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はじめに 
 
本報告書は、内閣府食品安全委員会事務局から株式会社三菱化学テクノリサーチへ

の委託事業「清涼飲料水中の汚染物質に係る食品健康影響評価に関する情報収集調

査」の結果を取りまとめたものである。 
 食品安全委員会は平成 15 年に厚生労働省から清涼飲料水に含まれる 48 種類の汚

染物質について食品健康影響評価を行うことを求められ、平成 15、16 年度に当該評

価に必要な知見を収集するための調査を実施し、順次評価を行ってきたが、15 物質

については評価が未実施である。本報告書はこの内、ヒ素を除く 14 物質について、

平成 16 年度調査時点から現在までの間に蓄積された最新の知見も併せて評価を行う

ため、必要となる毒性知見、疫学調査結果、国際評価機関・諸外国のリスク評価書等

の情報を追加収集、整理し、平成 15、16 年度実施調査の結果を踏まえて取りまとめ

たものである。 
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調査の概要 
 
1. 調査対象物質 

クロロ酢酸、ジクロロ酢酸、トリクロロ酢酸、ほう素、セレン、フタル酸ジ（2-
エチルヘキシル）、亜硝酸性窒素、硝酸性窒素、アンチモン、ウラン、ニッケル、

フッ素、マンガン、バリウムの計 14 物質。 
  ※硝酸性窒素、亜硝酸性窒素は個々の影響を特定し難いため、食品安全委員会事

務局及び委員の承認を得て、２物質を一つにまとめて文書を作成した。 
 
 
2. 調査の流れ 
  平成 16 年度調査以降のデータを収集するため、まず各物質について最近の国際

評価機関等の評価書を検索（下記 3.（1）参照）した。これら評価書について評価

方法や基準値算出の過程、新しい研究データ等を中心に内容を確認すると共に、過

去のデータについて平成 16 年度調査報告書の記載と照合し、記載されていない重

要データや試験方法等の詳細、誤記等をチェックの上、記載すべきデータを抽出し

た。次に、これら最新の評価書発行年以降のデータを収集するため、PubMed1を

用いて文献検索を行なった（下記 3.（2）参照）。収集した全ての文献について抄

録を読み、必要な文献を取捨選択した後、記載すべきデータを抽出した。そして、

食品安全委員会事務局から指定された書誌事項に則り、ベンゼン、トルエン、クロ

ロホルムの清涼飲料水評価書（案）を参考にして、これらの抽出したデータを物質

ごとにまとめ、調査結果報告書とした。各物質に関する記載の冒頭には要約を、末

尾には調査結果のまとめを記載した。また、国際評価機関における評価及び日本に

おける水道水質基準見直しの際の評価の概要も記載すると共に、これらを参考に耐

容一日摂取量（TDI）及び／又は発がんユニットリスクを試算し、調査結果のまと

めに追記した。試算に際しては、環境省中央環境審議会水環境部会環境基準健康項

目専門委員会の環境基準に係る再評価案2も併せて参考にした（調査報告書本文中

には記載せず）。なお、この試算結果は検討会での委員による詳細な審議の対象と

しておらず、参考情報であることに留意が必要である。 
  情報検索方法、必要文献の選択、各物質の調査結果報告書案の記載内容について

は、検討会委員（下表 1）に相談し、承認を得ながら取り進めた。 

                                                  
1 http://www.ncbi.nlm.nih.gov/pubmed/参照 
2平成 21 年 9 月開催の第 12 回委員会資料 4-1 にアンチモン、ウラン、マンガン再評価案が記載されて

いる（http://www.env.go.jp/council/09water/y095-12b.html 参照）。 
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表 1 検討会委員名簿（敬称略、50 音順） 

氏名 所属 

太田 敏博 東京薬科大学 生命科学部 環境ゲノム学科 環境分子生物学研究室

教授 

渋谷 淳 東京農工大学 共生科学技術研究院 動物生命科学部門 准教授 

広瀬 明彦 国立医薬品食品衛生研究所 安全性生物試験研究センター 総合評価

研究室長 

 
 
3. 情報収集の方法及び結果 
 （1）国際評価機関等の評価書の検索 
   以下の評価書等について検索した。WHO；Guidelines for drinking-water 

quality（第 3 版）及び、各物質についての Background document for 
development of WHO Guidelines for drinking-water quality 。 IARC ；

Monographs programme on the evaluation of carcinogenic risk to humans。
JECFA；Food additives series monographs。U.S. EPA；Integrated Risk 
Information System（IRIS）及び、List of drinking water contaminants and 
their MCLs あるいは List of secondary drinking water regulations。U.S. 
ATSDR；Toxicological profile。EU；Risk Assessment Report。U.S. ACGIH；

Documentation of the threshold limit values for chemical substances。
OECD；SIDS Initial Assessment Report。NITE；化学物質の初期リスク評価

書、等。 
   検索により収集された国際評価機関等の評価書から重要な知見、評価方法や基

準値算出の過程を確認し、物質ごとに調査結果報告書案に記載した。 
 

（2）文献の検索 
検索に当たっては汎用されているデータベースとして PubMed を用いた。ま

ず、平成 16 年度調査の 2 年前（2002 年）以降を対象とし、有害性及び動物種

に関するキーワード、あるいは遺伝毒性に関するキーワードを用いて各物質に関

する英語文献を検索した。検索ヒット件数が多い場合はさらに、検索対象とする

期間や検索範囲をより限定する、除外キーワードを追加する等により、文献を絞

り込んだ（下表 2）。 
収集した文献は抄録等を確認し、必要な文献のみを取捨選択した。なお、食品

安全委員会から予め、各物質について新たに収集すべき文献数が指定されたが、

本調査においてはセレンを除き全ての物質でこの数をクリアしている（下表 2）。 
  ①検索キーワード 
  ・動物種；ヒト（human*、hominidae）、ラット（rat(s)）、マウス（mouse、
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mice)、ハムスター（hamster*）、ブタ（pig(s)、sus scrofa(s)、swine(s))、げっ

歯類 (rodent*、rodentia)、ウサギ（rabbit*）、イヌ (dog(s))、マーモセット

（marmoset*、callithrix)、サル(monkey*、cercopithecidae、haplorhini) 
  ・有害性；疫学（epidemiolog*）、発がん性（carcinogen*）、慢性毒性（chronic*、

long -term）、亜慢性毒性（ subchronic*）、生殖発生毒性（ reproduct*、
development*、teratogen*）、神経毒性（neurotoxic*）、免疫毒性（immunotoxic*）、
NOAEL ・LOAEL、毒性（toxic*） 

  ・遺伝毒性；genotox*、genetic tox*、mutagen*、clastogenic* 
 
  ②検索結果 
 

表 2 PubMed 文献検索結果および収集文献数 
検索結果 物質名 

動物種、
有害性 

遺伝 
毒性 

検索限定条件 指定 
文献数 

収集 
文献数

モノクロロ酢酸 38 12 ― 10 14 
ジクロロ酢酸 118 18 ― 10 42 
トリクロロ酢酸 170 18 2004 年以降 10 27 
ほう素 183 35 2005 年以降 10 12 
セレン 
 

398 35 2006 年以降、物質名を文献名に

含むもの 
＜動物種・有害性＞ 
crop、bacteria、soil を含む文献

を除外 

50 24※2 

DEHP 192 26 2006 年以降 30 96 
亜硝酸性窒素 92 121※1 2006 年以降、物質名を文献名に

含むもの 
30 

硝酸性窒素 118 42※1 2006 年以降、物質名を文献名に

含むもの、亜硝酸性窒素以外 
30 

120 

アンチモン 115 7 2006 年以降 10 28 
ウラン 165 35 ＜動物種・有害性＞ 

radia*、radio*、radon を含む文

献を除外 

20 30 

ニッケル 300 54 2006 年以降、物質名を文献名に

含むもの 
20 57 

フッ素 282 64 物質名を文献名・抄録に含むもの

＜動物種・有害性＞ 
crop、leaf、seed、plant、bacteria、
macrophage*、soil、positron、
PET、caries、dentifrice、enamel
を含む文献を除外 

20 35 

マンガン 134 30 2008 年以降 
＜動物種・有害性＞ 
crop、leaf、seed、plant、bacteria、
soil を含む文献を除外 

30 38 
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検索結果 物質名 
動物種、
有害性 

遺伝 
毒性 

検索限定条件 指定 
文献数 

収集 
文献数

バリウム 198 17 2005 年以降 
＜動物種・有害性＞ 
物質名を文献名・抄録に含むも

の、crop、leaf、seed、plant、
bacteria、soil、esophagogram*、
enema、endoscop*を含む文献を

除外 

10 11 

※1 検討会にて委員より「硝酸性窒素、亜硝酸性窒素については遺伝毒性の検索は不要。体内でニトロソ化されて

有害性（発がん）を生じることが IARC の評価案で示唆されているため、”nitros*”を加えた検索が必要」との指

摘があったため遺伝毒性の代わりに”nitros*”についての検索を実施した。 
※2 セレンについては、検索により入手した文献の多くが発がん抑制、抗酸化作用等に関するものであり、有害性

について記載された文献が少なかったため、収集文献数が事務局より指定された文献数 50 件を下回る結果となっ

た。 
 
 
4. その他（留意事項） 
  我が国における水質基準の見直しの際の評価文書に誤記と思われる記載がある

場合は、基本的に原文のまま修正せず、注釈を付記した。 
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要  約 

 
清涼飲料水の規格基準改正に係る化学物質として、モノクロロ酢酸の食品

健康影響調査を行った。  
調査に供した試験成績は、急性毒性試験（マウス、ラット、モルモット）、

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（マウス、ラット）、遺伝毒性試験等であ

る。  
モノクロロ酢酸はほとんどの in vitro 及び in vivo の遺伝毒性試験で陰性

である。現時点で得られている結果からは、モノクロロ酢酸には遺伝毒性は

ないものと判断される。  
モノクロロ酢酸の非発がん性に関する耐容一日摂取量（TDI）は、ラット

におけるモノクロロ酢酸の 104 週間飲水投与試験に基づいて、NOAEL を

3.5 mg/kg 体重 /日とし、不確実係数として 1,000（種差、個体差各：10、多

世代生殖・発生毒性試験がない：10）を適用して、モノクロロ酢酸の TDI
を 3.5 μg/kg 体重 /日と試算した。  
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Ⅰ．調査対象物質の概要 

１．用途 

 除草剤、チューインガム可塑剤、塩化ビニル可塑剤、医薬品、アミノ

酸等合成、CMC、香料、キレート剤、界面活性剤として使用される。水

道においては、モノクロロ酢酸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 

モノクロロ酢酸  
 

３．化学名 

IUPAC 
   和名：モノクロロ酢酸  
   英名：Monochloroacetic acid 

CAS No.：79-11-8 
 
４．分子式  

CH2ClCOOH 
 

５．分子量  
  94.5 
 
６．構造式 

Cl―CH2―CO2H 
 
７．物理化学的性状      

物理的性状：刺激臭のある無色の結晶   
沸点（℃）：189℃   
融点（℃）：α 型＝63、β 型＝56.2、γ 型＝52.5 
密度（g/cm3）：1.58  
水溶解度：非常によく溶ける。  

  蒸気圧（Pa（25℃））：8.68 
  

８．現行規制等 

（1）法令の規制値等    
水質基準値（mg/L）：0.02  
水質管理目標値（mg/L） :なし  
環境基準値（mg/L）：なし  
要監視項目指針値：なし  
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その他の基準：  給水装置の構造及び材質の基準  
労働安全衛生法：作業環境評価基準  なし  

 
（2）諸外国等の水質基準値またはガイドライン値  
   WHO（mg/L）：0.02 （第 3 版）  
   EU（mg/L）：なし  
   US 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、化学物質の初期リスク評価書、EPA/IRIS
のリスト、ACGIHやNTPの文書等を基に、毒性に関する主な科学的知見を

整理した（参照3～8）。  
 
１．毒性に関する科学的知見 

（１）体内動態  
① 吸収  

モノクロロ酢酸の急性皮膚曝露によるヒトの全身中毒例と死亡例が多

数報告されている。これらの例の多くは高濃度のモノクロロ酢酸（>90％）

の飛散によるもので、皮膚表面が直接曝露されると、皮膚から速やかに吸

収され、全身各組織へ分布する（参照9,10,11）。  
雄のSD系ラットに [U-14C]標識したモノクロロ酢酸10 mg/kg体重、225 

mg/kg体重（LD20）を単回飲水投与した試験で、10 mg/kg体重投与では速

やかに胃から吸収、あるいは小腸に移動し、15分で投与量の82％が胃から

消失し、2時間後には胃からほとんど消失した。225 mg/kg体重投与では、

15分で投与量の約37％が胃から消失し、その後8％、26％が次の4時間、8
時間の間に吸収あるいは小腸に移動し、32時間後に胃からほとんど消失し

た。10 mg/kg体重投与では投与45分後、投与量の45％が小腸から検出さ

れたが、225 mg/kg体重投与では、投与4時間後、小腸から投与量の3～5％
しか検出されなかった。著者らは高濃度のモノクロロ酢酸が幽門部に刺激

を与え、胃の内容物の小腸への移動を妨げていると述べている。血漿中の

モノクロロ酢酸の量は、10 mg/kg体重投与では投与2時間後にピークに達

し、16時間後にほぼ消失した。225 mg/kg体重投与では投与15分後にピー

クに達し、32時間後にほぼ消失した（参照12）。  
雄のSD系ラットに [U-14C]標識したモノクロロ酢酸125 mg/kg体重を単

回経皮投与した試験で、モノクロロ酢酸は速やかに皮膚を透過し、投与部

位の表皮には投与15分後に投与量の1.8％しか残留していなかったが、真

皮には投与45分後と投与4時間後にそれぞれ投与量の50％と20％が残留
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していた（参照12）。  
ヒトの皮膚におけるモノクロロ酢酸の皮膚透過率を調べた試験で、透過

係数は約 1.1×10-3 cm/時間で、遅延時間（ lag time：化学物質が皮膚に接

してから定常状態に達するまでの所要時間）は約 3.67 時間であった（参

照 13）。  
EPA（参照 5）は、試験方法の違い、及び異なる種の（げっ歯類とヒト）

皮膚が使用されていることから、参照 12 と参照 13 の比較は難しいと述べ

ている。  
 

② 分布 

モノクロロ酢酸を皮下投与したラットでは、腎臓と肝臓中の量がほぼ同

等であり、血漿、脳及び心臓における値の 4～5 倍以上であった（参照 14）。  
雄の SD 系ラットに [U-14C]標識したモノクロロ酢酸 10、75 mg/kg 体重

を静脈内投与した実験で、投与 5 分後の血漿中モノクロロ酢酸の量はそれ

ぞれ投与量の 0.6％及び 1％であった。肝臓、心臓、肺中のモノクロロ酢

酸の量は血漿中と同等であった。10 mg/kg 体重投与で、ピークは投与 5
分後に現れ、75 mg/kg 体重投与ではもっと遅い 15 分で現れた（参照 15）。  

雄のSD系ラットに [U-14C]標識したモノクロロ酢酸10 mg/kg体重、225 
mg/kg体重（LD20）を単回経口投与した試験において、10 mg/kg体重投与

で、血漿と腎臓中のモノクロロ酢酸の量はそれぞれ投与2時間後に投与量

の0.11％と1.93％に相当するピークに達し、肝臓中では投与15分後に投与

量の1.91％に相当するピークを示した。225 mg/kg体重投与では、血漿中

のモノクロロ酢酸の量は投与15分後に投与量の0.11％に相当するピーク

に達し、肝臓と腎臓中ではそれぞれ投与16時間後、4時間後に投与量の

0.2％と0.45％に相当するピークを示した。著者らは、225 mg/kg体重投与

において組織中のモノクロロ酢酸の量が10 mg/kg体重投与より低いのは、

投与後8時間の間、高濃度のモノクロロ酢酸が幽門部に刺激を与え、胃の

内容物の小腸への移動を妨げたためであると述べている（参照12）。  
雄の SD 系ラットに [U-14C]標識したモノクロロ酢酸 125 mg/kg 体重を

単回経皮投与した試験で、血漿中のモノクロロ酢酸の量は投与 45 分後に

ピークに達し、心臓、肺、筋肉、皮膚を除くほとんどの組織において、モ

ノクロロ酢酸の量は投与 4 時間後にピークを示した。心臓、肺、筋肉、皮

膚中では投与 2 時間後にピークを示した（参照 12）。  
 
③ 代謝  
モノクロロ酢酸は、脱ハロゲン反応を経て、シュウ酸及びグリシンに代

謝される。又は脱ハロゲン化により、グルタチオンと抱合し、チオ二酢酸

に代謝される（参照 16）。モノクロロ酢酸が脂質と反応するとの報告もあ

る（参照 17,18）。モノクロロ酢酸の代謝経路を図 1 に示す。  
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図 1 モノクロロ酢酸の代謝経路（参照 16） 

 
④ 排泄  
雄の SD 系ラットに 10 mg/kg 体重のモノクロロ酢酸を単回経口投与し

た試験で、投与量の約 90％は 24 時間以内に尿から排泄された（参照 18）。  
雄の SD 系ラットに [U-14C]標識したモノクロロ酢酸 10 mg/kg 体重、225 

mg/kg 体重（LD20）を単回経口投与した試験で、投与 32 時間後までの尿

及び糞中への排泄は、それぞれ投与量の 66.1～72.25％及び 0.81～0.85％
であった（参照 12）。  

雄の SD 系ラットに [U-14C]標識したモノクロロ酢酸 125 mg/kg 体重を

単回経皮投与した試験では、投与 32 時間後までに投与量の 63.8％、0.9％
がそれぞれ尿及び糞から排泄された（参照 12）。  

 
（２）実験動物等への影響  

① 急性毒性試験  
経口投与による急性毒性試験でのLD50は、ラットでは55～580 mg/kg体

重、マウスでは165～260 mg/kg体重、モルモットでは80 mg/kg体重であっ

た（参照4）。投与された動物はすぐには症状が現れなかったが、まもなく

無感覚となり、急に体重が減少した。死亡は投与後1～３日以内に起こり、

生存例は完全に回復した（参照4）。  
モノクロロ酢酸は経皮曝露で高い毒性を示し、ラットを用いた経皮投与

によるLD50は145 mg/kg体重であった（参照12）。  
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0.5 mL のモノクロロ酢酸水溶液（40％濃度）を雄の SD 系ラットの腹部

に塗布した経皮毒性試験が行われた。曝露 10 分後の光学顕微鏡による皮膚

の病理組織学検査ではⅢ度熱傷が見られ、これはモノクロロ酢酸の高い皮

膚透過性によるものと考えられた。適用 4 時間後の血液検査では、投与群

に二酸化炭素分圧（pCO2）、重炭酸イオン（HCO3-）、総二酸化炭素（tCO2）、

塩基過剰（base excess, BE）とグルコースレベルの減少、アスパラギン酸

アミノ基転移酵素（aspartate aminotransferase, AST）、  ミトコンドリア

ア ス パ ラ ギ ン 酸 ア ミ ノ 基 転 移 酵 素 （ mitochondrial aspartate 
aminotransferase, mAST ）、 ア ラ ニ ン ア ミ ノ 基 転 移 酵 素 （ alanine 
transaminase, ALT）、血中尿素窒素（blood urea nitrogen, BUN）、クレア

チニン（creatinine, Cr）、NH3、乳酸、ピルビン酸、RBC、ヘモグロビン

（hemoglobin, Hb）、ヘマトクリット（hematocrit, Ht）、総タンパク質と

アルブミンの増加が見られた。これらは肝細胞の損傷、腎機能障害、糖新

生障害とアンモニア代謝障害の結果と考えられた（参照 19）。  
モノクロロ酢酸の急性毒性のメカニズムを解明するため、モノクロロ酢

酸の生理食塩水溶液または生理食塩水を絶食させた雄ラットへ皮下投与す

る試験が行われた。モノクロロ酢酸の投与量は 162 mg/kg 体重で、投与 2
時間後の血液検査の結果、投与群では AST、ALT、mAST、BUN、Cr、乳

酸塩およびピルビン酸塩の有意な増加、グルコースの有意な減少が認めら

れた。血中酵素の中でも mAST の増加が大きいことから、モノクロロ酢酸

は肝細胞ミトコンドリアを選択的に標的とし、その損傷により糖新生が低

下し、低血糖と血中乳酸及びピルビン酸濃度の有意な上昇の原因となり、

低血糖や乳酸アシドーシスが複合して心臓や脳に作用し、急死に至ると考

えられた。著者らは、低血糖や乳酸アシドーシスへの対応がモノクロロ酢

酸の皮膚曝露に対する応急処置の一つとなり得ると述べている（参照 20）。  
   グルコースの解毒効果を試験するため、雄の SD 系ラット（21 匹 /群）に

80 mg/kg 体重（単回致死量）のモノクロロ酢酸ナトリウムを皮下投与した

後、生理食塩水（対照群）、5％、10％のグルコース溶液を 2 mL/時の速度

で 10 時間静脈内投与した。14 日間の観察期間後の生存率は、対照群では 0％
（全数死亡）、5％投与群で 14％、10％投与群で 79％であった（参照 21）。 

雄の SD 系ラット（11~14 匹 /群）にモノクロロ酢酸を皮下投与（108、
135、163 mg/kg 体重）し、急性毒性に対する肺損傷の関与を調べた。投与

2 時間後の気管支肺胞洗浄液（bronchoalveolar lavage fluid, BALF）中の

乳酸脱水素酵素（ lactate dehydrogenase, LDH）及び総細胞数には用量依

存的な増加がみられ、投与 4 時間後に有意な血糖低下がみられた。163 
mg/kg 体重投与群では血液ガス分析の知見として、肺胞のガス交換機能の

有意な障害が確認された。著者らは、血糖低下及び肺障害がモノクロロ酢

酸曝露による死亡の原因であると述べている（参照 22）。  
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② 亜急性毒性試験  
a. 16 日間亜急性毒性試験（マウス） 

B6C3F1系マウス（雌雄、各投与群5匹）におけるモノクロロ酢酸（雄0、
15、30、60、120、240 mg/kg体重 /日、雌0、30、60、120、240、480 mg/kg
体重 /日）の16日間（5日 /週）飲水投与試験が行われた。120 mg/kg体重 /
日群の雌で流涙がみられ、240 mg/kg体重 /日以上の群では雌雄の全例が投

与開始2日後までに流涙、運動失調、運動低下などの症状を示して死亡し

た（参照7）。各投与群で認められた毒性所見を表1に示す。  
EPAは運動低下、運動失調、流涙、死亡などに基づいて、LOAELを240 

mg/kg体重 /日、NOAELを120 mg/kg体重 /日とし、投与頻度が5日 /週であ

ることを考慮して、それぞれ180 mg/kg体重 /日、90 mg/kg体重 /日と換算

している（参照5）。  
 

表 1 マウス 16 日間亜急性毒性試験 

 
 

b. 16 日間亜急性毒性試験（ラット） 

F344/N 系ラット（雌雄、各投与群 5 匹）におけるモノクロロ酢酸（0、
7.5、15、30、60、120 mg/kg 体重 /日）の 16 日間（5 日 /週）飲水投与試

験が行われた。15 mg/kg 体重 /日以上の群の雌及び 60 mg/kg 体重 /日以上

の群の雄で流涙、全ての投与群の雌雄で鼻汁がみられ、120 mg/kg 体重 /
日群の雄 1 例が投与 4 時間以内に流涙、衰弱、緩徐呼吸、運動失調などの

症状を示して投与 3 日目に死亡した（参照 7）。各投与群で認められた毒

性所見を表 2 に示す。  
EPA は鼻汁が認められたことに基づいて、LOAEL を 7.5 mg/kg 体重 /

日とし、投与頻度が 5 日 /週であることを考慮して、LOAEL を 5.6 mg/kg
体重 /日と換算している（参照 5）。  

 
表 2 ラット 16 日間亜急性毒性試験 

投与群  雄  雌  
240 mg/kg 体重 /日以上  投与開始 2 日後までに流涙、運動失調、自発運動の低下など

の症状を示して死亡  
120 mg/kg 体重 /日以上   流涙  

投与群 雄 雌 

120 mg/kg 体重 /日  1 例が初回投与 4 時間以内に流涙、衰弱、緩徐呼吸、

運動失調などの症状を示し、投与三日目に死亡  
 

60 mg/kg 体重 /日以上 流涙   

15 mg/kg 体重 /日以上  流涙 

7.5 mg/kg 体重 /日以上  鼻汁  鼻汁 
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 c. 13 週間亜急性毒性試験（マウス） 

B6C3F1 系マウス（雌雄、各投与群 20 匹）におけるモノクロロ酢酸（0、
25、50、100、150、200 mg/kg 体重 /日）の 13 週間（5 日 /週）飲水投与

試験が行われた。最高用量群では、雌雄共に死亡率の増加が認められ、こ

の群の雌では、体重の減少及び肝臓の絶対及び相対重量の有意な増加が認

められた。雌では 150 mg/kg 体重 /日群以上でコリンエステラーゼ値の有

意な減少がみられた。200 mg/kg 体重 /日群の雌雄死亡例で、被験物質に

起因する肝細胞細胞質の空胞変性がみられた（参照 7,23）。各投与群で認

められた毒性所見を表 3 に示す。  
WHO はコリンエステラーゼ値の減少に基づいて、LOAEL を 150 mg/kg

体重 /日、NOAEL を 100 mg/kg 体重 /日としている (参照 8)。  
 

表 3 マウス 13 週間亜急性毒性試験 

 
 

d. 13 週間亜急性毒性試験（ラット） 

F344 系ラット（雌雄、各投与群 20 匹）におけるモノクロロ酢酸（0、
30、60、90、120、150 mg/kg 体重 /日）の 13 週間（5 日 /週）飲水投与試

験が行われた。90 mg/kg 体重 /日以上の群では、雄で BUN レベルの増加、

コリンエステラーゼ値の減少及び血清チロキシン値の上昇が認められ、雌

雄共に心臓の単核性炎症細胞（主にマクロファージ）の集積及び心臓の筋

線維の変性が認められた。60 mg/kg 体重 /日以上の群では、90 mg/kg 体重

/日の群を除いて雌雄で ALT、雄で AST の有意な用量依存的上昇がみられ

た。30 mg/kg 体重 /日以上の群において、雌では心臓の相対重量の減少、

雄では肝臓及び腎臓の相対重量の増加、両性ともにコリンエステラーゼ値

の減少及びリンパ球数の減少が認められた（参照 7,23）。各投与群で認め

られた毒性所見を表 4 に示す。  
EPA は雌の心臓相対重量の減少に基づいて LOAEL を 30 mg/kg 体重 /

日とし、投与頻度が 5 日 /週であることを考慮して、LOAEL を 21.4 mg/kg
体重 /日と換算している。WHO は心臓相対重量及びリンパ球数の減少に基

づいて、LOAEL を 30 mg/kg 体重 /日としている（参照 5,8）。  
 
 

投与群 雄 雌 

200 mg/kg 体重 /日  死亡率の増加、肝

細胞質の空胞変性  
死亡率の増加、肝細胞細胞質の空胞変性、

体重の減少及び肝臓の相対重量の増加  
150 mg/kg 体重 /日  
以上  

 コリンエステラーゼ値の減少  
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表 4 ラット 13 週間亜急性毒性試験 

 
 

e. 90 日間亜急性毒性試験（ラット） 

SD系ラット（雌雄、各投与群10匹）におけるモノクロロ酢酸ナトリウ

ム（0、15、30、60、120 mg/kg体重 /日）の90日間飲水投与試験が行われ

た。15、30 mg/kg体重 /日の群の雄で血清中BUN量、カルシウム濃度、ALT
及びAST濃度の上昇、15 mg/kg体重 /日以上の群の雄と30、60 mg/kg体重

/日の群の雌で血清中クレアチニン濃度の増加、60 mg/kg体重 /日群の雄で

慢性腎症及び脾臓の色素沈着増加、60 mg/kg体重 /日以上の群の雌雄で肝

臓及び腎臓の相対重量増加、120 mg/kg体重 /日群の雌で血清中BUN量、

ALT及びAST濃度の増加がみられた。なお、120 mg/kg体重 /日群の雄4例、

雌3例が投与開始3日後までに急性毒性症状を示して死亡しており、さらに

雄3例が投与開始14日後以降に死亡している（参照24）。各投与群で認め

られた毒性所見を表5に示す。  
著者らは以上の毒性症状に基づいて、モノクロロ酢酸ナトリウムの

LOAELを15 mg/kg体重 /日としている（参照24）。  

投与群 雄 雌 

90 mg/kg 体重 /日以上 BUN レベルの増加、コリンエス

テラーゼ値の減少及び血清チロ

キシン値の上昇、心臓の単核球性

細胞（主にマクロファージ）の蓄

積及び心臓の筋線維の変性  

心臓の単核球性細胞（主に

マクロファージ）の蓄積及

び心臓の筋線維の変性  

60 mg/kg 体重 /日以上 ALT、AST の量依存的上昇（ 90
は除く）  

ALT の量依存的上昇（90
は除く）  

30 mg/kg 体重 /日以上 肝臓及び腎臓の相対重量の増加、

コリンエステラーゼ値の減少及

びリンパ球数の減少  

心臓の相対重量の減少、コ

リンエステラーゼ値の減

少及びリンパ球数の減少  
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表 5 ラット 90 日間亜急性毒性試験1 

 
 

③ 慢性毒性試験及び発がん性試験  
a. 2 年間慢性毒性／発がん性併合試験（マウス）  

B6C3F1 系マウス（雌雄、各投与群 60 匹）におけるモノクロロ酢酸（0、
50、100 mg/kg 体重 /日）の 2 年間（5 日 /週）の飲水投与試験が行われた。

対照群と比べて、高用量群でのみ、雄の生存率の有意な低下、雌の平均体

重の減少及び嗅上皮の呼吸上皮化生、雌雄共に鼻粘膜の急性炎症と前胃の

扁平上皮過形成の発生頻度の有意な増加が認められた（参照 7）。各投与

群で認められた毒性所見を表 6 に示す。  
また、発がん性については、肝臓を含め、発がん性を示す証拠は認めら

れなかった（参照 7）。  
EPA は雄の生存率の低下、雌の平均体重の減少及び嗅上皮の呼吸上皮化

生、雌雄共の鼻粘膜の急性炎症と前胃の扁平上皮の過形成に基づいて、

NOAEL を 50 mg/kg 体重 /日、LOAEL を 100 mg/kg 体重 /日とし、投与頻

度が 5 日 /週であることを考慮して、それぞれ 35.7 mg/kg 体重 /日、71 
mg/kg 体重 /日と換算している（参照 5）。  

WHO は本試験の NOAEL を 50 mg/kg 体重 /日としている（参照 8）。  
 

                                                  
1 試験物質はモノクロロ酢酸ナトリウム  

投与群 雄 雌 

120 mg/kg 体重 /日  血清中クレアチニン濃度の増加、

肝臓及び腎臓の相対重量増加、4
例が投与開始 3 日後までに死亡、

3 例が投与開始 14 日後以降に死

亡  

肝臓及び腎臓の相対重量増

加、血清中 BUN 量、 ALT
及び AST 濃度の増加、3 例

が投与開始 3 日後までに死

亡  
60 mg/kg 体重 /日  
 
 

血清中クレアチニン濃度の増加、

慢性腎症及び脾臓の色素沈着増

加、肝臓及び腎臓の相対重量増加

 

血清中クレアチニン濃度の

増加、肝臓及び腎臓の相対重

量増加  

30 mg/kg 体重 /日  血清中 BUN 量、カルシウム濃度、

ALT 及び AST 濃度の増加、血中

クレアチニン濃度の増加  

血清中クレアチニン濃度の

増加  

15 mg/kg 体重 /日  血清中 BUN 量、カルシウム、ALT
及び AST 濃度の増加、血清中ク

レアチニン濃度の増加  
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表 6 マウス 2 年間慢性毒性／発がん性併合試験 

 
 
b. 2 年間慢性毒性／発がん性併合試験（ラット）  

F344 系ラット（雌雄、各投与群 70 匹）におけるモノクロロ酢酸（0、
15、30 mg/kg 体重 /日）の 2 年間（5 日 /週）の飲水投与試験が行われた。

体重及び一般状態の変化は認められなかったが、雄の 30 mg/kg 体重 /日群

及び雌の全用量群で生存率の低下が認められた。また、雌の全用量群で、

子宮内膜の間質ポリープの発生頻度の有意な増加が認められたが、対照群

の発生頻度が異常に低値を示していることから、NTP は投与群での発生

頻度の増加をモノクロロ酢酸による影響として認めることは難しいとし

ている（参照 7）。各投与群で認められた毒性所見を表 7 に示す。  
また、発がん性については、肝臓を含め、発がん性を示す証拠は認めら

れなかった（参照 7）。  
EPA は生存率の低下に基づいて、LOAEL を 15 mg/kg 体重 /日とし、投

与頻度が 5 日 /週であることを考慮して、LOAEL を 11 mg/kg 体重 /日と換

算している（参照 5）。      
ACGIH、WHO は本研究の LOAEL を、生存率の低下に基づいて 15 mg/kg

体重 /日とした（参照 4,8）。  
 

表 7 ラット 2 年間慢性毒性／発がん性併合試験 

 
c. 104 週間慢性毒性／発がん性併合試験（ラット）  

F344 系ラット（雄、各投与群 50 匹）におけるモノクロロ酢酸（0、0.05、
0.5、1.1 g/L：0、3.5、26.1、59.9 mg/kg 体重 /日 著者らによる換算）の

104 週間飲水投与試験が行われた。59.9 mg/kg 体重 /日群では、心筋変性

の増加、鼻腔の慢性炎症の増加、肝臓の炎症の若干の増加が認められた。

26.1 mg/kg 体重 /日以上の群では、体重の減少、肝臓の絶対重量及び相対

重量の減少、腎臓の重量の減少、精巣の相対重量の増加、脾臓の絶対重量

及び相対重量の減少が認められた。3.5 mg/kg 体重 /日群では、脾臓の絶対

投与群 雄 雌 

100 mg/kg 体重 /日  生存率の低下、鼻粘膜の炎症

及び前胃の扁平上皮の過形

成  

平均体重の減少及び嗅上皮の呼

吸上皮化生、鼻粘膜の炎症及び前

胃の扁平上皮の過形成  

投与群 雄 雌 

30 mg/kg 体重 /日  生存率低下   
15 mg/kg 体重 /日以上  生存率低下、子宮内膜の間質ポリープ発生頻

度の有意な増加  
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重量及び相対重量の 74～80％の増加のみが投与の影響として認められた

（参照 25）。各投与群で認められた毒性所見を表 8 に示す。  
また、発がん性を示す証拠は認められなかった（参照 25）。  
著者らは 26.1 mg/kg 体重 /日で発がんが見られなかったことから、

NOEL を 26.1 mg/kg 体重 /日とした。  
EPA は、3.5 mg/kg 体重 /日でみられた脾臓の絶対重量、相対重量の増

加について、中、高用量群では逆に減少し、かつ、病理組織学的な変化も

見られなかったため、毒性影響ではないと判断し、NOAEL を 3.5 mg/kg
体重 /日、LOAEL を 26.1 mg/kg 体重 /日としている（参照 5）。  

WHO は脾臓重量の増加に基づいて、LOAEL を 3.5 mg/kg 体重 /日とし

ている（参照 8）。  
 

表 8 ラット 104 週間慢性毒性／発がん性併合試験 

 
 

④ 免疫毒性試験  
a. 13 週間亜急性毒性試験（ラット）2 

F344 系ラット（雌雄、各投与群 20 匹）におけるモノクロロ酢酸（0、
30、60、90、120、150 mg/kg 体重 /日）の 13 週間飲水投与試験が行われ

た。対照群と比べて、全投与群でリンパ球数の有意な減少が認められた。

（参照 7,23）。投与群で認められた毒性所見を表 9 に示す。  
 

表 9 ラット 13 週間亜急性毒性試験 

 
 

⑤神経毒性試験  
   データなし  
 
                                                  
2 ②亜急性毒性試験の d.と同じ試験。  

投与群 雄 

1.1 g/L 
(59.9 mg/kg 体重 /日 ) 

心筋変性の増加、鼻腔の慢性的活動性炎症の増加、

肝臓の炎症の若干の増加  
0.5 g/L 
(26.1 mg/kg 体重 /日 ) 
以上  

体重の減少、肝臓の絶対重量及び相対重量の減少、

腎臓の重量の減少、精巣の相対重量の増加、脾臓の

絶対重量及び相対重量の減少  
0.05 g/L 
（3.5 mg/kg 体重 /日）  

脾臓の絶対重量及び相対重量の増加  

投与群 雄 雌 

30 mg/kg 体重 /日以上 リンパ球数の減少  リンパ球数の減少  
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⑥ 生殖・発生毒性試験  

 a. 発生毒性試験（ラット）  
妊娠 1～22 日の SD 系ラットにおけるモノクロロ酢酸（0、193 mg/kg

体重 /日）の飲水投与試験が行われた。母動物で有意な体重増加抑制が認

められたが、生殖、発生への有害影響又は催奇形性は報告されていない。

ただし、催奇形性については心臓奇形のデータのみ提示されており、胎児

の骨格異常の十分な検査はなされていない（参照 26）。各投与群で認めら

れた毒性所見を表 10 に示す。  
EPA は母動物の体重増加抑制に基づいて LOAEL を 193 mg/kg 体重 /日

とした。WHO は母動物について体重増加抑制に基づき LOAEL を 193 
mg/kg 体重 /日とし、発生毒性の NOAEL を 193 mg/kg 体重 /日としている

（参照 5,8）。  
 

表 10 ラット発生毒性試験 

 
 
＜in vitro 発生毒性試験；参考データ＞ 

CD-1 系マウスの 3～6 体節期の胚を、モノクロロ酢酸を含む 11 種類のハ

ロ酢酸に 24 時間曝露させた。モノクロロ酢酸の試験濃度は 0、0.05、0.1、
0.175、0.25、0.35、0.5 mM となっており、0.175 mM の濃度で神経管の異

常が認められ、0.25 mM の濃度で胚死亡（41％）が認められた。その他の

統計学的に有意な形態異常として、0.25 mM の濃度で咽頭球異常、心異常が

認められた。0.1 mM の濃度以下では有害影響は認められなかった。なお、

この影響は pH の変化に起因するものではないことが確認された。モノクロ

ロ酢酸に対するベンチマーク濃度（BMC5：神経管欠損の 5％増加を引き起

こす濃度の低い方の 95％信頼限界値）は 0.100 mM であった。ハロ酢酸の

毒性強度はモノクロロ酢酸＞トリクロロ酢酸＞ジクロロ酢酸の順であった。

著者はすべてのハロ酢酸は潜在的な発生毒性物質であると結論した（参照

27）。  
 

⑦ 遺伝毒性試験 

  モノクロロ酢酸の in vitro 及び in vivo の試験結果を表 11、12 に示す。 
a. in vitro 試験 

モノクロロ酢酸は、サルモネラ菌（Salmonella typhimurium）を用いた復

帰突然変異試験では弱陽性の報告が一つあるが（参照 28）、他の多くの

報告では陰性であり、再現性は確認されていない（参照 29,30,31,32）。  
マウスリンフォーマ試験（Mouse Lymphoma Assay, MLA）における陽

投与群 母動物 児動物 

193 mg/kg 体重 /日  有意な体重増加抑制  影響なし  
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性反応は細胞毒性が強く見られる濃度でのものであった（参照33）。また、

チャイニーズハムスター培養細胞を用いる姉妹染色分体交換(Sister 
chromatid exchange, SCE)試験では陽性と陰性の相反する結果が報告さ

れている（参照34,35）。マウス及びラットの肝細胞及びヒトリンパ芽球細

胞CCRF-CEMを用いたDNA損傷試験はいずれも陰性であった（参照36）。  
 

表 11 モノクロロ酢酸 in vitro 遺伝毒性試験結果  
試験結果  

試験の種類  
（名称）  

対象  代謝活性

有  
代謝活性

無  
著者名、発行年  

原核生物  
S.typhimurium  

TA98 、 TA100 、

TA1535、TA1537 

－  －  McCann et al.
1975 
(参照 31) 

S.typhimurium 

TA98 、 TA100 、

TA1535、TA1537 

－  －  Mortelmans et al. 
1986(参照 29) 

S.typhimurium 

TA100 
－  －  Giller et al. 

1997(参照 32) 
S.typhimurium 

TA98、TA100 
－  －  Huang et al. 1998

(参照 30) 

復帰突然変異試験  

S.typhimurium 

TA100 
± ± 

Kargalioglu et al. 
2002(参照 28) 

DNA 損傷試験  
（SOS 試験）  

大腸菌  
PQ37 

－  －  Giller et al. 
1997(参照 32) 

真核生物  
遺伝子突然変異試

験  
マウスリンパ腫細胞

L5178Y （TK＋ /－）
No data ＋ 1）  

McGregor et al.
1987(参照 33) 

DNA 損傷試験  
（コメットアッセ

イ）  
CHO（AS52）細胞  No data ＋  

Plewa et al. 2002 
(参照 37) 

DNA 鎖切断試験  マウス肝細胞  
ラット肝細胞  
ヒトリンパ芽球細胞  

No data
－  
－  
－  

Chang et al. 1992 
(参照 36) 

DNA 損傷試験  
(SCE 試験 ) 

CHL 細胞  －  
－  Sawada et al.1987

(参照 35) 
DNA 損傷試験  
(SCE 試験 ) 

CHO 細胞  －  + 
Galloway et al. 
1987 (参照 34) 

＋ : 陽性 ; － : 陰性 ; ±：弱陽性 1）  細胞毒性がみられる濃度でのみ陽性  
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b. in vivo 試験 

モノクロロ酢酸は、ショウジョウバエの成体にモノクロロ酢酸を混餌投

与した伴性劣性致死突然変異（sex-linked recessive lethals, SLRL）試験

では突然変異の誘発はみられなかった（参照 7）。ラット肝臓及びマウス

肝臓、脾臓、十二指腸、胃における DNA 鎖切断試験は陰性であった（参

照 36）。雄のラット（5 匹 /群）を用いた染色体異常試験で、骨髄細胞に染

色体異常及び小核が時間及び用量依存的に誘発されたとの報告があるが

（参照 38）、この実験に用いられたラットは捕獲されたものであり、適

切な評価はできない。  
 
表 12 モノクロロ酢酸 in vivo 遺伝毒性試験結果  

試験の種類  
（名称）  

対象  試験結果 著者名、発行年  

伴性劣性致死

突然変異試験  
ショウジョウバエ  

－  
Foureman et al.1994（参照 7）  

DNA 鎖切断試

験  
マウス肝臓、脾臓、十二

指腸、胃  
ラット肝臓  

－  
－  
－  

Chang et al. 1992(参照 36) 

＋ : 陽性 ; － : 陰性  

 

 

（３）ヒトへの影響  
モノクロロ酢酸によるヒトの中毒例の多くは、皮膚に高濃度溶液が飛散し

たことによる偶発的な経皮曝露によるものである。Millischer ら（参照 11）
が報告した 7 例と Kusch ら（参照 10）が報告した 1 例のうち、5 人は死亡

し、2 人は昏睡状態となったが回復した。臨床症状は、皮膚の火傷、嘔吐、

神経症状（痙攣など）、循環器系の不整（頻脈、低血圧、心電図異常など）

及び意識喪失などである。生化学的変化としては、高血糖 3と低カリウム血

症を伴う重篤なアシドーシス、尿量の減少、クレアチニンリン酸値の上昇が

認められた。死亡は急性曝露の 4～18 時間後に生じ、検屍解剖では肝臓、脳、

心臓及び腎臓の損傷が認められた（参照 9,11）。静脈血液の置換、塩化カリ

ウムの静脈内投与、高用量のコルチコイド及び利尿剤投与により曝露 4 日後

に回復した症例がある（参照 10）。高用量の急性経皮曝露では、モノクロロ

酢酸は恐らくクレブス回路の阻害を介する全身性の代謝毒として作用する

とされている（参照 11）。  

                                                  
3 WHO,EPA は高血糖を引き起こすとしているが、動物試験では低血糖を引き起こす例が

多い。ヒトで高血糖を引き起こすとする事例が 1 件しかないため、判断が難しい。  
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3 歳児が誤ってモノクロロ酢酸に曝露され、Ⅲ度の熱傷を負い、重篤な中

毒症状となった症例が報告されている。曝露経路にかかわらず、モノクロロ

酢酸は速やかにかつ高率で吸収され、重篤な中毒症状を引き起こし、曝露面

積が体表面積の 5％を超える場合、中毒の重篤さと曝露された皮膚面積との

直接的な関連を示した（参照 39）。  
モノクロロ酢酸の経口曝露により、溶血性尿毒症性症侯群（hemolytic 

uremic syndrome，HUS）を示した症例が報告されている。55 歳の大人が

自殺目的で 50～75 mL のモノクロロ酢酸を飲み込み、嘔吐、血便、乏尿性

無尿症状を示した。診察の結果、深刻な腎不全、代謝性アシドーシス、貧血、

血管内溶血を伴う血小板減少が認められた。HUS の治療として、血漿輸血

が行われ、腎不全の症状から血液透析が行われた。治療期間中、患者は継続

的に無尿、血小板減少症状を示し、モノクロロ酢酸曝露 5 日後に死亡した（参

照 40）。  
14 歳の患者がイボの治療に患部にモノクロロ酢酸の結晶を塗布され、患

部の腫れと痛みにより 24 時間後に再診察を受けた結果、患部の全層熱傷が

認められた。体温が 39℃まで上がり、心拍増加などの全身症状も現れた。

皮膚移植等の患部に対する処置を経て回復した（参照 41）。  
10 歳の患者の指関節を、イボ治療としてモノクロロ酢酸（0.08％）を浸

した綿で被覆した。15 分後、患部周辺の皮膚に火傷のような痛みを感じ、

皮膚の白変が認められた。大量の水で洗浄したが、二日後患部周辺は壊死し、

治療後も指関節奇形の合併症が残された（参照 42）。  
 
 

２． 国際機関等の評価 

（１）International Agency for Research on Cancer（IARC）  
IARC はモノクロロ酢酸の発がん性分類を行っていない。  
 

（２）Joint Expert Committee on Food Additives（JECFA）  
評価書なし  
 

（３）WHO 飲料水水質ガイドライン 第 3 版（参照 8） 

ラット及びマウスの 2 年間飲水投与試験では、モノクロロ酢酸に発がん

性は認められなかった（参照 7）。モノクロロ酢酸塩（monocholoacetate）
は、いくつかの変異原性試験で陰性・陽性の混じった結果を示したが、染

色体異常は示さなかった 4。  
発がん性が認められなかったことから、モノクロロ酢酸の 2 年間飲水投

与試験（参照 25）における脾臓の絶対及び相対重量増加に基づく LOAEL 
3.5 mg/kg 体重 /日に、不確実係数として 1,000（個体差及び種差について

                                                  
4 最近、 in vivo ラット小核、染色体異常試験で陽性であるとの報告もある（参照 38)。  
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係数 100、NOAEL の代わりに LOAEL を使用したこと及び多世代の生殖

毒性試験データがないことについての係数 10）を用いて、TDI として 3.5 
µg/kg 体重 /日が算出された。  

 
〔参考〕  

飲料水に TDI の 20％を割り当て、体重 60 kg の成人が 1 日に 2 L 飲水

すると仮定して、モノクロロ酢酸のガイドライン値は 20 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)  

EPA/IRIS では、化学物質の評価を、TDI に相当する経口リファレンス

ドース（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、

もう一方で、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。  
EPA/IRIS には、モノクロロ酢酸に関するデータがない。しかし、EPA

（参照 5）の「Drinking Water Addendum to the Criteria Document」で

は、以下のように勧告されている。  
 
① 経口 RfD（参照 5） 

臨界影響  
 

用量  不 確 実 係 数

（UF）  
修 正 係

数（MF） 
参照用量

（RfD）  
体重減少、肝臓の絶対

・相対重量の減少、腎

重量の減少、精巣相対

重量の増加、脾臓の絶

対 ・ 相 対 重 量 の 減 少

（参照 25）  

NOAEL: 3.5 mg/kg 体

重 /日  
300 
不確実係数  
（種差 10×個

体差 10×デー

タ不足 35）  

１  0.01 
mg/kg体
重 /日  
（端数処

理値）  
 

〔参考〕  
同Drinking Water Addendum to the Criteria Document（参照5）では、

Lifetime Health Advisory（Lifetime HA, 生涯健康勧告値）を下記の式

により0.07 mg/Lとしている。  
Lifetime HA（mg/L）= DWEL×RSC 

DWEL（Drinking water equivalent level. mg/L）  
= RfD×BW（70 kg）／WI（Drinking water intake. 2 L/day） 

RSC（Relative source contribution. 総曝露量の飲料水への配分）

= 20％  

                                                  
5）  データ不足：2 種類の動物における適切な発生毒性研究と多世代生殖毒性研究の両方

のデータが不足しているため、UF を３としている。  
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② 発がん性  
EPA は 1999 年のガイドライン案（参照 6）に基づき、モノクロロ酢酸

を 「 ヒ ト に 対 す る 発 が ん 性 の 評 価 に は 不 十 分 （ inadequate for an 
assessment of human carcinogenic potential）」に分類している。  

飲料水中モノクロロ酢酸基準に関する 2006 年の EPA の付録文書では、

ヒトにおけるモノクロロ酢酸の発がん性を特定する報告がないこと；よく

計画された試験（参照 7）で発がん性の証拠は見つからなかったが、投与

経路が経口のみであり、2 用量しか試験されてないこと；げっ歯類以外の

種で試験されていないこと等から、上記のモノクロロ酢酸の発がん性に関

する分類は適切であるとしている。  
 
（５）我が国における水質基準の見直しの際の評価（参照 1）  
  発がん性を示す証拠は認められないので、モノクロロ酢酸の TDI：3.5 
μg/kg 体重 /日は２年間のラットの飲水投与試験（DeAngelo、1997）で得

られた絶対および相対脾臓重量の増加を根拠に求められた LOAEL（3.5 
mg/kg 体重 /日）を基に計算された。種間および個体差の UF：100 と、

NOAEL の代わりに LOAEL を用いたことの UF：10 を含んだ総合 UF：

1000 が適用された。飲料水に対する TDI の寄与率として 20％を適用し、

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

ロロ酢酸の評価値は 0.02 mg/L（≒17.5 μg/L）と求められる。  
 
３．曝露状況 

平成19年度水道統計（参照43）におけるモノクロロ酢酸の水道水の検出状

況（表13）は、原水において、最高検出値は、水道法水質基準値（0.02 mg/L）

の10％以下で、366地点全てで基準値の10％以下であった。  
一方、浄水においては、最高検出値は水質基準値の 10％超過～20％以下

で 12 箇所みられたが、大部分の箇所（5,842/5,845 地点）で水質基準値の

10％以下であった。  
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表 13 水道水（原水・浄水）での検出状況（参照 43） 

浄水

／ 水源種別 測定

原水 地点数

の別

～0.002
(mg/L)

～0.004
(mg/L)

～0.006
(mg/L)

～0.008
(mg/L)

～0.010
(mg/L)

～0.012
(mg/L)

～0.014
(mg/L)

～0.016
(mg/L)

～0.018
(mg/L)

～0.020
(mg/L)

0.021～
(mg/L)

全体 366 366 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
表流水 81 81 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
ダム湖沼 15 15 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
地下水 114 114 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
その他 156 156 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
全体 5,854 5,842 12 0 0 0 0 0 0 0 0 0
表流水 1,033 1,029 4 0 0 0 0 0 0 0 0 0
ダム湖沼 304 304 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
地下水 3,206 3,199 7 0 0 0 0 0 0 0 0 0
その他 1,311 1,310 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0

（平成19年度調査結果）

10％以
下

10％ 超
過 20％
以下

20％ 超
過 30％
以下

30％ 超
過 40％
以下

40％ 超
過 50％
以下

50％ 超
過 60％
以下

60％ 超
過 70％
以下

70％ 超
過 80％
以下

80％ 超
過 90％
以下

90％超

過100％
以下

100％超

過

基準値に対する度数分布表

浄水

原水

 

 
 
 
Ⅲ．調査結果のまとめ  

ヒトにおいては、飲料水を通じたモノクロロ酢酸単独での慢性曝露による

毒性及び発がん性に関する研究は行われていない。  
動物実験においては、非発がん影響として、心臓、肝臓、腎臓、脾臓等の

相対重量の変化等が認められている。発がん性については、ラットおよびマ

ウスを用いた 2 年間経口投与による発がん性試験、ラットを用いた 104 週間

飲水投与による発がん性試験が行われているが、いずれの試験においても、

発がん性を示す所見は認められなかった。IARC はモノクロロ酢酸について

発がん性の分類を行っていない。  
モノクロロ酢酸はほとんどの in vitro 及び in vivo の遺伝毒性試験で陰性

である。現時点で得られている結果からは、モノクロロ酢酸には遺伝毒性は

ないものと判断される。  
以上のことから、TDI の算出が可能であると判断された。  

 各種の毒性試験において、最も低い用量で有害影響が認められた指標は、

ラットの 104 週間飲水投与試験における体重減少、肝臓の絶対および相対重

量の減少、腎臓の絶対重量減少、精巣の相対重量減少、脾臓の絶対および相

対重量の減少であり、LOAEL は 26.1 mg/kg 体重 /日、NOAEL は 3.5 mg/kg
体重 /日であった。3.5 mg/kg 体重 /日では脾臓の絶対および相対重量の増加

が見られており、WHO はこの脾臓重量変化を影響として捉え、飲料水質ガ

イドラインを設定している。しかし、脾臓の重量に対する影響は高用量では

逆転しており、この影響を有害影響と判断することはできない。したがって、

体重減少、肝臓の絶対および相対重量の減少、腎臓の絶対重量減少、精巣の

相対重量減少に基づいて、この試験の LOAEL は 26.1 mg/kg 体重 /日、
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NOAEL は 3.5 mg/kg 体重 /日と判断される。この NOAEL を根拠に、不確実

係数 1,000（種差 10、個体差 10、多世代生殖・発生毒性試験がない 10）を

適用して、モノクロロ酢酸の耐容一日摂取量（TDI）を 3.5 μg/kg 体重 /日と

試算した。 
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表 14 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
①  

マウス  
B6C3F1
系  
雌雄  
5/群  

16 日間  
5 日 /週
飲 水 投
与  

流涙（雌のみ 120-）  
運動低下 ,運動失調 ,流涙
症 ,死亡（240-）  

120（E）
〔週 7 日
換算 90〕

240（E） 
〔週 7 日
換 算
180〕   

 

②  ラット  
F344 系  
雌雄  
5/群  

16 日間  
5 日 /週
飲 水 投
与  

鼻汁（7.5-）  
流涙（雄 60-,雌 15-）  

 7.5（E）  
〔週 7 日
換算 5.6〕 

 

③  マウス  
B6C3F1
系  
雌雄  
20/群  

13 週間  
5 日 /週
飲 水 投
与  

コリンエステラーゼ値の
減少（雌 150-）  
死亡率増加 , 肝細胞空胞
変性（200）  
体重の減少 ,相対肝臓重量
の増加（雌 200）  

100（W）
 

150（W） 
 

 

④  ラット  
F344 系  
雌雄  
20/群  

13 週間  
5 日 /週
飲 水 投
与  

相対心臓重量減少  
（雌 30-）  
ALT の量依存的上昇（90
は除く）（60-）  
AST の量依存的上昇（90
は除く）（雄 60-）  
心臓の単核球性細胞（主に
マクロファージ）の蓄積及
び心臓の筋原線維の変性  
（90-）  

 30（W）  
〔週 7 日
換 算
21.4〕（E） 

 

⑤  ラット  
SD 系  
雌雄  
10/群  

90 日間  
飲 水 投
与  
 

血清中 BUN 量 ,カルシウ
ム ,ALT 及び AST 活性の
上昇（雄 15,30）  
血中クレアチニン濃度の
増加（雄 15-,雌 30,60）  
肝臓及び腎臓の相対重量
の増加（60-）  

 15（P）  
〔モノク
ロロ酢酸
12 mg/kg
体 重 / 日
相当〕  

モノクロロ酢酸ナ
トリウムを使用  

慢
⑥  

マウス  
B6C3F1
系  
雌雄  
60/群  

2 年間
5 日 /週
飲 水 投
与  

生存率の低下（雄 100）  
平均体重の減少及び嗅上
皮の化生（雌 100）  
鼻粘膜の炎症及び前胃の
扁平上皮の過形成（100）

50（E）  
〔週 7 日
換 算
35.7〕  

100（E） 
〔週 7 日
換算 71〕 

 

⑦  ラット  
F344 系  
雌雄  
70/群  

2 年間  
5 日 /週
飲 水 投
与  

子宮内膜の間質ポリープ
発生頻度の有意な増加  
（雌 15-）  
生存率低下（雄 30,雌 15-）

 15（E）  
〔週 7 日
換算 11〕 
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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  

⑧  ラット  
F344 系  
雄  
50/群  

104 週
間  
飲 水 投

与  
 

脾臓の絶対重量及び相対
重量の増加（3.5）  
体重の減少 ,肝臓の絶対重
量及び相対重量の減少 ,腎
臓の重量の減少 ,精巣の相
対重量の増加 ,脾臓の絶対
重量及び相対重量の減少
（26.1-）  
心筋変性の増加 ,鼻腔の慢
性的活動性炎症の増加 ,肝
臓 の 炎 症 の 若 干 の 増 加
（59.9）  

3.5（E） 26.1（E） 
3.5（W） 

WHO と EPA の根
拠文献  
WHO は 脾 臓 の 絶
対重量及び相対重
量 の 増 加 に 基 づ
き ,EPA は体重の減
少 ,肝臓の絶対重量
及び相対重量の減
少 ,腎臓の重量の減
少 ,精巣の相対重量
の増加 ,脾臓の絶対
重量及び相対重量
の減少に基づいて
判断  

生
⑨  

ラット  
SD 系  
雌  
10 匹（対
照 群 55
匹）  

妊 娠 １
-22 日  
 
飲 水 投

与  

母 動 物 の 体 重 増 加 抑 制
（193）  
児動物：影響なし  

発生：193
（E）  

193（E）  

A：著者、W：WHO、E：US EPA、P：初期リスク評価書、無印：本報告  
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要  約  

 
清涼飲料水の規格基準改正に係る化学物質として、ジクロロ酢酸の食品健康影響に

ついて調査を行った。調査に供した試験成績は、急性毒性試験（マウス、ラット、ウ

サギ）、亜急性毒性試験（マウス、ラット、イヌ）、慢性毒性試験及び発がん性試験（マ

ウス、ラット）、神経毒性試験（ラット、イヌ）、免疫毒性試験（マウス）、生殖・発生

毒性試験（ラット、イヌ）、遺伝毒性試験等である。 
ジクロロ酢酸の非発がん毒性に関する耐容一日摂取量（TDI）は、イヌの 90 日間経

口投与試験において肝臓及び脳白質有髄線維の空胞変性、膵炎、精巣変性等が見られ

た LOAEL 12.5 mg/kg 体重/日を根拠とし、不確実係数 1,000（種差 10、個体差 10、
亜急性毒性からの外挿及び LOAEL 使用 10）を適用して 12.5 μg/kg 体重/日と試算さ

れた。 

発がん性については、ラット及びマウスにおける複数の経口投与試験で肝腫瘍の発

生頻度増加が見られた。 
遺伝毒性に関しては、一貫した結果が得られていないため、現時点での判断は困難

であるが、発がんに遺伝毒性が関与している可能性は少ないと考えられる。 
上記のことから、ジクロロ酢酸の肝発がん性に対する遺伝毒性の関与は不確実と考

えられ、数理モデルによる発がんリスクと TDI の試算を行った。マウスの経口投与試

験における肝細胞癌発生の用量―反応データに基づき、マルチステージを用いた数理

モデルにより発がんリスクを試算した結果、当該物質の発がんユニットリスク（体重

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

が生じるリスク）は7.7×10-3/(mg/kg体重/日)となった。また、このBMDL10をNOAEL
の代わりに用い、不確実係数 1,000（種差、個体差、発がん性に対して各 10）を適用

して、ジクロロ酢酸の発がん性に関する TDI は、12.9 μg/kg 体重/日と試算された。 
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Ⅰ．調査対象物質の概要 

１．用途 

ジクロロ酢酸などのハロゲン化酢酸類は、浄水過程において水道原水中の有機物

質や臭素及び消毒剤（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 

ジクロロ酢酸 
 
３．化学名 

IUPAC 

   和名：ジクロロ酢酸 

   英名：2,2-dichloroacetic acid 
  CAS No.：79-43-6 
 
４．分子式 

C2H2Cl2O2 / CHCl2COOH 
 

５．分子量 

128.9  
 

６．構造式 

   Cl 
    

Cl―CH―CO2H 
 
７．物理化学的性状 

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

                     
 
８．現行規制等 

（１）法令の規制値等 

水質基準値（mg/L）：0.04 
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水質管理目標値（mg/L）：なし 
環境基準値（mg/L）：なし 
要監視項目指針値（mg/L）：なし 
その他基準：給水装置の構造及び材質の基準 なし 
     労働安全衛生法；作業環境評価基準 なし 

 
（２）諸外国等の水質基準値又はガイドライン値 

WHO（mg/L）：0.05（第 3 版） 
EU（mg/L）：なし 

US EPA（mg/L）：ハロ酢酸類 5 物質の和として 0.06（Maximum Contaminant 
Level） 

欧州大気質ガイドライン（参照 2）：なし 

 

 
 
 

-39-



ジクロロ酢酸 

 6

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／IRIS のリスト、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 3～9）。 
 
１．毒性に関する科学的知見 

（１）体内動態 

 ① 吸収 

ジクロロ酢酸は、ラットでは消化管から（参照 10、11、12）、ヒトでは経口及び

経皮のどちらの経路からも（参照 13、14）速やかに吸収されて血中に入ることが報

告されており、例えば空腹時のヒトでは経口投与後 15～30 分の間に血漿中のジク

ロロ酢酸濃度がピークに達する（参照 14）。 
 
 ② 分布 

ジクロロ酢酸は 初に肝臓と筋肉に分布し、その後、他の標的臓器に分布する（参

照 10、15）。 
放射性同位炭素（14C）で標識したジクロロ酢酸ナトリウム 50 mg/kg 体重（ジク

ロロ酢酸として 42.4 mg/kg 体重）を単回経口投与した若いラットにおいて、放射

活性（投与量に対するパーセントで表示）は筋肉（11.9％）、肝臓（6.19％）、消化

管（3.74％）、脂肪（3.87％）及び腎臓（0.53％）に局在し、血漿、脾臓、心臓、皮

膚、骨、脳、肺及び精巣等の他の組織には、投与量の 9.46％が存在していた(参照

10）。 
放射性同位炭素（14C）で標識したジクロロ酢酸（28.2、282 mg/kg 体重）を強制

経口投与したラットにおいて、投与 48 時間後の組織中に投与量の 36.4％、26.2％
が各残存した。調べた組織の中では肝臓（4.9～7.9％）、筋肉（4.5～9.9％）、皮膚

（3.3～4.5％）、血液（1.4～2.6％）、腸（1.0～1.7％）の順に放射活性が強くみられ

た。腎臓、脂肪、胃、精巣、肺、脾臓、心臓、脳、膀胱等のその他の組織の放射活

性（投与 48 時間後）は投与量の 1～2％であった（参照 16）。 
ジクロロ酢酸は、制限を受けず速やかに胎盤を通過し得るとの報告がある（参照

17）。 
 
 ③ 代謝・排泄 

ジクロロ酢酸の代謝経路を図 1 に示す。 
ジクロロ酢酸は、脱塩素化されてグリオキシル酸となり、その後、酸化されてシ

ュウ酸塩になる。これらの物質は尿中に排泄される。またこのグルタチオン依存性

の酸化はグルタチオン S 転移酵素-ゼータ（GSTZ）により触媒されることが報告さ

れている（参照 18、19）。その他、グリオキシル酸はアミノ基転移反応によりグリ

シン及びグリシン抱合体となり、一部は二酸化炭素まで変換され、呼気として排泄

される（参照 10、20、14）。 
ジクロロ酢酸ナトリウムをラット、イヌ及びヒトに単回静脈内投与した試験で血

中クリアランスに明らかな用量依存性が見られたことから、高濃度では代謝による
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変換が律速段階となることが示唆された（参照 21）。健康な成人男女 20 人に 13C で

標識された 1,2-ジクロロ酢酸（2.5 μg/kg 体重）を経口摂取させた試験においても、

血中のジクロロ酢酸は投与 30 分後にピークに達した後、単回投与では速やかに消

失するが、投与を継続した場合（5、15 日間）にはクリアランス速度が遅くなるこ

とが報告されている（参照 22）。ミトコンドリア病1の患者にジクロロ酢酸塩（12.5
～25 mg/kg 体重）を継続的に経口投与（2 回/日）した場合の半減期は約 11 時間と

の報告がある（参照 23）。また、ジクロロ酢酸を事前に単回投与したラットではジ

クロロ酢酸の血中からの消失が遅延したとの報告があり（参照 24）、ジクロロ酢酸

自体がその代謝を阻害することが示唆される。雄 Sprague-Dawley（SD）系ラット

におけるジクロロ酢酸（0.0025、0.25、50 mg/kg 体重/日）の 12 週間飲水投与試験

で、GSTZ の活性やタンパク質発現が用量依存的に減少したとの報告もある（参照

25）。 
遺伝的ミトコンドリア病患者にジクロロ酢酸（25 mg/kg 体重/日）を 6 ヶ月間経

口摂取させた試験、あるいはラットにジクロロ酢酸（50 mg/kg 体重/日）を 5 日間

強制経口投与した試験で、年齢・週齢依存的に血漿からのクリアランスが減少、血

中半減期が増大し、未代謝体の尿中排泄が増加したことから、ジクロロ酢酸の生体

内での代謝及び排泄において年齢・週齢が重要な因子である可能性を指摘した報告

もある（参照 26）。B6C3F1系マウスに 8 週齢から 2 週間、あるいは 4 週齢から 56
週間、ジクロロ酢酸（2 g/L）を飲水投与した後にジクロロ酢酸を静脈内投与して血

中濃度を調べた試験で、前者では対照群に比べて血中濃度が高くクリアランスの遅

れが見られたが後者では見られなかった（参照 27）。またこの試験では、飲水投与

後に採取した肝細胞細胞質分画における maleylacetoacetate isomerase（MAAI；
GSTZ の一つ、チロシン異化過程で重要な働きをする酵素）の活性が、10 週齢のマ

ウスでは減少したが 60 週齢のマウスでは変化が見られなかったことも報告されて

いる。 
ヒトにジクロロ酢酸（50 mg/kg 体重）を単回経口摂取させた試験で、未変化体の

尿中排泄（8 時間後）は無視できる程度であり、累積排泄量はすべての被験者で投

与量の 1％以下であった（参照 21）。一方、高用量のジクロロ酢酸を反復投与され

たラットでは未代謝物の排泄がみられた（参照 28、参照 29）。放射性同位炭素で標

識したジクロロ酢酸（28.2、282 mg/kg 体重）を強制経口投与したラットにおいて、

二酸化炭素として呼気から排気される割合は各 34.4、25.0％と高用量投与群で減り、

尿中排泄量は各 12.7、35.2％、糞中排泄量は各 0.8、2.0％と高用量投与群で増加し

たとの報告もある（参照 16）。 
ジクロロ酢酸ナトリウムを単回静脈内投与したラット、イヌ及びヒトにおける親

化合物の血中平均半減期はそれぞれ 2.97、20.8 及び 0.43 時間であり（参照 21）、

                                            
1 ミトコンドリア病； 細胞の中でエネルギーを作り出す働きをしているミトコンドリアの機能が
低下することによって、主に心臓、骨格筋、脳などに異常を生じる疾患。疲れやすく長い距離を歩
けない、意識を失って手足が麻痺するなど、さまざまな症状を現す（難病情報センターHP
（http://www.nanbyou.or.jp/sikkan/112.htm）より)。 
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ジクロロ酢酸（100 mg/kg 体重）の単回静脈内投与試験におけるイヌ（2 頭）の血

中ピーク濃度はラットの 2 倍であった（参照 21）。 
男女各 8 人のボランティアにジクロロ酢酸を飲水投与し、その投与開始 5 分後に

13C で標識したジクロロ酢酸を静脈内投与して血漿中の 12C/13C 濃度を測定し、薬物

動態（PK）モデルを用いて生物学的利用率を推定した試験において、ジクロロ酢酸

の生物学的利用率は 27～100％と個人差が大きいことが示された。また、その後ジ

クロロ酢酸（0.02 μg/kg 体重/日）を 14 日間飲水投与したところ、女性は男性より

吸収が早く排泄が遅いことが示唆された（参照 30）。 
  本物質の生理学的薬物動態（PBPK）モデルについては、モデルで推算された肝

臓及び血中のジクロロ酢酸濃度と、マウス及びラットの 14 日間飲水投与試験にお

ける実測値とを比較した論文（参照 31）や、ヒト PBPK モデルにおいて高用量で

は GSTZ を介した代謝の阻害が、低用量ではジクロロ酢酸と血漿タンパク質との結

合が重要な因子であり、モデル計算から 0.5 μg/kg 体重/日程度の飲水曝露による肝

臓 GSTZ 活性への影響は非常に限定的と思われることを示唆した報告（参照 32）
等がある。また Li ら（2008）は、EPA（参照 6）が発がん評価に用いた DeAngelo
ら（1999）（参照 33）のマウス肝細胞癌データ（経口投与）に基づく 10％過剰発が

んリスク値 2.1 mg/kg 体重/日のヒト等価用量を、PBPK モデルを用いて 0.1 mg/kg
体重/日と推定し、これは体重 70 kg、2 L/日の飲水を仮定した場合 3.5 mg/L/日のジ

クロロ酢酸摂取に相当すると報告している（参照 32）。 
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図 1 ジクロロ酢酸の代謝経路（参照 6（参照 34 を改変）） 
 
 
（２）実験動物等への影響 

 ① 急性毒性試験 

ジクロロ酢酸は経皮曝露では皮膚を容易に透過して全身毒性を生じるが、経口で

の急性毒性は強くない（参照 9）。LD50は経口ではマウス 5,520 mg/kg 体重、ラッ

ト 2,820～4,480 mg/kg 体重であり（参照 35、参照 36）、経皮ではウサギで 0.51 
mL/kg（約 795 mg/kg 体重）である（参照 36）。なお、ジクロロ酢酸は皮膚及び眼

に対して強い刺激性、腐食性がある（参照 9）。 
 
 ② 亜急性毒性試験 

  a. 14 日間亜急性毒性試験（マウス） 

B6C3F1系マウス（雄、各投与群 12 匹）におけるジクロロ酢酸（0、75、250、
500 mg/kg 体重/日 EPA（参照 7）が参照 37 を用いて換算）の 14 日間飲水投与
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試験が行われた。肝重量の増加が 250 mg/kg 体重/日以上の投与群でみられた（75 
mg/kg 体重/日群でも増加したが、統計学的な有意差なし）。また 250 mg/kg 体重

/日以上の投与群では肝細胞のサイズの増大及び限局性壊死が見られた（参照 38）。
各投与群で認められた毒性所見を表 1 に示す。 

EPA は肝重量増加に基づき NOAEL を 75 mg/kg 体重/日とした（参照 7）。ま

た American Conference of Governmental Industrial Hygienists（ACGIH（参

照 9））では投与量を飲水投与濃度から 60、200、400 mg/kg 体重/日と換算し、

NOAEL を 60 mg/kg 体重/日としている。 
 

表 1 マウス 14 日間亜急性毒性試験 

 
 
 
 
 

b. 3週間／10週間亜急性毒性試験（マウス） 

B6C3F1系マウス（雄）におけるジクロロ酢酸（0、100、500、2,000 mg/L：0、
25、125、500 mg/kg体重/日 EPA（参照7）が参照37を用いて換算）の3週間あ

るいは10週間、飲水投与試験が行われた。両期間の投与で、肝臓の絶対及び相対

重量の用量依存的な増加が中用量以上の投与群で観察された。また、acyl-CoA 
oxidaseの活性の増加が3週間にわたり高用量を投与した群、10週間にわたり低用

量及び中用量を投与した群で見られた（参照39)。各投与群で認められた毒性所

見を表2に示す。 
EPAは肝重量増加が見られた125 mg/kg体重/日をLOAELとし、NOAELを25 

mg/kg体重/日とした（参照7）。 
表 2 マウス 3週間／10 週間亜急性毒性試験 

 
 
 
 
 
 
 
  c. 8 週間／13 週間亜急性毒性試験（ラット） 

Fischer 344（F344）系ラット（雄、各投与群 9～18 匹、幼若又は離乳直後）

及び Long-Evans（LE）系ラット（雄、各群 9～18 匹、幼若又は離乳直後）に

おけるジクロロ酢酸（0、0.25、1.25、2.5 g/L：LE 系ラット 0、23、122、220 mg/kg
体重/日、F344 系ラット 0、18、91、167 mg/kg 体重/日）の 8 週間飲水投与試

験、及びジクロロ酢酸（0、0.2、1、2 g/L：LE 系ラット 0、17、88、192 mg/kg
体重/日、F344 系ラット 0、16、89、173 mg/kg 体重/日）の 13 週間飲水投与試

投与群 雄
500（400） mg/kg 体重/日 肝重量増加、肝細胞のサイズ増大、限局性壊死 
250（200） mg/kg 体重/日 肝重量増加、肝細胞のサイズ増大、限局性壊死 
75（60） mg/kg 体重/日 肝重量増加（統計学的有意差なし） 

投与群 雄
2,000 mg/L 
(500 mg/kg 体重/日) 

肝重量増加、acyl-CoA oxidase 活性増加（3 週） 

500 mg/L 
(125 mg/kg 体重/日) 

肝重量増加、 acyl-CoA oxidase 活性増加（10 週） 

100 mg/L 
(25 mg/kg 体重/日) 

acyl-CoA oxidase 活性増加（10 週） 
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験が行われた。各投与群で認められた毒性所見を表 3 及び表 4 に示す。 
8 週間の試験では、低用量投与群の F344 系ラットに歩行異常が、中用量以上

投与群の LE 系ラット及び F344 系ラットに歩行異常、四肢の握力低下が見られ

た。 
13 週間の試験では、両系統のラットで低用量投与群から歩行異常が、中用量

以上投与群の LE 系ラット及び高用量投与群の F344 系ラットで後肢の握力低下

がみられ、これらは高用量投与群の F344 系ラットで も顕著に観察された。ま

た F344 系ラットではさらに自発運動の低下、立ち直り反射障害、前肢の筋力低

下（foot splay の増加）が見られた。両系統の高用量投与群では振戦、筋弛緩、

瞳孔反射の阻害が見られた（参照 40）。 
EPA（参照 6、7）は 8 週間試験における F344 系ラットの LOAEL を 18 mg/kg

体重/日、LE 系ラットの LOAEL を 122 mg/kg 体重/日、NOAEL を 23 mg/kg
体重/日とし、13 週間試験における F344 系ラットの LOAEL を 16 mg/kg 体重/
日、LE 系ラットの LOAEL を 17 mg/kg 体重/日としている。F344 系ラットは

LE 系ラットより感受性が高く、離乳直後の動物は幼若ラットよりやや感受性が

高いようであった。 
 

表 3 ラット 8週間亜急性毒性試験 

 
 
 
 
 
 

 

表 4 ラット 13 週間亜急性毒性試験 
投与群 雄 

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

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

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

両系統；歩行異常 
LE 系；後肢の握力低下 

16 mg/kg 体重/日(F344)、 
17 mg/kg 体重/日(LE) 

両系統；歩行異常 

 

d. 3 ヶ月間亜急性毒性試験（ラット） 

SD 系ラット（雌雄、各投与群 10 匹）におけるジクロロ酢酸ナトリウム（0、
125、500、2,000 mg/kg 体重/日）の 3 か月間強制経口投与試験が行われた。各

投与群で認められた毒性所見を表 5 に示す。 
試験期間中、2,000 mg/kg 体重/日群で雌雄各 1 匹の死亡例が認められた。主な

毒性症状は、後肢の麻痺及び頻尿であった。更に、体重の用量依存性の減少、及

び全投与群での肝臓、腎臓、副腎の相対重量の増加が認められた。病理組織学的

投与群 雄
167 mg/kg 体重/日(F344)、
220 mg/kg 体重/日(LE) 

歩行異常、四肢の握力低下 
 

91 mg/kg 体重/日(F344)、 
122 mg/kg 体重/日(LE) 

歩行異常、四肢の握力低下 

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

F344；歩行異常 
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には脳及び精巣が主要な標的臓器であり、投与群の雌雄ラットの大脳及び小脳で

は白質の有髄神経線維の空胞変性が認められた（大脳及び小脳をあわせた発生頻

度は低用量群で 60％、中用量及び高用量群は 100％）（参照 41）。 
WHO は臓器重量への影響及び脳の傷害が見られた 125 mg/kg 体重/日（ 低

用量）を LOAEL とした（参照 5）。 
 

表 5 ラット 3ヶ月間亜急性毒性試験 

 
 
 
 
 

 

e. 90 日間亜急性毒性試験（イヌ） 

ビーグル犬（雌雄、各投与群 5 頭）におけるジクロロ酢酸塩（dichloroacetate；
0、12.5、39.5、72 mg/kg 体重/日）の 90 日間カプセル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 6 に示す。 
72 mg/kg 体重/日投与群で、呼吸困難及び後肢の部分的麻痺が認められ、赤血

球数及びヘモグロビン値の減少も認められた。39.5 mg/kg 体重/日以上の群で、

雌雄ともに体重の増加抑制、膵臓の腺房の変性が認められた。12.5 mg/kg 体重/
日以上の群で肝相対重量の増加、結膜炎の他に、肝臓、膵臓、大脳、小脳及び精

巣での病理組織学的変化；肝臓での肝細胞の中程度の空胞変性、炎症及びヘモジ

デリン沈着、膵臓での慢性炎症、大脳及び小脳での中程度の有髄線維（髄鞘）の

空胞変性、精巣の変性が認められた。本研究の著者らは、 低用量投与群の雄で

大脳の有髄線維の空胞変性等が見られているので、NOAEL を決められないとし

た（参照 42）。 
なお、ACGIH（参照 9）及び EPA（参照 6）は LOAEL を 12.5 mg/kg 体重/

日とし、EPA ではこの値を経口 RfD 算出に用いている。 
表 6 イヌ 90 日間亜急性毒性試験 

 
 

投与群 雄 

2,000 mg/kg 体重/日 死亡（雌雄各 1/10 匹） 
500 mg/kg 体重/日以上 大脳・小脳の白質の有髄神経線維の空胞変性（100％）、後

肢の麻痺、頻尿 
125 mg/kg 体重/日 大脳・小脳の白質の有髄神経線維の空胞変性（60％）、後

肢の麻痺、頻尿 

投与群 雄 雌 
72 mg/kg 体重/日 呼吸困難、後肢の部分的麻痺、

赤血球数及びヘモグロビン値
の減少、肝臓の炎症 

呼吸困難、後肢の部分的麻痺、赤
血球数及びヘモグロビン値の減少

39.5 mg/kg 体重/日以上 体重の増加抑制、膵臓の腺房
の変性 

体重の増加抑制、膵臓の腺房の変
性、肝臓の炎症及びヘモジデリン
沈着、大脳の有髄線維の空胞変性

12.5 mg/kg 体重/日以上 肝相対重量の増加、結膜炎、
肝臓の肝細胞空胞変性及びヘ
モジデリン沈着、膵臓の慢性
炎症、大脳及び小脳の有髄線
維の空胞変性、精巣の変性 

