) 

を週 2 回、25 週間連続照射した試験で、マウス 1 匹あたりの背部における皮膚腫瘍発生数は、

1,000 ppm 投与群で紫外線照射開始 13～19 週後に有意な増加が認められた。25 週投与後の病

理組織学的検査では、DMA 投与群では、400 ppm から用量依存的に細胞異型性が認められ、

1,000 ppm 投与群では悪性腫瘍への進行が観察された。これらの結果は、DMA の経口投与は

マウスの紫外線皮膚発がんに対しプロモーション作用及びプログレッション作用があること

を示した (勝又ら, 1999)。 

皮膚発がんの感受性の高い C57BL/6J K6/ODC トランスジェニック雌マウスの背中に皮膚

発がん物質の 7,12-ジメチルベンズ(α)アントラセン (DMBA) の 50μg/200μg アセトンを 1

回塗布してイニシエートし、その 1 週間後から第 1 群に陽性対照として皮膚発がんプロモー

ターである 12-o-テトラデカノイルフォルボール-13-アセタート (TPA) の 5μg/中性クリーム

50 mg を、第 2 群に DMA (V) の 3.6 mg/中性クリーム 50 mg を、第 3 群には中性クリーム 50 

mg を、第 4 群には DMBA のイニシエーションなしで DMA (V) の 3.6 mg/50 mg 中性クリー

ムを、それぞれ週 2 回、計 19 週間塗布した。その結果、イニシエーションの 20 週間後には、

第 1 群ではマウス当たりの平均腫瘍数が 20.7 個、第 2 群では 19.4 個、第 3 群では 9.7 個、第

4 群では腫瘍はなかった。このことから、DMA (V) は、C57BL/6J K6/ODC トランスジェニッ

クマウスに皮膚発がんプロモーション作用を有することが明らかになった (Morikawa et al., 

2000)。 

K6/ODC トランスジェニックマウス (20～30 匹/群) に DMA (V) 0、10、100 ppm を 5 か月

間飲水投与した試験で、皮膚の扁平上皮乳頭腫の発生が対照群で 0%、DMA (V) の 10 ppm 群

で 8%、100 ppm 群で 22%であった (Chen et al., 2000)。 

p53 がん抑制遺伝子ノックアウト (heterozygous (＋/－) マウスの雄 (29～30 匹/群) 及びそ

の野生型 C57BL/6J マウス (雄 30 匹/群) に DMA (V) 0、50、200 ppm を 80 週間飲水投与した

試験で、p53 ノックアウトマウス及び野生型マウスとも、早期から自然発生腫瘍 (全身腫瘍) 

の発生に用量依存性が認められた。p53 ノックアウトマウスでは、200 ppm 群で 1 匹あたり

の腫瘍数、野生型マウスでは、50、200 ppm 群で腫瘍の発生頻度と腫瘍数が対照群に比較し

有意に増加した。しかし、これらのマウスに対する DMA (V) の発がん性は特定の器官に限

られなかった (Salim et al., 2003) 

 

b-2. ラット 

b-2-1. 肺 

雄の F344 ラットに肺発がん物質の N-ビス(2-ヒドロキシプロピル)ニトロサミン (DHPN) 

を 0.1%含む水を 1 週間飲水投与した後、DMA (V) の 0、100、200、400 ppm 含む水を 30 週

間与え、肺腫瘍の発生を対照と比較した試験で、肺腫瘍の発生頻度は、対照群で 23.5%、100 

ppm 群で 16.7%、200 ppm 群で 26.7%と有意差がなく、またラット１匹あたりの腫瘍の数も有

意差はなかった。病理組織学的検査では、肺上皮の細胞増殖を BrdU 標識率で検討したが、

DMA (V) 投与による肺上皮の細胞増殖能に変化はみられなかった。また、肺組織の 8-ヒドロ

キシデオキシグアノシン (8-OHdG、活性酸素による酸化的 DNA 損傷のマーカー) は DMA 
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(V) 投与により増加しなかった。以上、DMA (V) の経口投与は、DHPN でイニシエートされ

た肺の発がん性を促進する作用はなかった (Seike et al., 2002)。 

 

b-2-2. 膀胱 

雄 F344 ラット (20 匹/群) にあらかじめ 0.05% の膀胱発がん物質の N-ブチル-N-(4-ヒドロ

キシブチル)ニトロサミンを 4 週間飲水投与した後、DMA (V) 0、2、10、25、50、100 ppm 含

む飲水を 32 週間与えた試験で、膀胱の前がん病変及び腫瘍 (乳頭状または結節性過形成、乳

頭腫/がん) 発生が濃度依存性に認められた。25 ppm 群以上で、多様な膀胱腫瘍 (乳頭腫/が

ん) が有意に増加した。DMA (V) の単独投与群では、前がん病変や腫瘍は観察されなかった。

次に、N-ブチル-N-(4-ヒドロキシブチル)ニトロサミンでイニシエーションせず、8 週間 0、10、

25、100 ppm 含む飲水を与えた試験で、膀胱粘膜の BrdU 標識率 (細胞増殖能の指標) の有意

な増加と走査型電子顕微鏡観察による膀胱上皮の変化から、DMA (V) による膀胱上皮の細胞

増殖が用量依存性に増加していた。著者らは、DMA (V) はラットの膀胱の発がんをプロモー

トし、そのメカニズムの一つは膀胱粘膜細胞の増殖刺激であると報告している (Wanibuchi et 

al., 1996)。 

雄 F344 ラット (36 匹/群) に DMA (V) 0、12,5、50、200 ppm を 104 週間飲水投与した試験

で、投与開始後 97 週から 104 週に、50 ppm 投与群で膀胱腫瘍が 8/31 例 (26%)、膀胱粘膜の

前腫瘍性病変である過形成 (乳頭状／結節性) が 12/31 例 (39%)、200 ppm 投与群では膀胱腫

瘍が 12/31 例 (39%)、膀胱粘膜の過形成 (乳頭状／結節性) が 14/31 例 (45%) にみられた。

膀胱以外の器官には腫瘍の発生はなかった。対照群及び 12.5 ppm 投与群にはこれらの発生及

び変化はみられなかった。また、50、200 ppm 群の膀胱上皮で、形態学的には変化はみられ

なかったが、細胞増殖能の指標であるブロモデオキシウリジン (BrdU) 標識率が有意に増加 

(3～4 倍) し、細胞増殖能の亢進が確認された。更に、200 ppm を 2 週間飲水投与したラット

の膀胱で 8-OHdG の生成が対照群 (1.21 ± 0.13/105dG) に比較して有意に増加 (1.76 ± 

0.59/105dG) し、活性酸素種が発がんの初期段階に重要な役割を果たす可能性が明らかとなっ

た。腫瘍増殖に関与するシクロオキシゲナーゼ-2 も腫瘍組織中に発現していた。DMA (V) は

ラットの膀胱に発がん性を有することが報告された (Wei et al., 2002)。 

 

b-2-3. 肝臓 

ラットを用いた肝中期発がん性試験は、Fukushima ら (2005) のレビューがある。 

雄 F344ラットに肝臓発がん物質のジエチルニトロサミン 200 mg/kgを単回腹腔内投与して

肝臓をイニシエーションし、その 2 週間後から DMA (V) 0、25、50、100 ppm を 6 週間飲水

投与し、投与 3 週目に肝細胞の増殖促進のため全動物の肝臓 2/3 を部分切除をするラット肝

中期発がん性試験が行われた。その結果、 終時の体重は用量依存性に減少したが、統計的

には有意差はみられなかった。各投与群の肝臓重量も対照と有意差はみられなかった。ジエ

チルニトロサミンでイニシエーションした場合、DMA (V) 投与により肝臓の胎盤型 GSH-S-

トランスフェラーゼ (GST-P) 陽性病巣の数、及び面積は用量依存性に増加し (25 ppm 以上で

有意差あり)、肝臓の発がんを促進した。ジエチルニトロサミンでイニシエーションしなかっ

た場合には GST-P 陽性病巣の数及び面積は増加しなかった (実験①)。また、DMA (V) を投
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与されたラットの肝臓で、細胞増殖の指標であるオルニチンデカルボキシラーゼ活性が有意

