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 1 
要  約 2 

 3 
清涼飲料水の規格基準改正に係る化学物質として、ジクロロ酢酸（DCA）の食品健4 

康影響評価を行った。 5 
評価に用いた試験成績は、急性毒性試験（マウス、ラット、ウサギ）、亜急性毒性6 

試験（マウス、ラット、イヌ）、慢性毒性試験及び発がん性試験（マウス、ラット）、7 
神経毒性試験（ラット、イヌ）、免疫毒性試験（マウス）、生殖・発生毒性試験（ラッ8 
ト、イヌ）、遺伝毒性試験等の成績である。 9 

DCA は、実験動物において、非発がん毒性として、主に肝臓及び精巣への影響が認10 
められているが、ヒトでは生殖毒性に関する疫学研究があるものの DCA 曝露との関11 
連はみられていない。 12 
発がん性については、肝腫瘍の発生頻度増加がラット及びマウスにおける複数の経13 

口投与試験でみられた。 14 
遺伝毒性に関しては、一貫した結果が得られていないため、現時点での判断は困難15 

であり、DCA の発がん性に対する遺伝毒性の関与は不確実と考えられる。 16 
以上より、DCA は発がん性を示すことから、非発がん毒性と発がん性の両方につい17 

て評価を行うこととした。また、DCA の発がん性に対する遺伝毒性の関与は不確実と18 
考えられ、発がん性については、TDI の算出と数理モデルによる発がんリスク評価の19 
両方を行った。 20 

DCA の非発がん毒性に関する耐容一日摂取量（TDI）については、イヌ 90 日間経21 
口投与試験の肝臓の肝細胞空胞変性や精巣変性等がみられた試験データから、最小毒22 
性量（LOAEL）は 12.5 mg/kg 体重/日となり、不確実係数 1,000（種差 10、個体差23 
10、亜急性毒性試験及び LOAEL 使用 10）で除したを適用して 12.5 μg/kg 体重/日と24 
なった。 25 
発がん性については、ラット及びマウスにおける複数の経口投与試験で肝腫瘍の発26 

生頻度増加がみられた。遺伝毒性に関しては、一貫した結果が得られていないため、27 
現時点での判断は困難であり、DCA の発がん性に対する遺伝毒性の関与は不確実と考28 
えられる。 29 
上記のことから、発がん性については、数理モデルによる発がんリスク評価と TDI30 

算出の両方を行った。マウスの経口投与試験における肝細胞癌発生の用量-反応データ31 
に基づき、ベンチマークドースソフトウェア（Ver 2.1.2）の多段階○○モデルを用い32 
て米国環境保護庁（EPA）の方法に準拠し算出したベンチマークドースの 95％信頼下33 
限値（BMDL10）（○○12.8 mg/kg 体重/日）及び発がんユニットリスク（スロープフ34 
ァクター（SF）；体重 1 kg 当たり 1 mg/日の用量で生涯にわたり経口曝露した時にこ35 
の曝露に関係してがんが生じるリスク）は○○7.8×10-3/(mg/kg 体重/日)となった。ま36 
た、この BMDL10にを不確実係数 1,000（種差 10、個体差 10、発がん性 10）で除し37 
たを適用して、DCA の発がん性に関する TDI は、○○12.8 μg/kg 体重/日となった。 38 
以上、非発がん毒性を指標とした場合の TDI を 12.5 μg/kg 体重/日、発がん性を指39 

標とした場合の TDI を○○12.8 μg/kg 体重/日、発がんユニットリスクを 7.8×10-3○40 
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Ⅰ．評価対象物質の概要 1 
１．起源 2 

DCA などのハロゲン化酢酸類は、浄水過程において水道原水中の有機物質や臭素3 
及び消毒剤（塩素）とが反応し生成される消毒副生成物質の一つである（厚生労働4 
省 2003 参照 1）。 5 

 6 
２．一般名 7 

ジクロロ酢酸 8 
 9 
３．化学名 10 

IUPAC 11 
   和名：ジクロロ酢酸 12 
   英名：2,2-dichloroacetic acid 13 
  CAS No.：79-43-6 14 
 15 
４．分子式 16 

C2H2Cl2O2 / CHCl2COOH 17 
 18 

５．分子量 19 
128.9 20 
 21 

６．構造式 22 
   Cl 23 
    24 

Cl―CH―CO2H 25 
 26 
７．物理化学的性状 27 

物理的性状：刺激臭のある無色の液体  28 
沸点（℃）：194  29 
融点（℃）：13.5  30 
比重（水＝1）：1.56  31 
水への溶解性：混和する  32 
水オクタノール分配係数（log Pow）：0.92  33 
蒸気圧：19 Pa（20℃）  34 
その他（相対蒸気密度（空気＝1））：4.4  35 

                     36 
８．現行規制等 37 
（１）法令の規制値等 38 

水質基準値（mg/L）：0.04 39 
 40 
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 1 
（２）諸外国等の水質基準値又はガイドライン値 2 

WHO（mg/L）：0.05（第 4 版） 3 
EU（mg/L）：なし 4 
EPA（mg/L）：ハロ酢酸類 5 物質の和として 0.06（Maximum Contaminant Level） 5 
欧州大気質ガイドライン（参照 2）：なし 6 

 7 
Ⅱ．安全性に係る知見の概要 8 
 WHO 飲料水水質ガイドライン、EPA／統合リスク情報システム（IRIS）のリスト、9 
国際がん研究機関（IARC）のモノグラフ、米国産業衛生専門家会議（ACGIH）の文10 
書等を基に、毒性に関する主な科学的知見を整理した（ACGIH 2005、IARC 2004、11 
EPA 2003a、2003b、2005、WHO 2005、2011、参照 3、4、5、6、7、8）。 12 
 13 
１．毒性に関する科学的知見 14 
（１）体内動態 15 
 ① 吸収 16 

DCA は、ラット及びマウスでは消化管から（James et al. 1998、Stacpoole 1987、17 
Schultz et al. 1999 参照 9、10、11）、ヒトでは経口及び経皮のどちらの経路からも18 
（Kim and Weisel 1998、Stacpoole et al. 1998a 参照 12、13）速やかに吸収されて19 
血中に入ることが報告されており、例えば空腹時のヒトでは経口投与後 15～30 分20 
間で血漿中 DCA 濃度がピークに達する（Evans 1982 参照 14）。 21 

 22 
 ② 分布 23 

DCA は最初に肝臓と筋肉に分布し、その後、他の標的臓器に分布する（James et 24 
al. 1998、Evans 1982 参照 9、14）。 25 
放射性同位炭素（14C）で標識した DCA（50 mg/kg 体重）を単回経口投与した幼26 

若ラットにおいて、放射活性（投与量に対するパーセントで表示）は筋肉（11.9％）、27 
肝臓（6.19％）、消化管（3.74％）、脂肪（3.87％）及び腎臓（0.53％）に分布し、28 
血漿、脾臓、心臓、皮膚、骨、脳、肺及び精巣等の他の組織には、投与量の 9.46％29 
が存在していた（James et al. 1998 参照 9）。 30 
放射性同位炭素（14C）で標識した DCA（28.2、282 mg/kg 体重）を強制経口投31 

与したラットにおいて、投与 48 時間後の組織中に投与量の各 36.4、26.2％が残存32 
していた。調べた組織の中では肝臓（4.9～7.9％）、筋肉（4.5～9.9％）、皮膚（3.333 
～4.5％）、血液（1.4～2.6％）、腸（1.0～1.7％）の順に放射活性が強くみられた。34 
投与 48 時間後、腎臓、脂肪、胃、精巣、肺、脾臓、心臓、脳、膀胱等その他の組35 
織の放射活性は投与量の 1～2％であった（Lin et al. 1993 参照 15）。 36 

DCA は、制限を受けず速やかに胎盤を通過し得る（Smith et al. 1992 参照 16）。 37 
 38 
 ③ 代謝・排泄 39 

DCA の代謝経路を図 1 に示す。 40 
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DCA は、脱塩素化されてグリオキシル酸となり、その後、酸化されてシュウ酸塩1 
になる。これらの物質は尿中に排泄される。またこのグルタチオン依存性の酸化は2 
グルタチオン S 転移酵素-ゼータ（GSTZ）により触媒されることが報告されている3 
（Tong et al. 1998a、1998b 参照 17、18）。その他、グリオキシル酸はアミノ基転4 
移反応によりグリシン及びグリシン抱合体となり、一部は二酸化炭素まで変換され、5 
呼気として排泄される（James et al. 1998 参照 9、Stacpoole 1989、Stacpoole et al. 6 
1998a13、19）。 7 

DCA をラット、イヌ及びヒトに単回静脈内投与した試験で血中クリアランスに明8 
らかな用量依存性がみられたことから、高濃度では代謝による変換が律速段階とな9 
ることが示唆された（Lukas et al. 1980 参照 20）。健常成人男女 20 名に 13C で標10 
識した 1,2-DCA（2.5 μg/kg 体重）を経口投与した試験においても、血中 DCA は投11 
与 30 分後にピークに達した後、単回投与では速やかに消失するが、投与を継続し12 
た場合（5、15 日間）にはクリアランス速度が遅くなることが報告されている（参13 
照 21Jia et al. 2006）。ミトコンドリア病1の患者に DCA（12.5～25 mg/kg 体重）14 
を継続的に経口投与（2 回/日）した場合の半減期は約 11 時間と報告されている15 
（Barshop et al. 2004 参照 22）。また、DCA を事前に単回投与したラットでは DCA16 
の血中からの消失が遅延したとの報告があり、DCA 自体がその代謝を阻害すること17 
が示唆された（James et al. 1997 参照 23）。雄 Sprague-Dawley（SD）ラットにお18 
ける DCA（0.0025、0.25、50 mg/kg 体重/日）の 12 週間飲水投与試験で、GSTZ19 
の活性やタンパク質発現が用量依存的に減少したとの報告もある（参照 24Guo et al. 20 
2006）。 21 
ミトコンドリア遺伝病患者に DCA（25 mg/kg 体重/日）を 6 か月間経口投与した22 

試験あるいはラットに DCA（50 mg/kg 体重/日）を 5 日間強制経口投与した試験で23 
は、年齢・週齢依存的に血漿からのクリアランスが減少、血中半減期が増大し、未24 
代謝体の尿中排泄が増加したことから、DCA の生体内での代謝及び排泄において年25 
齢・週齢が重要な因子である可能性を指摘した報告もある（参照 25Shroads et al. 26 
2008）。B6C3F1マウスに 8 週齢から 2 週間、あるいは 4 週齢から 56 週間、DCA27 
（2 g/L）を飲水投与した後に DCA を静脈内投与して血中濃度を調べた試験で、前28 
者では対照群に比べて血中濃度が高くクリアランスの遅れがみられたが後者では29 
みられなかった（参照 26Schultz et al. 2002）。またこの試験では、飲水投与後に採30 
取した肝細胞細胞質分画におけるマレイルアセト酢酸イソメラーゼ（GSTZ の一つ、31 
チロシン異化過程で重要な働きをする酵素）の活性が、10 週齢のマウスでは減少し32 
たが 60 週齢のマウスでは変化がみられなかったことも報告されている。 33 
ヒトに DCA（50 mg/kg 体重）を単回経口投与した試験で、未変化体の尿中排泄34 

（8 時間後）は無視できる程度であり、累積排泄量はすべての被験者で投与量の 1％35 

                                            
1 ミトコンドリア病； 細胞の中でエネルギーを作り出す働きをしているミトコンドリアの機能が
低下することによって、主に心臓、骨格筋、脳などに異常を生じる疾患。疲れやすく長い距離を歩
けない、意識を失って手足が麻痺するなど、さまざまな症状を現す（難病情報センターホームペー
ジ（http://www.nanbyou.or.jp/entry/194）より)。 
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以下であった（Lukas et al. 1980 参照 20）。一方、高用量の DCA を反復投与した1 
ラットでは未代謝物の排泄がみられた（Cornett et al. 1999、Gonzalez-Leon et al. 2 
1997 参照 27、28）。放射性同位炭素 14C で標識した DCA（28.2、282 mg/kg 体重）3 
を強制経口投与したラットにおいて、二酸化炭素として呼気から排気される割合は4 
各 34.4、25.0％と高用量投与群で減り、尿中排泄量は各 12.7、35.2％、糞中排泄量5 
は各0.8、2.0％と高用量投与群で増加したとの報告もある（Lin et al. 1993参照15）。 6 

DCA を単回静脈内投与したラット、イヌ及びヒトにおける親化合物の血中平均半7 
減期はそれぞれ 2.97、20.8 及び 0.43 時間であり（参照 20）、DCA（100 mg/kg 体8 
重）の単回静脈内投与試験におけるイヌ（2 頭）の血中ピーク濃度はラットの 2 倍9 
であった（Lukas et al. 1980 参照 20）。 10 
男女各 8 名のボランティアに DCA を飲水投与し、投与開始 5 分後に 13C で標識11 

した DCA を静脈内投与して血漿中の 12C/13C 濃度を測定し、薬物動態（PK）モデ12 
ルを用いて生物学的利用率を推定した試験において、DCA の生物学的利用率は 2713 
～100％と個人差が大きいことが示された。また、その後 DCA（0.02 μg/kg 体重/14 
日）を 14 日間飲水投与したところ、女性は男性より吸収が早く排泄が遅いことが15 
示唆された（Shultz et al. 2006 参照 29）。 16 

  本物質の生理学的薬物動態（PBPK）モデルについては、モデルを用いて推算し17 
た肝臓及び血中の DCA 濃度と、マウス及びラットの 14 日間飲水投与試験における18 
実測値とを比較した報告がある（参照 30Keys et al. 2004）。また、ヒト PBPK モ19 
デルにおいて高用量では GSTZ を介した代謝の阻害が、低用量では DCA と血漿タ20 
ンパク質との結合が重要な因子であり、モデル計算から 0.5 μg/kg 体重/日程度の飲21 
水曝露による肝臓GSTZ活性への影響は非常に限定的と思われることを示唆した報22 
告（Li et al. 2008 参照 31）もある。Li ら（2008）は、EPA（2003a 参照 5）が発23 
がん評価に用いた DeAngelo ら（1999）（参照 32）のマウス肝細胞癌データ（経口24 
投与）に基づく 10％過剰発がんリスク値 2.1 mg/kg 体重/日のヒト等価用量を、25 
PBPK モデルを用いて 0.1 mg/kg 体重/日と推定し、これは体重 70 kg、2 L/日の飲26 
水を仮定した場合 3.5 mg/L/日の DCA 摂取に相当すると報告している（Li et al. 27 
2008 参照 31）。 28 