肝相対重量の増加、結膜炎、肝臓
の肝細胞空胞変性 
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 ③ 慢性毒性試験及び発がん性試験 

a. 60週間／75週間慢性毒性／発がん性併合試験（マウス） 

B6C3F1 系マウス（雄、各投与群 50 匹）におけるジクロロ酢酸塩

（dichloroacetate；0、0.05、0.5、3.5、5.0 g/L：0、7.6、77、410、486 mg/kg
体重/日）の 60 週間飲水投与試験が行われた。また、別のマウスにおけるジクロ

ロ酢酸塩（7.6、77 mg/kg 体重/日）の 75 週間飲水投与試験が行われた。各投与

群で認められた毒性所見を表 7 に示す。 
高用量投与群では、飲水量が対照群の 60％に減少した。上位 2 つの投与群

では体重の減少が、上位 3 つの投与群では肝相対重量の増加が認められた。410 
mg/kg 体重/日投与群のみに、腎重量の増加が認められた。精巣及び脾臓重量に

は変化は認められなかった。以上より、60 及び 75 週間試験での NOAEL は 7.6 
mg/kg 体重/日であった（参照 43）。 
肝細胞の腺腫及び／又は肝細胞癌を有する動物数（投与 60、75 週目）の増加

（p<0.001）が 410 mg/kg 体重/日以上投与群において見られた。また投与 60 週

目における動物あたりのこれら肝細胞腫瘍の発生個数は、対照群及び 7.6～486 
mg/kg 体重/日投与群の各 0.07、0.31、0.11、4.0、4.50 であり、410 mg/kg 体重

/日以上投与群で統計学的に有意に増加（p<0.001）した（参照 43）。 
以上より、この報告ではこの試験における肝発がんの NOAEL を 77 mg/kg 体

重/日と推定した。 
 

表 7 マウス 60 週間／75 週間慢性毒性／発がん性併合試験 

 
 
 
 

 

 

b. 100 週間慢性毒性／発がん性併合試験（マウス） 

B6C3F1系マウス（雄、各投与群 30 あるいは 35 匹）におけるジクロロ酢酸（0、
0.05、0.5、1、2、3.5 g/L：0、8、84、168、315、429 mg/kg 体重/日）の 90～
100週間飲水投与試験が行われた。各投与群で認められた毒性所見を表8に示す。 

26 及び 52 週目に肝重量の評価を行った全投与群（84 mg/kg 体重/日以上）で

肝重量の用量依存的増加が認められたが、100 週目では 315、429 mg/kg 体重/
日投与群のみで影響が認められた。 終解剖時には平均体重が有意に減少してお

り、315 mg/kg 体重/日以上の群で肝臓の絶対及び相対重量の有意な増加が認め

られた。また、168 mg/kg 体重/日以上の群で、肝臓の血中酵素の有意な増加及

び肝臓の壊死等の肝毒性が用量依存的に認められた。肝のペルオキシソームは

429 mg/kg 体重/日投与群で増加していた。肝毒性に基づく NOAEL は 84 mg/kg
体重/日であった（参照 33）。 
投与開始後 26、52 及び 78 週目に、 低濃度群を除く全投与群について中間

投与群 雄
5.0 g/L 
(486 mg/kg 体重/日) 

体重減少、肝細胞腫瘍（腺腫+癌）の発生頻度と発
生個数の増加 

3.5 g/L 
(410 mg/kg 体重/日) 

体重減少、腎重量の増加、肝細胞腫瘍（腺腫+癌）
の発生頻度と発生個数の増加 

0.5 g/L 
(77 mg/kg 体重/日以上) 

肝の相対重量増加 
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解剖を実施した。26 週目には、肝細胞腫はいずれの投与群でも認められなかっ

た。52 週目には 2 つの高濃度群で肝細胞癌の発生頻度が有意に上昇し（対照群

の 0％に比較して、2.0 及び 3.5 g/L 濃度群でそれぞれ動物の 20％及び 50％）、

78 週目にはこの腫瘍をもつ動物は対照群 10％に対し、2.0 及び 3.5 g/L 群でそれ

ぞれ 50％及び 70％であった。 終解剖時には、168、315、429 mg/kg 体重/日
投与群で肝細胞癌の発生頻度が有意に上昇しており、この腫瘍をもつ動物の割合

は対照群 26％に対して 168、315、429 mg/kg 体重/日投与群ではそれぞれ、71％、

95％及び 100％であった。動物あたりの肝細胞癌の発生個数は、全投与群で用量

依存的に有意な増加を示した（0、8、84、168、315 及び 429 mg/kg 体重/日群

でそれぞれ 0.28、0.58、0.68、1.29、2.47 及び 2.90）。肝細胞のペルオキシソー

ム増殖（シアン耐性palmitoyl CoA oxidaseの測定による）は26週目の429 mg/kg
体重/日投与群でのみ有意に亢進したが、それ以下の投与群では認められなかっ

た。腫瘍発生の見られた全投与群での肝細胞の増殖（放射活性物質でラベルした

チミジンの取り込みによる）に、対照群と比較して有意な変化は認められなかっ

た。著者らは、肝細胞のペルオキシソーム増殖及び肝細胞の増殖はこれらのマウ

スでの肝がんの誘発とは関係ないと結論付けている。動物あたりの肝細胞癌の発

生個数の増加が 低用量でも認められたため、NOAEL は求められなかった（参

照 33）。 
 

表 8 マウス 100 週間慢性毒性／発がん性併合試験 

 
  c. 51 週間／82 週間慢性毒性試験（マウス） 

B6C3F1系マウス（雌、各投与群40～90匹）におけるジクロロ酢酸（0、0.26、
0.86、2.6 g/L：0、40、115、330 mg/kg体重/日 WHO換算）の51または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9に示す。 
肝細胞腺腫及び変異肝細胞巣の発生頻度が、51週にわたり330 mg/kg体重/日を

投与した群および、82週にわたり115 mg/kg体重/日以上を投与した群で増加した。

330 mg/kg体重/日群では変異肝細胞巣が51週目に40％、82週目に89.5％の動物

に、肝細胞腺腫が51週目に35％、82週目に84.2％の動物に認められた。82週間、

115 mg/kg体重/日を投与されたマウスの39.3％に変異肝細胞巣が認められ、25％

投与群 雄
3.5 g/L 
(429 mg/kg 体重/日) 

体重減少、肝重量増加、肝毒性、肝細胞癌発生頻度増加（100％（11/11
匹））、肝細胞癌発生個数 2.90 

2 g/L 
(315 mg/kg 体重/日) 

体重減少、肝重量増加、肝毒性、肝細胞癌発生頻度増加（95％（20/21 匹））、
肝癌又は腺腫発生頻度 100％（21/21 匹）、肝細胞癌発生個数 2.47 

1 g/L 
(168 mg/kg 体重/日) 

肝毒性、肝細胞癌発生頻度増加（71％（25/35 匹））、肝細胞癌又は腺腫発
生頻度 86％（30/35 匹）、肝細胞癌発生個数 1.29 

0.5 g/L 
(84 mg/kg 体重/日) 

肝細胞癌発生頻度 48％（12/25 匹）、肝細胞癌又は腺腫発生頻度 56％
（14/25 匹）、肝細胞癌発生個数 0.68 

0.05 g/L 
(8 mg/kg 体重/日) 

肝細胞癌発生頻度33％（11/33匹）、肝細胞癌又は腺腫発生頻度33％（11/33
匹）、肝細胞癌発生個数 0.28 

0 g/L 
(0 mg/kg 体重/日) 

肝細胞癌発生頻度 26％（13/50 匹）、肝細胞癌又は腺腫発生頻度 36％
（18/50 匹） 
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には肝細胞腺腫が認められた。肝細胞癌を有する動物の割合は、82週にわたり

高用量を投与された群でのみ有意に増加した（26.3％）。すべての病変（変異肝

細胞巣、肝細胞腺腫、肝細胞癌）の合計は、51週目には高用量群（対照群0％に

対して40％）で、82週目には中用量及び高用量群（対照群11.1％に対して、中用

量群39.3％、高用量群89.5％）で有意に増加した。著者は、飲料水中のジクロロ

酢酸濃度と肝腫瘍及び変異肝細胞巣の用量反応関係は非線形であることが示唆

されるとしている（参照44）。 
以上より、この報告では82週間飲水投与試験について、肝細胞腺腫及び変異肝

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

 
表 9 マウス 51 週間／82 週間慢性毒性試験 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 

 

  d. 52 週間慢性毒性試験（マウス） 

B6C3F1系マウス（雄、各投与群20匹）におけるジクロロ酢酸（0、0.1、0.5、
2.0 g/L）及び／又はトリクロロ酢酸（0.5、2.0 g/L）の52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10に示す。 
ジクロロ酢酸単独の投与で、肝腫瘍（腺腫及び肝細胞癌）の発生頻度が用量に

依存して増加し、0.5 g/L以上投与群では統計学的に有意であった（p<0.05）。

ジクロロ酢酸とトリクロロ酢酸の混合物を投与した場合、これらの物質はがんの

発生に対し相加的に作用するようであった。 
ジクロロ酢酸単独で誘発された肝腫瘍64個でのH-ras遺伝子のコドン61にお

ける突然変異の頻度は背景データに比べて有意に低かったが、CTA突然変異は対

照より多くみられ（ただしほとんどの腫瘍でH-ras遺伝子配列の変異部分は50％
未満）、処置期間（年齢）が長くなるにつれて突然変異の頻度は増加するようで

あった(参照45)。 
なおBullらはその後、雄のB6C3F1系マウスにビニルカーバメートをイニシエ

ーターとして投与後18～36週間にわたり同用量のジクロロ酢酸を単独あるいは

トリクロロ酢酸等と併用して飲水投与する試験を実施した（参照46）。その結果、

投与群 雄
2.6 g/L 
(330 mg/kg 体重/日) 

肝細胞腺腫； 増加（35％（51 週）、84.2％（82
週）） 
肝細胞癌； 増加（26.3％（82 週）） 
変異肝細胞； 増加（40％（51 週）、89.5％（82
週）） 

0.86 g/L 
(115 mg/kg 体重/日) 

肝細胞腺腫; 増加（25％（82 週）） 
肝細胞癌; 3.6％（82 週） 
変異肝細胞; 増加（39.3％（82 週）） 

0.26 g/L 
(40 mg/kg 体重/日) 

肝細胞腺腫; 6.0％（82 週） 
肝細胞癌; 0％（82 週） 
変異肝細胞; 14.0％（82 週） 

0 g/L 
(0 mg/kg 体重/日) 

肝細胞腺腫； 2.2％（82 週） 
肝細胞癌； 2.2％（82 週） 
変異肝細胞； 11.1％（82 週） 
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ジクロロ酢酸の単独投与では肝腫瘍の数及び大きさが用量に依存して増加した

が、低用量のトリクロロ酢酸との併用ではジクロロ酢酸単独投与に比べて肝腫瘍

の数が減少し、これらの物質相互の阻害作用が観察された。 
 

表 10 マウス 52 週間慢性毒性試験 

 
e. 104週間発がん性試験（マウス） 

   B6C3F1系マウス（雌、各投与群25匹）における1.5％酢酸（対照群；293 mg/kg/
日 原著記載）あるいはジクロロ酢酸（0.5、3.5 g/L：94、438 mg/kg/日 原著

記載）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

11に示す。 
高用量群では体重減少、肝相対重量の増加が見られた。また、高用量群では肝

細胞癌の発生頻度が増加し（対照群、低用量群、高用量群で各2.6％（1/39）、

4.0％（1/25）、92％（23/25））、動物一匹あたりの発生個数も増加した（同様

に各0.05±0.32、0.04±0.20、2.96±1.67）。 
高用量投与群での肝腫瘍22個についてH-ras遺伝子のコドン61の突然変異を

調べた結果、CAA→CTAの変異が1例（4.5％）みられた（参照47)。 
以上より、この報告ではこの試験の発がん性について、肝細胞癌の増加に基づ

きLOAELを438 mg/kg/日、NOAELを94 mg/kg/日と推定した。 
 

表 11 マウス 104 週間発がん性試験 

 
 

f. 26週間／41週間慢性毒性試験（遺伝子改変マウス） 

Tg.ACヘミ接合マウス（雌雄、各投与群15匹）におけるジクロロ酢酸（0、500、
1,000、2,000 mg/L：雄0、75、145、240 mg/kg体重/日、雌0、100、180、300 mg/kg
体重/日）の26週間飲水投与試験、及びp53ハプロ不全マウス（雌雄、各投与群15
匹）におけるジクロロ酢酸（0、500、1,000、2,000 mg/L：雄0、45、80、150 mg/kg
体重/日、雌0、80、145、220 mg/kg体重/日）の26週間飲水投与試験が実施され

た。また、Tg.ACヘミ接合マウス（雌雄、各投与群10匹）におけるジクロロ酢酸

（0、500、1,000、2,000 mg/L：雄0、75、150、230 mg/kg体重/日、雌0、90、

投与群 雄
2.0 g/L 肝腫瘍（腺腫及び肝細胞癌）増加（12/19 匹）、一匹あたりの肝腫瘍発生個数 1.7±0.5
0.5 g/L 肝腫瘍（腺腫及び肝細胞癌）増加（5/20 匹）、一匹あたりの肝腫瘍発生個数 0.35±0.15
0.1 g/L 肝腫瘍（腺腫及び肝細胞癌）（2/20 匹)、一匹あたりの肝腫瘍発生個数 0.10±0.07 

投与群 雌 
3.5 g/L 
(438 mg/kg/日) 

体重減少、肝相対重量の増加、 
肝細胞癌92％（23/25匹）、一匹あたりの肝細胞癌発生個数 2.96±1.67

0.5 g/L 
(94 mg/kg/日) 

肝細胞癌 4.0％（1/25 匹）、一匹あたりの肝細胞癌発生個数 0.04±0.20

0 g/L(1.5％酢酸) 
(293 mg/kg/日) 

肝細胞癌 2.6％ (1/39 匹)、一匹あたりの肝細胞癌発生個数 0.05±0.32
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185、265 mg/kg体重/日）の41週間飲水投与試験、及びp53ハプロ不全マウス（雌

雄、各投与群10匹）におけるジクロロ酢酸（0、500、1,000、2,000 mg/L：雄0、
45、80、140 mg/kg体重/日、雌0、65、140、220 mg/kg体重/日）の41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12～表15に示す。 
Tg.ACヘミ接合マウスを用いた26週間試験では、ジクロロ酢酸を500 mg/L以

上投与された雄及び1,000 mg/L以上投与された雌で肝細胞の空胞変性が増加し

（p<0.05）、程度も増大していた。また500、2,000 mg/L投与群の雌及び1,000 
mg/L投与群の雄の各1/15匹に肺腺癌が観察された。41週間ジクロロ酢酸を飲水

投与されたTg.ACヘミ接合マウスでは体重減少傾向がみられ、肺腺腫が1,000 
mg/L投与群の雄7/10匹（対照群雄1/10匹、p<0.01）、2,000 mg/L投与群の雄3/10
匹、雌2/10匹に観察された。肝細胞腺腫は1,000 mg/L投与群の雄1/10匹にのみ認

められた。 
p53ハプロ不全マウスでは1,000 mg/L以上投与群で体重が減少し、肝細胞空胞

変性が26週目の対照群雌を除くほぼ全マウスで見られた。肝細胞腺腫は500 
mg/Lのジクロロ酢酸を41週間投与された雄マウス2/10匹に観察されたが、試験

報告書では、ジクロロ酢酸曝露と関連なしとしている。他、脳下垂体の過形成が

1,000 mg/Lのジクロロ酢酸を26週間投与されたp53ハプロ不全雄マウス6/15匹
に（対照群0/15匹、p<0.01）、胸腺の壊死が500 mg/Lのジクロロ酢酸を26週間

投与されたp53ハプロ不全雌マウス6/15匹に見られ（対照群0/15匹、p<0.01）、

また卵巣嚢胞が41週間500、1,000 mg/Lのジクロロ酢酸を投与された雌Tg.ACヘ

ミ接合マウス及び2,000 mg/Lのジクロロ酢酸を41週間投与された雌p53ハプロ

不全マウスの各7/10匹、4/10匹、7/10匹に観察された（対照群0/10匹、p<0.05）。 
以上より、p53ハプロ不全マウスではジクロロ酢酸による発がん性の証拠は得

られなかったが、Tg.ACヘミ接合マウスでは肺腺腫がジクロロ酢酸曝露に関連し

て増加すると考えられた（参照48）。 
この報告では、肺腺腫の増加に基づき、発がん性に関するLOAELを150 mg/kg

体重/日、NOAELを75 mg/kg体重/日と推定した。また、非発がん影響に関する

LOAELを、肝細胞空胞変性の増加に基づき75 mg/kg体重/日と推定した。 
 

表 12 Tg.AC ヘミ接合マウス 26 週間慢性毒性試験 

 

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

肝細胞空胞変性の増
加、肺腺癌（1/15 匹） 

肝細胞空胞変性の増
加 

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

肝細胞空胞変性の増
加 

肺腺癌（1/15 匹） 
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表 13 Tg.AC ヘミ接合マウス 41 週間慢性毒性試験 

 

表 14 p53 ハプロ不全マウス 26 週間慢性毒性試験 

 
表 15 p53 ハプロ不全マウス 41 週間慢性毒性試験 

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

F344系ラット（雄、各投与群60匹）におけるジクロロ酢酸（0、0.05、0.5、
5.0 g/L：0、3.6、40.2 mg/kg体重/日2）の100週間飲水投与試験が行われた。高

用量群では重度で不可逆的な末梢神経障害が認められたため、60週目に屠殺した。

各投与群で認められた毒性所見を表16に示す。 
40.2 mg/kg体重/日群では精巣の絶対及び相対重量のわずかな増加が認められ、

肝細胞腺腫又は肝細胞癌を認めた動物の割合が24.1％（7/19匹）と対照群の4.4％
（1/23匹）に比べて統計学的に有意に増加した（p<0.05）。3.6 mg/kg体重/日群

では肝臓の病理組織学的変化は認められなかった（参照49）。 
                                            
2 時間加重平均（TWA）用量。 

投与群 雄 雌 
2,000 mg/L 
（雄；230 mg/kg 体重/日、 
雌；265 mg/kg 体重/日） 

肺腺腫（3/10 匹） 肺腺腫（2/10 匹）

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

肺腺腫（7/10 匹）、肝
細胞腺腫（1/10 匹） 

卵巣嚢胞（4/10 匹）

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

肺腺腫（2/10 匹） 卵巣嚢胞（7/10 匹）

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

― ― 

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

脳下垂体の過形成
（6/15 匹） 

― 

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

― 胸腺の壊死（6/15 匹）

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

― 卵巣嚢胞（7/10 匹）

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

― ― 

500 mg/L 
（雄；45 mg/kg 体重/日、 
雌；65 mg/kg 体重/日） 

肝細胞腺腫（2/10 匹） ― 
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次に、同じ試験計画で、F344系ラット（雄、各投与群78匹）におけるジクロ

ロ酢酸（0、2.5 g/L：0、139 mg/kg体重/日）の飲水投与試験が行われた。投与

群に末梢神経障害が生じたため濃度を順次下げて26週目に1.0 g/Lとし、103週ま

で継続した。認められた毒性所見を表17に示す。 
投与群の 終平均体重は対照群の73％であり、有意な減少を示した。肝細胞癌

を認めた動物の割合は対照群3％（1/33匹）に対し投与群では21.4％（6/28匹）

で有意に増加した（p<0.05）。過形成結節、肝細胞腺腫、肝細胞癌を合わせた発

生頻度は対照群6.1％に対して投与群32.1％で有意に増加し、肝細胞腺腫と肝細

胞癌を合わせた発生頻度も対照群3.0％に対し投与群28.6％で有意に増加した

（いずれもp<0.01）（参照49）。 
EPA（参照7）では100週間試験について、体重減少がみられない状態での精

巣絶対重量増加に基づき、LOAELを40.2 mg/kg体重/日、NOAELを3.6 mg/kg
体重/日としている。 

 
表 16 ラット 100 週間慢性毒性／発がん性併合試験 

 
 
 
 

 

 

 

表 17 ラット 103 週間慢性毒性／発がん性併合試験 

 
 
 
 
   

 

＜発がんメカニズム；参考データ＞ 

その他、ACGIHではジクロロ酢酸をA3：動物での発がん性は確認されている

がヒトの発がん性との関連が不明(confirmed animal carcinogen with unknown 
relevance to humans)に分類している（参照9）。 

またEPAは、ジクロロ酢酸の曝露によるラット、マウスでの肝発がん機序につ

いて、再生性過形成、特発的な遺伝子突然変異によるプロモーション作用、アポ

トーシス抑制の関与を検討しているが、その作用機序を明らかにするにはデータ

不充分と結論している（参照6）。例えば雄LE系ラットの初代培養肝細胞をジク

ロロ酢酸（0.01～1.0 mM）で10～40時間処理した試験において、3H-チミジンの

取り込み量でみたDNA合成は促進されず、自然な細胞死が通常に比べて有意に

減少したことから、ジクロロ酢酸は直接的な変異原ではなくアポトーシスを抑制

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

精巣重量のわずかな増加 
肝細胞癌又は腺腫 7/19 匹（24.1％） 

0.05 g/L 
(3.6 mg/kg 体重/日) 

肝への影響なし 

0 g/L 
(0 mg/kg 体重/日) 

肝細胞癌又は腺腫 1/23 匹（4.4％） 

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

体重減少 
肝細胞癌 6/28 匹（21.4％）、肝細胞癌又は腺腫 28.6％ 

0 g/L 
(0 mg/kg 体重/日) 

肝細胞癌 1/33 匹（3％）、肝細胞癌又は腺腫 3.0％ 
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することが示唆されるとした報告（参照50）等がある。WHOも、ジクロロ酢酸

の曝露に伴い観察されたグリコーゲン沈着、ペルオキシソーム増殖、シグナル伝

達経路の変化、DNAの低メチル化等が発がんに関与するとの仮説を立てること

はできるかもしれないが、特に塩素処理された飲料水によりヒトが曝露されるよ

うな極めて低用量での発がん機序を確実に明らかにするには、現在あるデータで

は不充分である、としている（参照5）。WHOはさらに、Carterら（2003）（参

照51）によるマウスでの肝発がん機序の解析試験において、低用量と高用量の両

群において、肝臓に異なる3種類の前がん病変（1つの肝小葉よりサイズの小さい

変異肝細胞巣；肝小葉より大きい変異肝細胞巣；肝細胞腺腫）が誘発されると報

告されたことから、遺伝毒性の生じない低用量では非遺伝毒性メカニズムによる

発がんの生じている可能性があるとしている（参照5）。 
DNAの低メチル化については、B6C3F1系マウス（雌雄）におけるジクロロ酢

酸（3.2 g/L）の7日間飲水投与試験で雄の腎臓のDNA及びc-myc遺伝子のメチル

化が減少したこと（参照52）、またN-methyl-N-nitrosoureaでイニシエートし

たB6C3F1系マウス（雌）におけるジクロロ酢酸（25 mM）の44週間飲水投与試

験で肝腫瘍DNA中の5-メチル-シトシンが非腫瘍部位のDNA中に比べて減少し

たこと（参照53）等が報告されている。さらに、B6C3F1系マウス（雌）にジク

ロロ酢酸（3.2 g/L）の飲水投与とメチオニン（4.0、8.0 g/kg）の混餌投与を同

時に行った試験で、メチオニンがジクロロ酢酸によるDNA低メチル化を妨げ、

一匹当たりの肝腫瘍発生個数が減少したことから、発がんにおける低メチル化の

重要性を推察した報告もある（参照54）。 
近では、B6C3F1系マウス（雄）におけるジクロロ酢酸塩（300 mg/kg体重）

の経口投与試験で、投与6時間後に腹膜洗浄細胞及び肝組織におけるスーパーオ

キシド陰イオン（SA）産生の増加（12時間後には対照群レベルまで回復）が、6
時間後及び12時間後に肝組織の脂質過酸化、DNA鎖切断がみられたこと等から、

貪食の活性化により肝組織の酸化ストレスが誘導され、産生されたSAにより脂

質過酸化やDNA切断を生じるかもしれないとした報告（参照55）があり、酸化

ストレスが肝発がんに関連する可能性も示唆されている。 
 
 
 ④ 神経毒性試験 

  a. 単回経口投与試験（ラット）3 

300 mg/kg 体重以上を単回経口投与されたラットで可逆的な神経行動毒性（後

肢の握力低下等）が見られている（参照 40）。 
 
  b. 8 週間／13 週間亜急性毒性試験（ラット）1 

Fischer 344（F344）系ラット（雄、各投与群 9～18 匹、幼若又は離乳直後）

                                            
3 ②亜急性毒性試験 c.と同じ試験。 
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及び Long-Evans（LE）系ラット（雄、各群 9～18 匹、幼若又は離乳直後）にお

けるジクロロ酢酸（0、0.25、1.25、2.5 g/L：LE 系ラット 0、23、122、220 mg/kg
体重/日、F344 系ラット 0、18、91、167 mg/kg 体重/日）の 8 週間飲水投与試験、

及びジクロロ酢酸（0、0.2、1、2 g/L：LE 系ラット 0、17、88、192 mg/kg 体

重/日、F344 系ラット 0、16、89、173 mg/kg 体重/日）の 13 週間飲水投与試験

が行われた。 
8 週間の試験では、低用量投与群の F344 系ラットに歩行異常が、中用量以上

投与群の LE 系ラット及び F344 系ラットに歩行異常、四肢の握力低下が見られ

た。 
13 週間の試験では、両系統のラットで低用量投与群から歩行異常が、中用量

以上投与群の LE 系ラット及び高用量投与群の F344 系ラットで後肢の握力低下

がみられ、これらは高用量投与群の F344 系ラットで も顕著に観察された。ま

た F344 系ラットではさらに自発運動の低下、立ち直り反射障害、前肢の筋力低

下（foot splay の増加）が見られた。両系統の高用量投与群では振戦、筋弛緩、

瞳孔反射の阻害が見られた（参照 40）。 
EPA（参照 6、7）は 8 週間試験における F344 系ラットの LOAEL を 18 mg/kg

体重/日、LE 系ラットの LOAEL を 122 mg/kg 体重/日、NOAEL を 23 mg/kg 体

重/日とし、13 週間試験における F344 系ラットの LOAEL を 16 mg/kg 体重/日、

LE 系ラットの LOAEL を 17 mg/kg 体重/日としている。F344 系ラットは LE 系

ラットより感受性が高く、離乳直後の動物は幼若ラットよりやや感受性が高いよ

うであった。 
 

c. 3 ヶ月間亜急性毒性試験（ラット）4 

SD 系ラット（雌雄、各投与群 10 匹）におけるジクロロ酢酸ナトリウム（0、
125、500、2,000 mg/kg 体重/日）の 3 か月間強制経口投与試験が行われた。主

な毒性症状は、後肢の麻痺及び頻尿であった。投与群の雌雄ラットの大脳及び小

脳では白質有髄神経線維の空胞変性に特徴づけられる病変が認められた（大脳及

び小脳をあわせた発生頻度は低用量群で 60％、中用量及び高用量群は 100％）（参

照 41）。 
WHO は臓器重量への影響及び脳の傷害が見られた 125 mg/kg 体重/日（ 低

用量）を LOAEL とした（参照 5）。 
 
  d. 90 日間亜急性毒性試験（イヌ）5 

ビーグル犬（雌雄、各投与群 5 頭）におけるジクロロ酢酸塩（dichloroacetate；
0、12.5、39.5、72 mg/kg 体重/日）の 90 日間カプセル投与試験が行われた。72 
mg/kg 体重/日投与群で、呼吸困難及び後肢の部分的麻痺が認められ、12.5 mg/kg
体重/日以上の群で大脳、小脳での病理組織学的変化である白質有髄線維（髄鞘

                                            
4 ②亜急性毒性試験 d.と同じ試験。 
5 ②亜急性毒性試験 e.と同じ試験。 
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部）の中程度の空胞変性が見られた。 
本研究の著者らは、 低用量投与群の雄で大脳の白質有髄線維の空胞変性等が

見られているので、NOAEL を決められないとした（参照 42）。 
 
この他、ラットのシュワン細胞や後根神経節を 1～20 mM のジクロロ酢酸に

12 日間曝露した in vitro 試験において用量依存的かつ可逆的なミエリン化の減

少、ニューロンやグリア細胞の生存阻害等が見られることから、ジクロロ酢酸に

よる末梢神経系への影響にはミエリン関連タンパク質の可逆的な阻害が関与し

ているかもしれないとした報告もある（参照 56）。 
 
 
 ⑤ 免疫毒性試験 

a. 28 日間免疫毒性試験（マウス） 

B6C3F1系マウス（雌）におけるジクロロ酢酸（125、250、500、1,000、2,000 
mg/L）の 28 日間飲水投与試験が行われた。肝重量の用量依存的な増加、網状赤

血球数の低下以外の毒性所見はほとんどみられず、ヒツジ赤血球に対する IgM
（免疫グロブリン M）液性免疫反応、腹膜マクロファージの活性、ナチュラルキ

ラー細胞活性等に対する実質的な影響はみられなかった。 
水の消毒副生物として飲料水中に生じるジクロロ酢酸にヒトが曝露される場

合、免疫系は主要な標的組織では無いようである（参照 57）。 
 
  b. 12 週間免疫毒性試験（マウス） 

B6C3F1系マウス（雌、各投与群 6 匹）におけるジクロロ酢酸（0、500 mg/L：
0、92 mg/kg 体重/日）の 12 週間飲水投与試験が行われた。投与群において肝重

量が増加し（p<0.05）、肝細胞中への脂質の蓄積が観察された。血清中の総 IgG
（免疫グロブリン G）量は投与群で増加したが、統計学的な有意差はみられず、

有意な増加（p<0.05）は IgG3 のみでみられた。また、投与群においては血清中

サイトカイン G-CSF（granulocyte-colony stimulating factor）の濃度が増加し

た（統計学的な有意差なし）他、肝臓においてヘルパーT 細胞特異的なサイトカ

イン（IL（インターロイキン）-4、IL-5、IL-10、IFNγ（インターフェロンガン

マ）、GM-CSF（granulocyte macrophage-colony stimulating factor））、炎症性

サイトカイン（IL-6、IL-12、G-CSF）及びケモカイン濃度が有意に増加した（参

照 58）。 

 
 
 ⑥ 生殖・発生毒性試験 

a. 生殖発生毒性試験（ラット） 

LE 系ラット（雌、各投与群 19～21 匹）におけるジクロロ酢酸（第一の試験で

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

臓、腎臓、脾臓の腫大、400 mg/kg 体重/日以上の投与群で腎臓及び脾臓重量の増

加、1,400 mg/kg 体重/日以上投与群で死亡が認められ、全投与群において肝相対

重量の増加（p<0.05）が認められた。900 mg/kg 体重/日以上の投与群で一腹当た

り着床後胚損失率の増加が、2,400 mg/kg 体重/日投与群で一腹当たり生存胎児数

の減少が認められた。妊娠率、一腹当たり総着床数、着床前死亡率に変化は認め

られなかった。胎児の体重及び頭殿長は 400 mg/kg 体重/日以上投与群で減少し

た。140 mg/kg 体重/日以上投与群で軟組織（泌尿生殖器系、眼窩）の奇形が、400 
mg/kg 体重/日以上投与群で心臓の奇形（心室中隔欠損）が、1,400 mg/kg 体重/
日以上投与群で外表奇形が用量依存性に増加した（参照 17）。 

EPA（参照 6）及び WHO（参照 5）では、これら試験における NOAEL を、

母動物及び発生毒性のいずれについても 14 mg/kg 体重/日としている。これは、

140 mg/kg 体重/日（LOAEL）で母動物に体重増加抑制及び臓器腫大、胎児に軟

組織の奇形がみられたことに基づくものである。 
 

表 18 ラット生殖発生毒性試験 

 
b. 発生毒性試験（ラット） 

SD 系ラット（雌、対照群 19 匹、投与群 20 匹）におけるジクロロ酢酸（0、
300 mg/kg 体重/日）の妊娠 6～15 日の強制経口投与試験が行われた。認められ

た毒性所見を表 19 に示す。 
ジクロロ酢酸投与により、一腹当たりの胎児体重は減少した（p<0.05）。投与

群の胎児に、肉眼による検査では眼の奇形は見られなかったが、一腹当たりの水

晶体及び眼球の面積、瞳孔間隔が減少した（p<0.05）。しかし、胎児の頭の横断

面積で水晶体及び眼球の面積を補正した場合、対照群との差異はみられず、瞳孔

間隔についても、胎児体重で補正すると対照群との差異はみられなくなった。以

上より、著者らはこの曝露条件でジクロロ酢酸が特異的に胎児の眼の発達を阻害 
するかどうかは明確でない、と結論している（参照 59)。 

 
 

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

死亡 
 

外表奇形の増加 

900 mg/kg 体重/日
以上 

 一腹当たり着床後胚損失率の増加 

400 mg/kg 体重/日
以上 

腎臓・脾臓の重量増加 
 

体重・頭殿長の減少、心奇形の増加 

140 mg/kg 体重/日
以上 

体重増加抑制、肝臓・腎臓・
脾臓の腫大 

軟組織（泌尿生殖器系、眼窩）の奇形の
増加 

14 mg/kg 体重/日以
上 

肝重量増加  
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表 19 ラット発生毒性試験 

 
 

 

 

c. 14 日間亜急性毒性試験（ラット） 

SD 系ラット（雄、各投与群 8 匹）におけるジクロロ酢酸（0、18、54、160、
480、1,440 mg/kg 体重/日）の 14 日間経口投与試験が行われた。各投与群で認

められた毒性所見を表 20 に示す。 
480 mg/kg 体重/日以上投与群で精巣上体重量の減少、精子の頭部及び先体の変

形が認められた。160 mg/kg 体重/日以上の投与群で精巣上体管内の精子数の減

少、融合精子（fused epididymal sperm）数の増加、精子形態異常、運動精子の

割合の減少がみられた。54 mg/kg 体重/日以上の投与群で排精（spermiation）
の遅れ、異型の残余体（residual body）形成が認められた（参照 60）。 

EPA（参照7）では精子形成異常に基づき、NOAELを18 mg/kg体重/日、LOAEL
を 54 mg/kg 体重/日とした。 

 
表 20 ラット 14 日間亜急性毒性試験 

 
 
 
 
 
 
  d. 10 週間亜急性毒性試験（ラット） 

LE 系ラット（雄、各投与群 18～19 匹）におけるジクロロ酢酸ナトリウム（0、
31.25、62.5、125 mg/kg 体重/日）の 10 週間強制経口投与試験が行われた。各投

与群で認められた毒性所見を表 21 に示す。 
中用量以上投与群で体重減少、腎臓・脾臓の相対重量及び肝臓絶対重量の増加

が、全投与群で肝臓相対重量の増加、包皮腺及び精巣上体の絶対重量の減少

（p<0.05）がみられた。中用量以上投与群で運動精子の割合の減少（p<0.05）、
精子の運動性への影響（速さ、直線性等）、精巣上体の精子頭部数の減少、排精の

障害がみられ、高用量投与群では付属生殖器（前立腺、精嚢）重量減少、精巣相

対重量増加も観察された。精巣組織に傷害はみられなかった。受精率は高用量投

与群で低下したものの、統計学的有意差はなかった（参照 61）。 

EPA（参照 6）では包皮腺及び精巣上体の重量変化、精子形成の障害に基づき、

31.25 mg/kg 体重/日を LOAEL としている。 

投与群 児動物 
300 mg/kg 体重/日 体重減少 

一腹当たりの水晶体及び眼球の面積、瞳孔間隔の減少 

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

精子形態異常、運動精子の割合減少 
54 mg/kg 体重/日以上 排精の遅れ、異型の残余体形成 
18 mg/kg 体重/日 精子への影響なし 
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表 21 ラット 10 週間亜急性毒性試験 

 
 
 
 
 
 
 

e. 3 ヶ月間亜急性毒性試験（ラット）6 

SD 系ラット（雌雄、各投与群 10 匹）におけるジクロロ酢酸ナトリウム（0、
125、500、2,000 mg/kg 体重/日）の 3 か月間強制経口投与試験が行われた。各

投与群で認められた毒性所見を表 22 に示す。 
500 mg/kg 体重/日以上の投与群雄の精巣精上皮に変性、合胞体巨細胞が観察

され、2,000 mg/kg 体重/日投与群の全雄ラットで無精子症がみられた。2,000 
mg/kg 体重/日投与群の一部の雄ラットでは、5 週間の回復期間後に精上皮の再生、

精子形成がみられた。雌ラットの生殖組織（卵巣、子宮、乳腺）への影響はみら

れなかった（参照 41）。 
以上より、この報告では精巣の組織変化に基づき、この試験の LOAEL を 500 

mg/kg 体重/日、NOAEL を 125 mg/kg 体重/日と推定した。 
 

表 22 ラット 3ヶ月間亜急性毒性試験 
 
 
 
 

f. 13 週間亜急性毒性試験（イヌ）7 

ビーグル犬（雌雄、各投与群 3～4 頭）におけるジクロロ酢酸ナトリウム（0、
50、75、100 mg/kg 体重/日）の 13 週間強制経口投与試験が行われた。全投与群

の雄で前立腺の萎縮、精巣の変化（精上皮の変性、ライディッヒ細胞の空胞変性、

合胞体巨細胞の形成）が観察され、これらは著者らによると用量依存的な反応で

あった（データなし）。5 週間の回復期間後、一匹の雄犬の前立腺は正常化し、精

子形成を伴う精上皮の再生が見られた（参照 41）。各投与群で認められた毒性所

見を表 23 に示す。 

EPA（参照 6）では 50 mg/kg 体重/日を LOAEL としている。 

                                            
6 ②亜急性毒性試験 d.と同じ試験。 
7 ②亜急性毒性試験 d.と同じ試験。 

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

下（有意差なし） 
62.5 mg/kg 体重/日以上 体重減少 

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

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

投与群 雄 
2,000 mg/kg 体重/日 無精子症（全ラット） 
500 mg/kg 体重/日以上 精巣の精上皮の変性、合胞体巨細胞形成 
125 mg/kg 体重/日 ― 
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表 23 イヌ 13 週間亜急性毒性試験 

 
 
 
 

その他、in vitro の試験として、受精 8 日の CD-1 系マウス胚を摘出しジクロ

ロ酢酸（11,000 μM）に 1、3、6、26 時間曝露した試験において、6 時間以上曝

露群で胚の形態異常（頭の神経管閉鎖異常、前脳の低形成、咽頭弓の低形成、眼

や心臓の形態異常等）が有意に増加した（p<0.05）との報告（参照 62）及び、

妊娠 9.5 日の SD 系ラット胚を摘出し 48 時間曝露した試験において、2,500 μM
以上曝露群で奇形が増加した（3 割以上）他、頭殿長の減少、神経襞の閉鎖障害、

尾の発達遅延等が観察されたとの報告（参照 63）がある。 
 
 
 ⑦ 遺伝毒性試験 

ジクロロ酢酸の in vitro 及び in vivo 試験結果を表 24 及び表 25 に示す。 

WHO（参照 5）はジクロロ酢酸の遺伝毒性について「結論を出すことはできない」

としている。一方 IARC（参照 8）はジクロロ酢酸について「in vitro 及び in vivo
で遺伝毒性があり、遺伝毒性作用が発がん機序に寄与するかもしれない」としてお

り、ACGIH（参照 9）も「ジクロロ酢酸は弱い変異原性がある」としている。EPA
（参照 6）は「少なくとも発がん頻度増加が検出され得る in vivo 曝露レベルのジク

ロロ酢酸は遺伝毒性を生じるかもしれないと推測するのが妥当と考える。より低用

量で遺伝毒性があるかどうかは不明である」と結論している。 
飲料水の消毒副成物の遺伝毒性や発がん性についての 近のレビュー論文は、下

記表 24、表 25 と同様のデータから、ジクロロ酢酸の変異原性は高濃度でのみ見ら

れる弱いものであり、発がんに主要な役割を担っていないと思われると報告してい

る（参照 64）。 
 
a. in vitro 試験 

Salmonella typhimurium を用いた復帰突然変異試験では陽性結果と陰性結果

が混在しており、明確な再現性が得られていない。細菌を用いた複数の DNA 損

傷試験では陽性であるが、培養細胞を用いた DNA 損傷試験（コメットアッセイ、

DNA 鎖切断試験）では陰性である。マウスリンパ腫細胞での変異原性試験結果

には陰性の報告と弱い陽性の報告があり一貫性がない。CHO 培養細胞を用いた

染色体異常試験は陰性である。 
 

表 24 ジクロロ酢酸 in vitro 遺伝毒性試験結果（参照 6を改変） 
試験の種類 対象 試験結果 備考 著者名、発行年 

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

細胞の空胞変性、合胞体巨細胞の形成） 
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代謝 
活性有

代謝 
活性無

原核生物： 
S. typhimurium 
TA1535 
（umu 試験） 

＋ － 58.5 μg/mL Ono et al., 1991 DNA 損傷試
験 

E. coli 
PQ37（SOS 試験） 

－ ＋ 500 μg/mL Giller et al., 1997 

Λ ﾌﾟﾛファージ
誘発試験 

E. coli 
WP2 

＋ ＋ 2,500 μg/mL 参照 65 

S. typhimurium 
TS24 、 TA2332 、
TA1950 

－ － 31,000 μg/mL Waskell, 1978 

－ －  Fox et al., 1996（参照
79） 
Herbert et al., 1980 
Matsuda et al., 1991

＋ ＋ 1 μg/mL 
 
100～7,500 μg/mL

参照 65 
Giller et al., 1997 
参照 66 

S. typhimurium 
TA100 

－ ＋  参照 48 
－ －  Fox et al., 1996（参照

79） 
Herbert et al., 1980 

S. typhimurium 
TA1535 

－ ＋  参照 48 
S. typhimurium 
TA1537、TA1538 

－ －  Fox et al., 1996（参照
79） 
Herbert et al., 1980 

－ －  Fox et al., 1996（参照
79） 
参照 48 

＋ ＋ 1～10 μg/plate Herbert et al., 1980 

S. typhimurium 
TA98 

－ ＋  参照 66 
S. typhimurium 
RSJ100 

－ ＋  参照 66 

復帰突然変異
試験 

E. coli 
WP2uvrA 

－ －  Fox et al., 1996（参照
79） 

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 
 

DNA 損傷試
験（コメット
アッセイ） 

CHO 細胞 No data －  参照 67 

マウスリンフ
ォーマ試験 

マウスリンパ腫細
胞 L5178Y/TK+/- 

－ －  Fox et al., 1996（参照
79） 

マウスリンフ
ォーマ試験 

マウスリンパ腫細
胞 L5178Y/TK+/- 

No data ± 
＋ 
 
－ 

突然変異 
染 色 体 異 常 (800 
mg/mL) 
小核誘発 

Harrington-Brock et 
al., 1998 

染色体異常試
験 

Chinese hamster 
ovary (CHO）細胞 

－ －  Fox et al., 1996（参照
79） 

＋：陽性、－：陰性、±：弱い陽性 
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b. in vivo 試験 

マウス末梢血を用いた小核試験では、 高用量の 3.5 g/L、9 日間投与で弱い増

加が見られたが、28 日間投与では陰性であった。同時に行われたコメットアッセ

イでは 28 日間投与でも DNA 損傷性は検出されなかった（参照 80）。Fox ら（参

照 79）によるラットを用いた小核試験は陰性であった。また、NTP で実施され

た Tg.AC マウス（v-H-ras）、p53 欠損マウスを含むマウス小核試験でも陰性と報

告されている（参照 48）。マウス又はラットを用いた DNA 鎖切断試験、マウス

DNA 中の 8-OHdG（8-hydroxydeoxyguanosine）生成試験では、陽性、陰性の

相反する結果が報告されている。 
Big Blue トランスジェニックマウスの肝細胞における遺伝子変異試験では、

高用量の 3.5 g/L、60 週間投与で 2 倍ほどの増加が見られているが、40 週間およ

び 10 週間投与では陰性であった（参照 81）。 
 

表 25 ジクロロ酢酸 in vivo 遺伝毒性試験結果（参照 6を改変） 
試験の種類 
（名称） 

対象 試験結果 著者名、発行年 

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

Fuscoe et al., 1996
（参照 80） 

ラット（骨髄） － Fox et al., 1996（参
照 79） 

Tg.AC ヘミ接合マウス
（雌雄） 
末梢血赤血球 

－（26 週間経皮投与、飲水投与）

P53（+/-）マウス（雌雄）
末梢血赤血球 

－（26 週間飲水投与） 

小核試験 

B6C3F1系マウス（雌雄）
末梢血赤血球 

－（雄；3 ヶ月飲水投与） 
 

参照 48 

マウス白血球 －（3.5 g/L、28 日間飲水投与） Fuscoe et al., 1996
（参照 80） 

マウス肝臓、脾臓、胃、
十二指腸上皮細胞 
ラット肝臓 

－ Chang et al., 1992 

DNA 損傷試験 
（コメットアッ
セイ） 

マウス肝臓 
ラット肝臓 

＋ 
＋ 

Nelson & Bull, 
1988 
Nelson et al., 1989 

マウス ＋ Austin et al., 1996 8-OHdG 形成 
マウス（B6C3F1系、雄） － 参照 39 

遺伝子突然変異
試験 

トランスジェニックマ
ウス（Big Blue）肝臓 

＋ (3.5 g/L、60 週間飲水投与)
－ (3.5 g/L、10・40 週間飲水
投与) 
－ (1.0 g/L、10・40・60 週間
飲水投与) 

Leavitt et al., 1997
（参照 81） 

＋：陽性、－：陰性、±：弱い陽性 

 
（３）ヒトへの影響 

ジクロロ酢酸は乳酸アシドーシス、糖尿病、家族性高脂血症の患者の治療薬とし

て使用されている。 
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先天性乳酸アシドーシスの治療目的でジクロロ酢酸（25～50 mg/kg 体重/日）を

長 5 年間、経口あるいは経静脈投与されたヒトにおいて、鎮静作用（患者の 50％）、

可逆的な（投薬中止後 6 か月以内に完全に回復）末梢神経障害（3 例）が見られた。

また、ジクロロ酢酸（25～75 mg/kg 体重/日）を数ヶ月間経口投与された先天性乳

酸アシドーシスの子供で、血清中のアミノ基転移酵素の増加（2 倍）が見られた（参

照 14、68）。 
糖尿病あるいは高脂血症の治療目的でジクロロ酢酸（3～4 g/日：体重 70 kg を仮

定すると 43～57 mg/kg 体重/日相当）を 6～7 日間経口投与された患者の一部に、

軽い鎮静作用、空腹時血糖値の有意な低下、血漿中の乳酸及びアラニンの減少、血

漿コレステロール値の低下、尿酸排泄の減少及びそれに伴う血中尿酸値の増加がみ

られたが、症状は一般的に可逆的であった（参照 69）。 
高脂血症の治療のためジクロロ酢酸塩（50 mg/kg 体重/日）を 1 週間投与され、

その後別の薬剤の投与に切り替えたがコレステロール値が増加したため再度ジク

ロロ酢酸塩を投与されることになった 21 歳男性の症例報告がある。患者は 16 週後

に四肢の指のうずきを訴え、身体検査で顔及び指のわずかな筋力低下、深部腱反射

の低下又は消失、下肢筋肉群の筋力低下（遠位筋で顕著）が、また筋電計による検

査で足の筋肉の脱神経性変化、両後部脛骨神経の伝導速度の軽度の遅延が認められ

た。これらの観察された末梢神経障害は投薬中止 6 か月後には回復した（参照 70）。 
なお、WHO 等の諸機関では、これらヒトでの研究は病気を有する患者を対象に

しているため、健康なヒト集団での影響を判断するには適切でない（参照 5）とし

ている。 
 

近の同様の試験としては、A3243G 遺伝子変異を有する MELAS（ミトコンド

リア筋症、脳症、乳酸アシドーシス、脳卒中様発作）患者 30 人にジクロロ酢酸塩

（25 mg/kg 体重/日）を 3 年間経口投与した無作為化二重盲検プラセボ対照交差試

験で、末梢神経毒性（四肢末端部の知覚異常や無感覚、亜急性歩行障害等の臨床症

状、神経伝導の変化）がみられたとの報告（参照 71）、先天性乳酸アシドーシスの

子供を対象とした疫学試験（参照 72、73）等がある。 
生殖毒性については、ジクロロ酢酸を含むハロ酢酸及びトリハロメタンによる母

親の飲水曝露が出生時体重や子宮内での成長等に及ぼす影響について調べた後ろ

向きコホート研究がある。対象は、米国アリゾナ州の 3 つの水処理施設のどれかか

ら水の供給を受けている地域に 1998 年 1 月から 2003 年 3 月までの間に居住して

いた母親からの全出生児及び死亡胎児 48,119 例で、曝露量は水処理施設による

1998 年から 2002 年の間の測定値から推定された。妊娠後期に 8 μg/L 以上のジク

ロロ酢酸を含む水を摂取していた母親において、子宮内発育遅延のリスクが増大し

（オッズ比 1.28； 95％信頼区間 1.08～1.51）、妊娠 37～40 週のリスクが 大であ

った（オッズ比 1.27； 95％信頼区間 1.02～1.59）。この結果から著者らは、ジク

ロロ酢酸による胎児発育への影響の臨界期は妊娠 37～40 週であることが示唆され

るとしている（参照 74）。水の消毒副成物による曝露と生殖毒性の関連についての

後ろ向きコホート研究は米国マサチューセッツ州の出生児についても行われてい
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るが、ジクロロ酢酸の曝露（平均 15 μg/L、 大 24 μg/L）と出生時体重、妊娠期間、

早産とに関連は見られていない（参照 75）。 
カナダのオンタリオ州ノバスコシアのある地域に 1999 年～2001 年の間、少なく

とも妊娠 5 ヶ月まで住んでおり、そこで死産した 112 例及び生児を出生した 398
例（無作為抽出）の母親を対象に、症例対照研究が行われた。これらの母親には家

庭、職場での飲水量や水を使った行動について電話でのインタビューが実施された。

公共水道を使っている母親についてはその地域の水道水サンプルを収集しジクロ

ロ酢酸等への曝露量を推定した結果、症例、対照ともに 10％以上のヒトが家庭の

水を介して 30 μg/L を超えるジクロロ酢酸に曝露されていた。ロジスティック回帰

分析を用いて相対危険度（オッズ比）、95％信頼区間を計算した結果、中用量曝露

群の相対危険度が 1.99（95％信頼区間 1.05～3.76）で死産リスクとの関連がみら

れたが、これを総トリハロメタン曝露で補正すると相対危険度が 1.45（95％信頼区

間 0.72～2.91）となり、関連はみられなかった（参照 76）。 
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２．国際機関等の評価 

（１）International Agency for Research on Cancer（IARC） 

グループ2B：ヒトに対して発がんの可能性がある（possibly carcinogenic to 
humans）。 
ジクロロ酢酸は、実験動物での十分な発がんの証拠（sufficient evidence）があ

るがヒトでの発がんデータは不十分である（参照8）。 
なお、IARCは1995年の時点ではヒトへの発がん性の十分な証拠が得られていな

いためにグループ3（ヒトへの発がん性について分類できない）としていたが、2002
年にさらに多くのジクロロ酢酸のデータの見直しを行い、グループ2Bに改めた。新

しいデータとして、マウス（参照33、44、45、47）及びラット（参照49）を用い

た飲水投与試験で肝腫瘍が認められたことが記載されている。 
 
（２）Joint Expert Committee on Food Additives（JECFA） 

  評価書なし 
 
（３）WHO 飲料水水質ガイドライン第 3版（参照 3、参照 4）および第 3 版根拠文書（参

照 5） 

ジクロロ酢酸のラット、マウスでの発がん性は多数の研究で観察されている。遺

伝毒性については、特に低用量では、結論を出すにはデータが不充分と考えられる。 
雄のマウスでの腫瘍発生頻度に関するデータ（参照 33）を、ジクロロ酢酸の発

がんリスクの定量に使用する。ジクロロ酢酸（0、8、84、168、315、429 mg/kg
体重/日）に 2 年間曝露された雄 B6C3F1 系マウスの肝細胞癌及び腺腫の値を米国

EPA のベンチマークドースソフトウェア（version 1.3.1）に当てはめて BMDL10

を推算し、線形多段階モデルを用いて算出された傾斜係数（SF）は、0.0075 (mg/kg
体重/日)-1である。ヒトの体重を 60 kg、1 日の飲水量を 2 L と仮定すると、過剰生

涯発がんリスクが 10-4、10-5、10-6 の場合の飲料水中のジクロロ酢酸濃度は、それ

ぞれ 400、40、4 μg/L である。ガイドライン値は、10-5過剰発がんリスクに対応す

る 40 μg/L である。しかし、水を適切に消毒処理した場合、ジクロロ酢酸を 40 μg/L
未満に維持することはできないと思われるため、ガイドライン値は暫定的に 50 
μg/L とする。 

 
WHO によるジクロロ酢酸の TDI リスク評価 

根拠 NOAEL 不確実係数 TDI 
マウスの 75 週間飲水投与試験 
肝臓影響（相対重量増加） 

7.6 mg/kg
体重/日 

1,000 
10（種間差）×10（種内差）×10
（発がんの可能性） 

7.6 μg/kg
体重/日 

本報告記）引用元は記載されていないが、データから DeAngelo ら（1991）（参照 43）が引用文献と思われる。

なお、この試験で用いられているのはジクロロ酢酸塩（dichloroacetate）である。 
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（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、もう一方で、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 経口 RfD 

EPA／IRIS による経口 RfD 算出（参照 6） 
臨界影響 用量＊ 不確実係数（UF） 修正係数

（MF） 
参照用量

（RfD） 
精巣、大脳、肝臓の傷害 
イヌ亜急性経口投与 
（参照 42） 

NOAEL： なし 
LOAEL： 12.5 
mg/kg 体重/日  

3,000 
（10×3×10×3
×3）＊＊ 

1 4×10-3 
mg/kg 体重/
日 

*この試験データからベンチマークドース法を用いて分析した結果は NOAEL/LOAEL 法を用いた分析より信頼性

が低いと考えられた。 
**個体差: 10×種差: 3×LOAEL 使用: 10×生涯より短い試験のデータ: 3×データベース不足: 3 
本報告記）データベース不足については、多世代生殖毒性試験及び発達神経毒性試験がないが、動物の亜慢性や生

涯曝露試験、ヒトで薬剤として使われた 25 年以上の経験等の情報があることから、UF を 3 としている。種差に

ついては、①イヌでは試験期間中に死亡が見られたがヒトでは投与に関連した死亡はないこと、②イヌは感受性が

高いと推測されること（代謝がヒトやげっ歯類に比べて遅い）、③GSTZ の構造は種間でよく保存されており、ヒ

トとイヌの代謝の違いに寄与しなさそうであること等から、UF をデフォルトの 10 から減じて 3 としている。個

人差については、GSTZ 遺伝子の変異がヒトで広く見られ、ジクロロ酢酸の血中クリアランスが遅れるヒトの存在

が推測されるため、UF 値を 10 のままとしている。 
この試験は上手く計画され適切な評価指標を用いているため、信頼性は高い。しかしヒトとイヌの代謝を比較した

データはなく、また毒性が親化合物によるものなのか、それとも代謝産物によるものか等がまだ明確ではない。全

体的な研究の包括性ではなくその質から、データベースの信頼性は中等度と考えられる。以上より、RfD の信頼性

は中等度である。 
 
 ② 発がん性 

a. 発がん性分類 

EPA はジクロロ酢酸が発がん物質であることを示すヒトのデータはないとし

ている。しかし、 低 2 つの実験動物種においてジクロロ酢酸が発がん物質であ

ると結論するに十分な証拠がある。雌雄マウス及び雄ラットにおける肝細胞腺腫

及び肝細胞癌の発生頻度は統計学的に有意であり、用量依存的である。ラット及

びマウスにおいて、肝細胞腺腫や肝細胞癌への移行が予想される大型の変異肝細

胞巣（LFCA：以前は過形成結節 hyperplastic nodules と呼ばれていた所見）が

増加した。さらに、以下のような支持情報がある。 
（a）別個のいくつかの試験においておよそ同等の用量で陽性結果が一貫して得

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

す明確な証拠がある。 
（d）肝細胞癌にいたる増殖性病変の多様な形態像から、腫瘍は明らかに複数の
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肝細胞系統から発生していると推測され8、作用機序が一つであることを支持する

明確なデータがない。 
従って、ジクロロ酢酸はヒトに対して発がん性がありそうな物質（likely to be 

a carcinogen in humans）であると EPA は考える。 
なお、EPA（参照 6）は、1996 年にジクロロ酢酸の発がん性の証拠の重みづ

けについてのレビューを公表した。このレビューでは、EPA の発がん性物質リ

スク評価指針（1986）に従い、ジクロロ酢酸をグループ B2（恐らくヒトに対し

て発がん性のある物質（probable human carcinogen））に分類した。 
 

b. 経口曝露によるリスク評価 

EPA はジクロロ酢酸による過剰発がんリスクを、ベンチマークドース法で多段

階モデルを用いて算出した BMDL10 から直線外挿法により推定した。用量-反応

評価は DeAngelo ら（参照 33）による雄 B6C3F1系マウスの飲水投与試験にお

ける肝臓腺腫及び肝細胞癌の発生頻度データに基づき行われた。この際、 高用

量が 大耐量に近かったためこの群のデータを除外し、その他の用量については

マウスへの投与量を基に、ヒトに対して毒性学的に等しいとみなせる用量を算出

して用いた。その結果、当該物質に体重 1 kg あたり 1 mg の用量で生涯にわた

り経口曝露したときにこの曝露に関係してがんが生じるリスク（経口傾斜係数

（Oral Slope Factor）、高い方の 95％信頼限界で表す）は 0.05 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 あたり 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、1.4×10-6 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： 0.05 (mg/kg 体重/日)-1 
・飲料水ユニットリスク： 1.4×10-6 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） 70 μg/L 
10-5（1／100,000） 7.0 μg/L 
10-6（1／1,000,000） 0.7 μg/L 

 
〔参考〕 

Drinking Water Addendum to the IRIS Toxicological Review of Dichloroacetic 

Acid（参照 7） 

① 非発がん性の Health Advisory (HA) 値 

                                            
8 原文 ”apparent development of tumors from more than one hepatic cell line”より意訳。 
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HA ＝（NOAEL又はLOAEL×体重）／（不確実係数×飲水量）で算出。 
a. 10 日間の HA 

Parrishら（参照39）のマウスにおける3週間飲水投与試験のNOAEL 25 mg/kg
体重/日（エンドポイントは体重変化を伴わない肝重量増加）を用い、体重 10 kg
の子供が 1 L/日飲水する場合を仮定し、不確実係数を 100（種差 10×個人差 10）
として、HA は 2.5 mg/L（約 3 mg/L）と算出された。 

この HA 値は、Linder ら（参照 60）のラットにおける 14 日間経口投与試験で

観察された精子毒性（NOAEL 18 mg/kg 体重/日）を成人で生じさせないために

も適切な値である。また、この HA 値を 1 日間の HA としても用いる。 
 

b. 長期間の HA 

Cicmanec ら（参照 42）のイヌにおける 90 日間経口投与試験の LOAEL 12.5 
mg/kg 体重/日（エンドポイントは肝臓、精巣、脳への影響）を用い、体重 10 kg
の子供が1 L/日飲水する場合と体重70 kgの大人が2 L/日飲水する場合を仮定し、

不確実係数を 1,000（LOAEL から NOAEL の外挿 10×個人差 10×種差 3×デー

タ不足 3）として HA が算出された（不確実係数の詳細については、EPA（参照

6）の RfD 推定を参照）。その結果、子供の HA は 0.125 mg/L（約 0.1 mg/L）、

大人の HA は 0.44 mg/L（約 0.4 mg/L）と推定された。 

Cicmanec ら（参照 42）のデータの選択は、Moser ら（参照 40）のラットに

おける 13 週間飲水投与試験の LOAEL 16 mg/kg 体重/日（エンドポイントは歩行

障害）より低値であること等からも適切と思われる。 

なお、高用量の飲水投与によりラット、マウスで肝細胞癌を生じることが示唆

されているため、生涯の HA については算出しなかった。 

 
EPA によるジクロロ酢酸の Health Advisory（HA）値 

長期間のHA 1日間のHA 10日間のHA 
子供 大人 

3 mg/L 3 mg/L 0.1 mg/L 0.4 mg/L 
 
② 飲料水等値（Drinking Water Equivalent Level； DWEL） 

DWEL ＝（RfD×体重）／飲水量で算出。 

RfD 0.004 mg/kg体重/日（上記EPA/IRIS①参照）を用い、体重70 kg、飲水量2 L/
日を仮定すると、DWELは0.14 mg/L（約0.1 mg/L）と算出された。 

 
 
（５）我が国における水質基準の見直しの際の評価 (参照 1) 

1995 年の IARC の評価では、ジクロロ酢酸は Group3（ヒト発がん性物質として

分類できない）に分類されている。平成 10 年の専門員会の評価では DeAngelo ら

（1996）の研究に基づいて、肝細胞がん及び肝細胞腺腫の発生率増加を根拠に、肝

発がんの NOAEL は 3.6 mg/kg 体重/日、不確実係数は 1,000（種内差及び種間差に
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対して 100、発がん性の可能性について 10）とし、TDI は 0.0036 mg/kg 体重/日と

算定された。  
その後、DeAngelo らによって設定用量数を増やして、肝発がん性の用量依存性

を解析した報告がなされた。それによると、雄 B6C3F1 マウス（用量ごとに 46～
88 匹）に、飲水中のジクロロ酢酸を 0、0.05、0.5、1.0、2.0、3.5 g/L の濃度（約

0、8、84、168、315、429 mg/kg 体重/日）で 90～100 週間与え、肝細胞癌の増加

が 1.0 g/L 以上の群において有意に認められ、その発生率はそれぞれ、71％（168 
mg/kg 体重/日群）、95％（315 mg/kg 体重/日群）、100％（429 mg/kg 体重/日群）

であった。動物個体ごとの癌の数は全投与群で用量依存的に有意に増加し、その数

は 0、8、84、168、315、429 mg/kg 体重/日でそれぞれ 0.28、0.68、1.29、2.47、
2.90 であった。また、肝臓のペルオキシソームの増殖は腫瘍反応とは関係のないと

考えられた。この試験においては、肝発がん性に対する NOAEL は得られていない。  
依然、発がん性のメカニズムとして、遺伝子障害性の関与について、現時点では、

十分な知見が集積されていないが、安全側に立った評価を行う観点から、遺伝子障

害性があると仮定して評価値の算定を行うことが適切であると考えられる。  
従って、DeAngelo ら（1999）の報告が、より用量相関解析を行うのに適してい

ると考えられ、この報告に基づく 10-5発がんリスク相当する VSD は 1.43 μg/kg 体

重/日と算定される。 
体重 50 kg のヒトが１日 2 L 飲むと仮定すると、評価値は 0.04 mg/L（≒0.03575 

mg/L）と計算される。 
 
 
３．曝露状況 

平成 19 年度水道統計におけるジクロロ酢酸の水道水の検出状況（表 26）は、原

水において、 高検出値は、水道法水質基準値（0.04 mg/L）の 20％超過～30％以

下で 3 箇所にみられ、基準値の 10％超過～20％以下が 25 箇所にみられたが、それ

以外は全て（336/364 地点）10％以下であった。一方、浄水においては、 高検出

値は、水質基準値の 60％超過～70％以下で 1 箇所みられ、水質基準値の 10％超過

～60％以下が 739 箇所みられたが、多くの箇所で水質基準値の 10％以下

（5,114/5,854 地点）であった。 
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表 26 水道水（原水・浄水）での検出状況（参照 78） 

   基準値に対する度数分布表   

浄
水     

／ 水源種別 測定 

原
水   

地点
数 

10％以
下 

10％ 
超過 
20％ 
以下 

20％ 
超過 
30％ 
以下 

30％ 
超過 
40％ 
以下 

40％ 
超過 
50％ 
以下 

50％ 
超過 
60％ 
以下 

60％ 
超過 
70％ 
以下 

70％ 
超過 
80％ 
以下 

80％ 
超過 
90％ 
以下 

90％超
過

100％
以下 

100％
超過 

の
別     

～
0.004 
(mg/L) 

～
0.008 
(mg/L) 

～
0.012
(mg/L)

～
0.016
(mg/L)

～
0.020
(mg/L)

～
0.024
(mg/L)

～
0.028
(mg/L)

～
0.032 
(mg/L) 

～
0.036 
(mg/L)

～
0.040
(mg/L)

0.041
(mg/L)
～ 

  全体 364 336 25 3 0 0 0 0 0 0 0 0

  表流水 81 81 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

原
水 ダム湖沼 15 15 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

  地下水 112 111 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0

  その他 156 129 24 3 0 0 0 0 0 0 0 0

  全体 5,854 5,114 562 140 22 11 4 1 0 0 0 0

  表流水 1,033 775 192 50 11 5 0 0 0 0 0 0

浄
水 ダム湖沼 304 207 59 25 5 4 4 0 0 0 0 0

  地下水 3,206 3,059 116 30 1 0 0 0 0 0 0 0

  その他 1,311 1,073 195 35 5 2 0 1 0 0 0 0

（平成 19 年度調査結果） 

 
 

Ⅲ．調査結果のまとめ 

非発がん毒性に関しては、ラットの 100 週間飲水投与試験において精巣重量増加、

肝臓の病理組織学的変化が認められなかった NOAEL 3.6 mg/kg 体重/日が、各試験か

ら得られた無毒性量の 小値であった。しかしこの試験は、精巣重量増加が組織学的

変化を伴っていないこと、設定された用量群が少なく、かつ高用量群の投与濃度は

大耐容量を超えること等から、信頼性に欠ける。また、マウスの 60 週間飲水投与試

験における肝重量増加に基づく NOAEL 7.6 mg/kg 体重/日は、肝腫瘍の誘発に伴う影

響である可能性があり、非発がん毒性の耐容一日摂取量（TDI）試算の根拠とするの

は不適当と思われる。そこで、次に低い用量で認められた、イヌの 90 日間経口投与

試験における肝臓及び脳白質有髄線維の空胞変性、膵炎、精巣変性等に基づく LOAEL 
12.5 mg/kg 体重/日を根拠に、不確実係数 1,000（種差 10、個体差 10、亜急性毒性か

らの外挿及び LOAEL 使用 10）を適用して、ジクロロ酢酸の非発がん毒性に関する

TDI を、12.5 μg/kg 体重/日と試算した。 

発がん性については、肝腫瘍の発生頻度増加がラット及びマウスにおける複数の経

口投与試験で見られた。また、遺伝子改変マウスにおける経口投与試験で肺腺腫の発

生頻度増加が見られた。ヒトでの発がんに関するデータはないが、実験動物について

は十分な発がん性の証拠が得られているとして、IARC はグループ 2B、EPA はグル

ープ B2、ACGIH は A3 に分類している。 
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遺伝毒性に関しては、細菌を用いた復帰突然変異試験では陽性と陰性の報告があり、

再現性のある結論は得られていない。また、培養細胞を用いた遺伝子突然変異試験で

も異なる結果が報告されている。in vivo 試験において、マウス小核試験では弱陽性の

報告が一つあるが、コメットアッセイでの DNA 損傷性は検出されていない。他のマ

ウスおよびラットにおける小核試験では陰性と報告されている。トランスジェニック

マウス肝臓の遺伝子突然変異試験では、 高用量で 60 週間投与した場合に弱い増加

が認められているが、10 週、および 40 週間投与では突然変異は検出されていない。

したがって 60 週間投与で見られた突然変異の増加が発がんの引き金になっていると

は考えがたい。このようにジクロロ酢酸の遺伝毒性については一貫した結果は得られ

ていないため、現時点での判断は困難であるが、発がんに遺伝毒性が関与している可

能性は少ないと考えられる。 
上記のことから、ジクロロ酢酸の肝発がん性に対する遺伝毒性の関与は不確実と考

えられ、数理モデルによる発がんリスクと TDI の試算を行った。マウスの発がん性試

験（参照 33）における肝細胞癌の用量-反応データに基づき、ベンチマークドース法

で多段階モデルを用いて算出した BMDL10（12.9 mg/kg 体重/日）から直線外挿法に

より推定した当該物質の発がんユニットリスク（体重 1 kg あたり 1 mg/日の用量で生

涯にわたり経口曝露した時にこの曝露に関係してがんが生じるリスク）は 7.7×
10-3/(mg/kg 体重/日)となった。また、この BMDL10を NOAEL の代わりに用い、不確

実係数 1,000（種差、個体差、発がん性に対して各 10）を適用して、ジクロロ酢酸の

発がん性に関する TDI は、12.9 μg/kg 体重/日と試算された。 
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表 27 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 NOAEL 
（mg/kg
体重/日）

LOAEL 
（mg/kg
体重/日） 

備考 

亜 
① 
 

マウス 
B6C3F1系 
雄 12 

14 日間飲水投
与 

肝重量増加、肝細胞の肥
大・限局性壊死（250-）

75[E]※1   

② 
 

マウス 
B6C3F1系 
雄 

3 週間／10 週間
飲水投与 

肝重量増加（125-） 25[E] 125[E] EPA が 10
日間HA算
出に使用。

③ ラット 
F344 系、
LE 系 
雄 9-18 

13 週間飲水投
与 

歩行異常（16-） 
肢の握力低下（88-）振戦、
筋弛緩、瞳孔反射の阻害、
自発運動低下、立ち直り
反射阻害（173） 

 16[E]  

④ ラット 
SD 系 
雌雄各 10 

3 ヶ月間強制経
口投与 

脳白質有髄域の空胞変
性、後肢の麻痺、頻尿
（125-） 

 125[W]  

⑤ イヌ 
ビーグル 
雌雄各 5 

90 日間カプセ
ル経口投与 

肝重量増加、結膜炎、肝
臓の空胞変性、膵臓の慢
性炎症、脳白質有髄線維
の空胞変性、精巣の変性
（12.5-） 
肝臓の炎症（39.5-）呼吸
困難、後肢の麻痺、Hb
値低下（72） 

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

慢 
⑥ 

マウス 
B6C3F1系 
雄 50 

60 週間／75 週
間飲水投与 

肝重量増加（77-） 
体重減少（410-） 
腎重量増加（410） 
肝腫瘍の発生頻度及び動
物一匹あたり発生個数の
増加（410-） 

非腫瘍性
病 変 ；
7.6[A] 
腫瘍性病
変；77 

 WHO が
TDI 算出
に用いた
と思われ
るデータ。

⑦ マウス 
B6C3F1系 
雄 35-71 

100 週間飲水投
与 

肝重量増加（84-） 
肝臓の壊死（168-） 
動物あたりの肝細胞癌発
生個数増加（8-） 
肝細胞癌発生頻度増加
（168-） 

非腫瘍性
病 変 ；
84[A]  

 WHO、
EPA(IRIS)
が発がん
評価に使
用したデ
ータ。 

⑧ マウス 
B6C3F1系 
雌 40-90 

82 週間飲水投
与 

肝の腺腫及び変異肝細胞
巣増加（115-） 
肝細胞癌増加（330） 

40 115  

⑨ マウス 
B6C3F1系 
雄 20 

52 週間飲水投
与 

肝腫瘍増加（0.5 g/L-）    

⑩ マウス 
B6C3F1系 
雌 25 

104 週間飲水投
与 

体重減少、肝相対重量増
加、肝細胞癌の発生頻度
及び動物一匹あたり発生
個数の増加（438 mg/kg/
日） 

94 mg/kg/
日 

438 
mg/kg/日 

 

⑪ マウス 
Tg.AC ヘ
ミ接合 
雌雄 10-15 

26 週間／41 週
間飲水投与 

肺腺腫の増加（150-）、肝
細 胞 空 胞 変 性 の 増 加
（75-）、肺腺癌（100-）

腫瘍性病
変；75 

腫瘍性病
変；150 
非腫瘍性
病変；75 
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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 NOAEL 
（mg/kg
体重/日）

LOAEL 
（mg/kg
体重/日） 

備考 

⑫ ラット 
F344 系 
雄 60 

100 週間／103
週間飲水投与 

不可逆的な末梢神経障害
（139） 
精巣重量の僅かな増加
（40.2） 
肝腫瘍増加（40.2-） 

3.6[E] 40.2[E]  

生 
⑬ 

ラット 
LE 系 
雌 19-21 

妊娠 6-15 日に
経口投与 

親動物：肝重量増加（14-）
体重増加抑制、肝臓・腎
臓・脾臓の腫大（140-）
腎臓・脾臓の重量増加
（400－） 
仔：軟組織の奇形増加
（140-） 
体重・頭殿長減少、心奇
形増加（400-） 
外表奇形増加（1400-） 
一腹当たり着床後胚損失
率増加（900-） 
一腹当たり生存胎児数減
少（2400） 

親動物：
14[E,W] 
発 生 毒
性 ：
14[E,W] 

親動物：
140[E,W] 
発 生 毒
性 ：
140[E,W] 

 

⑭ ラット 
SD 系 
雄 8 

14 日間経口投
与 

排精の遅れ、異型の残余
体形成（54-） 
精子数減少、融合精子数
増加、精子形態異常、運
動精子の割合減少（160-）
精巣上体重量減少、精子
頭部・先体の変形（480-）

18[E] 54[E]  

⑮ ラット 
LE 系 
雄 18-19 

10 週間強制経
口投与 

包皮腺・精巣上体の重量
減少（31.25-） 
運動精子比率の減少、精
子の運動性への影響、精
巣上体の精子数減少、排
精障害（62.5-） 
前立腺・精嚢の重量減少、
受精率低下（有意差なし）
（125） 

 31.25[E]  

⑯ ラット 
SD 系 
雌雄各 10 

3 ヶ月間強制経
口投与 

雄：精上皮の変性、精巣
の 合 胞 体 巨 細 胞 形 成
（500-） 
無精子症（2000） 

125 500 
 

 

⑰ イヌ 
ビーグル 
雌雄各 3-4 

13 週間強制経
口投与 

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

 50[E]  

亜：亜急性毒性試験、慢：慢性毒性及び発がん性試験、生：生殖・発生毒性試験 
[A]：著者、[E]：US EPA、[W]：WHO、無印：本報告 
※1； ACGIH（参照 9）は、異なる方法で水中濃度からの投与量を推定し、NOAEL を 60 mg/kg 体重/日として

いる。 
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要  約 

 
 清涼飲料水の規格基準改正に係る化学物質として、トリクロロ酢酸の食品健康影響

について調査を行った。調査に供した試験成績は、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）、遺伝毒性試験等である。 
ヒトにおいては、皮膚のピーリング処置や生殖器いぼへの塗布治療に用いると、紅

斑を生じ、圧痛を生じることがあることが報告されている。 
遺伝毒性については、in vitro 試験は陰性と判断された。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、陰性のほうがより信頼性が高いと

考えられた。また、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、トリクロロ酢酸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、トリクロロ酢酸は、非発がん毒性に関する耐容一日摂取量（TDI）

を試算することが適切であると判断した。 
非発がん毒性について、最も低い用量で見られた影響は、マウスにおける 60 週間

飲水投与試験で見られた肝臓の絶対及び相対重量の増加、壊死の増加、パルミトイル

CoA 酸化酵素活性の増加、及び精細管の変性であり、NOAEL が 8 mg/kg 体重/日で

あった。この NOAEL に、不確実係数 1,000（個体差及び種差の係数として 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についての係数 10）
を適用し、トリクロロ酢酸の TDI を 8 µg/kg 体重/日と試算した。 
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Ⅰ．調査対象物質の概要 

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、ジクロロ酢酸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 

  C2HCl3O2 / 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 
水質管理目標値（mg/L）：なし 
環境基準値（mg/L）：なし 
要監視項目指針値（mg/L）：なし 
その他基準：給水装置の構造及び材質の基準  なし 
     労働安全衛生法；作業環境評価基準 なし 

 
（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 3 版） 
  EU（mg/L）：なし 

US 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／IRIS のリスト、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 3～7）。 
 
１．毒性に関する科学的知見 

（１）体内動態 

 ① 吸収 

トリクロロ酢酸はラットでは消化管から（参照 8）、ヒトでは経皮及び経口経路

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トリクロロ酢酸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 標識トリクロロ

酢酸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、トリクロロ酢酸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、血漿から組織へのトリクロロ酢酸の分配に

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、血液に分布するトリクロロ酢酸のほ

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、ヒトでのトリクロロ酢酸の血漿結合性の検討によると、ヒ
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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、トリクロロ酢酸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トリクロロ酢酸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た時、血液及び尿中に

トリクロロ酢酸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 

トリクロロ酢酸は容易には代謝されず、比較的少量のトリクロロ酢酸が肝臓中で

代謝される。14C 標識トリクロロ酢酸（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

クロロ酢酸の生成が認められ、著者らは、トリクロロ酢酸が還元的脱ハロゲン化に

よりジクロロ酢酸に代謝されるとした（参照 13）。さらに、ジクロロ酢酸が還元的

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、以前の研究はジクロロ

酢酸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

トリクロロ酢酸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、ジクロロ酢酸はいずれも検出されず、ラットではトリクロロ酢酸があま

り代謝されないことが示唆された（参照 10）。図 1 に考えられるトリクロロ酢酸の

代謝経路を示す（参照 14,15）。 
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図 1 トリクロロ酢酸の代謝経路（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 標識トリクロロ酢酸

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）。ラットへのトリクロロ酢酸の単回静脈内投与では、血

中からのトリクロロ酢酸クリアランスの 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

者らは投与されたトリクロロ酢酸の残る 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。この試験でのトリクロロ酢酸の半減期は 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、尿はヒトでもトリクロロ酢酸

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

されてトリクロロ酢酸になる）の吸入に関する研究では、ヒトにおけるトリクロロ

酢酸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
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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、プール水からのトリクロロ酢酸の 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 

トリクロロ酢酸の、ラット及びマウスにおける経口 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系マウス（雄 8 匹）及び F344 系ラット（雄 6 匹）におけるトリクロ

ロ酢酸（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

ス共に 500 mg/kg 体重/日とした（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 

 

  b. 11 日間亜急性毒性試験（マウス） 

B6C3F1 系マウス（雌雄、各投与群 5 匹）におけるトリクロロ酢酸（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。

用量依存性の肝細胞増殖が、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/日とした（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 肝細胞増殖 
100 mg/kg 体重/日以上 肝重量増加、肝細胞増殖 肝重量増加 

 

  c. 14 日間亜急性毒性試験（マウス） 

B6C3F1系マウス（雄、各投与群 6 匹）におけるトリクロロ酢酸（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/日とした。しかし、1 用量

での試験なので、用量依存性や NOAEL を決めることは出来ない（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系マウス（雄、各投与群 12 匹）におけるトリクロロ酢酸（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 群以上で認められ、1.0 g/L 群以上では統計

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/日とした（参照

3）。EPA は肝重量増加から、LOAEL を 250 mg/kg 体重/日、NOAEL を 75 mg/kg
体重/日とした（参照 5）。 

 

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系マウス（雄、各投与群 6 匹）におけるトリクロロ酢酸（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
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表 5 に示す。 
3 週間後、肝重量は 2 つの高濃度群で増加し、ラウリン酸の 12 位水酸化も増加

していた。10 週間後、2 つの高濃度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相関性の上昇、ラウリン酸

の 12 位水酸化の亢進、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/日とした（参照 5）。 

 

