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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. 1.0」及び

「作成マニュアル Ver. 1.0」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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要    約 

 

1,3-ブタジエンは、主に合成ゴム及び合成樹脂の原料として用いられている。化学物質排出

把握管理促進法に基づく「平成 13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」

によると、1,3-ブタジエンの届出排出・移動量は、2001年度 1年間に全国で、大気へ 617トン、

水域へ 10トン排出され、廃棄物として 183トン、下水道へ 130 kg移動している。土壌への排

出はない。届出外排出量として移動体から 3,762 トンと推計されている。対象業種の届出外事

業者、非対象業種及び家庭からの排出は推計対象となっていない。 

 

環境中の生物に対する暴露マージンと初期リスク評価:1,3-ブタジエンの河川水中濃度の測定

値は得られず、PRTR対象物質簡易評価システムによる河川水中濃度の推計値は 0.51μg/Lであ

った。水生生物に対して有害性を示すデータとして、3つの栄養段階を代表する生物種 (藻類・

甲殻類・魚類) のいずれについても、調査した範囲では影響を適切に評価できる試験報告は得

られなかったため、推定環境濃度 (EEC) に対する環境中の水生生物の無影響濃度の比である

暴露マージン (MOE) は算出できなかった。しかし、1,3-ブタジエンの公共用水域への排出量が

少ないこと及びヘンリー定数が大きい等の物理化学的性状から判断して、環境水中に排出され

ても揮散により除去されるため、水生生物に対するリスクがある可能性は低い。 

 

ヒト健康に対する暴露マージンと初期リスク評価: 1,3-ブタジエンの環境経由のヒトへの暴

露経路は、排出経路や物理化学的性状から判断して、飲料水や食事を経由した暴露の可能性は

極めて低く、大部分は大気経由からの摂取であると考えられることから、吸入経路のみを考慮

した。1,3-ブタジエンの吸入経路におけるヒトの体重 1kg あたりの 1 日摂取量を 0.92μg/kg/日

と推定した。1,3-ブタジエンのヒトにおける定量的な健康影響データは限られているため、ヒ

ト健康への影響のリスク評価には長期の動物試験データを用いた。吸入経路では、マウスの 2

年間吸入暴露実験で卵巣萎縮を指標とした LOAEL 6.25 ppm (14.1 mg/m3) (換算値 4.2 mg/kg/日) 

を用い、吸入経路での評価を行った。吸入経路の MOEは 4,600であり、ヒト健康に対する評価

に用いた毒性試験結果の不確実係数積 100 よりも大きい。したがって、1,3-ブタジエンは、現

時点ではヒト健康に悪影響を及ぼすことはないと判断する。 

ただし、1,3-ブタジエンは、遺伝毒性を有する発がん物質であると考えられることから、詳

細なリスク評価が必要な候補物質である。 
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1．化学物質の同定情報 

1.1 物質名 : 1,3-ブタジエン 

1.2 化学物質審査規制法官報公示整理番号 : 2-17 

1.3 化学物質排出把握管理促進法政令号番号 : 1-268 

1.4 CAS登録番号 : 106-99-0 

1.5 構造式 

C C
H

H

H

C C

H H

H 
1.6 分子式 : C4H6 

1.7 分子量 : 54.09 

 

 

2．一般情報 

2.1 別 名 
ブタジエン、ビニルエチレン、ジビニル 

 

2.2 純 度 
98%以上 (一般的な製品)   (化学物質評価研究機構, 2002) 

 

2.3 不純物 
ブテン類、ブタジエン二量体、アセチレン類 (一般的な製品) 

(化学物質評価研究機構, 2002) 

 

2.4 添加剤又は安定剤 
tert-ブチルカテコール (20～60 ppm) (一般的な製品) 

(化学物質評価研究機構, 2002) 

 

2.5 現在の我が国における法規制 
化学物質排出把握管理促進法：第一種指定化学物質 

化学物質審査規制法：指定化学物質 (第二種監視化学物質) 

労働安全衛生法：危険物可燃性のガス、名称等を通知すべき有害物、変異原性が認められ

た既存化学物質 

大気汚染防止法：有害大気汚染物質 (優先取組み物質) 

高圧ガス保安法：液化ガス、可燃性ガス 

船舶安全法：高圧ガス 

航空法：高圧ガス 

港則法：高圧ガス 
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3．物理化学的性状 

外 観：無色気体     (Merck, 2001) 

融 点：-108.996℃     (Merck, 2001) 

沸 点：-4.5℃     (Merck, 2001) 

引 火 点：-76℃     (IPCS, 2000) 

発 火 点：414℃     (IPCS, 2000) 

            420℃     (NFPA, 2002) 

爆 発 限 界：1.1～16.3 vol% (空気中)   (IPCS, 2000) 

            2.0～12.0 vol% (空気中)   (NFPA, 2002) 

爆 発 限 界：1.1～16.3 vol% (空気中)   (IPCS, 2000) 

2.0～11.5 vol% (空気中)   (Merck, 2001) 

比   重：0.650 (-6℃/4℃)    (Merck, 2001) 

蒸 気 密 度：1.86 (空気 = 1) 

蒸 気 圧：245 kPa (20℃)    (IPCS, 2000) 

分 配 係 数：ｵｸﾀﾉｰﾙ/水分配係数 log Kow =1.93 (測定値) (通商産業省, 1990) 

          1.99 (測定値)、2.03 (推定値)  (SRC:KowWin, 2002) 

解 離 定 数：解離基なし 

スペクトル：主要マススペクトルフラグメント 
m/z 39 (基準ピーク= 1.0)、54 (0.82)、27 (0.68)、53 (0.59)、52 (0.11) 

      (NIST, 1998) 

吸 脱 着 性：土壌吸着係数 Koc = 44 (推定値)  (SRC:PcKocWin, 2002) 

溶 解 性：水：735 mg/L (20℃)          (Verschueren, 2001) 

ﾍ ﾝ ﾘ ｰ定 数：7.46 kPa･m3/mol (7.36×10-2 atm･m3/mol) (25℃、推定値)  

    (SRC:HenryWin, 2002) 

換 算 係 数：(気相、20℃) 1 ppm = 2.25 mg/m3、1 mg/m3 = 0.444 ppm 
そ の 他：熱などにより容易に重合する   (大木道則ら:化学辞典, 1994) 

空気に長時間触れると自動酸化を起こし、爆発性の過酸化物を生成するので危

険 

貯蔵には重合防止剤及び酸化防止剤を添加する 

       (有機合成化学協会:有機化合物辞典, 1985) 

 

 
4．発生源情報 

4.1 製造・輸入量等 

1,3-ブタジエンの 2001 年度の製造・輸入量は 1,017,478 トンと報告されている (経済産業省, 

2003a)。 

また、別途調査したところ、1,3-ブタジエンの 1998 年から 2002 年までの 5 年間の製造量、

輸入量等は表 4-1の通りであった (製造量: 経済産業省, 2003b、輸出入量: 財務省, 2003)。 
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表4-1 1,3-ブタジエンの製造・輸入量等  (トン) 
年 1998 1999 2000 2001 2002 
製造量 976,874 1,035,076 1,043,536 976,086 992,607 
輸入量   3,342    2,863        0       0     842 
輸出量 1)  73,185   93,450    88,951 111,987  80,554 

(製造量: 経済産業省, 2003; 輸出入量: 財務省, 2003) 
1) イソプレンを含む 

 
 

4.2 用途情報 

1,3-ブタジエンの用途及びその使用割合は表 4-2の通りである (製品評価技術基盤機構, 2003)。 

1,3-ブタジエンは主に合成ゴム原料として用いられており、その他は合成樹脂原料や一部化

成品原料として使用されている。 
 

表4-2 1,3-ブタジエンの用途別使用量の割合 
用 途 割合(%) 

合成ゴム原料 
スチレンブタジエンゴム（SBR） 
ブタジエンゴム（BR） 
合成ゴムラテックス 

81 

合成樹脂原料 
スチレンブタジエンアクリロニトリル（ABS）樹脂
スチレンブタジエンメタクリレート（MBS）樹脂 

15 

その他 化成品原料 4 
合 計 100 
(製品評価技術基盤機構, 2003) 

 

 

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 13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, 2003a) (以下、2001年度 PRTRデータ) によると、1,3-ブ

タジエンは 1年間に全国合計で届出事業者から大気へ 617トン、公共用水域へ 10トン排出され、

廃棄物として 183トン、下水道に 130 kg移動している。土壌への排出はない。また、届出外排

出量としては移動体から 3,762 トンと推計されている。なお、対象業種の届出外事業者、非対

象業種及び家庭からの排出量は推計されていない。 

 

a. 届出対象業種からの排出量と移動量 

2001年度 PRTRデータに基づき、1,3-ブタジエンの対象業種別の環境媒体 (大気、水域、土

壌) への排出量と移動量を表 4-3に整理した (経済産業省, 環境省, 2003a)。 
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表4-3 1,3-ブタジエンの届出対象業種別の環境媒体への排出量等 (トン/年) 
届出 

排出量 移動量 
届出排出量合計 

業種名 
大気 水域 土壌 下水道 廃棄物 排出計 2) 

割合 
(%) 

化学工業 599 8 0 0 159 607 97 

ゴム製品製造業 10 2 0 0 0 11 2 

食料品製造業 4 0 0 ＜0.5 20 4 1 

パルプ・紙・紙加工品

製造業 4 0 0 0 0 4 1 

石油製品・石炭製品 
製造業 1 0 0 0 0 1 0 

プラスチック製品 
製造業 ＜0.5 0 0 0 4 ＜0.5 0 

その他 1) ＜0.5 0 0 0 0 ＜0.5 0 

合計 2) 617 10 0 ＜0.5 183 627 100 

(経済産業省, 環境省, 2003a) 
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、合計があっていない場合がある。 
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。 

 

 

なお、2001 年の 1,3-ブタジエンの製造量及びその製造段階での排出原単位 (日本化学工業協

会, 2002a) から 1,3-ブタジエンの製造段階における排出量は、大気へ 19トンと推定される (製

品評価技術基盤機構, 2004)。したがって、2001年度 PRTRデータに基づく届出対象業種からの

1,3-ブタジエンの排出量のほとんどは、製造段階ではなく、使用段階での排出と考えられる。 

 

b. 非対象業種、家庭及び移動体からの排出量 

2001年度 PRTRデータによると、1,3-ブタジエンの移動体からの排出量は 3,762トンと推計

されており、その内訳を表 4-4に整理した。1,3-ブタジエンは、移動体である自動車、二輪車、

特殊自動車（建設、農業及び産業機械）、船舶（漁船、貨物船及び旅客船等）、鉄道、航空機の

排気ガス中に含まれていることから、大気への排出と仮定した。また、非対象業種及び家庭か

らの排出については推計対象となっていない (経済産業省, 環境省, 2003b)。 
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表4-4 1,3-ブタジエンの移動体からの環境媒体別排出量 (トン/年) 
移動体 1) 大気 水域 土壌 

自動車 2,603 0 0 
二輪車   370 0 0 
特殊自動車   426 0 0 
貨物船，旅客船等   236 0 0 
漁船    99 0 0 
鉄道    21 0 0 
航空機     7 0 0 
合計 3,762 0 0 

(製品評価技術基盤機構, 2004) 
1) すべて大気への排出とした。 

 

 

4.3.2 その他の排出源 

2001年度 PRTRデータで推計対象としている以外の 1,3-ブタジエンの排出源として、たばこ

の煙からの排出が報告されている (Löfroth et al., 1989) 。なお、2002度 PRTRデータでは、届

出外排出量として家庭からの「たばこの煙に係わる排出量」が 113トン/年と推計されている。

また、1,3-ブタジエンは、反射型石油ストーブの点火時と消火時、特に点火時に多く排出され

るという報告がある (赤松ら, 2001)。アメリカでは、野焼きや焼き畑及び森林火災から発生す

るとされている (U.S.EPA, 1996) が、国内におけるこれらの詳細についての情報は、調査した

範囲内では入手できなかった。 

 

4.4 排出経路の推定 

1,3-ブタジエンの用途情報及び 2001年度 PRTRデータ等から判断して、主たる排出経路は、

移動体からの排出と考えられる。 

1,3-ブタジエンの放出シナリオとして、1年間に全国で、大気へ 4,379トン、水域へ 10トン

排出されると推定した。ただし、廃棄物としての移動量及び下水道への移動量については、各

処理施設における処理後の環境への排出を考慮していない。また、たばこの煙からの排出につ

いては、詳細な情報が得られなかったため今回は考慮しない。 

 

 
5．環境中運命 

5.1 大気中での安定性 

a. OHラジカルとの反応性 

対流圏大気中では、1,3-ブタジエンと OH ラジカルとの反応速度定数は 6.66×10-11 cm3/分子/

秒 (25℃、測定値) である (SRC: AopWin, 2002)。OHラジカル濃度を 5×105 ～1×106分子/cm3

とした時の半減期は 3～6時間と計算される。 

 

b. オゾンとの反応性 

対流圏大気中では、1,3-ブタジエンとオゾンとの反応速度定数は 8.1×10-18 cm3/分子/秒 (25℃、
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測定値) である (SRC: AopWin, 2002)。オゾン濃度を 7×1011 分子/cm3とした時の半減期は 30

時間と計算される。 

 

c. 硝酸ラジカルとの反応性 

対流圏大気中では、1,3-ブタジエンと硝酸ラジカルとの反応速度定数は 1.0×10-13 cm3/分子/

秒 (25℃、測定値) である (SRC: AopWin, 2002)。硝酸ラジカル濃度を 2.4×108～2.4×109 分子

/cm3 (10～100 ppt) とした時の半減期は 0.8～8時間と計算される。 

 

5.2 水中での安定性 

5.2.1 非生物的分解性 

1,3-ブタジエンには加水分解を受けやすい化学結合はないので、水環境中では加水分解され

ない。また、大気中への揮散速度が大きいので一般的な水環境中での非生物的変化は無視でき

る。 

 

5.2.2 生分解性 

揮発性物質用改良型培養瓶を用いた化学物質審査規制法に基づく好気的生分解性試験では、

試験期間 4 週間の条件において、生物化学的酸素消費量 (BOD) 測定での分解率は、被験物質

濃度が 2.04 mg/Lの場合は 4%で、5.11 mg/Lの場合は 0%であり、1,3-ブタジエンは、難分解性

と判定されている (通商産業省, 1990)。 

1,3-ブタジエンについては、馴化などの条件が調った場合、微生物処理により生分解される

との報告がある (Thom and Agg, 1975)。また、1,3-ブタジエンについては、湖水から分離したプ

ロパンを資化する微生物 (Brevibacteriumu sp. CRL56) の細胞を用いた場合、微生物由来のたん

白質 1 gあたり 1.6 mg/時間の速度でエポキシブテンにエポキシ化された。さらに、この細胞の

細胞膜を溶解し、80,000xgの遠心力で遠心分離した可溶性の区分を用いた場合、微生物由来の

たん白質 1 g あたり 143 mg/時間の速度でエポキシブテンにエポキシ化されたとの報告がある 

(Hou et al., 1983)。 

 

5.2.3 下水処理による除去 

調査した範囲内では、1,3-ブタジエンの下水処理による除去に関する報告は得られていない。 

 

5.3 環境水中での動態 

ヘンリー定数を基にした水中から大気中への 1,3-ブタジエンの揮散については、水深 1 m、

流速 1 m/秒、風速 3 m/秒のモデル河川での半減期は 1時間と見積もられている (Lyman et al., 

1990)。1,3-ブタジエンは、気体であり、土壌吸着係数 Koc の値 44 (3 章参照) から、水中の懸

濁物質及び底質には吸着され難いと推定される。1,3-ブタジエンについては、水への溶解度は 

735 mg/L (20℃) と小さく、蒸気圧は 245 kPa (20℃) と大きく、ヘンリー定数も 7.46 kPa･m3/mol 

(25℃) と大きい (3章参照)。 

以上及び 5.2 より、環境水中に 1,3-ブタジエンが排出された場合は、主に揮散により除去さ

れ、水中に留まって微生物の作用を受ける可能性は低い。 
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5.4 生物濃縮性 

調査した範囲内では、1,3-ブタジエンの生物濃縮係数 (BCF) を測定したデータに関する報告

は得られていない。しかし、1,3-ブタジエンのオクタノール/水分配係数 log Kowは 1.93 (3章参

照) であることから、化学物質審査規制法に基づく濃縮性試験では、濃縮性がない又は低いと

判定されている (通商産業省, 1990)。なお、オクタノール/水分配係数 log Kowの値 1.93からの

生物濃縮係数 (BCF)へ の計算値は 6.1である (SRC: BcfWin, 2002)。 

 

6．暴露評価 

6.1 環境中分布予測 

1,3-ブタジエンが、大気、水域又は土壌のいずれかに定常的に放出されて定常状態に到達し

た状態での環境中での分布をフガシティモデル・レベル III (Mackay et al., 1992) によって予測

した (表 6-1)。変動要因として、物理化学的性質及び環境中での移動、分解速度を考慮し、環

境因子は関東地域 100 km×100 kmを想定して大気の高さ 1,000 m、土壌表面積比率 80%、土壌

中平均分布の深さ 20 cm、水圏表面積 20%、平均水深 10 m、底質層平均深さ 5 cmとした。環

境への放出は、大気、水域及び土壌の各々に個別に放出される 3 つのシナリオを設定した (化

学物質評価研究機構, 2001)。 

1,3-ブタジエンは、大気に放出された場合はすべて大気に分布、水域に放出された場合は主

として水域に分布、また、土壌に放出された場合は土壌に 63%、大気に 36%分布するものと予

測される。 

 

表 6-1 1,3-ブタジエンのフガシティモデル・レベルIIIによる環境中分布予測結果 
分布 (%) 

シナリオ 
大気 水域 土壌 底質 

シナリオ 1 
(大気中に 100%放出) 

100 0.0 0.0 0.0 

シナリオ 2 
(水域中に 100%放出) 

1.3 97.8 0.0 0.9 

シナリオ 3 
(土壌中に 100%放出) 