29 
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 1 
 2 
 3 
 4 
 5 
 6 
 7 
 8 
 9 
 10 
 11 
 12 
 13 
 14 
 15 
 16 
 17 
 18 
 19 
 20 
 21 

 22 
 23 

 24 
 25 

図 1 DCA の代謝経路（EPA 2003a 参照 5（参照 33 を改変）） 26 
 27 
 28 
（２）実験動物等への影響 29 
 ① 急性毒性試験 30 

DCA は経皮曝露では皮膚を容易に透過して全身毒性を生じるが、経口曝露での急31 
性毒性は強くない（ACGIH 2005 参照 8）。経口半数致死量（LD50）はマウスで 5,520 32 
mg/kg 体重、ラットで 2,820 mg/kg 体重（Smyth et al. 1951 参照 35）や 4,480 mg/kg33 
体重（参照 34Woodard et al. 1941）であり、経皮 LD50はウサギで 0.51 mL/kg（約34 
795 mg/kg 体重）である（Smyth et al. 1951 参照 35）。なお、DCA は皮膚及び眼35 
に対して強い刺激性、腐食性がある（ACGIH 2005 参照 8）。 36 

 37 
 ② 亜急性毒性試験 38 
  a. 14 日間亜急性毒性試験（マウス） 39 

B6C3F1マウス（雄、各投与群 12 匹）における DCA（0、300、1,000、2,000 40 
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mg/L；0、75、250、500 mg/kg 体重/日； EPA 換算（参照 6、1988、200536））1 
の 14 日間飲水投与試験が行われた。各投与群で認められた毒性所見を表 1 に示2 
す。 3 

250 mg/kg 体重/日以上の投与群で肝重量のが統計学的有意なに増加がみられ4 
していた。また 250 mg/kg 体重/日以上の投与群では肝細胞肥大及び限局性壊死5 
がみられた（Sanchez and Bull  1990 参照 37）。 6 

EPA は肝重量増加に基づき無毒性量（NOAEL）を 75 mg/kg 体重/日としてい7 
るた（EPA 2003a 参照 6）。また、米国産業衛生専門家会議（ACGIH（参照 82005））8 
では投与量を飲水投与濃度から 60、200、400 mg/kg 体重/日と換算し、NOAEL9 
を 60 mg/kg 体重/日としている。 10 

 11 
表 1 マウス 14 日間亜急性毒性試験 12 

 13 
 14 
 15 
 16 
 17 

 18 
 19 
b. 3又は週間／10週間亜急性毒性試験（マウス） 20 

B6C3F1マウス（雄）におけるDCA（0、100、500、2,000 mg/L：0、25、125、21 
500 mg/kg体重/日； EPA換算（EPA 1988、2005参照6、36））の3週間又は1022 
週間飲水投与試験が行われた。各投与群で認められた毒性所見を表2に示す。 23 
両期間の投与で、肝臓の絶対及び相対重量の用量依存的な増加が125 mg/kg体24 

重/日以上の投与群で観察された。また、acyl-CoA oxidaseの活性の増加が、500 25 
mg/kg体重/日投与群で3週間にわたり、25及び125 mg/kg体重/日投与群で10週間26 
にわたりみられた（Parrish et al. 1996参照38）。 27 

EPAは肝重量増加がみられた125 mg/kg体重/日をLOAELとし、NOAELを25 28 
mg/kg体重/日とした（EPA 1988参照6）。 29 

 30 
表 2 マウス 3又は週間／10 週間亜急性毒性試験 31 

 32 
 33 
 34 
 35 
 36 
 37 
 38 
 39 
  c. 8 又は週間／13 週間亜急性毒性試験（ラット） 40 

投与群 雄
1,000 mg/L 以上 
(250（200） mg/kg 体重/日) 

肝重量増加、肝細胞肥大、限局性壊死 

300 mg/L 
(75（60） mg/kg 体重/日) 

毒性所見なし

投与群 雄
500 mg/L 以上 
(125 mg/kg 体重/日) 

肝臓の絶対及び相対重量の増加

100 mg/L
(25 mg/kg 体重/日) 

毒性所見なし
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Fischer 344（F344）ラット（雄、各投与群 9～18 匹、幼若又は離乳直後）及1 
び Long-Evans（LE）ラット（雄、各群 9～18 匹、幼若又は離乳直後）におけ2 
る DCA（0、0.25、1.25、2.5 g/L：LE ラット 0、23、122、220 mg/kg 体重/日、3 
F344 ラット 0、18、91、167 mg/kg 体重/日）の 8 週間飲水投与試験及び DCA4 
（0、0.2、1、2 g/L：LE ラット 0、17、88、192 mg/kg 体重/日、F344 ラット 0、5 
16、89、173 mg/kg 体重/日）の 13 週間飲水投与試験が行われた。各投与群で認6 
められた毒性所見を表 3 及び表 4 に示す。 7 

8 週間飲水投与試験では、低用量投与群の F344 ラットに歩行異常が、中用量8 
以上投与群の LE ラット及び F344 ラットに歩行異常、四肢の握力低下がみられ9 
た。 10 

13 週間飲水投与試験では、両系統のラットで低用量投与群から歩行異常が、11 
中用量以上投与群の LE ラット及び高用量投与群の F344 ラットで後肢の握力低12 
下がみられ、これらは高用量投与群の F344 ラットで最も顕著に観察された。ま13 
た、F344 ラットでは更に自発運動の低下、立ち直り反射障害、前肢の筋力低下14 
（foot splay の増加）がみられた。両系統の高用量投与群では振戦、筋弛緩、瞳15 
孔反射の抑制がみられた（Moser et al. 1999 参照 39）。 16 

EPA は 8 週間飲水投与試験における F344 ラットの LOAEL を 18 mg/kg 体重17 
/日、LE ラットの LOAEL を 122 mg/kg 体重/日、NOAEL を 23 mg/kg 体重/日18 
とし、13 週間試験における F344 ラットの LOAEL を 16 mg/kg 体重/日、LE ラ19 
ットの LOAEL を 17 mg/kg 体重/日としている。F344 ラットは LE ラットより20 
感受性が高く、離乳直後の動物は幼若ラットよりやや感受性が高いようであった21 
（EPA 2003a、2005 参照 5、6）。 22 

 23 
表 3 ラット 8週間亜急性毒性試験 24 

 25 
 26 
 27 
 28 
 29 
 30 

 31 
 32 

表 4 ラット 13 週間亜急性毒性試験 33 
投与群 雄

2 g/L 
(173 mg/kg 体重/日(F344)、 
192 mg/kg 体重/日(LE)) 

両系統；歩行異常、後肢の握力低下、振戦、筋弛緩、瞳孔反射
の抑制 
F344 系；自発運動の低下、立ち直り反射障害、前肢の筋力低下

1 g/L 
(89 mg/kg 体重/日(F344)、 
88 mg/kg 体重/日(LE)) 

両系統；歩行異常
LE 系；後肢の握力低下 

投与群 雄
1.25 g/L 以上 
(91 mg/kg 体重/日(F344)、 
122 mg/kg 体重/日(LE)) 

両系統；歩行異常、四肢の握力
低下 

0.25 g/L 
(18 mg/kg 体重/日(F344)、 
23 mg/kg 体重/日(LE)) 

F344；歩行異常
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投与群 雄
0.2 g/L 
(16 mg/kg 体重/日(F344)、 
17 mg/kg 体重/日(LE)) 

両系統；歩行異常

 1 
d. 3 か月間亜急性毒性試験（ラット） 2 

SD ラット（雌雄、各投与群 10 匹）における DCA（0、125、500、2,000 mg/kg3 
体重/日）の 3 か月間強制経口投与試験が行われた。各投与群で認められた毒性4 
所見を表 5 に示す。 5 
試験期間中、2,000 mg/kg 体重/日群で雌雄各 1 匹の死亡例が認められた。主な6 

毒性症状は、後肢の麻痺及び頻尿であり、用量依存的な性の体重減少が認められ7 
た。全投与群において肝臓、腎臓、副腎の相対重量の増加が認められた。病理組8 
織学的には脳及び精巣が主要な標的臓器であり、投与群の雌雄ラットの大脳及び9 
小脳では白質の有髄神経線維の空胞変性が認められた（大脳及び小脳を合あわせ10 
た発生頻度は低用量投与群で 60％、中用量及び高用量投与群は 100％）（Katz et 11 
al. 1981 参照 40）。 12 

WHO は臓器重量への影響及び脳の障害がみられた 125 mg/kg 体重/日を13 
LOAEL としている（WHO 2005 参照 4）。 14 

 15 
表 5 ラット 3か月間亜急性毒性試験 16 

 17 
 18 
 19 
 20 
 21 

 22 

e. 90 日間亜急性毒性試験（イヌ） 23 
ビーグル犬（雌雄、各投与群 5 頭）における DCA（0、12.5、39.5、72 mg/kg24 

体重/日）の 90 日間経口投与試験が行われた。DCA はゼラチンカプセルを用い25 
て投与した。各投与群で認められた毒性所見を表 6 に示す。 26 

72 mg/kg 体重/日投与群で、呼吸困難注１）及び後肢麻痺注１）が認められ、赤血27 
球数及びヘモグロビン値の減少、乳酸脱水素酵素（LDH）上昇が認められた。28 
さらに、肺と脳の相対重量増加、肺炎と脱水による死亡注１）が認められた。 29 

39.5 mg/kg 体重/日以上の投与群で、散発性下痢注１）、体重の増加抑制、腎臓の30 
相対重量増加が認められた。 31 

12.5 mg/kg 体重/日以上の投与群で肝臓の相対重量の増加、結膜炎注１）が認め32 
られた。 33 
その他、病理学的変化として、肝臓では、雌でヘモジデリン沈着が 39.5 mg/kg34 

体重/日以上の投与群で認められ、肝細胞の空胞変性は 12.5 mg/kg 体重/日以上の35 

投与群 雌雄 

2,000 mg/kg 体重/日 死亡（雌雄各 1/10 匹）

500 mg/kg 体重/日以上 大脳・小脳の白質の有髄神経線維の空胞変性（100％）、後
肢の麻痺、頻尿、肝臓・腎臓・副腎の相対重量の増加、体
重減少 

125 mg/kg 体重/日 大脳・小脳の白質の有髄神経線維の空胞変性（60％）、後
肢の麻痺、頻尿、肝臓・腎臓・副腎の相対重量の増加、体
重減少 
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投与群で認められた。肺では 72 mg/kg 体重/日の雌で化膿性気管支肺炎が認めら1 
れた。精巣では 12.5 mg/kg 体重/日以上の群で変性が認められた。 2 
大脳及び小脳における中程度の有髄線維（髄鞘）の空胞変性が雄の 12.5 mg/kg3 

体重/日以上の投与群で認められ注２）、大脳の中程度の有髄線維（髄鞘）の空胞変4 
性が雌の 39.5 mg/kg 体重/日以上の投与群で認められた注２）。 5 
著者らは、12.5 mg/kg 体重/日投与群の雄で大脳の有髄線維の空胞変性等がみ6 

られているためので、NOAEL を決められないとしている（Cicmanec et al. 19917 
参照 41）。なお、ACGIH 及び EPA は LOAEL を 12.5 mg/kg 体重/日とし、EPA8 
ではこの値を経口参照用量（RfD）算出に用いている（EPA 2003a、ACGIH 20059 
参照 5、8）。 10 

注１）データ記載なし、及び統計処理の有無が不明 11 
注２）陰性対照群におけるデータ記載なし 12 
 13 

表 6 イヌ 90 日間亜急性毒性試験 14 

注１）データ記載なし、及び統計処理の有無が不明 15 
注２）陰性対照群におけるデータ記載なし 16 

 17 
 18 
 ③ 慢性毒性試験及び発がん性試験 19 

a. 60又は週間／75週間慢性毒性／発がん性併合試験（マウス） 20 
B6C3F1マウスマウス（雄、各投与群 50 匹）における DCA（0、0.05、0.5、21 

3.5、5.0 g/L：0、7.6、77、410、486 mg/kg 体重/日）の 60 週間飲水投与試験が22 
行われた。また、別のマウスにおける DCA（0、7.6、77 mg/kg 体重/日）の 7523 
週間飲水投与試験が行われた。各投与群で認められた毒性所見を表 7 に示す。 24 

60 週間投与では、486 mg/kg 体重/日投与群では、飲水量が対照群の 60％に減25 
少した。また、410 mg/kg 体重/日以上の投与群では体重の減少が、77 mg/kg 体26 
重/日以上の投与群では肝相対重量の増加が認められた。410 mg/kg 体重/日投与27 
群のみに、腎臓の相対重量の増加が認められた。全投与群において精巣及び脾臓28 
の相対重量に変化は認められなかった。なお、75 週間投与では、肝臓、精巣及29 
び脾臓の相対重量並びに体重に変化は認められなかった。 30 

投与群 雄 雌 
72 mg/kg 体重/日 呼吸困難注１）、後肢麻痺注１）、

赤血球数及びヘモグロビン値
の減少、LDH 上昇、肺と脳
の相対重量増加、肺炎と脱水
による死亡注１） 

呼吸困難注１）、後肢麻痺注１）、赤血
球数及びヘモグロビン値の減少、 
LDH 上昇、肺と脳の相対重量増
加、肺炎と脱水による死亡注１）、
化膿性気管支肺炎 

39.5 mg/kg 体重/日以上 散発性下痢注１）、腎相対重量
増加 

散発性下痢注１）、腎相対重量増加、
肝臓のヘモジデリン沈着、大脳の
有髄線維の空胞変性注２） 

12.5 mg/kg 体重/日以上 肝臓の相対重量の増加、結膜
炎注１）、大脳及び/又は小脳の有
髄線維の空胞変性注２）、精巣の
変性 

肝臓の相対重量の増加、結膜炎注

１）、肝臓の肝細胞空胞変性 
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投与 60 週目における個体当たりの肝細胞腫瘍（肝細胞腺腫＋癌腫）の発生数1 
は、0、7.6、77、410、486 mg/kg 体重/日投与群に対し各 0.07、0.31、0.11、4.0、2 
4.50 であり、410 mg/kg 体重/日以上投与群で統計学的に有意に増加（p<0.001）3 
した（参照 42DeAngelo et al. 1991）。 4 

