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要約 1 
 2 
器具・容器包装の規格基準の改正に係る物質として、フタル酸ジブチル（DBP）（CAS 3 

No. 84-74-2）の食品健康影響評価を実施した。  4 
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Ⅰ．評価要請の経緯（審議済み） 1 
 フタル酸ジブチル（DBP）は、フタル酸エステルの一種であり、フタル酸エステル2 
はポリ塩化ビニル（PVC）を主成分とするプラスチックの可塑剤として汎用される化3 
学物質である。今回、フタル酸ビス（2－エチルヘキシル）（DEHP）、フタル酸ジイ4 
ソノニル（DINP）、DBP、フタル酸ジイソデシル（DIDP）、フタル酸ジオクチル（DNOP）5 
及びフタル酸ベンジルブチル（BBP）について、食品衛生法における食品用器具・容6 
器包装の規格基準の改正に係る意見がとりまとめられたことから、これら 6 種類につ7 
いて食品健康影響評価が要請された。 8 
 9 
 10 
Ⅱ．評価対象物質の概要（審議済み） 11 
可塑剤に使用されるフタル酸エステルは、分子レベルの「潤滑剤」としてプラスチ12 

ックに添加され、プラスチックに柔軟性と成型加工性を与える。その役割のため、フ13 
タル酸エステルはプラスチックと化学的に結合しないままにしておく必要がある。フ14 
タル酸エステルはプラスチックから移行や滲出することが可能なため、これらを含有15 
する製品の使用によりヒトが暴露するおそれがある（オーストラリア化学物質通知評16 
価スキーム（NICNAS）2009）。 17 
 18 
１．名称・分子式・分子量・構造式 19 

一般名： フタル酸ジブチル 
IUPAC： ＜和名＞ フタル酸ジブチル 
 ＜英名＞ Dibutyl phthalate 
別名： フ タ ル 酸 ジ (n- ブ チ ル ) 、 Di-n-butyl phthalate 、 DBP 、

1,2-Benzenedicarboxylic acid dibutyl ester 
CAS No.： 84-74-2 
分子式： C16H22O4 
分子量： 278.3 
構造式*： 

  
 （国際化学物質安全性カード（ICSC）日本語版 2002 より抜粋、*米国国立医学図書館有害物質デー20 
タバンク（US NML HSDB）2011 より改変） 21 

 22 

6 
 



  

２．物理化学的特性 1 
性状： 特徴的な臭気のある、無色から黄色の粘ちゅう液体 
融点： -35℃、-69℃* 
沸点： 340℃ 
引火点： 157℃（c.c.） 
蒸気圧： < 0.01 kPa（20℃） 
比重（水＝1）： 1.05 
水への溶解度： 0.001 g/100 mL（25℃） 
オクタノール／水分配係数： log Pow＝4.72 
生分解性： 濃縮性が無い又は低い（化学物質審査規制法）** 

（ICSC 日本語版 2002、*欧州連合 リスク評価書（EU RAR） 2004、**通商産業省 1975） 2 
 3 
 4 
３．国内製造量・輸出入量 5 

DBP の 2008～2012 年の 5 年間の国内生産量、輸入量等を表 II-1 に示す。輸出量6 
は DBP 単独での貿易統計データがないため不明である。 7 
なお、改正前の化学物質の審査及び製造等の規制に関する法律（化審法）に基づき、8 

2009 年度に第二種監視化学物質として届出された DBP の製造・輸入数量の合計数量9 
は 1,733 トンであり（経済産業省 2010）、改正化審法に基づき一般物質として届出さ10 
れた製造・輸入数量の合計数量は、2010 年度に 1,000 トン未満、2011 年度では 1,00011 
トンであった（経済産業省 2012、2013）。 12 
 13 
表 II-1 DBPの国内生産量・輸入量等（2008～2012年）   単位（数量：トン） 14 

 2008 年 2009 年 2010 年 2011 年 2012 年 
国内生産量 1,971  1,216  1,403  1,264* 1,231* 
輸入量** 514  491  651  479  242  
国内出荷量 2,521  1,583  1,757  1,531* 1,453* 

（可塑剤工業会 2011、*2013、**財務省 貿易統計）  15 
 16 
４．用途 17 

DBP はポリ塩化ビニル、ポリスチレン、アクリル系樹脂との間に良好な相溶性が18 
あるため、これらプラスチックの可塑剤として用いられる。そのほかラッカー、接着19 
剤、レザー、印刷インキ、セロハン、染料、殺虫剤の製造、織物用潤滑剤としても用20 
いられている（化学工業日報社 2012）。また、（財）化学物質評価研究機構（CERI）・21 
（独）製品評価技術基盤機構（NITE）の化学物質の初期リスク評価書によれば、1999 22 
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年度には DBP は約 7 割が塗料、顔料、接着剤に使われていた（CERI・NITE 2005）。 1 
 2 
 3 

５．各国規制等 4 
(１) 食品用の器具・容器包装に関する規制 5 

① 国内規制 6 
DBP については食品衛生法において、器具又は容器包装の規格又は基準は設定さ7 

れていないため、食品、添加物等の規格基準（厚生省告示第 370号、厚生省 1959）に基8 
づく制限等はない。 9 

 10 
② 米国   11 
連邦規則集第 21 巻（カッコ内に該当セクションを示す）における間接食品添加12 

物として、DBP は接着剤（§175.105）及びコーティング（§175.300）の成分、13 
水性・脂肪性食品用の紙及び板紙の成分（§176.170、§176.180）としての使用及14 
びセロファンへの使用（§177.1200）、架橋ポリエステルへの使用（§177.2420）、15 
ゴム製品への使用（§177.2600）が、一部条件付ではあるが、認められている（FDA 16 
20123）。 17 
また、消費者製品安全性改善法 2008（Consumer Product Safety Improvement 18 

Act of 2008：CPSIA 2008）の§.108 に基づくフタル酸エステル類規制により、319 
歳以下の乳幼児の食事を容易にするための子ども用ケア用品に、DEHP、DBP、BBP、20 
DINP、DIDP 又は DNOP が、いずれも 0.1%を超えて含まれてはならないとされ21 
ている（DINP、DIDP 及び DNOP は暫定禁止措置）。対象製品例として、乳幼児22 
用ボトル、シッピーカップが挙げられている（CPSC 2011）。 23 

 24 
③ 欧州連合（EU） 25 
委員会規則（EU）No 10/2011 において、食品接触用途のプラスチック材料又は製品26 

について、以下の条件で DBP を認めている（EC 2011）。 27 
   Specific Migration Limit（SML、特定移行限度値）：0.3 mg/kg 28 
   SML(T)（グループ制限：group restriction）：60 mg/kg（DBP を含む 2029 

種の物質の合計として） 30 
  Restrictions and specifications（制限事項及び規格）：次の用途に限る 31 

a）非脂肪性食品に繰り返し使用する材料又は製品への可塑剤 32 
b）ポリオレフィン類の加工助剤として、最終製品中 0.05％以下 33 

 34 
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(２) その他 1 
国内 水質基準 要検討項目 目標値（mg/L）：0.2（暫定） 2 

 3 
 4 
Ⅲ．安全性に係る知見の概要 5 
 EU のリスク評価書（EU RAR）、米国毒性物質・疾病登録機関（ATSDR）の毒性6 
学的プロファイル、欧州食品安全機関（EFSA）の意見書、米国国家毒性プログラム-7 
ヒト生殖リスク評価センター（NTP-CERHR）のモノグラフ、欧州化学物質庁の報告8 
書（ECHA）、米国消費者製品安全委員会（CPSC）のレビュー、WHO/UNEP の報告9 
書、国際化学物質安全性計画（IPCS）の環境保健クライテリア等を基に、毒性に関す10 
る主な科学的知見を整理した（EU RAR 20034、ATSDR 2001、EFSA 2005、11 
NTP-CERHR 20003、ECHA 2010、2012a、CPSC 2010、WHO/UNEP 2013、IPCS 12 
1997）。 13 
 14 
１．体内動態（審議済み一部未審議） 15 
(１) 吸収 16 
ラット及びハムスターに 14C で標識した DBP（14C-DBP）を 0.06～2.3 g/kg 体重を17 

単回経口投与した試験が実施されている。DBP は消化管から容易に吸収され、投与量18 
の 63～90％以上が 48 時間以内に尿中に排泄された（Foster et al. 1983、Tanaka et al. 19 
1978、Williams and Blanchfield 1975）。 20 
ヒトにおいても DBP は消化管から吸収される。芳香環水素を重水素で置換した21 

D4-DBP 60 μg/kg 体重を健常男性 1 名へ単回投与したところ、投与後 48 時間までに、22 
投与量の 92.5％が尿中排泄された（Koch et al. 2012）。また、1 群 8 名の健常人23 
に、13C-DBP（255 又は 510 μg/人）を単回投与した試験では、投与後 24 時間の尿中24 
に、代謝物であるフタル酸モノブチル（MBP）が、低用量及び高用量投与群それぞれ25 
平均で、投与量の 64 及び 73％が排泄された（Anderson et al. 2001）。 26 
経皮吸収について、14C-DBPのエタノール溶液をFisher 344ラット（F344ラット）27 

の剃毛した皮膚に塗布（157 μmol/kg）し、プラスチックキャップで覆って 7 日間暴28 
露した試験が実施された。試験期間内（7 日間）に尿中に投与量の約 60％が、糞中へ29 
は約 12％が排泄された（Elsisi et al. 1989）。in vitro 試験では、ヒトの皮膚の吸収速30 
度（無希釈の DBP の場合 2.40 μg/cm2/hr）はラットの皮膚（93.4 μg/cm2/hr）に比べ31 
遅かった（Scott et al. 1989）。 32 
 33 
 34 
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(２) 分布 1 
① 全身への分布、蓄積性 2 
雄の Wistar ラットに、コーン油に溶解した 0.27 又は 2.31 g/kg 体重の 14C-DBP3 

を単回経口投与した試験では、組織・臓器（血液、脾臓、肝臓、腎臓、脂肪、筋肉、4 
肺、精巣）への分布は両投与群ともそれぞれ類似していた。投与 4 時間後の放射活5 
性は、低用量投与群の腎臓で最も高く（投与放射活性の 0.66％）、脳で最も低かっ6 
た（0.03％）。高用量投与群では投与後 24 時間まで、投与放射活性の 0.4％が血中7 
に検出された 1。投与 48 時間後では、両投与群とも血中及び組織中に痕跡量（0.01％8 
未満）しか検出されず、残存はほとんど認められなかった（Williams and 9 
Blanchfield 1975）。ジメチルスルホキシド（DMSO）に溶解した 14C-DBP 60 mg/kg10 
体重を雄ラットに単回経口投与した試験では、投与 24 時間後に脳、心臓、肺、脾11 
臓、睾丸、前立腺及び胸腺には放射活性の残存はみられず、検出された放射活性は、12 
肝臓に 0.06％、腎臓に 0.02％、筋肉に 0.30％、脂肪組織に 0.70％、腸に 1.53％、13 
胃に 0.01％及び血液中に 0.02％であった。著者らはこの結果から、組織特異的な残14 
存はないと結論付けている（Tanaka et al. 1978）。 15 
 16 
雄の Wistar ラット（各群 8 匹/群）に 4、8 及び 12 週間にわたり DBP を混餌（DBP 17 

0.1％含有）投与した。4 週間投与群のうち、4 匹には 14C-DBP を投与し、残りの 418 
匹及び 8、12 週間投与群には、試験終了前の 24 時間まで非標識 DBP を投与し、最19 
終 24 時間のみ 14C-DBP を投与した。投与終了後、器官・組織（脾臓、腎臓、脂肪20 
組織、精巣、骨格筋、心臓、肺、脳）が摘出された。4 週間投与群では、脾臓、腎21 
臓、脂肪及び精巣における放射活性は、14C-DBP の継続及び最終 24 時間投与群い22 
ずれもそれぞれ同レベル（例えば腎臓では 195～231 cpm/g、本測定条件において23 
20 cpm/g は DBP 1 μg/g に相当）を示し、他の組織では痕跡量であった。また、1224 
週間投与群の組織のガスクロマトグラフ及び放射活性（1.4 cpm/g は DBP 1 μg/g 相25 
当）測定では、DBP は脾臓及び心臓で 0.5 及び＜1.0 μg/g、代謝物である MBP は26 
脾臓で 0.6 及び 1.8 μg/g、腎臓で 6.9 及び 8.0 μg/g、脂肪で 2.2 及び 3.9 μg/g 検出27 
された。著者らは、これらは最終 24 時間の DBP 摂取によるもので、いずれの組織28 
にも実質的な蓄積は認められないとしている（Williams and Blanchfield 1975）。 29 
 30 
１名の健常男性における検討では、D4-DBP 60 μg/kg 体重を単回経口投与し、投31 

与後 24 時間以内の分布を観察すると、投与量の 92.24％が排泄され、血清中の代謝32 
物は、いずれの測定時点でも MBP（血漿中最大値 169 μg/L、83.98％排泄）及びフ33 

1 低用量投与群でも投与 8 時間後まで投与放射活性の 0.36～0.41％が血中に検出されているが、24 時

間時点でのデータの記載がない。 
10 

 

                                            



  

タル酸モノ（3-ヒドロキシブチル）（3OH-MBP、13.5 μg/L、6.91％）が検出され、1 
MBP の方が 3OH-MBP よりはるかに多かった。また、投与後 130 分からフタル酸2 
モノ（3-カルボキシプロピル）（MCPP）がわずかに検出された。いずれの代謝物も3 
尿中における Tmaxは 3.75 時間であった。そのほか、唾液中には MBP のみ分泌が4 
認められ、投与 30 分後（初回測定時）に最大値 670 μg/L を示し、7 時間後には約5 
1 μg/L まで減少した。なお、本試験では DBP は測定対象とされていない（Koch et 6 
al. 2012）。 7 
また、Tomita ら（1977）は、主としてプラスチック包装された日本の市販食品8 

55 検体中 53 検体から最大 9.93 ppm の DBP を検出し、脂肪性食品 4 検体、非脂肪9 
性食品 12 検体が 1.0 ppm を超過することを認めた。さらに食品摂取後 2 時間の 1310 
名における DBP の平均血中濃度は 0.10 ppm であり、一方、食品摂取前の 9 名の平11 
均血中濃度は 0.02 ppm であったと報告している（Tomita et al. 1977）。 12 
暴露源は特定されていないが、精液中にも DBP が確認されており（Pant et al. 13 

2008，2011）、インド都市部の不妊傾向の男性 112 名及び不妊症ではない男性 6014 
名では、それぞれ平均 1.65及び 0.63 μg/mLのDBPが検出された（Pant et al. 2008）。15 
また、デンマーク及びフィンランドのコホートでは、全母乳検体（n=130）から16 
MBP が検出され、中央値は 9.6 μg/L（範囲 0.6～10,900 μg/L）であった（Main et 17 
al. 2006）。同様に、日本人の母乳 11 検体の全てから MBP が検出され、中央値 26.0 18 
μg/L（範囲 1.8～156 μg/L）であった。母乳中の濃度はその母体血清中（n=12）の19 
MBP 濃度（中央値 13.9 μg/L、範囲 3.6～22.9 μg/L）と比較して高濃度であり、同20 
時に測定されたフタル酸モノエチル（MEP）、フタル酸モノ（2-エチルへキシル）21 
（MEHP）にも同様の傾向が認められている（牧野 2007、高取ら 2007）。 22 
事務局：乳中への移行について、②に母乳中移行の項を立て、Hoberg et al. 2008
を追加して移行しました。 
 23 

② 胎盤通過・母乳中移行（一部未審議、追加知見） 24 
妊娠 Sprague-Dawley ラット（SD ラット）に 500 又は 1,500 mg/kg 体重25 

の 14C-DBP を妊娠 14 日目に単回経口投与した胎盤通過試験が行われた。母動物及26 
び胚の組織が 0.5～48 時間の間に採取された。胚組織の放射活性は投与放射活性の27 
0.12～0.15％未満であった。胎盤中及び胚中の放射活性は母体血漿中の 1/3 以下で28 
あった。放射活性の蓄積は母体組織、胚組織ともに認められなかった。HPLC 分析29 
によると、未変化の DBP とその代謝物である MBP 及び MBP-グルクロン酸抱合体30 
はの速やかにな胚組織へとの移行がみられた。した。母体血漿、胎盤及び胚から回31 
収された放射活性の大部分は、MBP によるものであった。り、DBP は少量（投与32 
放射活性の 1％未満）しか検出されなかった（Saillenfait et al. 1998）。 33 
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妊娠 SD ラットにの妊娠 12 日～19 日に DBP（50、100 又は 500 mg/kg 体重/日）1 
を反復強制経口投与した試験では、最終投与から 0.25～48 時間の血漿（母、胎児）、2 
胎盤、羊水中の分布が調べられた。投与群の血漿中 MBP 濃度の Cmaxは、それぞれ3 
低用量投与群から、母体で 169、502 及び 959 mg/L、胎児で 48、142 及び 386 mg/L4 
であった。母体及び胎児血漿中の MBP 濃度には非線形の増加がみられた。また、5 
胎児血漿中の MBP 濃度推移は母体血漿中の MBP 濃度推移と類似していた（Tmax6 
は母体で 0.75～2 時間、胎児で 1～4 時間、血中半減期は母体で 3.0～4.5 時間、胎7 
児で 4.8～5.9 時間）が、胎児血漿中における MBP-グルクロン酸抱合体の出現と消8 
失は、母体血漿と比較して遅延した（Tmaxは母体で 1～4 時間、胎児で 4～12 時間、9 
血中半減期は母体で 2.4～3.5 時間、胎児で 3.7～8.2 時間）。母体及び胎児の体内に10 
MBP 及び MBP-グルクロン酸抱合体の蓄積性はみられず、羊水中の MBP-グルクロ11 
ン酸抱合体以外のすべての代謝物は、24 時間後にはほとんどが消失した。羊水中に12 
は、MBP-グルクロン酸抱合体が母体血漿中濃度と同程度かそれ以上の濃度で存在13 
した（Clewell et al. 2009）。 14 
また、Struve ら（2009）は妊娠 SD ラットへ、の妊娠 12 日～19 日に DBP を混15 

餌投与（1,260～1,520 又は 6,300～7,600 ppm; 100 又は 500 mg/kg 体重/日; 実測16 
摂取投与量 112 又は 582 mg/kg 体重/日）し、投与終了後 4 又は 24 時間の MBP 及17 
び MBP-グルクロン酸抱合体の分布を調べた。いずれの血漿中濃度も母体、胎児と18 
もに高用量投与群の方が高く、また高用量投与群の MBP 濃度は用量の 5 倍の差異19 
に対し、MBP 濃度の差異は用量差はが 5 倍である低用量群に比べ、8～100 倍高か20 
った。著者らは、このことは MBP の血漿における動態が非線形であるとする21 
Clewell ら（2009）の仮説知見に合致すると述べている。一方、母動物の尿及び羊22 
水中では、MBP、MBP-グルクロン酸抱合体いずれの濃度差も、5 倍の用量差に近23 
かった。また 24 時間後の MBP 濃度を 4 時間後の濃度と比較すると、母体血漿中24 
では、0.05％未満に減少していたのに対し、羊水中及び胎児血漿中では 30～60％が25 
残存していた（Struve et al. 2009）。 26 

Clewell ら（2013）は妊娠 SD ラット（対照群 24 匹、投与群 21 匹）の妊娠 1227 
日から出産後 14 日まで DBP（0、7,600 ppm）を混餌投与した。実測投与量は妊娠28 
1013 日～20 日の平均で 642 mg/kg 体重/日、出産後 2 日〜14 日の平均で 1,138 29 
mg/kg 体重/日であった。生後 2 日の雄児（１匹/腹）の遊離 MBP の血漿中濃度は、30 
対照群では不検出であったのに対し、投与群は平均 2.81 μM（0.62 mg/L）2であっ31 
た。Clewell らは、妊娠 12 日～19 日の SD ラットに同レベルの DBP を混餌投与32 
（6,300～7,600 ppm）した試験（Struve et al. 2009）において、投与終了 24 時間33 

2Clewell et al. 2013 に記載された MBP モル濃度について、専門調査会による mg/L 換算値（MBP
の分子量に 222.24 を用いた）をカッコ内に示した。 
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後の胎児の血漿中 MBP 濃度は約 45 μM（約 10 mg/L）であったことと比較し、DBP1 
の経口投与における母乳中移行を調べた報告は見当たらないが、フタル酸モノエス2 
テルの母乳/母体血漿中濃度比は低いとする既報（Dostal et al 20053、Hogberg et al. 3 
2008）と本結果は一致し、経母乳暴露はかなり低いと推察している。 4 
事務局：DBP の乳中移行データは見当たりませんでしたが、胎児と授乳中児動物の

血漿中 MBP 濃度について考察している Clewell et al.2013 を追加しました。 
 5 
ヒトでは暴露源は特定されていないが、母乳中からの DBP 及びその代謝物の検6 

出が知られている。なお、以下の報告はいずれもβ-グルクロニダーゼ処理後の試料7 
の測定結果である。デンマーク及びフィンランドのコホート研究において、全母乳8 
検体（n=130）から MBP が検出され、中央値は 9.6 μg/L（範囲 0.6～10,900 μg/L）9 
であった（Main et al. 2006）。また、スウェーデンの女性（中央値 29 歳、42 名）10 
の母乳及び血漿（母乳採取の一週間後に採取）の調査（Hogberg et al. 2008）では、11 
母乳中及び血漿中の平均値±標準偏差（範囲、検出数）4は、DBP では 2.8±3.4 μg/L12 
（1.5~20 μg/L、12/42 名）及び 1.2±1.6 μg/L（0.21~9.1 μg/L、25/36 名）、MBP13 
では 1.2±1.3 μg/L（0.54~5.7 μg/L、11/42 名）及び 1.8±3.3 μg/L（0.54~20 μg/L、14 
17/36 名）であった。MBP 及び DBP の母乳中濃度は血漿中濃度と同レベルか高い15 
傾向があり、母乳中 MBP 濃度は Main ら（2006）の報告より低かった。同様に日16 
本人の母乳 11 検体の全てから MBP が検出され、中央値 26.0 μg/L（範囲 1.8～156 17 
μg/L）であった。母乳中濃度は母体血清（n=12）中の MBP 濃度（中央値 13.9 μg/L、18 
範囲 3.6～22.9 μg/L）と比較して高濃度となる傾向があり、同時に測定されたフタ19 
ル酸モノエチル（MEP）、フタル酸モノ（2-エチルへキシル）（MEHP）にも同様20 
の傾向が認められている（牧野 2007、高取ら 2007）。 21 
 22 

(３) 代謝 23 
ラットへの DBP の経口投与試験では、尿中に MBP とともに、MBP のグルクロン24 

酸抱合体、MBP の種々の ω- 及び ω-1-酸化生成物（より極性の高いケトン及びカルボ25 
ン酸）並びに少量の遊離フタル酸が検出されていることから（Albro and Moore 1974、26 
Foster et al. 1983、Tanaka et al. 1978、Williams and Blanchfield 1975）、EU は27 
DBP の主な代謝経路を図のように推定している（EU RAR 2004）。 28 

 29 

3 DEHP を雌ラットの哺育 15 日～17 日に 2g/kg 体重/日を投与すると血漿及び乳中に DEHP を

＜0.5 及び 216 μg/mL、血漿及び乳中に MEHP を 76 及び 25 μg/mL 検出（Dostal et al 1987)  
4 不検出検体は検出下限値の 1/2 を含むとして統計処理された。したがって、ここに記載された検

出範囲の最小値は検出下限値の 1/2 に相当する。 
13 

 

                                            



  

 1 
図 DBPの主な代謝経路（EU RAR 2004） 2 
（Albro and Moore 1974、Foster et al. 1982、Tanaka et al. 1978 から作成） 3 
 4 
① モノエステル体への加水分解及び酸化 5 
雄ラットに 14C-DBP 0.27 又は 2.31 g/kg 体重を単回経口投与した試験では、尿6 

中への排泄は速く、48 時間後にそれぞれ 92％又は 83％が排泄され、尿中には MBP7 
が 88％、3OH-MBP が 8％、フタル酸モノ（4-ヒドロキシブチル）（4OH-MBP）が8 
2％及びフタル酸が 2％の割合で検出された（Williams and Blanchfield 1975）。こ9 
こではグルクロン酸抱合体の検討はしていない。また牝牛では、第一胃内投与（約10 
70mg/kg 体重）すると、胆汁、血漿、尿及び糞中に主として MBP のほか、脂肪族11 
残基が水酸化された MBP 水酸化体及び MEP と MBP-グルクロン酸抱合体がみら12 
れた。また、肝細胞に 10 µM DBP を 20 時間暴露した場合には、培養上清中に MBP13 
（60％）と MEP（28％）とともに、MBP 水酸化体(6.0%)と MBP-グルクロン酸14 
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抱合体（6.0％）が確認されている（Coldham et al. 1998）。 1 
ヒトにおいては、D4-DBP 60 μg/kg 体重を男性健常者 1 名へ単回経口投与した試2 

験では、投与後 24 時間で投与量のほとんど（92.2％）が尿中排泄された。内訳は3 
MBPが投与量に対して 83.98％、その他の酸化代謝物である 3OH-MBPが6.91％、4 
フタル酸モノ（2-ヒドロキシブチル）（2OH-MBP）が 0.70％、4OH-MBP が 0.17％5 
及び MCPP が 0.48％であった（Koch et al. 2012）。また、13C-DBP を 255 又は 510 6 
μg/人で単回経口投与した試験でも投与量の 64 又は 73％の MBP が排泄された7 
（Anderson et al. 2001）。いずれにおいても、MBP-グルクロン酸抱合体への代謝8 
の検討はしていない。 9 
 10 

＜参考：in vitro 試験＞ 11 
in vitro 試験では、ラット肝ミクロソーム画分による DBP の MBP への非常に速や12 

かな加水分解が確認されている。肝ミクロソーム画分のフタル酸ジエステル加水分解13 
酵素の活性に種差が認められ、活性はヒヒ＞ラット＞フェレットの順であり（Lake et 14 
al. 1977）、また、ハムスターの肝ホモジネートはラットの約 2 倍の DBP 加水分解活15 
性があった（Foster et al. 1983）。ヒト肝臓ミクロソーム画分でも DBP から MBP へ16 
の加水分解が確認されており（S50：99.7 μM、CLmax：85.6 μL/min/mg protein）、17 
CLmax は BBP から MBzP への加水分解の約 0.9 倍で、DEHP から MEHP への約 318 
倍であった（Hanioka et al. 2012）。ラット腎ホモジネートでも DBP の MBP への19 
加水分解が確認されている（Kaneshima et al. 1978）。また、ラット、ヒヒ、フェレ20 
ット及びハムスターの小腸粘膜細胞ホモジネート、さらにヒトの小腸ホモジネートに21 
も DBP の MBP への加水分解酵素活性があった（Lake et al. 1977 、Foster et al. 22 
1983）。ラットの消化管内容物による DBP の MBP への加水分解速度は、小腸内容物23 
が最も速く、盲腸では格段に遅く、胃では無視できた（Rowland et al. 1977）。 24 
ラットの反転小腸を用いた in vitro 試験では、腸粘膜を通過した DBP のうち、未25 

変化の DBP はわずかに 4.5％であり、95.5％は漿膜灌流液に達する前の粘膜上皮中で26 
加水分解された MBP であった。有機リン剤を用いてエステラーゼ活性を阻害すると、27 
MBP へ加水分解される DBP 量は減少し、DBP では吸収量が有意に減少した。一方、28 
MBP は DBP より吸収量が高く、エステラーゼ阻害による影響を受けなかった（White 29 
et al. 1980）。 30 
上記のいずれの報告においても、グルクロン酸抱合代謝については検討していない。 31 

 32 
② グルクロン酸抱合 33 
フタル酸モノエステル類のフタル酸残基である遊離カルボン酸は、グルクロン酸34 

抱合を受ける。反応はウリジン 5’-二リン酸グルクロン酸トランスフェラーゼによ35 
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り触媒される（Silva et al. 2003）。 1 
Kremer ら（2005）が妊娠 19 日の SD ラットへ MBP（10、30 又は 50 mg/kg 体2 

重）を急速に尾静脈内投与したところ、投与 5 分後にはグルクロン酸抱合された3 
MBP-抱合体が血漿（頸静脈カニューレより採取）中に認められた。投与 24 時間後4 
の血漿中 MBP-グルクロン酸抱合体濃度は、一般に胎児の方が母体より高く、最高5 
用量では統計学的に有意となった。 6 

MBP 及びそのグルクロン酸抱合体の排泄に関して種差が認められており、非抱7 
合体に対する MBP のグルクロン酸抱合体の比は、ラットを 1 とした場合、モルモ8 
ットで 1.5、ハムスターで 2.3 と報告されている（Tanaka et al. 1978）。また、DBP 9 
2 g/kg 体重を経口投与後、24 時間までのラット及びハムスターの尿中には、MBP10 
のグルクロン酸抱合体がそれぞれ投与量の 37.6％及び 52.5％、非抱合体が 14.4％11 
及び 3.5％検出されたという報告もある（Foster et al. 1983）。また DBP を投与さ12 
れた牛においても MBP のグルクロン酸抱合体が血漿や胆汁中に検出されている13 
（Coldham et al. 1998）。 14 
ヒトでは、米国国民健康栄養調査（NHANES）（1999～2000）における尿サンプ15 

ル 328 検体について、β-グルクロニダーゼ処理の有無により、総 MBP と非抱合体16 
の MBP を区別して分析したところ、283 検体から総 MBP（幾何平均 29.0 ng/mL）17 
が検出された。そのうち非抱合体の占める割合が、5％未満の検体が半分で、10％18 
未満の検体は 3/4 であり、幾何平均は 5.60％であった（Silva et al. 2003）。 19 
 20 
③ ブタノール（DBPの加水分解物）の代謝 21 

DBP の代謝物である n-ブタノールは、第一級アルコールであり、アルコール脱22 
水素酵素及びアルデヒド脱水素酵素により、容易に酪酸（n-ブタン酸）に酸化され23 
る（NTP-CERHR 2003）。さらに、炭素数 3～7 の直鎖飽和脂肪酸は、容易にβ酸24 
化を受けて代謝経路の中間段階にあるアセチル-CoAに変換される（Di Carlo1990）。 25 

 26 
(４) 排泄 27 
① 尿中排泄 28 
ラット、ハムスターにおいて、DBP は経口投与後に急速に吸収され、最大 90％29 

以上が24〜48時間以内に尿中へ排泄される（Foster et al. 1983、Tanaka et al. 1978、30 
Williams and Blanchfield 1975）。糞中への排泄は 1.0～8.2％であった（Tanaka et 31 
al. 1978）。 32 
ヒトにおいては、1 群 8 名に 13C-DBP を 255 又は 510 μg/人で単回経口投与する33 

と、投与後 24 時間の尿中に投与量の平均 64％又は平均 73％が排泄される34 
（Anderson et al. 2001）。また、D4-DBP 60 μg/kg 体重を健常男性 1 名へ単回経口35 
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投与し、代謝物の尿中排泄を投与後 48 時間まで観察した試験では、投与後 24 時間1 
までに投与量の 92.2％が尿中へ排泄され、2 日目の排泄は 1％未満であった（合計2 
92.5％）。測定された代謝物（MBP 及びその酸化代謝物 4 種）のいずれの尿中濃度3 
も投与後 3.75 時間に最高となり、その後減少した。排泄半減期は MBP が 2.6 時間、4 
3OH-MBP が 2.9 時間で、MCPP は 6.9 時間であった（Koch et al. 2012）。 5 
 6 
② 胆汁中排泄 7 
胆管カニューレが挿入された雄ラットに、50％エタノールに溶解した 500 mg/kg8 

体重の 14C-DBP を単回経口投与すると、投与後 6 時間にわたり採取された胆汁中9 
から、投与量の 4.5％が回収された（Kaneshima et al. 1978）。また、胆管カニュ10 
ーレが挿入された 2 匹の雄ラットに 60 mg/kg 体重の 14C-DBP を単回経口投与した11 
試験では、投与後 3 日間、胆汁が採取された。胆汁への排泄量は投与量に対し、112 
日目は 2匹のラットでそれぞれ 27.6及び 52.8％、2日目は 4.5及び 3.8％であった。13 
3 日間の合計で 32.2 及び 56.7％であった。胆汁中からは、MBP 及び未変化の DBP14 
が比率 1：1 でみられた（Tanaka et al. 1978）。 15 

 16 
(５) 生理学的薬物動態学モデル 17 
ラットにおける DBP 及び MBP の組織分布について、Keys らにより生理学的薬18 

物動態学（physiologically-based pharmacokinetic：PBPK）モデルが開発されてい19 
る。このモデルは、組織への MBP の取り込みに関して、かん流制限（perfusion-limited）20 
と pH トラップ（pH trapping）組み合わせたメカニズムを考慮したものである（Key 21 
et al. 2000）。げっ歯類のデータから、リスク評価のために標的組織での推定値を得る22 
ことが念頭に置かれている（NTP-CERHR 2003）。なお、胎児や小児における推定値23 
を算出するためのパラメーターは含まれていない。 24 
 25 
(６) 体内動態のまとめ（一部未審議、追加知見） 26 
経口投与された DBP は速やかに吸収され、排泄される。ラット、ハムスター及び27 

ヒトでは、投与後 24～48 時間以内に 63～90％以上が尿に排泄された。ヒトでも、げ28 
っ歯類でも、経口摂取された DBP の加水分解反応は非常に速やかに進行し、最初の29 
代謝物である MBP が生成する。また、実験動物では大部分の DBP は小腸で吸収さ30 
れる前に MBP と対応するアルコール（n-ブタノール）に加水分解されると考えられ31 
る。なお、加水分解は肝臓や腎臓でも起こりうる。MBP はほとんどがグルクロン酸32 
抱合されるが、10％を超えない範囲で ω、ω-1-酸化を受け、DBP を経口投与した実験33 
動物の尿中には、MBP、そのグルクロン酸抱合体、MBP の種々の酸化生成物及び少34 
量のフタル酸がみられる。MBP のグルクロン酸抱合体の排泄には種差が認められた35 
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が、ラット、ハムスター及びヒトとも、MBP（グルクロン酸抱合体を含む）が主排泄1 
物であった。結果として、経口暴露した DBP のほとんどの部分がグルクロン酸抱合2 
体として、速やかに尿中へ排泄されていた。そのほか、ラットへの経口投与試験では3 
胆汁中への排泄が認められている。組織における有意な蓄積は、経口暴露したげっ歯4 
類ではみられず、組織蓄積性は非常に低いと考えられた。妊娠ラットに DBP を経口5 
投与した試験で、DBP 及びその代謝物である MBP の胎盤透過性が明らかにされてい6 
る。14C-DBP を投与した試験では、胚組織や胎盤中の放射活性は母体血漿の 1/3 以下7 
で、胚組織の投与放射活性は投与放射活性の 0.12～0.15％未満であった。また、胎児8 
血漿や羊水中には MBP のグルクロン酸抱合体も認められた。また、ヒトにおいても9 
DBP 及びその代謝物の母乳中への移行の可能性が示唆されている。 10 

DBP の代謝に関係する加水分解酵素（エステラーゼ、リパーゼ等）やグルクロン酸11 
抱合酵素には様々な分子種があり、また、多くの遺伝子多型が知られている。DBP に12 
対してどのような酵素がどの程度作用しているか、詳しく検討した報告は見あたらな13 
かったが、代謝、排泄が比較的速いといった点において、おそらく大きな種差はない14 
と推察された。ただし、DEHPに対するヒト肝リパーゼ活性のように（Ito et al. 2013）、 15 
DBP の代謝にも、個人差が比較的大きいことが予想される。なお、一般に、生後すぐ16 
の新生児には、グルクロン酸抱合能が低い場合が知られ、さらに、発達段階に伴って、17 
成人レベルの活性になる期間は、分子種によって異なっていることが知られている（加18 
藤 2009）。また、妊娠第 2 三半期までは脂肪の貯蔵が進み、第 3 三半期以降には速や19 
かな脂肪の分解に転じるなど、リパーゼ活性の変化を伴い、妊娠・授乳期には母体の20 
脂質代謝が非妊娠時から変化する。この変化は胎児などの栄養や代謝にも影響する21 
（Hayashi et al. 20112012、Hererra 2002）。これらについては、フタル酸エステル22 
の生殖・発生毒性を検討する際に留意する必要があると思われる。 23 
 24 
２．実験動物等における影響 25 
(１) 急性毒性試験（審議済み） 26 

DBP の経口半数致死量（LD50）は、マウスでは 20,000 mg/kg 体重以上（ATSDR 27 
2001、CERI・NITE 2005）、ラットにおいては 8,000～20,000 mg/kg 体重との報告28 
がある（IPCS 1997 事務局）。 29 
 30 
(２) 亜急性毒性試験（審議済み） 31 
① 13週間試験（マウス） 32 

B6C3F1 マウス（雌雄、各群 10 匹、6 週齢）における、DBP（0、1,250、2,500、33 
5,000、10,000、20,000 ppm：雄 0、163、353、812、1,601、3,689 mg/kg 体重/34 
日、雌 0、238、486、971、2,137、4,278 mg/kg 体重/日）の 13 週間混餌投与試35 
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験が実施された。 1 
その結果、投与に関係した臨床兆候は認められず、全てのマウスは試験終了まで2 

生存した。対照群と比べ、雌雄とも 5,000 ppm 以上の投与群では、体重増加の抑制3 
及び体重減少がみられた（いずれも p≦0.05）。雌では、全投与群で腎臓の絶対及び4 
相対重量が増加し、20,000 ppm 投与群の絶対重量を除き、統計学的に有意だった5 
が、雄では 20,000 ppm 投与群の腎臓絶対重量が統計学的に有意に減少した。なお、6 
腎臓には肉眼的、組織学的病変はみられなかった。一方、肝臓の相対重量は、雌雄7 
とも 5,000 ppm 以上の投与群で増加した（いずれも p≦0.05）。そのうち、10,000 8 
ppm 投与群の雄及び、20,000 ppm 投与群の雄雌では、肝臓の絶対重量も増加し、9 
肝臓の細胞質変化（好酸性変化、グリコーゲンの枯渇を示す小空胞の減少及びペル10 
オキシゾーム増殖と同時に現れた微細な好酸性顆粒）が伴った。また、10,000 ppm11 
以上の投与群では、雌雄の肝細胞にリポフスチンの蓄積がみられた。そのほか、12 
20,000 ppm 投与群で、雌にヘマトクリット値の減少がみられ（p≦0.01）、軽微な13 
貧血が示唆された。生殖指標は別途評価され（0、1,250，5,000，20,000 ppm 投与14 
群のみ）、20,000 ppm 投与群で精巣上体の重量が減少したが、病変はみられず、精15 
巣では精細胞数の増加がみられた（いずれも p≦0.05）。これらの結果から、著者は、16 
肝臓が唯一の DBP の毒性部位であるとしている（Marsman 1995◎）。 17 

NTP は、体重増加の抑制に基づき雄の NOAEL を 353 mg/kg 体重/日、腎臓重量18 
の増加に基づき雌の LOAEL を 238 mg/kg 体重/日とした（NTP-CERHR 20003）。19 
EU は、雄の LOAEL を 812 mg/kg 体重/日（飼料中 0.5％）と設定しているほか、20 
NTP と同じ値を選択している（EU RAR 2004）。 21 
本専門調査会としては、本試験の雄の LOAEL を雄の体重増加の抑制及び最低用22 

量からみられた雌の腎臓の絶対及び相対重量の増加に基づき、本試験において、雄23 
の LOAEL を 812 mg/kg 体重/日、NOAEL を 353 mg/kg 体重/日、雌の LOAEL を24 
腎臓の絶対及び相対重量の増加に基づき雌の LOAEL を 238 mg/kg 体重/日と判断25 
した。 26 
 27 
② 2週間試験（ラット） 28 

Zhou らは DBP の精巣毒性と酸化ストレスの関係について、雄の SD ラット（各29 
群 10 匹、成獣）への DBP（0（コーン油）、100、250、500 mg/kg 体重/日）の 230 
週間強制経口投与試験を用いて検討し、二つの報告を行った。 31 

2010 年の報告では、精巣について検討された。その結果、500 mg/kg 体重/日投32 
与群では、体重及び精巣絶対重量が減少し、250 mg/kg 体重/日以上の投与群で、精33 
巣上体の精子数及び精子運動率が減少していた（いずれも p＜0.05）。500 mg/kg 体34 
重/日投与群の病理組織学的検査では、精細管の萎縮、精細管上皮細胞の崩壊、脱落35 
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及び精原細胞の減少や管腔の精子欠乏が認められ、精巣ではマロンジアルデヒド1 
（MDA）レベルの増加やスーパーオキシドジスムターゼ（SOD）活性、グルタチ2 
オンペルオキシダーゼ（GSH-Px）活性及びグルタチオン（GSH）レベルの減少酸3 
化ストレスの誘導が認められた（いずれも p＜0.05）（Zhou et al. 2010 無）。 4 
次に、2011 年に精巣上体への影響について報告された。精巣上体は 500 mg/kg5 

体重/日投与群で絶対重量が減少し（p<0.05）、精巣上体管の萎縮、間質脈管の充血6 
及び管腔の精子欠乏を伴った。また、精巣上体において、250 mg/kg 体重/日以上の7 
投与群で、MDA レベルの増加及び SOD 活性の減少がみられ、500 mg/kg 体重/日8 
投与群ではα-グルコシダーゼ活性及び活性が減少したから酸化ストレスの誘導が9 
認められた（いずれも p＜0.05）（Zhou et al. 2011 無）。 10 
以上の結果から、著者らは、成体ラットの DBP 暴露による精巣及び精巣上体の11 

構造及び機能の変化は、それぞれの器官での酸化ストレスの誘導のためと結論して12 
いる（Zhou et al. 2010、 2011）。 13 
本専門調査会としては、これらの試験を合わせて考え、本試験の LOAEL を精巣14 

上体の精子数及び精子運動率の減少に基づき LOAEL を 250 mg/kg 体重/日、15 
NOAEL を 100 mg/kg 体重/日と判断したが、精巣毒性の評価を目的としたもので16 
あっても単性で、かつ、短期間の試験であることに留意すべきであると考えた。 17 
事務局：酸化ストレスマーカーの具体的な変化は（８）作用機序に移動しました。 
 18 
③ 30日間試験（ラット） 19 
成熟前の雄の SD ラット（雄、各群 16 匹、5 週齢）に DBP（0（コーン油）、250、20 

500、1,000、2,000 mg/kg 体重/日）を 30 日間強制経口投与後、半数をと殺し（暴21 
露時：exposure）、残りの半数は DBP を投与せずに、さらに 15 日間飼育し（休薬22 
後：post exposure）、精巣、精巣上体、副腎及び血中ホルモン濃度が調べられた。 23 
その結果、暴露時又は休薬後それぞれの投与群と対照群との間に、統計学的に有24 

意な体重の差はなかった。また、暴露時には 500 mg/kg 体重/日以上の投与群で精25 
巣の相対重量が、1,000 mg/kg 体重/日以上の投与群で精巣上体の相対重量が統計学26 
的に有意に減少し、500 mg/kg 体重/日以上の投与群において用量依存的に精細管変27 
性及びライディッヒ細胞数の減少を伴う精原細胞の減少が観察された。一方、休薬28 
後では、1,000 mg/kg 体重/日以上の投与群における精巣及び精巣上体の相対重量に29 
引き続き有意な低下がみられたが、精巣に投与による組織学的病変はみられず、む30 
しろライディッヒ細胞の増殖がみられたの生成が増加していた。なお、暴露時には、31 
500 mg/kg 体重/日以上の投与群に血清テストステロン（T）の減少、1,000 mg/kg32 
体重/日以上の投与群に血清糖質コルチコイドの増加がみられたが、いずれの投与群33 
にも副腎の相対重量に統計学的に有意な変化はみられなかった。また、休薬後には34 
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これらの変化は有意ではなくなったが、暴露時には、500 mg/kg 体重/日以上の投与1 
群に血清テストステロンの減少、1,000 mg/kg 体重/日以上の投与群に血清糖質コル2 
チコイドの増加がみられ、又、精巣では、1,000 mg/kg 体重/日以上の投与群におい3 
て、11β-ヒドロキシステロイド脱水素酵素 1（11β-Hsd1）の mRNA 発現及び糖質4 
コルチコイド受容体の mRNA 発現が増加する一方、ステロイド産生急性調節タン5 
パク質（StAR）の mRNA 発現が減少した（いずれも p＜0.05）。著者らは、DBP6 
暴露により、糖質コルチコイド経路を介してテストステロン産生が阻害され、暴露7 
が終了するとその産生が回復する可能性を示唆している（Zhang et al. 2009b2009a8 
×）。 9 
本専門調査会としては、本試験の LOAEL を精巣の相対重量減少、精細管変性及10 

びライディッヒ細胞数の減少を伴う精原細胞の減少に基づき本試験の LOAEL を11 
500 mg/kg 体重/日、NOAEL を 250 mg/kg 体重/日と判断したが、精巣毒性の評価12 
を目的としたものであっても単性で、かつ、短期間の試験であることに留意すべき13 
であると考えた。 14 
事務局：精巣毒性に関する記載を中心にし、作用機序に関する記載は（８）に移動

しました。 
 15 
④ 30日間試験（ラット） 16 
成熟前の雄 SD ラット（雄、各群 20 匹、5 週齢）への DBP（0（コーン油）、0.1、17 

1.0、10、100、500 mg/kg 体重/日）の 30 日間の強制経口投与試験が行われ、精巣18 
（低用量：10 mg/kg 体重/日以下投与群のプロテオミクスを含む）や血清ホルモン19 
レベル濃度の変化が調べられた。 20 
その結果、500 mg/kg 体重/日投与群において精巣の絶対及び相対重量並びに精巣21 

上体の絶対重量が統計学的に有意に減少し、病理組織学的には、100 mg/kg 体重/22 
日投与群で精巣組織に軽微な障害が観察され、500 mg/kg 体重/日投与群で重篤な精23 
細管の萎縮及び空胞化、ライディッヒ細胞の過形成及び精子形成不全を伴う明らか24 
な障害が観察された。また、100 mg/kg 体重/日以上の投与群で、セルトリ細胞数及25 
び精細管の生殖細胞数が減少した（いずれも p＜0.01）。血清ホルモンレベルにおい26 
て濃度は、テストステロン（T）はが 500 mg/kg 体重/日投与群においてで減少し、27 
黄体形成ホルモン（LH）は 0.1 及び 10 mg/kg 体重/日投与群では増加したが、100 28 
mg/kg 体重/日以上の投与群では減少し、また、17β-エストラジオール（E2）は 0.129 
及び 500 mg/kg 体重/日投与群で、卵胞刺激ホルモン（FSH）は 1.0 mg/kg 体重/日30 
以上の投与群でいずれも増加した（いずれも p＜0.05）。著者らは、100 及び 500 31 
mg/kg 体重/日（高用量）投与群では、精巣の発達異常、精細管萎縮、生殖細胞の減32 
少及び血清ホルモンの異常レベルといった毒性影響を認めている。また、低用量投33 
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与群の精巣のプロテオミクスでは、20 種のタンパク質の発現に変化がみられた、1 
HnRNPA2/B1（10 mg/kg 体重/日投与群で有意に増加、精原～精子細胞核に発現）、2 
ビメンチン（0.1 及び 10 mg/kg 体重/日投与群で有意に増加、セルトリ細胞に発現）3 
及び SOD1（全投与群で有意に増加、ライディッヒ細胞に発現）が確認された。以4 
上の結果から、著者らは、低用量の DBP は、精巣に明らかな形態変化は引き起こ5 
さないが、セルトリ細胞及びライディッヒ細胞の数と機能の変化とともに、精子形6 
成に関与するタンパク質の発現を変化させると結論した（Bao et al. 2011△）。 7 
本専門調査会としては、本試験の LOAEL を精巣組織の障害やセルトリ細胞数及8 

び精細管の生殖細胞数の減少に基づき本試験の LOAEL を 100 mg/kg 体重/日、9 
NOAEL を 10 mg/kg 体重/日と判断したが、毒性変化の発現に関与する可能性のあ10 
る変化がそれより低い用量で発生していることと，精巣毒性の評価を目的としたも11 
のであっても単性で、かつ、短期間の試験であることに留意すべきであると考えた。 12 
事務局：プロテオミクスの詳細及び考察は（８）作用機序へ移動しました。 
 13 
⑤ 13週間試験（ラット） 14 