36.1 0.7 63.2 0.0 

(化学物質評価研究機構, 2001) 

 

 

6.2 環境中濃度 

6.2.1 環境中濃度の測定結果 

a. 大気中の濃度 

 1,3-ブタジエンの大気中濃度として、1999年度及び 2000年度に実施された、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 6-2に示す (環境庁,2000; 環境省,2001a)。

測定地点は、一般環境、固定発生源周辺及び沿道の 3種類に区分されており、当該測定地点に

おける複数回の測定結果の算術平均値が求められている。2000年度は 348地点で測定されてお

り、地域分類全体における年平均値の最大値は発生源周辺の 2.3μg/m3であった。 
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表 6-2 1,3-ブタジエンの大気中の濃度 (1) 

調査年度 地域分類 調査地点数 検体数
年平均の算術平均

(μg/m3) 
年平均の最小値 

(μg/m3) 
年平均の最大値

(μg/m3) 
一般環境 203 2,169 0.23 0.0023 1.1 
発生源周辺  70  765 0.34 0.027 2.6 
沿道  77  818 0.52 0.060 1.9 

1999 

全体 350 3,752 0.32 0.0023 2.6 
一般環境 204 2,238 0.25 0.0039 1.7 
発生源周辺  64  720 0.32 0.0041 2.3 
沿道  80  889 0.51 0.0039 1.4 

2000 

全体 348 3,847 0.32 0.0039 2.3 
（環境庁, 2000; 環境省, 2001a） 

 

 

各地の環境科学研究所等において実施された 1,3-ブタジエンの大気中濃度の測定結果を表 

6-3に整理する（坂井ら, 1998; 田端ら, 1998; 田子ら, 1999）。各調査とも、測定地点は一般環境、

固定発生源周辺及び沿道のいずれかであり、その地点数は限られている。 

 

表 6-3 1,3-ブタジエンの大気中濃度 (2) 

調査年度 調査地域 調査地点数等 
算術平均値の検出範囲

(μg/m3) 
検出限界 
(μg/m3) 文献 

   1996 横浜市(屋外) 8地点各 6回 nd-0.083 0.06 坂井ら, 1998
19981) 静岡県(屋外) 4地点各 12回 0.23-0.75 0.04 田端ら, 1998

   1998 群馬県(屋外) 5地点各 12回 0.11-0.17 0.02 田子ら, 1999
1)  測定期間は 1998年 1～12月 
不検出検体は検出限界の 1/2の値として算術平均を算出 
nd: 不検出 

 

 

全国 6か所（千葉県袖ヶ浦市、東京都世田谷区、横浜市磯子区、横浜市青葉区、静岡県静岡

市及び大阪府四條畷市）の自動車交通量が多い道路の沿道（上下車線側及び後背地）における

1,3-ブタジエンの大気中濃度の測定結果を表 6-4に示す (環境庁, 1997)。この調査は、当該測定

地点において夏季及び冬季にそれぞれ 24時間測定を連続する 3日間行った。 

 

表 6-4 1,3-ブタジエンの大気中の濃度 (3) 

調査年度 調査地域 検体数 検出範囲 
(μg/m3) 

平均 
(μg/m3) 

検出限界 
(μg/m3) 

沿道 66 nd-1.3 0.55 0.06 1996 
沿道後背地 66 nd-0.65 0.29 0.06 

(環境庁, 1997) 
nd: 不検出 

 

 

1998年度及び 1999年度に仙台市とその周辺の家庭 (各年度 8家庭ずつ)の屋内及び屋外にお

ける 1,3-ブタジエン濃度の測定結果を表 6-5に整理する（菅野ら, 2000; 森野ら, 2001）。1,3-ブ

タジエンは、検出限界未満～29.3μg/m3の範囲で検出されている。1,3-ブタジエンの屋内におけ
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る発生源として石油ストーブからの排出が指摘されており(赤松ら, 2001)、最大値を示した家庭

では石油ストーブが使用されていた。 

 

表 6-5 1,3-ブタジエンの室内及び屋外の濃度 

調査年度 測定場所 
検出家庭数/ 
調査家庭数 

検出数/
検体数

検出範囲

(μg/m3)
幾何平均

(μg/m3)
95パーセンタイル 

(μg/m3) 
検出限界

(μg/m3)
室内 8/8 8/8 0.123-29.3 1.15 20 

1998 
屋外 7/8 7/8 nd-1.19 0.309 1.1 

0.04 

室内 8/8 15/16 nd-4.99 0.576 4.0 
1999 

屋外 8/8 16/16 0.049-1.00 0.255 1.0 
0.023 

(菅野ら, 2000; 森野ら, 2001) 
nd: 不検出 
不検出検体は検出限界の 1/2の値として幾何平均及び 95パーセンタイルを算出 

 

 

b. 公共用水域中の濃度 

1,3-ブタジエンの公共用水域中濃度として、環境庁により 1977年度に実施された河川調査の

結果が報告されている。河川水及び底質について、それぞれ 6検体ずつ測定されており、いず

れにおいても不検出 (検出限界：河川水 0.1～5μg/L, 底質 0.5～5μg/kg) であった (環境省, 

2001b)。 

 

c. 水道水中の濃度 

調査した範囲において、1,3-ブタジエンの水道水中の濃度に関する測定結果は入手できなか

った。 

 

d. 食物中の濃度 

調査した範囲において、1,3-ブタジエンの食物中の濃度に関する測定結果は入手できなかっ

た。 

 

6.2.2 環境中濃度の推定 

a. メッシュ毎の排出量の推計 

濃度推定に必要な大気、公共用水域及び土壌の各環境媒体のメッシュ毎の排出量を、化学物

質排出把握管理促進法に基づく「平成 13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, 2003a) (以下、「2001年度 PRTRデータ」という。) をもとに、推

定する。 

届出排出量については、事業所毎の排出量、事業所の所在地の情報をもとに、メッシュ毎に

割り振った (製品評価技術基盤機構, 2004)。 

移動体からの排出量は、交通量等をもとにメッシュ毎に割り振った。また、移動体における

環境媒体別の排出量については、物理化学的性状及び用途を考慮して推定した (製品評価技術

基盤機構, 2004)。 

対象業種届出外事業者、非対象業種及び家庭からの排出は推計されていない (経済産業省, 
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環境省, 2003b)。 

1,3-ブタジエンの全国における環境媒体別排出量を表 6-6に整理した (製品評価技術基盤機

構, 2004)。 

 

表 6-6 1,3-ブタジエンの全国における環境媒体別排出量   (トン/年) 
排出区分 大気 水域 土壌 
届 出 617 10 0 
移動体 1) 3,762  0 0 
合 計 4,379 10 0 

(製品評価技術基盤機構, 2004)  
1) 移動体からの排出は、すべて大気へ排出されると推定した。 

 

 

b. 大気中濃度の推定 

6.2.2 aの方法で推定したメッシュ毎の大気への排出量、物理化学的性状及び2001年の気象デ

ータをもとに、AIST-ADMER ver. 1.0 (産業技術総合研究所, 2003; 東野ら, 2003) を用いて、5 km

メッシュ毎の年間平均の大気中濃度を推定する。推定する大気中濃度は、全国各地域 (北海道、

東北、北陸、関東、中部、東海、近畿、中国、四国、九州、沖縄) のうち、大気への排出密度 (2001

年度 PRTR データから求めた地域別の大気への排出量 / 当該地域面積) が最も高い地域の濃

度とする。 

1,3-ブタジエンの地域別の大気への排出量及びその排出密度を表 6-7に示す。1,3-ブタジエン

は、関東地域における大気への排出密度が最も大きいため、この地域における大気中濃度を推

定した。 

推定の結果、関東地域における大気中濃度の年間平均の最大値は1.3μg/m3であった (製品評

価技術基盤機構, 2004)。 

 

表 6-7 1,3-ブタジエンの地域別大気への排出量及び排出密度 

地域名 
大気への排出量

合計(トン/年) 
地域面積 

(km2) 
大気への排出密度

(トン/km2/年) 
排出密度 
順位 

北海道 194 83,500 0.00232 11 
東北 306 64,000 0.00478 10 
北陸 147 17,900 0.00821 7 
関東 1202 32,100 0.0374 1 
中部 210 21,000 0.00673 9 
東海 516 28,400 0.0284 2 
近畿 540 27,200 0.0199 3 
中国 486 31,800 0.0153 4 
四国 140 18,800 0.00745 8 
九州 458 39,900 0.0115 6 
沖縄 34.1 2,270 0.015 5 

全国 4234 378,0001) 0.0112   
(製品評価技術基盤機構, 2004) 
1) 全国の面積には都県にまたがる境界未定地域を含む。 
太字は大気中濃度を推定した地域を示す。 
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c. 河川水中濃度の推定 

1,3-ブタジエンの 2001 年度PRTRデータ (届出及び届出外排出量) から推定した全国におけ

る水域への排出量 10トン/年のうち、河川への排出量は 24 kg/年と推定される。 

ここでは、河川への排出量が最も多い事業所に着目し、その排出先である河川水中濃度を推

定する。推定には PRTR 対象物質簡易評価システム (日本化学工業協会, 2002b) を使用し、対

象化学物質の上記事業所における公共用水域への排出量、物理化学的性状及び対象河川の流量

データを用いた。 

推定の結果、1,3-ブタジエンの河川水中濃度は、0.51μg/Lであった (製品評価技術基盤機構, 

2004)。 

 

6.3 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環境の推定環境濃度 (EEC) を、6.2.1 b及び 6.2.2 cの公共用水域中の濃

度から求める。 

1,3-ブタジエンの公共用水域中の濃度としては、環境庁による 1977年度の調査結果 (環境省, 

2001b) があり、いずれにおいても不検出 (検出限界 0.1～5μg/L) であった。 

また、1,3-ブタジエンの PRTR 対象物質簡易評価システムによる河川水中濃度の推計結果は

0.51μg/Lであった。 

本評価書では、公共用水域中の測定結果が古くすべての検体において不検出であったため、

PRTR対象物質簡易評価システムによる推計結果である 0.51μg/Lを EECとして採用する。 

ただし、1,3-ブタジエンの 2001年度 PRTRデータから推定した河川への排出量は微量であり

(6.2.2.c)、常温で気体 (3 項)、水中に存在した場合も大気に移行し易く (5.3)、水中に留まる可

能性は低い。また、公共用水域中からの検出実績もないことから、過剰に推計している可能性

がある。 

 

6.4 ヒトへの暴露シナリオ 

6.4.1 環境経由の暴露 

1,3-ブタジエンの環境経由のヒトへの暴露経路は、放出経路や物理化学的性状から判断して、

飲料水や食事を経由した暴露の可能性は極めて低く、大部分は大気からの吸入暴露であると考

えられる。 

 

6.4.2 消費者製品経由の暴露 

1,3-ブタジエンの排出源として、たばこの煙からの排出が報告されているが (Löfroth et al., 

1989)、詳細な報告が得られなかったため今回は考慮しない。 

 

6.5 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、成人の空気吸入量を 20 m3/人/日、飲料

水摂水量を 2 L/人/日、魚類摂食量を 120 g/人/日とした。ただし、1,3-ブタジエンは水中に存在

する可能性は低く (6.3)、生物濃縮性も低い (5.4) ことから飲料水と食事からの経口経路による
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摂取は無視できると判断し、ヒトの摂取は大気からの吸入経路についてのみ考慮する。 

推定摂取量の算出は、以下の仮定にしたがって求めた。 

1,3-ブタジエンの大気中の測定濃度としては、環境庁による 2000年度の測定結果があり、そ

の年平均の最大値は 2.3μg/m3であった。1,3-ブタジエンの AIST-ADMER モデルを用いた関東

地域の推定大気中濃度の最大値は 1.3μg/m3であった。環境庁による 2000年度の測定結果は調

査年度が新しく測定地点も多いことから環境中の濃度として適切であると判断し、この調査の

年平均の最大値である 2.3μg/m3を用いる。 

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：2.3 (μg/m3)×20 (m3/人/日) ＝ 46 (μg/人/日)  

 

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

吸入摂取量：46 (μg/人/日) / 50 (kg/人) ＝ 0.92 (μg/kg/日) 

 

また、暖房中の部屋を含む室内濃度測定の結果、1,3-ブタジエンが屋外よりも高い濃度で検

出されており、その発生源として石油ストーブからの排出が指摘されている (赤松ら, 2001)。

これらの値は、室内条件や季節変動など考慮すべき点はあるが、石油ストーブ使用時における

室内において 1,3-ブタジエンの濃度が高くなる可能性がある。 

 

 

7．環境中の生物への影響 

調査した範囲内では、1,3-ブタジエンの環境中の生物への影響に関して利用できる試験報告

は得られていない。これは 1,3-ブタジエンは蒸気圧が高く、また可燃性も強いため、生態毒性

試験が困難であることに起因していると考えられる。 

 

 

8．ヒト健康への影響 

8.1 生体内運命 

1,3-ブタジエンは、室温でガス状のため、吸入暴露以外の経路についてはヒト・動物とも報

告はない。 

 

a. 吸収 

調査した範囲内では、1,3-ブタジエンのヒトに対する吸収に関する試験報告は得られていな

い。 

マウス・ラットにおける 1,3-ブタジエンの吸入暴露による EB（1,2-エポキシ-3-ブテン）と

DEB（1,2: 3,4-ジエポキシブタン）の血中濃度を表 7-1に示す 

ウサギで 1,3-ブタジエンの血液・空気分配係数は in vitro と in vivo で 0.603と 0.654であり、

両値はほぼ等しい。また、ウサギに 1,3-ブタジエン 250,000 ppm (562,500 mg/m3) を吸入暴露後

9分での血中濃度は大腿動脈 0.26 mg/mL、大腿静脈 0.18 mg/mLであり、1,3-ブタジエンが肺胞
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から単純受動拡散によって速やかに吸収されることを示している (Carpenter et al., 1944)。 

1,3-ブタジエンの吸収は、マウス・ラットとも 1,000 ppm (2,250 mg/m3) 以下の暴露濃度では

濃度に比例した血中濃度を示し、それ以上の暴露濃度で血中濃度は飽和となる (Bolt et al., 1983, 

1984; Kreiling et al., 1986a; Laib et al., 1988, 1990)｡ 

吸収には著しい種差があり、マウスとラットに 1,3-ブタジエン 62.5 ppm (141 mg/m3)を吸入暴

露した試験 (Thronton-Manning et al., 1995, 1996, 1997) で (表 8-1)、1,2-エポキシ-3-ブテン (EB) 

と 1,2:3,4-ジエポキシブタン (DEB) の血中濃度はマウスでは約 200～300 pmol/g で、ラットと

比べて EBは約 10倍、DEBは 20～100倍であった (Jackson et al., 2000)。また、14Cで標識した

1,3-ブタジエンをマウスに 0.08～1,000 ppm (0.18～2,250 mg/m3)、ラットに 0.08～7,100 ppm (0.18

～15,975 mg/m3) 濃度でそれぞれ 6時間吸入暴露した試験では、吸収された 14C放射能は、マウ

スで 4～20% [1,000～7 ppm (2,250～15.8 mg/m3) ]、ラットで 1.5～17% [7,100 ～0.8 ppm (15,975

～1.8 mg/m3) ] であった。吸収総放射能を体重で換算すると、マウスにおける放射能はラット

における放射能よりも約 4～7倍高い値を示した (Bond et al., 1986)。サルはラットよりもさら

に数倍低い放射能を示した。雄カニクイザルに 14C で標識した 1,3-ブタジエン 10～7,760 ppm 

(22.5～17,460 mg/m3) を 2時間吸入暴露した試験で、暴露後 96時間の血中の全 1,3-ブタジエン

代謝物の放射能は、マウスの 1/5～1/50、ラットの 1/4～1/14であった (Dahl et al., 1991; Sun et al., 

1989)。 

 

表 8-1 マウス・ラットにおける1,3-ブタジエン 62.5 ppm吸入暴露による 

EB1)と DEB2)の血中濃度 
マウス ラット  

暴  露 
EB 

(pmol/g) 
DEB 

(pmol/g) 
EB 

(pmol/g) 
DEB 

(pmol/g) 

 
文  献 

雄 
4時間 295±27 204±15 36±7 5±1 Thronton-Manning 

et al., 1996 
雌 

6時間 239±24 345±33 44±7 14±2 Thronton-Manning 
et al., 1997 

雌 
6時間/日、 

10日間 
317±19 247±32 64±8 17±2 Thronton-Manning 

et al., 1997 

雄 
6時間 

ND ND 25.9±2.9 2.4±0.4 Thronton-Manning 
et al., 1995 

雌 
6時間 

ND ND 29.4±2 11.4±1.7 Thronton-Manning 
et al., 1995 

ND: データなし、 
EB: 1,2-エポキシ-3-ブテン; DEB: 1,2:3,4-ジエポキシブタン 

 

 

b. 分布 

 調査した範囲内では、1,3-ブタジエンのヒトに対する分布に関する試験報告は得られていな

い。 

 14C-1,3-ブタジエンを用いたマウスの組織における分布試験結果を表 8-2に示す。 
14Cで標識した 1,3-ブタジエンを B6C3F1マウスに 65 ppm (146 mg/m3)、SDラットに 670 ppm 

(1,508 mg/m3) の濃度で 6時間吸入暴露した試験で、両動物とも暴露終了後 1時間以内に肺・気
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管・鼻甲介・小腸・肝臓・腎臓・膀胱・膵臓に高い放射能を示した。14C はラットに比較しマ

ウスで高濃度であった (Bond et al., 1987)。 

 

表 8-2 14C-1,3-ブタジエンを6時間吸入暴露し、1時間後における主な組織の14C濃度 

器官・組織 マウス 1) SD ラット 2) 

膀 胱 1,300±660 (19) (nmol/g) 960±380 (0.6) (nmol/g) 
腎 臓 180±18 (15) 390±25 (0.2) 
肝 臓 120±9 (10) 330±55 (0.2) 
肺 96±7 (8) 200±18 (0.1) 
鼻甲介 67±4 (6) 300±35 (0.2) 
膵 臓 160±25 (13) 320±31 (0.2) 
小 腸 300±120 (24) 320±67(0.2) 
気 管 59±17 (5) 260±130 (0.2) 