 5 
表 7 マウス 60 週間／又は 75 週間慢性毒性／発がん性併合試験 6 

 7 
 8 
 9 
 10 

 11 
 12 
 13 
 14 
 15 
b. 90～100 週間慢性毒性／発がん性併合試験（マウス） 16 

B6C3F1マウス（雄、各投与群 46～7130 あるいは 35 匹）における DCA（0、17 
0.05、0.5、1、2、3.5 g/L：0、8、84、168、315、429 mg/kg 体重/日）の 90～18 
100 週間飲水投与試験が行われた。投与開始後 26、52 及び 78 週で中間解剖が19 
実施された。の 90～100 週間飲水投与試験が行われた。各投与群で認められた20 
毒性所見を表 8 に示す。 21 

26 及び 52 週目に行なった肝重量の評価では、全投与群（84 mg/kg 体重/日以22 
上）で肝臓の絶対及び相対重量の用量依存的増加が認められたが、100 週目では23 
315、429 mg/kg 体重/日以上投与群のみで影響が認められた。最終解剖時には平24 
均体重のが有意なに減少しており、315 mg/kg 体重/日以上の群で肝臓の絶対及25 
び相対重量の有意な増加が認められた。また、168 mg/kg 体重/日以上の群で、26 
肝臓の血中酵素の有意な増加及び肝臓の壊死等の肝毒性が用量依存的に認めら27 
れた。肝のペルオキシソームは 429 mg/kg 体重/日投与群で増加していた。肝毒28 
性に基づく NOAEL は 84 mg/kg 体重/日であった（参照 32）。 29 
投与開始後 26、52 及び 78 週目に、最低濃度群を除く全投与群について中間30 

解剖を実施した。発がん性については、26 週目には、肝細胞癌腫瘍はいずれの31 
投与群でも認められなかった。52 週目には二つの高濃度群で肝細胞癌の発生頻32 
度が有意に上昇し（対照群の 0％に比較して、315 及び 429 mg/kg 体重/日投与33 
群で各動物の 20及び 50％）、78週目には対照群 10％に対し、315及び 429 mg/kg34 
体重/日投与群で 50 及び 70％であった。肝細胞腺腫は、26、52 及び 78 週目の35 
いずれの投与群においても有意な発生頻度の上昇はみられなかった。 36 
最終解剖時には、肝細胞癌又は細胞腺腫の発生頻度が 168、315、429 mg/kg37 

体重/日投与群で肝細胞癌の発生頻度が有意に上昇しており、対照群 26％に対し38 
て、84、168、315、429 mg/kg 体重/日投与群では各 48、71、95 及び 100％で39 
あり、168 mg/kg 体重/日以上投与群で有意差がみられった。個体当たりの肝細40 

投与群 雄
5.0 g/L 
(486 mg/kg 体重/日) 

体重減少、肝細胞腫瘍（腺腫+癌腫）の発生頻度と
個体当たりの発生数増加 

3.5 g/L 
(410 mg/kg 体重/日) 

体重減少、腎臓の相対重量の増加、肝細胞腫瘍（腺
腫+癌腫）の発生頻度と個体当たりの発生数増加 

0.5 g/L 以上 
(77 mg/kg 体重/日以上) 

肝臓の相対重量増加

0.05 g/L 
(7.6 mg/kg 体重/日) 

毒性所見なし
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胞癌の発生数は、0、8、84、168、315 及び 429 mg/kg 体重/日群で各 0.28、0.58、1 
0.68、1.29、2.47 及び 2.90 と、全投与群で用量依存的に有意な増加を示した。 2 
肝細胞のペルオキシソーム増殖（シアン耐性パルミトイル CoA オキシダーゼ3 

の測定による）は 26 週目の 429 mg/kg 体重/日投与群でのみ有意に亢進したが、4 
それ以下の投与群では認められなかった。腫瘍発生のみられた全投与群での肝細5 
胞の増殖（放射活性物質でラベルしたチミジンの取り込みによる）に、対照群と6 
比較して有意な変化は認められなかった。著者らは、肝細胞のペルオキシソーム7 
増殖及び肝細胞の増殖はこれらのマウスでの肝腫瘍の誘発とは関係ないと結論8 
付けている（DeAngelo et al. 1999）。個体当たりの肝細胞癌の発生数の増加が最9 
低用量でも認められたため、NOAEL は求められなかった（参照 32）。 10 

EPA（2003b）によれば、最終解剖時の肝細胞癌又は細胞腺腫の発生頻度が対11 
照群 36％に対して、84、168、315、429 mg/kg 体重/日投与群では各 56、86、12 
100 及び 100％であったとされている。 13 

14 
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 1 
 2 

表 8 マウス 90～100 週間慢性毒性／発がん性併合試験 3 

 4 
なお、著者らは、上記の実験開始 1 か月後に B6C3F1マウス（雄、対照群 305 

匹、投与群 35 匹）に DCA（0、0.05 g/L：0、8 mg/kg 体重/日）を 90～100 週6 
間飲水投与する追加実験を開始している。最終解剖時には、個体当たりの肝細胞7 
癌の発生数は 0、8 mg/kg 体重/日群で、各 0.28、0.58 であり、有意な増加が認8 
められた。一方、肝細胞癌の発生頻度については、対照群 26％に対して投与群9 
33％であり、有意差は認められなかった（DeAngelo et al. 1999）。 10 
本専門調査会としては、本追加試験は 1 用量の別試験であることから、この別11 

試験を含めて発がん性に関する用量依存性を評価することは適切ではないと判12 
断した。 13 
なお、WHO（2005）及び EPA（2003b）は、追加試験を含めた肝細胞癌及び14 

腺腫の発生頻度データに基づき発がん性の評価を行い、経口 SF をそれぞれ15 
0.0075 及び 0.05 と算出している。 16 

 17 
 18 
  c. 51 又は週間／82 週間慢性毒性試験（マウス） 19 

B6C3F1マウス（雌、各投与群40～90匹）におけるDCA（0、0.26、0.86、2.6 20 
g/L：0、40、115、330 mg/kg体重/日； WHO換算）の51又は82週間飲水投与21 
試験が行われた。各投与群で認められた毒性所見を表9に示す。 22 
肝細胞腺腫及び変異肝細胞巣の発生頻度が、330 mg/kg体重/日を51週間投与し23 

た群及び115 mg/kg体重/日以上を82週間投与した群で増加した。330 mg/kg体重24 
/日群では変異肝細胞巣が51週目に40％、82週目に89.5％の動物に、肝細胞腺腫25 
が51週目に35％、82週目に84.2％の動物に認められた。82週間、115 mg/kg体重26 
/日を投与されたマウスの39.3％に変異肝細胞巣が認められ、25％には肝細胞腺27 
腫が認められた。肝細胞癌を有する動物の割合は、82週にわたり最高用量を投与28 
された群でのみ有意に増加した（26.3％）。すべての病変（変異肝細胞巣、肝細29 
胞腺腫、肝細胞癌）の合計は、51週目には高用量投与群（対照群0％に対して40％）30 
で、82週目には中用量及び高用量投与群（対照群11.1％に対して、中用量投与群31 

投与群 雄
3.5 g/L 
(429 mg/kg 体重/日) 

体重減少、肝臓の絶対及び相対重量増加、肝毒性、肝細胞癌又は細胞腺腫
発生頻度増加、個体当たりの肝細胞癌発生数増加 

2 g/L 
(315 mg/kg 体重/日) 

体重減少、肝臓の絶対及び相対重量増加、肝毒性、肝細胞癌又は細胞腺腫
発生頻度増加、個体当たりの肝細胞癌発生数増加 

1 g/L 
(168 mg/kg 体重/日) 

肝毒性、肝細胞癌又は細胞腺腫発生頻度増加、個体当たりの肝細胞癌発生
数増加 

0.5 g/L 
(84 mg/kg 体重/日) 

肝細胞癌又は細胞腺腫発生頻度増加、個体当たりの肝細胞癌発生数増加

0.05 g/L 
(8 mg/kg 体重/日) 

個体当たりの肝細胞癌発生数増加
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39.3％、高用量投与群89.5％）で有意に増加した。著者は、飲料水中のDCA濃度1 
と肝腫瘍及び変異肝細胞巣の用量反応関係は非線形であることが示唆されると2 
している（Pereira 1996参照43）。 3 
以上より、この報告では82週間飲水投与試験について、肝細胞腺腫及び変異肝4 

細胞巣の増加に基づき、LOAELを115 mg/kg体重/日、NOAELを40 mg/kg体重/5 
日と推定した。 6 

 7 
表 9 マウス 51 又は週間／82 週間慢性毒性試験 8 

 9 
 10 
 11 
 12 
 13 
 14 
   15 

d. 52 週間慢性毒性試験（マウス） 16 
B6C3F1マウス（雄、各投与群20匹）におけるDCA（0、0.1、0.5、2.0 g/L）17 

及び／又はトリクロロ酢酸（TCA）（0.5、2.0 g/L）の52週間飲水投与試験が行18 
われた。各投与群で認められた毒性所見を表10に示す。 19 

DCA単独の投与で、肝腫瘍（腺腫及び肝細胞癌）の発生頻度が用量に依存し20 
て増加し、0.5 g/L以上投与群では統計学的に有意であった（p<0.05）。DCAと21 
TCAの混合物を投与した場合、これらの物質は癌の発生に対し相加的に作用する22 
ようであった。 23 

DCA単独で誘発された肝腫瘍64個でのH-ras遺伝子のコドン61における突然24 
変異の頻度は背景データに比べて有意に低かったが、CTA突然変異は対照より多25 
くみられ（ただしほとんどの腫瘍でH-ras遺伝子配列の変異部分は50％未満）、26 
処置期間（年齢）が長くなるにつれて突然変異の頻度は増加するようであった（参27 
照44Bull et al. 2002）。 28 
なおBullらはその後、雄のB6C3F1マウスにビニルカーバメートをイニシエー29 

ターとして投与後18～36週間にわたり同用量のDCAを単独あるいはTCA等と併30 
用して飲水投与する試験を実施した。その結果、DCAの単独投与では肝腫瘍の31 
数及び大きさが用量に依存して増加したが、低用量のTCAとの併用ではDCA単32 
独投与に比べて肝腫瘍の数が減少し、これらの物質相互の阻害作用が観察された33 
（Bull et al. 2004参照45）。 34 

 35 
表 10 マウス 52 週間慢性毒性試験 36 

 37 
 38 
 39 
 40 

投与群 雄
2.6 g/L
(330 mg/kg 体重/日) 

肝細胞腺腫増加、肝細胞癌増加、変異肝細胞増
加 

0.86 g/L
(115 mg/kg 体重/日) 

肝細胞腺腫増加、変異肝細胞増加

0.26 g/L
(40 mg/kg 体重/日) 

毒性所見なし

投与群 雄
0.5 g/L 以上 肝腫瘍（腺腫及び肝細胞癌）発生頻度増加

0.1 g/L 毒性所見なし
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e. 104週間発がん性試験（マウス） 1 
   B6C3F1マウス（雌、各投与群25匹）における1.5％酢酸（対照群；293 mg/kg2 

体重/日）あるいはDCA（0.5、3.5 g/L：94、438 mg/kg体重/日）の104週間飲水3 
投与試験が行われた。各投与群で認められた毒性所見を表11に示す。 4 

高用量投与群では、体重増加率の有意な減少及び肝相対重量の有意な増加が認5 
められた。また、高用量投与群では肝細胞癌の発生頻度が有意に増加し（対照群、6 
低用量投与群、高用量投与群で各2.6％（1/39）、4.0％（1/25）、92％（23/25））、7 
個体当たりの発生数も有意に増加した（対照群、低用量投与群、高用量投与群で8 
各0.05±0.32、0.04±0.20、2.96±1.67）。 9 
高用量投与群で発生した22個の肝腫瘍中、Ha-ras遺伝子のコドン61において10 

CAA→CTAのトランスバージョン変異が1例だけ（4.5％）認められた（Schroeder 11 
et al. 1997参照46）。 12 
 13 
 14 
 15 
 16 

表 11 マウス 104 週間発がん性試験 17 

 18 
 19 

f. 26又は週間／41週間慢性毒性試験（遺伝子改変マウス） 20 
Tg.ACヘミ接合マウス（v-Ha-ras Tg マウス）（雌雄、各投与群15匹）におけ21 

るDCA（0、500、1,000、2,000 mg/L：雄0、75、145、240 mg/kg体重/日、雌0、22 
100、180、300 mg/kg体重/日）の26週間飲水投与試験、及びp53ヘテロ欠損マウ23 
ス（雌雄、各投与群15匹）におけるDCA（0、500、1,000、2,000 mg/L：雄0、24 
45、80、150 mg/kg体重/日、雌0、80、145、220 mg/kg体重/日）の26週間飲水25 
投与試験が行なわれた。また、Tg.ACヘミ接合マウス（雌雄、各投与群10匹）に26 
おけるDCA（0、500、1,000、2,000 mg/L：雄0、75、150、230 mg/kg体重/日、27 
雌0、90、185、265 mg/kg体重/日）の41週間飲水投与試験、及びp53ヘテロ欠損28 
マウス（雌雄、各投与群10匹）におけるDCA（0、500、1,000、2,000 mg/L：雄29 
0、45、80、140 mg/kg体重/日、雌0、65、140、220 mg/kg体重/日）の41週間30 
飲水投与試験が行われた。各投与群で認められた毒性所見を表12～15に示す。 31 

Tg.ACヘミ接合マウスを用いた26週間試験では、雄の500 mg/L以上投与群及32 
び雌の1,000 mg/L以上投与群で肝細胞の空胞変性が増加し、その程度も増大して33 
いた。また雌の500 mg/L投与群に胃上皮の角化亢進が認められた。 34 

Tg.ACヘミ接合マウスを用いた41週間試験では、細気管支・肺胞腺腫が雄の35 
1,000 mg/L投与群に認められた。肝細胞腺腫は雄の1,000 mg/L投与群にだけ認36 