F344 ラット（雌雄、各群 10 匹、5～6 週齢）における DBP（0、2,500、5,000、15 
10,000、20,000、40,000 ppm：雄 0、176、359、720、1,540、2,964 mg/kg 体重/16 
日、雌 0、177、356、712、1,413、2,943 mg/kg 体重/日）の 13 週間混餌投与試験17 
が実施された。 18 
雄では 10,000 ppm 以上、雌では 20,000 ppm 以上の投与群において、体重増加19 

の抑制及び最終体重の低値が示された（いずれも p≦0.01）。投与に関連した臨床兆20 
候は 40,000 ppm 投与群の全動物にるいそう（最終体重：対照群の 45％（雄）及び21 
73％（雌））がみられた以外になかった。血液学的検査において、雄では 5,000 ppm22 
以上の投与群でヘモグロビン濃度及び赤血球数の減少、20,000 ppm 以上の投与群23 
でヘマトクリット値の減少がみられ（いずれも p≦0.05）、著者らは 5,000 ppm 以24 
上の投与で雄に軽微な貧血を認めたと判断している。また、雄の 5,000 ppm 以上の25 
投与群で血小板数が増加した（p≦0.01）。雄の最高用量投与群の肝臓絶対重量を除26 
き、肝臓の絶対重量と相対重量及び腎臓の相対重量は、雄で 5,000 ppm 以上の投与27 
群で増加し、雌で 10,000 ppm 以上の投与群で、それぞれ増加した（いずれも p≦28 
0.01）。血清の生化学的検査では、雄では全投与群にアルブミン濃度の増加が観察さ29 
れた（p≦0.05）。トリアシルグリセロール中性脂肪（TG）は雄が 2,500 ppm、雌30 
が 10,000 ppm 以上で、コレステロールは雌雄ともに 20,000 ppm で、それぞれ減31 
少した（いずれも p≦0.05）。一方、アルカリホスファターゼ（ALP）は、雌が 10,000 32 
ppm、雄が 20,000 ppm 以上で、胆汁酸は、雌が 5,000 ppm、雄が 20,000 ppm 以33 
上で、それぞれ増加した（いずれも p≦0.05）。また、雌雄の肝臓においては、10,000 34 
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ppm 以上の投与群の細胞質変化がみられ、好酸性増加及びグリコーゲン枯渇による1 
空胞減少が観察された。雌雄とも、肝パルミトイル CoA オキシダーゼ（PCoA）活2 
性は用量依存的に増加して、5,000 ppm 以上の投与群で対照群より統計学的に有意3 
に高値となり、40,000 ppm 投与群では肝細胞質に微細な好酸性顆粒が組織学的に4 
観察され、超微細構造変化の観察により電顕的にペルオキシゾーム増殖であること5 
が証明された。さらに、20,000 ppm 以上の投与群では肝細胞にリポフスチンの有6 
意な蓄積がみられた。また、精巣の絶対及び相対重量は 20,000 ppm 以上の投与群7 
で減少した（p≦0.01）。精巣の病理学的変化としては、10,000 ppm 投与群に限局8 
性の精細管変性が 4/10 例に、20,000 ppm 投与群では同様の変化が全例にみられた。9 
40,000 ppm 投与群では、全例にびまん性で著しい精細管変性がみられ、ほぼ全て10 
の精細管で上皮細胞が完全に脱落し、精子生成形成が行われず、細胞質が空胞化し11 
たセルトリ細胞のみを観察した。著者らは精巣病変の無影響量を 5,000 ppm として12 
いる。精巣上体については、20,000 ppm以上の投与群で精子減少症（hypospermia）13 
がみられた。なお、精巣の亜鉛濃度は 20,000 ppm 以上の投与群で有意に低く、テ14 
ストステロン T 濃度については、精巣中濃度にでは対照群と投与群で統計学的有意15 
差はなかったが、血清中濃度では 20,000 ppm 以上の投与群では有意に減少した。16 
生殖指標は、別途評価され（0、2,5000，10,000，20,000 ppm 投与群のみ）、雄の17 
20,000 ppm 投与群の精巣及び精巣上体等の重量及び、精子パラメーター（精細胞18 
数、精巣上体の精子濃度及び精子運動性）に減少がみられたが（p≦0.01）、雌の性19 
周期にについて投与による影響が変化はみられなかった（Marsman 1995◎）。 20 

NTP は、雄の肝臓及び腎臓重量の増加、雌雄の肝ペルオキシゾーム増殖及び雄の21 
貧血に基づき、NOAEL を 176 mg/kg 体重/日とした（NTP-CERHR 20003）EU22 
は本試験の雌雄の LOAEL を 357 mg/kg 体重/日（飼料中 0.5％）、NOAEL を 177 23 
mg/kg 体重/日（飼料中 0.25％）としている（EU RAR 2004）。 24 
本専門調査会としては、雄の肝臓及び腎臓の相対重量の増加、雌雄のペルオキシ25 

ゾーム増殖及び雄の貧血に基づき、本試験のにおいて、雄の LOAEL を 359 mg/kg26 
体重/日、NOAELを176 mg/kg体重/日、雌のLOAELを356 mg/kg体重/日、NOAEL27 
を 177 mg/kg 体重/日と判断した。 28 
 29 
⑥ 3か月間試験（ラット） 30 

Wistar ラット（雌雄、対照群 20 匹、各投与群 10 匹、体重 90～120 g）における31 
DBP（0（オリーブ油）、120、1,200 mg/kg 体重/日）の 3 か月間強制経口投与試験32 
が行われた。その結果、両投与群とも肝臓の相対重量が統計学的に有意に増加した33 
が、肝臓をはじめ、腎臓及び脾臓いずれにも肉眼的、組織学的変化は認められなか34 
った。また、血液学的、生化学的検査において、ヘモグロビン含量、赤血球、白血35 

23 
 



  

球及び血清タンパク分画に投与の影響は認められなかった（Nikoronow et al. 19731 
事務局）。 2 

EU は本試験の LOAEL を 120 mg/kg 体重/日としている（EU RAR 2004）。 3 
本専門調査会としては、肝臓について、絶対重量の変化が示されていないことと、4 

組織学的変化がなかったことから、相対重量の変化の毒性学的意義が明らかでない5 
と考え、本試験において NOAEL/LOAEL を評価すべきでは設定できないものと判6 
断した。 7 
 8 
⑦ 代謝物（MBP）を用いた亜急性毒性試験 9 

MBP の経口暴露は、実験動物に DBP と類似した影響を及ぼすことが報告されて10 
いる。 11 
a. 4～6日間試験（ラット） 12 

雄の SD ラット（雄、各群 6 匹、3～4 週齢）に DBP（0（コーン油）、500、13 
1,000、2,000 mg/kg 体重/日）又は MBP（400、800 mg/kg 体重/日）を 4 又は 614 
日間強制経口投与したところ、DBP は 4 日後に 1,000 mg/kg 体重/日以上、6 日15 
後に 500 mg/kg 体重/日以上の投与群で、MBP は両日共に 400 mg/kg 体重/日以16 
上の投与群で、精巣相対重量は対照群の 82～53％に減少させた（いずれも＜0.05）。17 
この時、MBP は DBP のモル数の半量で、DBP と同等の精巣重量減少作用を示18 
した。なお、本試験については、予備的に DBP 2,000 mg/kg 体重/日を 3～14 日19 
間強制経口投与する試験が行われており、3 日後以降に精巣の相対重量が統計学20 
的に有意に減少し、4 日後の精巣において精母細胞と精原細胞の減少を観察した21 
（Cater et al. 1977 無）。 22 
本専門調査会としては、予備的な試験で精巣障害がみられたことも考慮し（第23 

24 回調査会コメント）、本試験の DBP の LOAEL を精巣相対重量の減少に基づ24 
き 500 mg/kg 体重/日と判断したが，精巣毒性の評価を目的としたものであって25 
も単性で、かつ、短期間の試験であることに留意すべきであると考えた。  26 

    27 
ｂ. 2週間及び 4週間試験（ラット） 28 

ラットを用いて、DBP と MBP の作用が、投与期間を変えて観察されている。 29 
雄の SD ラット（雄、各群 6 匹、5 週齢）に、DBP 500 mg/kg 体重/日又は MBP 30 
250 mg/kg 体重/日を 2 週間強制経口投与したところ、両投与群に体重増加の抑制31 
がみられ、DBP 投与により肝臓相対重量の増加が認められた。また、血液学的に32 
有意な変化はみられなかった。そのほか、生化学検査 5において、血清中のアス33 

5血清の生化学検査値は、両報告とも、最小桁の数字のみ異なるほぼ同じ数値であった。また、2009
年の報告の table 名には、4 週間試験を示す語句が使用されていない。 
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パラギン酸アミノ基転移酵素（AST）、ALP（両投与群）及び TG（MBP 投与群）1 
のに統計学的に有意な増加がみられた。（Kwack et al. 2010 無）。 2 
さらに投与期間を 4 週間に延長した試験では、2 週間試験でみられた影響に加3 

えて、MBP 投与群でも統計学的に有意な肝臓相対重量の増加がみられ、DBP 投4 
与群では精巣相対重量に減少がみられた。また、両投与群にの精巣上体中の精子5 
数（対照：2,570、DBP：1,270、MBP：1,810（×106/g 精巣上体））及び精子運6 
動率（対照：74.5、DBP：23.5、MBP：28.5（％））が統計学的に有意に低下し7 
た。さらに、血液学的に統計学的に有意な変化が生じ、血小板数が両投与群で減8 
少したほか、DBP 投与群のみで、赤血球数、ヘマトクリット値が減少し、平均赤9 
血球血色素量及び濃度が増加した。（Kwack et al. 2009 無）。 10 
著者らは、SD ラットの 2 週間試験において、MBP は DBP と類似した有害作11 

用を生じ、又、4 週間試験において、精巣上体中の精子数及び精子運動率への有12 
害影響はDBPのほうがMBPより強いことが示されたと結論している（Kwack et 13 
al. 2009、2010）。 14 
本専門調査会としては、一用量の試験であることから、本試験において15 

NOAEL/LOAEL は設定できを評価すべきでないものと判断した。 16 
 17 
＜参考：3か月間試験（ラット）＞6 18 

NTP-CERHR（20003）及び EU RAR（2004）に引用されている BASF による19 
OECD テスト ガイドライン 408 に従った 3 か月試験◎の報告（1992◎）がある。20 
試験の詳細は不明であるが、Wistar ラット（雌雄、各群 10 匹、6 週齢）における21 
DBP（0、400、2,000、10,000 ppm）の 3 か月混餌投与間試験（雄 0、27、142、22 
688 mg/kg 体重/日、雌 0、33、162、816 mg/kg 体重/日：NTP 換算）が行われた。23 
有意な影響は最高用量投与群のみに認められ、雌では体重変化なしに肝臓及び腎臓24 
の相対重量の減少がみられた。雄では赤血球数、ヘモグロビン及びヘマトクリット25 
値の一時的な減少並びに血清アルブミン及びグルコースの増加がみられたほか、雌26 
雄に血清 TG 及びトリヨードチロニン（T3）の減少がみられた。雌雄とも PCoA 活27 
性が有意に上昇し、病理組織学的には肝細胞の脂肪沈着の減少が認められた。なお、28 
精巣（ブアン液固定）に病理学的な影響変はなかった。さらに神経系の機能が、EPA29 
の総合機能観察評価（Functional observational battery）を用いて評価されたが影30 
響は観察されなかった。  31 

NTP は、最高用量で観察された多くの影響に基づき、LOAEL を 688（雄）及び32 
816（雌）mg/kg 体重/日、NOAEL を 142（雄）及び 162（雌）mg/kg 体重/日であ33 

6 NTP では BASF 1992、EU では Schilling et al. 1992 と記載されている。試験の詳細が不明で

あるため、参考扱いとした。 
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るとした（NTP-CERHR 20003）。EU も、10,000 及び 2,000 ppm を換算し、LOAEL1 
を 752 mg/kg 体重/日、NOAEL を 152 mg/kg 体重/日としている（EU RAR 2004）。 2 
本専門調査会としては、本試験の雄及び雌の NOAEL を、それぞれ、142 及び 162 3 
mg/kg 体重/日と判断した。 4 

 5 
＜参考：ペルオキシゾーム増殖活性＞ 6 

EU RAR 2004 において、DBP のペルオキシゾーム増殖作用に関する最も低い7 
NOAEL は、Jansen らの試験（1993）に基づく、雄のラットにおける 19.9 mg/kg8 
体重/日とされている。Jansen らは、雄の Wistar Riv:Tox ラット（雄、各群 6 匹）9 
に DBP（0、20、60、200、600、2,000 ppm：0、1.1、5.4、19.9、60.6、212.5 mg/kg10 
体重/日）を 2 週間混餌投与し、ペルオキシゾーム増殖との関係を調べた。そのため、11 
ペルオキシゾーム増殖と用量反応関係が知られている、肝臓の PCoA、ラウリン酸12 
11-及び 12-水酸化酵素（LAH-11 及び LAH-12）、エノイル CoA ヒドラターゼ、カ13 
ルニチンアセチルトランスフェラーゼ活性が測定された。その結果、PCoA の活性14 
は 200 mg/kg 飼料以上の投与群で増加したが、600 mg/kg 飼料投与群では統計学的15 
有意差を得られず、著者らは用量相関性が明確でないとして、PCoA 活性に関する16 
NOAEL を飼料中 2,000 mg/kg 飼料としている。PCoA 以外の酵素の活性はいずれ17 
も 600 mg/kg 飼料以上から有意に増加し、著者らはこれらに関する NOAEL を 200 18 
ppm としている。著者らは、本試験の総合的な NOAEL も 200 ppm（19.9 mg/kg19 
体重/日相当）としている。（Jansen et al. 1993 事務局）。 20 
本専門調査会としては、本試験が DPB のげっ歯類における肝毒性に関して有益21 

な情報を与えるものであるが、肝臓の絶対重量に変化がなく、また、肝臓の相対重22 
量および組織学的変化についてのデータが欠落していることから、本試験において23 
NOAEL/LOAEL は設定できを評価すべきでないものと判断した。 24 
 25 
また、DBP の経口暴露による、ラットの代謝物プロフィール（メタボロミクス）26 

の変化とペルオキシゾーム増殖の関係が調べられている。Wistar ラット（雌雄、各27 
群 5 匹、9～11 週齢）に DBP（0、150、1,000、7,000 ppm）が 28 日間混餌投与28 
され、各ラットの血漿サンプルのメタボロミクスが調べられた。その結果、肝臓の29 
絶対重量が雌雄の 7,000 ppm 投与群で、相対重量が雄の 1,000 ppm 以上の投与群30 
と雌の 7,000 ppm 投与群で増加したが（いずれも p≦0.05）、精巣重量に影響はみ31 
られなかった。また、肝臓の PCoA 酸化レベルは、雄の 7,000 ppm 投与群でのみ統32 
計学的に有意に増加した。血漿サンプルのメタボロミクスでメタボロームについて33 
は、雄で、7,000 ppm 投与で測定代謝物 238 種中 47 種に変化（増加 6 種、減少 4134 
種）があり、1,000 ppm 投与群で変化が非常に弱くなり、150 ppm 投与群に至って35 
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生物学的意義の乏しい変化をみるのみとなった。雌では、7,000 ppm 投与群で 2381 
種中 12 種（増加 6 種，減少 6 種）が変化したのみで、1,000 ppm 投与群でわずか2 
な変化に留まり、150 ppm 投与群でさらに軽微な変化となった。著者らは、DBP3 
のメタボロミクスにおける最大無作用量を 150 ppm としている。また、このメタボ4 
ロミクスの一部は、著者らがすでに確立したペルオキシゾーム増殖における変化の5 
パターンとよく一致し、PCoA 酸化レベルの増加によって裏付けられるとしている6 
（van Ravenzwaay et al. 2010 無）。 7 
本専門調査会としては、本試験が DBP のげっ歯類における肝毒性に関して有益8 

な情報を与えるものであるが、肝臓の組織学的変化についてのデータが欠落してい9 
ることから、本試験において NOAEL/LOAEL は設定できを評価すべきでないもの10 
と判断した。 11 
 12 
＜参考：精巣毒性の種差＞ 13 

4～6 週齢の雄の SD ラット、TO 系マウス、Dunkin-Hartley 系モルモット及び14 
DSN 系シリアンハムスターに DBP（2,000 mg/kg 体重/日）を 7 日間（ハムスター15 
のみ 9 日間）強制経口投与したところ、体重はモルモットのみで統計学的に有意に16 
減少し、ハムスター以外の動物種の精巣の絶対重量に有意な減少がみられた。精巣17 
に対するの病理組織学的検査において、ラット及びモルモットでは、ほとんど全て18 
の精細管が萎縮し、精子細胞と精原細胞の減少がみられたが、マウスでは軽度な巣19 
状萎縮のみが観察され、ハムスターでは対照動物と区別できる変化を観察しなかっ20 
た（Gray et al. 1982）。 21 
本専門調査会としては、一用量の試験であることから、本試験において DBP の22 

NOAEL/ LOAEL は設定できを評価すべきでないものと判断した。 23 
 24 

＜参考：フタル酸エステルによる差＞ 25 
5 週齢の雄の SD ラットに、DBP、DNOP、フタル酸ジエチル（DEP）、DEHP、26 

フタル酸ジメチル（DMP）、BBP、DIDP、フタル酸ジウンデシル（DUP）又は27 
500mg/kg 体重/日を 4 週間強制経口投与した報告がある。次のように統計学的に有28 
意な変化がみられた。 29 
体重は BBP＞DBP≒DINP のみで減少した。赤血球数及びヘマトクリット値は30 

DBP のみ減少し、ヘモグロビン濃度は DMP のみ減少した。血糖値は DEHP のみ、31 
血清蛋白濃度はDUPのみ、AST活性はDUP＞DINP≒DBPのみ、ALP活性はDBP32 
＞DINP＞DMP＞DIDP＞DNOP のみ、TG 量は DINP のみ、CA 量は DNOP≒DEP33 
≒BBP≒DEHP のみで増加した。 肝臓相対重量は、DEHP＞DINP＞DIDP＞DBP34 
＞BBP のみで増加した。精巣相対重量は DBP≧DEHP のみ、精巣上体の精子数は35 

27 
 



  

DEHP＜DNOP＜DBP＜BBP＜DUP＜DNOP＜DINP のみで減少した。また、精1 
子運動率は DEHP＜DBP＜DNOP＜DUP＜DIDP＜BBP のみで減少した（Kwack 2 
et al. 2009）。 3 

 4 
⑧ 亜急性毒性試験のまとめ 5 
入手した文献に基づくと、雌雄のげっ歯類のに肝臓の重量増加、腎臓の重量変化6 

及び雄の貧血が認められ、肝臓の細胞変性やペルオキシゾーム増殖、血清中トラン7 
スアミナーゼの上昇、TG の減少が見受けられた（Marsman 1995、参考：3 か月間8 
試験（ラット））。また、雄には、精巣や精巣上体の萎縮、重量減少及び精細管変性9 
及び精子減少症等などの精巣毒性がみられた。明らかな毒性はおおむね 500 mg/kg10 
体重/日以上からみられたが、生殖細胞の減少や軽微な精細管変性はより低用量でも11 
みられた（Marsman 1995 、Zhou et al. 2010、2011、Zhang et al. 2009a、Bao et 12 
al. 2011、Kwack et al. 2009）。また、こういった DBP による精巣の損傷は、暴露13 
をが中止するむとある程度回復することが報告されている（Zhang et al. 2009a）。14 
MBP の投与でも DBP と類似した肝臓や精巣への影響がみられた（Kwack et al. 15 
2009、2010）。また、精巣毒性には種差が示され、ラット、モルモットは感受性が16 
高く、マウスはそれより低く、モルモットは 4種のうち最も感受性が低かった（Gray 17 
et al. 1982）。 18 
亜急性毒性試験において、最も低い LOAEL/NOAEL が得られたのは、、ラット19 

を用いた 13 週間試験（Marsman 1995）における、雄の肝臓及び腎臓の相対重量20 
の増加、雌雄のペルオキシゾーム増殖及び雄の貧血に基づく LOAEL 359～356 21 
mg/kg 体重/日、NOAEL 176～177 mg/kg 体重/日(雄～雌)であった。また、精巣毒22 
性については内分泌系や生殖・発生影響も含めて検討する必要がある。 23 

 24 
 25 
(３) 慢性毒性試験及び発がん性試験（一部未審議） 26 

NTP-CERHR 20003、ATSDR 2001、EU RAR 2004、EFSA 2005、CPSC 201027 
では、適切に実施された DBP の慢性毒性試験や発がん性試験に関する報告は見あた28 
らないとしているが、最近のものを含め、以下の情報がある。 29 
 30 
①DBP とオゾンと 4-（N-メチル-N-ニトロソアミノ）-1-（3-ピリジル）-1-ブタノ31 
ン（NNK）の単独又は併用による 16週間、32週間又は 1年間試験（マウス） 32 
事務局：臓器重量の変化等をわかりやすくするため表にまとめました。 

肺発がんのリスク要因と考えられているオゾン、タバコ煙由来のニトロソアミン33 
の一つである NNK、DBP との単独又は併用による亜慢性及び慢性毒性試験が実施34 
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され、発がん性についても検討されている。B6C3F1 マウス（雌雄、各群 20 匹、51 
～6 週齢）に、オゾン 0.5 ppm（吸入投与）、NNK 1.0 mg/kg 体重/回（皮下投与、2 
3 回/週）、DBP 5,000 ppm（混餌投与）7をそれぞれ単独又はオゾンを含む 2 種ない3 
し 3 種併用で投与した 16 週間、32 週間試験（Kim and Cho 2009b）及び 1 年間試4 
験（Kim and Cho 2009a）が行われた。 5 
いずれの試験においても投与による死亡はみられなかったが、対照群と投与マウ6 

ス群の間には体重及び器官重量に統計学的に有意な差異が観察された。DBP 単独投7 
与群与の臓器重量変化を表 III-1 に示す。なお、DBP 単独投与時の体重変化の記載8 
はない。 9 

 10 
表 III-1 DBP単独投与群における臓器重量変化（Kim and Cho 200９9 a,b） 11 

試験 
期間 

肝臓 肺 左腎 右腎 左副腎 右副腎 左精巣 右精巣 左右卵巣 
絶 相 絶 相 絶 相 絶 相 絶 相 絶 相 絶 相 絶 相 絶 相 

16
週 

雄 ↓  ↑  ↑ ↑ ↑   ↓    ↑   ‐ ‐ 
雌  ↑ ↑ ↑  ↑       ‐ ‐ ‐ ‐   

32
週 

雄 ↑ ↑ ↑   ↓  ↓         ‐ ‐ 
雌 ↑  ↑ ↑  ↓       ‐ ‐ ‐ ‐   

1 
年 

雄 ↑  ↑ ↑  ↑           ‐ ‐ 
雌 ↑  ↑  ↑ ↑  ↑     ‐ ‐ ‐ ‐   

絶：絶対重量、相：相対重量、↑/↓：増加/減少（p＜0.05） 12 
(Kim and Cho 2009aTable1、2 及び 2009bTable1、2、3、4 を加工 ） 13 

 14 
DBP 単独の場合、16 週間投与群では、体重変化の記載がなく、雄の肝臓絶対重15 

量減少、肺・左右腎の絶対重量と左腎の相対重量の増加、右精巣の絶対重量の減少16 
と相対重量の増加、雌について肝臓相対重量・肺絶対及び相対重量・左右腎相対重17 
量の増加がみられた。32 週間投与群では、体重変化の記載がなく、雄の肝臓絶対及18 
び相対重量・肺相対重量の増加と左右腎相対重量の減少、雌の肝臓絶対重量・肺の19 
絶対及び相対重量の増加と左腎・左副腎相対重量の減少がみられた。1 年間投与群20 
では、体重変化の記載がなく、雄の肝臓絶対重量・肺絶対及び相対重量・右腎相対21 
重量の増加と左精巣相対重量の減少、雌の肝臓絶対及び相対重量・肺絶対重量・左22 
腎絶対及び相対重量・右腎相対重量の増加がみられた。非腫瘍性病変に関して、DBP23 
単独又は DBP を含む併用投与群についていくつか記載があるが、対照群での発生24 
頻度の記載はなく、1 年間 DBP＋オゾン＋NNK 併用 1 年間投与群の雌の気管支肺25 
胞上皮過形成（頻度 40％）と、雄の肺局所的うっ血・出血、腎空胞変性、大脳のう26 
っ血並びに及び雌の少数肝細胞空胞変性と及び子宮内膜ポリープ（いずれも頻度27 
30％）を除いて統計学的に有意な発現頻度の増加が認められなかった。なお、対照28 

7DBP の投与量は NTP 1995（本評価書では Marsman 1995 として（２）①に記載）におけるマ

ウスを用いた 13 週間混餌投与試験を参照して設定された。Marsman （1995）は飼料中 5,000 ppm
の投与量を雄 812 mg/kg 体重/日、雌 971 mg/kg 体重/日と推定している。 
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群での発生頻度の記載はなかった（統計学的処理は論文中になく、対照群の発現頻1 
度を 0％と推察し、調査会が行った）。 2 
腫瘍性病変に関して、対照群での発生頻度の記載はないが、DBP 単独又は DBP3 

を含む併用投与群について DBP が投与された群については、卵管癌及び雌にが、4 
16 週間 DBP 単独投与群・32 週間 DBP＋オゾン＋NNK 併用投与群・1 年間 DBP5 
単独投与群・DBP＋オゾン＋NNK 併用投与群において各 2 例（10％）に、肺腺癌6 
が、1 年間 DBP＋オゾン＋NNK 併用投与群の雌において 2 例（10％）に、それぞ7 
れみられたが、いずれも統計学的に有意な発現頻度の増加が認められなかった。な8 
お、対照群での発生頻度の記載はなかった（統計学的処理は論文中になく、対照群9 
の発現頻度を 0％と推察し、調査会が行った）。腫瘍性病変の発生について表 III-210 
に示す。 11 
。著者らは、一年間試験の結果、オゾンが単独で肺発がん性を示さず、DBP また12 

は NNK との 2 種または 3 種併用でも B6C3F1 マウスに発がん性を示さないと結論13 
した（Kim and Cho 2009a 無）。 14 
 15 
表 III-2 DBP投与を含む投与群の腫瘍性病変の発生（Kim and Cho 200９a,b） 16 

投与期間 DBP 単独または併用投与群 卵管癌 肺腺癌 
16 週間 DBP 雌 2 例（10％）  
32 週間 DBP＋オゾン＋NNK 雌 2 例（10％）  
1 年間 DBP 雌 2 例（10％）  

DBP＋オゾン＋NNK 雌 2 例（10％） 雌 2 例（10％） 
(Kim and Cho 2009a Table3、及び 2009b から抜粋 ） 17 

 18 
本専門調査会としては、DBP を含む本試験に用いられた DBP を含む 3 物質のい19 

ずれについても、一用量で実施されたものであるため NOAEL/LOAEL をは設定で20 
き評価すべきでないが、それらの単独投与又はオゾンを含む 2 種ないし 3 種の併用21 
投与のいずれにも、少なくとも本試験の実験条件下において特記すべき(亜）慢性22 
毒性や発がん性が認められないものと判断した。ただし、発がん性については、本23 
試験の最長投与期間が 1 年間であるので、その点でも十分な評価ができないものと24 
判断した。 25 
 26 
② 1年間試験（ラット） 27 

Wistar ラット（雌雄、各群 20 匹、体重 80～100 g）に 0（対照）又は 1,250 ppm 28 
の DBP を 1 年間混餌投与したところ、投与群の摂餌量に変化がみられた。しかし、29 
死亡率は、対照群 10％に対して投与群で 15％であり、体重にも統計学的に有意な30 
変化はなかった。また、肝臓、腎臓及び脾臓重量に有意な変化はなく、これらの器31 
官に肉眼的及び鏡検的変化も見いだされなかった。血液学的、生化学的検査では、32 
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ヘモグロビン含量、赤血球、白血球及び血清タンパク分画に投与の影響は認められ1 
なかった（Nikoronow et al. 1973 事務局）。EU は、1 用量しかない極めて限定的2 
な試験としながらも、本試験の NOAEL を 62.5 mg/kg 体重/日（1,250 ppm、EU3 
換算）と判断している（EU RAR 2004）。 4 
本専門調査会としては、一用量の試験であることから、本試験において NOAEL/ 5 

LOAEL は設定できを評価すべきでないが、少なくとも本試験の実験条件下におい6 
て特記すべき慢性毒性が認められないものと判断した。 7 

 8 
 9 
③ 慢性毒性及び発がん性試験のまとめ 10 

げっ歯類を用いた一年間までの試験において、マウスに自然発症がまれな卵管癌11 
の発生が認められたが、統計学的に有意な増加ではなく、他に特記すべき慢性影響12 
や明らかな発がん性は認められなかった（Kim and cho et al. 2009a、b、Nikoronow 13 
1973）。しかし、発がん性の評価に通常もとめられる 2 年間試験の報告はみあたら14 
ず、適切に実施された DBP の慢性毒性試験及び発がん試験は入手できなかった。 15 

DBP と類似の構造を持つ DEHP にはげっ歯類への肝発がん作用が知られ、DBP16 
にもげっ歯類へのペルオキシゾーム増殖活性が認められることから、より高用量、17 
長期間の DBP 投与によりげっ歯類に肝発がんを引き起こす可能性がある。なお、18 
DEHP のげっ歯類における肝発がんの主要なメカニズムは PPARα を介した経路に19 
よると考えられており、この経路はヒトとげっ歯類とで種差が大きい。なお，DEHP20 
の肝発がんメカニズムについて、最近、PPARα を介する以外にも複数の作用経路21 
が提唱されているが、現時点ではどの経路がどのように発がんへ関与するか不明確22 
である（内閣府 2013）。 23 

 24 
 25 
(４) 神経への影響（審議済み） 26 
発達神経毒性試験（ラット） 27 

Li らにより一連のラットの発達神経毒性試験が行われている。2009 年の報告で28 
は、雌の Wistar ラット（雌、各群 9～10 匹）に DBP（0、370、1,110、3,330、10,000 29 
ppm：0、30.6～55.1，93.9～165.2，291.4～485.5、797～1,483 mg/kg 体重/日）30 
を、妊娠 6 日～児動物の生出産後 28 日に混餌投与し、児動物の発生及び神経行動31 
学的パラメーターが測定された。 32 

 33 
その結果、妊娠 6 日～20 日の母動物の体重増加及び児動物の発育指標に投与に34 

よる有意な影響変化はみられなかったが、対照群と比較し、3,330 ppm 以上の投与35 
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群で雄児動物の AGD に短縮がみられ、10,000 ppm 投与群では、母動物では妊娠期1 
間が延長し（0.44 日）、児動物では、雄雌に体重の減少及び肝臓相対重量の増加が、2 
雄に精巣相対重量の減少がみられた（いずれも p＜0.05）。神経行動学試験（雌雄各3 
2 匹/腹）において、対照群と比較して変化がみられたのは雄児動物で、対照群と比4 
較して、10,000 ppm 投与群の正向反射に要する時間の延長（生後 7 日）・前肢のグ5 
リップ時間の短縮（生後 10 日）・モーリス水迷路試験（生後 35 日）における空間6 
学習の増強を意味する学習訓練での逃避潜時（escape latency）及び遊泳距離（path 7 
length）の短縮、1,110 ppm 投与群のモーリス水迷路試験におけるプローブトライ8 
アルでの逃避台位置付近の滞在時間の減少及び 370 ppm 投与群の前肢のグリップ9 
時間の短縮・モーリス水迷路試験における空間学習の減弱を意味する学習訓練での10 
逃避潜時及び遊泳距離の延長並びにプローブトライアルでの逃避台位置付近の滞11 
在時間の減少がみられた（いずれも p＜0.05）。なお、雌雄とも正向反射（生後 412 
日）、空中正向反射（生後 16 日）、背地走性（生後 4 日及び 7 日）、断崖回避（生13 
後 7 日）及びオープンフィールド試験（生後 28 日）に投与による統計学的に有意14 
な変化はみられなかった。 15 
著者 Li らは、性別と投与量により影響が異なり、雄は雌に比べ、感受性が高い可16 

能性があると考察している。また、この試験における DBP の用量で、神経行動学17 
的パラメーターに少数の有害影響が生じたことから、げっ歯類の雄の認識能力に変18 
化を及ぼす可能性があると結論した（Li et al. 2009 無）。 19 

Li らの続報では、妊娠 Wistar ラット（雌、各群 8 匹）に DBP（0、25、75、225、20 
675 mg/kg 体重/日）を、妊娠 6 日～児動物の生出産後 21 日の間、に強制経口投与21 
し、雄児動物の海馬における脳由来神経栄養因子（BDNF）に対する DBP の影響が22 
調べられた。また、生後 21 日に離乳させた雄児動物のうち、各腹一匹について生23 
後 28 日まで母動物と同用量の強制経口投与を継続し、空間学習課題により迷路行24 
動を評価した。 25 

 26 
その結果、対照群に比べ、675 mg/kg 体重/日投与群において、生後 1 日の児動物27 

の体重減少、雄の未補正又は体重補正した AGD（無補正及び体重補正）の短縮並28 
びに生後 21 日の雄児動物の体重、精巣の絶対及び相対重量の減少がみられた（い29 
ずれも p＜0.01）。また、モーリス水迷路試験の結果、対照群に比較して有意な影響30 
がみられたのは 675 mg/kg 体重/日投与群のみで、生後 30～33 日における空間習31 
得に増強がみられ、学習訓練 4 日目の逃避潜時及び遊泳距離が対照群より短縮した32 
（p=0.014 及び 0.013）。また、675 mg/kg 体重/日投与群の生後 60～62 日における33 
リバーストライアル後のプローブトライアルでは、逃避台位置付近の滞在時間が対34 
照群より長く（p=0.041）、より良好な空間記憶の保持がみられた。さらに、生後 135 
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日、7日及び 21日の雄児動物の海馬を調べたところ、生後 21日における 675 mg/kg1 
体重/日投与群でのみ、BDNF タンパク質及び mRNA の発現が増加していた（いず2 
れも p≦0.01）。 3 
著者 Li らは、高用量の DBP が発生期に投与されると、雄のラットにおける空間4 

記憶が改善され、海馬において BDNF 発現の増加が関係する可能性が示唆されると5 
している（Li et al. 2010b 無）。 6 
本専門調査会では、Li らによる 2 試験（2009、2010b）を一連のものとして合わ7 

せて検討した。妊娠ラットへのにおける高用量（700～900 mg/kg 体重/日）の妊娠8 
6 日～児動物の離乳までの経口投与により、DBP に子宮内及び経母乳暴露した雄児9 
動物では、迷路行動における空間学習の増強が 2 試験で一致して観察された。一方、10 
低用量（30～40 mg/kg 体重/日）投与時にみられた空間学習の阻害には、十分な再11 
現性がなかった。したがって本知見において、神経発達への影響について評価する12 
ことは困難と判断した。 13 
 14 
＜参考①：3か月試験（ラット）＞8 15 

NTP-CERHR（20003）及び EU RAR（2004）に引用されている、OECD テス16 
トガイドライン 408 に従った、ラットを用いた 3 か月試験において、神経系の機能17 
が評価されている。試験の詳細は不明であるが、Wistar ラット（雌雄、各群 10 匹、18 
6 週齢）に DBP（雄 0、27、142、688 mg/kg 体重/日、雌 0、33、162、816 mg/kg19 
体重/日）を 3 か月間混餌投与し、DBP 投与前、投与 34、59 及び 90 日目に、EPA20 
の機能観察総合評価を用いて評価したところ、投与による影響は観察されなかった21 
と報告されている。 22 
 23 
＜参考②：神経発達毒性試験（ラット）＞9 24 
妊娠 SD ラット(雌、各群 2 匹)に、妊娠 8 日から出産まで、DBP（0、0.010、1 mg/kg25 

体重/日）混餌投与し、児動物への影響が調べられている。妊娠時の母動物体重、雄26 
児動物（各腹 5 匹）の体重と AGD 及び、全児動物の運動機能（正向反射）に有意27 
な影響はみられなかったが、生後 21 週目に雄児動物（各群 2 匹）を新しいケージ28 
に移し、情動安定性の指標として、身づくろい動作を観察したところ、0.010 mg/kg29 
体重/日投与群において、観察初日及び 2 日目の夜間における身づくろい動作の頻度30 
が対照群より減少した（p＜0.05）。（Hoshi and Ohtsuka 2009 無）。 31 

 32 

8 （２）＜参考：3 か月間試験（ラット）＞と同試験。試験の詳細が不明であるなため、参考扱い

とした。 
9 １群２腹（各腹雄児動物５匹）のデータであり、また、本試験の方法で情動安定性を評価可能か

どうか疑問があるため、参考扱いとした。 
33 

 

                                            



  

(５) 免疫系への影響（審議済み） 1 
DBP の経口投与による免疫毒性試験の報告はみあたらなかった。しかし、2 

Marsmann による雌雄の B6C3F1マウス又は F344 ラットに、DBP を 20,000 ppm 又3 
は 40,000 ppm を 13 週間混餌投与した試験 10では、白血球数、分葉核好中球数、単4 
球数、好塩基球数及びリンパ球数に投与による増減はなく、胸腺、脾臓、骨髄及びリ5 
ンパ節に投与による病変はみられなかった。さらに同じ著者による、妊娠 F344 ラッ6 
トへの DBP を 10,000 ppm 混餌投与により胎児期、授乳哺育期を通じて DBP を経母7 
体暴露した児動物に、離乳後、引き続き 40,000 ppm を 13 週間混餌投与した試験で8 
は、雌雄の児動物に、リンパ球数の増加がみられたほか、周産期暴露しなかった 139 
週間試験と同様に免疫系への投与による影響はみられなかった（Marsman 1995）。10 
また、雌雄の Wistar ラットに DBP を 1,250 ppm を 1 年間混餌投与した試験 11でも11 
脾臓に投与による重量や組織像の変化はみられなかった（Nikoronow et al. 1973）。 12 
 13 
(６) 内分泌系及び生殖・発生への影響 （一部審議） 14 
① 生殖・発生毒性試験（マウス） 15 

CD-1（ICR）マウス（雌雄、対照群 40 匹、各投与群 20 匹、7 週齢）に DBP（0、16 
300、3,000、10,000 ppm：0、53、525、1,750 mg/kg 体重/日）を交配前 7 日から17 
混餌投与し、投与を継続しながら雌雄を同居させ、98 日間にわたる連続交配を行っ18 
た。 19 
その結果、対照群と比較して、10,000 ppm 投与群にのみ、妊娠率 12、妊娠のあ20 

ったペアごとの出産回数、腹当たり単位の出生児数及び妊娠があったペアごとの出21 
生児の割合のに減少が認められた（p＜0.01）。連続交配後に試みられた対照群と22 
10,000 ppm 投与群の交差交配では、対照群同士に比べ、対照群の雄と投与群の雌23 
の交配で、妊娠率、一腹当たり単位の出生児数、出生児率及び出生児体重が減少し24 
（p＜0.05）、雌に DBP の影響が認められた。交差交配後の親動物については、対25 
照群に比べ、投与群では、雄に剖検時体重の減少及び肝臓相対重量の増加が、雌に26 
肝臓絶対重量の増加及び子宮絶対重量の減少がみられた（いずれも p＜0.01）。一方、27 
雌雄の生殖器官に肉眼的及び組織学的異常は認められず、精巣上体の精子の濃度、28 
運動率及び奇形率にも投与による影響はみられなかった（Lamb et al. 1987◎）。 29 

NTP-CERHR（2003）は、子宮重量の減少、妊娠率及び一腹当たり単位の出生児30 
数の減少に基づき、雌の生殖毒性の LOAEL を 1,750 mg/kg 体重/日、雄では設定で31 
きないとし、雌雄の生殖毒性及び発生毒性の NOAEL を 525 mg/kg 体重/日として32 

10 （２）①及び⑤として記載 
11 （３）②として記載 
12 同居ペア数に対する妊娠（死産を含め、一回以上出産）したペア数の割合 
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いる。EFSA（2005）及び NICNAS（2008）は母動物の受胎性への影響と胎児毒1 
性に基づき、NOAEL を飼料中 3,000 ppm、420 mg/kg 体重/日相当（EU RAR 20042 
換算）としている。 3 
本専門調査会としては、妊娠率及び出生児の減少がみられたことから、生殖影響4 

に基づき本試験の雌の LOAEL を 1,750 mg/kg 体重/日と判断した。交差交配後の5 
10,000 ppm（高用量）投与群親動物の剖検で認められた肝重量の増加や子宮重量の6 
減少について、中、低用量投与群では剖検が実施されていないことから、本試験の7 
NOAEL は設定できないと判断した。 8 
 9 
② 発生毒性試験（マウス） 10 
妊娠 ICR マウス（雌、各群 7～21 匹）の妊娠 0 日～18 日に、DBP（0、500、1,000、11 

2,000、4,000、10,000 ppm：0、80、180、370、660、2,100 mg/kg 体重/日）を混12 
餌投与し、妊娠 18 日に帝王切開して胎児が調べられた。 13 
その結果、対照群と比較して、10,000 ppm 投与群で母動物の妊娠中の体重増加14 

が抑制され（p＜0.05）、4,000 ppm 以上の投与群で雌雄の生存胎児体重が減少した15 
（4,000 ppm 投与群の雄のみ統計学的有意差あり）。また、10,000 ppm 投与群では16 
出生前死亡（胚吸収及び死亡胎児の和）率が有意に高く（p＜0.05）、生存胎児 3 匹17 
のうち、2 匹に神経管欠損（外脳症）がみられた。また、全投与群の胎児で骨化し18 
た尾椎数が減少した（いずれも p＜0.05）。 19 
著者らは、胚・胎児毒性の生じない DBP の最大量を 370 mg/kg 体重/日と推定し20 

た。（Shiota and Nishimura 1982◎）。 21 
NTP-CERHR（2003）は、体重増加の抑制に基づき、母動物毒性の LOAEL を22 

2,100 mg/kg 体重/日、NOAEL を 660 mg/kg 体重/日とした。また、全投与群にお23 
ける胎児の骨化遅延（骨化した尾椎数の減少）に基づき、最低用量の 80 mg/kg 体24 
重/日を発生影響の LOAEL として選択し、この試験に NOAEL は設定できないと25 
した。 26 
本専門調査会としては、最低用量群からみられた胎児の骨化遅延（骨化した尾椎27 

数の減少）がみられたことから、発生毒性に基づき本試験の LOAEL を 80 mg/kg28 
体重/日とし、NOAEL は設定できないと判断した。 29 
 30 
③ 発生毒性試験（マウス） 31 
妊娠 C57 マウス（雌、各群 12 匹）に、DBP（0（オリーブ油）、50、300 mg/kg32 

体重/日）を妊娠 7～9 日に強制経口投与後、妊娠 16 日に帝王切開し、胎児が調べ33 
られた。その結果、300 mg/kg 体重/日投与群で、対照群に比べ、腹あたり単位の胚34 
吸収数の増加及び同腹腹単位の生存胎児数の減少並びに胎盤の絶対重量の減少が35 
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みられた（いずれも p＜0.001）。生存胎児については、体重及び心臓、脳、肝臓の1 
絶対重量が減少し、300 mg/kg 体重/日投与群で有意となった（いずれも p＜0.05）。2 
また、300 mg/kg 体重/日投与群でのみ外部奇形（主として眼の欠損形成不全、次い3 
で脳ヘルニア）が生じ、その頻度は対照群 0/82（0/12 腹）に対し、16/64 匹（6/124 
腹）であった（Xia et al. 2011×△）。 5 
本専門調査会としては、催奇形性を評価するには投与期間が通常（妊娠 6 日～156 

日）より短いため、NOAEL/LOAEL は設定できでないと判断した。 7 
 8 
④ 生殖・発生毒性試験（マウス） 9 
雄の C3H マウスと交尾が成立した雌の C57BL/6 マウス（各投与群最大 20 匹、10 

対照群 20 匹）の妊娠及び授乳哺育期間（妊娠 0 日～）に、DBP（0、1,250、2,500、11 
5,000、7,500、10,000、20,000 ppm、NTP 推定：0、227、454、908，1,359、1,816、12 
3,632 mg/kg 体重/日）13を混餌投与し、児動物の B6C3F1 マウス（雌雄、各群 1013 
匹、20,000 及び雌の 10,000 ppm を除く）には離乳時（生後 28 日）から 4 週間に14 
わたって母動物と同用量の混餌投与（雄 0、199、437、750、1,286、3,804 mg/kg15 
体重/日、雌 0、170、399、714、1,060 mg/kg 体重/日）を継続した。 16 
その結果、母動物については、対照群に比べ、2,500 ppm 以上の投与群で妊娠期17 

間が延長し（p≦0.05）、7,500 ppm 以上の投与群では妊娠 0 日～妊娠 17 日の体重18 
増加が抑制された（p≦0.05）。また、10,000 及び 20,000 ppm 投与群では出産率が19 
減少し、対照群 55％に対してそれぞれ 25％（統計学的有意差なし）及び 0％（p≦20 
0.01）であった。児動物については、7,500 ppm 以上の投与群では同腹児数が減少21 
し（p≦0.05）、10,000 ppm 投与群では生後 0 日の体重が低値であった（p≦0.01）。22 
離乳後の児動物への直接投与 1、4 週目及び剖検時に体重が測定されたが、雄では23 
2,500 ppm～7,500 ppm の投与群で持続的に、雌では 7,500 ppm 投与群で剖検時の24 
み体重が低値であった（いずれも p≦0.05）。また、全投与群で雄の肝臓の相対重量25 
及び雌の腎臓の絶対及び相対重量が増加した（いずれも p≦0.05、ただし 20,000 26 
ppm 投与群における雌の腎臓の絶対重量は有意差なし）。（Marsman 1995○）。 27 

NTP-CERHR（2003）は児動物の肝臓と腎臓の相対重量の増加に基づくと、発生28 
毒性の NOAEL は特定されないとした。 29 
本専門調査会としては、妊娠期間の延長及び雄児動物の離乳後の体重低値に基づ30 

き、本試験の発生毒性の NOAEL を飼料中 1,250 ppm（227 mg/kg 体重/日）と判31 
断した。また、最低用量から雄児動物の肝臓及び腎臓の相対重量に変化がみられた32 

13NTP-CERHR（2003）は、二つの NTP 試験（Tyl et al. 1988、Price et al. 1988）におけるマウ

スの飼料摂取率及び体重の平均値、すなわち 7.18 g/日及び 39.63 g から、体重当たりの DBP 摂取

量（mg/kg 体重/日）を推定した。 
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が、絶対重量の変化はなく、病理組織学的検査は実施されていないため、毒性影響1 
と判断するのは困難であった。 2 
 3 
⑤ 発生毒性試験（ラット） 4 

Ema ら（1993、1994、1995、1998）は、妊娠 Wistar ラットの妊娠期間中に DBP5 
を経口投与し、胚・胎児死亡や胎児の外部、骨格及び内部奇形を調べる一連の発生6 
毒性試験を行った。 7 

1993 年の報告では、妊娠 Wistar ラット（雌、各群 11～12 匹）の妊娠 7～15 日8 
に DBP（0（オリーブ油）、500、630、750、1,000 mg/kg 体重/日）を強制経口投9 
与し、GD20 に帝王切開した。その結果、母動物では対照群と比較して 630 mg/kg10 
体重/日以上の投与群で妊娠中の体重増加抑制が認められた（p＜0.05）。この 630 11 
mg/kg 体重/日用量以上の投与群では、着床後胚損失率及び腹あたりの出生前死亡数12 
（吸収胚と死亡胎児の和）が増加し、同腹生存胎児数が減少した（いずれも p＜0.05）。13 
また、750 及び 1,000 mg/kg 体重/日投与群では、全胚吸収が対照群の 0/11 匹に対14 
してそれぞれ 10/12 匹及び 9/9（母動物 2 匹死亡）匹に増加した（p＜0.05）。生存15 
胎児については、対照群と比べて 630 mg/kg 体重/日以上の投与群で体重が低値で16 
あった（p＜0.05）。また、腹あたり単位の奇形の発生頻度は 630 mg/kg 体重/日投17 
与群から増加し、750 mg/kg 体重/日投与群で有意となった（p＜0.05）。奇形は主に18 
口蓋裂が観察された（Ema et al. 1993◎）。 19 