表 5 マウス 3週間又は 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 
（3 週間） 

肝重量増加、ラウリン酸の 12 位水酸化増加 

0.5 g/L  
(125 mg/kg 体重/日) 以上 
（10 週間） 

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相関性の上昇、ラウリン酸

の 12 位水酸化の亢進、ペルオキシソーム増殖指標の上昇

 

  f. 10、20、30 日間亜急性毒性試験（ラット） 

Sprague-Dawley 系ラット（雄、6 匹）におけるトリクロロ酢酸の 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 6 に示す。 
5 g/L 群でトリクロロ酢酸に起因する体重、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/日とした（参照 3）。 
 
 

表 6 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） 

体重、臓器重量、解剖学的検査及び病理組織学的検査に

おける変化なし 

 

  g. 52 日間亜急性毒性試験（ラット） 

ラット（雄、6 匹）におけるトリクロロ酢酸（致死未満量 2,000 ppm）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。認められた毒性

所見を表 7 に示す。 
2,000 ppm 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
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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、トリクロロ酢酸の致

死未満量 2,000 ppm でのラットの亜急性曝露は肝臓傷害及び血液への影響をも

たらすと結論した（参照 24）。 
この報告では 2,000 ppm を 100 mg/kg 体重/日と換算して、LOAEL を 100 

mg/kg 体重/日と推定した。 
 

表 7 ラット 52 日間亜急性毒性試験 

投与群 雄 
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 系ラット（雄、各投与群 5～6 匹）におけるトリクロロ酢酸（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 8 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）及び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

した（参照 3,5）。 
 

表 8 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）及び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） 

Sprague-Dawley 系ラット（雄、各投与群 10 匹）におけるトリクロロ酢酸（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。認められた毒性所見を表 9 に示す。 
355 mg/kg 体重/日群で、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
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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/日とした（参照 3）。

EPA は、脾臓の重量の減少、肝重量の増加及び肝臓の組織病理学的変化から、

LOAEL を 355 mg/kg 体重/日、NOAEL を 36.5 mg/kg 体重/日とした（参照 5）。 
 

表 9 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 

 

 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／発がん性併合試験（マウス） 

B6C3F1系マウス（雌雄、各投与群雄 11～35 匹、雌 10 匹）におけるトリクロ

ロ酢酸（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）

におけるトリクロロ酢酸（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 10、11 に示す。 
37 週間では、雄の 2.0 g/L 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 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、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）。しかし、EPA/IRIS は、雄の両投与群で認めら

れた肝腫瘍（肝細胞腺腫及び肝細胞癌）の発生頻度の上昇は有意ではないと述べ

ている（参照 6）。 
なお、EPA/IRIS のドラフト（2009）は、肝臓影響から LOAEL を 164 mg/kg

体重/日とした（参照 29）。 
 

表 10 マウス 37 週間慢性毒性／発がん性併合試験 

投与群 雄 
2.0 g/L 
(329 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） 

                                            
1 投与量換算値は EPA:IRIS（参照 6）を使用した。WHO（参照 3）、EPA（参照 5）の換算値は、

52 週（雄：WHO 換算；0、178、319 mg/kg 体重/日、EPA 換算；0、137、300 mg/kg 体重/日、雌：

EPA 換算；0、300 mg/kg 体重/日）、37 週（EPA 換算；270 mg/kg 体重/日）と記述されている。文

献（参照 28）には、投与期間の総投与量が図にプロットされているのみであり、換算値の違いは図か

らの計算によると推察される。 
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表 11 マウス 52 週間慢性毒性／発がん性併合試験 

投与群 雄 雌 
2.0 g/L 
(329 mg/kg 体重/日) 以上 

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） 
 

 

  b. 51 週間又は 82 週間慢性毒性／発がん性併合試験（マウス） 

B6C3F1系マウス（雌、各投与群 93、46、38 匹）におけるトリクロロ酢酸（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 12 に示す。 
82 週間で投与量 262 mg/kg 体重/日以上の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

好酸性の混合であり、グルタチオン S 転移酵素πの発現を欠いており、腫瘍形成

へのペルオキシソーム増殖の関与と整合していた（参照 30）。 
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/日とした（参照 5）。 

 

表 12 マウス 51 週間又は 82 週間慢性毒性／発がん性併合試験 

投与群 雌 
20.0 nmol/L 
(784 mg/kg 体重/日)（51 週） 

25％の動物に肝細胞癌 

6.67 nmol/L 以上 
(262 mg/kg 体重/日)（82 週） 

肝臓の相対重量の増加、変異肝細胞巣及び肝細胞

癌が有意に上昇 
 

  c. 60 週間又は 104 週間慢性毒性／発がん性併合試験（マウス） 

B6C3F1系マウス（雄）におけるトリクロロ酢酸塩の 60 週間又は 104 週間（2
ケース）飲水投与試験が行われ、腫瘍発生頻度及び動物当たりの腫瘍発生個数が

求められた。投与量は、60 週間では 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 13、14 に示す。 
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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、有

意な腫瘍発生頻度及び動物当たりの腫瘍発生個数の増加がみられた。ペルオキシ

ソーム増殖の指標である肝パルミトイル 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。 
60 週間投与では、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ったが、最もよく見られる変化

であり、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

度は必ずしも線形関係になかった。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。 
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

週間投与と同程度であった。 
肝臓以外では、60 週間投与の 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、トリクロロ酢酸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、トリクロロ酢酸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/日とした（参

照 31）。 
なお、EPA/IRIS のドラフト（2009）は、肝臓の重量・肝臓ペルオキシゾーム

増殖・壊死等の増加、精細管の変性から LOAEL を 68 mg/kg 体重/日、NOAEL
を 8 mg/kg 体重/日とした（参照 29）。 

 
表 13 マウス 60 週間慢性毒性／発がん性併合試験 

投与群 雄 
5 g/L 
(602 mg/kg 体重/日) 

肝臓の炎症発生頻度及び重篤度の上昇 

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、精細管の萎縮 

0.05 g/L 
(8 mg/kg 体重/日) 以上 

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 
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表 14 マウス 104 週間慢性毒性／発がん性併合試験 

投与群 雄 
0.5 g/L 
(58 mg/kg 体重/日) 以上 

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、肝病変の発生頻度及び重篤度の上昇 

 

  d. 2 年間慢性毒性／発がん性併合試験（ラット） 

F344 系ラット（雌、各投与群 50 匹）におけるトリクロロ酢酸塩

（trichloroacetate）（0、0.05、0.5、5.0 g/L：0、3.6、32.5、364 mg/kg 体重/
日）の 2 年間（104 週間）飲水投与試験が行われた。認められた毒性所見を表 15
に示す。 

364 mg/kg 体重/日群で、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、シアン化物非感受性パルミトイル

CoA 酸化酵素活性の有意な上昇、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の取り

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 は 32.5 mg/kg 体重/日とした（参照 32）。 
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増加から、LOAEL を 364 mg/kg 体重/日、NOAEL を 32.5 
mg/kg 体重/日とした（参照 5）。 

 
表 15 ラット 2年間慢性毒性／発がん性併合試験 

投与群 雌 
5.0 g/L  
(364 mg/kg 体重/日)  

有意な体重減少、肝臓の絶対重量の減少、アラニン-アミノ基転移

酵素活性、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 

 

  e. 52 週間慢性毒性試験（マウス） 

B6C3F1系マウス（雄、各投与群 20 匹）におけるジクロロ酢酸、トリクロロ酢

酸及び混合物（ジクロロ酢酸：0.1、0.5、2.0 g/L；トリクロロ酢酸：0.5、2.0 g/L）
の 52 週間飲水投与試験が行われた。トリクロロ酢酸の各投与群で認められた毒

性所見を表 16 に示す。 
トリクロロ酢酸では肝腫瘍（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。ジクロロ酢酸との混合物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 33）。 
最近、vinyl carbamate の単回投与（3 mg/kg）でイニシエートされた B6C3F1

系マウス（雄）に、ジクロロ酢酸、トリクロロ酢酸（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
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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

る試験が行われた。剤及び用量の組み合わせ及び投与期間により複雑な相互作用

が見られたが、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 34）。 
 

表 16 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）、 

一匹あ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）、 

一匹あたりの肝腫瘍発生個数 0.70 ±0.16 

 

  f. 60 週間又は 94 週間慢性毒性試験（マウス） 

B6C3F1系マウス（雄、各投与群 50 匹）におけるトリクロロ酢酸（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 17 に示す。 
2 つの高濃度群で、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/日群 37.9％、595 mg/kg 体

重/日群 55.2％）。続いて実施された B6C3F1系マウス（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 35）。 
 

表 17 マウス 60 週間又は 94 週間慢性毒性試験 

投与群 雄 
0.5 g/L 
(71 mg/kg 体重/日) 以上 
（60 週間） 

肝腫瘍（肝細胞腺腫及び肝細胞癌）の発生

頻度の上昇 

4.5 g/L 
(583 mg/kg 体重/日)（94 週間）

肝腫瘍（肝細胞腺腫及び肝細胞癌）の発生

頻度の上昇 

 

  ＜腹腔内投与試験；参考データ＞ 

B6C3F1系マウス新生児（雌雄、各投与群 12 匹）にトリクロロ酢酸（合計 1,000
又は 2,000 nmol）を腹腔内投与（8 日及び 15 日齢にわけて投与）し、高投与群

については 12 か月間、低投与群については 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。高投与群

及び低投与群の 4 匹の雄（17％）で腺腫、低投与群の 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、高投与群の雄において 15 日齢投与後の 24、48 時間、7 日で 8-OHdG
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（8-oxo-2'-deoxyguanosine）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、トリクロロ酢酸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トリクロロ酢酸の作用は小さいであろうとしている

（参照 36）。 
 
  ＜発がんの機序；参考データ＞ 

トリクロロ酢酸は B6C3F1系マウスに肝腫瘍を引き起こす。トリクロロ酢酸に

よるマウス肝発がん機序に関しては、遺伝毒性、細胞増殖の変更（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）。 
トリクロロ酢酸により誘発された雄 B6C3F1 系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、トリクロロ酢酸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 37）。他のマウスの発がん機序に関する研究でも、トリク

ロロ酢酸の肝腫瘍プロモーター作用が報告されている（参照 38,39,40）。Bull
らは、トリクロロ酢酸は直接 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）。 
トリクロロ酢酸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。ト

リクロロ酢酸によるヒトの肝発がんの可能性及びトリクロロ酢酸のヒト肝細胞に

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、ヒト肝細胞ではトリクロロ酢酸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、ヒト細胞のトリクロロ酢酸のペルオキシ

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、ヒトはトリクロ

ロ酢酸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 41）。 
マウス肝腫瘍に PPARα（peroxisome proliferator-activated receptor alpha）

が主要な役割を果たしているかが、マウス（雄）におけるトリクロロ酢酸（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、トリクロロ酢酸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 42）。
また、最近発表された総説でも、トリクロロ酢酸が誘発するマウス肝腫瘍は PPAR
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α依存の機序によることが示唆されている（参照 43）。しかし、トリクロロ酢酸

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トリクロロ酢酸によるマウ

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）。 
トリクロロ酢酸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。トリクロロ酢酸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に低メチルが見られることが報告されている（参照 40）。
トリクロロ酢酸を飲水投与した B6C3F1系マウス（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、トリクロロ酢酸は 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とにより低メチル化を引き起こし、こ

の作用がトリクロロ酢酸の発がんの機序に関係しているとしている（参照 44,45）。 
以上のように、トリクロロ酢酸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 神経毒性試験 

  特になし 
 
 ⑤ 免疫毒性試験 

トリクロロ酢酸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）におけるトリクロロ酢酸（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 には顕著な変化が見られず、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γインターフェロン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みとめられた。著者らは、これらのデータは、飲料水での低レ

ベルのトリクロロ酢酸の短期間曝露は、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 46）。 
 
 ⑥ 生殖・発生毒性試験 

  a. 発生毒性試験（ラット） 

Long-Evans 系ラット（雌）におけるトリクロロ酢酸（0、330、800、1,200、
1,800 mg/kg 体重/日）の妊娠 6 日～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 18 に示す。 
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800 mg/kg 体重/日以上の群で母動物の体重増加抑制、330 mg/kg 体重/日以上

の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

群で吸収胚の増加が認められた。330 mg/kg 体重/日以上の群で、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

群で認められた。これらのデータからトリクロロ酢酸は 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 47）。 
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/日とした（参照 5）。 

 
表 18 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） 

Sprague-Dawley 系ラット（雌、投与群 19 匹）における妊娠 6 日～15 日のト

リクロロ酢酸（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 19 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、胎児あたり及び同腹児あ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 48）。 
EPA は、この検討における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）。 
上記の検討に続いて、眼球奇形への影響を同様な実験手法（妊娠ラット、投与

量（300 mg/kg 体重/日））で行い、トリクロロ酢酸の眼球奇形への本質的な影響

は見られず、眼球形態計測数値は減少したが有意ではなかったと報告している（参

照 49）。 
 

表 19 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 
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  c. 発生毒性試験（ラット） 

妊娠した Charles Foster 系ラット（雌、各投与群 25 匹）におけるトリクロロ

酢酸塩（0、1,000、1,200、1,400、1,600、1,800 mg/kg 体重/日）の妊娠 6 日～

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 20 に示す。 
妊娠 19 日目に、1,000 mg/kg 体重/日群で脳重量の初期増加、1,200 mg/kg 体

重/日以上の群で脳重量減少がみられた。1,000 及び 1,200 mg/kg 体重/日群の脳で

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/日以上の群の脳では、神経細胞のアポトー

シスの亢進だけでなく、皮質組織（cortical parenchyma）内の赤血球溢出、神経

網の空胞変性、複数の空洞形成がみられた。著者らは、トリクロロ酢酸は 1,200 
mg/kg 体重/日以上の用量で、神経細胞のアポトーシス亢進が起こり、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トリクロロ酢酸の

毒性に敏感であるとしている（参照 50）。 
この報告では LOAEL を 1,000 mg/kg 体重/日と推定した。 

 

表 20 ラット発生毒性試験 

投与群 児動物 
1,400 mg/kg 体重/日以上 神経細胞のアポトーシスの亢進、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） 

Sprague-Dawley 系ラット（雌）におけるトリクロロ酢酸（0、2.73 g/L：0、
291 mg/kg 体重/日）の妊娠 1 日～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 21 に示す。 
母動物に有意な体重増加抑制が認められ、生殖影響としては、吸収胚及び心臓

の軟組織奇形の増加が認められた（参照 51）。 
WHO は、母動物毒性及び発生毒性の LOAEL を 290 mg/kg 体重/日2とした（参

照 3）。EPA は、発生毒性及び母動物毒性の LOAEL を 291 mg/kg 体重/日とし

た（参照 5）。 
 

表 21 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 

                                            
2 文献（参照 51）には、291 mg/kg 体重/日と記載されている。 
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  ＜参考データ＞ 

妊娠 10 日 Sprague-Dawley 系ラットから採取した培養胎児の成長及び発生に

与えるトリクロロ酢酸塩（Trichloroacetate）の影響を in vitro で評価した。胎児

の奇形はトリクロロ酢酸塩濃度１mM ではみられず、2.5 mM でみられた。１mM
で、成長への僅かな影響（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 52）。また、トリクロロ酢酸塩の濃度 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

53）。 
トリクロロ酢酸の催奇形性は、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 54）。 
 

 ⑦ 遺伝毒性試験 

トリクロロ酢酸の in vitro 及び in vivo 遺伝毒性試験の試験結果を表 22、23 に示

す（参照 7）。 
 
  a. in vitro 試験 

トリクロロ酢酸は、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 55）、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 56）、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 57）、CHO 細胞を用いたコメットアッセイ

も陰性であった（参照 58）。in vitro 遺伝毒性は陰性と判断される。 
 

表 22 トリクロロ酢酸 in vitro 遺伝毒性試験結果 

試験結果 試験の種類 

（名称） 

対象 

代謝活性 有 代謝活性 無 
著者 

原核生物     
プロファージ誘発試

験 
Escherichia coli WP2s － － DeMarini et al. 

1994（参照 62） 
DNA 損傷試験 
（SOS 試験） 

Escherichia coli PQ37 － － Giller et al.1997  
（参照 55） 

DNA 修復試験 
（Rec-assay） 

Bacillus subtilis H17 
rec+ and M45 rec– 

No data － Shirasu et al. 
1976（参照 63） 

復帰突然変異試験 Escherichia coli, B/r 

try WP2 
No data － Shirasu et al. 

1976（参照 63） 
復帰突然変異試験 S.typhimurium － － Waskell 1978 
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TA100 、 TA98 、

TA1537、TA1538、

TA98 

（参照 64） 

復帰突然変異試験 S.typhimurium TA100、
TA1535 

－ － Nestmann et 
al.1980（参照 65）

復帰突然変異試験 S.typhimurium 

TA100 
No data － Rapson et al.1980

（参照 59） 
復帰突然変異試験 S.typhimurium 

TA100、TA98 
－ － Moriya et al.1983

（参照 66） 
復帰突然変異試験 S.typhimurium 

TA100 
－ － DeMarini et 

al.1994（参照 62）
復帰突然変異試験 S.typhimurium 

TA100 
＋ ＋ Giller et al.1997 

（参照 55） 
復帰突然変異試験 S.typhimurium 

TA100 、 RSJ100 、

TA98 

－ － Kargalioglu 2002 
（参照 60） 

復帰突然変異試験 S.typhimurium 

TA104 
－ － Nelson 2001 

（参照 61） 
復帰突然変異試験 S.typhimurium 

TA1535、TA1536、

TA1537、TA1538 

－ － Shirasu et al. 
1976（参照 63） 

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 67） 

DNA 損傷試験 
（コメットアッセ

イ） 

CHO 細胞 No data － Plewa et al. 
2002（参照 58） 

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

56） 
染色体異常試験 培養ヒト末梢リンパ

球 

－ － Mackay et al. 
1995（参照 57） 

 ＋：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 67,68,69）。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（腹腔内投与と経口投与）のいずれ
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においても陽性と報告されている（参照 70）。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 57）。従ってトリクロロ酢酸の小核誘発活性に関

しては疑わしく、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 23 トリクロロ酢酸 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 68,69） 

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 67） 
小核試験（腹腔内） マウス（雌雄）骨髄細胞 

300～1300 mg/kg 
－ Mackay et al. 1995

（参照 57） 
染色体異常試験（腹腔

内、経口） 
小核試験（腹腔内） 

マウス骨髄細胞 
125～500 mg/kg 

＋ 
 

＋ 

Bhunya & Behera 
1987（参照 70） 

＋：陽性  －：陰性 
 
（３）ヒトへの影響 

トリクロロ酢酸の 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、トリクロロ酢酸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 71,72）。トリ

クロロ酢酸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 73）。 
 
 
２．国際機関等の評価 

（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。 
トリクロロ酢酸は、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。 
 

（３）WHO 飲料水水質ガイドライン 第 3版（参照 4）及び第 3版根拠文書（参照 3） 

トリクロロ酢酸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
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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、トリク

ロロ酢酸をグループ 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、トリクロロ酢酸は、遺伝毒性発がん物質ではない。 
ラットにおけるトリクロロ酢酸塩（trichloroacetate）の 2 年間飲水投与試験（参

照 32）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/日を基に、不確実係数 1,000 を用いて、TDI
を 32.5 µg/kg とした。不確実係数は、個体差及び種差の係数として 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及びその全病理組織学的

データがないことについての係数 10 の積に相当する。 
〔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、飲料水に 20％を割り当てると、トリクロロ酢酸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、もう一方で、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 経口 RfD：項目なし 

EPA（参照 6）では、F344 系ラットにおける 2 年間飲水投与試験（参照 32）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）とした。 
〔参考〕 

EPA（参照 6）では、Lifetime Health Advisory（Lifetime HA、生涯健康勧告値）

を下記の式により 0.021 mg/L（端数処理 0.02 mg/L）とした。 
Lifetime HA（mg/L）= DWEL×RSC 
DWEL（Drinking water equivalent level. mg/L） 
= RfD×BW／WI（Drinking water intake. 2 L/day） 

BW= adult body weight. 70 kg 
WI =Drinking water intake. 2 L/day 
RSC（Relative source contribution. 総曝露量の飲料水への配分）= 20％ 

 
また、Ten-day HA、Longer-Term HA を次の値とした。 

Ten-day HA=2.5 mg/L 
NOAEL 25 mg/kg 体重/日：マウスにおける 21 日間（3 週間）飲水投与試験で
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の肝毒性に基づく（参照 22） 
子ども体重：10 kg  子どもの飲料水消費：1 L/日 
不確実係数：100（種差 10×個人差 10） 

Longer-Term HA（子ども）=0.4 mg/L 
NOAEL 36.5 mg/kg 体重/日：ラットにおける 90 日間飲水投与試験での肝臓の

病理組織学的変化に基づく（参照 27） 
子ども体重：10 kg  子どもの飲料水消費：1 L/日 
不確実係数：1,000（種差 10×個人差 10×データベース不足 10） 

Longer-Term HA（成人）=1.3 mg/L 
NOAEL 36.5 mg/kg 体重/日：ラットにおける 90 日間飲水投与試験での肝臓の

病理組織学的変化に基づく（参照 27） 
成人体重：70 kg  成人の飲料水消費：2 L/日 
不確実係数：1,000（種差 10×個人差 10×データベース不足 10） 

 
 ② 発がん性 

トリクロロ酢酸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、トリクロロ酢酸

に点突然変異誘発性がないとみられることから、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 carcinogen））に分類されている（参

照 6）。 
 
（５）我が国における水質基準の見直しの際の評価（参照 1） 

トリクロロ酢酸は、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 Group3（ヒト発がん性物質として分類できない）に分類されている。

また、平成 4 年の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(De Angelo et al., 1997）、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 系ラット群に飲水中 0、0.05、0.5、5.0g/L（0、3.6、32.5、364 mg/kg 

/day）のトリクロロ酢酸を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

化が見られた。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

                                            
3 De Angelo et al., 1997（参照 32）には、「decrease in body weight」と記載されている。 
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32.5 mg/kg/day であった（De Angelo et al., 1997）。 
 
 
３．曝露状況 

平成 1９年度水道統計におけるトリクロロ酢酸の水道水の検出状況（表 24）は、原

水において、363 地点すべて水道法水質基準値（0.02mg/L）の 10％以下であった。 
一方、浄水においては、最高検出値が水質基準値の 10％超過～20％以下で 21 箇所

みられたが、それ以外はすべて水質基準値の 10％以下（5,833/5,854 地点）であった。 
 

表 24 水道水（原水・浄水）での検出状況（参照 74） 

 基準値に対する度数分布表 

10％

以下 

10％ 

超過 

20％ 

以下 

20％ 

超過 

30％ 

以下 

30％ 

超過 

40％ 

以下 

40％ 

超過 

50％ 

以下 

50％ 

超過 

60％ 

以下 

60％ 

超過 

70％ 

以下 

70％ 

超過 

80％ 

以下 

80％ 

超過 

90％ 

以下 

90％ 

超過

100％

以下 

100％

超過

浄

水

/ 

原

水

の

別 

水源種別 

測定

地点

数 ～

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)

～ 

全体 363 363 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

表流水 79 79 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

ダム湖沼 15 15 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

地下水 113 113 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

原

水 

その他 156 156 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

全体 5,854 5,833 21 0 0 0 0 0 0 0 0 0

表流水 1,033 1,030 3 0 0 0 0 0 0 0 0 0

ダム湖沼 304 297 7 0 0 0 0 0 0 0 0 0

地下水 3,206 3,198 8 0 0 0 0 0 0 0 0 0

浄

水 

その他 1,311 1,308 3 0 0 0 0 0 0 0 0 0

（平成 19年度調査結果） 

 

Ⅲ．調査結果のまとめ 

ヒトにおいては、トリクロロ酢酸に慢性的に経口曝露された時の毒性や発がん性に

関する知見はない。皮膚のピーリング処置や生殖器いぼへの塗布治療に用いると、紅

斑を生じ、圧痛を生じることがあることが報告されている。 
実験動物においては、亜急性及び慢性曝露における主たる標的臓器は肝臓である。

複数世代の生殖・発生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る。発がん性に関しては、B6C3F1系マウスにおける 60 週間（68 
mg/kg 体重/日）、82 週間（262 mg/kg 体重/日）、104 週間（68 mg/kg 体重/日）の

飲水投与試験で、いずれも肝腫瘍の増加が認められた。しかし、ラットにおける 2 年
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間飲水投与試験（364 mg/kg 体重/日）では、肝腫瘍の増加は認められなかった。IARC
は、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、

トリクロロ酢酸をグループ 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。 
遺伝毒性については、in vitro 試験は陰性と判断された。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。また、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、トリクロロ酢酸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、トリクロロ酢酸は、非発がん毒性に関する耐容一日摂取量（TDI）

を試算することが適切であると判断した。 
非発がん毒性について、最も低い用量で見られた影響は、マウスにおける 60 週間

飲水投与試験で見られた肝臓の絶対及び相対重量の増加、壊死の増加、パルミトイル

CoA 酸化酵素活性の増加、及び精細管の変性であり、LOAEL が 68 mg/kg 体重/日、

NOAEL が 8 mg/kg 体重/日であった。この NOAEL を基に、不確実係数 1,000（個体

差及び種差の係数として 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

験がないことについての係数 10）を適用して、トリクロロ酢酸の TDI は 8 µg/ kg 体

重/日と試算された。 
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表 25 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 NOAEL 
（mg/kg
体重/日）

LOAEL 
（mg/kg
体重/日） 

備考 

亜 
① 

マ ウ ス

B6C3F1

系雄 8 及

びラット

F344 系 
雄 6  

10 日 間

強制経口

投与 

肝相対重量及びシアン化物

非感受性パルミトイル CoA
酸化酵素活性の上昇(500) 

 500[W] 肝臓への影響

(W) 

② マウス 
B6C3F1

系雌雄 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]  

③ マウス 
B6C3F1

系雄 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) 
④ マウス 

B6C3F1

系雄 12 

14 日 間

飲水投与 
統計学的に有意な肝重量増

加(250) 
75[W,E] 250[E] 用量は飲水量

既定値から算

出(E) 
⑤ マウス 

B6C3F1
系雄 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) 

⑥ ラット 
Sprague-
Dawley
系雄 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]   

⑦ ラット 
雄 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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⑧ ラット 
Wistar 系 
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) 

⑨ ラット 
Sprague-
Dawley
系雄 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,E] 355[E]  

37 週 間

飲水投与 
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）(309) 

慢 
⑩ 

マウス 
B6C3F1

系雄： 11
～ 35 、

雌： 10 
52 週 間

飲水投与 
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(329)、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）(164-) 

 164[F] LOAEL は

EPA/IRIS ﾄﾞﾗ

ﾌﾄから引用 

⑪ マウス 
B6C3F1

系雌 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が有意

に上昇(262-) 

78[W,E] 262[E]  

⑫ マウス 
B6C3F1

系雄 50、
58、72 の

群 

60 週 間

飲水投与 
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

の萎縮(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] 
8[F] 

 
68[F] 

 
EPA/IRIS ﾄﾞﾗ

ﾌﾄから引用 
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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、

肝病変の発生頻度及び重篤

度の上昇(58-) 
⑬ ラット 

F344 系 
雌 50 

2 年間飲

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、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

⑭ 
ラット 
Long-Ev
ans 系 

妊娠 6 日

～ 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) 
⑮ ラット 

Sprague-
Dawley
系 19  

妊娠 6 日

～ 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) 
⑯ ラット 

Charles 
Foster 系 

妊娠 6 日

～ 15 日

強制経口

投与 

神経細胞のアポトーシスの

亢進、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  

⑰ ラット 
Sprague-
Dawley
系 

妊娠 1 日

～ 22 日

飲水投与 

体重増加抑制、吸収胚及び心

臓の軟組織奇形の増加(290)
 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]：US EPA、[F]：EPA/IRIS、無印：本報告 
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要  約 

 
 清涼飲料水の規格基準改正に係る化学物質として、ホウ素の健康影響について調査

を行った。 
調査した試験成績は、急性毒性試験（マウス、ラット、イヌ 等）、亜急性毒性試験

（マウス、ラット、イヌ）、慢性毒性試験及び発がん性試験（マウス、ラット、イヌ）、

生殖・発生毒性試験（マウス、ラット、ウサギ）、遺伝毒性試験等である。 
ヒトにおけるホウ素の健康影響に関する情報には、症例報告、および職業曝露や飲

料水からの摂取についての疫学調査がある。症例報告では、ホウ素は主として曝露部

位（胃腸、皮膚）に障害を起こすことが報告されている。疫学調査では、労働環境ま

たは飲料水からホウ素に高濃度曝露された男性を対象として生殖影響が調べられてお

り、男女比率への影響を示唆するようなデータも存在するが、ホウ素の生殖影響を明

確に示す結果は得られていない。 
実験動物においては、ホウ素は精巣毒性および発生毒性を示すことが報告されてい

る。発がん性については、実験動物を用いた研究で陽性を支持する証拠は得られてい

ない。また、遺伝毒性はない。 
以上のことから、ホウ素については耐容一日摂取量（TDI）を試算することが適切

であると判断した。 
 信頼性のある も低い NOAEL は、ラットの発生毒性試験における胎児の骨格奇形

に基づく値であり、ホウ素として 9.6 mg/kg 体重/日であった。 
 不確実係数については、デフォルト値 100（種差に関して 10、個体差に関して 10）
を適用するケースと、トキシコキネティクスデータを採用するケースが考えられた。

後者は個体差に関する不確実係数について、トキシコキネティクスに関しては妊婦の

腎臓からのホウ素のクリアランスデータから 1.8 を採用し、トキシコダイナミクスに

関するデフォルト値 3.2 と合わせて、6 とした。 
以上からホウ素の耐容一日摂取量（TDI）は、ケース 1（不確実係数 100：種差、

個体差ともデフォルト値 10）では 0.1 mg/kg 体重/日、ケース 2（不確実係数 60：種

差 10、個体差 6）では 0.16 mg/kg 体重/日と試算された。 
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Ⅰ．調査対象物質の概要 
 ホウ素は、「ほう素」や「硼素」などの表記を用いることがあるが、本報告では「ホ

ウ素」を用いることとする。 
 
１．用途 
自然水中に含まれることはまれであるが、火山地帯の地下水、温泉にはメタホウ酸

の形で含まれることがあり、また金属表面処理剤、ガラス、エナメル工業などで使用

されるので、工場排水から自然水に混入することがある（参照 1）。 
 
２．一般名 
ホウ素 
 

３．化学名 
IUPAC 
 和名：ホウ素 
 英名：boron 
CAS No.：7440-42-8 

 
４．元素名 
  B 
 
５．原子量 
  10.81 
 
６．物理化学的性状 （参照 1、参照 2）  

天然には、ホウ酸またはホウ酸塩として存在する。 
 

名称 ホウ素 ホウ酸 ホウ砂（10水和物）

分子式（分子量） B（10.81） H3BO3（61.83） Na2B4O7･10H2O
（381.43） 

物理的性状 黒色金属光沢を持つ
固体 

無臭で、無色の結晶 
あるいは粉末 

白色単斜昌 
 

沸点（℃） 4000℃   
融点（℃） 2075℃ 170.9℃ 75℃（分解） 
比重（水=1） 2.34 1.5 1.73（20℃） 
水溶解度 g/100 g（25℃） 不溶 5.80 3.17 

 
 
７．現行規制等 
（１）法令の規制値等    

水質基準値（mg/L）：1.0 
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水質管理目標値（mg/L）：なし 
環境基準値（mg/L）：1 （海域については適用しない） 
要監視項目指針値（mg/L）：なし 
その他の基準 

水道施設の技術的基準（mg/L）：1.0（海水等を原水とする場合） 
  薬品基準（mg/L）：0.1 
  資機材基準（mg/L）：0.1 
給水装置の構造及び材質の基準（mg/L）：0.1（水栓その他の末端の給水用具）、 

 1.0（末端以外の給水用具及び給水管） 
労働安全衛生法： 作業環境評価基準  なし 
食品衛生法： 食品、添加物等の規格基準（清涼飲料水の製造基準；ミネラルウ

ォーター類の原水）（mg/L）：30（ホウ酸として；ホウ素換算 5.2） 
  
（２）諸外国等の水質基準値またはガイドライン値 

WHO（mg/L）：0.5 （第 3 版） 
EU（mg/L）： 1.0 
US EPA（mg/L）： なし  
欧州大気質ガイドライン（参照 3）： なし 
その他基準： Codex Standard for Natural Mineral Waters（mg/L）； 

 5（calculated as B） 
 
 
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／IRIS のリスト、ATSDR の毒性学的プロフ

ァイル、初期リスク評価書等を基に、毒性に関する主な科学的知見を整理した（参照

4～14）。 
なお、本報告書Ⅱ.１.及び２.においては、ホウ素化合物の重量から換算したホウ素

元素としての重量を mg B と表記した。 
 
1. 毒性に関する科学的知見 

（１）体内動態 

① 吸収 
ホウ酸およびホウ砂（四ホウ酸ナトリウム）に曝露されたヒトまたは実験動物で

は、血液、組織、尿中のホウ素濃度の上昇、あるいは全身性中毒症状が見られるこ

とから、これらの化合物が消化管および気道から吸収されることが、多くの研究で

示されている（参照 4）。 
傷のない皮膚からの吸収はほとんどないが、傷のある皮膚からはかなりの量が吸

収される（参照 4）。 
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② 分布 
Fischer 系ラット（雄）にホウ酸（ホウ素として 61 mg B/kg 体重 ATSDR 換算）

を 7 日または 28 日間混餌投与し、ホウ素の体内分布を調べた試験がある。７日間

投与試験では、対照群での各組織での濃度は副腎を除き 4 μg/g 以下であったが、投

与群では、投与 1 日後で血漿、及び脂肪組織を除く脳・肝臓・腎臓・筋肉・生殖組

織等の軟組織のホウ素濃度は 2～20 倍に上昇していた。血漿および軟組織のホウ素

濃度は 3～4 日で定常状態（12～30 μg/g）に達したが、骨では 7 日間の投与期間を

通して増加し続け、非曝露に対し約 40 倍である 40～50 μg/g となった。これは血

漿中濃度の 2～3 倍で、体内で も高く、一方、脂肪組織中では、血漿中濃度の 20％
であった（参照 15）。ホウ酸投与を中止すると骨中のホウ酸濃度は急速に減少し、9
週間後には大幅に回復していた。その後の 5 ヶ月間も徐々に減少したが、完全な回

復には至らず、非曝露時の 3 倍程度までであった（参照 16）。28 日間投与試験でも

血液及び軟組織中のホウ素濃度は 4 日で定常状態（10～19 μg/g）に達していた。ま

た血液中のホウ素はほぼ全量が血漿中に存在していた（参照 16、17）。 
 

③ 代謝 
ホウ素は微量元素であり、体内では代謝されない。体内ではホウ酸として存在し、

これが尿中で検出される唯一の形態である（参照 11）。 
 

④ 排泄 
男性ボランティアにホウ酸水溶液を経口または静脈投与した試験で、尿中の回収

率は経口投与 96 時間後で 94％、静脈投与 120 時間後で 99％であり、半減期は両

者とも 24 時間以内であった。経口投与のホウ酸はほぼ完全に消化管から吸収され

（参照 18）、また投与経路にかかわらず 90％以上が尿から排泄されることが示され

た（参照 19）。 
 
公表されている文献データを評価した結果、ヒトの場合、種々の経路（食事、飲

料水、経口、静脈注射）により摂取されたホウ素の吸収率は 64～98％、除去率は

67～98％の範囲であり、ラットの場合も同様であった。また、投与量と血中ホウ素

濃度の関係を整理し算出したクリアランスは、ラットで 163 mL/kg 体重/時、ヒト

で 41 mL/kg 体重/時であり、両者のクリアランスの比は 4 であった。また、妊娠ラ

ットのクリアランスは 397 mg/kg 体重/時であった（参照 20）。 
 
妊婦のホウ素の腎クリアランスは、妊婦 15 人のデータから 1.02 mL/kg 体重/分

（66.1 mL/分）と算出された（参照 21（参照 9 より引用））。 
 
妊娠ラットにホウ素として 0.05～5 mg/kg 体重/日を強制投与した試験では、妊娠、

非妊娠ラットの血中濃度の半減期は 3.2、2.9 時間、クリアランスは 3.2～3.4、3.0
～3.2 mL/kg 体重/分であり、妊娠による腎クリアランスへの影響は認められなかっ

たとの報告もある（参照 22）。 
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WHO はラットとヒトにおけるクリアランスの比 3～4 は TDI（耐容 1 日摂取量）

算出の際に用いる種差の不確実係数 10 のうち、トキシコキネティクス要素のデフ

ォルト値（100.5 ≒ 3.2）（参照 23）に近いことを指摘している（参照 4）。 
（２）実験動物等への影響 

① 急性毒性試験 
ホウ酸またはホウ砂のマウスおよびラットにおける経口 LD50 は、ホウ素として

約 400～700 mg B/kg 体重の範囲である（参照 24、25）。 
モルモット、イヌ、ウサギおよびネコでは、経口 LD50はホウ素として 250～350 

mg B/kg 体重とされている（参照 24、26）。 
ホウ砂およびホウ酸を高用量で単回経口投与された動物の急性中毒症状として、

抑鬱状態、運動失調、痙攣、死亡が観察された。また、腎の変性および精巣萎縮も

見られた（参照 27）。 
 

② 亜急性毒性試験 
a. 13 週間亜急性毒性試験（マウス） 

B6C3F1系マウス（雌雄、各投与群 10 匹）におけるホウ酸（0、1,200、2,500、
5,000、10,000、20,000 ppm：ホウ素として雄 0、34、70、141、281、563 mg B/kg
体重/日、雌 0、47、97、194、388、776 mg B/kg 体重/日 EPA 換算）の 13 週間

混餌投与試験が行われた。20,000 ppm 群の雌雄で死亡率の増加、前胃の過角化及

び棘細胞増生がみられた。5,000 ppm 以上の群の雌雄で体重増加抑制、雄で精細管

の変性または萎縮が観察された。すべてのホウ酸投与群においてごく軽度ないし軽

度の脾臓の髄外造血が見られた（参照 28、29）。各投与群で認められた毒性所見を

表 1 に示す。 
EPA は本試験での LOAEL を脾臓の髄外造血に基づき雄：34 mg B/kg 体重/日、

雌：47 mg B/kg 体重/日とし、NOAEL は求められないとしている（参照 10）。 
 

表 1 マウス 13 週間亜急性毒性試験 

 
 

試験物質 投与群 雄 雌 

20,000 ppm 
(雄；563mg B/kg 体重/日、雌；
776mg B/kg 体重/日） 

死亡率増加（8/10） 
前胃の過角化及び棘細
胞増生 

死亡率増加（6/10） 
前胃の過角化及び棘細
胞増生 

10,000 ppm  
(雄；281mg B/kg 体重/日、雌；
388mg B/kg 体重/日） 

死亡例（1/10） 
 
 

 
 
 

5,000 ppm  
(雄；141mg B/kg 体重/日、 
雌；194mg B/kg 体重/日) 以上 

体重増加抑制 
精細管の変性または萎
縮 
 

体重増加抑制 
 
 

ホウ酸 

1,200 ppm  
(雄；34mg B/kg 体重/日、雌；
47mg B/kg 体重/日) 以上 

ごく軽度ないし軽度の
脾臓の髄外造血 

ごく軽度ないし軽度の
脾臓の髄外造血 
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b. 90 日間亜急性毒性試験（ラット） 

SD 系ラット（雌雄、各投与群 10 匹）におけるホウ酸またはホウ砂（ホウ素とし

て 0、52.5、175、525、1,750、5,250 ppm)の 90 日間混餌投与試験が行われた。 
ホウ酸投与試験での用量はホウ素として 0、3.9、13、38、124、500 mg B/kg 体

重/日（EPA 換算）であった。 高用量群では動物全数が 3～6 週間以内に死亡した。

525 ppm 群では部分的な精巣萎縮、1,750 ppm 群では完全な精巣の萎縮がみられた。

1,750 ppm 群の雌雄で浅速呼吸、眼の炎症、四肢の腫脹、四肢及び尾の表皮剥離、

体重増加抑制、体重減少、肝臓及び脾臓の重量減少がみられ、また、雄の腎臓、副

腎及び雌の卵巣の重量減少がみられた。 
ホウ砂投与試験での用量はホウ素として 0、4.0、14、42、125、455 mg B/kg 体

重/日（EPA 換算）であった。ホウ酸投与と同様に、 高用量群での全数死亡、525 
ppm 群での部分的な精巣萎縮、1,750 ppm 群での完全な精巣の萎縮がみられた。外

観、及び内臓重量変化についてもほぼ同様の所見であった（参照 25）。各投与群で

認められた毒性所見を表 2 に示す。 
EPA は精巣萎縮を基に、本試験の LOAEL を 1,750 ppm（124～125 mg B/kg 体

重/日）、NOAEL を 525 ppm（38～42 mg B/kg 体重/日）としている（参照 10）。 
 

表 2 ラット 90 日間亜急性毒性試験 

試験物質 投与群 雄 雌 

B 濃度 5,250 ppm 
(500 mg B/kg 体重/日） 

死亡（10/10） 
浅速呼吸、眼の炎症、四肢の腫
脹、四肢及び尾の表皮剥離、陰
嚢萎縮、体重増加抑制 

死亡（10/10） 
浅速呼吸、眼の炎症、四肢の腫
脹、四肢及び尾の表皮剥離、体
重増加抑制 

B 濃度 1,750 ppm  
(124 mg B/kg 体重/日） 

浅速呼吸、眼の炎症、四肢の腫
脹、四肢及び尾の表皮剥離、陰
嚢萎縮、体重増加抑制、体重減
少、肝臓、脾臓、腎臓、副腎、
精巣の重量低下 
精巣の完全萎縮 
副腎皮質の脂質含有量増加、網
状帯細胞領域の拡大 

浅速呼吸、眼の炎症、四肢の腫
脹、四肢及び尾の表皮剥離、体
重増加抑制 
体重減少、肝臓、脾臓、卵巣の
重量低下 
 

ホウ酸 

B 濃度 525 ppm 
(38 mg B/kg 体重/日） 

精巣の部分的萎縮  

B 濃度 5,250 ppm 
(455 mg B/kg 体重/日） 

死亡（10/10） 
浅速呼吸、眼の炎症、四肢の腫
脹、四肢及び尾の表皮剥離、陰
嚢萎縮、体重増加抑制 

死亡（10/10） 
浅速呼吸、眼の炎症、四肢の腫
脹、四肢及び尾の表皮剥離、体
重増加抑制 

B 濃度 1,750 ppm  
(125 mg B/kg 体重/日） 

浅速呼吸、眼の炎症、四肢の腫
脹、四肢及び尾の表皮剥離、陰
嚢萎縮、体重増加抑制 
体重減少、脳、肝臓、脾臓、腎
臓、精巣の重量低下 
精巣の完全萎縮 
副腎皮質の脂質含有量増加、網
状帯細胞領域の拡大 

浅速呼吸、眼の炎症、四肢の腫
脹、四肢及び尾の表皮剥離 
 
体重減少、肝臓、脾臓、副腎、
卵巣の重量低下 
 
副腎皮質の脂質含有量増加、網
状帯細胞領域の拡大 

ホウ砂 

B 濃度 525 ppm 
(42 mg B/kg 体重/日） 

精巣の部分的萎縮  
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c. 90 日間亜急性毒性試験（イヌ） 

ビーグル犬（雌雄、各投与群 5 匹）におけるホウ酸またはホウ砂(ホウ素として 0、
17.5、175、1,750 ppm)の 90 日間混餌投与試験が行われた。ホウ酸投与試験での

用量は、雄で 0、0.34、4.1、32 mg B/kg 体重/日、雌で 0、0.25、2.6、23 mg Ｂ/kg
体重/日（EPA 換算）であった。175 ppm 以上の群で精巣相対重量の減少がみられ

た。病理組織検査では、175 ppm 以下の群では精巣の異常所見は見られなかったが、

1,750 ppm 群では重度の精巣萎縮が認められた。また、高用量群の雄に甲状腺の相

対重量の減少、雌に肝臓相対重量の増加が見られた。 
ホウ砂投与試験での用量は、雌雄ともに 0、0.46、4.2、35 mg B/kg 体重/日（EPA

換算）であった。175 ppm 以下の群における精巣の病理組織検査所見については触

れられていないが、1,750 ppm 群で重度の精巣萎縮が見られた。1,750 ppm 群では

この他、雄に甲状腺相対重量の減少、雌に脳相対重量の減少、また雌雄にヘマトク

リット値及びヘモグロビン量の減少がみられたが、その他の一般状態または組織病

理検査における毒性所見は報告されていない（参照 25）。各投与群で認められた毒

性所見を表 3 に示す。 
EPA は本試験の LOAEL を 1,750 ppm（23～35 mg B/kg 体重/日）、NOAEL を

175 ppm（2.6～4.2 mg B/kg 体重/日）としている。しかし、精巣毒性の用量-反応

直線は非常な急勾配であることが他の動物試験でのNOAELとLOAELから明らか

であり、本試験での NOAEL と LOAEL の 10 倍の相違は、正しい用量-反応関係を

示すものではないことが示唆されると指摘している（参照 10）。 
 

表 3 イヌ 90 日間亜急性毒性試験 

 
 

③ 慢性毒性試験及び発がん性試験 
a. 2 年間慢性毒性/発がん性併合試験（マウス） 

B6C3F1系マウス（雌雄、各投与群 50 匹）におけるホウ酸（0、2,500、5,000 ppm：

0、275、550 mg/kg 体重/日 著者らによる換算；ホウ素として 0、48、96 mg B/kg
体重/日）の 2 年間（103 週間）混餌投与試験が行われた。高低両用量群とも、雄に

有意な死亡率の増加がみられた。5,000 ppm 群の雌雄で体重増加抑制がみられた。

試験物質 投与群 雄 雌 
B 濃度 1,750 ppm 
(雄；32 mg B/kg 体重、雌；
23 mg B/kg 体重） 

死亡（1/5） 
精巣萎縮 
甲状腺相対重量減少 

肝臓相対重量減少 ホウ酸 

B 濃度 175 ppm  
(雄；4.1 mg B/kg 体重、 
雌；2.6 mg B/kg 体重）以上

精巣相対重量減少  

ホウ砂 B 濃度 1,750 ppm 
(雌雄；35 mg B/kg 体重） 

精巣萎縮 
甲状腺相対重量減少 
ヘマトクリット値及びヘ
モグロビン量減少 

脳相対重量減少 
ヘマトクリット値及びヘモグ
ロビン量減少 
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病理組織学的所見として両用量群の雄で精巣の萎縮、高用量群の雄で精巣間細胞の

過形成が認められた。精巣の萎縮は、精細管からの精原細胞、一次・二次精母細胞、

精細胞、精子の消失と、それに伴うセルトリ細胞のみからなる精細管の出現・増加

などにより判断された。ホウ酸投与による腫瘍発生頻度の上昇は認められなかった

（参照 28、29）。各投与群で認められた毒性所見を表 4 に示す。 
NTPは、本試験での雌雄B6C3F1系マウスへの 2,500、5,000 ppm（48、96 mg B/kg

体重/日）のホウ酸投与に関し「発がん性の証拠はない」と結論している（参照 28、
参照 29）。 

 
表 4 マウス 2年間慢性毒性/発がん性併合試験 

 
 

b. 2 年間慢性毒性試験（ラット） 

Sprague-Dawley 系ラット（雌雄、各投与群 35 匹）におけるホウ砂およびホウ

酸（ホウ素として 0、117、350、1,170 ppm：0、5.9、18、59 mg B/kg 体重/日 WHO
換算）の 2 年間混餌投与試験が行われた。ホウ酸投与試験では 1,170 ppm 群の雌雄

で、被毛の粗剛、尾の鱗状化、円背位、足の肉趾の腫脹と落屑、足指の爪の異常伸

長、眼瞼炎症、血様眼脂及び体重増加抑制など、雄で精巣の絶対及び相対重量の低

下、精上皮及び精細管の萎縮が、雌でヘマトクリットとヘモグロビン濃度の有意な

低値が見られた。117、350 ppm 投与群では、一般症状、行動、成長、摂餌、血液

学的検査、血清生化学的検査、組織学的検査結果のいずれにおいても統計学的に有

意な影響は認められなかった。 
ホウ砂投与でも 1,170 ppm 群の雌雄にホウ酸投与と同様の一般症状及びヘマト

クリットとヘモグロビン濃度の有意な低値、雄に精巣異常がみられた。117、350 
ppm 投与群では、ホウ酸同様、有意な影響は認められなかった（参照 25）。各投与

群で認められた毒性所見を表 5 に示す。 
著者らは、本試験、及び後述の生殖毒性試験結果などから、ラットに対する慢性

毒性及び生殖毒性の NOEL をホウ素換算 350 ppm（18 mg B/kg 体重/日）としてい

る。 
EPA は本試験の NOAEL を 18 mg B/kg 体重/日、LOAEL を 59 mg B/kg 体重/

日（参照 10）、初期リスク評価書（参照 12）では NOAEL を 18 mg B/kg 体重/日と

判断している。 
本試験について NTP は、ホウ酸はラットに対し発がん性がないことを示す適切

試験物質 投与群 雄 雌 

B 濃度 5,000 ppm 
(96 mg B/kg 体重/日） 

体重増加抑制 
精巣間細胞の過形成 

 
体重増加抑制 

ホウ酸 

B 濃度 2,500 ppm 
(48 mg B/kg 体重/日) 
以上 

死亡率の増加 
精巣の萎縮（精細管からの精
原細胞、一次・二次精母細胞、
精細胞、精子の消失と、それ
に伴うセルトリ細胞のみか
らなる精細管の出現・増加）
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なデータであると結論付けている（参照 28）が、EPA は病理組織検査が行われた

組織は限られており、腫瘍に関する所見の記載も無いことから、発がん試験として

デザインされたものではない（参照 10）としている。 
 

表 5 ラット 2年間慢性毒性試験 

 

 

c. 2 年間慢性毒性試験（イヌ） 

ビーグル犬（雌雄、各投与群 4 匹）におけるホウ酸またはホウ砂（ホウ素として

0、58、117、350 ppm：0、1.5、2.9、8.8 mg B/kg 体重/日 WHO 換算）の 2 年

間混餌投与試験が行われた。投与に関連した変化は見られなかった（参照 25）。結

果を表 6 に示す。 
 

表 6 イヌ２年間慢性毒性試験 

 
 

d. 38 週間亜急性毒性試験（イヌ）1 

上記試験の追加試験として、ビーグル犬（雌雄、各投与群 4 匹）におけるホウ酸

またはホウ砂（ホウ素として 1,170 ppm：29 mg B/kg 体重/日 WHO 換算）の 38

                                            
1 本試験は 38週間の試験であり慢性毒性試験ではないが、上記 cの追加試験であるため、続けて記載

した。 

試験物質 投与群 雄 雌 

ホウ酸 B 濃度 1,170 ppm 
(59 mg B/kg 体重/日） 

被毛の粗剛、尾の落屑化、円背
位（背湾姿勢）、足の肉趾の腫
脹と落屑、足指の爪の異常伸
長、眼瞼炎症、血様眼脂及び体
重増加抑制 
精巣の絶対及び相対重量低下 
精上皮及び精細管の萎縮 

被毛の粗剛、尾の落屑化、円背
位（背湾姿勢）、足の肉趾の腫
脹と落屑、足指の爪の異常伸
長、眼瞼炎症、血様眼脂及び体
重増加抑制 
ヘマトクリット値、ヘモグロビ
ン濃度の低下 

ホウ砂 B 濃度 1,750 ppm 
(59 mg B/kg 体重/日） 

被毛の粗剛、尾の落屑化、円背
位（背湾姿勢）、足の肉趾の腫
脹と落屑、足指の爪の異常伸
長、眼瞼炎症、血様眼脂及び体
重増加抑制 
ヘマトクリット値、ヘモグロビ
ン濃度の低下 
精巣の絶対及び相対重量低下 
精上皮及び精細管の萎縮 

被毛の粗剛、尾の落屑化、円背
位（背湾姿勢）、足の肉趾の腫
脹と落屑、足指の爪の異常伸
長、眼瞼炎症、血様眼脂及び体
重増加抑制 
ヘマトクリット値、ヘモグロビ
ン濃度の低下 

試験物質 投与群 雄 雌 

ホウ酸 B 濃度 58 ppm  
(1.5 mg B/kg 体重/日)  
以上 

投与に関連した変化なし 投与に関連した変化なし 

ホウ砂 B 濃度 58 ppm  
(1.5 mg B/kg 体重/日)  
以上 

投与に関連した変化なし 投与に関連した変化なし 
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週間混餌投与試験が行われた。本試験では、26 週で 2 匹、38 週で 1 匹、38 週の投

与後 25 日間の回復期間後に 1 匹の剖検が行われた。26 週時点で、ホウ酸投与群に

精子形成不全と精細管上皮の萎縮、ホウ砂投与群に重度の精巣萎縮及び精子形成不

全がみられた。投与後に 25 日間の回復期間を設けたホウ酸、ホウ砂投与各１匹の

うち 1 匹（いずれの投与か不詳）に精巣病変の回復が認められた（参照 25、参照

30（参照 10 より引用））。なお、雌に関する所見の記載はない。各投与群で認めら

れた毒性所見を表 7 に示す。 
WHO は、ビーグル犬を用いた試験に関し動物数が少ないうえに数が不揃いのた

め（剖検を行った 3 時点においていずれも 1 または 2 匹）、統計解析には不十分で

あるとしている（参照 4）。 
 

表 7  イヌ 38 週間亜急性毒性試験 

 
WHO は、上記の c、d の試験は、GLP（優良試験所基準）の施行以前のものであ

るため、試験に対する信頼性は十分でなく、次の理由からリスク評価に含めるには

適当でないと指摘している（参照 4）。すなわち、（1）供試動物の数が少なくかつ不

揃いであること、（2）対照群に種々の病変が現れておりバックグラウンドが多様な

ため、処理による影響を明確にできないこと、（3）GLP 施行前であったこと、（4）
近の科学的に質の高い研究で、同様のホウ素摂取レベルのケース（参照 31、参照

32：後述）での新しい知見が得られていること等である。 
 
 

④ 神経毒性試験 
神経毒性試験に関する報告は得られなかった。 

 
⑤ 免疫毒性試験 
免疫毒性試験に関する報告は得られなかった。 

 
⑥ 生殖・発生毒性試験 
② 亜急性毒性試験、③ 慢性毒性試験で言及したマウス、ラット、イヌを用いた

諸試験に、精巣への影響が所見として報告されているが、このほかにもマウス、ラ

ット、ウサギを用いた生殖毒性試験で精巣病変の発生が多数報告されている。 

試験物質 投与群 雄 雌 

ホウ酸 B 濃度 1,170 ppm 
(29 mg B/kg 体重/日） 

26 週 
 精子形成不全 
 精細管上皮の萎縮 

（記載なし） 

ホウ砂 B 濃度 1,170 ppm 
(29 mg B/kg 体重/日） 

26 週 
 重度の精巣の萎縮、 
 精子形成不全 

（記載なし） 

ホ ウ 酸
ま た は
ホウ砂 

B 濃度 1,170 ppm 
(29 mg B/kg 体重/日） 

38 週投与後 25 日回復期間 
 精巣異常の回復（1/2） 
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また、胎児への影響を調べた試験では、骨格異常が多数報告されている。その他、

毒性発現メカニズムを解明するための試験等、生殖・発生毒性に関連した試験もい

くつか報告されている。 
a. 13 週間亜急性毒性試験（マウス）2 

B6C3F1系マウス（雌雄、各投与群 10 匹）におけるホウ酸（0、1,200、2,500、
5,000、10,000、20,000 ppm：ホウ素として雄 0、34、70、141、281、563 mg B/kg
体重/日、雌 0、47、97、194、388、776 mg B/kg 体重/日 EPA 換算）の 13 週間

混餌投与試験が行われた。生殖毒性所見として 5,000 ppm 以上の群の雄で精細管の

変性または萎縮が観察された（参照 28、29）。各投与群で認められた毒性所見を表

8 に示す。 
 

表 8 マウス 13 週間亜急性毒性試験 

 
 

b. 2 年間慢性毒性/発がん性併合試験（マウス）3 

B6C3F1系マウス（雌雄、各投与群 50 匹）におけるホウ酸（0、2,500、5,000 ppm：

0、275、550 mg/kg 体重/日 著者らによる換算；ホウ素として 0、48、96 mg B/kg
体重/日）の 2 年間（103 週間）混餌投与試験が行われた。生殖毒性所見として両用

量群の雄で精巣の萎縮、高用量群の雄で精巣間細胞の過形成が認められた。精巣の

萎縮は、精細管からの精原細胞、一次・二次精母細胞、精細胞、精子の消失と、そ

れに伴うセルトリ細胞のみからなる精細管の出現・増加などにより判断された。（参

照 28、29）。各投与群で認められた毒性所見を表 9 に示す。 
 

表 9 マウス 2年間慢性毒性/発がん性併合試験 

 

 

c. 三世代生殖発生毒性試験（ラット）  

Sprague-Dawley 系ラット（雌雄、各投与群雄 8 匹、雌 16 匹）におけるホウ砂

                                            
2 ② 亜急性毒性試験 a. から生殖毒性関連部分を再掲 
3 ③ 慢性毒性試験 a. から生殖毒性関連部分を再掲 

試験物質 投与群 雄 雌 
ホウ酸 5,000 ppm  

(雄；141mg B/kg 体重/日、雌；
194mg B/kg 体重/日) 以上 

精細管の変性または萎縮 
 

 

試験物質 投与群 雄 雌 

5,000 ppm 
(96 mg B/kg 体重/日） 

精巣間細胞の過形成  
 

ホウ酸 

2,500 ppm 以上 
(48 mg B/kg 体重/日） 

精巣の萎縮（精細管からの精
原細胞、一次・二次精母細胞、
精細胞、精子の消失と、それ
に伴うセルトリ細胞のみか
らなる精細管の出現・増加）
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またはホウ酸（ホウ素として 0、117、350、1,170 ppm：0、5.9、17.5、58.5 mg B/kg
体重/日 WHO 換算）の三世代混餌投与試験が行われた。その結果、ホウ砂及びホ

ウ酸投与のいずれも、1,170 ppm 群は不妊であり、雄では、精巣萎縮および無精子、

雌では排卵減少が見られた。また、この群の雌を対照群の雄と交配させたところ妊

娠はみられなかった。一方、117、350 ppm 群ではホウ素投与による生殖・授乳、

児動物の体重・外観への悪影響はみられなかった。 
著者らは、この試験の NOEL はホウ素濃度 350 ppm（17.5 mg B/kg 体重/日：

WHO による換算）であるとしている（参照 25）。各投与群で認められた毒性所見

を表 10 に示す。 
 

表 10 ラット三世代生殖発生毒性試験 

 

 

d. 90 日間亜急性毒性試験（ラット）4 

SD 系ラット（雌雄、各投与群 10 匹）におけるホウ酸またはホウ砂（ホウ素とし

て 0、52.5、175、525、1,750、5,250 ppm）の 90 日間混餌投与試験で、以下の生

殖毒性所見が見られた。 
ホウ酸投与の雄では 525 ppm 群では部分的な精巣萎縮、1,750 ppm 群では完全

な精巣の萎縮がみられ、雌では 1,750 ppm 群に卵巣の重量減少がみられた。なお、

高用量では全数死亡であった。 
ホウ酸投与と同様に、 高用量群では全数死亡、525 ppm 群での部分的な精巣萎

縮、1,750 ppm 群での完全な精巣の萎縮がみられた。（参照 25）。各投与群で認めら

れた毒性所見を表 11 に示す。 
 

表 11 ラット 90 日間亜急性毒性試験 

試験物質 投与群 雄 雌 

B 濃度 1,750 ppm  
(124 mg B/kg 体重/日） 

精巣の重量低下 
精巣の完全萎縮 

卵巣の重量低下 
 

ホウ酸 

B 濃度 525 ppm 
(38 mg B/kg 体重/日） 

精巣の部分的萎縮  

B 濃度 1,750 ppm  
(125 mg B/kg 体重/日） 

精巣の重量低下 
精巣の完全萎縮 

卵巣の重量低下 
 

ホウ砂 

B 濃度 525 ppm 
(42mg B/kg 体重/日） 

精巣の部分的萎縮  

 

 

                                            
4 ② 亜急性毒性試験 b. から生殖毒性関連部分を再掲 

試験物質 投与群 雄 雌 

ホウ酸 B 濃度 1,170 ppm 
(58.5 mg B/kg 体重/日） 

精巣萎縮および無精子 排卵減少 
不妊（対照群の雄と交配させた場合）

ホウ砂 B 濃度 1,170 ppm 
(58.5 mg B/kg 体重/日） 

精巣萎縮および無精子 排卵減少 
不妊（対照群の雄と交配させた場合）
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e. 2 年間慢性毒性試験（ラット）5 

Sprague-Dawley 系ラット（雌雄、各投与群 35 匹）におけるホウ砂およびホウ

酸（ホウ素として 0、117、350、1,170 ppm：0、5.9、18、59 mg B/kg 体重/日 WHO
換算）の 2 年間混餌投与試験で、以下の生殖毒性所見が見られた。ホウ酸投与試験

では 1,170 ppm 群の雄で精巣の絶対及び相対重量の低下、精上皮及び精細管の萎縮

がみられた。 
ホウ砂投与でも 1,170 ppm 群の雄に精巣異常がみられた（参照 25）。各投与群で

認められた毒性所見を表 12 に示す。 
 

表 12 ラット 2年間慢性毒性試験 

 
 

f. 生殖毒性試験（ラット） 

Sprague-Dawley 系ラット（雄、各投与群 8 匹、110～112 日齢）におけるホウ酸

（ホウ素として 0、44、87、175、350 mg B/kg 体重）の生殖毒性試験が行われた。

ホウ酸は 1 日のみ（2 回にわけて）経口投与し、投与後 14 日に剖検した。精巣およ

び精巣上体の病理組織検査の結果、350および 175 mg B/kg体重群では、排精障害、

精巣上体での精子形態異常および精巣上体頭部での精子数減少が観察された。 
著者らはこの試験の NOEL は、ホウ素として 87 mg B/kg 体重としている（参照

33）。各投与群で認められた毒性所見を表 13 に示す。 
 

表 13 ラット生殖毒性試験 

 
 

g. 生殖毒性試験（ラット） 

Sprague-Dawley 系ラット（雄、各投与群 18 匹）におけるホウ砂（ホウ素とし

て 0、500、1,000、2,000 ppm：0、25、50、100 mg B/kg 体重/日 著者らによる

換算）の 30 日または 60 日間混餌投与試験が行われた。1,000 および 2,000 ppm 群

で精巣及び精巣上体重量の有意な減少、精細管径の減少や精母細胞、精細胞および

精子の減少が用量依存的に認められた。精細管径の減少は 500 ppm で 60 日投与し

た群にも見られた。この形態変化と関連して、減数分裂後の生殖細胞のマーカーで

                                            
5 ③ 慢性毒性試験 b. から生殖毒性関連部分を再掲 

試験物質 投与群 雄 雌 

ホウ酸 B 濃度 1,170ppm 
(59mg B/kg 体重/日） 

精巣の絶対及び相対重量低下 
精上皮及び精細管の萎縮 

 

ホウ砂 B 濃度 1,750ppm 
(59mg B/kg 体重/日） 

精巣の絶対及び相対重量低下 
精上皮及び精細管の萎縮 

 

試験物質 投与群 雄 

ホウ酸 175 mg B/kg 体重以上 排精障害、精巣上体での精子形態異常および精巣上体頭部での
精子数減少 
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あるヒアルロニダーゼ、ソルビトール脱水素酵素、乳酸脱水素酵素アイソザイム X
の比活性低下と、減数分裂前の精原細胞に関連するグリセルアルデヒド三リン酸脱

水素酵素、リンゴ酸脱水素酵素の比活性の上昇、及び血漿中の卵胞刺激ホルモン濃

度の上昇が用量依存的かつ有意に認められた。 
ホウ素の投与後、雌と交配し受精能力を検査した。1,000 および 2,000 ppm 群で

受精能力の低下ないし消失が認められた。受精能力は 2,000 ppm を 60 日投与した

群を除きその後回復したが、 高投与群では 8 ヵ月後も回復せず、交尾行動は正常

であったが、妊娠はしなかった（参照 34）。各投与群で認められた毒性所見を表 14
に示す。 

EPA は精巣への毒性に基づき、本試験の LOAEL を 50 mg B/kg 体重/日、NOAEL
を 25 mg B/kg 体重/日としている（参照 10）。 

 
表 14 ラット生殖毒性試験 

試験物質 投与群 投与期間 雄 

30 日 精巣上体重量減少 
精母細胞、精細胞、精子の顕著な減少 
受精能力の低下（投与後 6 週間は受精能力消失、
その後も対照群の 25～50％） 

ホウ砂 B 濃度 2,000 ppm 
(100 mg B/kg 体重/日） 

60 日 精巣、精巣上体重量減少 
精母細胞、精細胞、精子の完全な無形成 
精細管径の減少 
受精能力の消失（投与後 8 ヶ月間まで観察） 

30 日 精巣上体重量減少 
精母細胞、精細胞、精子の減少 
受精能力の低下（投与後 4 週間後には対照群の
80％程度に回復） 

B 濃度 1,000 ppm 
(50 mg B/kg 体重/日） 

60 日 精巣、精巣上体重量減少 
精母細胞、精細胞、精子の大部分の消失 
精細管径の減少 
受精能力の低下（投与後 5～6 週間後には対照群
の 60～80％に回復） 

30 日 異常所見なし 

ホウ砂 

B 濃度 500 ppm 
(25mg B/kg 体重/日） 60 日 精細管径の減少 

 
 

h. 生殖毒性試験（ラット） 

Fischer 344 系ラット（雄、各投与群 6 匹）におけるホウ酸（0、3,000、4,500、
6,000、9,000 ppm：0、26、38、52、68 mg B/kg 体重/日 著者らによる換算）の

9 週間混餌投与試験が行われ、投与終了後 大 32 週間まで回復状態が観察された。

3,000 および 4,500 ppm 群では排精の抑制、6,000 および 9,000 ppm 群では時間経

過とともに排精抑制から精巣萎縮への進行が認められた。これらの病変発現には精

巣中ホウ素濃度の閾値があり、排精抑制は 5.6 μg B/g 精巣、精巣萎縮は 11.9 μg B/g
精巣であった。投与期間を通して、精巣でのホウ素蓄積はなく、精巣中ホウ素濃度

は血中ホウ素濃度を超えることはなかった。投与終了後には、すべての用量群にお
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いて、血清および精巣ホウ素濃度はバックグラウンドレベルまで回復した。4,500 
ppm 群における排精の抑制は投与終了後 16 週までに回復したが、6,000 および

9,000 ppm 群の精巣萎縮は投与終了後 大 32 週まで回復しなかった（参照 31）。
各投与群で認められた毒性所見を表 15 に示す。 

EPA は本試験の LOAEL を 26 mg B/kg 体重/日としている（参照 10）。 
 

表 15 ラット生殖毒性試験 
雄 

試験物質 投与群 
所見 

精巣中ホウ素濃度 
（9週間後） 

9,000 ppm 
(68 mg B/kg 体重/日） 

重度の排精抑制（2 週～） 
精巣の萎縮（5 週～ 
精巣の完全な萎縮（6 週） 
精巣萎縮は投与終了後 32 週間でも回
復せず 

15.1 μg/g 

6,000 ppm 
(52 mg B/kg 体重/日） 

重度の排精抑制（2 週～） 
精巣の萎縮（7 週～ 
精巣の完全な萎縮（9 週）  
精巣萎縮は投与終了後 32 週間でも回
復せず 

11.9 μg/g 

4,500 ppm 
(38 mg B/kg 体重/日） 

重度の排精抑制（2 週～） 
排精抑制は投与終了後 16 週間で回復

8.8 μg/g 

ホウ酸 

3,000 ppm 
(26 mg B/kg 体重/日） 

軽度の排精抑制（5 週～） 5.6 μg/g 

 
 

i. 生殖毒性試験（ラット） 

精巣病変の進行を調べる目的で、Fischer 344 系ラット（雄）にホウ酸（9,000 
ppm：61 mg B/kg 体重/日 著者らによる換算）を混餌投与し、投与開始後 4～28
日の間に剖検する試験が行われた。ホウ酸摂取量は 348 mg/kg 体重（61 mg B/kg
体重/日）であった。剖検は、各回、投与群 6 匹、対照群 4 匹について実施した。顕

微鏡観察では、投与４日では異常は見られなかったが、７日では投与群の半数、10
日では全数に排精抑制がみられ、28 日では、すべてのラットの精細管で精母細胞お

よび精子細胞の有意な減少がみられた。血清テストステロン濃度は 4 日以降に有意

な減少がみられた（参照 17）。各投与期間で認められた毒性所見を表 16 に示す。 
 

表 16 ラット生殖毒性試験 

 

試験物質 投与群 投与期間 雄 

4 日 顕微鏡観察で異常所見なし 
4 日以降 血清テストステロン濃度減少 
7 日 排精抑制（3/6） 
10 日 排精抑制（6/6） 

ホウ酸 9,000 ppm 
(61 mg B/kg 体重/日） 

28 日 排精抑制 
精細管での精母細胞および精子細胞の有意な減少 
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j. 90 日間亜急性毒性試験（イヌ）6 

ビーグル犬（雌雄、各投与群 5 匹）におけるホウ酸またはホウ砂（ホウ素として

0、17.5、175、1,750 ppm）の 90 日間混餌投与試験で以下の生殖毒性所見が見ら

れた。ホウ酸 175 ppm 以上の群で精巣相対重量の減少、1,750 ppm 群では重度の

精巣萎縮が認められた。 
ホウ砂 1,750 ppm 群で重度の精巣萎縮が見られた（参照 25）。各投与群で認めら

れた毒性所見を表 17 に示す。 
 

表 17 イヌ亜急性毒性試験 

 
 

k. 2 年間慢性毒性試験及び 38 週間追加試験（イヌ）7 

ビーグル犬（雌雄、各投与群 4 匹）におけるホウ酸及びホウ砂（ホウ素として 0、
58、117、350 ppm）の 2 年間混餌投与試験では、生殖毒性所見は見られなかった。

追加として実施したホウ酸及びホウ砂（ホウ素として 1,170 ppm：29 mg B/kg 体

重/日 WHO 換算）の 38 週間混餌投与試験では、26 週時点で、ホウ酸投与群に精

子形成不全と精細管上皮の萎縮、ホウ砂投与群に重度の精巣萎縮及び精子形成不全

がみられた。投与後に 25 日間の回復期間を設けたホウ酸、ホウ砂投与各１匹のう

ち 1 匹（いずれの投与か不詳）に精巣病変の回復が認められた（参照 25、参照 30
（参照 10 より引用））。なお、雌に関する所見の記載はない。各投与群で認められ

た毒性所見を表 18 に示す。 
 

表 18 イヌ 38 週間追加(亜急性毒性)試験 

                                            
6 ③ 亜急性毒性試験 c. から生殖毒性関連部分を再掲 
7 ③ 慢性毒性試験 c.,d. から生殖毒性関連部分を再掲 

試験物質 投与群 雄 雌 

B 濃度 1,750 ppm 
(雄；32 mg B/kg 体重、 
雌；23 mg B/kg 体重） 

精巣萎縮 
 

 ホウ酸 

B 濃度 175 ppm  
(雄；4.1 mg B/kg 体重、 
雌；2.6 mg B/kg 体重) 以上

精巣相対重量減少  

ホウ砂 B 濃度 1,750 ppm 
(雌雄；35 mg B/kg 体重） 

精巣萎縮  

試験物質 投与群 雄 雌 

ホウ酸 B 濃度 1,170ppm 
(29mg B/kg 体重/日） 

26 週 
 精子形成不全 
 精細管上皮の萎縮 

 

ホウ砂 B 濃度 1,170ppm 
(29mg B/kg 体重/日） 

26 週 
 重度の精巣の萎縮、 
 精子形成不全 

 

ホ ウ 酸
ま た は
ホウ砂 

B 濃度 1,170ppm 
(29mg B/kg 体重/日） 

38 週投与後 25 日回復期間 
 精巣異常の回復（1/2） 
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l. 発生毒性試験（マウス） 

Swiss（CD-1）系マウス（雌、各投与群 28～29 匹）におけるホウ酸（0、0.1、
0.2、0.4％：0、248、452、1,003 mg/kg 体重/日 著者らによる換算；ホウ素とし

て 0、43、79、175 mg B/kg 体重/日）の妊娠 0～17 日の混餌投与試験が行われた。

母動物では 0.1％以上の群で軽度の腎臓障害、0.4％群で体重の増加抑制、腎臓相対

重量の増加がみられた。児動物では 0.2％以上の群で胎児体重の減少、0.4％群で吸

収胚の発生頻度および一腹あたり奇形発生頻度の増加がみられた。奇形は主に第 13
肋骨の短縮であった。一方、第 1 腰椎での痕跡状過剰肋骨または腰肋の発生（解剖

的変異）は逆に減少していた。 
著者らは、本試験において母動物毒性に関する NOAEL は把握できないが、発生

毒性に関する NOAEL は 248 mg/kg 体重/日（ホウ素換算 43 mg B/kg 体重/日）と

している（参照 35）。各投与群で認められた毒性所見を表 19 に示す。 
 

表 19 マウス発生毒性試験 

 
 
m. 発生毒性試験（ラット） 

Sprague-Dawley 系ラット（雌、各投与群 29 匹）におけるホウ酸（0、0.1、0.2、
0.4％：0、78、163、330 mg/kg 体重/日 著者らによる換算；ホウ素として 0、14、
29、58 mg B/kg 体重/日）の妊娠 0～20 日の混餌投与試験が行われた。また、追加

群（各投与群 14 匹）としてホウ酸（0、0.8％：0、539 mg/kg 体重/日 著者らによ

る換算；ホウ素として 0、94 mg B/kg 体重/日）を妊娠 6～15 日に混餌投与した（用

量設定試験において妊娠 0 日からの 0.8％投与は胎児死亡率が極めて大きかったた

め、着床前胚損失及び胚死亡率を低下させるべく妊娠 6～15 日間にのみ投与）。追

加群を含むすべての投与群において、一腹当たり平均胎児体重は対照群に比べて用

量依存的かつ有意に減少した。0.2％以上の群では、一腹あたりの奇形胎児発生頻度

および、1 例以上の奇形胎児を生じた腹数の割合が有意に増加した。 も多く見ら

れた奇形は側脳室の拡張および第 13 肋骨の無形成または短縮であり、その他、眼、

中枢神経系（CNS）、心血管系および中軸骨格の異常など広範にわたっていた。0.8％

試験物質 投与群 投与期間 母動物 児動物 

0.4％ 
(175 mg B/kg 体重/日） 

体重の増加抑制、腎臓
相対重量の増加 

吸収胚の発生頻度増加 
一腹の奇形発生頻度の増
加 
（奇形は主に第 13 肋骨の
短縮）  

0.2％  
(79 mg B/kg 体重/日) 以上 

 胎児体重の減少 

ホウ酸 

0.1％ 
(43 mg B/kg 体重/日) 以上 

妊娠 
0～17 日

軽度の腎臓障害（用量
依存性の尿細管の拡張
/再生） 
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群では胎児死亡率の増加が見られた。母動物については、0.2％以上の群で肝臓と腎

臓の重量増加、0.4％以上の群で体重増加抑制、0.8％群で摂餌量減少と腎臓絶対重

量の増加が見られた。 
著者らはこの試験での母動物毒性の NOAEL は 14 mg B/kg 体重/日とし、発生毒

性の NOAEL は把握できないが、母動物毒性を示さない用量で発生毒性が発現され

るとしている（参照 35）。各投与群で認められた毒性所見を表 20 に示す。 

 
表 20 ラット発生毒性試験 

 
 

n. 発生毒性試験（ラット） 

Sprague-Dawley（CD）系ラット（雌、各投与群 60 匹）におけるホウ酸（0、250、
500、750、1,000、2,000 ppm：0、19、36~37、55～56、76～74、143～145 mg/kg
体重/日 著者らによる換算；ホウ素として 0、3.3、6.3～6.5、9.6～9.7、13.3～12.9、
25.0～25.3 mg B/kg 体重/日）の妊娠 0～20 日の混餌投与試験が行われた。母動物

の約半数は妊娠 20 日に剖検し残りは出産後 21 日目に検査した。児動物は生後 21
日目に検査した。母動物では、2,000 ppm 群の妊娠 20 日目にのみ腎臓の相対重量

の増加がみられた。胎児では、1,000 および 2,000 ppm 群で体重が減少し、第 13
肋骨の短縮および波状肋骨の発生頻度上昇がみられた。生後 21日目の児動物では、

有意な体重減少および波状肋骨はいずれの群にも認められなかったが、第 13 肋骨

の短縮が 2,000 ppm 群でみられた。 
著者らは出生前後の発生毒性の NOAEL について、出生前 750 ppm（ホウ素換算 

9.6 mg B/kg 体重/日）、出生以後 1,000 ppm（ホウ素換算 12.9 mg B/kg 体重/日） と
している（参照 32）。各投与群で認められた毒性所見を表 21 に示す。 
なお、WHO（参照 4、参照 5）及び我が国の水質基準見直しの際の評価（参照 1）

も本試験の NOAEL を著者らと同じく 9.6 mg B/kg 体重/日として、リスク評価に用

いている。 
また、EPA は、本試験と上記 m. 発生毒性試験のデータを併せて Allen らにより

解析された BMDL50 10.3 mg B/kg 体重/日（参照 36）を用いて RfD を算出してい

試験物質 投与群 投与期間 母動物 児動物 

0.8％ 
(94 mg B/kg 体重/日) 

妊娠 
6～15 日

摂餌量減少 
腎臓絶対重量の増加 

胎児死亡率の増加 

0.4％  
(58 mg B/kg 体重/日) 以上 

体重増加抑制  

0.2％ 
(29 mg B/kg 体重/日) 以上 

肝臓と腎臓の相対重
量増加 

一腹あたりの奇形胎児の
発生頻度増加 
1 例以上の奇形胎児を生
じた腹数の割合増加 
（奇形は主に側脳室の拡
張および第 13肋骨の無形
成または短縮） 

ホウ酸 

0.1％ 
(14 mg B/kg 体重/日） 

妊娠 
0～20 日

 胎児体重減少 

-138-



ホウ素 

 

21 

る（参照 8～10）。Allen らによる解析の概要は ２．国際機関等による評価 （4）
米国環境保護庁の項に参考として記載した。 

 
表 21 ラット発生毒性試験 

 
 
o. 発生毒性試験（ウサギ） 

New Zealand White ウサギ（雌、各投与群 18～23 匹）にホウ酸（0、62.5、125、
250 mg/kg 体重/日 著者らによる換算；ホウ素として 0、11、22、44 mg B/kg 体

重/日）を妊娠 6～19 日に強制経口投与し、妊娠 30 日に検査する発生毒性試験が行

われた。母動物では 250 mg/kg 体重/日投与群で摂餌量の減少、体重の低値、妊娠

子宮重量の減少、黄体数の減少および膣出血が認められた。胎児については、250 
mg/kg 体重/日投与群で出生前死亡率の上昇（吸収胚の増加）、生存胎児のない妊娠