投与群 雌 
3.5 g/L 
(438 mg/kg/日) 

体重増加率の減少、肝相対重量の増加、
肝細胞癌の発生頻度及び個体当たりの肝細胞癌発生数増加 

0.5 g/L 
(94 mg/kg/日) 

毒性所見なし
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められた。また、雄の500 mg/L投与群に甲状腺濾胞の変性が、雌の500、1,000 1 
mg/L投与群に卵巣嚢胞が認められた。 2 

p53ヘテロ欠損マウスを用いた26週間試験では、肝細胞空胞変性が雌の500 3 
mg/L以上の投与群で認められた。他、脳下垂体前葉の過形成が1,000 mg/L投与4 
群で認められ、胸腺細胞の壊死が雌の500 mg/L投与群で認められた。 5 

p53ヘテロ欠損マウスを用いた41週間試験では、卵巣嚢胞が雌の2,000 mg/L投6 
与群で認められた。 7 
以上より、著者らは、p53ヘテロ欠損マウスではDCAによる発がん性の証拠は8 

得られなかったが、Tg.ACヘミ接合マウスでは肺胞腺腫がDCA曝露に関連して増9 
加すると考えられたとしている（NTP 2007参照47）。 10 

 11 
表 12 Tg.AC ヘミ接合マウス 26 週間慢性毒性試験 12 

 13 
 14 

表 13 Tg.AC ヘミ接合マウス 41 週間慢性毒性試験 15 

 16 
  17 
 18 

19 

投与群 雄 雌 
1,000 mg/L 以上 
（雄；145 mg/kg 体重/日以上、 
雌；180 mg/kg 体重/日以上） 

肝細胞空胞変性 肝細胞空胞変性

500 mg/L 
（雄；75 mg/kg 体重/日、 
雌；100 mg/kg 体重/日） 

肝細胞空胞変性 胃上皮の角化亢進

投与群 雄 雌 
1,000 mg/L 
（雄；150 mg/kg 体重/日、 
雌；185 mg/kg 体重/日） 

細気管支・肺胞腺腫 卵巣嚢胞 

500 mg/L 
（雄；75 mg/kg 体重/日、 
雌；90 mg/kg 体重/日） 

甲状腺濾胞の変性 卵巣嚢胞 
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 1 
表 14 p53 ヘテロ欠損マウス 26 週間慢性毒性試験 2 

 3 
 4 

表 15 p53 ヘテロ欠損マウス 41 週間慢性毒性試験 5 

 6 
g. 100 又は週間／103 週間慢性毒性／発がん性併合試験（ラット）  7 

F344ラット（雄、各投与群60匹）におけるDCA（0、0.05、0.5、5.0 g/L：0、8 
3.6、40.2 mg/kg体重/日2、5.0 g/L群に関しては換算なし）の100週間飲水投与試9 
験が行われた。高用量投与群では重度で不可逆的な末梢神経障害が認められたた10 
め、60週目に屠殺した。各投与群で認められた毒性所見を表16に示す。 11 

40.2 mg/kg体重/日群では精巣の絶対及び相対重量の有意な増加が認められ、12 
肝細胞腺腫又は肝細胞癌を認めた動物の割合が24.1％と対照群の4.4％に比べて13 
有意に増加した（p<0.05）。3.6 mg/kg体重/日群では肝臓の病理組織学的変化は14 
認められなかった（DeAngelo et al. 1996参照48）。 15 
次に、同じ試験計画で、F344ラット（雄、各投与群78匹）におけるDCA（0、16 

2.5 から1.0 g/Lに漸減：0、139 mg/kg体重/日）の飲水投与試験が行われた。投17 
与群に末梢神経障害が生じたため濃度を順次下げて26週目に1.0 g/Lとし、103週18 
まで継続した。認められた毒性所見を表17に示す。 19 
投与群の最終平均体重は対照群の73％であり、有意な減少を示した。また、投20 

与群では肝相対重量及び腎相対重量の有意な増加、精巣絶対重量の有意な減少が21 
認められた。肝細胞癌を認めた動物の割合は対照群3％（1/33匹）に対し投与群22 
では21.4％（6/28匹）で有意に増加した（p<0.05）。過形成結節、肝細胞腺腫、23 
肝細胞癌を合わせた発生頻度は対照群6.1％に対して投与群32.1％で有意に増加24 

                                            
2 時間加重平均（TWA）用量。 

投与群 雄 雌 
2,000 mg/L 
（雄；150 mg/kg 体重/日、 
雌；220 mg/kg 体重/日） 

毒性所見なし 肝細胞空胞変性 

1,000 mg/L 
（雄；80 mg/kg 体重/日、 
雌；145 mg/kg 体重/日） 

脳下垂体前葉の過
形成 

肝細胞空胞変性 

500 mg/L 
（雄；45 mg/kg 体重/日、 
雌；80 mg/kg 体重/日） 

毒性所見なし 胸腺細胞壊死、肝細胞
空胞変性 

投与群 雄 雌 
2,000 mg/L 
（雄；140 mg/kg 体重/日、 
雌；220 mg/kg 体重/日） 

毒性所見なし 卵巣嚢胞 

1,000 mg/L 以下 
（雄；80 mg/kg 体重/日、 
雌；140 mg/kg 体重/日） 

毒性所見なし 毒性所見なし 
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し、肝細胞腺腫と肝細胞癌を合わせた発生頻度も対照群3.0％に対し投与群1 
28.6％で有意に増加した（各p<0.01）（参照48DeAngelo et al. 1996）。 2 

EPAでは100週間試験について、体重減少がみられない状態での精巣絶対重量3 
増加に基づき、一般毒性に関するLOAELを40.2 mg/kg体重/日、NOAELを3.6 4 
mg/kg体重/日としている（EPA 2005参照6）。しかしこの試験報告では、F344ラ5 
ットに高頻度に自然発生してヒトには外挿できない精巣間細胞腫が、対照群を含6 
む全群で97～100％の発生頻度で認められていることから、本専門調査会として7 
は、精巣重量増加を一般毒性影響とは判断できない。 8 
また、本専門調査会としては、本試験は設定された用量群が少ないこと、用量9 

の間隔が大きいことから、本試験により発がん性の用量依存性を評価することは10 
適切ではないと判断した。  11 

 12 
表 16 ラット 100 週間慢性毒性／発がん性併合試験 13 

 14 
 15 
 16 
 17 
 18 

 19 
 20 
 21 

表 17 ラット 103 週間慢性毒性／発がん性併合試験 22 
 23 
 24 
 25 
 26 
   27 
 28 
＜発がんメカニズム；参考データ＞ 29 

ACGIHではDCAをA3：動物での発がん性は確認されているがヒトの発がん性30 
との関連が不明（confirmed animal carcinogen with unknown relevance to 31 
humans）に分類している（参照8ACGIH 2005）。 32 

EPAは、DCAの曝露によるラット、マウスでの肝発がん機序について、再生33 
性過形成、特発的な遺伝子突然変異によるプロモーション作用、アポトーシス抑34 
制の関与を検討しているが、その作用機序を明らかにするにはデータ不充分と結35 
論している（EPA 2003a参照5）。例えば雄LEラットの初代培養肝細胞をDCA36 
（0.01～1.0 mM）で10～40時間処理した試験において、3H-チミジンの取り込み37 
量でみたDNA合成は促進されず、自然な細胞死が通常に比べて有意に減少した38 
ことから、DCAは直接的な変異原ではなくアポトーシスを抑制することが示唆39 
されるとした報告（Walgren et al. 2005参照49）等がある。 40 

投与群 雄 
5.0 g/L 不可逆的な末梢神経障害（60 週目に試験中止） 
0.5 g/L 
(40.2 mg/kg 体重/日) 

精巣絶対及び相対重量増加
肝細胞癌又は肝細胞腺腫の発生頻度増加 

0.05 g/L 
(3.6 mg/kg 体重/日) 

毒性所見なし

投与群 雄 
2.5 g/L から 1.0 g/L ま
で漸減 
(139 mg/kg 体重/日) 

最終体重減少、肝相対重量増加、腎相対重量増加、
精巣絶対重量減少、肝細胞癌、肝細胞癌/、肝細胞腺
腫の発生頻度増加 
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WHOも、DCAの曝露に伴い観察されたグリコーゲン沈着、ペルオキシソーム1 
増殖、シグナル伝達経路の変化、DNAの低メチル化等が発がんに関与するとの2 
仮説を立てることはできるかもしれないが、特に塩素処理された飲料水によりヒ3 
トが曝露されるような極めて低用量での発がん機序を確実に明らかにするには、4 
現在あるデータでは不充分であるとしている（WHO 2005参照4）。 5 

Carterら（2003）は、B6C3F1マウス肝臓におけるDCAの発がん機序解析試験6 
を行ない、前がん病変及び癌腫の発生が、高用量だけでなく低用量でも（0.05～7 
~3.5 g/L）認められたことから、遺伝毒性が認められないような低用量において、8 
非遺伝毒性的メカニズムが発がんに関与しているとしている（Carter et al. 20039 
参照50）。WHOは、このCarterらのデータにおいて、DCA曝露したマウスの肝10 
臓で、エオジン好性細胞巣、異型細胞巣、好塩基性細胞巣及び明細胞性細胞巣と11 
いう4種類の異なる変異細胞巣が認められたことから、発がんに至るメカニズム12 
には複数の経路が存在する可能性が示唆されているとしている（WHO 2005参照13 
4）。 14 

 15 
DNAの低メチル化については、B6C3F1マウス（雌雄）におけるDCA（3.2 g/L）16 

の7日間飲水投与試験で雄の腎臓のDNA及びc-myc遺伝子のメチル化が減少した17 
こと（参照51Tao et al. 2005）、またN-methyl-N-nitrosoureaでイニシエート18 
したB6C3F1マウス（雌）におけるDCA（25 mM）の44週間飲水投与試験で肝19 
腫瘍DNA中の5-メチル-シトシンが非腫瘍部位のDNA中に比べて減少したこと20 
（Tao et al. 1998参照52）等が報告されている。さらに、B6C3F1マウス（雌）21 
にDCA（3.2 g/L）の飲水投与とメチオニン（4.0、8.0 g/kg）の混餌投与を同時22 
に行った試験で、メチオニンがDCAによるDNA低メチル化を妨げ、個体当たり23 
の肝腫瘍発生数が減少したことから、発がんにおける低メチル化の重要性を示唆24 
した報告もある（Pereira et al. 2004参照53）。 25 
最近では、B6C3F1マウス（雄）におけるDCA（300 mg/kg体重）の経口投与26 

試験で、投与6時間後に腹膜洗浄細胞及び肝組織におけるスーパーオキシド陰イ27 
オン産生の増加（12時間後には対照群レベルまで回復）が、6時間後及び12時間28 
後に肝組織の脂質過酸化、DNA鎖切断がみられたこと等から、貪食の活性化に29 
より肝組織の酸化ストレスが誘導され、産生されたスーパーオキシド陰イオンに30 
より脂質過酸化やDNA切断を生じるかもしれないとした報告（Hassoun and 31 
Dey 2008参照54）があり、酸化ストレスが肝発がんに関連する可能性も示唆さ32 
れている。 33 

 34 
 35 
 ④ 神経毒性試験 36 
  a. 単回経口投与試験（ラット） 37 

300 mg/kg 体重以上を単回経口投与されたラットで可逆的な神経行動毒性（後38 
肢の握力低下等）がみられている（Moser et al. 1999 参照 39）。 39 

 40 
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  b. 8 又は週間／13 週間飲水投与試験（ラット）（②亜急性毒性試験 c．と同じ試1 
験） 2 

F344 ラット（雄、各投与群 9～18 匹、幼若又は離乳直後）及び LE ラット（雄、3 
各群 9～18 匹、幼若又は離乳直後）における DCA（0、0.25、1.25、2.5 g/L：4 
LE ラット 0、23、122、220 mg/kg 体重/日、F344 ラット 0、18、91、167 mg/kg5 
体重/日）の 8 週間飲水投与試験及び DCA（0、0.2、1、2 g/L：LE ラット 0、17、6 
88、192 mg/kg 体重/日、F344 ラット 0、16、89、173 mg/kg 体重/日）の 13 週7 
間飲水投与試験が行われた。 8 

8 週間の試験では、低用量投与群の F344 ラットに歩行異常が、中用量以上投9 
与群の LE ラット及び F344 ラットに歩行異常、四肢の握力低下がみられた。 10 

13 週間の試験では、両系統のラットで低用量投与群から歩行異常が、中用量11 
以上投与群の LE ラット及び高用量投与群の F344 ラットで後肢の握力低下がみ12 
られ、これらは高用量投与群の F344 ラットで最も顕著に観察された。また F34413 
ラットではさらに自発運動の低下、立ち直り反射障害、前肢の筋力低下（foot 14 
splay の増加）がみられた。両系統の高用量投与群では振戦、筋弛緩、瞳孔反射15 
の阻害がみられた（Moser et al. 1999 参照 39）。 16 

EPA は 8 週間試験における F344 ラットの LOAEL を 18 mg/kg 体重/日、LE17 
ラットの LOAEL を 122 mg/kg 体重/日、NOAEL を 23 mg/kg 体重/日とし、1318 
週間試験における F344 ラットの LOAEL を 16 mg/kg 体重/日、LE ラットの19 
LOAEL を 17 mg/kg 体重/日としている。F344 ラットは LE ラットより感受性が20 
高く、離乳直後の動物は幼若ラットよりやや感受性が高いようであった（EPA 21 
2003a、2005 参照 5、6）。 22 

 23 
c. 3 か月間強制経口投与試験（ラット）（②亜急性毒性試験 d.と同じ試験） 24 

SD ラット（雌雄、各投与群 10 匹）における DCA（0、125、500、2,000 mg/kg25 
体重/日）の 3 か月間強制経口投与試験が行われた。 26 
主な毒性症状は、後肢の麻痺及び頻尿であった。投与群の雌雄ラットの大脳及27 

び小脳では白質有髄神経線維の空胞変性に特徴づけられる病変が認められた（大28 
脳及び小脳を合あわせた発生頻度は低用量投与群で 60％、中用量及び高用量投29 
与群は 100％）（Katz et al. 1981 参照 40）。 30 