NTP-CERHR （2003）は、母動物の体重増加抑制及び、児動物の出生前死亡率20 
の増加、胎児体重の低下に基づき、母動物毒性と発生毒性の LOAEL を 630 mg/kg21 
体重/日、NOAEL を 500 mg/kg 体重/日としている。 22 
本専門調査会としては、母動物の体重増加抑制並びに児動物の出生前死亡率の増23 

加及び生存胎児体重の低値がみられたことから、母動物毒性及び発生毒性に基づき、24 
本試験におけるの LOAEL を 630 mg/kg 体重/日、NOAEL を 500 mg/kg 体重/日と25 
判断した。 26 
 27 

1998 年の報告では、妊娠 Wistar ラット（雌、各群 11 匹）の妊娠 11～21 日に28 
DBP（0、5,000、10,000、20,000 ppm：0、331、555、661 mg/kg 体重/日）を混29 
餌投与し、妊娠 21 日に帝王切開した。その結果、母動物では対照群と比べて 10,000 30 
ppm 以上の投与群で妊娠 11～21 日における体重増加抑制が認められた（p＜0.05）。31 
生存胎児については、5,000 ppm 投与群では雌の体重が有意に高かったが、20,000 32 
ppm 投与群では雌雄の体重が低値を示し、腹単位あたりの外部奇形（主として口蓋33 
裂）及び骨格奇形（主として胸骨分節の癒合：fused sternebrae）が増加した（い34 
ずれも p＜0.05）。さらに、10,000 ppm 以上の投与群の雄児動物では、肛門生殖突35 
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起間距離（AGD）が短縮し、一群動物数及び腹あたり単位の停留精巣が増加した（い1 
ずれも p＜0.05）。（Ema et al. 1998△無）。 2 

NTP-CERHR（2003）及び NICNAS（2008）は、母動物の体重増加抑制、雄児3 
動物の AGD の短縮及び停留精巣の増加に基づき、母動物毒性と発生毒性の LOAEL4 
を 555 mg/kg 体重/日、NOAEL を 331 mg/kg 体重/日とした。 5 
本専門調査会としては、母動物の体重増加抑制、雄児動物の AGD の短縮及び停6 

留精巣の増加がみられたことから、母動物毒性及び発生影響に基づき本試験の7 
LOAEL を 555 mg/kg 体重/日、NOAEL を 331 mg/kg 体重/日と判断した。なお、8 
最低用量投与群の雌胎児体重の高値について考察が見当たらなかった。 9 
 10 

Ema らは DBP による発生毒性の時期特異性を検討するため、妊娠 Wistar ラッ11 
ト（雌、各群 10～13 匹）の妊娠 7 日～9 日、妊娠 10 日～12 日又は妊娠 13 日～1512 
日における DBP（0（オリーブ油）、750、1,000、1,500 mg/kg 体重/日：Ema et al. 13 
1994◎又は 0（オリーブ油）、750、1,000、1,250 mg/kg 体重/日：Ema et al. 1995a14 
◎）の強制経口投与試験を実施した。母動物を妊娠 20 日に帝王切開して調べた結15 
果、着床後胚損失率は投与時期に関わらず対照群に比べて全投与群で増加し（いず16 
れも p＜0.05）、1,500 mg/kg 体重/日投与群では 100％に達した。一方、発生する奇17 
形の種類及び頻度（腹あたり単位）は投与時期により異なった。妊娠 10 日～12 日18 
の投与では対照群と比べて奇形発生頻度に有意差はなかったが、妊娠 7 日～9 日の19 
投与では全用量で骨格奇形（主として椎弓及び肋骨の癒合又は欠損）が用量依存的20 
に増加し、妊娠 13 日～15 日の投与で奇形発生頻度は最大となり、全用量で外部奇21 
形（主として口蓋裂）及び骨格奇形（主として胸骨分節の癒合）が用量依存的に増22 
加した（いずれも p＜0.05）。 23 
なお、Saillenfait ら（1998◎）は、Ema らの試験と系統の異なる SD ラットを24 

用いて発生毒性試験を実施した。妊娠 SD ラット（雌、各群 27 匹）のを用い、妊25 
娠 14 日に、DBP（0（ミネラル油）、500、1,000、1,500、2,000 mg/kg 体重）を強26 
制経口単回投与し、妊娠 21 日に帝王切開して胎児を観察した。その結果、対照群27 
と比較し、1,500 mg/kg 体重以上の投与群で母動物の体重増加抑制（妊娠 14～2128 
日及び 0～21 日）、生存胎児体重の減少並びに胚吸収の増加がみられた（いずれも p29 
＜0.05）。催奇形性については、1,000 mg/kg 体重以上の投与群で骨格変異（過剰第30 
14 肋骨）を持つ胎児が増加し、1,500 mg/kg 体重以上では何らかの骨格変異を持つ31 
胎児が増加した（いずれも p＜0.05）。2,000 mg/kg 体重投与群では骨格奇形（胸骨32 
分節癒合）頻度が増加し、骨格変異胎児（胸骨分節の不完全骨化、第 11、12 及び/33 
又は 13 肋骨の短縮）を持つ腹数も増加した（いずれも p＜0.05）。Saillenfait 著者34 
らは胚毒性又は催奇形性の無影響量を示されない用量を 500 mg/kg 体重としてい35 
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る。なお、予備試験では、DBP 2,000 又は 3,000 mg/kg 体重を妊娠 13 日、14 日又1 
は 15 日に強制経口単回投与した。妊娠 14 日の投与における着床後死亡率が最も高2 
く、一方、3,000 mg/kg 体重投与群では、いずれの投与日にも、低頻度ながら口蓋3 
裂がみられた。 4 
本専門調査会としては、Ema ら（1994、1995a）及び Saillenfait ら（1998）の5 

試験は催奇形性に関するメカニズム解明のために有益な情報を与えるが、催奇形性6 
を評価するには投与期間が通常（妊娠 6 日～15 日）より短く、また、比較的高用量7 
であることから TDI の設定に利用できないと判断した。 8 
 9 
⑥ 発生毒性試験（ラット） 10 
妊娠 F344/N ラット（雌、対照群 30 匹、各投与群 18～19 匹）の妊娠及び哺育授11 

乳期間（妊娠 0 日～）に DBP（0、1,250、2,500、5,000、7,500、10,000、20,000  12 
ppm、：NTP 推定：0、92、184、368、551、736、1,472 mg/kg 体重/日 14）を混餌13 
投与し、児動物（雌雄、各群 10 匹、20,000 ppm を除く）には離乳時（生後 28 日）14 
から 4 週間にわたって母動物と同用量の混餌投与を継続した（雄 0、143、284、579、15 
879、1,165 mg/kg 体重/日、雌 0、133、275、500、836、1,104 mg/kg 体重/日）。 16 
その結果、母動物については、出産率が対照群の 93％に対し 5,000 及び 20,000 17 

ppm 投与群でそれぞれ 68％及び 21％に減少低下し、5,000 ppm 投与群では妊娠期18 
間がわずかに短縮した（いずれも p≦0.05）。10,000 ppm 投与群では妊娠 18 日及19 
び分娩出産後 0 日（児動物の生後 0 日）の体重が高値を示したが、哺育授乳 0 日か20 
ら～28 日の体重増加に抑制が認められた（いずれも p≦0.05）。20,000 ppm 投与群21 
では妊娠 18 日の体重が低値を示し、妊娠 0～18 日の体重増加抑制が認められた（い22 
ずれも p≦0.01）。児動物については、10,000 ppm 投与群では、生後 1 日及び 4 日23 
における一腹当たり単位の生存率が減少した（p≦0.01）。20,000 ppm 投与群では、24 
一腹当たり単位の総産児数及び生産児率が減少し（p≦0.01）、生産児は 1 匹のみで25 
すべて生後 1 日までに死亡した。授乳中離乳前の出生児の体重は 2,500 ppm 投与群26 
では生後 21 日から、5,000 ppm 投与群では生後 1 日から、7,500 及び 10,000 ppm27 
以上の投与群では生後 0 日から離乳まで有意な低値を示した。離乳後の体重は、雄28 
の 5,000 ppm 以上の投与群で持続的な低値（離乳後 1、4 週及び剖検時）を示し、29 
雌の 7,500 ppm 以上の投与群で一時的な低値（離乳後 1 週のみ）を示した（いずれ30 
も p≦0.05）。試験終了時の児動物の剖検において、雄では全投与群で肝臓及び腎臓31 
の相対重量が増加し、5,000 ppm 以上の投与群で肝臓の絶対重量が増加した（いず32 

14 NTP-CERHR（2003）は、二つの NTP 試験（Tyl et al. 1988、Price et al. 1986）におけるラ

ットの飼料摂取率及び体重の平均値、すなわち 14.8 g/日及び 203.71 g から、体重当たりの DBP
摂取量（mg/kg 体重/日）を推定した。 
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れも p≦0.05）。雌は 2,500 ppm 以上の投与群で肝臓の絶対及び相対重量が増加し、1 
5,000 ppm 以上の投与群で腎臓の相対重量が増加した（いずれも p≦0.05）。また、2 
雄の 5,000 ppm 以上の投与群で精巣の絶対重量が減少し、10,000 ppm 投与群で精3 
巣の相対重量がも減少した（いずれも p≦0.01）。病理組織検査において、肝臓及び4 
腎臓に組織変化は認められなかったが、精巣上体では 5,000 ppm 投与群の 4/10 例5 
に軽微な精子減少症、7,500 及び 10,000 ppm 投与群の全例に中程度以上の精子減6 
少症が認められた。（Marsman 1995◎）。発生影響等のまとめを表 III-3 に示す。 7 

NTP-CERHR（2003）は、出産率の減少低下及び妊娠期間の短縮に基づき、母動8 
物毒性の NOAEL を 184 mg/kg 体重/日（2,500 ppm）としたが、全投与群の雄児9 
動物における肝臓及び腎臓の相対重量の増加に基づくと、発生毒性の NOAEL は設10 
定できないとした。 11 
本専門調査会としては、雌児動物の肝臓の絶対及び相対重量の増加が飼料中12 

2,500 ppm 以上の投与群にみられたことから、本試験のＮOAEL は飼料中 1,250 13 
ppm と判断した。また、より高用量（飼料中 5,000 ppm～）で出産率の低下、児動14 
物生存率の低下、母動物の妊娠期間中の体重増加抑制並びに出生児の低体重といっ15 
た母動物毒性及び発生毒性がみられている。なお、最低用量で雄児動物の肝臓及び16 
腎臓の相対重量変化がみられたが、絶対重量に変化がなく、病理組織学検査は実施17 
されていないため、毒性影響と判断するのは困難であった。 18 

 19 
 表 III-3 発生影響等のまとめ （Marsman 1995） 20 

母動物  妊娠 0 日～出産後 28 日（離乳（児動物の離乳：生後 28 日）にみられた影響） 
用量＜濃度＞ 母動物 児動物 
1,472 
＜20,000＞ 

↓妊娠 0～18 日の体重増加 
↓妊娠 18 日体重 
↓出産率（21％：対照 93％） 

↓一腹あたりの総産児数 
↓生産児率 
↓生後 0 日体重（生産児はすべて生後 1 日までに死亡） 

736 
＜10,000＞ 

↑妊娠 18 日・分娩出産後 1 日 
↓哺育 0 日～28 日の体重増加 

↓生後 0 日～28 日体重 
↓生後 1 日・4 日の児動物生存率 

551＜7,500＞  ↓生後 0 日～28 日体重 
368＜5,000＞ ↓妊娠期間 

↑妊娠 18 日・分娩出産後 0 日
体重 
↓出産率（68％：対照 93％） 
↓哺育 0～28 日体重増加 

↓生後 1 日～28 日の体重 

184＜2,500＞  ↓生後 21 日～28 日の体重 
92＜1,250＞   
児動物   生後 28 日（離乳）～8 週齢（剖検）にみられた影響 
用量＜濃度＞  雄児 雌児 
雄 1,165/ 
雌 1,104 
＜10,000＞ 

 ↓体重（持続的*） 
↓4～8 週齢の体重増加 
↑肝臓絶対・相対重量 
↑腎臓相対重量 
↓精巣絶対・相対重量 

↓体重（一時的**） 
↑肝臓絶対・相対重量 
↑腎臓相対重量 
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・精巣上体の中程度以上の
精子減少症（10/10 匹） 

雄 879/雌 836 
＜7,500＞ 
 
  

   
  

↓体重（持続的*） 
↓４～8 週齢の体重増加 
↑肝臓絶対・相対重量 
↑腎臓相対重 
↓精巣絶対重量 
・精巣上体の中程度以上の

精子減少症（10/10 匹） 

↓体重（一時的**） 
↑肝臓絶対・相対重量 
↑腎臓相対重量 
 

雄 579/雌 500 
＜5,000＞ 

 ↓体重（持続的*） 
↑肝臓絶対・相対重量 
↑腎臓相対重量 
・精巣上体の軽微な精子減

少症（4/10 匹） 

↑4～8 週齢の体重増加 
↑肝臓絶対・相対重量 
↑腎臓絶対・相対重量 
 

雄 284/雌 275 
＜2,500＞ 

 ↑肝臓相対重量 
↑腎臓相対重量 

↑肝臓絶対・相対重量 

雄 143/雌 133 
＜1,250＞ 

 ↑肝臓相対重量 
↑腎臓相対重量 

↑4～8 週齢の体重増加 
 

濃度：飼料中 DBP 濃度(ppm)、用量：mg/kg 体重/日、↑/↓：対照群に比べ増加・上昇/減少・低下（p1 
＜0.05）、*：離乳後 1 週、4 週及び剖検時の体重測定時、**：離乳後 1 週の測定時のみ 2 

並びに出生児の低体重といった母動物毒性及び発生毒性がみられている。 3 
（Table 3,4,5 を加工し、本文中の記載を追加） 4 

⑦ 生殖・発生毒性試験（ラット） 5 
Mylchreest ら（1998、1999、2000）は、SD ラットの妊娠から授乳哺育期、ま6 

たは妊娠後期に DBP（コーン油に溶解）を強制経口投与し、出生児の性成熟を含む7 
生殖発生影響のエンドポイントを観察した一連の試験を行っている。 8 
 1998 年に報告された試験では、妊娠 CD（SD）ラット（雌、各群 7～10 匹）の9 
妊娠 3 日～出産児動物の生後 20 日（生出産後 1 日～2 日を除く）に DBP（0、250、10 
500、750 mg/kg 体重/日）を強制経口投与し、児動物の剖検が 100～105 日齢で行11 
われた。 12 
その結果、対照群と比較して、500 mg/kg 体重/日以上の投与群で、母動物の子宮13 

絶対重量が減少し（p＜0.05、750 mg/kg 体重/日投与群では有意差なし）、750 mg/kg14 
体重/日投与群では腹あたり単位の出生児数が減少した（p＜0.05）。雄児動物につい15 
ては、500 mg/kg 体重/日以上の投与群で AGD（生後 1 日）が短縮した（p＜0.05）。16 
剖検では、500 mg/kg 体重/日以上の投与群で精巣及び精嚢の絶対重量が、750 mg/kg17 
体重/日投与群で前立腺及び精巣上体の絶対重量が減少した（p＜0.05）。また、対照18 
群（34 匹）にはみられない雄性生殖器系の奇形又は異常が投与群に生じ、250、50019 
及び 750 mg/kg 体重/日投与群では、それぞれ児動物の 3/32、17/34 及び 10/14 匹20 
（9、50 及び 71％）が精巣上体の欠損又は発育不全を有しており、精巣萎縮と広範21 
囲（50～100％）の精細管に中程度以上の変性及び萎縮に伴う、生殖細胞の損失が22 
みられた。また、250、500 及び 750 mg/kg 体重/日投与群では、尿道下裂が 1/32、23 
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7/34 及び 6/14 匹（3、21 及び 43％）に、異所性精巣又は精巣欠損が 1/32，2/34 及1 
び 4/14 匹（3、6 及び 29％）に、精嚢欠損が 0/32、2/34 及び 7/14 匹（0、6 及び2 
50％）に認められた（いずれも p 値の記載なし）。雌児動物では、膣開口及び性周3 
期に投与の影響はみられなかったが、剖検において 500 mg/kg 体重/日投与群の 14 
例に子宮、膣及び右腎臓の欠損が認められ、500 及び 750 mg/kg 体重/日投与群の各5 
1 例に短い子宮角（片側性）が認められた（Mylchreest et al. 1998◎）。 6 

NTP-CERHR（2003）は、全投与群における雄の生殖器系の構造及び性成熟指標7 
に対する有害影響に基づき、LOAEL を 250 mg/kg 体重/日と設定している。8 
NICNAS（2008）も本試験に NOAEL を設定できず、精細管萎縮及び尿道下裂、9 
精巣上体の発達不全/欠損に基づき生殖影響（F1）及び発生影響の LOAEL を 250 10 
mg/kg 体重/日とした。 11 
本専門調査会としては、雄児動物に精細管萎縮及び尿道下裂、精巣上体の発達不12 

全/欠損がみられたことから、雄の生殖発生毒性に基づき本試験の LOAEL を 250 13 
mg/kg 体重/日とし、NOAEL は設定できないと判断した。 14 
 15 

1999 年には妊娠期間の後半妊娠後期に DBP を投与した試験が報告された。妊娠16 
CD（SD）ラット（雌、各群 10 匹）の妊娠 12～21 日に DBP（0、100、250、500 17 
mg/kg 体重/日）を強制経口投与し、出生児の剖検が雄は 100～105 日齢、雌は 2518 
～30 日齢で行われた。 19 
その結果、雄児動物については、対照群と比較し、全投与群において包皮分離の20 

遅延が観察された（p＜0.05、ただし 250 mg/kg 体重/日投与群のみ有意差なし）。21 
250 及び 500 mg/kg 体重/日投与群では、AGD の短縮（いずれも p＜0.05）、並びに22 
胸部の乳頭遺残（生後 14 日、対照群 0/57）に対しが 35/62 及び 47/54 匹（56 及び23 
87％、p 値記載なし）がにみられた。剖検では、250 及び 500 mg/kg 体重/日投与群24 
のに、10 及び 50％が精巣上体の形成不全・欠損をが 6/62 及び 26/52 匹（10 及び25 
50％）に有しており、2及び 27％に輸精管の欠損が 1/62及び 14/52匹（2及び 27％）26 
がに、停留精巣が 1/62 及び 5/52 匹（2 及び 10％）にみられた。さらに 500 mg/kg27 
体重/日投与群では、精巣、精巣上体及び精嚢の絶対重量が減少し（p＜0.05）、尿道28 
下裂（21/52 匹動物の 40％、40％）、停留精巣（10％）又は及び前立腺の形成不全29 
（6％3/52 匹、6％）が認められた（いずれも p 値記載なし）。精巣の病理組織検査30 
では、500 mg/kg 体重/日投与群に精細管上皮変性及び精巣の間質細胞過形成が認め31 
られ、さらに精巣の間質細胞腺腫が同腹の 2 例匹に認められた。なお、乳頭遺残と32 
雄の生殖器系の奇形は対照群及び 100 mg/kg 体重/日投与群ではみられなかった。33 
また、雌児動物の剖検では、子宮、卵巣及び膣が調べられたが、1998 年の報告と異34 
なり投与による異常は認められなかった。Mylchreest 著者らは、包皮分離の遅延に35 
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基づいて、DBP の LOAEL を 100 mg/kg 体重/日とし、NOAEL は確立できなかっ1 
たとしている（Mylchreest et al. 1999◎）。 2 

NICNAS（2008）、NTP（2004）も著者らと同じ所見に基づき、同様に、発生毒3 
性の NOAEL は確立できなかったとしている。 4 
本専門調査会としては、雄児動物に包皮分離の遅延がみられたことから、雄の生5 

殖発生毒性に基づき、本試験の LOAEL を 100 mg/kg 体重/日とし、NOAEL は設6 
定できないと判断した。 7 
 8 

2000 年の続報では、NOAEL を確立するために 1999 年の報告よりも低用量で実9 
施されたの試験が報告された。妊娠 CD（SD）ラット（雌、各群 19～20 匹（最高10 
用量投与群のみ 11 匹））の妊娠 12 日～21 日に、DBP（0、0.5、5、50、100、500 11 
mg/kg 体重/日）を強制経口投与し、出生児は性成熟に達した時期（雄：生後 11012 
±10 日、雌：生後 80±5 日）に剖検された。 13 
その結果、雄児動物において 500 mg/kg 体重/日投与群で AGD（生後 1 日）が統14 

計学的に有意に短縮し、100 及び 500 mg/kg 体重/日投与群で残留乳輪又は乳頭を有15 
する雄児（生後 14 日）が対照群の 9/134 匹（7％）・5/19 腹に対してそれぞれ 31％16 
（44/141 匹（31％）・16/20 腹）及び 90％（52/58 匹（90％）・11/11 腹）に増加し17 
た（動物及び腹あたり、いずれも p＜0.05）。外部生殖器が正常な雄児ではいずれの18 
投与群でも包皮分離の遅延は観察されなかった。剖検時における雄性生殖器の奇形19 
の検査では、500 mg/kg 体重/日投与群ではのみ、尿道下裂（5/58 匹、・4/11 腹）、20 
小型の腹腔内停留精巣（4/58 匹、・3/11 腹）の他、精巣上体（23/58 匹、・9/11 腹）、21 
輸精管（16/58 匹、・9/11 腹）、精嚢（4/58 匹、・4/11 腹）及び前立腺（1/58 匹、・1/1122 
腹）の欠損又は形成不全がみられた（いずれも p 値不明記載なし）。また、この 500 23 
mg/kg 体重/日投与群でのみ、、精巣（肥大精巣を除いて統計処理）、精巣上体、前立24 
腺、及び球海綿体筋-肛門挙筋（LABC）の絶対重量が減少した（腹単位、p＜0.05）。25 
精巣の病理組織学検査では、グレード 4 の重篤な精細管変性が対照群の 0/134 匹26 
（0/19 腹）に対し、100 及び 500 mg/kg 体重/日投与群で 1/140 匹（1/20 腹）及び27 
25/58 匹（9/11 腹）にみられ、た（いずれも p 値記載なし）。また、500 mg/kg 体28 
重/日投与群では精巣間質細胞の過形成（14/58 匹、5/11 腹）及び腺腫（1/58 匹）も29 
認められた（いずれも p 値不明記載なし）。しかし、雌児動物においては、膣開口30 
日齢、卵巣及び子宮生殖器官の重量及び生殖器官の肉眼的所見に投与の影響はみら31 
れなかった。また、雌児、雄児とも剖検時体重、肝臓、腎臓、甲状腺の絶対重量に32 
投与の影響はみられなかった。 33 

Mylchreest らは、乳頭の発達は可逆的変化の可能性があるが、臨界期におけるア  34 
ンドロゲンの変化を反映する指標と考えられるとし、雄児動物で観察された乳輪又35 
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は乳頭遺残に基づき、発生毒性の LOAEL を 100 mg/kg 体重/日、NOAEL を 50 1 
mg/kg 体重/日と報告している。なお、SD ラットは低頻度で重篤な精巣障害が自然2 
発生するため、100 mg/kg 体重/日投与群でみられた重篤な精細管変性 1 例はおそら3 
く投与によらないとしている（Mylchreest et al. 2000◎）。生殖発生等への影響の4 
まとめを表 III-4 へ示す。 5 

 6 
NTP-CERHR（2003）は発生毒性として、EFSA（2005）及び ECHA（2012b）7 

は雄の生殖発生影響として、雄児動物の乳頭遺残に基づき LOAEL を 100 mg/kg 体8 
重/日、NOAEL を 50 mg/kg 体重/日とした。NICNAS（2008）も発生毒性につい9 
て、同じ NOAEL、LOAEL 値を設定しているが、エンドポイントは乳頭遺残の増10 
加及び精細管萎縮の増加である。 11 
本専門調査会としては、雄児動物に乳輪又は乳頭遺残がみられたことから、雄の12 

生殖発生毒性に基づき、本試験の LOAEL を 100 mg/kg 体重/日、NOAEL を 50 13 
mg/kg 体重/日と判断した。 14 

 15 
  表 III-4 生殖発生等への影響のまとめ（Mylcreest et al. 2000） 16 

用量（mg/kg 体重/日） 0 0.5 5 50 100 500        
雄児（～離乳時)a,b 
AGD (生後 1 日)＊ 100％     ↓88％ 
胸部乳輪/乳頭を有する動物

(腹)数/母数（生後 14 日） 
9/134 

(5/19)** 
8/119 
(5/20) 

13/103 
(8/19) 

12/102 
(10/20) 

↑44/144 
↑(16/20) 

↑52/58 
↑(11/11) 

        
雄児の剖検（生後 110 日) a 
腹数 (20)** (20) (19) (20) (20) (11) 
絶対

重量

(g) * 

右精巣 1.840     1.701c 
右精巣上体 0.644     ↓0.644 
前立腺背側葉 0.695     ↓0.695 
球海綿体筋-肛門挙筋 1.226     ↓0.226  

精巣組織病理学検査数 d 134(19)** 118(20) 103(19) 120(20) 140(20) 58(11) 

精
上
皮
変
性 

グレード 0 129(19) 111(20) 100(19) 117(20) 133(20) 27(8) 
グレード１(minimal) 5(4) 6(5) 3(3) 3(3) 5(1) 4(3) 
グレード 2(mild)  1(1)   1(1) 2(2) 
グレード 3(moderate)       
グレード 4(severe)     1(1) 25(9) 

間質細胞過形成      14(1) 
間質細胞線種      1(1) 
生殖器奇形 a 検査数 記載なし 記載なし 記載なし 記載なし 記載なし 58(11) 
尿道下裂      5(4) 
小型の腹腔内停留精巣      4(3) 
精巣上体欠損又は形成不全      23(9) 
輸精管欠損又は形成不全      16(9) 
精嚢形成不全      4(4) 
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前立腺の欠損      1(1) 
↑(1：対照群に比べ増加・上昇/減少・低下（p＜0.05）、()内：腹数、*：腹単位で統計処理、**：雌児の1 
み 4 匹の腹が 1 例あり 2 
a：器官重量値等は平均値のみ記載した（標準誤差は記載せず）。また、対照群は表中のすべてに記載し3 

たが、投与群は有意な変化のあった値等のみ記載した。病理所見、生殖器奇形について、例数 0 の4 
場合は数字を記載しなかった。 5 

b：出生日を生後 1 日とする。雄児動物の体重は、対照群と比べ、生後 1 日では投与群に有意な変化は6 
なく、生後 14 日では 5 mg/kg 体重/日投与群で増加した（p＜0.05）が、離乳後では投与群に有意な7 
変化はみられなかった。 8 

c：0.5、100、及び 500 mg/kg 体重/日投与群にそれぞれ 1、2 及び 8 例みられた肥大精巣（2.7～3.9ｇ）9 
を除いて統計処理した場合、↓1.589 g（p<0.003） 10 

d：2 横断面の精細管上皮の変性が調べられた。部分的または完全な変性のみられた精細管のおよその11 
割合（％）により、精上皮変性は次のようにグレード付けられた；50％超：グレード 4、21～50％：12 
グレード 3、6～20％：グレード 2、5％以下＞0％：グレード 1、変性した精細管なし：グレード 013 

（Table1、2、3 を加工し、Fig1、2、5 の記載を追加） 14 
 15 

⑧ 生殖・発生毒性試験（ラット） 16 
妊娠 CD（SD）IGS ラット（雌、各群 6～8 匹）に、妊娠 15 日から児動物が生後 17 

21 日になるまで DBP（0、20、200、2,000、10,000 ppm：0、1.5～3、14～29、18 
148～291、712～1,372 mg/kg 体重/日）を混餌投与した発生毒性した試験が実施さ19 
れた。出生児（F1）（F1、雌雄各群 8～10 匹、少なくとも 1 匹/腹）は生後 21 日、20 
生後 11 週及び生後 20 週に剖検（雌雄各群 8～10 匹/時点、少なくとも 1 匹/腹）し21 
た。児動物の病理組織学検査では、所見の観察された動物数（発生頻度）及び重篤22 
度 15が評価された。また雄の 10,000 ppm 投与群は動物数が不足したため剖検は実23 
施されなかった。 24 
その結果、対照群と比較し、20 及び 10,000 ppm 投与群で妊娠 15～20 日の母動25 

物の体重増加がわずかに抑制された（いずれも p＜0.05）。児動物については、2,000 26 
ppm 以上の投与群で出生児に占める雄の割合が減少した（いずれも p＜0.05）。20 27 
ppm投与群では雌雄とも生後2日に体重が高値を示した（腹あたり単位、p＜0.05）。28 
10,000 ppm 投与群では雄に AGD の短縮（生後 2 日）及び乳頭/乳輪の保持の増加29 
（生後 14 日）がみられた（腹あたり単位、いずれも p＜0.01）。剖検において、生30 
後 21 日では 10,000 ppm 投与群で精巣の絶対及び相対重量が減少し、雄の脳及び雌31 
雄ともにの肝臓の相対重量がそれぞれ増加した（いずれも p＜0.05）。 32 
成獣では下垂体の相対重量に変化がみられ、雄では、生後 11 週の 10,000 ppm 投33 

与群に変化はみられなかったが、20 ppm 以上の投与群で用量依存的な相対重量の34 
増加がみられ、200 ppm 以上の投与群では絶対重量も増加した（いずれも p＜0.05）。35 
生後 11 週の 10,000 ppm 以外の投与群で増加した生後 20 週では、統計学的に有意36 
ではないが、投与群に微増傾向がみられた。これに反して、が、雌では生後 11 週37 

15本報告では、組織病理学的変化のグレードに、±：minimal、＋：slight、＋＋：moderate、＋

＋＋：sever の 4 段階が用いられた。重篤度の検定は Mann-Whitney の U 検定による。 
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の 10,000 ppm 投与群で絶対・相対重量が減少し、生後 20 週では 200 ppm 以上の1 
投与群で相対重量が減少し、10,000 ppm 投与群で絶対重量の減少に至ったした（い2 
ずれも p＜0.0105）（Lee et al. 2004）。体重・臓器重量の変化等を表 III-5 に示す。 3 

 4 
児動物の病理組織学検査では、所見の観察された動物数（発生頻度）及び重篤度5 

が評価された。雄児動物の病理組織学的検査では、生後 21 日の 10,000 ppm 投与6 
群で、雌雄とも好酸性の肝細胞肥大を観察した。 7 
雄の生殖器については、生後 21 日の全投与群では、精巣の精細管に精母細胞の8 

少ない、精母細胞の形成の低下（reduction of spermatocyte development）がみら9 
れる動物の頻度及び重篤症度が 20 ppm 以上の投与群で用量依存的に増加した（p10 
＜0.05、ただし重篤度は 2,000 ppm 以上の投与群で有意）。2,000 ppm 以上の投与11 
群では散在性のライディッヒ細胞凝集巣が全投与群でみられ、2,000 ppm 以上の投12 
与群において全例動物に認められて、統計学的に有意な発生増加であったに至った。13 
また、2,000 ppm 以上の投与群ではコイリングの減少を示唆する精巣上体管横断面14 
の減少した動物の頻度及び重篤度が増加した（いずれも p＜0.05）。生後 11 週の成15 
獣では、2,000 ppm 以上の投与群で種々の程度の精細胞脱落がみられ、2,000 ppm16 
以上の投与群において統計学的に有意な発生増加をみるに至ったわずかに生殖細17 
胞の発生の欠損（loss of germ cell development）した精細管を有する動物が増加18 
し（p＜0.05）、。限局した病変ではセルトリ細胞の空胞化を伴い、全精子を喪失す19 
るような例ではセルトリ細胞遺残が観察された。この病変では、精細胞脱落に付随20 
して、巨細胞がしばしば出現した。欠損程度には個体差や精細管による差がみられ21 
た。さらに 10,000 ppm 投与群の重症例では、生殖細胞の発生の欠損の重篤度が有22 
意に増加し（p＜0.01）、ライディッヒ細胞過形成並びに精巣上体管内細胞残渣（423 
例）及び精巣上体低形成（2 例）を認めた。セルトリ細胞の空胞化や巨細胞の出現24 
を伴い、セルトリ細胞のみとなっている精細管がみられた。 25 
また、雄の乳腺においては変化がみられており、統計学的に有意ではないが、生26 

後 21 日のでは、雄の全投与群で、統計学的に有意ではないが、腺房乳芽（alveolar 27 
buds）の拡張及び又は乳管の拡張した動物が、各群 1～3 匹にみられた。雌では、28 
全投与群で腺房乳芽の低形成がみられた（200 ppm 投与群を除き統計学的に有意）。 29 
生後 11 週では、雄の全投与群で腺房細胞の空胞変性及び腺房萎縮が認められる30 

動物の頻度及び重篤度が有意（いずれも p＜0.05、200 ppm 投与群の腺房萎縮を除31 
く）に増加したが、た（いずれも p＜0.05、200 ppm 投与群の腺房萎縮を除く）。32 
投与群間で頻度及び重篤度は同程度であり、空胞変性は投与動物のほとんどにみら33 
れた。だった。そこで、腺房乳芽のサイズ（面積）測定を行わったところ、全投与34 
群でサイズの面積の減少が認められた（p＜0.05）。 35 
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生後 20 週では、雄の全投与群に腺房細胞の空胞変性又は腺房萎縮が認められる1 
動物が存在し、腺房細胞の空胞変性は 200 ppm投与群で、腺房萎縮は 200及び 2,000 2 
ppm 投与群で発生頻度及び重篤度が有意となった（いずれも p＜0.05）。 3 

 4 
一方、雌児動物では、生後 21 日において全投与群で乳腺の腺房乳芽の形成不全5 

がみられる動物が増加し（200 ppm 投与群は統計学的有意差なし）、生後 11 週では6 
の 10,000 ppm 投与群で小型化した下垂体萎縮の発生頻度（8/8 匹）が増加したが7 
（p＜0.05）、生後 20 週では。PNW20 生後 20 週では内分泌に関連する器官に投与8 
による病理組織学的な影響変化はみられなかった（Lee et al. 2004）。有意な発生頻9 
度の増加（p<0.05）がみられた病理所見等及びその経時変化を表 III-6 に示す。 10 
著者らは、発生期の DBP 暴露は雌に対して下垂体機能を含んだ性成熟に影響を11 

及ぼし、一方、雄に対して精巣毒性はほぼ可逆的であったが、乳腺毒性は 20 ppm12 
でも持続したとし、本試験の LOAEL を母動物の飼料中 20 ppm（1.5～3.0 mg/kg13 
体重/日）と報告している（Lee et al. 2004◎）。 14 

EFSA（2005）及び ECHA（2012b）は最低用量からみられた、雄児における生15 
後 21 日の精母細胞の形成低下及び生後 11 週の乳腺の組織変化（空胞変性又は腺房16 
萎縮）に基づき、F1 の雄の生殖発生に対する毒性の LOAEL を 2 mg/kg 体重/日（飼17 
料中 20 mg/kg、1.5～3.0 mg/kg 体重/日相当）とした。なお、EFSA は雌雄の生後18 
21 日の乳腺の変化にも言及している。一方、NICNAS（200813）は、乳腺腺房細19 
胞の空胞変性の増加の雄の生殖能に対する意義は不明とし、雄児動物の生後 21 日20 
における重篤な精母細胞発達の減少、散在性ライディッヒ細胞凝集巣及び精巣上体21 
管横断面の減少の発生頻度の増加に基づき、雄の生殖能への影響及び発生毒性の22 
LOAEL を飼料中 2,000 ppm（148～291  mg/kg 体重/日）、NOAEL を飼料中 200 23 
ppm（14～29  mg/kg 体重/日）としたし、生後 21 日では最低用量（1.5 mg/kg 体24 
重/日）から軽微だが統計学的に有意な影響がみられ、LOAEL での重篤な影響は生25 
後 20 週には可逆性がみられると付記し、不確実だがより低い LOAEL/NOAEL の26 
可能性を示している。また、生後 20 週の雌児にみられた下垂体相対重量の減少に27 
基づき雌の生殖発生影響の LOAEL を 29 mg/kg 体重/日、NOAEL を 3 mg/kg 体重28 
/日としている（NICNAS 2013） 29 
本専門調査会としては、雄児において生後 21 日の精母細胞の形成低下が最低用30 

量から用量依存的にみられ、又、生後 11 週の乳腺組織の変化（空胞変性又は腺房31 
萎縮）が最低用量からみられたことから、本試験の LOAEL を雄の生殖発生への影32 
響に基づき、飼料中 20 ppm、1.5～3.0 mg/kg 体重/日相当と評価し、NOAEL は設33 
定できないと判断した。なお、精巣への影響はほぼ可逆的であったが、乳腺への影34 
響は生後 11 週では、最低用量から動物のほとんどにみられ、生後 20 週においても35 

47 
 



  

200 ppm 以上の投与群で持続していることに留意すべきと考えた。 1 
曽根専門委員：成獣における下垂体重量が雄で増加傾向を、雌ではこれに反して減

少傾向を示したこと、また、生後 21 日で最低用量からみられた精巣への影響及

び生後 11 週でみられた精巣及び前立腺への影響は生後 20 週で回復しているこ

と、一方生後 11 週で最低用量からみられた雄乳腺への器質的変化が生後 20 週で

は 200 及び 2,000 ppm 投与群で持続してしていることを総合的に判断すると、雄

と雌で相反する下垂体-精巣軸の内分泌への影響が考えられ、影響がみられた用量

を外れ値とは考えにくい。 
田中専門委員：NOAEL/LOAEL の根拠は、20 ppm 群の乳腺および精巣の組織変性

ですので、病理所見の毒性学的意義により判断されるべきだと考えます。 
中江専門委員：病理組織学的解析については、適切だと思います。 

 2 
表 III-5 体重・臓器重量変化、その他の影響等のまとめ（Lee et al. 2004） 3 

母 濃度 体重、その他の影響 用量（平均 DBP 実測摂取量：mg/kg 体重/日） 

 (ppm) 妊娠15日~出産後21日 妊娠15日～20日 出産後2日～10日 出産後10日～21日 

 10,000 ↓体重増加* 712.30 1108.5 1371.8 
 2,000  148.2 223.6 290.9 
 200  14.4 22.7 28.5 
 20 ↓体重増加*       1.5 2.4 3.0 
 4 

児 濃度 体重、その他の影響  臓器重量変化 a  

 (ppm) 生後 0 日～21 日 生後 21 日 生後 11 週 生後 20 週 

雄 10,000 ↓雄出生児比 
↓AGD 出生児** 
↑乳輪/乳頭保持*** 

↑肝臓相対重量 
↑脳相対重量 
↓精巣絶対・相対重量 

↓腎臓相対重量 
 

(動物数不足のため実施

せず) 

 2,000 ↓雄出生児比  ↑下垂体絶対・相対重量  

 200   ↑下垂体絶対・相対重量 
↑腹側前立腺絶対・相対重量 

 

 20 ↑体重** ↓精巣絶対重量 ↑下垂体相対重量  

雌 10,000  ↑肝臓相対重量 ↓下垂体絶対・相対重量 ↓下垂体絶対・相対重量 
 2,000    ↑腎臓絶対重量 

↓下垂体相対重量 
 200    ↑腎臓絶対重量 

↓下垂体相対重量 
↑副腎絶対重量 

 20 ↑体重**    

濃度：飼料中 DBP 濃度、↑/↓：対照群に比べ増加・上昇/減少・低下（p＜0.05）、対照群と比較し、5 
有意な変化があった影響のみ記載、*妊娠 15 日から 20 日、**生後 2 日、***生後 14 日 6 
a: 絶対重量について、変化の有無は記載されているが、データの記載はない。 7 

（table 1及び3を加工し、本文中の記載を追加） 8 
 9 
 10 
 11 
 12 
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表 III-6 有意な増加がみられた病理所見等と経時変化（Lee et al. 2004） 1 
児 濃度 病理所見（動物数/母数)a 

(ppm) 生後 21日 生後 11週 生後 20週 
雄児 10,000 精母細胞形成低下(8/8)+ 

ﾗｲﾃﾞｨｯﾋ細胞凝集巣(8/8) 
精巣上体管横断面減少(7/8)+ 

肝細胞過形成(8/8) + 

精細管の生殖細胞発生欠損(9/10)+ 
 
 
腹側前立腺表面上皮扁平化(9/10)+ 

(動物数不足のため実施せ
ず) 

 2,000 精母細胞形成低下(8/8)+ 
ﾗｲﾃﾞｨｯﾋ細胞凝集巣(8/8) 
精巣上体管横断面減少(5/8)+ 
 
肝細胞過形成(0/8) 

精細管の生殖細胞発生欠損(4/8) 
 
 
腹側前立腺表面上皮扁平化(3/8) 

精細管の生殖細胞発生欠
損(5/10) 
腹側前立腺表面上皮扁平
化(7/10) 

 200 精母細胞形成低下(4/8) 
 
ﾗｲﾃﾞｨｯﾋ細胞凝集巣(1/8) 
精巣上体管横断面減少(0/8) 
 
肝細胞過形成(0/8) 

精細管の生殖細胞発生欠損(1/8) 
 
 
腹側前立腺表面上皮扁平化(3/8) 

精細管の生殖細胞発生欠
損(2/8) 
腹側前立腺表面上皮扁平
化(4/8) 

 20 精母細胞形成低下(4/8) 
ﾗｲﾃﾞｨｯﾋ細胞凝集巣(0/8) 
精巣上体管横断面減少(0/8) 
 

肝細胞過形成(0/8) 

精細管の生殖細胞発生欠損(0/8) 
 
 
腹側前立腺表面上皮扁平化(6/8) 

精細管の生殖細胞発生欠
損(2/10) 
腹側前立腺表面上皮扁平
化(2/10) 

 0 精母細胞形成低下(0/8) 
ﾗｲﾃﾞｨｯﾋ細胞凝集巣(0/8) 
精巣上体管横断面減少(0/8) 
 
肝細胞過形成(0/8) 

精細管の生殖細胞発生欠損(0/8) 
 
 
腹側前立腺表面上皮扁平化(2/8) 

精細管の生殖細胞発生欠
損(1/10) 
腹側前立腺表面上皮扁平
化(3/10) 

(乳腺) 10,000  腺房細胞の空胞変性(9/10)+ 
腺房萎縮(5/10)+､↓腺房乳芽ｻｲｽﾞ b 

腺房細胞の空胞変性(6/10) 
腺房萎縮(8/10)+ 

 2,000  腺房細胞の空胞変性(8/8)+ 
腺房萎縮(6/8)+､ ↓腺房乳芽ｻｲｽﾞ b 

腺房細胞の空胞変性(6/10) 
腺房萎縮(8/10)+ 

 200  腺房細胞の空胞変性(6/8)+ 

腺房萎縮(2/8) ､ ↓腺房乳芽ｻｲｽﾞ b 
腺房細胞の空胞変性(6/8)+ 
腺房萎縮(8/8)+ 

 20  腺房細胞の空胞変性(8/8)+ 
腺房萎縮(6/8)+､ ↓腺房乳芽ｻｲｽﾞ b 

腺房細胞の空胞変性(5/10) 
腺房萎縮(5/10) 

 0  腺房細胞の空胞変性(1/8) 
腺房萎縮(0/8) 

腺房細胞の空胞変性(2/10) 
腺房萎縮(1/10) 

雌児 10,000 腺房乳芽の形成不全(4/8) 
肝細胞過形成(8/8) + 

小型下垂体(6/8)  

 2,000 腺房乳芽の形成不全(4/8) 
 肝細胞過形成(0/8) 

小型下垂体(0/8)  

 200 腺房乳芽の形成不全(3/8) 
肝細胞過形成(0/8) 

小型下垂体(0/8)  

 20 腺房乳芽の形成不全(4/8) 
肝細胞過形成(0/8) 

小型下垂体(0/8)  

 0 腺房乳芽の形成不全(0/8) 
肝細胞過形成(0/8) 

小型下垂体(0/8)  

濃度：飼料中 DBP 濃度、↑/↓、：対照群に比べ増加・上昇/減少・低下（p＜0.05）、下線：有意に発生2 
頻度（動物数）が増加した所見（p＜0.05）、＋：対照群に比べ有意に重篤度増加（p＜0.05）、組織病理3 
学的変化は、minimal、slight、moderate、sever の 4 段階で評価された。 4 
a：前後の時点で対照群と比較して有意な増加がある所見であっても、ある時点でいずれの群にも認め5 
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られない場合は、その所見はその時点のすべての群には記載していないた。 1 
b：腺房乳芽サイズは生後 11 週の雄児動物のみ測定  2 

 （Table 4を加工） 3 
 4 

 5 
⑨発生毒性試験（ラット） 6 
妊娠 SD ラット（雌、対照群 10 匹、各投与群 4～5 匹）の妊娠 12～20 日に、DBP7 

（0（コーン油）、0.1、1、10、30、50、100、500 mg/kg 体重/日）を強制経口投与8 
し、妊娠 21 日 に帝王切開した。、各母動物の雄胎児（2 匹/腹）の精巣各一個が、9 
組織学的及び形態計測学的方法により調べられた。その結果、対照群と比べて比較10 
し、30 mg/kg 体重/日以上の投与群で、精巣あたりの総細胞数の減少、50 mg/kg 体11 
重/日以上の投与群で、精巣の容積（回転楕円体の公式を用いて計算）及び横断面の12 
精細管数の減少、100 mg/kg体重/日以上の投与群で、多核化した生殖細胞（MNG16）13 
数の増加がみられた（いずれも腹単位、p≦0.05）。 14 
著者らは妊娠ラットへの 30 mg/kg 体重/日程度の暴露による有意な異常を検出し15 

たとしている（Boekelheide et al. 2009△）。 16 
本専門調査会としては、精巣あたりの総細胞数の減少がみられたことから、精巣17 

毒性に基づき本試験の LOAEL を 30 mg/kg 体重/日、NOAEL を 10 mg/kg 体重/日18 
と判断した。また、本試験は精巣毒性に特化した試験であり、メカニズム解明に有19 
益な情報を与えるが、生殖への影響や発生毒性に関して NOAEL/LOAEL は設定で20 
きないと判断した。精巣あたりの総細胞数の減少がみられたことから、精巣毒性に21 
基づき本試験の LOAEL を 30 mg/kg 体重/日、NOAEL を 10 mg/kg 体重/日と判断22 
した。 23 
小野専門委員：本試験について、生殖への影響や発生毒性の NOAEL/LOAEL は設

定できないが、精巣への影響に関する NOAEL/LOAEL は 10/30 mg/kg 体重/日と

設定可能と考えます。 
 24 
⑩発生毒性試験（ラット） 25 
妊娠 SD ラット（雌、各群 3 匹以上）の妊娠 10 日～19 日に、DBP（0（コーン26 

油）、250、500、700 mg/kg 体重/日）を強制経口投与し、娩出された雄児動物を生27 
後 31 日に剖検して雄性生殖器系の発生への影響が調べられた。なお、雌児は生後28 
11 日に取り除かれた。また、陽性対照としてフルタミド（1、12.5、25 mg/kg 体重29 
/日）が用いられた。 30 
その結果、対照群に比べ、700 mg/kg 体重/日投与群で生後 26 日及び生後 31 日31 

（剖検日）の体重が減少し、500 及び 700 mg/kg 体重/日投与群では、乳頭遺残（生32 

16 Multinucleated Gonocite 
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後 11 日）が対照群 0/201 匹に対して 3/36 匹及び 31/55 匹にみられ（p 値記載なし）、1 
体重で除した AGD（生後 11 日）が対照群に比べ短縮した（いずれも p＜0.05）。ま2 
た、700 mg/kg 体重/日投与群にのみ、尿道下裂（動物の 26/55 匹、47％）及び停留3 
精巣（22/55 匹、46％）が生じ、統計学的に有意に増加した。生後 31 日における剖4 
検（各群 15～60 匹）では、500 mg/kg 体重/日以上の投与群で LABC の絶対重量が5 
減少し、700 mg/kg 体重/日投与群で剖検時体重並びに精巣、精巣上体、精嚢、腹側6 
前立腺、及びカウパー腺の絶対重量が減少した（いずれも p＜0.05）。また、700 mg/kg7 
体重/日投与群において、精細管上皮変性、精巣上体尾部の形成不全及び腹側前立腺8 
の萎縮が観察された。（Kim et al. 2010a△）。 9 
 本専門調査会としては、検査に用いた雄出生児数が不明であり、群により使用匹10 
数の差が大きいため、本試験の NOAEL/LOAEL は設定できは評価すべきでないも11 
のと判断した。 12 
なお、Jiang ら（2011 無）は、妊娠 SD ラット（雌、各群 10 匹）の妊娠 12 日13 

