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要  約 
 
 水道により供給される水の水質基準の設定に係る化学物質として、トリクロロ酢酸

（TCA）の食品健康影響評価を行った。 
評価に用いた試験成績は、急性毒性試験（マウス、ラット）、亜急性毒性試験（マ

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

性試験（ラット）、遺伝毒性試験等の成績である。 
非発がん毒性に関しては、マウス及びラットで肝細胞肥大又は肝細胞壊死等がみら

れるなど、肝への影響が認められている。 
発がん性に関しては、マウスにおける複数の飲水投与試験で、肝腫瘍の増加が認め

られている。 
遺伝毒性に関しては、TCA が遺伝毒性を有する可能性は極めて低いと考えられる。 
以上のことから、TCA は、非発がん毒性に関する耐容一日摂取量（TDI）と発がん

性に関する TDI を設定することが適切であると判断された。 
非発がん毒性に関しては、マウスにおける 104 週間飲水投与試験でみられた肝変異

細胞巣の発生頻度の上昇から、最小毒性量（LOAEL）が 6 mg/kg 体重/日であった。

不確実係数 1,000（種差 10、個体差 10、PPARαアゴニストとしての影響以外の可能

性及び LOAEL の使用 10）を適用して、TDI は 6 µg/kg 体重/日と算出した。 
発がん性に関しては、マウスにおける 104 週間飲水投与試験でみられた肝臓の腫瘍

発生頻度及び腫瘍発生個数の上昇から、無毒性量（NOAEL）は 6 mg/kg 体重/日であ

り、不確実係数 1,000（種差 10、個体差 10、発がん性 10）を適用して、TDI は 6 µg/kg
体重/日と算出した。 

以上、TCA の非発がん毒性を指標とした場合の TDI、発がん性を指標とした場合の

TDI がいずれも 6 µg/kg 体重/日と算出されたことから、TCA の TDI を 6 µg/kg 体重/
日と設定した。 
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Ⅰ．評価対象物質の概要 
１．用途 

医薬品の原料、除草剤、腐食剤、角質溶解剤、塗装剥離剤、除タンパク剤、生

体内タンパク・脂質の分画剤として使用される。 
水道においては、TCA などのハロゲン化酢酸類は、水道原水中の有機物質や臭

素及び消毒剤（塩素）とが反応し生成される消毒副生成物質の一つである（参照

1）。 
 
２．一般名 

トリクロロ酢酸 
 
３．化学名 
  IUPAC 

和名：トリクロロ酢酸 
英名：2,2,2-trichloroacetic acid 

  CAS No.：76-03-9 
 
４．分子式 
  CCl3COOH 
 

５．分子量 
  163.4 
 
６．構造式 
    Cl 
    

Cl―C―CO2H 
 

Cl 
 
７．物理化学的性状 

刺激臭のある無色で吸湿性の結晶 

沸点（℃）：198 
融点（℃）：58 
密度（g/cm3）：1.6 
水への溶解性：非常によく溶ける 

水オクタノール分配係数（log Pow）：1.7 
蒸気圧（Pa（51℃））：133 
その他（相対蒸気密度（空気＝1））：5.6 
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８．現行規制等 
（１）法令の規制値等 

  水質基準値（mg/L）：0.2 
 
（２）諸外国等の水質基準値又はガイドライン値 

  WHO（mg/L）：0.2（第 4 版） 
  EU（mg/L）：なし 

米国環境保護庁（EPA）（mg/L）：ハロ酢酸類 5 種の和として 0.06（Maximum 
Contaminant Level） 

欧州大気質ガイドライン（参照 2）：なし 
 
 
Ⅱ．安全性に係る知見の概要 
 WHO 飲料水水質ガイドライン、EPA／統合リスク情報システム（IRIS）のリスト、

国際がん研究機関（IARC）のモノグラフ等を基に、毒性に関する主な科学的知見を

整理した（参照 3、4、5、6、7）。 
 
１．毒性に関する科学的知見 
（１）体内動態 
 ① 吸収 

TCA はラットでは消化管から（参照 8）、ヒトでは経皮及び経口の両方で急速に

吸収される（参照 9）。 
 
 ② 分布 

経口投与で吸収された TCA の血液分析に基づくと、全身の組織へ分布している

可能性がある。組織への分布は時間依存性がみられ、14C 標識 TCA のラットへの静

脈内投与では、最高濃度は投与後最初の 3 時間に、血漿、腎臓、肝臓の順にみられ

る。しかし、投与後 24 時間では肝臓の放射活性は血漿のそれ以上となった。肝臓

からの排出速度が血漿に比べて低いことを反映していると推測される。他の組織の

放射活性は中間レベルにあり、脂肪で最小であった（参照 10）。 
ラットへの経口及び静脈内投与では、TCA は血漿タンパク質とかなりの割合で結

合することが明らかであり、血漿から組織への TCA の分配に関する重要な決定要

因と推察される（参照 9、10、11）。血漿中の未結合比率は 0.53 であり、血液/血
漿濃度比 0.76 を考慮すると、血液に分布する TCA のほとんどは、組織への取込や

分布に利用されることが示唆される（参照 8）。in vitro によるマウス、ラット、ヒ

トでの TCA の血漿結合性の検討によると、ヒトでの血漿結合性は、マウスの最大

24 倍、ラットの 2.5 倍であり、ラットでの血漿結合性はマウスの 10 倍としている。

in vitro の検討ではあるが、血漿結合性の違いが、TCA がマウスで腫瘍を誘発し、

ラットで誘発しない原因の一つと推察される（参照 12）。ヒトの組織における TCA
分布を実証する検討はないが、塩素系溶媒や抱水クロラールにヒトが経口曝露され
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た時、血液及び尿中に TCA がみられることから、これら塩素系物質の代謝物とし

て全身に分布していることを示唆している（参照 5）。 
 
 ③ 代謝 

TCA は容易には代謝されず、比較的少量の TCA が肝臓中で代謝される。14C 標

識 TCA（20 又は 100 mg/kg 体重）をラット及びマウスに経口投与すると、二酸化

炭素、グリオキシル酸、シュウ酸、グリコール酸、ジクロロ酢酸（DCA）の生成が

認められ、著者らは、TCA が還元的脱ハロゲン化により DCA に代謝されるとした

（参照 13）。さらに、DCA が還元的脱ハロゲン化によりクロロ酢酸になり、最終

的にチオジグリコール酸となる代謝経路が提案されている（参照 14）。しかし、他

の研究者らは、以前の研究は DCA への代謝が過大報告されている可能性があると

している（参照 15）。14C 標識 TCA のラットへの静脈内投与における、血漿、尿、

肝臓ホモジネートの高速液体クロマトグラフィ（HPLC）分析では、シュウ酸、グ

リオキサル酸、グリコール酸、DCA はいずれも検出されず、ラットでは TCA があ

まり代謝されないことが示唆された（参照 10）。 
考えられる TCA の代謝経路を図に示す（参照 14、15）。 
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図 TCA の代謝経路（参照 14、15） 

TCA:トリクロロ酢酸 DCA：ジクロロ酢酸 MCA：クロロ酢酸 

 
 ④ 排泄 

排泄の主なルートは、尿を介している（参照 8、10、11）。14C 標識 TCA のラッ

トへの静脈内投与では、投与された放射活性の最大 84％が 24 時間以内に尿中に排

泄された（参照 10）。ラットへの TCA の単回静脈内投与では、血中からの TCA
クリアランスの 46％は腎クリアランスによるものであり、糞への排泄は無視できる

程度であった。代謝が最小限であることを考慮すると、著者らは投与された TCA
の残る 54％は、組織の取り込みによって血中から排出されたとしている。この試験

での TCA の半減期は 8 時間であった（参照 8）。 
尿以外の排泄ルートでの定量的なデータはないが、尿はヒトでも TCA 排泄の重

要なルートである。ヒトでのデータは限られているものの、ヒト排泄速度はルート

及び用量に依存する可能性を示唆している。テトラクロロエチレン（代謝されて

TCA になる）の吸入に関する研究では、ヒトにおける TCA の尿からの平均排泄半

減期は 45.6 時間であり、ラットの 11.0 時間と比較すると、ヒトの排泄はラットよ

り遅いことが示唆される。しかし、これらの相違はテトラクロロエチレンの代謝の
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違いによる可能性もある（参照 16）。一方、ヒトでの早い尿クリアランスが、プー

ル水からのTCAの30分間経皮吸収に基づく低用量曝露で報告されている（参照9）。 
 
（２）実験動物等への影響 
 ① 急性毒性試験 

TCA のラット及びマウスにおける経口半数致死量（LD50）は、それぞれ 3,320 
mg/kg 体重及び 4,970 mg/kg 体重である。投与された動物は、直ちに昏睡又は半昏

睡状態に陥り、36 時間以内には、完全に回復するか、昏睡状態のまま死に至るかの

どちらかであった（参照 17）。 
 
 ② 亜急性毒性試験 

  a. 10日間亜急性毒性試験（マウス及びラット） 

   B6C3F1マウス（雄 8 匹）及び Fischer344（F344）ラット（雄 6 匹）におけ

る TCA（500 mg/kg 体重/日）の 10 日間強制経口投与試験が行われた。認められ

た毒性所見を表 1 に示す。 
両動物種とも、肝相対重量の増加及びシアン化物非感受性パルミトイル CoA 酸

化酵素活性の上昇が認められた（参照 18）。 
WHO は、この試験における肝臓に対する影響から、LOAEL をラット及びマ

ウスともに 500 mg/kg 体重/日としている（参照 3）。 
 

表 1 マウス及びラット 10日間亜急性毒性試験 

投与群 雄 
500 mg/kg 体重/日 肝相対重量の増加、シアン化物非感受性パルミトイル CoA 酸化酵素

活性の上昇 

 

  b. 11 日間亜急性毒性試験（マウス） 

B6C3F1マウス（雌雄、各投与群 5 匹）における TCA（0、100、250、 500、
1,000 mg/kg 体重/日、溶媒：コーンオイル）の 11 日間強制経口投与試験が行わ