(Bond et al., 1987) 
(  ): 平均、nmol 14C-1,3-ブタジエン等量/g組織/μmol 吸入 1,3-ブタジエン 
1) 65 ppm (146 mg/m3)暴露、2) 670 ppm (1,508 mg/m3)暴露 

 

 

c. 代謝 

1,3-ブタジエンの主な代謝経路を図 8-1に示す。 

吸収された 1,3-ブタジエンは、シトクロム P450 依存性のモノオキシゲナーゼ、CYP2E1 と

CYP2A6によって最初の代謝物 EBへ代謝される (Bolt et al., 1983; Csanady et al., 1992; Duescher 

and Elfarra, 1994; Elfarra et al., 1996 ;Malvoisin et al., 1979; Seaton et al., 1995;)。EBはさらに CYP

酵素群によって DEB へ代謝されるか、又はエポキシドヒドラーゼによって 3-ブテン-1,2-ジオ

ールへ代謝される。これらの代謝物は、グルタチオン S 転移酵素 (GST) またはエポキシドヒ

ドラーゼによって解毒される (Bolt et al., 1983;Malvoisin and Roberfroid, 1982)。 

また、DNA反応化学物質で変異原性物質であるクロトンアルデヒドが 1,3-ブタジエンの酸化

代謝物としてマウスのみに認められている (Sharer et al., 1992a)。クロトンアルデヒドは、EB

の代謝物ではなく、1,3-ブタジエンのクロロペルオキシダーゼ酸化によって形成された 3-ブテ

ナルの互変異性化したものである (Elfarra et al., 1991)｡ 

EB や DEB は、1,3-ブタジエン暴露後のマウス、ラット、サルの血中で測定され、ヒトでは

in vitroで観察されている。1,3-ブタジエンの代謝はヒトを含めて定性的に類似しているようで

あるが、定量的には種差があるとされている  (Kreuzer et al., 1991; Henderson et al., 1996; 

U.S.EPA, 2002a)｡ 肝臓細胞サイトソールにおける EB 生成率の順序はマウス＞ラット＞ヒト＞

アカゲサルで、マウスとサルの EB生成率の比率は約 7：1である。肺組織では EBの生成はマ

ウスとラットで認められ、サルとヒトでは認められていない (Schmidt and Loeser, 1985)。DEB

の生成に関しては種差はさらに大きく (Himmelstein et al., 1994, 1995)、62.5 ppm (141 mg/m3)の

1,3-ブタジエンを 6時間暴露した試験で、DEBの血中濃度はマウスでラットの約 40倍であった 

(Thonton-Manninig et al., 1996)。 
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図 8-1 1,3-ブタジエンの主な代謝経路 (Anderson, 1998b) 

 

 

マウスとラットに 14C 標識した 1,3-ブタジエンを 6 時間暴露した試験で、マウスとラットに

おける代謝物の量は暴露濃度の増加につれて増大し、マウスはラットよりも EBの濃度が 2～5

倍高かった (Bond et al., 1986)。EBを暴露した場合、その代謝による排出はマウスでは約 500 

ppm (1, 125 mg/m3) で飽和するが、ラットでは 5,000 ppm (11,250 mg/m3) まで飽和しない (Laib 

et al., 1990)。ヒト以外の霊長類の研究データによると、血中代謝物の量はサルではラットやマ

ウスよりも著しく低い (Dahl et al., 1990, 1991)。これらのデータは、マウスでは他のげっ歯類や

霊長類よりも解毒能が低いため、活性代謝物が蓄積し、1,3-ブタジエンに対する感受性が特に

高いことを示している。 

ラットで DEBの組織貯留に性差が認められている。EBの濃度は検査した全組織で性差はな

かったが、DEBの組織濃度は常に雄よりも雌で高く、血中では約 5倍、脂肪組織で 7倍高かっ

た｡雌の乳腺組織も比較的高濃度の DEBを含んでいた (Thronton-Manning et al., 1995)｡変異原性

の強い DEB濃度が雌で高いということは、ラットの発がん試験で観察された乳腺腫瘍頻度の増

加 (Owen et al., 1987) が DEBに起因することを示唆している (U.S. EPA, 1998)｡ 

EBと DEBは、DNAや他の高分子と共有結合能があり、発がんの原因となる付加体を形成す

る (Leuratti and Marafante., 1992a,b; Mabon and Randerath, 1996; Tretyakova et al., 1996)。EBはマ

ウスとラットの肝臓 (Bolt and Jelitto, 1996; Kreiling et al., 1986b; Jelitto et al., 1989)及び精巣と肺 

1,3-ブタジエン 
1,3-ﾌﾞﾃﾅﾙ ｸﾛﾄﾝｱﾙﾃﾞﾋﾄﾞ

ｱｸﾛﾚｲﾝ 

 GSH抱合体 

GSH抱合体 

1,3－ジヒドロキシプロパノン 
3-ブテン-1,2-ジオ-ル 

3,4-エポキシ-1,2- 
ブタンジオール 

GSH抱合体 

1,2:3,4-ジエポキシブタン(ＤＥＢ) 

1,2:-エポキシ-3-ブテン
（ＥＢ） 

1,3－ジヒドロキシプロパノン 

エリトリトール 
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(Koivisto et al., 1998)、ヒトリンパ球とウシ胸腺 (Leuratti and Marafante, 1992b) で DNA付加体を

形成し、DNA-Hb付加体形成がマウス (Bond et al., 1994)、ラット (Osterman-Golkar et al., 1991)、

サル (Dahl et al., 1990)、及びヒト (Osterman-Golkar et al., 1993) で認められている。さらに、1,3-

ブタジエンの肝臓の核タンパク質及びDNAとの共有結合能の種差が 14C-1,3-ブタジエンに暴露

した B6C3F1マウスと Wistar ラットでみられている。マウスでは､1,3-ブタジエンの高い代謝率

と一致して反応性タンパク結合性代謝物形成率はラットよりも約２倍高かった。他の試験では、

B6C3F1マウスの肝臓組織にタンパク DNA-DNA交差結合が証明されたが､Wistar ラットの肝臓

組織では証明されなかった。また、マウスとラットでは非タンパク性 SH基 (NPSH) の動態に

差があり、NPSH は 1,3-ブタジエン暴露によりラットよりマウスで減少が大きく、マウスでは

活性代謝物の解毒は主に GSTによる経路であることを示している (Kreiling et al., 1988)。げっ

歯類とサルでは代謝の差はさらに大きく、1,3-ブタジエンの代謝物の血中濃度はマウス＞ラッ

ト＞サルの順であった (Dahl et al., 1991; Sun et al., 1989)。 

 

d. 排泄 

雄の B6C3F1マウスと SDラットに 14Cをラベルした 1,3-ブタジエン 65 ppm (146 mg/m3) と

670 ppm (1,508 mg/m3) を 3.4時間吸入暴露した試験では、血液と組織からの放射能消失は速や

かで、2～10時間の半減期で組織に分布した 14C放射能の 77～99％が消失した (Bond et al., 1987)。

また、0.08～7,100 ppm (0.18～1,775 mg/m3) を 6時間暴露した試験では、マウス・ラットとも尿

と呼気からの放射能の総排泄量は 75～85%であった  (Bond et al., 1986)。雄カニクイザル 

(Macaca facicularis) に 1,3-ブタジエン 100～8,000 ppm (225～18,000 mg/m3) を吸入暴露した試

験で、総吸入量の約 2%が代謝物として排泄され、主代謝物は呼気中の 14CO2と尿中の
14C代謝

物であった (Sun et al., 1989)。従って、げっ歯類・霊長類とも 1,3-ブタジエン代謝物の主な排泄

経路は尿と呼気であったと結論される。 

雄 SDラットに 1,3-ブタジエンの活性代謝物である EBの 14.3と 143μmol/kgを腹腔内投与し

た試験で、EBの胆汁への排泄は 120分後の総排泄量の少なくとも 85%であり、投与量の 7.6±

4.2%が GSH抱合体として胆汁中に排泄された (Sharer and Elfarra, 1992b)。 

1,3-ブタジエン代謝物の排泄には種差がある。雄 B6C3F1マウスに 1,3-ブタジエンを初期濃度

10～5,000 ppm (22.5～11,250 mg/m3) で吸入暴露し、経時的に 1,3-ブタジエンの濃度変化を追跡

した試験で、1,3-ブタジエンの代謝クリアランスはマウス 7,300 mL/h、ラット 4,500 mL/hであ

り、マウスはラットよりも 1.6倍高い代謝クリアランスを示した (Kreiling et al., 1986a)。 

 

e. まとめ 

以上のデータから、マウス及びラットに 1,3-ブタジエンを吸入暴露した場合、肺から速やか

に吸収され、主に血液・骨髄・心臓・呼吸器・脂肪・腎臓・脾臓に分布する。1,000 ppm (2,250 

mg/m3) 以下の暴露濃度では濃度に比例して吸収されるが、それよりも高い濃度では、飽和に達

する｡マウスはラットよりも低い暴露濃度で飽和に達すると考えられる｡ 

1,3-ブタジエンは、げっ歯類及びヒトを含む霊長類でシトクロム P450 (CYP2A6 と CYP2E1) 

が触媒となり、EB を生成する。EBは、一部はグルタチオンにより抱合され、一部はエポキシ

ドヒドロラーゼにより 3-ブテン-1,2-ジオールへ分解され、一部はモノオキシゲナーゼによって
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DEB へエポキシ化される。EBや DEBは発がんの原因となる付加体を形成する。その他、クロ

トンアルデヒドが 1,3-ブタジエンの酸化代謝物としてマウスでのみに同定されている。 

1,3-ブタジエンと代謝物の組織蓄積性はマウスで著しい。1,3-ブタジエンの代謝物の血中濃度

はマウス＞ラット＞サルの順である。 

最終的には代謝された 1,3-ブタジエンは、マウスとラットでは 2～10 時間の半減期で 77～

99％が主に尿・呼気中に排泄される。 

 

8.2 疫学調査及び事例 

a. ヒトに対する遺伝毒性  

1,3-ブタジエン及び活性代謝物のヒトに対する遺伝毒性結果を表 8-3と表 8-4に示す。 

1,3-ブタジエン暴露者のリンパ球における hprt座位での遺伝子突然変異が報告されている。1

～3 ppm (6.8 mg/m3) の 1,3-ブタジエンに暴露されたブタジエン製造工場作業者に hprt 突然変

異頻度の増加が認められた (Legator et al., 1993)。また、アメリカの 1,3-ブタジエン製造工場と

SBR工場の対照群 6人、低暴露群 5人 [0.03±0.03 ppm (0.07±0.07 mg/m3)、暴露期間 9.3年] と

高暴露群 8人 [3.5±7.5 ppm (7.9±16.9 mg/m3)、暴露期間 17.7及び 3.3年]、及び同工場の追跡

調査における低・中・高暴露群 [0.12±0.27、 0.21±0.21、0.30±0.59 ppm (0.27±0.61、0.47±

0.47、0.68±1.33 mg/m3) ] の作業者で hprt突然変異の頻度がいずれも高暴露群で有意に増加し

た (Ward et al., 1994, 1996)。 

一方、中国のゴム製造工場で働いていた 1,3-ブタジエン暴露作業者 [6時間加重平均 45 ppm 

(101 mg/m3) ] のリンパ球の hprt突然変異平均頻度は、非暴露作業者の 13.6×10-6に対してやや

増加し、18.0×10-6であったが、有意差はなかった (Hayes et al., 1996)。また、チェコ共和国の

1,3-ブタジエン製造工場作業者の血液を採取しリンパ球の hprt 突然変異の頻度について調べた

ところ、暴露濃度が平均 1.76 ppm (4.0 mg/m3) の 19人と同工場の非暴露 19人において 1,3-ブタ

ジエン濃度との相関はなかった (Tates et al., 1996)。しかし、DNA修復障害が平均濃度 2.4±1.8 

ppm (5.4±4.1 mg/m3) の 1,3-ブタジエンに暴露された作業者に認められ、その障害の程度は喫煙

で著しく増強した (Hallberg et al., 1997)。 

染色体については、上述のWard et al. (1996) の研究と同じ母集団から暴露作業者 10人 [3.5 

ppm (7.88 mg/m3) ] と対照者 10人との血液を用いて比較したところ、染色体異常と染色分体切

断の増加が暴露作業者に認められた。さらに、ガンマ線を G1期の細胞に照射し、分裂中期で

染色体異常を測定した結果、染色体異常 (P<0.04)、染色分体切断 (P<0.05)、欠失 (P<0.07)、二

動原体染色体 (P<0.02) の有意な増加が認められた (Au et al., 1995)｡しかし、1,3-ブタジエン暴

露作業者の血中リンパ球検査で、染色体に異常が認められていない報告もある (Hallberg et al., 

1997; Sorsa et al., 1994, 1996)。 

in vitro では、1,3-ブタジエンはヒトリンパ球における姉妹染色分体交換 (SCE) 試験で陽性

であり、最小影響濃度 (LOEC) は 2,000μmolと報告されているが (Sasiadek et al., 1991a)、ラ

ット・マウス・ヒトの肝臓の S9添加で陰性の報告もある (Arce et al., 1990)。 

1,3-ブタジエンの代謝物 EB と DEB による遺伝子突然変異については、in vitro でグルタチ

オン S トランスフェラーゼ（GST）遺伝子（GSTM1）とグルタチオン S トランスフェラーゼ

T1（GSTT1）によるヒト培養リンパ球の SCE 誘発能を調べ、検討されている｡GSTM1 欠損個
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体のリンパ球の SCE誘発能は、EB 50と 250μmol処置で GSTM1正常個体よりも 31％高かっ

た (Uusküla et al., 1995)｡また、DEB 2と 5μmol処置で GSTM1欠損リンパ球と GSTM1が正常

なリンパ球で差はなかったが、GSTT1欠損リンパ球の SCE頻度は GSTT1正常リンパ球よりも

60％増加した (Norppa et al., 1995)｡1,3-ブタジエン暴露作業者のリンパ球培養では、GSTT1欠損

下で DEBによって SCEの頻度が有意に増加した (Kelsey et al., 1995)｡したがって、1,3-ブタジ

エン代謝物エポキシド EB と DEB は培養ヒトリンパ球において SCE の誘発因子であり、GST

遺伝子が代謝物の解毒に重要な役割を有していると考えられている (U.S.EPA, 1998)。 

1,3-ブタジエン、EB及び DEBについてヒトのリンパ球における SCE誘発は S9 mixの添加・

非添加とも陽性で、1,3-ブタジエン、EB、DEBのそれぞれ最小影響濃度は 2,000、25、0.5μmol

で、DEBが最も強い変異原性を示した (Sasiadek et al., 1991b)。また、in vitro でヒトのリンパ

芽球 TK6細胞による試験では、DEBは EBよりも約 100倍の hprt突然変異を誘発した (Cochrane 

and Skopek, 1994a)。 

 

表 8-3 1,3-ブタジエンのヒトに対する遺伝毒性結果 
試験名 被験者・使用細胞種 結果 文献 

BD製造工場 1-3 ppm (6.8 mg/m3) 暴露作業者 
ヒトリンパ球、hprt 突然変異頻度 

+ 

尿代謝物

と相関 

Legator et 
al., 1993 
 

BD製造工場とスチレン・ブタジエンゴム工場の作業者
ヒトリンパ球 hprtv突然変異頻度 
                  ppm     (mg/m3)      hprt 頻度 
対照群(n=6)      －       －       1.03×10-6  
低暴露(n=5)  0.03±0.03  (0.07±0.07)    1.16×10-6 
高暴露(n=8)  3.5±7.5    ( 7.9±16.9 )    3.84×10-6 

+ 

(高暴露群) 
 

尿代謝物

と相関 

Ward et 
al., 1994 
 
 
 

BD製造工場とスチレン・ブタジエンゴム工場の作業者
ヒトリンパ球 hprtv突然変異頻度 
                 ppm      (mg/m3)      hprt 頻度 
低暴露(n=7)  0.12±0.27  (0.27±0.61)    2.14×10-6 
中暴露(n=7)  0.21±0.21  (0.47±0.47)    2.27×10-6

高暴露(n=8)   0.30±0.59  (0.68±1.33)    5.33×10-6

+ 

(高暴露群) 
 

尿代謝物

と相関 
 

Ward et 
al., 1996 
 

ゴム製造工場の作業者 
ヒト T-リンパ球 hprt 突然変異頻度 
 BD暴露作業者 45 ppm (101 mg/m3) 6時間荷重平均 
 非暴露作業者 (n=29)  13.6×10-6 

   暴露作業者   (n=32) 18.0×10-6 

± 
(有意差な
し) 

Hayes et 
al., 1996 

 BD製造工場 
ヒト T-リンパ球 hprt突然変異頻度  
 暴露濃度 1.76 (0.012-19.77)ppm [4.0 (0.027-44.48 mg/m3)]
  非暴露群 (n=19)  10.59×10-6 

      暴露群 (n=19)    7.10×10-6 

－ 

Tates et 
al., 1996 

遺伝子

突然変

異試験 

BD製造工場作業者 
ヒトリンパ球 DNA修復障害 
 対照群 (n=6)  0.3±0.0 ppm (0.7±0.0 mg/m3) 
 暴露群 (n=9)  2.4±1.8 ppm (5.4±4.1 mg/m3) 
  喫煙者は特に顕著 

+ 

Hallberg et 
al., 1997 

in vivo  

染色体

異常試

験 
 
 

BD製造工場作業者 
暴露濃度 3 ppm (6.8 mg/m3)以下 
対照群 (n=30) 
暴露群 (n=40) 

    染色体異常、SCE1)、小核 

－ 

Sorsa et 
al., 1994 
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試験名 被験者・使用細胞種 結果 文献 
BD製造工場作業者 
 暴露濃度 1.76 (0.012-19.77)ppm [4.0 (0.027-22.02 mg/m3)] － 