WHO は、臓器重量への影響及び脳の障害がみられた 125 mg/kg 体重/日（最31 
低用量）を本試験の LOAEL としているた（WHO 2005 参照 4）。 32 

 33 
  d. 90 日間経口投与試験（イヌ）（②亜急性毒性試験 e.と同じ試験） 34 

ビーグル犬（雌雄、各投与群 5 頭）における DCA（0、12.5、39.5、72 mg/kg35 
体重/日）の 90 日間経口投与試験が行われた。DCA はゼラチンカプセルを用い36 
て投与した。 37 

72 mg/kg 体重/日投与群で、呼吸困難及び後肢の部分的麻痺が認められ、12.5 38 
mg/kg 体重/日以上の群で大脳、小脳での病理組織学的変化である白質有髄線維39 
（髄鞘部）の中程度の空胞変性がみられた。 40 
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本研究の著者らは、最低用量投与群の雄で大脳の白質有髄線維の空胞変性等が1 
みられているためので、NOAEL を決められないとしているた（Cicmansec et al. 2 
1991 参照 41）。 3 

 4 
〔参考〕 5 

ラットのシュワン細胞や後根神経節を 1～20 mM の DCA に 12 日間曝露した6 
in vitro 試験において用量依存的かつ可逆的なミエリン化の減少、ニューロンやグ7 
リア細胞の生存阻害等がみられることから、DCA による末梢神経系への影響に8 
おけるはミエリン関連タンパク質の可逆的な阻害のが関与を示唆しているかも9 
しれないとした報告もある（Felitsyn et al. 2007 参照 55）。 10 

 11 
 ⑤ 免疫毒性試験 12 

a. 28 日間免疫毒性試験（マウス） 13 
B6C3F1マウス（雌）における DCA（125、250、500、1,000、2,000 mg/L）14 

の 28 日間飲水投与試験が行われた。 15 
肝重量の用量依存的な増加、網状赤血球数の低下以外の毒性所見はほとんどみ16 

られず、ヒツジ赤血球に対する免疫グロブリン M（IgM）液性免疫反応、腹膜マ17 
クロファージの活性、ナチュラルキラー細胞活性等に対する実質的な影響はみら18 
れなかった。 19 
著者らは、水の消毒副生物として飲料水中に生じる DCA にヒトが曝露される20 

場合、免疫系は主要な標的組織ではないと思われるとしている（NTP 2002 参照21 
56）。 22 

 23 
  b. 12 週間免疫毒性試験（マウス） 24 

B6C3F1マウス（雌、各投与群 6 匹）における DCA（0、500 mg/L：0、92 mg/kg25 
体重/日）の 12 週間飲水投与試験が行われた。 26 
投与群において肝重量が増加し（p<0.05）、肝細胞中への脂質の蓄積が観察さ27 

れた。血清中の総免疫グロブリン G（IgG）量は投与群で増加したが、統計学的28 
な有意差はみられず、有意な増加（p<0.05）は IgG3 のみでみられた。また、投29 
与群においては血清中サイトカイン、顆粒球コロニー刺激因子（G-CSF）の濃度30 
が増加した（統計学的な有意差なし）他、肝臓においてヘルパーT 細胞特異的な31 
サイトカイン（インターロイキン（IL）-4、IL-5、IL-10）、インターフェロンガ32 
ンマ、顆粒球単球コロニー刺激因子（GM-CSF）、炎症性サイトカイン（IL-6、IL-12、33 
G-CSF）及びケモカイン濃度が有意に増加した（参照 57Cai et al. 2007）。 34 

 35 
 ⑥ 生殖・発生毒性試験 36 

a. 生殖・発生毒性試験（ラット） 37 
LE ラット（雌、各投与群 19～21 匹）における DCA（第一の試験では 0、900、38 

1,400、1,900、2,400 mg/kg 体重/日、第二の試験では 0、14、140、400 mg/kg39 
体重/日）の妊娠 6～15 日の経口投与試験が 2 回行われた。各投与群で認められ40 
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た毒性所見を表 18 に示す。 1 
母動物について、140 mg/kg 体重/日以上の投与群で有意な体重増加抑制及び肝2 

臓、腎臓、脾臓の腫大、400 mg/kg 体重/日以上の投与群で腎臓及び脾臓重量の増3 
加、1,400 mg/kg 体重/日以上投与群で死亡が認められ、全投与群において肝相対4 
重量の増加（p<0.05）が認められた。900 mg/kg 体重/日以上の投与群で一腹当た5 
り着床後胚損失率の増加が、2,400 mg/kg 体重/日投与群で一腹当たり生存胎児数6 
の減少が認められた。妊娠率、一腹当たり総着床数、着床前死亡率に変化は認め7 
られなかった。胎児の体重及び頭殿長は 400 mg/kg 体重/日以上投与群で減少し8 
た。140 mg/kg 体重/日以上投与群で軟組織（泌尿生殖器系、眼窩）の奇形が、400 9 
mg/kg 体重/日以上投与群で心臓の奇形（心室中隔欠損）が、1,400 mg/kg 体重/10 
日以上投与群で外表奇形が用量依存的に増加した（Smith et al. 1992 参照 16）。 11 

EPA 及び WHO では、これらの試験における NOAEL を、母動物及び発生毒12 
性のいずれについても 14 mg/kg 体重/日としている。これは、140 mg/kg 体重/13 
日（LOAEL）で母動物に体重増加抑制及び臓器腫大、胎児に軟組織の奇形がみ14 
られたことに基づくものである（EPA 2003a、WHO 2005 参照 4、5）。 15 

 16 
表 18 ラット生殖発生毒性試験 17 

 18 
b. 発生毒性試験（ラット） 19 

SD ラット（雌、対照群 19 匹、投与群 20 匹）における DCA（0、300 mg/kg20 
体重/日）の妊娠 6～15 日の強制経口投与試験が行われた。認められた毒性所見21 
を表 19 に示す。 22 

DCA 投与により、一腹当たりの胎児体重は減少した（p<0.05）。投与群の胎児23 
に、肉眼による検査では眼の奇形はみられなかったが、一腹当たりの水晶体及び24 
眼球の面積、瞳孔間隔が減少した（p<0.05）。しかし、胎児の頭の横断面積で水25 
晶体及び眼球の面積を補正した場合、対照群との差異はみられず、瞳孔間隔につ26 
いても、胎児体重で補正すると対照群との差異はみられなくなった。 27 
以上より、著者らはこの曝露条件で DCA が特異的に胎児の眼の発達を阻害す28 

るかどうかは明確でない、と結論している（Warren et al. 2006 参照 58）。 29 
 30 

表 19 ラット発生毒性試験 31 

投与群 親動物 児動物 
2,400 mg/kg 体重/日  一腹当たり生存胎児数の減少 
1,400 mg/kg 体重/日
以上 

死亡 
 

外表奇形の増加

900 mg/kg 体重/日
以上 

－ 一腹当たり着床後胚損失率の増加

400 mg/kg 体重/日
以上 

腎臓・脾臓の重量増加
 

体重・頭殿長の減少、心奇形の増加

140 mg/kg 体重/日
以上 

体重増加抑制、肝臓・腎臓・
脾臓の腫大 

軟組織（泌尿生殖器系、眼窩）の奇形の
増加 

14 mg/kg 体重/日 毒性所見なし 毒性所見なし

投与群 児動物 
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 1 
 2 

 3 
c. 14 日間経口投与試験（ラット） 4 

SD ラット（雄、各投与群 8 匹）における DCA（0、18、54、160、480、1,440 5 
mg/kg 体重/日）の 14 日間経口投与試験が行われた。各投与群で認められた毒性6 
所見を表 20 に示す。 7 

480 mg/kg 体重/日以上投与群で精巣上体重量の減少、精子の頭部及び先体の変8 
形が認められた。160 mg/kg 体重/日以上の投与群で精巣上体管内の精子数の減9 
少、融合精子数の増加、精子形態異常、運動精子の割合の減少がみられた。54 10 
mg/kg 体重/日以上の投与群で排精の遅れ、異型の残余体形成が認められた（参11 
照 59Linder 1997）。 12 

EPA では精子形成異常に基づき、本試験の NOAEL を 18 mg/kg 体重/日、13 
LOAEL を 54 mg/kg 体重/日としている（EPA 2005 参照 6）。 14 

 15 
表 20 ラット 14 日間亜急性毒性試験 16 

 17 
 18 
 19 
 20 
 21 
 22 
  d. 10 週間強制経口投与試験（ラット） 23 

LE ラット（雄、各投与群 18～19 匹）における DCA（0、31.25、62.5、125 mg/kg24 
体重/日）の 10 週間強制経口投与試験が行われた。各投与群で認められた毒性所25 
見を表 21 に示す。 26 
中用量以上投与群で体重減少、腎臓・脾臓の相対重量及び肝臓絶対重量の増加27 

が、全投与群で肝臓相対重量の増加、包皮腺及び精巣上体の絶対重量の減少28 
（p<0.05）がみられた。中用量以上投与群で運動精子の割合の減少（p<0.05）、29 
精子の運動性への影響（速さ、直線性等）、精巣上体の精子頭部数の減少、排精の30 
障害がみられ、高用量投与群では付属生殖器（前立腺、精嚢）重量減少、精巣相31 
対重量増加も観察された。精巣組織に障害はみられなかった。受精率は高用量投32 
与群で低下したものの、統計学的有意差はなかった（参照 60Hunter et al. 2006）。 33 

EPA では、包皮腺及び精巣上体の重量変化、精子形成の障害に基づき、31.25 34 
mg/kg 体重/日を本試験の LOAEL としている（EPA 2003a 参照 5）。 35 
 36 

表 21 ラット 10 週間亜急性毒性試験 37 

300 mg/kg 体重/日 体重減少
一腹当たりの水晶体及び眼球の面積、瞳孔間隔の減少 

投与群 雄 
480 mg/kg 体重/日以上 精巣上体重量減少、精子頭部・先体の変形 
160 mg/kg 体重/日以上 精巣上体管内の精子数減少、融合精子数増加、 

精子形態異常、運動精子の割合減少 
54 mg/kg 体重/日以上 排精の遅れ、異型の残余体形成

18 mg/kg 体重/日 毒性所見なし

投与群 雄 
125 mg/kg 体重/日 前立腺・精嚢の重量減少、精巣の相対重量増加、受精率低

下（有意差なし） 
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 1 
 2 
 3 
 4 
 5 
 6 
 7 

e. 3 か月間強制経口投与試験（ラット）（②亜急性毒性試験 d．3 か月間亜急性8 
毒性試験（ラット）と同じ試験） 9 

SD ラット（雌雄、各投与群 10 匹）における DCA（0、125、500、2,000 mg/kg10 
体重/日）の 3 か月間強制経口投与試験が行われた。各投与群で認められた毒性11 
所見を表 22 に示す。 12 

500 mg/kg 体重/日以上の投与群雄の精巣精上皮に変性、合胞体巨細胞が観察13 
され、2,000 mg/kg 体重/日投与群の全雄ラットで無精子症がみられた。2,000 14 
mg/kg 体重/日投与群の一部の雄ラットでは、5 週間の回復期間後に精上皮の再生、15 
精子形成がみられた。雌ラットの生殖組織（卵巣、子宮、乳腺）への影響はみら16 
れなかった（Katz et al. 1981 参照 40）。 17 

 18 
表 22 ラット 3か月間亜急性毒性試験 19 

 20 
 21 
 22 
 23 

f. 13 週間強制経口投与試験（イヌ） 24 
ビーグル犬（雌雄、各投与群 3～4 頭）における DCA（0、50、75、100 mg/kg25 

体重/日）の 13 週間強制経口投与試験が行われた。各投与群で認められた毒性所26 
見を表 23 に示す。 27 
全投与群の雄で前立腺の萎縮、精巣の変化（精上皮の変性、ライディッヒ細胞28 

の空胞変性、合胞体巨細胞の形成）が観察され、これらについては著者らによる29 
はと用量依存的な反応であったとしている（データなし）。5 週間の回復期間後、30 
一匹の雄犬の前立腺は正常化し、精子形成を伴う精上皮の再生がみられた（Katz 31 
et al. 1981 参照 40）。 32 

EPA では、50 mg/kg 体重/日を本試験の LOAEL としている（EPA 2003a 参照33 
5）。 34 

 35 
表 23 イヌ 13 週間亜急性毒性試験 36 

 37 
 38 
 39 
 40 

62.5 mg/kg 体重/日以上 体重減少
腎臓・脾臓の相対重量増加、肝臓絶対重量増加 
運動精子比率の減少、精子の運動性への影響、精巣上体の
精子数減少、排精障害 

31.25 mg/kg 体重/日以上 肝臓相対重量増加、包皮腺・精巣上体の絶対重量減少

投与群 雄 
2,000 mg/kg 体重/日 無精子症（全ラット）

500 mg/kg 体重/日以上 精巣の精上皮の変性、合胞体巨細胞形成 
125 mg/kg 体重/日 毒性所見なし

投与群 雄 
50 mg/kg 体重/日以上 前立腺の萎縮、精巣の変化（精上皮の変性、ライディッヒ

細胞の空胞変性、合胞体巨細胞の形成） 
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〔参考〕 1 
その他、in vitro の試験として、受精 8日の CD-1マウス胚を摘出しDCA（11,000 2 

μM）に 1、3、6、26 時間曝露した試験において、6 時間以上曝露群で胚の形態3 
異常（頭の神経管閉鎖異常、前脳の低形成、咽頭弓の低形成、眼や心臓の形態異4 
常等）が有意に増加した（p<0.05）との報告及び妊娠 9.5 日の SD ラット胚を摘5 
出し 48 時間曝露した試験において、2,500 μM 以上曝露群で奇形が増加した（36 
割以上）他、頭殿長の減少、神経襞の閉鎖障害、尾の発達遅延等が観察されたと7 
の報告がある（Andrew et al. 2004、Hunter et al. 2006 参照 61、62）。 8 

 9 
 ⑦ 遺伝毒性試験 10 

DCA の in vitro 及び in vivo 試験結果を表 24 及び表 25 に示す。 11 
WHO は DCA の遺伝毒性について「結論を出すことはできない」としている。12 