れた。各投与群で認められた毒性所見を表 2 に示す。 
全投与群で統計学的に有意な肝重量増加がみられたが、用量依存性はなかった。

用量依存的な肝細胞増殖が、雄は 100 mg/kg 体重/日以上、雌は 250 mg/kg 体重/
日以上でみられた（参照 19）。 

EPA は、肝重量増加、肝細胞増殖から LOAEL を 100 mg/kg 体重/日としてい

る（参照 5）。 
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表 2 マウス 11日間亜急性毒性試験 

投与群 雄 雌 
250 mg/kg 体重/日以上 － 肝細胞増殖増加 
100 mg/kg 体重/日以上 肝重量増加、肝細胞増殖増

加 
肝重量増加 

 

  c. 14 日間亜急性毒性試験（マウス） 

B6C3F1マウス（雄、各投与群 6 匹）における TCA（0、250 mg/kg 体重/日）

の 14 日間飲水投与試験が行われた。認められた毒性所見を表 3 に示す。 
250 mg/kg 体重/日群で、肝重量増加、ペルオキシソーム増殖の指標の上昇がみ

られた（参照 20）。 
EPA は、この影響から LOAEL を 250 mg/kg 体重/日としている（参照 5）。 

 

表 3 マウス 14日間亜急性毒性試験 

投与群 雄 
250 mg/kg 体重/日 肝重量増加、ペルオキシソーム増殖の指標の上昇 

 

  d. 14 日間亜急性毒性試験（マウス） 

B6C3F1マウス（雄、各投与群 12 匹）における TCA（0、0.3、1.0、2.0 g/L：
0、75、250、500 mg/kg 体重/日）の 14 日間飲水投与試験が行われた。各投与群

で認められた毒性所見を表 4 に示す。 
肝重量の用量依存的増加が 0.3 g/L 以上の投与群で認められ、1.0 g/L 以上の投

与群では統計的に有意であった（参照 21）。 
これらの影響に基づき、WHO は、NOAEL を 75 mg/kg 体重/日としている（参

照 3）。 
 

表 4 マウス 14日間亜急性毒性試験 

投与群 雄 
1.0 g/L  
(250 mg/kg 体重/日) 以上 

統計学的に有意な肝重量増加 

0.3 g/L 
(75 mg/kg 体重/日) 

用量依存的な肝重量増加 

 

  e. 3週間又は 10週間亜急性毒性試験（マウス） 

B6C3F1マウス（雄、各投与群 6 匹）における TCA（0、0.1、0.5、2.0 g/L：0、
25、125、500 mg/kg 体重/日）の 3 又は 10 週間飲水投与試験が行われ、肝臓で

の酸化的 DNA 損傷が評価された。各投与群で認められた毒性所見を表 5、6 に示

す。 
3 週間では、肝重量は二つの高濃度投与群で増加し、ラウリン酸の 12 位水酸化
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も増加していた。10 週間では、二つの高濃度投与群での肝臓の絶対及び相対重量

の増加、シアン化物非感受性パルミトイル CoA 酸化酵素活性の用量依存的な上昇、

ラウリン酸の 12 位水酸化の増加、ペルオキシソーム増殖指標の上昇が認められ

た（参照 22）。 
WHO は、これらの肝臓での影響に基づき NOAEL を 25 mg/kg 体重/日とした

（参照 3）。EPA は肝重量の増加及びペルオキシソーム増殖の増加から、LOAEL
を 125 mg/kg 体重/日、NOAEL を 25 mg/kg 体重/日としている（参照 5）。 

 

表 5 マウス 3週間亜急性毒性試験 

投与群 雄 
0.5 g/L  
(125 mg/kg 体重/日) 以上 

肝重量増加、ラウリン酸の 12 位水酸化の増加 

0.1 g/L  
(25 mg/kg 体重/日)  

毒性所見なし 

 

表 6 マウス 10週間亜急性毒性試験 

投与群 雄 
0.5 g/L  
(125 mg/kg 体重/日) 以上 

肝絶対及び相対重量増加、シアン化物非感受性パルミト

イル CoA 酸化酵素活性の用量依存的な上昇、ラウリン酸

の 12 位水酸化の増加、ペルオキシソーム増殖指標の上昇 
0.1 g/L  
(25 mg/kg 体重/日)  

毒性所見なし 

 

  f. 10、20、30日間亜急性毒性試験（ラット） 

Sprague-Dawley（SD）ラット（雄、6 匹）における TCA の 5 g/L（約 312 mg/kg
体重/日）の 10、20、30 日間飲水投与試験が行われた。認められた毒性所見を表

7 に示す。 
5 g/L 群で TCA に起因する体重、臓器重量、解剖学的検査及び病理組織学的検

査における変化は認められなかった（参照 23）。 
WHOは、この試験におけるNOAELを 312 mg/kg体重/日としている（参照 3）。 
 

表 7 ラット 10、20、30日間亜急性毒性試験 

投与群 雄 
5 g/L 
(約 312 mg/kg 体重/日） 

 毒性所見なし 

 

  g. 52 日間亜急性毒性試験（ラット） 

SD ラット（雌、6 匹）における TCA（致死未満量 2,000 ppm：100 mg/kg 体

重/日）の 52 日間経口投与試験が行われ、血液毒性及び肝毒性が検討された。認
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められた毒性所見を表 8 に示す。 
100 mg/kg 体重/日投与で肝損傷バイオマーカーである血中ビリルビンの有意

な増加、タンパク質及びコレステロールの減少がみられ、また、赤血球数、平均

赤血球容積、平均赤血球ヘモグロビン、平均赤血球ヘモグロビン濃度、ヘモグロ

ビン及びヘマトクリット値の有意な増加、血小板数の減少がみられ、著者らは、

TCA の致死未満量 2,000 ppm でのラットの亜急性曝露は肝臓障害及び血液への

影響をもたらすと結論した（参照 24）。 
 

表 8 ラット 52日間亜急性毒性試験 

投与群 雌 
2,000 ppm 
(100 mg/kg 体重/日) 

血中ビリルビンの増加、タンパク質及びコレステロールの減少、赤血球数、

平均赤血球容積、平均赤血球ヘモグロビン、平均赤血球ヘモグロビン濃度、

ヘモグロビン及びヘマトクリット値の増加、血小板数の減少 

 

  h. 10 週間亜急性毒性試験（ラット） 

Wistar ラット（雄、各投与群 5～6 匹）における TCA（0、0.025 g/L：0、3.8 
mg/kg 体重/日）の 10 週間飲水投与試験が行われた。認められた毒性所見を表 9
に示す。 
体重の減少、血清脂質及び炭水化物の代謝マーカーの変化（コハク酸デヒドロ

ゲナーゼ活性の上昇、グリコーゲン蓄積の増加、肝トリグリセリド及びコレステ

ロール値の低下）並びに腎グルタチオン値の減少が認められた。肝臓の相対重量、

血清中の肝臓の酵素活性及び肝臓のグルタチオン値に変化は認められなかった

（参照 25）。病理組織学的変化を調べるための追加試験が同様の試験プロトコー

ル及び濃度で実施され、肝臓では、小葉中心性の肝細胞壊死、小葉構造の消失、

肝細胞肥大、腎臓では、尿細管上皮の変性、巨大核の出現、細胞増殖の亢進、ボ

ーマン嚢基底膜の変性、糸球体の拡大・空胞変性を認めた（参照 26）。 
WHO 及び EPA は、これらの影響に基づき、LOAEL を 3.8 mg/kg 体重/日と

している（参照 3、5）。 
 

表 9 ラット 10週間亜急性毒性試験 

投与群 雄 
0.025 g/L 
(3.8 mg/kg 体重/日) 

体重の減少、血清脂質及び炭水化物代謝マーカーの変化（コハク酸デ

ヒドロゲナーゼの上昇、グリコーゲン蓄積の増加、肝トリグリセリド

及びコレステロール値の低下）、腎グルタチオン値の減少 

 

  i. 90 日間亜急性毒性試験（ラット） 

SD ラット（雄、各投与群 10 匹）における TCA（0、0.05、0.5、5.0 g/L：0、
4.1、36.5、355 mg/kg 体重/日）の 90 日間飲水投与試験が行われた。各投与群で

認められた毒性所見を表 10 に示す。 
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355 mg/kg 体重/日投与群で、体重増加抑制、脾臓の絶対重量の減少、肝臓及び

腎臓の相対重量の増加、肝細胞腫大、肝臓へのグリコーゲン蓄積、肝ペルオキシ

ソーム β 酸化活性の上昇が認められた（参照 27）。 
WHO は、この試験における NOAEL を 36.5 mg/kg 体重/日としている（参照

3）。 
 

表 10 ラット 90日間亜急性毒性試験 

投与群 雄 
5.0 g/L 
(355 mg/kg 体重/日) 

体重増加抑制、脾臓の絶対重量の減少、肝臓及び腎臓の相対重

量の増加、肝細胞腫大、肝臓へのグリコーゲン蓄積、肝ペルオ

キシソーム β 酸化活性の上昇 
0.5 g/L 
(36.5 mg/kg 体重/日)以下 

毒性所見なし 

 

 ③ 慢性毒性試験及び発がん性試験 

  a. 37 週間又は 52週間慢性毒性試験（マウス） 

B6C3F1マウス（各投与群：雄 11～35 匹、雌 10 匹）における TCA（雄；0、
1.0、2.0 g/L：0、164、329 mg/kg 体重/日 1、雌；0、2.0 g/L：0、329 mg/kg 体