母動物数の増加、妊娠 30 日における一腹当たり生存児数の減少がみられた。また、

一腹あたりの生存奇形胎児数が有意に増加した。奇形は主に心室中隔欠損を主とす

る心血管系障害であった。62.5、125 mg/kg 体重/日投与群では母動物、児動物とも

異常所見は認められなかった。 
著者らは母動物毒性および発生毒性に関する NOAEL をともに、125 mg/kg 体重

/日（ホウ素換算 22 mg/kg 体重/日）としている（参照 37）。各投与群で認められた

毒性所見を表 22 に示す。 
 

表 22 ウサギ発生毒性試験 

試験物質 投与群 投与期間 母動物 
胎児 

（妊娠 20日目） 
児動物 

（生後 21日目）
0.2％ 
(25.0～25.3 mg B/ 
kg 体重/日） 

腎臓の相対重量
増加 
（妊娠 20 日目の
み） 

体重減少 
第 13 肋骨の短縮（奇
形）および波状肋骨
（変異）の発生頻度
上昇 

第 13 肋骨の短縮（奇
形）および波状肋骨
（変異）の発生頻度
上昇 

ホウ酸 

0.1％  
(13.3～12.9 mg B/ 
kg 体重/日） 

妊娠 
0～20 日 

 体重減少 
第 13 肋骨の短縮（奇
形）および波状肋骨
（変異）の発生頻度
上昇 

 

試験物質 投与群 投与期間 母動物 児動物 

ホウ酸 250 mg/kg 体重/日 
(44 mg B/kg 体重/日） 

妊娠 
6～19 日

摂餌量の減少、体重の低値、
妊娠子宮重量の減少、黄体
数の減少および膣出血 

出生前死亡率（吸収胚の増
加）の上昇 
生存胎児のない妊娠母動物
数の増加 
妊娠30日における一腹の生
存児数の減少 
一腹あたりの生存奇形胎児
数の増加 
（奇形は主に心室中隔欠損
を主とする心血管系障害）
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＜マウス発生毒性試験における投与時期と奇形発生との関係：参考データ＞ 

実験動物でホウ素による胎児の肋骨形成異常が知られているが、ホウ素投与時期

と奇形発生との関係（発生の有無、発生部位など）を調べるために、ホウ酸を種々

の妊娠日齢の CD-1 系妊娠マウスに経口投与し、GD17 に胎児の一般状態及び骨格

の検査を行った結果が報告されている。ホウ酸（500、750 mg/kg 体重/日；ホウ素

として 87.5、131 mg B/kg 体重）を GD6～10（1 回/日）に投与した場合、第 13 肋

骨の短縮が全ての投与群で認められた。400 mg/kg 体重（ホウ素として 70 mg B/kg
体重）を GD6～10（2 回/日）に投与すると肋骨の癒合および／または分岐、およ

び肋骨の無発生が多数認められ、また頚肋の増加も認められた。400 mg/kg 体重を

GD6、7、8、9、10 のうち 1 日のみ 2 回投与した場合、GD7 で頚椎の骨化／頚肋

の発生頻度が増加し、GD8 で肋骨の無発生が増加した。GD8 に 750 mg/kg 体重を

2 回投与すると、種々の胸部骨格異常が増加した。肋骨異常を生じさせる 初の部

分的な変化とそれが影響していく過程を明らかにするには、作用機序に関する研究

が必要であるが、著者らは GD8 における胚の肋骨無発生に対する感受性からする

と、ホウ酸は、嚢胚形成や前体節中胚葉の形成、あるいはこの領域でのパターニン

グのような初期過程に影響を与える可能性が示唆されるとしている（参照 38）。各

投与群で認められた毒性所見を表 23 に示す。 
 

表 23 マウス発生毒性試験 

試験物質 動物数 
投与日
（GD） 

投与量 胎児（GD17） 

750 mg/kg 体重/日 
(131 mg B/kg 体重/日） 

第 13 肋骨の短縮 
大腿骨の短縮 

10 匹/群 6～10 

500 mg/kg 体重/日 
(87.5 mg B/kg 体重/日） 

第 13 肋骨の短縮 
 

6～8 400 mg/kg 体重/回 
(70 mg B/kg 体重/回) 
2 回/日 

体重減少 
大腿骨の短縮 
頚椎の骨化/頚肋の発生頻度増加 
肋骨の無発生、肋骨の短縮、過剰肋骨
発生頻度の減少、肋骨の癒合および/
または分岐発生頻度の増加 

ホウ酸 

16 匹/群 

6 
 

400 mg/kg 体重/回 
(70 mg B/kg 体重/回) 
2 回 

体重減少 

7 体重減少 
大腿骨の短縮 
頚椎の骨化/頚肋の発生頻度増加 

8 体重減少 
大腿骨の短縮 
肋骨の無発生 

ホウ酸 16 匹/群 

9 

400 mg/kg 体重/回 
(70 mg B/kg 体重/回) 
2 回 

体重減少 
（骨格異常に関して対照群がなく、統
計処理せず） 
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試験物質 動物数 
投与日
（GD） 

投与量 胎児（GD17） 

10 体重減少 
（骨格異常に関して対照群がなく、統
計処理せず） 

10 匹/群 8 750 mg/kg 体重/回 
(131 mg B/kg 体重/回) 
2 回 

体重減少 
肋骨の癒合、無発生 
その他、胸椎、腰椎での骨格異常 

 

＜マウスでの奇形発生のメカニズム：参考データ＞ 

ホウ素による奇形発生のメカニズムとして、酵素阻害に着目した研究がある。 
妊娠 8 日目のマウス（20 匹）に、奇形を誘発する量であるホウ酸 1,000 mg/kg

体重（ホウ素として 175 mg B/kg 体重）を腹腔内投与し、10 匹について投与 1、3、
4 時間後に胚を分析し、残りは妊娠 18 日目に剖検を行った。剖検ではホウ酸投与群

胎児の 68％に中軸骨格の異常がみられた。胚の分析では、時間依存的なヒストンの

過アセチル化が認められ、過アセチル化ヒストンは大部分が胚中葉節に分布してい

た。また、ホウ酸はヒストンデアセチラーゼ（HDAC）活性を阻害することが別途

確認された。著者らはホウ酸が HDAC 活性を阻害し、かつ、組織特異的に作用し

ていることから、これが奇形の直接原因であるとしている（参照 39）。 
 

＜ラットでの奇形発生のメカニズム：参考データ＞ 

ホウ酸曝露を受けた妊娠ラットの胎児に見られる脊椎骨格異常の発生メカニズ

ムについて、遺伝子レベルの研究報告がある。ホウ酸（500 mg/kg 体重；ホウ素と

して 87.5 mg B/kg 体重）を妊娠 9 日目に 2 回強制経口投与された Sprague-Dawley
系ラットの胎児（妊娠 13.5 日齢）においては、脊椎発生に関与する hox 遺伝子の

発現パターンが乱れ、 も前方の脊椎発生に関与する hoxc6 および hoxa6 遺伝子の

発現の境界が頭部側にシフトしていた。この遺伝子の発現の乱れが胎児期にホウ酸

曝露されたラット胎児に見られる奇形（頸椎数が 7 から 6 に減少する）に関与して

いる可能性が指摘されている（参照 40）。 
 

＜ラットの骨強度への影響：参考データ＞ 

ホウ素摂取が骨の強度に与える影響を調べた試験がある。ラット（雌雄）におけ

るホウ酸（0、200、1,000、3,000、9,000 ppm：0、1.8、8.8、26、79 mg B/kg 体

重/日 本報告換算）の 1～12 週間混餌投与試験で、200 ppm 以上投与群の雄に脊

椎の圧縮強度（降伏荷重、破壊荷重、降伏応力、破壊応力）の 5～10％の有意な上

昇がみられた。雌にも同様な傾向が認められた。著者らは、骨強度の上昇が著者ら

の実施した生殖毒性試験での NOAEL 2,000 ppm（未発表）よりもかなり低い用量

で認められていることを指摘している（参照 41）。結果を表 24 に示す。 
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表 24 ラットの骨強度への影響 

＜ラットでのホウ素と高温の複合下での発生毒性試験：参考データ＞ 

ホウ酸投与や高温が中軸骨格の発生に影響を与えることが知られているが、両者

が複合した場合について試験が行われた。妊娠 10 日のラットにホウ酸（0、250、
500 mg/kg 体重）を強制投与した後、水浴させ、37℃で 30 分間（温度の対照）、ま

たは直腸温が 41、42℃に到達後 5 分間保持することにより高温曝露とした。複合

による児動物の骨格異常への影響は、胸椎、前仙椎の欠損に関しては相乗的（ホウ

酸投与と高温の相互作用がある）であり、分節化に関しては相加的であった（参照

42）。 
 
＜ラットでのエストロゲン作用：参考データ＞ 

ホウ素の生殖毒性と関連して、エストロゲン様作用についての試験が行われた。

卵巣摘出 SD 系ラット（各投与群 8 匹）にホウ酸（4、25、75 mg/kg 体重/日）を 3
日間投与（投与量合計はホウ素として 2.1、13.1、39.4 mg B/kg 体重）した子宮肥

大試験において、75 mg/kg 体重/日で有意な子宮相対重量の増加がみられた。その

他、子宮の粘膜上皮細胞の高さの増加、増殖細胞核抗原の増加、エストロゲン受容

体密度の減少が認められたが、MCF-7 ヒト乳癌培養細胞は増殖せず、血清中エスト

ラジオール濃度の変化は見られなかった。著者らは、ホウ酸は in vivo でエストロ

ゲン様作用を示したとしている（参照 43）。各投与群で認められた毒性所見を表 25
に示す。 

 
表 25 ラットのエストロゲン作用 

 
⑦ 遺伝毒性試験 
ホウ酸またはホウ砂を用いた in vitro、in vivo の遺伝毒性試験が行われている。 
ホウ酸は多くの in vitro 試験で陰性であったが、 近、ヒト末梢リンパ球を用い

た染色体異常試験で陽性の結果が報告されている。in vivo 小核試験は陰性であった。

試験物質 投与群 雄 雌 
9,000 ppm 
(79 mg B/kg 体重/日） 

大腿骨曲げ強度（破壊応力）
の低下 

 

3,000 ppm  
(1.8 mg B/kg 体重/日） 

脊椎圧縮強度（降伏荷重、破
壊荷重、降伏応力、破壊応力）
の上昇 

脊椎圧縮強度（破壊荷重、破壊
応力）の上昇 

1,000 ppm 
(8.8 mg B/kg 体重/日） 

 脊椎圧縮強度（破壊荷重、弾性
係数）の上昇 

ホウ酸 

200 ppm 以上 
(26 mg B/kg 体重/日） 

脊椎圧縮強度（降伏荷重、破
壊荷重、降伏応力、破壊応力）
の上昇 

 

試験物質 投与群 雌 

75 mg/kg 体重/日×3 日 
(計 39.4 mg B/kg 体重） 

有意の子宮相対重量の増加、増殖細胞核抗原の増加 ホウ酸 

4 mg/kg 体重/日×3 日  
(計 2.1 mg B/kg 体重) 以上 

子宮の粘膜上皮細胞の高さの増加、エストロゲン受容体
密度の減少 
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ホウ砂の in vitro 試験は全て陰性であった。 
 

a. in vitro 試験 

ホウ酸を用いた試験では、サルモネラ菌（Salmonella typhimurium）を用いた

復帰突然変異試験がS9の添加の有無にかかわらず陰性であった（参照44、参照28）。
マウスリンパ腫細胞を用いた遺伝子突然変異試験の結果は、S9 の添加の有無にかか

わらず陰性であった（参照 28）。チャイニーズハムスター卵巣細胞（CHO 細胞）を

用いた染色体異常試験は、S9 の添加の有無にかかわらず陰性であった（参照 28）。
ヒト末梢リンパ球を用いた染色体異常試験（S9 無添加）では陽性であり、複製指数

（replication index）及び分裂指数が有意に減少していた（参照 45）。CHO 細胞を

用いた姉妹染色分体交換試験は S9 添加の有無にかかわらず陰性であり（参照 28）、
ヒト末梢リンパ球を用いた姉妹染色分体交換試験（S9 無添加）も陰性であった（参

照 45）。 
ホウ砂を用いた試験では、サルモネラ菌を用いた復帰突然変異試験が S9 添加の

有無にかかわらず陰性であった（参照 44）。チャイニーズハムスター肺細胞、マウ

ス胚細胞およびヒト包皮線維芽細胞を用いた遺伝子突然変異試験（いずれも S9 無

添加）は、いずれの細胞においても陰性であった（参照 46）。マウス胚細胞を用い

た細胞形質転換試験（S9 無添加）も陰性であった（参照 46）。 
in vitro 試験結果を表 26 に示す。 
 

表 26 ホウ素の in vitro 遺伝毒性試験結果 
試験結果

試験物質 試験の種類 対象 
代謝
活性
有

代謝
活性
無

著者名、発行年 

ホウ酸 復帰突然変異試験 Salmonella typhimurium 
TA98、TA100 

－ － Benson et al. 1984 （参
照 44） 

復帰突然変異試験 Salmonella typhimurium 
TA98、TA100、TA1535、
TA1537 

－ － NTP 1987 （参照 28）

遺伝子突然変異試験 マウスリンパ腫細胞 － － NTP 1987 （参照 28）
染色体異常試験 CHO 細胞 － － NTP 1987 （参照 28）
染色体異常試験 ヒト末梢リンパ球 ND ＋ Arslan 2008 （参照 45）
姉妹染色分体交換試験 CHO 細胞 － － NTP 1987 （参照 28）

ホウ酸 

姉妹染色分体交換試験 ヒト末梢リンパ球 ND － Arslan 2008 （参照 45）
復帰突然変異試験 Salmonella typhimurium 

TA98、TA100 
－ － Benson et al. 1984 （参

照 44） 
遺伝子突然変異試験 CHL 細胞 ND － Landolph 1985 （参照

46） 
遺伝子突然変異試験 マウス胚細胞 ND － Landolph 1985 （参照

46） 
遺伝子突然変異試験 ヒト包皮線維芽細胞 ND － Landolph 1985 （参照

46） 

ホウ砂 

細胞形質転換試験 CHO 細胞 ND － Landolph 1985 （参照
46） 

     CHO 細胞: チャイニーズハムスター卵巣細胞、CHL 細胞: チャイニーズハムスター肺細胞 
      ＋: 陽性、－: 陰性、ND: データなし 
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b. in vivo 試験 

マウスにホウ酸（900～3,500 mg/kg 体重）を 2 日間投与した後の骨髄細胞にお

ける小核試験は陰性であった （参照 47（参照 9 より引用））。結果を表 27 に示す。 
 

表 27 ホウ素の in vivo 遺伝毒性試験結果 

   ＋: 陽性、－: 陰性、ND: データなし 
 

 
（３）ヒトへの影響 

ホウ素のヒトへの影響に関する情報として、偶発的または中期的な摂取による症

例報告とその解析、及びホウ素への職業曝露や飲料水からの摂取について、特に生

殖毒性に着目した疫学調査がある。 
 

① 症例報告 
摂取による症例報告には以下のものがある。 
 

a. ホウ酸による致死事例 

ホウ酸の 小致死量は、経口で 640 mg/kg 体重、経皮で 8,600 mg/kg 体重、静脈

注射で 29 mg/kg 体重であり、成人はホウ酸の総量 5～20 g で、乳児は 5 g 未満で、

死亡するとの報告がある（参照 48）。 
なお、Litovitz らは、一般に引用されている致死の可能性のあるホウ酸摂取量は、

乳児では総量 3～6 g、成人では 15～20 g であるが、ここには単回摂取と慢性的な

摂取とのかなりの混同があると述べている（参照 49；後述 f. 参照）。 
 

b. 乳児の経口摂取事例 

生後 6～16 週の乳児 7 人がホウ砂と蜂蜜の混合物で被覆したおしゃぶりを 4～10
週間使用し、ホウ砂として 12～90 g を摂取（平均 1 日摂取量はごく粗い推定値で、

ホウ素として 18～56 mg B/kg 体重/日 WHO 換算）した事例では、けいれん、易

刺激性、および胃腸障害が見られた（参照 50）。 
 

c. 乳児の皮膚反復塗布事例 

ホウ酸を成分とするベビーパウダーを局所的に反復塗布された乳児の症例 4 件で

は、皮膚病変（全身の紅斑、臀部の表皮剥離および落屑）、胃腸障害および発作が

見られた（参照 51）。 
 

d. ホウ酸中毒の症例解析 

試験物質 試験の種類 対象 試験結果 著者名、発行年 

ホウ酸 小核試験 マウス骨髄 － O’Loughlin 1991 （参照
47） 
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ホウ酸中毒に関する 109 の症例を解析した報告がある。 
報告症例の約 35％は 1 歳未満の小児に関するものであった。全症例中の死亡率は

55.0％であったが 1 歳未満の小児については 70.2％であった。報告症例中、摂取経

路ごとの死亡率は、摂食が 53％（27/51）、ホウ酸による胃洗浄が 75％（3/4）、火

傷、傷および皮膚発疹のホウ酸治療による経皮曝露が 68％（19/28）、その他の経路

が 42％（11/26）であった。80 人の患者の症状に関しては、胃腸障害が 73％、中

枢神経系への影響が 67％であった。皮膚病変は発症率が高く、全症例の 76％、2
歳未満の小児症例の 88％に認められた。致死症例の肉眼的および顕微鏡的病理所見

から、総じてホウ酸は投与部位や排泄部位および濃度が も高い器官（脳、肝臓）

に、化学的一次刺激を与えたと判断された。中枢神経系に認められた所見は脳およ

び髄膜の浮腫および充血であった。その他共通的所見として、肝臓の所見（肝肥大、

うっ血、脂肪変性、肝細胞の腫脹および顆粒状変性）が認められた（参照 51）。 
 

e. 毒物センターに報告されたホウ酸摂取事例の解析（1） 

1983 年～1984 年の間に米国コロラド州の毒物センターに報告されたホウ酸摂取

事例 364 件についての後ろ向き調査報告がある。1983 年の摂取事例 276 件につい

て発症率は記録されていないが、症状として嘔吐、下痢および腹痛が見られた。1984
年の報告例のうち 72 例の医療記録が完備されているが、その 79％は無症候であり、

20％は軽い症状（自然に収まる悪心、嘔吐、下痢及び腹痛）であった。2 歳児の死

亡が 1 例あったが、これは恐らく、99％のホウ酸を含有する殺虫剤を繰返し摂取し

たことが原因と見られている（参照 52）。 
 

f. 毒物センターに報告されたホウ酸摂取事例の解析（2） 

1984～1985 年に米国の 2 つの地域毒物センターに報告された 784 件のホウ酸摂

取事例について後ろ向き調査が行われた。事例は 2 例を除きすべて単回摂取であっ

た。また、80.2％は 6 歳未満の小児のケースであった。事例中、重度の毒性症状は

認められず、88.3％は無症候であった。症状の多くは嘔吐、腹痛、下痢であり、そ

の他嗜眠、発疹、頭痛、めまいなどが見られた。ホウ酸摂取事例での平均摂取量は

全事例 1.4 g、無症候事例 0.9 g（10 mg～88.8 g）、発症事例 3.2 g（100 mg～55.5 g）
であった。6 歳未満の小児 21 人（内 15 人は 2 歳未満）、および成人 8 人は潜在的

致死量として報告されている量（小児：3 g、成人：15 g）以上を摂取したが、致死

的影響の証拠は得られなかった（参照 49）。 
 
これらの事例に関し WHO は、上述の c.及び d.の症例報告（参照 51）とは異な

り、ホウ素のヒトに対する経口毒性は以前に考えられていたよりも弱いことを示唆

しているとし、全体として、臨床症状を引き起こすホウ酸の平均用量はなお不明確

であるが、恐らく Litovitz（参照 49）が報告した 100 mg～55.5 g（上記 f.）の範囲

にあると思われるとコメントしている（参照 4）。 
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② 疫学調査等 
生殖・発生への影響及び発がんまたは発がん抑制についての疫学調査が行われて

いる。また、ホウ素欠乏がヒトに及ぼす影響をみた低ホウ素食餌試験がある。 
 

a. 生殖能への影響（トルコ） 

トルコのホウ素を産出する地域におけるホウ素曝露と生殖能に関する調査が行

われた。曝露については、飲料水からの曝露、ホウ砂等の採掘及び後処理における

職業曝露及びその両者による曝露が考慮された。飲料水中ホウ素濃度は高濃度地域

では 2～29 mg/L、低濃度地域では 0.03～0.4 mg/L であった。職場でのホウ素濃度

は 10 mg/m3以下であった。聞き取り調査では既婚の成人（主に男性）を対象に本

人、親、子の三世代について、子供の有無・人数・性別などが聴取された。ホウ素

を産出せず、かつ飲料水中ホウ素濃度が低い地域が対照として調査され、またトル

コ全国での不妊率も調査された（不妊とは、調査地域の生活慣習を考慮し、結婚 2
年以内に子供の誕生または妊娠が無いことと定義されている）。 
不妊率に関しては、飲料水中ホウ素濃度の異なる地域間、職業曝露の有無、世代

間、親族間、調査群と対照群のいずれにおいても有意差は無かった。子供の性別に

関して、男児／女児比率が高曝露地域では 1 以下であるのに対し、対照とした非曝

露地域では 1.37 と大きな差があったが、この点については更に検討が必要としてい

る。著者は不妊率に有意差がないことから、本調査で用いた用量範囲のホウ素曝露

はヒトの生殖能に影響を与えないと結論している（参照 53～56）。 
 

b. 男性生殖能への影響（フランス） 

北フランスの 3 地域での飲料水中ホウ素濃度と男性の血中ホウ素濃度及び健康影

響の指標として出生率、死亡率、児の男女比の関係について調査が行われた。各地

域の飲料水中のホウ素濃度は、0.00～0.09 mg B/L、0.10～0.29 mg B/L、及び 0.30 
mg B/L 以上（ 高値は 1 mg B/L 近辺）であった。0.30 mg B/L 以上の地域で出生

率の有意な増加及び死亡率の有意な減少が見られた。なお、同地域で血中ホウ素濃

度のわずかな上昇、及び新生児における女児比率のわずかな上昇が見られたが、有

意差はなかった。いずれにせよ、本調査で用いたホウ素濃度の範囲（1 mg B/L 以下）

では、健康への悪影響は認められなかった（参照 57）。 
 

c. 男性生殖能への影響（米国） 

米国・カリフォルニアでホウ砂の採掘、製造に従事する男性労働者の生殖能につ

いて調査が行われた。生殖能は調査対象群での出生数と、米国全体のデータから期

待される出生数（結婚年齢、結婚歴等を調整）との比である標準化出生率（SBR）

により評価された。SBR は調査群全体のほか、曝露量の大小、経時推移の観点から

解析されたが、いずれも 100 以上8であり、ホウ素曝露による生殖能への悪影響は

認められないと結論された。なお、新生児の男女比は米国の平均とは逆転し、女児

                                            
8 単位は明記されていないが、記載されている数値から％単位と判断される。 
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の比率が高かったが、曝露量との相関はなかった（参照 58）。 
ATSDR は本報告について、調査計画に厳密さが無く、定量的な曝露データに欠

け、対照群が設定されていないため、限定的な研究であるとしている（参照 11）。 
 

d. 男性生殖能への影響（中国） 

中国のホウ素鉱採掘と処理を行う鉱業所における 936 人の男性作業者を対象に、

251 人の男性を対照群として生殖の健全性についての調査が行われた。職業曝露に

よるホウ素摂取は調査対象群では 0.06～51 mg B/日であり、対照群では 0.005～
0.016 mg B/日であった。ホウ素関連地域での表層水中ホウ素濃度は 2～3.8 mg B/L、
井水中では 1.2～25.1 mg B/L、土壌中では 大 1,195 mg B/kg に達していたが、対

照群地域のホウ素濃度は表層水、井水中とも 0.67 mg B/L 以下、土壌中では 大 82 
mg B/kg であった。人口統計面や生活様式の面では両者は大差ないが、両群とも喫

煙者の比率が 64％以上と大きかった。調査対象群において、妊娠の遅れ（子供を欲

してから 1 年以内の妊娠が無いことと定義）の増加と、平均生児出生数の減少が見

られたが、喫煙、アルコール消費量、教育及び人種を補正すると統計的に有意では

なく、また、男児出生率が低かったものの統計的に有意ではなかった（参照 59）。 
EPA は、この調査は信頼性に欠けるとし、その理由として喫煙者または副流煙曝

露者の比率が大きいこと、記憶違いの可能性、人工流産の比率が高いこと（対照群

の方が高い）、及び一人っ子政策を挙げている（参照 10）。 
 

e. Y:X 染色体比率（中国） 

いくつかの疫学調査で、高濃度ホウ素曝露群では男児出生率が低下する傾向が認

められているが、父親由来の可能性が考えられた。そこで、中国のホウ素鉱山また

は製造所があり環境中ホウ素濃度の高い地域において、ホウ素関連の労働者（曝露

群）と非ホウ素関連の居住者（地域対照群）及び低ホウ素濃度地域の居住者（対照

群）の３群について、ホウ素曝露と精液中の Y:X 染色体比率の関係が調査された。

粉塵、食品及び水からの推定ホウ素曝露量は曝露群、地域対照群、対照群それぞれ

41.2、4.3、2.3 mg B/日であり、曝露群は対照群に比べ有意に高かった。Y:X 染色

体の比率は血中、精液中および尿中ホウ素濃度とそれぞれ相関していた。また、調

査群間でこの比率は有意に異なっており、曝露群では明らかに Y:X 染色体の比率が

低下していた（参照 60）。 
 

f. ヒト胎児への影響（フランス） 

ラットなどの動物試験でホウ素の発生毒性（胎児への影響）が知られているが、

ヒト胎児への影響についてはこれまで知見がなかった。 近、胎児への影響を見る

指標として、無機元素に対する親和性が知られている造血系の酵素（ALA-D：δ-
アミノレブリン酸デヒドラターゼ）およびイオン膜輸送制御に関する酵素（カルシ

ウムポンプおよび Na+K+-ATP アーゼ）を調べ、ホウ素曝露との関係を調査した報

告がある。パリ郊外の病院で出生した正常な新生児 197 人を対象とし、ホウ素曝露

の指標として胎盤中のホウ素濃度を測定すると共に、臍帯血中の ALA-D 活性、赤
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血球膜懸濁液の Na+K+-ATP アーゼ活性と Ca-ポンプ活性を測定した。鉛の影響（胎

盤および臍帯血中の鉛濃度を測定）その他種々の交絡因子を調整後の統計検定の結

果、胎盤中のホウ素濃度と ALA-D 活性の間には負の相関関係が有意に認められた

が、Na+K+-ATP アーゼ活性および Ca-ポンプ活性はホウ素曝露とは無関係のようで

あった（参照 61）。 
 

g. 催奇形性（ハンガリー） 

ホウ酸の催奇形性を評価するため、先天性異常（CA）を持つ幼児 22,843 人およ

び対照幼児 38,151 人について、妊娠中に膣治療に用いられたホウ酸の影響がハン

ガリーで調査された。母親のホウ酸使用率は両群でそれぞれ 0.19％、0.14％であっ

た。解析の結果、CA 発生のリスクは、妊娠初期のホウ酸使用により 2.8 倍に増加

していた。著者らは、妊娠期のホウ酸治療が弱い催奇形性を有する可能性は否定で

きないとしている（参照 62）。 
 

h. 子宮頸癌検査における異常所見発見率、口腔細胞での小核発現頻度（トルコ） 

トルコのホウ素濃度が大及び小の地域に居住する女性（それぞれ 472 人、587 人）

を対象に、子宮頸癌検査における細胞学的有害所見の発見確率及び口腔細胞での小

核発現頻度の調査が行われた。ホウ素濃度大の地域では飲料水用原水中のホウ素濃

度は 1.20～20.75 mg B/L であり、尿中濃度から求めたホウ素摂取量は平均 8.41 mg 
B/日（2.17～25.0 mg B/日）であった。ホウ素濃度小の地域ではそれぞれ 0.07～0.56 
mg B/L、1.26 mg B/日（0.02～5.32 mg B/日）であった。子宮頸癌検査で ASCUS
（意義不明な異型扁平上皮）などの異常の診断例はホウ素濃度小の地域居住者には

16 例見られたが大の地域居住者にはなく、その差は有意であった。口腔細胞の小核

発現頻度に両群で有意な差異はなかった（参照 63）。 
 

＜前立腺癌防止効果（米国）-１：参考データ＞ 

米国テキサス州の地下水中ホウ素濃度と前立腺癌発症率及び死亡率との関係が

調査された。地下水中のホウ素濃度測定値から推定したホウ素摂取量は 0.6～12.0 
mg B/日であり、食事からの摂取量は 1.4 mg B/日であった。解析の結果、地下水中

ホウ素濃度と、前立腺癌発症率の減少及び死亡率の減少とに相関が見られた（参照

64）。 
 

＜前立腺癌防止効果（米国）-２：参考データ＞ 

米国ワシントン州在住の 50～76歳の男性 37,382名を対象とした疫学調査が行わ

れた。アンケート調査による食事、飲料水、ビタミン剤などからのホウ素摂取量を

ベースデータとし、その後の 2 年間での前立腺癌発症例 832 件の解析を行った。こ

の結果、ホウ素摂取量と前立腺癌発症リスクとには相関が認められなかった（参照

65）。 
 

 

-148-



ホウ素 

 

31 

＜低ホウ素摂食実験：参考データ＞ 

ヒトについて得られた結果によると、ホウ素は、カルシウム、銅、マグネシウム、

窒素、グルコース、トリグリセリド、活性酸素、エストロゲンなどの生命プロセス

に関与するさまざまな物質の代謝または利用に影響を及ぼしうる微量元素である

ことが示されている。 
低ホウ素摂食実験によるホウ素欠乏に関する 45 歳以上の男性、閉経後の女性お

よびエストロゲン治療を受けている閉経後の女性を対象とした一連の研究では、ホ

ウ素の欠乏によりカルシウム、銅、グルコース、トリグリセリド、エストロゲンの

血中濃度、スーパーオキサイドディスムターゼ活性、尿中のカルシウム、マグネシ

ウム濃度などに変化がみられた。著者は、ホウ素の生化学的な機能はまだ解明され

ていないものの、ホウ素はカルシウムの代謝や利用に関して栄養上重要な役割を担

っていることは明らかであるとし、食事における必須元素である可能性を示唆して

いる（参照 66～72）。 
 
 

２. 国際機関等の評価 

ホウ素の非発がん有害性についての各国機関の評価では同一のデータを用いてい

るが、不確実係数の取り扱いがそれぞれ異なり、異なった値の TDI を与えている。 
 

（１）International Agency for Research on Cancer（IARC）（参照 13） 
評価されていない。 
 

（２）Joint Expert Committee on Food Additives（JECFA）（参照 14） 

ホウ酸及びホウ砂についての評価が行われ、要約には両者とも「ADI」は設定さ

れていないとの記載があるが、いずれも 新の評価が 1961 年ときわめて古く、参

照しない。 
 
（３）WHO 飲料水水質ガイドライン 第 3 版及び第 3 版根拠文書（参照 4、5） 

ホウ素の TDI は、クリティカルエフェクト（ラットの発生毒性試験（参照 32）
における胎児体重の減少）に対する NOAEL 9.6 mg/kg 体重/日を、適切な不確実係

数で割ることによって得られる。不確実係数は 60 が適切と判断された。 
 
不確実係数の種差（動物からヒトへの外挿）に関する部分は、トキシコキネティ

クスおよびトキシコダイナミクスについてのデータがないため、デフォルト値であ

る 10 が用いられた。一方、個人差についての部分は、デフォルト値の変更を裏付

けるトキシコキネティクスデータが得られ、デフォルト値 10 から 6（参照 23）に

変更された。 
 
ホウ素のトキシコキネティクスに関する種差は、主にクリアランスと関連してい

る。妊娠していないラットと妊娠していないヒトでの、ホウ素の平均クリアランス
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値の比（評価対象とするのが適当と判断された全てのデータから算出）は 3～4 で

ある。しかし、ラットに関する十分な動態学的研究がなく、この比の基礎となる多

くのデータの信頼性が十分でなかったため、種差に関する不確実係数のトキシコキ

ネティクス成分のデフォルト値を置き換えることは現時点では時期尚早であると

考えられる。したがって、種差に関する総不確実係数は 10 である。 
 
ホウ素のトキシコキネティクスに関する個人差も、主にクリアランスの変動と関

連するが、TDIの基となるクリティカルエフェクトは発生に関するものであるため、

妊娠中の女性が検討の対象となる集団となる。複数の研究から得られた個々のデー

タを合算すると、36 人の健康な女性の糸球体濾過速度（GFR）の平均値は、妊娠

初期では 145±23 mL/分、妊娠後期では 144±32 mL/分であった。標準偏差（σ）

は、妊娠後期については平均値の 22％であった。集団の約 95％での変動を対象と

すると、平均値の上下 2σの範囲に母集団の約 95％が属するので、平均 GFR（144 
mL/分）を平均よりも 2σ小さい GFR（80 mL/分）で割ると、個人差に関するトキ

シコキネティクスの比は 1.8 となる（デフォルト値は 3.2）。個人差に関する不確実

係数のトキシコダイナミクス成分についてはデフォルト値（3.2）を変える根拠とな

るデータがないため、個人差に関する総不確実係数は 1.8×3.2＝5.7 である（端数

処理して 6）。 
したがって、不確実係数 60 を用いて、TDI は 0.16 mg/kg 体重/日となる。 
 

<参考> 

TDI の飲料水からの寄与率を 10％とし、体重 60 kg の成人が 1 日 2 L の水を飲

むと仮定して、WHO のガイドライン値は 0.5 mg/L としている。なお、この値は原

水のホウ素濃度が高い地域では現状の技術での達成が困難であるとの理由で、暫定

値とされている。 
 

（４）米国環境保護庁 （参照 8～10） 

① 経口 RfD 
EPA/IRIS では、化学物質の評価を、TDI に相当する経口リファレンスドース（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、もう一方で、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。 
 

臨界影響 
用量* 

（BMDL05） 
不確実係数

（UF） 
参照用量 
（RfD） 

胎児体重減少（発生影響） 
（妊娠ラットのホウ酸混餌投与

試験（参照 32、35）） 

10.3 mg B/kg 体重/日 
 

66  
 

0.2 mg B/kg 体重/日 

* ホウ酸からホウ素への用量換算：分子量比（10.81/61.84=0.1748）を乗じた。 
 ホウ砂からホウ素への用量換算：分子量比（4×10.81/381.3=0.1134）を乗じた。 
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BMDL05は Allen ら（参照 36）が、Price ら（参照 32）と Heindel ら（参照 35）
の 2 つの研究のデータを統合した解析により導出したもので、解析の出発点となる

BMR（benchmark response）には胎児体重の 5％減少（対照との比較）が選択さ

れている。 
なお、BMDL05値の 10.3 mg B/kg 体重/日は、Price ら（参照 32）の研究からの

NOAEL 9.6 mg B/kg 体重/日に非常に近かった。 
 
不確実係数は、トキシコキネティクスおよびトキシコダイナミクスに関するデー

タから導出されたものである。 
種差および個人差の不確実係数（UFA及び UFH）は、それぞれトキシコキネティ

クス成分とトキシコダイナミクス成分に分割され（UFA=AFAK×AFAD、UFH=AFHK

×AFHD）、これらの調整係数（AF）に既存のラットとヒトのトキシコキネティクス

データを適用することにより、ホウ素の RfD の不確実性は減じられた。なお、AF
のデフォルト値はいずれも 100.5 （=3.16）と設定されている。 

 
ホウ素は代謝されずほぼ完全に尿中に排泄されるので、腎臓でのホウ素のクリア

ランスは、ラットとヒト間の分布の相対量を考えると、トキシコキネティクスの主

要要因として使用できる。3 つのキネティクス研究で測定された妊娠ラットと妊娠

女性の平均ホウ素クリアランス、平均体重及び摂取したホウ素の吸収率から、AFAK

（種差トキシコキネティクス調整係数）は 3.3 と算出された。 
 
AFHK（個人差トキシコキネティクス調整係数）の評価では、ホウ素クリアランス

の代わりに糸球体濾過速度が用いられ、腎機能が低下した妊娠女性ヘのリスクを考

慮することに力点が置かれた。3 つの異なる研究で測定された妊娠女性の糸球体濾

過速度の平均値と標準偏差から、AFHK値はおおよそ 2 と計算された。 
 
トキシコダイナミクス成分については、デフォルト値を置き換える十分な根拠と

なるホウ素についてのトキシコダイナミクスデータがないため、AFAD 及び AFHD

にはそれぞれ 3.16 のデフォルト値が当てはめられた。 
こうして全体的な不確実係数は、66（3.3×3.16×2×3.16）となった。 

 
<参考> 

Lifetime Health Advisory（Lifetime HA, 生涯健康勧告値）を下記の式により

5.4 mg/L としている。 
 
Lifetime HA（mg/L）= DWEL×RSC 
DWEL（Drinking water equivalent level.（mg/L）） 
= RfD×BW（妊娠女性の推定体重値； 67 kg）／WI（Drinking water intake； 

2 L/日） 
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RSC9（Relative source contribution. 総曝露量の飲料水への配分）= 80％ 
 
<参考> 

ベンチマークドース（BMD）の導出 

Allen らは、Heindel ら（参照 35）及び Price ら（参照 32）の発生毒性試験にお

ける有意な所見について BMD 解析を行った。BMD 解析は、用量-反応の全てのデ

ータを用い、比較的低レベルでの反応に対応する用量である BMD を求めるもので

ある。NOAEL には、全てのデータが考慮されたものではない、サンプルの大きさ

に左右される、研究ごとに異なる値を与え一貫性がないなどの問題点があるが、

BMD 解析はこれらの問題点を克服すべく提案されたもので、BMD は NOAEL を

代替するものである。 
Allen らの研究では、エンドポイントとして胎児体重の減少、第 13 肋骨の欠損ま

たは短縮、第 1 腰肋の変異が選択され、種々の用量-反応関係の関数モデルの検討が

行われた。また、2 つの試験データはそれぞれ単独での検討とともに、両者を一連

の研究とみなして両者のデータを統合しての検討も行われた。 
この結果、胎児体重の減少をエンドポイントとした BMD が も低く、RfD 算出

の基礎として 適と判断された。なお、胎児体重は一腹当たり平均胎児体重が用い

られ、対照群に対する平均体重の 5％減少がベンチマークエフェクト（BME： 近

の文献はベンチマークレスポンス（BMR）を使用している）として設定されている。

BMDL は、BME に対応する用量の 95％信頼下限である。 
関数モデルは累乗関数が適用されているが、2 つの試験データそれぞれ単独での

用量－反応（胎児体重）曲線は同一の形状を示し、更に、統合した試験データを用

いた場合も同一形状である上、検定の結果、 も試験データにフィットしているこ

とが示された。得られたBMDL05はホウ素換算で10.3 mg B/kg体重/日であり、Price
らの試験（参照 32）で示された NOAEL 9.6 mg B/kg 体重/日と近似した値であっ

た。 
著者らは、これら 2 つの試験データは同一の実験室で、同一の実験デザインで行

われたものであるが、両者を統合して用いることにより、単独で算出するよりも正

確かつ精度の高い BMD が算出されたと述べている（参照 36）。 
 

② 発がん性 
ヒト発がん性データ：利用できるデータなし 
動物発がん性データ：不十分 
 
発がん物質リスク評価改訂ガイドライン案に従うと、ホウ素のヒト発がん性を評

価するには、データが不十分である。この判定は、入手可能な証拠に基づくもので

あり、その概要を以下に示した。 
ヒトでのがんとホウ素曝露との関連についてのデータは見出されていない。 

                                            
9 RSC は RfD から飲料水以外から摂取する量を差し引いた値を基に設定 
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入手できた動物試験データはホウ素ががんを誘発するか否かを確認するには不

十分である。混餌投与によるラットの慢性毒性試験（参照 25）は、試験自体が発が

ん性試験として設計されていない。NTP によるマウスの長期試験（参照 28）は、

試験自体は適切に設計されていたが、結果の解釈は困難である。すなわち、高用量

群では見られなかった肝細胞癌の増加が、既存対照の範囲内ではあるが低用量群の

雄マウスで見られた。生命表評価を行うとこの増加は有意であったが、偶発腫瘍解

析では有意でなかった。問題となっている腫瘍がこの試験のように死因となってい

ない場合には、後者の解析法がより適切である。また、低用量群の雄マウスにおい

て皮下腫瘍の有意な増加が見られたが、これも既存対照の範囲内であり、また高用

量群では見られなかった。低用量群および高用量群双方の雄の生存率が低かったこ

とが（それぞれ 60％および 44％）、発がん性の検出感度を低下させたのかもしれな

い。Schroeder & Mitchener のマウスの長期試験（参照 73）は、用量が非常に低い

1 用量（ホウ素として 0.95 mg B/kg 体重/日）のみで 大耐量（MTD）にも達して

いないため、発がん性の検出には不適切である。吸入によるホウ素化合物の発がん

性試験は未だ行われていない。 
ホウ素化合物の遺伝毒性試験では、細菌、哺乳類細胞、及びマウス（in vivo）な

ど各種試験系での結果は、総じて陰性であった。 
以上のように、いかなる経路においても、発がん可能性の定量的評価は不可能で

ある 
 

（５）我が国における水質基準の見直しの際の評価 （参照 1） 

（１）評価値 
①平成 10 年の専門委員会においては、次のように評価値が設定されている。 
・毒性評価に関し、WHO において、種内差のトキシコキネティクスについて通常

3.2 とするところをデータから 1.8 と変更している。しかし、これは生理的なパ

ラメーターを比較したものを根拠としており、トキシコキネティクスの評価と

しては不適切である。このことから不確実係数は種内差及び種間差として 100
とする。したがって、NOAEL 9.6 mg/kg/day から不確実係数 100 を用いて TDI
は 0.096 mg/kg/day とすべきである。 

・一方、食品経由のホウ素摂取量は、全国 9 地域において平成 6 年から平成 9 年

の間に行われたマーケットバスケット調査によると次表（略）のとおりである。

なお、調査地域には、海水中のホウ素の影響を受ける島嶼地域が含まれている。 
この結果を整理すると次のとおりである。 
ア 食品からの摂取量には地域による大きなばらつきはないが、水道水からの摂

取量（1 日 2 水摂取）には地域によるばらつきが大きい。このため、水道水か

らの寄与率を、こうしたデータの平均的な値に設定することは合理的でない。 
イ 一方、TDI 0.096 mg/kg/day から体重 50 kg を用いて 1 日受認摂取量は 4.8 

mg/day となるが、食品経由の摂取量と水道水からの摂取量（1 日 2 水摂取）

を合計した値は、海水淡水化の場合を除き、十分低い。 
ウ したがって、評価値は、海水淡水化の場合に対して設定することが適当であ
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る。 
エ この場合、海水淡水化を行っている地域での寄与率が 50～60％であることか

ら、食品及び水道以外の曝露経路の寄与率を考慮し、水道水の寄与率は 40％
とすることが適当と考えられる。 

・したがって、海水淡水化の場合に設定される評価値は、TDI 0.096 mg/kg/day
から水道水の寄与率を 40％として、1 mg/L。 

・なお、WHO でガイドライン値を暫定値としているのは、実用可能な浄水技術で

は自然由来のホウ素レベルが高い地域において、これを達成することが困難で

あるからである。 
②その後、これに代わる新たな知見はないことから、海水淡水化における評価を 1 

mg/L とすべきである。また、それ以外の地域においても、水道のホウ素濃度が 1 
mg/L 以下であれば、ホウ素の平均摂取量は 1.92 mg（食事）＋2 mg（水）＝3.92 
mg≦4.8 mg（TDI×50）となり、安全は確保されると考えられる。 

③従って、ホウ素の評価値を 1 mg/L とすることとする。 
（２）項目の位置づけ 

水道水（原水・浄水）での検出状況等の結果から、評価値 1 mg/L を越える原水・

浄水が検出されることから、水質基準とすることが適当である。なお、ホウ素につ

いては、問題となるのは、基本的に、海水淡水化、地質等の影響など、ホウ素の影

響を受ける地域であることに留意すべきである。 
 

 

３．曝露状況 
平成19年度水道統計（参照74）におけるホウ素の水道水の検出状況を表28に示した。 

原水においては、 高検出値は、水道法水質基準値（1.0 mg/L）の100％超過が5箇
所、検出値が10％超過～100％以下が合計で181箇所みられたが、それ以外はすべて

（5,122/5,308地点）10％以下であった。 

一方、浄水においては、 高検出値は、水質基準値の 80％超過～90％以下で 1 箇

所みられたが、大部分の測定地点で水質基準値の 10％以下（5,330/5,497 地点）であ

った。 
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表 28 水道水（原水・浄水）での検出状況 

基準値に対する度数分布表 

10％ 
以下 

10％ 
超過 
20％ 
以下 

20％ 
超過 
30％ 
以下

30％ 
超過 
40％ 
以下

40％ 
超過 
50％ 
以下

50％ 
超過 
60％ 
以下

60％ 
超過 
70％ 
以下

70％ 
超過 
80％ 
以下 

80％ 
超過 
90％ 
以下 

90％ 
超過
100％
以下 

100％
超過

浄
水 
／ 
原
水 
の
別 

水源 
種別 

測定 
地点
数 

～0.1 
mg/L 

～0.2 
mg/L 

～0.3 
mg/L

～0.4 
mg/L

～0.5 
mg/L

～0.6 
mg/L

～0.7 
mg/L

～0.8 
mg/L 

～0.9 
mg/L 

～1.0 
mg/L 

1.01～
mg/L

全体 5,308 5,122 82 46 13 17 13 5 2 3 0 5

表流水 1,024 998 13 7 1 3 1 1 0 0 0 0

ダム湖沼 305 302 2 1 0 0 0 0 0 0 0 0

地下水 3,199 3,064 58 34 9 13 11 3 1 3 0 3

原水 

その他 780 758 9 4 3 1 1 1 1 0 0 2

全体 5,497 5,330 98 27 13 14 10 4 0 1 0 0

表流水 964 949 10 3 1 0 0 1 0 0 0 0

ダム湖沼 280 275 2 3 0 0 0 0 0 0 0 0

地下水 3,058 2,947 65 18 8 11 6 2 0 1 0 0

浄水 

その他 1,195 1,159 21 3 4 3 4 1 0 0 0 0

（平成 19年度調査） 
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Ⅲ. 調査結果のまとめ 

ヒトにおいては、ホウ素の健康影響に関する情報として、症例報告、および職業曝

露や飲料水からの摂取についての疫学調査がある。症例報告では、ホウ素は主として

曝露部位（胃腸、皮膚）に障害を起こすことが報告されている。疫学調査では、労働

環境あるいは飲料水からホウ素に高濃度曝露された男性を対象として生殖影響が調べ

られており、児の男女比率への影響を示唆するようなデータも存在するが、ホウ素の

生殖影響を明確に示す結果は得られていない。 
実験動物においては、ホウ素は精巣毒性および発生毒性を示すことが報告されてい

る。発がん性については、実験動物を用いた研究で陽性を支持する証拠は得られてお

らず、IARC も評価を行っていない。遺伝毒性はない。 
以上のことから、ホウ素については耐容一日摂取量（TDI）を試算することが適切

であると判断された。 
 

 実験動物を用いた試験におけるもっとも低い NOAEL（ホウ素としての値）は、ビ

ーグル犬の90日間混餌投与試験における精巣萎縮に基づく4.1 mg/kg体重/日である。

また、次に低い NOAEL はビーグル犬の 38 週間混餌投与試験における精巣影響に基

づく 8.7 mg/kg 体重/日である。しかし、これらの試験では使用された動物数が 4～5
匹と少なく、信頼性が低い。次に低い NOAEL を報告しているのはラットの発生毒性

試験であり、胎児の骨格奇形（第 13 肋骨の短縮および波状肋骨の発生頻度増加）に

基づきLOAELを13.3 mg/kg体重/日、NOAELを9.6 mg/kg体重/日と報告している。

この試験は動物数も十分であり信頼性が高いと判断されることから、この値を

NOAEL として採用した。 
 
 不確実係数は、既存の評価書でも取り扱いが異なっているため、デフォルト値を適

用するケース 1 と、既存のデータを用いデフォルト値を低減するケース 2 とを考慮し

た。 
 ケース 1 では、不確実係数 100（種差に関して 10、個体差に関して 10）を適用す

る。 
 ケース 2 では種差に関する不確実係数については、トキシコキネティクスおよびト

キシコダイナミクスに関してデフォルト値の変更の根拠となるデータがないため、10
とした。個体差に関する不確実係数に関しては、トキシコダイナミクスのデフォルト

値（3.2）を変更する根拠となるデータはなかったが、トキシコキネティクスについて

は妊婦の腎臓からのホウ素のクリアランスに関するデータ（糸球体濾過速度（GFR）：

144±32 mL/分）が存在したため、これをもとに検討を行った。一般に集団の約 95％
が集団の平均値の上下 2σの範囲に入るとされている。GFR をもとに個体差の幅を算

出したところ、1.8 となった（144/80）。このトキシコキネティクスに関する個体差の

係数 1.8 とトキシコダイナミクスに関する個体差のデフォルト値 3.2 を合わせると個

体差に関する不確実係数は約 6（1.8×3.2＝5.76≒6）となる。従って、種差に関する

不確実係数 10、個人差に関する不確実係数 6 を適用して、合計の不確実係数は 60 と

なる。 
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以上からホウ素の耐容一日摂取量（TDI）は、NOAEL 9.6 mg/kg 体重/日にケース

1 では不確実係数 100（種差、個体差ともデフォルト値 10）を適用し 0.1 mg/kg 体重

/日、ケース 2 では不確実係数 60（種差 10、個体差 6）を適用し 0.16 mg/kg 体重/日
と試算された。 
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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 

試験物質
試験種 

エンドポイント 
（ ）内の数値は、各所見がみら
れたホウ素換算の（ 小）投与量

NOAEL
（mg 

B/kg 体重/
日） 

LOAEL 
（mg 

B/kg 体重/
日） 

備考 

亜 
① 
 

マウス 
B6C3F1
系 
雌雄各 10 

ホウ酸 
13 週間混
餌投与 

脾臓の髄外造血（雄 34-/雌 47-）
体重増加抑制（雄 141-/雌 195-）
精細管の変性または萎縮（雄141-）
死亡（雄 281-/雌 388-） 
前胃の過角化及び棘細胞増生（雄
563/雌 776） 

 34（雄）/47
（雌） 
[E] 

 

② 
 

ラット 
SD 系 
雄 18 

ホウ砂 
60 日間混
餌投与 

肝臓、精巣および精巣上体の重量
の有意な低下、および精細管の萎
縮（50-） 

25[E] 50[E]  

③ ラット 
SD 系 
雌雄各 10 

ホウ酸 
90 日間混
餌投与 

部分的な精巣萎縮（雄 38） 
一般状態変化（浅速呼吸、眼の炎
症等）、体重減少、肝臓・脾臓重量
低下（雌雄）、腎臓・副腎・精巣重
量低下、精巣萎縮（雄）、卵巣重量
低下（雌）（124） 
死亡（雌雄 500） 

38[E] 124[E]  

④ ラット 
SD 系 
雌雄各 10 

ホウ砂 
90 日間混
餌投与 

部分的な精巣萎縮（雄 42） 
一般状態変化（浅速呼吸、眼の炎
症等）、体重減少、肝臓・脾臓重量
低下（雌雄）、腎臓・精巣重量低下・
精巣萎縮（雄）、副腎・卵巣重量低
下（雌）（125） 
死亡（雌雄 500） 

42[E] 125[E]  

⑤ イヌ 
ビーグル 
雌雄各 5 

ホウ酸 
90 日間混
餌投与 

精巣相対重量減少（雄 4.1） 
精巣萎縮、甲状腺相対重量減少
（雄）、肝臓相対重量減少（雌）（32）
 

2.6（雌）
[E] 

23（雌）[E]  

⑥ イヌ 
ビーグル 
雌雄各 5 

ホウ砂 
90 日間混
餌投与 

精巣萎縮、甲状腺相対重量減少
（雄）、脳相対重量減少（雌）、ヘ
マトクリット値及びヘモグロビン
量減少（雌雄）（35） 

4.2[E] 35[E] EPAは正しい用量-反
応関係を示すもので
はないことが示唆さ
れると指摘 

慢 
⑦ 

マウス 
B6C3F1
系 
雌雄 50 

ホウ酸 
2 年間混餌
投与 

死亡率の増加、精巣の萎縮（雄 48-）
体重増加抑制（雌雄）、精巣間細胞
の過形成（雄） （96） 

 48 NTP は本試験結果に
対 し 「 ホ ウ 酸
のマウスに対する発
がん性の証拠はない」
と結論 

⑧ ラット 
SD 系 
雌雄各 35 

ホウ酸 
2 年間混餌
投与 

一般状態変化（被毛の粗剛、尾の
落屑化 等）、体重増加抑制（雌雄）、
精巣の絶対及び相対重量低下、精
上皮及び精細管の萎縮（雄）、ヘマ
トクリット値、ヘモグロビン濃度
の低下（雌） （59） 

18[A、E] 59[E] 著者らは NOEL と記
載している。 
NTP は「ホウ酸はラ
ットに対し発がん性
がない」と評価してい
る。 
EPA は、発がん性試
験としてデザインさ
れた試験ではないと
している。 
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番
号 

動物種・ 
系統・性・
動物数/群 

試験物質
試験種 

エンドポイント 
（ ）内の数値は、各所見がみら
れたホウ素換算の（ 小）投与量

NOAEL
（mg 

B/kg 体重/
日） 

LOAEL 
（mg 

B/kg 体重/
日） 

備考 

⑨ ラット 
SD 系 
雌雄各 35 

ホウ砂 
2 年間混餌
投与 

一般状態変化（被毛の粗剛、尾の
落屑化 等）、体重増加抑制、ヘマ
トクリット値、ヘモグロビン濃度
の低下（雌雄）、精巣の絶対及び相
対重量低下、精上皮及び精細管の
萎縮（雄） （59） 

18[A、E] 59[E] 著者らは NOEL と記
載している。 
 

⑩ イヌ 
ビーグル 
雌雄各 4 

ホウ酸 
2 年間混餌
投与 

（投与に関連した変化なし） 
（max8.8） 

  

⑪ イヌ 
ビーグル 
雌雄各 4 

ホウ砂 
2 年間混餌
投与 

（投与に関連した変化なし） 
（max8.8） 

  

⑫ イヌ 
ビーグル 
雌雄各 4 

ホウ酸 
38 週間混
餌投与 

精子形成不全、精細管上皮の萎縮
（雄）（29） 

8.7[A]  

⑬ イヌ 
ビーグル 
雌雄各 4 

ホウ砂 
38 週間混
餌投与 

重度の精巣の萎縮、精子形成不全
（雄）（29） 

8.7[A]  

著者らは NOEL と記
載している。 
NOEL は、⑩～⑬の
試験を総合しての判
断。 
 
⑩～⑬の試験に関し、
WHO はリスク評価
に含めるのは不適当
としている。 
 

生 
⑭ 

ラット 
SD 系 
雄 8、雌
16 

ホウ酸 
三 世 代 混
餌投与 

精巣萎縮および無精子（雄）、排卵
減少、不妊（対照群の雄と交配さ
せた場合）（雌） （175） 

17.5[A 、
W] 

175 著者らは NOEL と記
載している。 

⑮ ラット 
SD 系 
雄 8、雌
16 

ホウ砂 
三 世 代 混
餌投与 

精巣萎縮および無精子（雄）、排卵
減少、不妊（対照群の雄と交配さ
せた場合）（雌） （175） 

17.5[A 、
W] 

175 著者らは NOEL と記
載している。 

⑯ ラット 
SD 系 
雄 8 

ホウ酸 
単回、経口
投与 

排精、精巣上体での精子形態およ
び 精 嚢 頭  （ caput sperm 
reserves） での有害影響 175-）

87[A、W] 175[W] 著者らは NOEL と記
載している。 

⑰ ラット 
SD 系 
雄 18 

ホウ砂 
30 日また
は 60 日間
混餌投与 

精細管径の減少（60 日：25） 
精巣上体重量減少、精母細胞、精
細胞、精子の減少ないし消失、受
精能力の低下（30、60 日：50-）

25[E] 50[E]  

⑱ ラット 
Fischer 
344 系 
雄 6 

ホウ酸 
9 週間混餌
投与 

排精抑制（26-） 
精巣萎縮（52-） 
 

26[E]   

⑲ マウス 
Swiss
（CD-1）
系 
妊娠動物
28-29 

ホウ酸 
GD 0-17 
混餌投与 

母動物 
軽度の腎臓障害（用量依存性の尿
細管の拡張/再生） （43-） 
体重増加抑制、腎臓相対重量の低
下（175-） 
児動物 
胎児体重の減少（79-） 
吸収胚の発生頻度増加、一腹の奇
形発生頻度の増加（175） 

児動物 
43[A、W]

児動物 
79[W] 
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番
号 

動物種・ 
系統・性・
動物数/群 

試験物質
試験種 

エンドポイント 
（ ）内の数値は、各所見がみら
れたホウ素換算の（ 小）投与量

NOAEL
（mg 

B/kg 体重/
日） 

LOAEL 
（mg 

B/kg 体重/
日） 

備考 

⑳ ラット 
SD 系 
妊娠動物
29 
または 14 

ホウ酸 
GD 0-20
ま た は
6-15 

母動物 
肝臓と腎臓の相対重量増（29-）
体重増加抑制（58-） 
摂餌量減少、腎臓絶対重量の増加
（94） 
児動物 
胎児体重減少（14） 
一腹あたりの奇形胎児の発生頻度
増加、1 例以上の奇形胎児を生じ
た腹数の割合増加（29-） 
胎児死亡率の増加（94） 

母動物 
14[A] 
 

母動物 
29 
 
児動物 
14[W] 

 

21 
 

ラット 
SD 系 
妊娠動物
60 

ホウ酸 
GD 0-20 
混餌投与 
 

母動物 
腎臓の相対重量増加（25.0） 
児動物（GD 20） 
体重減少、第 13 肋骨の短縮および
波状肋骨の発生頻度上昇（12.9-）
児動物（生後 21 日） 
第 13 肋骨の短縮および波状肋骨
の発生頻度上昇（25.3） 

児動物 
9.6（出生
前） 
[A、W、
E] 
12.9（出生
後）[A] 

児動物 
13.3（出生
前） [E] 

WHO、EPA、日本・
水道基準とも本試験
の NOAEL を採用し
て評価を行っている。

22 
 

ウサギ 
NZW 
妊娠動物
18-23 

ホウ酸 
GD 6-19 
混餌投与 
 

母動物 
摂餌量の減少、体重の低値、妊娠
子宮重量の減少、黄体数の減少お
よび膣出血（44） 
児動物 
出生前死亡率の上昇、生存胎児の
ない妊娠母動物数の増加、妊娠 30
日における一腹の生存児数の減
少、一腹あたりの生存奇形胎児数
の増加（44） 
 

児動物 
22[A、W]
 
母動物 
22[A、W]

児動物 
44[E] 
 
母動物 
44[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、[E]：US EPA、[W]：WHO、無印：本報告 
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要  約 

 
 清涼飲料水の規格基準改正に係る化学物質として、セレンの食品健康影響

について調査を行った。調査に供した試験成績は、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（マウス、ラット、アカゲザル）、

遺伝毒性試験である。対象とするセレン化合物は、主にセレン酸ナトリウム、

亜セレン酸ナトリウムとする。  
 無機セレンはセレン化水素へと段階的に還元された後、セレノシステイン

を経てセレノプロテインに取り込まれ、ほ乳類の体内で抗酸化作用等の重要

な役割を果たす必須元素である。摂取量が不足しても過剰でもヒト健康に傷

害が生じる。ヒトの疫学的研究により、セレン不足ではミトコンドリア心筋

症との関連、セレン過剰ではセレン中毒（呼気や尿のガーリック臭、爪の異

常、脱毛、低ヘモグロビン値、斑状歯、中枢神経系の異常等）との関連が報

告されている。動物試験でも、セレン過剰経口投与による神経系への影響、

腎臓、肝臓の組織変化等が報告されている。また、遺伝毒性は陰性と陽性が

混交しており、発がん性についても有意な影響は報告されていない。以上の

ことから、セレンは、発がん性はないと考えられ、非発がん毒性に関する耐

容一日摂取量（TDI）を試算することが適切であると判断した。  
 米国のセレン濃度が高い大農場地域に居住し、平均 0.24 mg/日のセレンを

摂取した住民には爪の疾患を含め、臨床症状および生化学指標に有意な影響

は認められなかった。この値を NOAEL とし、体重を 50 kg と仮定して体重

当たりの値に換算するとセレンとして 4.8 μg/kg 体重 /日となる。この値は、

推奨一日摂取量 1 μg Se/kg 体重 /日と近い値であり、最大摂取量でも影響が

見られず平均摂取量の約 3 倍の値であるので、不確実係数は適用せず、セレ

ンの TDI を 4.8 μg Se/kg 体重 /日と試算した。  
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Ⅰ．調査対象物質の概要  
１．用途 

セレンは、自然水中に含まれていることがあるが、その多くは鉱山排

水、工場排水などの混入による。 

乾式複写機感光体、熱線吸収板ガラスの着色剤、鉛ガラスの消色剤、

赤色顔料の原料、電子製品、テレビ用カメラ・光電セル、計算機の磁器

コア、太陽電池（整流器、リレー）、触媒、動物飼料の添加物（参照 1）  
 
２．一般名 

セレン  
 
３．化学名 

IUPAC 
和名：セレン  
英名：selenium 

CAS No.：7782-49-2 
 

４．元素名 

  Se 
 
５．原子量 

  79.0 
 
６．物理化学的性状 

名称：  セレン  
（Se）  

セレン酸  
（H2SeO4）  

セレン酸ナト

リウム  
（Na2SeO4）  

亜セレン酸  
（H2SeO3）

物理的性状：  無臭の様々な形状の

固体。濃赤茶～帯青黒

色の非晶形固体、赤色

透明の結晶、あるいは

金属質の灰～黒色の

結晶。  

白色固体  白色結晶  無 色 の 吸 湿

性結晶  

沸点（℃）：  685 260  70 
融点（℃）：  170～217 58   
比重 /密度：  4.8 2.951（15℃） 3.098 3.0 g/cm3 
水への溶解性： 溶けない  1300g/100mL 

（30℃）  
水に非常に溶

ける  
167g/100mL
（20℃）  

蒸気圧：  0.1 Pa（20℃）    266 Pa
（15℃）  
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名称：  亜セレン酸ナト

リウム  
（Na2SeO3）  

三酸化セレン  
（SeO3）  

二酸化セレン  
（SeO2）  

六フッ化セレ

ン  
（SeF6）  

物理的性状：  吸湿性の様々な

形状の固体  
帯黄白色、吸湿性

の結晶性粉末  
光沢のある白

色、吸湿性の結

晶あるいは粉

末  

無色の圧縮液

化ガス  
 

沸点（℃）：  －  180℃以下で分解

する  
－  -34.5 

融点（℃）：  320（分解する） 118 －  -39 
比重 /密度：  －  3.6 g/cm3 3.95 g/cm3 

（15℃）  
－  

水への溶解性： 85 g/100mL
（20℃）  

非常によく溶け

る  
40 g/100mL
（20℃）  

徐々に反応す

る  
蒸気圧（kPa）： －  －  1.65 （70℃）  －  
 
７．現行規制等 

（１）法令の規制値等 

  水質基準値（mg/L）：0.01 
水質管理目標値（mg/L）：なし  
環境基準値（mg/L）：0.01 
要監視項目指針値（mg/L）：なし  
その他基準：給水装置の構造及び材質の基準（mg/L）；  0.001 

     労働安全衛生法；作業環境評価基準  なし  
     食品衛生法 MW（原水）（mg/L）；  0.01 

 
（２）諸外国等の水質基準値又はガイドライン値 

  WHO（mg/L）：0.01（第 3 版）  
  EU（mg/L）：0.01 

US EPA（mg/L）：0.05（Maximum Contaminant Level）  
欧州大気質ガイドライン（参照 2）：なし   
その他基準：Codex Standard for Natural Mineral Waters（mg/L）；

0.01  
 
 

Ⅱ . 安全性に係る知見の概要  
 WHO 飲料水水質ガイドライン（参照 3、4）、EPA／IRIS のリスト（参照

5）、ATSDR の毒性学的プロファイル（参照 6）、初期リスク評価書等（参照

7）を基に、毒性に関する主な科学的知見を整理した。  

-171-



セレン 

 

 6

 なお、本報告書Ⅱ .１ .及び２ .においては、セレン化合物の重量から換算し

たセレン元素としての重量を mg Se と表記した。  
１. 毒性に関する科学的知見 

（１）体内動態 

① 吸収  
セレンはヒトの必須元素である。経口摂取では、セレン化合物は一般的

にヒトの消化管から迅速に吸収され、セレンのバイオアベイラビリティ

（生物学的利用能）は化合物の物理的性状（固体または液体）、化学形態

（有機化合物または無機化合物）によって異なる（参照 6）。  
ヒトの経口摂取では、亜セレン酸ナトリウムおよびセレノメチオニンは

投与量にかかわらず80％を超える吸収率を示し（参照8、9、10）、亜セレ

ン酸ナトリウムの吸収率はセレノメチオニンよりも低めで、30～46％と報

告されている（参照6）。  
実験動物の経口摂取でも、投与量に関わらずセレン化合物を消化管から

効率的に吸収する。ラットにおける亜セレン酸ナトリウム、セレン酸ナト

リウム、セレノメチオニンまたはセレノシステインの混餌投与試験で、セ

レンの吸収率は80～100％と報告されている（参照6、11）。動物では消化

管からのセレンの吸収はpHに依存し、また、スルフヒドリル基（SH基）

が存在すると、これと複合体を形成するために吸収されやすくなる（参照

6）。  
 

② 分布 

  有機セレン化合物、無機セレン化合物の分布パターンは同じであった。

血漿中では、セレンは主に3種類の血漿タンパク質（セレノプロテインP、

グルタチオンペルオキシダーゼおよびアルブミン）に分布している（参照

12）。セレンはタンパク合成によりセレノメチオニンとして取り込まれ、

セレン－硫黄結合によりシステイン残基と結合する。セレノプロテインP
は血漿中の細胞外タンパク質であり、セレンの運搬に関与し、抗酸化剤と

して作用することが示唆されている（参照6、13）。セレンは甲状腺ホルモ

ンの代謝に必須で、甲状腺にはセレノプロテインとしてセレンが豊富に存

在する（参照14、15）。  
経口摂取されたセレン酸ナトリウムおよび亜セレン酸ナトリウムに由

来するセレンは、全ての組織に分布するが、ヒトと動物ともに肝臓及び腎

臓で最も検出される（参照6、11）。セレノメチオニン由来のセレンは、無

機セレン化合物由来のセレンに比較して3～10倍の高濃度でかつ長期間、

組織中に留まる（参照6）。  
セレンを経口投与されたヒトの母乳中にセレンが検出されており（参照

6、13）、マウス、ラット、イヌ、ブタ、ウシ、サルの乳汁でも見いださ

れている（参照6、16）。      
また、ヒト、ラット、ハムスター、イヌ、ブタおよびサルで、セレンの

-172-



セレン 

 

 7

胎盤通過性が示されている（参照6、16）。  
 

③ 代謝 

無機セレンはセレン化水素へと段階的に還元された後、セレノシステイ

ンを経てセレノプロテインに取り込まれるか、メチル化代謝産物として尿

中に排泄される（参照17）。セレンはほ乳類の体内で主にセレノプロテイ

ン  P、グルタチオンペルオキシダーゼ、Ⅰ型 -ヨードチロニン脱ヨウ素酵

素、チオレドキシン還元酵素の中にC - Se共有結合の形で存在する（参照6、
17）。セレン化合物の代謝経路を図1に示す。  

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

図 1 セレンのヒトにおける代謝経路（参照 17） 

 
なお、セレノメチオニンはメチオニンの代わりに不特定のタンパクに取

り込まれるが、セレノシステインはシステインの代わりに不特定のタンパ

クに取り込まれることはなく、UGAコドンに従いセレノプロテインにのみ

特異的に取り込まれる。セレノメチオニンがすぐに代謝されない場合、筋

肉、肝臓、膵臓、胃、胃腸の粘膜、赤血球などに取り込まれる。セレノメ

チオニンからセレン化物への代謝とセレノプロテインへの取り込みには2
つの経路が考えられており、メタンセレノールとセレン化物への代謝、ま

たはセレノシステイン経由である（参照6）。  
 

④ 排泄 

  無機セレンはセレン化水素へと段階的に還元された後、セレノシステイ

ンを経てセレノプロテインに取り込まれるか、メチル化代謝産物として尿

中に排泄される（参照 17）。  
  ヒトでは、経口投与または静脈注射された亜セレン酸ナトリウムは、最

初の 24 時間以内に最も迅速に尿中に排泄される（参照 6、18）。投与後

-173-



セレン 

 

 8

24 時間以内に尿中に排泄されるセレンの割合は、投与量が多いほど多く

なる（参照 10）。また、ヒトで亜セレン酸が経口経由で摂取されてから排

泄されるまでには 3 相あり、第 1 相（急速排泄相）の半減期は約 1 日、第

2 相、第 3 相の半減期はそれぞれ 8～9 日、115～116 日である（参照 18）。
セレノメチオニンの排出にも 3 相あり、第 3 相の半減期は亜セレン酸ナト

リウムよりも長く 207～290 日であった（参照 8）。 

  

（２）実験動物等への影響 

① 急性毒性試験 

  動物では、経口摂取による急性毒性が最も強いセレン化合物は亜セレン

酸ナトリウムとセレン酸ナトリウムであるとみられる（参照6）。亜セレン

酸ナトリウムの経口LD50はラットで4.8～7.0 mg/kg体重である（参照19、
6）。L-セレノシステインの経口投与LD50はマウスで35.9 mg/kg体重であ

る（参照20）。  
金属セレンは、溶解度が極めて低いため、ほとんどのセレン化合物より

毒性が弱く、ラットの経口投与 LD50 は 6,700 mg/kg 体重である（参照 6、
19）。  

 
② 亜急性毒性試験 

a. 14 日間亜急性毒性試験（マウス）  

    BALB/c 系マウス（雄、各投与群 5 匹）における亜セレン酸ナトリウ

ム（Se 濃度が 0、1、3、9 ppm：0.03、0.24、0.58、1.34 mg Se/kg 体

重 /日）または L-セレノメチオニン（Se 濃度が 0、1、3、9 ppm：0.03、
0.26、0.63、1.96 mg Se/kg 体重 /日）の 14 日間飲水投与試験が行われ

た。Se 濃度 3 ppm 以上の亜セレン酸ナトリウム投与群で、用量依存的

に体重増加抑制がみられた。L-セレノメチオニンは投与による影響はみ

られなかった。L-セレノメチオニンを投与した場合の脳組織中のノルエ

ピネフリン（NE）、ドーパミン（DA）、ジヒドロキシフェニル酢酸

（DOPAC）、ホモバニリン酸（HVA）、セロトニン（5-HT）、5-ヒドロキ

シインドール酢酸（5-HIAA）の濃度変化を調べたが、いずれも有意な

濃度変化は認められなかった。Se 濃度 3 ppm 以上の亜セレン酸ナトリ

ウム投与群のマウスで、線条体の DOPAC、DA および HVA レベルが上

昇した。この濃度上昇は、DOPAC については 3 ppm 以上投与群で、ま

た、HVA については 3 ppm 投与群で有意であったが、DA については両

濃度とも有意性は見られなかった。NE、5-HT および 5-HIAA レベルの

変化は観察されなかった（参照 21）。各投与群で認められた毒性所見を

表 1 に示す。  
    ATSDR は、DOPAC レベルと HVA レベルの上昇より、LOAEL を 0.58 

mg Se/kg 体重 /日、NOAEL を 0.24 mg Se/kg 体重 /日としている（参照

6）。  
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表 1 マウス 14 日間亜急性毒性試験 

   
b. 30 日間亜急性毒性試験（マウス） 

   ICR 系マウス（雄、各投与群 15 匹）におけるセレノシステイン（0、
10、20、30、40 mg/kg 体重 /日（0、4.7、9.4、14.1、18.8 mg Se/kg 体

重 /日）；溶媒 0.5％カルボキシメチルセルロースナトリウム（CMC-Na））
の 30 日間（週 6 日）強制経口投与試験が行われた。用量依存的な体重

増加抑制が認められ、30 mg/kg 体重 /日以上の投与群は 30 日目に全例が

死亡し、病理学的検査で肝細胞の空胞変性が認められた。10、20 mg/kg
体重 /日群の肝および腎組織には投与に関係した変化は認められなかっ

たが、20 mg/kg 体重 /日群で血清アスパラギン酸アミノトランスフェラ

ーゼ（AST）およびアラニンアミノトランスフェラーゼ（ALT）の活性

が上昇した（参照 20）。各投与群で認められた毒性所見を表 2 に示す。 
    ATSDR は、AST と ALT 活性の有意な上昇より、LOAEL を 9.4 mg 

Se/kg 体重 /日、NOAEL を 4.7 mg Se/kg 体重 /日としている（参照 6）。 
 

表 2 マウス 30 日間亜急性毒性試験 

 
c. 13 週間亜急性毒性試験（マウス） 

   B6C3F1 系マウス（雌雄、各投与群 10 匹）におけるセレン酸ナトリ

ウム（0、3.75、7.5、15、30、60 ppm：0、0.3、0.5、0.8、1.5、2.6 mg 
Se/kg 体重 /日）または亜セレン酸ナトリウム（0、2、4、8、16、32 ppm：

0、0.14、0.3、0.5、0.9、1.6 mg Se/kg 体重 /日）の 13 週間飲水投与試

験が行われた。  
セレン酸ナトリウムの試験では、15 ppm 以上の投与群で、対照群に

比べ雌雄ともに最終平均体重が減少し、雄の体重増加が抑制された。30、
60 ppm 投与群で、対照群に比べ雌の体重増加がかなり抑制された。15 
ppm 以上の投与群では、雌雄ともに飲水量は減少した。右腎相対重量は、

試験物質  投与群  雄  
亜セレン酸ナト
リウム  

Se 濃度 3 ppm 
(0.58 mg Se/kg
体重 /日 ) 以上  

用量依存的な体重増加抑制、線条体の DOPAC レベ
ルの上昇、3 ppm のみ HVA レベルの上昇  

L-セレノメチオ
ニン  

Se 濃度 9 ppm 
(1.96 mg Se/kg
体重 /日 ) 以下  

投与による影響なし  

試験物質 投与群 雄 

セレノシステイ
ン  

30 mg/kg 体重 /日  
(14.1 mg Se/kg 体重 /日 ) 
以上  

30 日目全例死亡、肝細胞の空胞変性  

セレノシステイ
ン  

20 mg/kg 体重 /日  
(9.4 mg Se/kg 体重 /日 ) 
以上  

ALT と AST 活性の上昇  
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7.5 ppm 投与群の雌を除いて雌雄ともに用量依存的に増加した。15 ppm
以上投与群の雄で、右精巣相対重量も増加した。  
亜セレン酸ナトリウムの試験では、16 ppm、32 ppm 投与群で、対照

群に比べ雌雄ともに最終平均体重が減少し、雌の体重増加が抑制された。

32 ppm 投与群で、対照群に比べ雄の体重増加が抑制された。8 ppm 以

上の投与群では、雌雄ともに飲水量は減少した。32 ppm 投与群では雌

雄とも、16 ppm 投与群では雄で、右腎相対重量が有意に増加した。他

に統計的に有意な重量変化が見られた臓器があるが、体重増加抑制の二

次的な影響によると考えられると、著者らは記載している。32 ppm 投

与群の雌では発情周期が有意に延長した。セレン酸ナトリウム、亜セレ

ン酸ナトリウム共に、投与に関連した臨床症状、血液検査及び病理組織

学的な変化は認められなかった（参照 22）。各投与群で認められた毒性

所見を表 3-1 と 3-2 に示す。  
NTP は、体重抑制、飲水量減少より、マウスに対する NOAEL をセ

レン酸ナトリウムについては 0.8 mg/kg 体重 /日、亜セレン酸ナトリウム

については 0.9 mg/kg 体重 /日としている 1（参照 22）。  
   

表 3-1 マウス 13 週間亜急性毒性試験 

 

表 3-2 マウス 13 週間亜急性毒性試験 

 
                                                  
1 原著にはこのように記載されているが、エンドポイントを考慮した NOAEL は、セレン

酸ナトリウムが 7.5 ppm(0.5 mg Se/kg 体重 /日 )、亜セレン酸ナトリウムが 8 ppm(0.5 mg 
Se/kg 体重 /日 )である。ATSDR(参照 20)の評価は、セレン酸ナトリウムが雄の 13％体重

減少による LOAEL30 ppm、NOAEL15 ppm で、亜セレン酸ナトリウムが雄の 20％体重

減少による LOAEL32 ppm、NOAEL16 ppm で、原著の評価と一致する。  

試験物質 投与群 雄 雌 

セ レ ン 酸 ナ
トリウム  

30 ppm  
(1.5 mg Se/kg 体重 /日 ) 
以上  

 体重増加抑制  

セ レ ン 酸 ナ
トリウム  

15 ppm  
(0.8 mg Se/kg 体重 /日 ) 
以上  

最終体重減少、体重増加
抑制、飲水量減少、右精
巣相対重量増加  

最終体重減少、飲水量
減少  

セ レ ン 酸 ナ
トリウム  

3.75 ppm 
(0.3 mg Se/kg 体重 /日 ) 
以上  

右腎相対重量用量依存
的な（7.5 ppm を除く）
増加  

右 腎 相 対 重 量 用 量 依
存的な増加  

試験物質 投与群 雄 雌 

亜 セ レ ン 酸
ナトリウム  

32 ppm  
(1.6 mg Se/kg 体重 /日 ) 

体重増加抑制  右腎相対重量増加、発
情周期の延長  

亜 セ レ ン 酸
ナトリウム  

16 ppm  
(0.9 mg Se/kg 体重 /日 ) 
以上  

最終体重減少、右腎相対
重量増加  

最終体重減少、体重増
加抑制  
 

亜 セ レ ン 酸
ナトリウム  

8 ppm  
(0.5 mg Se/kg 体重 /日 ) 
以上  

飲水量減少  飲水量減少  
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d. 3～6 週間亜急性毒性試験（ラット） 

   Wistar系ラット（雌、各投与群6匹）における亜セレン酸ナトリウム

（0、10、15 mg/L：0、0.64、0.96 mg Se/kg体重 /日 ATSDR換算）の

3～6週間飲水投与試験が行われた。0.64 mg Se/kg体重 /日以上で脳下垂

体前葉からの成長ホルモン分泌抑制による成長阻害が見られた（参照

23）。各投与群で認められた毒性所見を表4に示す。  
ATSDRは、成長阻害に基づきLOAELを0.64 mg Se/kg体重 /日として

いる（参照6）。  
 

表 4 ラット 3～6 週間亜急性毒性試験 

   
 

e. 6 週間亜急性毒性試験（ラット） 

Sprague Dawley（SD）系ラット（雄、動物数不明）における亜セレ

ン酸ナトリウム（0、1.6、3.2、4.8、6.4、8.0、9.6 ppm ：0、0.16、0.32、
0.48、0.64、0.8、0.96 mg Se/kg体重 /日  初期リスク評価書換算）の6週
間混餌投与試験が行われた。6.4 ppm以上投与群で有意な成長抑制が見