～18 日に DBP（850 mg/kg 体重/日）を投与したところ、対照群（0（コーン油））14 
には生じなかった肛門直腸奇形（ARM）が雄出生児の 39.5％にみられたことを報15 
告している（p＜0.05）。ARM 児の会陰部に陰嚢及び精巣がみられず、全例に鎖肛16 
による二次的な巨大結腸症が併発した。病理組織学的検査では、ARM 児には直腸17 
線上皮細胞と肛門の角化重層細胞の間の移行部がなく、腸上皮で覆われていた。 18 
本専門調査会としては、ARM がみられた点に留意すべきだが、2 群構成 1 用量19 

の試験であるため、本試験の NOAEL/LOAEL は設定できないと判断した。 20 
 21 
⑪発生毒性試験（ラット） 22 
 複数の報告において、妊娠後半の雌ラットへの DBP のの強制経口投与によるり23 
り、雄胎児精巣中等のテストステロンT濃度変化にの用量反応性が観察されている。 24 
事務局：わかりやすくするため 3 つに項を立しました。 

 25 
a. 胎児精巣のテストステロン濃度 26 

妊娠 SD ラット（雌、対照群 7 匹、各投与群 5 匹）の妊娠 12 日～19 日に DBP27 
（0（コーン油）、0.1、1.0、10、50、100、500 mg/kg 体重/日）を強制経口投与し、28 
妊娠 19 日に帝王切開し、雄胎児の精巣が調べられた。その結果、対照群に比べ、29 
精巣のテストステロン濃度（3～4 匹/1～4 腹/群）は 50 mg/kg 体重/日以上の投与群30 
で減少し（p＜0.05）、スカベンジャー受容体クラス B1 型（SR-B1）及びステロイ31 
ド産生急性調節タンパク質（StAR）の m-RNA 及びタンパク質の減少の発現に低32 
下がみられた（p＜0.05）が伴った。また、上記の用量に 30 mg/kg 体重/日を加え33 
て、別に実施された、精巣のテストステロン濃度を測定するための試験（各群 3～434 
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匹/1～4 腹）では、対照群に比べ精巣の T 濃度が 50 mg/kg 体重/日以上の投与群で1 
減少していた（p＜0.05）。著者著者らは、精巣内テストステロン T の減少を伴うス2 
テロイド合成に関係する遺伝子及びタンパク質の発現低下に関する無影響量3 
（NOEL）及び最小影響量（LOEL）を 10 及び 50 mg/kg 体重/日とした（Lehmann 4 
et al. 2004 事務局）。なお、精巣の組織病理学的検査は実施されていない。ECHA5 
（2012b）及び NICNAS（2013）は妊娠 19 日のラット精巣のテストステロン T 濃6 
度の減少低下に基づき、NOAEL 及び LOAEL を 10 及び 50 mg/kg 体重/日とした。 7 
なお、Struve ら（2009△）は、Lehmann ら（2004）と同系統、同投与期間同8 

様の投与試験スケジュールの試験（各群 7～9 匹/時点）を混餌投与（DBP112 又は9 
582 mg/kg 体重/日）で行い、高用量投与群では投与終了後 4 及び 24 時間時点で、10 
低用量投与群では 24 時間時点で精巣中テストステロン T 濃度の有意な低下を観察11 
している。なお、高用量投与群の雄胎児では AGD が有意に短縮し、精巣の組織病12 
理学的検査では、両投与群に直経の増大した精細管やライディッヒ細胞の大凝集が13 
みられ、高用量投与群の精細管に MNG が出現した。 14 
事務局：再確認したところ、Lehmann et al. 2004 について、テストステロン濃度

測定試験の記載漏れがありましたので、追記しました。 
 15 

また、Howdeshell ら（2008×）による妊娠 SD ラット（雌、対照群 3 匹、各投16 
与群 4 匹）の妊娠 8 日～ 18 日の DBP（33～600 mg/kg 体重/日）の経口投与試験17 
では、妊娠 18 日の胎児精巣の ex vivo におけるテストステロン産生量が、対照群と18 
比較し 300 mg/kg 体重/日以上の投与群で減少したことが観察されている。 19 

 20 
また、Johnson ら（2011×△）は上記 3 報と系統の異なる妊娠 F344 ラット（雌、21 

対照群 6 匹、各投与群 5 匹）を用い、た。妊娠 12 日～20 日に DBP（0（コーン油）、22 
100、500 mg/kg 体重/日）を強制経口投与後し、妊娠 20 日に帝王切開した。その23 
結果、母動物及び生存胎児の体重に投与の影響はみられなかった。雄児動物では両24 
投与群で精細管の多核化した生殖細胞 MNG の発生頻度が増加し、500 mg/kg 体重25 
/日投与群で腹あたりの平均 AGD の短縮、精巣内テストステロン T 濃度の減少及び26 
精巣内総コレステロールの減少がみられ（いずれも p＜0.05）、ライディッヒ細胞で27 
はステロール調節エレメント結合蛋白質 2（SREBP2）の発現が有意に抑制されて28 
いた。 29 

 30 
 b．胎児精巣のテストステロン産生 31 

Howdeshell ら（2008×）による SD ラット（雌、対照群 3 匹、各投与群 4 匹）32 
の妊娠 8～ 18 日の DBP（33～600 mg/kg 体重/日）の経口投与試験では、妊娠 1833 
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日の胎児精巣の ex vivo における T 産生量が、対照群と比較し 300 mg/kg 体重/日以1 
上の投与群で減少したことが観察された。ECHA（2012b）は妊娠 18 日の胎児精巣2 
の T 産生の減少に基づき、LOAEL 及び NOAEL を 300 及び 100 mg/kg 体重/日と3 
した。 4 
事務局：Howdeshell et al. 2008 はわかりやすくするため b.胎児精巣のテストステ

ロン産生の項を立てて前から移動しました。 
 5 

c．成長後の雄児動物の血清テストステロン濃度  6 
Shirai ら（2013 事務局）は、妊娠 SD ラット（雌、各群 4 匹）の妊娠 12 日～217 

日に DBP（0（コーン油）、10、30、50、100 mg/kg 体重/日）を強制経口投与し、8 
雄出生児（各群 4 匹/群/時点）を 5、7、9、14 又は 17 週齢時に調べた。その結果、9 
同腹児数及び出生時の性比等に投与の影響はみられず、いずれの雄児動物もの同様10 
もの体重であった。しかし 100 mg/kg 体重/日投与群において、対照群と比較して 911 
週齢以降に精巣相対重量の減少及びライディッヒ細胞数の増加が認められた（p＜12 
0.05）。さらに血清テストステロン T 濃度は 5～17 週齢を通じて低値を示し、一方、13 
黄体刺激ホルモン血清 LH 濃度は 5、7 週齢に減少し、9 週齢以降では増加した（い14 
ずれも p＜0.05）。なお、電子顕微鏡による観察では、この 100 mg/kg 体重/日投与15 
群の精巣ライディッヒ細胞のでは滑面小胞体に変化が生じており、5 週齢から非膨16 
張嚢に富んだ滑面小胞体が観察され、9 週齢以降では存在量 17が減少し（p＜0.05）、17 
17 週齢には存在が認められなかった。 18 

 19 
本専門調査会としては、a. の Lehmann et al. 2004、b．の Howdeshell et al. 200820 

及び c．の Shirai et al. 2013 の試験は、子宮内暴露が胎児及び出生児の精巣の T 産21 
生系へ及ぼす影響に関するメカニズム解明及び用量反応性について有益な情報を22 
与えるが、動物数が少なく、ホルモンレベル及び遺伝子やタンパク質の発現の変化23 
をエンドポイントとしているため、NOAEL/LOAEL は設定できないと判断した。24 
また、Struve et al. 2009 及び Johnson et al. 2011 は、Lehmann et al. 2004 と同25 
傾向の結果が得られ、雄胎児の AGD に短縮がみられているが、比較的高用量での26 
影響であり、TDI の設定には利用できないと判断した。なお、雄児（胎児～出生児）27 
の精巣における T 産生減少に基づき LOEL 及び NOEL を Lehmann ら（2004）の28 
試験について 50 及び 30 mg/kg 体重/日、Shirai ら（2013）の試験について 100 及29 
び 50 mg/kg 体重/日と判断した。発生期における雄性生殖系への影響のうち最も感30 

17電子顕微鏡写真のライディッヒ細胞の細胞質上の滑面小胞体塊のそれぞれに、直径 1μm の単位

円を重ならないようにかぶせ、面積 5 μｍ×5 μｍ当たりの単位円数を滑面小胞体相対量数として

定量した。 
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受性の高いエンドポイントの一つと考えられる。 1 
 2 
⑫2世代生殖・発生毒性試験（ラット） 3 

SD ラット（雄雌、対照群 40 匹、各投与群 20 匹、10 週齢）に DBP（0、1,000、4 
5,000、10,000 ppm、NTP 換算：雄 0、52、256、509 mg/kg 体重/日、雌 0、80、5 
385、794 mg/kg 体重/日）を交配前 7 日から混餌投与し、投与を継続しながら 146 
週間にわたり雌雄（F0）を同居させ、連続交配が行われた。母動物（F0）には連続7 
交配の最終出生児（F1）の離乳時まで投与を継続した。離乳後の F1（雌雄、各群8 
20 匹）は F0と同用量の投与を継続し、約 88±10 日齢で同用量投与群の非同腹児同9 
士を交配させた。 10 
連続交配の結果、対照群に比べ全投与群で用量依存的に同腹腹単位の出生児数が11 

減少した（p＜0.05）。また、5,000 ppm 以上の投与群で、出生児体重が減少した（い12 
ずれも p＜0.05）。連続交配後に試みられた対照群と 10,000 ppm 投与群の交差交配13 
では、対照群同士に比べ、対照群の雄と投与群の雌の交配による出生児の体重が減14 
少し（p＜0.0015）、雌に DBP 投与の影響が認められた。交差交配後のした F0親動15 
物では、対照群と比べ、投与群の雌に剖検時体重の減少、雌雄に肝臓及び腎臓の相16 
対重量の増加がみられた（いずれも p≦0.004）。また、精子パラメーター（精子濃17 
度、運動性、奇形精子率、精巣精子細胞数）及び雌の発情周期期間に投与による変18 
化はみられなかった。 19 

F1の交配では、対照群に比べ 10,000 ppm 投与群で交尾率 18、妊娠率及び受胎率 1920 
が減少低下し（それぞれ対照群の 30、5 及び 17％）、雌雄の F1母動物の剖検時体重21 
に減少がみられた（いずれも p＜0.0015）。児動物（F2）については、全投与群で22 
出生時体重が用量依存的な低値を示した（いずれも p＜0.05）。F1の交配後の F1の23 
剖検では、対照群に比べ、10,000 ppm 投与群の雄で前立腺、精嚢及び精巣の相対24 
重量が減少したほか、精巣の精子細胞が減少した（いずれも p＜0.05）。一方、雌で25 
は卵巣が調べられたが、卵巣相対重量に投与による統計学的に有意な変化差はなか26 
った（絶対重量の記載なし）。さらに病理組織学検査が対照群、5,000 ppm 及びで27 
は 10,000 ppm 投与群の雄（各群 10 匹）に対して行われ、それぞれに、精細管変性28 
が 1、3 及び 8 例/10 匹、精巣間質細胞の過形成が、1、1 及び 7/10 匹例に観察され29 
たほか、10,000 ppm 投与群にのみ精巣上体の発育不全又は部分的欠損が 5/10 匹に30 
観察された（Wine et al. 1997◎）観察された生殖発生等への影響を表 III-7 に示す。。 31 

 32 
全投与群における腹単位あたりの F1出生児数及び F2体重の減少に基づき、33 

18 雌の交配動物数ペア数に対する雌の交尾動物(膣栓を有す)数の割合 
19 雌の交尾動物数に対する妊娠動物数の割合 
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NICNAS（2008）は発生毒性として、EFSA（2005）は胎児毒性として LOAEL を1 
52（雄）～80（雌）mg/kg 体重/日（1,000 ppm）とした。一方、NTP-CERHR（2003）2 
は同じ所見を F0の交配による同腹児数及び F1の交配による児動物の体重の減少と3 
捉え、生殖影響及び雌の発生毒性の LOAEL を 52（雄）～80（雌）mg/kg 体重/日、4 
NOAEL を設定できないとした。また NICNAS（2008）及び ECHA（2012b）は、5 
F1の精細管変性及び精巣萎縮に基づき生殖影響の LOAEL を 256（雄）～385（雌）6 
mg/kg 体重/日、NOAEL を 52（雄）～80（雌）mg/kg 体重/日とした。なお、7 
NTP-CERHR（2003）及び EU RAR （2004）は、F 0及び F1母動物の体重減少及8 
び F0母動物の肝臓と腎臓の重量増加に基づき、母動物毒性の NOAEL を 385 mg/kg9 
体重/日としている。 10 
本専門調査会としては、F1出生児数の減少及び F2出生時体重の低値が最低用量11 

群からみられたことから、発生毒性及び胎児毒性に基づき本試験の LOAEL を雄で12 
52 及び雌で 80 mg/kg 体重/日と評価し、NOAEL は設定できないと判断した。 13 

 14 
表 III-7 生殖発生影響等のまとめ a（Wine et al. 1997） 15 

飼料中 DBP 濃度 0 ppm 1,000 ppm 5,000 ppm 10,000 ppm 
雄/雌用量(mg/kg 体重/日)  0/0 52/80 256/385 509/794      
F0 交配ペア数 40 20 19 20 
連続 
交配 

腹単位の出生児数 12.9 ↓11.9 ↓11.0 ↓10.7 
出生児体重(g) 5.96  ↓5.74 ↓5.38 
調整出生児体重(g) 6.04  ↓5.66 ↓5.30 

交差 
交配 

交差交配ペア数 19（対照群同士） 実施せず 実施せず 20(雄)/19(雌）×対照 
調整出生児体重(g) 5.96   ↓雌×対照 5.28* 

剖検 

(交差 

交配後) 

剖検時体重(g) 雌 379.0 ↓雌 326.4 
肝臓 相対重量(mg/g) 雄/雌 37.6/34.0 ↑雄/雌 43.3/38.9 
腎臓 相対重量(mg/g) 雄/雌 6.6/7.0 ↑雄/雌 7.3/7.6 

      
F1 交配ペア数 20 20 20 20 
交配 交尾率(％) 100(20/20)   ↓30(6/20） 
 妊娠率(％) 95(19/20)   ↓5(1/20) 
 受胎率(％) 95(19/20)   ↓17(1/6) 
 出生児(F2)体重(g) 5.97 ↓5.60 ↓5.60 ↓5.00* 
 調整出生児(F2)体重(g) 5.98 ↓5.69 ↓5.50 － 
剖検 剖検時体重(g) 雄/雌 506.0/323.0   ↓雄/雌 466.7/281.2 
 肝臓 相対重量(mg/g) 雄 40.7   ↑雄 8.2 ↑雄 8.2 
 腎臓 相対重量(mg/g) 雄 7.7   ↑雄 1.3 
 前立腺 相対重量(mg/g) 1.7   ↓1.3 
 精嚢 相対重量(mg/g) 5.0   ↓3.9 
 右精巣 絶対重量(mg) 1774.6   ↓1087.9 
 精子細胞数/精巣 14.52×107   ↓6.69×107 
 精子細胞数/精巣重量 8.29×107   ↓4.37×107 
(雄) 病理組織学検査数(匹) 10 実施せず 10 10 

精巣 
精細管変性 1  3 8 
間質細胞過形成 1 1 7 
肉芽腫   1 
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精巣 
上体 

上皮細胞変性 1 2 1 
間質性精巣上体炎 1 1 1 
発育不全・部分欠損   5 
液体存在/変性細胞 1 1 2 
精子量減少 1 1 3 

精嚢 精嚢炎   1 
濃厚分泌物   1 

調整出生児体重：平均同腹児（死産児、出生児を含む）数で調整、交尾率：mating index；雌の交尾動1 
物(膣栓を有す)数/交配ペア数、妊娠率：pregnancy index；妊娠ペア数/交配ペア数、受胎率：fertility 2 
index；妊娠ペア数/雌の交尾動物数、↑/↓：対照群に比べ増加・上昇/減少・低下（p＜0.05）、*：投与群3 
は異なる（p＜0.05） 4 
a：器官重量値等は平均値のみ記載した（標準誤差は記載せず）。また、対照群は表中のすべてに記載し5 

たが、投与群は有意な変化のあった値等のみ記載した。病理所見、生殖器奇形について、例数 0 の6 
場合は数字を記載しなかった。 7 

（Table 1～6 から、抜粋、加工） 8 
 9 

⑬2世代生殖・発生毒性試験（ラット） 10 
Long Evans 頭巾斑ラット（雌雄、各群 10～12 匹）に DBP（0（コーン油）、雄：11 

250、500、1,000 mg/kg 体重/日、雌：250、500 mg/kg 体重/日）を離乳時（生後12 
21 日）から強制経口投与し、性成熟時点で、投与群と対照群を交差交配した。雌の13 
親母動物（F020）には児動物（F1）の離乳時まで投与を継続した。離乳後は DBP14 
を投与せずに飼育し、性成熟した F1を用いて同一用量投与群間で連続交配が行われ15 
た。 16 
その結果、F0の雄では性成熟の遅延がみられ、対照群に比べ全投与群で包皮分離17 

の日齢が遅延した（いずれも p＜0.05）。交差交配では、500 mg/kg 体重/日以上の18 
投与群で、雌雄ともに受胎能の低下（p＜0.001）が認められた。雄の不妊は精巣萎19 
縮及び精子数の低下に起因しするとされ、雌では性周期及び交尾は良好であったが、20 
多くが妊娠中期で流産した。 21 

DBP に子宮内及び経母乳暴露した F1は、対照群に比べて両投与群で腹あたり又22 
は動物の発生頻度に基づく何らかの泌尿生殖器奇形/異常を有する動物が増加し（い23 
ずれも p＜0.05、腹単位又は動物数）、低頻度の尿道下裂、停留精巣、無眼球症、単24 
角子宮及び少数の無腎症が含まれた。また、雄では、精巣上体尾部の精子数が減少25 
し、250 mg/kg 体重/日低用量投与群で対照群の 19％（統計学的有意差なし）、500 26 
mg/kg 体重/日高用量投与群で 34％（p＜0.05）であった。この F1を用いた 11 繁殖27 
周期（11 breeding cycle）にわたる連続交配では、得られた児動物（F2）数が、対28 
照群（F2179 匹/24 腹/18 組）に比べ、両投与群で減少した（低用量群から 78/10/1829 
（p＜0.05）及び 20/4/4（有意差なし））。 30 
著者らは F1の LOAEL を 250 mg/kg 体重/日とし、NOAEL は確立されなかったと31 
している（Wolf  et al. 1999△）。 32 

20 原著では P0 と記載されている。 
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NTP-CERHR（2003）は、F0の雄の性成熟遅延、F1の精巣上体の精子数減少（統1 
計学的有意差なし）、繁殖能低下、泌尿生殖器系の奇形増加、及び F1から得られた2 
産児（F2）の減少に基づき、生殖影響の LOAEL を 250 mg/kg 体重/日とし、NOAEL3 
は設定しなかった。NICNAS（2008）では、F1の精巣上体の精子数の減少に基づく4 
生殖影響に対する LOAEL と、F0の性成熟の遅延及び F1雄の奇形増加に基づく発5 
生毒性に対する LOAEL を、いずれも 250 mg/kg 体重/日とした。 6 
本専門調査会としては、最低用量群から F1の精巣上体の精子数の減少並びに F07 

の性成熟の遅延及び F1雄の奇形増加にがみられたことから生殖影響に基づき本試8 
験の LOAEL 並びに発生毒性の LOAEL をいずれも 250 mg/kg 体重/日と評価し、9 
NOAEL は設定できないと判断した。 10 
 11 
⑭ 生殖・発生毒性試験（ウサギ） 12 
妊娠オランダベルトウサギ（Dutch belted rabbits）（雌、対照群 5 匹、投与群 813 

匹）の妊娠 15 日～30 日に DBP（0（コーンシロップ水溶液）、400 mg/kg 体重/日）14 
を強制経口投与した。出生児は、生後 3 週に雌を間引いた後、生後 6 週に離乳した15 
雄（対照群 12 匹/5 腹、投与群 17 匹/8 腹）を 12 及び又は 25 週齢で剖検した（in utero 16 
exposure、子宮内暴露）。併行して、若齢の雄（11 匹/4 腹、4 週齢）の生後 4～1217 
週に DBP 400 mg/kg 体重/日を強制経口投与し、12 又は及び 25 週齢で剖検して、18 
子宮内曝露と比較した（adolescente exposure、思春期投与）。そのほか、成獣の雄19 
（各群 6 匹、6～8 か月齢）を用いた DBP（0、400 mg/kg 体重/日）の 12 週間強20 
制経口投与試験が実施された。なお、25 週齢での剖検は各群 6 匹に調整された。 21 
その結果、母動物の生存や妊娠維持に投与の影響はみられなかった。また、対照22 

群と比べて、三つの試験とも雄の体重に投与の影響はみられなかったが、子宮内暴23 
露群では 12 週齢の精巣、12 及び 25 週齢の副性腺の絶対重量が減少し、思春期投24 
与群でも 12 週齢の副性腺の絶対重量が減少した（いずれも p＜0.05）。なお、子宮25 
内暴露群の 1 匹に、未発達なペニス、包皮の奇形、尿道下裂、精嚢及び前立腺の形26 
成不全、尿道球腺欠損及び両側の停留精巣がみられた。試験終了時の精巣の病理組27 
織学的検査では、三つの試験とも投与群の精細管胚上皮の欠損率が増加し（対照群28 
を 3.5～3.6 とすると、投与群 5.3～6.7。いずれも p＜0.05）、停留精巣（子宮内暴29 
露群、思春期投与群各 1 例）に上皮内癌様の細胞がみられた。また、DBP 投与終了30 
後に 22～24 週齢で採取した精液中の精子奇形率が、対照群（16％）に比べ子宮内31 
曝露群（30％）及び思春期投与群（25％）で増加し（いずれも p＜0.01）、子宮内曝32 
露群では精液量及び精子濃度も減少していた（いずれも p＜0.05）。しかし、子宮内33 
曝露群及び思春期投与群の交尾行動に投与の影響はみられなかった。そのほか、血34 
清テストステロンレベル T 濃度が、子宮内曝露群及び思春期投与群で 6 週齢に低下35 

57 
 



  

したが（p＜0.05）、12 及び 25 週齢では投与による影響変化はみられなかった。し1 
かし、12 週齢における性腺刺激ホルモン放出ホルモン負荷試験では、思春期投与群2 
で血清テストステロン T 濃度増加が抑制され、負荷 120 分間後の濃度も対照群より3 
減少した（p＜0.05）。著者らは、発達期の DBP 暴露は非げっ歯類である、雄ウサ4 
ギへ有害影響を及ぼし、子宮内又は青年期の雄は、成獣より生殖系への障害に対し5 
て感受性が高いとしている（Higuchi et al. 2003 事務局△）。 6 

NICNAS（2008）は、母動物影響の NOAEL を 400 mg/kg 体重/日、児動物の精7 
巣への影響に基づく発生に対する LOAEL 及び正常精子及び精子数減少、精巣重量8 
減少、副性腺重量減少、テストステロンレベル減少 T 濃度低下、精巣の病理組織学9 
的変化に基づく繁殖に対する LOAEL を 400 mg/kg 体重/日とした。 10 
本専門調査会としては、1 用量の試験のため本試験の NOAEL/LOAEL は設定で11 

きないと判断した。しかし、ラットを用いた試験で（Mylchreest et al. 1998、1999、12 
2000）、母動物毒性又は一般毒性を伴わずに雄の生殖発生毒性が生じる用量（10013 
～500 mg/kg 体重/日）において、非げっ歯類の雄にも生殖系への影響がみられるこ14 
と、さらに暴露時期により感受性が異なることに留意すべきと考えた。 15 
 16 
⑮代謝物（MBP）による 発生毒性試験 17 
a. 発生毒性試験（ラット）(MBP) 18 

Ema ら（1995b◎、1996a◎）は、妊娠 Wistar ラットに DBP 又は BBP の一次19 
代謝物である MBP（アンモニア塩水溶液）を妊娠期間中に強制経口投与し、妊娠20 
20 日に帝王切開して催奇形性を調べた一連の発生毒性試験を行った。 21 

1995 年の報告では、妊娠ラット（各群 11～15 匹）の妊娠 7 日～ 15 日に MBP22 
（0（塩化アンモニウム水溶液）、250、500、625 mg/kg 体重/日）を強制経口投与23 
した試験が行われた。その結果、対照群と比べ、500 及び 625 mg/kg 体重/日におい24 
て、母動物の体重増加（妊娠 7 日～16 日、妊娠 16 日～20 日、及び妊娠 0 日～2025 
日）が抑制され、摂餌量（妊娠 7 日～16 日、及び妊娠 0 日～20 日）が低下した（い26 
ずれも p＜0.05）。これらの用量において、腹単位あたりの着床後胚損失率の増加及27 
び生存胎児数の減少並びに生存胎児体重が減少した（いずれも p＜0.01）。625 mg/kg28 
体重/日投与群では全胚吸収例も増加し（p＜0.01）、生存胎児は 4 匹/2 腹のみであっ29 
た。また、奇形発生のなかった対照群と比べ、500 mg/kg 体重/日投与群では外部、30 
骨格又は内部奇形の、625 mg/kg 体重/日投与群では外部奇形の腹あたりの発生頻度31 
が増加した（いずれも p＜0.05）。主な所見は、口蓋裂、頸椎弓の癒合又は欠損、胸32 
骨分節の癒合及び腎盂の拡張であった。著者らは、MBP によって生じた奇形のパ33 
ターンが BBP 及び DBP と同様であることから、MBP 及び/又はその代謝物が BBP34 
及び DBP の催奇形性の原因となる可能性が示唆されると報告している（Ema et al. 35 
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1995b）。 1 
NTP-CERHR（2003）は、本試験における体重増加の抑制に基づく母動物毒性、2 

及び出生前死亡の増加、胎児体重の減少、外部・骨格奇形の増加、及び内臓変異に3 
基づく発生毒性について、NOAEL を 250 mg MBP /kg 体重/日、LOAEL を 500 mg 4 
MBP /kg 体重/日とした。 5 
本専門調査会としては、母動物の妊娠期間における体重増加の抑制、胎児の出生6 

前死亡の増加・体重の減少・外部又は骨格奇形の増加・内臓変異に基づき、本試験7 
における MBP の NOAEL を 250 mg /kg 体重/日及び LOAEL を 500 mg /kg 体重/8 
日と判断した。 9 
 10 
続報では、発生毒性の時期特異性を評価するために、投与期間を変えた試験を行11 

った。妊娠ラット（各群 10～15 匹）の妊娠 7 日～9 日、妊娠 10 日～12 日又は妊12 
娠 13 日～15 日（対照群：妊娠 7 日～15 日）に MBP（0（塩化アンモニウム水溶13 
液）、500、625、750 mg/kg 体重/日）を強制経口投与した。その結果、母動物では14 
投与期間及び妊娠 0 日～妊娠 20 日における体重増加抑制が、妊娠 7 日～9 日又は15 
妊娠 10 日～12 日に 625 mg/kg 体重/日以上を投与した群と、妊娠 13 日～15 日に16 
500 mg/kg 体重/日以上を投与した群に認められ、これらの投与群では腹あたりの着17 
床後胚損失率も増加した（いずれも p＜0.05）。催奇形性は妊娠 10 日～12 日に投与18 
した群で観察されなかったが、妊娠 7 日～9 日又は 13 日～15 日に 625mg/kg 体重/19 
日以上を投与した群では外部奇形の発生頻度が増加し、妊娠 7 日～9 日に投与した20 
全用量群及び妊娠 13～15 日に 625 mg/kg 体重/日以上を投与した群では、骨格奇21 
形の発生頻度が増加した（いずれも p＜0.05）。このうち、頸椎弓の癒合又は欠損が22 
妊娠 7～9 日に投与した全用量群で増加し、口蓋裂又は胸骨分節の癒合が妊娠 13～23 
15 日に 625 mg/kg 体重/日以上を投与した群で増加していた（いずれも p＜0.05）。24 
また、腎盂の拡張について、投与による有意な増加はみられなかった（Ema et al. 25 
1996a）。 26 

NTP-CERHR（2003）は、本試験の結果は DBP による所見と一致しており、27 
MBP（及び/又はそれに続く代謝物）は DBP の発生毒性（胚死亡及び奇形）の主な28 
原因となる可能性を示唆するとしている。 29 
本専門調査会としては、DBP と同様な所見がみられ、メカニズムについて有益な30 

情報を与えるが、催奇形性を評価するには投与期間が通常より短期間であり、31 
NOAEL/LOAEL の設定はすべきでないと判断した。 32 
 33 
b. 発生毒性試験（ラット）（MBP） 34 
妊娠 Wistar-King A ラット（雌、各群 3～5 匹）の妊娠 15～18 日に MBP 約 1,000 35 
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mg/kg 体重/日相当（300 mg/日）を強制経口投与し、雄児動物の精巣の位置を評価1 
したところ、対照群では妊娠 20 日には全ての精巣は下腹部に位置し、生後 30～402 
日には陰嚢内に下降したが、子宮内で MBP に暴露した雄児では妊娠 20 日の精巣は3 
対照群より腹腔内の高い位置にあり（膀胱頸部-腎下極間距離で相対化した膀胱頸部4 
-精巣間距離の増加、p＜0.01）、生後 30～40 日には 22/26 匹（5 腹）が停留精巣（片5 
側性 14 例、両側性 8 例）を示した（p＜0.001）。また、停留精巣の 87%は腹腔内に6 
あり、残りの 13%は外鼠径輪（external inguinal ring）に位置していた（Imajima 7 
et al. 1997 無△）。 8 
本専門調査会としては、DBP と同様な所見がみられ、メカニズムについて有益な9 

情報を与えるが、1 用量の試験のため本試験の NOAEL/LOAEL は設定できないと10 
判断した。 11 

 12 
c. 生殖・発生毒性試験（コモンマーモセット） 13 
妊娠コモンマーモセット 21（9 匹）の妊娠 7 週から妊娠～15 週にかけて MBP（500 14 

mg/kg 体重/日）を投与し、雄の出生児を生後 1 日～5 日（6 匹）又は成獣となった15 
18～21 か月齢（5 匹）にと殺した。対照として溶媒投与動物、年齢をマッチさせた16 
未処置動物、成獣の参照データが用いられた。また、雄のコモンマーモセット新生17 
双生児 5 組（生後 4～ 7 日）について、各組の一方を対照として、他方に MBP（0、18 
500 mg/kg 体重/日）を 14 日間投与し、投与終了 4 時間後にと殺した。 19 

 20 
その結果、母動物を介して MBP に胎児期に子宮内暴露した雄出生児並びに新生21 

児期又は成獣期に経口暴露した雄マーモセットいずれにも、投与による生殖器系の22 
発達異常及び精巣の病変はみられなかった。また、投与による暴露群及び対照群に23 
多核生殖細胞 MNG の誘導はみられず、血清テストステロン T 濃度、生殖細胞の分24 
化・増殖、セルトリ細胞数にも投与の影響はみられなかった。なお、子宮内胎児期25 
暴露群 2 匹に未分化の生殖細胞凝集がみられたが、一貫性が無く統計学的有意差は26 
不明とされている（McKinnell et al. 2009△）。なお、生後 7 日～ 12 日の雄のコモ27 
ンマーモセットへの MBP（500 mg/kg 体重/日）の単回投与では、5 時間後に有意28 
な血清 T 濃度テストステロンの減少が観察されている（p＜0.019）（Hallmark et al. 29 
2007△事務局）。 30 
本専門調査会としては、1 用量試験のため本試験に NOAEL/LOAEL は設定でき31 

ないと判断した。また、本試験において MBP の母体を介した子宮内又は新生児期32 
暴露により、コモンマーモセットの雄の生殖系に影響は認められなかったが、DBP33 
及び MBP の体内動態に関して十分な知見がないため、判断は慎重にすべきと考え34 

21 1973 年から維持されたコロニーで飼育繁殖された 
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た。 1 
 2 
⑯ 内分泌系及び生殖・発生への影響のまとめ 3 

入手した報告はほとんどがげっ歯類を用いたものであり、特にラットを用いた試4 
験が多かった。また、みられた影響は同様の構造を持つフタル酸エステルである5 
DEHP（内閣府 2013）と類似がみられ、マウスよりラットの方がより低い用量で6 
みられる傾向があった。 7 
生殖への影響は雌雄のげっ歯類にみられ、成獣を用いた交配試験では DBP 投与8 

により妊娠率、出産回数、出生児数、出生児体重等が低下した（Lamb et al. 1987、9 
Wine et al. 1997、Wolf et al. 1999）。また、胚吸収・出生前死亡の増加及び胎児動10 
物の骨格奇形・変異や内部・外部奇形の増加といった発生や胎児への毒性がみられ11 
た（Lamb et al. 1987、Shiota and Nishimura 1982、Xia et al. 2011、Marsman 1995、12 
Ema et al. 1993、1998、Saillenfait et al. 1998、Mylchreest et al. 1998）。これら13 
の影響の多くは、比較的高用量（500 mg/kg 体重/日以上）でみられた。DBP の一14 
次代謝物である MBP をラットに投与した試験でも（Ema et al. 1995b、1996）、15 
DBP と同様な胎児への影響がみられている。 16 

比較的低用量（500 mg/kg 体重/日以下）でもみられた影響は、妊娠又は哺育中の17 
投与により母動物を介して DBP に暴露した雄児の生殖系への影響であり、多くは18 
ラットの妊娠期間後半に投与した試験であった（Li et al. 2009*、2010*、Mylcreest 19 
et al. 1998、1999、2000、Kim et al. 2010a、Lee et al. 2004、Wine et al. 1997、20 
Wolf et al. 1999、*：（４）に記載）。おおむね 500 mg/kg 体重/日以上からや生殖器21 
重量の減少、尿道下裂などの外部殖器奇形、内部生殖器の発育不全や欠損がみられ22 
た。残留乳頭、AGD の短縮及び包皮分離の遅延、精細管変性に伴う生殖細胞の発23 
達遅延といった精巣の組織病理学変化、乳腺の組織病理学的変化は、より低用量24 
（500 mg/kg 体重/日未満）事務局：臓器重量の変化等をわかりやすくするため表に25 
まとめました。でも認められることがあった。精巣や乳腺への影響は、投与を中止26 
するとある程度回復することが報告されている（Lee et al. 2004、 Mylchreest et al. 27 
2000）。一報のみであるが、ラットに影響がみられる用量で子宮内～思春期暴露し28 
た非げっ歯類であるウサギに精巣影響が報告されている（Higuch et al. 2003）。 29 

DBP の一次代謝物である MBP を妊娠ラットに投与した試験（Imajima et al. 30 
1997）でも、DBP と同様に児動物に停留精巣が生じた。雄のサル（コモンマーモ31 
セット）を MBP 投与により子宮内暴露した試験では生殖系やホルモンレベルに投32 
与による変化はみられなかったが（Hallmark et al. 2007）、MBP の体内動態等に33 
関する知見は少なく、種差の判断は困難である。 34 
なお、亜急性試験（例えば Marsman 1995、Higuch et al. 2003）との比較や、235 
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世代試験(Wine et al. 1997、Wolf et al. 1999)の結果から、成獣より胎児や幼獣の1 
方が DBP の精巣や生殖．発生への影響に対する感受性が高いと考えられる。 2 

内分泌系及び生殖・発生への影響に関する試験について、最も低い

LOAEL/NOAEL が得られた試験は○○○を用いた○日間の経口投与試験であり、

○○に基づく LOAEL は、○○mg/kg 体重/日、NOAEL は○○ mg/kg 体重/日であ

った。 

 3 
(７) 遺伝毒性（審議済み） 4 
①  in vitro 試験 5 

DBP の in vitro 遺伝毒性試験を表 III-18 に示す。判定結果は、EU RAR 2004、6 
IPCS EHC 1997 及び ATSDR 2001 の判定結果を示した。各機関の判定が異なる7 
場合などについては表中に注（*）を付した。 8 

 9 
表 III-18 DBPの in vitro遺伝毒性試験 10 

   判定結果  
試験 対象 用量 代謝活性化系 出典 

   あり なし  
原核生物      
復帰突然
変異 

Salmonella typhimurium 
TA 98、TA100 

10 mg/plate － n.d. Kurata 1975 

 S. typhimurium 不明 － 
（有無不明） 

Yagi et al. 
1976、1978 

 S. typhimurium 不明 － － Rubin et al. 
1979 

 S. typhimurium TA 98、
TA100、TA1535、TA1537 

DBPの沈殿生成濃度 － － Florin et al. 
1980 

 S. typhimurium TA 98、
TA100 

≦1,000 μg/plate － － Kozumbo et al. 
1982 

 S. typhimurium TA100 
 

0.045、0.09、0.18 mM（≒
12.5、25、50 μg/mL）、懸濁
法、8-アザグアニン耐性試験 

－ + Seed 1982 

 S. typhimurium TA 98、
TA100、TA1535、TA1537 

100～10,000 μg/plate、
DMSO、プレインキュベーシ
ョン法 

－ － Zeiger et al. 
1985 

 S. typhimurium TA 98、
TA100 、 TA1535 、
TA1537 、 TA1538 、
TA2637 

100～2,000 μg/plate － +1* 
TA100 

Agarwal et al. 
1985 

 Escherichia coli  (uvrA-) 10 mg/plate n.d. － Kurata 1975 
DNA 
修復試験 

Bacillus subtilis 
H17(rec+)、M45(rec-) 

62.5 μg/L（溶解限度） n.d. － Sato et al. 
1975 

 B. subtilis  (recA-) 10 mg/plate n.d. － Kurata 1975 
 E. coli (polA-、recA-) 10 mg/plate n.d. －  
真核生物      
突然変異 Saccharomyces cerevisiae 

 XV185-14C 
10、20、100 μg/mL － － Shahin and 

von Borstel 
1977 
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哺乳類細胞     
コメット ヒト口腔咽頭粘膜細胞 不明 n.d. + Kleinsasser et  
アッセイ ヒト鼻粘膜細胞 不明 n.d. + al. 2000 
突然変異 マウスリンパ腫L5178Y 

Tk+/- 
12.5～150 nL/mL ＋ 

 
－ Hazleton 

Biotechnologie
s 1986 

  0.0125～0.150 μL/mL
（-S9）、0.015～0.060 
μL/mL（+S9） 

＋ － Barber et al. 
20002* 

  12、30、38、46、54、62、
70 μg/mL 

n.d. + Marshman 
1995 

染色体 
異常 

チャイニーズハムスター
卵巣細胞（Don） 

0.28、2.78、27.8 mg/mL n.d. － Abe and 
Sasaki 1977 

 チャイニーズハムスター
肺線維芽細胞 

≧0.03 mg/mL n.d. －3* Ishidate and 
Odashima 
1977 

 ヒト白血球 0.03 mg/mL n.d. － Tsuchiya and 
Hattori 1977 

姉妹染色 
分体交換 

チャイニーズハムスター
卵巣細胞（Don） 

0.28、2.78、27.8 mg/mL n.d. +4* Abe and 
Sasaki 1977 

－：陰性、+：陽性、+/- S9：代謝活性化系（S9 mix）存在下及び非存在下 1 
n.d.：データなし 2 
1* EU RAR 2004 による。IPCS EHC 1997 では TA100 と TA1535 が弱陽性（mildly positive）を示3 
したとしている。 4 
2* IPCS EHC 1997、ATSDR 2001 及び EU RAR 2004 以外の知見、著者による判定。 5 
3*EU RAR 2004 による。IPCS EHC 1997 では equivocal、ATSDR 2001 では（+）とされている 6 
4* EU RAR 2004 にて marginally な陽性とされた。IPCS EHC 1997 では陰性とされている。 7 

（ICPS EHC 1997、ATSDR 2001、EU RAR 2004を基に作成） 8 
 9 

細菌を用いた突然変異試験では、DBP は代謝活性化系の存在しない条件下での一10 
部の試験で弱い陽性を示した。EU RAR 2004 は、Seed（1982）について S9 非存11 
在下で細胞毒性のある 0.09 及び 0.18 mM で 2 倍未満の突然変異の誘発がみられ、12 
弱い陽性と判定した。また、EU RAR 2004 は Agarwal ら（1985）の試験につい13 
て、S9 非存在下での TA100 は 100 μg/plate で復帰突然変異率の増加が最大（3.514 
倍）を示し（著者らによると有意な増加とされる）、200 μg/plate での増加は 2 倍未15 
満で、それ以上の用量ではプラトー傾向を認め、equivocal な陽性と判定した。S916 
非存在下の TA1535 の試験では、極めて弱い増加が最高用量でみられるとしたうえ17 
で陰性と判定している。細菌を用いた DNA 修復試験は代謝活性化系の非存在下で18 
実施されており、いずれも陰性と判定されている。また、酵母（Saccharomyces 19 
cerevisiae）における突然変異試験は陰性であった。 20 
哺乳類細胞を用いた試験では、ヒトの粘膜細胞を用いたコメットアッセイにおい21 

て一本鎖 DNA 切断が報告されている。マウスリンフォーマ試験は、代謝活性化系22 
の存在下では陽性が認められ、代謝活性化しない条件下では陰性との報告がある23 
（Hazleton Bio technologies 1986、Barber et al. 2000）。Marsman （1995）によ24 
る試験は、代謝活性化系非存在下でのみ実施され、EU RAR 2004 は高い細胞生存25 
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率の減少を伴う用量において遺伝子突然変異が統計学的に有意に誘発されたとし、1 
陽性と判定した。また、代謝活性化しない条件下で三つの染色体異常試験が報告さ2 
れており、このうち Ishidate と Odashima（1977）について IPCS EHC 1997 で3 
は suspiciousあるいは equivocal な誘導と判定しているが、EU RAR 2004 は陰性4 
と判定している。また、Abe と Sasaki（1977）は姉妹染色分体交換も観察してお5 
り、ICPS EHC1997 は陰性と判定しているが、EU RAR 2004 は、用量依存性はな6 
いが統計学的には有意な 2 倍未満の弱い陽性反応が報告されていることから、わず7 
か（marginally）に陽性としている。 8 
 9 
②  in vivo 試験 10 

DBP の in vivo 遺伝毒性試験を表 III-29 に示す。小核試験については、IPCS EHC 11 
1997、EU RAR 2004 の判定結果を示し、DNA 損傷試験及び優性致死試験につい12 
ては、著者の判定結果を示した。 13 

 14 
表 III-29 DBPの in vivo遺伝毒性試験 15 
試験 対象 用量 判定 

結果 
出典 

小核 
試験 

NMRIマウス 
 

単回投与、OECD テストガイドライン 474
に従う、その他の詳細不明 － BASF 1990d  

 B6C3F1マウス（雌

雄、各群10匹） 
末梢血赤血球 

163～4,278 mg/kg体重/日、13週間混餌投与

（1,250、2,500、5,000、10,000、20,000 
ppm） 

－ 
Marsman 
19951* 

DNA
損傷 

Pzh:Sfis マ ウ ス

（雄）、肝臓細胞 
500又は2,000 mg/kg体重/回（3回/週）、4、
8週間又は、8週間投与後4週間休薬、強制経

口投与 

(+) Dobrzynska 
et al. 20102* 

 Pzh:Sfis マ ウ ス

（雄）、骨髄細胞 － 

優性 
致死 

Pzh:Sfisマウス（雄、

20匹、8週齢） 
500又は2,000 mg/kg体重/回（3回/週）、8週
間強制経口投与 － Dobrzynska 

et al. 20112* 
－：陰性、(+) = 弱い陽性 16 
1*試験の詳細は（２）①にも記載 17 
2*IPCS EHC 1997、EU RAR 2004 以外の知見、著者による判定 18 
 19 

マウスを用いた二つの小核試験はいずれも陰性と判定されている。 20 
Dobrzynska ら（2010）が、雄マウスに DBP2,000 mg/kg 体重/回（3 回/週）を 821 

週間経口投与したところ、肝臓細胞のコメットアッセイにおいて、DNA 損傷の増22 
加がみられたが、その増加は有意ではなかった。一方、骨髄細胞においては、DNA23 
損傷の頻度の増加は観察されなかった。著者らは、DBP は体細胞において弱い変異24 
原性（陽性）を示すと報告している（Dobrzynska et al. 2010）。しかし、本報告は25 
ポーランド語で記載されており、入手できた抄録以外に、試験や結果の詳細は明ら26 
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かではない。また、同じ著者らが DBP を 8 週間（3 回/週）経口投与した雄マウス1 
を、未投与の雌と１回交配させたところ、優性致死率は 500 及び 2,000 mg/kg 体重2 
/回投与でそれぞれ－4 及び 10％であり、有意な増加ではないとしている3 
（Dobrzynska et al. 2011）。 4 

 5 
③ 遺伝毒性のまとめ 6 

DBP の遺伝毒性に関して、IPCS（EHC 1997）では DBP に関する多くの変異原7 
性及び関連エンドポイントをレビューした結果、証拠の重みから DBP は遺伝毒性8 
を有しないことが示唆されると結論している。一方、ATSDR（2001）は in vitro9 
試験では、陰性か、わずかに陽性の結果であり、DBP は in vitro における弱い変異10 
原である可能性を指摘した。これらの後の EU（RAR 2004）の評価では、in vitro11 
試験のうち 1 試験（代謝活性化条件下のマウスリンフォーマ試験）が陽性であった12 
が、同時に実験されていたフタル酸ジエチルでは陰性であったこと、また、in vivo13 
で染色体異常が検出されていないことに言及し、様々な遺伝毒性試験及びその考察14 
並びに他のフタル酸エステルが非遺伝毒性であることに基づき、DBP も非遺伝毒性15 
物質と考えることが可能であると結論している。 16 
本専門調査会としては、以上の①，②に示す DBP の遺伝毒性試験結果から、in 17 

vitro で陽性を示す報告はあるが、DNA との反応に基づく変異を誘発することを示18 
唆するものではなく、少なくとも in vivo では非遺伝毒性物質として考えるのが妥19 
当であると判断した。 20 

 21 
(８) 作用機序、その他の知見（新規追加項目、一部未審議） 22 
①エストロゲン様作用 23 
a. in vitro 試験 24 

DBP のエストロゲン受容体（ER）への結合性及び主としてアゴニスト活性が調25 
べられており、一部の報告で代謝物である MBP も検討された。報告結果を表 III-1026 
に示す。 27 
事務局：①エストロゲン様作用、a. in vitro 試験は、第 25 回の審議を踏まえて知

見を追加し、わかりやすくするため表形式でまとめました。 
 28 

表 III-10 DBP、MBPの ER結合性、活性化に関する in vitro 試験 29 
方法 受容体、細胞等 DBP用量、標準物質 作用、結果 出典 

受容体結合

試験 
ラット子宮細胞

質 
1～1,000 μM  
[+[3H]-E2 1 nM] 

IC50＝47 μM（E2：1.3 nM）、競

合結合 
Zacharewski 
et al. 1998 

 ヒト ERα 用量記載なし 
［+E2］ 

結合性を認めず* 経済産業省 
2007 

エストロゲ MCF-7 細胞（ヒ 10 μM（12 日間） ↑細胞数（有意差不明）：溶媒対 Harris et al. 
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ン依存性細

胞増殖試験 
ト乳癌由来） 照×約 8 1997 
ZR-75 細胞（ヒト

乳癌由来） 
0.1、1、10 μM（11
日間） 

↑細胞数（10 μM）：＜溶媒対照

×2 
組換え酵母

を用いたレ

ポーター遺

伝子アッセ

イ 

ヒトER遺伝子導

入酵母 
0.01 nM～10 μM E2 に対する相対結合性及び最大

誘導：0％ 

Coldham et 
al. 1997 

0.5～1,000 μM ↑転写活性（有意差不明） 
最大誘導：E2 の 35％ 

Harris et al. 
1997 

（ツーハイブリ

ッド法） 
S9 処理(37℃、1h)
又は未処理、0.156～
10 μM、[+ E2] 

アゴニスト活性：陰性 国立環境研

究所2001 
アンタゴニスト活性：陰性  

組換え培養

細胞を用い

たレポータ

ー遺伝子ア

ッセイ 

ラット ERα 遺伝

子導入 CV-1 細胞

（サル腎由来） 

1、10、100 μM エストロゲン様作用を認める 
↑転写活性（10μM～）、 最大誘

導：溶媒対照×2.6（E2 の 17％） 

Shen et al. 
2009 

ヒトER遺伝子導

入 HeLa 細胞（ヒ

ト 子 宮 頸 癌 由

来）、安定 

0.1、1、10 μM NE 転写活性 
（E2 最大誘導：溶媒対照×23） 

Zacharewski 
et al. 1998 

ヒトER遺伝子導

入 MCF-7 細胞、

一過性 

0.1、1、10 μM ↑転写活性（10 μM）：溶媒対照

×14（E2 最大誘導の 37％） 

ヒト ERα、安定 用量記載なし アゴニスト活性を認めず 経済産業省 
2007 ヒト ERα、一過性  

ヒト ERβ、一過性  
MVLN 細胞(MC 
F-7 細胞、安定) 

0.02～50 μM 
 

↑転写活性（5 μM～）、最大誘

導：溶媒対照×1.2（E2 の 38％） 
Ghisari et 
al. 2009 

    

方法、受容体、細胞等 MBP 用量 作用、結果 出典 
ヒトER-レポーター遺伝子組換

え酵母アッセイ 
0.48～1,000 μM エストロゲン様作用認めず Harris et al. 