重/日）の 52 週間飲水投与試験が行われた。また、雄マウス（11 匹）における

TCA（2.0 g/L：309 mg/kg 体重/日）の 37 週間飲水投与試験が行われた。各投与

群で認められた毒性所見を表 11、12 に示す。 
37 週間では、雄の 2.0 g/L 投与群で有意な肝臓の絶対及び相対重量の増加がみ

られた。肝腫瘍（肝細胞腺腫及び肝細胞癌）の発生頻度は各 0/11 匹、3/11 匹で

あった。 
52 週間では、有意な肝臓の絶対及び相対重量の増加が雄の両投与群及び雌の

2.0 g/L 投与群でみられ、雌雄で肝臓の巨大細胞、グリコーゲン蓄積がみられた。

また、雄の肝腫瘍（肝細胞腺腫及び肝細胞癌）の発生頻度は、それぞれ 1.0 g/L
群で 2/11 匹、2/11 匹、2.0 g/L 群で 1/24 匹、4/24 匹であった。雌の投与群では

いずれも腫瘍の増加は認められなかった（参照 28）。 
 

表 11 マウス 37週間慢性毒性試験 

投与群 雄 
2.0 g/L 
(309 mg/kg 体重/日) 

肝臓の絶対及び相対重量増加、肝腫瘍発生頻度の増加（有意

ではない） 
1.0 g/L 
(164 mg/kg 体重/日) 

毒性所見なし 

 

 

1 投与量換算値は EPA／IRIS（参照 6）を使用した。 
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表 12 マウス 52週間慢性毒性試験 

投与群 雄 雌 
2.0 g/L 
(329 mg/kg 体重/日)  

肝臓の絶対及び相対重量増加、肝臓の巨大細胞、グリコーゲ

ン蓄積 
1.0 g/L 
(164 mg/kg 体重/日) 

肝臓の絶対及び相対重量増加、腫瘍

発生頻度の増加（有意ではない） 
毒性所見なし 

 

  b. 52 週間慢性毒性試験（マウス） 

B6C3F1マウス（雄、各投与群 20 匹）における DCA、TCA 及び混合物（DCA：

0.1、0.5、2.0 g/L；TCA：0.5、2.0 g/L）の 52 週間飲水投与試験が行われた。TCA
の各投与群で認められた毒性所見を表 13 に示す。 

TCA では肝腫瘍（肝細胞腺腫及び肝細胞癌）の発生頻度が、どの投与群でも有

意に上昇していた。DCA との混合物投与群では肝細胞癌の発生頻度に対して相加

作用を生じるようであった（参照 29）。 
 

表 13 マウス 52週間慢性毒性試験 

投与群 雄 
2 g/L 肝腫瘍（肝細胞腺腫及び肝細胞癌）の発生頻度の上昇（9/20 匹）、 

一匹当たりの肝腫瘍発生個数 0.60 ±0.18 
0.5 g/L 肝腫瘍（肝細胞腺腫及び肝細胞癌）の発生頻度の上昇（11/20 匹）、 

一匹当たりの肝腫瘍発生個数 0.70 ±0.16 

 

〔参考〕 

Vinyl carbamate の単回投与（3 mg/kg）でイニシエートされた B6C3F1マウ

ス（雄）に、DCA、TCA（0.1、0.5、2 g/L：25、125、500 mg/kg 体重/日)、あ

るいは四塩化炭素（20、50、100 mg/L）を 2 剤ずつ組み合わせて最大 36 週間飲

水投与し、プロモーター作用の相互作用について検討する試験では、剤及び用量

の組合せ及び投与期間により複雑な相互作用がみられたが、相加作用を超えるよ

うな相互作用は認められなかった（参照 30）。 
また、B6C3F1マウス（雄）における TCA（0、12.5、25、50 mg/kg 体重/日）

又は TCA と DCA との混合物（TCA＋DCA（12.5＋7.5、25＋15、50＋30 mg/kg
体重/日））の 13 週間強制経口投与試験で、最低用量から用量依存的に、肝臓で

のスーパーオキシドアニオン産生、脂質過酸化及び DNA 鎖切断の増加が TCA 単

独及び混合物の投与でみられ、統計学的に有意であった（p<0.05）。混合物を投

与した場合、最高用量で脂質過酸化及び DNA 鎖切断について TCA 及び DCA の

相加作用よりも大きな影響がみられたことから、飲料水中にこれらの物質が共存

することで曝露リスクが上がる可能性があるとしている（参照 75）。 
 

  c. 51週間又は 82週間慢性毒性試験（マウス） 
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B6C3F1マウス（雌、各投与群 93、46、38 匹）における TCA（0、2.0、6.67、
20.0 nmol/L；0、0.3、1.1、3.3 g/L：0、78、262、784 mg/kg 体重/日）の 51 又

は 82 週間飲水投与試験が行われた。各投与群で認められた毒性所見を表 14、15
に示す。 

82 週間で投与量 262 mg/kg 体重/日以上の投与群で肝臓の相対重量の有意な増

加が認められた。また、投与開始後 51 週の 784 mg/kg 体重/日投与群では、25％
の動物に肝細胞癌が認められたが、他の群では全く認められなかった。投与開始

後 82 週の 784 mg/kg 体重/日投与群では、変異肝細胞巣、肝細胞腺腫及び肝細胞

癌の発生頻度が有意に上昇し、262 mg/kg 体重/日投与群でも変異肝細胞巣及び肝

細胞癌が有意に上昇した。これらの病変部位を染色すると、大部分が好塩基性、

又は好塩基性と好酸性の混合であった（参照 31）。 
WHO は、これに基づき NOAEL を 78 mg/kg 体重/日とした（参照 3）。EPA

は、肝臓の相対重量の増加から 82 週間の LOAEL を 262 mg/kg 体重/日、NOAEL
を 78 mg/kg 体重/日としている（参照 5）。 

 

表 14 マウス 51週間慢性毒性試験 

投与群 雌 
20.0 nmol/L 
(784 mg/kg 体重/日) 

25％の動物に肝細胞癌 

6.67 nmol/L 
(262 mg/kg 体重/日)以下 

毒性所見なし 

 

表 15 マウス 82週間慢性毒性試験 

投与群 雌 
6.67 nmol/L 以上 
(262 mg/kg 体重/日) 

肝臓の相対重量の増加、変異肝細胞巣及び肝細胞

癌の有意な上昇 
2.0 nmol/L 
(78 mg/kg 体重/日) 

毒性所見なし 

 

  d. 60 週間又は 94週間慢性毒性試験（マウス） 

B6C3F1マウス（雄、各投与群 50 匹）における TCA（0、0.05、0.5、5 g/L：0、
8、71、595 mg/kg 体重/日）の 60 週間飲水投与試験が行われた。各投与群で認

められた毒性所見を表 16、17 に示す。 
二つの高濃度投与群で、肝腫瘍（肝細胞腺腫及び肝細胞癌）の発生頻度が対照

群に比べ有意に増加した（対照群 13.3％、71 mg/kg 体重/日投与群 37.9％、595 
mg/kg 体重/日群 55.2％）。 

B6C3F1マウス（雄 50 匹、雌 55 匹）を用いた 4.5 g/L（583 mg/kg 体重/日）

での 94 週間の飲水投与試験においても、肝腫瘍の発生頻度の有意な上昇が認め

られた（参照 32）。 
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表 16 マウス 60週間慢性毒性試験 

投与群 雄 
0.5 g/L 
(71 mg/kg 体重/日) 以上 

肝腫瘍（肝細胞腺腫及び肝細胞癌）の発生

頻度の上昇 
0.05 g/L 
(8 mg/kg 体重/日) 

毒性所見なし 

 

表 17 マウス 94週間慢性毒性試験 

投与群 雄 
4.5 g/L 
(583 mg/kg 体重/日) 

肝腫瘍（肝細胞腺腫及び肝細胞癌）の発生

頻度の上昇 

 

  e. 60 週間又は 104週間慢性毒性試験（マウス） 

B6C3F1マウス（雄）における TCA の 60 週間飲水投与試験及び 104 週間飲水

投与試験（2 試験）が行われ、腫瘍発生頻度及び個体当たりの腫瘍発生数が求め

られた。投与量は、60 週間飲水投与試験では 0.05、0.5、5 g/L（8、68、602 mg/kg
体重/日、各投与群 50 匹）、104 週間飲水投与試験では 4.5 g/L（572 mg/kg 体重

/日、58 匹）及び 0.05、0.5 g/L（6、58 mg/kg 体重/日、各投与群 72 匹）である。

各投与群で認められた毒性所見を表 18、19 に示す。 
0.5 g/L（60 週及び 104 週）、4.5 g/L（104 週）、5 g/L（60 週）投与群で、肝

臓の腫瘍発生頻度及び個体当たりの腫瘍発生数の有意な増加がみられた。ペルオ

キシソーム増殖の指標であるシアン化物非感受性肝パルミトイル CoA 酸化酵素

活性の増加がみられ、ペルオキシソーム増殖と腫瘍誘導には線形相関性があった。

前がん病変と考えられる肝変異細胞巣の発生頻度の上昇が、0.05 g/L（104 週）、

0.5 g/L（104 週）、5 g/L（60 週）投与群で有意に認められた。 
60 週間投与群では、体重は、5 g/L 投与群での 15％減少（対照群比）を除けば

顕著な減少はなかった。肝臓の絶対及び相対重量は、30 週後の 0.5 g/L 投与群を

除き、0.5、5 g/L 投与群で増加した。 
104 週間投与群では、いずれの投与群でも体重、肝絶対重量に変化はみられず、

肝相対重量は 4.5 g/L 投与群でのみ 15、30、35 週に増加した。 
60 週間投与群の肝臓でみられた非増殖性病変は、小葉中心性肝細胞変性、炎症、

肝細胞壊死等の発生頻度及び重篤度の上昇であった。小葉中心性肝細胞変性は、

発生頻度が 21～93％、重篤度は最小から軽度であり、最もよくみられる変化であ

ったが、発生頻度及び重篤度は全投与群で有意に上昇した。しかし、用量と重篤

度に明らかな関係は認められなかった。炎症発生頻度は 5 g/L 投与群で有意に上

昇したが、0.05、0.5 g/L 投与群は有意に低く、重篤度は変化しなかった。壊死は

0.5、5 g/L 投与群の 30 週と 45 週の間にみられ、60 週で弱まった。用量依存性

がみられたが、重篤度の有意な増加は 5 g/L 投与群でのみみられた。 
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104 週間の 0.5、4.5 g/L 投与群での非増殖性肝病変の発生頻度及び重篤度は 60
週間投与群と同程度であった。 
肝臓以外では、60 週間投与群の 0.5、5 g/L 投与群で有意な用量依存性の精細