られた。さらに、8.0 ppm以上投与群でヘモグロビンの減少、膵臓の腫

大がみられた（参照24）。各投与群で認められた毒性所見を表5に示す。  
この報告では、成長抑制よりLOAELを0.64 mg Se/kg体重 /日とした。 

 
表 5 ラット 6 週間亜急性毒性試験 

 
 
f. 8 週間亜急性毒性試験（ラット） 

SD系ラット（雄、全40匹）における亜セレン酸ナトリウム（飼料中濃

度  0.2、5.2、7.2、9.22 mg Se/kg）の8週間混餌投与試験が行われた。

                                                  
2 原著には「セレン濃度 0.2 mg Se/kg 餌の餌と、その餌にそれぞれ 5 mg Se/kg 餌、7 mg 
Se/kg 餌、9 mg Se/kg 餌相当の亜セレン酸ナトリウムを添加したものを投与した」と記載

されている。ATSDR にもこの試験は記載されているが、肝臓に対する LOAEL は 0.45 mg 

試験物質 投与群 雌 

亜セレン酸ナト
リウム五水和物  

10 mg/L  
(0.64 mg Se/kg 体重 /日 ) 
以上  

脳下垂体前葉からの成長ホルモン分泌抑制
による成長阻害  

試験物質 投与群 雄 

亜セレン酸ナト
リウム  

8.0 ppm 
(0.8 mg Se/kg 体重 /日 ) 
以上  

ヘモグロビンの減少、膵臓の腫大  

亜セレン酸ナト
リウム  

6.4 ppm 
(0.64 mg Se/kg 体重 /日 ) 
以上  

成長抑制  
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最高投与群では肝臓がもろくなり、被膜表面は微小結節によりでこぼこ

し、肝細胞再生巣の形成、門脈域胆管の増生、軽度の肝硬変様変化、単

細胞壊死などが見られ、線維芽細胞及びヘモジデリン貪食したマクロフ

ァージが観察される門脈域もあった（参照25）。認められた毒性所見を

表6に示す。  
初期リスク評価書は、投与量7.2 mg Se/kg餌の換算値0.7 mg Se/kg体

重 /日をNOAELとした（参照7）。  
 

表 6 ラット 8 週間亜急性毒性試験 

 
g. 3 ヶ月間亜急性毒性試験（ラット） 

   Wistar 系ラット（雄、各投与群 11 匹）における亜セレン酸ナトリウ

ム（5、10 μg/kg 体重 /日（2、4 μg Se/kg 体重 /日））の 3 か月間混餌投

与試験が行われた。2 μg Se/kg 体重 /日群のラットでは、肝小葉辺縁の

肝門部への単核細胞のびまん性浸潤およびクッパー細胞の弱い活性化

以外に顕著な組織学的変化は認められなかった。これに対し、4 μg セレ

ン /kg 体重 /日群のラット肝臓では、肝小葉辺縁での拡張した類洞内にお

けるクッパー細胞の腫脹と小葉内での散在性の肝細胞壊死が認められ

た（参照 26）。各投与群で認められた毒性所見を表 7 に示す。  
初期リスク評価書では、2 μg Se/kg 体重 /日群で見られた肝臓の変化

は、発現頻度が記載されておらず微細な変化だったため明確な毒性影響

とはいえないとの判断で、この試験の NOAEL を 2 μg Se/kg 体重 /日と

している（参照 7）。  
 

表 7 ラット 3 ヶ月間亜急性毒性試験 

 
h. 13 週間亜急性毒性試験（ラット） 

   F344 系ラット（雌雄、各投与群 10 匹）におけるセレン酸ナトリウム

（0、3.75、7.5、15、30、60 ppm：雌雄 0、0.1、0.2、0.4、0.6、雄 1.1
または雌 0.8 mg Se/kg 体重 /日）または亜セレン酸ナトリウム（0、2、
4、8、16、32 ppm：雌雄 0、0.08、0.13、0.2、0.4、雄 0.8 または雌

0.9 mg Se/kg 体重 /日）の 13 週間飲水投与試験が行われた。  
                                                                                                                                                            
Se/kg 体重 /日と評価されており、原著投与量との対応がつかないので採用しなかった。  

試験物質 投与群 雄 

亜セレン酸ナト
リウム  

9.2 mg Se/kg 餌  
(>0.7 mg Se/kg 体重 /日 ) 

肝細胞再生巣の形成、門脈域胆管の増生、
軽度の肝硬変様変化、単細胞壊死  

試験物質 投与群 雄 

亜 セ レ ン 酸
ナトリウム  

10 μg/kg 体重 /日  
(4 μg Se/kg 体重 /日 )  

肝小葉辺縁での拡張した類洞内におけるクッパ
ー細胞の腫脹と小葉内での散在性の肝細胞壊死  

亜 セ レ ン 酸
ナトリウム  

5 μg/kg 体重 /日  
(2 μg Se/kg 体重 /日）   

肝門部への単核細胞のびまん性浸潤およびクッ
パー細胞の弱い活性化  
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セレン酸ナトリウムの試験では、60 ppm 投与群で、雌雄ともに異常

な姿勢を取り全て死亡または瀕死状態となった。30 ppm 投与群で、雄

が 2 匹、雌は 1 匹衰弱し、雄に腎乳頭の顕著な変性が見られた。15 ppm
以上の投与群で、対照群に比べ雌雄ともに最終平均体重の減少、体重増

加抑制、雄で用量依存的な飲水量の著しい減少、雌に腎乳頭の顕著な変

性が見られた。15 ppm 以上の投与群で雌雄に見られた腎相対重量の増

加は、飲水量減少に伴う脱水症状による生理現象と見られ、また他臓器

の重量変化及び萎縮は体重増加抑制の二次的影響と考えられると、著者

らは記載している。7.5 ppm 以上の投与群で、雌の飲水量が用量依存的

に著しく減少し、雄に高窒素血症が発症した。高窒素血症は 30 ppm 以

上の投与群では回復しなかった。30 ppm 投与群の雄で胆汁酸濃度が増

加した。  
亜セレン酸ナトリウムの試験では、32 ppm投与群で、雌が異常な姿勢

を取り2匹が死亡又は瀕死状態で、雄は飲水量が著しく減少し、雌雄の

胸腺絶対及び相対重量は有意に減少し右腎相対重量は増加した。他臓器

で見られた重量変化や萎縮は体重増加抑制の二次的影響と考えられる

と、著者らは記載している。16 ppm以上の投与群で、雌雄ともに対照群

に比べ最終平均体重の減少、体重増加抑制が見られ、雌の飲水量が用量

依存的に著しく減少した。腎乳頭の変性は32 ppm投与群の雄では軽度か

ら中程度だったが、8 ppm以上の投与群の雌で中程度だった。32 ppm投

与群の雄で胆汁酸濃度が増加し、雌雄で胸腺、雄で精巣、雌で子宮の大

きさが縮小した。2 ppm以上の投与群の雄で精巣上体の精子数の減少、

16 ppm以上の投与群の雌で発情間期の延長、発情前期及び発情期の短縮

が見られた（参照22）。各投与群で認められた毒性所見を表8-1と8-2に
示す。  

NTP は、致死作用、体重抑制、飲水量減少、腎乳頭変性に基づいて、

ラットに対する NOAEL をセレン酸ナトリウム、亜セレン酸ナトリウム

ともに 0.4 mg Se/kg 体重 /日としている 3（参照 22）。  
 

 

 

 

 

 

 

 

                                                  
3 原著にはこのように記載されているが、エンドポイントを考慮した NOAEL は、セレン

酸ナトリウムが 3.75 ppm(0.1 mg Se/kg 体重 /日 )、亜セレン酸ナトリウムが 4 ppm(0.13 mg 
Se/kg 体重 /日 )である。ATSDR（参照 20）の評価は、セレン酸ナトリウムが雌の 10％体

重減少による LOAEL 15 ppm、NOAEL 7.5 ppm で、亜セレン酸ナトリウムが雌の mild
な腎乳頭変性による LOAEL 8 ppm、NOAEL 4 ppm である。  
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表 8-1 ラット 13 週間亜急性毒性試験 

 
表 8-2 ラット 13 週間亜急性毒性試験 

 
③ 慢性毒性試験及び発がん性試験 

a. 生涯発がん性試験（マウス） 

Swiss 系マウス（雌雄、各投与群 50 匹）におけるセレン酸ナトリウ

ムまたは亜セレン酸ナトリウム（Se 濃度 3 ppm：雄 0.31～0.34 mg Se/kg
体重 /日、雌 0.42 mg Se/kg 体重 /日）の生涯飲水投与試験が行われた。

セレン投与群の悪性腫瘍（主にリンパ腫と白血病）発生は 88 匹中 13 匹

（15％）で、対照群は 119 匹中 10 匹（8％）だったが、その差は統計学

的に有意ではない。投与したセレン化合物の形態は腫瘍発生に関係ない

と著者らは記載している。また、肝臓、肺、腎臓等の主要臓器でアミロ

イドーシスの発生が増加した（参照 27）。各投与群で認められた毒性所

見を表 9 に示す。  

試験物質 投与群 雄 雌 

セ レ ン 酸 ナ
トリウム  

60 ppm 
(雄；1.1 mg Se/kg 体重 /日、
雌；0.8 mg Se/kg 体重 /日）

全部が死亡又は瀕死  
腎乳頭の顕著な変性  

全 部 が 死 亡 又 は 瀕
死  

セ レ ン 酸 ナ
トリウム  

30 ppm 
(0.6 mg Se/kg 体重 /日）  

2 匹衰弱  
最終体重減少  
高窒素血症  
胆汁酸濃度増加  
腎乳頭の顕著な変性  

1 匹衰弱  
最終体重減少  
 
 

セ レ ン 酸 ナ
トリウム  

15 ppm 
(0.4 mg Se/kg 体重 /日）  
以上  

飲水量著しい減少  
 

腎 乳 頭 の 顕 著 な 変
性  

セ レ ン 酸 ナ
トリウム  

7.5 ppm 
(0.2 mg Se/kg 体重 /日）  
以上  

回復性の高窒素血症  飲水量著しい減少  
 

試験物質 投与群 雄 雌 

亜 セ レ ン 酸
ナトリウム  

32 ppm 
(雄；0.8 mg Se/kg 体重 /日、
雌；0.9 mg Se/kg 体重 /日）

姿勢の異常、飲水量著
しい減少、胸腺絶対及
び相対重量の減少、右
腎相対重量の増加、胆
汁酸濃度増加、腎乳頭
の変性  

2 匹が死亡又は瀕死、
姿勢の異常、衰弱、胸
腺 絶 対 及 び 相 対 重 量
の減少、右腎相対重量
の増加  

亜 セ レ ン 酸
ナトリウム  

16 ppm 
(0.4 mg Se/kg 体重 /日）   
以上  

最終平均体重の減少  最終平均体重の減少、
飲水量著しい減少、発
情間期の延長、発情前
期及び発情期の短縮  

亜 セ レ ン 酸
ナトリウム  

8 ppm 
(0.2 mg Se/kg 体重 /日）   
以上  

 腎乳頭の変性  

亜 セ レ ン 酸
ナトリウム  

2 ppm 
(0.08 mg Se/kg 体重 /日）   
以上  

精巣上体精子数の減
少  
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表 9 マウス生涯発がん性試験 

 
 

b. 2 年間慢性毒性／発がん性併合試験（ラット） 

   Wistar 系ラット（性別不詳、全 1,437 匹）におけるセレン酸ナトリ

ウムまたは亜セレン酸ナトリウム（Se 濃度 0、0.5、2.0、8.0、16.0 ppm：

0、0.025、0.1、0.4、0.8 mg Se/kg 体重 /日 ATSDR 換算）の 2 年間混

餌投与試験が行われた。陽性対照群には 2-アセチルアミノフルオレン

（FAA）が 2 年間混餌投与された。FAA 投与群では 88 匹中 43 匹（48.9％）

に腫瘍が発生、そのうち 26 匹が肝臓腫瘍だった。セレン投与群では 553
匹中 9 匹（1.6％）で腫瘍が発生したが、対照群の 482 匹中 11 匹（2.3％）

より発生率は若干低めだった。しかし、統計解析はなされていない。  
非腫瘍性の肝臓影響としては、充血、細胞変性、二核化が 2.0 ppm 以

上の投与群で見られた。肝細胞増殖は 0.5 ppm と 2.0 ppm 投与群の頻

度が高かったが、非用量依存的と報告されている（参照 28、29）。各投

与群で認められた毒性所見を表 10 に示す。  
ATSDR は、非腫瘍性の肝臓影響より、LOAEL を 0.1 mg Se/kg 体重

/日、NOAEL を 0.025 mg Se/kg 体重 /日としている（参照 20）。  
 

表 10 ラット 2 年間慢性毒性／発がん性併合試験 

 
c. 36 ヶ月間発がん性試験（ラット） 

   Long-Evans（LE）系ラット（雌雄、各投与群 50 匹）にセレン酸ナ

トリウムまたは亜セレン酸ナトリウム（2 ppm：0.2 mg Se/kg 体重 /日 

初期リスク評価書換算）を 1 年間飲水投与し、その後、各物質（3 ppm）

を 2 年間（計 3 年間）飲水投与する試験が行われた。残りの期間では飲

水投与試験が行われた。対照群、セレン酸ナトリウム投与群、亜セレン

酸ナトリウム投与群の悪性腫瘍発生はそれぞれ 65 匹中 11 匹（16.9％）、

48 匹中 20 匹（41.7％）、32 匹中 4 匹（12.5％）であり、セレン酸ナト

試験物質 投与群 雌雄 

セレン酸ナトリ
ウム / 
亜セレン酸ナト
リウム  

Se 濃度 3 ppm 
(雄；0.31～0.34 mg Se/kg 体重 /日、
雌；0.42 mg Se/kg 体重 /日 ) 

肝臓、肺、腎臓等の主要臓器で
アミロイドーシスの発生が増加

試験物質  投与群  雌雄  
セレン酸ナトリウム / 
亜セレン酸ナトリウム  

Se 濃度 2 ppm 
(0.1 mg Se/kg 体重 /日）以
上  

肝臓の充血、細胞変性、二核化  

セレン酸ナトリウム / 
亜セレン酸ナトリウム  

Se 濃度 0.5 ppm 
(0.025 mg Se/kg 体重 /日）
以上  

非用量依存的な肝細胞増殖  
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リウム投与群の悪性腫瘍発生率は対照群と比較して有意に増加した。た

だし、この試験では心臓、肺、肝臓、脾臓の組織検査しかなされていな

い（参照 30）。各投与群で認められた毒性所見を表 11 に示す。  
 

表 11 ラット 36 ヶ月間発がん性試験 

   
NTP（参照 22）が 1980 年にラットとマウスの 2 年間発がん性試験を報

告しているが、硫化セレンを経口投与した試験であり、この物質は飲料水

中には存在しないとされている（参照 1）ので、この文献内容は記載しな

い。  
 
＜抗発がん作用（ラット、マウス、ハムスター）；参考データ＞ 

   ラット、マウス、ハムスターにそれぞれ Se 濃度 0.1～6 ppm 相当を

経口投与した試験では、種々の発がん物質をイニシエーターとして誘起

される皮膚、肝臓、気管、消化管、肺の腫瘍発生が抑制された。著者は、

セレンは脂肪の過酸化が原因の細胞損傷を抑える働きを持つと推測し

た（参照 31）） 4。  
   

④ 神経毒性試験 

a. 30 日間亜急性毒性試験（カニクイザル） 

 カニクイザル（雌、全 20 匹）における L-セレノメチオニンの 30 日間

飲水投与試験が行われた。0.12 mg Se/kg 体重 /日（食物からの摂取も含

む 5）を投与された 5 匹中 2 匹に重度の低体温症が見られたが、低体温

症の発症頻度の増加は統計的に有意ではなかった。0.08 mg Se/kg 体重 /
日を投与された 8 匹には低体温症は見られなかった。投与 1 週間後には、

0.01 mg Se/kg 体重 /日を投与された 2 匹も含めた全ての動物で、眠気と

嗜眠が強くなった（参照 32）。各投与群で認められた毒性所見を表 12
に示す。  

 

                                                  
4 これ以降も抗発がん作用に関し、多くの報告が発表されている。  
5 他の投与群でも同様。  

試験物質 投与群 雌雄 

セレン酸ナトリ
ウム  

2 ppm 
(0.2 mg Se/kg 体重 /日 ) (1 年間 )
3 ppm 
(0.3 mg Se/kg 体重 /日 ) (2 年間 )

悪性腫瘍発生 48 匹中 20 匹（41.7％）
で統計学的に有意な増加  

亜セレン酸ナト
リウム  

2 ppm 
(0.2 mg Se/kg 体重 /日 ) (1 年間 )
3 ppm 
(0.3 mg Se/kg 体重 /日 ) (2 年間 )

悪性腫瘍発生 32 匹中 4 匹（12.5％）
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表 12. カニクイザル 30 日間亜急性毒性試験 

 
   また、2,340 頭のブタを飼育していたスペインの豚肥育農場で、70～

80％の動物に初期症状として下痢が見られ、その後さらに皮膚症状や後

肢麻痺等の神経症状が見られた。餌の Se 濃度を分析した結果、0.3 mg 
Se/kg 餌と高濃度だった。臨床症状の見られた動物のうち、解剖した 3
頭の血清 Se 濃度はそれぞれ 1.13 mg Se/L、1.80 mg Se/L、1.79 mg Se/L
で、セレン中毒症状の見られない他の農場の豚血清 Se 濃度の 6～9 倍の

高濃度だった（参照 33）。  
 
 

⑤ 免疫毒性試験 

a. 14 日間亜急性毒性試験（マウス）  

BALB/c 系マウス（雄、各投与群 5 匹）における亜セレン酸ナトリウ

ム（Se 濃度 0、1、3、9 ppm：0.024、0.17、0.38、0.82 mg Se/kg 体重

/日 ATSDR 換算）または、L-セレノメチオニン（Se 濃度 0、1、3、9 ppm：

0.024、0.17、0.47、1.36 mg Se/kg 体重 /日 ATSDR 換算）の 14 日間

飲水投与試験が行われ、免疫系への影響が調べられた。  
L-セレノメチオニン投与群のマウスには、投与に関係した影響は全く

認められなかった。  
亜セレン酸ナトリウムについては、Se 濃度 1 ppm を投与されたマウ

スには何の影響も認められなかったが、3 ppm 以上投与群では胸腺の相

対重量が有意に低下した。9 ppm 投与群では、摂餌量および飲水量がそ

れぞれ 21％および 43％と有意に大きく低下し、脾臓の相対重量も有意

に低下した。また、9 ppm 投与群では脾細胞数が 62％減少した。9 ppm
投与群の培養脾臓リンパ球の細胞増殖率は上昇した（260％）が、マイ

トジェン誘発性増殖には変化は見られなかった。さらに 9 ppm 投与群で

は、リポ多糖（LPS）誘起性脾臓マクロファージが産生する腫瘍壊死因

子 α（TNF-α）およびインターロイキン 1β（IL-1β）の量も増加した（参

照 34）。各投与群で認められた毒性所見を表 13 に示す。  
ATSDR は、脾臓リンパ球の増殖率上昇及び LPS 誘起の TNF と IL-1β

産生増加より、亜セレン酸ナトリウムに対する LOAEL を 0.82 mg Se/kg
体重 /日、NOAEL を 0.38 mg Se/kg 体重 /日、また L-セレノメチオニン

に対しては最高投与量で影響がないので NOAEL を 1.36 mg Se/kg 体重

/日としている（参照 20）。  

試験物質 投与群 雌 

L-セレノメチオ
ニン  

0.12 mg Se/kg 体重 /日 重度の低体温（2/5 匹）  

L-セレノメチオ
ニン  

0.01 mg Se/kg 体重 /日
以上  

全ての動物で眠気と嗜眠の亢進  
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表 13 マウス 14 日間亜急性毒性試験 

 
b. 10 週間亜急性毒性試験（ラット） 

   SD 系ラット（雌、各投与群 12 匹）におけるセレン酸ナトリウム（Se
濃度 0.5、2.0、5.0 ppm：0.07、0.28、0.7 mg Se/kg 体重 /日 ATSDR
換算）の 10 週間飲水投与試験が行われた。0.7 mg Se/kg 体重 /日投与群

では IgG 産生とプロスタグランジン合成が抑制されたが、ナチュラルキ

ラー（NK）細胞活性には影響がなかった。0.07、0.28 mg Se/kg 体重 /
日投与群では、NK 細胞の YAC-1 腫瘍細胞に対する細胞毒性は増加した

が、遅延型過敏症（DTH）とプロスタグランジン E2 合成は抑制された。

常在腹膜細胞によるインターロイキン IL-1 の合成能は、セレン投与に

より影響されなかった（参照 35）。各投与群で認められた毒性所見を表

14 に示す。  
ATSDR は、0.07、0.28 mg Se/kg 体重 /日投与群で NK 細胞活性は増

加したが、0.7 mg Se/kg 体重 /日投与群では増加しなかったこと、また

0.7 mg Se/kg 体重 /日投与群で抗体とプロスタグランジンの合成が抑制

されたことを考慮して、LOAEL のみ評価し 0.7 mg Se/kg 体重 /日とし

ている（参照 20）。 

   

表 14 ラット 10 週間亜急性毒性試験 

 
 
⑥ 生殖・発生毒性試験 

a. 8 週間生殖毒性試験（マウス） 

   Balb/c 系マウス（雄、各投与群 6 匹）における亜セレン酸ナトリウム

試験物質 投与群 雄 

亜セレン酸ナト
リウム  

Se 濃度 9 ppm 
(0.82 mg Se/kg 体重 /日）

摂餌量および飲水量の低下（ 21％および
43％）、脾臓相対重量の低下と脾細胞数の減
少、培養脾臓リンパ球の細胞増殖率の上昇、
脾臓 マ ク ロフ ァ ー ジ の LPS 誘発 に よ る
TNF-α、 IL-1β 産生量の増加  

亜セレン酸ナト
リウム  

Se 濃度 3 ppm 
(0.38 mg Se/kg 体重 /日 ) 
以上  

胸腺の相対重量の低下  

試験物質 投与群 雄 

セレン酸ナトリ
ウム  

Se 濃度 5 ppm 
(0.7 mg Se/kg 体重 /日 )  

IgG 産生とプロスタグランジン合成の抑制  

セレン酸ナトリ
ウム  Se 濃度 2 ppm 

(0.28 mg Se/kg 体重 /日 ) 

NK 細胞の YAC-1 腫瘍細胞に対する細胞毒性
の増加、DTH とプロスタグランジン E2 合成の
抑制  

セレン酸ナトリ
ウム  Se 濃度 0.5 ppm 

(0.07 mg Se/kg 体重 /日 ) 

NK 細胞の YAC-1 腫瘍細胞に対する細胞毒性
の増加、DTH とプロスタグランジン E2 合成の
抑制  
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（Se 濃度 0.02、0.2、1 ppm：0.003、0.03、0.15 mg Se/kg 体重 /日 本

報告換算）の 8 週間混餌投与試験が行われた。投与後に各群の雄を非投

与の雌と交配させ、雌は 21 週間観察した。肝臓と精巣の Se 濃度及びグ

ルタチオンペルオキシダーゼ（GPX）活性は、0.03 mg Se/kg 群に比べ

0.00 3mg Se/kg 群で有意に低下し、0.15 mg Se/kg 群では上昇した。し

かし、グルタチオンの還元型（GSH）と酸化型（GSSG）の比率は、0.03 
mg Se/kg 群に比べ 0.003 mg Se/kg 群、0.15 mg Se/kg 群ともに低下し、

精巣中の活性酸素種の量は 0.03 mg Se/kg 群に比べ 0.003 mg Se/kg 群、

0.15 mg Se/kg 群ともに増加していたが、いずれも 0.003 mg Se/kg 群の

方が程度が大きかった。0.03 mg Se/kg 群に比べ、0.003 mg Se/kg 群と

0.15 mg Se/kg 群の精巣上体の精子濃度と精子の運動性はともに低下し、

一腹あたりの児動物数もともに減少した（参照 36）。各投与群で認めら

れた毒性所見を表 15 に示す。  
   この報告では、セレンの十分量を超えた濃度で生じた精巣に対する影

響の LOAEL を 0.15 mg Se/kg 体重 /日とした。  
 

表 15 マウス 8 週間生殖毒性試験 

 
b. 三世代生殖発生毒性試験（マウス） 

   CD 系マウス（雌雄、F0 各投与群 5 匹）におけるセレン酸ナトリウム

(3 ppm：390 μg Se/kg 体重 /日 EPA 換算 )の四世代にわたる混餌投与試

験が行われた。母動物への影響は認められなかった。F1 世代（総数 16
匹）では出生児の死亡数が増加し、F1、F2（総数 17 匹）、F3 世代（総

数 3 匹）で小さい児動物の数が増加した。F3 世代における交尾数は減

少した（参照 37）。各投与群で認められた毒性所見を表 16 に示す。  
   この報告では、本試験における生殖影響の LOAEL を 390 μg Se/kg

体重 /日とした。  

試験物質 投与群 雄 

亜 セ レ ン 酸
ナトリウム  

Se 濃度 1 ppm 
(0.15 mg Se/kg 体重 /日 ) 

GPX 活性と GSH/GSSG の低下、精巣中活性
酸素種量の増加、精巣上体の精子濃度と精子
の運動性の低下、一腹あたりの児動物数の減
少  

亜 セ レ ン 酸
ナトリウム  

Se 濃度 0.2 ppm 
(0.03 mg Se/kg 体重 /日 ) 

対照群：必要十分な Se 摂取  

亜 セ レ ン 酸
ナトリウム  

Se 濃度 0.02 ppm 
(0.003 mg Se/kg 体重 /日 )

GPX 活性と GSH/GSSG の低下、精巣中活性
酸素種量の増加、精巣上体の精子濃度と精子
の運動性の低下、一腹あたりの児動物数の減
少  
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表 16 マウス三世代生殖発生毒性試験 

試験物質 投与群 親動物 児動物 

セ レ ン 酸 ナ
トリウム  

3 ppm 
(390 μg Se/kg 体重 /日）  

影響なし  F1 世代の出生児死亡数増加、
F1～F3 世代で小さい児動物
の数増加、F3 世代の交尾数減
少  

 
c. 30 日間生殖毒性試験（ラット） 

   SD系ラットの雄（各投与群10匹）にセレン酸ナトリウム（0、7.5、
15.0、30.0 ppm：0、0.75、1.5、3.0 mg Se/kg体重 /日 初期リスク評

価書換算）を試験開始6日（SD6）からSD29またはSD30まで（24～25
日間）飲水投与した。雌は全期間投与群（各投与群10匹）、妊娠期投与

群（各投与群13匹）、性周期観察群（各投与群10匹）の3群に分け、全期

間投与群と性周期観察群には全試験期間の30日間、妊娠期投与群には妊

娠6日から出産まで、セレン酸ナトリウム（0、7.5、15.0、30.0 ppm）

を飲水投与した。SD1に非投与群の雄と妊娠期投与群の雌を交配し、

SD13～18に投与群の雄と全期間投与群の雌を交配した。15 ppm以上の

投与群では、雄で最終体重の減少、生殖機能へのごく軽度の影響がみら

れ、雌で投与量に依存した体重、飲水量の減少、特に30 ppm投与群で

は有意な減少がみられた。全期間30 ppm投与群では、着床数、黄体数

ともに対照群より減少し、生存胎児数が減少した。妊娠期投与群では、

15 ppm以上の投与群で児動物の生存率、体重が減少し、30 ppm投与群

の母動物では妊娠期間の延長、分娩前または分娩中の死亡が見られた。

性周期観察群では30 ppm投与群に発情周期の延長が認められた（参照

38）。  
15 ppm以上の投与で生殖への影響が認められているが、この試験で

はいずれの投与群でも飲水量の低下および体重減少が認められている

ので、脱水症状に伴う二次的な影響で生殖への影響なしと見なされると

著者らは結論している（参照38）。各投与群で認められた毒性所見を表

17に示す。  
 

  表 17 ラット 30 日間生殖毒性試験 

試験物質 投与群 親動物 児動物 

セ レ ン 酸 ナ
トリウム  

30 ppm 
(3.0 mg Se/kg 体重 /日 ) 

妊娠期投与群：妊娠期間
の延長、分娩前または分
娩中の死亡、性周期観察
群：発情周期の延長  

全期間投与群：生存胎
児数の減少  

セ レ ン 酸 ナ
トリウム  

15 ppm 
(1.5 mg Se/kg 体重 /日 ) 
以上  

雄：最終体重減少、生殖
機能にごく軽度の影響、
雌：投与量依存的な体
重、飲水量の減少  

妊娠期投与群：生存
率、体重が減少  
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d. 13 週間亜急性毒性試験（マウス/ラット）6 

  ラット、マウスにおけるセレン酸ナトリウムおよび亜セレン酸ナトリ

ウムの 13 週間飲水投与試験が行われた。マウスでは、亜セレン酸塩投

与群の発情周期延長が認められたが、精子への影響は認められなかった。

セレン酸塩投与群では精子および発情周期への影響は観察されなかっ

た。  
雄ラットでは、3.75 ppm（0.1 mg Se/kg 体重 /日）のセレン酸塩投与

群、2 ppm（0.08 mg Se/kg 体重 /日）の亜セレン酸塩投与群で、精子数

の減少が観察された。また、雌ラットでは、3.75 ppm（0.1 mg Se/kg
体重 /日）のセレン酸塩投与群、16 ppm（0.4 mg Se/kg 体重 /日）の亜セ

レン酸塩投与群で発情周期への影響が認められた（参照 22）。ラットに

関する各投与群で認められた毒性所見を表 18-1 と 18-2 に示す。  
この報告では、生殖機能に影響の見られたセレン酸ナトリウム、亜セ

レン酸ナトリウムの投与量に基づき、LOAEL をそれぞれ 0.1 mg Se/kg
体重 /日、0.1 mg Se/kg 体重 /日とした。  

 
表 18-1 ラット 13 週間亜急性毒性試験 

 
表 18-2 ラット 13 週間亜急性毒性試験 

 
e.  発生毒性試験（アカゲザル） 

   アカゲザル（雌、各投与群 10 匹）における L-セレノメチオニン（0、
0.025、0.150、0.3 mg Se/kg 体重 /日）の妊娠 20～50 日（毎日）の強制

経口投与試験が行われ、出生した新生児の発生毒性が調べられた。死産

については、本対照群及び背景データに比しても有意差はなく、妊娠

100 日の解剖で投与に関係する有意な影響は認められなかった（参照

39）。  
最高用量まで、母動物への影響および胎児の発生影響または催奇形性

には有意差は見られなかったと、著者らは記載している（参照 39）。   
 
     

                                                  
6 マウスは② c、ラットは②h と同じ試験  

試験物質 投与群 雄 雌 

セレン酸ナトリ
ウム  

3.75 ppm 
(0.1 mg Se/kg 体重 /日 ) 

精子数の減少  発情周期への影響  
 

試験物質 投与群 雄 雌 

亜セレン酸ナト
リウム  

16 ppm 
(0.4 mg Se/kg 体重 /日 ) 

－  発情周期への影響  
 

亜セレン酸ナト
リウム  

3.75 ppm 
(0.08 mg Se/kg 体重 /日 ) 

精子数の減少  －  
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⑦ 遺伝毒性試験 

a. in vitro 試験 

   EPA/IRIS（参照 5）では、セレンとその化合物の変異原性については

陽性と陰性が混交していると記載されている。 in vitro 遺伝毒性試験に

ついてまとめた結果を表 19 に示す。  
 
 

表 19 セレン in vitro 遺伝毒性試験結果 
試験結果 試験 

物質 
試験の種類 
（名称） 

対象 
代謝
活性
有 

代謝
活性 
無 

著者名、発行年 

原核生物： 

Na2SeO3 復帰突然変異試験  Salmonella typhimurium 
TA98、TA100、TA1537

No 
data

+ Noda et al., 1979 

Na2SeO4 復帰突然変異試験  Salmonella typhimurium 
TA98、TA100、TA1537

No 
data

+ Noda et al., 1979 

Na2SeO3 復帰突然変異試験  Salmonella typhimurium 
 

No 
data

－  Lofroth and 
Ames, 1978 

Na2SeO4 復帰突然変異試験  Salmonella typhimurium 
 

No 
data

+ Lofroth and 
Ames, 1978 

Na2SeO3 DNA 修復試験  Bacillus subtilis 
17A 、45T 

No 
data

+ Nakamuro et al., 
1976 

H2SeO3 DNA 修復試験  Bacillus subtilis 
17A 、45T 

No 
data

+ Nakamuro et al., 
1976 

Na2SeO4 DNA 修復試験  Bacillus subtilis 
17A 、45T 

No 
data

－  Nakamuro et al., 
1976 

H2SeO4 DNA 修復試験  Bacillus subtilis 
17A 、45T 

No 
data

－  Nakamuro et al., 
1976 

真核生物：  
Na2SeO3 DNA 損傷試験  Saccharomyces 

cerevisiae 
SJR751 

No 
data

+ Letavayová et al., 
2008（参照 40）  

哺乳類細胞：  
Na2Se UDS 試験  CHO 細胞  + + Whiting et al., 

1980 
Na2SeO3 UDS 試験  CHO 細胞  + + Whiting et al., 

1980 
Na2SeO4 UDS 試験  CHO 細胞  + + Whiting et al., 

1980 
Na2SeO3 染色体異常試験  ラットリンパ球  No 

data
+ Newton and Lilly, 

1986 
Na2SeO3 染色体異常試験  ヒトリンパ球  No 

data
+ Nakamuro et al., 

1976 
H2SeO3 染色体異常試験  ヒトリンパ球  No 

data
+ Nakamuro et al., 

1976 
H2SeO4 染色体異常試験  ヒトリンパ球  No 

data
+ Nakamuro et al., 

1976 
SeO2 染色体異常試験  ヒトリンパ球  No 

data
+ Nakamuro et al., 

1976 
Se SCE 試験  ヒト線維芽細胞  No 

data
+ Ray and 

Altenburg, 1980 
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SeO2 SCE 試験  ヒト線維芽細胞  No 
data

+ Ray and 
Altenburg, 1980 

Na2Se SCE 試験  ヒト線維芽細胞  No 
data

+ Ray and 
Altenburg, 1980 

Na2SeO3 SCE 試験  ヒト線維芽細胞  No 
data

+ Ray and 
Altenburg, 1980 

Na2SeO4 SCE 試験  ヒト線維芽細胞  No 
data

－  Ray and 
Altenburg, 1980 

Na2SeO3 染色体異常試験  ヒトリンパ球  No 
data

+ Khalil 1989 

+：陽性 －：陰性  
 

b. in vivo 試験 

   EPA/IRIS（参照 5）、ATSDR（参照 6）に記載されている in vivo 遺

伝毒性試験データを表 20 にまとめて示す。ATSDR には、in vitro 試験

と同様に陰性と陽性の結果が混交していると記載されている（参照 6）。  
 

表 20 セレン in vivo 遺伝毒性試験結果 

試験  
物質  

試験の種類  
（名称）  

対象  試験結果 著者名、発行年  

Na2SeO3 染色体異常試験  ラット骨髄細胞  + Newton and Lilly, 
1986 

Na2SeO3 染色体異常試験  ヒトリンパ球  －  Norppa et al. 1980a 
Na2SeO3 SCE 試験  ヒトリンパ球  －  Norppa et al. 1980a 
H2SeO3 小核試験  マウス骨髄細胞  + Itoh and Shimada, 

1996 
Na2SeO3 小核試験  マウス骨髄細胞  + Itoh and Shimada, 

1996 
Na2SeO4 小核試験  マウス骨髄細胞  －  Itoh and Shimada, 

1996 
SeS 染色体異常試験  ラット骨髄細胞  －  Moore et al. 1996b 
SeS 小核試験  ラット骨髄細胞  －  Moore et al. 1996b 
SeS 染色体異常試験  ラット脾臓細胞  －  Moore et al. 1996b 
SeS 小核試験  ラット脾臓細胞  －  Moore et al. 1996b 
+：陽性 －：陰性  
 
 
（３）ヒトへの影響 

セレンは必須元素である。中国の若年層及び出産適齢期の女性における

セレン不足とKeshan病（ミトコンドリア心筋症）の関連（参照41、42）
が示されて以来、北米成人男女のセレン推奨量（RDA）として0.87 μg Se/kg
体重 /日（男性は約70 μg Se/日、女性は約55 μg Se/日として換算）が、幼

児については1.67 μg Se/kg体重 /日、子供については1.07～1.53 μg Se/kg
体重 /日が提示されていると、ATSDRに記載がある（参照6）。  

一方、最近、臨床検査の観点からセレン中毒のヒト事例について血清中

セレン濃度との関係がまとめられている（参照43）。急性毒性の症例では

-189-



セレン 

 

 24

血清中セレン濃度は400～30,000 μg/Lで、慢性毒性の症例では血清中セレ

ン濃度は500～1,400 μg/L、中毒症状のない症例では<1,400 μg/Lだった。 
 
 ヒトの急性毒性の報告例は少ない。亜セレン酸液100 mLを摂取した23
歳のオマーンの女性が腐食性の胃炎と急性腎不全を起こし、36～48時間経

過しても状態が快復せず、腹痛と嘔吐が持続したとの急性症状に関する症

例報告がある。患者の血中Se濃度は134 μg Se/L7で、正常値59 μg Se/L～

119 μg Se/Lに比べて高い値を示した（参照44）。  
 

2008 年 3 月に米国食品医薬品局（FDA）より、店頭売りの液体栄養サ

プリメントの中に高濃度のセレンと中程度のクロムが検出されたので、自

主回収されたとの報告があった。そのサプリメントを服用した 55 歳の女

性は、6 週間下痢が続き、2 週間後には脱毛が見られた。過剰クロムによ

る症状は観察されなかった。サプリメントのセレン濃度は 800.50 μg 
Se/mL、内容量は 30 mL より、女性の摂取量は 24.015 mg Se/日と算出さ

れた（参照 45）。  
 

米国のサウスダコタ州西部およびワイオミング州東部のセレン濃度が

高い大農場地域の住民から無作為抽出したボランティア142人について、

質問票、身体検査および血液、尿、爪の検査および食事の分析を1年間行

い、米国国立がん研究所（NCI）被験者委員会のプロトコールに従い合計

2年間調査した。約半数の住民は一日あたり0.2 mg以上のセレン（平均摂

取量0.24 mg Se/日）を摂取し、最大摂取量は0.724 mg Se/日、最低摂取

量は0.068 mg Se /日で、これは0.001～0.01 mg Se/kg体重 /日に相当した。

爪の疾患を含め、臨床症状および生化学検査項目に有意な影響は認められ

なかった（参照46）。  
WHOは平均摂取量0.24 mg Se/日から、約4 µg Se/kg体重 /日をNOAEL

としている（参照4）。  
 

ベネズエラの高セレン濃度地域に居住する111人の子供に対し、通常の

セレン濃度地域であるカラカスに居住する50人の子供を対照群とする横

断研究が行われた。111人の平均血中セレン濃度は、813 μg Se/Lで、1,000 
μg Se/L超の血中セレン濃度を示した28人の平均血中セレン濃度は1,321 
μg Se/L、平均尿中セレン濃度は657 μg Se/Lであった。400 μg Se/L未満

の血中セレン濃度を示した11人の平均濃度は330 μg Se/Lで、平均尿中セ

レン濃度は266 μg Se/Lであった。尿中セレン濃度は血中セレン濃度を反

映する傾向がみられた。ベネズエラの高濃度地域の子供はカラカスの子供

に比べ、爪の病理学的な変化や脱毛、皮膚炎を発症する割合が多かった（参

                                                  
7 原著には 1.7 μM/L、正常値は 0.75 μM/L～1.51 μM/L と記載されているので、本報告書

ではセレンの原子量 79 として換算した。  
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照47）。その後、Jaffeらにより、ベネズエラにおいて追加調査がなされ

ている（参照48）。  
 

中国の環境中セレン濃度が非常に高い地域に居住する 400 人に関し臨

床症状調査と生化学的検査を行った。母集団が大きく組織中のセレン量も

分析したので、セレン毒性の用量依存性についてより正確な解析が可能と

なった。平均セレン摂取量は、低セレン地域、中セレン地域、高セレン地

域の成人男子でそれぞれ 70、195、1,438 μg Se/日、成人女子ではそれぞ

れ 62、198、1,238 μg Se/日だった。  
セレン中毒症状（呼気や尿のガーリック臭、爪の異常、脱毛、低ヘモグ

ロビン値、斑状歯、中枢神経系の異常等）が持続した 5 人（349 人中）の

成人の平均血中セレン濃度は 1.35 mg Se/L だった。セレン摂取量 750～
850 μg Se/日のヒトでは、生化学検査でプロトロンビン時間の延長等の変

化が生じた。血中セレン量はセレン中毒の臨床症状を反映するので、全血

セレン濃度 1.35 mg Se/L（セレン摂取量 1.261 mg Se/日に相当）はセレ

ン中毒発症と相関性のある最低セレン摂取量とみなされる。全血セレン濃

度 1.0 mg Se/L（セレン摂取量 0.853 mg Se/日に相当）ではセレン中毒の

臨床症状は全く見られなかった（参照 13、49）。  
EPA はこの調査の LOAEL を 1.261 mg Se/日、NOAEL を 0.853 mg Se/

日とし、成人体重 55 kg として、LOAEL の 0.023 mg Se/kg 体重 /日、

NOAEL の 0.015 mg Se/kg 体重 /日を算出している（参照 5）。  
 

3 回目の全米健康影響調査（NHNES）に参加した 20 歳以上の 10,478
人の内 8,876 人に対し、血清セレン濃度と糖尿病罹患率の関係を調べる横

断的な解析を実施した。糖尿病患者と非患者の年齢、性、人種、BMI（Body 
Mass Index）調整後の平均血清セレン濃度は、それぞれ 126.8 ng Se/mL
と 124.7 ng Se/mL だった。米国母集団の確率標本では、血清セレン濃度

と糖尿病羅患率の間に正の相関が見られたが、線形性はなかった。血清セ

レン濃度が最高階級（全五分位）の群は最低階級の群に比べて糖尿病羅患

率が有意に高かったが、第 2～第 4 階級では用量依存的な傾向は見られな

かった（参照 50）。  
セレン酸塩については、抗糖尿病効果を有するとの報告があるが、血清

セレン濃度の上昇が必ずしも抗酸化作用を有するセレノプロテインの量

や活性増加に繋がっているとはいえないことがわかった。そのため、米国

のようにセレンが十分摂取できている状況では、今後の前向き研究や無作

為比較試験の結果が得られるまで、糖尿病の一次予防、二次予防にセレン

サプリメントの使用を勧めるべきではないと、著者らは警告している。  
 

EPA は、血清セレン濃度と発がんリスクとの関連を調べたいくつかの症

例対照研究およびコホート内症例対照研究から、がん患者、特に消化器系
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がん、前立腺がん、ホジキンリンパ腫患者の血中セレン濃度は非がん患者

に比べ有意に低かったとまとめている（参照 5）。  
2006 年以降もセレン欠乏に伴う前立腺がん、胃がん等の発がんリスク

に関する研究報告が数多く発表されている 8。  
  

米国カリフォルニア州の生態学的研究において、ヒトがん死亡率の減少

と飼料作物中セレン量の増加に相関関係が見られ、高セレン地域（飼料作

物中セレン量が 0.11 ppm）では致死率が 141.2/100,000、中セレン地域（飼

料作物中セレン量が 0.05～0.10 ppm）では致死率が 190.1/100,000、低セ

レン地域（飼料作物中セレン量が 0.02～ 0.0.5 ppm）では致死率が

233.0/100,000 だった（参照 51）。  
 

健常な成人男女各 13 人と 15 人に、セレノメチオニン 200 μg/日を 28
ヶ月間経口投与し、血漿中の甲状腺ホルモン（トリヨードチロニン（T3）
とチロキシン（T4））と、甲状腺刺激ホルモン（TSH）濃度への影響を調

査した。9 ヵ月後に血漿中平均セレン濃度は、男性が 1.78 μM Se/L から

2.85 μM Se/L へ上昇し、女性が 1.64 μM Se/L から 3.32 μM Se/L へ上昇

した。男性の T3 濃度はわずかながら有意な上昇を示したが、対応する TSH
濃度の低下は見られなかった（参照 52）。  

 
甲状腺疾患は脂質代謝に影響を及ぼすといわれ、脂質異常症患者の多く

に共通して見られる。循環器疾患（CVD）の明白な臨床症状がみられてい

ないサウジアラビアの男性 140 人（平均年齢 23.4 歳が 46 人、平均年齢

38.3 歳が 47 人、平均年齢 61.5 歳が 47 人）を母集団として、セレン濃度

と甲状腺機能の関係を調査した。血清中平均 Se 濃度は、若年齢群、中年

齢群、高年齢群で、それぞれ 31.6 μg Se/L、37.9 μg Se/L、40.3 μg Se/L9だ

った。甲状腺ホルモン量に年齢による差は見られなかった。赤血球グルタ

チオンペルオキシダーゼ（GPx）量は高年齢群より若年齢群の方が有意に

高かったが、年齢によるセレンとヨウ素取り込みへの有意差はなかった。

冠動脈のリスク要素といえる血漿脂質タンパク質（Lp（a））と血清セレ

ン濃度には正の強い相関があり、LP（a）と GPx には負の相関が見られ

た。セレン欠乏と甲状腺機能低下の有意な関係が確認された（参照 53）。 
 2006 年以降も、セレン欠乏に伴う影響に関する報告が数多く報告され

ている。  
 

Kaushal ら（参照 36）による雄マウスの生殖毒性試験で、セレン過剰

動物でもセレン欠乏動物でもセレンが必要十分量の動物に比べて雄の生
                                                  
8 セレンは発がん抑制作用を持つという研究は、今回の有害影響とは反対の作用なので、

それら文献の列記は省略する。  
9 原著には 0.40 μM/L、0.48 μM/L、0.51 μM/L と記載されているので、本報告書ではセ

レンの原子量 79 として換算した。  
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殖機能に影響が見られた。勧告摂取量（RDI）と許容上限摂取量（UL）

は単一値で提供されているが、感受性には個体差があるので、これらはリ

スク管理者への限定的なガイダンス値に過ぎない。以上を鑑みて、摂取量

と栄養素の欠乏または過剰摂取のリスクの相関関係のモデル化を実施し

た。著者らは、リスク管理者にセレン摂取量に応じ計画的に勧告できるよ

うになると記載している（参照 54）。  
 
２. 国際機関等の評価 

（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  
  セレンのヒト発がん性を示唆する証拠はなく、地域ごとのがん死亡率と

セレン摂取量とに負の相関が見られたがその証拠は明白とはいえない。ラ

ットによる経口投与試験 1 件で肝腫瘍の発生が増加していたが、セレン化

合物の発がん性を示す証拠は不十分としている（参照 55）。  
 
（２）Joint Expert Committee on Food Additives（JECFA） 

  評価書なし  
   
（３）WHO 飲料水水質ガイドライン 第 3 版（参照 3）および根拠文書（参

照 4） 

セレンはヒトの必須元素で、大人の推奨一日摂取量は約 1 μg Se/kg 体

重である。セレンの長期曝露によるヒトへの有害影響は爪、毛髪、肝臓に

現れる。中国人のデータから、一日摂取量が 0.8 mg 以上では臨床症状や

肝臓でのプロトロンビン合成量減少のような生化学指標の変化が生じる

ことが示唆される。臨床症状が見られたベネズエラの子供達の一日摂取量

は、中国人の血中濃度と摂取量の相関関係にこれら子供達の血中濃度を当

てはめて 0.66 mg と算出された。1 日あたり 0.25 mg のセレンを投与され

食物由来のセレンとの合計摂取量が 0.35 mg Se/日となるリューマチ性関

節炎患者の中には、肝タンパク合成に影響が認められたものもいた。  
   
[参考 ]  

これらデータに基づき、飲料水中の可溶性セレン塩は食物中の有機セレ

ンより毒性が強いという仮定の元、ヒトでの NOAEL を約 4 µg Se/kg 体重

/日と推定した。成人の一日あたり推奨セレン摂取量は、0.9 μg Se/kg 体重

である。NOAEL の飲料水への割り当て 10％から、ガイドライン値を 0.01 
mg Se/L（端数処理値）としている。  

   
（４）米国環境保護庁（US EPA） 

 Integrated Risk Information System （IRIS） 

EPA/IRISでは、化学物質の評価にあたり、TDIに相当する経口リファレ
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ンスドース（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、もう一方で、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 経口 RfD（参照 5） 
臨界影響  
 

用量* 不確実係
数（UF）

修正係  
数（MF） 

参照用量
（RfD）  

セレン中毒：  
ヒト疫学研究  
（参照 44）  

NOAEL:  0.015 mg Se/kg
体重 /日  
LOAEL:  0.023 mg Se/kg
体重 /日  

3** 
 

1 5×10-3 
mg Se/kg
体重 /日  

* 下記の回帰式より NOAEL 0.853 mg Se/日、LOAEL 1.261 mg Se/日を算出  （参照 13）  
log Y = 0.767 log X－2.248  
Y=血中セレン濃度、X=セレン摂取量、  r = 0.962 
成人の平均体重 55 kg として、表中の NOAEL と LOAEL を導出（参照 13）  

** UF 値 3 は高感受性の個体群を考慮し適用された。推奨量（RDA）を超えたセレンに生涯曝

露されたにも関わらず、セレン中毒症状を示していない適度なサイズの 2 つのヒト母集団でも

同程度の NOAEL が得られているので、フルの値 10 は必要ないと考えられた。  
 

② 発がん性（参照 5） 

  セレン及びその化合物についてのヒトデータが不十分で、動物試験デー

タと変異原性試験データに矛盾があり解釈が困難なため動物による発が

ん性の証拠が不十分なことから、“D”（分類できない）に分類している。  
  硫化セレンの証拠は高いとして“B2”（ヒトに対して発がんの可能性が高

い）に分類している 10。  
 
（５）我が国における水質基準の見直しの際の評価（参照 1）11 

飲用水中には存在しないセレン硫化物を除き、セレンには発がん性はみ

られない。IARCはセレンとセレン化合物をGroup 3とした（IARC, 1987）。
セレン化合物は代謝活性化の in vitro系で遺伝毒性を示した。サルへの催

奇形性影響はみられなかった。セレン化合物のラットへの長期間暴露では、

成長遅延と肝臓傷害が引き起こされるかもしれない。   
ヒトの長期間セレン曝露による毒性影響は、爪、頭髪、肝臓でみられる。

中国のデータによると、臨床生化学的（肝臓プロトロビン合成の減少）徴

候が0.8 mg /dayの摂取でみられる。臨床徴候の認められるベネズエラの

子供の一日摂取量は、その子供の血液レベルと、血液レベルと摂取量に関

する中国のデータに基づき、約0.66 mg /dayと推定された。肝臓タンパク

                                                  
10 エチルセレナック（ジエチルジチオバルバミン酸セレン）についても発がん性の証拠

はあるが、動物で発がん性が示されたセレン化合物は硫化セレンのみで、これらの化合物

は食品および環境中に存在する有機および無機セレンとは化学的に非常に異なるとの記

載がある（参照 20）。また、セレン硫化物は飲料水中には存在しないとされている（参照

1）。よって、ヒトに対し発がん性があるとする情報はないと考えられる。  
11 原文どおりの記載  
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質合成への影響も、セレンを0.25 mg /day （全暴露経路からの１日あた

りの総摂取量は約0.35 mg）投与されたリウマチ様関節炎患者の小グルー

プでみられた。セレンの毒性の臨床生化学的徴候は、食物からの平均一日

摂取量が0.24 mg（4 μg /kg/dayに相当）（最大値：0.72 mg /day）の142
人のグループでは報告されなかった。しかしながら、肝臓酵素ALAT（ア

ラニンアミノトランスフェラーゼ）活性は基準値以下でセレン摂取量と正

の相関があった。セレンの推奨一日摂取量は成人で0.9 μg /kg bwである

（WHO, 1996）。   
評価値に関し、前回以降あらたに追加すべき知見はないことから平成４

年の専門委員会の評価に従い、ヒトのNOAELは、飲用水中の可溶セレン

が食物中の有機化合セレンより有毒であると仮定し、約4 μg /kg bw /day
と推定される。したがって、TDIの飲料水への寄与率を10％とし、体重50 
kgの人が１日2 L飲むと仮定して得られた評価値：0.01 mg/Lを維持するこ

とが適当である。   
 
 

３. 曝露状況 

 平成1９年度水道統計における水道水でのセレン検出状況（表21）によ

ると、原水では、最高検出値は水道法水質基準値（0.01 mg/L）の90％超過

～100％以下に1箇所みられ、10％超過～40％以下の範囲で合計12箇所検出

されたが、ほとんどの箇所（5,295/5,308地点）では、10％以下しか検出さ

れていない。一方、浄水では、最高検出値は水質基準値の40％超過～50％以

下に1箇所みられ、10％超過～40％以下の範囲で合計11箇所検出されたが、

ほとんどの箇所（5,392/5,404地点）では、10％以下しか検出されていない。  
 

表 21 水道水（原水・浄水）での検出状況（参照 57） 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

基準値に対する度数分布表

浄水

／ 水源種別 測定

原水 地点数

の別 ～0.001 ～0.002 ～0.003 ～0.004 ～0.005 ～0.006  ～0.007 ～0.008 ～0.009  ～0.010  0.011～
全体 5,308 5,295 10 1 1 0 0 0 0 0 1 0
表流水 1,026 1,025 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0

原水ダム湖沼 304 304 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
地下水 3,194 3,183 8 1 1 0 0 0 0 0 1 0
その他 784 783 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0
全体 5,404 5,392 6 3 2 1 0 0 0 0 0 0
表流水 950 948 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0

浄水ダム湖沼 274 274 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
地下水 2,996 2,988 3 2 2 1 0 0 0 0 0 0
その他 1,184 1,182 2 0 0 0 0 0 0 0 0 0

（平成19年度調査結果）

80％ 超
過 90％
以下

90％超

過100％
以下

100％超

過

40％ 超
過 50％
以下

50％ 超
過 60％

以下

60％ 超
過 70％
以下

70％ 超
過 80％
以下

10％以
下

10％ 超
過 20％
以下

20％ 超
過 30％
以下

30％ 超
過 40％
以下
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Ⅲ . 調査結果のまとめ  
セレンはヒトの必須元素である。  
ヒトではセレンへの長期曝露の影響は、爪の異常、脱毛、肝への影響とし

て現れる。セレンのヒト発がん性を示唆する証拠は得られておらず、 IARC
はセレンをグループ 3（ひと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。  
以上のことから、セレンについては耐容一日摂取量（TDI）を試算するこ

とが適切であると判断される。  
 中国の環境中セレン濃度が非常に高い地域に居住し、セレン中毒の臨床症

状（呼気や尿のガーリック臭、爪の異常、脱毛、低ヘモグロビン値、斑状歯、

中枢神経系の異常等）が持続した成人のセレン一日摂取量は 1.26 mg/日（平

均血中セレン濃度である 1.35 mg/L から換算）であった。また、セレンの摂

取量が 0.75～0.85 mg/日の人では、プロトロンビン時間の延長等の変化が生

じた。一方、米国のセレン濃度が高い大農場地域に居住し、セレン摂取量が

最大 0.724 mg/日、最低 0.068 mg/日、平均摂取量 0.24 mg/日であった住民

には爪の疾患を含め、臨床症状および生化学指標に有意な影響は認められな

かった。そこで、このセレン平均摂取量 0.24 mg/日を NOAEL とし、体重

を 50 kg と仮定して体重当たりの値に換算するとセレンとして 4.8 μg/kg 体

重 /日となる。セレンの成人の推奨一日摂取量として約 1 μg/kg 体重 /日が設

定されているが、上記の体重当たりの NOAEL はこの推奨一日摂取量と近い

値であり、さらに最大摂取量（0.724 mg/日）でも影響は見られず平均摂取

量 0.24 mg/日の約 3 倍の値であるため、不確実係数は適用せず、セレンの

TDI を 4.8 μg/kg 体重 /日と試算した。  
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表 22 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 Se/kg
体重 /日）  

LOAEL 
（mg 

Se/kg 体重 /
日）  

備考  

亜  
①  

マウス  
BALB/c 系  
雄 5/群  

14 日 間  飲
水投与  

用量依存的な体
重増加抑制、線条
体の DOPAC レ
ベ ル の 上 昇
（ 0.58- ）、 HVA
レ ベ ル の 上 昇
（0.58）  

0.24 
[T] 

0.58 
[T] 

亜セレン
酸ナトリ
ウム  

②  マウス  
ICR 系  
雄 15/群  

30 日間（週 6
日）強制経
口投与 溶
媒 ： 0.5 ％
CMC-Na 

ALT、AST 活性
増加（ 9.4-）、 30
日目全例死亡、肝
細胞の空胞変性
（14.1-）  

4.7 
[T] 

肝臓影響  
9.4 
[T] 

セレノシ
ステイン

雌雄：右腎相対重
量増加、雄：最終
体重減少、体重増
加抑制飲水量減
少、右精巣重量増
加、雌：飲水量減
少、最終体重減少
（ 0.8-）、雌：体
重 増 加 抑 制
（1.5-）  

体重減少  
0.8[A] 

 セレン酸
ナトリウ
ム  

③  マウス  
B6C3F1 系  
雌雄 10/群  

13 週 間  飲
水投与  

雌雄：飲水量減少
（ 0.5-）、雄：最
終体重減少、右腎
相対重量増加、
雌：最終体重減
少、体重増加抑制
（ 0.9-）、雄：体
重増加抑制、雌：
右腎相対重量増
加、発情周期延長
（1.6）  

体重減少  
0.9[A] 

 亜セレン
酸ナトリ
ウム  

④  ラット  
Wistar 系  
雌 6/群  

3-6 週間 飲
水投与  

脳下垂体前葉か
らの成長ホルモ
ン分泌抑制によ
る成長阻害  

 0.64[T] 亜セレン
酸ナトリ
ウム  

⑤  ラット  
SD 系  
雄 40 

6 週間 混餌
投与  

有意な成長抑制
（ 0.64-）、ヘモ
グロビンの減少、
膵臓の腫大（0.8）

 0.64 亜セレン
酸ナトリ
ウム  

⑥  ラット  
SD 系  
雄  

8 週間 混餌
投与  

肝細胞再生巣の
形成、門脈域胆管
の増生、軽度の肝
硬変様変化、単細
胞壊死（>0.7）  

肝臓影響  
0.7[P] 

 亜セレン
酸ナトリ
ウム  
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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 Se/kg
体重 /日）  

LOAEL 
（mg 

Se/kg 体重 /
日）  

備考  

⑦  ラット  
Wistar 系  
雄 11/群  

3 ヶ月間 混
餌投与  

肝門部への単核
細胞のびまん性
浸潤およびクッ
パー細胞の弱い
活性化（0.002）、
肝小葉辺縁での
拡張した類洞内
におけるクッパ
ー細胞の腫脹と
小葉内での散在
性の肝細胞壊死
（0.004）  

肝 臓 の 明 確
な毒性影響  
0.002[P] 

 亜セレン
酸ナトリ
ウム  

雌：飲水量著しい
減少（0.2-）、雄：
飲水量の著しい
減少、雌：腎乳頭
の 顕 著 な 変 性
（ 0.4-）、一部衰
弱、雌雄：最終体
重減少、雄：腎乳
頭の顕著な変性
（0.6）、死亡又は
瀕死（0.8）  

全身作用  
0.4[A] 

 セレン酸
ナトリウ
ム  

⑧  ラット  
F344 系  
雌雄 10/群  

13 週 間  飲
水投与  

雌：腎乳頭の変性
（ 0.2-）、雌雄：
最終平均体重の
減少、雌：飲水量
の 著 し い 減 少
（ 0.4-）、雄：飲
水量の著しい減
少、雌雄：姿勢の
異常（0.8-0.9）  

姿勢異常、飲
水  
量減少  
0.4[A] 

 亜セレン
酸ナトリ
ウム  

慢  
⑨  

マウス  
Swiss 系  
雌雄 50/群  

生涯 飲水投
与  

肝臓、肺、腎臓等
の主要臓器でア
ミロイドーシス
の 発 生 が 増 加
（0.31）  

  セレン酸
ナトリウ
ム / 亜 セ
レン酸ナ
トリウム

⑩  ラット  
Wistar 系  
1,437（性別不
詳）  

2 年間混餌投
与  

肝臓の充血、細胞
変 性 、 二 核 化
（ 0.1-）、非用量
依存的な肝細胞
増殖（0.025-）  

0.025 
[T] 

0.1 
[T] 

セレン酸
ナトリウ
ム / 亜 セ
レン酸ナ
トリウム

⑪  ラット  
LE 系  
雌雄 50/群  

36 ヶ 月 間
飲水投与  

悪性腫瘍発生率
は対照群と比較
し 有 意 に 増 加
（>0.2-）  

 0.2< セレン酸
ナトリウ
ム  

神  
⑫  
 

カニクイザル  
雌 全 20 

30 日 間  飲
水投与  

全ての動物で眠
気と嗜眠の亢進
（0.01-）、重度の
低体温（0.12）  

 0.01 L-セレノ
メチオニ
ン  
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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 Se/kg
体重 /日）  

LOAEL 
（mg 

Se/kg 体重 /
日）  

備考  

胸腺相対重量低
下（0.38-）、摂餌
量および飲水量
の低下（ 21％お
よび 43％）、脾臓
相対重量の低下
と脾細胞数の減
少、培養脾臓リン
パ球の細胞増殖
率の上昇、脾臓マ
クロファージの
LPS 誘発による
TNF-α、IL-1β 産
生 量 の 増 加
（0.82）  

0.38 
[T] 

脾臓影響、
免疫系  
0.82 
[T] 
 

亜セレン
酸ナトリ
ウム  

免  
⑬  

マウス  
BALB/c 系  
雄 5/群  

14 日 間  飲
水投与  

影響なし（ -1.36） 1.36 
[T] 

 L-セレノ
メチオニ
ン  

⑭  ラット  
SD 系  
雌 12/群  

10 週 間  飲
水投与  

NK 細 胞 の
YAC-1 腫瘍細胞
に対する細胞毒
性の増加、 DTH
とプロスタグラ
ンジン E2 合成の
抑 制 （ 0.07 、
0.28）、 IgG 産生
とプロスタグラ
ンジン合成の抑
制（0.7）  

 0.7[T] セレン酸
ナトリウ
ム  

生  
⑮  
 
 

マウス  
BALB /c 系  

8 週間混餌投
与  

GPX 活 性 と
GSH/GSSG の低
下、精巣中活性酸
素種量の増加、精
巣上体の精子濃
度と精子の運動
性の低下、一腹あ
たりの児動物数
の減少（0.15）、
対照群（0.03）  

 0.15 亜セレン
酸ナトリ
ウム  

⑯  マウス  
CD 系  
雌雄  
 

三世代 混餌
投与  

母動物：影響な
し、児動物： F1
の出生児死亡数
の増加、 F1～ F3
世代で小さい児
動物の数増加、
F3 の交尾数減少
（0.39）  

 0.39 セレン酸
ナトリウ
ム  
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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 Se/kg
体重 /日）  

LOAEL 
（mg 

Se/kg 体重 /
日）  

備考  

⑰  ラット  
SD 系  
各 10-13/群  

30 日 間 飲 水
投与  

雄：生殖機能極軽
度の影響、雌：飲
水 量 の 減 少
（ 1.5-）、雌：妊
娠 期 間 延 長 等
（3）、児動物：生
存率・体重減少
（ 1.5-）、生存胎
児数減少（3）  

3.0 
[A] 

 セレン酸
ナトリウ
ム  

雄：精子数の減
少、雌：発情周期
への影響（0.1）

 0.1 セレン酸
ナトリウ
ム  

⑱  ラット  
F344 系  
雌雄 10/群  

13 週 間  飲
水投与  

雄：精子数の減少
（0.08）、雌：発
情周期への影響
（0.4）  

 0.08 亜セレン
酸ナトリ
ウム  

⑲  アカゲザル  
各 10 匹 /群  

30 日 間 強 制
経口  

影響なし（0.3）  0.3 
[A] 

L-セレノ
メチオニ
ン  

ヒ  
⑳  

ヒト  
米国住民  
142 人  

健康影響調査 臨床症状および
生化学検査項目
に有意な影響な
し（0.004）  

0.004[W]  セレン  

○21  ヒト  
中国人  
400 人  

健康影響調査 セレン中毒症状
なし（0.015）、セ
レン中毒症状あ
り（0.023）  

0.015[E] 0.023[E] セレン  

亜：亜急性毒性試験、慢：慢性毒性及び発がん性試験、神：神経毒性試験、免：免疫毒性試験、

生：生殖・発生毒性試験  
[A]：著者、 [E]：US EPA、 [P]：初期リスク評価書、 [T]：ATSDR、 [W]：WHO、無印：本報告  
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要  約  

 
 清涼飲料水の規格基準改正に係る化学物質として、フタル酸ジ（2-エチルヘキシル）

（DEHP）の健康影響について調査を行った。 
 調査した試験成績は、急性毒性試験（マウス、ラット、ウサギ）、亜急性毒性試験

（ラット、サル）、慢性毒性試験及び発がん性試験（マウス、ラット、モルモット）、

神経毒性試験（マウス、ラット）、免疫毒性試験（マウス、ラット）、生殖・発生毒

性試験（マウス、ラット、ブタ、サル）、遺伝毒性試験等である。 
DEHP は動物実験で肝臓や腎臓、副腎への影響が見られており、ラットやマウスに

精巣毒性、生殖発生毒性を示す。 
遺伝毒性試験は原核生物に対する突然変異試験では陰性であり、哺乳類細胞を用い

た遺伝毒性試験でも、形質転換試験以外は陰性である。in vivo の遺伝毒性試験では陰

性と陽性が混交しているが、総合的にみると、DEHP は変異原ではないと考えられる。 
以上のことから、DEHP については耐容一日摂取量（TDI）を試算することが適切

であると判断される。 
も低値である、妊娠 6 日～授乳期のラットへの一連の強制経口投与試験における、

性成熟した雄児ラットでの停留精巣及び雄幼若ラットにおける精巣重量増加に基づく

NOAEL 1.215 mg/kg 体重/日に、不確実係数 100（種差 10、個体差 10）を適用し、

DEHP の非発がん毒性の耐容一日摂取量（TDI）を 0.012 mg/kg 体重/日と試算した。 
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Ⅰ．調査対象物質の概要  

１．用途 

プラスチック添加剤（可塑剤）として使用される。（H4 専門委員会監視項目） 
塩化ビニル、ニトロセルロース、メタクリル酸、塩化ゴムに良好な相溶性がある。

特に塩化ビニル製品にはよく、主としてシート、レザー、電波被覆材、農ビ用フ

ィルム、ペーストに適する（参照 1）。 
 
２．一般名 

フタル酸ジ（2-エチルヘキシル） 
 
３．化学名 

  IUPAC 
和名： フタル酸ジ（2-エチルヘキシル） 

      英名： bis(2-ethylhexyl) benzene-1,2-dicarboxylate 
  CAS No. ： 117-81-7 
  
４．分子式 

C24H38O4 / C6H4(COOC8H17)2 
 
５．分子量 

390.6 
 
６．構造式 
 

C O CH2 CH Bu n

O Et

C O CH2 CH Bu n

O Et

C O CH2 CH Bu n

O Et

C O CH2 CH Bu n

O Et  

 

 

７．物理化学的性状 

  物理的性状： 特徴的な臭気のある、無色～淡色の粘稠液体 

  融点（℃）： -50  
沸点（℃）： 385  

  比重（水=1）： 0.986  
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水への溶解性：溶けない 

水オクタノール分配係数（log Pow）： 5.03  
蒸気圧（kPa（20℃））： 0.001  

 

８．現行規制等 

（１）法令の規制値等 

水質基準値（mg/L）： なし 
水質管理目標値（mg/L）： 0.1 
環境基準値（mg/L）： なし 
要監視項目指針値（mg/L）： 0.06 
その他基準：給水装置の構造及び材質の基準 なし 
      労働安全衛生法；作業環境評価基準 なし 

 
（２）諸外国等の水質基準値またはガイドライン値 

WHO（mg/L）： 0.008（第 3 版） 
EU（mg/L）： なし 
US EPA（mg/L）： 0.006（Maximum Contaminant Level） 
欧州大気質ガイドライン（参照 2）： なし 
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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／IRIS のリスト、IARC のモノグラフ、EU
のリスク評価書、ATSDR の毒性学的プロファイル、JECFA の評価レポート等を基に、

毒性に関する主な科学的知見を整理した（参照 3～9）。 
 
１．毒性に関する科学的知見 

（１）体内動態 

 ① 吸収 

DEHP は主にモノ（2-エチルヘキシル）フタレート（MEHP）、2-エチルヘキサ

ノール（2-EH）に分解されて吸収されるが、高濃度曝露時には加水分解されていな

い DEHP も少量、吸収される（参照 7）。2,000 mg/kg の DEHP を経口投与され

たラットでは少なくとも 55％（胆汁排泄があるので、実際にはそれ以上）が吸収さ

れた（参照 10）が、サルでの吸収率はラットより低いようである（参照 10、11）。

DEHP に経口曝露されたヒトにおける消化管からの吸収率は、尿及び胆汁への排泄

量から、投与量の約 20～25％と推定されている（参照 7）一方、約 200 mg/kg 体

重までの DEHP 投与では、ヒトを含む霊長類でもラットと同様に吸収率は約 50％
とした報告もある（参照 5）。また、強制経口投与された DEHP の吸収率は若いラ

ットで高いことが報告されている（参照 12、13）。 
 
 ② 分布 

げっ歯類において、DEHP 及びその代謝物は体中の広範な組織、器官に分布し、

中でも肝臓及び脂肪組織の濃度が高い（参照 8）と報告されている。また、DEHP
は体内組織にほとんど蓄積せず、ラットにおける推定半減期は脂肪組織で 3～5日、

その他の組織で 1～2 日（参照 9）との報告もある。DEHP は乳汁に分泌され、哺

乳を介して児（の肝臓）に移行することが指摘されており（参照 5）、例えば Dostal
ら（参照 14）は、SD 系ラットに DEHP（2,000 mg/kg、3 回/日）強制経口投与し、

後の投与から 6 時間後に採取した乳汁中に、DEHP（216 μg/mL）及び MEHP
（25 μg/mL）を検出したことを報告し（参照 14）、Zhu ら（参照 15）はヒト（21
人）の母乳（86 サンプル、アメリカ）中に平均 222 ng/g の DEHP が検出されたこ

とを、Latini ら（参照 16）は南イタリアに住む分娩後 7 日以内の健康な女性 62 人

から集めた母乳の全サンプルに MEHP が検出され、中央値は 8.4 μg/L であったこ

と、及び代謝物Ⅳ、Ⅵ、Ⅸは検出限界（0.3 μg/L）未満で、代謝物Ⅴのみが 1 サン

プルに 0.6 μg/L で検出されたことを報告している。また DEHP は胎盤を通過する

可能性があることも指摘されており（参照 5）、Stroheker ら（参照 17）は DEHP
（750 mg/kg 体重/日）を妊娠 14 日から強制経口投与したラットの胎児の肝臓、性

腺等に、母動物の血中濃度より1桁～2桁低い濃度で見られたことを報告している。

この他、DEHP（11～300 mg/kg 体重/日）を妊娠 7 日から強制経口投与された雌

SD系ラットの尿、羊水中のMEHP濃度は、DEHP曝露量と有意に相関する（MEHP
は主に尿中では抱合体、羊水中では非抱合体）ことが報告されており（参照 18）、

ヒトの羊水（54 サンプル）の一部（24％）に MEHP が非常に低濃度だが検出され
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た（ 大濃度； 2.8 ng/mL）との報告もある（参照 19）。また、24 組の母子を対

象に DEHP、MEHP が検出されるか調べたイタリアの試験で、母親の血液サンプ

ルの 70.8％（平均濃度 1.15 μg/mL）、75％（平均濃度 0.68 μg/mL）に、そして臍

帯血サンプルの各 44％（平均濃度 2.05 μg/mL）、72％（平均濃度 0.68 μg/mL）に

見られ、母親と胎児の曝露には密接な関連があることが示唆されている（参照 20）。
なお 近のレビューでは、ヒトの唾液（39 サンプル）や胎便（5 サンプル）、精液

中にも DEHP の代謝物が見られることが報告されているが、いずれも非常に低濃

度であった（参照 21）。 
ラット、マーモセットに 14C 標識した DEHP（2,000 mg/kg 体重/日）を 14 日間

経口投与した試験では、肝臓の DEHP 濃度が も高く、続いて腎臓、血液、精巣

の順で見られ、この分布パターンは両者で共通であったが、濃度はマーモセットで

はラットの 10～15％であった。同用量の DEHP をマーモセットに単回投与し、7
日後に組織内分布を調べたところ、精巣の濃度が肝臓及び腎臓より高く、血液中の

濃度は肝臓及び腎臓の 50％未満であった（参照 10）。 
マウスにおける放射活性物質で標識した DEHP（0.7 mg/kg 体重）の単回経口投

与試験では、脳組織への分布が肝臓に対する分布の 1/10 以下であること、投与 7
日後には肝臓、脳ともに検出量が顕著に減少して脳では検出限界以下になることが

観察されている（参照 22）。 
ヒトについては、剖検された脂肪組織、腎臓に DEHP が検出されたとの報告があ

るが、DEHP は実験過程で試料に容易に混入し得るため、その影響かもしれないこ

とが指摘されている（参照 7）。 
 
 ③ 代謝 

ヒト試験および動物試験のデータに基づくと、DEHP の代謝には、30 又はそれ

以上の代謝産物が生成される一連の複雑な反応が関係する（参照 7）。 

DEHP はまずリパーゼにより加水分解され、MEHP と 2-EH が生成される。リ

パーゼは多くの組織に存在するが、特に膵臓に多く含まれており（参照 23）、ほと

んどの DEHP は小腸内で代謝されることが示唆される。リパーゼの活性には動物

種間でかなりばらつきがあり、マウスが も高く、次いでラット、モルモット、ハ

ムスターと続き、ヒト及び霊長類での加水分解はラットより遅い（参照 10、23、
24）。これは、Ito ら（参照 25）がマウス、ラット、マーモセットを用いてリパー

ゼの活性を比較した結果、種間で 27～357 倍異なっており、マウスの小腸が も高

く、マーモセットの肺で も低かったことからも支持される。 
MEHP からフタル酸に加水分解されるのはごくわずかで、大部分の MEHP は肝

臓で脂肪族側鎖のω-（オメガ）及びω-1-酸化作用を受けた後、2-エチルヘキシル側

鎖の α-もしくは β-酸化を受け、より鎖長が短い diacid となる。MEHP の代謝産物

を図 1 に示す。 
ヒトでの代謝については、健康な男性ボランティア 2 人に DEHP（30 mg）を単

回経口摂取させ、尿中の代謝物を調べた試験において、MEHP が 6～13％、代謝産

物Ⅵが約 20％、代謝産物Ⅸが約 30％、代謝産物Ⅴが約 30％であり、代謝産物Ⅰ、
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Ⅱ、Ⅲ、Ⅳ、Ⅶ及びⅧは各 5％未満であった（参照 26）。Koch ら（参照 27）は、

重水素で標識された DEHP（0.64 mg/kg 体重）をパンに塗って単回経口摂取した

男性ボランティア 1 人の血中には主に MEHP が、尿中には主に代謝産物Ⅵ、Ⅸが

検出され、これらの代謝産物の血中半減期はいずれも 2 時間未満と推算されたとの

報告に続き、2005 年に、DEHP を単回経口摂取した男性ボランティア 1 人の尿中

に代謝産物Ⅳ、Ⅴ、Ⅵ、Ⅸが検出されたと報告している（参照 28）。そして 2006
年には、ヒトでの DEHP 代謝に関するレビューにおいて、投与量の 67％が 24 時間

後までに尿中へ排泄されること、代謝物Ⅸ（23.3％）、代謝物Ⅴ（18.5％）、代謝

物Ⅵ（15％）、MEHP（5.9％）、代謝物Ⅳ（4.2％）の 5 物質が主要な代謝物であ

ること、半減期は代謝物Ⅳ（24 時間）、Ⅴ（12～15 時間）で長く、代謝物Ⅵ、Ⅸ

で短い（10 時間）こと等を報告している（参照 29）。この他、ドイツ郊外に居住

し、フタレート類に職業曝露されていない健康な 14～60 歳の女性 27 人、男性 23
人から 8 日間連続して採取した尿中の代謝物に関する疫学研究等がある（参照 30）。 
ラットでは、DEHP（180 mg/kg 体重）を単回経口投与した場合の尿中代謝物は

75％がジカルボキシル酸（代謝産物Ⅴが約 50％、代謝産物Ⅰが約 17％、代謝産物

Ⅱ、Ⅲ、Ⅳが各 1～3％）であり、MEHP は検出されなかった（参照 5）。一方、

マウスとモルモットでは尿中に MEHP が検出されている（参照 5）。 
MEHP の酸化物は排泄される前に、さらにグルクロン酸と抱合することがある

（参照 23）。グルクロン酸抱合体として排泄される代謝産物の割合は、サルとヒト

では尿中代謝物の 60％でほぼ同様であったが、モルモット、ハムスター及びマウス

では低く、ラットの尿中には全く認められなかった（参照 24）。この他、ヒトにお

ける尿中代謝産物のグルクロニド抱合体の割合については、約 65％（参照 26）、

約 84％（参照 21）との報告がある。なお、ラットでは MEHP 及びその代謝物が腸

肝循環する可能性が指摘されている（参照 5）。 
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※Albro(参照 23)を改変。なお、上図は 1 つの炭素のみが酸化された場合の代謝経路についての記載であり、2
つの炭素が酸化された場合の代謝物については記載していない。 
 

図 1 DEHP の代謝経路（参照 7） 

 
 ④ 排泄 

DEHP とその代謝産物は経口曝露後、尿及び糞便に排泄されることが動物試験の

データから示されている。雄ラット及び雄サルに 14C 標識された DEHP（100 mg/kg
体重）を単回経口投与した試験で、いずれの動物種でも投与 96 時間後までに尿に

約 30％、糞便に約 50％が排泄され（参照 31）、雄のラット、サル、マウスを用い

て同様に曝露した試験でも同様の排泄パターンが観察された（参照 11）。イヌでは

糞便へ、ブタでは尿への排泄（投与 4 日後）が主体（各 75％、79％）との報告も

ある（参照 32）。投与後 24 時間以内に排泄された量はラット及びマウスの 85～90％
に対し、サルでは 50～80％と低かった（参照 11）。 近のレビューで、DEHP を

単回経口摂取したヒトでは投与後 24 時間以内に約 71％が排泄されると報告されて

いる（参照 21）。 
反復曝露については、雌雄のラット、サルにおける DEHP（2,000 mg/kg 体重/
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日）の 14 日間強制経口投与試験で、尿に排泄される割合がラット約 50％、サル 2％
以下で、残りは糞便中に排泄された（参照 10）。また、DEHP を 21 日間混餌投与

された雄ラットにおける尿への排泄は約 50～70％、糞便への排泄は 20～40％であ

り、曝露量の増加に伴い尿への排泄量増加と糞便への排泄量減少の傾向がみられた

（参照 31）との報告もある。 

ヒトについては、単回経口摂取した場合の DEHP 及びその代謝物の尿への排泄は

10～15％（参照 26）、慢性的な投与後の尿への排泄は 15～25％（参照 26）との報

告がある。また、男性ボランティア 1 人に重水素で標識された DEHP（0.64 mg/kg
体重）をパンに塗って単回経口摂取させた試験では、摂取 44 時間後までに 47％が