Sorsa et 
al., 1996 

Ward et al.(1996)の研究と同じ母集団 
対照群 (n=10)  0.03 ppm (0.07 mg/m3) 
暴露群 (n=10)  3.5 ppm (7.88 mg/m3) 
 染色体異常と染色分体切断 

   G1期細胞にγ線暴露、中期で検査 
  修復・染色分体切断・欠失・二動原体染色体の有意な
増加 

+ 

Au et al., 
1995 

  

BD製造工場作業者 
対照群 (n=10)  0.3±0.0 ppm (0.7±0.0 mg/m3) 
暴露群 (n=10)  2.4±1.8 ppm (5.4±4.1 mg/m3) 
 染色体異常と染色分体切断 

－ 

Hallberg et 
al., 1997 

ヒトリンパ球 
 暴露濃度: N2中で 25 - 100 % 
マウス・ラット・ヒト S9 mix (+) 
SCE 

－ 

Arce et al., 
1990 

in vitro  遺伝子
突然変

異試験 

ヒトリンパ球 
S9 mix (+/-)  LEC2) 2,000μmol  
SCE  

+ 

Sasiadek 
et al., 
1991a 

＋: 陽性、－: 陰性、 
1) SCE: 姉妹染色分体交換、2) LEC: 最小影響濃度(lowest effective concentration) 

 

 

表 8-4 1,3-ブタジエン代謝物 (EB1)とDEB2) ) のヒトに対する遺伝毒性試験結果 
試験名 使用細胞種・動物種 結果 文献 

代謝物 
ヒトリンパ球、SCE3) 
 EB 0、50、250μmol 
 GSTM14)欠損個体のは正常個体より 31％高 

+ 

Uusküla et 
al., 1995 

代謝物 
ヒトリンパ球、SCE 
 DEB 0、2、5μmol 
 GSTM14)欠損と正常のリンパ球は差なし 
 GSTT15)欠損は正常より 60％増加 

+ 

Norppa et al., 
1995 

代謝物 
ヒトリンパ球 (BD暴露作業者)、SCE頻度 
 GSTT1欠損では DEBによって増加 

+ 

Kelsey et al., 
1995 

ヒトリンパ球、SCE S9 mix (+/-) 
EB   LEC6) 25μmol 
 DEB   LEC6)  0.5μmol 

+ 

Sasiadek et 
al., 1991b 

in vitro  遺伝子突然
変異試験 

代謝物 
ヒトリンパ芽球 TK6細胞、tkと hprt座位 
 EB 0 – 400μmol 24h 

DEB 0 – 6μmol   24h 
  EBは DEBの 100倍 

+ 

 

Cochrane & 
Skopek, 
1994a 

＋:陽性 
1)  EB: 1,2-エポキシ-3-ブテン、 2)  DEB: 1,2:3,4-ジエポキシブタン、3)  姉妹染色分体交換    
4)  グルタチオン S転移酵素遺伝子 M1、5)  グルタチオン S転移酵素遺伝子 T1    
6)  最小影響濃度 (lowest effective concentration) 
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b. 短・長期暴露 

 1,3-ブタジエンの疫学調査及び事例を表 8-5、表 8-6、表 8-7、表 8-8及び表 8-9に示す。 

1,3-ブタジエン 2,000 ppm (4,500 mg/m3) 及び 4,000 ppm (9,000 mg/m3) を 6～7時間全身暴露

されたヒトで、軽度の眼粘膜刺激と視力調節障害が報告されている (Carpenter et al., 1944)。経

口での事例報告はないが、経皮暴露では液化 1,3-ブタジエンの接触により皮膚に凍傷を起こし

た事例が報告されている (CEC, 1997)。 

1,3-ブタジエンのコホート研究によると数 ppm から数百 ppm の職場環境が報告されており、

ブタジエン製造工場またはスチレン・ブタジエンゴム (SBR) 製造工場での職場暴露濃度で遺

伝毒性や発がん性の懸念があると報告されている (Brooke, 1996; Melnick et al., 1990c)。 

1,3-ブタジエンのヒトでの疫学研究は、白血病との関連が疑われる事例の発見が発端である。

それ以来、コホート研究でリンパ造血系のがんによる死亡が注目されるようになった。1,3-ブ

タジエンのヒトでのリスク評価は、SBR製造工場又は 1,3-ブタジエン製造工場での職業暴露に

おける白血病と非ホジキン性リンパ腫（表 8-5 脚注参照）をそれぞれ検討することによって行

われてきた。 

 

b-1. スチレン・ブタジエンゴム (SBR) 製造工場 

b-1-1. NIOSHコホート 

1976 年 1 月に、米国テキサス州の SBR 工場の従業員二人が白血病で死亡した。それに対応

して、アメリカ国立労働安全衛生研究所 (NIOSH) は 2つの SBR工場 (工場 A：1,662人、工場

B：1,094人) のコホートについて死亡率の研究を報告した(Meinhardt et al., 1982)。コホートは、

工場 A1では 1943～1945年、工場 A2では 1943～1976年、工場 Bでは 1950～1976年にそれぞ

れ 6 か月以上勤務した白人男性作業者からなる。工場 A1 で白血病が有意に増加 (SMR =2.78) 

した。なお、1,3-ブタジエンの暴露濃度は、工場 Aでは平均 1.24 ppmであった。 

 

表 8-5 スチレン・ブタジエンゴム製造工場白人作業者の標準化死亡比 
死 亡 例 数 標準化死亡比 

死 亡 原 因 
A1    A2   B A1  A2      B 

全悪性腫瘍 39 45 11 0.86 0.78 0.53* 
消化器系と腹膜 10 12 1 0.72 0.71 0.18** 
気管・気管支・肺 13 16 5 0.94 0.90 0.76 
雄生殖器 3 3 2 0.97 0.83 2.15 
泌尿器系 3 3 0 1.16 0.96 0.00 
リンパ造血系組織 9 9 2 2.12** 1.55 0.78 
非ホジキン性リンパ腫 1) (3) (3) (1) (2.24) (1.81) (1.32) 
ホジキン病 (1) (1) (0) (2.13) (1.15) (0.00) 
白血病 (5) (5) (1) (2.78)** (2.03) (1.01) 
その他のがん 1 2 1 0.14* 0.20* 0.00 

* p <0.05   ** 0.05< p <0.1                                 (Meinhardt et al ., 1982) 
工場 A1, 1943-1945年; 工場 A2, 1943-1976年; 工場 B, 1950-1976年 
1) 非ホジキン性リンパ腫 (原文ではリンパ肉腫・細網肉腫)。1994 年に International Lymphoma 
Group’s Revised European-American Lymphoma がリンパ・造血がんの新しい分類法を提案し､
International Classification of Diseases of Oncologyが採択した。 
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b-1-2. JHUコホート 

1943～1982年までの 40年間でアメリカとカナダの 8つの SBR工場で１年以上勤務した男性

作業員 12,110人を対象とした Johns Hopkins大学 (JHU) コホート研究 (Matanoski et al., 1990, 

1993) では、全死因による死亡率は総人口における死亡率よりも低い (SMR=0.81)。しかし、暴

露と発がんの関連を検査するため、同コホートについてリンパ造血系のがん患者 59人と対照の

193 人を選定し、症例対照研究を行った結果、白血病リスクが 1,3-ブタジエン暴露と相関する

ことを示した (Santos-Burgoa et al., 1992)。また、同コホートにおいて新たに 3つの対照セット

を加え、病院の記録を再検討した研究も同様の結果を示した (Matanoski et al., 1993)。1,3-ブタ

ジエンの暴露量は、7つの工場のデータから平均 0.96～14.93 ppm (2.16～33.59 mg/m3) であった 

(表 8-6)。さらに、1,3-ブタジエン暴露の幾何平均が他の工場と比べて 3～4倍高い 3つの工場 (表

8-6の工場 2、5、7) において、1960年以前に雇用された長期作業者の分析で、全リンパ造血系

のがん (SMR=1.63) 及び白血病と無白血病性白血病 (SMR=1.81) とホジキン病 (SMR=2.43) 

の増加が示された (表 8-7) (Matanoski et al., 1993)。 

 

表 8-6  スチレン・ブタジエンゴム製造工場での1,3-ブタジエン暴露の範囲 
平 均 濃度範囲 

 工 場 サンプル数 (ppm) (mg/m3) (ppm) (mg/m3) 幾何平均 

    1 
    2 
    3 
    4 
    5 
    6 
    7 

   328 
    36 
    89 
  1091 
  1435 
   165 
   407 

  0.96 
  4.47 
  2.30 
  5.00 
 14.93 
  2.33 
  6.58 

 2.16 
10.06 
 5.18 
11.25 
33.59 
 5.24 
14.81 

 0.00-22.0 
 0.07-39.0 
 0.05-14.7 
 0.00-175.8 
 0.05-672.0 
 0.00-48.0 
 0.01-217.0 

 0.00-49.5 
 0.16-87.8 
 0.11-33.1 
 0.00-395.6 
 0.11-1512.0 
 0.00-108.0 
 0.025-488.3 

0.58 
1.25 
0.46 
0.18 
1.90 
0.47 
1.55 

(Matanoski et al., 1993) 

 

 

表 8-7  1960年以前に雇用され、雇用10年後に追跡された3つのスチレン・ 

ブタジエンゴム製造工場における作業者の原因別による標準化死亡比 (SMR)  
死   因 死亡例 SMR 95%Cl 

全死亡例 889 0.86 0.80-0.92 
  循環器病 459 0.85 0.77-0.93 
全悪性腫瘍 215 0.96 0.83-1.09 
消化器と腹膜 71 1.17 0.91-1.48 
呼吸器系 65 0.80 0.62-1.02 
腎  臓 6 1.06 0.39-2.30 
全リンパ造血系のがん 34 1.63 1.13-2.27 
   非ホジキン性リンパ腫 5 1.16 0.37-2.70 
ホジキン病 5 2.43 0.78-5.68 
白血病と無白血病性白血病 15 1.81 1.01-2.99 
他のリンパ組織 9 1.49 0.68-2.82 

(Matanoski et al., 1993) 

 

 

b-1-3. JHU・NIOSH追跡コホート 

北米の合成ゴム作業者のコホートにおける追跡調査が 2 つ報告された (Delzell et al., 1996; 
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Macaluso et al., 1996)。これらの研究は、Matanoskiら (1989, 1990, 1993)、及び Santos-Burgoaら 

(1992) によって研究された 7つの工場 (JHUコホート) とMeinhardtら (1982) によるテキサス

州東部の 1つの工場 (最初は 2つであった) (NIOSHコホート) について調査されたもので、1943

～1991年 (最長 49年) の調査期間で 1年以上勤務した男性作業者 15,649人 (Delzell et al., 1996) 

と 16,610人 (Macaluso et al., 1996) について行われた。両研究とも、アメリカの総人口の母集

団と比べて白血病が増加した (SMR: 143～436, U.S.EPA, 2002a)。さらに、累積的暴露による白

血病は、人種・年齢・累積スチレン暴露にて補正したマンテル・ヘンツェル率比 (RR, 暴露群

死亡率／非暴露群死亡率) で非暴露の 0 ppm・年の RR1から 80 ppm・年 (180 (mg/m3)・年) 以

上の RR4.5まで用量に依存した増加を示した（Macaluso et al., 1996）。 

 

表 8-8 1,3-ブタジエンの累積暴露による人年1)、死亡数、SMR、RR2) 
 累積 1,3-ブタジエン暴露  
  ppm・年 0 <1  1-19  20-79 80+ 
人 年 102,900   100,992   90,807   82,885    41,261 
死亡数 8  4   12 16 18 
SMR 0.76 0.41 1.33 1.66 2.64 
RR 1 2.0 2.1 2.4 4.5 

(Macaluso et al., 1996) 
1) Person-years、2)  マンテル・ヘンツェル率比（暴露群死亡率／非暴露群死亡率） 

 

 

以上の SBR製造工場のコホート研究から、白血病と SBRとの関連が強く示唆された。 

 

b-2. 1,3-ブタジエン製造工場 

b-2-1. Texacoコホート 

米国テキサス州の 1,3-ブタジエン製造工場で 1942～1994年までに 6か月以上勤務した男性作

業者からなるコホートについて 3つの追跡調査 (Texacoコホート) が行われた ( Divine, 1990; 

Divine and Hartman, 1993; Divine et al., 1996; Downs et al., 1987)。この調査は初期では対象者は

2,586人であったが、最後の追跡調査では 2,795人に達した。この研究も、全死因による死亡率

では SMRは 0.88で低いが、リンパ造血系のがんによる SMRは 1.13～1.91で高値を示し、特に

非ホジキン性リンパ腫の SMR は 1.91 であった (表 8-9)。戦時中の従事者ではリンパ造血系の

がんによる SMRは 1.76であり、リンパ肉腫の SMRは 2.54～2.69であった。 
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表 8-9 1,3-ブタジエン製造工場で1942～1994年までに6か月以上就労した 

男性作業者の死亡率 
 

 死亡数    期待値      SMR1)       95%CI2) 

全ての死因 1222       1393.8        0.88        83- 93 
全てのがん 282        305.7        0.92        82-104 
リンパ造血系のがん 41         28.6        1.47       106-198 

非ホジキン性リンパ腫 9          4.7        1.91        87-364 
ホジキン病 4          2.4        1.66        45-424 
白血病 13         11.5        1.13        60-193 
他のリンパ系組織のがん 15          9.9        1.52        85-250 

(Divine et al., 1996) 
1) 標準化死亡比、2)  95%信頼区間 

 

 

b-2-2. Union Carbideコホート 

第二次世界大戦中に強い暴露を受けたウエストバージニア州の 3 つの 1,3-ブタジエン製造工

場で 1940～1979 年間に勤務した 29,139 人から製造部門に従事した全ての従業員 364 人を選別

したコホート（Union Carbide コホート）でも、非ホジキン性リンパ腫のみが有意に増加 

(SMR=5.77) した。1942年から 1952年従事した戦時中の作業者に限ると非ホジキン性リンパ腫

の SMRは 5.77であった (Ward et al., 1995, 1996)。 

b-2-3. Shell Oilコホート 

1,3-ブタジエンに暴露 [8時間 TWA 10 ppm (22.5 mg/m3) 以下、算術平均 3.5 ppm (7.8 mg/m3)] 

した作業者について、1982～1989年に死亡率や罹病率の検査を 438人、血液検査を 429人につ

いて行った研究 (Shell Oilコホート) では、有意な増加や異常は認められていない (Cowles et al., 

1994)。 

 

以上の 1,3-ブタジエン製造工場のコホート研究から、非ホジキン性リンパ腫と 1,3-ブタジエ

ンとの関連が示唆された。Union Carbide コホートと Texaco コホートとも、非ホジキン性リン

パ腫の増加が認められたが、第二次世界大戦中に雇用され、モノマー生産作業者に集中してい

たことから、戦時中の 1,3-ブタジエンへの高暴露が非ホジキン性リンパ腫のリスクを高めた可

能性がある（U.S.EPA, 2002a）。 

 

結論として、SBR製造工場又は 1,3-ブタジエン製造工場での職業暴露におけるリンパ造血系

のがん（白血病又は非ホジキン性リンパ腫）の過剰な発現は、1,3-ブタジエンの暴露との因果

関係で一致している（U.S.EPA, 2002a）。 

 

8.3 実験動物に対する毒性 

8.3.1 急性毒性 

1,3-ブタジエンの実験動物に対する急性毒性試験結果を表 8-10に示す (Shugaev, 1969)。 

1,3-ブタジエンはガス状であるため、暴露経路はほとんどが吸入である。急性中毒症状とし

ては、ウサギに 250,000 ppm (562,500mg/m3) を吸入させた試験で、2分間で軽度の麻酔状態、
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約 4 分で瞳孔反射消失と散瞳などの中枢神経系への影響を示し、25～35 分で死亡した 

(Carpenter et al., 1944)。 

調査した範囲内では、1,3-ブタジエンの経口投与及びその他の経路による急性毒性に関する

信頼できる試験報告は得られていない。 

 

表 8-10 1,3-ブタジエンの急性毒性試験結果 
 マウス ラット 

経口 LD50 ND ND 

吸入 LC50  (ppm) 
122,000 (2時間) 
(270,000 mg/m3) 

129,000 (4時間) 
(285,000 mg/m3) 

経皮 LD50 ND ND 
ND: データなし 

 

 

8.3.2 刺激性及び腐食性 

調査した範囲内では、1,3-ブタジエンの実験動物に対する刺激性及び腐食性に関する試験報

告は得られていない。 

 

8.3.3 感作性 

調査した範囲内では、1,3-ブタジエンの実験動物に対する感作性に関する試験報告は得られ

ていない。 

 

8.3.4 反復投与毒性 

1,3-ブタジエンの実験動物に対する反復投与毒性試験結果を表 8-11に示す。 

a. マウス 

1,3-ブタジエン 0、1,250 ppm (2,810 mg/m3) に雄の B6C3F1マウスを 6時間/日、6日/週、3～

24週間、雄の NIH Swissマウス (6～8週齢) に 6時間/日、5日/週、6週間それぞれ吸入暴露し

た試験で、いずれの試験でも大球性巨赤芽球性貧血が認められた (Irons et al., 1986a,b)。さらに、

B6C3F1マウス (週齢不明) を 1,250 ppm (2,810 mg/m3) に 6～24週間 (6時間/日、5日/週) 吸入

暴露した試験で、髄外造血亢進が観察され (Thurmond et al., 1986)、造血器が標的であることを

示した。 

また、雌雄の B6C3F1マウスに 1,3-ブタジエン 0、625、1,250 ppm (0、1,410、2,810 mg/m3) を

60～61週間 (6時間/日、5日/週) 吸入暴露した試験で、両暴露群の雌雄に生殖腺萎縮、高暴露

群に鼻粘膜の慢性炎症が認められた (U.S. NTP, 1984)。 

雌雄の B6C3F1マウス (6-7週齢) を 1,3-ブタジエン 0、6.25、20、62.5、200、625 ppm (0、14.1、

45、141、450、1,410 mg/m3) に 1～2年間 (6時間/日、5日/週) 吸入暴露した試験では、用量に

依存した生存率の減少を示し、雌は 200 ppm以上、雄は 625 ppm群で全例が死亡し、最低用量

の 6.25 ppm以上で生殖腺萎縮、62.5 ppm以上の群で大球性貧血、胸腺萎縮、心筋の鉱質化、及

び肝臓の小葉中心性壊死、625 ppm群で骨髄萎縮が認められた (U.S. NTP, 1993)。 
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以上、マウスでは多臓器への影響を示し、生殖腺萎縮が最低用量の 6.25 ppm (14.1 mg/m3) で