管の変性のみがみられた。 
著者らは、TCA 及びその代謝物が遺伝毒性を示すとする強い証拠がないことか

ら、TCA の作用機序はエピジェネティックなものであるとし、腫瘍性及び非増殖

性肝病変に関して NOAEL を 6 mg/kg 体重/日としている（参照 33）。 
 
 

表 18 マウス 60週間慢性毒性試験 

投与群 雄 
5 g/L 
(602 mg/kg 体重/日) 

体重減少、肝臓の炎症発生頻度及び重篤度の上昇 
肝変異細胞巣発生頻度の上昇 

0.5 g/L 
(68 mg/kg 体重/日) 以上 

肝臓の絶対及び相対重量の増加、腫瘍発生頻度及び個体当たり

の腫瘍発生数の上昇、肝細胞壊死の重篤度の上昇、シアン化物

非感受性肝パルミトイル CoA 酸化酵素活性の増加、精細管の

変性 
0.05 g/L 
(8 mg/kg 体重/日) 以上 

肝臓の小葉中心性肝細胞変性の発生頻度及び重篤度の上昇 

 
表 19 マウス 104週間慢性毒性試験 

投与群 雄 
4.5 g/L 
(572 mg/kg 体重/日) 

体重減少、肝臓の相対重量の増加、肝臓の炎症頻度及び重篤度

の上昇 
0.5 g/L 
(58 mg/kg 体重/日) 以上 

肝臓の腫瘍発生頻度及び個体当たりの腫瘍発生数の上昇、シア

ン化物非感受性肝パルミトイル CoA 酸化酵素活性の増加、肝

細胞壊死の重篤度の上昇、肝臓の小葉中心性肝細胞変性の発生

頻度及び重篤度の上昇 
0.05 g/L 
(6 mg/kg 体重/日) 以上 

肝変異細胞巣発生頻度の上昇 

 

  f. 104週間慢性毒性試験（ラット） 

F344 ラット（雄、各投与群 50 匹）における TCA（0、0.05、0.5、5.0 g/L：0、
3.6、32.5、364 mg/kg 体重/日）の 104 週間飲水投与試験が行われた。各投与群

で認められた毒性所見を表 20 に示す。 
364 mg/kg 体重/日投与群で、有意な体重減少、肝臓の絶対重量の減少（相対重

量は減少なし）、アラニン-アミノ基転移酵素活性の上昇、シアン化物非感受性パ

ルミトイル CoA 酸化酵素活性の上昇、肝細胞壊死の重篤度の上昇が認められた。

腎臓、脾臓、精巣の重量に変化は認められなかった。放射性ラベルしたチミジン
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の取込みの測定では、肝細胞増殖亢進の証拠は認められなかった。32.5 mg/kg 体

重/日投与群では、アスパラギン酸-アミノ基転移酵素活性の用量依存性のない有

意な減少が認められたが、著者らは、この影響は有害影響を反映したものではな

いとした。これら非腫瘍性影響に基づき、NOAEL を 32.5 mg/kg 体重/日として

いる（参照 34）。 
また、EPA は、有意な体重減少、わずかな組織病理学的変化、アラニン-アミ

ノ基転移酵素活性の上昇から、LOAEL を 364 mg/kg 体重/日、NOAEL を 32.5 
mg/kg 体重/日としている（参照 5）。 

 
表 20 ラット 104週間慢性毒性試験 

投与群 雄 
5.0 g/L  
(364 mg/kg 体重/日)  

体重減少、肝臓の絶対重量の減少、アラニン-アミノ基転移酵素活性

の上昇、シアン化物非感受性パルミトイル CoA 酸化酵素活性の上

昇、肝細胞壊死の重篤度の上昇 
0.5 g/L  
(32.5 mg/kg 体重/日) 
以下 

毒性所見なし 

 

  〔参考〕 

腹腔内投与試験 

B6C3F1マウス新生児（雌雄、各投与群 12 匹）に TCA（合計 1,000 又は 2,000 
nmol）を腹腔内投与（8 日及び 15 日齢の２回に分けて投与）し、高用量投与群

については 12 か月間、低用量投与群については 20 か月間観察し、肝腫瘍の発生

状況を調べる試験が行われた。 
いずれの投与群でも有意な肝腫瘍発生頻度の増加はみられなかった。高用量投

与群及び低用量投与群の 4 匹の雄（17％）で腺腫、低用量投与群の 1 匹の雄（4％）

で癌腫がみられたが、雌では腫瘍はみられなかった。 
フリーラジカル及び脂質過酸化反応と関連する付加体の存在を肝臓 DNA で調

べたところ、高用量投与群の雄において 15 日齢投与後の 24、48 時間、7 日で

8-oxo-2'-deoxyguanosine （8-OHdG）付加体の有意な増加がみられ、また、マ

ロンジアルデヒド起因グアニン付加体（Malondialdehyde-associated guanine 
adducts）の増加が高用量投与群の雄において 15 日齢投与後の 24、48 時間でみ

られたが、7 日ではみられなかった。 
著者らはフリーラジカル生成能を種々の物質で検討し、マウス新生児は酸化ス

トレスを生じる物質に高感度ではないと結論し、この試験で TCA により肝発が

んがみられなかったのは、用量が低く投与時期が 8 及び 15 日齢であったことに

よる可能性があるとしている。また、TCA により細胞増殖が高まったとしても、

出生初期の肝成長期に生じる細胞増殖に比較すると小さいため、この時期におい

ては間接的発がん物質としての TCA の作用は小さいであろうとしている（参照

35）。 
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  発がんの機序 

TCA は B6C3F1マウスに肝腫瘍を引き起こす。TCA によるマウス肝発がん機

序に関しては、遺伝毒性、細胞増殖の異常（正常細胞の増殖阻害及び特定細胞の

増殖）の点から検討されており、後者の機序として、ペルオキシソーム増殖、DNA
の低メチル化、細胞間連絡の低下が検討されている（参照 5）。 

 
TCA により誘発された雄 B6C3F1 マウスの肝腫瘍では、K-及び H-ras プロト

オンコジーンの変異パターンに被験物質投与の影響が認められなかったことから、

TCAは腫瘍イニシエーターではなくプロモーターであるとされている（参照36）。
他のマウスの発がん機序に関する研究でも、TCA の肝腫瘍プロモーター作用が報

告されている（参照 37、38、39）。Bull らは、TCA は直接 DNA を損傷しない

ため、イニシエートされた細胞のクローン増殖を促進することが肝発がん機序と

して最も可能性が高いとしている（参照 14）。 
 
TCA はげっ歯類の肝細胞にペルオキシソーム増殖を引き起こす。TCA による

ヒトの肝発がんの可能性及び TCA のヒト肝細胞に対するペルオキシソーム増殖

作用を明らかにするために、ヒトの初代培養肝細胞を用いて調べたところ、ヒト

肝細胞ではTCAの作用によるペルオキシソーム増殖が低かった。このことから、

ヒト細胞の TCA のペルオキシソーム増殖因子に対する感受性がげっ歯類細胞に

比較して低く、ヒトは TCA の肝発がん作用を受けない可能性があるとされてい

る（参照 40）。 
マウス肝腫瘍にペルオキシソーム増殖因子活性化受容体α（PPARα）が主要

な役割を果たしているかについて、マウス（雄）における TCA（0.25、0.5、1.0、
2.0 g/L）の 7 日間飲水投与試験で検討された。2 g/L 投与群で小葉中心部肝細胞

腫大が SV129 野生型マウスにみられるが、PPARαのないマウスにはみられない

ことから、TCA のマウス肝臓への影響は、ペルオキシソーム増殖を誘導する物質

の量に依存し、PPARαが必要であるとされた（参照 41）。また、最近発表され

た総説でも、TCA が誘発するマウス肝腫瘍は PPARα依存の機序によることが示

唆されている（参照 42）。しかし、TCA はマウス、ラットのいずれでもペルオ

キシソーム増殖を誘導するが、ラットでは肝腫瘍は誘導しない。EPA はペルオキ

シソーム増殖が TCA によるマウス肝発がんの鍵を握っているかどうかは明らか

ではないとしている（参照 5）。 
 
TCA によるマウス肝発がん機序として、DNA のメチル化との関係が研究され

ている。TCA による腫瘍プロモーション試験で、肝細胞腺腫及び肝細胞癌の DNA
に低メチル化がみられることが報告されている（参照 39）。TCA を飲水投与し

た B6C3F1マウス（雌）では肝細胞の細胞分裂が高まり、c-myc プロトオンコジ

ーンのプロモーター領域の DNA で低メチル化が認められたことから、著者は、

TCA は DNA の複製を促進し、新規に合成された DNA 鎖のメチル化を妨げるこ
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とにより低メチル化を引き起こし、この作用が TCA の発がんの機序に関係して

いるとしている（参照 43、44）。 
 
以上のように、TCA によるマウスの発がん機序に関する研究が多数行われてい

るが、EPA は現在までの証拠では、いずれの機序が観察された腫瘍反応の原因と

なっているかを判定するのには十分ではないとしている（参照 5）。 
 
 
 ④ 免疫毒性試験 

TCA 曝露の自己免疫疾患発生への影響が自己免疫疾患になりやすいマウス

（MRL+/+マウス）を用いて検討された。MRL+/+マウス（雌、各投与群 6～8 匹、5
～7 週齢）における TCA（0、0.1、0.9 mg/mL：0、27、205 mg/kg 体重/日）の 4
週間飲水投与試験が行われた。いずれの投与群でも有意な CD4+T 細胞の活性化が

みられたが、用量依存性はなかった。B 細胞の活性状態には変化はなかった。0.9 
mg/mL 投与群で CD4+T 細胞からのサイトカイン IL（インターロイキン）-2 放出の