1997 
ラットER-レポーター遺伝子導

入 CV-1 細胞アッセイ 
0.1、1、10 μM 転写活性に有意な変化なし Shen et al. 

2009 
S9：ラット S9mix、一過性/安定：一過性発現系/安定発現系、↑：（統計学的に有意な）増加、  1 
[+標準物質]：受容体結合試験、アンタゴニスト活性測定時の共存標準物質、IC50：50%阻害濃度、EC50：2 
50%効果濃度 3 
*エストロゲン様作用（最大誘導の 25％時）：E2 の 10-7 4 
ラット子宮細胞質の ER へのリガンド結合試験では、DBP は共存する 1 nM の[3H] 5 
17β-エストラジオール（E2）を競合阻害し、50％阻害濃度（IC50）は 47 μM であっ6 
た。Zacharewski et al. 1998）。 7 
ヒト ER-レポーター遺伝子を組込んだ酵母を用いた試験（recombinant cell yeast 8 
bioassay）では、DBP（0.5～1,000 μM）の最大応答は E2（～0.01 μM）の 0～35％9 
であり、エストロゲン様作用は、E2を1とした場合、DBP は0～10-7であった。（Harris 10 
et al. 1997、Coldham et al. 1997）。また、MBP（0.48～1,000 μM）にエストロゲン11 
様作用はみられなかった。そのほか、DBP、BBP 及び E2 の間に、エストロゲン応答12 
性の相加又は相乗作用はみられなかった（Harris et al. 1997）。 13 
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ヒト乳癌細胞由来であるエストロゲン応答性の MCF-7 又は ZR-75 細胞を用いた増殖1 
試験では、10 μM の DBP に暴露すると、溶媒対照に対し MCF-7 細胞数は 8 倍程度2 
の増加を示し、ZR-75 細胞数は統計学的に有意な 2 倍未満の増加を示した。なお、陽3 
性対照の E2（0.01μM）では MCF-7 細胞数は 13 倍程度に、ZR-75 細胞数は約 3 倍に4 
増加した（Jobling et al. 1995、Harris et al. 1997）。 5 
哺乳類細胞にヒト ER-ルシフェラーゼレポーター遺伝子を組み込んだ転写活性化試験6 
が行われている。安定発現型 HeLa 細胞（ヒト子宮頸癌由来）を用いた試験では、DBP7 
（0.1～10 μM）による有意な誘導の増加はみられなかった（Jobling et al. 1995、8 
Zacharewski et al. 1998）。一過性発現型 MCF-7 細胞に DBP を暴露すると、10 μM9 
で有意にルシフェラーゼを誘導したが（対照の 14 倍）、E2（10 nM）の 37％程度で10 
あった（Harris et al. 1997 、Zacharewski et al. 1998）。また、MCF-7 細胞の安定11 
発現型である MVLN 細胞を用いた試験では、DBP（50 μM）のルシフェラーゼの誘12 
導は E2（0.1 nM）の 38％であり、一方、共存する E2（25 pM）による誘導を 5 μM13 
で 121％に促進したが、50 μ M では 71％に阻害した（Ghisari et al. 2009）。また、14 
ミドリザル腎臓線維芽腫由来の CV-1 細胞にラット ER-レポーター遺伝子を導入した15 
細胞を用いた試験では、10～100 μM の DBP はルシフェラーゼを有意に誘導し、100 16 
μM で溶媒対照の 2.6 倍にルシフェラーゼ活性が増加したが、代謝物の MBP（1～100 17 
μM）では誘導は認められなかった。なお、E2（10 nM）の最大誘導は溶媒対照の 1518 
倍であった（Shen et al. 2009）。 19 
 20 
b. in vivo試験 21 
卵巣摘出 SD ラットへの DBP（20～2,000mg/kg 体重/日）の４日間強制経口投与22 

（Zacharewski et al. 1998）及び 18 日齢の雌の CFLP マウスへの単回皮下投与（0.0523 
～5 mg/匹）では（Coldham et al. 1997）、E2 投与時に観察される子宮湿重量増加又24 
は膣上皮細胞の角化はみられなかった。 25 

げっ歯類の子宮への影響を利用した、エストロゲン様作用のスクリーニング試験26 
が実施されている。DBP の、卵巣摘出した未成熟 SD ラットへの 4 日間強制経口投27 
与（20～2,000mg/kg 体重/日）試験（Zacharewski et al. 1998）、20 日齢の CD (SD) 28 
IGS 雌ラットへの 3 日間皮下投与（40～1,000 mg/kg 体重/日）試験（経済産業省29 
2007）及び 18 日齢の雌の CFLP マウスへの 3 日間皮下投与（0.05～5 mg/匹/日）30 
試験（Coldham et al. 1997）では、E2 投与時に観察される子宮の湿重量の増加、31 
さらにその内腔液を除いた重量（経済産業省 2007 のみ評価）の増加は、いずれも32 
み認められなかった。 33 
また、卵巣摘出した成熟 SD ラットへの DBP（20～2,000 mg/kg 体重/日）の 434 

日間強制経口投与試験では、E2 投与時に観察された膣上皮細胞の角化はみられな35 
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かった（Zacharewski et al. 1998）。 1 
また、若齢の雄ラットへの DBP 投与によるエストロゲン依存性の生殖細胞アポ2 

トーシスが報告されている。3 週齢の雄の SD ラットへ DBP（500 mg/kg 体重）又3 
は陽性対照の安息香酸エストラジオール（EB）（200 μg/kg 体重）を経口投与する4 
と、対照群に比べ精細胞アポトーシス数 22の増加が in situ で認められたが、抗エ5 
ストロゲン物質 ICI 182,780（ICI）（3 mg/kg 体重、腹腔内投与）によるラットの6 
前処置により、アポトーシスの誘導は有意に阻害された（いずれも p＜0.001）。な7 
お、DBP、EB、ICI+DBP 又は ICI+EB 投与群では、精巣中テストステロン及び血8 
清 LH 濃度が有意に減少した（Alam et al. 2010 aRepro）。 9 

  10 
c. エストロゲン様作用のまとめ 11 
  DBP の受容体結合試験、細胞増殖試験、組換え酵母又は培養細胞を用いたレポ12 
ーター遺伝子アッセイでは、エストロゲン様作用は認められないとする試験13 
（Coldham et al. 1997、Zacharewski et al. 1998、国立環境研究所 2001、経済産14 
業省 2007）、あるいは高用量で弱い作用が示されている試験（Harris et al. 1997、15 
Zacharewski et al. 1998、Ghisari et al. 2009、Shen et al. 2009）が報告されてい16 
る。また、MBP のレポーター遺伝子アッセイ（Harris et al. 1997、Shen et al. 2009）17 
ではエストロゲン様作用はないと報告されている。 18 
また、ラット、マウスを用いた短期の子宮肥大試験では、DBP の経口又は皮下19 

投与によるエストロゲン様作用は認められなかった。 20 
 21 
②アンドロゲン様作用 22 
a. in vitro試験 23 

DBP のアンドロゲン受容体（AR）への結合性、アゴニスト又はアンタゴニスト24 
活性が調べられており、一部の報告で代謝物である MBP も検討された。試験結果25 
を表 III-11 に示す。 26 
事務局：②アンドロゲン様作用、a. in vitro 試験は、第 25 回の審議を踏まえて知

見を追加し、わかりやすくするため表形式でまとめました。a. in vitro 試験は、わ

かりやすくするため表形式でまとめました。 
 27 
 28 
 29 

表 III-11 DBP、MBPの AR結合性、活性化に関する in vitro 試験 30 

22 in situ Terminal deoxynucreotidyl transferase-mediated-dUTP-Nick End Labeling 法により

る。精巣を測定。 
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方法 受容体、細胞等 
DBP用量 

標準物質 

結果、作用 
出典 

ｱｺﾞﾆｽﾄ活性 ｱﾝﾀｺﾞﾆｽﾄ活性 

受容体 

結合試験 

組換えラット

AR 
10 μM～50 mM*1 
[+[3H]-ﾒﾁﾙﾄﾘｴﾉﾛﾝ
R1881 2nM] 

結合性を認めず 
IC50＝0.82 mM、DHT*2相対結合性＝

0.0022％ 

Kim et al. 
2010b 

ヒト AR ～0.19 μM  
[+T] 

結合作用は弱い  
IC 50＝＞0.19 μM（最大 42％阻害） 

佐 藤 ら

2004  
用量記載なし

[+DHT] 
結合性を認めず 経済産業省 

2007 
組換え培

養細胞を

用いたレ

ポーター

遺伝子ア

ッセイ 

AR-EcoScreenTM

細胞  
～100 μM 
[+DHT 0.5 nM] 

認めず 
 

認めず 
 

佐 藤 ら

2004*3 
ヒト AR、安定 用量記載なし 認めず 認めず  経済産業省 

2007 ヒトAR、一過性 [+DHT] 認めず データなし 
MDA-kb2 細胞

（ヒト乳線癌由

来）、安定 

0.1～100 μM  
[+DHT 1 nM] 
 

認める 
EC50＝6.17 μM 

最大誘導：溶媒対

照×3.97 (DHTの

43％） 

認める 
IC50＝1.05 μM 
 

Shen et al. 
2009*4 

3.7、75、374 μM 最大誘導：溶媒対

照×2 
データなし Christen et 

al. 2010 
4*1 ～ 925 μM 

[+DHT 1 nM] 
データなし 認める  

IC50＝74 μM*5       

方法 受容体、細胞等 MBP用量、  

標準物質 
作用、結果 

出典 
ｱｺﾞﾆｽﾄ活性 ｱﾝﾀｺﾞﾆｽﾄ活性 

受容体 
結合試験 

ヒト AR ～0.19 μM 

[+T] 
結合作用を認めず 佐藤ら2004 

組換え培

養細胞を

用いたレ

ポーター

遺伝子ア

ッセイ 

AR-EcoScreenTM

細胞 
～100 μM 
[+DHT 0.5 nM] 

認めず  
 

認めず 
 

佐 藤 ら

2004*3 
MDA-kb2 細胞、

安定 
0.1～100 μM 
[+ DHT 0.5 nM] 

認める 
EC50＝11.3 μM 
最大誘導：溶媒対

照×11.29 (DHT
の 122％） 

認める 
IC50＝0.122 μM 

 

Shen et al. 
2009*4 

一過性/安定：一過性発現系/安定発現系、 [+標準物質]：受容体結合試験、アンタゴニスト活性測定時1 
の共存標準物質、DHT：ジヒドロテストステロン 2 
*1 グラフより読み取り 3 
*2 DHT の IC50=18 nM 4 
*3ヒト AR 遺伝子導入 CHO-K1 細胞(チャイニーズハムスター卵巣由来）、安定発現系、DHT の EC505 
＝0.5 nM、酢酸シプロテロンの IC50=0.15 μM 6 

*4 MDA-kb2 細胞は AR 及び糖質コルチコイド受容体を発現するが、DBP 又は MBP による誘導はフ7 
ルタミド（10 μM）共存下で有意に抑制された。DHT の EC50：2.94×10-4 μM 8 

*5 最大抑制(925μM)：80％、フルタミドによる最大抑制(10 μM):60~70％ 9 
アンドロゲン受容体（AR）-ルシフェラーゼレポーター遺伝子の安定発現型細胞10 

である MDA-kb2 細胞（ヒト乳線細胞由来）を用いた転写活性化試験が行われてい11 
る。Shen ら（2009）による試験では、DBP 又は MBP のアンドロゲン様活性の12 
EC50は 6.17 又は 11.3 μM であった。また、DBP 又は MBP（いずれも 100 μM）13 
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によるルシフェラーゼ誘導の最大応答は、溶媒対照の 3.97 又は 11.3 倍で、統計学1 
的に有意な増加であった。なお、MDA-kb2 細胞には糖質コルチコイド受容体も存2 
在するが、DBP及びMBPによる転写の誘導はフルタミドの共存で有意に減少した。3 
また、陽性対照としたジヒドロテストステロン（DHT）の EC50は 29.4 nM であり、4 
最大応答は0.1 μMにおける9.23倍であった。抗アンドロゲン活性については、DHT5 
（1 nM）に対するDBP又はMBPの IC50は1.05又は0.122 μM であった。Christen 6 
ら（2010）による試験では DBP（3.5～374 μM）によるルシフェラーゼの誘導は7 
溶媒対照の 2 倍未満であり、アンドロゲン様作用は特に示されなかった。一方、DBP8 
は 3.5～925 μM の範囲で共存する DHT（0.5 nM）のルシフェラーゼ誘導を用量反9 
応的に最大 80％阻害し、IC50は 74 μM であった。著者らは DBP に強い抗アンドロ10 
ゲン作用が認められたと報告している。 11 

 12 
b. in vivo試験 13 

出生前（発生期間中）に DBP 又は MBP に暴露した雄ラットのにみられる生殖14 
器官の奇形及び AGD 短縮、残留乳頭の増加又は包皮分離遅延といったアンドロゲ15 
ン関連エンドポイントへの影響は（Wolf et al. 1999、Mylchreest et al. 1999、2000、16 
Imajima et al. 1997、）、DBP 及び MBP によるの抗アンドロゲン活性様作用を示唆17 
する 23。 18 
 アンドロゲン様作用に関するスクリーニング試験として、げっ歯類の雄性副生19 

殖器の重量変化を利用したハーシュバーガー試験が実施されている。Ashbey と20 
Lefevre（2000）は、6 週齢で去勢した雄の Wistar ラット（7 週齢）への DBP（50021 
～1,000 mg/kg 体重/日）の 10 日間強制経口投与を中心とした試験デザインの検討22 
において、DBP は試験条件により抗アンドロゲン様作用が陰性を示す場合と陽性を23 
示す場合があると報告している。なお、経済産業省（2007）による去勢 Wistar ラ24 
ット（8 週齢）に DBP（50～1,000 mg/kg 体重/日）を 10 日間強制経口投与した試25 
験では、アンドロゲン様作用、抗アンドロゲン様作用いずれも陰性であった。 26 
また内分泌活性物質のスクリーニングとして、血中ホルモン濃度の変化に着目し27 

た無処置の雄の SD ラット（10 週齢）を用いた 15 日間試験が検討されている28 
（O’Connor et al. 2002）24。DBP（250～1,000 mg/kg 体重/日）を強制経口投与29 
した結果、血清 E2 の低下（250 mg/kg 体重/日以上）が、より高用量（500 mg/kg 30 
体重/日以上）で血清 T の低下が認められた。さらに FSH 及び LH の血清濃度上昇、31 
軽度の精細管変性がみられたことから、O’Connor らは、DBP の抗アンドロゲン様32 
作用は AR を介さない機序であるとしている。 33 

23 試験の詳細は２．（６）に記載 
24 （８）⑥ a.に甲状腺ホルモンの変化を記載 
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事務局：第 25 回審議を踏まえて、アンドロゲン様作用に関するスクリーニング試

験を追加しました。 
 1 
 2 
c．精巣におけるテストステロン産生 3 

in vitroにおいて、成体マウスのライディッヒ細胞腫由来のMA-10細胞を用いた、4 
フタル酸ジエステルの一次代謝物である 6 種類のフタル酸モノエステル（MEHP、5 
MBP、MEP、MOP、MBzP 及び MMP）（1～100 μM、MEHP のみ 1～1,000 μM）6 
のテストステロン T 産生に対する直接作用が測定された。MEHP は 1 μM、MBP7 
は 3 μM 以上の全濃度範囲で MA-10 細胞の LH（1 nM）刺激テストステロン T 産8 
生を用量依存的に阻害し（p＜0.05）、IC50は MEHP で 4.11 μM、MBP で 3.31 μM9 
であった。MOP は 10 μM 以上で最大 50％（100 μM）まで阻害し、MEHP、MBP10 
と類似していた。MBzP は 3 μM 以上から阻害したが（p＜0.05、10 μM を除く）、11 
最大で 35％（100 μM）と微弱であった。MMP（10 μM を除く）及び MEP は有意12 
な阻害はみられなかった（Clewell et al. 2010）。 13 

 14 
in vivo においては、母動物への DBP 投与により子宮内暴露した雄ラットの胎児15 

精巣における T 産生能や胎児、雄出生児の T 濃度低下が報告されている。 16 
Howdeshell ら（2008×）が、妊娠 SD ラット（対照群 3 匹、各投与群 4 匹）の17 

妊娠 8 日～18 日に DBP（0（コーン油）、33、50、100、300、600 mg/kg 体重/日）18 
を強制経口投与し、妊娠 18 日で帝王切開し、胎児精巣（対照群 9 匹/3 腹、各投与19 
群 12 匹/4 腹）の ex vivo におけるテストステロン T 産生量を調べたところ、対照20 
群と比べて 300 mg/kg 体重/日以上の投与群で減少し（p＜0.01）、ED50は 440 mg/kg21 
体重/日であった。なお、母動物体重や腹あたり単位の生存胎児数、胚吸収及び胎児22 
死亡率に投与の影響はみられなかった。また、同時に試験した BBP、DEHP 及び23 
DiBP では 300 mg/kg 体重/日以上の投与群で、フタル酸ジペンチルは 100 mg/kg24 
体重/日以上の投与群でテストステロン T 産生量が減少し、影響のみられない最大用25 
量はそれぞれ 100 及び 50 mg/kg 体重/日であった。 26 

 27 
また、母動物への DBP 投与により子宮内暴露した雄ラットの胎児精巣中テスト28 

ステロン濃度減少や（Lehmann et al. 2004、Struve et al. 2009、Johnson et al. 29 
2011 ）、出生後に血清テストステロン濃度の減少が報告されている（Shirai1et al. 30 
2013）。 31 

Lehmann ら（2004）及び Struve ら（2009）は、妊娠 SD ラットの妊娠 12 日32 
～19 日に DBP を強制経口又は混餌投与し、妊娠 19 日の胎児精巣のテストステロ33 
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ン T 濃度の低下した濃度用量（それぞれ 50 及び約～100 mg/kg 体重/日）以上の用1 
量において、精巣のコレステロール合成経路遺伝子（Cyp11a1、Cyp17a1、Scarb1、2 
Star）の m- RNA 濃度やタンパク質（SCARB1、STAR）の発現がの減少がみとめ3 
られた伴った（p＜0.05）。 4 

 5 
そのうち、Johnson ら（2011）は、ステロール調節エレメント結合タンパク質6 

（SREBP）に着目し、妊娠 F344 ラットの妊娠 12 日から DBP（500 mg/kg 体重/7 
日）を強制経口投与し、妊娠 20 日に帝王切開し胎児精巣を調べた。その結果、対8 
照群と比べ Srebf2 及びコレステロール合成経路遺伝子（Cyp11a1、Cyp17a1、9 
Scarb1、Star）の m-RNA 濃度が減少していた（いずれも p＜0.05）。SREBP2 は10 
ライディッヒ細胞で免疫発現が統計学的に有意に減少していたが、精巣ホモジネー11 
トのウエスタンブロット解析による精巣全体の濃度では統計学的有意差はなかっ12 
た。なお、雄胎児の AGD 短縮並びに胎児精巣のテストステロン T 及び総コレステ13 
ロール濃度の減少が伴った（いずれも p＜0.05）。 14 

 15 
Shirai ら（2013 事務局）が、妊娠 SD 母ラットの妊娠 12 日～21 日に DBP（100 16 

mg/kg 体重/日）を強制経口投与し、雄出生児を 5～17 週齢にかけて観察したとこ17 
ろ、精巣の電子顕微鏡による観察では思春期以前（5 週齢）からライディッヒ細胞18 
の滑面小胞体に形態変化が生じており、対照群では多数が膨張していたのに対し、19 
多くが非膨張嚢であった。さらに性成熟（9 週齢）以降に、統計学的に有意なライ20 
ディッヒ細胞数の増加並びにその滑面小胞体量の減少が認められた。なお、血清テ21 
ストステロン T 濃度は試験期間中ほぼ一定（1 ng/mL 未満）して対照群より低値を22 
示し、血清 LH 濃度は性成熟に達した 9 週齢以降で増加していた（p＜0.05）。Shirai23 
著者らは、分子機構や用量反応性は完全に明らかではないが、これらの観察結果と24 
テストステロン T 及び LH の血清濃度変化の間に関連が示されるとしている。 25 
また、高用量であるが Kim ら（2010△）が妊娠 SD ラットの妊娠 10～19 日に26 

DBP（250～700 mg/kg 体重/日）を強制経口投与したところ、700 mg/kg 体重/日27 
投与群において、娩出された雄児動物（31 日齢）のジヒドロテストステロン（DHT）28 
及び T の血清中濃度に低下がみられた（いずれも p＜0.05）。一方、若齢（3 週齢）29 
の雄 SD ラットへ DBP（500 mg/kg 体重/日）を単回経口投与すると、投与 3 時間30 
後に血清 LH 及び精巣中テストステロン T の減少がみられたが、7 日間の反復投与31 
では、精細胞の喪失による精巣委縮が生じたものの、精巣中テストステロン T 濃度32 
は対照群の値とほとんど同一だったとの報告（Alam et al. 2010a）、との報告があ33 
る（Alam et al. 2010 Repro）。雄の成獣ラットへの DBP（500 mg/kg 体重/日）1534 
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日間投与で血清 T の低下がみられた報告がある（O’Connor et al. 2002）25 1 
 2 
d．複合影響 3 
フタル酸エステル類は、抗アンドロゲン様作用が知られている他の環境化学物質4 

とともに、複合影響をおよぼす可能性が指摘されている。 5 
妊娠ラットの妊娠 14 日～妊娠 18 日に、DBP と DEHP 又は DBP と BBP、ある6 

いはこれらに AR アンタゴニスト 4 種を加えた混合物の経口投与を行うと、雄出生7 
児に AGD 短縮 26、残留乳頭/乳輪数 27並びに尿道下裂及び精巣上体や精巣導帯の形8 
成不全の発生頻度に用量相加的 28あるいはそれ以上の増加がみられたとの報告9 
（Rider et al. 2008、2009、Howdeshell et al. 2007）や、ラット胎児精巣のテスト10 
ステロン T 産生（ex vivo）を阻害する 5 種類のフタル酸エステル（DBP、DiBP、11 
DPP、BBP 及び DEHP）を、妊娠ラットの妊娠 8 日～妊娠 18 日に混合物として12 
経口投与すると、累積的に作用し、用量相加的な雄胎児精巣のステロイド産生（ex 13 
vivo）の阻害や胎児死亡率の増加がみられたとの報告（Howdeshell et al. 2008）が14 
ある。さらに、妊娠 SD ラットに芳香族炭化水素受容体を介して作用する 2,3,7,8-15 
テトラクロロジベンゾパラダイオキシン（妊娠 14 日、単回）と AR を介して作用16 
する DBP（妊娠 14 日～妊娠 18 日、4 日間反復）を経口投与すると、雄出生児に17 
精巣上体又は精巣の奇形、輸精管形成不全、尿道下裂及び肝臓の肉眼的病理所見の18 
発生頻度並びに精巣上体又は精巣の重量減少度に反応相加的 29な予想を上回る増加19 
がみられたことが報告されている（Rider et al. 2010）。 20 

Sharpe（2008）のレビューでは、雄ラット胎児のフタル酸エステル暴露により、21 
雄性プログラム期間（male programming window）内にテストステロン T 濃度が22 
低下すると、雄性生殖障害（disorder）が誘導されると考えられるが、各物質単独23 
では濃度が低く影響がないか少ない場合でも、混合物では相加作用によりテストス24 
テロン産生抑制とそれに起因する雄性生殖器異常が生じる可能性をがあることが25 
示唆されしている。また Rider ら（2010）は、ラットを用いた試験報告において、26 
雄性生殖器官の発生に作用する化学物質混合物の子宮内暴露において、全く毒性機27 
序のことなる化合物も含め、反応相加的な予測を上回る用量相加的な累積作用が頻28 
繁に認められたことから、分化した組織において相互に接続するシグナル経路の動29 
的相互作用をかく乱することにより、個々の化合物のメカニズムや作用様式に関わ30 

25 （８）②ｂ.に記載 
26 対照群の平均 AGD に対する減少率（％） 
27 最大乳輪数（12）に対する残留乳輪数率（％） 
28用量相加：複合物質へのばく露の影響が、それぞれの組成成分を効力で補正した合計の影響と等
しい（CERI 2013） 
29 反応相加：（複合物質へのばく露の影響が、それぞれの組成成分により）起こりうるリスクの総

計と等しい（CERI 2013 を一部改変） 
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らず累積的な用量相加的影響が生じるあることを指摘している。 1 
 2 
e．アンドロゲン様作用のまとめ 3 

ラット又はヒトの AR に対する作用について、in vitro 試験では、受容体結合試4 
験において高用量の DBP に弱い結合性が報告されているが、結合性は認められな5 
いと判断されている（Kim et al. 2010b、佐藤ら 2004）。また、組換え培養細胞を6 
用いたレポーター遺伝子アッセイでは、DBP のアゴニスト及びアンタゴニスト活性7 
は認められないと判断された報告（佐藤ら 2004、経済産業省 2007）、高用量にお8 
いてアンタゴニスト活性が示されたとする報告（Shen et al. 2009、Christen et al. 9 
2010）があった。このうち 2 報告で MBP の活性も検討しており、DBP で活性が10 
みられた試験（Shen et al. 2009）では、より低用量で活性が示されたが、他の報11 
告（佐藤ら2004）では活性は認められないと判断された。また、in vivo におけるス12 
クリーニング試験（ハーシュバーガー試験）では、DBP は試験条件により陰性と陽13 
性を示す場合がある（Ashbey and Lefevre 2000）。さらに、成獣への投与でみられ14 
た種々の性ホルモン濃度の変化動向に基づき、DBP の抗アンドロゲン様作用は AR15 
を介さないものとする見方がある（O’Connor et al. 2002）。 16 
母動物への DBP 投与により子宮内暴露した雄ラットについて、胎児精巣におけ17 

る T 産生能又は T 濃度の低下（Howdeshell et al. 2008、Lehmann et al. 2004、18 
Struve et al. 2009、Johnson et al. 2011）、さらに出生後に血清 T 濃度の低下（Shirai 19 
et al. 2013、Kim et al. 2010a）が報告されており、比較的低用量（50～100 mg/kg 20 
体重/日）から影響がみられた試験があった。一方、高用量投与（500 mg/kg 体重/21 
日～）で、若齢のラットの精巣中 T 濃度が一過性の低下を示した報告（Alam et al. 22 
2010a）、成体ラットで血清 T の低下がみられた報告もある（O’Connor et al. 2002）。23 
これらの報告における精巣のコレステロール合成酵素の発現やライディッヒ細胞24 
の微細構造の変化から、DBP の作用機序にテストステロン生合成経路への関与が疑25 
われている 30。 26 

また、精巣でのテストステロン生合成の低下、さらに生殖器官の奇形及び AGD27 
短縮、残留乳頭の増加又は包皮分離遅延といったアンドロゲン関連エンドポイント28 
について、DBP と他のフタル酸エステルや抗アンドロゲン様作用物質との相加作用29 
が報告されており、各物質単独では濃度が低く影響がないか少ない場合でも、影響30 
が生じる可能性が示唆されている（Sharpe 2008、Rider et al. 2010）。 31 

 32 
③ 精巣毒性及び雄生殖器系の発生への影響に関するの作用機序 33 
a.精巣における酸化ストレスの誘導 34 

30 試験の詳細は２．（６）⑪に記載 
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Zhou ら（2010、2011）は、成体ラットに精巣及び精巣上体の構造及び機能のに1 
変化が生じるた DBP 投与量 250～500 mg/kg 体重/日でにおいて、それぞれの器官2 
に酸化ストレスマーカーであるマロン酸ジアルデヒド（MDA）濃度の増加、スー3 
パーオキシドジスムターゼ（SOD）及びグルタチオンペルオキシダーゼ（GSH-Px）4 
活性の減少、そのほか精巣にグルタチオン（GSH）濃度の減少、精巣上体に α グル5 
コシダーゼ活性の減少がみられたことから、酸化ストレスの誘導による影響を示唆6 
している。 7 

  8 
b．胎児～幼若期精巣の体細胞の増殖抑制、精巣形成不全と AGD短縮 9 

Boekelheide ら（2009）によるは妊娠 SD ラットに DBP 500 mg/kg 体重/日を妊10 
娠 12 日から帝王切開前日妊娠 16 日～妊娠 20 日の 1 日毎（帝王切開前日）又は妊11 
娠 21 日まで強制経口投与し、雄の胎児（妊娠 17 日～21 日）及び出生児（生後 112 
日～2 日）の精巣をの経時変化を組織学的及び形態計測学的に観察した報告がある。13 
胎児の精巣では DBP 投与によってり、体細胞の増殖が阻害されたが、アポトーシ14 
スは影響されに変化はみられなかった。また、出生後には投与群の細胞増殖は亢進15 
し、生後 2 日までに精巣容積及び総細胞数は対照群と同程度になった。Boekelheide16 
著者らは、DBP はラット胎児精巣の体細胞増殖の阻害により可逆的な精巣サイズの17 
減少をもたらすが、発育不全の一因となる精細管の発生を変化させる根本的なメカ18 
ニズムは、アポトーシスの増加より、むしろ体細胞増殖の低下であると結論してい19 
る。 20 
 21 
また、van den Driesche ら（2012）は、妊娠 Wistar ラットへ DBP（500～又は22 

750 mg/kg 体重/日）を強制経口投与し、胎齢 13.5 日日（e13.5）～e20.5 日、胎齢23 
e15.5 日～e18.5 日又は胎齢 e19.5 日～e20.5 日に胎児を暴露した。胎齢 e21.5 日の24 
雄胎児を調べると、胎齢 e19.5～e 20.5 日に暴露した群を除き、対照群に比べ暴露25 
群ではAGDの短縮並びに精巣の巣状形成不全（ライディッヒ細胞の大きい凝集 31）26 
の面積率の増加が（精巣の形成不全）がみられた（いずれも p＜0.001）。なお、精27 
巣あたりのテストステロン T 量は投与期間に関わらず減少した（p＜0.05）。また、28 
全ての児動物データ 32を用いた線形回帰分析では、e 胎齢 21.5 日の AGD とライデ29 
ィッヒ細胞の大きい凝集の面積率に負の関連がみられ、暴露期間を e 胎齢 13.5～30 
20.5 日に限定すると、AGD と精巣あたりのテストステロン T 量との間に正の関連31 

31精巣の 3 断面における総ライディッヒ細胞凝集面積の 5％以上の面積の凝集 
32併行した対照群、デキサメタゾン（100 μg/kg 体重/日、皮下投与）及びデキサメタゾンと DBP(500 
mg/kg 体重/日)併合投与群を含む。著者らは、デキサメタゾンは DBP の内分泌作用を増悪するが、

単独投与では検出可能な精巣形成不全を起こさずに中程度のライディッヒ細胞のステロイド合成

機能の低下及び AGD の短縮させることを確認している（van den Driesche et al. 2012）。 
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が、精巣あたりのテストステロン T 量とライディッヒ細胞の大きい凝集の面積率と1 
の間に負の関連がみられた（いずれも p＜0.0001）。van den Driesche 著者らは胎2 
齢 15.5～18.5 日 e15.5～e18.5 に DBP に暴露した動物にみられるライディッヒ細3 
胞の大きい凝集の面積率の増加が生じることを見出し、と AGD 短縮が GD の短縮4 
は精巣の巣状形成不全と強くい関連し、をみいだし、DBP による精巣の形成不全及5 
び初期の胎児ライディッヒ細胞機能不全の両方を決定する共通の初期メカニズム6 
のために生じると考察している。 7 

 8 
Moody ら（2013）は雄の C57BL/6J マウスの生後 4 日から DBP（1、10、100、9 

500 mg/kg 体重/日）を強制経口投与したところ、3 日間投与後の生後 7 日では 500 10 
mg/kg 体重/日投与群で精巣の増殖性細胞核抗原陽性のセルトリ細胞（SOX9 陽性）11 
の割合が減少したが、アポトーシスに投与による変化はみられなかった。 12 

10 間投与後の生後 14 日では 1 mg/kg 体重/日以上の投与群で AGD の短縮、10 13 
mg/kg 体重/日以上の投与群でセルトリ細胞成熟及び生殖細胞形成に遅れがみられ14 
た。免疫組織化学検査ではセルトリ細胞において、10 mg/kg 体重/日以上の投与群15 
でインヒビン α 及び細胞質へのコネキシン 43（血液-精巣関門の発達に関与）の発16 
現、100 mg/kg 体重/日以上の投与群で抗ミュラー管ホルモンの発現が増強した。ま17 
た、血清濃度測定では 500 mg/kg 体重/日投与群でインヒビン α の上昇及び T の低18 
下がみられたが（p＜0.05）、投与による FSH の変化はみられなかった。Moody ら19 
は分子生物学、内分泌学及び精巣の形態学的解析から、DBP の作用は、アクチビン20 
の抑制因子インヒビンの発現上昇を介したアクチビンシグナル伝達の抑制による21 
影響であると示唆しており、アクチビン A はアンドロゲン生合成酵素の調節に関与22 
しているため、間接的な抗アンドロゲン作用によるものであると考えている。 23 

 24 
Bao ら（2011△）が 5 週齢の雄 SD ラットへの DBP（0.1、1.0、10、100、500 25 

mg/kg 体重/日）の 30 日間の強制経口投与したところ、100 mg/kg 体重/日以上の投26 
与群で精巣の発達異常、精細管萎縮、生殖細胞の減少及び血清ホルモン濃度の異常27 
といった毒性影響が認められた。さらに、10 mg/kg 体重/日以下投与群における精28 
巣のプロテオミクスでは、20 種のタンパク質の発現に変化がみられ、精原～精子細29 
胞核の HnRNPA2/B133が 10 mg/kg 体重/日投与群で、セルトリ細胞のビメンチンが30 
0.1 及び 10 mg/kg 体重/日投与群で及びライディッヒ細胞の SOD1 が全投与群で、31 
いずれも有意に発現が増加した。以上の結果から Bao らは、低用量の DBP は、精32 
巣に明らかな形態変化は引き起こさないが、セルトリ細胞及びライディッヒ細胞の33 
数と機能の変化とともに、精子形成に関与するタンパク質の発現を変化させると結34 

33 Heterogeneous nuclear Ribonucleoprotein A2/B1 
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論した。 1 
 2 

c．雄性生殖細胞の発達・分化の抑制、アポトーシス 3 
胎齢 13.5 日（e13.5）から DBP 暴露（妊娠 Wistar ラットへの 500mg/kg 体重/4 

日の経口投与）を開始した様々な胎齢の雄ラット胎児（又は乳児）の生殖細胞の発5 
生数及び分化が調べられている。DBP 暴露群の生殖細胞数は胎齢 e14.5 日～生後6 
15 日まで一貫して対照群より少なく、その増減は胎齢 e15.5 日に極小（対照群より7 
40％減少低値、p＜0.001）になり、胎齢 e19.5 日 で極大（統計学的有意差なし）8 
となった後、一貫して減少し、胎齢 e21.5 日で対照群より 38％減少低値、生後 69 
日～生後 15 日では 77～67％減少低値を示した（いずれも p＜0.05）。この間の生10 
殖細胞のアポトーシスは胎齢 14.5～e14.5～e17.5 日で部分的に観察されたが、胎齢11 
e19.5～e21.5 日では認められなかった（Jobling et al. 2011）。また分化については、12 
暴露群の妊娠中の DBP 暴露によるラットの胎児生殖細胞において、対照群と比べ13 
OCT434（Octamer-binding Transcription factor 3/4、胎児幹細胞に発現）や及び14 
DMRT135（Doublesex and MAB-3-Related Transcription factor 1、雄の性決定等15 
に発現）の発現や及び消失の遅延が免疫組織化学的に観察されており、著者 Jobling16 
らは OCT4 及び DMRT1 発現の変化はこれらのマーカーの性質上、ヒトに関係する17 
可能性を示唆するものとしている（Jobling et al. 2011）（Boekelheide et al. 2009）。 18 
一方、性成熟前である 3 週齢の雄の SD ラットへの DBP（500 mg/kg 体重）の単19 

回投与により精細胞のアポトーシス数が有意に増加するし、経時的に回復したが、20 
投与 6 日後まで有意であったこと（p＜0.05）が報告されている（Alam et al., 2010a）。 21 
 22 
d．雄性生殖器系の発生異常と分子メカニズム  23 

ラットを用いて、DBP の雄性生殖器系発生への影響に関する分子メカニズムが調24 
べられている。Zhu ら（2009）及び Liu ら（2012）は妊娠 SD ラット（各群 1025 
匹）の妊娠 14 日～妊娠 18 日に DBP（750 mg/kg 体重/日）を投与して作出した雄26 
（生後 7 日）の尿道下裂モデル（発生頻度は 44～47％）を用いて検討した。Zhu27 
らは生後 7 日において、ランダムに選んだ尿道下裂児 10 匹と対照群児動物 10 匹28 
の生殖結節（GT）における遺伝子発現を比べたところ、尿道下裂群は骨形成タン29 
パク質4及び7（Bmp 4、Bmp7）、ソニックヘッジホッグ（Shh）、パッチド1（Ptch1）、30 
線維芽細胞増殖因子（FGF）8、10 及び r2（Fgf8、Fgf10、Fgfr2）、トランスフォ31 
ーミング増殖因子-β1 及び-βrIII（Tgf-β1、Tgf-βrIII）の m-RNA 濃度に減少低下が32 
みられた（いずれも p＜0.05）（Zhu et al. 2009）。続報（Liu et al. 2012）では生後33 

34 Octamer-binding Transcription factor3/4 
35 Doublesex and MAB-3-Related Transcription factor 1 
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7 日の尿道下裂児のについて、GT における AR 及び FGF8 の m-RNA 及びタンパ1 
ク質の発現の減少低下並びに血清中テストステロン T 濃度の 43％の減少低下を確2 
認しており、著者らは、胚発生に不可欠なアンドロゲン誘導増殖因子である FGF83 
とアンドロゲンの間に相互作用が示され、DBP による尿道下裂や異常な器官発達に4 
重要な役割を果たしている可能性があると結論した（Liu et al. 2012）。 5 

Zhang ら（2011）は妊娠 SD ラットの妊娠 14 日～妊娠 18 日に DBP（750 mg/kg6 
体重/日）を投与するとし、妊娠 19 日の雄胎児の生殖結節（GT）において、投与に7 
より β-カテニン及びグリコーゲン合成酵素キナーゼ-3β（GSK-3β）が減少し、8 
Phospho-GSK-3β ベータ及び核内因子 κB（NFκB）が増加していることを見出した9 
みいだした（いずれも p＜0.05）。なお、雌胎児のでは生殖結節 GT の β-カテニンレ10 
ベルに投与の影響はみられなかった。Zhang 著者らは、DBP は、Wnt/β-カテニン11 
経路のダウンレギュレーション抑制により、ラットの雄の胎児の GT の発生に影響12 
を及ぼす可能性を示唆している。なお、投与群の雄胎児の 41.3％に尿道下裂が、13 
44.8％に停留精巣が発生し、体重で除した AGD の短縮がみられている。 14 

Kim ら（2010△）は、妊娠 SD ラット（各群 3 匹以上）の妊娠 10 日～19 日に、15 
DBP（0（コーン油）、250、500、700 mg/kg 体重/日）を強制経口投与し、娩出さ16 
れた雄児動物を生後 31 日に剖検した。その結果、700 mg/kg 体重/日投与群で尿道17 
下裂（動物の 47％）及び停留精巣（46％）が増加し、ジヒドロテストステロン DHT18 
及びテストステロン T の血清中濃度（生後 31 日）が有意に減少した（いずれも p19 
＜0.05）。さらに 500 mg/kg 体重/日以上の投与群で停留精巣中のエストロゲン受容20 
体 ERα の m-RNA 及びタンパク質の発現の増加がみられた（p＜0.05）。免疫組織化21 
学的には（各群 6 匹、尿道下裂の有無不明）、700 mg/kg 体重/日投与群で近位陰茎22 
でのアンドロゲン受容体AR及び2型5αリダクターゼの発現が著しく減少低下し、23 
近位陰茎尿道上皮におけるソニックヘッジホッグ SHH 発現の有意な現象低下が認24 
められた。 25 
なお、高用量の試験であるが、Jiang ら（2011 無）は、による妊娠 SD ラット（各26 

群 10 匹）の妊娠 12 日～18 日に DBP（850 mg/kg 体重/日）を投与したところでは、27 
肛門直腸奇形（ARM）が雄出生児の 39.5％にみられた。この時の直腸末端組織で28 
は AR 遺伝子 AR、Shh 及び骨形成タンパク質 4（Bmp 4）の m-RNA の発現が低29 
下がみられした。 30 

Scarino ら（2009）は、Wistar ラット（雌、各群 10 匹）の妊娠 12 日から出産31 
後 21 日に DBP（0（コーン油）、100 mg/kg 体重/日）を経口投与し、雄児動物を生32 
後 90 日で剖検し、前立腺（腹側）を調べた。腹側前立腺の絶対及び相対重量に対33 
照群と投与群（各 10 匹）の間に有意な差はなかったが、組織の立体的解析（各 634 
匹）では、対照群と比べ投与群の組織割合が上皮及び間質で増加し、内腔で減少し35 
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た（いずれも p≦0.05）。また、上皮細胞の細胞増殖インデックス（Ki-67 陽性細胞1 
割合）が増加し、間質の散在性炎症性湿潤所見数 36が増加した（いずれも p≦0.05）。2 
腹側前立腺ホモジネート（各 5 匹）の分析では AR 及び MMP 937タンパク質の発現3 
増加が認められた（p≦0.05）。なお、同じ試験設計の報告（ただし中間と殺等の結4 
果有）において、雄児では投与群の胎児期の精巣に病理組織学変化（ライディッヒ5 
細胞の大凝集、MNG の出現、間質組織割合の増加、原生殖細胞のある存在する精6 
細管割合の減少）がみられたが、90 日齢では AGD、精子パラメーター並びに精巣7 
上体の機能・構造及び AR 発現に変化はみられなかった（Scarano et al. 2010）。一8 
方、雌児では対照群に比べ出生時体重が高値（p≦0.05）を示した以外、妊娠 20 日9 
の胎児卵巣の組織病理学的所見、生後 4 日の AGD 及び残留乳頭、生後 60～80 日10 
における卵巣の組織病理学的所見、発情周期、LH・FSH・プロゲステロン血清濃11 
度、卵巣及び子宮重量、性行動及び交配試験結果に投与による変化はみられず、生12 
殖発生又は機能はかく乱されなかった（Guerra et al. 2010）。 13 

 14 
e. 精巣毒性及び雄生殖器系の発生影響の作用機序のまとめ 15 
成体ラットへの DBP250～500 mg/kg 体重/日の経口投与により精巣及び精巣上16 

体における酸化ストレスの誘導がみられた（Zhou et al. 2010、2011）。 17 
胎児期あるいは胎児～授乳期に暴露したラット又は離乳前に暴露したマウスに18 

おいて、精巣体細胞のアポトーシスの変化を伴わない増殖抑制（Boekelheide et al. 19 
2009、Moody et al. 2013）、ライディッヒ細胞の機能不全を示す大凝集（van den 20 
Driesche et al. 2012）、MNG の出現（Scarano et al. 2010、他）、前立腺の組織割21 
合の変化（Scarano et al. 2010）が報告されている。アポトーシスの変化を伴わな22 
い生殖細胞数低値及び生殖細胞の分化の遅延（Jobling et al. 2011）の報告もあるが、23 
生殖細胞のアポトーシスの増加を認めた報告もあった（Alam et al. 2010a）。これ24 
らのは母ラットへの 100～850 mg/kg 体重/日、典型的には 500 mg/kg 体重/日の投25 
与試験において観察された。マウスの報告（Moody et al. 2013）は生後 4 日から26 
500 mg/kg 体重/日を 10 日間投与した時の影響である。 27 
また、雄性生殖器（奇形を呈したものを含む）について、様々な成長因子や転写28 

活性化因子及び AR などの発現が調べられている。DBP の直接投与では、10 mg/kg29 
体重/日投与で発現の変化がみられた試験があった（Bao et al. 2011、Moody et al. 30 
2013）。母動物への投与により間接的に胎児や乳児を暴露した試験は 100～850 31 
mg/kg 体重/日の用量範囲で実施されている（Zhu et al. 2009、Liu et al. 2012、32 
Zhang et al. 2011、Jiang et al. 2011、Kim et al. 2010a、Scarino et al. 2009、2010）。 33 

36 3 組織範囲/匹を観察し、所見のみられた範囲数 
37 Matrix Metalloproteinases 9 
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雄ラットにおいて AGD の長さと胎児精巣 T 濃度に正の関連が示されているが1 
（van den Driesche et al. 2012）、分子機構は明らかにされていない。一方、生後 42 
日からの DBP 1mg/kg 体重/日の経口投与により、雄マウスに AGD 短縮がみられた3 
との報告（Moody et al. 2013）もある。 4 

 5 
④精巣毒性の種差 6 
a. げっ歯類への経口投与 in vivo試験試験における種差（亜急性毒性試験項目か7 

ら移動） 8 
4～6 週齢の雄の SD ラット、TO 系マウス、Dunkin-Hartley 系モルモット及び9 

DSN シリアンハムスターに DBP（2,000 mg/kg 体重/日）を 7～9 日間強制経口投10 
与したころ、ハムスター以外の動物種の精巣の絶対重量に有意な減少がみられ、ラ11 
ット及びモルモットでは、ほとんど全ての精細管が萎縮し、精子細胞と精原細胞の12 
減少がみられたが、マウスでは軽度な巣状萎縮のみが観察され、ハムスターでは対13 
照動物と区別できる変化は観察されなかった（Gray et al. 1982）。非げっ歯類であ14 
る雄ウサギにへの DBP（400mg/kg 体重/日）のを子宮内暴露（400mg/kg 体重/日）、15 
思春期及び成獣となってから投与した試験でも投与により精細管に変性がみられ16 
ている（Higuchi et al. 2003）。 17 

また、MBP を雄ラット（800 mg/kg 体重/日）又は雄ハムスター（1,600 mg/kg18 
体重/日）に 5 又は 9 日間経口投与すると、ラットでは全例で精細管の 90％以上が19 
萎縮したが、ハムスターでは散発的な萎縮が 2/7 匹に生じた（Gray et al. 1982）。20 
この報告に対し Foster ら（1983）は、ラット及びハムスターに DBP 又は MBP21 
を経口投与すると、いずれもよく似た排泄プロフィールが示され、尿中に異なる代22 
謝物は観察されないこと、又、in vitro において、小腸ホモジネートによる DBP の23 
加水分解活性はハムスターとラットで同レベルであり、一方、精巣ホモジネートの24 
β グルクロニダーゼ活性は、ハムスターよりもラットの方が統計学的に有意に高い25 
ことを調べ（基質により 2.2～6.5 倍）、DBP 又は MBP 経口投与後のハムスターに26 
おける精巣障害の欠如は、精巣での非抱合型 MBP 濃度がラットと異なる可能性が27 
あることで説明しうるとしている。 28 