認められ、一般毒性としての無毒性量 (NOAEL) は求められなかった。LOAELは 6.25 ppm (14.1 

mg/m3) である。 

 

b. ラット及びモルモット 

雌雄 SDラット (5週齢) に 1,3-ブタジエン 0、1,000、2,000、4,000、8,000 ppm (0、2,250、4,500、

9,000、18,000 mg/m3) を 6時間/日、6日/週、3か月間吸入暴露した試験では、1,000 ppm (2,250 

mg/m3) 以上で一過性の流涎が認められた（Crouch et al., 1979）。 

また、雌雄Wistarラット (68日齢) 及びモルモットに 0、600、2,300、6,700 ppmを 7.5時間/

日、6 日/週、8 か月間吸入暴露した試験では、用量に依存した体重増加抑制 (10～220%) を示

したのみで、他に影響は認められなかった (Carpenter et al., 1944)。ラット及びモルモットでは､

最低用量の 600 ppmで体重増加抑制を示した。 

雌雄 SDラット (4～5週齢) に 0、1,000、8,000 ppm (0、2,250、18,000 mg/m3) を 6時間/日、

5日/週、2年間吸入暴露した試験では、1,000 ppm (2,250 mg/m3) で肝臓重量の増加、8,000 ppm 

(18,000 mg/m3) で生存率の低下と体重の低値、雄に腎臓重量の増加と腎症が認められた (Owen 

and Glaister, 1990; Owen et al., 1987)。 

 

以上から、1,3-ブタジエンの吸入暴露試験では、一般毒性所見としてマウスでは多臓器への

影響を示し、卵巣萎縮が最低用量の 6.25 ppm (14.1 mg/m3) で認められ、NOAELは求められな

かった。LOAELは 6.25 ppm (14.1 mg/m3) である。なお、この卵巣萎縮は 2年間暴露による正

常な生殖時期を過ぎたマウスの老齢化による所見である可能性もあるが、発現率の用量依存的

な上昇を考慮すると 1,3-ブタジエンによる影響と推察された。 

ラット及びモルモットでは最低用量の 600 ppm (1,350 mg/m3) で体重増加抑制を示した。 

 

表 8-11 1,3-ブタジエン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 
B6C3F1 
雌雄 
5匹/群 
 

吸入 2週間 
6時間/日 

5日/週 

0、625、1,250、
2,500、5,000、8,000 
ppm 
(0、1,410、2,810、
5,625、11,250、
18,000 mg/m3) 

625 ppm以上 
雌雄：体重増加抑制 

1,250 ppm以上 
雄：体重減少 

5,000 ppm以上 
 雌：体重減少 

U.S. NTP, 
1984 

マウス 
B6C3F1 
雌雄 

4-6週齢 
10匹/群 
 
 

吸入 4週間 
6時間/日 

5日/週 

0、625、1,250、
2,500、5,000、8,000 
ppm 
(0、1,410、2,810、
5,625、11,250、
18,000 mg/m3) 
 

1,250 ppm 
雄：1例死亡 

2,500 ppm 
 雄：1例死亡 
5,000 ppm 
  雄：6例死亡 
雌：1例死亡 

8,000 ppm/日 
  雌雄：生存例は体重減少 
雄：6例死亡 
 雌：1例死亡 

U.S. NTP, 
1984 
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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 
NIH Swiss 
雄 

6-8週齢 
8匹/群 

吸入 6週間 
6時間/日 

5日/週 

0、1,250nppm 
(0、2,810 mg/m3) 
 

大球性巨赤芽球性貧血 Irons et al., 
1986b 

マウス 
ICR 
雄 

25-50匹/群 

吸入 10週間 
7.5時間/日 

6日/週 
 

0、12.5、1,250 ppm 
(0、28.1、2,810 
mg/m3) 
 

1,250 ppm：3/50例死亡 
 
 

Anderson et 
al., 1993 

マウス 
B6C3F1 
雄 

6-8週齢 
80匹 

吸入 3-24週間 
6時間/日 

6日/週 

0、 1,250 ppm 
(0、2,810 mg/m3) 
 
 

6 週間以上暴露：大球性巨赤芽球性
貧血 
 
 

Irons et al., 
1986a 

マウス 
B6C3F1 
雄 

5-6匹/群 
 

吸入 6、12、24
週間 

6時間/日 
5日/週 

0、1,250nppm 
(0、2,810 mg/m3) 
 

脾臓相対重量 20％減少、脾細胞 29％
減少 
髄外造血亢進           
脾臓における IgM抗体プラーク形成
細胞の 30％減少 
フィトヘムアグルチニンに対する

成熟 T リンパ球の有糸分裂反応：6
と 12週間暴露で著しい抑制 
体液性・細胞性免疫への影響なし 

Thurmond 
et al., 1986 

マウス 
B6C3F1 
雌雄 

8-9週齢 
50匹/群 

 

吸入 60-61週間 
6時間/日 

5日/週 

0、625、1,250 ppm
(0、1,410、2,810 
mg/m3) 
 

625 ppm以上： 
雄：精巣萎縮 
雌：子宮萎縮 

1,250 ppm 
雌雄：鼻粘膜の慢性炎症 
雄：嗅上皮萎縮 

U.S. NTP, 
1984 

マウス 
B6C3F1 

6-8週齢 
雌雄 

70-90匹/群 
(中間検査雌
雄各 10) 

吸入 2年 
6時間/日 

5日/週 

0、6.25、20、62.5、
200、625 ppm 
(0、14.1、45、141、
450、1,410 mg/m3)
 

6.25 ppm以上 
 雌：卵巣萎縮 
20 ppm以上 
 雌雄：生存率減少 
62.5 ppm以上 
  雌雄：胸腺萎縮、心筋の鉱質化 
雄：大球性貧血 
 雌：肝臓小葉中心性壊死 
200 ppm以上 
 雌：大球性貧血、全例死亡 
625 ppm 
 雌雄：骨髄萎縮 
 雄：肝臓小葉中心性壊死、精巣萎

縮、全例死亡、 
 
生存率           雄    雌 

0   ppm       35/70      37/70 
6.25 ppm       39/70      

33/70 
20  ppm       24/70      24/70 
62.5 ppm       22/70      11/70 

  200 ppm        3/70       0/70 
  625 ppm        0/90       0/90  
LOAEL: 6.25 ppm 

U.S. NTP, 
1993 
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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 
雌雄 

5週齢 
10匹/群 

吸入 3か月 
6時間/日 

6日/週 

0、1,000、2,000、
4,000、8,000 ppm 
(0、2,250、4,500、
9,000、18,000 
mg/m3) 

1,000 ppm以上 
 雌：約8週に被毛の汚染を伴う流
涎 

4,000 ppm以上 
 雄：約10週に被毛の汚染を伴う流
涎 

Crouch et 
al., 1979 

ラット 
Wistar 
雌雄 

68日齢 
12匹/群 

吸入 8か月 
7.5時間/日 

6日/週 

0、600、2,300、6,700 
ppm 
(0、1,350、5,175、
15,100 mg/m3) 
 

雌雄：用量依存性の体重増加抑制 
600 ppm ：対照群の体重の 90.5% 
2,300 ppm：対照群の体重の 86.3％ 
6,700 ppm：対照群の体重の 81.2%  
 

Carpenter et 
al., 1944 

ラット 
SD 
雌雄 

4-5週齢 
110匹/群 

 

吸入 2年 
6時間/日 

5日/週 

0、1,000、8,000 ppm
(0、2,250、18,000 
mg/m3) 
 

1,0000 ppm 
 雌雄：肝臓重量増加 
8,000 ppm 
  雌雄：生存率の有意な減少 

体重軽度の低値 
 雄 ：腎臓重量増加、腎症 

Owen & 
Glaister, 
1990; Owen 
et al., 1987 

モルモット 
雌雄 

6匹/群 

吸入 8か月 
7.5時間/日 

6日/週 

0、600、2,300、6,700 
ppm 
(0、1,350、5,175、
15,100 mg/m3) 

雌雄：用量依存性の体重増加抑制 Carpenter et 
al., 1944 

太字はリスク評価に用いたデータを示す。 

 

 

8.3.5 生殖・発生毒性 

1,3-ブタジエンの実験動物に対する生殖・発生毒性試験結果を表 8-12に示す。 

a. 生殖毒性 

 調査した範囲内では、1,3-ブタジエンの実験動物に対する生殖試験の試験報告は得られてい

ないが、一般毒性試験で雌雄の生殖器への影響が報告されている。 

a-1. 雄性生殖器への影響 

雄 B6C3F1マウスに 1,3-ブタジエン 0、6.25、20、62.5、200、625 ppm (0、14.1、45、141、450、

1,410 mg/m3) を 6時間/日、5日/週、2年間吸入暴露した試験で、9か月と 15か月の中間検査で

精巣重量の用量に依存した減少が認められ、200 ppm 以上の群で有意差を示した。2 年間では

625 ppmで精巣の萎縮が観察された (U.S. NTP, 1993)。 

雌雄 SDラットに 1,3-ブタジエン 0、65、400、1,250 ppm (0、146、900、2,810 mg/m3) また

は雄 SDラットに 1,3-ブタジエン 0、65、400、1,250 ppm (0、146、900、2,810 mg/m3) を 6時

間/日、5日/週、10週間吸入暴露した試験 (Anderson et al., 1998a; BIBRA, 1996)、及びラット、

モルモット、ウサギ (いずれも系統不明) に 1,3-ブタジエン 0、600、2,300、6,700 ppm  (0、1,350、

5,175、15,100 mg/m3) を 7.5時間/日、6日/週、8か月間暴露した試験 (Carpenter et al., 1944) で、

いずれも生殖系に影響は認められなかった。 

a-2. 雌性生殖器への影響 

B6C3F1マウスに 1,3-ブタジエン 0、6.25、20、62.5、200、625 ppm (0、14.1、45、141、450、

1,410 mg/m3) を 6時間/日、5日/週、2年間吸入暴露による試験で、卵巣萎縮が 9か月で 200 ppm

以上、15か月で 62.5 ppm以上、2年間で全暴露群に、また、子宮萎縮が 625 ppm群に認められ
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た。2年間での 0～625 ppmの 6群における卵巣萎縮の発現頻度は、それぞれ 4/49 (8%)、19/49 

(39%)、32/48 (67%)、42/50 (84%)、43/50 (86%)、69/79 (87%)で、対照群と比べて最低用量の 6.25 

ppm群で明らかに発現頻度が高く、しかも 62.5 ppm群までは用量依存的に発現頻度が高くなり、

200 ppm以上の群でプラトーに達した (U.S. NTP, 1993)。卵巣萎縮を指標とする NOAELは求め

られなかった。 

 

b. 発生毒性 

 雌 ICRマウスに 1,3-ブタジエン 0、40、200、1,000 ppm (0、90、450、2,250 mg/m3)を 6時間/

日、妊娠 6-15日間吸入暴露した試験で、母動物は 200 ppm以上で体重減少を示したが、胎児は

雄で 40 ppm以上、雌で 200 ppm以上で暴露量に依存した有意な体重低値を示した (Morrissey et 

al., 1990)。 

雌 SDラットに 1,3-ブタジエン 0、40、200、1,000 ppm (0、90、450、2,250 mg/m3) を 6時間

/日、妊娠 6～15日間吸入暴露した試験で、1,000 ppm群は暴露の第 1週に体重増加抑制を示し

たが、胎児に影響はなかった (Hackett et al., 1987; Morrissey et al., 1990)。また、同条件で 1,3-

ブタジエン 0、200、1,000、8,000 ppm (0、450、2,250、18,000 mg/m3)を吸入暴露した試験では、

暴露期間中全暴露群に体重増加抑制がみられ、8,000 ppm 群では胎児体重の低値、肋骨の骨格

異常が認められた (Irvine, 1981)。 

以上､200 ppmで母動物の体重増加抑制がみられたが､1,000 ppm以下では 1,3-ブタジエンに起

因する発生毒性学的に意義のある胎児への影響はみられなかった。 

 

マウスは他の実験動物と比べて 1,3-ブタジエンの卵巣毒性に対する感受性が特に強く、最低

用量の 6.25 ppm (14.1 mg/m3) でも毒性が認められた。従って、生殖毒性の卵巣萎縮を指標とす

る NOAELは求められなかった。 

 

c. 活性代謝物の生殖に対する影響 

1,3-ブタジエンの活性代謝物の実験動物に対する生殖・発生毒性試験結果を表 8-13に示す。 

吸収された 1,3-ブタジエンは、シトクロム P450によって主に活性代謝物 1,2-エポキシ-3-ブテ

ン (EB) と 1,2:3,4-ジエポキシブタン (DEB) へ代謝される(7.1c. 代謝参照)。雌 B6C3F1マウス

に EBの 1.43 mmol/kg/日 (80 mg/kg/日)、及び DEBの 0.14 mmol/kg/日 (8 mg/kg/日)をそれぞれ

30 日間腹腔内投与した試験で、いずれも卵胞数の減少が認められ、EB、DEB は共に卵巣毒性

であることを示した (Doerr et al., 1995)。また、雌 B6C3F1マウスと雌 SDラットに EB 0.005、

0.02、0.09、0.36、1.43 mmol/kg/日 (0.3、1、5、20、80 mg/kg/日)、及び DEB 0.002、0.009、0.036、

0.14、0.29 mmol/kg/日 (0.1、0.5、2、8、16 mg/kg/日) を 30日間腹腔内投与した試験で、EBは

マウスで卵巣毒性を示し、1.43 mmol/kg/日群で生殖器重量と卵胞数の減少が認められた。一方、

DEBはマウスとラットともに卵巣毒性を示し、マウスでは卵巣重量の減少が 0.14 mmol/kg/日以

上の群に、ラットでは 0.29 mmol/kg/日群のみに認められた (Doerr et al., 1996)。 

以上、卵巣毒性は 1,3-ブタジエン代謝物のうちでは、EB より DEB の方が強く(Albertini and 

Becking, 1996; Christian, 1996)、卵巣毒性に対する感受性はラットよりマウスで強い知見が得ら

れた (Doerr et al., 1996)。 
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表 8-12 1,3-ブタジエンの生殖・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

生殖毒性 
マウス 
B6C3F1 

6-8週齢 
雌雄各 90匹/
群(中間検査
雌雄各 10) 

吸入 9か月, 
15か月, 
2年間 

6時間/日 
6日/週 

0、6.25、20、62.5、
200、625 ppm (0、
14.1、45、141、450、
1410 mg/m3) 
 

雄：精巣萎縮 
 (9か月, 15か月, 2年間) 625 
ppm以上 
雌：卵巣萎縮 

 (9か月) 200 ppm以上 
 (15か月) 62.5 ppm以上 
(2年間) 6.25 ppm以上 
 

(2年間) 卵巣萎縮の発現頻度 
  0  ppm   4/49 (8%) 
  6.25 ppm  19/49 (39%) 
  20  ppm  32/48 (67%) 
  62.5 ppm  42/50 (84%) 
 200   ppm  43/50 (86%) 

625  ppm  69/79 (87%) 

U.S. NTP, 
1993 

マウス 
B6C3F1 
成熟雄 

20匹/群 

吸入 5日 
6時間/日 

0、200、1,000、5,000 
ppm 
(0、450、2,250、
11,250 mg/m3) 

精子頭部形態検査 
 用量依存性の異常精子増加 
１,000 ppm以上で有意な増加 

Morrissey 
et al., 
1990  

ラット SD 
雄 

25匹/群 
 

吸入 10週 
6時間/日 
5日/週 

0、65、400、1,250 
ppm 
(0、146、900、2,810 
mg/m3) 

生殖系への影響なし Anderson 
et al., 
1998a 

ラット SD 
雄 8週齢 
無処置 50匹/
群、その他 25
匹/群 

吸入 10週 
6時間/日 
5日/週 

0、65、400、1,250 
ppm、 
(0、146、900、2,810 
mg/m3) 無処置 
 

生殖系への影響なし BIBRA, 
1996 

ラット 
Wistar 

68日齢 
雌雄各 12匹/
群 

モルモット 

不明 
雌雄各 6匹/群 
ウサギ 不明 
雌雄各 2匹/群 
イヌ 不明 
雌各 1匹/群 

吸入 8か月 
7.5時間/
日 

6日/週 

0、600、2,300、6,700 
ppm 
(0、1,350、5, 175、
15,100 mg/m3) 
 

生殖系への影響なし Carpenter 
et al., 
1944 

発生毒性 
マウス 

ICR 
成熟雌 

18 – 22匹/群 
 

吸入 妊娠 
6 – 15日 
6時間/日 

0、40、200、1,000 
ppm 
(0、90、450、2,250 
mg/m3) 
 

40 ppm以上 
 雄胎児体重低値 
200 ppm以上 
 母動物体重減少 
 雌胎児体重低値 

Morrissey 
et al., 
1990 

ラット 
SD、成熟 
雌 24 – 28匹/
群 

吸入 妊娠 
6 – 15日 
6時間/日 

0、40、200、1,000 
ppm 
(0、90、450、2,250 
mg/m3) 

1,000 ppm 
 母動物体重増加抑制 

Morrissey 
et al., 
1990 

ラット 
SD 

7 – 8週齢 
雌 24–28匹/群 

吸入 妊娠 
6 – 15日
6時間/日 

0、40、200、1,000 
ppm 
(0、90、450、2,250 
mg/m3) 