増加がみられたが、IL-4 には顕著な変化がみられず、CD4+T 細胞の Th1（ヘルパ

ーT 細胞Ⅰ型）様の免疫反応への偏りが認められた。また、炎症性サイトカインで

あるインターフェロンγの生成の増加がみられた。これらの変化は自己免疫炎症性

疾患の特徴である。また、0.9 mg/mL 投与群では CD4+T 細胞のアポトーシスの有

意な阻害が認められた。著者らは、これらのデータは、飲料水での低レベルの TCA
の短期間曝露は、CD4+T 細胞の活性促進及び活性化細胞のアポトーシスの阻害を引

き起こし、Th1 様の免疫反応への偏りを高めることを示唆しているとしている（参

照 45）。 
 
 ⑤ 生殖・発生毒性試験 

  a. 発生毒性試験（ラット） 

Long-Evans ラット（雌）における TCA（0、330、800、1,200、1,800 mg/kg
体重/日）の妊娠 6～15 日の強制経口投与（経口挿管）試験が行われた。各投与群

で認められた毒性所見を表 21 に示す。 
800 mg/kg 体重/日以上の投与群で母動物の体重増加抑制、330 mg/kg 体重/日

以上の投与群で母動物の脾臓及び腎臓重量の用量依存的な増加、800 mg/kg 体重

/日以上の投与群で吸収胚の増加が認められた。330 mg/kg 体重/日以上の投与群

で、胎児体重及び体長の有意な減少、軟組織（主に心血管系（心室中隔欠損症、

左胸心））の奇形発生頻度の増加が認められ、眼窩を主とした骨格奇形が 1,200 
mg/kg体重/日以上の投与群で認められた。これらのデータからTCAは330 mg/kg
体重/日以上で発生毒性を示すものと判断される（参照 46）。 

WHO は、体重増加抑制に基づき、母動物毒性の LOAEL を 330 mg/kg 体重/
日、催奇形性及び胎児の成長への影響に基づき、発生毒性の LOAEL を 330 mg/kg
体重/日とした（参照3）。EPAも、母動物毒性及び発生毒性のLOAELを330 mg/kg
体重/日としている（参照 5）。 
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表 21 ラット発生毒性試験 

投与群 親動物 児動物 
1,200 mg/kg 体重/日以上  眼窩の骨格奇形 
800 mg/kg 体重/日以上 体重増加抑制、脾臓及び腎臓

重量増加、吸収胚の増加 
 

330 mg/kg 体重/日以上 脾臓及び腎臓重量増加 体重及び体長の減少、軟組織（主に

心血管系（心室中隔欠損症、左胸心））

の奇形発生頻度の増加 

 

  b. 発生毒性試験（ラット） 

SD ラット（雌、投与群 19 匹）における妊娠 6～15 日の TCA（0、300 mg/kg
体重/日）の強制経口投与試験が行われた。認められた毒性所見を表 22 に示す。 
母動物に有意な体重の増加抑制が認められ、妊娠 21 日の胎児の体重は、有意

に低かったが、胎児当たり及び同腹児当たりの心奇形の発生頻度に有意な増加は

みられなかった（参照 47）。 
EPA は母動物の体重の増加抑制及び胎児の体重減少から、母動物毒性及び発生

毒性の LOAEL を 300 mg/kg 体重/日とした（参照 5）。 
 

 
表 22 ラット発生毒性試験 

投与群 親動物 児動物 
300 mg/kg 体重/日 体重の増加抑制 体重減少 

 
   なお、Warren らは、Fisher ら（参照 47）と同様の実験試料により TCA の眼

球奇形への影響を検討し、妊娠 21 日の胎児の眼球では肉眼的な外表奇形に関し

ての影響はみられず、水晶体及び眼球面積、内眼角間及び眼間距離は減少傾向が

みられたが、これは胎児の体重減少による影響としている（参照 48）。  
 
  c. 発生毒性試験（ラット） 

妊娠した Charles Foster ラット（雌、各投与群 25 匹）における TCA（0、1,000、
1,200、1,400、1,600、1,800 mg/kg 体重/日）の妊娠 6～15 日の強制経口投与試

験が行われ、妊娠 19 日目に胎児脳の外部奇形及び組織学的奇形が調べられた。

各投与群で認められた毒性所見を表 23 に示す。 
妊娠 19 日目に、1,000 mg/kg 体重/日投与群で脳重量の初期増加、1,200 mg/kg
体重/日以上の投与群で脳重量減少がみられた。1,000 及び 1,200 mg/kg 体重/日投

与群の脳では、水頭症、脈絡膜叢の構造変形、大脳皮質に分布する神経細胞のア

ポトーシスの増加がみられた。1,400 mg/kg 体重/日以上の投与群の脳では、神経

細胞のアポトーシスの増加だけでなく、皮質組織（cortical parenchyma）内の赤
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血球溢出、神経網の空胞変性、複数の空洞形成がみられた。著者らは、TCA は

1,200 mg/kg 体重/日以上の用量で、神経細胞のアポトーシス増加が起こり、結果

的に対照と比べて脳重量の減少をもたらす、また胎児の中枢神経系は TCA の毒

性に敏感であるとしている（参照 49）。 
 

表 23 ラット発生毒性試験 

投与群 児動物 
1,400 mg/kg 体重/日以上 脳皮質組織内の赤血球溢出、神経網の空胞変性、複数の空洞

形成 
1,200 mg/kg 体重/日以上 脳重量減少 
1,000 mg/kg 体重/日以上 水頭症、脈絡膜叢の構造変形、大脳皮質神経細胞のアポトー

シスの増加 

 

  d. 発生毒性試験（ラット） 

SD ラット（雌）における TCA（0、2.73 g/L：0、291 mg/kg 体重/日）の妊娠

1～22 日の飲水投与試験が行われた。認められた毒性所見を表 24 に示す。 
母動物に有意な体重増加抑制が認められ、発生影響としては、吸収胚及び心臓

の軟組織奇形の増加が認められた（参照 50）。 
WHO は、母動物毒性及び発生毒性の LOAEL を 290 mg/kg 体重/日 2としてい

る（参照 3）。また、EPA は、発生毒性及び母動物毒性の LOAEL を 291 mg/kg
体重/日としている（参照 5）。 

 
表 24 ラット発生毒性試験 

投与群 親動物 児動物 
2.73 g/L 
（291 mg/kg 体重/日) 

体重増加抑制 吸収胚及び心臓の軟組織奇形の増加 

 

  〔参考〕 

妊娠 10 日の SD ラットから採取した培養胎児の成長及び発生に与える TCA の

影響を in vitro で評価した。胎児の奇形は TCA 濃度１mM ではみられず、2.5 mM
でみられた。１mM で、成長へのわずかな影響（総 DNA 及び胎児当たりのタン

パク含有量の有意ではない減少）がみられた（参照 51）。また、TCA の濃度 1
～5 mM で、マウスの培養胎児に、有意な用量依存的な奇形（神経管欠損、回位

異常、眼球異常、咽頭弓異常、心臓欠損）発生頻度の増加がみられたと報告され

ている（参照 52）。 
TCA の催奇形性は、非哺乳類であるヒドラ（Hydra attenuata）を用いた発生毒

性スクリーニング試験では認められなかった（参照 53）。 
 

2 WHO（参照 3）には、290 mg/kg 体重/日と記載されている。 
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⑥ 遺伝毒性試験 

TCA の in vitro 及び in vivo 遺伝毒性試験の試験結果を表 25、26 に示す（参照 7）。 

a. in vitro試験 

TCA は、サルモネラ菌（Salmonella typhimurium）の TA100 株において変異原

性を示した報告が一つあるが（参照 54）、その他複数の試験においては変異原性

が検出されず再現性がないことから、復帰突然変異試験は陰性であると考えられ

る。マウスリンパ腫を用いた突然変異試験では代謝活性化系の存在下で弱い変異

原性を示したが（参照 55）、培養ヒト末梢リンパ球を用いた試験では染色体異常

誘発性は認められず（参照 56）、チャイニーズハムスター卵巣由来細胞株（CHO）

細胞を用いたコメットアッセイも陰性であった（参照 57）。したがって、in vitro
遺伝毒性は陰性と判断される。 

 
表 25 TCAの in vitro遺伝毒性試験結果 

試験の種類 

（名称） 

対象 試験結果 著者 
代謝活性 有 代謝活性 無 

原核生物     
プロファージ誘発試

験 
Escherichia coli WP2s － － DeMarini et al. 

1994（参照 61） 
DNA 損傷試験 
（SOS 試験） 

Escherichia coli PQ37 － － Giller et al.1997  
（参照 54） 

DNA 修復試験 
（Rec-assay） 

Bacillus subtilis H17 
rec+ and M45 rec– 

No data － Shirasu et al. 
1976（参照 62） 

復帰突然変異試験 Escherichia coli, B/r 

try WP2 
No data － Shirasu et al. 