に増加した (実験②)。更に、酸化的 DNA 損傷の指標である 8-OHdG は DMA (V) 投与により

有意に増加し酸化的ストレスが惹起されることが示された (実験③)。著者らは、DMA (V) は

恐らく細胞増殖を刺激し、酸化的に DNA を損傷する機序を介してラットの肝臓に発がんを

促進する能力を有すると示唆している (Wanibuchi et al., 1997)。 

雄 F344 ラットに肝臓発がん物質のジエチルニトロサミンを単回腹腔内投与して肝臓をイ

ニシエーションし、その 2 週間後から MMA、DMA (V)、TMAO を 100 ppm 含む水を 6 週間

与え、投与 3 週目に肝細胞の増殖促進のため全動物の肝臓 2/3 部分切除をするラット肝中期

発がん性試験が行われた。その結果、MMA、DMA (V)、TMAO は肝臓の GST-P 陽性巣の数

及び面積を増加させ、肝臓の発がんを同程度促進することが明らかにされた。また、肝臓の

8-OHdG は増加し、肝臓ミクロソームの総 P450 量は増加 (有意差はなし) 、肝臓 CYP 2B1 タ

ンパク量は特に MMA で著増した。著者らは、MMA、DMA (V)、TMAO は同等のプロモー

ション活性を持つこと、これらの物質は P450 により代謝され、ヒドロキシラジカルを発生

させ、酸化的ストレスががんの発生を促進している可能性及びラット肝臓がんのプロモータ

ーであることを示唆した (Nishikawa et al., 2002)。 

雄 F344 ラットに TMAO 0、50、200 ppm を 2 年間飲水投与した発がん性試験で、87 週か

ら 104 週までに死亡あるいは剖検された肝細胞腺腫の認められたラットは 0、50、200 ppm 群

でそれぞれ 6/42 例 (14.3%)、10/42 例 (23.8%)、16/45 例 (35.6%) であり、200 ppm 群で有意

に増加した。また、ラット 1 匹あたりの腫瘍数は、それぞれ 0.21、0.33、0.53 であり、200 ppm 

群で有意に増加した。肝臓腫瘍への活性酸素種の寄与度を明らかにするため、肝臓での

8-OHdG の生成を測定したところ、200 ppm 群で有意に増加した。肝臓の細胞増殖活性を知

るために核内増殖抗原の組織化学的染色を行い、正常にみえる肝実質は TMAO 200 ppm で有

意に細胞増殖亢進した。以上より、TMAO は酸化的 DNA 損傷と細胞増殖亢進により肝臓に

発がんを引き起こすことを示唆した (Shen et al., 2003)。 

 

b-2-4. 全身 

雄の F344 ラットに 5 種類の発がん性物質 (ジエチルニトロサミン、1,2-ジメチルヒドラジ

ン、N-ブチル-N-(4-ヒドロキシブチル)ニトロサミン、N-メチル-N-ニトロソウレア、N-ビス(2-

ヒドロキシプロピル)ニトロサミン) を前もって投与してイニシエーション処置し、その後

DMA(V) 0、50、100、200、400 ppm を飲水投与した試験で、試験開始後 30 週で諸器官・組

織の病理組織学的検査を行ったところ、膀胱、肝臓、腎臓、甲状腺の腫瘍の増加がみられ、

特に膀胱では 50 ppm からみられた。前がん病変として、肝臓には GST-P (胎盤型グルタチオ

ン-S-トランスフェラーゼ) 陽性巣の数と面積が増加し、腎臓では好塩基性の細胞質と時に顆

粒を含む異型尿細管の増加がみられた。イニシエーション処置をしないで DMA (V) を 25 週

間投与しても、がんは発現しなかったことから、DMA (V) はプロモーターでありヒトでの発

がん性との関連を指摘している (Yamamoto et al., 1995)。 

 

以上をまとめると、無機ヒ素化合物の発がん性に関する動物試験で、亜ヒ酸ナトリウムで

は、へアレスマウスに飲水投与で紫外線を背部に照射 (3 回/週) した試験で、皮膚扁平上皮
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がんがヒ素濃度の増加と共に直線的に増加した。また、トランスジェニックマウスでは皮膚

の扁平上皮乳頭腫の出現頻度が有意に高まった。妊娠マウスに投与した試験では、マウスの

児に経胎盤性による肝細胞がん、副腎のがん、卵巣・子宮の腫瘍、及び肺がんの高頻度の発

生がみられた。シリアンハムスターにヒ化カルシウムを気管内投与した試験では、肺腫瘍が

みられている。 

一方、有機のヒ素化合物では、マウスに DMA を飲水投与して肺がんを認め、DMA の単独

あるいはプロモーター、プログレッサーとしての作用がみられている。DMA と UV 照射との

組み合わせでマウスの皮膚に腫瘍発生の有意な増加が観察されている。トランスジェニック

マウスでは DMA (V) による皮膚腫瘍のプロモーション作用を認めた。p53 ノックアウトマウ

スでは、DMA (V) の飲水投与で自然発生腫瘍 (全身腫瘍) の発生に用量依存性がみられた。 

ラットでは、DMA (V) は単独では膀胱腫瘍を引き起こし、プロモーターとして、膀胱、肺、

肝臓、腎臓、甲状腺にがんを誘導した。更に MMA、TMAO も肝臓の GST-P 陽性巣の数及び

面積を増加させ、肝臓の発がんのプロモーターであること、また TMAO は単独でも肝細胞腺

腫の増加を引き起こしている。 

Rossman はその総説の中で、皮膚が As(Ⅲ)の標的組織であり、メチル化された代謝物は膀

胱等に作用する可能性を述べている (Rossman, 2003)。 

Yamanaka ら (2004) は、DNA 損傷の指標である cis-チミングリコールの産生が、通常の

ROS 経由でなく、DMA(Ⅲ)と酸素分子が反応して生じるジメチルアルセニックパーオキシド

の産生を経由して生じること示し、そのことから、マウスの DMA による皮膚腫瘍の主要な

プロモーターはジメチルアルセニックパーオキシドであること、マウスの肺腫瘍の主要なイ

ニシエーターが、DMA(V)から DMA(Ⅲ)(GS) となり、GSH 還元酵素でジメチルアルシン 

[(CH3)2AsH] に変換され、次いで酸素分子と反応して生じるジメチルアルセニックラジカル 

[(CH3)2As] やジメチルアルセニックパーオキシラジカル [(CH3)2AsOO] のようなフリーラジ

カルである可能性を示唆した。 

無機ヒ素化合物は、体内に取り込まれると迅速に有機の 3 価や 5 価の MMA、DMA、TMAO

に代謝されること、更にこれらの有機ヒ素化合物は単独でも、あるいは紫外線などと共に共

同発がん物質 co-carcinogen としても働くこと、ヒ素の代謝過程に栄養等の修飾要素があるこ

となどから、複数の機序が組み合わさって発がんに関与している可能性が考えられた。 

ヒ素の代謝経路については、3 価の有機ヒ素化合物に対する新しい分析技術が加わって詳

細なメカニズムが明らかにされつつある。 

 

ヒ素及びその無機化合物の国際機関等での発がん性評価を表 8-12 に示す。 

IARC は、ヒ素及びヒ素化合物をグループ 1 (ヒトに対して発がん性がある物質) に分類し

ている。 
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表 8-11 ヒ素及びその無機化合物の発がん性試験結果 (有機ヒ素化合物も含む) 

動物種等 
投与

方法 
投与期

間 
投与量 結    果 文献 

マウス 
K6/ODC
トランス

ジェニッ

ク 
20-30 匹/
群 

経

口

投

与

( 飲

水) 