1,000 ppm 
  母動物体重増加抑制 

Hackett 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

ラット 
SD 

220 – 266g 
雌 24‐40匹/
群 

吸入 妊娠 
6 – 15日
6時間/日 

0、200、1,000、8,000 
ppm、 
(0、450、2,250、
18,000 mg/.m3)、陽
性対照 

200 ppm以上 
 母動物体重増加抑制 
8,000 ppm 
 胎児体重低値、骨格異常 

Irvine, 
1981 

 

 

表 8-13 1,3-ブタジエンの活性代謝物（EB1）とDEB2)）の腹腔内投与における 

生殖・発生毒性試験結果 

動物種等 投与 
方法 

投与 
期間 被験物質・投与量 結  果 文 献 

マウス
B6C3F1 
28日齢 
雌 10匹/群 

腹腔

内 
30日  

EB 1.43 mmol/kg/日 
(80 mg/kg/日) 
DEB 0.14 mmol/kg/日 
(8 mg/kg/日) 

卵胞数減少 Doerr et al., 
1995 

マウス 
B6C3F1 
28日齢 
雌 10匹/群 

EB  
0.36 mmol/kg/日群以上: 
卵胞数の減少 

1.43 mmol/kg/日群: 
卵巣・子宮相対重量減少 
 

DEB 
0.14 mmol/kg/日群以上: 
卵胞数の減少 

0.14、0.29 mmol/kg/日群: 
卵巣・子宮相対重量減少 
 

ラット 
SD 

28日齢 
雌 10匹/群 

腹腔

内 
30日 EB 

0、0.005、0.02、0.09、
0.36、1.43 mmol/kg/
日 (0、0.3、 1、5、
20、80 mg/kg/日) 

 
DEB 

0、0.002、0.009、0.036、
0.14、0.29 mmol/kg/
日 (0、0.1、0.5、2、
8、16 mg/kg/日) 

 
EB 
変化なし 

DEB 
0.29 mmol/kg/日群: 
卵巣・子宮相対重量減少 
卵胞数の減少 

Doerr et al., 
1996 

1)  EB: 1,2-エポキシ-3-ブテン、2)  DEB: 1,2: 3,4-ジエポキシブタン 

 

 

8.3.6 遺伝毒性 

a. 実験動物における遺伝毒性 

1,3-ブタジエンの実験動物に対する遺伝毒性試験結果を表 8-14に示す。 

a-1. in vitro  

1,3-ブタジエンは、ネズミチフス菌 TA1530に対して代謝酵素誘発ラットの S9 mix添加で変

異原性陽性であり、TA1535 に対しては非誘発マウスの S9 mix、及び誘発又は非誘発ラットの

S9 mix添加とも変異原性陽性であった (De Meester et al., 1978, 1980)。しかし、ヒトの非誘発 S9 

mix添加では陰性であった (Arce et al., 1990)。 

1,3-ブタジエンは、マウスリンフォーマ前進突然変異試験で代謝活性化系と非代謝活性化系

とも陰性であった (McGregor et al., 1991)。 

チャイニーズハムスター細胞 (+S9 mix) 及びヒトのリンパ球 (+/-S9 mix) において SCEを誘
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発することが報告されているが (Sasiadek et al., 1991 a, b)、種々の S9分画を用いた研究では誘

発は認められなかった (Arce et al., 1990)。 

a-2. in vivo 

a-2-1. 体細胞における遺伝毒性 

1,3-ブタジエンはマウス肝細胞で不定期 DNA合成を誘発しないが (Arce et al., 1990; Vincent 

et al., 1986)、骨髄で SCEと染色体異常 (Irons et al, 1987b；Tice et al., 1987)、末梢リンパ球と骨

髄で小核を誘発し (Adler et al., 1994; Autio et al., 1994; Cunningham et al., 1986; Irons et al., 1986a; 

Jauhar et al., 1988; MacGregor et al., 1990; Tice et al., 1987; Wehr et al., 1987; Victorin et al., 1990)、

マウスに対して体細胞変異原性物質であることが明らかにされている。 

マウスに 1,3-ブタジエンを 6時間/日、2日間吸入暴露した試験で、1,3-ブタジエンは骨髄にお

いて小核と SCEを誘発した。小核は用量に依存して増加し、100 ppm (225mg/m3) で 6倍、10,000 

ppm (22,500 mg/m3) で最高 38倍の増加を示した。SCEも 100 ppmで有意に増加し、10,000 ppm

で 4倍に増加した。小核と SCEを誘発しない最も高い濃度は 50 ppm (113 mg/m3) であった。ラ

ットではこれらの変化は認められなかった (Autio et al., 1994; Cunningham et al., 1986)。  

遺伝子突然変異について、1,3-ブタジエンは hprt突然変異 (Cochrane and Skopek, 1994b; Tates 

et al., 1994) と lacI突然変異 (Recio et al., 1996, 1998) を誘発する。hprt突然変異は、B6C3F1マ

ウスに 1,3-ブタジエン 0、625 ppm (1,410 mg/m3) を 2週間吸入暴露した試験で、マウス脾臓 T

細胞において約 5倍増加した (Cochrane and Skopek, 1994b)。lacI突然変異は、トランスジェニ

ックマウスに 1,3-ブタジエン 0、62.5、625、1,250 ppm (0、141、1,410、2,810 mg/m3) を 4週間

吸入暴露した試験で、骨髄では 2～3.5 倍増加し、脾臓細胞においては 4～5 倍増加し、A:T 塩

基対部での点突然変異を示した （Reico and Goldworthy, 1995; Recio et al., 1996, 1998）。hprt座

位における突然変異の約半分はフレームシフトであったが、転座及び置換も A:T塩基対で生じ、

トランスジェニックマウスでは突然変異スペクトルにおけるシフトも観察された (Recio et al., 

1993, 1996)。 

1,3-ブタジエンは、ショウジョウバエを用いた試験では、体細胞における遺伝子突然変異を

誘発しない (Victorin et al., 1990)。 

a-2-2. 生殖細胞における遺伝毒性 

1,3-ブタジエンによる優性致死試験で、死胚数の増加が認められている。雄 ICRマウスに 1,3-

ブタジエン 0、1,250、6,250 ppm (0、2,810、14,100 mg/m3) を 6時間暴露し、5日後交配させた

単回暴露試験では、両暴露群で着床数が減少したが、1,250 ppm 群のみが有意であった 

(Anderson et al., 1993)。また、1,3-ブタジエン 0、12.5、1,250 ppm (0、28.1、2,810 mg/m3) を 6

時間/日、5日/週、10週間吸入暴露した試験では、12.5 ppm (28.1 mg/m3) 以上で死亡胎児と外脳

症や水頭症等の異常胎児の増加、1,250 ppm (2,810 mg/m3) で着床数減少が認められ、1,3-ブタジ

エンの雄性生殖細胞に対する遺伝毒性が吸入暴露による胎児死亡と先天性奇形の増加を引き起

こしていると考えられている (Anderson et al., 1993, 1996)。 

別の優性致死試験で、1,3-ブタジエンによる雄性生殖細胞の影響を評価する目的で、雄 B6C3F1

マウスに 1,3-ブタジエン 0、200、1,000、5,000 ppm (0、450、2,250、11,250 mg/m3) を 6時間/

日、5 日間暴露し、精子頭部を形態的に検査した。暴露後 5 週で異常精子が用量に依存して増

加し、1,000 ppm以上で有意な増加を示した (Morrissey et al., 1990)。また、雄 ICRマウスに同
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条件で暴露した優性致死試験、及び雄 (102/E1×C3H/E1) F1マウスに 1,3-ブタジエン 0、1,300 

ppm (2,925 mg/m3) (Adler and Anderson., 1994) を 6時間/日、5日間吸入暴露した優性致死試験で

は、いずれも全暴露群で死胚数が増加した(Hackett et al., 1988; Morrissey et al., 1990)。 

さらに、雄 C3H/El近交系マウスに 1,3-ブタジエン 0、1,300 ppm (2,925 mg/m3) を 6時間/日、

5日間吸入暴露後 8～14日に近交系 102/E1雌と交配し、雌雄 F1雑種児の減数分裂細胞と体細胞

を細胞遺伝学的に検査した試験で、精子細胞の遺伝的転座の頻度が背景データの 54倍に増加し

た (Adler et al., 1995)。また、F1 (102×C3H) 雑種マウスに 1,3-ブタジエン 0、200、500、1,300 ppm 

(0、450、1,125、2,925 mg/m3) を 6 時間/日、5 日間吸入暴露した試験で、全暴露群の前細糸期

精母細胞に染色体異常が認められている (Xiao and Tates, 1995)。ラット・モルモット・ウサギ

では、優性致死突然変異の誘発は認められていない (CEC, 1997)。 

 

表 8-14 1,3-ブタジエンの実験動物に対する遺伝毒性試験結果 

試験名 使用細胞種・動物種 結果 文献 

ネズミチフス菌  ラット S9mix 
 TA1530  ＋ 

De Meester et al., 
1980 

復帰突然変異

試験 
ネズミチフス菌  
S9 mix (-) 

TA1530、TA1535 
＋ 

De Meester et al., 
1978 
 

マウスリンフ

ォーマ試験 
マウスリンフォーマ L5178細胞 
 ラット S9 mix (+/-) 大気 30％濃度 - 

McGregor et al., 
1991 

CHO細胞  25-200μmol 
 S9 mix (+) 
 S9 mix (-) 

 

＋ 

- 

Sasiadek et al., 
1991b 

in vitro  

SCE試験 

ヒトリンパ球 
 N2中 25- 100%濃度 
  アロクロール処置ラット S9 (+) 
 未処置ラット・マウス・ヒト S9 (+) 
   S9 (-) 

 

- 

- 

- 

Arce et al., 1990 

マウス・ラット肝細胞 
  0、10,000 ppm (22,500 mg/m3) - 

Arce et al., 1990 不定期 DNA合
成試験 

マウス・ラット肝細胞 
0、10,000 ppm  3 又は 6時間/日、2 日 - 

Vincent et al., 1986 

マウス骨髄細胞 
 0、1,250 ppm (2,810 mg/m3)  6時間 ＋ 

Irons et al., 1987b 染色体異常 
試験 

マウス骨髄細胞 
0、6.25、62.5、625 ppm 
(0、14.1、141、1,410 mg/m3) 
  6時間 + T90/日×10日 

＋ 

Tice et al., 1987 

マウス骨髄細胞 
0、6.25、62.5、625 ppm  
(0、14.1、141、1,410 mg/m3) 
6時間 + T90/d×10d 

＋ 

Tice et al., 1987 SCE試験 

マウス骨髄細胞 
ラット骨髄細胞 
 0、10-10,000 ppm (22.5-22,500 mg/m3) 
  6時間/日、2日 

＋ 
- 

NOEL 
50 ppm

Cunningham et al., 
1986 

in vivo  

小核試験 
 

マウス骨髄細胞 
0、6.25、62.5、625 ppm  
(0、14.1、141、1,410 mg/m3) 
6時間 + T90/日×10日 

＋ 

Tice et al., 1987 
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試験名 使用細胞種・動物種 結果 文献 

マウス骨髄細胞 
 0、1,250 ppm (14,100 mg/m3)  
  6時間/日、5日/週、6 又は 24週 

＋ 

Irons et al., 1986a 

マウス骨髄細胞 
ラット骨髄細胞 
 0、10-10,000 ppm (22.5-22,500 mg/m3) 
  6時間/日、2日 

＋ 

- 
NOEL 
50 ppm

Cunningham et al., 
1986 

マウス末梢血 
0、6.25、62.5、625 ppm  
(0、14.1、141、1,410 mg/m3) 
6 時間/日、5日/週、13週 

＋ 

 

Jauhar et al., 1988 

マウス骨髄細胞・末梢血 
0、6.25、62.5、625 ppm 
(0、14.1、141、1,410 mg/m3) 
6 時間/日、5日/週、90日 

＋ 

MacGregor et al., 
1990 
Wehr et al., 1987 

マウス骨髄細胞 
0、10、500 ppm (0、22.5、1,125 mg/m3)
23時間 

＋ 

Victorin et al., 1990

マウス骨髄細胞・末梢血 
0、50、200、500、1,300 ppm 
(0、113、450、1130、2,925 mg/m3) 
  6時間/日、5日 
全群で増加、骨髄で 500 ppm以上有意
差(同程度) 

＋ 

Adler et al., 1994 

 

マウス骨髄細胞・末梢血 
0、50、200、500、1,300 ppm 
(0、113、450、1130、2,925 mg/m3) 
  6時間/日、5日 
  全群有意な増加 
ラット骨髄細胞・末梢血 
0、50、200、500 ppm  6時間/日、5日 

＋ 

 

 

- 

Autio et al., 1994 

マウス脾臓 T細胞   
0、625 ppm (1,410 mg/m3)  
6時間/日、5日/週、2週 

hprt突然変異 約 5倍増加 
約半数がフレームシフト 

  非暴露 1.2×10-6 

暴露   6.2×10-6 

＋ 

Cochrane & Skopek, 
1994b 

マウス脾臓 Tリンパ球  
0、200、500、1,300 ppm 
(0、450、1125、2,925 mg/m3)  
 6時間/日、5日  
hprt突然変異   
 500 ppm以上増加、1,300 ppm有意差 (3
倍) 

＋ 

 

 

 

Tates et al., 1994 
 

 

遺伝子突然変

異試験 
 

トランスジェニックマウス骨髄細胞  
0、62.5、625、1,250  ppm 
(0、141、1,410、2,810 mg/m3) 
  6 時間/日、5日/週、4週 
 lacI突然変異 2 – 3.5倍増加 

A:T塩基対での点突然変異の増加 
突然変異スペクトラムにおけるシフト

＋ 

＋ 

＋ 

Recio & 
Goldworthy, 1995; 
Recio et al., 1993, 
1996 
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試験名 使用細胞種・動物種 結果 文献 
 トランスジェニックマウス脾臓細胞  

0、62.5、625、1,250 ppm  
(0、141、1,410、2,810 mg/m3) 
  6 時間/日、5 日/週、4週 
 lacI突然変異 4 – 5倍増加 

A:T塩基対での点突然変異の増加 

＋ 

Recio et al., 1998 

伴性劣性致死

試験 
ショウジョウバエ (スポットテスト) 
0、10,000 ppm (22,500 mg/m3)  27h - 

Victorin et al., 1990

雄マウス ICR、不明 
0、1,250、6,250 ppm (0、2,810、14,100 
mg/m3)  6時間 
 両暴露群：着床数やや減少 (有意差なし)

(+) 

Anderson et al., 
1993 

雄マウス CD-1、不明 
0、12.5、1,250 ppm (0、28.1、2,810 mg/m3)
 6時間/日、5日/週、10週 
 12.5 ppm以上:  死亡胎児と異常胎児の
増加 

1,250 ppm: 着床数減少 

＋ 

Anderson et al., 
1993, 1996 

雄マウス ICR、成熟 
0、200、1,000、5,000 ppm 
(0、450、2､250､11,250 mg/m3)   

6時間/日、5日 
200 ppm：第 1週と 2週に死胚数増加 

＋ 

Morrissey et al., 
1990 

雄マウス ICR、不明 
0、200、1,000、5,000 ppm  
(0、450、2､250､11,250 mg/m3)  
  6時間/日、5日 

200 ppm: 交配第 2週に死胚数増加 
1,000 ppm: 交配第 1と 2週に死胚数増加

＋ 

Hackett et al., 1988 

雄マウス(102/E1×C3H/E1)F1 
0、1,300 ppm (0、2,925 mg/m3) 
   6時間/日、5日 

1,300 ppm: 交配 1～3週で死胚数の増加

＋ 

Adler & Anderson, 
1994 

雄マウス C3H/E1、10 – 12週齢 
0、1,300 ppm (2,925 mg/m3) 6時間/日、5
日 
後期精子細胞において遺伝的転座の頻

度 2.7%(背景データの 54倍) 

＋ 

Adler et al., 1995 
 

 

優性致死試験 
 
 
 
 
 
 
 

雄マウス(102/E1×C3H/E1)F1、８- 12週齢
0、200、500、1,300 ppm 
(0、450、1, 125、2,925 mg/m3) 
 6時間/日、5日 
暴露期間終了後、2、5、11、15日に検査
全群：前細糸期の精母細胞に染色体異

常 

＋ 

Xiao & Tates, 1995 

+: 陽性、 －: 陰性、(+): 弱い陽性、 
1) SCE: 姉妹染色分体交換、 
2) CHO: チャイニーズハムスター卵巣細胞 
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b. 実験動物における 1,3-ブタジエン活性代謝物の遺伝毒性 

1,3-ブタジエン活性代謝物の実験動物に対する遺伝毒性試験結果を表 8-15に示す。 

 

b-1 in vitro  

1,2-エポキシ-3-ブテン (EB) は、細菌とげっ歯類による遺伝子突然変異試験 (De Meester et al., 

1978; Voogd et al., 1981) 及びげっ歯類細胞による細胞遺伝学試験 (Sasiadek et al., 1991a) では

陽性であったが、不定期 DNA合成は陰性であった (Arce et al., 1990; Vincent et al., 1986)。 

1,2,3,4-ジエポキシブタン (DEB) は 2～10μmolで Big Blue Rat 2細胞において小核の頻度が

濃度に依存して増加したが、lacI突然変異は生じなかった (Saranko and Recio, 1998)。 

SCE試験では、チャイニーズハムスター卵巣 (CHO) 細胞において S9 mix (-/+) 下で EB及び

DEBとも陽性であったが (Sasiadek et al., 1991a)、マウスとラットの脾臓細胞では DEBのみが

陽性であった (Kligerman et al., 1996)。 

b-2. in vivo  

マウスに EB 0、60、80、100 mg/kg、DEB 0、7、14、21 mg/kgを 3日間腹腔内投与した試験

で、hprt突然変異がEBでは 100 mg/kgに、DEBでは14 mg/kg以上で生じた (Cochrane and Skopek, 

1994b)。また、マウスとラットに EB 0、40、80 mg/kg、DEB 15～40 mg/kgを単回腹腔内投与し

た試験で、染色体異常が EBではマウスとラットでそれぞれ 40 mg/kg以上と 80 mg/kg、DEBで

は 15 mg/kg以上と 30 mg/kg以上で生じた (Xiao and Tates, 1995)。 

生殖細胞については、SDラットに DEB  0、33.4 mg/kgを腹腔内へ単回投与した試験で、雄

性生殖細胞に影響は認められなかった (Sjöblom et al., 1998)。しかし、F1 (102×C3H) 雑種マウ

ス及び Lewisラットに EB 0、40、80 mg/kgを、マウスに DEB 0、15、30 mg/kg、及びラットに

DEB 0、20、30、40 mg/kgをそれぞれ 5日間腹腔内投与した試験で、マウスでは EBと DEBと

も全暴露群で、ラットでは EBは 80 mg/kg、DEBは 30 mg/kg以上で精母細胞に染色体異常を生

じ、雄性生殖細胞に対する毒性は EBより DEBで強く、ラットよりマウスで強かった (Xiao and 

Tates, 1995)。 

 

c. まとめ 

1,3-ブタジエンはヒトと実験動物において 1,3-ブタジエンから代謝された EB 及び DEB は

DNAと直接に反応して付加体を形成し、遺伝子突然変異又は染色体異常を生じると推察された。

この体内動態は種差が著しく、その結果としてマウスはヒトや他の実験動物よりも 1,3-ブタジ

エンの毒性に対する感受性は著しく強いと考えられた。1,3-ブタジエンの主な代謝物の遺伝毒

性作用は、DEBが最も強力であった。 



 36

 