1976（参照 62） 
復帰突然変異試験 S.typhimurium 

TA100 、 TA98 、

TA1537、TA1538、

TA98 

－ － Waskell 1978 
（参照 63） 

復帰突然変異試験 S.typhimurium TA100、
TA1535 

－ － Nestmann et 
al.1980（参照 64） 

復帰突然変異試験 S.typhimurium 

TA100 
No data － Rapson et al.1980 

（参照 58） 
復帰突然変異試験 S.typhimurium 

TA100、TA98 
－ － Moriya et al.1983 

（参照 65） 
復帰突然変異試験 S.typhimurium 

TA100 
－ － DeMarini et 

al.1994（参照 61） 
復帰突然変異試験 S.typhimurium 

TA100 
＋ ＋ Giller et al.1997 

（参照 54） 

 24 



 

復帰突然変異試験 S.typhimurium 

TA100 、 RSJ100 、

TA98 

－ － Kargalioglu 2002 
（参照 59） 

復帰突然変異試験 S.typhimurium 

TA104 
－ － Nelson 2001 

（参照 60） 
復帰突然変異試験 S.typhimurium 

TA1535、TA1536、

TA1537、TA1538 

－ － Shirasu et al. 
1976（参照 62） 

真核生物     
DNA 鎖切断試験 マウス肝細胞 

ラット肝細胞 

ヒトリンパ芽球 

No data － 
－ 
－ 

Chang et al. 
1992（参照 66） 

DNA 損傷試験 
（コメットアッセ

イ） 

CHO 細胞 No data － Plewa et al. 
2002（参照 57） 

遺伝子突然変異試験 マウスリンパ腫 

L5178Y/TK+/–細胞 

± － Harrington-Brock 
et al. 1998（参照

55） 
染色体異常試験 培養ヒト末梢リンパ

球 

－ － Mackay et al. 
1995（参照 56） 

 ＋：陽性  －：陰性  ±：弱陽性 

 

  b. in vivo試験 

マウス及びラット肝における DNA 鎖切断試験では相反する結果が報告されて

いる（参照 66、67、68）。1987 年インドで実施されたマウス骨髄細胞を用いた

小核試験（腹腔内投与）及び染色体異常試験（腹腔内投与及び経口投与）のいず

れにおいても陽性と報告されている（参照 69）。一方、1995 年の Mackay らの

マウス骨髄細胞を用いた小核試験報告では、半致死量に近い用量まで腹腔内投与

したが結果は陰性であった（参照 56）。したがって、TCA の小核誘発活性につ

いては疑わしく、現時点では遺伝毒性をもつ可能性は低いと考えられる。 
 

表 26 TCAの in vivo遺伝毒性試験結果 

試験の種類（名称） 対象 試験結果 著者 
DNA 鎖切断試験（経口） マウス肝臓 

ラット肝臓 
＋ Nelson & Bull 1988 

Nelson et al. 1989 
（参照 67,68） 

DNA 鎖切断試験（経口） マウス肝臓、胃、十二指腸上皮細胞 
ラット肝臓 

－ Chang et al. 1991
（参照 66） 

小核試験（腹腔内） マウス（雌雄）骨髄細胞 － Mackay et al. 1995
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 300～1300 mg/kg （参照 56） 
小核試験（腹腔内） 
 

マウス骨髄細胞 
125～500 mg/kg 

＋ Bhunya & Behera 
1987（参照 69） 

染色体異常試験（腹腔

内、経口） 
＋ 

 
Bhunya & Behera 
1987（参照 69） 

＋：陽性  －：陰性 
 
（３）ヒトへの影響 

TCA の 16.9％～50％溶液は、長年にわたり皮膚のピーリング（剥離）治療剤と

して臨床使用されており、軽度の紅斑と浮腫が数日間続いた後に壊死した皮膚が剥

落する。病理組織学的には、TCA による皮膚障害として、表皮の喪失、初期の炎症

反応及びコラーゲン変性が特徴的である（参照 70、71）。TCA を生殖器いぼの塗

布治療に用いた 2 例で、膣前庭部に顕著な紅斑と圧痛が 2～15 週間続いたと報告さ

れている（参照 72）。 
フランスのブルターニュでは、コホート内症例対照研究を行い、妊娠中の溶剤曝

露と先天奇形との関連が調査されている。溶剤に職業曝露された妊娠初期の女性

3,421 名から、先天奇形の子がみられた母親 51 名と 459 名の対照群を比較したと

ころ、母親の尿中 TCA 濃度 0.01 mg/L 以上のオッズ比（OR）は、主な先天奇形で

2.1（95%CI：0.9～4.9）、四肢奇形で 8.0（95%CI：2.5～25.9）であり関連が示唆

されているが、曝露状況についてさらなる研究が必要とされている（参照 76）。 
中国の武漢市では、病院ベースの横断研究を行い、飲料水中の消毒副生成物曝露

と精液の状態について調査されている。2009 名の男性を対象に、曝露指標として尿

中の TCA を測定して四分位群に分けて解析した。第 1 四分位に対する精子濃度の

OR は、第 2 四分位で 1.79（95%CI：1.19～2.69）及び第 4 四分位で 1.51（95%CI：
0.98～2.31）、精子運動性の OR は、第 2 四分位で 1.46（95%CI：1.12～1.90）及

び第 3 四分位で 1.30（95%CI：1.00～1.70）並びに精子数の OR は、第 2 四分位で

1.62（95%CI：1.04～2.55）であった。著者らは、これらの結果から、用量依存的

ではないが、飲料水中の消毒副生成物曝露がヒトにおける精液の質を低下させる可

能性があることが示唆されると考察している（参照 77）。 
 
 
２．国際機関等の評価（表 27） 
（１）International Agency for Research on Cancer (IARC) 

グループ 3:ヒトに対する発がん性について分類できない。 
TCA は、ヒトでの発がん性を示す証拠は不十分であり、実験動物では発がん性の

証拠が限られている（参照 7）。 
 
（２）Joint Expert Committee on Food Additives（JECFA） 

評価書なし 
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（３）WHO 飲料水水質ガイドライン 第 3版（一次及び二次追補包括版）（参照 73）、

第 4版（参照 4）及び第 3版根拠文書（参照 3） 

TCA はマウスの肝臓に腫瘍を誘発することが示されている。in vitro 変異原性試

験及び染色体異常試験では陰性・陽性の混在する結果を示し、in vivo の試験では染

色体異常を誘起することが報告されている。IARC（参照 7）は、TCA をグループ 3
（ヒトに対する発がん性について分類できない）に分類している。証拠の重み付け

から、TCA は、遺伝毒性発がん物質ではないと判断される。 
ラットにおける TCA 塩（trichloroacetate）の 2 年間飲水投与試験（参照 34）で

の体重減少、血清中の肝臓関連酵素の増加及び肝臓の病理組織学的変化を指標にし

た NOAEL 32.5 mg/kg 体重/日に基づき、不確実係数 1,000（個体差及び種差：100、
多世代の生殖毒性試験及び 2 種の動物での発生毒性試験がないこと並びにその全病

理組織学的データがないこと：10）を適用して、TDI を 32.5 µg/kg と算出した。 
 
〔参考〕 

TDI を 32.5 µg/kg 体重/日とし、ヒトの体重を 60 kg、1 日の飲水量を 2 L と仮定

し、飲料水の寄与率を 20％とすると、TCA のガイドライン値は 200 µg/L（端数処

理値）となる。 
 
 

（４）米国環境保護庁（US EPA） 

Integrated Risk Information System (IRIS)（参照 6） 

EPA／IRIS では、化学物質の評価を、TDI に相当する経口参照用量（経口 RfD）

として慢性非発がん性の情報を提供している。また、一方で、発がん影響について、

発がん性分類についての情報を提供し、必要に応じて、経口曝露によるリスクにつ

いての情報を提供している。 

  

① 慢性経口 RfD 
臨界影響 用量 不確実係数（UF） 参照用量

（RfD） 
肝細胞壊死 
雄 B6C3F1マウス 60 週間

飲水投与 
（参照 33） 

BMDL10： 18 
mg/kg 体重/日  

1,000 
（種差 10×個体

差 10×データベ

ース不足 10） 

0.02  
mg/kg 体重/
日 

 

② 発がん性 

EPA／IRIS（参照 6）の 1996 年の評価では、TCA についてのヒトの発がんデータ

がないこと、1 系統の雌雄マウスの肝における腫瘍の増加傾向に関する限られた証

拠のみがあること、ラットでの発がん性が認められないこと、遺伝毒性試験の結果

に一貫性がなく、TCA に点突然変異誘発性がないとみられることから、TCA はグ

ループ C（ヒトに対して発がん性をもつかもしれない物質（possible human 
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carcinogen））に分類されたが、EPA／IRIS は 2011 年に TCA の再評価を行い、

TCA による過剰発がんリスクを、DeAngelo ら（参照 33）による雄 B6C3F1マウス

の104週間飲水投与試験における肝臓腺腫及び肝細胞癌の発生頻度データに基づき、

ベンチマークドース法の多段階モデルを用いて算出した。その結果、当該物質に体

重 1 kg 当たり 1 mg の用量で生涯にわたり経口曝露した時にこの曝露に関係してが

んが生じるリスク（経口 SF、高い方の 95％信頼限界で表す）は 0.067（端数処理

0.07）となった。 
この値に基づき、成人体重を 70 kg、一日の飲水量を 2 L と仮定して、飲料水ユ

ニットリスク（当該物質を 1 L 当たり 1 μg 含む飲料水を生涯にわたり摂取するとき

の過剰発がんリスク）を算出したところ、2×10-6 となる。また、この値に基づき、

摂取したときに一定の発がんリスクレベルとなる飲料水中の濃度を算出すると、下

表のようになる。 
・経口傾斜係数： 0.067/ (mg/kg 体重/日) (端数処理 0.07/ (mg/kg 体重/日)) 
・飲料水ユニットリスク： 2×10-6 μg/L 

 
 

特定のリスクレベルにおける飲料水中濃度（95％上限値） 

リスクレベル 濃度 
10-4（1／10,000） 50 μg/L 
10-5（1／100,000） 5.0 μg/L 
10-6（1／1,000,000） 0.5 μg/L 

 
また、EPA（参照 5）では、F344 ラットにおける 2 年間飲水投与試験（参照 34）

での肝臓の病理組織学的変化についての NOAEL 32.5 mg/kg 体重/日に基づき、不

確実係数 1,000（種差 10×個人差 10×データベース不足 10）を適用して、RfD を

0.0325 mg/kg 体重/日（端数処理 0.03 mg/kg 体重/日）としている。 
 
（５）厚生労働省 

我が国における水質基準の見直しの際の評価の概要は以下のとおりである（参照

1）。 
TCA は、マウスで肝腫瘍を引き起こすが、変異原性や染色体異常などの in vitro

系の試験では陰性及び陽性の結果が混在して報告されている。IARC（1995）では

グループ 3（ヒトに対する発がんについて分類できない）に分類されている。また、

平成 4 年の生活環境審議会水道部会水質専門委員会の評価では、Bull ら（1990）を

もとに発がん性のおそれを考慮して 0.3 mg/L 以下の基準値を設定しているが、発

がん性を示す知見はラットでは認められず(参照 34）、マウスで行われた実験でし

か得られていないことから、TDI法による評価値の設定が適当であると考えられた。 
雄の F344 ラット群に飲水中 0、0.05、0.5、5.0g/L（0、3.6、32.5、364 mg/kg /day）
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の TCA を２年間投与した結果、364 mg/kg/day で、体重増加 3、肝臓重量（相対値