5 か月

間 
亜ヒ酸ナト

リウム

(sodium 
arsenite) 
0、10 ppm 
 
DMA(V) 10、
100 ppm 

             皮膚扁平上皮乳頭腫      
        担腫瘍動物発生率(%)   腫瘍数/匹 
対照群 
    0 ppm         0             0.00 
亜ヒ酸ナトリウム群 
   10 ppm        15             0.15     
DMA(V)群 
   10 ppm         8             0.08    
  100 ppm        22             0.22    

Chen et al., 
2000 

へアレス

マ ウ ス

Skh 1 

経

口

投

与

( 飲

水) 

182 日

間 
投与 3
週間後

から紫

外線照

射（3
回/週）

亜ヒ酸ナト

リウム

(sodium 
arsenite) 
0、1.25、2.5、
5.0、10 mg/L

紫外線+ヒ素    
kj/m2 + mg/L  扁平上皮がんか所/匹数 

1.0 + 0         2.40（±0.48） 
1.0 + 1.25      5.40（±0.73） 
1.0 + 2.50      7.21（±0.89） 
1.0 + 5.00     11.10（±1.05） 
1.0 + 10.0      6.80（±0.82） 
1.7 + 0        3.47（±0.48） 
1.7 + 10.0      9.56（±0.85） 

Burns et al., 
2004 

マウス 
C3H 
児マウス  
10 匹/群 
 

経

口

投

与

( 飲

水)  

母動物

妊娠

8-18 日

児動物

授乳 4
週間

後、雄

74 週

間、雌

90 週間

亜ヒ酸ナト

リウム

(NaAsO2) 
0、42.5、85 
ppm 

児(雄)    肝細胞がんの発生率(%)  
   0 ppm:        12 
  42.5 ppm:       38 
  85  ppm:       61 (腫瘍数: 対照の 5.6 倍) 
 副腎のがん発生率及び副腎あたりの腫瘍数に

用量依存性 
 
児(雌)       腫瘍発生率 (%)    
           卵巣がん    肺がん 
   0  ppm:    8          0 
  42.5 ppm:   26          4 
  85  ppm:   61         21     
子宮及び卵管に過形成  

Waalkes et al., 
2003 

マウス 
ICR 
妊娠雌 

経

口

投

与

(飲
水) 

妊娠

8-18 日

目 

亜ヒ酸ナト

リウム

(NaAsO2) 
0、85 ppm 

雌児を 90 週まで飼育 
                     0         85 ppm     
卵巣: 全腫瘍 1):     0/33 (0%)    7/34 (21%)* 
卵管: 過形成       5/33 (15%)  27/34 (79%)* 
子宮: 全上皮系腫瘍 0/33 (0%)    5/34 (15%)* 
      全腫瘍 1)     0/33 (0%)    7/34 (21%)* 
副腎: 腺腫         1/33 (3%)    9/34 (26%)* 
有意差のある腫瘍のみ記載 *P<0.05 
1) 間葉系と上皮系を含む 

Waalkes et al., 
2006 

シリアン

ハムスタ

ー 
雄 
投与群 30
匹/群、 
対照群 22
匹/群 

気

管

内

投

与 

15 週間

1 回/週
三酸化二ヒ

素(As2O3)、ヒ

化カルシウ

ム

(Ca3(AsO4)2)、
三硫化二ヒ

素(As2S3) 
0、0.25 mg 
As/0.1 mL 

   群  15 週後生存率  肺腫瘍   
対照群:           22/22    1/21(4. 8%) 
三酸化二ヒ素群:   18/30    1/17(5.8) 
ヒ化カルシウム群 :27/30    7/25(28.0) 
三硫化二ヒ素群:   23/30    1/22(4.5)    
 
その他の腫瘍 
対照群(腎臓腺がん 1 例、腎臓腺腫 1 例)、三

酸化二ヒ素投与群(腎臓腺腫 1 例、肝臓血管肉

腫 1 例)、ヒ化カルシウム投与群(腎臓腺がん

2 例、白血病 1 例)、三硫化二ヒ素投与群(腎
芽細胞腫 1 例、腎臓腺腫 1 例) 

Yamamoto et 
al., 1987 
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動物種等 
投与

方法 
投与期

間 
投与量 結    果 文献 

有機ヒ素化合物 

マウス 
ddY 
雄 

経

口

投

与

(飲
水) 

25 週間

(4NQO
皮下投

与後) 

DMA 
0、200、400 
ppm 

   群         担腫瘍動物数 腫瘍数/匹 
4NQO:               2/9 (22.2%)   0.22 
4NQO+5%ｸﾞﾘｾﾛｰﾙ:    5/10 (50.0)    1.40 
4NQO+200 ppm DMA:  8/13 (61.5)   3.92 
4NQO+400 ppm DMA: 10/13 (76.9)   4.38*    
*4NQO+5%ｸﾞﾘｾﾛｰﾙ群に対して P<0.005 

Yamanaka et 
al., 1996 
 

マウス 
A/J 
雄 
24 匹/群 
 

経

口

投

与

( 飲

水) 

25、50
週間 

DMA 
0、50、200、
400 ppm 

25 週投与：  
肺腫瘍発生マウス数、マウスあたりの平均

肺腫瘍数、腫瘍の平均径に対照と有意差な

し 
50 週投与： 

200 ppm 以上： 
乳頭状肺腺腫/腺がんのマウスの数有意

に増加 
400 ppm： 

マウスあたりの平均肺腫瘍数有意に増加 

Hayashi et al., 
1998 

へアレス

マウス 
HR-1 
雌 

経

口

投

与

( 飲

水) 

25 週間 DMA 
0、400、1,000 
ppm 
B 波長紫外線

照射(2 回/週）

(1 回 2 kJ/m2)

400 ppm 以上： 
皮膚細胞の異型性の増加 

1,000 ppm： 
 皮膚腫瘍発生数の増加 
 悪性腫瘍(carcinoma)への進行 

勝又ら, 1999 

マウス 
C57BL/6J
K6/ODC
トランス

ジェニッ

ク 
雌 

経

皮

投

与 

2 回/
週、19
週間塗

布 

DMA(V) 
3.6 mg/50 mg
中性クリー

ム 
7,12-ジメチ

ルベンズ(α)
アントラセ

ン (DMBA) 
の 50μg/200
μg アセトン

を 1 回背部に

塗布してイ

ニシエート 

第 1 群：12-o-テトラデカノイルフォルボール

-13-アセタート 5μg/中性クリーム 50 
mg 

第 2 群：DMA(V) 3.6 mg/中性クリーム 50 mg 
第 3 群：中性クリーム 50 mg 
第 4 群：DMBA なし、DMA(V) 3.6 mg/中性ク

リーム 50 mg 
 
      平均腫瘍数/匹 

第 1 群     20.7  
第 2 群     19.4 
第 3 群      9.7 
第 4 群       0 

Morikawa et 
al., 2000 

マウス 
K6/ODC
トランス

ジェニッ

ク 
20-30 匹/
群 

経

口

投

与

( 飲

水) 

5 か月

間 
DMA(V) 
0、10、100 
ppm 

              皮膚扁平上皮腫瘍 
      担腫瘍動物発生率(%)   腫瘍数/匹 
   0 ppm        0             0.00 
  10 ppm        8             0.08     
 100 ppm       22             0.22    

Chen et al., 
2000 

マウス 
C57BL/6J 
p53 遺伝

子ノック

アウト

型：雄

29-30 匹/
群 
野生型： 
雄 30 匹/
群 

経

口

投

与

( 飲

水) 

80 週間 DMA(V) 
0、50、200 
ppm 
 

P53 遺伝子ノックアウト型： 
    発生頻度(%) 腫瘍数/匹 
  0 ppm： 48.3        23 
 50 ppm： 62.1        33 
200 ppm： 63.3        36*     

野生型： 
    発生頻度(%) 腫瘍数/匹 
  0 ppm： 10           6 
 50 ppm： 30**        17* 
200 ppm： 30**        18*     
*P<0.02、**P<0.05 
腫瘍の発生に器官特異性なし 

Salim et al., 
2003 
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動物種等 
投与

方法 
投与期

間 
投与量 結    果 文献 

ラット 
F344 
雄 

経

口

投

与

( 飲

水) 

30 週間

 
 