一方、IARC は DCA について「in vitro 及び in vivo で遺伝毒性があり、遺伝毒性作13 
用が発がん機序に寄与するかもしれない」としており、ACGIH も「DCA は弱い変14 
異原性がある」としている。EPA は「少なくとも発がん頻度増加が検出され得る in 15 
vivo 曝露レベルの DCA は遺伝毒性を生じるかもしれないと推測するのが妥当と考16 
える。より低用量で遺伝毒性があるかどうかは不明である」と結論している（ACGIH 17 
2005、IARC 2004、EPA 2003a、WHO 2005 参照 4、5、7、8）。 18 
また、飲料水の消毒副成物の遺伝毒性や発がん性についての最近のレビュー論文19 

では、DCA の変異原性は高濃度でのみみられる弱いものであり、発がんに主要な役20 
割を担っていないと思われると報告している（Richardson et al. 2007 参照 63）。 21 

 22 
a. in vitro 試験 23 

Salmonella typhimuriumを用いた復帰突然変異試験では陽性結果と陰性結果が混24 
在しており、明確な再現性が得られていない。細菌を用いた複数の DNA 損傷試25 
験では陽性であるが、培養細胞を用いた DNA 損傷試験（コメットアッセイ、DNA26 
鎖切断試験）では陰性である。マウスリンパ腫細胞での変異原性試験結果には陰27 
性の報告と弱い陽性の報告があり一貫性がない。チャイニーズハムスター卵巣由28 
来細胞株（CHO）培養細胞を用いた染色体異常試験は陰性である。 29 

 30 
表 24 DCA の in vitro 遺伝毒性試験結果（EPA 2003a 参照 5を改変） 31 

試験の種類 
（名称） 

対象 試験結果 備考 著者名、発行年

代謝
活性有

代謝
活性無

原核生物： 
DNA 損傷試
験 

S. typhimurium 
TA1535 
（umu 試験） 

＋ － 58.5 μg/mL Ono et al. 1991（参照
64） 

E. coli 
PQ37（SOS 試験） 

－ ＋ 500 μg/mL Giller et al. 1997（参
照 65） 

Λ ﾌﾟﾛファージ
誘発試験 

E. coli 
WP2 

＋ ＋ 2,500 μg/mL DeMarini et al（参照
67） 
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復帰突然変異
試験 

S. typhimurium 
TS24 、 TA2332 、
TA1950 

－ － 31,000 μg/mL Waskell, 1978（参照
67） 

S. typhimurium 
TA100 

－ － Fox et al. 1996（参照
68） 
Herbert et al. 1980
（参照 69） 
Matsuda et al. 1991
（参照 70） 

＋ ＋ 1 μg/mL
 
100～7,500 μg/mL

Demarini et al（参照
66） 
Giller et al. 1997（参
照 65） 
Kargalioglu et al（参
照 71） 

－ ＋ NTP 2007（参照 47）
S. typhimurium 
TA1535 

－ － Fox et al. 1996（参照
68） 
Herbert et al. 1980
（参照 69） 

－ ＋ NTP 2007（参照 47）
S. typhimurium 
TA1537、TA1538 

－ － Fox et al. 1996（参照
68） 
Herbert et al. 1980
（参照 69） 

S. typhimurium 
TA98 

－ － Fox et al. 1996（参照
68） 
NTP 2007（参照 47）

＋ ＋ 1～10 μg/plate Herbert et al. 1980
（参照 69） 

－ ＋ Kargalioglu et al（参
照 71） 

S. typhimurium 
RSJ100 

－ ＋ Kargalioglu et al（参
照 71） 

E. coli 
WP2uvrA 

－ － Fox et al. 1996（参照
68） 

真核生物： 
DNA 鎖切断
試験 

マウス肝細胞 
ラット肝細胞 
ヒトリンパ芽球 

No data －
－ 
－ 

Chang et al. 1992（参
照 72） 
 

DNA 損傷試
験（コメット
アッセイ） 

CHO 細胞 No data － Plewa et al（参照 73）

マウスリンフ
ォーマ試験 

マウスリンパ腫細
胞 L5178Y/TK+/- 

－ － Fox et al., 1996（参照
68） 

マウスリンフ
ォーマ試験 

マウスリンパ腫細
胞 L5178Y/TK+/- 

No data ±
＋ 
 
－ 

突然変異
染 色 体 異 常 (800 
mg/mL) 
小核誘発 

Harrington-Brock et 
al. 1998（参照 74） 

染色体異常試
験 

Chinese hamster 
ovary (CHO）細胞 

－ － Fox et al. 1996（参照
68） 

＋：陽性、－：陰性、±：弱い陽性 1 
 2 

b. in vivo 試験 3 
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マウス末梢血を用いた小核試験では、最高用量の 3.5 g/L、9 日間投与で弱い増1 
加がみられたが、28 日間投与では陰性であった。同時に行われたコメットアッセ2 
イでは 28 日間投与でも DNA 損傷性は検出されなかった（Fuscpe et al. 1996 参3 
照 75）。Fox らによるラットを用いた小核試験は陰性であった（Fox et al. 19964 
参照 68）。また、NTP で実施された Tg.AC マウス（v-H-ras）、p53 欠損マウス5 
を含むマウス小核試験でも陰性と報告されている（参照 47NTP 2007）。マウス又6 
は ラ ッ ト を 用 い た DNA 損 傷 試 験 、 マ ウ ス DNA 中 の 8-OHdG7 
（8-hydroxydeoxyguanosine）生成試験では、陽性、陰性の相反する結果が報告8 
されている。 9 

Big Blue トランスジェニックマウスの肝細胞における遺伝子変異試験では、最10 
高用量の 3.5 g/L、60 週間投与で 2 倍ほどの増加がみられているが、4 週間及び11 
10 週間投与では陰性であった（IARC 2004 参照 7）。 12 

13 
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 1 
表 25 DCA の in vivo 遺伝毒性試験結果（参照 5を改変） 2 

試験の種類 
（名称） 

対象 試験結果 著者名、発行年

小核試験 マウス（末梢血） ±（3.5 g/L、9 日間飲水投与）
－（3.5 g/L、28 日間飲水投与）  

Fuscoe et al., 1996
（参照 76） 

ラット（骨髄） － Fox et al., 1996（参
照 68） 

Tg.AC ヘミ接合マウス
（雌雄） 
末梢血赤血球 

－（26 週間経皮投与、飲水投与） NTP 2007（参照 47）

p53（+/-）マウス（雌雄）
末梢血赤血球 

－（26 週間飲水投与）

B6C3F1マウス（雌雄）
末梢血赤血球 

－（雄；3 か月飲水投与）
 

DNA 損傷試験 
（コメットアッ
セイ） 

マウス白血球 －（3.5 g/L、28 日間飲水投与） Fuscoe et al., 1996
（参照 76） 

マウス肝臓、脾臓、胃、
十二指腸上皮細胞 
ラット肝臓 

－ Chang et al., 1992
（参照 72） 

マウス肝臓 
ラット肝臓 

＋
＋ 

Nelson & Bull,
1988（参照 77） 
Nelson et al., 1989
（参照 78） 

遺伝子突然変異
試験 

トランスジェニックマ
ウス（Big Blue）肝臓 

＋ (3.5 g/L、60 週間飲水投与)
－ (3.5 g/L、4・10 週間飲水投
与) 
－ (1.0 g/L、4・10・60 週間飲
水投与) 

Leavitt et al., 1997
（参照 76） 

＋：陽性、－：陰性、±：弱い陽性 3 

 4 
（３）ヒトへの影響 5 

DCA は乳酸アシドーシス、糖尿病、家族性高脂血症の患者の治療薬として使用6 
されている。 7 
先天性乳酸アシドーシスの治療目的で DCA（25～50 mg/kg 体重/日）を最長 58 

年間、経口あるいは経静脈投与されたヒトにおいて、鎮静作用（患者の 50％）、可9 
逆的な（投薬中止後 6 か月以内に完全に回復）末梢神経障害（3 例）がみられた。10 
また、DCA（25～75 mg/kg 体重/日）を数か月間経口投与された先天性乳酸アシド11 
ーシスの子どもで、血清中のアミノ基転移酵素の増加（2 倍）がみられた（Stacpoole 12 
et al. 1998a、1998b 参照 13、7980）。 13 
糖尿病あるいは高脂血症の治療目的で DCA（3～4 g/日：体重 70 kg を仮定する14 

と 43～57 mg/kg 体重/日相当）を 6～7 日間経口投与された患者の一部に、軽い鎮15 
静作用、空腹時血糖値の有意な低下、血漿中の乳酸及びアラニンの減少、血漿コレ16 
ステロール値の低下、尿酸排泄の減少及びそれに伴う血中尿酸値の増加がみられた17 
が、症状は一般的に可逆的であった（Stacpoole et al. 1978 参照 8081）。 18 
高脂血症の治療のため DCA（50 mg/kg 体重/日）を 1 週間投与され、その後別の19 

薬剤の投与に切り替えたがコレステロール値が増加したため再度 DCA を投与され20 
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ることになった 21 歳男性の症例報告がある。患者は 16 週後に四肢の指のうずきを1 
訴え、身体検査で顔及び指のわずかな筋力低下、深部腱反射の低下又は消失、下肢2 
筋肉群の筋力低下（遠位筋で顕著）が、また筋電計による検査で足の筋肉の脱神経3 
性変化、両後部脛骨神経の伝導速度の軽度の遅延が認められた。これらの観察され4 
た末梢神経障害は投薬中止6か月後には回復した（Stacpoole et al. 1979参照8182）。 5 
なお、WHO 等の諸機関では、これらヒトでの研究は病気を有する患者を対象に6 

しているため、健康なヒト集団での影響を判断するには適切でない（WHO 20057 
参照 4）としている。 8 
最近の同様の研究としては、A3243G 遺伝子変異を有する MELAS（ミトコンド9 

リア筋症、脳症、乳酸アシドーシス、脳卒中様発作）患者 30 名に DCA（25 mg/kg10 
体重/日）を 3 年間経口投与した無作為化二重盲検プラセボ対照交差試験で、末梢神11 
経毒性（四肢末端部の知覚異常や無感覚、亜急性歩行障害等の臨床症状、神経伝導12 
の変化）がみられたとの報告（Kaufmann et al. 2006 参照 8283）、先天性乳酸アシ13 
ドーシスの子どもを対象とした疫学試験（Stacpoole et al. 2006、2008 参照 8384、14 
8485）等がある。 15 
生殖毒性については、DCA を含むハロ酢酸及びトリハロメタンによる母親の飲16 

水曝露が出生時体重や子宮内での成長等に及ぼす影響について調べた後ろ向きコ17 
ホート研究がある。対象は、米国アリゾナ州の三つの水処理施設から水の供給を受18 
けている地域に 1998年 1月～2003年 3月に居住していた母親からの全出生児及び19 
死亡胎児 48,119 例で、曝露量は水処理施設による 1998～2002 年の測定値から推20 
定された。妊娠後期に 8 μg/L 以上の DCA を含む水を摂取していた母親において、21 
子宮内発育遅延のリスクが増大し（オッズ比 1.28； 95％信頼区間 1.08～1.51）、22 
妊娠37～40週のリスクが最大であった（オッズ比1.27； 95％信頼区間1.02～1.59）。23 
この結果から著者らは、DCA による胎児発育への影響の臨界期は妊娠 37～40 週で24 
あることが示唆されるとしている（Hinckley et al. 2005 参照 8586）。水の消毒副25 
成物による曝露と生殖毒性の関連についての後ろ向きコホート研究は米国マサチ26 
ューセッツ州の出生児についても行われているが、DCA の曝露（平均 15 μg/L、最27 
大 24 μg/L）と出生時体重、妊娠期間、早産との間に関連はみられていない（Wright 28 
et al. 2004 参照 8687）。 29 
カナダのオンタリオ州ノバスコシアのある地域に、1999～2001 年の間、少なく30 

とも妊娠 5 か月まで住んでおり、そこで死産した 112 例及び生児を出生した 39831 
例（無作為抽出）の母親を対象に、症例対照研究が行われた。これらの母親には家32 
庭、職場での飲水量や水を使った行動について電話でのインタビューが実施された。33 
公共水道を使っている母親についてはその地域の水道水サンプルを収集し DCA 等34 
への曝露量を推定した結果、症例、対照ともに 10％以上が家庭の水を介して 30 μg/L35 
を超える DCA に曝露されていた。ロジスティック回帰分析を用いて相対危険度（オ36 
ッズ比）、95％信頼区間を計算した結果、中用量曝露群の相対危険度が 1.99（95％37 
信頼区間 1.05～3.76）で死産リスクとの関連がみられたが、これを総トリハロメタ38 
ン曝露で補正すると相対危険度が 1.45（95％信頼区間 0.72～2.91）となり、関連39 
はみられなかった（King et al. 2005 参照 8788）。 40 
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 1 
２．国際機関等の評価（表 26-1、26-2） 2 
（１）国際がん研究機関 International Agency for Research on Cancer（IARC） 3 

グループ2B：ヒトに対して発がん性の可能性がある（possibly carcinogenic to 4 
humans）。 5 

IARCは、DCAは、実験動物での十分な発がんの証拠（sufficient evidence）が6 
あるがヒトでの発がんデータは不十分であるとしている（IARC 2004参照7）。 7 
なお、IARCは1995年の時点ではヒトへの発がん性の十分な証拠が得られていな8 

いためにグループ3（ヒトに対するへの発がん性について分類できない）としてい9 
たが、2002年にさら更に多くのDCAのデータの見直しを行い、グループ2Bに改め10 
た。新しいデータとして、マウス（DeAngelo et al. 1999参照32、Pereira 199943、11 
Bull et al. 200244、Schroeder et al. 199746）及びラット（DeAngelo et al. 1996参照12 
48）を用いた飲水投与試験で肝腫瘍が認められたことが記載されている。（IARC 13 
199 参照8889）。 14 

 15 
（２）FAO/WHO 合同食品添加物専門家会議 Joint Expert Committee on Food Additives16 
（JECFA） 17 
  評価書なし 18 
 19 
（３）WHO 飲料水水質ガイドライン第 3 版 一次及び二次追補包括版（参照 8990）、20 