尿に排泄されたと報告されている（参照 27）。 

多くの試験で尿、糞便からの回収率が 100％に到達せず組織への明らかな残留も

認められないことから、胆汁への排泄が指摘されており（参照 5）、ラットでの胆

汁への排泄は 1％未満であるが、イヌではかなりの割合が、ブタではそれより少な

い量が胆汁中に排泄される（参照 32）との報告がある。 
 
なお、ラットに DEHP を経口投与した場合の血中及び精巣内の DEHP、MEHP

濃度を予測する Keys ら（参照 33)の生理学的薬物動態（PBPK）モデルを ATSDR
（参照 7）が紹介している他、DEHP 投与後の血中及び尿中の代謝物（MEHP、代

謝物Ⅳ、Ⅴ、Ⅵ、Ⅸ）を予測する Lorber ら（参照 34）の薬物動態（PK）モデル等

も報告されている。 
 

 
（２）実験動物等への影響 

 ① 急性毒性試験 

DEHP の単回経口投与における LD50は、ラット 30.6 g/kg 体重（参照 35）、マ

ウス 49.7 mL/kg 体重（参照 36）、ウサギ 33.9 g/kg 体重（参照 35）等の報告があ

る。 
 
 ② 亜急性毒性試験 

  a. 4 日間亜急性毒性試験（ラット） 

   Sprague-Dawley（SD）系ラット（雌雄、各投与群 12 匹（36 日齢）、15 匹（56
日齢））における DEHP（0、750 mg/kg 体重/日）の 4 日間強制経口投与試験、

及び SD 系ラット（雌雄、各投与群 8 匹、16 日齢）における DEHP（0、500 mg/kg
体重/日）の 4 日間強制経口投与試験が行われた。さらに、これらのラットから副

腎皮質細胞を単離して影響を調べた。 
   500 mg/kg 体重/日の DEHP を投与された 20 日齢のラット、750 mg/kg 体重/

日の DEHP を投与された 40 日齢のラットにおける血漿中の副腎皮質刺激ホルモ

ン（ACTH）及びコルチコステロン濃度が増加した（p<0.05）。DEHP に曝露さ

れた 20 日齢及び 40 日齢のラットから単離された副腎皮質細胞は ACTH（1 
ng/mL 以上）、ジブチリル cAMP（cyclic adenosine monophosphate）、22R-
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ヒドロキシコレステロールの刺激によりコルチコステロン産生量が増加し、その

増加幅は対照群より大きかった（p<0.05）。またこれらの細胞では、ACTH 刺激

による内在コレステロールのミトコンドリアへの輸送も対照群に比べて増加した

（p<0.05）。 
   なお、20、40、60 日齢のラットから副腎皮質細胞を単離し、in vitro で 10 μM

の DEHP に 24 時間曝露させた試験では、ステロイド産生の増強は見られなかっ

た。 
   以上より著者らは、DEHP は in vivo の脳下垂体－副腎皮質軸及び ex vivo の

副腎皮質でのステロイド産生に対して年齢依存的に影響を及ぼすことが示唆され

るとしている（参照 37）。 
 
  b. 7 日間亜急性毒性試験（ラット） 

SD 系ラット（性別及び動物数不明）における DEHP（0、50、100、500 mg/kg
餌：0、2.5、5 mg/kg 体重/日 WHO 換算（参照 9）、25 mg/kg 体重/日 本報

告換算）の 7 日間混餌投与試験が行われた。各投与群で認められた毒性所見を表

1 に示す。 
血清トリグリセリド値の有意な低下が 50、100、500 mg/kg 餌の DEHP 投与

にてみられ、ペルオキシソーム増殖（ペルオキシソームに関連する酵素活性の変

化、極微な変化に基づく）の NOAEL は 50 mg/kg 餌（2.5 mg/kg 体重/日）、LOAEL
は 100 mg/kg 餌（5 mg/kg 体重/日）であった（参照 38）。 

WHO（参照 9）では、肝臓におけるペルオキシソーム増殖の NOAEL 2.5 mg/kg
体重/日を TDI 算出に用いている。 

 
表 1 ラット 7日間亜急性毒性試験 

投与群 雌雄 

100 mg/kg 餌 
(5 mg/kg 体重/日) 

ペルオキシソーム増殖 

50 mg/kg 餌 
(2.5 mg/kg 体重/日)以上

血清トリグリセリド値の有意な低下 

 
  c. 2 週間／4週間亜急性毒性試験（ラット） 

SD 系ラット（雌、各投与群 10 匹）における DEHP（0、300、1,000、3,000 mg/kg1）

の 2 週間あるいは 4 週間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。 
   4 週間 3,000 mg/kg の DEHP を投与された群で、体重減少が見られた。2 週間

1,000 mg/kg 以上投与群及び 4 週間の全投与群で肝臓重量が用量依存的に増加し、

肝臓肥大が見られた。また両期間ともに 300 mg/kg 以上投与群で好酸性変化を伴

                                            
1 原著において用量は「mg/kg」、投与経路は「経口」と記載されているのみで、「mg/kg体重/日」、

「mg/kg餌/日」、「mg/kg水/日」の判別ができないことから、原著の「mg/kg」のまま記載した。 
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う肝細胞肥大が、3,000 mg/kg 投与群で肝細胞の壊死が見られた。副腎について

は 2 週間 3,000 mg/kg の DEHP を投与されたラットで肥大及び束状帯細胞の分

裂増加が、4 週間 1,000 mg/kg 以上投与群で副腎球状帯細胞の空胞変性、3,000 
mg/kg 投与群で束状帯細胞の肥大が観察された。腎臓については 2 週間 1,000 
mg/kg以上投与群及び 4週間300 mg/kg以上投与群に近位尿細管の好酸性変化が、

4 週間 3,000 mg/kg 投与群に腎臓の退色や拡張及び腎盂の拡張と移行上皮の過形

成がみられた。下垂体については両期間の 3,000 mg/kg 投与群で重量が減少し、

4 週間投与群ではさらに好酸性顆粒が減少していた（参照 39）。 
   以上より、この報告ではこの試験の LOAEL を 300 mg/kg と推定した。 
 

表 2 ラット 2週間／4週間亜急性毒性試験 

投与群 雌（2 週間） 雌（4 週間） 

3,000 mg/kg 

肝細胞壊死 
副腎肥大、束状帯細胞分裂増加 
下垂体重量減少 

体重減少、肝細胞壊死 
副腎束状帯細胞肥大 
腎臓の退色、拡張、腎盂の拡張、移
行上皮過形成 
下垂体重量減少、好酸性顆粒減少 

1,000 mg/kg 以上 肝重量増加、肝臓肥大 
近位尿細管の好酸性変化 

副腎球状帯細胞空胞変性 

300 mg/kg 以上 肝細胞肥大 肝重量増加、肝臓肥大、肝細胞肥大
近位尿細管の好酸性変化 

 

 
  d. 13 週間亜急性毒性試験（ラット） 

SD 系ラット（雌雄、各投与群 10 匹）における DEHP（0、5、50、500、5,000 
ppm：雄 0、0.4、3.7、37.6、375.2 mg/kg 体重/日、雌 0、0.4、4.2、42.2、419.3 
mg/kg 体重/日）の 13 週間混餌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 3 に示す。 
5,000 ppm 投与群の雌雄ラットに肝重量及び腎重量の増加（p<0.05）、肝肥大、

肝のペルオキシソーム増殖、甲状腺における軽度の組織変化（濾胞サイズの減少、

コロイド密度の低下）が認められた。5,000 ppm 投与群の雄ラットでは赤血球数

及びヘモグロビン値が減少（p<0.01）し、血清中のアルブミン、カリウムの増加

（p<0.05）、血清アミノトランスフェラーゼの減少（p<0.01）も観察された（参

照 40）。 
ATSDR（参照 7）は、肝臓、腎臓、血液系の慢性毒性に係るNOAELを 37.6 mg/kg

体重/日、LOAEL を 375 mg/kg 体重/日としている。EU（参照 5）も、腎臓影響

の NOAEL を 37.6 mg/kg 体重/日と推定している。 
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表 3 ラット 13 週間亜急性毒性試験 

投与群 雄 雌 

5,000 ppm 
(雄；375.2 mg/kg 体重/日、

雌；419.3 mg/kg 体重/日) 

肝臓重量の増加、肝肥大、肝のペル
オキシソーム増殖 
腎臓重量の増加 
甲状腺の軽度な組織変化 
赤血球数、ヘモグロビン値の減少 

肝臓重量の増加、肝肥大、
肝のペルオキシソーム増殖
腎臓重量の増加 
甲状腺の軽度な組織変化 

500 ppm 
(雄；37.6 mg/kg 体重/日、

雌；42.2 mg/kg 体重/日)
以下 

― ― 

 
  e. 3 日～9ヶ月間亜急性毒性試験（ラット） 

Wistar 系ラット（雌雄、対照群 6 匹、各投与群 4 匹）における DEHP（0（対

照群）、50、200、1,000 mg/kg 体重/日）の 3、7、14、28 日および 9 ヶ月間混

餌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。 
肝臓ペルオキシソームの増殖は、DEHP への 3 日間曝露では 200 mg/kg 体重/

日以上投与群の雄で、14 日間曝露では 1,000 mg/kg 体重/日投与群の雌及び全投

与群の雄で、9 ヶ月間曝露では全投与群の雌雄で観察された。9 ヶ月間 DEHP に

曝露されたラットでは、肝重量が全投与群の雄及び 200 mg/kg 体重/日以上投与

群の雌で増加し、200 mg/kg 体重/日以上投与群の雄及び 1,000 mg/kg 体重/日投

与群の雌でグルコース-6-ホスファターゼ（G6Pase）活性が低下した。肝細胞の

肥大は DEHP に 28 日間以上曝露されたラットで用量依存的に見られた。肝臓で

の DNA 合成は雌雄とも、1,000 mg/kg 体重/日の DEHP 投与 3 日後に も増加

した後、増加幅は縮小し、投与 14 日後には対照群との有意差が見られなくなっ

た。肝臓における脂質を含むリソソームの蓄積は、9 か月間、200 mg/kg 体重/日
以上の DEHP を投与された雌雄ラットで増加した（参照 41）。 

ATSDR（参照 7）及び EU（参照 5）は、この試験における肝臓影響の LOAEL
を 50 mg/kg 体重/日としている。 

 
表 4 ラット 3日～9ヶ月間亜急性毒性試験 

投与群 雄 雌 
1,000 mg/kg 体重/日 肝ペルオキシソーム増殖（3 日間

以上）、肝重量増加、G6Pase 活
性低下、肝細胞肥大、肝臓での
脂質含有リソソーム蓄積増加 

肝ペルオキシソーム増殖（14 日間以
上）、肝重量増加、G6Pase 活性低
下、肝細胞肥大、肝臓での脂質含有
リソソーム蓄積増加 

200 mg/kg 体重/日 肝ペルオキシソーム増殖（3 日間
以上）、肝重量増加、G6Pase 活
性低下、肝細胞肥大、肝臓での
脂質含有リソソーム蓄積増加 

肝ペルオキシソーム増殖（9 ヶ月
間）、肝重量増加、肝細胞肥大、肝
臓での脂質含有リソソーム蓄積臓
増加 

50 mg/kg 体重/日 肝ペルオキシソーム増殖（14 日
間以上）、肝重量増加、肝細胞
肥大 

肝ペルオキシソーム増殖（9 ヶ月
間）、肝細胞肥大 
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  f. 14 日間亜急性毒性試験（サル） 

カニクイザル（雄、各投与群 4 匹、若い成熟サル）における DEHP（0（対照

群；0.5％メチルセルロース）、500 mg/kg 体重/日）の 14 日間強制経口投与試験

が行われた。体重、肝重量に影響は認められず、組織学的検査でも肝臓、腎臓、

精巣に変化は認められなかった。また、肝のペルオキシソーム増殖マーカー（ペ

ルオキシソームの β 酸化、DNA 複製）にも変化は認められなかった。尿検査、

血液検査、生化学検査でも毒性学的に重要な変化は生じなかった。著者らは、ヒ

トでは DEHP 投与によるペルオキシゾーム増殖に関連した肝臓影響、肝癌は生

じないように思われ、げっ歯類はヒト等の霊長類での肝臓影響を推測する動物モ

デルとして適さないことが示唆されると結論している（参照 42）。 
ATSDR（参照 7）はこの試験の NOAEL を 500 mg/kg 体重/日としている。 

 
  g. 13 週間亜急性毒性試験（サル） 

マーモセット（雌雄、各投与群 4 匹）における DEHP（0、100、500、2,500 mg/kg
体重/日）の 13 週間強制経口投与試験が行われ、血液生化学所見、組織への影響、

血中ホルモンレベル、肝ペルオキシソームの容積や活性について調べられた。各

投与群で認められた毒性所見を表 5 に示す。 
2,500 mg/kg体重/日投与群の雄では体重増加抑制が有意に認められたが、肝臓、

膵臓等の臓器に重量変化や組織所見は認められず、血液生化学所見もみられなか

った。全投与群の雄で脾臓重量の減少が用量依存的に認められたが、病理組織学

的変化が認められず対照群の脾臓重量がバックグラウンドデータよりも高いこと

から、著者らは、この重量変化に毒性学的意義はないと考えられるとしている。

500 mg/kg 体重/日以上投与群の雄ではペルオキシソームの容積が対照群に比べ

て 1.3～1.4 倍に増大したが、酵素活性には変化がみられなかった。100 mg/kg 体

重/日投与群の雌を除く全群でシトクロム P-450 の増大傾向が見られたが、統計学

的有意差は認められなかった（参照 43）。 
ATSDR は全器官（呼吸器、循環器、肝臓、腎臓、血液、内分泌等）の NOAEL

を 2,500 mg/kg 体重/日とし、サルはラットやマウスに比べて DEHP 曝露による

肝臓への影響の感受性が低いように思われると記載されている（参照 7）。 
 

表 5 サル 13 週間亜急性毒性試験 

投与群 雄 雌 

2,500 mg/kg 体重/日 体重増加抑制  

500 mg/kg 体重/日以上 
酵素活性の変化を伴わない肝ペ

ルオキシソーム容積増大 
シトクロムP-450の増大傾向（有

意差なし） 

100 mg/kg 体重/日以上 
シトクロム P-450 の増大傾向(有
意差なし)、脾臓重量の減少（毒

性学的意義なし） 

― 
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 ③ 慢性毒性試験及び発がん性試験 

  a. 103 週間慢性毒性／発がん性併合試験（マウス） 

NTP により DEHP の発がん性試験が実施された。B6C3F1 系マウス（雌雄、

各投与群 50 匹）における DEHP（0、3,000、6,000 ppm：雄 0、672、1,325 mg/kg
体重/日、雌 0、799、1,821 mg/kg 体重/日）の 103 週間混餌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 6 に示す。 
投与群の雌雄マウスで肝癌が用量依存的に増加した（低用量群の雄以外は対照

群との統計学的有意差あり）。肝癌と肝臓の腺腫を併せた発生頻度が全投与群で

増加した。高用量群の雄マウスでは腎臓の慢性炎症が増加した（参照 44、45）。 
ATSDR（参照 7）は、腎臓の慢性炎症に基づき、腎臓影響の NOAEL を 672 

mg/kg 体重/日、LOAEL を 1,325 mg/kg 体重/日とし、また発がんの LOAEL を、

肝細胞癌に基づき 672 mg/kg 体重/日としている。EU（参照 5）も発がん性の

LOAEL を 3,000 ppm（670 mg/kg 体重/日）としている。 
 

表 6 マウス 103 週間慢性毒性／発がん性併合試験 

投与群 雄 雌 

6,000 ppm 
(雄；1,325 mg/kg 体重/日、 
雌；1,821 mg/kg 体重/日) 

肝癌増加（19/50 匹；38％）、肝

癌又は腺腫増加（29/50 匹；58％）

腎臓の慢性炎症増加（10/50 匹；

20％） 

肝癌増加（17/50 匹；34％）、肝

癌又は腺腫増加（18/50 匹；36％）

3,000 ppm 
(雄；672 mg/kg 体重/日、 
雌；799 mg/kg 体重/日) 

肝癌増加（統計学的有意差なし。

14/48 匹；29％）、肝癌又は腺腫

増加（25/48 匹；52％） 

肝癌増加（7/50 匹；14％）、肝

癌又は腺腫増加（12/50 匹；24％）

0 ppm（対照群） 肝癌（9/50 匹；18％）、肝癌又

は腺腫（14/50 匹；28％） 
腎臓の慢性炎症（1/50 匹；2％）

肝癌(0/50 匹；0％)、肝癌又は腺

腫（1/50 匹；2％） 

 
  b. 104 週間慢性毒性／発がん性併合試験（マウス） 

B6C3F1 系マウス（雌雄、各投与群 60～70 匹、4 週齢）における DEHP（0、
100、500、1,500、6,000 ppm：雄 0、19.2、98.5、292.2、1,266.1 mg/kg 体重/
日、雌 0、23.8、116.8、354.2、1,458.2 mg/kg 体重/日）の 104 週間混餌投与試

験が行われた。各投与群で認められた毒性所見を表 7 に示す。 
104 週後、肝絶対重量の増加が 500 ppm 以上投与群雄および 6,000 ppm 投与

群雌で、腎絶対重量の低下が 1,500 ppm 以上投与群雄および 6,000 ppm 投与群

雌で認められた（いずれも p<0.05）。6,000 ppm 投与群の雌雄全例に肝臓の色素

沈着、細胞質の好酸球増加、慢性炎症が見られた（いずれも、それ以外の投与群

及び対照群では観察されず）。慢性進行性腎症が 6,000 ppm 投与群雌で増加した

（対照群 4/10 匹に対し、10/10 匹）が、雄では対照群から全例に認められていた。
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また、肝パルミトイル-CoA オキシダーゼ活性の増大が 500 ppm 以上投与群の雌

雄で、肝腫瘍の増加が 500 ppm 以上投与群雄及び 1,500 ppm 以上投与群雌で有

意に見られた。また、雌雄各 55 匹のマウスに 78 週間、6,000 ppm の DEHP を

同様に混餌投与した後、26 週間にわたり DEHP を含まない餌を投与した試験で

は、回復期間後に雌マウスの肝重量及び雌雄マウスの肝パルミトイル-CoA オキ

シダーゼが対照群と有意差がないレベルまで回復し、雄マウスの肝腺腫の発生頻

度が継続投与群に比べて低下した。 
著者らは、肝臓の腫瘍およびペルオキシソーム増殖に関するNOELを 100 ppm、

非発がん影響に関する NOAEL を 500 ppm（98.5～116.8 mg/kg 体重/日）と報

告している（参照 46、47）。 
ATSDR（参照 7）は、肝臓、腎臓の慢性毒性に係る NOAEL を 117 mg/kg 体

重/日、LOAEL を肝臓影響 292 mg/kg 体重/日、腎臓影響 354 mg/kg 体重/日と

し、それ以外の器官については NOAEL を 1,458 mg/kg 体重/日とした。そして

発がん性の LOAEL を、肝細胞腫瘍に基づき、雄 292 mg/kg 体重/日、雌 354 mg/kg
体重/日とした。また EU2では、雄マウスでの肝細胞腫瘍に基づき発がん性の

NOAEL を 500 ppm（98 mg/kg 体重/日）、LOAEL を 1,500 ppm（292 mg/kg
体重/日）とし、肝臓に対する非発がん性影響の NOAEL を 100 ppm（19 mg/kg
体重/日）、LOAEL を 500 ppm（98 mg/kg 体重/日）としている（参照 5）。 

 
表 7 マウス 104 週間慢性毒性／発がん性併合試験 

投与群 雄 雌 

6,000 ppm  
(雄；1,266.1 mg/kg 体重/日、
雌；1,458.2 mg/kg 体重/日） 

1,500 ppm 投与群と同じ症状 
生存率の低下、体重増加抑制 
肝臓の慢性炎症（100％） 

体重増加抑制 
肝相対・絶対重量増加、肝パル
ミトイル-CoA オキシダーゼ活
性 増 大 、 肝 臓 の 慢 性 炎 症
（100％）、肝腫瘍増加 
腎絶対重量の低下、慢性進行性
腎症の増加 

ぺーページを 1,500 ppm 以上 
(雄；292.2 mg/kg 体重/日、雌；
354.2 mg/kg 体重/日） 

肝絶対・相対重量増加、肝パル
ミトイル-CoA オキシダーゼ活
性増大、肝腫瘍増加 
慢性進行性腎症の増加、腎絶
対・相対重量の低下 

肝相対重量増加、肝パルミトイ
ル-CoA オキシダーゼ活性増大、
肝腫瘍増加 
慢性進行性腎症の増加 

500 ppm  
(雄；98.5 mg/kg 体重/日、雌；
116.8 mg/kg 体重/日） 

肝絶対重量増加、肝パルミトイ
ル-CoA オキシダーゼ活性増大、
肝腫瘍増加 
腎相対重量の低下 

肝パルミトイル-CoA オキシダ
ーゼ活性増大 

100 ppm 
 (雄；19.2 mg/kg 体重/日、雌；
23.8 mg/kg 体重/日） 

― ― 

 
c. 2 年間慢性毒性／発がん性併合試験（ラット） 

Sherman 系ラット（雌雄、各投与群 32 匹、60 日齢）における DEHP（0、0.04、

                                            
2同じ試験を Moore（参照 51）のデータ（非公開）として取り上げているようである。 
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0.13、0.4％：0、20、60、190～200 mg/kg 体重/日）の 2 年間混餌投与試験が行

われた。各投与群で認められた毒性所見を表 8 に示す。 
投与に関連した血液検査値の異常、発がん頻度増加は認められなかった。0.4％

群の雌雄ラットで成長の遅れ、肝臓および腎臓重量の増加が認められた。このこ

とから著者らは、NOEL を 0.13～0.4％（60～200 mg/kg 体重/日）の間にあると

推定している。ただし、この試験では対照群の死亡率が高く（70.3％）、信頼性

は低い（参照 48）。 
ATSDR（参照7）では肝臓影響についてのみNOAEL 60 mg/kg体重/日、LOAEL 

190 mg/kg 体重/日とし、腎臓・循環器・消化器・呼吸器・血液については NOAEL
を 190 mg/kg 体重/日としている。 

 
表 8 ラット 2年間慢性毒性／発がん性併合試験 

 
 
 
 
 
 

  d. 102 週間慢性毒性／発がん性併合試験（ラット） 

SD 系ラット（雄、成熟動物）における DEHP（0、0.02、0.2、2％：0、14、
140、1,400 mg/kg 体重/日 ATSDR 換算）の 102 週間混餌投与試験が行われ、

肝への影響が調べられた。各投与群で認められた毒性所見を表 9 に示す。 
2％投与群でのみ、体重の大幅な減少が認められた。0.2％以上投与群（16 ヶ月

間）で肝ペルオキシソームが増加した。パルミトイル-CoA デヒドロゲナーゼ及

びミトコンドリアのカルニチンアセチルトランスフェラーゼの活性の増大は、

2％投与群では前者が約 40 週後、後者が 6 ヶ月後にプラトーに達したが、0.02％
及び 0.2％投与群におけるこれらの酵素活性は持続的に増大した。これらの酵素

誘導は可逆的であり、1 年間、0.2％あるいは 2％の DEHP を投与した後に投与

をやめた場合、その 2 週間後には、いずれの酵素活性も対照レベルに回復した。

肝癌は観察されなかった（参照 49）。 
ATSDR（参照 7）は、中等度のペルオキシソーム増加を示す形態及び酵素の変

化に基づき、肝臓影響の LOAEL を 140 mg/kg 体重/日としている。 
 

表 9 ラット 102 週間慢性毒性／発がん性併合試験 
投与群 雄 

2％ 
(1,400 mg/kg 体重/日) 

体重減少 
肝ペルオキシソーム増加、パルミトイル-CoA デヒドロゲナーゼ及びミ
トコンドリアのカルニチンアセチルトランスフェラーゼの活性増大 

0.2％ 
(140 mg/kg 体重/日) 

肝ペルオキシソーム増加、パルミトイル-CoA デヒドロゲナーゼ及びミ
トコンドリアのカルニチンアセチルトランスフェラーゼの活性増大 

0.02％ 
(14 mg/kg 体重/日) 

パルミトイル-CoA デヒドロゲナーゼ及びミトコンドリアのカルニチン
アセチルトランスフェラーゼの活性増大 

投与群 雌雄 

0.4％ 
(190～200 mg/kg 体重/日) 

成長の遅れ、肝重量及び腎重量の増加 

0.13％ 
(60 mg/kg 体重/日)以下 

― 
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  e. 103 週間慢性毒性／発がん性併合試験（ラット） 

NTP により DEHP の発がん性試験が実施された。Fischer 344（F344）系ラ

ット（雌雄、各投与群 50 匹）における DEHP（0、6,000、12,000 ppm：雄 0、
322、674 mg/kg 体重/日、雌 0、394、774 mg/kg 体重/日）の 103 週間混餌投与

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。 
肝癌が投与群雌ラットで用量依存的に増加し（対照群との統計学的有意差は高

用量群のみ）、肝癌と肝臓の腫瘍結節（neoplastic nodule）を併せた発生頻度の

増加が両投与群の雌及び高用量群雄で見られた。肝臓の明細胞性細胞巣の発生頻

度が投与群の雌雄ラットで用量依存的に増加したが、統計学的な有意差は見られ

なかった。高用量群の雄ラットでは下垂体の腫瘍、甲状腺の腫瘍、精巣間細胞腫

が対照群に比べて減少し、下垂体肥大の発生頻度が増加した（参照 44、45）。 
ATSDR（参照 7）は、慢性毒性の LOAEL を肝臓影響 322 mg/kg 体重/日、内

分泌系 674 mg/kg 体重/日とし、発がんの LOAEL を、肝細胞癌に基づき 322 
mg/kg 体重/日としている。EU（参照 5）も発がん性の LOAEL を 6,000 ppm（320 
mg/kg 体重/日）としている。 

 
表 10 ラット 103 週間慢性毒性／発がん性併合試験 

 
  f. 104 週間慢性毒性／発がん性併合試験（ラット） 

F344 系ラット（雌雄、各投与群 50～80 匹、6 週齢）における DEHP（0、100、
500、2,500、12,500 ppm：雄 0、5.8、28.9、146.6、789.0 mg/kg 体重/日、雌 0、
7.3、36.1、181.7、938.5 mg/kg 体重/日）の 104 週間混餌投与試験が行われた。

投与群 雄 雌 

12,000 ppm 
(雄；674 mg/kg 体重/日、

雌；774 mg/kg 体重/日) 

肝癌又は肝腫瘍結節増加（12/49
匹；24％） 
肝臓の明細胞性細胞層（11/49 匹；
22％） 
下垂体腫瘍減少（1/49 匹；2％）、
下垂体肥大増加（22/49 匹；45％）
甲状腺腫瘍減少（0/46 匹；0％） 
精巣間細胞腫減少（11/48匹；23％）、

肝癌又は肝腫瘍結節増加
（13/50 匹；26％） 
肝臓の明細胞性細胞層（3/50
匹；6％） 

6,000 ppm 
(雄；322 mg/kg 体重/日、

雌；394 mg/kg 体重/日) 

肝癌又は肝腫瘍結節増加（有意差な
し。6/49 匹；12％） 
肝臓の明細胞性細胞層（10/49 匹；
20％） 
下垂体腫瘍（6/43 匹；14％） 
甲状腺腫瘍（2/47 匹；4％） 
精巣間細胞腫（42/44 匹；95％） 

肝癌又は肝腫瘍結節増加
（6/49 匹；12％） 
肝臓の明細胞性細胞層（3/49
匹；6％） 

0 ppm(対照群) 肝癌又は肝腫瘍結節(3/50 匹；6％）
肝臓の明細胞性細胞層（4/50 匹；
8％） 
下垂体腫瘍（8/46 匹；17％）、下
垂体肥大（1/46 匹；2％） 
甲状腺腫瘍（5/48 匹；10％） 
精巣間細胞腫（47/49 匹；96％） 

肝癌又は肝腫瘍結節（0/50
匹；0％） 
肝臓の明細胞性細胞層（0/50
匹；0％） 
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各投与群で認められた毒性所見を表 11 に示す。 
体重、摂餌量は 12,500 ppm 投与群で有意に低下した。2,500 ppm 以上投与群

の雌雄ラットで肝重量の増加、肝パルミトイル-CoA オキシダーゼ活性の増大が

有意にみられ、雄ラットでは腎重量、肺相対重量、肝海綿状変性、単核白血病も

増加した。12,500 ppm 投与群では雌雄ラットに肝細胞色素沈着及び腎重量の増

加が、雄ラットに膵臓腺房細胞の腺腫の増加が見られた。肝細胞腫瘍は 2,500 ppm
以上投与群の雄及び 12,500 ppm 投与群雌で増加した。また、雌雄各 55 匹のラッ

トに 78 週間、12,500 ppm の DEHP を同様に混餌投与した後、26 週間にわたり

DEHP を含まない餌を投与した試験では、回復期間後に肝重量及び肝パルミトイ

ル-CoA オキシダーゼが対照群と有意差がないレベルまで回復し、肝癌の発生頻

度が継続投与群に比べて低下した（肝臓の腺腫は変化なし）。 
著者らは NOAEL を 500 ppm（28.9～36.1 mg/kg 体重/日）とした。また、単

核白血病についてはこの系統のラットによく見られ、SD 系ラットを用いた他の

慢性経口投与試験では観察されていないことから、ヒトとの関連は疑わしいとし

ている。（参照 46、50）。 
ATSDR（参照 7）は、肝臓、腎臓への影響に係る LOAEL を 147 mg/kg 体重/

日、NOAEL を 36 mg/kg 体重/日とし、それ以外の器官については NOAEL を 939 
mg/kg 体重/日としている。また EU3では非腫瘍性変化の NOAEL を腎重量の増

加に基づき 500 ppm（28.9～36.1 mg/kg 体重/日）、LOAEL を 2,500 ppm（146.6
～181.7 mg/kg 体重/日）としている（参照 5）。 

 
表 11 ラット 104 週間慢性毒性／発がん性併合試験 

投与群 雄 雌 

12,500 ppm 
(雄；789 mg/kg 体重/日、雌；
938.5 mg/kg 体重/日） 

体重低下 
肝重量増加、肝細胞の色素沈着
増加、肝海綿状変性増加、肝パ
ルミトイル-CoAオキシダーゼ活
性増大、肝腫瘍増加 
腎重量増加 
肺相対重量増加 
膵臓の腺房細胞腺腫の増加 
単核白血病の増加。 

体重低下 
肝重量増加、肝細胞の色素沈着
増加、肝パルミトイル-CoA オキ
シダーゼ活性増大、肝腫瘍増加 
腎重量増加 

2,500 ppm 
(雄；146.6 mg/kg 体重/日、
雌；181.7 mg/kg 体重/日） 

肝重量増加、肝海綿状変性増加、
肝パルミトイル-CoAオキシダー
ゼ活性増大、肝腫瘍増加 
腎重量増加 
肺相対重量増加 
単核白血病の増加 

肝重量増加、肝パルミトイル
-CoA オキシダーゼ活性増大、 

500 ppm 以下 
(雄；28.9 mg/kg 体重/日、
雌；36.1 mg/kg 体重/日） 

― ― 

 

                                            
3 同じ試験を Moore（参照 52）のデータ（非公開）として取り上げているようである。 
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 g. 159 週間慢性毒性／発がん性併合試験（ラット） 

SD 系ラット（雄、各投与群 60～180 匹）における DEHP（0、30、95、300 mg/kg
体重/日）の 159 週間混餌投与試験が行われ、発がん性が調べられた。各投与群で

認められた毒性所見を表 12 に示す。 
300 mg/kg 体重/日曝露群で肝腫瘍および精巣腫瘍（ライディッヒ細胞腫）の増

加が認められ、用量-反応関係も有意であった。精巣腫瘍は肝腫瘍よりも早期に発

生し、時間経過に伴い数が増加した。300 mg/kg 体重/日曝露群では精細管の萎縮

も増加した。肝重量は用量依存的に僅かに増加したが、有意差は見られず、肝海

綿状変性が 950 日間以上、95 mg/kg 体重/日以上投与群で増加した。 
著者らは、肝発がんの NOAEL を 95 m/kg 体重/日とした。また精巣の発がん

についても NOAEL を 95 m/kg 体重/日とした（ただし、ライディッヒ細胞腫の

発がん頻度は両側検定では有意差が見られないが、片側検定では 30 mg/kg 体重/
日投与群から有意差が見られたことを指摘）（参照 53）。 

 
表 12 ラット 159 週間慢性毒性／発がん性併合試験 
投与群 雄 

300 mg/kg 体重/日 肝腫瘍増加 
精巣腫瘍の増加、精細管萎縮の増加 

95 mg/kg 体重/日以上 肝海綿状変性増加 
30 mg/kg 体重/日 ― 

 
h. 1 年間慢性毒性／発がん性併合試験（モルモット） 

モルモット（雌雄、各投与群 22～24 匹）における DEHP（0、0.04、0.13％：

0、19、64 mg/kg 体重/日）の 1 年間混餌投与試験が行われた。投与群で認められ

た毒性所見を表 13 に示す。 
死亡率は対照群、0.04％群、0.13％群で各、24％、30％、15％であった。両投

与群の雌の肝相対重量が増加した（用量との関連なし）。投与に関連した病理組

織学的変化、発がんは見られなかった（参照 48）。 
EPA/IRIS（参照 3）は、DEHP の毒性についてはラットよりモルモットの方

が感受性が高いようであるとし、LOAEL 19 mg/kg 体重/日を経口 RfD の算出に

用いている。 
 

表 13 モルモット 1年間慢性毒性／発がん性併合試験 

 
 
 
 

＜DEHP による肝発がんメカニズム；参考データ＞ 

   DEHP がげっ歯類の肝臓に癌を生じるメカニズムについて、ATSDR（参照 7）
は、正確には分かっていないが以下のように推測されるとしている。それによる

と、主なメカニズムは、ペルオキシソーム増殖を介した持続的な酸化ストレスの

投与群 雄 雌 

0.04％ 
(19 mg/kg 体重/日)以上

― 
肝相対重量の増加 
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誘導及び、細胞増殖とプロモーション作用の促進と推測される。酸化ストレスは

ペルオキシソーム内での過酸化水素の生成と分解のバランスが生成側に傾くこと

で起こると考えられ、生じた過酸化水素はペルオキシソーム外へと出て細胞膜や

DNA を損傷する可能性がある。DEHP に曝露されたラット肝臓では 8-ヒドロキ

シ-デオキシグアノシン（8-OHdG）の増加が観察されているが、増加の程度は通

常小さく、持続しない例も見受けられる。8-OH-dG の増加と発がん性は相関せず、

DEHP はラット、マウス肝臓でイニシエーション作用を欠くことも併せると、過

酸化水素の生成増加と DNA 酸化のみから肝発がんを説明することはできないと

思われる。細胞増殖については、ペルオキシソーム増殖因子活性化受容体 α
（PPARα）を介した細胞分裂増加が DEHP に曝露されたラット、マウスにおい

て強くはないものの報告されており、DEHP はイニシエートされた病変の増殖に

影響することで発がんプロモーターとして作用することが示唆される。ただし、

発がんプロモーション試験においてマウスは概ね陽性だが、ラットでは陽性、陰

性が混交した結果が得られている。その他、肝細胞のアポトーシス抑制の関与も

示唆される。 
このようなペルオキシソーム増殖を介した作用の種差について、ATSDR（参

照 7）では、ラットとマウスでは反応性が高く、ハムスターは中程度の反応性、

モルモット、イヌ、霊長類は反応しないことが示されている、と記載している。

例えば、in vitro でモノ（2-エチルヘキシル）フタレート（MEHP）に曝露され

たラット肝細胞ではペルオキシソームの顕著な増加と β-酸化が見られるが、モル

モット、マーモセット、ヒトの肝細胞ではそのような反応は見られなかった（参

照 54）。また PPARαの mRNA のヒト肝臓での発現はマウス肝臓に比べて約 10
倍少なく、受容体としての機能をコードするエクソン 6 を欠くこと（参照 55）、

PPARαを介した転写に対する遺伝子の反応性に種差があること（参照 7）等も示

されている。 近では PPARα 欠損マウスを用いた試験も行われており、肝臓腫

瘍が野生型マウスよりも PPARα 欠損マウスで多く見られたが、これは酸化スト

レスの増加に起因するものではないかと推測した研究（参照 56）、PPARα 欠損

マウスの肝細胞腺腫では細胞分裂やアポトーシスを調節する遺伝子の発現が変化

しているのに対し、野生型マウスの腺腫ではこれらの遺伝子は変化せずに met が
ん原遺伝子の発現が増加しており、複数の肝発がんメカニズムが存在する可能性

があることを示唆した研究（参照 57）等がある。他、DEHP を 22 ヶ月間混餌投

与された PPARα 欠損マウスで免疫複合体糸球体腎炎が見られたことから、

PPARαは DEHP による腎臓への影響を逆に防御している可能性を指摘した報告

もある（参照 58）。 
EU（参照 5）も ATSDR と同様の肝発がんメカニズムを挙げているが、酸化ス

トレスはあまり関与しないと思われ、PPARα 活性化が重要な役割を果たすので

はないかと指摘している。また種差については、実験動物で見られた肝発がんは

げっ歯類に特異的でありヒトとの関連はないと推測されるが、PPARα の発現の

違いは質的ではなく量的なものでありヒトでの個体差もあること、ギャップ結合

を介した細胞内伝達への影響、ミトコンドリアへの影響や CYP-452 の調整等の
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ペルオキシソームに関連しない指標への影響による発がんメカニズムが存在し得

ること等から、DEHP によるヒトでの肝発がんリスクを除外することはできない

であろうとしている。 
Rusyn ら（参照 59）もそのレビューの中で、DEHP 曝露による肝発がんの作

用機序は、①親化合物から生理活性のある一次・二次代謝物への迅速な代謝と全

身への分布、②受容体に依存しない肝臓のマクロファージ活性化とオキシダント

産生、③肝細胞における PPARα 活性化と代謝関連遺伝子発現の持続的な増加、

④肝細胞小器官の肥大、⑤細胞分裂の一時的だが急速な増加とアポトーシス減少、

⑥持続的な肝腫大、⑦慢性的な弱い酸化ストレスと DNA 損傷の蓄積、⑧イニシ

エートされた細胞の選択的なクローン増殖、⑨前がん結節の様相、⑩腺腫や癌の

発達、等の重要な事象が連なり、多様な分子シグナルと経路が組み合わさったも

のである、としている。 
この他にも作用機序に関して、DEHP 曝露により活性化された構成的アンドロ

スタン受容体（CAR）がマウス肝臓（in vivo、in vitro 共に）での標的遺伝子の

発現を調節している可能性を示唆した研究（参照 60）や、低濃度の DEHP がヒ

トで主に発現している CAR の変異型の一つ CAR2 を選択的に活性化することを

示した研究（参照 61）、DEHP に混餌投与されたラット肝臓では DNA 低メチル

化が見られないことを示した研究（参照 62）等がある。 
 
 ④ 神経毒性試験 

  a． 単回／14 日間経口投与試験（ラット） 

   F344 系ラット（雌、各投与群 8 匹）における DEHP（0（対照群；コーン油）、

150、500、1,500、5,000 mg/kg 体重）の単回強制経口投与試験、あるいは DEHP
（0（対照群；コーン油）、50、150、500、1,500 mg/kg 体重/日）の 14 日間強

制経口投与試験が行われた。機能観察総合評価（FOB）、自発運動測定を行い、

神経行動学的影響を調べた。 
   5,000 mg/kg 体重を単回経口投与されたラット 2 匹に明らかな全身衰弱の徴候

（閉眼、立毛、僅かな流涙、低体温）が認められたが、単回、反復投与共に神経

行動学的影響は見られなかった（参照 63）。 
   以上より、この報告では本試験における神経行動毒性の NOAEL を、単回投与

では>5,000 mg/kg 体重、14 日間投与では>1,500 mg/kg 体重/日と推定した。 
 

 なお、F344 系ラットを用いた 104 週間慢性毒性・発がん性併合試験（参照 46、
50）、B6C3F1系マウスを用いた 104 週間慢性毒性・発がん性併合試験（参照 46、
47）では脳、末梢神経、脊髄神経、脊髄の組織変化は見られていない。 

  
 
 ⑤ 免疫毒性試験 

近、DEHP のアジュバント作用を調べる試験がいくつか行われている。たと

えば、雌マウスにニワトリ卵のオブアルブミンと DEHP を投与して DEHP のア
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ジュバント作用を調べた結果、100 μg（単回）のアジュバント係数は 33 であっ

たとの報告（参照 64）、アレルゲンの皮下投与によるアトピー性皮膚炎様の損傷

が DEHP 曝露により増強されることを雄成熟マウス（参照 65）や胎内で DEHP
に曝露された雄児マウス（参照 66）で示した報告等がある。ただし、DEHP の

アジュバント作用については、雌マウスに肝臓重量増加を生じる用量でも見られ

ない、とした報告（参照 67）もあり、まだ不確実である。 
なお、B6C3F1系マウス及び F344 系ラットを用いた 103 週間発がん性試験（参

照 44、45）、B6C3F1系マウス及び F344 系ラットを用いた 104 週間慢性毒性・

発がん性試験（参照 46、47）ではいずれも、脾臓、骨髄、リンパ節に病理組織学

的変化は見られていない。 
 
 
 ⑥ 生殖・発生毒性試験 

  a. 103 週間慢性毒性試験（マウス）4 

NTP により DEHP の発がん性試験が実施された。B6C3F1 系マウス（雌雄、

各投与群 50 匹）における DEHP（0、3,000、6,000 ppm：雄 0、672、1,325 mg/kg
体重/日、雌 0、799、1,821 mg/kg 体重/日）の 103 週間混餌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 に示す。 
高用量群の雄マウスで精細管の変性が増加した（p<0.05）（参照 44、45）。 
ATSDR（参照 7）は、生殖毒性の NOAEL を 672 mg/kg 体重/日、LOAEL を

1,325 mg/kg 体重/日としている。 
 

表 14 マウス 103 週間慢性毒性試験 

投与群 雄 雌 

6,000 ppm 
(雄；1,325 mg/kg 体重/日、

雌；1,821 mg/kg 体重/日)

精細管変性の増加（7/49 匹；

14％） 
― 

3,000 ppm 
(雄；672 mg/kg 体重/日、

雌；799 mg/kg 体重/日) 

精細管変性（2/48 匹；4％） ― 

0 ppm（対照群） 精細管変性（1/49 匹；2％） ― 

 
  b. 104 週間慢性毒性試験（マウス）5 

B6C3F1 系マウス（雌雄、各投与群 60～70 匹、4 週齢）における DEHP（0、
100、500、1,500、6,000 ppm：雄 0、19.2、98.5、292.2、1,266.1 mg/kg 体重/
日、雌 0、23.8、116.8、354.2、1,458.2 mg/kg 体重/日）の 104 週間混餌投与試

験が行われた。各投与群で認められた毒性所見を表 15 に示す。 

                                            
4 ③慢性毒性試験及び発がん性試験 a.と同じ試験 
5 ③慢性毒性試験及び発がん性試験 b.と同じ試験 
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1,500 ppm 以上投与群雄で精巣絶対重量の減少が（精巣相対重量減少は 500 
ppm 以上投与群から見られた）、6,000 ppm 投与群雌で子宮絶対・相対重量の減

少が認められた（p<0.05）。6,000 ppm 投与群の全雄マウスに精液過小症、未熟

あるいは異常な精子が認められた（いずれもそれ以外の投与群及び対照群では観

察されず）（参照 47）。 
ATSDR（参照 7）は、精巣重量減少及び精液過小症に基づき、生殖毒性の

NOAEL を 98.5 mg/kg 体重/日、LOAEL を 292 mg/kg 体重/日とした。また EU
では、精巣影響の NOAEL を 98.5 mg/kg 体重/日としている（参照 5）。 

 
表 15 マウス 104 週間慢性毒性試験 

投与群 雄 雌 

6,000 ppm 
(雄；1,266.1 mg/kg 体重/日、
雌；1,458.2 mg/kg 体重/日） 

精液過小症、未熟あるいは異常
な精子 

子宮絶対・相対重量の減少 

1,500 ppm 
(雄；292.2 mg/kg 体重/日、雌；
354.2 mg/kg 体重/日）以上 

精巣絶対重量の減少 ― 

500 ppm 
(雄；98.5 mg/kg 体重/日、雌；
116.8 mg/kg 体重/日）以上 

精巣相対重量の減少 ― 

 
c. 生殖発生毒性試験（マウス） 

CD-1 系マウス（雌雄）に DEHP（0、0.01、0.1、0.3％：0、14、140、420 mg/kg
体重/日 ATSDR 換算）を交配前 7 日から混餌投与し、98 日にわたり曝露を継続

しながら雌雄マウスを同居させ、その後、雌雄を分けてさらに 21 日間飼育し、

生殖への影響を調べた。調査項目は、交配した中で出産した組の割合、各組での

同腹児数、各出産における生存児数、生児出生率、出生児体重である。各投与群

で認められた毒性所見を表 16-1、表 16-2 に示す。 
中用量投与群では全ての調査項目で低下が認められ、その低下の程度は、出産

した組の割合を除き、統計学的に有意であった（p<0.01）。高用量投与群では受

精が成立せず、どの組も出産しなかった。また、高用量投与群の雄と対照群の雌、

高用量投与群の雌と対照群の雄の交配実験において、曝露雌との交配では児動物

は生まれず、曝露雄との交配では受精率、生児出生率、出生児体重が減少した

（p<0.05）。このことから Lamb ら（参照 68）は、DEHP は雌雄の両方に生殖

影響を与えているとしている。 
ATSDR（参照 7）は生殖毒性の NOAEL を 14 mg/kg 体重/日、LOAEL を 140 

mg/kg 体重/日とし、この NOAEL に不確実係数 100（種差 10×個体差 10）を用

いて亜慢性の経口 MRL（minimal risk level）を 0.1 mg/kg 体重/日としている。

なお、EU では餌中濃度から投与量を 20、200、600 mg/kg 体重/日相当と換算し

て発生毒性の NOAEL を 20 mg/kg 体重/日、母動物毒性の NOAEL を 600 mg/kg
体重/日とし（参照 5）、厚生労働省の水質基準見直し（参照 1）では NOAEL 14 
mg/kg 体重/日、LOAEL 144 mg/kg 体重/日としている。 
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表 16-1 マウス生殖発生毒性試験 

投与群 親動物・児動物（曝露雄×曝露雌） 
0.3％ 
(420 mg/kg 体重/日) 

全組で出産なし 

0.1％ 
(140 mg/kg 体重/日) 

統計学的に有意な低下（p<0.01）：同腹児数、生存児数、生児出生

率、出生児体重 
統計学的に有意ではないが低下：交配した組中の出産した組の割合

0.01％ 
(14 mg/kg 体重/日) 

― 

 
表 16-2 マウス生殖発生毒性試験 

投与群 親動物・児動物（曝露雄×対照雌） 親動物・児動物（対照雄×曝露雌）

0.3％ 
(420 mg/kg 体重/日) 

受精率、生児出生率、出生児体重の
低下（p<0.05） 

出産なし 

 

  d. 発生毒性試験（マウス） 

CD-1 系マウス（雌、各投与群 24～30 匹）における DEHP（0、0.025、0.05、
0.10、0.15％：0、44、91、191、292 mg/kg 体重/日）の妊娠 0～17 日の混餌投

与試験が行われ、吸収胚、死亡胎児数、生存胎児数、生存胎児体重および胎児の

奇形について調べられた。各投与群で認められた毒性所見を表 17 に示す。 
191 mg/kg 体重/日以上の投与群の母動物に体重減少が認められた。91 mg/kg

体重/日以上投与群の胎児に外表奇形（開眼、眼球突出、脳ヘルニア、短尾・無尾、

主要血管の奇形、肋骨の癒合や分岐、胸椎の癒合やずれ）の増加が認められ、191 
mg/kg 体重/日以上投与群に胚吸収及び死亡胎児の増加、生存胎児数及び胎児体重

の低下が認められた。以上より、著者らは DEHP の胎児毒性（催奇形性を含む）

の NOAEL を 44 mg/kg 体重/日とした（参照 69）。 

厚生労働省の水質基準見直し（参照 1）でも、NOAEL 44 mg/kg 体重/日、LOAEL 
91 mg/kg 体重/日とされている。EU では発生毒性の NOAEL を 44 mg/kg 体重/
日、母動物毒性の NOAEL を 91 mg/kg 体重/日としている（参照 5）。また ATSDR
（参照 7）は、外表奇形等に基づき NOAEL 44 mg/kg 体重/日、LOAEL 91 mg/kg
体重/日としており、以前はこの NOAEL 44 mg/kg 体重/日に不確実係数 100（種

差 10×個体差 10）を用いて MRL を 0.4 mg/kg 体重/日としていたが、 近の試

験で、より低い投与量（38 mg/kg 体重/日）でラットに精巣毒性が見られている

（参照 40）ことから、この用量を MRL の算出に用いるのは適切ではないとして

いる。 
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表 17 マウス発生毒性試験 

投与群 親動物 児動物 

0.10％ 
(191 mg/kg 体重/日)以上 

体重減少 胚吸収及び死亡胎児の増加、生存

胎児数及び胎児体重の低下 
0.05％ 
(91 mg/kg 体重/日)以上 

― 外表奇形の増加 

0.025％ 
(44 mg/kg 体重/日) 

― ― 

 
  e. 発生毒性試験（マウス） 

ICR 系マウス（雌、各投与群 7～12 匹）における DEHP（0、0.05、0.1、0.2、
0.4、1.0％：0、70、190、400、830、2,200 mg/kg 体重/日）の妊娠 0～18 日の

混餌投与試験が行われ、着床、胎児死亡、奇形の有無が調べられた。各投与群で

認められた毒性所見を表 18 に示す。 
母動物の平均体重は 0.2％以上投与群で減少した（p<0.01）。胎児死亡率は 0.1％

以上投与群で増加し（p<0.01）、0.4％以上投与群では 100％であった。生存胎児

については、0.2％投与群で体重が減少し（p<0.05）、奇形（主に神経管の異常）

が増加した（p≒0.05）他、用量依存的に骨化遅延傾向が見られた。著者らは、

マウスの経口曝露による胎児毒性に関する NOAEL を 70 mg/kg 体重/日としてい

る（参照 70）。 
ATSDR（参照 7）は NOAEL を 83 mg/kg 体重/日、LOAEL を 170 mg/kg 体

重/日（餌中濃度から摂取量への換算が著者らと異なると思われる）としている。 
 

表 18 マウス発生毒性試験 

投与群 親動物 児動物 

0.4％ 
(830 mg/kg 体重/日)以上 

体重減少 全胎児死亡、胎児体重減少 

0.2％ 
(400 mg/kg 体重/日) 

体重減少 胎児死亡率増加、胎児体重減少、
生存胎児の奇形増加 

0.1％ 
(190 mg/kg 体重/日) 

― 胎児死亡率増加 

0.05％ 
(70 mg/kg 体重/日) 

― ― 

 
  f. 発生毒性試験（マウス） 

   C57BL/6 系マウス（雌、各投与群 10 匹）における DEHP（0（対照群；コー

ン油）、100、200、500 mg/kg 体重/日）の妊娠 12～17 日の強制経口投与試験が

行われ、胎生 19 日齢の児動物への影響が調べられた。 
   全投与群の雄胎児において、肛門生殖器間距離（AGD）短縮、尿道下裂の増加
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（p<0.05）が用量依存的に見られた。また投与群では TGF-β1（transforming 
growth factor-β1）の遺伝子発現が用量依存的に増強された（p<0.05）（参照 71）。 

   以上より、この報告ではこの試験の LOAEL を 100 mg/kg 体重/日と推定した。 
 
  g. 発生毒性試験（マウス） 

   ICR 系マウス（雌、各投与群 4～7 匹）における DEHP（0（対照群；セサミ

オイル）、1 mg/kg 体重/日）の妊娠 8～17 日及び授乳 3～7 日の経口投与試験が

行われ、雄児動物への影響が 2、4、6 週齢の時点で調べられた。 
   投与群において、全測定時に体重の減少が、また 6 週齢で脳重量減少（p<0.05）

が見られた。中脳ドーパミン作動性神経のチロシンヒドロキシラーゼ（TH）の

免疫組織学活性（TH-ir）が 2、6 週齢の A8、A9 領域において若干減弱し、6 週

齢の A10 領域で減弱した。TH-ir ニューロンの数は 4 週齢の A10 領域及び、6 週

齢の A9 領域で減少し、4 週齢の A8 領域では Fos-ir ニューロン数が増加した（い

ずれも p<0.05）。著者らはこの試験から、DEHP への曝露が中脳のドーパミン

作動性ニューロンの消失及び／あるいは TH の生合成の減少（自発運動に関連）

を引き起こして神経発生阻害に寄与し、またそれには Fos（神経細胞活性のマー

カー）の活性化も関与することが示唆されるとしている（参照 72）。 
   なお他の著者らが、ラット下垂体 GH3 細胞の甲状腺ホルモン依存的な増殖に

対する影響を in vitro で調べ、DEHP はトリヨードチロニン（T3）と似た作用を

弱いながら（15％）有することを指摘している（参照 73）。 
 

  h. 発生毒性試験（マウス） 

   Kuming 系マウス（雌）における DEHP（0、100、200、500 mg/kg 体重/日）

の妊娠 12 日～授乳 3 日の強制経口投与試験が行われ、5 日齢、15 日齢の雄児動

物（各投与群 10 匹）から精巣を摘出して精巣の形態及び、インスリン様因子 3
（INSL3）の遺伝子発現が調べられた。 

   投与群の精巣では精原細胞が変性し（不規則な形や分断された核、大きさが異

なる液胞）、ライディッヒ細胞で過形成が見られる（中用量以上投与群で顕著と

記載されているが、データ不詳）一方、INSL3 の mRNA が減少（変化は 5 日齢

＞15 日齢）していた。 
   INSL3 遺伝子の発現は、雄マウス胚から単離培養したライディッヒ細胞を in 

vitro で DEHP（50、100、200 mg/L）に曝露した場合にも減少した（参照 74）。 
   著者らは、INSL3 が胎児期の精巣下降を調節する遺伝子であることから、

DEHP 曝露によるこの遺伝子発現の抑制が停留精巣を引き起こすメカニズムの

一つではないかと推察している。 
   なお別の著者らが、35 日齢の雄 SD 系ラットから単離したライディッヒ細胞を

DEHP の代謝物である MEHP に in vitro 曝露した場合も、同様に INSL3 の転写

が抑制されることを報告している（参照 75）。 
 
  i. 世代生殖発生毒性試験（マウス） 
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CD-1 系マウス（雌雄、各投与群 10 匹、5 週齢）に DEHP（0、0.01、0.03、
0.09％）を混餌投与し、9 週齢で同一投与群の雌雄を交配させた後、出産を経て

F1世代が 9 週齢になるまで継続して投与（F0雄 0、15.59、46.53、142.08 mg/kg
体重/日、F0 雌 0、19.86、56.23、168.17 mg/kg 体重/日。F1雌雄の投与量は F0

雌雄とほぼ同等）した。 
その結果、0.01％投与群 F1雄の出生時体重、4、7、14 日齢の F1雌の生存率が

減少した（p<0.05）が、一貫性がなく、DEHP 曝露に起因する影響ではないと著

者は推測している。この他、いずれの投与群においても出産児数、F1の体重や性

比に曝露による影響は認められなかった。F1の行動発達を調べた結果、7 日齢の

F1 雄で起き直り反射の抑制傾向が見られ、0.09％投与群で有意であった。また、

迷路学習では 0.03％以上投与群の雄で学習阻害が見られたが、各投与群間で有意

差が認められていないため、著者はこれについても DEHP 曝露に因る影響では

ないとしている（参照 76）。以上より、この報告ではこの試験の NOAEL を雄 
142.08 mg/kg 体重/日、雌 168.17 mg/kg 体重/日と推定した。 
またこの著者はその後、同系統のマウスに DEHP（0、0.3％：0、42～171 mg/kg

体重/日）を混餌投与し、9 週齢で投与群あるいは非投与群同士、及び投与群と非

投与群の雌雄を交配させ、F1世代が 9 週齢になるまで同様に継続投与して影響を

調べている。その結果、投与群同士の交配による F1雌（14 日齢）の体重が減少

したが、それ以外の影響（出産児数、F1の体重や性比等）は見られなかった。ま

た、行動発達指標には若干の変化が見られたが、著者は、いずれも DEHP 曝露

に因るものではないとしている（参照 77）。 
 
  j. 二世代生殖発生毒性試験（マウス） 

CD-1 系マウス（28～29 匹）に DEHP（0、0.01、0.025、0.05％：0、19、48、
95 mg/kg 体重/日）を妊娠 0～17 日に混餌投与し、F2世代の出生までを観察する

二世代試験が行われた。各投与群で認められた毒性所見を表 19 に示す。 
全投与群で母動物への有害影響は認められなかったが、出産 4～7 日後の体重

に減少傾向がみられた。児動物については 19、48 mg/kg 体重/日曝露群では有意

な影響は認められず、95 mg/kg 体重/日曝露群の F1個体の生後 1～4 日の死亡率

が有意に高かった（F2では増加なし）。また、生後 4～169 日の間、雌の F1個体

の体重がわずかに減少した。それ以外には有害な影響は認められなかった。著者

らは、母動物及び F1動物の全評価指標についての NOEL は 48 mg/kg 体重/日と

思われるとしている（参照 78）。 
ATSDR（参照 7）も、出生前後の死亡率増加に基づき、生殖毒性の NOAEL

を 48 mg/kg 体重/日、LOAEL を 95 mg/kg 体重/日としている。 
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表 19 マウス二世代生殖発生毒性試験 
投与群 親動物 児動物 

0.05％ 
(95 mg/kg 体重/日) 

体重減少傾向（出産 4～7 日
後） 

F1；死亡率増加（1～4 日齢）、雌の体
重の僅かな減少（4～169 日齢） 

0.025％ 
(48 mg/kg 体重/日)以下

― ― 

 
  k. 急性毒性試験（ラット） 

SD 系ラット（雄、各投与群 5 匹、生後 3 日）における DEHP（0（対照群；

コーン油）、20、100、200、500 mg/kg 体重）の単回強制経口投与試験が行われ、

精巣への影響が調べられた。また、DEHP 500 mg/kg 体重と同じモル濃度（1.28 
mmol/kg 体重）において、代謝物である MEHP（393 mg/kg 体重）、2-エチル

ヘキサノール（2-EH）（167 mg/kg 体重）が同様の影響を与えるかどうかを調べ

た。各投与群で認められた毒性所見を表 20 に示す。 
曝露 24 時間後、100 mg/kg 体重以上の DEHP 曝露群と MEHP 曝露群では精

巣に複数の核を持つ異常に大きい生殖細胞が出現し、セルトリ細胞の増殖が用量

依存的に抑制されたが、2-EH ではこれらの変化は見られなかった。DEHP 曝露

群におけるセルトリ細胞の増殖抑制は曝露 48 時間後には回復し、その時点の細

胞増殖率は対照群に比べて有意に高かった。曝露 24 時間後の DEHP 曝露群の血

清 FSH（卵胞刺激ホルモン）濃度に対照群との有意差は見られなかった（参照

79）。 
ATSDR（参照 7）はこの試験における DEHP の NOAEL を 20 mg/kg 体重/日、

LOAEL を 100 mg/kg 体重/日とし、EU（参照 5）も NOAEL を 20 mg/kg 体重/
日としている。 

 
表 20 ラット急性毒性試験 

物質 投与群 雄 

DEHP 100 mg/kg 体重以上 精巣での異常に大きな生殖細胞の出現、セ
ルトリ細胞の増殖抑制 
血清 FSH 濃度の変化なし 

DEHP 20 mg/kg 体重 ― 
MEHP 393 mg/kg 体重 精巣での異常に大きな生殖細胞の出現、セ

ルトリ細胞の増殖抑制 
2-EH 167 mg/kg 体重 ― 

 

  l. 5 日間亜急性毒性試験（ラット） 

SD 系ラット（雄、各投与群 7～10 匹、1・2・3・6・12 週齢）における DEHP
（0、10、100、1,000、2,000 mg/kg 体重/日）の 5 日間強制経口投与試験が行わ

れ、 後の投与 24 時間後に精巣の組織学的検査が行われた。各投与群で認めら

れた毒性所見を表 21 に示す。 
3 週齢までに 2,000 mg/kg 体重/日の DEHP 投与を開始したラットは死亡した

が、6、12 週齢から投与されたラットは死亡しなかった。精巣重量は、1,000 mg/kg
体重/日の DEHP 投与を 6 週齢までに開始したラットで有意に低下したが、12 週
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齢から開始したラットでは低下しなかった。また 1,000 mg/kg 体重/日投与群では、

1 週齢から投与を開始したラットでセルトリ細胞数が 35％減少したが、2、3 週

齢から開始したラットのセルトリ細胞は影響を受けず、精母細胞が消失した。6、
12 週齢から投与を開始したラットでは、1,000、2,000 mg/kg 体重/日の DEHP
投与により精母細胞、精子細胞が消失した（参照 80）。 
著者らにより、SD 系ラット（雄、生後 6 日（哺乳中））に DEHP（0、200、

500、1,000 mg/kg 体重/日）を 5 日間経口投与し、8、10、11、12、15 週齢の各

時点で非曝露の雌 F344 系ラットと交配する試験も実施され、生殖パラメータ（受

精率、着床数、胚吸収数）の変化が調べられたが、投与による有意な影響は見ら

れなかった（参照 80）。 
ATSDR（参照 7）はこれらの所見に基づき、NOAEL を 100～200 mg/kg 体重

/日、LOAEL を 200～1,000 mg/kg 体重/日としている。 
 

表 21 ラット 5日間亜急性毒性試験 

投与群 雄 

2,000 mg/kg 体重/日 1～3 週齢から投与；死亡 
6、12 週齢から投与；精母細胞・精子細胞消失 

1,000 mg/kg 体重/日 1 週齢から投与；精巣重量低下、セルトリ細胞数減少、非曝露
雌との交配で生殖影響（受精率・着床数・胚吸収数）なし 

2、3 週齢から投与；精巣重量低下、精母細胞消失 
6 週齢から投与；精巣重量低下、精母細胞・精子細胞消失 
12 週齢から投与；精母細胞・精子細胞消失 

100 mg/kg 体重/日以下 ― 

 
  m． 10 日間亜急性毒性試験（ラット） 

   SD 系ラット（雌、各投与群 10 匹、20 日齢）における DEHP（0（対照群；コ

ーン油）、500 mg/kg 体重/日）の 10 日間強制経口投与試験が行われた。 終投

与の 24 時間後に卵巣、下垂体を摘出して顆粒膜細胞、下垂体細胞を単離すると

同時に血液を採取してホルモン濃度を調べた。 
   投与群では卵巣重量の減少は見られなかったが、血中のエストラジオール、プ

ロゲステロン濃度が減少し（p<0.01）、黄体形成ホルモン（LH）濃度の増加傾

向が認められた。また、投与群ラットから単離した顆粒膜細胞では LH、FSH 反

応性のプロゲステロン産生（ex vivo）が減少し（p<0.05）、内在コレステロール

のミトコンドリアへの輸送も減少した（p<0.01）。同じく単離した下垂体細胞に

おける性腺刺激ホルモン放出ホルモン（GnRH）反応性の LH 産生（ex vivo）は

増加した（p<0.05）。 
   著者らは、DEHP は下垂体-性腺軸に対し、下垂体のホルモン産生能刺激と顆

粒膜細胞によるステロイド産生阻害という二元的な作用を及ぼすことが示唆され

ると結論している（参照 81）。 
   以上より、この報告ではこの試験の LOAEL を 500 mg/kg 体重/日と推定した。 
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  n. 10 日間亜急性毒性試験（ラット） 

SD 系ラット（雄、6 週齢で去勢後 1 週間経過）に DEHP（20、100、500 mg/kg
体重/日）の強制経口投与と同時にテストステロン（プロピオン酸塩、0.4 mg/kg
体重/日）を 10 日間皮下投与するハーシュバーガー試験が行われた。各投与群で

認められた毒性所見を表 22 に示す。 
   DEHP を投与された全群で用量依存的な前立腺の重量減少、100 mg/kg 体重/

日以上投与群で精細管重量の減少、500 mg/kg 体重/日投与群で肛門挙筋／球海綿

体筋（LABC）の重量減少及び肝重量増加が、テストステロンのみを投与された

対照群に比べて有意に見られた（p<0.05）。また 100 mg/kg 体重/日以上投与群

では血中の LH 濃度がテストステロンのみを投与された対照群に比べて増加した

（p<0.05）（参照 82）。 
 

表 22 ラット 10 日間亜急性毒性試験 

投与群※ 雄 

500 mg/kg 体重/日 LABC の重量減少 

100 mg/kg 体重/日以上 精細管の重量減少、血中 LH 濃度増加 

20 mg/kg 体重/日以上 前立腺の重量減少 
※ DEHP と同時に 0.4 mg/kg 体重/日のテストステロンを皮下投与 

 
  o. 1～12 日間亜急性毒性試験（ラット） 

SD 系ラット（雌）における DEHP（0、2,000 mg/kg 体重/日）の 1～12 日間

強制経口投与試験が行われ、卵巣、血中ホルモン（FSH、LH、エストラジオー

ル、プロゲステロン）レベルが調べられた。投与群で認められた毒性所見を表 23
に示す。 

DEHP 曝露群 42 匹中 35 匹で発情周期が通常の 4 日から 5～6 日に延長した。

また、卵巣の顆粒膜細胞が小型化して血清エストラジオール濃度が低下し、その

結果、血清 FSH 濃度が上昇して排卵に必要な LH サージが消失することで無排

卵、多嚢胞性卵胞が生じることが示された（参照 83）。 
以上から、ATSDR（参照 7）はこの試験の LOAEL を 2,000 mg/kg 体重/日と

している。 
 

表 23 ラット 1～12 日間亜急性毒性試験 

投与群 雌 

2,000 mg/kg 体重/日 発情周期の延長、血清エストラジオール低下・血清
FSH 濃度上昇による LH サージ消失に伴う無排卵 

 
  p. 2 週間／4 週間亜急性毒性試験6及び生殖毒性試験（ラット） 

SD 系ラット（雌、各投与群 10 匹）における DEHP（0、300、1,000、3,000 mg/kg7）

                                            
6 ②亜急性毒性試験 c.と同じ試験。 
7 原著において用量は「mg/kg」、投与経路は「経口」と記載されているのみで、「mg/kg体重/日」、
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の2週間あるいは4週間の経口投与試験が行われた。4週間3,000 mg/kgのDEHP
を投与された群で体重減少、不規則な性周期の増加、性周期の延長（300 mg/kg
以上で 2 週間投与された群でも）、卵巣重量の減少、子宮の萎縮、黄体の減少が

見られ、膣上皮が粘液産生を伴い薄くなっていた。また両期間ともに 300 mg/kg
以上投与群で卵巣の間質細胞の空胞変性が、1,000 mg/kg 以上投与群で大きな閉

鎖卵胞の増加が見られた（参照 39）。各投与群で認められた毒性所見を表 24-1
に示す。 

また、生殖毒性を調べるため、SD 系ラット（雌、各投与群 10 匹）における

DEHP（0、300、1,000、3,000 mg/kg）の交配 2 週間前から交配期間を通して妊

娠7日までの経口投与試験が行われた（交配に用いたSD系雄ラットは曝露せず）。

1,000 mg/kg 以上投与群で体重減少が見られた。300 mg/kg 以上投与群で性周期

の延長が見られたが、不規則な性周期は 3,000 mg/kg 投与群でのみ認められたた

め、著者らは性周期延長については有意な毒性影響とはいえない、としている。

3,000 mg/kg 投与群の妊娠率は低かった（7/10 匹、p<0.01）が、黄体数、着床数、

着床前胚損失率に対する影響は見られなかった（参照 39）。各投与群で認められ

た毒性所見を表 24-2 に示す。 
以上より、この報告では亜急性毒性試験の LOAEL を卵巣間質細胞空胞変性に

基づき 300 mg/kg、交配 2 週間前～妊娠 7 日の投与試験の LOAEL を不規則な性

周期、妊娠率低下に基づき 3,000 mg/kg と推定した。 

 

表 24-1 ラット 2週間／4週間亜急性毒性試験 

投与群 雌（2週間） 雌（4週間） 

3,000 mg/kg 
― 体重減少、不規則な性周期の増加、

性周期延長、卵巣重量減少、子宮萎
縮、黄体減少、薄い膣上皮 

1,000 mg/kg 以上 大きな閉鎖卵胞の増加 大きな閉鎖卵胞の増加 

300 mg/kg 以上 性周期延長、卵巣間質細胞空胞変
性 

卵巣間質細胞空胞変性 

 

表 24-2 ラット生殖毒性試験 

投与群 親動物 児動物 

3,000 mg/kg  
不規則な性周期、妊娠率の低下
（7/10 匹） 
黄体数の変化なし 

― 
（着床数、着床前胚損失率の変化な
し） 

1,000 mg/kg 以上 体重減少 ― 

300 mg/kg 以上 性周期延長 ― 

 
q. 14 日間／28 日間亜急性毒性試験及び生殖発生毒性試験（ラット） 

Long-Evans（LE）系ラット（雄、7 匹）における DEHP（0、1、10、100、
200 mg/kg 体重/日）の 14 日間（曝露期間日齢；21～34 日又は 35～48 日）若し

                                                                                                                                        
「mg/kg餌/日」、「mg/kg水/日」の判別ができないことから、原著の「mg/kg」のまま記載した。 
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くは 28 日間（曝露期間日齢；21～48 日齢又は 62～89 日齢）強制経口投与試験

が行われた。精巣ライディッヒ細胞におけるステロイド合成への影響を調べた。

各投与群で認められた毒性所見を表 25-1 に示す。 
35～48 日齢の 14 日間、DEHP 10 mg/kg 体重/日以上を投与されたラットでは

ライディッヒ細胞の 17β-ヒドロキシステロイドデヒドロゲナーゼ（17β-HSD）活

性が低下し（p<0.05）、テストステロン合成が阻害された。又、21～34 日齢の

14 日間、100 mg/kg 体重/日以上の DEHP を投与されたラットでもライディッヒ

細胞でのテストステロン合成が減少したが、血清中のテストステロン、LH レベ

ルへの影響はこれらのいずれの投与群にも見られなかった。一方、21～48 日齢の

28 日間、10 mg/kg 体重/日以上の DEHP に曝露された雄ラットでは、ライディ

ッヒ細胞のテストステロン産生能、LH 及びテストステロンレベルが増加した。

著者らは NOEL を 1 mg/kg 体重/日、LOEL を 10 mg/kg 体重/日とし、これらの

増加はおそらく代償性メカニズムに因るものであろうとしている。62～89 日齢の

28 日間、曝露された雄ラットでは、全く影響は見られなかった（参照 84）。 
また、DEHP 間接曝露による精巣でのステロイド合成への影響を調べるため、

ラット（雌、各投与群 7 匹）における DEHP（0、100 mg/kg 体重/日）の妊娠 12
～21 日、又は授乳 1～21 日の強制経口投与試験が行われ、雄児動物（21、35、
90 日齢）について調べられた。各投与群で認められた毒性所見を表 25-2 に示す。 
妊娠 12～21 日に母動物が DEHP に曝露された雄児動物では、血清テストステ

ロンおよび LH 濃度が 21 日齢で低下したが、この低下は 35、90 日齢では見られ

なかった。授乳 1～21 日に母動物が DEHP に曝露された雄児動物では、21 日齢

で血清テストステロン濃度が僅かながら低下した（p<0.05）のみであった（参照

84）。 
EU（参照 5）は、非常に若いラットの LOAEL を、血清テストステロン濃度へ

の影響に基づき、100 mg/kg 体重/日とした。 
 

表 25-1 ラット 14 日間／28 日間亜急性毒性試験 

投与群 雄 

100 mg/kg 体重/日以上 ライディッヒ細胞でのテストステロン合成阻害（21～34 日齢曝露） 

10 mg/kg 体重/日以上 ライディッヒ細胞によるテストステロン合成阻害及び 17β-HD 活性低
下（35～48 日齢曝露）、ライディッヒ細胞によるテストステロン合成
及び血清 LH・テストステロン増加（21～48 日齢曝露） 

1 mg/kg 体重/日 ― 

 
表 25-2 ラット生殖発生毒性試験 

投与群 雄児動物（妊娠 12～21 日曝露） 雄児動物（授乳 12～21 日曝露）

100 mg/kg 体重/日 21 日齢の血清テストステロン及び
LH 低下（90 日齢では増加傾向）

21 日齢の血清テストステロン低下

 

  r. 生殖毒性試験（ラット） 

SD 系ラット及び LE 系ラット（雄、各系統各投与群 10 匹）における DEHP
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（0、10、100、300、900 mg/kg 体重/日）の離乳（22 日齢）後 56～58 日齢、あ

るいは 98 日齢で屠殺するまでの強制経口投与試験（試験①）が行われた。また、

SD 系ラット（雄、各投与群 16 匹）における DEHP（0、100、300、900 mg/kg
体重/日）の離乳（23 日齢）後 43～44 日齢あるいは 63～64 日齢で屠殺するまで

の強制経口投与試験（試験②）が行われた。 
   試験①の結果、各投与群で認められた毒性所見を表 26-1 に示す。56～58 日齢

まで 300 mg/kg 体重/日以上の DEHP を投与された両系統の群で性成熟の遅延、

生殖器（亀頭、前立腺、精細管、精巣上体、LABC、カウパー腺）の重量減少（p<0.05）
が見られ（生殖器重量減少の一部は 100 mg/kg 体重/日投与群でも）、この影響

は LE 系ラットでより顕著であった。これらの投与群では精巣の病理組織学的変

化（精巣の変性、精巣上体の胚上皮変性、精子過少症）も見られたが、これは SD
系ラットで多く観察された。98 日齢までの曝露では、900 mg/kg 体重/日の DEHP
を投与された SD 系ラットで精巣及び精巣上体重量の減少（p<0.01）、精巣の病

理組織学的変化が見られたが、LE 系ラットではほとんど影響が認められなかっ

た。血清 LH 濃度は 56～58 日齢、98 日齢まで 900 mg/kg 体重/日の DEHP を投

与された SD 系ラットで増加した（p<0.05）。 
試験②の結果、各投与群で認められた毒性所見を表 26-2 に示す。43～44 日齢

あるいは 63～64 日齢まで 900 mg/kg 体重/日の DEHP を投与された群で性成熟

（指標は包皮分離の年齢）の遅延、生殖器（精巣、精細管、精巣上体、亀頭、LABC、

カウパー腺）の重量減少（p<0.05）が見られ（生殖器重量減少の一部は 300 mg/kg
体重/日投与群でも）、血清 LH 濃度が増加した（p<0.05）。肝臓重量は 100 mg/kg
体重/日以上投与群で増加した。摘出した精巣によるテストステロン産生（ex vivo）
は、43～44 日齢まで 300 mg/kg 体重/日以上投与群、及び 63～64 日齢まで 900 
mg/kg 体重/日投与群で、ヒト絨毛ゴナドトロピン刺激の有無に関わらず減少した

（p<0.01）。 
これらの結果から著者らは、DEHP の精巣毒性にはライディッヒ細胞のテスト

ステロン産生への直接的な影響を介するものと、セルトリ細胞での生殖細胞の維

持を介するものの 2 つの作用メカニズムが存在する可能性を指摘している（参照

85）。 
以上より、この報告ではこの試験における生殖毒性の LOAEL を 300 mg/kg 体

重/日、NOAEL を 100 mg/kg 体重/日と推定した。 
 

表 26-1 ラット生殖毒性試験① 
投与群 34～36 日間曝露 76 日間曝露 

900 mg/kg 体重/日 血清 LH 濃度増加 
性成熟の遅延、生殖器（亀頭、前立
腺、精細管、精巣上体、LABC、カ
ウパー腺）の重量減少、、精巣の病
理組織学的変化（精巣の変性、精巣
上体の胚上皮変性、精子過少症） 
副腎重量減少 

精巣及び精巣上体重量の減少、精巣
の病理組織学的変化（精巣の変性、
精巣上体の胚上皮変性、精子過少
症）、血清 LH 濃度増加 

300 mg/kg 体重/日 性成熟の遅延、生殖器（前立腺、精 精巣の変性（SD 系ラット 1 例のみ）
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巣上体、LABC、カウパー腺）の重
量減少、精巣の病理組織学的変化
（精巣の変性、精巣上体の胚上皮変
性、精子過少症） 

100 mg/kg 体重/日以上 肝重量増加 肝重量増加 
10 mg/kg 体重/日 肝重量増加（LE 系ラットのみ） － 
 

表 26-2 ラット生殖毒性試験② 
投与群 20～21 日間曝露 40～41 日間曝露 

900 mg/kg 体重/日 体重減少、性成熟（指標は包皮分離
の年齢）の遅延、生殖器（精巣上体、
亀頭）重量減少、血清 LH 濃度増加

生殖器（精巣、精細管、前立腺、亀
頭、カウパー腺）重量減少、精巣に
よるテストステロン産生（ex vivo）
減少、血清 LH 濃度増加 

300 mg/kg 体重/日以上 精巣、精細管、LABC 重量減少 
精巣によるテストステロン産生（ex 
vivo）減少 

精巣上体、LABC 重量減少 

100 mg/kg 体重/日以上 肝重量増加、副腎重量減少 
カウパー腺重量減少 

肝重量増加 

 

 

  s. 生殖毒性試験（ラット） 

LE 系ラット（雄、各投与群 10 匹、21 日齢）における DEHP（0（対照群；コ

ーン油）、10、500、750 mg/kg 体重/日）の 28 日間強制経口投与試験が行われ、

性成熟の時期への影響が調べられた。各投与群で認められた毒性所見を表 27 に

示す。 
   包皮分離が完成する時期は低用量投与群では対照群に比べて有意に早く、高用

量投与群では遅かった。低用量投与群では体重、精細管重量、血清テストステロ

ン濃度が増加した（p<0.05）。高用量投与群では体重、精巣重量、前立腺重量、

血清テストステロンが減少した（p<0.01）。中用量投与群ではこれらの指標の有

意な変化は見られなかった。 
   また、著者らはラット（35 日齢）の精巣を摘出してライディッヒ細胞を単離し、

in vitro で MEHP（1 nM～10 mM）に 18 時間曝露させ、テストステロン産生量

（0.5 ng/mL の LH 存在下）を調べた。その結果、100 μM 及び 1 mM の MEHP
に曝露された細胞でのテストステロン産生は増加したが、10 mM 曝露では減少し