ではなく絶対値）の減少、血清アラニンアミノ基転移酵素活性の増加、シアン化物

非感受性パルミトイル CoA 酸化酵素活性の増加、肝細胞壊死の重症化がみられた。

腎臓、脾臓、精巣の重量に変化はなかった。放射標識されたチミジンの取り込み量

として測定された肝細胞増殖の証拠はなかった。32.5 mg/kg/day で、血清アスパラ

ギン酸アミノ基転移酵素活性が有意に増加したが、化合物投与による有害影響では

ないと判断された。非腫瘍性影響に基づいて、この研究の NOAEL は 32.5 
mg/kg/day であった（参照 34）。 

TDI は、NOAEL：32.5mg/kg/day を基に、総合不確実係数：1,000（種差及び個

体差の不確実係数：100 と、発がん性の可能性について：10）を適用して 32.5 
μg/kg/day と算定された。 
消毒副生成物であることより、飲料水に対する TDI の寄与率として 20%を適用

し、50kg の体重のヒトが 1 日２L の飲料水を摂取すると仮定すると、TCA の評価

値は 0.2 mg/L（≒162.5 μg/L）と求められる。 
 

表 27-1  WHO等による TCAの TDI法によるリスク評価 

 根拠       NOAEL  LOAEL   不確実係数    TDI 
(mg/kg 体重/日)                (μg/kg 体重/日) 

WHO/DWGL 
第４版 

（2011) 

ラットの 104 週間飲水投

与試験（参照 34）におけ

る体重減少、血清中の肝

臓関連酵素の増加、肝臓

の病理組織学的所見 

32.5  
－ 

1,000 
10(種差)×10(個体

差)×10(多世代の

生殖毒性試験及び

2 種の動物での発

生毒性試験がない

こと並びにその全

病理組織学的デー

タ不足) 

32.5 

EPA（2011） 
 

マウス 60週間飲水投与試

験（参照 33）における肝

細胞壊死 

BMDL10 

：18 
 

－ 
1,000 

10(種差)×10(個体

差)×10(データベ

ース不足) 

20 

水道水（2003） 
 

ラットの 104 週間飲水投

与試験（参照 34）におけ

る体重減少、血清中の肝

臓関連酵素の増加、肝臓

の病理組織学的所見 

32.5  
－ 

1,000 
10(種差)×10(個体

差)×10(発がんの

可能性) 

32.5 

 

3 De Angelo et al., 1997（参照 34）には、「decrease in body weight」と記載されている。 
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表 27-2 モデル外挿法による過剰発がんリスクの定量的評価 

 リスクレベル 濃度（μg/L） 
EPA/IRIS（2011） 

10-4（1／10,000） 50  マウスの飲水投与（参照 33）に

おける雄の肝細胞癌及び腺腫  10-5（1／100,000） 5.0 
 10-6（1／1,000,000） 0.5 

 
 
３．曝露状況 
平成 24 年度水道統計における TCA の水道水の検出状況（表 28）から、各観測地

点における最高値別にみると、原水において、全てが 10%以下（288/288 地点）であ

った。また、浄水においては、同様に 50％～60％の地点が 1 箇所みられたが、ほと

んどが 10％以下（5,908 /5,953 地点）であった。 
 

表 28 水道水での検出状況（参照 74） 

 基準値に対する度数分布表 

浄

水

/ 
原

水

の

別 

 
 

 
水源 
種別 

基準値

に 
対する

割合 

10％ 
以下 

10％ 
～ 

20％  

20％ 
～ 

30％  

30％ 
～ 

40％  

40％ 
～ 

50％  

50％ 
～ 

60％  

60％ 
～ 

70％  

70％ 
～ 

80％  

80％ 
～ 

90％  

90％ 
～

100％ 

100％
超過 

 ～ 

0.020 

(mg/L) 

～

0.040 

(mg/L) 

～ 

0.060 

(mg/L) 

～

0.080 

(mg/L) 

～

0.100 

(mg/L) 

～ 

0.120 

(mg/L) 

～

0.140 

(mg/L) 

～

0.160 

(mg/L) 

～

0.180 

(mg/L) 

～ 

0.200 

(mg/L) 

0.201 

～

(mg/L) 

原

水 

全体 288 288 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
表流水 74 74 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
ダム湖沼 18 18 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
地下水 60 60 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 
その他 136 136 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

浄

水 

全体 5,9934) 5,9084) 72 11 1 0 1 0 0 0 0 0 
表流水 1,106 1,054 47 5 0 0 0 0 0 0 0 0 
ダム湖沼 283 266 14 3 0 0 0 0 0 0 0 0 
地下水 3,128 3,117 8 3 0 0 0 0 0 0 0 0 
その他 1,452 1,447 3 0 1 0 1 0 0 0 0 0 

  （平成 24 年度調査結果） 
 

 

4) 表流水、ダム湖沼、地下水、その他の合計数と全体数に相違があるが、日本水道協会（2012）の調

査結果のまま記載。 

実数 
測定 

地点数 
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Ⅲ．食品健康影響評価 
TCA のヒトへの影響においては、慢性的に経口曝露された時の毒性や発がん性に関

する十分な知見は報告されていない。 
実験動物への影響においては、亜急性及び慢性曝露における主たる標的臓器は肝臓

で、ペルオキシソーム増殖に加え、肝細胞壊死等も認められている。生殖毒性試験は

実施されていないが、母動物に影響がみられる用量で発生毒性がみられている。また、

発がん性に関しては、B6C3F1 マウスにおける複数の飲水投与試験で、肝腫瘍の増加

が認められている。さらに、2008 年にはマウスの 104 週間飲水投与試験で用量依存

性のある肝発がん性を示す結果が報告された。この試験では、肝臓において、ペルオ

キシソーム増殖の他に、小葉中心性の肝細胞変性や肝細胞壊死も認めている。一方、

ラットにおける 104 週間飲水投与試験では、肝腫瘍の増加は認められていない。IARC
は、2004 年のモノグラフにおいてヒトの発がんデータがないこと、1 系統の雌雄マウ

スの肝における腫瘍の増加傾向に関する限られた証拠のみであり、ラットでの発がん

性が認められないことから、TCA をグループ 3（ヒトに対する発がん性について分類

できない）に分類している。ラットでは発がんが認められていないが、マウスにおけ

る発がんのメカニズムには、肝細胞の変性や壊死など、PPARαアゴニスト活性以外

の影響の関与も示唆されることから、ヒトでの発がん性の可能性については否定でき

ない。 
遺伝毒性については、in vitro 試験は陰性と判断された。また、in vivo 試験では小核

試験で陰性・陽性の相反する結果が報告されているが、1995 年の試験結果（陰性）の

ほうがより信頼性が高いと考えられた。in vitro 試験において DNA との明らかな反応

性が検出されていないことを考え合わせると、TCA が遺伝毒性を有する可能性は極め

て低いと考えられる。 
以上のことから、TCA のリスク評価においては、非発がん毒性に関する TDI と発

がん性に関する TDI を算出することが適当であると判断された。 
非発がん毒性に関しては、各種の反復投与毒性試験において、最も低い用量で認め

られた影響は、ラットにおける 10 週間飲水投与試験でみられた体重の減少、血清脂

質及び炭水化物の代謝マーカーの変化及び腎グルタチオン値の減少であり、LOAEL
が 3.8 mg/kg 体重/日であった。しかしながら、この試験は単一用量の試験であり用量

反応関係が不明であること、組織病理学的変化の具体的なデータの記載がないことか

ら、TDI の設定の根拠とするには適当ではないと判断した。一方、マウスにおける 104
週間飲水投与試験でみられた肝変異細胞巣の発生頻度の上昇から、LOAELが6 mg/kg
体重/日であった。肝変異細胞巣は前がん病変と考えられているが、104 週の時点で 6 
mg/kg 体重/日の用量で肝臓の腫瘍発生頻度及び腫瘍発生個数の上昇が認められてい

ないため、増加した肝変異細胞巣は発がんに至らない非発がん影響と判断された。一

方、TCA による発がん影響には、PPARαアゴニストとして以外の発がんメカニズム

の関与の可能性があると考えられた。このマウス 104 週間飲水投与試験の LOAEL に

基づいて、不確実係数 1,000（種差 10、個体差 10、PPARαアゴニストとしての影響

以外の可能性及び LOAEL の使用について 10）を適用して、TCA の非発がん毒性に

関する TDI を 6 µg/kg 体重/日と算出した。 
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発がん性に関しては、マウスにおける 104 週間飲水投与試験でみられた肝臓の腫瘍

発生頻度及び腫瘍発生個数の上昇であり、LOAEL が 58 mg/kg 体重/日、NOAEL が

6 mg/kg 体重/日であった。この NOAEL に基づいて、不確実係数 1,000（種差 10、
個体差 10、発がん性 10）を適用して、TCA の発がんに関する TDI を 6 µg/kg 体重/
日と算出した。 
以上、TCA の非発がん毒性を指標とした場合の TDI、発がん性を指標とした場合の

TDI がいずれも 6 µg/kg 体重/日と算出されたことから、TCA の TDI を 6 µg/kg 体重/
日と設定した。 

 
 

●非発がん毒性を指標とした場合のTDI 
TDI 6 μg/kg 体重/日  

（TDI 設定根拠）         慢性毒性試験 
（動物種）            マウス 
（期間）             104 週間 
（投与方法）         飲水投与 
（LOAEL 設定根拠所見）   肝変異細胞巣 
（LOAEL）           6 mg/kg 体重/日 
（不確実係数）          1,000（種差 10、個体差 10、PPARαアゴニス