第 4版（参照 3）及び根拠文書（WHO 2005、2008、2011 参照 4） 21 
WHO 飲料水水質ガイドラインの評価の概要は以下のとおりである。 22 
DCA のラット、マウスでの発がん性は多数の研究で観察されている。遺伝毒性23 

については、特に低用量では、結論を出すにはデータが不充分と考えられる。 24 
雄のマウスでの腫瘍発生頻度に関するデータ（DeAngelo et al. 1999参照32）を、25 

DCA の発がんリスクの定量に使用する。DCA（0、8、84、168、315、429 mg/kg26 
体重/日）に 2 年間曝露された雄 B6C3F1マウスの肝細胞癌及び腺腫の値を EPA の27 
ベンチマークドースソフトウェア（version 1.3.1）に当てはめて BMDL10を推算し、28 
線形多段階モデルを用いて算出された SF は、0.0075 (mg/kg 体重/日)-1である。 29 
 30 
〔参考〕 31 

ヒトの体重を 60 kg、1 日の飲水量を 2 L と仮定すると、過剰生涯発がんリスク32 
が 10-4、10-5、10-6 の場合の飲料水中の DCA 濃度は、それぞれ 400、40、4 μg/L33 
である。ガイドライン値は、10-5過剰発がんリスクに対応する 40 μg/L である。し34 
かし、水を適切に消毒処理した場合、DCA を 40 μg/L 未満に維持することはでき35 
ないと思われるため、ガイドライン値は暫定的に 50 μg/L とする。 36 

 37 
（４）米国環境保護庁 統合リスク情報システム（US EPA/IRIS） 38 
Integrated Risk Information System (IRIS)（EPA 2003a 参照 5） 39 

EPA／IRISでは、化学物質の評価を、TDIに相当する経口RfDとして慢性非発が40 
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ん性の情報を提供している。また、もう一方で、発がん影響について、発がん性分1 
類についての情報を提供し、必要に応じて、経口曝露によるリスクについての情報2 
を提供している。 3 

 4 
 ① 経口 RfD 5 

臨界影響 用量＊ 不確実係数（UF） 修正係数

（MF） 

参照用量

（RfD） 

精巣、大脳、肝臓の病変 

イヌ亜急性経口投与 

（Cicmanec et al. 1991 参

照 41） 

NOAEL： なし 

LOAEL： 12.5 

mg/kg 体重/日  

3,000 

（10×3×10×3

×3）＊＊ 

1 4×10-3 

mg/kg 体重/

日 

*この試験データからベンチマークドース法を用いて分析した結果は NOAEL/LOAEL 法を用いた分析より信頼性6 
が低いと考えられた。 7 
**個体差: 10×種差: 3×LOAEL 使用: 10×慢性毒性試験でないデータ使用: 3×データベース不足: 3 8 

この試験はよくデザインされ適切なエンドポイントを用いているため、信頼性は高い。しかしヒトとイヌの代9 
謝を比較したデータはなく、また毒性が親化合物によるものなのか代謝物によるものかいまだ確立されていない。10 
研究の包括性ではなくその質から、データベースの信頼性は中等度と考えられる。以上より、RfD の信頼性は中等11 
度である。 12 
 13 
 ② 発がん性 14 

a. 発がん性分類 15 
EPA は DCA が発がん物質であることを示すヒトのデータはないとしている。16 

しかし、最低二つの実験動物種において DCA が発がん物質であると結論するに17 
十分な証拠がある。雌雄マウス及び雄ラットにおける肝細胞腺腫及び肝細胞癌の18 
発生頻度は統計学的に有意であり、用量依存的である。ラット及びマウスにおい19 
て、肝細胞腺腫や肝細胞癌への移行が予想される大型の変異肝細胞巣（LFCA：20 
以前は過形成結節 hyperplastic nodules と呼ばれていた所見）が増加した。さら21 
に、以下のような情報がある。 22 
（a）別個のいくつかの試験において、およそ同等の用量で陽性結果が一貫して23 

得られている。 24 
（b）2 種の動物で腫瘍形成部位が一致している。 25 
（c）腫瘍の発生頻度と個体当たりの腫瘍発生個数に用量反応関係があることを26 

示す明確な証拠がある。 27 
（d）肝細胞癌にいたる増殖性病変の多様な形態像から、腫瘍は明らかに複数の28 

肝細胞系統から発生していると推測され3、作用機序が一つであることを支持29 
する明確なデータがない。 30 

したがって、DCA はヒトに対して発がん性がありそうな物質（likely to be a 31 
carcinogen in humans）であるとしている。 32 
なお、EPA（EPA 2005 参照 5）は、1996 年に DCA の発がん性の証拠の重み33 

づけについてのレビューを公表した。このレビューでは、EPA の発がん性物質34 

                                            
3 原文 ”apparent development of tumors from more than one hepatic cell line”より意訳。 
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リスク評価指針（1986）に従い、DCA をグループ B2（ヒトに対しておそらく1 
発がん性あり）に分類した。 2 

 3 
 4 
 5 

b. 経口曝露によるリスク評価 6 
EPA は DCA による過剰発がんリスクを、ベンチマークドース法で多段階モデ7 

ルを用いて算出した BMDL10 から直線外挿法により推定した。用量-反応評価は8 
DeAngelo ら（参照 321999）による雄 B6C3F1 マウスの飲水投与試験における9 
肝臓腺腫及び肝細胞癌の発生頻度データに基づき行われた。この際、最高用量が10 
最大耐容量に近かったためこの群のデータを除外し、その他の用量についてはマ11 
ウスへの投与量を基に、ヒトに対して毒性学的に等しいとみなせる用量を算出し12 
て用いた。その結果、当該物質に体重 1 kg 当たり 1 mg の用量で生涯にわたり13 
経口曝露した時にこの曝露に関係してがんが生じるリスク（経口 SF、高い方の14 
95％信頼限界で表す）は 0.05 となった。 15 
この値に基づき、成人体重を 70 kg、一日の飲水量を 2 L と仮定して、飲料水16 

ユニットリスク（当該物質を 1 L 当たり 1 μg 含む飲料水を生涯にわたり摂取す17 
るときの過剰発がんリスク）を算出したところ、1.4×10-6 となる。また、この18 
値に基づき、摂取したときに一定の発がんリスクレベルとなる飲料水中の濃度を19 
算出すると、下表のようになる。 20 
・経口傾斜係数： 0.05/ (mg/kg 体重/日) 21 
・飲料水ユニットリスク： 1.4×10-6 / (μg/L) 22 

 23 
特定のリスクレベルにおける飲料水中濃度（95％上限値） 24 

リスクレベル 濃度 

10-4（1／10,000） 70 μg/L 

10-5（1／100,000） 7.0 μg/L 

10-6（1／1,000,000） 0.7 μg/L 

 25 
 26 
 27 
 28 
 29 
（５）厚生労働省 30 

我が国における水質基準の見直しの際の評価の概要は以下のとおりである （厚生31 
労働省 2003 参照 1）。 32 

1995 年の IARC の評価では、DCA は Group3（ヒト発がん性物質として分類で33 
きない）に分類されている。平成 10 年の生活環境審議会水道部会水質管理専門委34 
員会の評価では DeAngelo ら（1996 参照 48）の研究に基づいて、肝細胞癌及び肝35 



 

 37

細胞腺腫の発生率増加を根拠に、肝発がんの NOAEL は 3.6 mg/kg 体重/日、不確1 
実係数は 1,000（種内差及び種間差に対して 100、発がん性の可能性について 10）2 
とし、TDI は 0.0036 mg/kg 体重/日と算定された。  3 
その後、DeAngelo らによって設定用量数を増やして、肝発がん性の用量依存性4 

を解析した報告がなされた（1999 参照 32）。それによると、雄 B6C3F1マウス（用5 
量ごとに 46～88 匹）に、飲水中の DCA を 0、0.05、0.5、1.0、2.0、3.5 g/L の濃6 
度（約 0、8、84、168、315、429 mg/kg 体重/日）で 90～100 週間与え、肝細胞7 
癌の増加が 1.0 g/L 以上の群において有意に認められ、その発生率はそれぞれ、71％8 
（168 mg/kg 体重/日群）、95％（315 mg/kg 体重/日群）、100％（429 mg/kg 体重/9 
日群）であった。動物個体ごとの癌の数は全投与群で用量依存的に有意に増加し、10 
その数は 0、8、84、168、315、429 mg/kg 体重/日でそれぞれ 0.28、0.68、1.29、11 
2.47、2.90 であった。また、肝臓のペルオキシソームの増殖は腫瘍反応とは関係の12 
ないと考えられた。この試験においては、肝発がん性に対する NOAEL は得られて13 
いない。  14 
依然、発がん性のメカニズムとして、遺伝子障害性の関与について、現時点では、15 

十分な知見が集積されていないが、安全側に立った評価を行う観点から、遺伝子障16 
害性があると仮定して評価値の算定を行うことが適切であると考えられる。  17 
従って、DeAngelo ら（1999 参照 32）の報告が、より用量相関解析を行うのに18 

適していると考えられ、この報告に基づく 10-5発がんリスク相当する VSD は 1.43 19 
μg/kg 体重/日と算定される。 20 
体重 50 kg のヒトが１日 2 L 飲むと仮定すると、評価値は 0.04 mg/L（≒0.03575 21 

mg/L）と計算される。 22 
 23 

表 26-1 WHO 等による DCA の TDI 法によるリスク評価 

 根拠      NOAEL   LOAEL    不確実係数    TDI 

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

EPA/IRIS 

(2003) 

 

イヌの 90 日間経口投与

試験（Cicmanec et al. 

1991 参照 41）における

精巣、大脳、肝臓の病変

－ 12.5 UF:3,000 
10(個体差 )× 3(種

差 ) × 10(LOAEL

使用) ×3(生涯より

短い試験のデータ)

× 3 (データベース

不足) 

4 

 24 
 25 
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表 26-2 モデル外挿法による過剰発がんリスクの定量的評価 

 リスクレベル 濃度（μg/L） 用量（μg/kg 体重/日）

WHO/DWGL 

第 4 版 (2011) 

   

マウスの飲水投与（DeAngelo 
etal. 1999 参照 32）における雄

の肝細胞癌及び腺腫 
10-5 40 1.3ａ 

EPA/IRIS (2003) 
10-4（1／10,000） 70  マウスの飲水投与（DeAngelo 

etal. 1999 参照 32）における雄の

肝細胞癌及び腺腫 
10-5（1／100,000） 7.0  

10-6（1／1,000,000） 0.7  
水道水 (2003) 

マウス（DeAngelo etal. 1999 参照

32）における 
肝発がん 

10-5 40 1.43b 

a 成人体重 60kg、1 日の飲水量を 2L と仮定し、SF：7.50×10-3/(mg/kg 体重/日)から用量を算出。 1 
b 成人体重 50kg、１日の飲水量を 2L と仮定。 2 
 3 
３．曝露状況 4 

平成 21 年度の水道統計における DCA の水道水の検出状況（表 27）から、各測5 
定地点における最高値別でみると、原水においては、水道法水質基準値（0.04 mg/L）6 
の 80％超過 90％以下の箇所が 1 箇所あったが、ほとんどが 10％以下（240/291 地7 
点）であった。 8 
また、浄水においては、同様に 90%超過 100％以下の箇所が 2 箇所あったが、ほ9 

とんどが 10％以下（4,436/5,804 地点）であった。 10 
 11 
 12 
 13 
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表 27 水道水での検出状況（日本水道協会 2009 参照 9091） 1 
   基準値に対する度数分布表  

浄 
水     

10％
以下 

10％ 
超過 
20％ 
以下 

20％ 
超過 
30％ 
以下 

30％ 
超過 
40％ 
以下

40％ 
超過 
50％ 
以下

50％ 
超過 
60％ 
以下

60％ 
超過 
70％ 
以下

70％ 
超過 
80％ 
以下

80％ 
超過 
90％ 
以下 

90％
超過
100
％以
下 

100％
超過 ／ 

水源種
別 測定 

原 
水   

地点
数 

の 
別     

～
0.004 
(mg/L

) 

～
0.008 
(mg/
L) 

～
0.012 
(mg/
L)  

～
0.016
(mg/
L) 

～
0.020
(mg/
L) 

～
0.024
(mg/
L) 

～
0.028
(mg/
L) 

～
0.032
(mg/
L) 

～
0.036 
(mg/
L) 

～
0.040 
(mg/
L) 

0.041
(mg/L

)～ 
  全体 291 240 39 6 2 1 2 0 0 1 0 0

  表流水 75 75 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
原 
 
水 

ダム湖
沼 16 16 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
地下水 61 61 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

  その他 139 88 39 6 2 1 2 0 0 1 0 0
  全体 5,804 4,436 798 320 132 63 23 13 15 2 2 0
  表流水 1,051 551 273 125 56 22 10 5 7 1 1 0
浄 
 
水 

ダム湖
沼 281 128 64 35 18 13 6 7 8 1 1 0
地下水 3,101 2,818 193 56 21 11 2 0 0 0 0 0

  その他 1,361 933 266 102 37 17 5 1 0 0 0 0
（平成 21 年度調査結果） 2 

 3 
Ⅲ．食品健康影響評価 4 

DCA は、実験動物において、非発がん毒性として、主に肝臓及び精巣への影響が認5 
められているが、ヒトでは生殖毒性に関する疫学研究があるものの DCA 曝露との関6 
連はみられていない。 7 
発がん性については、肝腫瘍の発生頻度増加がラット及びマウスにおける複数の経8 

口投与試験でみられた。また、遺伝子改変マウスにおける経口投与試験で肺胞腺腫の9 
発生頻度増加がみられた。ヒトでの発がんに関するデータはないが、実験動物につい10 
ては十分な発がん性の証拠が得られているとして、IARC はグループ 2B、EPA はグ11 
ループ B2、ACGIH は A3 に分類している。 12 
遺伝毒性に関しては、細菌を用いた復帰突然変異試験では陽性と陰性の報告があり、13 

再現性のある結論は得られていない。また、培養細胞を用いた遺伝子突然変異試験で14 
も異なる結果が報告されている。in vivo 試験において、マウス小核試験では弱陽性の15 
報告が一つあるが、同時に行なわれたコメットアッセイでの DNA 損傷性は検出され16 
ていない。他のマウス及びラットにおける小核試験では陰性と報告されている。トラ17 
ンスジェニックマウス肝臓の遺伝子突然変異試験では、最高用量で 60 週間投与した18 
場合に弱い増加が認められているが、4 及び 10 週間投与では突然変異は検出されてい19 
ない。 20 
以上より、DCA は発がん性を示すことから、非発がん毒性と発がん性の両方につい21 