表 8-15 1,3-ブタジエン活性代謝物 (EB1)、DEB2)) の実験動物に対する遺伝毒性試験結果 

試験名 試験材料・物質組成用量等 結果 文献 

復帰突然変異

試験 
 

ネズミチフス菌 
EB  0、1 – 250μmol  

S9 (－) TA1530、TA1535、TA100  

 
＋ 

 

DeMeeste
r et al., 
1978 
 

フラクチュエ

ーションテス

ト 
 

肺炎桿菌 
DEB 0、 0.05 – 1 mmol/L 

 
＋ 

Voogd et 
al., 1981 

CHO細胞、S9 mix(+/-)、 
 EB  0、0.1-1μmol 
 DEB 0、0.1-1μmol 

 
＋ 
＋ 

Sasiadek 
et al., 
1991a 

SCE試験 

マウス・ラット脾臓細胞 
 EB  0、20 – 931μmol 
 DEB  0、2.5 – 160μmol 

 
- 

＋ 

Kligerman 
et al., 
1996 

染色体異常試

験 
マウス・ラット脾臓細胞 
 EB  0、20 – 931μmol 
 DEB  0、2.5 – 160μmol 

 
- 

＋ 

Kligerman 
et al., 
1996 

マウス・ラット肝細胞 
  EB    0、5-1,000 ppm 
  DEB   0、5-1,000 ppm 

 

- 

- 

Arce et 
al., 1990 

不定期 DNA合
成試験 
 
 
 
 

マウス・ラット肝細胞 
 EB    0、1-150μmol 
  DEB   0、1-150μmol 

 

- 

- 

Vincent et 
al., 1986 
 

小核試験 
 
 

Big Blue Rat2 細胞 
DEB 0、2、5、10μmol 24時間 
 濃度に依存した小核の増加 

＋ Saranko & 
Recio, 
1998 

in 
vitro  

遺伝子突然変

異試験 
 

Big Blue Rat2 細胞 
DEB 0、2、5、10μmol 24時間 
 lacI突然変異 

- Saranko & 
Recio, 
1998 

遺伝子突然変

異試験 
マウス脾臓 T細胞   
 EB  0、60、80、100 mg/kg/日  ip 3日間 
 DEB  0、7、14、21 mg/kg/日  ip 3日間 
hprt突然変異 

EB 100 mg/kg/日； DEB 14 mg/kg/日以上 

＋ 
 
 

Cochrane 
& Skopek, 
1994b 

マウス・ラット脾臓細胞  ip単回 
EB : マウス・ラット 0、40、80 mg/kg/日 
 DEB : マウス 0、15、30 mg/kg  
       : ラット 0、20、30、3×10、 

40 mg/kg/日 
染色体異常: 
マウス EB 40 mg/kg、DEB 15 mg/kg 
ラット EB 80 mg/kg､DEB 30 mg/kg 

＋ 
 
 

Xiano & 
Tates, 
1995 
 
 

雄マウス F1 (102×C3H) 雑種、8 – 12週齢 
EB： 0、40、80 mg/kｇ/日  5日間 
投与期間終了後 1、3、14、15、19、20日検査
 40 mg/kg/日以上: 精母細胞に染色体異常 
DEB: 0、15、30 、3×10mg/kg/日 5日間 
投与期間終了後 1、3、10、15、18、19、20、
25日検査 
  15 mg/kg/日以上：精母細胞に染色体異常 

＋ Xiao & 
Tates, 
1995 

in 
vivo  

染色体異常試

験 

雄ラット SD、2 – 3か月齢 
DEB: 0、33.4 mg/kg 単回 
投与後 2、4、6、18、24、48時間検査 

- Sjöblom 
et al., 
1998 
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試験名 試験材料・物質組成用量等 結果 文献 
  雄ラット Lewis、10 – 12週齢 

  EB: 0、40、80 mg/kg/日 5日間 
暴露期間終了後、1、3、14、15、19、20日検
査 
  80 mg/kg/日: 精母細胞に染色体異常 

DEB: 0、20、30、40 mg/kg/日 5日間 
暴露期間終了後、1、3、10、15、18、19、20、
25日に検査 
  30 mg/kg/日以上精母細胞に染色体異常 

＋ Xiao & 
Tates, 
1995 

 +: 陽性、－: 陰性、 
1) EB: 1,2-エポキシ-3-ブテン、2) DEB: 1,2:3,4-ジエポキシブタン  
3) SCE: 姉妹染色分体交換、 
4) CHO: チャイニーズハムスター卵巣細胞 

 

 

8.3.7 発がん性 

 1,3-ブタジエン及びその代謝物の実験動物に対する発がん性試験結果を表 8-16、表 8-17、表 

8-18、表 8-19及び表 8-20に、1,3-ブタジエンの国際機関等での発がん性評価を表 8-21に示す。 

a. 1,3-ブタジエンの発がん性 

a-1. マウス 

1群雌雄各 60匹の B6C3F1マウスに 1,3-ブタジエン 0、1,000、5,000、10,000 ppm (0、2,250、

11,250、22,500 mg/m3) を 2時間単回吸入暴露した試験では、2年後の腫瘍の発現率に影響は認

められなかった (Bucher et al., 1993)。 

反復暴露による米国 NTPの最初の試験 (表 8-16) で (U.S. NTP, 1984)、1群雌雄各 50匹の

B6C3F1マウスに 1,3-ブタジエン 0、625、1,250 ppm (0、1,410、2812 mg/m3) を 6時間/日、5日

/週、61週間吸入暴露した。この試験は 103週間吸入暴露の予定であったが、腫瘍による高い

死亡率のため 61週の暴露に変更された。雌雄に心臓の血管肉腫や悪性リンパ腫の他、処置群の

みに腫瘍が生じた器官は雌雄で前胃と外耳道皮脂腺、雌で肝臓、乳腺と卵巣、雄で包皮腺、処

置群で発生率の高い腫瘍は雌で肝臓、雌雄で肺に認められた。悪性リンパ腫が初期死亡の主原

因と考えられている。心臓の血管肉腫は、B6C3F1マウスでは非常に低い自然発生率で、特異な

所見である。これらの結果から、1,3-ブタジエンは B6C3F1マウスに対して多臓器発がん物質で

あると判断されている (U.S. NTP, 1984)。 

米国 NTPの第二の試験 (表 8-17、表 8-18、表 8-19) で (U.S. NTP, 1993)、暴露濃度範囲は

最初の試験の最低濃度 625 ppmからその 1/100の 6.25 ppmを最低濃度に設定し、1群雌雄各 70

～90匹の B6C3F1マウスに 1,3-ブタジエン 0、6.25、20、62.5、200、625 ppm (0、14.1、45、141、

450、1410 mg/m3) を 6時間/日、5日/週、2年間暴露した。最低用量である 6.25 ppmで雌に肺

腫瘍の増加が認められた。これよりも高い濃度では、マウスの雌雄において用量依存性に T-細

胞型リンパ腫、心臓血管肉腫、肺腫瘍、前胃･外耳道腺・肝臓･乳腺･卵巣･包皮腺の腫瘍の他、

ハーダー腺・腎臓・皮下の腫瘍頻度も増加した。腫瘍の発現日も用量に依存して短縮し、T-細

胞型リンパ腫が主な死因であった (Melnick and Huff, 1992; Melnick et al., 1990a,b)。 

なお、Irons らは、内因性の白血病レトロウイルス活性化が B6C3F1マウスにおける 1,3-ブタ

ジエンによるリンパ腫の誘発に関与している可能性を指摘し、T-細胞型リンパ腫の発生に関し
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ては B6C3F1 マウスの独特な感受性によるもので、ヒトにおけるハザードの同定にとっては適

切な生物学的モデルではないと指摘している(Irons et al., 1986a-d, 1987a,b, 1989, 1990, 1993; 

Leiderman et al., 1986)。しかし、Ironsらの行った 1,3-ブタジエン 1,250 ppm (2,812 mg/m3) を 1

年間暴露した試験で (Irons et al., 1989)、胸腺リンパ腫の発現率は B6C3F1マウスでは 57%で著

しく高く、NIH Swissマウスでも 14%の発現率を示した。NIH Swissマウスでは内因性白血病レ

トロウイルスの感染はなく、胸腺リンパ腫の背景データは非常に低いことから、1,3-ブタジエ

ンが胸腺リンパ腫を誘発したものと判断されている (U.S. EPA, 1998)。 

1,3-ブタジエンによる発がん試験で、最もよくみられる卵巣腫瘍は顆粒膜細胞腫である。卵

巣の典型的な非腫瘍性の病変は卵胞壊死・萎縮・顆粒膜細胞の過形成であり、これらの変化が

先行し、次いで卵巣腫瘍が生じたもので、子宮や副腎の変化は卵巣の変化に続発した二次的な

ものと考えられている (Maronpot, 1987)。 

肝臓の腫瘍は B6C3F1マウスでは発生頻度が高く、雌雄で増加した。さらに、1,3-ブタジエン

暴露マウスの肝臓腫瘍中に活性化した K-rasがん遺伝子が認められた (Goodrow et al., 1990)。こ

の遺伝子は未処置 B6C3F1マウスの肝臓腫瘍中には検出されなかったことから （Reynolds et al., 

1987）、がん遺伝子が 1,3-ブタジエンによって活性化されたものと推察された。さらに、1,3-ブ

タジエンに暴露した B6C3F1 マウスの肺と乳腺のがん及びリンパ腫において、ヒトのがんで観

察されるものと相似した腫瘍抑制遺伝子の抑制が報告された (Soderkvist et al., 1992)。 

1,3-ブタジエンの発がんの暴露濃度と暴露期間との関連を評価するために「stop-exposure 

study」として B6C3F1マウスを用いて補足的な試験が行われた。1群 50匹の雄マウスに 1,3-ブ

タジエンを 6時間/日、5日/週で 200 ppmを 40週間、312 ppmを 52週間、625 ppmを 13週間、

625 ppmを 26週間暴露した試験で、全暴露群に 2年の試験と同じ部位に腫瘍の誘発が見られた。

これらの結果は、1,3-ブタジエンによるマウスでの腫瘍の誘発は 1,3-ブタジエンの総暴露量と相

関し、低濃度での長期暴露よりも高濃度での短期暴露の方が、発がん性が強いことも示唆した 

(U.S. NTP. 1993)。 

a-2. ラット 

1 群雌雄各 100 匹の SD ラットに 1,3-ブタジエン 1,000 又は 8,000 ppm (2,250 または 18,000 

mg/m3) を 6時間/日、5日/週、2年間吸入暴露した試験 (表 8-20) で (Owen et al., 1987; Owen and 

Glaister, 1990)、発生頻度が有意に増加した腫瘍は、雄で膵臓外分泌腺の腺腫と精巣のライディ

ッヒ細胞腫、雌で甲状腺 (ろ胞細胞腺腫/がん) 及び乳腺 (腺腫/がん) の腫瘍である。その他、

子宮の肉腫と外耳道皮脂腺も腫瘍頻度の増加を示したが、対照群と統計的に差はなかった。 

以上の結果から、1,3-ブタジエンはラットに対しては弱い発がん性があると考えられている 

(Owen and Glaister, 1990)。 

 

b. 1,3-ブタジエン代謝物の発がん性 

Swiss マウス及び SD ラットに、1,2-エポキシ-3-ブテン (EB) 及び 1,2,3,4 ジエポキシブタン 

(DEB)、その他の数種の 1,3-ブタジエン代謝物の経皮投与 (塗布又は皮下投与) した発がん性試

験で、皮膚や胃に発がん性（線維肉腫、腺がん）が認められている (Van Duuren et al., 1963, 1966)。 

 

以上から、1,3-ブタジエンは、マウスでは強力な発がん物質で、試験した最低濃度の 6.25 ppm 
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(14.10 mg/m3) で雌の肺に腫瘍が生じ、20 ppmより高い濃度では、雌雄とも多臓器に腫瘍が生

じた。ラットでは 1,3-ブタジエンの発がん性はマウスと比べて著しく弱く、腫瘍発現頻度は

1,000 ppm (2,250 mg/m3) から統計的に有意に増加した。 

なお、米国 EPA は吸入暴露による過剰発がんリスクのユニットリスク 3×10-5(μg/m3)-1を算

出している（U.S.EPA, 2002b）。これによると 10-6の生涯過剰発がんリスクに対応する大気中濃

度は 0.03μg/m3である。IARCは、1,3-ブタジエンをグループ 2A (ヒトに対して恐らく発がん性

がある物質) に分類している｡ 

 

 

表 8-16 1,3-ブタジエンの61週間吸入発がん試験 (B6C3F1マウス)における 

増殖･腫瘍性病変の発現頻度 (%) 
0 625 

(1410) 
1,250 ppm 

(2,812 mg/m3) 
 

雄 雌 雄 雌 雄 雌 
リンパ造血系 
 悪性リンパ腫 

 
0 

 
2 

 
46 

 
20 

 
58 

 
20 

心 臓 
 血管内皮過形成 
血管肉腫 

 
0 
0 

 
0 
0 

 
10 
33 

 
10 
23 

 
4 

14 

 
16 
37 

肺 
 肺胞上皮過形成 
肺胞/細気管支腺腫/がん 

 
2 
4 

 
0 
6 

 
10 
29 

 
17 
25 

 
4 

31 

 
14 
47 

前 胃 
 上皮過形成 
乳頭腫/がん 

 
0 
0 

 
0 
0 

 
13 
18 

 
12 
12 

 
16 
2 

 
18 
20 

外耳道皮脂腺 
 がん  

 
0 

 
0 

 
0 

 
0 

 
4 

 
2 

肝 臓 
 肝細胞腺腫/がん 

 
16 

 
0 

 
12 

 
4 

 
4 

 
10 

乳 腺 
 腺房細胞がん 
腺扁平上皮がん 

 
 
 

 
0 
0 

 
 
 

 
4 
8 

 
 
 

 
12 
0 

卵 巣 
 良性・悪性顆粒膜細胞腫 

  
0 

 
 

 
13 

 
 

 
27 

包皮腺 
 がん  

 
0 

 
 

 
6 

 
 

 
4 

 
 

(U.S. NTP, 1984) 
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表 8-17 1,3-ブタジエンの2年間吸入発がん試験 (B6C3F1マウス) における 

腫瘍性変化の発現率％ 
 0  

(0) 
6.25  

(14.1) 
20 

(45.0) 
62.5 
(141) 

200 
(450) 

625 ppm 
(1,410 mg/m3)

生存率 70  (74) 78  (66) 49  (50) 46  (23) 8   (0) 0   (0) 
全身性 
悪性リンパ腫 
組織球性肉腫 

 
8 (12) 
0 (6) 

 
4  (24) 
0   (4) 

 
8  (22) 
8  (14) 

 
12  (14) 
10   (8) 

 
4  (18) 

14  (14) 

 
70  (40) 
5   (5) 

心 臓 
血管肉腫 

 
0   (0) 

 
0   (0) 

 
2   (0) 

 
10   (2) 

 
42  (42) 

 
 5  (29) 

肺 
細気管支肺胞腺腫 /
がん 

 
42   (8) 

 
46  (30) 

 
38  (38) 

 
63  (48) 

 
70  (50) 

 
 4  (28) 

前 胃 
扁平上皮乳頭腫･ 
扁平上皮がん 

 
2   (0) 

 
0   (0) 

 
 0   (6) 

 
2   (4) 

 
16  (8) 

 
 5  (28) 

肝 臓 
肝細胞腺腫/がん 

 
42   (31) 

 
46  (29) 

 
60   (30)

 
52  (38) 

 
69 (32) 

 
 7   (3) 

卵 巣 
顆粒膜細胞過形成 
良性・悪性顆粒膜細

胞腫 

 
  (2) 
  (2) 

 
  (0) 
  (0) 

 
  (4) 
  (2) 

 
  (6) 
  (18) 

 
  (6) 
  (16) 

 
  (3) 
  (8) 

ハーダー腺 
腺腫/がん 

 
12  (16) 

 
14  (20) 

 
18  (14) 

 
40  (30) 

 
62  (40) 

 
 8  (11) 

乳 腺 
腺がん 

 
  (0) 

 
 (4) 

 
 (8) 

 
 (24) 

 
 (30) 

 
 (20) 

腎 臓 
尿細管腺腫 

 
0   (0) 

 
2  (0) 

 
0   (0) 

 
6   (0) 

 
2   (4) 

 
 0   (0) 

皮 下 
血管肉腫 
神経線維肉腫/その
他の肉腫 

 
0   (0) 
  (2) 

 
2  (4) 
   (4) 

 
2   (4) 
  (6) 

 
0   (4) 
  (10) 

 
6   (4) 
  (6) 

 
 0   (3) 
  (4) 

(U.S. NTP, 1993) 
( ): 雌 

 

 