DMA(V) 
0、100、200、
400 ppm 
ｲﾆｼｴｰﾀｰで前

処理 

肺腫瘍の発生頻度: 
対照群：     23.5% 
100 ppm 群： 16.7% 
200 ppm 群： 26.7% 

肺腫瘍の発生は対照と有意差なし 
肺腫瘍のプロモーター作用はみられず。 
 

ｲﾆｼｴｰﾀｰで前処理：発がんイニシエーターN-ビス

(2-ヒドロキシプロピル)ニトロサミン の 0.1%
溶液を 1 週間飲水投与した後投与 

Seike et al., 
2002  

ラット 
F344 
雄 
20 匹/群 

経

口

投

与

( 飲

水) 

32 週間 DMA(V) 
0、2、10、25、
50、100 ppm 
(BBN を 4 週

間飲水投与

後) 

         膀胱の病変      
BBN DMA(V) 過形成     乳頭腫      がん    
＋   0  14/20(70%)  3/20(15%)   1/20(5%) 
＋   2  13/20(65%)  2/20(10%)   2/20(10%) 
＋  10  14/20(70%)  7/20(35%)   3/20(15%) 
＋  25  18/19(95%)  11/19(58%)  7/19(37%) 
＋  50  20/20(100%) 13/20(65%)  10/20(50%) 
＋ 100  20/20(100%) 17/20(85%)  12/20(60%) 
－   0   0/12         －        0/12 
－ 100   0/11         －        0/11      
下線数値は有意差あり 

Wanibuchi et 
al., 1996 

  8 週間 DMA(V) 
0、10、25、
100 ppm 

走査型電子顕微鏡観察による膀胱上皮の変化： 
・膀胱粘膜の BrdU 標識率の有意な増加 
・DMA(V) による膀胱上皮の細胞増殖の

用量依存性の増加 

 

ラット

F344 
雄 
36 匹/群 

経

口

投

与

( 飲

水) 

104 週

間 
DMA(V) 
0、12.5、50、
200 ppm 

50、200 ppm 群の膀胱上皮でブロモデオキシウ

リジンの標識率が有意に増加 

         膀胱の病変      
DMA(V) 過形成 乳頭腫 移行上皮がん 担腫瘍

動物数 
0:     0         0       0         0 
12.5:  0          0      0          0 
50:  12/31(39%)* 2/31(6) 6/31(19) *  8/31(26) * 
200: 14/31(45)*  2/31(6) 12/31(39) * 12/31(39)* 
*有意差あり 

Wei et al., 
2002 

  2 週間 DMA(V) 
0、200 ppm 

膀胱で 8-OHdG の生成： 
対照群： 1.21 ± 0.13/105dG 
200 ppm：1.76 ± 0.59/105dG (有意差あり) 

シクロオキシゲナーゼ-2 が腫瘍組織中に発現 

 

ラット 
F344 
雄 

経

口

投

与

(飲
水) 

実験① 
6 週間 
 
実験② 
2 週間 
 
実験③

3 週間 

(ジエチルニ

トロサミン

を単回投与

後) 
DMA(V) 
実験① 
0、25、50、
100 ppm 
 
実験② 
0、10、50 ppm
  
実験③ 
0、100 ppm  

実験① 
投与 3 週目に肝臓 2/3 を部分切除 
イニシエーションした場合： 

体重：用量依存性に減少 (有意差なし) 
肝臓相対重量：変化なし 
肝臓 GST-P 陽性病巣の数/面積：用量依存

性に増加 (25 ppm 以上で有意差あり) 
イニシエーションしなかった場合： 

肝臓 GST-P 陽性病巣の数/面積：増加せず 
実験② 
3 週目に肝臓 2/3 を部分切除 
肝臓オルニチンデカルボキシラーゼ活性は有

意に増加 (対照: 30.0、10 ppm: 52.0、50 
ppm: 49.3 pmol/mg) 

実験③ 
肝臓 8-OHdG は有意に増加 

Wanibuchi et 
al., 1997 
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動物種等 
投与

方法 
投与期

間 
投与量 結    果 文献 

ラット 
F344 
雄 

経

口

投

与

( 飲

水) 

6 週間 
 
 

MMA、

DMA(V)、
TMAO 
0、100 ppm 
(ジエチルニ

トロサミン

を単回投与

後) 

投与 3 週目に肝臓 2/3 部分切除 
 
MMA、DMA(V)、TMAO： 

  肝臓 GST-P 陽性巣の数/面積：増加 
            対照  MMA DMA(V) TMAO 

GST-P 数   1.3   2.43   2.26   2.48 
/cm2 

GST-P 面積 0.18  0.30   0.29   0.27 
mm2/cm2 

肝臓 8-OHdG：増加 
肝臓ミクロソーム総 P450 量：増加 (有意差

なし) 
肝臓 CYP 2B1 タンパク量：増加、特に MMA

で著増 

Nishikawa et 
al., 2002 

ラット 
F344 
雄 

経

口

投

与

( 飲

水) 

2 年間 TMAO 
0 、 50 、 200 
ppm 

87～104 週までに死亡または剖検したラット 
                 0      50      200 ppm 
肝細胞腺腫 

担腫瘍動物数   6/42   10/42     16/45  
        (%)    (14.3)  (23.8)    (35.6)* 
腫瘍数/匹       0.21   0.33      0.53* 

肝臓 
8-OHdG        0.53   0.627     0.654* 

 PCNA          3.01   5.41      6.11*   
* P<0.005 

PCNA: 増殖細胞核抗原、陽性細胞数/100 細胞 

Shen et al., 
2003 

ラット 
F344 
雄 

経

口

投

与

( 飲

水) 

30 週間

 
 

DMA(V) 
0、50、100、
200、400 
ppm、ｲﾆｼｴｰﾀ

ｰで前処理 

膀胱、肝臓、腎臓、甲状腺の腫瘍の増加 
 
               前がん病変            
                         肝臓      
         腎臓          GST-P 陽性巣  
DMA(V) 異型尿細管      個数    面積  

0        0.46         3.50    0.367 
50        0.37         3.37    0.330 

100        0.45         6.03*   0.654* 
200        1.02*         NE     NE 
400 ppm    1.26*         NE     NE  
NE: 肝臓腫瘍のため計測不能   
* P<0.005 

ｲﾆｼｴｰﾀｰ：ｼﾞｴﾁﾙﾆﾄﾛｻﾐﾝ、1,2-ｼﾞﾒﾁﾙﾋﾄﾞﾗｼﾞﾝ、
N-ﾌﾞﾁﾙ-N-(4-ﾋﾄﾞﾛｷｼﾌﾞﾁﾙ)ﾆﾄﾛｻﾐﾝ、N-ﾒﾁﾙ
-N-ﾆﾄﾛｿｳﾚｱ、N-ﾋﾞｽ(2-ﾋﾄﾞﾛｷｼﾌﾟﾛﾋﾟﾙ)ﾆﾄﾛｻ
ﾐﾝ 

Yamamoto et 
al., 1995 

BBN：N-ブチル-N-(4-ヒドロキシブチル)ニトロサミン、DMA：ジメチルアルシン酸、 MMA：モノメチルアル

ソン酸、TMAO：トリメチルアルシンオキシド、8-OHdG：8-ヒドロキシデオキシグアノシン 

 

 

表 8-12 ヒ素及びその無機化合物の国際機関等での発がん性評価 
機関/出典 分 類 分 類 基 準 

IARC(2005) 
ヒ素及びヒ素化合物 グループ 1 グループ 1(ヒトに対して発がん性がある) 

ACGIH(2005) 
ヒ素及び無機ヒ素化合物 A1 ヒトに対して発がん性が確認された物質 

日本産業衛生学会(2005) 
ヒ素及びヒ素化合物 第 1 群 人間に対して発がん性のある物質 
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機関/出典 分 類 分 類 基 準 
U.S. EPA(2005a) 

ヒ素及び無機ヒ素化合物 グループ A グループ A (ヒト発がん性物質) 