 29 
b．異種移植によるヒト胎児精巣モデル 30 

マウス、ラット及びヒト胎児の精巣切片を、免疫不全げっ歯類を宿主として異種31 
移植し、宿主に DBP を経口投与して精巣移植片の病理変化やステロイド合成能が32 
調べられている。 33 

Micthell ら（2012）は正常に発育したヒト胎児精巣（n=12、妊娠 12～20 週）を34 
雄の去勢 CD-1 ヌードマウスの背部皮下に異種移植した。移植期間（6 週間）中は35 
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ヒトの妊娠状態を模するため全宿主にヒト絨毛性ゴナドトロピンを投与し、最終 41 
又は 21 日間に宿主に溶媒（対照、コーン油）、DBP 又は MBP（暴露群、いずれも2 
500 mg/kg 体重/日）を投与した。陽性対照としてラット胎児精巣（n=5～6、e 胎齢3 
17.5 日）を用い、宿主に DBP（0、500 mg/kg 体重/日）を移植当日から 4 日間投4 
与した。移植期間終了後に精巣を回収した結果、ヒト胎児精巣ではの生着率（～80％）5 
及び総移植片重量は対照と DBP 暴露群との間にで統計学的有意差はなかった。ま6 
た、ヒト胎児の異種移植精巣のテストステロン合成能は、宿主の血清中テストステ7 
ロン濃度又は及び宿主の精嚢重量で評価されたが、ヒト胎児精巣を移植した場合、8 
投与期間に関わらず DBP 暴露による影響はなかった。く、MBP を宿主に投与した9 
場合も同様に投与の影響はみられなかった。対照的にラット精巣の移植（陽性対照）10 
では、DBP 暴露により宿主の精嚢重量及び血清テストステロン濃度に減少がみられ11 
が減少（いずれも p＜=0.05003）に示される T 合成能の低下が認められ、さらに暴12 
露群の精巣移植片のでは、Cyp11a1 及び StAR の m-RNA 濃度が対照群より減少低13 
下したしていた。Micthell 著者らは、ヒト胎児精巣への DBP 暴露では、ラットへ14 
の投与でみられる生じるほどテストステロンT合成傷害が損なわれることはありは15 
おこりそうにそうにないと結論している。 16 

Hegar ら（2012）は、宿主として雄の成体 Crl:NIH-Foxn1rnu ヌードラット 38（各17 
群 7～9 匹）を用い、妊娠 F344 ラットの妊娠 16 日又は妊娠 C57BL/6NCrl マウス18 
の妊娠 15 日に採取した胎児精巣を腎被膜下に移植した。左側を移植した宿主（対19 
照群）には溶媒（コーン油）を投与し、右側精巣を移植した宿主（暴露群）には20 
DBP（250、500 mg/kg 体重/日）を 2 日間投与した。また、ヒト胎児精巣（n=26、21 
妊娠 10～23 週）は、1 mm3切片にして一個体を複数の宿主の腎被膜下に移植した。22 
対照には自家対照（own control）を用い、宿主には溶媒（コーン油）を投良与した。23 
暴露群の宿主には DBP（100、250、500 mg/kg 体重/日）を 1～3 日間強制経口投24 
与した。いずれも移植 24 時間後から投与を開始し、最終投与 6 時間後に移植片を25 
回収して調べた結果、ラット及びマウスの胎児精巣ではいずれの暴露群でも多核生26 
殖細胞が誘導され、対照群に比べ総生殖細胞あたりの多核生殖細胞（MNG）数が27 
増加していた（いずれも p<0.05）。しかし、ステロイド合成の抑制はラットにのみ28 
生じた（500 mg/kg 体重/日投与群における Cyp17a1、Scarb1、Insul3 及び ex vivo29 
の精巣テストステロン T 産生の有意な減少）。また、ヒト胎児精巣の異種移植細胞30 
片（各群 6 から 13 移植片、250 mg/kg 体重/日、2 日間投与群のみ 97 片）では全暴31 
露群で MNG が誘導されたが（p＜0.05）、ステロイド合成遺伝子の m-RNA32 

38ラット又はマウスの胎児精巣を雄の成体 BALB/c ヌードマウス（8～10 週齢）を宿主（各群 8
匹）に DBP（0、250 mg/kg 体重/日）を 2 日間投与した場合、生殖細胞数、MNG/生殖細胞及び

ステロイド合成mRNA濃度変化はヌードラットを宿主とした場合と同じ結果を得たことが確認さ

れている（Hegar et al. 2012）。 
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（CYP11A1、CYP17A1、SCARB1、STAR、INSUL3）濃度に投与による有意な1 
変化はなかった。 2 

 3 
c. 精巣毒性の種差のまとめ 4 
げっ歯類への DBP 投与における精巣毒性はラット≒モルモット＞マウスで、ハ5 

ムスターにはほとんど影響がみられないことが報告されている（Gray et al. 1982）。6 
一方、母動物毒性又は一般毒性を伴わずに、雄ラットに生殖発生毒性が生じる用量7 
（100～500 mg/kg 体重/日）において、非げっ歯類のウサギの雄にも生殖系への影8 
響が生じ、胎児期の曝露の方が成獣期より感受性が高いことが報告されている9 
（Higuch et al. 2003）。最近報告された胎児精巣の異種移植の試みでは、マウス及10 
びヒトの T 合成は DBP による影響がはラットほどみられなかったが、いずれの種11 
にも MNG が誘導されていた（Micthell et al. 2012、Hegar et al. 2012）。 12 

 13 
⑤細胞形質転換試験（発がん試験における参考知見から移動） 14 

遺伝毒性発がん物質のほかに発がんプロモーターも検出可能な、哺乳類細胞を用15 
いた細胞形質転換試験が実施された。 16 
マウス Balb3T3 細胞を、代謝活性化系非存在下で DBP（培養液中濃度：0.003417 

～0.082 μLDBP/mL）に 3 日間暴露後、4 週間培養したところ（細胞生存率 96.3～18 
0.5％）、対照と比べて細胞形質転換巣数に有意な増加はみられなかった（Barber et 19 
al. 2000）。なお、代謝活性化系存在下での試験は実施されなかった。 20 

 21 
⑥その他 22 
a. 甲状腺ホルモン系への影響 in vitro  23 

甲状腺ホルモン系への影響が調べられている。in vitro 試験では、ラット下垂体24 
GH3 細胞の甲状腺ホルモン依存性の増殖に関して DBP（10 mM）は T3（5 n M）25 
の 13％の活性を示した。また、50 mM の DBP は共存する 0.5 nM の T3の活性を26 
50％阻害した（T-Screen 試験）（Ghisari et al. 2009）。また、ミドリザル腎臓線維27 
芽腫由来の CV-1 細胞に甲状腺ホルモン受容体（TR）-レポーター遺伝子を導入し28 
た CV-1 細胞を用いた試験転写活性化試験では、T3（1 nM）による転写活性化は、29 
共存する DBP 又は MBP（いずれも 1～100 μM）により阻害された。DBP 又は30 
MBP の IC50は 13.1 又は 2.77 μM であった。（Shen et al. 2009）。 31 
一方、内分泌活性物質のスクリーニングとして、雄の SD ラット（10 週齢）に32 

DBP（250～1,000 mg/kg 体重/日）を 15 日間強制経口投与し、血中ホルモン濃度33 
変化を調べたところ、250 mg/kg 体重/日以上の投与群で血清 T4の低下が、より高34 
用量の 500 mg/kg 体重/日以上の投与群で血清 T3の低下が認められた。しかし血清35 
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FSH 濃度や甲状腺の相対重量及び検鏡所見に変化はなかった（O’Connor et al. 1 
2002、（8）② b.に T、LH、E2、FSH の変化を記載）。 2 
事務局：第 25 回審議を踏まえて、内分泌かく乱作用（甲状腺ホルモンの変化）に

関するスクリーニング試験を追加しました。 
 3 

b. 糖質コルチコイド系への影響  4 
in vitro 試験では、フタル酸エステルは糖質コルチコイド恒常性のかく乱作用が5 

疑われている。DBP を調べたところ DBP（1 mM）は、コルチコステロン 10 nM6 
共存下で、DBP（1 mM）はヒト及びラット腎臓ミクロゾームの 11β-ヒドロキシス7 
テロイド脱水素酵素 2 型（11β-HSD2） 活性を有意に阻害し、11β-HSD2 に対する8 
IC50はラットで 13.7 μM、ヒトでは阻害はより弱く＞1 mM であった。また、MBP9 
はどちらにも阻害を示さなかった（Zhao et al. 2010）。 10 
また、5 週齢の雄の SD ラットに DBP（250～2,000 mg/kg 体重/日）を 30 日間11 

強制経口投与したところ、血清 T の減少が 500 mg/kg 体重/日以上の投与群で、血12 
清糖質コルチコイドの上昇が 1,000 mg/kg 体重/日以上の投与群にみられた。精巣で13 
は 1,000 mg/kg 体重/日以上の投与群において 11β-HSD1 及び糖質コルチコイド受14 
容体の mRNA 発現が増加する一方、StAR の mRNA 発現が減少した（いずれも p15 
＜0.05）。副腎の相対重量に投与による有意な変化はみられなかった。その後、1516 
日間休薬するとこれらの変化はみられなくなり、著者らは、DBP 暴露により、糖質17 
コルチコイド経路を介して T 産生が阻害され、暴露が終了すると回復する可能性を18 
示唆している（Zhang et al. 2009a）。 19 

 20 
 c．ペルオキシゾーム増殖因子受容体（PPAR）の活性化 21 

Bility ら（2004）は、フタル酸モノエステルは PPAR のリガンドとして機能する22 
活性化代謝物と思われることから、in vitro において複数のモノエステルの PPAR23 
活性化作用を調べた。マウス又はヒト PPARα-レポーター遺伝子を組込んだマウス24 
3T3-L1 細胞を用いた転写活性化試験において、MBP（3～200 μM）を作用させた25 
ところ、転写活性化の増加した濃度及び最大誘導（溶媒対照に対する倍数）は、マ26 
ウス PPARα で 100 μM 及び 3.7 倍、ヒト PPARα で 200 μM 及び 2.7 倍であった。27 
本試験における PPARα の活性化能順位は（MnOP≒MINP）＞MEHP＞MBzP＞28 
（MBP≒MEP）であり、マウスとヒトでは種差がみられ、マウスの方が低濃度で29 
活性化され、誘導倍率も大きかった。さらに、ラット肝癌由来 FaO 細胞及びヒト30 
肝癌由来 HepG2 細胞に MBP（10～100 μM）を作用させると、PPARα の標的遺伝31 
子であるアシル CoA オキシダーゼの m-RNA は、ラット FaO 細胞でのみ増加した32 
（2.86～2.70 倍、p≦0.05、ノーザンブロット解析）。 33 
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 1 
bd.メタボロミクス 2 
メタボロミクスにより、DBP による発生異常やペルオキシゾーム増殖に関する代3 

謝変化が生じていることが報告されている。 4 
妊娠 C57 マウスの 妊娠 7 日～妊娠 9 日に DBP（0（オリーブ油）、50、300 mg/kg5 

体重/日）を強制経口投与後妊娠 16 日に母体血清、胎盤及び胎児脳組織のメタボロ6 
ミクス解析が行われた。その結果、両投与群とも母体血清での分岐アミノ酸（バリ7 
ン、イソロイシン及びアミノマロン酸減少、高用量群ではイソロイシンのみ減少）、8 
クエン酸回路中間代謝物（フマル酸及びマレイン酸減少）、胎盤でのプリン体分解9 
物（尿素、アラントイン及びキサンチン増加、低用量投与ではキサンチンのみ増加）、10 
脂質代謝物（オレイン酸、ステアリン酸及びアラキドン酸増加、cis-5,8,11,14,17-11 
エイコサペンタエン酸減少）胎児の脳組織での神経伝達物質（イソロイシン、バリ12 
ン、グリシン、グルタミン酸及び γ-アミノグルタミン酸減少、ピログルタミン酸増13 
加、高用量群ではピログルタミン酸のみ増加）に濃度変化（p＜0.05）がみられた。14 
著者らは胎児の神経伝達物質代謝に影響をおよぼす母体の分岐アミノ酸の抑制、抗15 
酸化系の混乱及び潜在的な胎児への脂肪酸輸送阻害が DBP の作用機序に含まれる16 
ことを明らかにしたとしている（Xia et al. 2011）。 17 

van Ravenzwaay ら（2010）は Wistar ラット（雌雄、9～11 週齢）へ DBP（150、18 
1,000、7,000 ppm）を 28 日間混餌投与すると、し、各ラットの血漿サンプルのメ19 
タボロミクスを調べた。雄では、7,000 ppm 投与群で測定代謝物 238 種中 47 種に20 
変化（増加 6 種、減少 41 種）があり、1,000 ppm 投与群で変化が非常に弱くなり、21 
150 ppm 投与群に至って生物学的意義の乏しい変化をみるのみとなった。雌では、22 
7,000 ppm 投与群で 238 種中 12 種（増加 6 種，減少 6 種）が変化したのみで、1,000 23 
ppm 投与群でわずかな変化に留まり、150 ppm 投与群でさらに軽微な変化となっ24 
た。van Ravenzwaay らは、このメタボロミクスの一部はすでに確立したペルオキ25 
シゾーム増殖における変化のパターンとよく一致し、雄の 7,000 ppm 投与群でみら26 
れた肝臓の PCoA 酸化レベルの増加によって裏付けられるとしている。 27 

   28 
 肝臓のPCoA酸化レベルは雄の7,000 ppm投与群でのみ統計学的に有意に増加した。29 
血漿サンプルのメタボロミクスの一部は、著者らがすでに確立したペルオキシゾーム30 
増殖における変化のパターンとよく一致し、PCoA 酸化レベルの増加によって裏付け31 
られるとしている（van Ravenzwaay et al. 2010）。 32 
 33 
ce．その他 34 
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雄の Pzh:Sfis マウス 39（雄、20 匹 40、8 週齢）に、DBP（0（オリーブ油）、500、1 
2,000 mg/kg 体重/回）の強制経口投与（3 回/週）を、精子形成サイクル全体にあた2 
る 8 週間行い、投与雄 1 匹に対して無処置の雌 2 匹を交配した。さらに親世代の 1/43 
（10 匹）の雌から得た児動物を 8 週齢で同用量投与群同士でを交配した。親世代の4 
残りの 3/4（30 匹）の雌を分娩出産前日に帝王切開して胎児を調べたが、奇形発生5 
頻度に投与による影響変化はみられなかった。1/4（10 匹）の雌が出産した児動物6 
には、両投与群で一時的（生後 2～5 週内）な平均体重の低値や成長遅滞 41がみら7 
れ、開眼が遅れた（p＜0.01）。また、低用量投与群では雌が雄のほぼ 1/2（36：64）8 
で生まれ、膣開口に 2.5 日の遅れがみられた（p＜0.01）。また高用量投与群では、9 
雄（8 週齢）に精子頭部の奇形率が増加した（p＜0.001）。なお、親世代、児動物の10 
いずれの交配でも受胎能及び胎児の生存に投与の影響はみられなかった。著者らは、11 
雄の DBP 暴露により次世代動物の性比のかく乱、雌児動物の性成熟の遅延及び雄12 
児動物の精子の質のわずかな低下が引き起こされた可能性があるとしている13 
（Dobrzynska et al. 2011）。本試験では DBP が投与された F0雄の生殖系に関する14 
データ及び F0雌の帝王切開群と自然分娩群の振り分け方法が記載されていない。ま15 
た、F1で観察された影響について腹単位の集計がなされていないようである。 16 

 17 
 18 
３．ヒトにおける影響 19 
 20 
(１) 急性毒性（審議済み） 21 

IPCS が引用している Sandmeyer と Kirwin（1981）による誤飲例の報告がある。22 
23 歳の健常男性労働者が DBP 10 g を誤飲したところ、遅発性の吐き気、嘔吐及びめ23 
まいの後、頭痛、目の痛みと炎症、流涙、羞明及び結膜炎がみられた。尿は黄褐色を24 
呈し、沈渣に極めて多数の赤血球及び白血球が含まれ、中程度のシュウ酸結晶を伴っ25 
た。2 週間のうちに徐々に回復し、一か月後に完治した（IPCS EHC 1997 事務局）。 26 

 27 
(２) 亜急性及び慢性影響（一部未審議） 28 
① 職業暴露 29 

Pan ら（2006◎）は、中国において、DBP 及び DEHP を可塑剤に使用してい30 
る PVC 製フローリング製造工場の男性労働者 74 名（暴露群）と、年齢及び喫煙31 
状況をマッチさせた建設会社の男性労働者 63 名（非暴露群）について、横断的調32 

39 アウトブレッドの集団 
40 試験に用いた雄動物の総数なのか、一群当たりの動物数なのか明記されていない。 
41 対照群の平均体重から、その標準偏差の 2 倍を差し引いた値未満の体重の動物 
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査を実施した。DBP 及び DEHP の代謝物である MBP 及び MEHP の尿中濃度を1 
暴露指標として、血中の性ホルモン（卵胞刺激ホルモン（FSH）、黄体形成ホルモ2 
ン（LH）、遊離テストステロン（fT）、エストラジオール（E2））との関係が調べら3 
れた。その結果、暴露群は非暴露群に比べ、尿中 MBP 濃度の幾何平均値が高く4 
（644.3 対 129.6 μg/g Cr、p＜0.001）、一方、血清中 fT 濃度の平均値が低かった（8.4 5 
対 9.7 ng/dL、p=0.019）。また、暴露群について、年齢と飲酒で補正した偏相関分6 
析では、MBP 濃度は、fT 濃度と負の相関（r＝–0.253、p＝0.03）が、LH/fT とは7 
正の相関（r=0.216、p=0.034）が認められた。なお、尿中 MEHP 濃度も、暴露群8 
の幾何平均値の方が有意に高かった。 9 
 10 
②男性の生殖系に対する影響 11 
ａ．精液子パラメーター 12 
雄のげっ歯類では、DBP の暴露が精液の質に影響を及ぼすことが知られている。13 

ヒトにおいて、DBP の暴露指標として代謝物である MBP の尿中濃度や DBP の精14 
液中濃度を用い、精液子パラメーター（精液量、精子濃度、精子運動率、精子形態15 
等）との関連性が調べられている。 16 

Duty ら（2003○）は、2000～2001 年に不妊相談を受診したカップルの男性パ17 
ートナー143 名を対象に、フタル酸エステル代謝物 8 種の尿中濃度と精液中の精子18 
濃度、精子運動率及び精子形態との関連性について調べた。年齢、禁欲期間及び喫19 
煙で調整したロジスティック回帰分析の結果、比重補正後の尿中 MBP 濃度が中央20 
値（16.2 ng/mL）より高い群は、WHO（1999）の精液検査マニュアルの参照値 4221 
（以下、本項②では参照値という）未満の精子運動率（運動精子率 50％未満、n=63）22 
となるおそれが 2.4 倍（95％CI＝1.1～5.0）となり、参照値未満の精子濃度（20×23 
106/mL 未満、n=22）又は精子正常形態率（正常形態精子 4％未満、n=39）となる24 
オッズも有意ではないが増加傾向がみられた（OR（95％CI）＝2.4（0.8～7.2）又25 
は 1.7（0.8～3.9））。また、MBP 濃度の三分位間の増加に対する、参照値未満の精26 
子運動率又は精子濃度となるオッズ増加に、量反応関係がみられた（p for trend＝27 
0.02 又は 0.07）。なお、尿中 MBzP 濃度の増加に対する精子濃度が参照値未満とな28 
るオッズ増加にも有意な用量反応関係があった。Hauser ら（2006 無）は、この調29 
査を拡大し、2000～2004 年に不妊相談を受診したカップルの男性パートナー463 30 
名（20～54 歳）のうち不適格者を除いた 443 名 43について、年齢、禁欲期間及び31 

42 WHO laboratory manual for the examination of human semen and spermcervical mucus 
interaction. Fourth edition. World Health Organization. Cambridge : University Press, 1999 。
参照値として精子運動率＝50％以上、精子濃度＝20×106/mL 以上、精子正常形態率＝4％以上が用
いられている。本調査では、参照値未満の精子運動率 63 例、精子濃度 22 例及び精子正常形態率
39 例を含む（参照値以下のパラメーターを複数持つ男性あり） 
43参照値未満の精子運動率 60 例、精子濃度 212 例を含む（参照値以下のパラメーターを複数持つ
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喫煙で調整したロジスティック回帰分析を行った。その結果、比重補正した尿中1 
MBP 濃度（中央値 17.7ng/mL）の増加に対し、参照値未満の精子濃度（n＝60）と2 
なる（n＝60）及び精子運動率（n＝212）となるリスクは用量反応関係を伴って増3 
加した（第 1 四分位群に対する第 2、3、4 四分位群の OR（95％CI）＝3.1（1.2～4 
8.1）、2.5（0.9～6.7）、3.3（1.2～8.5）、p for trend＝0.04 及び OR（95％CI）＝1.0、5 
1.5（0.8～2.6）、1.5（0.8～2.6）、1.8（1.1～3.2）、p for trend＝0.04）。なお、MBzP6 
濃度の最高四分位群と精子濃度が参照値未満となるリスク増加に関連性が示唆さ7 
れた。一方、MEP、MMP 及び DEHP 代謝物濃度と精子パラメーターとの関連性8 
は有意ではなかった。なお、Hauser ら（2007 無）はこの集団の 379 名の精子を用9 
いてコメットアッセイを実施し、年齢及び喫煙で調整して重回帰分析した結果、比10 
重補正した尿中 MBP 濃度の四分位範囲（IQR）の増加に対し、DNA tail（％）が11 
1.63％（95％CI＝0.20～3.08）増加した。Wirth ら（2008 事務局）による予備調12 
査では、米国ミシガン州の不妊クリニックを訪れたカップルの男性パートナー45 名13 
（平均 34.8 歳）を対象に、早朝尿のフタル酸エステル類代謝物 8 種の濃度と精子14 
濃度、精子運動率及び精子形態との関連を調べている。DBP 代謝物として、MBP15 
と MiBP（中央値：24.7 と 5.8 μg/L）を測定し、その合計を暴露指標とした。年齢、16 
飲酒、人種等で調整した多重ロジスティック回帰分析の結果、DBP 代謝物尿中濃度17 
の中央値を境にして比較すると、低濃度群に対する高濃度群における精子濃度、精18 
子運動率又は形態正常精子率が参照値未満となるオッズ比（0.5、0.8 及び 3.3）は19 
有意ではなかった。 20 

一方、スウェーデンにおいて、Jönsson ら（2005 事務局）は、重大疾病を持た21 
ない無い 18～21 歳の男性 234 名を対象にフタル酸エステル代謝物 5 種の尿中濃度22 
と生殖マーカーとの関連について横断的調査を行った。生殖マーカーとして、精液23 
量、精子濃度、精子運動性といった精液パラメーターのほか、精子クロマチン完全24 
性、精巣上体と前立腺機能の生化学マーカー、血清中の性ホルモン等（FSH、LH、25 
性ホルモン結合グロブリン（SHBG）、テストステロン T、E2、インヒビン B）濃26 
度を測定し、たが、尿中 MBP 濃度による最高四分位群（＞36.3 nmol/mmol Cr）27 
と最低四分位群（≦12.4 nmol/mmol Cr）の間で各生殖マーカーの平均値には統計28 
学的有意差がなかった。なお、MEP の高濃度群では、運動性精子数の減少、非運29 
動性精子数の増加及び血清 LH 濃度の低下がみられた。 30 
また、Toshima ら（2012 事務局）は 2010 年に東京で不妊相談を受診したカッ31 

プルの男性パートナー42 名（平均 36.8 歳）を対象とした調査を行った。重回帰分32 
析の結果、精子濃度と比重補正した尿中 MBP 濃度（中央値 65.7 ng/mL）の間に33 
有意な関連を見出したが、偏回帰係数は正であった（p＜0.05）。 34 

男性あり） 
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中国重慶市における二つの横断的調査が報告されている。Liu ら（2012 事務局）1 
は、2009～2010 年に不妊診断を依頼したカップルの男性パートナー97 名（平均2 
31.5 才）44のフタル酸エステル代謝物 6 種の尿中濃度と精液量、精子濃度、精子運3 
動率及び精子運動パラメーターとの関連を調べた。その結果、MBP のスポット尿4 
中濃度（中央値 14.2 μg/g Cr）の第１三分位群に対する、第 2 及び第 3 三分位群の5 
参照値未満となる精子濃度（n=11）の、年齢、BMI、禁欲期間、喫煙及び教育で6 
調整したオッズ比は、6.8（95％CI=0.6～75.3）及び 12.0（95％CI=1.01～143）7 
であり、ごく弱い用量反応関係があった（p for trend=0.05）。一方、Han ら（20138 
事務局）は、泌尿器並びに生殖に関する疾患の無い 20～40 歳（平均 32 歳）の一9 
般男性 232 名について、MBP、MEP 及び MEHP の尿中濃度と精液量、精子の濃10 
度、運動率、奇形 45、さらに精子のコメットアッセイ結果及び血清中性ホルモン濃11 
度との関連を調べた。その結果、有意ではないが、尿中 MBP 濃度が中央値（23.3 12 
μg/g Cr）より高い群では、低い群に比べ、精子濃度が 40×106/mL より低くなる13 
おそれが 1.97 倍（年齢と禁欲期間で調整、95％CI＝0.97～4.03）あった。しかし、14 
他のフタル酸モノエステルも含め、どのその他のエンドポイントとも有意な関連は15 
みられなかった（Han et al. 2013 事務局）。 16 

 17 
精液サンプル中のフタル酸エステル（ジエステル体）と精子パラメーターの関18 

連が調査されている。Zhang ら（2006×）が、中国上海在住の 52 名（23～48 歳）19 
を対象として調査したところ、精液中 DBP 濃度（n=37、平均値 0.16 mg/L）は、20 
精液液化時間と正の相関（p=0.003）が、精液量と負の相関（p=0.020）が認めら21 
れた。なお、液化時間は DEHP、DEP とも正に相関した。 22 

Pant ら（2008 事務局）らは、インドの農村部及び都市部の健康な男性（21～23 
40 歳）から精液を採取し、パートナーの妊娠状況や受胎障害の診断に基づいて分24 
類した受胎可能群（100 名）と不妊群（200 名）を比較した。その結果、精液中の25 
DBP 濃度（平均 μg/mL±SD μg/mL）はそれぞれ農村部と都市部について、受胎26 
可能群（農村部 0.18±0.03、都市部 0.63±0.10）より不妊群（農村部 1.10±0.16、27 
都市部 1.65±0.22）の方が高かった（いずれも p＜0.05）。また、精液中の DBP28 
濃度は、精子の濃度及び運動率とは負の相関、DNA 断片化及び活性酸素種とは正29 
の相関がみられた（r＝|0.18～0.20|、p＜0.05）。また、Pant ら（2011 無）によ30 
る、乏精子症の 65 名、精子無力症の 65 名及び受胎能力のある 50 名の男性（2131 
～40 歳）を対象とした調査では、乏精子症及び精子無力症群において、精液中32 

44参照値未満の精子運動率 11 例を含む 
45 Han らも WHO（1999）の参照値を採用しているが、精子濃度＝40×106/mL 以上、精子運動

率＝A+B=50％又は A=25％（A:高速前進運動精子、B:低速前進運動精子）及び精子奇形率=15％
を選択している。 
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DBP 濃度と精子運動率との間に負の相関が示された（r=－0.25 及び－0.20、いず1 
れも p＜0.01）。in vitro にて、この調査における最高濃度（13.5 μg/mL）以上の2 
DBP を精子に暴露させたところ、精子運動率が暴露 12 時間後から用量及び時間3 
依存的に有意に低下し、最高濃度の 10 倍を 96 時間暴露した時に細胞毒性（生存4 
率 42％）がみられた。 5 

 6 
以上のように、不妊の疑いについて受診したのおそれのある男性集団の報告が大7 

多数であるが、いくつかの報告（Hauser et al. 2006、Liu et al. 2012）で尿中 MBP8 
濃度と精子濃度や精子運動率等との間に用量反応性のある負の関連が認められて9 
いる一方、関連がない、あるいは正の関連があるとする報告（Wirth et al. 2008、10 
Toshima et al. 2012）もあった。一般集団の調査では関連はないか、負の関連の傾11 
向があっても有意には至らなかった（Jönsson et al. 2005、Han et al. 2013）。全12 
体として、尿中 MBP 濃度と精子パラメーターとの間の関連性について、入手でき13 
た報告間での一貫した傾向はみられなかった。 14 
また、精液サンプル中の DBP 濃度と精子パラメーターとの間に関連がみられて15 

いるが（Zhang et al. 2006、Pant et al. 2008、2011）、精液中の DBP 濃度が暴露16 
の指標として適切かどうかの評価が必要であると考えられる。また、in vitro デー17 
タからは、インドや中国で精液中 DBP との関連をみたデータは、精液をサンプリ18 
ングした後に混入した DBP によって精子が影響を受けている可能性もあるという19 
ことを示しているとも考えられる。そのほか、精液及び血中の DBP 濃度や母乳中20 
の MBP 濃度が暴露指標に用いられているが、指標暴露指標として適切かどうか、21 
体内動態の観点からの検討が必要である。 22 

 23 
b.性ホルモンへの影響 24 

Duty ら（2005a△）は、1999年～2003年にマサチューセッツの総合病院で採取25 
された295名の男性（18～54歳）の尿及び血液検体を用い、フタル酸エステル代謝26 
物の尿中濃度と血中性ホルモン（FSH、LH、SHBG、テストステロンT、インヒビ27 
ンB）の関連について調査した。年齢、BMI及び血液採取時刻で調整した線形回帰28 
分析の結果、比重補正した尿中MBP濃度（中央値16.2 ng/mL）とインヒビンB濃度29 
との間に正の関連傾向があり、四分位範囲の増加に対するインヒビンB濃度の増加30 
（7.33 pg/mL （95% CI =－0.55～15.2 pg/mL、p=0.07））は中央値の4.8％（95％31 
CI＝0～10）に相当した。なお、尿中MBzP濃度とFSH濃度には有意な負の関連が32 
あった。著者らは、MBPはセルトリ細胞毒性が知られているが、血清中ホルモン濃33 
度は予想されたパターン（インヒビンB減少、FSH増加）で変化せず、生理学的な34 
ものか、検定の繰り返しによるものか不明としている。この続報として、Meeker35 
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ら（2009a事務局）は、425名（18~55歳）のサンプルを対象とし、測定ホルモンに1 
E2、プロラクチンを追加した調査を行ったが、尿中MBP濃度（比重補正後の中央2 
値17.7 ng/mL）は、いずれも有意な関連はみられなかった。なお、この調査では、3 
尿中MEHP濃度とテストステロンTやE2濃度の間に有意な負の関連がみられた。ま4 
た、Jönssonら（2005事務局）による、スウェーデンの18～21歳の男性234名を対5 
象とした横断的調査では、MBPの尿中濃度（未補正中央値78 ng/mL）と血清中性6 
ホルモン（FSH、LH、SHBG、テストステロンT、E2、インヒビンB）濃度に有意7 
な関連はみられなかった。なお、同時に測定した尿中MEP濃度は血清LHの負に関8 
連した（（２）② b. に精液子パラメーター等との関係を記載）。 9 

Main ら（2006 無）は、デンマーク及びフィンランドの 1997～2001 年の停留10 
精巣に関する前向きコホート研究（停留精巣男児 62 名、健常男児 68 名）において、11 
出産 1～3 か月後に母乳を採取し、そのサンプル中の 6 種のフタル酸モノエステル12 
濃度を分析した。同時に、74％の男児（中央値 3.01 か月齢）から採取した血清サ13 
ンプル中のゴナドトロピン、SHBG、テストステロン T 及びインヒビン B を測定し14 
た。母乳中 MBP 濃度の中央値は 9.6 μg/L（範囲 0.6～10,900 μg/L）であった。母15 
乳中MBP濃度と、血清中のSHBG、LH/fT比と正の、fTと負の関連があった（p=0.01、16 
0.006 及び 0.033）。そのほかのフタル酸モノエステルも同様な傾向があり、一部は17 
有意な関連を示した。なお、いずれのフタル酸モノエステル濃度も、停留精巣との18 
関連は有意ではなかった。 19 

以上の報告から、成人男性では、尿中 MBP 濃度と血中インヒビン B 尿中 MBP20 
濃度とに正の関連傾向がみられたが（Duty et al. 2005a）、続報等では性ホルモン類21 
の血中濃度の関係は明確と有意な関連はみられなかった（Meeker et al. 2009a でな22 
い、Jonnson et al. 2005）。。また、Main ら（2006）は、胎内暴露が寄与している23 
可能性もあるが、母親の母乳中の MBP に暴露した濃度と乳乳男児の血清中 fT との24 
間に負の関連等、ホルモン濃度に、げっ歯類のデータと類似する性ホルモンの変化25 
がみられたことからが、子宮内暴露の寄与も否定できないため、出生前後のある種26 
のフタル酸エステル暴露に対して乳幼児期は DBP 暴露の影響に対し脆弱であるヒ27 
トのライディッヒ細胞の発達と機能は脆弱である可能性が考えられるとしている。28 
なお、母乳中の MBP 濃度が暴露指標として適切かどうかは、体内動態の観点から29 
の検討が必要である。 30 

 31 
③ 女性の生殖系に対する影響 32 

尿中 MBP 濃度及び血中 DBP 濃度を暴露指標として、子宮内膜症等の婦人科疾33 
患、妊娠期間及び乳癌等への影響が調べられている。 34 
 35 
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ａ．子宮内膜症、子宮筋腫、多嚢胞性卵巣症候群 1 
Itoh ら（2009 無）は、日本において、不妊相談に来院した患者を対照 80 名（stage 2 

0～I、中央値 32 歳）及び子宮内膜症 57 名（stage II～IV、中央値 33 歳）に分け、3 
腹腔鏡診断前に採取した早朝尿中フタル酸エステル代謝物濃度と子宮内膜症の関4 
係を調べた。対照群の尿中 MBP 濃度の中央値 43.3 μg/g Cr（症例群：47.6 μg/g Cr）5 
で症例群を二群に分けて比較したが、低濃度群に対する高濃度群の子宮内膜症のオ6 
ッズ増加は有意ではなかった（月経周期、不順の有無で調整（n=122）した OR=1.14、7 
95％CI=0.54～2.39）。また、尿中 MBP 濃度と子宮内膜症の重篤度との間（stage 8 
0～IV にかけての用量反応）に関係はみられなかった。 9 
米国では Weuve ら（2010 事務局）が、国民健康栄養調査（National Health and 10 

Nutrition Examination Survey：NHANES）（1999～2004）に参加した 20～5411 
歳の女性 1,227 名について、子宮内膜症又は子宮筋腫と診断されたことがあると申12 
告した女性とそれ以外の女性の尿中フタル酸エステル代謝物濃度を比較し、両疾患13 
との関連を調べた。クレアチニン補正後の幾何平均尿中 MBP 濃度は、子宮内膜症14 
の女性（n=87、7％）、子宮筋腫の女性（n=151、12％）及び、それ以外の女性（n=1,020）15 
で 28.9、27.1 及び 25.5 μg/g Cr であった。年齢、人種、初潮年齢及び現在の妊娠・16 
授乳状況で調整したロジスティック回帰分析の結果、尿中 MBP 濃度による最高四17 
分位群の下位 3 群合計に対する子宮内膜症又は子宮筋腫のオッズは有意でなかった18 
が、両疾患を合わせた場合のみ、オッズ比は 1.71（95％CI=1.07～2.75）と増加し、19 
有意であった。 20 

 21 
 インドにおいて、Reddy ら（2006◎）は、子宮内膜症を持つ不妊の女性 49 名（症22 
例群）と、症例群と年齢をマッチさせた、子宮内膜症ではないが、卵管障害、子宮23 
筋腫等の不妊の女性 38 名（対照群 I）及び、子宮内膜症を含めその他の婦人科疾患24 
がなく、妊孕性が確認された女性 21 名（対照群 II）を対象として、子宮内膜症と25 
血清中 DBP 濃度の関連を調べた。血液サンプルが採取された。症例群の女性の血26 
清中 DBP 濃度（0.44±0.41 μg/mL）は、子宮内膜症ではない女性と比較すると、27 
有意に高かった（対照群 I： 0.08±0.14 μg/mL、p＜0.0001 及び対照群 II： 0.1528 
±SD 0.21 μg/mL、p＝0.004）。また、DBP 濃度と子宮内膜症の重篤度（rAFS stage 29 
I～IV）の間には、有意な強い正の相関（r＝0.73、p＜0.0001）があった。同時に30 
調査された BBP、DEHP 及び DNOP にも同様な関連が認められた。また、中国の31 
調査では、多嚢胞性卵巣症候群（PCOS）患者 18 名（平均 25 歳）の血清中 DBP32 
濃度が、年齢をマッチさせた PCOS 及び子宮内膜症ではないが、卵管障害や骨盤内33 
癒着症による不妊女性 16 名（対照群、平均 27.74 歳）よりも有意に高かった（平34 
均 0.53 対 0.41 μg/mL 、p=0.027）。また、血清中 DEP 濃度も PCOS 患者群の方35 

91 
 



  

が高かった（Xu et al. 2011×）。 1 
 2 
ｂ.妊娠期間、流産 3 

Meeker ら（2009b 事務局）は、メキシコにおける出生コホート内症例対照研究4 
で、妊娠第三期に採取した尿中のフタル酸エステル濃度と妊娠期間の関係を調べて5 
いる。37 週未満で分娩した早産群（30 名）と満期産群（30 名）の尿中 MBP 濃度6 
の幾何平均値を比較すると、早産群の方が高かった（89.9 対 38.1 μg/L、p＝0.005）。7 
また、配偶者状況や教育等で調整したロジスティック回帰分析では、尿中 MBP 濃8 
度が中央値より高い群は、中央値より低い群に対して、早産のオッズ比が10.7（95％9 
CI＝2.4～47.4）と高く、比重又はクレアチニン補正後も有意であった（OR（95％10 
CI）=4.5（1.2～16.6）又は 5.4（1.5～19.3））。一方、ニューヨークに居住する母11 
子からなる多民族コホートの 352 組では、母親の妊娠第三期に採取した尿の MBP12 
濃度と妊娠期間との間に有意な関連ははなかった。なお、DEHP 代謝物、MEP 等13 
の尿中濃度と妊娠期間に有意な正の関連があった（Wolff et al. 2008 事務局）。さ14 
らに、日本の母親と新生児 149 組の調査でも、母親の尿中 MBP 濃度と妊娠期間と15 
の間に有意な関連はなかった（Suzuki et al. 2010 事務局）。 16 
また、Toft ら（2012 事務局）は、初回妊娠を 1992～1994 年に計画した、デン17 

マークのカップルの女性 128 名について、最終月経初日から 10 日後に採取したス18 
ポット尿中フタル酸エステル代謝物 6 種を測定し、流産との関連について調査した。19 
MBP の尿中濃度は、流産群 48 名が平均 255 ng/mL、生児出生群 80 名が平均 226 20 
ng/mL で、統計学的有意差はなかった。なお、尿中 MEHP 濃度が高くなると流産21 
のオッズが有意に増加した。 22 

 23 
ｃ.その他 24 

López-Carrillo ら（2010◎）は北メキシコに在住する女性で、2007～2008 年25 
に乳癌と診断された症例群 233 名（平均 53.4 歳）と年齢をマッチさせた対照群 22126 
名（平均 53.8 歳）による症例対照研究を実施した。治療開始前の早朝尿中の 9 種27 
類のフタル酸エステル代謝物濃度が測定され、乳癌との関係が調べられた。MBP28 
の尿中濃度の幾何平均は対照群の方が症例群に比べて有意に高かった。対照群の尿29 
中 MBP 濃度の三分位に基づき、全体の集団を分け、リスク要因（年齢、初潮年齢、30 
経産回数及び閉経状態）及び他のフタル酸エステル代謝物による交絡を調整して比31 
較すると、乳癌のオッズ比や用量反応関係に有意な関連はなかった。なお、乳癌の32 
オッズは、尿中 MEP 濃度が高いと増加し、MBzP 及び MCPP の尿中濃度が高い33 
と減少した。 34 
 フタル酸エステル暴露と性成熟に関して、Colon ら（2000△）はプエルトリコの35 
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女児における早発乳房患者群（41 名、平均 31 か月齢、中央値 20 か月齢）と対照1 
群（35 名、平均 70 か月齢、中央値 46 か月齢）を調査した。早発乳房患者 28 名2 
の血清からフタル酸エステル類が高濃度で検出され、そのうち DBP は 19 名から3 
15～276 μg/L の範囲で検出された。対照群は 7 名から主に DEHP が検出された4 
が、DBP は検出されなかった。なお、個々の患者の DEHP と DBP 濃度に関連性5 
はなく、年齢との関係も認められなかったとしている。 6 
また、Adibi ら（2010 事務局）はフタル酸エステル暴露と胎盤の栄養膜分化等7 

との関連を調べた。混合効果モデルを用いて解析した結果、米国人女性 54 名の妊8 
娠第三期の尿中 MBP 濃度（幾何平均 34.6 ng/mL）が高いほど、胎盤の栄養膜分9 
化を反映する遺伝子 3 種 46の発現が低かった（p＝0.05）。なお、同時に調べた DEHP10 
代謝物、MiBP、MBzP の尿中濃度とも同様な関連があった。また、MBP 濃度の増11 
加に伴う、ステロイド合成に関する遺伝子 4 種 47の発現の用量反応関係は、U 字型12 
の減少を示した（p for trend＝0.001）。 13 

 14 
以上のように、いずれも横断的調査であるが MBP の尿中濃度と子宮内膜症の発15 

症や重症度との間に有意な関連は報告されていない（Itoh et al. 2009、Weuve et al. 16 
2010）。血中 DBP 濃度と子宮内膜症との間に正の関連が報告されているが(Reddy 17 
et al. 2006)、血中の DBP 濃度が暴露指標として適切かどうか、体内動態の観点か18 
らの検討が必要である。また、妊婦の尿中 MBP 濃度と早産のリスクとの間に関連19 
がみられた報告（Meeker et al. 2009b）がある一方、妊娠期間や流産のリスクとは20 
関連しないとする報告もある（Wolff et al. 2008、Suzuki et al. 2010、Toft et al. 21 
2012）。 22 
また、一部の報告に妊娠期間との有意な関連がみられた。 23 
 24 

④ 母親の暴露と児の生殖・発生に対する影響、子どもの神経行動発達 25 
ヒトの出生前の母親の尿サンプル中のフタル酸エステル代謝物濃度を指標とし26 

て、出生前のフタル酸エステル暴露による生殖系や成長、神経発達等への影響が調27 
べられている。また、血液（母体血、臍帯血）中、羊水中等のフタル酸エステル代28 
謝物との関連の調査も行われている。  29 
ａ.出生児の AGD、出生時の身体サイズ 30 

Swan ら（2005◎）は、米国における妊娠コホートにおいて、出生男児（n=85）31 
の AGD と出生前の母親の尿サンプル（1999～2002 年に採取）のフタル酸エステ32 

46 PPARγ、芳香族炭化水素受容体遺伝子（AhR）及びヒト絨毛性ゴナドトロピン遺伝子（HCG） 
47 CYP19、17β-水酸化ステロイド脱水素酵素遺伝子（17β-HSD）、P450 コレステロール側鎖切断

酵素遺伝子（P450scc）、シトクロム P450 1B1 遺伝子（CYP1B1） 
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ル代謝物濃度との関連を調べた。MBP は 96.5％の検体から検出され、回帰分析の1 
結果、尿中 MBP 濃度と年齢補正した AGI（AGD 測定時の体重で除した指標、2 
mm/kg）の間に負の相関（p=0.031）が示された。また、年齢補正した ADI が 25％3 
タイル値以下の Short 群（n=25）、75％タイル値以上の Long 群（n=17）及びその4 
中間の Intermediate（n=43）に区分した場合の母親の尿中 MBP 濃度の平均値（中5 
央値）は 38.7（24.5）、13.1（11.5）及び 22.2（13.1）ng/mL であった。さらに、6 
尿中 MBP 濃度の最低四分位群に比較し、最高四分位群で AGI が年齢に基づく回7 
帰式で予測されるより短くなる場合のオッズ比は 10.2（95％CI=2.5～42.2）であ8 
った。MEP、MBzP 及び MIBP にも同様な関連がみられた。著者らは、環境レベ9 
ルのフタル酸エステルによる出生前暴露は、ヒトの男性生殖器官の発生に有害な影10 
響を与える可能性があるという仮説が支持されるとしている。 11 
続報では、106 組の母親-男児ペアに対象を拡大し、男児（平均 12.8 か月齢）の12 

AGD と出生前の母親の尿中フタル酸エステル濃度との関連性を調査した。その結13 
果、年齢と体重のパーセンタイルで補正した回帰モデルに従うと、MBP と AGD14 
との間に負の関連がみられ（p=0.049）、尿中濃度の四分位範囲の上昇に対する AGD15 
（中央値 70.2 mm）の推定変化率は−3.2％であった。その他、MEP 又は DEHP16 
代謝物と AGD が負に関連した。また、子どもの年齢と体重のパーセンタイルから17 
予測した AGD 値と実測値の差（残差）により、上位 25%タイルの longer AGD 群18 
（26 名）、下位 25%タイルの shorter AGD 群（29 名）及びその中間の intermediate 19 
AGD 群（51 名）に区分すると、MBP の尿中濃度の幾何平均値（中央値）はそれ20 
ぞれ、12.6（11.4）、24.0（26.4）及び 12.1（14.2）ng/mL であった。なお、MEP21 
及び DEHP 代謝物は shorter AGD 群の方が longer AGD 群より平均尿中濃度が数22 
倍高く、また、陰茎幅又は精巣の下降不全と相関した（Swan 2008◎）。 23 
台湾では、Huang ら（2009 事務局）が 2005～2006 年の調査において母親と新24 

生児 64 組（男児 33 名、女児 31 名）について、妊娠第一期の母親の尿及び羊水中25 
のフタル酸エステル代謝物濃度（MEHP、MBP、MEP）と、新生児の出生時の身26 
長、体重及び AGD との関連を調べている。全ての尿及び羊水中から MBP が検出27 
され、クレアチニン補正後の尿中濃度と羊水中濃度に有意な正の相関が認められた。28 
MBP 濃度の中央値は、尿中で女児 78.0 ng/mL、男児 79.6 ng/mL、羊水中で女児29 
85.5 ng/mL、男児 81.3 ng/mL であった。MBP の羊水中濃度の中央値を境に、新30 
生児を高濃度群（中央値：女児 104 ng/mL、男児 98.7 ng/mL）と低濃度群（中央31 
値：女児 67 ng/mL、男児 63.8 ng/mL）に分けて比較したところ、女児では、高32 
濃度群が低濃度群と比べて、出生時の体重及び身長が大きく（p＝0.031 及び 0.018）、33 
AGD（p＝0.024）及び、体重又は身長で除した AGD（AGI-W 又は AGI-L）（p＝34 
0.007 又は 0.008）が短かった。また線形回帰分析によると、女児（29 名）では、35 
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羊水中 MBP 濃度と AGI-W 又は AGI-L との間に負の関連があった（いずれも p＜1 
0.05）が、男児では有意な関連はみられなかった。なお、女児ではのみ、羊水中の2 
MEHP と AGI-L 及び AGI-W の間に負の関連があった。 3 
 Suzuki ら（2012 事務局）は、日本人の母親と新生男児 111 組を対象とした調査4 
を行った。MBP は、妊娠 9～40 週（平均 29 週）のスポット尿中の MBP 濃度（比5 
重補正後の中央値 50.8 ng/mL）、と男児の AGI、体重、身長と間に有意な関連はな6 
かった。なお、同時に調査した MEHP では、尿中濃度と AGI の間に有意な負の関7 
連があった。 8 
 9 