た（p<0.001）（参照 86）。 
   以上より、10 mg/kg 体重/日の DEHP 投与で精細管重量や血中ホルモン濃度、

性成熟に影響が見られているものの、これらの影響は 500 mg/kg 体重/日投与で

は見られず、750 mg/kg 体重/日投与では 10 mg/kg 体重/日と逆の影響が見られて

いることから、この報告ではこの試験の LOAEL 及び NOAEL を推定することは

しなかった。 
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表 27 ラット生殖毒性試験 

投与群 雄 

750 mg/kg 体重/日 包皮分離の遅延 
体重減少、精巣重量減少、前立腺重量減少、血清テストステロン濃度減少

500 mg/kg 体重/日 ― 

10 mg/kg 体重/日 包皮分離の早期完了 
体重増加、精細管重量増加、血清テストステロン濃度増加 

 
  t. 13 週間亜急性毒性試験（ラット）8 

SD 系ラット（雌雄、各投与群 10 匹）における DEHP（0、5、50、500、5,000 
ppm：雄 0、0.4、3.7、37.6、375.2 mg/kg 体重/日、雌 0、0.4、4.2、42.2、419.3 
mg/kg 体重/日）の 13 週間混餌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 28 に示す。 
雄ラットにおいて、500 ppm 投与群でセルトリ細胞の軽度の空胞変性が、5,000 

ppm 投与群でセルトリ細胞の空胞変性と軽～中等度の精細管の萎縮が認められ

た（参照 40）。 
ATSDR（参照 7）及び EU（参照 5）は、精巣影響の NOAEL を 3.7 mg/kg 体

重/日、LOAEL を 37.6 mg/kg 体重/日としている。また、厚生労働省の水質基準

の見直し（参照 1）では、精巣セルトリ細胞空胞変性の発生頻度増加に基づく

NOEL 3.7 mg/kg 体重/日を TDI の算出に用いている。 
 

表 28 ラット 13 週間亜急性毒性試験 

投与群 雄 雌 

5,000 ppm セルトリ細胞の空胞変性、精細管
の萎縮 ― 

500 ppm セルトリ細胞の軽度の空胞変性 ― 
50 ppm 以下 ― ― 

 
  u. 26 週間亜急性毒性試験（ラット） 

   SD 系ラット（雌、各投与群 10 匹、5 週齢）における DEHP（0（対照群；セ

サミオイル）、1,400 mg/kg 体重/回）の 26 週間（週 2 回）経口投与試験が行わ

れた。性周期を観察し、投与終了後に屠殺して血液の採取、下垂体摘出を行い、

影響を調べた。 
   DEHP 曝露群では血清中のエストラジオール、FSH 濃度が減少し（p<0.01）、

下垂体中の FSH、LH 濃度も減少していた（p<0.05）。また曝露群では、異常な

性周期が多く見られ、発情期と発情後期が短くなり発情休止期が長くなっていた

（いずれも p<0.01）（参照 87）。 
   以上より、この報告ではこの試験のLOAELを1,400 mg/kg体重/回と考えるが、

                                            
8 ②亜急性毒性試験 d.と同じ試験。 
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投与頻度が 2 回/週であり、毎日投与した場合、より低濃度で症状が発現する可能

性を否定できないため、LOAEL を設定しないこととした。 
 
  v. 2 年間慢性毒性試験（ラット）9 

Sherman 系ラット（雌雄、各投与群 32 匹、60 日齢）における DEHP（0、0.04、
0.13、0.4％：0、20、60、190～200 mg/kg 体重/日）の 2 年間混餌投与試験が行

われた。0.4％群の F1雌に平均同腹児数の減少が観察されたが、これは F1対照群

の平均同腹児数が他群に比べて著しく多いためと考えられ、親動物、F1動物とも

に生殖機能の変化は認められなかった。ただし、この試験では対照群の死亡率が

高く（70.3％）、信頼性は低い。（参照 48）。 

 
  w. 103 週間慢性毒性試験（ラット）10 

NTP により DEHP の発がん性試験が実施された。F344 系ラット（雌雄、各投

与群 50 匹）における DEHP（0、6,000、12,000 ppm：雄 0、322、674 mg/kg
体重/日、雌 0、394、774 mg/kg 体重/日）の 103 週間混餌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 29 に示す。 
高用量群の雄ラットでは精巣間細胞腫が対照群に比べて減少し、精細管の変性

が増加した（参照 44、45）。 
ATSDR（参照 7）は、生殖毒性の LOAEL を、精細管変性等に基づき 322 mg/kg

体重/日とした。 
 

表 29 ラット 103 週間慢性毒性試験 

投与群 雄 雌 

12,000 ppm 
(雄；674 mg/kg 体重/日、

雌；774 mg/kg 体重/日) 

精細管変性増加（43/48 匹；90％）
精巣間細胞腫減少（11/48 匹；
23％） 

― 

6,000 ppm 
(雄；322 mg/kg 体重/日、

雌；394 mg/kg 体重/日) 

精細管変性（2/44 匹；5％） 
精巣間細胞腫（42/44 匹；95％）
 

― 

0 ppm(対照群) 精細管変性（1/49 匹；2％） 
精巣間細胞腫（47/49 匹；96％）

― 

 
  x. 104 週間慢性毒性試験（ラット）11 

F344 系ラット（雌雄、各投与群 50～80 匹、6 週齢）における DEHP（0、100、
500、2,500、12,500 ppm：雄 0、5.8、28.9、146.6、789.0 mg/kg 体重/日、雌 0、
7.3、36.1、181.7、938.5 mg/kg 体重/日）の 104 週間混餌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 30 に示す。 
                                            
9 ③慢性毒性試験及び発がん性試験 c.と同じ試験。 
10 ③慢性毒性試験及び発がん性試験 e.と同じ試験。 
11 ③慢性毒性試験及び発がん性試験 f.と同じ試験。 
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500 ppm 以上投与群の雄ラットで無精子症が用量に依存して増加し（p<0.05）、
12,500 ppm 投与群で精巣重量の減少がみられた。しかし、78 週目の病理組織学

的観察において、無精子症は 12,500 ppm 投与群ではみられたが 2,500 ppm 投与

群では認められなかったため、著者らは、500、2,500 ppm 投与群での無精子症

は曝露よりむしろ老化に関係したものであることが示唆されるとした。12,500 
ppm 投与群の雄では脳下垂体の去勢細胞の増加（対照群 1/60匹に対し 30/60 匹）、

精巣間細胞腫の減少（対照群 59/64 匹に対し 20/64 匹）が見られた（参照 50）。 

ATSDR（参照 7）は、無精子症に基づき、生殖毒性の NOAEL を 5.8 mg/kg
体重/日、LOAEL を 29 mg/kg 体重/日とした。そして、無精子症が年齢に関連し

たものである可能性について言及しつつ、この NOAEL 5.8 mg/kg 体重/日に基づ

き、不確実係数 100（種差 10×個体差 10）を用いて慢性 MRL を 0.06 mg/kg 体

重/日としている。また EU では精巣影響の NOAEL を 28.9 mg/kg 体重/日として

いる（参照 5）。 
 

表 30 ラット 104 週間慢性毒性試験 

 
 
   

 

 

 

 

 
  y. 生殖毒性試験（ラット） 

F344 系ラット（雄、各投与群 24 匹、成熟動物）に DEHP（0、320、1,250、
5,000、20,000 ppｍ：0、18、69、284、1,156 mg/kg 体重/日）を交配前 60 日間

混餌投与し、その後 DEHP を含まない餌に変え、DEHP に曝露されていない雌

と 5 日間交配する試験が行われ、雄の DEHP 曝露の生殖への影響が調べられた。

各投与群で認められた毒性所見を表 31 に示す。 
5,000 ppm 以上投与群では体重、精巣・精巣上体・前立腺の重量が用量依存的

に低下した。また、統計学的有意差はないが、血清中のテストステロン減少、黄

体形成ホルモン及び卵胞刺激ホルモン増加の傾向がみられた。いずれの曝露群で

も受精、出生児の平均体重、死産および新生児死亡率、出生児の 7 日目までの平

均成長率には影響が認められなかったが、 高用量投与群で一腹あたりの出生児

数が減少した（参照 88）。 
EU は NOAEL を 69 mg/kg 体重/日としている（参照 5）。

投与群 雄 
12,500 ppm  
(雄；789 mg/kg 体重/日) 

精巣重量の減少、精巣間細胞腫の減少、無精子症の増加 
脳下垂体の去勢細胞（castration cell）増加 

2,500 ppm 
(雄；146.6 mg/kg 体重/日） 

無精子症の増加（78 週目にはみられず） 

500 ppm  
(雄；28.9 mg/kg 体重/日） 

無精子症の増加（78 週目にはみられず） 

100 ppm  
(雄；5.8 mg/kg 体重/日） 

― 
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表 31 ラット生殖毒性試験 

投与群（曝露雄×対照雌） 親動物（雄） 児動物 
20,000 ppm 
(1,156 mg/kg 体重/日) 

 一腹あたり出生児数の減少 

5,000 ppm 
(284 mg/kg 体重/日)以上 

体重低下 
精巣・精巣上体・前立腺の重量
の低下、血清中のテストステロ
ン減少傾向、黄体形成ホルモン
及び卵胞刺激ホルモン増加傾向 

体重減少（p<0.01） 

1,250 ppm 
(69 mg/kg 体重/日)以下 

― ― 

 
  z. 発生毒性試験（ラット） 

   SD 系ラット（雌）における DEHP（0、1,500 mg/kg 体重/日）の妊娠 0～19
日の強制経口投与試験が行われた。妊娠 20 日の胎児脳組織を摘出して調べた。 

   DEHP に曝露された脳は脂質が少なく、特に遊離コレステロール（33％）、ス

フィンゴミエリン（54％）が減少していた。脂質を構成する脂肪酸は、不飽和脂

肪酸で鎖長が長いものほど顕著に減少した。ドコサヘキサエン酸はコレステロー

ルエステル（CE）、ジアシルグリセロール（DAG）、フォスファチジルセリン

（PS）、リソフォスファチジルコリン(LYPC)、スフィンゴミエリン（SM）にお

ける含有量が減少し（33～60％； p<0.05）、アラキドン酸は CE、LYPC で

も顕著に減少した（ 大 33％）。以上より著者らは、DEHP 曝露により胎児の

脳での脂質メタボロームが変わることで神経発達の異常が生じる可能性があるか

もしれないとしている（参照 89）。 
   なお Xu ら（参照 90）は、in vitro で DEHP（50 μM）に 24 時間曝露された

ラット HRP-1 トロホブラスト細胞の脂質メタボロームも変化することを報告し

ている。 
 
  aa. 発生毒性試験（ラット） 

F344 系ラット（雌、各投与群 22～25 匹）における DEHP（0、0.5、1.0、1.5、
2.0％：0、357、666、856、1,055 mg/kg 体重/日）の妊娠 0～20 日の混餌投与試

験が行われ、胎児の生存、成長、形態について調べられた。各投与群で認められ

た毒性所見を表 32 に示す。 
母動物については 666 mg/kg 体重/日以上投与群で体重増加抑制が、357 mg/kg

体重/日以上投与群で肝重量の増加が認められた。胚吸収、死亡胎児の割合は用量

依存的に増加し、1,055 mg/kg 体重/日投与群では有意に増加していた。また、胎

児の体重が 666 mg/kg 体重/日以上投与群で減少したが、奇形はみられなかった。

以上より、著者らは DEHP の胎児毒性（催奇形性を含む）の NOAEL を 357 mg/kg
体重/日とした（参照 69）。 

ATSDR（参照 7）は胎児体重減少に基づき、NOAEL を 357 mg/kg 体重/日、

LOAEL を 666 mg/kg 体重/日としている。また EU（参照 5）は、母動物毒性及
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び発生毒性の NOAEL を 357 mg/kg 体重/日としている。 
 

表 32 ラット発生毒性試験 

投与群 親動物 児動物 

2.0％ 
(1,055 mg/kg 体重/日) 

 胚吸収及び死亡胎児の増加（p<0.01）

1.0％ 
(666 mg/kg 体重/日)以上 

体重増加抑制 体重減少（p<0.01） 

0.5％ 
(357 mg/kg 体重/日)以上 

肝重量増加.  

 
  ab. 発生毒性試験（ラット） 

   LE 系ラット（雌、各投与群 6～9 匹）における DEHP（0（対照群；コーン油）、

10、100、750 mg/kg 体重/日）の妊娠 2～20 日の強制経口投与試験が行われ、妊

娠 21 日の時点で雄児動物への影響が調べられた。各投与群で認められた毒性所

見を表 33 に示す。 
   母動物の体重、出生率及び同腹児数、雄児動物の体重への影響は見られなかっ

た。750 mg/kg 体重/日投与群で雄児動物の AGD 短縮が認められ、白血病抑制因

子（LIF）の転写増加、INSL3 の転写減少が有意に見られた。精巣のテストステ

ロン濃度は 10 mg/kg 体重/日投与群で増加し、750 mg/kg 体重/日投与群で減少し

たが、これと同じパターンで c-Kit ligand（KITL）の mRNA 量が変化していた。

また、IGF-1（insulin-like growth factor-1）の転写が 10 mg/kg 体重/日投与群で

高かった。100 mg/kg 体重/日以上投与群で精巣重量、ライディッヒ細胞の数及び

体積が減少し、全投与群でライディッヒ細胞集筏（6～30 個の細胞を含む）の割

合が増加した（参照 91）。 
   以上より、10 mg/kg 体重/日の DEHP 曝露でホルモン濃度や遺伝子発現への影

響が見られているものの、臓器重量の変化等の明らかな影響が認められるのは

100 mg/kg 体重/日以上の曝露であり、何をエンドポイントとして採用するかで

LOAEL が異なるため、この報告では本試験の LOAEL 及び NOAEL の推定は行

わなかった。 
 

表 33 ラット発生毒性試験 

投与群 親動物 児動物（雄） 

750 mg/kg 体重/日 ― AGD 短縮、LIF 転写増加、INSL3・KITL 転写減少
精巣テストステロン濃度減少 
精巣重量減少、ライディッヒ細胞の数・体積減少、ラ
イディッヒ細胞集筏の増加 

100 mg/kg 体重/日 ― 精巣重量減少、ライディッヒ細胞の数・体積減少、ラ
イディッヒ細胞集筏の増加 

10 mg/kg 体重/日 ― 精巣テストステロン濃度増加 
KITL・IGF-1 転写増加 
ライディッヒ細胞集筏の増加 
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  ac. 発生毒性試験（ラット） 

Wistar 系ラット（雌、9～10 匹）における DEHP（0、40、200、1,000 mg/kg
体重/日）の妊娠 6～15 日の強制経口投与試験が行われ、20 日目に胎児への影響

が調べられた。各投与群で認められた毒性所見を表 34 に示す。 
1,000 mg/kg 体重/日投与群では母動物の肝および腎重量の有意な増加、子宮重

量の減少が認められた。児動物については、1,000 mg/kg 体重/日投与群の生存胎

児数の減少、胎児体重減少、奇形の増加、骨格や軟組織の変異（過剰胸椎等）及

び骨化遅延の増加が見られたが、200 mg/kg 体重/日投与群では有意な影響は認め

られなかった。著者らは、生存胎児数及び胎児体重の減少は母動物の毒性による

ものであるが、それ以外の所見から 1,000 mg/kg 体重/日の DEHP には明らかな

催奇形性があるとし、閾値は 200～1,000 mg/kg 体重/日の間にあるだろうと結論

している（参照 92）。 
ATSDR（参照 7）は発生毒性の NOAEL を 200 mg/kg 体重/日、LOAEL を 1,000 

mg/kg 体重/日とし、EU（参照 5）も発生毒性、母動物毒性の NOAEL を 200 mg/kg
体重/日としている。 

 
表 34 ラット発生毒性試験 

投与群 親動物 児動物 

1,000 mg/kg 体重/日 肝・腎重量増加、子宮重量減少 生存胎児数の減少、胎児体重減
少、奇形増加、骨格・軟組織の変
異増加、骨化遅延増加 

200 mg/kg 体重/日以下 ― ― 
 
  ad． 発生毒性試験（ラット） 

Wistar 系ラット（雌、各投与群 8 匹）における DEHP（0（対照群；コーン油）、

10、30、100、300 mg/kg 体重/日）の妊娠 7～21 日の強制経口投与試験が行われ、

妊娠 21 日の時点で雄胎児への影響が調べられた。各投与群で認められた毒性所

見を表 35 に示す。 
   300 mg/kg 体重/日投与群で精巣内のテストステロン濃度及び ex vivo での精巣

によるテストステロン産生量が減少した（血清テストステロン濃度には有意差な

し）。病理組織学的検査において、100 mg/kg 体重/日以上投与群で精原細胞の変

化が見られ、300 mg/kg 体重/日投与群ではライディッヒ細胞への影響も見られた。

また 300 mg/kg 体重/日投与群ではステロイド産生に関わる遺伝子（SR-B1、StAR、

PBR 等）や核内受容体遺伝子 SF-1、停留精巣に関わる遺伝子 Insl-3 等の精巣に

おける発現量が減少していた。また、DEHP に曝露された胎児のライディッヒ細

胞において、ステロイド産生に関わるタンパク質発現量が減少していた（参照 93）。 
   以上より、この報告ではこの試験の LOAEL を 100 mg/kg 体重/日、NOAEL

を 30 mg/kg 体重/日と推定した。 
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表 35 ラット発生毒性試験 

投与群 児動物（妊娠 21日） 

300 mg/kg 体重/日 精巣のテストステロン濃度・テストステロン産生量（ex 
vivo）減少、精原細胞・ライディッヒ細胞の組織変化、ス
テロイド産生関連等の遺伝子発現減少 

100 mg/kg 体重/日 精原細胞の組織変化 
30 mg/kg 体重/日以下 ― 

 
  ae. 発生毒性試験（ラット） 

SD 系ラット（雌、各投与群 8 匹）における DEHP（0（対照群；コーン油）、

10、100、500 mg/kg 体重/日）の妊娠 11～21 日の強制経口投与試験が行われ、

妊娠 21 日、生後 63 日の 2 時点で雄児動物への影響が調べられた。各投与群で認

められた毒性所見を表 36 に示す。 
500 mg/kg 体重/日投与群の雄胎児（妊娠 21 日）において、体重、血清テスト

ステロン及び LH 濃度が減少した（p<0.01）。63 日齢の雄児動物では、中用量投

与群でのみ AGD 短縮が、低用量及び高用量投与群で精子の濃度と生存率の減少

がみられ、全投与群で精子の運動性が減少（中用量群が低用量群より高い山型の

反応曲線で用量依存性なし）した。なお、63 日齢では DEHP 曝露による血清テ

ストステロン及び LH 濃度に対する影響は認められなかった（参照 94）。 
以上より、いずれも軽微な影響ではあるが、精子の運動性減少に基づき、この

報告ではこの試験の LOAEL を 10 mg/kg 体重/日と推定した。 
 

表 36 ラット発生毒性試験 

投与群 児動物（妊娠 21日） 児動物（63日齢） 

500 mg/kg 体重/日 体重減少 
血清テストステロン濃度、LH
濃度の減少 

精子の運動性・濃度・生存率減少

100 mg/kg 体重/日 ― AGD 短縮 
精子の運動性減少 

10 mg/kg 体重/日 ― 精子の運動性・濃度・生存率減少

 
  af. 発生毒性試験（ラット） 

SD 系ラット（雌、各投与群 9～12 匹）における DEHP（0（対照群；オリー

ブ油）、500、625 mg/kg 体重/日）の妊娠 12～21 日の強制経口投与試験が行わ

れ、児動物への影響が調べられた。各投与群で認められた毒性所見を表 37 に示

す。 
   両投与群で 1 日齢の生存率が減少し（p<0.05）、500 mg/kg 体重/日投与群の雄

児動物で AGD 短縮が、625 mg/kg 体重/日投与群で児動物の体重の減少がみられ

た。他、両投与群の雄児動物で、乳輪及び／又は乳頭を持つ割合が増加し、尿道

下裂（14.8～37.0％）、精巣欠損及び／又は精巣低形成（11.1％)、停留精巣（29.6
～55.6％）等の奇形が観察された（参照 95）。 

   以上より、この報告ではこの試験の LOAEL を 500 mg/kg 体重/日と推定した。 
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表 37 ラット発生毒性試験 

投与群 児動物 

625 mg/kg 体重/日 1 日齢の生存率減少、児動物の体重減少、尿道下裂、停留
精巣 

500 mg/kg 体重/日 1 日齢の生存率減少、雄の AGD 短縮、乳輪・乳頭を持つ
雄の増加、尿道下裂、精巣欠損・低形成、停留精巣 

 
  ag. 生殖発生毒性試験（ラット） 

   SD 系ラット、Wistar 系ラット(雌、各系統各投与群 17～30 匹)における DEHP
（0（対照群；コーン油）、750 mg/kg 体重）の妊娠 14～18 日の強制経口投与試

験が行われた。 
   母動物や児動物の体重、死亡等への影響は見られなかった。両系統の DEHP

曝露群の雄児動物に AGD の短縮（2 日齢）、雌様の乳輪・乳頭残留（13 日齢）

が見られた（p<0.01）。DEHP に曝露された両系統の雄成熟動物（120 日齢）で

精巣、精細管、精巣上体、前立腺、LABC の重量が減少した（p<0.05）。DEHP
曝露による影響の系統差については、精巣上体の形成不全が SD 系成熟ラットで、

精巣導帯の奇形及び停留精巣が Wistar 系成熟ラットで多く見られ、また妊娠 18
日に摘出された SD 系ラット精巣における INSL3 の発現量は Wistar 系ラットに

比べて多く、テストステロン濃度は低かった（参照 96）。 
 
  ah. 発生毒性試験（ラット） 

LE 系ラット（雌、各投与群 12 匹）における DEHP（0、32.5、325 μg/L：0、
3.0～3.5 mg/kg 体重/日、30～35 mg/kg 体重/日 著者らによる換算。ただし、こ

の実験では飲水量が測定されておらず、正確な曝露量は不明（参照 97））の妊娠

1 日から出生後 21 日の飲水投与試験が行われ、21～56 日齢の出生児を経時的に

剖検し、異常の有無を調べた。各投与群で認められた毒性所見を表 38 に示す。 
両曝露群の児動物の腎絶対重量、精巣の絶対・相対重量が低かった。また、両

曝露群の児動物で精細管組織に異常（精細管上皮の崩壊、細胞沈着による精細管

腔閉塞など）が認められ、325 μg/L 曝露群ではセルトリ細胞の空胞変性が認めら

れた。これら精巣への影響は 終剖検時（56 日齢）も変わらなかったため、著者

らは不可逆的影響のように思われるとしている。この他、出生前から離乳まで 325 
μg/L の DEHP に曝露された 21 日齢雌において、ビーム歩行試験で歩行に要する

時間の延長がみられた。 
EU は LOAEL を約 3.5 mg/kg 体重/日としている（参照 5）。 

 
表 38 ラット発生毒性試験 

投与群 親動物 児動物 
325 μg/L 
(30～35 mg/kg 体重/日) 

― 腎絶対重量及び精巣の絶対・相対重量の低下、精細管組
織の異常、セルトリ細胞の空胞変性（21～56 日齢） 
ビーム歩行試験での行動異常（21 日齢雌） 

32.5 μg/L 
(3.0～3.5 mg/kg 体重/日) 

― 腎絶対重量及び精巣の絶対・相対重量の低下、精細管組
織の異常（21～56 日齢） 
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  ai. 発生毒性試験（ラット） 

SD 系ラット（雌、6～8 匹）における DEHP（0、375、750、1,500 mg/kg 体

重/日）の妊娠 3 日から出生後 21 日の強制経口投与試験が行われ、児動物への影

響が調べられた。各投与群で認められた毒性所見を表 39 に示す。 
中用量以上投与群において、母動物の妊娠 20 日までの体重が低下し、児動物

の生存率（一腹あたり）も低下した。雄児動物では、1 日齢の中用量以上投与群

で AGD の短縮が有意に見られ、全投与群で乳輪および乳頭の残留が、中用量以

上投与群で停留精巣が、高用量投与群で包皮分離不全が増加した。また、中用量

以上投与群雄で出生後 21、63、105～112 日後の精巣、精巣上体、亀頭、前立腺

等の重量が有意に低下し、精巣上体の精子数も低下していた。前立腺、精嚢の形

成不全も用量依存的にみられ、この内、前方前立腺の形成不全の増加が中用量以

上投与群雄で有意であった。投与群雄の生殖行動は不活発であり、中でも高用量

投与群のマウンティング頻度が有意に低下した。雌児動物では、DEHP 投与によ

る AGD、膣開口あるいは 初の発情期までの期間への統計学的に有意な影響は

認められなかった。Moore らは、これらの作用は抗アンドロゲン作用に因るとし

ている（参照 98）。 
ATSDR（参照 7）及び EU（参照 5）は、LOAEL を 375 mg/kg 体重/日として

いる。 
 

表 39 ラット発生毒性試験 
投与群 親動物 児動物（雄） 

1,500 mg/kg 体重/日  包皮分離不全増加、生殖行動不活発（マウンテ
ィング頻度低下） 

750 mg/kg 体重/日以上 体重低下（妊娠 20
日まで） 

一腹あたり生存率低下 
AGD 短縮（1 日齢） 
停留精巣増加、精巣・精巣上体・亀頭・前立腺
等の重量低下、精巣上体の精子数低下、前方前
立腺形成不全増加 

375 mg/kg 体重/日 ― 乳輪・乳頭の残留増加 
 
  aj. 発生毒性試験（ラット） 

Wistar 系ラット（雌、各投与群 11～16 匹）における DEHP（0（対照群；ピ

ーナッツオイル）、0.015、0.045、0.135、0.405、1.215 mg/kg 体重/日（以上、

低用量範囲）及び 5、15、45、135、405 mg/kg 体重/日（以上、高用量範囲））

の妊娠 6 日～授乳 21 日の強制経口投与試験が行われ、雌児ラットへの影響が調

べられた。各投与群で認められた毒性所見を表 40 に示す。 
   いずれの投与群でも母動物の体重、臓器への影響は見られなかった。雌児ラッ

トの血清エストラジオール、プロゲステロン濃度は DEHP 曝露により変化せず、

性周期（9 週齢）も正常であった。性周期観察後の形態学的検査では子宮、膣の

内腔上皮細胞の高さに変化は認められなかったが、405 mg/kg 体重/日投与群で三

次閉鎖卵胞が増加した（p<0.05）（参照 99）。 
   また、同じ研究者グループにより、全く同じ方法で DEHP に曝露された雌児
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ラットへの影響について 1 報（参照 100）、雄児ラットへの影響について 2 報（参

照 101、102）が報告されている。 
   Grande ら（参照 100）は、15 mg/kg 体重/日以上投与群の雌ラットで膣開口の

遅延が見られること（p<0.05）、また 135 mg/kg 体重/日以上投与群では 初に

発情期が見られる年齢も遅くなる傾向があり（統計学的有意差なし）、肝重量増

加（1 日齢）が見られることを報告している。AGD 短縮や乳頭の発達への影響は

見られなかった。以上より著者らは、この試験の NOAEL を 5 mg/kg 体重/日と

している。 
Andrade ら（参照 101）は、雄児ラットを 144±7 日齢時点で屠殺して影響を

調べた結果、精細管の重量減少は 405 mg/kg 体重/日投与群でのみ見られ、血清

テストステロン濃度の増加が 0.045、0.405、405 mg/kg 体重/日投与群で見られ

た。15 mg/kg 体重/日以上投与群で精子産生が対照群に比べて 19～25％減少し、

この減少はセルトリ細胞の数や初期精細胞支持機能の変化と関連がなかった。停

留精巣は 5、135、405 mg/kg 体重/日投与群で各 1 例見られた。受胎率や生殖行

動への影響は観察されなかった。以上より著者らは、この論文における NOAEL
を 1.215 mg/kg 体重/日としている。 
また Andrade ら（参照 102）は、雄の幼若ラットへの影響についても調べてい

る。15 mg/kg 体重/日以上投与群で包皮分離遅延が見られ、405 mg/kg 体重/日投

与群では乳頭残留（13 日齢）、AGD 短縮（22 日齢）も見られた。精巣重量（22
日齢）は 5～135 mg/kg 体重/日投与群で増加した。病理組織学的検査において、

135 mg/kg 体重/日以上投与群で、1 日齢では複数の核を持つ精原細胞の出現及び

精原細胞変性の増加、22 日齢では分化した生殖細胞の減少が見られた。以上より

著者らは、この論文における NOAEL を 1.215 mg/kg 体重/日としている。 
   さらに Andrade らは別の論文において（参照 103）、1 日齢、22 日齢の雌雄

児ラットの視床下部／視索前野領域（HPOA）におけるアロマターゼ活性を調べ

た結果を報告している。1 日齢の雄では低用量範囲の DEHP 曝露群でアロマター

ゼ活性が阻害された（0.135、0.405 mg/kg 体重/日投与群で有意）一方、高用量

範囲の曝露群では活性が増加した（15、45、405 mg/kg 体重/日投与群で有意）。

22日齢では雄のアロマターゼ活性は 0.405 mg/kg体重/日で増加したのみであり、

雌の方がより顕著に変化していた（0.045、5 mg/kg 体重/日投与群を除く全投与

群で増加）。 
 

表 40 ラット発生毒性試験 

投与群 児動物（雌） 児動物（雄） 

405 mg/kg 体重/日 三次閉鎖卵胞増加（＞9 週齢） 
HPOA のアロマターゼ活性増加
（22 日齢） 
膣開口遅延、肝重量増加（1 日齢）

血清テストステロン濃度増加、精細管重
量減少、精子産生減少、停留精巣（以上、
144 日齢） 
HPOA のアロマターゼ活性増加（1 日
齢） 
包皮分離遅延（幼若ラット）、乳頭残留
（13 日齢）、AGD 短縮（22 日齢）、
多核精原細胞・精原細胞変性増加（1 日
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齢）、生殖細胞分化減少（22 日齢） 
135 mg/kg 体重/日 HPOA のアロマターゼ活性増加

（22 日齢） 
膣開口遅延、肝重量増加（1 日齢）

精子産生減少、停留精巣（いずれも 144
日齢） 
包皮分離遅延（幼若ラット）、精巣重量
増加（22 日齢）、多核精原細胞・精原
細胞変性増加（1 日齢）、生殖細胞分化
減少（22 日齢） 

45 mg/kg 体重/日 HPOA のアロマターゼ活性増加
（22 日齢） 
膣開口遅延 

精子産生減少（144 日齢） 
HPOA のアロマターゼ活性増加（1 日
齢） 
包皮分離遅延（幼若ラット）、精巣重量
増加（22 日齢） 

15 mg/kg 体重/日 HPOA のアロマターゼ活性増加
（22 日齢） 
膣開口遅延 

精子産生減少 
HPOA のアロマターゼ活性増加（1 日
齢） 
包皮分離遅延（幼若ラット）、精巣重量
増加（22 日齢） 

5 mg/kg 体重/日 ―（体重、臓器、血清ホルモン濃
度、性周期、子宮・膣の内腔上皮
細胞高への影響なし） 

停留精巣（144 日齢） 
精巣重量増加（22 日齢） 

1.215 mg/kg 体重/日 HPOA のアロマターゼ活性増加
（22 日齢） 

― 

0.405 mg/kg 体重/日 HPOA のアロマターゼ活性増加
（22 日齢） 

血清テストステロン濃度増加（144 日
齢） 
HPOA のアロマターゼ活性；1 日齢で阻
害、22 日齢で増加 

0.135 mg/kg 体重/日 HPOA のアロマターゼ活性増加
（22 日齢） 

HPOA のアロマターゼ活性阻害（1 日
齢） 

0.045 mg/kg 体重/日 ―（体重、臓器、血清ホルモン濃
度、性周期、子宮・膣の内腔上皮
細胞高への影響なし） 

血清テストステロン濃度増加（144 日
齢） 

0.015 mg/kg 体重/日 HPOA のアロマターゼ活性増加
（22 日齢） 

― 

 
  ak. 発生毒性試験（ラット） 

   SD 系ラット（雌、4～5 匹）における DEHP（0、750 mg/kg 体重）の妊娠 14
日から授乳 3 日の強制経口投与試験が行われ、雄児動物の生殖への影響が調べら

れた。 
   精巣のテストステロン産生（体外）、精巣内及び全身のテストステロン濃度が

有意に減少し、AGD 短縮、精巣重量減少、ライディッヒ細胞肥大の増加、多核

生殖細胞数の増加等が見られた。著者らは、雄児ラットにおいて性分化の時期に

精巣でのテストステロン産生が阻害され雌と同等のレベルになることがアンドロ

ゲン依存的な組織の奇形の直接的な原因であり、この抗アンドロゲン作用はアン

ドロゲン受容体に依存しないメカニズムに基づく可能性を指摘している（参照

104）。 
 

  al. 発生毒性試験（ラット） 

   Wistar 系ラット（雌、各投与群 5 匹）における DEHP（0、1％（w/w））の

妊娠 16 日～授乳 14 日の混餌投与試験が行われ、児動物の肺が形態学的、免疫組
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織学的に調べられた。 
   投与群の児動物において、肺胞中隔が減少して肺胞が大きくなると同時に数が

減少し、末梢の肺実質ではガス交換表面積が顕著に減少した。また、上皮細胞、

間葉細胞の増殖率が上昇した（参照 105）。 
 
  am. 発生毒性試験（ラット） 

SD 系ラット（雌、各投与群 13～14 匹）に DEHP（0（対照群；コーン油）、

11、33、100、300 mg/kg 体重/日）を妊娠 8 日～授乳 17 日まで強制経口投与し

（IUL 群）、さらに引き続き雄児動物（各投与群 16～20 匹）に 18 日齢から 63
～65 日齢まで強制経口投与し（PUB 群）、その後屠殺して生殖への影響を調べ

た。各投与群で認められた毒性所見を表 41 に示す。 
   300 mg/kg 体重/日投与群の雄児動物に AGD 短縮（2 日齢）、乳頭残留の増加

（13 日齢、IUL 群の成熟動物）、精子数の減少（PUB 群の 64 日齢）、生殖器

（前立腺、精細管、LABC、精巣上体等）重量減少（PUB 群の 64 日齢、IUL 群

の成熟動物）等が認められた（p<0.05）。11～100 mg/kg 体重/日投与群の雄児

動物でも、乳頭残留、液体が充満した脆弱な精巣、精巣上体の形成不全や奇形、

精巣上体の肉芽腫、精細管の変性や奇形、半陰陽等の症状がみられ、これらの生

殖影響を有するラットの割合は全投与群において増加した（p<0.01）。血清テス

トステロン及びエストラジールの濃度については IUL 群、PUB 群いずれの雄ラ

ットでも曝露による影響は認められなかった。著者らは、本試験結果は NTP に

よる多世代生殖発生毒性試験における混餌投与での NOAEL 5 mg/kg 体重/日、

LOAEL 10 mg/kg 体重/日を支持するものであると述べている（参照 106）。 
   以上より、この報告ではこの試験の LOAEL を 11 mg/kg 体重/日と推定した。 
 

表 41 ラット発生毒性試験 

投与群 児動物 

300 mg/kg 体重/日 AGD 短縮（2 日齢）、乳頭残留増加（13 日齢、IUL 群の成熟動
物）、精子数減少（PUB 群の 64 日齢）、生殖器（前立腺、精細
管、LABC、精巣上体等）重量減少（PUB 群の 64 日齢、IUL 群
の成熟動物） 

11、33、100 mg/kg 体重/
日 

何らかの生殖影響を有する割合の増加 

 
  an. 生殖毒性試験（ラット） 

SD 系ラット（雌）における DEHP（0、2,000 mg/kg 体重/日）の授乳 2～6 日、

6～10 日、14～18 日のいずれかの 5 日間強制経口投与試験が行われ、 終投与の

24 時間後に屠殺して影響を調べた。各投与群で認められた毒性所見を表 42-1 に

示す。 
全投与群の母動物、乳児の体重が有意に低下し、母動物では肝臓の相対重量増

加、低脂血症（血漿コレステロール、トリグリセリド濃度が 30～50％まで減少）

もみられた。また肝臓のペルオキシソーム酵素（パルミトイル補酵素 A（PCoA）、
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カルニチンアセチルトランスフェラーゼ（CAT））活性は投与群の母動物で 5～8
倍、乳児で 2 倍に増加した。 
また、SD 系ラット（雌）における DEHP（0、2,000 mg/kg 体重/日）の授乳

15～17 日（3 日間）の強制経口投与試験が行われ、 終投与の 6 時間後に屠殺し

て影響を調べた。認められた毒性所見を表 42-2 に示す。 
PCoA 及び CAT 活性の増加が投与群の母動物、乳児に見られ、投与群の母動物

では乳腺重量の有意な低下、乳汁中の固形分・脂質・タンパク質の増加及び乳糖

の有意な減少が観察された。 終 DEHP 投与の 6 時間後の乳汁には DEHP、
MEHP が含まれていた（各 216、25 μg/mL）が、血漿中には DEHP は検出され

ず（<0.5 μg/mL）、MEHP のみ検出され、結果として DEHP の乳汁／血漿濃度

比は高かった。乳児の血漿中には DEHP、MEHP のいずれも検出されなかった

（参照 14）。 
 

表 42-1 ラット生殖毒性試験 

投与群 親動物 乳児 
2,000 mg/kg 体重/日 体重低下 

肝臓相対重量増加、PCoA・CAT 活
性増加（5～8 倍） 
低脂血症 

体重低下 
PCoA・CAT 活性増加（2
倍） 

 
表 42-2 ラット生殖毒性試験 

投与群 親動物 乳児 
2,000 mg/kg 体重/日 PCoA・CAT 活性増加 

乳腺重量低下 
乳汁の組成変化 
乳汁中に DEHP・MEHP 検出、血漿中に MEHP
検出 

PCoA・CAT 活
性増加 

 
  ao. 発生毒性試験（ラット） 

ラット（雌、5 匹）における DEHP（0（対照群；生理食塩水）、2,000 mg/kg
体重/日）の出産後 1 日～21 日の強制経口投与試験が行われ、乳汁を介して児動

物（7 匹）を DEHP に曝露させた。認められた毒性所見を表 43 に示す。 
曝露群の乳児では体重減少、肝臓絶対重量の減少（相対重量は有意差なし）、

アリルハイドロカーボンヒドロキシラーゼ、アニリンヒドロキシラーゼ等の生化

学指標の低下が認められた（p<0.05）。また曝露群乳児の肝臓で DEHP（25.7 μg/g）
が検出された。以上より著者らは、発達途上の動物の肝臓は、母動物から乳汁を

介して移行する DEHP により影響され得るとしている（参照 107）。 
 

表 43 ラット発生毒性試験 

投与群 乳児 
2,000 mg/kg 体重/日 体重減少、肝臓絶対重量減少、肝臓での DEHP 検出 
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  ap. 発生毒性試験（ラット） 

アルビノラット（雌、各投与群 4 匹）における DEHP（0（対照群；ピーナッ

ツオイル）、2,000 mg/kg 体重/日）の出産後から 21 日間の経口投与試験が行わ

れ、乳汁を介して雄児動物を DEHP に曝露させ、31、61、91 日齢の時点で屠殺

し、影響を調べた。認められた毒性所見を表 44 に示す。 
母動物に対する明確な毒性や死亡は観察されなかった。投与群の雄児動物にお

いて、精巣の病理組織学的変化や血中テストステロン濃度への影響は見られなか

ったが、精巣上体における精子数（91 日齢）の減少（p<0.01）が見られた。31
日齢、61 日齢の雄児動物において γ-グルタミルトランスペプチダーゼ、乳酸デヒ

ドロゲナーゼ、β-グルクロニダーゼ活性の有意な増加及び、酸性ホスファターゼ、

ソルビトールデヒドロゲナーゼ活性の有意な低下が観察されたが、これらの酵素

に対する影響は 91 日齢の児動物では見られなかった。以上より著者らは、生後

初期に母動物の母乳を介して DEHP に曝露されると精巣の機能的な発達が影響

を受ける可能性があり、この影響は永続的ではないことが示唆されたとしている

（参照 108）。 
 

表 44 ラット発生毒性試験 

投与群 親動物 雄児動物 
2,000 mg/kg 体重/日 ― γ-グルタミルトランスペプチダーゼ・乳酸デヒドロゲナー

ゼ・β-グルクロニダーゼ活性増加、酸性ホスファターゼ・ソ
ルビトールデヒドロゲナーゼ活性低下（91 日齢を除く） 
精巣上体の精子数減少（91 日齢） 

 
 

  aq． 二世代生殖発生毒性試験（ラット） 

   Wistar 系ラット（雌雄、各世代各投与群 25 匹）における DEHP（0、1,000、
3,000、9,000 ppm：Ｆ0世代 0、113、340、1,088 mg/kg 体重/日）の交配 73 日

以上前から離乳までの混餌投与による二世代試験が行われた（Ｆ0 世代以外の投

与状況の詳細不明）。 

脾臓重量の減少が全投与群の雌雄 F1及び高用量投与群の雌雄 F2で、胸腺重量

の減少が中用量以上投与群の F1と F2の雄、高用量投与群の F1と F2の雌で観察

された。雌雄 F1、F2の高用量投与群では体重減少が見られた。低用量投与群の雌

雄 F1での脾臓重量減少、中用量投与群 F1、F2雄での胸腺重量減少は体重減少を

伴わずに観察されたため、EU（参照 5）は、この試験の LOAEL を脾臓への影響

に基づき 1,000 ppm（113 mg/kg 体重/日）としている（参照 109；参照 5 より）。 
 

  ar. 二世代生殖発生毒性試験（ラット） 

F344 系ラット（19～23 匹）に DEHP（0、0.25、0.5、1.0％：0、164、313、
573 mg/kg 体重/日）を妊娠 0～20 日まで混餌投与し、F2世代の出生までを観察

する二世代試験が行われた。各投与群で認められた毒性所見を表 45 に示す。 
母動物については、313 mg/kg 体重/日以上投与群で摂餌量の低下が、573 mg/kg
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体重/日投与群で体重増加抑制が認められた（p<0.01）が、妊娠率や着床数等の生

殖指標への影響はみられなかった。F1 においては、313 mg/kg 体重/日以上投与

群で出生前死亡率が増加（各 7.80％、8.57％、21.40％、19.52％。統計学的有意

差は 313 mg/kg 体重/日投与群のみ）、573 mg/kg 体重/日投与群で 1 日齢の新生

児の体重が減少したが、開眼、切歯萌出、精巣下降、膣開口等の発達指標や自発

運動への影響は見られなかった。また、F1 世代の生殖と F2 世代の発生に影響は

認められなかった。著者らは、母動物及び F1動物の全評価指標についての NOEL
を164 mg/kg体重/日、妊娠0～20日及び出生後早期に限定した発生毒性のNOEL
を 313 mg/kg 体重/日と報告している（参照 110）。 

ATSDR（参照 7）は出生前後の死亡率増加に基づき、発生毒性の NOAEL を

164 mg/kg 体重/日、LOAEL を 313 mg/kg 体重/日としている。 
 

表 45 ラット二世代生殖発生毒性試験 
投与群 親動物 児動物 

1.0％ 
(573 mg/kg 体重/日) 

摂餌量低下、体重増加抑制 F1；出生前死亡率増加（有意差
なし）、体重減少（1 日齢） 

0.5％ 
(313 mg/kg 体重/日) 

摂餌量低下 F1；出生前死亡率増加 

0.25％ 
(164 mg/kg 体重/日) 

― ― 

 
  as. 三世代生殖発生毒性試験（ラット） 

SD 系ラット（雌雄、各投与群 17 匹）に DEHP（1.5（対照群）、10、30、100、
300、1,000、7,500、10,000 ppm）を混餌投与し、F3世代の出生までを観察する

三世代生殖発生毒性試験が行われた。F0は交配の6あるいは10週間前から交配、

妊娠、哺育の期間を通して、F1～F3 は離乳後から親動物と同濃度の DEHP を投

与された。ただし 10,000 ppm 投与群は F2を産み出すことができず、F1までで

試験を終了した。摂餌量に基づき換算した体重当たりの投与量は F0 が各 0.12、
0.78、2.4、7.9、23、77、592、775 mg/kg 体重/日、F1が各 0.09、0.48、1.4、
4.9、14、48、391、543 mg/kg 体重/日、F2が各 0.1、0.47、1.4、4.8、14、46、
359 mg/kg 体重/日であった（参照 111；参照 5 より）。各投与群で認められた毒

性所見を表 46 に示す。 
EU（参照 5）は、精巣毒性の NOAEL を F1、F2での精巣の肉眼的病理所見（小

さな精巣あるいは精巣形成不全）及び F1での精細管萎縮に基づき 100 ppm（4.8、
4.9 mg/kg 体重/日）とした。この際、100 ppm 投与 F1で見られた精細管の萎縮

は、1 世代、1 匹のみに観察され他の所見を伴わないことから除外している。ま

た生殖毒性の NOAEL を F1～F3の精子減少、F2での妊娠率低下、F1の同腹児数

減少に基づき 1,000 ppm（48、46 mg/kg 体重/日）とした。さらに発生毒性の

NOAEL については、精巣への影響が F0より F1、F2で遥かに強く、発生時の精

巣毒性への感受性の高さが示唆されることに基づき、100 ppm（7.9、4.9、4.8 
mg/kg 体重/日）とした。以上より EU では、本試験における精巣毒性及び発生毒
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性の NOAEL を 4.8 mg/kg 体重/日、生殖毒性の NOAEL を 46 mg/kg 体重/日と

結論している。 
また Benson（参照 112）は、この試験における NOAEL を 3～5 mg/kg 体重/

日とし、さらに、雄 F1、F2の生殖器の異常発生頻度データを基に EPA のベンチ

マークドースソフトウェア（ver.1.4.1c）を用い（ も適合度が高かった

log-logistic モデル使用）、BMDL10を 27 mg/kg 体重/日と推算している。 
 

 

表 46 ラット三世代生殖発生毒性試験 

 
投与群 F0 F1 F2 F3 

10,000 ppm 
(F0;775 
mg/kg 体重 /
日、 
F1;543 mg/kg
体重/日） 

小さな精巣、精
巣萎縮、精巣上
体の組織学的変
化、精巣・精巣
上 体 の 重 量 低
下、精子減少 
肝 重 量 増 加
（雄）、軽度の
肝肥大 
腎重量増加 
副腎皮質の空胞
変性 

小さな精巣・精巣上体・
精細管・前立腺、精巣萎
縮（全マウス）、精巣上
体 の 組 織 学 的 変 化
（9/10）、精巣・精巣上
体・前立腺・精細管の重
量低下、精子細胞なし、
出生児体重減少、同腹児
数減少、AGD 短縮（雄）、
性成熟（精巣下降、膣開
口、包皮分離）遅延 
軽度の肝肥大 
腎重量増加（雌）、尿細
管拡張・鉱質沈着 
副腎皮質の空胞変性 

児動物の出生なし 児動物の出生な
し 

7,500 ppm 
(F0;592 
mg/kg 体重 /
日、 
F1;391 mg/kg
体重/日、 
F2;359 mg/kg
体重/日） 

小さな前立腺
（1/10） 
肝重量増加、軽
度の肝肥大 
腎重量増加 

小さな精巣・精巣上体・
精細管・前立腺、精巣萎
縮（全マウス）、精巣上
体 の 組 織 学 的 変 化
（6/10）、精巣・精巣上
体・前立腺の重量低下、
精子減少、同腹児数減
少、AGD 短縮（雄）、
性成熟（精巣下降、膣開
口、包皮分離）遅延 
肝重量増加、軽度の肝肥
大 
腎重量増加（雄）、尿細
管拡張・鉱質沈着 
副腎皮質の空胞変性 

小さな精巣・精巣上
体、精巣萎縮（全マウ
ス）、精巣・精巣上体・
精細管の重量低下、精
子減少、妊娠率低下、
出生児体重減少、
AGD 短縮（雄）、性
成熟への影響 
肝重量増加、軽度の肝
肥大 
腎重量増加（雄）、尿
細管拡張・鉱質沈着 

精 巣 ・ 精 巣 上
体・前立腺の重
量低下、精子減
少、AGD 短縮
(雄)、乳頭残留
(雄）、性成熟（精
巣下降、膣開口、
包皮分離）遅延
肝重量増加 

1,000 ppm 
(F0;77 mg/kg
体重/日、 
F1;48 mg/kg
体重/日、 
F2;46 mg/kg
体重/日） 

― 小さな前立腺（3-4/43）
肝重量増加（雄） 
尿細管拡張・鉱質沈着 

小さな精巣・精巣上体
（3/25）、 

― 
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300 ppm 
(F0;23 mg/kg
体重/日、 
F1;14 mg/kg
体重/日、 
F2;14 mg/kg
体重/日） 

― 小さな精巣・精巣上体
（2/45）、小さな精細
管・精巣形成不全・精細
管形成不全（1/45）、精
巣の僅かな萎縮（1/10）

小さな精巣・精巣上体
（1/21） 

― 

100 ppm 
(F0;7.9 mg/kg
体重/日、 
F1;4.9 mg/kg
体重/日、 
F2;4.8 mg/kg
体重/日） 

― 精 巣 の 僅 か な 萎 縮
（1/10） 

― ― 

30 ppm 
(F0;2.4 mg/kg
体重/日、 
F1;1.4 mg/kg
体重/日、 
F2;1.4 mg/kg
体重/日） 

― ― ― ― 

 
  at. 4 週間亜急性毒性試験（ブタ） 

   ブタ（雄、各投与群 20 匹）における DEHP（0、300 mg/kg 体重）の 3 週齢

～7 週齢の間（週 3 回）の強制経口投与試験が行われ、投与終了直後（7 週齢）

及び思春期後（9 ヶ月齢）に生殖系への影響が調べられた。 
   7 週齢の投与群 3/7 匹に尿道球腺の早期成熟が認められた。DEHP 曝露により

精巣の精細管上皮の病理組織学的変化は見られず、セルトリ細胞数、精巣でのラ

イディッヒ細胞の占める割合、胚細胞生存率等も影響を受けなかった（参照 113）。
なお Ljungvall らは 2006 年に、同じ試験における思春期後の内分泌系、性行動

への影響について、合成 GnRH アナログの刺激に対して産生される LH 濃度（血

中）が刺激後 0.5～1 時間の時点のみであるが曝露群で低い（p<0.05）こと（血

中テストステロン濃度には有意差なし）、性行動に変化は見られなかったことを

報告している（参照 114）。 
   また、Spjuth らの研究グループが同様の方法で雄ブタを曝露し、精子

（spermatozoa）を 8～9 ヶ月齢の期間（参照 115）及び 6～9 ヶ月齢の期間（参

照 116）で採取して影響を調べている。その結果、8～9 ヶ月齢の曝露群では直線

運動する精子の割合が減少し、精子頭部の水平運動の振幅が大きかった（参照

115）。8.5～9 ヶ月齢時点での精子は、曝露群で全体的に運動が減少して局所的

な動きが多くなる傾向が認められたものの統計学的に有意な影響は認められなか

った（参照 116b）。また精子の形態については、頭部・尾部に傷害がある精子の

割合が対照群に比べて 7～8 ヶ月齢時点で若干少なく（p=0.05）、尾を二重に有

する精子の割合は 6～7 ヶ月齢、7～8 ヶ月齢、6～9 ヶ月齢時点の精子で対照群よ

り少なかった（p<0.05）が、精子産生及び精子の質には DEHP 曝露による明ら

かな有害影響は認められなかったと著者らはまとめている（参照 116）。さらに
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Spjuth ら（参照 117）は、6～9 ヶ月齢時点での精子の in vitro での受精能獲得

（capacitate）率、先体反応の誘導割合には DEHP 曝露群と対照群で有意差が見

られなかったことも報告している。 
 
  au. 13 週間亜急性毒性試験（サル）12 

マーモセット（雌雄、各投与群 4 匹）における DEHP（0、100、500、2,500 mg/kg
体重/日）の 13 週間強制経口投与試験が行われた。2,500 mg/kg 体重/日投与群の

雄では体重増加抑制が認められたが、精巣、卵巣等の臓器に重量変化や組織所見

は認められなかった。精巣の亜鉛含量、血中のテストステロン、エストラジオー

ル及びコレシストキニンの濃度にも変化は認められなかった（参照 43）。 
ATSDR は生殖毒性の NOAEL を 2,500 mg/kg 体重/日とし、サルはラットやマ

ウスに比べて DEHP 曝露による精巣への影響の感受性が低いように思われると

記載している（参照 7）。 
 
  av. 65 週間生殖毒性試験（サル） 

マーモセット（雌雄、各投与群 5～6 匹、離乳直後）における DEHP（0、100、
500、2,500 mg/kg 体重/日）の 65 週間強制経口投与試験が行われ、精巣、卵巣へ

の影響が調べられた。各投与群で認められた所見を表 47 に示す。 
一般毒性の徴候は観察されず、雄では 高用量群でも精巣の重量、組織、精子

数、血清テストステロン、ライディッヒ細胞の 3β-HSD（3β-水酸化ステロイド脱

水素酵素）に有意な変化は認められなかった。雌では 500 mg/kg 体重/日以上投

与群で卵巣重量の増加（p<0.05）が、また大きな卵巣を持つ個体（500、2,500 mg/kg
体重/日投与群の各 3、2 匹）で成熟個体に見られるような大型の黄体が観察され、

500 mg/kg 体重/日投与群では血清エストラジオールの増加が認められた。著者ら

は、卵巣重量増加については、卵巣及び子宮に組織異常が見られないこと、子宮

／卵巣重量比に変化がないこと等から発情期における正常な変化を反映したもの

と示唆されるとし、大型の黄体出現から疑われる雌での性成熟促進については完

全には否定できないが、他の複数の研究では性成熟阻害作用が観察されているこ

とに言及している（参照 118）。 
以上より、この報告ではこの試験における生殖毒性の NOAEL を雌雄ともに

2,500 mg/kg 体重/日と推定した。 
表 47 サル 65 週間生殖毒性試験 

投与群 雄 雌 
2,500 mg/kg 体重/日 精巣、精子、血清テストステロ

ン、ライディッヒ細胞の 3β-HSD
への影響なし 

卵巣重量増加及び大型黄体（卵
巣・子宮の組織異常なし） 

500 mg/kg 体重/日 同上 卵巣重量増加及び大型黄体（卵
巣・子宮の組織異常なし）、血
清エストラジオール増加 

100 mg/kg 体重/日 ― ― 
                                            
12 ②亜急性毒性試験 g.と同じ試験。 
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＜生殖毒性の作用機序；参考データ＞ 

近年、DEHP 等のフタル酸エステル類は正常な内分泌機能をかく乱する可能性

があるという仮説が提唱されている（参照 5）が、環境中と同程度のレベルの

DEHP によりヒトの内分泌がかく乱されたという証拠はこれまで得られておら

ず（参照 7）、DEHP のエストロゲン活性は一般的に、内因性 17β-エストラジオ

ールに比べて無視し得るレベルであることが、in vitro、in vivo の試験結果から

示唆されている（参照 7）。試験結果から、DEHP はアンドロゲン受容体のアン

タゴニストではないが、性分化の臨界期に当たる出生前後に曝露されるとテスト

ステロンのレベルを下げ、抗アンドロゲンに作用して、雄の生殖システムに長期

的な変調を来たす可能性が示唆されている（参照 7）。 
 
上述の Akingbemi ら（参照 84）や Dostal ら（参照 80）による試験において

示唆された DEHP 曝露時の年齢による精巣影響への感受性の違いについては、

Gray と Butterworth（参照 119）による、年齢が異なる Wistar 系ラットにおけ

る 10 日間強制経口投与試験において、投与開始時に 4 週齢であった全ラット、

10 週齢であったラットの 5～50％に精子細胞減少を伴う精細管萎縮および精

巣・前立腺の重量減少が見られるのに対し、15 週齢であったラットでは見られな

いことからも支持される。Akingbemi ら（参照 84）や Vo ら（参照 94）は、胎

児期の DEHP 曝露によるテストステロン産生の抑制は胎児期のラットでは見ら

れるが成熟動物では見られなくなることを報告しており、Culty ら（参照 120）
は、胎児期と出生後ではテストステロン産生抑制に関わる遺伝子が異なることを

指摘している。 
また上述の Davis ら（参照 83）のラットにおける 12 日間 in vivo 経口投与試

験での卵巣顆粒膜細胞の小型化に伴う血清エストラジオール濃度低下については、

Lovekamp と Davis（参照 121）によるラット卵巣顆粒膜細胞を用いた in vitro
試験において、DEHP の代謝物である MEHP（0～200 μM）に細胞を 48 時間曝

露した結果、MEHP が顆粒膜細胞に作用してアロマターゼを阻害しエストラジオ

ール産生が阻害されたことからも支持され、さらにこの試験では、アロマターゼ

阻害作用が MEHP による PPARαおよび PPARγの活性化を介して生じることが

示唆されている（参照 121、122、123）。他、MCF-7 細胞にエストロゲン受容

体ルシフェラーゼベクターを安定的にトランスフェクションして作成された

MVLN 細胞を用い、in vitro でエストロゲン活性を調べた試験において、DEHP
は他の可塑剤と異なり、17β-エストラジオールによるエストロゲン受容体への作

用を阻害するアンタゴニストであることを示唆する報告もある（参照 73）。 
 
精巣障害のメカニズムについて、EU（参照 5）では仮説の一つとして亜鉛依存

的な酵素活性を挙げている。実際、DEHP に曝露されたげっ歯類で精巣における

テストステロン及び亜鉛レベルの減少（p<0.05）が観察されたこと（参照 124 他）、

亜鉛欠乏飼料を摂餌させた雄ラットにおいて、DEHP 強制経口投与により精巣、
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精巣上体、前立腺等の有意な重量減少や精細管萎縮の頻度と程度の増加、精巣の

亜鉛濃度減少が有意に見られた（p<0.05）こと（参照 88）等が報告されている。

なお、亜鉛を DEHP と同時投与（混餌、腹腔内投与）しても DEHP による精巣

萎縮、精巣における亜鉛濃度減少を防げなかった（参照 125）との報告もある。

また EU（参照 5）は他の精巣毒性メカニズムとしてホルモン状態、代謝相互作

用、FSH 依存的な経路等も挙げているが、例えば Ryu ら（参照 126）が DEHP
（250～750 mg/kg）を 28 日間強制経口投与された雄ラット精巣におけるアポト

ーシス関連遺伝子の発現（mRNA、タンパク質）誘導を指摘しているように、そ

の他にも様々な要因、経路が関与しているのではないかと推測される。 
 
実際の DEHP への曝露場面においては、DEHP 単独ではなく他の物質との複

合曝露が考えられるが、例えば妊娠 14～18 日のラットを DEHP とジ(ｎ-ブチル)
フタレートに複合曝露して雄胎児の生殖影響を調べた結果、尿道下裂、精巣上体

や精巣導帯の形成不全等に累積効果が見られたとの報告（参照 127、128）や、

妊娠 8～18 日のラットを DEHP に加えてベンジルブチルフタレートやジ-n-ブチ

ルフタレート等に複合曝露した場合、雄胎児のステロイド産生は累積的、用量相

加的に阻害され、胎児死亡率が増加するとの報告（参照 129）等がある。Sharpe
（参照 130）のレビューでは、ラットの雄胎児が臨界期にフタレート類に複合曝

露されると、各物質の濃度が低い場合でも相加作用によりテストステロン産生抑

制とそれに起因する雄性生殖器異常が生じる可能性があることが示唆されている

（ただしこのレビューでは、ヒト胎児でも同様の生殖影響を引き起こすかどうか

は不明と記載されている）。また、体の中での相互作用については、肝毒性物質

（チオアセトアミド）を投与した後に DEHP（25,000 ppm）を混餌投与すると、

血液・肝臓・精巣中の DEHP 濃度が同程度にも関わらず、精巣毒性が増強され

る（精巣重量及び精子数減少、精子運動性低下、精子の形態異常増加）こと等が

報告されている（参照 131）。 
 

以上のような膨大なデータを踏まえ、DEHP の生殖毒性について、EU（参照

5）では理事会指令 67/548/EEC に従い、以下の通り分類している。雌雄ラット、

マウスに対する生殖影響のデータがあること、複数の動物種（ラット、マウス、

フェレット、ハムスター）で精巣毒性が示されていること、精巣影響への感受性

は発達段階にある若いラットで高いことから、ヒトでこれらの影響が生じる可能

性を支持する十分な証拠があるとして Category2; R60（受胎能力を害するおそれ

がある）、また、ラット、マウスを用いた適切な試験において母動物に毒性を生

じない用量での発生毒性が示されていることから Category2; R61（胎児に有害で

あるおそれがある）とした。この他、ラットにおいて経口投与された DEHP が

母乳へ移行し、哺乳している児動物に悪影響を及ぼすとの報告があること等から、

授乳中の影響についても記載されている。 
NTP の Center for Evaluation of Risks to Human Reproduction（CERHR）

はモノグラフ（参照 132）において、ヒトについては結論を導くには不充分なデ
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ータしかないが実験動物については有害な影響を及ぼす明確な証拠があり、ヒト

の生殖、発生に恐らく影響し得るだろう、としている。そして、CERHR の専門

家委員会と NTP が、1 歳未満の新生児の生殖器系の発達については DEHP 曝露

による影響の懸念ありとし、1 歳以上の男児及び、妊娠中に医療目的以外で DEHP
に曝露された母親を持つ男児の生殖器系の発達については DEHP 曝露によるあ

る程度の（some）影響の懸念ありとすることで合意したことが記載されている。 
 
 
 ⑦ 遺伝毒性試験 

  ATSDR（参照 7）及び EU（参照 5）に記載されている DEHP の in vitro 及び in 
vivo 遺伝毒性試験結果をまとめたものを表 48 及び表 49 に示す。 

DEHP の遺伝毒性について、WHO 飲料水水質ガイドライン（参照 8）には、様々

な in vitro、in vivo 試験において、染色体異数性及び細胞形質転換の誘発を除き、

DEHP が遺伝毒性を示すという証拠は得られていない、と記載されている。 
EU（参照 5）は、DEHP は細胞形質転換、細胞の増殖及び異数性を誘発したが、

これらの試験系は発がんプロモーターやペルオキシソーム増殖因子のような非遺

伝毒性物質に対しても敏感に反応すること、また陽性、陰性の結果全体を総合して

みると、DEHP は変異原ではないと考えられる、としている。 
ATSDR（参照 5）も同様に、短期遺伝毒性試験結果の大部分は陰性あるいは擬陽

性であり、これらの証拠の重み付け等から、DEHP は核 DNA の傷害を誘発せず、

変異原や発がんイニシエーターというよりむしろマイトジェンや発がんプロモー

ターであり、エピジェネティックな毒性物質として捉えるのが適切であるとしてい

る。 
 
a. in vitro 試験 

   細菌を用いた in vitro の変異原性試験は陰性であり、in vitro 哺乳類細胞系で

の DNA 鎖切断、姉妹染色分体交換、染色体異常、小核あるいは多核を調べる試

験で遺伝毒性を示す証拠は得られていない。一方、真核生物を用いた in vitro 試

験で異数性が、哺乳類細胞を用いた in vitro 試験で細胞形質転換が見られている。 
 

表 48 DEHP in vitro 遺伝毒性試験結果（参照 5、7を改変） 

結果 試験 対象 

代謝活性化
なし 

代謝活性化
あり 

著者 

原核生物： 

Salmonella typhimurium － － Astill et al. 1986 
Barber et al. 1987 
Tennant et al. 1987 

復帰突然変異 
 

S. typhimurium TA97 － － Baker and Bonin (1985) 
Matsushima et al. (1985) 
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S. typhimurium TA98 － － Sato et al. 1994 
Kozumbo et al. 1982 
Yoshikawa et al. 1983 
Warren et al. (1982) 
Kirby et al. 1983 
Rexroat and Probst (1985)
DiVincenzo et al. (1985) 
CMA (1982d) 
Agarwal et al. (1985a) 
Zeiger et al. (1982、1985a、 
1985b) 
Baker and Bonin (1985) 
Matsushima et al. (1985) 
Seed 1982 

－ － Kozumbo et al. 1982 
Yoshikawa et al. 1983 
Warren et al. (1982) 
Kirby et al. 1983 
Rexroat and Probst (1985)
DiVincenzo et al. (1985) 
CMA (1982d) 
Agarwal et al. (1985a) 
Zeiger et al. (1982、1985a、 
1985b) 
Baker and Bonin (1985) 
Matsushima et al. (1985) 
Seed 1982 

S. typhimurium TA100 
 

 (+) Tomita et al. 1982b 
S. typhimurium TA102 － － Schmezer et al. 1988 

Jung et al. (1992) 
Baker and Bonin (1985) 
Matsushima et al. (1985) 

S. typhimurium TA1535 － － Kirby et al. 1983 
Rexroat and Probst (1985)
DiVincenzo et al. (1985) 
CMA (1982d) 
Agarwal et al. (1985a) 
Zeiger et al. （ 1982 、
1985a、 1985b） 

S. typhimurium TA1537 － － Kirby et al. 1983 
Rexroat and Probst (1985)
DiVincenzo et al. (1985) 
CMA (1982d) 
Agarwal et al.(1985a) 
Zeiger et al. (1982、1985a、 
1985b) 

S. typhimurium TA1538 － － Kirby et al. 1983 
Rexroat and Probst (1985)
DiVincenzo et al. (1985) 
CMA (1982d) 

S. typhimurium TM677 － Liber (1985) 
Escherichia coli 
WP2UVRA 

－ － Yoshikawa et al. 1983 

E. coli WP2UVRA+ － － Yoshikawa et al. 1983 

復帰突然変異 

E. coli PQ37 － － Sato et al. 1994 

-263-



フタル酸ジ（2-エチルヘキシル） 

 58

Bacillus subtilis H17 
（rec+） 

－ － Tomita et al. 1982b DNA 損傷 

Bacillus subtilis M45 
（rec-） 

－ － Tomita et al. 1982b 

真核生物： 
Saccharomyces 
cerevisae 
XV185-14C、D7、
RM52、D6、D5、D6-1

－ － Parry et al. 1985 

S. cerevisiae 
PV-1、PV-2、PV-3 

－ Inge-Vechtomov et 
al. (1985) 

S. cerevisiae 
D7 

－ Arni (1985) 

S. cerevisiae 
XV185-14C、RM52 

＋*1 Mehta and van Borstel 
(1985) 

Schizosaccharomyces 
pombe P1 

－ － Parry et al. 1985 

遺伝子突然変異 

Schizosaccharomyces 
pombe P1 

＋*2  Loprieno et al. (1985) 

遺伝子変換 S. cerevisiae 
JD1、D7-144、D7 

－ － Parry et al. 1985 

有糸分裂異数性 S. cerevisiae 
D61M、D6 

＋ ＋ Parry et al. 1985 

S. cerevisiae 
D61M、D6 

－ － Parry et al. 1985 体細胞乗換え
（mitotic 
segregation） Aspergillus niger (P1) － Not 

specified 
Parry et al. 1985 

哺乳類細胞： 
変異原性 マウスリンパ腫細胞 

（L5178Y） 
－ － Astill et al. 1986 

Garner & Campbell (1985)
マウスリンパ腫細胞 － － Kirby et al. 1983 

Tennant et al. 1987 
マウスリンパ腫細胞 
（L5178Y TK+/-） 

inconclusive － Amacher and Turner 
(1985) 

マウスリンパ腫細胞 
（L5178Y） 

NA (＋) Ashby et al. 1985 

マウス胚細胞
（Balb/c-3T3） 

－ Matthews et al. (1985) 

チャイニーズハムスタ
ー卵巣細胞
（CHO-K1-BH4） 

－ CMA (1985) 

ヒトリンパ芽球 
（TK6、AHH-1） 

－ Crespi et al. (1985) 

変異原性 

CHO細胞（HGPRT遺
伝子） 

NS （＋）*3 Astill et al. 1986 

マウスリンパ腫細胞 
（L5178Y TK+/-、
L5178Y clone 372+/+）

－ Styles et al. (1985) 

マウスリンパ腫細胞 
（L5178Y TK+/-） 

－ Nuodex (1981d) 
Kirby et al. (1983) 
Myhr et al. (1985) 

マウスリンフォ
ーマ試験 
 

マウスリンパ腫細胞 
（L5178Y TK+/-） 

－ ＋ Oberly et al. (1985) 

DNA 損傷 ラット肝細胞 NA － Schmezer et al. 1988 
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ラット肝細胞 － Bradley (1985) 
ハムスター肝細胞 NA － Schmezer et al. 1988 
CHO 細胞 － Douglas et al. (1985, 

1986) 
シリアハムスター胚
（SHE）細胞 

±*4 Hatch and Anderson 
(1985) 

HeLa細胞 ＋*5 － Park & Choi (2007)（参照
151） 

ヒト肝細胞 NA － Butterworth et al. 1984 
マウス肝細胞 NA － Smith-Oliver & 

Butterworth 1987 
ラット肝細胞 NA － Butterworth 1984 

Hodgson et al. 1982 
Kornbrust et al. 1984 
Probst and Hill 1985 

DNA 修復 

V79細胞 NA － Kornbrust et al. 1984  
ラット肝細胞 NA － Astill et al. 1986 

Probst and Hill (1985) 
Butterworth et al. 1984、
1989 
Kornbrust et al. 1984 
Williams et al. (1985) 
Nuodex (1981e) 

マウス肝細胞 NA － Smith-Oliver & 
Butterworth 1987 

不定期DNA合成 

ヒト肝細胞 NA － Butterworth et al. 1984、
1989 

選択的DNA増幅 CH SV40-変換肝細胞 NA － Schmezer et al. 1988 
DNA 結合 ラット肝細胞 NA － Gupta et al. 1985 

CHO細胞 NA － Abe & Sasaki 1977 
Phillips et al. 1982 
Tennant et al. 1987 

CHO細胞 － Douglas et al. (1985, 
1986) 

ラット肝細胞（RL4） NA － Priston & Dean 1985 

姉妹染色分体交
換 

ヒト末梢リンパ球 － Obe et al. (1985) 
ヒト肝細胞 NA － Turner et al. 1974 
ヒト白血球 NA － Stenchever et al. 1976 
ヒト胎児肺細胞（異数
性） 

NA － Stenchever et al. 1976 

ラット肝細胞（RL4）
（倍数性） 

NA － Priston & Dean 1985 
Shell 1983 

CHO細胞 NA － Tennant et al. 1987 
Phillips et al. 1982 

CHO細胞 － Gulati et al. (1985、1989) 
チャイニーズハムスタ
ー肝（CH1-L）細胞 

＋ NS Parry et al. (1984) 
Parry (1985) 

チャイニーズハムスタ
ー肺線維芽（CHL）細
胞 

－ Ishidate and Sofuni (1985)

染色体異常 

SHE細胞 － ＋ Tsutsui et al. (1993) 
小核試験 CHO細胞 － Douglas et al. (1985、1986)

CHO細胞 NS ＋ Sanner & Rivedal 1985 細胞形質転換 
マウスJB6表皮細胞 NA ＋ Diwan et al. 1985 
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マウスC3H/10T1/2線
維芽細胞 

NA － Sanchez et al. 1987 
Lawrence & McGregor 
(1985) 

マウス胚細胞
（Balb/c-3T3） 

－ Matthews et al. (1985) 

マウス（Balb/c-3T3）
(clone A31 cells) 

＋ － Nuodex (1981f) 

SHE細胞 NA － Astill et al. 1986 
SHE細胞 NA ＋ Mikalsen et al.1990 
SHE細胞 NS ＋ Jones et al. (1988) 

Sanner et al. (1991) 
Barrett and Lamb (1985) 
Sanner & Rivedal 1985 
Mikalsen and Sanner 
(1993) 

ラット気管上皮細胞 ＋ Steele et al. (1989) 
チャイニーズハムスタ
ー線維芽細胞 

NS － Kornbrust et al. 1984 ギャップ結合細
胞間コミュニケ
ーション チャイニーズハムスタ

ー線維芽細胞 
NS ＋ Malcolm & Mills 1989 

Mills 1989 
NS; 詳細不明（not specified）、NA; 哺乳類細胞培養には適用できない（not applicable to mammalian cell 
cultures） 
*1; 著者らによる判断。EU（参照 5）には用量-反応関係がないため”equivocal”との記載あり。 
*2; 連続する 3 用量群で突然変異の頻度が 3 倍に増加したが、2 回目の試験では認められなかったため、EU（参

照 5）には”equivocal”と記載されている。 
*3; 原著には「擬陽性（false positive）」と記載されている。  
*4; 初の試験では陰性、2 回目の試験では 2 高用量群で陽性であることから、EU（参照 5）には”equivocal”と
記載されている。 
*5; IC50以上の濃度では陽性だがそれ以下の濃度では陰性。 

 
b. in vivo 試験 

   ラット肝臓において DNA との結合が 1 試験で見られたが、別の試験では見ら

れず、小核試験は陰性であった。DEHP 曝露直後、細胞分裂増加に伴い DNA 合

成が増加し、四倍体核の増加が見られた。マウス優性致死試験の一部が陽性であ

った。 
 

表 49 DEHP in vivo 遺伝毒性試験結果（参照 5、7を改変） 
試験の種類 
（名称） 

対象 試験結果 著者名、発行年 

ラット骨髄 － Putman et al. 1983 
マウス骨髄 － Astill et al. 1986 

 
マウス末梢血 － Douglas et al. 1986 
ラット肝 － Suzuki et al. 2005（参照 133）

小核 
 

ラット末梢血 － Suzuki et al. 2005（参照 133）
染色体異常 
（分裂指数） 

ラット骨髄 － Putman et al. 1983 

ヒト白血球 －*1 Thiess and Fleig 1978 染色体異常 
ハムスター胚細胞 ＋ Tomita et al. 1982b 

細胞形質転換 ハムスター胚細胞 ＋ Tomita et al. 1982b 
DNA 結合 ラット肝 ＋ Albro et al. 1982a 
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ラット肝 － Gupta et al. 1985  
Lutz 1986  
Von Däniken et al. 1984 

－ Butterworth et al. 1984 
Cattley et al. 1988 
Kornbrust et al. 1984 

ラット肝 

＋ Hayashi et al. 1998 

DNA 修復 

マウス肝 － Smith-Oliver & Butterworth 
1987 

ラット肝 － Butterworth et al. 1984  
Elliott and Elcombe 1985 
Tamura et al. 1991 

ヒト白血球 ＋ Anderson et al. 1999 
－ Cattley and Glover 1993 

DNA 損傷 

ラット肝 
＋ Takagi et al. 1990 

DNA 切断 ラット肝 － Pogribny et al. 2008 
DNA 合成 
（四倍体核） 

ラット肝 ＋ Ahmed et al. 1989 

DNA 付加体形成 マウス肝（胆汁） ＋ Boerrigter et al.2007 
guanine 
phosphoribosyltransferase 
(gpt) delta ラット肝 

－ Kanki et al. 2005（参照152）

lacZ遺伝子改変マウス肝 ＋ Boerrigter 2004（参照134）

lacZ遺伝子改変マウス腎 － Boerrigter 2004（参照134）

変異原性 

lacZ遺伝子改変マウス脾臓 － Boerrigter 2004（参照134）
Initiation/promotion 
（promotion 作用） 

ラット腎 ＋ Kurokawa et al. 1982 

優性致死 マウス － Rushbrook et al. 1982 
Hamano et al. (1979) 
Nuodex (1981b) 

優性致死 マウス ＋ Autian 1982  
Singh et al. 1974 

伴性劣性致死 ショウジョウバエ － Yoon et al. 1985 
Zimmering et al. (1989) 

*1; EU(参照 5)に、調査数（10 人）が少なく曝露レベルが低い（0.0006～0.01 ppm）ためヒトの遺伝毒性の評価

に用いるには不適と考えられると記載されている。 
 
 
（３）ヒトへの影響 

ヒトへの急性影響については、Shaffer ら（参照 35）が、DEHP を 5 g あるいは

10 g 嚥下した男性 2 人の内、10 g を摂取したヒトで軽度の腹痛と下痢が認められた

が、5 g を摂取したヒトでは症状は認められなかったことを報告している。 
慢性影響については、吸入曝露による肺傷害の可能性を示唆する症例報告がある。

Roth ら（参照 135）は、DEHP を含むポリ塩化ビニル（PVC）チューブを用いた

人工呼吸システムを使用した早産の新生児 3 人について、吸入曝露量は 1～4,200 

μg/時と推定されること、肺硝子膜症と似た肺傷害を発症し、内 1人が生後 14 日目

に死亡したこと、死亡した児の肺組織から DEHP が検出されたことを報告し、

DEHP 曝露がこれらの肺傷害の原因である可能性を指摘している。また、DEHP
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を含むフタル酸エステル類に吸入曝露された労働者での神経症状を報告した疫学

研究がいくつかあるが、これらには、適切な対照群が設定されておらず被験者数も

少ない、試験に関する記載が不適切、DEHP 以外の物質に混合曝露されている等の

問題があるため、DEHP の神経毒性を評価するには相応しくないと記載されている

（参照 5）。 
Thiess ら（参照 136；参照 5 より）は、バックグラウンド濃度が 0.001～0.004 ppm

（反応器周辺では 0.01 ppm まで上昇）の DEHP 製造工場で平均 12 年間（4 ヶ月

～35 年）曝露された労働者 101 人（男性 97 人、女性 4 人）を対象とした疫学研究

において、血中脂質や血液検査で通常調べられる項目の異常、疾病への影響等は見

られず、曝露男性を父親にもつ子供 58 人にも異常は観察されなかったことを報告

している。しかし EU は、この試験は曝露濃度が低く、また対照群を設定していな

いため、評価に用いるには不適切としている（参照 5）。Thiess らはさらに、3 ヶ

月～24 年間 DEHP に曝露された（濃度不明）労働者 221 人を対象とした疫学研究

も行い、8 例が死亡し（国全体での死亡期待値は 17.0）、その内、膵臓癌及び膀胱

乳頭腫が各 1 例認められたことを報告している（参照 137；参照 5 より）。しかし

EU はこの試験についても、コホートのサイズが小さく追跡期間が短い（平均 11.5
年）こと、曝露濃度が低いこと等から、評価に用いるには不適切としており（参照

5）、EPA/IRIS（参照 3）も同様の見解である。 

この他、プラスチック工場で PVC 等に職業曝露された症例 148 人（対照 315 人）

へのアンケート調査で、PVC 曝露群に精巣癌のリスク増加が観察され、著者らはこ

のリスク増加と DEHP 等のフタレート類への曝露が関連する可能性について触れ

ている（参照 138）。 
DEHP、DBP（di-n-butyl phthalate）を可塑剤として使用しているポリ塩化ビニ

ルのフローリング製造工場の男性労働者 74 人から尿、血液を採取し、対照群であ

る建設会社の男性労働者 63 人（年齢、喫煙状況でマッチング）のサンプルと比較

する試験が中国で実施された（参照 139）。曝露群では対照群に比べ、尿中の MEHP
濃度が高く（p<0.001）、血清遊離テストステロン濃度が低かった（p<0.05）が、

血清 FSH、LH、エストラジオール濃度には曝露群と対照群で有意差は認められな

かった。また、曝露群における尿中 MEHP 濃度と血清遊離テストステロン濃度と

の間には負の相関が見られた（対照群では見られず）。なお、この試験ではモノ-n-
ブチルフタレート（MBP)についても MEHP と同様の結果が得られている。 
尿中の DEHP 代謝物濃度を測定し、様々なエンドポイントとの相関を調べる疫学

研究が複数、実施されている。2～36 ヶ月齢の男児 134 人を対象に、AGD を体重で

除して標準化した指標と、出産前の母親の尿中に測定されたフタレート類のモノエ

ステル代謝物 9 物質の濃度との相関関係を回帰分析した試験では、モノ-n-ブチルフ

タレート等について負の相関が見られたが、DEHP の代謝物である MEHP、代謝物

Ⅵ、Ⅸとの相関は見られなかったことが報告されている（参照 140）。正常に妊娠

した 283 人の母親を対象に、出産の平均 12.2 週間前に採取した尿中の DEHP 代謝物

濃度と妊娠期間との関連を調べたアメリカのコホート研究では、DEHP 代謝物濃度

が 75 パーセンタイルの群の妊娠期間は 25 パーセンタイルの群に比べて約 2 日長い
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こと、尿中の MEHP 及び代謝物Ⅵの濃度は帝王切開の増加、41 週以降での出産の