U.S. NTP(2005) － 2005 年現在発がん性について評価していない 

 

 

8.4 ヒト健康への影響(まとめ) 

吸入経路では、ヒ化水素は気体で、三酸化二ヒ素等の場合には粉塵として気道から吸収され

る。ヒ化水素は血液中に速やかに吸収され、血液中から短時間で消失する。粉塵からの吸収量

は主に粒径と溶解性に依存する。水等に溶解したヒ素は容易に消化管から吸収される。皮膚経

由によるヒ素の吸収はわずかである。無機ヒ素は胎盤を通過する。 

消化管から門脈経由で肝臓に取り込まれたヒ素は効率よくメチル化されるが、他の器官でも

メチル化される。重量単位では肝臓が 大のメチル化を行う器官である。 

肝細胞に取り込まれたヒ素は、ほとんどの動物で 2 つの経路で代謝を受ける。一つは、5 価

から 3 価への還元反応であり、もう一つは、無機ヒ素が S-アデノシルメチオニンと GSH を用

いてモノメチル、ジメチル、トリメチル化代謝物にメチル化される酸化的メチル化反応である。 

ラットでは、無機ヒ素は数時間で肝臓や他の器官/組織でDMA(Ⅲ)にまで代謝され、血中に排

出した後、選択的に赤血球に取り込まれるが、赤血球への取り込みはヒトを含む他の動物で少

ない。マーモセット、チンパンジー、モルモットでは、肝臓でのメチル化能がほとんどない。 

Asのヒトの尿中排泄の生物学的半減期はおおよそ4日であり、通常5～7日以内で投与量の60

～80%が尿中に排泄された。米国の暴露アセスメント調査で、尿中には、DMAが総ヒ素量の65

～73%を占めて も多く、MMAは9～18%、アルセノベタインは14～20%、3価と5価のAsは3～

20%であった。トリメチルアルシンオキシドとトリメチルアルシンは、大部分のほ乳動物では

非常に稀な代謝物である。AsBeはほ乳動物の体内での生成は確認されていない。 

従来、Asのメチル化は、メチル化された5価の代謝物 MMAやDMA がAsより急性毒性や細胞

毒性が弱く、細胞成分との反応性も少ないこと、すぐに代謝されてAsより尿中へ排泄しやすい

ため、解毒機序と説明されていたが、MMA(Ⅲ)のin vitroやin vivo試験で亜ヒ酸As(Ⅲ)より急性

の毒性は強く、DMA(V)に発がん性と腫瘍促進作用があること、in vitro試験でMMA(Ⅲ)や

DMA(Ⅲ)が直接的にDNAを損傷して遺伝毒性作用を示すなどの知見が蓄積し、むしろ毒性増強

化と発がん物質生成への機序であると指摘されている。三酸化二ヒ素の細胞毒性は、特にアポ

トーシスを引き起こす作用のために、急性前骨髄球性白血病や多発性骨髄腫の治療薬として利

用されている。ヒ素の体内での挙動には種差や個人差があることが知られており、ヒトではメ

チル化に関与する酵素調節に遺伝子多型が示唆されている。また、栄養状態がヒ素の毒性発現

に影響を与えることが知られている。 

ヒトでの急性経口暴露の致死量は、2、8、21 g とさまざまであり、1～4 g から 8～16 g のヒ

素を経口的に摂取して死に至らなかった症例も報告されている。 

急性症状は、経口暴露では、口腔、食道などの粘膜刺激症状に続き、食道の疼痛や嚥下困難、

悪心、嘔吐などの急性胃腸症候群が出現する。呼気は、金属臭、ガーリック臭である。重篤な

場合は著明な腹痛、激しい嘔吐、吐血、水様性下痢をきたし、脱水によるショック、血圧下降、

筋痙れん、心筋障害、腎障害が出現し、早い場合は、循環不全で 24 時間以内に死亡する。吸入
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暴露では、高濃度の場合、呼吸器への刺激性と腐食性のため、鼻粘膜刺激症状、咳、呼吸困難

が出現し、肺水腫をきたし、死亡することもある。ヒ化水素では、急激な進行性血管内溶血が

みられ、腹痛、血色素尿、黄疸が現れる。重篤な場合、腎不全を起こし、乏尿、無尿に至る。 

慢性症状として も特異的な所見は、皮膚にみられ、色素沈着･脱出、手掌や足底部の過角化

症、ボーエン病などがある。血管系では、末梢血管の炎症があり、先端紫藍症、レイノー現象

がみられ、台湾風土病として知られた烏脚病は、ヒ素による末梢血管の障害の結果と考えられ

ている。また、高血圧、糖尿病が誘発される可能性がある。神経毒性は明確でない。 

非腫瘍性病変として、吸入経路では NOAEL 等を導出できる適切な報告はないが、経口暴露

では皮膚病変を基にした NOAEL が求められており、米国 EPA (2005a) および ATSDR (2005) は

台湾での横断研究から色素沈着と角化症の増加を指標にして、NOAEC を 9μg/L (換算値

NOAEL 0.8μg/kg/日) と判断している。米国 Cal EPA (2004) は台湾北東部の横断研究でみられ

た脳血管系障害の結果から、累積暴露量の 1%有効量 (LED01 ) (NOAEL 相当) を 3.0 (mg/L)･年

としている。 

腫瘍性の病変では、吸入経路では、呼吸器がん、膀胱・尿路系がんがみられている。米国ワ

シントン州の Tacoma 銅製錬所でのコホート研究で得られた呼吸器がんの SMR は累積暴露量

0.75 (mg/m3)･年以上から増加しており、Anaconda、Ronnskar 銅製錬所での研究も同様な傾向を

示している。産業衛生学会 (2000) は Tacoma 銅製錬所でのコホート研究のデータから、累積暴

露量を基にした 40 年間の労働年数の呼吸器過剰死亡リスクを、10-3 に対して 3μg/m3 と提案し

ている。経口暴露では、ヒ素を高濃度に含む飲料水について台湾、チリ、日本、米国等での疫

学研究が多数あり、皮膚、膀胱、尿路系、腎臓、肺、肝臓、消化器系等の多臓器にがんの有意

な増加が報告されている。チリの症例対照研究で飲料水濃度 30～49μg/L 以上でヒ素による肺

がん患者のオッズ比の増加、台湾のコホート研究で膀胱がんの罹患率が 100μg/L 超で増加して

いるように濃度と発がんの相関性は明確である。米国 EPA (2001) は水道水基準の 大汚染濃度 

(MCL) を、台湾での疫学的知見に基づいて 10μg/L とし、2006 年に 10μg/L としている。米国

で低濃度では膀胱、肺、皮膚がんの増加の証拠は見つかっていない、台湾のヒ素汚染地域の膀

胱がん死亡率は低濃度の浅い井戸の濃度には依存しない、井戸水中の特定の汚染物、例えばフ

ミン酸、蛍光物質、かび毒等との共同で作用しているとする報告もある。さらに、無機ヒ素は

DNA に直接作用する物質ではないものの、高タンパク質摂取、栄養状態や民族による感受性の

差異、紫外線による皮膚がんの誘導、セレン等の環境中にある化学物質による影響など種々の

要素の修飾を受け、無機ヒ素の発がんメカニズムも単独ではなく共同発がん物質として関与し

ている可能性も論議されている。なお、WHO (2003, 2004) は暫定ガイドライン値として 10μ

g/L を維持している。 

ヒ素のヒトへの生殖毒性は、長期的なヒ素の飲用は自然流産と死産のリスクの増加が認めら

れたが、一般的に器官形成期の母親の暴露量と交絡因子の管理が正確でなく、明確な一致点は

ない。胎児には母体から経胎盤的に有機のヒ素として移行する。母乳からの移行は少ない。 

ヒ素に暴露されたヒトの末梢血リンパ球や尿路上皮細胞で、小核、染色体異常、姉妹染色分

体交換の頻度が増加した。ヒ素はヒトに染色体異常誘発作用を示すが、点突然変異を引き起こ

す作用は弱く、DNA に直接作用する物質ではないと考えられた。 
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As の実験動物に対する影響を以下に示す。 