Zhang ら（2009a2009b○）は、中国上海在住の早産ではない母子 201 組を低出10 
生体重児群（体重＜2,500 g）88 組と対照群 113 組の 2 群に分けたコホート内症例11 
対照研究を 2005～2006 年に行った。母親の血液、臍帯血、胎便中のフタル酸エス12 
テル 5 種（DEP、DBP、DEHP、MBP 及び MEHP）の濃度を測定し、母親のフ13 
タル酸エステルの暴露と出生時体重等との関係を調べた。DBP は母体血及び臍帯14 
血からのみ検出され、MBP は胎便からのみ検出された。母体血中及び臍帯血中15 
DBP 濃度は症例群の方が対照群より有意に高く（中央値：2.9 mg/L 対 2.2 mg/L、16 
p=0.02 及び中央値：2.7 mg/L 対 1.8 mg/L、p=0.002）、胎便中 MBP 濃度も同様で17 
あった（中央値：2.2 mg/L 対 1.7 mg/L、p=0.003）。また、出生時体重と臍帯血中18 
DBP 濃度又は胎便中 MBP 濃度に負の相関がみられた（p=0.02 又は 0.000）。条件19 
付きロジスティック回帰分析の結果、臍帯血中 DBP 濃度及び胎便中 MBP 濃度の20 
最低四分位群に比較して、最高四分位群では低出生体重児となるオッズが有意に増21 
加し、用量反応関係がみられた（OR（95％CI）＝3.54（1.54～6.15）及び 4.68（2.1422 
～6.85）、p for trend＝0.008 及び 0.000）。なお、母親の DEHP の暴露により、出23 
生時体重や身長の低下及び低出生体重児のリスク上昇が推定されている。 24 
 Wolff らは、1998～2002 年にニューヨークに居住していた妊娠後期の母親とそ25 
の出生児からなる多民族コホートの 367 組について、母のフタル酸エステル暴露と26 
妊娠期間及び子の身体サイズの関連を調査した。妊娠第三期に採取した尿中のフタ27 
ル酸エステル代謝物 10 種の濃度を測定したところ、MBP の尿中濃度（中央値 6.2 28 
μg/L）と妊娠期間及び出生時の体重、身長、頭囲との間の関連は有意ではなかった。29 
代謝物個別のほか、フタル酸モノエステル低分子量代謝物（＜250 Da、Low-MWP：30 
MMP、MEP、MBP 及び MiBP）の合計（ΣLow-MWP）に対する関係を調べた31 
ところ、ΣLow-MWP の尿中濃度と頭囲及び妊娠期間の間に正の関連がみられた。32 
なお、MEHP と妊娠期間にも正の関連がみられた（Wolff et al. 2008 事務局）。ま33 
た日本の母親と新生児 149 組の調査では、母親の尿中のフタル酸エステル代謝物 934 
種と妊娠期間及び新生児の出生時の体重、身長及び頭囲との間に有意な関連は見い35 
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だされなかった（幾何平均MBP濃度：51.6 μg/g Cr）。（Suzuki et al. 2012事務局）。1 
フランスの母子 287 組（症例 72 名、対照 215 名）からなる男児外性器奇形に関す2 
る症例対照研究において、Philippat ら（2012 事務局）は、妊娠 6～30 週の尿中3 
フタル酸エステル代謝物 11 種濃度と子の出生時の体重、身長、頭囲との間に、い4 
ずれも有意な関連はみられなかった（尿中 MBP 濃度の中央値：48.1 μg/L）と報告5 
している。外性器奇形との関連に関する記載はない。 6 
 7 
ｂ.性ホルモンレベル 8 

Lin ら（2011 無）は、台湾における 155 組の母子（男児 81 名、女児 74 名）9 
について、母親の妊娠第三期の尿中フタル酸エステル代謝物 7 種と臍帯血中の性ホ10 
ルモン（fT、E2）濃度の関係を調べた。尿中 MBP 濃度（中央値：95.9 ng/g Cr）11 
と性ホルモン濃度に有意な相関はなかった。なお、女児では尿中 DEHP 代謝物濃12 
度と fT 濃度又は fT/E2 に負の相関がみられた。 13 
 14 
ｃ.神経行動発達 15 
  母親の妊娠期の尿中代謝物濃度を指標として、フタル酸エステル暴露と、出16 

生児の遊び行動の性差、新生児期から乳幼児期の神経行動発達、児童期の自閉症と17 
の関連が調べられている。複数のフタル酸エステルの累積的な暴露との関連を調べ18 
た報告もある。。さらに、小学生の尿中フタル酸エステル代謝物濃度と自閉症や知19 
能指数の関係が調べられている。 20 
 21 
Swan ら（2010◎）は、妊娠中期の母親の尿中のフタル酸エステル代謝物濃度22 

に対する男児（74 名、平均 5.0 歳）と女児（71 名、平均 4.9 歳）それぞれの遊び23 
行動スコア（男の子らしさ、女の子らしさ、複合）との関連を調べた。母親の尿中24 
MBP 濃度は男児の中央値で 12.5 ng/mL、女児で 18.0 ng/mL であった。遊び行動25 
スコアは、母親が記入した調査票、遊び行動における性的二型性検査（改良26 
Pre-School Activity Inventory）を含む、により評価され、共変量（子どもの年齢、27 
母親の年齢と教育及び典型的でない遊びに対する保護者の態度）で調整した重回帰28 
分析が行われた。その結果、男児において、MBP 濃度の増加は複合スコアの低下29 
（より男の子らしくない）と関連する傾向があった（p=0.07）。なお、尿中 DEHP30 
代謝物濃度は遊び行動の男の子らしさのスコアと、MiBP 濃度は遊び行動の複合ス31 
コア及び女の子らしさのスコアと有意に正に関連した。女児のスコアでは、いずれ32 
の代謝物の尿中濃度との間にも、有意な関連はみられなかった。著者らは、これら33 
のデータから、男児は抗アンドロゲン性のフタル酸エステルに出生前に暴露すると、34 
男の子に典型的な遊び行動が減る可能性が示されたとしている。 35 
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 1 
Yolton ら（2011○）は、米国オハイオ州の母子 350 組のコホートにおいて、妊2 

娠中の 2 時点（16 週と 26 週）における母のフタル酸エステルの尿中代謝物濃度と3 
生後 5 週間の出生児の神経行動学的影響の関係を調べた。新生児の神経行動学的試4 
験 48の結果と比較すると、有意な関連は 26 週の尿中代謝産物濃度とのみ認められ5 
た。妊娠 26 週（n=332）における総 DBP 代謝物（MBP 及び MiBP の合計）の幾6 
何平均濃度は 113 nmol/L（MBP：20.3 ng/mL 及び MiBP：3.6 ng/mL）であった。7 
新生児の試験時年齢及び性別のほか、新生児の体重変化やハイリスク要因（早産、8 
2,500g 未満の出生体重、新生児特定集中治療室（NICU）への入院）、妊婦の飲酒、9 
血清中コチニン濃度、結婚歴あるいは同居の有無などを共変量とした、線形重回帰10 
分析の結果、妊婦の DBP 暴露が高いほど、覚醒レベル（arousal）の低下、自己制11 
御（self-regulation）の増大及び新生児をハンドリング（handling）する必要性の12 
低下がみられ（p=0.04、0.052 及び 0.02）、新生児の行動の組織化の向上に関連し13 
た。また、尿中 DEHP 代謝物濃度の増加は、非最適化反射の増加と関連し、男児14 
では有意であった（p=0.02）。 15 

Kim ら（2011◎）は、韓国に住む母子の前向きコホートにおいて、2006～200916 
年にかけて 460 組を対象に、生後 6 か月の出生児におけるベイリー乳幼児発達検17 
査 II（Bayley Scales of Infant Development：BSID-II）49を行い、妊娠第三期の18 
母親の尿中 MBP 濃度（平均 12.4 μg/L）と精神発達指標（Mental Development 19 
Index：MDI）及び運動発達指標（Phycomotor Development Index：PDI）50との20 
関連を調べた。共変量（子の出生時体重や性別、母親の年齢や教育レベル等）で調21 
整した回帰分析の結果、子ども全体及び女児（206 名）では有意な関連がみられな22 
かったのに対し、男児（211 名）では、母親の尿中 MBP 濃度と MDI 及び PDI の23 
間に負の関連があった（p=0.04 及び 0.03）。なお、同時に測定した DEHP 代謝物24 
濃度と子ども全体及び男児の MDI 及び PDI との間に負の関連があった。 25 

Whyatt らは（2012○）、米国ニューヨーク市に住むアフリカ系又はヒスパニッ26 
ク系の母子、合計 319 組を対象とした前向きコホート調査を行い、平均妊娠 33.127 
週の母親のフタル酸エステルの尿中濃度と、1999～2006 年に出生した子どもが 3 28 
歳の時の精神、運動及び行動発達との関連性を調べた。BSID-II（男児 140 名、女29 
児 156～157 名）を用いて MDI 及び PDI を求め、問題行動は母親の記入した child 30 
behavior checklist（男児 129 名、女児 148 名）で評価した。性別、人種、家庭環31 
境の質等で調整した線形回帰分析の結果、子ども全体において、尿中 MBP 濃度（幾32 

48 NICU Network Neurobehavioral Scale（NNNS） 
49 Bayley Scales of Infant Development 
50 Mental Development Index 及び Phycomotor Development Index 
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何平均値 38.0 ng/mL）と PDI スコアとの間に負の関連がみられた（p＜0.001）。1 
また、運動発達遅滞（PDI スコア≦85）となるオッズが増加した（loge MBP ユニ2 
ットの増加につき OR＝1.64、95％CI＝1.10～2.44、p＜0.05）。そのうち女児には、3 
MBP 濃度と MDI スコアとの間に負の関連がみられた（p＜0.001）。さらに精神遅4 
滞（MDI スコア≦85）のオッズ（OR＝女児 1.44、男児 0.64）には性差があった5 
（p＝0.037）。問題行動については、MBP 濃度が増加すると、子ども全体の内向行6 
動が増加し（p≦0.001）、その下位尺度である臨床域の引きこもり行動（withdrawn 7 
behavior）のオッズが増加（OR=2.23、95%CI＝1.27～3.92、p≦0.01）した。そ8 
のうち男児では MBP 濃度と情動反応行動との間に正の関連がみられ（p＜0.01）、9 
性差が認められた（p=0.03）。ほかに MiBP と PDI に負の、MBzP と内向行動に10 
正の関連がみられた。著者らは出生前のフタル酸エステル暴露により、子どもの精11 
神及び運動発達が遅延し、内向行動が増加する可能性が示されたとしている。 12 

Engel らは、1998～2002 年の米国ニューヨーク市に住む母子を対象とする多民13 
族出生コホートにおいて、母親の妊娠 25～40 週の尿中のフタル酸エステル代謝物14 
10 種を高分子量（＞250 Da、HMW、6 種）と低分子量（＜250 Da、LMW、MBP15 
を含む 4 種）に分け、それぞれの合計（ΣHMW 又はΣLMW）濃度と子どもの認16 
知行動発達との関連について一連の調査を実施している。生後 5 日以内の新生児に17 
Brazelton 新生児行動評価を行った調査（n＝162～274）では、ΣLHW の増加に18 
伴い、男児では運動機能が非線形的に向上したが、女児では反対のパターンを示し19 
た。また、女児においてはΣHMW の増加は Orientation（方位反応）及び Quality 20 
of Alertness（敏活性：乳児の総合的な応答性）スコアの減少と有意に関連した。21 
なお、MBP（中央値 36.2 μg/L）のみに対する検討は示されていない（Engel et al. 22 
2009 事務局）。その後、4～9 歳になった子どもの行動と実行機能を調べた報告 51（n23 
＝149～171）では、妊娠中の尿中 MBP の増加と出生児の攻撃性増加、外向行動増24 
加又はワーキングメモリーの低下の間に関連がみられた。また、ΣLMW の増加が、25 
注意の欠如、攻撃性、抑うつの増加や、適応性の低下といった問題行動や実行機能26 
の低下と関連していた（Engel et al. 2010 事務局）。さらに、7～9 歳時に自閉症に27 
関する検査 52を行った調査（n＝134）では、MBP に対する有意な関連はみられな28 
かったが、ΣLMW の増加が、社会性のトータルスコア及び、その下位尺度である29 
認知、コミュニケーション及び社会意識の欠失と有意に関連した（Miodovnik et al. 30 
2011 事務局）。 31 

 32 

51 Behavior assessment system for children-parent rating scales 及び Behavior rating 
inventory of executive function。 
52 Social responsiveness scale 
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Kim ら（2009◎）は、韓国の 8～11 歳の就学児童 261 名を対象に、MBP の尿1 
中濃度と注意欠陥多動性障害（ADHD）との関連を調べる横断的調査を行った。共2 
変量（児童の IQ、性別、親の教育レベル等）で調整した回帰分析の結果、児童の3 
尿中 MBP 濃度（平均 46.7 μg/L）と教師の採点による ADHD Rating Scale（ARS）4 
スコアの間には関連はみられなかった。しかし、ADHD 児の不注意や衝動性を測5 
定する持続的遂行検査（continuous performance tests）によると、尿中 MBP 濃6 
度と見逃し（omission errors）及びお手付き（commission errors）との間にはそ7 
れぞれ正の関連が認められた（p=0.032 及び 0.030）。なお同時に測定した尿中8 
DEHP 代謝物濃度と ARS スコアの間に、有意な正の関連がみられた。Cho ら（20109 
△）は、2008 年に韓国の都市における小学校 5 校の小学生 621 名（平均 9.0 歳）10 
のウェクスラー児童用知能検査結果と MBP の尿中濃度（幾何平均 48.9 μg/L）と11 
の関連について横断的調査を行った。共変量（年齢、性別、母乳哺育、居住地域、12 
保護者の教育レベル、母親の知能指数）により調整した重回帰分析の結果、尿中13 
MBP 濃度と検査結果に有意な関連はみられなかった。なお、同時に調査した尿中14 
DEHP 代謝物濃度と言語性下位検査の「単語（vocabulary）」との間に有意な負の15 
関連がみられた。 16 

 17 
以上のように、前向きコホート研究において、妊娠後半の母親の DBP 暴露によ18 

って尿中 MBP 濃度のと出生男児の AGD との間に負の関連がみられ（Swan et al. 19 
2005、Swan 2008）、動物実験の結果（例えば、Mylcreest et al. 1998、1999、Ema 20 
et al. 1998 等）と整合性があったが短縮することを示唆する結果が得られ、。動物21 
実験の結果とも整合性があった。一方、関連がみられなかったとする報告（Suzuki 22 
et al. 2012）、羊水中 MBP 濃度と女児の AGD との間で負の関連がみられたとの報23 
告（Huang et al. 2009）もあり、現時点で入手した報告間で一貫した傾向は得られ24 
ていない。一方、妊娠中の母親の尿中 MBP 濃度と出生時児の身体サイズとの間に25 
有意な関連は関連はみられなかったが（Wolff et al. 2008、Suzuki et al. 2012、26 
Philippat et al. 2012）、、臍帯血又は胎便中の DBP 又は MBP 濃度と低体重のリ27 
スクの関連が報告されている（Zhang et al. 2009b）。一部を除き、ほとんどが有意28 
ではないとする報告であった。 29 
また、、妊娠後半中の母親の尿中 MBP 濃度 DBP 暴露と、出生児子の神経行動発30 

達の変化について、いくつかの前向きコホート研究において関連が示されておりい31 
る。5 歳児の調査では、男児における男の子らしい遊び行動のスコアと負の関連が32 
報告された（Swan et al. 2010）。神経行動発達試験において、生後 5 週の乳児では33 
行動の組織化と正の関連がみられたが（Yolton et al. 2011）男女差も報告されてい34 
る。しかし作用機序については不詳である。 35 
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、6 か月児では男児にのみ運動及び精神の発達指標との間に負の関連が（Kim et 1 
al. 2011）、3 歳児では精神発達指標と負の、内向的な問題行動と正の関連が示され、2 
そのうち女児では運動発達指標と負の、男児では情動反応行動と正の関連がみられ3 
た（Whyatt et al. 2012）。4～9 歳児の調査では、攻撃性増加、外向行動増加又は4 
ワーキングメモリーの低下と関連がみられたが（Engel et al. 2010）、同じ集団の 75 
～9 歳児に実施した ADHD の検査結果との関連はみられなかった。なお、学童期6 
における横断的調査では、子どもの尿中 MBP 濃度と ADHD における不注意や衝7 
動性を示す指標と正の関連がみられた（Kim et al. 2009）。 8 
このように妊娠中の DBP 暴露と出生児の運動や精神発達の遅延や遊び行動の変9 

化に関連が示され、男女差が認められたが、作用機序については不詳である。 10 
 11 
⑤ 甲状腺機能 12 

尿中代謝物等を暴露指標として、DBP 暴露と血中の甲状腺ホルモン（T3、T4、13 
TSH）との関連がとの、子どもについては成長との関連も含め、関連が調べられて14 
いる。 15 
フランスのニース地方で生まれた男児の停留精巣（症例）に関する前向きコホー16 

ト症例-対照研究において、Brucker ら（2011 無）は対照群 76 名の臍帯血中の甲17 
状腺ホルモン（TSH、遊離 T3及び遊離 T4）濃度と DBP 暴露との関係を調査した。18 
臍帯血及び母乳中の DBP 及び MBP を測定したところ、DBP は両試料の全検体か19 
ら、MBP は約半数から検出された。重回帰分析の結果、母乳中 DBP 濃度と遊離20 
T3濃度との間に正の関連がみられた（p=0.0295）。なお、症例群（60 例）の甲状21 
腺ホルモン濃度は、対照群と同様に、正常範囲であった。 22 

2006～2007 年に、Boas ら（2012）はデンマークの 4～9 歳の男児 503 名及び23 
女児 342 名を対象に、フタル酸エステル代謝物 12 種の尿中濃度と甲状腺機能（血24 
清中 T3、T4及び TSH）、インスリン様増殖因子 I（血清中 IGF-I）及び成長（身長25 
SD スコア及びその増加等）との関連性を調べた。年齢と性別で調整した回帰分析26 
の結果、MBP の尿中濃度（幾何平均値：男児 124 μg/L、女児 114 μg/L）とは、い27 
ずれの指標とも有意な関連はなかった。なお、女児では、総フタル酸エステルスコ28 
ア 53と遊離及び総 T3濃度が、男児では DEHP 代謝物又はフタル酸モノカルボキシ29 
イソオクチル（DINP 代謝物）の尿中濃度と IGF-I 濃度が有意に負に関連した。ま30 
た、男女ともに、大部分の尿中フタル酸エステル代謝物濃度は、身長、体重、体表31 
面積並びに身長増加と負に関連したとしている。 32 

Huang ら（2007 無）は、2005～2006 年に台湾の妊娠第 2 期の 75 名の女性（平33 

53 MEP、MBP、MBzP、MCiOP、DEHP 代謝物について、尿中濃度を四分位してそれぞれ 0～
3 のスコアをつけ、5 種のスコアを合計したもの（範囲 0～15） 
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均 33.6 歳）から採取した血清中の甲状腺ホルモン（TSH、総 T3、総 T4及び遊離1 
T4）とフタル酸エステル代謝物の尿中濃度の関係を調べた。尿中 MBP 濃度（中央2 
値 195.0 μg/g Cr）と総 T4の間には弱い負の相関（r＝－0.368、p＜0.05）が認め3 
られた。さらに年齢、BMI 及び妊娠期間を調整した重回帰分析の結果、MBP 濃度4 
と遊離及び総 T4との間に負の関連がみられた（p＜0.001 及び p＝0.003）。著者ら5 
は作用機序については不詳としている。 6 

Meeker らによる、米国の不妊相談を受診した症疑いの男性 478 名の調査では、7 
スポット尿中の MBP 濃度（幾何平均 16.7 ng/mL、比重補正）と血中の総 T3、遊8 
離 T4及び TSH 濃度との間の関連は有意ではなかった（Meeker et al. 2007 事務局）。9 
その後、Meeker らは 2007～2008 年の米国の NHANES に参加した 12 歳以上の10 
男女 1,675 名の尿中のフタル酸エステルと甲状腺ホルモンの関係について横断的11 
調査を行った。共変量（BMI、血清中コチニン、尿中ヨウ素等）で調整した重回帰12 
分析の結果、MBP の尿中濃度と総及び遊離 T3、総及び遊離 T4、TSH 及びチログ13 
ロブリンの血清中濃度との間に有意な関連はなかった。しかし、同時に測定した、14 
DBP 及び DNOP の酸化代謝物である MCPP は遊離 T3との間に有意な負の関連が15 
あった。また、DEHP 代謝物と総 T3の低下、総 T4及び TSH のとの間に有意な正16 
の関連があった（Meeker and Ferguson 2011 事務局）。 17 
以上のように、尿中 MBP 濃度の増加に伴いと、妊婦にの血清中甲状腺ホルモン18 

（T4）に負の関連の減少傾向がを認められているた報告があり（Huang et al. 19 
2007）、があるが、作用機序は不詳でありとされている。また、子どもの甲状腺ホ20 
ルモン濃度や身体の成長に関する調査や（Boas et al. 2012）、その他の成人男性の21 
調査ではに有意な関連は報告されていないみられなかった（Meeker et al. 2007、22 
Meeker and Ferguson 2011）。なお、母乳中 DBP 濃度と臍帯血中遊離 T3濃度との23 
間に正の関連が、成人男性の尿中 DBP 濃度と血清中 T3濃度との間に負の関連が報24 
告されている（Brucker et al. 2011、Meeker and Ferguson 2011）。 25 

 26 
⑥ 呼吸器及びアレルギーへの影響 27 

Jaakkola と Knight（2008 無）は 1950～2007 年の間に報告された PVC 製品28 
からのフタル酸エステル暴露による呼吸器及びアレルギーへの影響に関する文献29 
のレビューを行った。メタアナリシスの結果、住宅内の内装又は家具等の PVC 表30 
面の存在について、子どもの喘息（固定効果モデル、OR=1.55、95%CI＝1.18～2.05、31 
4 調査）及び子どものアレルギー（OR=1.32、95％CI＝1.09～1.60、3 調査）のリ32 
スクに正の関連が示された。 33 

Kolarik ら（2008 無）は、ブルガリアにおいて、過去 12 か月にアレルギー症34 
状（喘鳴、鼻炎、皮膚炎）のあった 2～7 歳の子ども 102 名（症例群）と症状の35 
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なかった子ども 82 名（対照群）を対象として、子どもの寝室から採取したハウス1 
ダスト中のフタル酸エステル濃度（DBP を含む 6 種）との関連を調査した。その2 
結果、DBP は全てのサンプルから検出されたが、症例群と対照群の中央値に統計3 
学的有意差はなかった（症例群 9.61 mg/g、対照群 9.87 mg/g）。なお、DEHP 濃度4 
は症例群の方が高く、喘鳴の増加と有意に関連し、用量反応関係がみられた5 
（Kolarik et al. 2008 無）。Hsu ら（2012 事務局）は、台湾に住む 3～9 歳の子ど6 
も 101 名を対象に、ハウスダスト中のフタル酸エステル類（親化合物）の濃度及び7 
それらの代謝物の尿中濃度と、アレルギーや喘息等（症例群 59 名、対照群 42 名）8 
との関係について調査した。その結果、ハウスダスト中の DBP 濃度（中央値：対9 
照群 16.0 μg/g、症例群 22.6 μg/g）と眼症状のリスク（1 μg/g の増加に対する調整10 
OR＝1.19、95％CI＝1.03～1.38）、尿中 MBP 濃度（中央値：対照群 59.8 μg/g Cr、11 
症例群 51.6 μg/g Cr）と喘息又は呼吸器症状のオッズ（10 μg/g Cr の増加に対する12 
調整 OR＝1.16、95％CI＝1.01～1.32 又は OR：1.11、95％CI＝1.01～1.22）が増13 
加した。また、尿中 MEHP 濃度の増加はアレルギー性鼻炎の重篤性に関連した14 
（Hsh et al. 2012 事務局）。 15 

 16 
⑦ 肥満度への影響、炎症及び酸化ストレスマーカー 17 

Hatch ら（2008 無）は、1999～2002 年の米国の NHANES 参加者 4,369 名（618 
～80 歳）を年齢 4 区分と性別で計 8 分類し、尿中フタル酸エステル代謝物濃度と19 
BMI 及び腹囲の関係について横断的調査を実施した。本報告では MBP と MiBP の20 
合計である総 MBP との関係が調べられており、年齢区分別の総 MBP 尿中濃度の21 
幾何平均は男性で 15.3～38.0 μg/gCr、女性で 24.6～48.0 μg/gCr の範囲にあり、い22 
ずれも 6～11 歳の区分が最も高かった。総 MBP の増加に伴い、60～80 歳の区分に23 
おいて BMI 及び腹囲の変化率に有意な減少傾向がみられた（BMI では p for 24 
trend=0.04（男性）、0.01（女性））。また、6～11 歳及び 12～19 歳の区分では両性25 
ともはっきりした変化はみられなかったが、20～59 歳の区分では、有意ではないが、26 
男性では増加傾向が、女性では減少傾向がみられた。なお、最も良好な関連性がみ27 
られたのは 20～59 歳の男性における MBzP の増加に伴う BMI と腹囲の増加で、28 
MEHHP、MEOHP 及び MEP にも同様の傾向がみられた。女性では MEP の増加29 
に伴う BMI と腹囲の増加傾向（12～19 歳）、MEHP では増加に伴う減少傾向（1230 
～19 歳、20～59 歳）がみられた。 31 

Stahlhut ら（2007 無）は、1999～2002 年に米国の NHANES に参加した 1,44332 
名の 19 歳以上の男性について、6 種類のフタル酸エステル代謝物の尿中濃度と腹囲33 
及び HOMA54（インスリン抵抗性の指標）の関係を調べた。本報告では、MBP と34 

54 HOMA=［fasting insulin（μU/mL）×fasting glucose（mmol/L）］/ 22.5 
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MiBP の合計である総 MBP との関係が調べられており、総 MBP の尿中濃度は平1 
均 33.8 μg/gCr であった。年齢、人種、脂肪・総カロリー摂取量、運動レベル、血2 
清コチニン及び尿中クレアチニンにより補正した線形重回帰分析の結果、MBP 濃3 
度と HOMA（n=622）との間に有意な関連がみられたが（p=0.011）、さらに腎臓4 
機能や肝臓機能因子 55で補正すると有意ではなくなった（p=0.081）。なお HOMA5 
と尿中 MBzP、MEP 濃度の間には正の関連があった。また、有意ではないが、腹6 
囲（n=1,292）と尿中 MBP 濃度の間には正の関連がみられた。なお、腹囲と MBzP、7 
MEHHP、MEOHP 及び MEP との間に正の関連が示された。 8 

Teitelbaum ら（2012 事務局）は、2004～2007 年に米国ニューヨーク市に住む9 
ヒスパニック及びアフリカ系の 6～8歳の女児 299名及び男児 80名を登録した前向10 
きコホート調査が行い、フタル酸エステル代謝物の尿中濃度と身体サイズの関連を11 
調べた。尿採取の 1 年後の BMI 及び腹囲、身長とフタル酸エステル代謝物濃度を12 
比較した結果、MBP を含め、いずれとも有意な関連はみられなかった。しかし、13 
体型別に解析すると、過体重 56の女児において、MBPを含むΣLow-MWP及びMEP14 
の尿中濃度が増加すると、BMI 及び腹囲の幾何平均（年齢や運動などで補正）が増15 
加し、用量反応関係がみられた（p for trend≦0.007）。 MBP の尿中濃度の中央値16 
は女児で 62.7 μg/g Cr、男児で 74.0 μg/g Cr であった。 17 

Svensson ら（2011 事務局）は、メキシコの乳がんコホート調査におけるの対照18 
群である（成人女性）を、糖尿病の診断歴を申告した 39 名（平均 60.5 歳）とその19 
他の 182 名（平均 52.4 歳）に分け、糖尿病と尿中のフタル酸エステル代謝物濃度20 
との関連を調べた。尿中クレアチニンや教育等を調整した多重ロジスティック分析21 
の結果、MBP との関連は有意ではなかったが（OR=1.10、95％CI=0.75～1.61）、22 
糖尿病のオッズは、DEHP 代謝物の増加により、有意ではないが増加し、MBzP の23 
増加では有意に減少した。 24 

 25 
Ferguson らは米国の NHANES（1999～2006）の参加者のデータを用いて、尿26 

中フタル酸エステル代謝物濃度と酸化ストレスや炎症の関係を調べている。201127 
年の報告では、血中の炎症マーカー（C 反応性タンパク質（CRP））及び酸化スト28 
レスマーカー（γ グルタミルトランスフェラーゼ（GGT））との関係を調べているが、29 
MBP との関連は有意ではなかった。なお、MBzP 及び MiBP の増加は CRP の上昇30 
と、MEHP の増加は GGT の増加と有意に関連した（Ferguson et al. 2011△）。続31 
いて、血中の酸化ストレスマーカー（ビリルビン）及び炎症マーカー（アルカリホ32 

55 糸球体濾過率、アルカリホスファターゼ及び γ グルタミルトランスペプチダーゼ 
56 米国疾病予防管理センター（2000）による年齢別、性別成長データにおける当該 BMI の 85 パ

ーセンタイル以上。 
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スファターゼ（ALP）、好中球絶対数（ANC）、フェリチン及びフィブリノゲン）と1 
の関係について調べた。共変量（年齢、性別、人種、血清コチニン、貧困収入率（poverty 2 
income ratio）、BMI、尿中クレアチニン）を調整した重回帰分析によると、MBP3 
（幾何平均値 18.9 μg/gCr）の四分位範囲の増加に対して、ビリルビンに 4.38％の4 
減少が、ALP 及び ANC に 11.1 及び 1.98％の増加が推定された（n=5,523～6,343、5 
いずれも p＜0.05）。また、MBzP、MCPP、MiBP 及び DEHP 代謝物の増加によ6 
り、ビリルビンは低下し、ANC、ALP 及びフェリチンはおおむね上昇するという7 
関連があった。著者らは、フタル酸エステルは、酸化ストレス及び炎症の増加と関8 
係することが示唆されたとしている（Ferguson et al. 2012△）。 9 

Hong ら（2009 事務局）は、韓国都市部に住む成人 513 名を対象に、MBP の尿10 
中濃度と酸化ストレスとの関連について横断的調査を行った。年齢、性別、体重、11 
喫煙及び運動を調整した回帰分析の結果、MBP の尿中濃度の増加は酸化ストレス12 
マーカーとしたマロンジアルデヒド（MDA）の尿中濃度増加に有意に関連した（p13 
＝0.044）。（事務局:以下、DBP と直接関連はないため削除しました） 14 

 15 
以上のように、横断的調査の結果、報告されている DBP 暴露尿中 MBP 濃度と16 

腹囲、BMI 又はインスリン抵抗性や糖尿病歴との間に有意な関連はみられないとの17 
報告や（Stahlhut et al. 2007、Svensson et al. 2011）、抵抗性との関連には、腹囲18 
や BMI の増減等に男性と女性、年齢区分で異なる傾向がみられた報告（Hatch et al. 19 
2008）がある。子どもの前向きコホート調査では体型によっては尿中 MBP 濃度と20 
体重の間に関連がみられた（Teitelbaum et al. 2012）。以上のように、糖尿病や肥21 
満との関連については、男女差、年齢差の存在が示唆される。 22 
その他、尿中 MBP 濃度は DBP 暴露は酸化ストレスや炎症の増加に関連する可23 

能性が示唆されている（Ferguson et al. 2011、2012、Hong et al. 2009）。 24 
 25 
 26 

(３)ヒトにおける影響のまとめ（一部審議） 27 
①まとめ 28 
最近 10 年ほどの間に DBP の主要な尿中代謝物である MBP の尿中濃度を DBP29 

暴露の指標としてエンドポイントの関連を調べた疫学調査が比較的多数が報告さ30 
れている。主な調査結果は生殖・発生及び神経発達への影響に関するものであった。 31 
成人男性については、DBP に職業暴露した集団では、対照の集団に比べ尿中 MBP32 

濃度が高く、血清中 fT 濃度が低いことが報告されている（Pan et al. 2006）。 また、33 
不妊の疑いについて受診した男性の調査では、尿中 MBP 濃度が高い場合、精子濃34 
度や運動精子率の低下のリスクが高まるとの報告（Hauser et al. 2006、Liu et al. 35 
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2012）があったが、そのような関連が確認できなかったとの報告（Wirth et al. 2008、1 
Toshima et al. 2012）もある。 2 

また、前向きコホート研究において、妊娠中の母親の DBP 暴露と出生児の生殖・3 
発生指標や神経行動発達の関連が調べられている。母親の妊娠後半の尿中 MBP 濃4 
度と出生児の AGD に関する調査では、尿中 MBP 濃度が高いほど男児の AGD が5 
短縮するという関連が得られ（Swan et al. 2005、Swan 2008）、動物実験の結果6 
（Mylcreest et al. 1999、Ema et al. 1998 等）と整合性があった。一方、そのよ7 
うな関連がみられなかったとの報告（Huang et al. 2009、Suzuki et al. 2012）も8 
ある。出生児の神経行動発達については、男女差がみられており、5 歳児の調査で9 
は、母親の尿中 MBP 濃度が高いほど、男児における男の子らしい遊び行動が減少10 
したという報告（Swan et al. 2010）、また 6 か月児の神経発達検査において、男11 
児でのみ運動及び精神の発達指標を示すスコアの低下との間に関連が示された報12 
告（Kim et al. 2011）がある。なお、学童期における横断的調査では、子どもの尿13 
中 MBP 濃度が増加すると ADHD 児における不注意や衝動性を示す指標も増加す14 
るという関連がみられた（Kim et al. 2009）。神経行動発達に対する影響の作用機15 
序は不詳である。 16 
その他、甲状腺ホルモンの変化や肥満や糖尿病などに関する様々なエンドポイン17 

トとの関連を調べられている。しかし、以上のように、現時点で入手した文献から18 
は全体的に一貫した傾向の結果が得られなかった。また、尿中の MBP 濃度を DBP19 
の暴露指標として用いる場合の時間的性質に配慮した報告数自体も少ないことか20 
ら、さらに調査結果の蓄積が必要と考えられる。 21 
 22 
②今後の課題 23 

疫学調査において、DBP の暴露指標として、主に代謝物である MBP の尿中濃度24 
が利用されている。コンタミネーションの問題のある環境媒体中の DBP 濃度に比25 
べ、代謝物は環境中には通常存在しないため、サンプルのコンタミネーションのお26 
それが少なく、さらにヒトが複数のルートから受けた暴露を総合的に反映すること27 
から、暴露指標としての信頼性は高い。しかし、DBP のように吸収・代謝・排泄の28 
速い化合物の尿中代謝物濃度は長期暴露を反映するものではなく、サンプリング時29 
期周辺の比較的短期間の暴露状況を反映しているものと考えるべきである。したが30 
って、エンドポイントの性質にもよるが、疫学調査結果を判断する際には、暴露時31 
期と影響を観察した時期の隔たりに留意するべきで、そのような点に配慮していな32 
い調査結果の解釈には慎重さが必要であると考えられる。 33 
 34 

 35 
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IV．ヒトに対する暴露量の推定 1 
フタル酸ジエステル類のヒトに対する暴露量の推定には、環境媒体のジエステル体2 

分析値からの推計と、モノエステル体などの代謝物の尿中排泄からの摂取量推計の二3 
つのアプローチが一般に用いられている。 4 
 5 
１．環境媒体からの暴露 6 
(１) 空気（審議済み） 7 
① 大気 8 
環境庁が 2000 年春期に行った全国 20 地点における一般環境（工業地域、住居9 

地域、郊外各 6 地点、東京、大阪各 1 地点）についての調査では、全ての地点で大10 
気中に DBP が検出され、平均値は 0.022 μg/m3（範囲 0.006～0.063 μg/m3）であ11 
った（環境庁 2000）。 12 

 13 
② 室内空気・戸外の空気 14 
東京都による 2000 年度の調査では、夏期（2000 年 7～9 月）又は冬期（2000 年15 

12 月～2001 年 3 月）に、住宅（各期 22～21 戸）及びオフィスビルなど（各期16 
13～14 戸）の室内空気と戸外の空気（各期 17 測定点）が 24 時間にわたり採取さ17 
れた。 18 

DBP は室内空気中に全ての測定で検出され、DBP 濃度の中央値（範囲）は、住19 
宅については夏期で 0.883 μg/m3（0.0784～7.22 μg/m3）、冬期で 0.213 μg/m3（0.077920 
～0.939 μg/m3）、オフィスビルについては夏期で 0.744 μg/m3（0.282～4.7 μg/m3）、21 
冬期で 0.536 μg/m3（0.110～4.11 μg/m3）であった。DBP 濃度は住宅においては冬22 
期に比べ夏期が有意に高かったが、オフィスビルにおいては有意な差はみられなか23 
った。また、外気中については、夏期は全測定点、冬期は 5 地点（29.4％）で検出24 
され、DBP 濃度の中央値（範囲）は、夏期では 0.0798 μg/m3（0.0469～0.194 μg/m3）、25 
冬期では 0.030 μg/m3未満（＜0.030～0.0402 μg/m3）であり、冬期に比べて夏期の26 
濃度が有意に高かった。外気と比べると、夏期、冬期ともに室内空気の方が有意に27 
DBP 濃度が高かった（斉藤ら 2002）。 28 
同時期の東京都の別の調査では、春期（2000 年 4～5 月）の 6 世帯、秋期（2000 29 

年 10～12 月）の 21 世帯の住宅の空気が 3 日間にわたり採取された。DBP の検30 
出濃度は平均 0.75±標準偏差（SD） 1.17 μg/m3、中央値 0.39 μg/m3（範囲 0.0131 
～6.18 μg/m3）であった（Otake et al. 2004）。 32 
また、全国の 95 世帯について 2001 年 8～9 月に行われた調査では、各戸の居33 

間、寝室の空気から DBP が 0.026～5.7 μg/m3 の範囲で検出され、戸外の空気から34 
の DBP の検出範囲は 0.016～1.4 μg/m3 であった（環境省 2002）。 35 
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 1 
  2006 年 10 月から 2007 年 1 月にかけて札幌で行われた室内気質中の有害物質暴2 
露と住居者のシックハウス症候群との関連についての調査では、DBP は全ての室内3 
空気試料（n＝40）で検出され（検出下限 0.0136 μg/m3）、検出濃度の中央値は 0.200 4 
μg/m3（範囲 0.0796～0.740 μg/m3）であった。なお、本調査では、室内空気はガス5 
状物と粒子状物との分離は行われず両者の合計で採取されている（Kanazawa et al. 6 
2010）。 7 

神野（2010）は、2009 年（季節不明）の関東近郊の一般家庭 24 軒について、8 
寝室及び居間 48 室の室内空気を粒子状物質とガス状物質とに分別して 8 時間にわ9 
たって採取し、室内環境におけるフタル酸ジエステル類の汚染状況を調査している。10 
DBP の検出濃度は、ガス状物で中央値が 0.10 μg/m3、最大値は 0.61 μg/m3であり、11 
粒子状物で中央値が 0.31 μg/m3、最大値は 0.99 μg/m3であった。各世帯の居間と寝12 
室の濃度の平均値（ガス状と粒子状を加算した値）の 95％タイル値は 1.2 μg/m3で13 
あった（神野 2010）。 14 

 15 
(２) 飲料水（審議済み） 16 

全国の水道事業者及び水道用水供給事業者が 2006年度～2011年度に実施した要17 
検討項目の水質検査結果（原水及び浄水）が収集、集計されている。DBP の検出状18 
況を表 IV-1 に示す。各年度の検出率は原水で 7％以下、浄水で 5％以下であった。19 
原水における最高値は 0.01 mg/mL で、浄水における最高値は 0.03 mg/L であった20 
が、この 1 地点を除き 0.02 mg/L（要検討項目目標値 0.2 mg/L(暫定)の 10％）を超21 
過する地点はなかった（厚生労働省 2013）。 22 

 23 
表 IV-1 フタル酸ジ（n-ブチル）の原水及び浄水での検出状況（2006年度～2011年度） 24 
年度 

測定地点数 
0.02 mg/L*を超過し

た地点（検出率**） 

定量下限値以上、0.02 mg/L*
以下の地点(検出率**) 

各年度の最大値 

（mg/L） 

 原水 浄水 原水 浄水 原水 浄水 原水 浄水 

2006  11 14 0 0 0 0 ND ND 
2007  156 229 0 0 3（1.9％） 3（1.3％） 0.00042  0.00172 
2008  172 202 0 1（0.5％） 7（4.1％） 5（2.5％） 0.006 0.03 
2009  128 185 0 0 5（3.9％） 6（3.2％） 0.013 0.0012 
2010  135 167 0 0 5（3.7％） 5（3.0％） 0.01 0.02 
2011  122 157 0 0 8（6.6％） 7（4.5％） 0.009 0.001 

* 要検討項目目標値 0.2 mg/L(暫定)の 10％、** 測定地点数に対する割合 25 
 ** 測定地点数に対する割合 26 

(厚生労働省 2013 を一部抜粋、加工) 27 
 28 
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(３) ハウスダスト（審議済み） 1 
2006 年 10 月から 2007 年 1 月にかけて札幌で行われた室内気質中の有害物質暴2 

露と住居者のシックハウス症候群との関連についての調査では、ハウスダストは床3 
全面及び棚上部（ドア、額縁等を含む）から採取された。DBP は棚試料の全て及び4 
床試料の 97.6％（n＝41）に検出され（検出下限 0.0035 μg/mg）、検出濃度の中央5 
値（範囲）は棚試料、床試料それぞれ 0.0223 μg/mg（0.0051～0.549 μg/mg）及び6 
0.0198 μg/mg（0.0018～1.48 μg/mg）であった（Kanazawa et al. 2010）。 7 
また、神野（2010）は、2009 年度に関東近郊の一般家庭 24 軒の居間及び寝室8 

の床・棚のハウスダストについて調査を行った。ハウスダストから検出された DBP 9 
濃度は平均 0.023 μg/mg、中央値 0.014 μg/mg（範囲 0.0041～0.12 μg/mg）であっ10 
た。なお各世帯の 95％タイル値は 0.1 μg/mg であった（神野 2010）。 11 

 12 
(４) 食物品（審議済み） 13 
① 食品中からの DBP の検出実態 14 
食品中からの DBP の検出実態に関しては、主に加工食品、包装食品、乳幼児用15 

食品についての調査が行われている。 16 
外海（2001）は、愛知県、新潟県、大阪府、兵庫県、滋賀県内の小売店で、200017 

年 11 月～2001 年 2 月に購入した市販食品 171 検体について、3 分析機関により18 
分担して分析を行っている。結果を表 IV-2 に示す。DBP が比較的高い濃度で検出19 
されたのは植物油（ND～2,400 μg/kg）及びワイン（tr～659 μg/kg）であったが、20 
汚染源は特定されていない（外海 2001）。 21 
外海（2001）の調査とほぼ同時期の、環境省による調査結果を表 IV-2 に示す。22 

2001 年 8～9 月の東京地区小売店で購入したインスタント食品、離乳食、粉ミル23 
ク計 36 件が調査された。インスタント食品及びフリーズドライの離乳食は製品表24 
示の方法に従って簡単な調理を行ったもの、粉ミルクは製品表示の方法に従ってほ25 
乳瓶で調製したものを試験試料としている。DBP はインスタント食品中 5/16 検体26 
に検出され、最大検出濃度は 170 μg/kg であった（環境省 2001）。 27 

 28 
乳児用の食品に関してまとめると、粉ミルク（調製粉乳）については、外海（2001）29 

は製品中濃度として 13～248 μg/kg の範囲で DBP を検出し、製品表示に従った月30 
齢の最も低い対象児における一日当たりの飲用量及び新生児の標準体重（3.1 kg、31 
ただしフォローアップミルクは 9 か月児 8.6 kg）に基づき DBP 摂取量を 0.33～32 
7.12 μg/kg 体重/日の範囲と推定している（外海 2001）。環境省（2001）の調査で33 
は、調整済み粉ミルクから 1 検体から、DBP が 30 μg/kg で検出された。 34 
また、市販の離乳食（レトルト及びフリーズドライ）については、外海（2001）35 
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の報告では、DBP は tr～66 μg/kg の範囲で検出され、食事量と体重から一食当た1 
りの換算では最大摂取量は 0.18 μg/kg 体重と推定されている。環境省の調査では、2 
離乳食 16 検体からは DBP は検出されなかった（環境省 2001）（以上、表 IV-2 参3 
照）。 4 

 5 
 表 IV-2 市販食品の DBP検出実態（2000年 11月～2001年 2月：外海 2001、2001 年6 

8～9 月：環境省 2001) 7 
大分類 

（検体数） 小分類 検出数 検体数 検出範囲 
（μg/kg） 

検出下限値 
（μg/kg） 

出典 

飲料（20） 

日本酒* 3 8 ND～6 1.2, 7.8 外海 
ワイン 3 3 tr～659 1.2 2001 
ビール* 1 6 ND～tr 65.8, 7.8  
非アルコール飲料 0 3 ND 7.8  

油脂類（17） 

バター 0 3 ND 276.8  
マーガリン 0 3 ND 276.8  
ファットスプレッド 0 3 ND 276.8  
植物油 3 8 ND～2400 51.2  

調味料（9） 

ケチャップ 3 3 10～61 7.8  
ドレッシング 3 3 21～62 78.1  
マヨネーズ 3 3 20～30 78.1  

乳製品（9） 

チーズ 0 3 ND 14.6  
牛乳 0 3 ND 10.2  
アイスクリーム 0 3 ND 20.4  

菓子類（9） 

ビスケット 2 3 ND～70 14.6  
チョコレート 1 3 ND～27 14.6  
スナック菓子 0 3 ND 14.6  

パン・麺類（11） 麺類 6 6 1～17 6.9  
パン類 5 5 6～20 6.7  

魚肉・畜肉加工
品（16） 

ハム・ソーセージ類 7 8 ND ～18 6.9  
餃子、焼売類 8 8 2～16 6.7  

惣菜類（23） 魚肉練製品、コロッケ・フライ、
キムチ等 

21 23 ND～48 6.7  

即席食品（20） 
レトルト食品* 2 14 ND～60 7.8, 98.6  
フリーズドライ食品 3 3 33～79 78.1  
カップ麺 2 3 ND～51 14.6  

ベビーフード
（31） 

レトルト離乳食* 5 23 ND～11 3.3, 7.8  
フリーズドライ離乳食 3 3 15～66 78.1  
乳児用おやつ 1 5 ND～tr 14.6  

粉ミルク（6） 
粉ミルク（うち、フォローアップ
ミルク 1 検体） 6 6 13～248 1.8  

インスタント
食品**（16） 

レトルトカレーライス（3）、冷凍
天丼（1）、インスタントラーメン
（3）、カップうどん（3）、カップ
ラーメン（3）、カップやきそば（3） 

5 16 ND～170 25  
環境省 
2001 

離 乳 食 ***
（16） 

離乳初期用・中期用・後期用・完
了期用 各（4） 0 16 ND 25  

粉ミルク（4） （表示に従い調製） 1 4 ND～30 25  
ND：不検出  tr：検出下限値以上、定量下限値未満 8 
*分析を 2 機関で分担したため検出下限値が異なる。 9 
**表示に従い簡単に調理 10 
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***フリーズドライ製品は表示に従い簡単に調理、瓶詰め及びレトルト製品はそのまま試料として供試 1 
 2 
② 食事調査 3 

2001 年に陰膳方式による病院給食及び家庭内の食事におけるフタル酸エステル4 
類の実態調査が実施されている。 5 
外海（2002）、Tsumura ら（2003）は、新潟県、愛知県、大阪府の計 3 病院に6 

おける陰膳調査を実施した。2001 年における、各病院の 7～9 月中の任意の連続一7 
週間の病院給食 21 食（21 検体）が、当該地方の計 3 分析機関により分析された。8 
各機関の DBP の検出下限値は 2.3、11.6 及び 15.1 ng/g であり、それぞれ 15/21、9 
3/21 及び 2/21 検体から DBP が検出された。Tsumura ら（2003）は、この結果に10 
基づき 3 病院全体での一日平均摂取量を 13.1 μg/人/日と推定している（不検出検体11 
は機関ごとの検出下限値の 50％を含むものとして計算）57。 12 
同時期に、環境省により全国 9 地域各 3 世帯を対象に、2001 年 8～9 月におけ13 

る、家庭内の連続 3 日間の食事が調査された。飲み物を含んだ 1 日分の食事を 1 検14 
体とし、計 81 検体について分析した結果を表 IV-3 に示す。12/81 検体から DBP15 
が検出され、検出濃度の最高は68 μg/kg、検出検体における平均検出濃度は33 μg/kg16 
であった（環境省 2001）。 17 