て評価を行うこととした。また、DCA の発がん性に対する遺伝毒性の関与は不確実と22 
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考えられ、発がん性については、TDI の算出と数理モデルによる発がんリスク評価の1 
両方を行った。 2 

DCA の非発がん毒性に関して、各試験から得られた NOAEL の最小値は、ラット3 
の 100 週間飲水投与試験において精巣重量増加、肝臓の病理組織学的変化が認められ4 
なかった 3.6 mg/kg 体重/日であった。しかしこの試験報告には、精巣重量増加に伴う5 
組織学的変化が記載されていないこと、設定された用量群が少なく、かつ高用量投与6 
群の投与濃度は最大耐容量を超えること等から、信頼性に欠ける。次に低い NOAEL7 
は、マウスの 60 週間飲水投与試験における肝重量増加に基づく 7.6 mg/kg 体重/日で8 
あるが、肝腫瘍の誘発に伴う影響である可能性があり、非発がん毒性の TDI 試算の根9 
拠とするのは不適当と思われる。一方、イヌの 90 日間経口投与試験における肝臓の10 
肝細胞空胞変性や精巣変性等について、LOAEL 12.5 mg/kg 体重/日が報告されている。11 
そこで、この LOAEL を根拠に、不確実係数 1,000（種差 10、個体差 10、亜急性毒12 
性試験及び LOAEL 使用 10）を適用して、DCA の非発がん毒性に関する TDI は 12.5 13 
μg/kg 体重/日となった。 14 
発がん性については、肝腫瘍の発生頻度増加がラット及びマウスにおける複数の経15 

口投与試験でみられた。また、遺伝子改変マウスにおける経口投与試験で肺腺腫の発16 
生頻度増加がみられた。ヒトでの発がんに関するデータはないが、実験動物について17 
は十分な発がん性の証拠が得られているとして、IARC はグループ 2B、EPA はグル18 
ープ B2、ACGIH は A3 に分類している。 19 
遺伝毒性に関しては、細菌を用いた復帰突然変異試験では陽性と陰性の報告があり、20 

再現性のある結論は得られていない。また、培養細胞を用いた遺伝子突然変異試験で21 
も異なる結果が報告されている。in vivo 試験において、マウス小核試験では弱陽性の22 
報告が一つあるが、同時に行なわれたコメットアッセイでの DNA 損傷性は検出され23 
ていない。他のマウス及びラットにおける小核試験では陰性と報告されている。トラ24 
ンスジェニックマウス肝臓の遺伝子突然変異試験では、最高用量で 60 週間投与した25 
場合に弱い増加が認められているが、4 及び 10 週間投与では突然変異は検出されてい26 
ない。 27 
上記のことから、DCA の発がん性に対する遺伝毒性の関与は不確実と考えられ、28 

TDIの算出と数理モデルによる発がんリスク評価の両方を行った。発がん性について、29 
最も低い用量で発がん影響が認められた試験は、マウスの 90～100 週間慢性毒性試験30 
であり、最低投与量の 84 mg/kg 体重/日以上投与で個体当たりの肝細胞癌発生数の増31 
加及び肝細胞癌の発生頻度の上昇が認められている。したがって、本試験に基づきベ32 
ンチマークドース法により発がん性の評価を行うことが適切であると判断した。 33 
ベンチマークドース法の適用に当たり、マウスの 90～100 週間慢性毒性発がん性試34 

験における腫瘍発生頻度のデータに着目し肝細胞癌及び腺腫の用量-反応データ、EPA35 
（2003b）に記載された肝細胞癌及び腺腫の発生頻度に関する用量-反応データに基づ36 
き評価を行うこととした。 37 
、ベンチマークドースソフトウェア（Ver 2.1.2）を用いて米国 EPA のモデル選択38 

の基準に従い、最も Akaike'’s Information Criterion（AIC）の低いモデルとして多39 
段階○○モデルを用いて BMDL10を算出したところ○○（12.8 mg/kg 体重/日であっ）40 
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を算出した。この値を出発点として直線外挿を行うことによる、発がんユニットリス1 
ク（SF；体重 1 kg 当たり 1 mg/日の用量で生涯にわたり経口曝露した時にこの曝露2 
に関係してがんが生じるリスク）は○○7.8×10-3/(mg/kg 体重/日)と見積もられた。ま3 
た、この BMDL10に不確実係数 1,000（種差 10、個体差 10、発がん性 10）を適用し4 
て、DCA の発がん性に関する TDI は、○○12.8 μg/kg 体重/日となった。 5 
以上、非発がん毒性を指標とした場合のTDI を12.5 μg/kg 体重/日、発がん性を指6 

標とした場合の発がんユニットリスクを○○7.8×10-3/(mg/kg 体重/日)、発がん性に7 
関するTDIを○○12.8 μg/kg体重/日と設定した。 8 
 9 
●非発がん毒性を指標とした場合のTDI 10 

TDI  12.5 μg/kg 体重/日 11 
（TDI 設定根拠） 亜急性毒性試験 12 
（動物種） イヌ 13 
（期間） 90日間 14 
（投与方法） 経口投与 15 
（LOAEL 設定根拠所見）肝臓の肝細胞空胞変性や精巣変性 16 
（LOAEL） 12.5 mg/kg 体重/日 17 
（不確実係数） 1,000（種差10、個体差10、亜急性毒性試験及びLOAEL18 

使用10） 19 
 20 
 21 

●発がん性を指標とした場合の発がんユニットリスク 22 
発がんユニットリスク：〔体重1kg 当たり1mg/日の用量で生涯にわたり経口曝露23 
した時の肝細胞癌が生じる発がんリスク〕○○7.8×10-3/(mg/kg 体重/日) 24 
（設定根拠） 慢性毒性試験 25 
（動物種） マウス 26 
（期間） 90～100週間 27 
（投与方法） 飲水投与 28 
（設定根拠所見） 肝細胞癌 29 
（リスクレベルと摂取量） 10-4、10-5、10-6に相当する摂取量は、 30 
 各○○13、○○1.3、○○0.13 μg/kg 体重/日。 31 
 32 

●発がん性を指標とした場合のTDI 33 
TDI  ○○12.8 μg/kg 体重/日 34 
（TDI 設定根拠） 慢性毒性試験 35 
（動物種） マウス 36 
（期間） 90～100週間 37 
（投与方法） 飲水投与 38 
（設定根拠所見） 肝細胞癌 39 
（BMDL10） ○○12.8 mg/kg体重/日 40 
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（不確実係数） 1,000（種差10、個体差10、発がん性10） 1 
 2 
 3 

〔参考〕 4 
非発がん毒性を指標とした場合、上記の12.5 μg/kg 体重/日を用いて、寄与率を5 

20％とし、体重50kg の人が1日当たり2 L飲料水を摂取した場合の濃度は62．5 μg/L6 
となる。 7 
発がん性を指標とした場合、上記の発がんユニットリスクを用いたとき、10-5 発8 

がんリスクレベル4に相当する濃度は○○32.5 μg/L となる。また、発がん性を指標9 
としたTDI ○○12.8 μg/kg 体重/日を用いて、寄与率を20％とし、体重50kg の人10 
が1日当たり2 L飲料水を摂取した場合の濃度は○○64 μg/Lとなる。 11 

 12 
 13 

14 

                                            
4 WHO 飲料水水質ガイドラインにおいて、10-5 発がんリスクに相当する飲料水中の濃度を無

視し得るレベル（life time excess cancer risk）と判断している。 
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表 28 各試験における NOAEL 等 1 
番
号 

動物種・ 
系統・性・
動物数/群 

 
試験種 

エンドポイント
（mg/kg 体重/日） 

NOAEL
（mg/kg
体重/日）

LOAEL 
（mg/kg
体重/日） 

備考 

亜
a． 
 

マウス 
B6C3F1  
雄 12 

14 日間飲水投
与 

肝重量増加、肝細胞の肥
大・限局性壊死（250） 

75[E]※1  

亜 
b． 

マウス 
B6C3F1  
雄 

3 週間／10 週間
飲水投与 

肝重量増加（125） 25[E] 125[E]  

亜 
c． 

ラット 
F344、LE  
雄 9-18 

8週間/13週間飲
水投与 

歩行異常（16）
 

16[E]  

亜 
d． 

ラット 
SD  
雌雄各 10 

3 か月間強制経
口投与 

脳白質有髄神経線維の空
胞変性、後肢の麻痺、頻
尿（125） 

125[W]  

亜 
e． 

イヌ 
ビーグル 
雌雄各 5 

90 日間カプセ
ル経口投与 

肝相対重量増加、結膜炎、
肝臓の肝細胞空胞変性、
脳有髄線維の空胞変性、
精巣の変性（12.5） 
 

12.5[A,E] EPA(IRIS)
の経口
RfD 算出
に用いら
れたデー
タ。 

慢 
a． 

マウス 
B6C3F1  
雄 50 

60 週間／75 週
間飲水投与 

肝相対重量増加（77）
肝細胞腫瘍（腺腫+癌）
の発生頻度と発生個数の
増加（410） 

非腫瘍性
病変；
7.6[A] 
腫瘍性病
変；77 

 

慢 
b． 

マウス 
B6C3F1  
雄 4635-71 

90-100 週間飲
水投与 

肝毒性（168）
個体当たりの肝細胞癌発
生数増加、肝細胞癌の発
生頻度上昇（64-8） 
 

非腫瘍性
病変；
84[A]  

WHO、
EPA(IRIS)
が発がん
評価に使
用したデ
ータ。 

慢 
c． 

マウス 
B6C3F1  
雌 40-90 

51 週間/82 週間
飲水投与 

肝細胞腺腫及び変異肝細
胞巣増加（115） 
 

40 115  

慢 
d． 

マウス 
B6C3F1  
雄 20 

52 週間飲水投
与 

肝腫瘍発生頻度増加（0.5 
g/L） 

 

慢 
e． 

マウス 
B6C3F1  
雌 25 

104 週間飲水投
与 

体重減少、肝相対重量増
加、肝細胞癌の発生頻度
及び個体当たり発生数増
加（438） 

94 438   

慢 
f． 

マウス 
Tg.AC ヘ
ミ接合 
雌雄 10-15 

26 週間／41 週
間飲水投与 

細気管支・肺胞腺腫の増
加（雄 150）、肝細胞空胞
変性の増加、甲状腺濾胞
ｊの変性（雄 75） 

腫瘍性病
変；75 

腫瘍性病
変；150 
非腫瘍性
病変；75 

 

マウス 
Pp53 ヘテ
ロ欠損 
雌雄 10-15 

26 週間／41 週
間飲水投与 

胸腺細胞壊死、肝細胞空
胞変性（雌 80）、 

非腫瘍性
病変；80 

 

慢 
g． 

ラット 
F344  
雄 60 

100 週間／103
週間飲水投与 

精巣重量増加、肝腫瘍増
加（40.2） 

3.6[E] 40.2[E]  
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番
号 

動物種・ 
系統・性・
動物数/群 

 
試験種 

エンドポイント
（mg/kg 体重/日） 

NOAEL
（mg/kg
体重/日）

LOAEL 
（mg/kg
体重/日） 

備考 

生 
a． 

ラット 
LE  
雌 19-21 

妊娠 6-15 日の
に経口投与 

親動物：
体重増加抑制、肝臓・腎
臓・脾臓の腫大（140） 
児動物：軟組織の奇形増
加（140-） 

親動物：
14[E,W] 
発生毒
性：
14[E,W] 

親動物：
140[E,W] 
発生毒
性：
140[E,W] 

 

生 
b． 

ラット 
SD 
雌 19-20 

妊娠 6-15 日の
強制経口投与 

児動物：
体重減少、一腹当たりの
水晶体及び眼球の面積及
び瞳孔間隔の減少（300）

 

生 
c． 

ラット 
SD  
雄 8 

14 日間経口投
与 

排精の遅れ、異型の残余
体形成（54） 

18[E] 54[E]  

生 
d． 

ラット 
LE  
雄 18-19 

10 週間強制経
口投与 

包皮腺・精巣上体の重量
減少（31.25） 
 

31.25[E]  

生 
e． 

ラット 
SD  
雌雄各 10 

3 か月間強制経
口投与 

雄：精上皮の変性、精巣
の 合 胞 体 巨 細 胞 形 成
（500） 
 

125 500 
 

 

生 
f． 

イヌ 
ビーグル 
雌雄各 3-4 

13 週間強制経
口投与 

雄：前立腺の萎縮、精上
皮の変性、ライディッヒ
細胞の空胞変性、合胞体
巨細胞形成（50） 

50[E]  

亜：亜急性毒性試験、慢：慢性毒性及び発がん性試験、生：生殖・発生毒性試験 1 
[A]：著者、[E]：EPA、[W]：WHO、無印：食品安全委員会 2 
※1； ACGIH（参照 8）は、異なる方法で水中濃度からの投与量を推定し、NOAEL を 60 mg/kg 体重/日として3 
いる。 4 
 5 

6 
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  1 

本評価書中で使用した略号については次にならった 

ACGIH 米国産業衛生専門家会議 

BMDL10 10％の影響に対するベンチマーク用量の 95％信頼下限値 

CHO チャイニーズハムスター卵巣由来細胞株 

DCA ジクロロ酢酸 

EPA 米国環境保護庁 

F344 ラット Fischer344 ラット 

G-CSF 顆粒球コロニー刺激因子 

GM-CSF 顆粒球単球コロニー刺激因子 

GSTZ グルタチオン S 転移酵素-ゼータ 

IARC 国際がん研究機関 

IL インターロイキン 

IRIS  統合リスク情報システム 

LD50 半数致死量 

LDH 乳酸脱水素酵素 

LE ラット Long-Evans ラット 

NOAEL 無毒性量 

PBPK モデル 生理学的薬物動態モデル 

RfD 参照用量 

SD ラット Sprague-Dawley ラット 

SF 
TCA 

スロープファクター 
トリクロロ酢酸 

TDI 耐容一日摂取量 
 2 

3 
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