三酸化二ヒ素の経口 LD50 はマウスで 26～39 mg As/kg、ラットでは 15 mg As/kg であった。ヒ

化水素の吸入 LC50 は、マウスで 250 mg/m3 (10 分)、ラットで 390 mg/m3 (10 分) であった。ヒ

酸カルシウム、ヒ酸鉛の雌ラットでの経皮 LD50 は、それぞれ 400 mg As/kg 超、500 mg As/kg

超であった。腹腔内投与では、LD75 ではあるが、ラットで亜ヒ酸ナトリウム、ヒ酸ナトリウム

がそれぞれ 4～5 mg As/kg、14～18 mg As/kg、ハムスターでは亜ヒ酸ナトリウムが 8 mg As/kg

であった。三酸化二ヒ素の急性経口毒性の症状は、痙れん、吐気、消化管出血である。ヒ化水

素の動物における急性吸入毒性は主に溶血作用であり、in vitro でも溶血を誘発する。 

調査した範囲内では、ヒ素及び As の実験動物に対する眼及び皮膚の刺激性に関する試験報

告は得られていない。 

ヒ酸ナトリウムと亜ヒ酸ナトリウムは、モルモットを用いたマキシマイゼーション試験で皮

膚感作性を示さなかった。 

無機ヒ素の反復投与毒性試験での標的器官/組織は、経口経路では肝臓、腎臓、免疫系、神経

系及び精巣、ヒ化水素の吸入暴露では血液系が標的であった。 

経口投与における 小の N(L)OAEL として、マウスにヒ酸二ナトリウムを 28 日間飲水投与し

た試験で、肝細胞空胞変性を指標にして LOAEL は 0.014 mg As/L (3μg As/kg/日) である。吸入

による反復暴露試験はヒ化水素で実施されており、その LOAEL はマウスに 12 週間吸入暴露し

た時の造血系への影響を指標として、またラットに 13 週間吸入暴露したときの貧血を指標にし

て 0.025 ppm (0.08 mg As/m3) である。 

生殖・発生毒性試験では、Asはラット、マウス、ハムスターの単回腹腔内投与およびマウス

の単回経口投与で催奇形性を示し、As(Ⅲ)はAs(V)より催奇形性は強く、腹腔内投与の方が経口

投与より催奇形性は強かった。奇形の主な特徴は頭軸癒合不全  (cephalic axial dysraphic 

disorders) と神経管奇形であり、それぞれ頭部神経ヒダの閉鎖不全と部分閉鎖である。その他

の奇形は、癒合肋骨、小肢症、顔面奇形、小眼球、無眼球がみられた。また、マウスの精子及

び卵の形成過程に影響がみられており、脳への影響も示唆されている。反復投与では、ラット

に三酸化二ヒ素を、交配前14日間及び交配期間を通して妊娠19日目まで経口投与した試験で、

母動物の肝臓重量を指標にして母動物毒性のNOAELは2.5 mg/kg/日 (1.9 mg As/kg/日)、胎児で

は体重及び化骨遅延等を指標にして発生毒性のNOAELは5 mg/kg/日 (3.8 mg As/kg/日) であっ

た。吸入暴露では、マウスとラットにヒ化水素を妊娠6日目から15日目まで6時間/日、吸入暴露

し、マウスは妊娠17日目、ラットは妊娠20日目に帝王切開した試験で、マウスとラットのヒ化

水素の母動物毒性のNOAELは共に脾臓の腫大を指標にして0.5 ppm (1.6 mg As/m3) であり、発

生毒性のNOAELは共に2.5 ppm (7.8 mg As/m3) 超であった。 

As は、in vitro での DNA 損傷試験で陰性、大腸菌と CHO 細胞・胚細胞を用いた突然変異試

験で陰性を示したが、マウスリンフォーマ細胞を用いた突然変異試験では陽性であった。染色

体異常試験、小核試験、姉妹染色分体交換試験、形質転換試験ではいずれも陽性を示した。in vivo

では MutaTM マウスを用いた突然変異試験では陰性であったが、コメットアッセイ、染色体異

常試験、小核試験では陽性であった。マウスを用いた優性致死試験においては生殖細胞への影

響はみられなかった。全体として、As(V)は As(Ⅲ)より遺伝毒性は弱い。これらの結果から As

は点突然変異を誘発せず、直接的な遺伝毒性物質ではないが、染色体単位で遺伝毒性を引き起
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こす遺伝毒性物質であり、紫外線との組み合わせで相乗的な作用を持つ変異原補助物質である。

一方、5 価の有機ヒ素化合物では、いずれの試験でも弱い陽性か陰性を示したが、3 価ではコメ

ットアッセイで強い DNA 損傷性がみられた。 

発がん性に関する動物試験で、亜ヒ酸ナトリウムでは、へアレスマウスに飲水投与で紫外線

を背部に照射 (3 回/週) した試験で、皮膚扁平上皮がんがヒ素濃度の増加と共に直線的に増加

した。また、トランスジェニックマウスでは皮膚の扁平上皮乳頭腫の出現頻度が有意に高まっ

た。妊娠マウスに投与した試験では、マウスの児に経胎盤性の肝細胞がん、副腎のがん、卵巣・

子宮の腫瘍、及び肺がんの高頻度の発生がみられた。シリアンハムスターにヒ化カルシウムを

気管内投与した試験では、肺腫瘍がみられている。一方、有機のヒ素化合物では、マウスに DMA

を飲水投与して肺がんを認め、DMA の単独あるいはプロモーター、プログレッサーとしての

作用がみられている。DMA と UV 照射との組み合わせでは、マウスの皮膚に腫瘍発生の有意な

増加が観察され、トランスジェニックマウスでは DMA(V) による皮膚腫瘍のプロモーション作

用が認められた。p53 ノックアウトマウスでは、DMA(V) の飲水投与で自然発生腫瘍 (全身腫

瘍) の発生に用量依存性がみられた。ラットでは、DMA(V) が単独で膀胱腫瘍を引き起こし、

膀胱、肺、肝臓、腎臓、甲状腺のがんにはプロモーション作用が認められた。MMA、TMAO

も肝臓の GST-P 陽性巣の数及び面積を増加させ、肝臓の発がんのプロモーターであること、ま

た TMAO は単独でも肝細胞腺腫の増加を引き起こしている。 

IARC は、ヒ素及びヒ素化合物をグループ 1 (ヒトに対して発がん性がある物質) に分類して

いる。 

 

9．リスク評価 

 この章では、有害性評価によって得られた無影響濃度等 (NOEC、LC、EC) 及び無毒性量等 

(NOAEL、LOAEL) を、それぞれ暴露評価によって、得られた推定環境濃度 (EEC) 及びヒトの

推定摂取量で除した値である暴露マージン (MOE) と評価に用いた毒性試験データに関する不

確実係数積を比較することによりリスク評価を行う。 

 無影響濃度等及び無毒性量等については、選定した複数の化合物ごとに得られた試験データ

のうち、 も小さい値をリスク評価に用いる。一方、EEC 及びヒト推定摂取量については、様々

な化学形態のヒ素の暴露が考えられるが、ヒ素の合計濃度を用いて算出した値を用いる。 

 

9.1 環境中の生物に対するリスク評価 

環境中の生物に対するリスク評価は、水生生物を対象とし、その影響を 3 つの栄養段階 (藻

類、甲殻類、魚類) で代表させる。リスク評価は、無影響濃度等 (NOEC、LC、EC) を推定環

境濃度 (EEC) で除した値である暴露マージン (MOE) と、無影響濃度等として採用した試験デ

ータに関する不確実係数積を比較することにより行う。 

 

9.1.1 リスク評価に用いる推定環境濃度 

本評価書では、ヒ素及びその無機化合物の EEC は、公共用水域中の測定結果により決定する。

ヒ素は環境水中では有機化合物、無機化合物、酸化数や電荷状態の異なる種々の化学形態で存

在するが、公共用水域中の濃度として得られているのは、ヒ素の合計濃度のみであるため、そ
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の値を用いた。ここでは、得られた測定報告のうち、全国的な調査を実施している 2002 年度の