 18 
表 IV-3 家庭内の食事中の DBP濃度（2001年 8～9月、μg/㎏) 19 
地区 北海道 東北 関東 中部 関西 中国 四国 北部九州 沖縄 
地点 札幌市1 仙台市1 文京区 名古屋市1 伊丹市 岡山市1 松山市1 福岡市1 沖縄市1 
1 日目 ND ND ND 31 ND ND ND ND ND 
2 日目 ND ND ND ND 26 28 ND ND ND 
3 日目 ND ND ND 26 29 ND ND ND ND 
地点 札幌市2 仙台市2 練馬区 名古屋市2 箕面市 広島市 松山市2 福岡市2 島尻村 
1 日目 ND ND 45 ND ND ND ND 26 ND 
2 日目 ND ND 28 ND ND 35 ND ND ND 
3 日目 ND ND ND ND 27 ND ND ND ND 
地点 江別市 遠田郡 八王子市 小牧市 高石市 岡山市2 松山市3 福岡市3 沖縄市2 
1 日目 ND ND ND ND ND ND ND ND 68 
2 日目 ND ND ND ND ND ND ND ND 29 
3 日目 ND ND ND ND ND ND ND ND ND 

ND：不検出、検出下限値：25 μg/kg                     （環境省 2001） 20 
  21 

外食等については、大阪市内で 2000 年 8 月（市販弁当）又は 2000 年 11 月～22 
2001 年 2 月（ファーストフード）に購入された 19 検体について調査が行われて23 
いる。DBP は弁当、ファーストフードとも全ての検体で不検出であった（津村ら24 

57 3 機関のうち、最も高い検出下限値を共通の下限値として用いると平均摂取量は 15.0 μg/人/日
と推定される（Tsumura et al. 2003）。なお、外海（2002）は、不検出検体は検出下限値の 20％
の DBP を含むとして、8.9 μg/人/日と推定した。 
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2001、外海 2001）。また、同時期の環境省は 2001 年 8～9 月の東京地区のファー1 
ストフード店やレストランで購入した外食（ハンバーガーセット、丼もの、定食等）2 
45 件の調査が行われている。外食からは 4 検体から DBP が検出され、最大検出濃3 
度は 46 μg/kg、検出されたものの平均値は 35 μg/kg であった（環境省 2001）。 4 
以上の結果を表 IV-4 に一覧した。 5 

 6 
表 IV-4 市販弁当、外食等の DBP検出実態 7 
大分類 
（検体数） 

小分類 検出数 検体数 
検出範囲
（μg /kg） 

検出下限値 
（μg /kg） 

購入時期 出典 

弁当（10） （幕の内弁当） 0 10 ND 18.6 2000年 8月 津村ら 
2001 

ファースト
フード（9） 

ハンバーガーセット 0 3 ND 98.6 2000年11月
～ 
2001年2月 

外海
2001 牛丼 0 3 ND 197.3 

宅配ピザ 0 3 ND 197.3 

外食（45） 

ファーストフード 3 5 ND～46 25 2001年 8月
～9 月 

環境省 
2001 和風ファーストフード 0 5 ND 25 

ファミリーレストラン 0 10 ND 25 
ステーキレストラン 0 5 ND 25 
すし店 0 5 ND 25 
その他食堂 1 5 ND～30 25 
デパート食堂 0 10 ND 25 

ND：不検出  tr：検出下限値以上、定量下限値未満 8 
 9 
(５) その他（審議済み） 10 
① 医療暴露 11 

PVC 製の医療機器の使用中に、可塑剤として用いられた DEHP が一部溶出する12 
ことが知られている（Rubin and Schiffer 1976 等厚生労働省 2002a、b）。DBP も13 
含め、国内での PVC 製医療機器への DEHP 以外のフタル酸エステルの使用実態は14 
不明である。 15 

 16 
② 玩具からの暴露 17 
乳幼児に特有な暴露経路の一つに、フタル酸エステル類を含有するおもちゃ等の18 

Mouthing（乳幼児のおしゃぶり行為）などによる経口暴露が指摘されている 19 
我が国では 2010 年に、日本の乳幼児の Mouthing 実態と可塑剤として DINP を20 

含有する試験片による溶出モデル実験の結果に基づき推定暴露量が試算された。21 
DBP の暴露量は、実験的に求められた DINP の推定値と同じとみなされ、おもち22 
ゃ（おしゃぶりを除く）からの暴露量の 50～95％タイル値は 13.5～36.4 μg/kg 体23 
重/日、最大暴露量は 74.2 μg/kg 体重/日と推定された。さらに「おしゃぶり」の24 
Mouthing を含めると、それぞれ 15.1～49.3 μg/kg 体重/日及び 169 μg/kg 体重/日25 
と推定された（厚生労働省 2010a）。 26 
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厚生労働省はこの検討を踏まえて、2010 年より食品衛生法において、乳幼児用1 
のおもちゃの可塑化された材料からなる部分は、DBP、DEHP 及び BBP を 0.1％2 
を超えて含有してはならないとした（厚生労働省 2010b）。当該規制以降、乳幼児3 
の Mouthing による DBP への暴露は、おもちゃによるものは低減していると予想4 
されるが、それ以外の製品（例えば日用品等）によるものは継続しており、実態は5 
不明である。 6 
なお、EU は乳幼児の DBP の暴露評価において、この経路に 0.81 μg/kg 体重/7 

日の暴露を割り当てている（CSTEE 1998、EU RAR 2004）。 8 
 9 
③ 化粧品、パーソナルケア用品 10 

  我が国において、化粧品やパーソナルケア製品の DBP 含有量の大規模な調査デ11 
ータは見当たらないため、この経路による暴露実態は明らかではない。 12 

諸外国の状況をみると、韓国では 2004 年に市販化粧品 102 検体の調査が行われ13 
ている。香水 11/42 検体及びマニキュア液 19/21 検体から DBP が検出された。そ14 
れぞれ検出されたものの平均値は 445 μg/mL、最大値 5,050 μg/mL 及び平均値15 
1,670 μg/mL、最大値 3,900 μg/mL であった。Koo らは、女性使用者が皮膚暴露又16 
は経気道暴露（100％吸収）すると仮定した場合、暴露量の中央値は 0.103 又は 22.9 17 
μg/kg 体重/日となると推定している（Koo and Lee 2004）。 18 
また、米国では、尿中代謝物濃度から推定すると、人口の 95％は 10 µg/kg 体重/19 

日以下であるが、出産年齢（20～40 歳）の女性の一部は、他の年齢層の女性や男20 
性より高い DBP に暴露（中央値：1.7、95 パーセンタイル値：32、最高値：113 µg/kg21 
体重/日）されていた（Kohn et al. 2000）。NTP は、この理由は明らかではないが、22 
DBP を含むパーソナルケア製品（香水、マニキュア、ヘアスプレー等）（Blount et 23 
al. 2000）の使用に関係している可能性が示唆されているとしている(NTP-CERHR 24 
2003)。一方、米国で成人男性 406 名を対象としたパーソナルケア製品（フタル酸25 
エステル含有量の記載なし）の使用パターンと尿中のフタル酸エステル代謝物濃度26 
との関係の調査では、尿採取の 48 時間以内にローションを使用した男性（14.9 27 
ng/mL）は、使用しない男性（16.8 ng/mL）に比べて尿中の MBP 濃度は有意に低28 
下した。なお、フタル酸モノエチル MEP については、コロンやアフターシェーブ29 
の使用により尿中濃度が増加している（Duty et al. 2005）。 30 

 31 
(６) 暴露経路の積算に基づくヒトの一日摂取量推定（一部未審議） 32 

DBP は主として、呼吸、飲料水及び食品、ハウスダスト等を通じて暴露すると考え33 
られており、環境媒体の摂取量とその DBP 濃度を用いて、暴露シナリオに基づき積34 
算したヒトの一日摂取量が推定されている。（事務局：以下、表の後ろから移動）なお、35 
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経気道暴露と経口暴露で、吸収・代謝等、また、生じる影響が必ずしも同じではない1 
ことを考慮すると、両暴露経路による DBP 摂取量を合計する手法の適切性について2 
留意する必要がある。 3 
 4 
初期リスク評価（CERI・NITE 2005）における推定 5 

CERI・NITE(2005)は化学物質の初期リスク評価において、DBP は、主に呼吸、6 
飲料水及び食品を通じてヒトに摂取されると考え、成人における吸入、経口及び全7 
経路の推定 DBP 摂取量として、それぞれ 0.96、4.0 及び 5.0 μg/kg 体重/日をヒト8 
健康に対するリスク評価に用いた。なお、経口摂取の内訳は、飲料水由来が 2.8 μg/kg9 
体重/日、食品由来が 1.2 μg/kg 体重/日であった。 10 
ただし、初期リスク評価の性格上、推定摂取量の算出には、室内空気中濃度とし11 

て 2.4 μg/m3（環境省による 2001 年度の調査における 95％タイル値）、飲料水濃度12 
として 70 μg/L（水道技術研究センター1999～2001 年度の調査における最大値）及13 
び、食品中濃度として 0.029 μg/g（環境省による 2001 年度の家庭内食事調査の 95％14 
タイル値）が用いられた。本推定摂取量は、媒体中濃度データの最大または 95％タ15 
イル値を摂取すると仮定し、さらに室内空気のみを呼吸する極端な条件でもあり、16 
確率的にはまずありえない最大見積もりと考えられる。 17 
神野（2010）は、関東近郊の一般家庭 24 軒のハウスダストと室内空気中の DBP18 

濃度を測定し、初期リスク評価書（CERI・NITE 2005）に倣い、得られた 95％タ19 
イル値（0.1 μg/mg、1.2 μg/m3）を用いて、ハウスダストに基づく経口摂取量を 0.1 20 
μg/kg 体重/日、室内空気に基づく吸入摂取量を 0.48 μg/kg 体重/日と推定している。21 
また、飲料水及び食品からの経口一日摂取量に CERI・NITE（2005）による評価22 
値（4.0 μg/kg 体重/日）を採用し、室内空気、ハウスダストと合わせた推定一日摂23 
取量を約 4.6 μg/kg 体重/日と概算した。その結果、DBP に関しては 1 日の推定摂24 
取量のほとんどが食品及び飲料水を介した暴露によるとしている（神野 2010）。 25 
以上の積算に基づくヒトの一日摂取量推定結果を表 IV-5 に示す。 26 

 27 
表 IV-5 暴露経路の積算に基づくヒトの一日摂取量推定（初期リスク評価） 28 

成人 

[体重 50 kg] * 

経口経路  吸入経路  出典 

食品 

[2,000g/人/日]* 

飲料水 

[2L/人/日]* 

室内空気 

[20m3/人/日］* 

ハウスダスト 
[50mg/人/日]** 

媒体中濃度 0.029 μg/g 70 μg/L 2.4 μg/m3 (推定に用いず) CERI
・NITE 
2005 

暴露量 58 μg/人/日 140 μg/人/日 48 μg/人/日  

体重あたり暴

露量 

4.0 μg/kg 体重/日 0.96 μg/kg 体重/日  

経口と吸入摂取の合計：5.0 μg/kg 体重/日  
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媒体中濃度 0.029 μg/g* 70 μg/L* 1.2 μg/m3 0.1 μg/mg 神 野

2010 体重あたり暴

露量 

4.0 μg/kg 体重/日* 0.48 μg/kg 体重/日 0.1 μg/kg 体重/日 

経口と吸入摂取の合計：約 4.6μg/kg 体重/日 
［ ］：成人の体重、成人一人当たりの環境媒体一日摂取量の仮定値 1 
*CERI・NITE 2005 の仮定、評価値を採用 2 
** 神野 2010 の採用したもの。オランダ国立公衆衛生研究所の報告書（RIVM 2008）に基づく。 3 
 4 
(７) バイオモニタリングデータ（審議済み） 5 
尿中に排泄される各種のフタル酸エステル代謝物、特にモノエステル体とその酸化6 

代謝物の濃度は、様々な経路によるフタル酸エステル暴露を横断的に反映するためヒ7 
トのフタル酸エステル暴露量の推定に用いられている。 8 
 9 
① DBP の尿中代謝物濃度からの一日摂取量の換算 10 

ヒトの尿中のフタル酸エステル代謝物濃度からフタル酸エステルの一日摂取量11 
を推定するための換算式［1］が報告されている（David 2000、Koch et al. 2003a）。 12 

      

Intake（μg/kg 体重/日） ＝ 
UE（μg/g Cr）× CE（mg/kg 体重/日） 

× 
MWd 

[1] 
Fue ×1000（mg/g） MWm 

      

式［1］において、UE×CE の項はスポットサンプルのデータを 24 時間暴露に対13 
応させるために外挿する際の補正項 58であり、UE はクレアチニン 1 g 当たりの各14 
代謝物尿中排泄量（μg）、CE は kg 体重当たりのクレアチニン一日排泄量（g/kg 体15 
重/日）である。FUE は摂取したフタル酸エステルジエステル（親化合物）に対す16 
る各代謝物の尿中排泄量の比（モル分画排泄率値： fractional excretion values（mol 17 
basis））、MWd はフタル酸ジエステルの分子量（DBP ならば 278.3）、MWm は各18 
代謝物の分子量（MBP ならば 222.2）である（David 2000、Koch et al. 2003）。 19 
なお、Koch と Calafat （2009）によるレビューによると、Kohn ら（2000）も20 

尿中に排泄されたモノエステル体からジエステル体摂取量への、やや異なる換算モ21 
デルを報告 59しているが、同じデータ（Blount et al. 2000）の換算において、お互22 
いによく近似した結果を与えているとされている。（Koch and Calafat 2009）。 23 

DBPの経口摂取量に対する代謝物の尿中へのモル分画排泄率値Fueは、英国の24 
Anderson ら（2001）により調べられた値に基づく0.69が知られている（Koch et al. 25 
2003）。また、ドイツのKochら（2012）による最近の試験では、0.84が提示されて26 

58クレアチニンによる補正のほか、容量による補正も用いられている（Koch and Calafat 2009）。 
59 Kohn ら（2000）は線形 2-コンパ―メントモデルに基づく換算（動物データ使用）を検討した。

換算式は FUEにあたる値を尿中排泄一次速度定数/全消失一次速度定数とするほかは［1］と同

形をとる。 
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いる。 1 
また、CEについては、一般にHarper ら（1977）からの、男性の23 mg/kg体重/2 

日、女性の18 mg/kg体重/日が用いられている（Koch et al. 2003、Kohn et al. 2000）。3 
日本人のCEについては、年齢、身長、体重、性別等から日本人の尿中クレアチニン4 
一日排泄量の予測式が作成される過程において、男性 256名（平均54±SD19歳）5 
の平均22.5 mg/kg体重/日、女性 231名（平均52±SD19歳）、 の平均17.5 mg/kg体6 
重/日との実測データが得られている（川崎ら1985、1991）。 7 

 8 
② DBP の尿中代謝物濃度実態及び日本人の一日摂取量推定 9 

我が国における DBP の尿中代謝物濃度から、DBP の一日推定摂取量を算出して10 
いる報告がある。 11 

Itoh ら（2005）は 2004 年 5 月に東京及び横浜地区に居住する日本人成人 35 名12 
を調査し、スポット尿中 MBP 濃度（中央値 43 μg/L、範囲＜1.8～280 μg/L）、及13 
び各人のクレアチニン排泄量とから、DBP の一日摂取量を幾何平均値 2.10 μg/kg14 
体重/日、中央値 1.3 μg/kg 体重/日（範囲 0.22～4.5 μg/kg 体重/日）と推定してい15 
る。 16 
牧野は、2006 年度に調査した愛知県衛生研究所に勤務する健常な日本人成人男17 

女 36 名の尿中のフタル酸モノエステル濃度から、フタル酸ジエステルの一日摂取18 
量を推定している。MBP は全ての検体から検出され、クレアチニン補正濃度の平19 
均値 78.7 μg/g Cr、中央値 58.7 μg/g Cr（範囲 22.8～554 μg/g Cr）に基づき DBP 20 
の推定一日摂取量は、平均値 1.80 μg/kg 体重/日、中央値 1.50 μg/kg 体重/日（範21 
囲 0.69～9.41 μg/kg 体重/日）と推定された（牧野 2007）。 22 
また、続く 2007 年度の調査では健常な 20 及び 30 歳代の日本人男女 12 名（対23 

照群）のスポット尿と母子ともに健康な周産期女性 51 名の分娩翌日の尿を調査し、24 
フタル酸ジエステルの一日摂取量を推定している。MBP は全ての検体から検出さ25 
れた。対照群及び周産期女性の尿中 MBP 濃度の中央値 35.9 μg/g Cr（範囲 12.126 
～93.6 μg/g Cr）及び 44.9 μg/g Cr（19.4～142 μg/g Cr）に基づき、DBP の推定27 
一日摂取量は、それぞれ中央値 1.39 μg/kg 体重/日（範囲 0.53～4.42 μg/kg 体重/28 
日）及び 1.22 μg/kg 体重/日（0.51～3.87 μg/kg 体重/日）と推定された（牧野 2008）。 29 
上記以外にも、最近の日本人の尿中 MBP 濃度の報告がある。 30 
Suzuki らの 2005～2008 年に採取した 149 名の妊婦(平均 31.9 歳)のスポット31 

尿の調査では、全検体より MBP が検出され、尿中濃度の幾何平均値は 51.6 μg/g Cr32 
（46.2 ng/mL）、中央値は 52.2 μg/g Cr（48.1 ng/mL）、25％tile 値は 29.7 μg/g Cr（24.8 33 
ng/mL）、75％tile 値は 91.3 μg/g Cr（96.5 ng/mL）及び範囲 4.29～415 μg/g Cr（2.9234 
～504 ng/mL）、であった（Suzuki et al. 2010）。 35 
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最近、環境省による 2011～2012 年度に採取した 40 歳以上、60 歳未満の 99 名1 
の早朝尿を対象とした調査が報告された。全検体から MBP が検出され、2011 年度2 
分の全国 3 地域の 15 名の尿中 MBP 濃度の中央値は 20 μg/g Cr（範囲 11～670 μg/g 3 
Cr）、2012 年度分の別の 3 地域の 84 名の中央値は 17 μg/g Cr（範囲 6.6～54 μg/g 4 
Cr）であった。全対象者の中央値は 19 μg/g Cr である（環境省 2013） 5 
これらの日本人の DBP の尿中代謝物濃度（尿中 MBP 濃度）実態及び一日摂取6 

量推定を表 IV-6 に示した。なお、表中の尿中 MBP 濃度は、一日推定摂取量を算出7 
するため、スポット尿中 MBP 濃度を尿中クレアチニン濃度で補正した値である。 8 

 9 
表 IV－6 日本人の DBPの尿中代謝物濃度実態及び一日摂取量推定 10 

ｎ数 年齢等 尿 
クレアチニン補正MBP

尿中 MBP 濃度

（μg/gCr） 

DBP 一日推定摂取量 
（μg/kg 体重/日） 文献 

(性別等) (歳) (採取年月) 中央値 最小 最大 中央値 最小 最大 
35 名 
(男 10・女 25) 成人 

スポット 

(2004 年 5 月) 
31 <6.1 140 1.30 0.22 4.5 

Itoh et 
al. 2005 

36 名 

(男 23・女 13) 成人 スポット 58.7 22.8 554 1.50 0.69 9.41 
牧野 
2007 

12 名 

(男 7・女 5) 
( 平 均

31.8 ) スポット 35.9 12.1 93.6 1.39 0.53 4.42 
牧野 
2008 

51 名 

(周産期女性) 

( 平 均

31.4 ) （分娩翌日） 44.9 19.4 142 1.22 0.51 3.87 

149 名 
(妊婦) 

( 平 均

31.9 ) 
スポット 

(2005～8 年) 
52.2 4.29 415 （推定せず） Suzuki et 

al. 2010 

99 名 (40≦、

＜60 ) 
早朝 

(2011～12年度) 
19 6.6 670 （推定せず） 

環 境 省 

2013 

 11 
上記 3 報（Itoh et al. 2005、牧野 2007、2008）において、摂取量の推定には式12 

［１］（David 2000、Koch et al. 2003a）を用い、MBP の FUEとして 0.69（Koch 13 
et al. 2003a）が採用され、CE には川崎ら（1991）の予測式を用いて個人ごとに14 
算出された値が用いられている。 15 
最近になって Koch ら（2012）により新たに DBP の Fue（0.84）が提示されて16 

いる。それを用いると、たとえば Itoh ら（2005）の算出した 0.22～4.5 μg/kg 体重17 
/日は、0.18～3.70 μg/kg 体重/日となる程度でほとんど変わりない。 18 
上記以外にも日本人の尿中 MBP 濃度の報告がある。 19 
Suzuki らの 2005～2008 年に採取した 149 名の妊婦のスポット尿の調査では、20 

全検体より MBP が検出され、尿中濃度の幾何平均値は 51.6 μg/g Cr（範囲 4.2921 
～415μg/g Cr）であった。（Suzuki et al. 2010）。環境省の調査によると、2011 年22 
度に採取した 40歳以上、60歳未満の 15名の早朝尿のすべてからMBPが検出され、23 
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中央値は 20 μg/g Cr（範囲 11～670 μg/g Cr）であった（環境省 2012）。また、1 
東京の病院の不妊相談に訪れた 137 名の女性のデータではあるが、子宮内膜症ステ2 
ージ 0 と I と診断された 80 名及びステージ II～IV と診断された 57 名について、3 
診断前に採取されたすべての尿中から MBP が検出された。尿中 MBP 濃度は、そ4 
れぞれ中央値で 43.3 及び 63.1 μg/gCr であった。尿の採取年月の記載はない(Itoh 5 
et al. 2009)。やはり不妊相談を受けた男性のデータが報告されている。2010 年 16 
～6 月に東京の医院で不妊相談に訪れた男性 42 名の全員の尿中から MBP が検出さ7 
れ、比重補正 60後の幾何平均値は 62.4 ng/mL（範囲 18.3～183 ng/mL）であった8 
（Toshima et al. 2012）。 9 

以上のようにまた表 IV－6 に示されるように、これまで測定された尿中 MBP 濃10 
度は、報告によってあまり大きな平均値、中央値の違いはなく、したがって、これ11 
らから最近のデータ（Suzuki et al. 2010、環境省 2013）から推定される DBP 摂取12 
量も、Itoh ら（2005）や牧野ら（2007、2008）の報告で推定された摂取量と大き13 
な差はないと考えられる。 14 
事務局：最近の一般人集団の調査結果（環境省 2013）が得られたため、環境省 2012

を差し替え、表に組み込みました。不妊疑いの集団である Ito et al 2009、
Toshima et al. 2013 のデータをここからは削除いたしました。 

 15 
(８) ヒトに対する暴露状況のまとめ（一部未審議） 16 

室内空気中の DBP 濃度は冬季より夏季が高く、また、室内空気濃度は外気濃度17 
より高かった。室内空気濃度は、2000 年ごろと最近のデータの間に大きな差はみ18 
られなかった。飲料水については、2006 年度から 2011 年度にかけた原水及び浄水19 
の調査において、浄水中に DBP が最大 30 μg/L 検出された地点があった。2000 年20 
前後以降の食品中の DBP 濃度データは得られなかった。なお、食品用の容器包装21 
について DBP に対する特段の管理措置はとられていない。そのほか、ハウスダス22 
ト、化粧品などから暴露する可能性がある。環境媒体（飲料水、室内空気、食品、23 
ハウスダスト）中のDBP濃度から積算した一日摂取量については、成人で約5 μg/kg24 
体重/日との推定があるが、各媒体の最大レベルの濃度を用いた最大見積もりと考え25 
られた。また、一般に主要な暴露源と考えられている飲料水、室内空気、食品、ハ26 
ウスダストのうち、食品については最近のデータが不足していた。 27 

DBP 代謝産物である尿中 MBP 濃度から換算した推定摂取量（中央値）は、対象28 
者数は多くないが、複数の報告において 1～2 μg/kg 体重/日の範囲にあった。なお、29 
ここ 10 年ほどの報告を比較すると、日本人の平均的な尿中 MBP 濃度に大きな違30 
いはみられなかった。 31 

60 Cc（補正濃度）=Cm（測定濃度）×（1.020‐1）/（SG（尿の比重）‐1）（Toshima et al. 2012） 
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環境媒体中の DBP 濃度を基にして、確率論的に一日暴露量を推定する方法には、1 
全ての暴露媒体が網羅できていない可能性、その反対に一般公衆にとっては比較的2 
特殊な暴露媒体・経路に実際以上の寄与を割り振ることになっている可能性、ある3 
いはサンプリング・分析過程の汚染によってそもそも暴露媒体中の DBP 測定値が4 
信頼できない可能性、などのいくつかの不確かさが存在する。さらに、DBP は検5 
出感度が悪いため、飲料水や食品からの摂取量見積もりに大きな不確かさがある。 6 
一方、尿中代謝産物の排泄レベルから一日摂取量を推定する方法には上記のよう7 

な問題点があまりないが、DBP のトキシコキネティクスやクレアチニン排泄量の8 
個人差及び民族差などにより、計算に用いる Fue 値が変動することが不確かさの最9 
も大きな要因となる。 10 
現時点では、どの暴露源が最も日本人の暴露に寄与しているか、また、想定した11 

以外の暴露源が存在する可能性があるのか判断するのは難しい。 12 
 13 
 14 

V．国際機関等の評価（審議済み一部未審議） 15 
１．米国 16 
(１) 米国環境保護庁（EPA） 17 
統合リスク情報システム（Integrated Risk Information System：IRIS） 18 
① 経口参照用量（Oral RfD）（EPA/IRIS 1990） 19 

EPA/IRISによる経口 RfD算出 20 
臨界影響 用量 不確実係数 修正係数 参照用量 

（RfD） 

死亡の増加 

ラット 

亜慢性～慢性経口試験 

（Smith 1953） 

NOAEL: 飼料中 0.25％ 

（125 mg/kg 体重/日*） 

LOAEL: 飼料中 1.25％ 

（600 mg/kg 体重/日*） 

1,000** 1 1×10-1 
mg/kg 体重/日 

*Smith（1953）中に示された一日摂取量（mg/kg）の図から EPA が推定 21 
**10（種差）×10（ヒトにおける高感受性亜集団の保護）×10（慢性試験よりも試験期間が短い22 
こと及び研究の欠陥（例えば雄のみを使用）） 23 
 24 
② 発がん性（EPA/IRIS 1993） 25 

  EPA は、入手可能な文献中に DBP の発がん性に関する適切なデータが見当たら26 
なかったことから、DBP を発がん分類 D：分類できない（not classifiable）に分類27 
した。 28 

 29 
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(２) 米国環境健康科学研究所（NIEHS） 1 
国家毒性プログラム-ヒト生殖リスク評価センター（NTP-CERHR）（NTP 2003） 2 
 まず、CERHR の専門家パネルにより検討が行われた。パネルは、発達中の雄性生3 
殖器系が構造及び機能的異常発生に最も感受性が高く、ラットでは妊娠中の母動物の4 
100 mg/kg 体重/日の DBP 暴露でも影響がみられるとし、ラットの雄性生殖器系発生5 
への影響の NOAEL を 50 mg/kg 体重/日（Mylchreest et al. 2000）とした。生殖毒性6 
については、成熟雌ラットへの 250 mg/kg 体重/日の DBP 暴露でも生殖機能への有害7 
影響（繁殖性低下）が報告されているが（Gray et al. 1999）、これ以下の用量での用8 
量反応性は判断できないとしている。雄に関しては、ラットの多世代試験（Wine et al. 9 
1997）における F0 同腹児数の減少に基づき、LOAEL を 52～80（雌‐雄）mg/kg10 
体重/日と判断した。また、暴露推計にはカナダ保健省による、食品や空気等の環境媒11 
体中濃度に基づく、年齢区分された暴露推定（Chan and Meek 1994）を選択した。12 
検討結果は 2000 年に報告書として公表された。 13 

NTP は 2003 年に、専門家パネルの報告書やそれに対するパブリックコメント、さ14 
らに最新の知見を踏まえて、DBP のヒト生殖発生影響に関する評価をまとめた。NTP15 
は、ヒトでの直接的な証拠はないが、DBP はげっ歯類による試験では発生及び生殖に16 
有害影響を及ぼすことが明確に示されることから、おそらく（probably）ヒトの発生17 
又は生殖に同様又は別の悪影響を及ぼす可能性が潜在し、DBP の暴露が十分高い場合、18 
ヒトの生殖又は発生に悪影響が及ぶであろうと判断した。また健康への懸念について、19 
妊娠女性の DBP 暴露が専門家パネルの推定値（2～10 µg/kg 体重/日）レベルである20 
場合には、発生影響に対する懸念はごくわずか（minimal）であると結論した。しか21 
し、出産年齢女性の一部についての最近の DBP 暴露推定値（～100 µg/kg 体重/日、22 
Kohn et al. 2000）に基づくと、ヒトの発達、特に雄性生殖器系の発達への有害影響23 
に関しては、ある程度の懸念（some concern）があると結論している。NTP は暴露24 
された成人における生殖毒性についての懸念は無視しうる（negligible）と結論した。 25 
 26 
２．欧州連合（EU） 27 
(１) 欧州化学品庁（European Chemical Bureau：ECB） 28 

ECB は 2004 年の評価において、労働者、消費者、環境を介した暴露についてヒ29 
トの健康影響を評価した。 30 
暴露評価では、労働者については DBP の製造、DBP 含有製品の製造、加工及び最31 

終利用過程における吸入及び経皮暴露、消費者（成人及び小児）については DBP 含32 
有化粧品（特にマニキュア）及び接着剤の使用、食品へのセロファン包装及び乳幼児33 
用のおもちゃやケア用品の使用による経口暴露、環境を介した暴露については、BBP34 
発生源周辺の食品、飲料水及び大気を介した暴露（地域別に複数のシナリオを含む）35 
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のほか、母乳からの暴露が考慮されたシナリオが検討された。 1 
これら複数の暴露シナリオのにより推定された暴露量に対してから、動物試験ので2 

得られた NOAEL 等を starting point に用いてヒトの安全マージン（MOS）が算出3 
された。経口経路暴露に対する starting point として、混餌投与によるラットの 2 世4 
代生殖毒性試験でみられた胚毒性に基づく LOAEL 52 mg/kg 体重/日（NTP 1995、5 
Wine et al. 1997）及びラットを用いた 3 か月間混餌投与試験（Schilling et al. 1992）6 
に基づく全身毒性の NOAEL 152 mg/kg 体重/日が選択された。が、吸入経路暴露に7 
対して、ラットを用いた28日間吸入暴露試験に基づく全身毒性のNOAEC 509 mg/m38 
（Gamer et al. 2000）が選択された。具体的には、なお、経皮暴露については評価に9 
適切な試験がなく、吸収率を加味したアセスメント係数により他経路に対する10 
starting point から外挿して評価が行われた。。 11 
評価の結果、ECB は消費者の及び環境からからの暴露について「現時点では、更な12 

る情報/試験の必要はなく、また既に実施されているリスク低減措置を超えた措置を実13 
施する必要もない」と結論した。飲食に関連する MOS を抜粋すると、セロファン包14 
装食品に対する MOS は 1,925、母乳からの暴露に対する MOS は 8,667 であった。15 
また、環境からの暴露の複数のシナリオのうち、最低の MOS は 562（このうち、空16 
気からの暴露に対する MOS は 216,000）であった。労働者については「リスクを低17 
減する必要がある；既に実施されているリスク低減措置は考慮されるべきである」と18 
結論している（EU RAR 2004）。 19 
 20 
(２) 欧州食品安全機関（EFSA） 21 

2005 年に EFSA は食品接触材料に用いられる DBP の再評価を行った。従来の暫定22 
TDI 0.05 mg/kg 体重/日はげっ歯類肝臓におけるペルオキシゾーム増殖に基づいた値23 
（Scientific Committee for Food 1995）であった。EFSA は、現在では、このエンド24 
ポイントはヒトのリスク評価には関連性がないとの共通認識を背景に、入手可能な毒25 
性学的根拠に基づくと、DBP のリスク評価において根拠となる最も感受性の高いエン26 
ドポイントは生殖及び発生影響であると判断した。 27 
最も低用量で影響がみられた試験はラットにおける発生毒性試験（Lee et al. 2004）28 

で、妊娠 15日から児童物の生出産後 21日まで母動物にDBPを混餌投与したところ、29 
生後 21 日の児動物に最低用量から精巣精母細胞発達の減少及び雌雄に低頻度の乳腺30 
の変化が雌雄に用量依存的にみられた。また、雄児動物では用量相関性はないが有意31 
な乳腺への影響が生後 11 週まで持続した。EFSA は、雄性生殖細胞の発達の欠損及32 
び乳腺の変化に基づくと、これらの所見は最低用量である飼料中 20 mg/kg（1.5～3.0 33 
mg/kg 体重/日）以上の投与群からみられるため、NOAEL は設定できないとした。ま34 
た、これらの影響は非可逆性であり、他のより長期の生殖毒性試験における NOAEL35 
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又は LOAEL が 30 倍程度高いことを考慮すると、当該 LOAEL に対して不確実係数1 
200 を適用すれば十分であると考察した。 2 
すなわち、EFSA は LOAEL 2mg/kg 体重/日に不確実係数 200 を適用し、DBP の3 

TDI を 0.01 mg/kg 体重/日とした（EFSA 2005）。 4 
 5 

(３) 欧州化学品機関（European Chemicals Agency：ECHA） 6 
① 化学物質の登録・評価・認可・制限に関する規則（REACH規則）に規定された再7 
評価（2010） 8 

ECHA は 2010 年に、子どものおもちゃやケア用品への DBP 制限に関して、20049 
年のリスク評価（EU RAR）以降に得られた DBP の新たな知見を加味した再評価10 
を行った。考慮されたデータは暴露関連（使用量、用途、バイオモニタリング情報11 
など）であり、2004 年の評価時に用いられた LOAEL（52 mg/kg 体重/日、NTP 1995、12 
Wine et al. 1997）の他に、抗アンドロゲン作用に基づく LOAEL 2 mg/kg 体重/日13 
（Lee et al. 2004）を用いて 2 歳児の MOS が確認された。検討の結果、2004 年の14 
評価時に比べて EU における DBP の使用量は少なくなっていた。文具やシャツな15 
どの部品等に小児への暴露が考えられる新規用途があったが、少数例であり、製品16 
中の DBP 濃度は低かった。そのうち 2 歳児のラバークロッグ（履物の一種）の使17 
用について、健康への懸念が生じたが、極めて特異な激しい条件を仮定したもので、18 
新たな規制が必要かどうか、さらに検討が必要とされた。以上より ECHA は健康19 
に対して大きな問題となるような新たな使用用途はないと結論した。従って、現行20 
規制を早急に再検討する必要はないと判断した（ECHA 2010)。 21 
 22 
② 4種のフタル酸エステルの制限に対する意見及び背景文書（2012） 23 

REACH 規則において、可塑化された材料中に DEHP、BBP、DBP 又は DIBP24 
のうち、一つ又はそれ以上を、合計 0.1％を超えて含有する室内製品及び皮膚や粘25 
膜に接触するような製品の上市の禁止が提案された。リスク評価委員会26 
（Committee for Risk Assessment：RAC）は、スクリーニング（first tier）リス27 
ク評価として、ヒトの健康リスクを低減するためにこの制限が適切かどうか評価し28 
た。 29 

RAC は、これら 4 種のもっとも感受性の高いエンドポイントと考えられる抗アン30 
ドロゲン性様作用機序を介した生殖毒性について、動物データにおける NOAEL 又31 
は LOAEL から推定した導出無影響レベル（DNEL）61とヒトの推定暴露量と比較32 

61 DENL（Derived No-Effect Levels）は、本背景文書（ECHA 2012a）においては動物試験に

おける NOAEL 又は LOAEL をアセスメント係数（種間差、及び種内差個人差又は又は

NOAELLOAEL を用いる場合からは NOAELLOAEL への外挿するための不確実性を示す）で除

した値である。 
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した。具体的には、フタル酸エステルごとに、個別の又は複数の組み合わせたの暴1 
露経路の積算又はによる推定摂取量、及び尿中代謝物量に基づくから推定した推定2 
摂取暴露量に基づく対するリスク判定比（RCR）62を確認したほか、ハザードイン3 
デックス法 63を選択して 4 種の RCR の総計を求めた。 4 

DBP については、Lee ら（2004）のラットを用いた発生毒性試験における児動5 
物の生後 21 日目の精母細胞発達の低下と成獣となった雄児動物の乳腺の変性に基6 
づく LOAEL 2 mg/kg 体重/日が starting value として選択され、た。アセスメン7 
ト係数として種差 10 及び個人差 10、さらに NOAEL への外挿のためにの 3 が適用8 
され、て DENL として 0.67 mg/kg 体重/日が導かれた。 9 

RCR は、また、現実的な最悪ケースシナリオにおけるについて、食品を介した10 
DBP 暴露（97.5 パーセンタイル値）に対するして、RCR は、2 歳児、6/7 歳児及び11 
成人では、それぞれ、0.149、0.104 及び 0.045 であった。一方、尿中代謝物排泄量12 
から推定（Fredericksen et al. 2011、Koch 2011、Wittassek et al. 2007）された13 
総暴露量（95 パーセンタイル値）に対する RCR は、DBP について子どもで 0.955、14 
成人で 1.090 であり、4 種のフタル酸エステルの RCR の総計については、子どもで15 
1.59、成人で 1.23 と計算されであった。このように RCR の総計は 1 を超過したが、16 
RAC は、尿を採取した 2007 年時点の暴露状況におけるを反映した RCR であり、17 
ハザードや暴露推定のに不確実性があに影響を受けていること、さらに、最近 1018 
年の 4 種のフタル酸エステルの使用は着実に減少しており、体内負荷量の下降（例19 
えば Goen et al. 2011 に示される）に影響を与えていると考えられることから、現20 
在の状況ではの RCR は 1 より低くなると予想しているた。 21 
以上より、RAC は、入手可能なデータは、現在（2012 年）現在（2012）のこれ22 

らの 4 種のフタル酸エステルの暴露によるリスクがあることをは、入手可能なデー23 
タでは示すものではされないことから、この提案は正当化（justify）されないと考24 
える。今後数年以内にこれらのフタル酸エステル類に承認要件が課されるようにた25 
め、、結果として規制要件とその結果生じるとしての使用減少により、さらにリス26 
クは低減するとの意見を採択した（ECHA 2012a、2012b）。 27 

 28 
３．オーストラリア 29 
化学物質通知評価スキーム（National Industrial Chemical Notification and 30 
Assessment Scheme：NICNAS） 31 

62 RCR（Risk characterization Ratio）＝暴露/DNEL 
ある化学物質の RCR が 1 を超えると、その化学物質のリスクは制御されていないことを示す。 
63 ハザードインデックス＝ΣCi/DNELi、Ci：含まれる化学物質 i の混合物中濃度又は推定暴露量、

DNELi：含まれる化学物質 i の DNEL。ハザードインデックスが 1 を超えると、そのリスクは制

御されていないことを示す。 
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NICNAS は、既存化学物質であるとしてフタル酸エステル類の評価を行っている。1 
第一１段階（phase 1）として、オーストラリアに流通する、あるいはその可能性が2 
ある、フタル酸オルトエステル 24 種類について毒性有害性評価を行い、2008 年に結3 
果を公表した(NICNAS 2008)。以降、続いて評価の第 2 段階（phase 2）として、244 
種のうち、優先既存化学物質と特定された DBP を含む 9 種類のフタル酸エステルに5 
ついてのリスク評価が進められ、2013 年に DBP のリスク評価結果が公表された 、6 
順次評価を勧めているところである(NICNAS 20092013)。DBP については、7 
NICNAS は米国 NTP-CERHR（NTP 2003）及び欧州 ECB の評価書（EU RAR 2004）8 
をベースにし、さらに 2006 年 9 月までの文献検索で得られた知見を基に DBP の有害9 
性評価結果を公表した（NICNAS 2008）。 10 
 11 

(１)既存化学物質有害性評価（2008） 12 
DBPの実験動物に対する経口暴露での急性毒性は低い（ラット LD50 6,300～13 

8,000 mg/kg体重、BASF 1961）。利用可能な全てのデータとその証拠の重み付け14 
に基づくと、DBPは体細胞及び生殖細胞の両方において遺伝毒性を示さない物質で15 
あると考えられる。反復投与毒性について、ラットでの3か月間経口試験16 
（Schillinget al. 1992）における肝及び腎重量の変化及び血液学的・臨床化学的パ17 
ラメーターの変化に基づき、LOAELは752 mg/kg体重/日、NOAELは152 mg/kg体18 
重/日であった。この用量では精巣や神経系への影響はみられなかった。 19 

DBPの発がん性に関しては実験動物でもヒトでも適切な研究は得られていない。 20 
ラットにおける生殖試験では精巣への影響がみられている。ラットの2世代試験21 

では、繁殖影響のLOAELは、F1の精巣萎縮に基づき飼料中0.5%（雄では256 mg/kg22 
体重/日、雌では385 mg/kg体重/日）であり、NOAELは飼料中0.1%（雄では52 mg/kg23 
体重/日、雌では80 mg/kg体重/日）であった（NTP 1995）。妊娠 15日から～出産24 
児動物の生後 21日までにDBP暴露したラットの1世代試験では生殖・発生影響の25 
LOAELは精母細胞の有意な発達低下に基づき、飼料中2000 ppm（148～291mg/kg26 
体重/日）であり、NOAELは飼料中200 ppm（14～29 mg/kg体重/日）であった（Lee 27 
et al. 2004）。発生時期のみの暴露でも同様の影響がみられており、最も感受性の28 
高いエンドポイントは精巣の形態学的（testicular morphology）影響及び生殖成熟に29 
対する影響である。妊娠 12～21日にDBP暴露したラットではLOAELは雄児動物の30 
精細管萎縮及び乳頭保持に基づき100 mg/kg体重/日であり、NOAELは50 mg/kg体31 
重/日であった（Mylchreest et al. 2000）。ヒトにおけるDBPの生殖、発生に関す32 
るデータはないが、代謝物であるMBPについては性ホルモン結合グロブリンやfTレ33 
ベルの変化、及び男児における発達影響に関する限定的な証拠がある（NICNAS 34 
2008）。 35 
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 1 
②(２)既存化学物質評価（2013）（未審議） 2 
  化粧品及び子どものおもちゃやケア用品といった消費者製品用途のDBPを対象3 
にリスク評価が実施された。 4 

  NICNASは、DBPやペルオキシゾーム増殖剤の反復投与による肝臓毒性のメカニ5 
ズムはヒトに関連しないと考えた。遺伝毒性試験や形質転換試験の結果、DBPに遺6 
伝毒性はなく、遺伝毒性発がん物質ではありそうにないと判断した。又、動物を用7 
いた適切な長期間の発がん性試験は入手できなかったが、DBP及び脂質低下剤によ8 
るげっ歯類におけるペルオキシゾーム増殖の作用機序並びにヒトではDBP暴露と9 
発がん性を関連付ける証拠が存在しないことを考慮し、ヒトに発がん性があるとみ10 
なさなかった。NICNASはヒトの健康に関連するDBPの毒性の重要なエンドポイン11 
トは生殖及び発生への影響に基づく生殖毒性であり、雄性生殖器が最も感受性の高12 
い標的器官であると考えた。そこで、DBPの妊娠期暴露後にみられる生殖器奇形と13 
矛盾しない、有力な作用機序の主要素である内分泌かく乱、特にテストステロン合14 
成の脱制御及び、特にアンドロゲンの低下に基づき、DBPのリスク判定に最も適切15 
なNOAELを10 mg/kg体重/日（Lehmann et al. 2004）とした。 16 
リスク推計ではNOAEL10 mg/kg体重/日を、暴露経路に応じて生体利用率等を加17 

味して算出した内部暴露量で除したMOEが算出された。子どものおもちゃやケア製18 
品のmouthingによる暴露及び経皮暴露の合計に対して、MOEは4,878～28,571（ワ19 
ーストケース～典型的暴露シナリオ）であり、生殖発生影響リスクは低いと判定さ20 
れた。化粧品による経皮暴露（ワーストケース暴露シナリオのみ）では、MOEは子21 
どもで162～233（新生児～12か月齢）と100を超えたが、一般集団では64であった。22 
NICNASは、ワーストケースシナリオが当てはまる高暴露者はMOEが100未満とな23 
るおそれがあり、妊娠・授乳中の女性において子どもへの生殖発生影響のリスクが24 
あるとした64（NICNAS 2013）。 25 

 26 
 27 
４．日本 28 
厚生労働省 厚生科学審議会 水質基準の見直し（厚生労働省 2003） 29 
平成 15 年（2003 年）の厚生科学審議会生活環境水道部会水質管理専門委員会によ30 

り、次のように水質基準の見直しの検討がなされた。 31 
DBPの低用量効果の有無については未だ明らかになっておらず、現在のところ、32 

64 NICNAS は 100 より大きい MOE は、種差及び個人差それぞれ 10 の保守的な初期不確実係数

をカバーするため、通常、リスクの懸念は低いとみなされることを ICPS（1994）及び ECTOC（2003）
から引用をしている 
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DBPの最小毒性量は66 mg/kg体重/日（Wine et al. 1997）、無毒性量は50 mg/kg体重1 
/日（Mylchreest et al. 2000）と判断される。Mylchreest et al. (2000)の実験におけ2 
る投与期間は妊娠後期の9日間だけであり、雄児の生殖器系に対する毒性影響が認め3 
られている。一方、Wine et al. (1997)の連続繁殖試験における投与期間は14週間で4 
あり、繁殖全般にわたる指標を評価検討した報告であり、明確な毒性影響である生存5 
児数の減少に基づいて求められた最小毒性量であり、この最小毒性量66 mg/kg体重/6 
日をTDI設定の根拠とすることは適切と考えられる。DBPのNOAEL算定には、不確7 
実係数は通常の100（種差：10、個体差：10）に、最小毒性量からTDIを求めること8 
から更に10を付加し、不確実係数を1,000とし、TDIは暫定的に66 μg/kg体重/日とす9 
ることが妥当と考えられる。 10 
検討の結果、暫定的 TDI 66 μg/kg を基に、DBP の主要摂取経路（Kavlock et al., 11 

2002）は食品であることから、水の寄与率を 10％、体重 50 kg のヒトが 1 日 2 L 飲12 
水するとし、評価値を 0.2 mg/L（≒0.165 mg /L）（暫定値）とすることが妥当と考13 
えられる（厚生労働省 2003）。 14 

 15 
 16 
VI．食品健康影響評価（未審議） 17 
  18 
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＜別紙：略号等＞ 1 
略号 日本語名称 
AGD 肛門生殖突起間距離 
ALP アルカリ・ホスファターゼ 
ALT アラニンアミノトランスフェラーゼ  
AR アンドロゲンレセプター 
AST アスパラギン酸アミノトランスフェラーゼ 
BBP フタル酸ベンジルブチル 
BMI 肥満度指数 BMI＝体重(kg)/身長(m)2 
CERHR ヒト生殖リスク評価センター 
DBP フタル酸ジブチル 
DEHP フタル酸ビス（2-エチルへキシル） 
DEP フタル酸ジエチル 
DIDP フタル酸ジイソデシル 
DINP フタル酸ジイソノニル 
DPP フタル酸ジペンチル 
DPrP フタル酸ジプロピル 
E2 エストラジオール 
EFSA 欧州食品安全機関 
EPA 環境保護庁 
ER エストロゲンレセプター 
FSH 卵胞刺激ホルモン 
fT 遊離テストステロン 
GD 妊娠日数 
HPLC 高速液体クロマトグラフィー 
IGF-I インスリン様増殖因子 I 
IQ 知能指数 
LH 黄体形成ホルモン 
LOAEL 最小毒性量 
MBP フタル酸モノブチル 
MBzP フタル酸モノベンジル 
MCP モノサイクロヘキシルフタレート 
MCPP  フタル酸モノ-3-カルボキシプロピル 
MDI 精神発達指数 
MiBP フタル酸モノイソブチル 
NHANES 国民健康栄養調査 
NNK 4-（N-メチル-N-ニトロソアミノ）-1-（3-ピリジル）-1-ブタノン 
NOAEL 無毒性量 
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NTP 米国国家每性プログラム 
PA フタル酸 
PCoA パルミトイル CoA 
PCOS 多嚢胞性卵巣症候群 
PDI 運動発達指数 
PND 出生後日数 
PNW 出生後週齢 
PVC ポリ塩化ビニル 
RfD 参照用量 
S9 (肝)ホモジネート 9000 x g 上清画分 
SCF 食品科学委員会 
SOD スーパーオキシドジスムターゼ 
T テストステロン 
T3 トリヨードチロニン 
T4 チロキシン 
TG 中性脂肪 
 1 
  2 
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