トとしての影響以外の可能性及び LOAEL の使

用 10） 
 
 
●発がん性を指標とした場合のTDI 

TDI 6 μg/kg 体重/日  
（TDI 設定根拠）         慢性毒性試験 
（動物種）            マウス 
（期間）             104 週間 
（投与方法）         飲水投与 
（NOAEL 設定根拠所見）   腫瘍発生頻度及び腫瘍発生個数の上昇 
（NOAEL）           6 mg/kg 体重/日 
（不確実係数）          1,000（種差 10、個体差 10、発がん性 10） 

 

 

〔参考〕 
TCA の水質基準値である濃度 0.2 mg/L の水を体重 55.1kg5)の人が 1 日当たり 2 L

摂水した場合、1 日当たり体重 1 kg の摂取量は、7.26 μg/kg 体重/日と考えられる。こ

5)平成 26 年 3 月 31 日食品安全委員会で決定した国民平均 55.1 kg を用いて計算を行った。 
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の値は、非発がん毒性及び発がん性を指標とした TDI 6 μg/kg 体重/日の約 1.2 倍であ

る。 
 
新たに設定される水道水質基準値の上限である濃度 0.03 mg/L の水を体重 55.1kg

の人が 1 日当たり 2 L 摂水した場合、1 日当たり体重 1 kg の摂取量は、1.09 μg/kg 体

重/日である。この値は、非発がん毒性及び発がん性を指標とした TDI 6 μg/kg 体重/
日の約 6 分の 1 である。 
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表 29 各試験における NOAEL等 

番

号 
動物種・

系統・

性・動物

数/群 

 
試験種 

 
エンドポイント 

（mg/kg 体重/日） 

 
NOAEL 
（mg/kg
体重/日） 

 
LOAEL 
（mg/kg
体重/日） 

 
備考 

亜 
a 

マ ウ ス

B6C3F1

雄 8 及び

ラ ッ ト

F344 
雄 6  

10 日 間

強制経口

投与 

肝相対重量の増加、シアン化

物非感受性パルミトイル

CoA 酸化酵素活性の上昇

(500) 

 500[W]  

亜

b 
マウス 
B6C3F1

雌雄 5 

11 日 間

強制経口

投与（溶

媒：コー

ン オ イ

ル） 

雌雄:肝重量増加(100)、肝細

胞増殖(雄(100-)、雌(250-)) 
 100[E]  

亜
c 

マウス 
B6C3F1

雄 6 

14 日 間

飲水投与 
肝重量増加、ペルオキシソー

ム増殖指標の上昇(250-) 
 250[E] 用量は飲水量

既定値から算

出(E) 
亜
d 

マウス 
B6C3F1

雄 12 

14 日 間

飲水投与 
統計学的に有意な肝重量増

加(250) 
75[W]  用量は飲水量

既定値から算

出(E) 
亜
e 

マウス 
B6C3F1
雄 6 

3 又は 10
週間飲水
投与 

肝重量増加、ペルオキシソー
ム増殖指標の上昇(125-) 

25[W,E] 125[E] 用量は飲水量
既定値から算
出(E) 

亜
f 

ラット 
SD 雄 6 

10、20、
30 日 間

飲水投与 

体重、臓器重量、解剖学的検

査及び病理組織学的検査で

の変化なし(312) 

312[W]   

亜
g 

ラット 
SD 雌 6 

52 日 間

経口投与 
血中ビリルビンの増加、タン

パク質及びコレステロール

の減少、赤血球数、平均赤血

球容積、平均赤血球ヘモグロ

ビン、平均赤血球ヘモグロビ

ン濃度、 ヘモグロビン及び

ヘマトクリット値増加、血小

板数の減少(100) 

 100  
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番
号 

動物種・

系 統 ・

性・動物

数/群 

 
試験種 

 
エンドポイント 

（mg/kg 体重/日） 

NOAEL 
（mg/kg
体重/日） 

LOAEL 
（mg/kg
体重/日） 

 
備考 

亜

h 
ラット 
Wistar 
雄 5～6 

10 週 間

飲水投与 
体重の減少、血清脂質及び炭

水化物代謝マーカーの変化

（コハク酸デヒドロゲナー

ゼの上昇、グリコーゲン蓄積

の増加、肝トリグリセリド及

びコレステロール値の低下）

及び腎グルタチオン値の減

少(3.8) 

 3.8[W,E] 用量は飲水量

既定値から算

出(E) 

亜 
i 

ラット 
SD 雄 10 

90 日 間

飲水投与 
体重増加抑制、脾臓の絶対重

量の減少、肝臓及び腎臓の相

対重量の増加、肝細胞腫大、

肝臓へのグリコーゲン蓄積、

肝ペルオキシゾーム β 酸化

活性の上昇(355) 

36.5[W]   

慢 
a 

マウス 
B6C3F1 

雄 11～35 
雌 10 

37 週 又

は 52 週 
飲水投与 

肝臓の絶対及び相対重量増

加、肝腫瘍発生頻度の増加

（有意ではない）(37 週 309、
52 週雄 164) 

   

慢 
b 

マウス 
B6C3F1 

雄 20 

52 週間 
飲水投与 

肝腫瘍の発生頻度の上昇

(0.5 g/L) 
   

慢 
c 

マウス 
B6C3F1

雌 93、46、
38 の群 

51 又 は

82 週間 
飲水投与 

肝臓の相対重量増加、変異肝

細胞巣及び肝細胞癌の有意

な上昇(262-) 

78[W,E] 262[E]  

慢 
d 

マウス 
B6C3F1 

60 週： 
雄 60 
94 週： 
雄 50、雌

55 

60 週 又

は 94 週

間 
飲水投与 

肝腫瘍の発生頻度の上昇(60
週 71、94 週雄 583) 
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番
号 

動物種・

系 統 ・

性・動物

数/群 

 
試験種 

 
エンドポイント 

（mg/kg 体重/日） 

NOAEL 
（mg/kg
体重/日） 

LOAEL 
（mg/kg
体重/日） 

 
備考 

慢

e 

マウス 
B6C3F1

雄 50、58、
72 の群 

60 週 間

飲水投与 
肝変異細胞巣発生頻度の上

昇、肝臓の炎症発生頻度及び

重篤度の上昇(602)、肝臓の

絶対及び相対重量の増加、腫

瘍発生頻度及び腫瘍発生個

数の上昇、肝細胞壊死の重篤

度の上昇、肝パルミトイル

CoA 酸化酵素活性の増加、

精細管の変性(68-)、肝臓の小

葉中心性細胞変性の発生頻

度及び重篤度の上昇(8-) 

6[A] 
 

6 
 

 
 

104 週間

飲水投与 
腫瘍発生頻度及び腫瘍発生

個数の上昇、肝パルミトイル

CoA 酸化酵素活性の増加、

非増殖性肝病変の発生頻度

及び重篤度の上昇(58-)、肝変

異細胞巣発生頻度の上昇(6-) 

慢

f 

 

ラット 
F344 
雄 50 

104 週間

飲水投与 
体重の減少、肝臓の絶対重量

の減少、アラニン-アミノ基

転移酵素活性の上昇、シアン

耐性パルミトイル CoA 酸化

酵素活性の上昇、肝細胞壊死

の重篤度の上昇(364) 

32.5[A,E] 364[E] 用量は著者計

算(E) 

生

a 
ラット 
Long-Ev
ans 

妊娠 6～
15 日 強

制経口投

与 

親動物：脾臓及び腎臓重量増

加 
児動物：体重及び体長の減

少、軟組織（主に心血管系（心

室中隔欠損症、左胸心））の

奇形発生頻度の増加(330-) 

 330[A,W,
E] 

IRIS(1994) 
RfD の主試験、

親動物毒性と

発 生 毒 性 の

LOAEL は 同

じ(E) 
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番
号 

動物種・

系 統 ・

性・動物

数/群 

 
試験種 

 
エンドポイント 

（mg/kg 体重/日） 

NOAEL 
（mg/kg
体重/日） 

LOAEL 
（mg/kg
体重/日） 

 
備考 

生

b 
ラット 
SD 雌 19  

妊娠 6～
15 日 強

制経口投

与 

親動物：体重の増加抑制

(300) 
児動物：体重減少(300) 

 300[E] 親動物毒性と

発 生 毒 性 の

LOAEL は 同

じ(E) 
生

c 
ラット 
Charles 
Foster 
雌 25 

妊娠 6～
15 日 強

制経口投

与 

脳皮質組織内の赤血球溢出、

神経網の空胞変性、複数の空

洞形成(1,400-)、脳重量減少

(1,200-)、水頭症、脈絡膜叢

の構造変形、大脳皮質神経細

胞のアポトーシスの増加

(1,000-) 

 1,000  

生

d 
ラット 
SD 雌 

妊娠 1～
22 日 飲

水投与 

親動物：体重増加抑制 
児動物：吸収胚及び心臓の軟

組織奇形の増加(291) 

 290[W] 
291[E] 

用量は著者算

出、標準発生毒

性ｴﾝﾄﾞﾎﾟｲﾝﾄが

評価されてい

ない(E) 
亜：亜急性毒性試験、慢：慢性毒性及び発がん性試験、生：生殖・発生毒性試験 

[Ａ]：著者、[Ｗ]：WHO、[Ｅ]：EPA、[F]：EPA/IRIS、無印：食品安全委員会 
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本評価書中で使用した略号については次にならった 
 
BMDL10 10％の影響に対するベンチマーク用量の 95％信頼下限値 
CHO チャイニーズハムスター卵巣由来細胞株 
DCA ジクロロ酢酸 
EPA 米国環境保護庁 
F344 ラット Fischer344 ラット 
IARC 国際がん研究機関 
IL インターロイキン 
IRIS  統合リスク情報システム 
LOAEL 最小毒性量 
NOAEL 
PPARα 

無毒性量 
ペルオキシソーム増殖因子活性化受容体α 

RfD 参照用量 
SD ラット Sprague-Dawley ラット 
TCA トリクロロ酢酸 
Th1 ヘルパーT 細胞 I 型 
TDI 耐容一日摂取量 
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