水域監視測定結果が適切であると判断し、河川の利水目的類型 AA～C 水質基準点における測

定結果の 95 パーセンタイル 4.7μg As/L を採用した (6.2 参照) 。 

 

9.1.2 リスク評価に用いる無影響濃度 

リスク評価に用いるヒ素及びその無機化合物の水生生物に対する無影響濃度等を表 9-1 に示

す。藻類、甲殻類及び魚類のいずれについても急性毒性試験結果 (Birge, 1978; Chen et al., 1994; 

Martin et al., 1981) を用いた (7.参照)。 

これらの結果から、ヒ素及びその無機化合物の環境中の水生生物に対するリスク評価に用い

る無影響濃度等として、 小値である藻類のセネデスムスの生長阻害を指標とした 96 時間 EC50 

0.0787mg As/L (Chen et al., 1994) を採用した (表 7-2 参照)。 

 

表9-1  ヒ素及びその無機化合物の水生生物に対する無影響濃度等 

生物レベル 
化合物の 

種類 
生物種 エンドポイント

濃度 
(mg As/L) 

文献 

藻類 NaAsO2 
Scenedesmus acutus 
(ｾﾈﾃﾞｽﾑｽ) 

96 時間 EC50 
生長阻害 

0.0787 
Chen et al., 
1994 

甲殻類 As2O3 
Cancer magister 
(ｱﾒﾘｶｲﾁｮｳｶﾞﾆ) 96 時間 LC50 0.232 

Martin et al., 
1981 

魚類 NaAsO2 
Carassius auratus 
(ｷﾝｷﾞｮ) 

7 日間 LC50 0.49 Birge, 1978 

  太字はリスク評価に用いたデータを示す。 
 

 

9.1.3 暴露マージンと不確実係数積の算出 

ヒ素及びその無機化合物の環境中の水生生物に対する MOE を、藻類の生長阻害を指標とし

た 96 時間 EC50 0.0787 mg As/L と EEC 4.7μg As/L を用いて、以下のように算出した。また、3

つの栄養段階からそれぞれ採用した毒性試験データに関する不確実係数積を求めた。 

   MOE＝EC50 / EEC 

     ＝78.7 (μg As/L) / 4.7 (μg As/L) 

＝17 

不確実係数: 室内試験の結果から野外での影響を推定するための不確実係数 (10) 

急性毒性試験結果のみから長期毒性試験結果を推定するための 

不確実係数 (100) 

試験の種類、質等により評価者の判断で追加する不確実係数 (0.1)* 
*3 つの栄養段階を代表する 3 生物種の急性毒性値が得られており、一般に感受性が高い種を代表

すると考えられる種を含めて、広い範囲の種のデータが得られており、さらに甲殻類及び魚類

の急性及び長期試験の結果から急性毒性と長期毒性の比が比較的小さいと予測されるため。 

不確実係数積: 100 

 

9.1.4 環境中の生物に対するリスク評価結果 

表 9-2 に示すように、MOE 17 は不確実係数積 100 より小さいため、ヒ素及びその無機化合
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物は現時点では環境中の水生生物に悪影響を及ぼす可能性が示唆される。 

なお、環境中において水生生物は様々な化学形態のヒ素化合物に暴露されることが考えられ

るが、EEC の算出には河川水中に存在するヒ素の合計濃度を用いた。一方で、リスク評価には、

影響濃度として も小さい無水亜ヒ酸ナトリウムの EC50 を採用した。そのため、本評価書では、

ヒ素及びその無機化合物の環境中の水生生物に対するリスクを大きく見積もっている可能性が

ある。したがって、今後は実際の環境水中におけるヒ素の存在状況、存在形態及び水生生物へ

の影響について必要なフィールド調査の実施や、人為発生源及び自然発生源の環境中濃度に対

する寄与の解析など詳細な調査、解析及び評価を行う必要がある。 

 
表9-2 ヒ素及びその無機化合物の環境中の生物に対するリスク評価結果 

EEC 
(μg As/L) 

EC50 
(mg As/L) 

MOE 不確実係数積 

河川水中濃度 4.7 0.0787 17 100 1) 

      1) 室内試験(10)×急性毒性試験 (100)×評価者の判断 (0.1) 

 

 
9.2 ヒト健康に対するリスク評価 

ヒ素及びその無機化合物については、ヒトへの慢性影響に対する事例、疫学調査および動物

試験データによって得られた無毒性量等 (NOAEL、LOAEL) を推定摂取量で除した値である

MOE を算出することによるリスク評価を行う。 

 

9.2.1 ヒトの推定摂取量 

ヒ素及びその無機化合物は、主に食物を通じて、またわずかに飲料水及び大気を通じてヒト

に摂取されると推定され、それぞれの経路からの 1 日推定摂取量を表 9-3 に示す (6.4 参照)。 

食物からの摂取については、その多くが有機ヒ素化合物であり、本評価書で対象とする無機ヒ

素化合物の割合は約 17%であるという報告 (Yamauchi et al, 1992) から、食物経由で摂取するヒ

素の 1 日推定摂取量 186μg As/人/日のうち、約 17%の 32μg As/人/日が無機ヒ素化合物である

と仮定した (6.1d 参照)。このようにして算出した、吸入及び経口経路のヒトの体重 1 kg あたり

の 1 日推定摂取量 0.0044μg As/kg/日、0.73μg As/kg/日をヒト健康に対するリスク評価に用い

た。なお農林水産省は 2006 年 3 月に「国産農産物の鉛、ヒ素及び水銀の含有実態調査の中間取

りまとめ結果について」を公表し、総ヒ素の大人一人当たりの平均摂取量を 4.4μg/kg/週（換

算値 0.63μg As/kg/日）としている (農林水産省,2006) 。 

 

 なお、大気及び飲料水からの摂取量については、本評価書で対象とするヒ素及びその無機化

合物以外に有機ヒ素化合物も含む可能性があるが、その割合については定量的なデータが得ら

れなかったため、そのすべてがヒ素及びその無機化合物であると仮定した。 
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表9-3 ヒ素及びその無機化合物の1日推定摂取量 

摂取経路 
摂取量推定に用い

た採用濃度の種類 
1 日推定摂取量

(μg As/人/日) 

体重 1 kg あたりの 
1 日推定摂取量 
(μg As/kg/日) 

吸入 大気 屋外大気濃度 0.22 0.0044 
飲料水 浄水中濃度 4.4 

経口 
食物  汚染物質摂取量調査 321) 

0.73 

全経路  (合計) 36 0.73 
   1) ヒ素の食物経由の摂取量 186μg As/人/日のうち、17%が無機ヒ素化合物であると仮定し、算出した。 

 

 

9.2.2 リスク評価に用いる無毒性量等 

ヒ素及びその無機化合物は、吸入経路及び経口経路で容易に吸収され、血流の多い組織に迅

速に分布し、肝臓、腎臓、脾臓等で高濃度となる。生体内では、As(III)の一部は酸化されて As(V)

となる。As(III)は肝臓での代謝でメチル化され、メチルアルソン酸、ジメチルアルシン酸とな

り、尿中へ排泄される。一部は、爪や毛髪等に長期にわたって残留する。メチル化された有機

ヒ素化合物は無機ヒ素化合物よりも有害性が小さいことが知られており、ヒ素の有害性に関す

る報告のほとんどは無機ヒ素化合物の摂取によるものである。 

 

ヒトに対する急性影響としては、経口暴露では、口腔、食道などの粘膜刺激症状に続き食道

の疼痛や嚥下困難、悪心、嘔吐などの急性胃腸症候群が出現し、重篤な場合は著明な腹痛、激

しい嘔吐、吐血、水様性下痢をきたし、脱水によるショック、血圧下降、筋痙れん、心筋障害、

腎障害により死亡に至る場合もある。吸入暴露では、高濃度の場合、呼吸器への刺激性と腐食

性のため、鼻粘膜刺激症状、咳、呼吸困難が出現し、肺水腫をきたして死亡することもある。 

 