表 8-18 1,3-ブタジエンの2年間吸入発がん試験 （B6C3F1マウス） における 

生存率補正後腫瘍発現頻度 survival-adjusted neoplasm ratea  
 0 

(0) 
6.25 

(14.1)
20 

(45.0) 
62.5 
(141) 

200 
(450) 

625 ppm 
(1,410 mg/m3)

悪性リンパ腫 9.0 4.4 10.0 15.3 7.4 97.3** 
組織球性肉腫 0 0. 10.0 12.9* 24.3** 50.7** 
心 臓 
血管肉腫 

 
0 

 
0 

 
2.6 

 
13.5** 

 
64.1** 

 
52.9** 

肺 
腺腫/がん 

 
47.5 

 
49.0 

 
44.9 

 
74.2* 

 
87.8** 

 
45.1 

ハーダー腺 
腺腫/がん 

 
13.5 

 
15.2 

 
22.4 

 
50.8* 

 
80.6** 

 
64.2**b 

前 胃 
乳頭腫/がん 

 
2.3 

 
0 

 
0 

 
2.7 

 
28.7** 

 
53.5**b 

肝 臓 
腺腫/がん 

 
44.6 

 
48.2 

 
65.2*b 

 
61.6 

 
85.9** 

 
61.2 

雄 
 
 
 
 
 

 

包皮腺がん 0 0 0 0 18.9** 0 
雌 悪性リンパ腫 13.1 27.2 27.5 20.2 40.1* 85.5** 
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 0 
(0) 

6.25 
(14.1)

20 
(45.0) 

62.5 
(141) 

200 
(450) 

625 ppm 
(1,410 mg/m3)

組織球性肉腫 6.5 4.4 17.2 11.8 34.0** 35.5** 
心 臓 
血管肉腫 

 
0 

 
0 

 
0 

 
3.1 

 
71.9** 

 
83.4** 

肺 
腺腫/がん 

 
8.8 

 
33.0* 

 
46.5** 

 
61.1** 

 
81.5** 

 
82.4** 

ハーダー腺 
腺腫/がん 

 
17.5 

 
22.7 

 
17.4 

 
41.2* 

 
70.9** 

 
58.0**b 

前 胃 
乳頭腫/がん 

 
0 

 
0 

 
7.8 

 
6.1 

 
22.5**b 

 
82.6** 

肝 臓 
腺腫/がん 

 
33.3 

 
30.3 

 
36.4 

 
51.4 

 
64.9* 

 
21.7 

卵 巣 
良性･悪性顆粒膜細胞腫 

 
2.3 

 
0 

 
2.6 

 
26.3** 

 
41.1** 

 
46.5**b 

 
 
 
 
 
 
 

 

乳 腺 
腺がん/扁平上皮がん 

 
0 

 
4.5 

 
10.2*b 

 
32.6** 

 
56.4** 

 
66.8** 

(U.S. NTP, 1993) 
*: 有意差 (P<0.05)、**: 有意差 (P<0.01) Poly-3 quantal response testによる 
a  Poly-3 quantal response method、b  logistic regression testでは有意差なし 
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表 8-19 1,3-ブタジエンの2年間吸入発がん試験 (B6C3F1マウス) における 

最初の腫瘍発現日 1) 
 0 

(0) 
6.25

(14.1)
20 

(45.0) 
62.5 
(141) 

200 
(450) 

625 ppm 
(1,410 mg/m3)

悪性リンパ腫 511 733 456 200 171 161 
組織球性肉腫 - - 531 398 288 120 
心 臓 
血管肉腫 

 
- 

 
- 

 
682 

 
649 

 
519 

 
289 

肺   
腺腫/がん 

 
572 

 
587 

 
517 

 
434 

 
351 

 
251 

ハーダー腺 
腺腫/がん 

 
543 

 
652 

 
536 

 
464 

 
382 

 
289 

前 胃 
乳頭腫/がん 

 
652 

 
- 

 
- 

 
733 

 
530 

 
302 

雄 
 
 
 
 
 

 

肝 臓 
腺腫/がん 

 
379 

 
484 

 
397 

 
434 

 
351 

 
310 

悪性リンパ腫 623 695 533 407 205* 189 
組織球性肉腫 485 467 492 524 344 300 
心 臓 
血管肉腫 

 
- 

 
- 

 
- 

 
649 

 
343 

 
307 

肺 
腺腫/がん 

 
714 

 
519 

 
492 

 
443 

 
373 

 
275 

ハーダー腺 
腺腫/がん 

 
658 

 
722 

 
541 

 
532 

 
370 

 
307 

前 胃 
乳頭腫/がん 

 
- 

 
- 

 
733 

 
723 

 
351 

 
228 

肝 臓  
腺腫/がん 

 
677 

 
467 

 
365 

 
485 

 
353 

 
418 

卵 巣 
良性･悪性顆粒膜 
細胞腫 

 
733 

 
- 

 
677 

 
608 

 
393 

 
311 

雌 
 
 
 
 
 
 
 

 

乳 腺 
 腺がん/扁平上皮が

ん 

 
- 

 
732 

 
645 

 
392 

 
268 

 
280 

(U.S. NTP, 1993) 
*: 有意差 (P<0.05)、1) 実験開始日からの日数 

 

 

表 8-20 1,3-ブタジエンのSDラットにおける2年間吸入暴露発がん試験での 
腫瘍発現頻度 (%)1) 

(Owen and Glaister, 1990) 
1) 各群雌雄 100匹 

 

 

0 1,000 
(2,250) 

8,000 ppm 
(18,000 mg/m3) 

 

雄 雌 雄 雌 雄 雌 
膵臓腺腫 3 2 1 0 10 0 
甲状腺ろ胞細胞腫/がん 4 0 5 4 1 11 
乳腺腺腫/がん 1 50 2 79 0 81 
精巣ライディッヒ細胞腫 0  3  8  
子宮肉腫  1  4  5 
外耳道皮脂腺腺腫/がん 1 0 1 0 2 4 
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表 8-21 国際機関等での1,3-ブタジエンの発がん性評価 
機関/出典 分 類 分 類 基 準 

IARC (2001) グループ 2A ヒトに対して恐らく発がん性がある。 

ACGIH (2001) A2 ヒトに対して発がん性が疑われる物質。 
日本産業衛生学会 (2001) 第 1群 人間に対し発がん性のある物質である。 

U.S. EPA (2002b)  ―１） ヒト発がん性物質。 

U.S. NTP (2001) K ヒトに対して発がん性があることが知られている物質。

１）U.S.EPA (2002b) は 1999年の Guidelines for Carcinogen Risk Assessment (U.S. EPA, 1999)に基づいて評価し
ている。そのガイドラインに従えば分類記号はなく、評価は文章で表現される。 

 

 

8.4 ヒト健康への影響 (まとめ) 

1,3-ブタジエンの生体内の挙動に関して、1,3-ブタジエンを吸入暴露した場合、肺から速やか

に吸収され、実験動物において遺伝毒性及び発がん性をもつ EB 及び DEB へ代謝され、ヒト

でも同様の代謝が推測されている。これらの代謝物は DNA と直接に反応して発がんの原因と

なる付加体を形成し、遺伝子突然変異又は染色体異常を生じる。1,3-ブタジエンと代謝物の組

織蓄積性はマウスで著しい。1,3-ブタジエンの代謝物の血中濃度はマウス＞ラット＞サルの順

であった。最終的に代謝された 1,3-ブタジエンは、マウスとラットでは 2～10 時間の半減期で

77～99％が主に尿・呼気中に排泄された。 

1,3-ブタジエンは、ヒトにおいて高濃度短期間暴露で眼粘膜刺激と視力調節障害、低濃度で

遺伝毒性及び低濃度長期間暴露で発がん性が報告されている。 

ヒトの発がん性については、ブタジエン製造工場またはスチレン・ブタジエンゴム製造工場

でリンパ造血系のがんと 1,3-ブタジエンとの関連が疑われ、系統的なコホート研究が行われて

いる。その結果、前者では非ホジキン性リンパ腫との、後者では白血病との因果関係が示唆さ

れ、いずれにしてもリンパ造血系のがんが 1,3-ブタジエンによって増加することが示された。 

実験動物の急性毒性では、1,3-ブタジエンはガス状であるため、暴露経路はほとんどが吸入

であり、極めて高用量では中枢神経系への影響が認められた。 

1,3-ブタジエンの刺激性、腐食性及び感作性に関する試験報告は得られていない。 

反復投与毒性では、マウスでは 1,3-ブタジエンは多臓器への影響を示し、中でも生殖腺萎縮

が 2年間吸入暴露実験で用量依存性に最低用量の 6.25 ppm (14.1 mg/m3) 群から認められた。生

殖腺の萎縮は加齢性変化のみではなく、1,3-ブタジエンの影響による可能性が示唆された。従

って、生殖腺萎縮を指標とする一般毒性の NOAELは求められなかったが、LOAELは 6.25 ppm 

(14.1 mg/m3) であった。 

ラット及びモルモットでは､最低用量の 600 ppmで体重増加抑制を示した。 

生殖・発生毒性では、マウスで 1,3-ブタジエン 6.25 ppmで卵巣毒性が認められ、1,3-ブタジ

エンの活性代謝物である 1,2-エポキシ-3-ブテン(EB) 及び 1,2:3,4-ジエポキシブタン(DEB) の関

与が示唆された。 

遺伝毒性では、EB と DEB は DNAと直接に反応して付加体を形成し、遺伝子突然変異又は

染色体異常を生じる。この体内動態は種差が著しく、マウスの 1,3-ブタジエンの毒性に対する
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感受性はヒトや他の実験動物よりも著しく強い。1,3-ブタジエンの主な代謝物の中で、DEB の

遺伝毒性作用が最も強力であり、これが発がん物質である可能性を示した。 

発がん性では、1,3-ブタジエンはマウスでは強力な発がん物質で、マウスにおける 2 年間の

吸入暴露による試験では、最低濃度 6.25 ppm (14.1 mg/m3) で雌に肺腫瘍の発現頻度の増加を示

した。ラットでは 1,3-ブタジエンの発がん性はマウスと比べて著しく低かった。なお、IARC

は、1,3-ブタジエンをグループ 2A (ヒトに対して恐らく発がん性がある物質) に分類している

注）｡ 

 

 

9．リスク評価 

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結

果の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、1,3-ブタジエンの公共用水域中の測定結果が古く、さらにすべての検体にお

いて不検出であったため、PRTR 対象物質簡易評価システムによる推計結果である 0.51μg/L を

EEC として採用した (6.3 参照)。 

 

9.1.2 リスク評価に用いる無影響濃度 

1,3-ブタジエンについては、3 つの栄養段階を代表する生物種 (藻類・甲殻類・魚類) のいず

れについても、調査した範囲では影響を適切に評価できる試験報告は得られなかった (7.参照)。

これは 1,3-ブタジエンは蒸気圧が高く、また可燃性も強いため、生態毒性試験を行うことが困

難であるためと考えられる。 

 

9.1.3 暴露マージンの算出 

1,3-ブタジエンの無影響濃度が得られなかったことから、環境中の水生生物に対する MOE は

算出しない。 

 

9.1.4 環境中の生物に対するリスク評価結果 

1,3-ブタジエンの環境中の水生生物に対する MOE は算出できないが、1,3-ブタジエンの公共

用水域への排出量が少ないこと (6.2.2 C) 及びヘンリー定数が大きい等の物理化学的性状 (3

及び 5.3) から判断して、環境水中に排出されても揮散により除去されるため、水生生物に対す

るリスクがある可能性は低い。 

                                                        
注) 2007 年に IARC は、1,3-ブタジェンがヒトに対して白血病リスク増加の「十分な根拠がある」として｢グル

ープ１（ヒトに対して発がん性がある物質）｣に変更した。 
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9.2 ヒト健康に対するリスク評価 

 ヒト健康に対するリスク評価は、我が国の住民を対象とする。1,3-ブタジエンのヒトにおけ

る定量的な健康影響データは限られているため、ヒト健康に対するリスク評価には動物試験デ

ータを用いることとする (8.参照)。リスク評価は、実験動物に対する無毒性量等  (NOAEL、

LOAEL) を推定摂取量で除した値である MOE と、評価に用いた毒性試験結果の不確実係数積

を比較することにより行う。 

 

9.2.1 ヒトの推定摂取量 

1,3-ブタジエンは、水中に存在する可能性は低く (6.3)、生物濃縮性も低い(5.4)。したがって、

飲料水と食事からの経口経路による摂取は無視できると判断し、ヒトの摂取は大気からの吸入

経路についてのみ考慮する。吸入経路からの 1 日推定摂取量を表 9-1に整理した (6.5 参照)。 

吸入経路におけるヒトの体重 1 kg あたりの 1 日推定摂取量として、0.92μg/kg/日をヒト健康

に対するリスク評価に用いた。 

 

表 9-1 1,3-ブタジエンの1日推定摂取量 

摂取経路 
1 日推定摂取量 

(μg/人/日) 

体重 1 kg あたりの 
1 日推定摂取量 

(μg/kg/日) 
吸入 大気 (呼吸) 46 0.92 

飲料水 －1) －1) 
食物 －1) －1) 経口 
小計 －1) －1) 

全経路 合計 46 0.92 
1) 経口摂取量は無視できると判断した。 
 

 

9.2.2 リスク評価に用いる無毒性量 

1,3-ブタジエンの反復投与毒性に関して、吸入経路においてマウスで多臓器への影響を示し

ている。 

吸入経路については、マウスの 2 年間吸入暴露試験の卵巣萎縮を指標とした LOAEL 6.25 ppm 

(14.1 mg/m3) を採用した (U.S.NTP, 1993)。この値は 6 時間/日、5 日/週の頻度の吸入暴露で得ら

れた値であるので、1 日推定摂取量に換算すると 4.2 mg/kg/日 1)となった。 

経口経路による反復投与毒性に関する報告は得られなかった。 

遺伝毒性では、1,3-ブタジエンの代謝物である 1,2-エポキシ-3-ブテン (EB) と 1,2:3,4-ジエポ

キシブタン (DEB) は DNA と直接に反応して付加体を形成し、遺伝子突然変異又は染色体異常

を生じる。この体内動態は種差が著しく、マウスの 1,3-ブタジエンの毒性に対する感受性はヒ

トや他の実験動物よりも著しく強い。1,3-ブタジエンの主な代謝物の中で、DEB の遺伝毒性作

用が最も強力であり、これが発がん物質である可能性を示した。 

                                                        
1) LOAEL の換算値＝14.1 mg/m3 ×0.05 (m3/日呼吸量) ×6 (時間) / 24 (時間) ×5 (日) / 7 (日) 

×1.0 (吸収率) / 0.03 (kg 体重) ＝ 4.2 (mg/kg/日) 
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発がん性では、1,3-ブタジエンはマウスでは強力な発がん物質で、マウスにおける 2 年間の

吸入暴露による試験では、最低濃度 6.25 ppm (14.10 mg/m3) で雌に肺腫瘍の発現頻度の増加を

示した。ヒトで認められたリンパ造血系のがんの誘発は、20 ppm 以上のマウス暴露群にも認め

られた。ラットでは 1,3-ブタジエンの発がん性はマウスと比べて著しく低かった。なお、IARC

では、ヒトに対して白血病リスク増加の「十分な根拠がある」として 2007 年にグループ 2A (ヒ

トに対して恐らく発がん性がある)からグループ１（ヒトに対して発がん性がある物質）に変更

した。 

 

 なお、本評価書が採用した吸入経路の試験結果 6.25 ppm を EU 及び米国 EPA では LOAEL と

して、カナダ環境省及び保健省では最小影響量 (LOEL) として、また、我が国の環境省では暫

定無毒性量等 (LOAEL:14mg/m3) として設定している (Environment Canada and Health Canada, 

2000; ECB (2002); U.S.EPA (IRIS), 2004; 環境省, 2003)。 

 

9.2.3 暴露マージンの算出 

1,3-ブタジエンのヒトに対する摂取は、大部分が吸入経路からと推定されるため、吸入暴露

試験で得られたLOAELを用いて、吸入経路からの推定摂取量に対するMOEを算出した(表 9-2)。 

 

a. 吸入経路での暴露マージン  

マウスの 2 年間の吸入暴露試験から得られた LOAEL 6.25 ppm (換算値: 4.2 mg/kg/日) を用い

て、以下のように算出した。 

   MOE＝LOAEL の換算値 / ヒト体重 1kg あたりの 1 日推定吸入摂取量 

      ＝4,200 (μg/kg/日) / 0.92 (μg/kg/日) 

      ＝4,600 

不確実係数: 動物とヒトの種差についての不確実係数* (1) 

個人差についての不確実係数 (10) 

LOAEL を用いたことによる不確実係数 (10) 

*ヒトはマウスより 1,3-ブタジエンへの毒性に対する感受性は著しく低いと推定され

るため、ヒトと動物の感受性の種差を考慮しない (8.1 参照)。 

不確実係数積: 100 

 

表 9-2 1,3-ブタジエンの暴露マージンと不確実係数積 

摂取経路 
体重 1 kg あたりの

1 日推定摂取量 
(μg/kg/日) 

NOAEL 
(mg/kg/日) 

MOE 不確実係数積 

吸入 0.92 4.21) 4,600 1002) 

経口 －3) －4) －5) －5) 
1) LOAEL の値を用いた。 
2) 種差 (1) × 個人差 (10) × LOAEL の使用 (10) 

3) 経口摂取量は無視できると判断した。 
4) 調査した範囲では影響を適切に判断できる試験結果は得られていない。 
5) 算出せず。 
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9.2.4 ヒト健康に対するリスク評価結果 

表 9-2に示したように 1,3-ブタジエンの吸入における一般毒性の MOE は 4,600 であり、ヒト

健康に対する評価に用いた毒性試験結果の不確実係数積 100 よりも大きい。したがって、1,3-

ブタジエンは、現時点ではヒト健康に悪影響を及ぼすことはないと判断する。 

ただし、1,3-ブタジエンは、遺伝毒性を有する発がん物質であると考えられることから、詳

細なリスク評価が必要な候補物質である。 
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