ヒトに対する慢性影響は、非腫瘍性病変として、、経口暴露では皮膚病変を基にした NOAEL

が求められており、米国 EPA (2005a) および ATSDR (2005) は台湾での横断研究から色素沈着

と角化症の増加を指標にした NOAEL 0.8μgAs/kg/日 （8..2. c-1 参照）と判断しているが、本

評価書では、この NOAEL 0.8μgAs/kg/日を MOE の算出に採用する。吸入経路では NOAEL 等

を導出できる適切な報告はない 

 

生殖・発生毒性については、疫学データにおいて流産、死産、新生児死亡などの影響がみら

れたという報告が一部あるが、必ずしも明確ではない。実験動物による試験において吸入暴露

試験や腹腔内投与試験では、低濃度から生殖・発生毒性がみられ、催奇形性を示すが、経口投

与では母体毒性のある高濃度投与のみに影響がみられており、母体毒性のみられない濃度では

影響はみられていない。したがって本評価書では生殖・発生毒性については評価を行わない。 

遺伝毒性に関しては、ヒ素に暴露されたヒトの in vivo 遺伝毒性試験結果より、ヒ素は染色体

異常誘発作用を持つが点突然変異を引き起こす作用は弱く、DNA に直接作用を及ぼす物質では

ないと考えられる。いっぽう三酸化二ヒ素及び亜ヒ酸ナトリウムは共に枯草菌において DNA

損傷を起こさせたが、三酸化二ヒ素は in vitro の細菌系で、亜ヒ酸ナトリウムは哺乳動物細胞系

において遺伝子突然変異作用を有しない。亜ヒ酸ナトリウムは in vitro の哺乳動物細胞系におい
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て染色体異常、姉妹染色分体交換、形質転換を、in vivo の哺乳動物 (マウス) において骨髄で

染色体異常を誘発させた。総合的に判断して無機ヒ素化合物は遺伝毒性を有すると判断する。 

 

発がん性については、ヒト疫学調査から、吸入暴露によるヒ素の摂取で、肺などの呼吸器が

ん、膀胱がん、尿路系がんがみられており、ヒ素は多臓器発がん性物質であると考えられる。

IARC では、無機ヒ素化合物は肺がん及び皮膚がんについて、ヒトで十分な証拠があるとして

グループ 1 (ヒトに対して発がん性のある物質) に分類している。 

 

 なお、ヒ素及びその無機化合物については、WHO、IPCS、米国 EPA、米国 ATSDR、カナ

ダ環境省及び保健省が評価を行っている。 

吸入経路では、米国 EPA、米国 ATSDR では、限られたデータしかないとし、評価を行って

いない。カナダ環境省及び保健省では肺がんによる死亡率の増加を指標とした 3 つの銅製錬所

のコホート研究を用いている (Enterline et al., 1987; Higgins et al., 1986; Jarup et al., 1989)。 

経口経路では、JECFA (Joint FAO/WHO Expert Committee on Food Additives; FAO/WHO合同食

品添加物専門家委員会) が、カナダのヒ素汚染井戸水 (ヒ素濃度>100 μg As/L) を飲んだ住人

にヒ素中毒症状の兆候が現れたという疫学データ (Grantham and Jones, 1977) から、無機ヒ素の

PTWI (Provisonal Tolerable Weekly Intake; 暫定的耐容週間摂取量) を 15μg As/kg/週 2)と設定し

ている (WHO, 1988)。米国EPA、ATSDR、カナダ環境省及び保健省は、いずれの評価機関も台

湾におけるヒ素汚染井戸水を摂取した住民についての横断研究 (Tseng et al., 1968; Tseng, 1977) 

を採用しているが、米国EPA及びATSDRでは皮膚の病変を指標としたNOAELを 0.8μgAs/kg/日、

カナダ環境省及び保健省では、皮膚がんを指標としてリスクを見積もっている (ATSDR, 2005; 

Environment Canada, Health Canada, 1993; U.S. EPA, 1993) 。 

 

9.2.3 暴露マージンと不確実係数積の算出 

無機ヒ素化合物は、ヒトに対して主とて経口の暴露経路から、わずかに吸入経路からの摂取

が推定される。吸入経路では、リスク評価に用いるのに適した毒性試験報告が得られていない

ため、ここでは経口経路についてのみ MOE の算出を行う。 

 

a. ヒトのデータを用いた暴露マージンと不確実係数 

a-1. 経口経路 

 米国 EPA や ATSDR が採用している台湾での疫学データから NOAEL 換算値 0.8μgAs/kg/日) 

を用いて以下のように算出した。 

 MOE ＝ NOAEL の換算値 / ヒト体重 1 kg あたりの 1 日経口摂取量 

    ＝ 0.8(μg As/kg/日) / 0.73 (μgAs/kg/日) 

    ＝ 1.1 

 不確実係数：個人差についての不確実係数 (10) 

 

                                                        
2) PTWI ：100 (μg As/L) ×1.5 (L/日飲料水摂取量)÷70(kg 体重)×7(日/週)＝15 (μg As/kg/週) 
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9.2.4 ヒト健康に対するリスク評価結果 

 表 9-1に示すように、吸入経路については、リスク評価に用いるのに適した毒性試験報告が

得られなかったこと及び暴露量が経口経路に比べ無視できる程度であることから、リスク評価

を行わなかった。経口経路に対するMOE 1.1 は不確実係数積 10 より小さく、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される。 

 

表 9-1 ヒ素のヒト健康に対するリスク評価結果 

摂取経路 
体重 1 kg あたり

の 1日推定摂取量

(μgAs/kg/日) 

NOAEL 
(μgAs/kg/日) 

MOE 不確実係数積 

吸入 0.0044 －1) －2) －2) 

経口 0.73 0.83) 1.1 10 4) 
1) 調査した範囲では影響を適切に評価できる報告は得られていない。 
2) 算出せず 
3) 米国 EPA 及び ATSDR のデータを用いた。 
4) 個人差 (10) 
 

ヒ素及びその無機化合物については、経口経路で詳細な調査、解析及び評価を行う必要があ

ると判断する。 

経口経路の暴露については、WHOが 1988 年に定めた無機ヒ素のPTWI (Provisonal Tolerable 

Weekly Intake; 暫定的耐容週間摂取量) が 15μg As/kg/週 (換算値 107μg As/人/日 1)) であり、

本評価書で採用した経口経路の推定摂取量 36μg As/人/日 (食物及び飲料水からの合計摂取量) 

はこの値を下回っている。我が国の厚生労働省では、特に日本人のヒ素摂取量の大部分を占め

る海藻類について、「海藻中に含まれるヒ素によるヒ素中毒の健康被害が起きたとの報告はな

く、無機ヒ素化合物を多く含むひじきは食物繊維を豊富に含み、必須ミネラルも含むため、ヒ

ジキを極端に多く摂取するのではなくバランスのよい食生活を心がければ健康上のリスクが高

まることはない」としている (厚生労働省, 2004) 。 

  

 

9.3 まとめ 

ヒ素及びその無機化合物は現時点では環境中の水生生物に悪影響を及ぼす可能性が示唆され

る。今後は、実際の環境水中におけるヒ素の存在状況、存在形態及び水生生物への影響につい

て必要なフィールド調査の実施や、人為発生源及び自然発生源の環境中濃度に対する寄与の解

析など詳細な調査、解析及び評価を行う必要がある。 

ヒト健康影響については、詳細な調査、解析及び評価を行う必要があると判断する。また、

無機ヒ素化合物は、遺伝毒性を有する発がん物質として詳細なリスク評価が必要な候補物質で

ある。特に経口経路からのヒ素摂取量が多いため、食物及び飲料水中の有機ヒ素化合物、無機

ヒ素化合物の種類及び存在割合などについて、詳細な調査、解析及び評価等を行う必要がある。 

 

                                                        
1) PTWI の換算値 =15 (μg As/kg/週) ×50 (kg 体重)÷7(日/週) 

= 107 (μg As/人/日) 
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