増加、早産の減少と関連することが報告された（参照 141）。また、不妊を調べる

ために精液の検査に訪れた男性 379 人において、尿中の MEHP 濃度と精子の DNA
損傷の間に相関関係が見られたとするアメリカの報告（参照 142）、不妊症の疑い

があり病院を受診したカップルの男性 425 人の尿中 MEHP 濃度と血中のテストス

テロン、エストラジール濃度との間に逆相関が見られたとの報告（参照 143）があ

る。一方、不妊症の疑いがある男性 463 人の尿中の DEHP 代謝物（MEHP、代謝

物Ⅵ及びⅨ）濃度と精子の濃度、運動性、形態との間には相関関係は見られなかっ

たとの報告もある（参照 144）。 
不妊症の疑いがあり病院を受診したカップルの男性 408 人について尿中の DEHP

代謝物、血液中の甲状腺ホルモン及び甲状腺刺激ホルモン（TSH）を測定し、関連

を統計解析したアメリカの試験では、血中の遊離チロキシン（T4）、トリヨードチ

ロニン（T3）濃度と尿中 MEHP 濃度との間に逆相関関係（ただし甲状腺ホルモン濃

度はある時点でプラトーに達するため、直線関係ではない）が見られることが報告

されている（参照 145）。 
さらに、精液中の DEHP 濃度を測定して生殖影響との関連を調べたインドの疫学

研究では、産婦人科を訪れた男性 300 人を妻の妊娠状況や受胎障害の診断に基づき

受胎可能群（100 人）と不妊群（200 人）に分け、精液中の DEHP 濃度及び精子の

状態を調べた結果、DEHP 濃度は不妊群で高く、精子の濃度及び運動性とは負の相

関、精子の活性酸素種、DNA 断片化等とは正の相関関係にあることが報告されてい

る（参照 146）。 
この他、子宮内膜症があり不妊の女性 49 人（症例）と年齢、体格をマッチング

させた対照 2 群、すなわち子宮内膜症以外の婦人科疾患があり不妊の女性 38 人（対

照Ⅰ）及び子宮内膜症他の婦人科疾患がなく妊娠可能なことが判明している女性 21
人（対照Ⅱ）から血液を採取し、フタレート類の濃度を調査する症例対照研究がイ

ンドで行われており、対照Ⅰ群（0.50 μg/mL）及び対照Ⅱ群（0.45 μg/mL）に比べ

て症例群（2.44 μg/mL）の DEHP 濃度が高く（p<0.0014）、子宮内膜症の重症度

と血中 DEHP 濃度に相関関係が見られた（r=0.44）ことが報告されている（参照

147）。一方、子宮線維症で外科的閉経手術を受けた女性 15 人（症例）と健康な女

性 20 人（対照）とで血清中 DEHP、MEHP 濃度を比較した結果、症例群の血清中

DEHP、MEHP 濃度は対照群に比べて低かった（p<0.004）との報告もある（参照

148）。 
なお、動物で DEHP 曝露による肝臓影響への関与が疑われているペルオキシソー

ム増殖について、EU（参照 5）は、ヒトでは DEHP 曝露とペルオキシソーム増殖

の関連についてのデータは得られていないが、ペルオキシソーム増殖因子（脂質低

下薬等）を用いた試験においてヒトのペルオキシソーム増殖に対する感受性が示唆

されなかったことに触れている。 
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２．国際機関等の評価 

（１）International Agency for Research on Cancer (IARC)（参照 6） 

グループ 3：ヒトに対する発がん性に関して分類できない（not classifiable as to 
its carcinogenicity to humans） 
フタル酸ジ-2-エチルヘキシル（DEHP）は、実験動物に対する発がん性の証拠は

十分であるがヒトに対する発がん性の証拠は不十分である。 
DEHP のヒトでの発がん性データとしては、DEHP 製造工場労働者についての小

規模な研究が 1 つあるが、過剰発がんリスクを検出するには不備の多い研究であっ

た。この試験では過剰がん死亡は認められなかった。 
マウス、ラットを用いた混餌投与による発がん性試験では、肝細胞腫瘍が両方の

種において一貫して生じた。肝臓に癌を生じやすいマウスを用いた

initiation/promotion 試験において、DEHP は肝細胞腫瘍の発生頻度を上昇させた

が、ラット及びハムスターでは一般的にプロモーション作用は見られず、イニシエ

ーション作用はマウス、ラットどちらの肝臓でもみられなかった。 
IARC は、ヒトに対する DEHP の発がん性を総合的に判定するにあたり、次のよ

うな事柄を考慮した：（a）DEHP はペルオキシソーム増殖等の非 DNA 反応性の

メカニズムにより、ラット及びマウスにおいて肝腫瘍を生じる；（b）ラット及び

マウスを用いた DEHP の発がん性試験の条件下でペルオキシソーム増殖及び肝細

胞増殖は証明されている；及び（c）ヒト培養肝細胞の DEHP 曝露でも、DEHP に

曝露されたヒト以外の霊長類の肝臓においても、ペルオキシソーム増殖は報告され

ていない。それ故、DEHP がラット及びマウスにおいて肝細胞腫瘍の発生頻度を上

昇させるメカニズムは、ヒトには当てはまらない。 
 
（２）Joint Expert Committee on Food Additives（JECFA）（参照 4） 

DEHP によりラットで生じる精巣萎縮は年齢に依存した反応であり、若いラット

はより感受性が高い。雄成熟ラットでの精巣の損傷は、DEHP と共にテストステロ

ンを投与すると予防されるようである。DEHPの代謝物質の1つであるMEHPが、

ラットを用いた in vivo及び in vitro試験で精巣に影響を及ぼす活性代謝物質のよう

である。 
DEHP 等のフタル酸エステル類によるラット、マウスでの肝発がんの前には、肝

細胞ペルオキシソームが増殖する。ペルオキシソーム増殖機構については多くの示

唆があるが、未だ解明されていない。 
JECFA（参照 4）は入手可能な全情報をレビューした結果、毒性学的に許容され

る代わりの可塑剤、あるいは DEHP 含有プラスチック材の代替品の使用により、

人の食品経由の DEHP への曝露を可能な限り低いレベルまで削減すべきであるこ

とを、繰り返して勧告する。 
 
（３）WHO 飲料水水質ガイドライン 第 3版（参照 8）および第 3版根拠文書（参照 9） 

経口急性毒性は低い。短期毒性試験で見られる も顕著な影響は、ペルオキシソ

ームの酵素活性の増加と病理組織学的変化によって示される、肝臓のペルオキシソ
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ームの増加である。得られている情報から、この増加に対する感受性はヒトを含む

霊長類ではげっ歯類より低いことが示されている。長期経口発がん性試験では、ラ

ット及びマウスで肝細胞癌が認められた。DEHP とその代謝物質は、様々な in vitro
及び in vivo 試験において、染色体異数性及び細胞形質転換誘発以外の遺伝毒性の

証拠を示していない。 
遺伝毒性の証拠がなく、肝細胞癌発症と肝ペルオキシソームの持続的な増殖との

関連が示唆されていることから、ラット肝臓におけるペルオキシソーム増殖を調べ

た試験（参照 38）で得られた 小の NOAEL 2.5 mg/kg 体重/日に基づき、種差及

び個人差に対する不確実係数として 100 を用いると、TDI として 25 μg/kg 体重が

得られる。成人の体重を 60 kg、1 日当たりの飲水量を 2 L、TDI の飲料水に対する

配分率を 1％とすると、ガイドライン値は 0.008 mg/L となる。検出限界は GC/MS
（ガスクロマトグラフィ／質量分析法）により 0.1 μg/L。 

 
（４）米国環境保護庁（US EPA） 

Integrated Risk Information System (IRIS)（参照 3） 

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、もう一方で、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 経口 RfD 

EPA/IRIS による経口 RfD 算出（参照 3） 

臨界影響 用量 不確実 
係数（UF）

修正係

数

（MF） 

参照用量 
（RfD） 

肝臓相対重量の増加 
モルモット亜慢性～慢性

経口試験 
（参照 48） 

NOAEL: なし 
 
LOAEL: 飼料中濃度 0.04％
（19 mg/kg 体重/日） 

 
 
1,000* 

 
 
1 

 
 
2×10-2 
mg/kg 体重 /
日 

* 10（種差）×10（高感受性ヒト集団保護のため）×10（モルモットの曝露期間は亜慢性試験より長いが生涯より

短かったことと、認められた影響が 小の有害性と考えられることを合わせて） 

 
 ② 発がん性 

a. 発がん性分類 

EPA は、DEHP を経口投与された雌雄のラット及びマウスにおいて有意な、か

つ用量依存的な肝腫瘍の増加が見られたことから、DEHP をグループ B2（ヒト

に対しておそらく発がん性あり：probable human carcinogen）に分類した。 
・ヒトでの発がん性データ 

DEHP 製造労働者の死亡率研究（参照 136、137）があるが、曝露濃度が明ら

かでないなど、因果関係の立証には不十分である。 
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・動物での発がん性データ 
NTP（参照 45）の試験等で十分な証拠（ラット及びマウスの雌雄で肝腫瘍を有

意かつ用量依存的に増加させる）が得られている。 
 

b. 経口曝露によるリスク評価 

   EPA は、NTP（参照 45）による雄 B6C3F1系マウスの DEHP 混餌投与13試験

における肝細胞癌及び腺腫に基づき用量-反応評価を行った。経口傾斜係数は 1.4
×10-2 (mg/kg 体重/日)-1と算出された14。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を算出したところ、4.0×10-7

となる15。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（Oral Slope Factor）： 1.4×10-2 (mg/kg 体重/日)-1 
・飲料水ユニットリスク： 4.0×10-7 (μg/L)-1 
・リスクレベルと飲料水中濃度（外挿法：線形多段階法、過剰リスク） 

リスクレベル 濃度 
10-4 （1/10,000）  300 μg/L 
10-5 （1/100,000）  30 μg/L 
10-6 （1/1,000,000）  3 μg/L 

 
（５）我が国における水質基準の見直しの際の評価 （参照 1） 

DEHP は IARC（2000）では Group ３（ヒト発がん性物質として分類できない）

に分類されている。現行の設定値は、Morton （1979）の７日間混餌投与実験の無

毒性量 2.5 mg/kg/day、不確実係数 100 を用いて TDI を 250 μg/kg/day16と設定し

て算出された。げっ歯類に特有に認められるペルオキシソーム増殖作用に起因する

変化を無毒性量設定の根拠としていることから、この値から TDI を設定することは

不適切である。  
比較的低い投与量域での生殖発生毒性が二つの生殖発生毒性試験に関する論文

（Lamb et al., 1987: Tyl et al., 1988）において明確な LOAEL 及び NOAEL が記

載されている。示されている17。Lamb et al. （1987）は雌雄の CD-1 マウスに 0.01, 
0.1, 0.3％の DEHP を含む飼料を与えて交配実験を行ったところ、0.1％投与群で出

産回数、母体当たりの出産生児数及び生児出産率の低下を認めたことから、LOAEL

                                            
13 測定された摂餌量には実際に摂餌された量の他に廃棄やこぼれたものがかなり含まれていたため、

餌中濃度からの換算の際、標準的な摂餌量の 13％マウス体重を用いた。 
14 〔体重 0.75〕を用いてマウスからヒト等量（HED）へ変換したデータを用い、ベンチマークドース法

で多段階モデルを用いて BMDL10を推定し、この値から直線外挿法により過剰発がんリスクを推定し

たと考えられる。 
15 この試験では雌雄のマウス、ラットが用いられており、雄マウス以外でも肝腫瘍の増加が認められ

ている。雌マウスの SF; 1.02×10-2 mg/kg 体重/日、雄ラットの SF; 3.2×10-3 mg/kg 体重/日、雌ラッ

トの SF; 4.5×10-3 mg/kg 体重/日。 
16 計算からは 25 μg/kg/day の誤りと思われる。 
17 「示されている」は前の文と重複しており、誤記と思われる。 
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は 144 mg/kg/day （0.1 ％）、NOAEL は 14 mg/kg/day （0.01％）としている。

また、Tyl ら（1988）は、CD-1 マウスの妊娠 0-17 日に 0.025, 0.05, 0.1, 0.15％の

DEHP を含む飼料を与えたとき、0.05％（91 mg/kg/day）以上の投与量で形態異常

胎児の増加が認められことから、LOAEL は 91 mg/kg/day（0.05％）, NOAEL は

44 mg/kg/day （0.025％）としている。  
Poon et al. （1997）は雌雄各 10 匹の SD 系ラット（体重 105-130 g）に 5, 50, 500, 

5000 ppm の DEHP を含む飼料を 13 週間与えたところ、500 ppm 以上の投与量で

雄ラットにおいて精巣セルトリ細胞空砲化18の発生頻度が増加することから、

LOAEL は 37.6 mg/kg/day （500 ppm）、NOEL は 3.7 mg/kg/day （50 ppm）と

している。  
生殖発生の有害影響を指標とすると、Lamb ら（1987）の結果から NOAEL は

14 mg/kg/day となり、また、精巣の病理組織学的変化を指標としたときの NOAEL
は Poon ら（1997）の結果から 3.7 mg/kg/day となる。これらの値に不確実係数 100
（種差：10、個体差：10）を用い、当面の TDI が 40-140 μg/kg/day と設定された

（厚生省、2000）。  
TDI 40 μg/kg/day を基に、DEHP の主要摂取経路は食品である（Kavlock et al., 

2002）ことから寄与率を 10％、ヒトの１日摂水量を２L とし、評価値を 40 μg/kg × 
50 kg × 0.1 ÷ 2L = 100 μg/L とすることが妥当と考えられる。  

 
 

                                            
18 「空胞変性」の誤記と思われる。 
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３．曝露状況 

DEHP の主要摂取経路は食品である（参照 1、149）。 

食品包装材中の 低 DEHP 濃度は、プラスチック材を可塑化する DEHP の効果に

左右されると言われている。技術的に 適な DEHP 濃度は、プラスチック材の重量

の 20～50％の範囲内である。食品への DEHP の移行濃度は、包装材中の DEHP 濃度

や、食品の組成及び包装された食品の加工・保存時の時間や温度といった因子に影響

される。DEHP は脂質への溶解性が極めて高いことから、いくつかの国では、DEHP
を含む包装材は水の含有量の高い食品（油が多くない食品）に限って使用されている

（参照 4）。 

 

平成 19 年度水道統計（参照 150）におけるフタル酸ジ（２－エチルヘキシル）の

水道水の検出状況（表 50）は、原水において、 高検出値は、水道法水質管理目標値

（0.1 mg/L）の 20％超過～30％以下で 1 箇所見られ、また 10％超過～20％以下が 2
箇所に見られたが、それ以外（1,460/1,463 地点）はすべて水質管理目標値の 10％以

下であった。一方、浄水においては、 高検出値は、水質管理目標値の 10％超過～20％
以下で 3 箇所みられたが、それ以外（1,425/1,428 地点）は全て、水質管理目標値の

10％以下であった。 

 
表 50 水道水（原水・浄水）での検出状況（参照 150） 

基準値に対する度数分布表

浄水

／ 水源種別 測定

原水 地点数
の別 ～0.010

mg/L
～0.020
mg/L

～0.030
mg/L

～0.040
mg/L

～0.050
mg/L

～0.060
mg/L

～0.070
mg/L

～0.080
mg/L

～0.090
mg/L

～0.100
mg/L

0.101～
mg/L

全体 1,463 1,460 2 1 0 0 0 0 0 0 0 0
表流水 460 458 2 0 0 0 0 0 0 0 0 0

原水ダム湖沼 167 167 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
地下水 691 690 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0
その他 145 145 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
全体 1,428 1,425 3 0 0 0 0 0 0 0 0 0
表流水 307 307 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

浄水ダム湖沼 107 107 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0
地下水 708 707 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0
その他 306 304 2 0 0 0 0 0 0 0 0 0

（平成19年度調査結果）

80％ 超
過 90％
以下

90％超過

100％以
下

100％超

過
10％以

下

10％ 超
過 20％
以下

20％ 超
過 30％
以下

30％ 超
過 40％
以下

40％ 超
過 50％
以下

50％ 超
過 60％

以下

60％ 超
過 70％
以下

70％ 超
過 80％
以下
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Ⅲ．調査結果のまとめ 

ヒトにおいては、飲料水を介した DEHP 曝露の影響に関する研究は行われていな

い。DEHP はラットやマウスに生殖発生毒性を示すことから、DEHP 曝露とホルモ

ンレベルや生殖器官等への影響を調べる疫学調査が行われている。尿や血中の DEHP
の代謝物（MEHP）濃度とこれらのエンドポイントとの関連を示唆する結果も得られ

ているが、全体として数が少なく、用量反応関係を明らかにできるようなものはない。 
DEHP は原核生物に対する突然変異試験では陰性であり、哺乳類細胞を用いた遺伝

毒性試験でも、形質転換試験以外は陰性である。in vivo の遺伝毒性試験では陰性と陽

性が混交しているが、総合的にみると、DEHP は変異原ではないと考えられる。DEHP
のヒトに対する発がん性については、労働環境からの経気道曝露と発がんの関係を調

べた研究が存在するが、対象が少なく、有用なデータとはいえない。DEHP はラット

およびマウスに肝癌を誘導することが示されており、IARC は DEHP の実験動物に対

する発がん性の証拠は十分であるとしている。しかし DEHP は、ペルオキシソーム

増殖等の非 DNA 反応性のメカニズムにより肝腫瘍を生じるが、ヒトにおいては

DEHP 曝露によりペルオキシソーム増殖を生じないと考えられるため、IARC は

DEHP のヒトに対する発がん性について、分類できない（グループ 3）としている。 
以上のことから、DEHP については耐容一日摂取量（TDI）を試算することが適切

であると判断される。 
DEHP は低濃度でラットに精巣毒性、生殖発生毒性を示すことが知られている。精

巣毒性については Poon ら（参照 40）が、SD 系ラット（雌雄、各投与群 10 匹）にお

ける DEHP（0、5、50、500、5,000 ppm）の 13 週間混餌投与試験において、500 ppm
以上の投与群雄ラットで精巣セルトリ細胞空胞変性の発生頻度が増加することから、

LOAEL を 37.6 mg/kg 体重/日 （500 ppm）、NOAEL を 3.7 mg/kg 体重/日 （50 ppm)

としている。 
生殖発生毒性については、妊娠中から授乳期にわたり DEHP 曝露を受けた児ラッ

トの生殖系への影響を調べたいくつかの研究で、低濃度での影響が報告されている。

Wolfe ら（参照 111）は三世代生殖発生毒性試験において、F1の 14 mg/kg 体重/日投

与群で精巣形成不全、精細管委縮を報告しており、EU（参照 5）によりこの試験の

NOAEL は 4.8 mg/kg 体重/日であると判断されている。Gray ら（参照 106）は、SD
系ラット（各投与群 13～14 匹）に DEHP（11、33、100、300 mg/kg 体重/日）を妊

娠 8 日から授乳 17 日まで、あるいは生後 65 日まで強制経口投与し、11 mg/kg 体重/
日以上投与群で精巣上体や精巣の変性等、何らかの生殖影響を有する雄児動物の割合

が増加することを報告している。さらに、Andrade 及び Grande のグループは、Wistar
系ラット（雌、各投与群 11～16 匹）に DEHP（0、0.015、0.045、0.135、0.405、
1.215、5、15、45、135、405 mg/kg 体重/日）を妊娠 6 日～授乳 21 日まで強制経口

投与して児動物への影響を調べた一連の研究で、低濃度での影響を報告している。

Andrade ら（参照 101）は 144±7 日齢の雄児ラットで、15 mg/kg 体重/日以上投与

群で精子産生が対照群に比べて 19～25%減少し、停留精巣が 5、135、405 mg/kg 体

重/日投与群で各 1 例見られたことから、NOAEL を 1.215 mg/kg 体重/日としている。

また、雄の幼若ラットへの影響について、15 mg/kg 体重/日以上投与群で包皮分離遅
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延が見られ、5～135 mg/kg 体重/日投与群で 22 日齢における精巣重量が有意に増加し

ていたことから、NOAEL を 1.215 mg/kg 体重/日としている（参照 102）。また、

Grande ら（参照 100）は 15 mg/kg 体重/日以上投与群の雌ラットで膣開口の遅延が

有意に見られることから NOAEL を 5 mg/kg 体重/日としている。 
 以上をまとめると、精巣の病理組織学的変化を指標としたときの NOAEL は 3.7 
mg/kg 体重/日となり、生殖発生への有害影響を指標とすると、Andrade ら(参照 101、
102)の結果から NOAEL は 1.215 mg/kg 体重/日となる。 
 も低い NOAEL である雄児動物の生殖発生への有害影響を指標としたときの

1.215 mg/kg 体重/日に、種差に関する不確実係数 10、個人差に関する不確実係数 10
を適用し、DEHP の耐容一日摂取量（TDI）を 0.012 mg/kg 体重/日と試算した。 
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表 51 各試験における NOAEL 等 
番
号 

動物種･ 
系統･
性･ 

動物数/群 

試験種 用量 
（mg/kg 体重/

日） 

エンドポイント NOAEL 
（mg/kg
体重/日） 

LOAEL 
（mg/kg
体重/日）

亜
1  

ラット 
SD 系 

7 日間混
餌投与 

0、2.5、5、25（0、
50、100、500 
mg/kg 餌） 

ﾍﾟﾙｵｷｼｿｰﾑ増殖（5-） 
血清ﾄﾘｸﾞﾘｾﾘﾄﾞ低下（2.5-） 

2.5[A] 5[A] 

2 ラット 
SD 系 
雌 10 

4 週間経
口投与（2
週間試験
も実施） 

0、300、1,000、
3,000 mg/kg 

肝重量増加、肝臓肥大、肝細胞肥
大、近位尿細管の好酸性変化
（300 mg/kg-） 
副腎球状帯細胞空胞変性（1,000 
mg/kg-） 
体重減少、肝細胞壊死、副腎束状
帯細胞肥大、腎臓の退色、拡張、
腎盂の拡張、移行上皮過形成、下
垂体重量減少、好酸性顆粒減少
（3,000 mg/kg） 

 300 mg/kg

3  ラ ッ ト
SD 系 
雌雄 10 

13 週間混
餌投与 

雄: 0、0.4、3.7、
37.6、375.2 
雌: 0、0.4、4.2、
42.2、419.3 
(0、5、50、500、
5,000 ppm) 

肝肥大、ﾍﾟﾙｵｷｼｿｰﾑ増殖 
甲状腺濾胞縮小、ｺﾛｲﾄﾞ密度低下
(雄 375.2、雌 419.3) 
赤血球数・Hb の減少、血清ｱﾙﾌﾞ
ﾐﾝ･ｶﾘｳﾑ増加、血清ｱﾐﾉﾄﾗﾝｽﾌｪﾗｰｾﾞ
減少（375.2） 

37.6[T、U] 375[T] 

4 ラ ッ ト
Wistar
系 
雌雄 4 

3 日～ 9
か月間混
餌投与 

0、50、200、1,000 ﾍﾟﾙｵｷｼｿｰﾑ増殖(14 日間以上 50-)
肝細胞肥大 
G6Pase 活性低下(28 日間以上
200-) 
肝ﾘｿｿｰﾑ蓄積増加(9 か月間以上
200-) 

 50[T、U] 

5 カニクイ
ザル 
2 歳未満 

14 日間強
制経口投
与 

0、500 肝臓・腎臓・精巣、血液･生化学
検査結果への影響なし 

500[T]  

6 
 

マーモセ
ット 
雌雄 4 

13 週間強
制経口投
与 

0、 100、 500、
2,500 

肝臓・腎臓・膵臓等への影響なし 2,500[T]  

慢
7 

マ ウ ス
B6C3F1
系 
雌雄 50 

103 週間
混餌投与 

雄：0、672、1,325
雌：0、799、1,821
(0、3,000、6,000 
ppm) 

肝腫瘍増加(雄 672-、雌 799-) 
腎臓の慢性炎症増加（1,325） 

非腫瘍性変
化：672 
[T]  

非腫瘍性変
化：
1,325[T]
（腎臓） 
腫瘍性変
化：672[T]
（肝臓）、
670[U]  

8 マ ウ ス
B6C3F1
系 
雌雄 
60-70 

104 週間
混餌投与 

雄:0、19.2、98.5、
292.2、1,266.1 
雌:0、23.8、116.8、
354.2、1,458.2 
(100、500、1,500、
6,000 ppm) 

腎重量低下(雄 98.5-、雌 1,458.2)、
慢性進行性腎症の増加（雄
292.2-、雌 354.2-） 
肝ﾍﾟﾙｵｷｼｿｰﾑ酵素活性増大 (雄
98.5-、雌 116.8-)、肝腫瘍増加(雄
98.5-、雌 354.2-) 

非腫瘍性変
化 ： 
98.5~116.
8 [A] 、
117[T]（肝
臓、腎臓）、
19[U] 
 
腫 瘍 性 変
化：98[U]  

非腫瘍性変
化：98[U]、
292[T]（肝
臓）・354[T]
（腎臓） 
腫 瘍 性 変
化 ：
292[U] 、
292 ～
354[T] 
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9 ラ ッ ト
Sherma
n 系 
雌雄 32 

2 年間混
餌投与 

0、20、60、190
～200（0、0.04、
0.13、0.4％） 

成長の遅れ、肝･腎重量増加(190)
ただし対照群の高死亡率により
信頼性が低い 

60[T] （ 肝
臓） 

190[T]（肝
臓） 

10 ラ ッ ト
SD 系 
雄 

102 週間
混餌投与 

0、14、140、1,400
（0、0.02、0.2、
2％） 

体重減少(2％) 
肝薬物代謝酵素誘導(0.02％-) 

 140[T] 

11 ラ ッ ト
F344 系 
雌雄 50 

103 週間
混餌投与 

雄：0、322、674
雌：0、394、774
(0、6,000、12,000 
ppm) 

肝細胞癌･腫瘍結節の増加 (雄
674、雌 394-)、肝癌増加(雌 774)
肝臓の明細胞性細胞巣（雄 322-、
雌 394-） 
下垂体・甲状腺の腫瘍及び精巣間
細胞腫の減少、下垂体肥大増加
(674) 

 
 

非腫瘍性変
化：322[T]
（肝臓） 
腫 瘍 性 変
化：322[T]
（肝臓）、
320[U] 

12 ラ ッ ト
F344 系 
雌 雄
50-80 

104 週間
混餌投与 

雄: 0、5.8、28.9、
146.6、789 
雌: 0、7.3、36.1、
181.7、938.5 
(0、100、500、
2,500 、 12,500 
ppm) 

体重低下、摂餌量低下(雄 789、
雌 938.5) 
肝重量増加(雄 146.6-、雌 181.7-)
腎重量増加(雄 146.6-) 
肝ﾍﾟﾙｵｷｼｿｰﾑの酵素活性増大(雄
146.6-、雌 181.7-) 

36[T] （ 肝
臓、腎臓） 
 
28.9 ～
36.1[U]（非
腫 瘍 性 変
化） 

147 [T]（肝
臓、腎臓）
 
146.6 ～
181.7[U]
（非腫瘍性
変化） 

13 ラ ッ ト
SD 系 
雄
60-180 

159 週間
混餌投与 

0、30、95、300 肝･精巣腫瘍の増加(300)、精細管
萎縮増加(300) 

腫 瘍 性 変
化 ： 95[A]
（肝臓） 

 

14 モルモッ
ト 
雌雄 
22-24 

1 年間混
餌投与 

0、19、64 
（ 0 、 0.04 、
0.13％） 

肝重量増加（雌 19-）  19[E] 

神
15 
 

ラット 
Ｆ344 系 
雌 8 

単回、14
日間強制
経口投与 

単回：0、150、
500、1,500、5,000
14 日間：0、50、
150、500、1,500

機能観察総合評価（FOB）、自
発運動測定で神経行動学的影響
なし 

単回：
>5,000 
14 日間： 
>1,500 

 

生
16 

マ ウ ス
B6C3F1
系 
雌雄 50 

103 週間
混餌投与 

雄：0、672、1,325
雌：0、799、1,821
(0、3,000、6,000 
ppm) 

精細管変性増加(1,325) 672[T] 1,325[T]  

17 マ ウ ス
B6C3F1
系 
雌雄 
60-70 

104 週間
混餌投与 

雄:0、19.2、98.5、
292.2、1,266.1 
雌:0、23.8、116.8、
354.2、1,458.2 
(0、100、500、
1,500 、 6,000 
ppm) 

精巣重量減少（98.5-) 
精液過少症（1266.1） 
子宮重量減少（1,458.2) 

98.5[T、U] 292[T] 

18 マ ウ ス
CD-1 系 

交配前 7
日間＋98
日間混餌
投与 

0、14、140、420
(0、0.01、0.1、
0.3％) 

妊娠なし(420) 
出産率・生存児数・生児出生率・
出生児体重の低下(140) 
高用量曝露雌(420)と対照雄の交
配: 妊娠不成立 
高用量曝露雄(420)と対照雌の交
配: 受精率･生児出生率･出生児
体重の低下 

14[M、T] 
 
20[U] （児
動 物 ） 、
600[U]（母
動物） 

144[M] 、
140[T] 
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19 マ ウ ス
CD-1 系 
雌 24-30 

妊娠 0～
17 日混餌
投与 

0、44、91、191、
292 
(0、0.025、0.05、
0.10、0.15％) 

母動物体重減少(191-) 
胎児外表奇形増加(91-) 
胚吸収･死亡胎児増加、生存胎児
数・生存胎児体重低下(191-) 

NOEL: 44 
[A]、44[U、
T]（児動物） 
91[U] （母
動物） 

91[T] 

20 マ ウ ス
ICR 系 
雌 

妊娠 0～
18 日混餌
投与 

0、70、190、400、
830、2,200 
(0、0.05、0.1、0.2、
0.4、1.0％) 

胎児死亡率増加(190-) 
胎児体重減少(400-)、生存胎児で
の奇形増加(400) 

70 [A] 
(児動物)、 
83[T] 

170[T] 

21 マウス 
C57BL/
6 系 
雌 10 

妊娠 12～
17 日強制
経口投与 

0、100、200、500 雄児動物の AGD 短縮、尿道下裂
増加（100-） 

 100 

22 F0平均用量: 
雄：0、15.59、
46.53、142.08 
雌：0、19.86、
56.23、168.17 
(0、0.01、0.03、
0.09％) 

出産児数、出生児の体重・性比に
影響なし 

雄 142.08 
雌 168.17 

 

23 

マ ウ ス
CD-1 系 
雄雌 10 
マ ウ ス
CD-1 系 
雄雌 10 

交配前 4
週 ～ F19
週齢まで
混餌投与 
 

C(対照群):0 
T(投与群):42～
171(0.03％) 

14 日齢の雌(T/T)体重減少。 
出産児数、出生児の体重･性比に
影響なし 

  

24 マ ウ ス
CD-1 系 
雌 28-29 

F0 妊娠 0
～17 日混
餌投与 
F2 出生ま
で観察 

0、19、48、95 
(0、0.01、0.025、
0.05％) 

出産 4～7 日後の体重減少傾向以
外に母動物への影響なし 
生後 1～4 日 F1死亡率増加･F1雌
体重減少(95) 

48[T] 
NOEL: 
48[A] ( 母
動物・児動
物 を 併 せ
て) 

95[T] 

25 ラ ッ ト
SD 系 
雄 5 

3 日齢単
回強制経
口投与 

0、20、100、200、
500 

精巣での異常生殖細胞出現、精巣
ｾﾙﾄﾘ細胞の増殖抑制(100-) 

20[T、U] 100[T] 

26 ラ ッ ト
SD 系 
雄 7-10 

1、2、3、
6、12 週
齢～5 日
間強制経
口投与 

0、10、100、1,000、
2,000 

死亡(1-3 週齢 2,000) 
精巣重量低下(1-6 週齢 1,000)、ｾ
ﾙﾄﾘ細胞数減少(1 週齢 1,000)、精
母細胞消失(2-3 週齢 1,000、6-12
週齢 1,000-)、精子細胞消失(6-12
週齢 1,000-) 
1 週齢から曝露動物の生殖影響
(受精率、着床数、胚吸収数)なし

100[T] 1,000[T] 

27 ラット 
SD 系 
雌 10 

10 日間強
制経口投
与 

0、500 血中ｴｽﾄﾗｼﾞｵｰﾙ・ﾌﾟﾛｹﾞｽﾃﾛﾝ減少、
血中 LH 増加傾向 

 500 

29 ラ ッ ト
SD 系 
雌 42 

1～12 日
間強制経
口投与 

0、2,000 発情周期の延長、血清ｴｽﾄﾗｼﾞｵｰﾙ
低下･血清 FSH 上昇による LH ｻ
ｰｼﾞ消失に伴う無排卵 

 2,000[T] 

30 ラット 
SD 系 
雌 10 

2 回/週で
26 週間経
口投与 

0、1,400 血清ｴｽﾄﾗｼﾞｵｰﾙ・FSH 減少、下垂
体の FSH・LH 減少、性周期異常
（発情休止期延長） 
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31 ラット 
SD 系 
雌 10 

2 週間、4
週間経口
投与 

0、300、1,000、
3,000 mg/kg 

卵巣間質細胞空胞変性（ 300 
mg/kg-）、大きな閉鎖卵胞の増
加（1,000 mg/kg-）、体重減少、
不規則な性周期の増加、性周期延
長、卵巣重量減少、子宮萎縮、黄
体減少、薄い膣上皮（4 週間 ; 
3,000 mg/kg） 

 300 mg/kg

32 ラット 
SD 系 
雌 10 

交配 2 週
間前～妊
娠 7 日経
口投与 

0、300、1,000、
3,000 mg/kg 

性周期延長（300 mg/kg-） 
体重減少（1,000 mg/kg-） 
不規則な性周期、妊娠率の低下
（3,000 mg/kg-） 

 3,000 
mg/kg 

33 ラ ッ ト
LE 系 
雄 7 

14 日 間
（21、35
日齢～） 
28 日 間
（21、62
日齢～） 
強制経口
投与 

0、1、10、100、
200 

14 日間曝露：ﾗｲﾃﾞｨｯﾋ細胞の
17β-HSD 活性低下（35 日齢～の
み；10-）、ﾃｽﾄｽﾃﾛﾝ合成阻害（10-）
28 日間曝露：ﾗｲﾃﾞｨｯﾋ細胞 のﾃｽﾄ
ｽﾃﾛﾝ産生能、血清 LH・ﾃｽﾄｽﾃﾛﾝ
増加（21 日齢～のみ；10-） 

34 ラ ッ ト
LE 系 
雌 7 

妊娠 12～
21 日、授
乳 1～21
日強制経
口投与 

0、100 妊娠期曝露：21 日齢で血清テス
トステロン及び LH 低下 
授乳期曝露：21 日齢で血清テス
トステロン低下 

NOEL: 1 
[A] 

LOEL: 10 
[A]  
 
100[U]（非
常に若いラ
ット） 
 

35 ラット 
LE 系 
雄 10 

28 日間強
制経口投
与 

0、10、500、750 体重増加、精細管重量増加、血清
テストステロン濃度増加、包皮分
離の早期完了（10） 
体重減少、精巣重量減少、前立腺
重量減少、血清テストステロン濃
度減少、包皮分離の遅延（750）

  

36 ラ ッ ト
SD 系 
雌雄 10 

13 週間混
餌投与 

雄:0、0.4、3.7、
37.6、375.2 
雌:0、0.4、4.2、
42.2、419.3 
(0、5、50、500、
5,000 ppm) 

軽度のｾﾙﾄﾘ細胞空胞変性(500-) 
軽 度 ~ 中 等 度 の 精 細 管 萎 縮
(5,000) 

3.7[T、U、
M、A] 

37.6[T、U]

37 ラ ッ ト
F344 系 
雌雄 50 

103 週間
混餌投与 

雄：0、322、674
雌：0、394、774
(0、6,000、12,000 
ppm) 

精巣間細胞腫の減少、精細管変性
増加(674) 

 
 

322[T] 

38 ラ ッ ト
F344 系 
雌 雄
50-80 

104 週間
混餌投与 

雄:0、5.8、28.9、
146.6、789 
雌:0、7.3、36.1、
181.7、938.5 
(0、100、500、
2,500 、 12,500 
ppm) 

無精子症の増加(28.9-) 
精巣重量の減少、脳下垂体の去勢
細胞増加、精巣間細胞腫減少
（789） 

5.8[T] 
28.9[U] 

29 [T] 

39 ラ ッ ト
F344 系 
雌雄 24 

雄:交配前
60 日間混
餌投与 
雌:無曝露 

0、18、69、284、
1,156 

精巣・精巣上体・前立腺の重量の
低下(284-) 
1 腹あたり出生児数減少(1,156) 
受精、出生児体重、胎児死亡率、
出生児成長率への影響なし 

69[U]  
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40 ラ ッ ト
F344 系 
雌 22-25 

妊娠 0～
20 日混餌
投与 

0、357、666、856、
1,055 
(0、0.5、1.0、1.5、
2.0％) 

母動物；肝重量増加(357-)、体重
増加抑制(666-) 
胎児；用量依存的な胚吸収･死亡
胎児増加(有意差は 1,055 のみ)、
体重減少(666-) 

357 [A、T、
U] （ 児 動
物）、 
357[U] 
（母動物） 

666[T] 

41 ラット 
LE 系 
雌 6-9 

妊娠 2～
20 日強制
経口投与 

0、10、100、750 精巣テストステロン濃度増加、
KITL・IGF-1 転写増加（10） 
ライディッヒ細胞集筏の増加
（10-） 
精巣重量減少、ライディッヒ細胞
の数・体積減少（100-） 
精巣テストステロン濃度減少、
LIF 転写増加、INSL3・KITL 転
写減少、AGD 短縮（750） 

  

42 ラ ッ ト
Wistar
系 
雌 9-10 

妊娠 6～
15 日強制
経口投与 

0、40、200、1,000 母動物；肝･腎重量増加、子宮重
量減少(1,000) 
児動物；生存胎児数減少、胎児体
重減少、骨格・軟組織の変異増加、
奇形増加、骨化遅延増加(1,000) 

200[T、U] 
(児動物) 
200[U]（母
動物） 

1,000[T] 
(児動物) 

43 ラット 
SD 系 
雌 8 

妊娠 11～
21 日強制
経口投与 

0、10、100、500 精子の運動性減少（10-） 
精子の濃度・生存率減少（10、
500） 
AGD 短縮（100） 

 10 

44 ラ ッ ト
LE 系 
 

妊娠 1 日
～出生後
21 日飲水
投与 

約 0、3.0～3.5、
30～35 
(0 、 32.5 、 325 
μg/L) 

児動物の精巣重量低下、精細管組
織異常(3.0-)、ｾﾙﾄﾘ細胞空胞変性
(30-) 

 3.5 [U]  

45 ラ ッ ト
SD 系 
雌 6-8 

妊娠 3 日
～出生後
21 日強制
経口投与 

0、 375、 750、
1,500 

(雄児動物のみ影響あり) 
AGD 短縮、停留精巣増加(750-) 
乳輪/乳頭残留増加(375-) 
包皮分離不全増加(1,500) 
精巣/精巣上体/前立腺等重量低
下, 前立腺/精嚢形成不全, 精子
数減少, 精巣/精巣上体/亀頭奇形, 
生殖行動異常 

 375 [T、U]

46 雌児動物；三次閉鎖卵胞増加
（405） 

  

47 雌児動物；  
膣開口の遅延(15-) 
1 日齢の肝重量増加（135-） 

5[A] 15 

48 

ラット 
Wistar
系 
雌 11-16 

妊娠 6 日
～授乳 21
日強制経
口投与 

0、0.015、0.045、
0.135 、 0.405 、
1.215、5、15、45、
135、405 

雄児動物； 
血清テストステロン濃度増加
（0.045、0.405、405） 
精子産生量減少（15-） 
停留精巣（5、135、405） 
精細管重量減少（405） 

1.215[A] 5 
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49 雄成熟動物； 
包皮分離遅延（15-） 
22 日齢の精巣重量増加（5-135）
1 日齢で複数核の精原細胞出
現・精原細胞変性、22 日例で分
化した生殖細胞減少（135-） 
13 日齢で乳頭残留、22 日齢の
AGD 短縮（405） 

1.215[A] 5 

50 ラット 
SD 系 
雌 13-14 

妊娠 8 日
～授乳 17
日あるい
は生後 65
日齢強制
経口投与 

0、11、33、100、
300 

雄児動物及び雄成熟動物； 
乳頭残留、精巣上体や精巣の変性
等の何らかの生殖影響を有する
割合の増加（11-） 
AGD 短縮、乳頭残留増加、精子
数減少、生殖器（前立腺、精細管、
LABC、精巣上体等）重量減少 

 11 

51 ラット 
Wistar
系 
雌雄 25 

F0；交配
73 日以上
前から離
乳まで混
餌投与 

0、 113、 340、
1,088（0、1,000、
3,000 、 9,000 
ppm） 

脾臓重量減少（113-） 
胸腺重量減少（雄 ; 340-、雌 ; 
1,088） 
体重減少（1,088） 

 113[U] 

52 ラ ッ ト
F344 系 
雌 19-23 

F0 妊娠 0
～20 日混
餌投与 
F2 出生ま
で観察 

0、164、313、573
(0、0.25、0.5、
1.0％) 

母動物；摂餌量低下(313-)体重増
加抑制（573） 
F1；出生前死亡率増加(313-) 
1 日齢の体重減少(573) 

164[T]（児
動物） 
NOEL: 
164[A] 
(母動物・児
動物を併せ
て） 

313[T]（児
動物） 

53 ラット 
SD 系 
雌雄 17 

F0交配10
週間前～
混餌投与 
F3 出生ま
で観察 

F0:0.12 、 0.78 、
2.4、7.9、23、77、
592、775 
F1:0.09 、 0.48 、
1.4、4.9、14、48、
391、543 
F2:0.1、0.47、1.4、
4.8、14、46、359
(1.5、10、30、100、
300 、 1,000 、
7,500 、 10,000 
ppm) 

精巣毒性・発生毒性： 
小さな精巣、精巣形成不全（F1、
F2; 300 ppm-）、精細管萎縮(F1; 
300 ppm-) 
雄 AGD 短縮（F1～F3 雄; 7,500 
ppm-）、性成熟（精巣下降、膣
開口、包皮分離）遅延（F1～F3; 
7,500 ppm-）、出生児体重減少
（F2; 7500 ppm-) 
生殖毒性： 
精子減少（F1～F3; 7,500 ppm-）、
妊娠率低下(F2; 7500 ppm-)、同腹
児減少（F1; 7500 ppm-) 

4.8[U] 
（精巣、発
生） 
 
46[U] （生
殖） 

 

54 マーモセ
ット雌雄
4 

13 週間強
制経口投
与 

0、 100、 500、
2,500 

精巣の重量・組織・亜鉛含量、血
中ﾃｽﾄｽﾃﾛﾝ・ｴｽﾄﾗｼﾞｵｰﾙ・ｺﾚｼｽﾄｷﾆ
ﾝ濃度に変化なし 

2,500[T]  

55 コモンマ
ーモセッ
ト 雌 雄
5-6 

離乳直後
～65 週間
強制経口
投与 

0、 100、 500、
2,500 

雄：精巣、精子、血清ﾃｽﾄｽﾃﾛﾝ等
への影響なし 
雌：卵巣重量増加･大型黄体
(500-)、血清ｴｽﾄﾗｼﾞｵｰﾙ増加（500）

2,500  

亜：亜急性毒性試験、慢：慢性毒性及び発がん性試験、神：神経毒性試験、免：免疫毒性試験、生：生

殖・発生毒性試験 
[A]：著者、[E]：US EPA/IRIS、[M]：厚生労働省、[T]：ATSDR、[U]：EU-RAR、[W]：WHO、 
無印：本報告 
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要  約  

 
清涼飲料水の規格基準改正に係る化学物質として、硝酸性窒素及び亜硝酸性窒素、

亜硝酸性窒素の食品健康影響について調査した。調査した試験成績は、急性毒性試験

（マウス、ラット、ウサギ）、亜急性毒性試験（マウス、ラット、イヌ、ブタ）、慢

性毒性試験及び発がん性試験（マウス、ラット）、神経毒性試験（ラット）、生殖・

発生毒性試験（マウス、ラット、モルモット、ウサギ、ヒツジ）、遺伝毒性試験等で

ある。 
ヒト、特に乳幼児において、飲料水を介した硝酸塩曝露とメトヘモグロビン

（MetHb）症との関連が報告されており、動物でも曝露による MetHb 濃度増加が観

察されている。非発がん毒性としては、ヒトで心血管系や副腎への影響、糖尿病との

関連、母親の妊娠中の曝露による生殖への影響や子供の中枢神経系の先天奇形、腫瘍

との関連を示唆した疫学研究があり、動物実験では甲状腺、副腎、心臓への影響が報

告されている。 
硝酸塩、亜硝酸塩は体内で発がん物質の N-ニトロソ化合物を生じ得ることが知られ

ており、多くの N-ニトロソ化合物には発がん性があることから、硝酸塩、亜硝酸塩の

ヒトに対する発がん性（とくに胃癌の誘発）が懸念される。 
遺伝毒性については、硝酸塩は in vitro 遺伝毒性試験のほとんどで陰性であり、in 

vivo 遺伝毒性試験では陽性と陰性の結果が混交している。一方、亜硝酸塩は、in vitro、
in vivo のいずれの遺伝毒性試験でも陽性と陰性が混交しており、遺伝毒性がないと

は判断できないと考えられる。 
以上の結果を踏まえると、硝酸性窒素については耐容一日摂取量（TDI）を、亜硝

酸性窒素については、非発がん影響について TDI を、発がん影響についてはユニット

リスクを試算することが適切であると考えられる。 
硝酸性窒素を含む水で調整した人工乳を摂取した乳児において、硝酸性窒素濃度が

10 ppm 以下では MetHb 症の報告はないとのレビューに基づき、1 ヶ月児の人工乳哺

乳量及び 1 ヶ月児の体重を仮定すると NOAEL は 1.7 mg/kg 体重/日と算出される。

これは最も感受性の高い乳児のものであるため不確実係数を適用せず、硝酸性窒素の

TDI を 1.7 mg/kg 体重/日と試算した。 
亜硝酸性塩の非発がん影響について、ラット 2 年間飲水投与試験における心肺への

影響、MetHb 濃度増加に基づく NOAEL 100 mg/L（亜硝酸性窒素として 2 mg/kg 体

重/日）に不確実係数 100（種差：10、個人差：10）を適用し、亜硝酸性窒素の TDI
を 0.02 mg/kg 体重/日と試算した。また発がん性について、雌マウス 2 年間飲水投与

試験における前胃扁平上皮細胞の乳頭腫及び癌の発生頻度の用量－反応データに基づ

き、ベンチマークドース法で多段階発がんモデルを用いて BMDL10（137.9 mg/kg 体

重/日）を求め、この点から直線外挿法により亜硝酸ナトリウムの発がんユニットリス

ク（体重 1 kg あたり亜硝酸ナトリウム 1 mg/日の用量で生涯にわたり経口曝露した時

にこの曝露に関係してがんが生じるリスク）を試算したところ、7.3×10-4/(mg/kg 体

重/日)となった。 
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Ⅰ．調査対象物質の概要  

１．用途 

水中に含まれる硝酸イオン中の窒素と亜硝酸イオン中の窒素の合計量であり、窒

素肥料、腐敗した動植物、家庭排水、下水等に由来する。これらに含まれる窒素化

合物は、水や土壌中で化学的・微生物学的に酸化及び還元を受け、アンモニア性窒

素、硝酸性窒素、亜硝酸性窒素等になる（参照 1）。 
 
２．一般名 

硝酸性窒素及び亜硝酸性窒素（硝酸イオン及び亜硝酸イオンの量をこれらイオン

に含まれる窒素の量で表したもの）（参照 1）。 
 
３．化学名 

 IUPAC 
和名：硝酸性窒素及び亜硝酸性窒素 

英名：nitrate／nitrite 
 CAS No. ： 14797-55-8（硝酸イオン）、14797-65-0（亜硝酸イオン） 
 
４．分子式 

NO3-／NO2- 
 
５．分子量 

62.00／46.00 
 
６．構造式 

  データなし 
 
７．物理化学的性状 

  物理的性状：データなし 
  融点（℃）：データなし 

沸点（℃）：データなし 
  比重（水=1）：データなし 
  水への溶解性：水に易溶 
  水オクタノール分配係数（log Pow）：0.21／0.06（SRC Kow Win） 
  蒸気圧（kPa(20℃)）：データなし 
 
 
８．現行規制等 

（１）法令の規制値等 

  水質基準値（mg/L）：硝酸態窒素及び亜硝酸態窒素； 10 
水質管理目標値（mg/L）：亜硝酸態窒素； 0.05（暫定） 
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環境基準値（mg/L）：硝酸性窒素及び亜硝酸性窒素; 10 
要監視項目指針値（mg/L）：なし 
その他基準： 
給水装置の構造及び材質の基準（mg/L）；硝酸態窒素及び亜硝酸態窒素；1.0 
労働安全衛生法；作業環境評価基準 なし 
食品衛生法（mg/L）；硝酸性窒素及び亜硝酸性窒素；10（MW、清涼飲料水） 

 
（２）諸外国等の水質基準値又はガイドライン値 

  WHO（mg/L）（第 3 版）： Nitrate；50（急性） 
                Nitrite；3（急性）、0.2（慢性） 
  EU（mg/L）： Nitrate；50 
          Nitrite；0.51 (ex water treatment works) 

US EPA（mg/L）： Nitrate；10（窒素で測定。Maximum Contaminant Level） 
          Nitrite；1（窒素で測定。Maximum Contaminant Level） 
欧州大気質ガイドライン（参照 2）：指針値 なし 
その他基準：Codex Standard for Natural Mineral Waters（mg/L）； 

Nitrate； 50（Nitrate として計算） 
Nitrite；0.1（Nitrite として計算） 
 

 

                                            
1 Nitrate 濃度(mg/L)/50 + nitrite 濃度(mg/L)/3 ≦ 1を満たすこと 
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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／IRIS のリスト、JECFA の評価レポート、

IARC のモノグラフ（draft）等を基に、毒性に関する主な科学的知見を整理した（参

照 3～13）。 
 
１．毒性に関する科学的知見 

（１）体内動態 

 ① 吸収 

摂取された硝酸塩は、上部小腸から容易かつ完全に吸収される。亜硝酸塩は、お

そらく胃と上部小腸の両方から直接吸収される。摂取された亜硝酸塩の一部は、吸

収される前に胃の内容物と反応する（参照 6）。最近、健康なボランティア 9 人を

用いて行われた非盲検 3 期クロスオーバー試験において、経口投与された硝酸ナト

リウム（0.06、0.12 mmol/mmol Hb）の生物学的利用率は各 95、98％であったと

報告されている（参照 14）。 
 
 ② 分布 

硝酸塩、亜硝酸塩は組織全体に素早く分配される（参照 6、12）。硝酸塩は体液

（尿、唾液、胃液、汗、回腸液）に分布する（参照 15）。Cortas と Wakid(1991)
による、ヒト（5 人）に硝酸ナトリウム（470 μmol/kg 体重）を経口摂取させた試

験では、投与後に血漿、赤血球、唾液、尿中の硝酸塩が増加した（参照 16）。硝酸

塩の輸送機構はヨウ化物、チオシアネートと共通である（参照 9）。摂取された硝

酸塩の約25%が唾液中に排出され、口内細菌の作用により一部（WHOは20%、IARC
及び EPA は約 5%（参照 17）、JECFA は健康人が 5～7%で最高 20%（参照 9）と

している）が唾液中で亜硝酸塩に還元される。その後飲み込まれた硝酸塩と亜硝酸

塩は、再度胃の中に入る。ヒトの消化管の他の部分でも細菌による硝酸塩の還元が

起こる可能性があるが、通常、胃では起こらない（参照 6）。ただし、胃内の pH
が 5 以上だと細菌が生育可能なため、消化管内の pH が一般的に高い乳幼児（特に

0～3 ヶ月齢）等は硝酸塩による有害影響の高感受性集団である（参照 11）。Colbers
ら（1995）は、粉ミルクを飲料水で溶かした人工乳を摂取している乳児、塩酸の分

泌が普通の人よりも弱い患者、制酸剤を使用している患者のような胃液酸度の低い

人で硝酸塩の還元が起こる可能性を報告している（参照 18）。胃内 pH が 1～7 で

ある健康人で、pH と細菌のコロニー化、胃内の亜硝酸塩濃度の間には、直接的な

相関関係が観察され（参照 19、20）、胃腸疾患および塩酸欠乏症の人の一部には、

高い亜硝酸塩濃度（6 mg/L）が見られた（参照 21、22、23）。ラットでは、硝酸

塩の唾液中への活発な排出および還元は実際にはほとんど起こらない（参照 24）。

ラットでの硝酸塩還元の総量は、おそらくヒトよりも少ないと考えられる（参照 6）。 
亜硝酸塩は、胎盤を通過し、胎仔のメトヘモグロビン血症を引き起こすことがラ

ットで示されている（参照 6）。授乳を介した影響については、出生後から亜硝酸

塩を飲水投与され、メトヘモグロビン（MetHb）濃度が高い母ラットに授乳されて

いる児ラットの MetHb 濃度は増加していなかったとの報告（参照 25）、授乳中の
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女性ボランティアから食後 1時間後に採取した唾液中の硝酸塩濃度は 0.2～0.5 mM
と比較的高かったが、母乳中の濃度は平均 0.023 mM で、血漿中濃度より低かった

との報告（参照 26）等がある。 
 
 ③ 代謝 

吸収された亜硝酸塩は、血液中で速やかに酸化されて硝酸塩になる。血流中の亜

硝酸塩はヘモグロビン（Hb）の MetHb への酸化に関与する（参照 6）。すなわち、

ヘム基の Fe2+は Fe3+に酸化され、残存する亜硝酸塩がこの酸化されたヘム基と強固

に結合する。Fe3+の形態は酸素との結合力が強いため、酸素の輸送に弊害が生じる

（参照 13、27）。酸素輸送の減少は MetHb 濃度が正常な Hb 濃度の 10％以上にな

ると生じ、この MetHb 血症の状態はチアノーゼを引き起こす（参照 7、8、28）。

ヒトの正常な MetHb 濃度は生後 3 ヶ月未満の乳児で 3％未満、それ以外では 2％未

満である（参照 7、8、28）。MetHb の半減期は成熟ラットで約 90 時間との報告

がある（参照 25）。 
亜硝酸塩は、胃の内部でニトロソ化合物の前駆物質（たとえば、食物中の第二級

アミン、第三級アミン、アミド）と反応して、N-ニトロソ化合物を生成することが

ある。そのような内因性のニトロソ化は、動物と同様にヒトの胃液でも起こること

が in vivo、in vitro の両方で示されており、ほとんどは pH が高く、亜硝酸塩とニ

トロソ化合物の前駆物質が同時に存在するときに起こる（参照 7、8、29）。最近、

亜硝酸ナトリウム（1.0、2.0 g/L）あるいは硝酸ナトリウム（12 g/L）を含む水を 7
日間飲水させたマウスの糞便中への総 N-ニトロソ化合物の排泄量は、硝酸塩では変

化が見られなかったが亜硝酸塩では両用量群で有意に増加したこと（参照 30）、亜

硝酸塩は薬剤と反応して N-ニトロソ化合物を生成すること（参照 31）等が報告さ

れている。 
 
 ④ 排泄 

摂取された硝酸塩の大部分は、最終的に硝酸塩、アンモニアまたは尿素として尿

中に排泄され、糞便中への排泄はごくわずかである。亜硝酸塩はほとんど排泄され

ない（参照 28、32、33）。Cortas と Wakid（1991）（参照 16）は、硝酸ナトリ

ウムの経口投与後の硝酸塩のクリアランス速度は平均 25.8 mL/分であり、尿中の硝

酸塩／クレアチニン比が投与後に 25～70 倍まで増加したことから硝酸塩は主に尿

細管から排泄されると思われることを報告し、Wagner ら（1983）（参照 34）は健

康な若者（12 人）に 15N 標識硝酸塩を経口摂取させた場合、48 時間以内に尿中に

約 60%が硝酸イオンとして、3％がアンモニアあるいは尿素として排泄され、便へ

の排泄は 0.1%未満であったことを報告している。経口投与後の硝酸塩の体内半減期

は約 5 時間との報告がある（参照 34）が、血中への吸収は同時に摂取する食品や曝

露経路に左右され、高用量投与では尿中排泄率が高くなる可能性があるので、硝酸

塩と亜硝酸塩の生理学的な半減期は 3～8 時間と推測される（参照 15）。亜硝酸塩

は投与後速やかに血中から消失し、半減期は約 30 分と報告されている（参照 10）。 
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 ＜体内動態に関するその他の知見；参考データ＞ 

 硝酸塩および亜硝酸塩の内因性合成 

低濃度の硝酸塩および亜硝酸塩の摂取後に、過剰な硝酸塩の排泄がしばしば観察

されるが、これは体内で合成された硝酸塩に由来し、一般的な健康人では平均 1 
mmol/日（硝酸塩 62 mg/日、硝酸性窒素 14 mg/日に相当）が毎日、生合成される。

硝酸塩生合成の主要な経路では、まずマクロファージ（や細胞）によりアルギニン

が一酸化窒素（NO）およびシトルリンに転化され、次に NO が酸化されて三酸化

二窒素（N2O3）に変わり、この N2O3が水と反応して亜硝酸塩になる。亜硝酸塩は

Hb と反応して速やかに酸化されて硝酸塩に変わる。なお、pH が中性の条件下では、

これらの過程において、おそらく N2O3 との反応によりアミンがニトロソ化され得

る（参照 6）。Speijers ら（1989）（参照 28）が提唱するニトロソ化経路を図 1
に示す。また、一定の生理的条件下（低酸素症等）において、亜硝酸塩から NO へ

の逆方向の転換が起こり得る（参照 12）。 
ヒトでは、ボランティア（2 人）に[15N]アルギニンを投与した結果、両名で尿中

の硝酸塩に 15N が取り込まれたことから、アルギニン-NO 経路の存在が確認されて

いる（参照 35）。胃腸感染症は細網内皮系の活性化を介して硝酸塩の生合成を増加

させることが指摘されている（参照 6）。 
 
  H+       X－ 

HO－N=O  H2O－N=O +  H2O ＋ N=O +   X－N=O 
 

X－ が NO2
－ の時 NO2

－ ＋ N=O +  N2O3 
   N2O3 ＋ R2NH  R2NNO ＋ HNO2 
 
       H+ 
 
    R2NH2 + 
 
      slow 
RR’NH ＋ NO(H2O) +   RR’NNO ＋ H3O + 
 

H3O + 
    （R＝alkyl,  R’＝Ar, RCO, H2NCO etc.） 
RR’NH2 + 

図 1 ニトロソ化経路（Speijers ら（1989）（参照 28）より） 

 
 
（２）実験動物等への影響 

 ① 急性毒性試験 

実験動物に対する硝酸塩の急性経口毒性は低～中程度である。マウス、ラットお

よびウサギでは、硝酸ナトリウムとしての LD50が 1,600～9,000 mg/kg 体重と報告

されている（参照 6）。また、げっ歯類における硝酸イオンの LD50は 1,200～6,600 
mg/kg 体重との報告がある（参照 15）。反芻動物は、第一胃における硝酸塩の還元

率が高いため硝酸塩の影響に対する感受性が高く、ウシでの硝酸ナトリウムとして
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の LD50は 450 mg/kg 体重である。 

亜硝酸塩は硝酸塩よりも毒性が強い。マウスおよびラットで、亜硝酸ナトリウム

としての LD50は 85～220 mg/kg 体重と報告されている（参照 8、28）。また、げ

っ歯類における亜硝酸イオンの LD50は 57～157 mg/kg 体重との報告がある（参照

15）。 

 
 
 ② 亜急性毒性試験 

 a. 14 週間亜急性毒性試験（マウス） 

   B6C3F1系マウス（雌雄、各投与群 10 匹）における亜硝酸ナトリウム（NaNO2；

0、375、750、1,500、3,000、5,000 ppm：雄 0、90、190、345、750、990 mg/kg
体重/日、雌 0、120、240、445、840、1,230 mg/kg 体重/日）の 14 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 1 に示す。 
   体重減少は 5,000 ppm 投与群の雄で、飲水量の減少は 1,500 ppm 以上投与群

の雄で見られた。3,000 ppm 以上投与群では雄で脾臓の相対重量増加が、雌で心

臓、腎臓、肝臓、脾臓の絶対・相対重量増加が見られた。5,000 ppm 投与群の雌

雄で前胃の扁平上皮細胞過形成の発生頻度が増加した。脾臓での髄外造血が

1,500 ppm 以上投与群の雌及び 3,000 ppm 以上投与群の雄で多く見られた（参照

36）。 
   以上より、この報告では NOAEL を 750 ppm（240 mg/kg 体重/日）と推定し

た。 
 

表 1 マウス 14 週間亜急性毒性試験 

物質 投与群 雄 雌 

5,000 ppm 
(雄；990 mg/kg 体重/日、
雌；1,230 mg/kg 体重/日) 

体重減少、飲水量減少 
脾臓相対重量増加 
前胃の扁平上皮細胞過形
成の頻度増加 
脾臓での髄外造血増加 

心臓・腎臓・肝臓・脾臓の
絶対・相対重量増加 
前胃の扁平上皮細胞過形成
の頻度増加 
脾臓での髄外造血増加 

3,000 ppm 
(雄；750 mg/kg 体重/日、
雌；840 mg/kg 体重/日) 

飲水量減少 
脾臓相対重量増加 
脾臓での髄外造血増加 

心臓・腎臓・肝臓・脾臓の
絶対・相対重量増加 
脾臓での髄外造血増加 

1,500 ppm 
(雄；345 mg/kg 体重/日、
雌；445 mg/kg 体重/日) 

飲水量減少 脾臓での髄外造血増加 

NaNO2 

750 ppm 
(雄；190 mg/kg 体重/日、
雌；240 mg/kg 体重/日) 
以下 

― ― 

 

 b. 1 週間亜急性毒性試験（ラット） 

  ラット（雌、各投与群 4～8 匹）に硝酸カリウム（KNO3；飼料中濃度 0.5、1.0、
2.5%）を 1 週間混餌投与（飼料は細かな粒に挽いたトウモロコシと大豆の油かす。

ヨウ素（I）含有量 135 ppm）した後、131I を静脈注射して甲状腺による取り込み
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を調べたところ、全投与群で用量依存的にヨウ素の取り込みが抑制された（参照

37）。 
  また著者らはこの試験においてヒツジ（5～6 匹）も対象とし、硝酸カリウム（飼

料中濃度 1.5％。飼料はトウモロコシの穂軸 58%、トウモロコシ 24％、大豆の油

かす 8％、糖蜜 7％、ミネラル 2％、尿素 1％）を混餌投与し（投与期間不詳）、
131Iを静脈注射した 6日後の血清中の総 131I濃度は対照群 93,170単位/分/100 mL
血清に対し投与群 59,580 単位/分/100 mL 血清、血清タンパク質と結合した 131I
（PB131I）濃度は対照群 83,510 単位/分/100 mL 血清に対し投与群 53,950 単位/
分/100 mL 血清であった。血中 MetHb 量は投与による影響が見られなかった。

また血中 NO3平均濃度は対照群 0.80 mg/100 mL に対し投与群 1.93 mg/100 mL
であり、著者らは、ある程度の硝酸塩が第一胃を未変化体で通過し、正常な甲状

腺機能を阻害すると考えられるとした（参照 37）。 
 

 c. 4 週間亜急性毒性試験（ラット） 

   Wistar 系ラット（各投与群 10 匹）における硝酸カリウム（飼料中濃度 0、3％）

の 4 週間混餌投与試験が行われ、甲状腺への影響が調べられた。 
   曝露群では甲状腺重量の増加、甲状腺ペルオキシダーゼ活性の低下、血中の総

チロキシン（T4）濃度及びトリヨードチロニン（T3）濃度の減少、血中の甲状腺

刺激ホルモン（TSH）濃度の増加、尿中へのヨウ素排泄量の僅かな増加が見られ

た（参照 38）。 
 

 d. 6 週間亜急性毒性試験（ラット） 

Fischer344（F344）系ラット（雌雄、各投与群 10 匹）における硝酸ナトリウ

ム（NaNO3；飼料中濃度 0、1.25、2.5、5、10、20%：0、625、1,250、2,500、
5,000、10,000 mg/kg 体重/日 JECFA 換算（参照 7））の 6 週間混餌投与試験、

あるいは亜硝酸ナトリウム（水中濃度 0、0.06、0.125、0.25、0.5、1％：0、60、
125、250、500、1,000 mg/kg 体重/日 JECFA 換算（参照 8））の 6 週間飲水

投与試験が行われた。各投与群で認められた毒性所見を表 2 に示す。 
試験期間中の死亡が、硝酸ナトリウムについては 20％投与群の全ての雌及び雄

7 匹、亜硝酸ナトリウムについては 0.5％投与群の雌雄各 1 匹及び 1％投与群の雌

4 匹でみられた。また硝酸ナトリウム 10％投与群の雌及び 20％投与群の雄、亜

硝酸ナトリウム 1％投与群で体重増加抑制（対照群に比べて 10％以上）が見られ

た。剖検では 10％、20％硝酸ナトリウム投与群及び 0.5％、1％亜硝酸ナトリウ

ム投与群において MetHb 血症による血液及び脾臓の色の変化が観察された。以

上より、著者らは最大耐容量を、硝酸ナトリウムについては飼料中濃度 5％、亜

硝酸ナトリウムについては飲料水中濃度 0.25％としている（参照 39）。 
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表 2 ラット 6週間亜急性毒性試験 

物質 投与群 雄 雌 

20％ 
(10,000 mg/kg 体重/日) 

7/10 匹死亡、体重増加抑制 
MetHb 血症による血液・脾臓
の色の変化 

全頭死亡 
MetHb 血症による血液・脾臓の
色の変化 

10％ 
(5,000 mg/kg 体重/日) 

MetHb 血症による血液・脾臓
の色の変化 

体重増加抑制 
MetHb 血症による血液・脾臓の
色の変化 

NaNO3 

5％ 
(2,500 mg/kg 体重/日) 

― ― 

1％ 
(1,000 mg/kg 体重/日) 

体重増加抑制 
MetHb 血症による血液・脾臓
の色の変化 

4/10 匹死亡、体重増加抑制 
MetHb 血症による血液・脾臓の
色の変化 

0.5％ 
(500 mg/kg 体重/日) 

1/10 匹死亡 
MetHb 血症による血液・脾臓
の色の変化 

1/10 匹死亡 
MetHb 血症による血液・脾臓の
色の変化 

NaNO2 

0.25％ 
(250 mg/kg 体重/日) 

― ― 

 

 e. 13 週間亜急性毒性試験（ラット） 

Wistar 系ラット（雌雄、各投与群 10 匹）における亜硝酸カリウム（KNO2；0、
100、300、1,000、3,000 mg/L：雄 0、8.9、24.6、77.5、199.2 mg/kg 体重/日、

雌 0、10.9、31.1、114.4、241.7 mg/kg 体重/日 著者らによる換算）の 13 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 3 に示す。 
全投与群に用量依存的な副腎球状帯の肥大が観察された（有意差は雄 300 mg/L

以上投与群、雌 1,000 mg/L 以上投与群のみ）。血中 MetHb 濃度の増加が最高用

量投与群の雌雄で有意に（p<0.05）見られた。一方、血中 Hb 濃度は 1,000 mg/L
投与群の雌雄及び 3,000 mg/L 投与群の雄で有意に減少し、赤血球数は 1,000 
mg/L 投与群の雌及び 3,000 mg/L 投与群の雌雄で有意に減少した。また、3,000 
mg/L 投与群の雄では腎臓及び脳の、雌では腎臓及び脾臓の相対重量増加が見ら

れた。以上より著者らは、無作用量（NOEL）を亜硝酸カリウムとして< 100 mg/L
（< 10 mg/kg 体重/日相当）と結論している（参照 40）。 

WHO（参照 41）は、有意な副腎球状帯の肥大に基づき、この試験における

NOEL を亜硝酸カリウムとして 100 mg/L（亜硝酸イオンに換算して 5.4 mg/kg
体重/日）と結論した。 
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表 3 ラット 13 週間亜急性毒性試験 

物質 投与群 雄 雌 

3,000 mg/L 
(雄；199.2 mg/kg 体重/日、
雌；241.7 mg/kg 体重/日) 

副腎球状帯の肥大 
血中 MetHb 濃度増加、血中
Hb 濃度減少、赤血球数減少 
腎臓・脳の相対重量増加 

副腎球状帯の肥大 
血中 MetHb 濃度増加、赤血球数減少
腎臓・脾臓の相対重量増加 

1,000 mg/L 
(雄；77.5 mg/kg 体重/日、
雌；114.4 mg/kg 体重/日) 

副腎球状帯の肥大 
血中 Hb 濃度減少 

副腎球状帯の肥大 
血中 Hb 濃度減少、赤血球数減少 

300 mg/L 
(雄；24.6 mg/kg 体重/日、
雌；31.1 mg/kg 体重/日) 

副腎球状帯の肥大 ― 

KNO2 

100 mg/L 
(雄；8.9 mg/kg 体重/日、
雌；10.9 mg/kg 体重/日) 

― ― 

 
 
  f. 13 週間亜急性毒性試験（ラット） 

Wistar 系ラット（雌雄、各投与群 10 匹）における亜硝酸カリウム（0、12.5、
25、50、100、3,000 mg/L）、あるいは亜硝酸ナトリウム（81、2,432 mg/L；亜

硝酸カリウムの高用量 2 群と等モル）の 13 週間飲水投与試験が行われた（体重

当たり用量への換算に関する記載なし）。各投与群で認められた毒性所見を表 4
に示す。 
亜硝酸カリウム投与群に副腎球状帯の肥大が確認され、亜硝酸ナトリウム投与

群でも肥大を示した。3,000 mg/L の亜硝酸カリウムを投与された雌雄ラットで血

中 MetHb 濃度が有意に（p<0.05）増加し、雌では血中 Hb 濃度も有意に増加し

た。2,432 mg/L の亜硝酸ナトリウムを投与された雌ラットでは血中 MetHb 濃度

の増加、赤血球数減少が有意に（p<0.05）見られた。また、これらの 3 投与群で

は腎臓相対重量の有意な増加が観察された。副腎球状帯の肥大は 3,000 mg/L の

亜硝酸カリウムを投与された雌雄ラット及び 2,432 mg/L の亜硝酸ナトリウムを

投与された雄ラットで有意に（p<0.05）見られ、100 mg/L の亜硝酸カリウム投

与群雌雄及び 2,432 mg/L の亜硝酸ナトリウム投与群雌で有意差はないが増加傾

向が観察された。以上より著者らは、副腎球状帯の肥大が 100 mg/L の亜硝酸カ

リウム投与群から見られていることに基づき、亜硝酸カリウムの NOAEL を 50 
mg/L（亜硝酸カリウムとして約 5 mg/kg/体重/日相当）とした（参照 42）。 
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表 4 ラット 13 週間亜急性毒性試験 

物質 投与群 雄 雌 

3,000 mg/L 副腎球状帯の肥大 
血中 MetHb 濃度増加 
腎臓の相対重量増加 

副腎球状帯の肥大 
血中 MetHb 濃度増加、血中 Hb 濃
度増加 
腎臓の相対重量増加 

100 mg/L 副腎球状帯の肥大傾向 副腎球状帯の肥大傾向 

KNO2 

12.5～50 mg/L ― ― 
2,432 mg/L 副腎球状帯の肥大 血中 MetHb 濃度増加、赤血球数減

少 
腎臓の相対重量増加 
副腎球状帯の肥大傾向 

NaNO2 

81 mg/L ― ― 
 

g. 28～90 日間亜急性毒性試験（ラット） 

Wistar 系ラット（雄、各投与群 5～10 匹）における塩化カリウム 36 mM（3,064 
mg/L；対照群）、亜硝酸カリウムあるいは硝酸カリウムの 28～90 日間飲水投与

試験が行われた。亜硝酸カリウムについては 3.6、12、36 mM（3,064 mg/L）を

90 日間あるいは 36 mM を 28、56 日間投与する群の他、36 mM を 90 日間投与

後 30 あるいは 60 日間の回復期間を設ける群を設定した。硝酸カリウムは 36 mM
を 90 日間投与した。各投与群で認められた毒性所見を表 5 に示す。 
高用量の亜硝酸カリウムを 28、56 日間投与した群で血中 Hb 濃度の統計学的

に有意な減少が見られたが、90 日間投与群及びその後の回復期間には見られなか

った。高用量の亜硝酸カリウム投与群では MetHb 濃度の統計学的に有意な増加

も見られた（28 日間投与）が、投与期間の経過と共に減少した。中用量以上の亜

硝酸カリウム投与群で副腎球状帯の最小限～僅かな肥大が見られ、高用量投与群

では 90 日間投与後 30 日目まで僅かな肥大が依然として見られた（副腎球状帯の

表面積はほぼ同じ）が、投与後 60 日目には対照群と有意差が見られなかった。

硝酸カリウムについては MetHb 濃度、副腎ともに曝露による影響は見られなか

った（参照 43）。 
 

表 5 ラット 30～90 日間亜急性毒性試験 

物質 投与群 雄 

36 mM 血中 Hb 濃度減少（28 日間、56 日間） 
血中 MetHb 濃度増加（28 日間） 
副腎球状帯の僅かな肥大（28 日間、56 日間、90 日間、90 日間投与後
30 日目） 

12 mM 副腎球状帯の僅かな肥大 

KNO2 

3.6 mM ― 
KNO3 36 mM ― 

 
  h. 14 週間亜急性毒性試験（ラット） 

   F344/N 系ラット（雌雄、各投与群 10 匹）における亜硝酸ナトリウム（0、375、
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750、1,500、3,000、5,000 ppm：雄 0、30、55、115、200、310 mg/kg 体重/
日、雌 0、40、80、130、225、345 mg/kg 体重/日）の 14 週間飲水投与試験が行

われた。また、別のラット（雌雄、各投与群 15 匹）における同じ用量設定での

亜硝酸ナトリウムの 70 あるいは 71 日間飲水投与試験が行われ、臨床病理学検査

が行われた。各投与群で認められた毒性所見を表 6 に示す。 
14 週間 3,000 ppm 以上投与群の雄及び 5,000 ppm 投与群の雌で体重減少が見

られた。飲水量は 5,000 ppm 投与群の雄及び 3,000 ppm 以上投与群の雌で減少

した。3,000 ppm 以上投与群の雌雄で網状赤血球数が増加し、前駆体を含む赤血

球系の数は5,000 ppm投与群の雌雄で19日目に減少し、14週に増加した。MetHb
濃度は 14 週間継続して全投与群で増加していた。3,000 ppm 以上投与群の雌雄

で腎臓、脾臓の相対重量増加が見られた。骨髄における造血機能が投与群で亢進

した。5,000 ppm 投与群の雌雄で前胃の扁平上皮細胞過形成の発生頻度が増加し

た。臨床所見としては眼の変色（茶色）、口・舌・耳・肢のチアノーゼが 3,000 ppm
以上投与群の雄及び 1,500 ppm 以上投与群の雌で見られた（参照 36）。 
なお JECFA（参照 10）は、5％以下の MetHb 生成は有害とは考えられないと

して NOAEL 選定のエンドポイントに用いていない。 
この報告において NTP TR（参照 36）の記載データを用いて MetHb 濃度の

Hb 濃度に占める割合を計算したところ、3,000 ppm 以上投与群の雌、5,000 ppm
投与群の雄で 5％以上の MetHb 濃度が算出された。この推定と JECFA（参照 10）
の考え方、及び腎臓・脾臓の相対重量増加に基づき、この報告では NOAEL を

1,500 ppm（130 mg/kg 体重/日）と推定した。 
 

表 6 ラット 14 週間亜急性毒性試験 

物質 投与群 雄 雌 

5,000 ppm 
(雄；310 mg/kg 体重/日、 
雌；345 mg/kg 体重/日) 

体重減少、飲水量減少 
網状赤血球数増加、MetHb 増加
腎臓・脾臓の相対重量増加 
前胃の扁平上皮細胞過形成の頻
度増加 
眼の変色、チアノーゼ 

体重減少、飲水量減少 
網状赤血球数増加、MetHb 増
加 
腎臓・脾臓の相対重量増加 
前胃の扁平上皮細胞過形成の
頻度増加 
眼の変色、チアノーゼ 

3,000 ppm 
(雄；200 mg/kg 体重/日、 
雌；225 mg/kg 体重/日) 

体重減少 
網状赤血球数増加、MetHb 増加
腎臓・脾臓の相対重量増加 
眼の変色、チアノーゼ 

飲水量減少 
網状赤血球数増加、MetHb 増
加 
腎臓・脾臓の相対重量増加 
眼の変色、チアノーゼ 

1,500 ppm 
(雄；115 mg/kg 体重/日、 
雌；130 mg/kg 体重/日) 

MetHb 増加 MetHb 増加 
眼の変色、チアノーゼ 

750 ppm 
(雄；55 mg/kg 体重/日、 
雌；80 mg/kg 体重/日) 

MetHb 増加 MetHb 増加 

NaNO2 

375 ppm 
(雄；30 mg/kg 体重/日、 
雌；40 mg/kg 体重/日) 

MetHb 増加 MetHb 増加 
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  i. 6 ヶ月間亜急性毒性試験（ラット） 

   Wistar 系ラット（雄、各投与群 10～12 匹）の咽喉粘膜に 6 ヶ月間、水（週 2
回）をブラシで投与（Ⅶ群：対照群として使用）、あるいは 0.1 N の塩酸を週 3
回（Ⅰ群）又は週 2 回（Ⅱ群）ブラシで投与、あるいは硝酸ナトリウム（400 mg/300 
mL：1,333 mg/L 本報告換算）を飲水投与しながら 0.1 N の塩酸を咽喉粘膜に

週 3 回（Ⅴ群）又は週 2 回（Ⅵ群）ブラシで投与した。 
Ⅴ、Ⅵ群で咽喉粘膜の炎症性変化（リンパ球や肥満細胞の出現）は見られたが、

上皮の異形成、上皮内腫瘍、浸潤性癌などは見られず、粘膜の潰瘍も観察されな

かった。著者らは、今回の試験結果は胃食道部や咽喉における逆流が咽喉粘膜の

発がん因子となるとの仮説とは一致しなかった、としている（参照 44）。 
 
  j. 30 週間亜急性毒性試験（ラット） 

   Wistar 系ラット（雌、各投与群 9～10 匹）における硝酸ナトリウム（0、50、
100、250、500 mg/L）の 30 週間飲水投与試験が行われた。各投与群で認められ

た毒性所見を表 7 に示す。 
甲状腺による放射性ヨウ素の取り込みは 50 mg/L 投与群で低下し、250 mg/L

以上投与群で増加した。甲状腺ホルモンの内、総 T3、遊離 T4及び TSH の血中濃

度が 50、250、500 mg/L 投与群で減少し、遊離 T3の血中濃度は 250 mg/L 以上

投与群で減少した。血中総 T4濃度は 100 mg/L 投与群で増加した。甲状腺重量は

全投与群で用量依存的に増加した。甲状腺の組織変化としては小葉構造の停滞

（retention）、顕著に密集した管、濾胞過形成、肥大した核を持つ円柱状の濾胞

細胞、コロイドの消失、濾胞上皮の乳頭状陥入等が 250 mg/L 以上投与群で見ら

れた（参照 45）。 
 

表 7 ラット 30 週間亜急性毒性試験 

物質 投与群 雌 

500 mg/L 甲状腺重量増加 
甲状腺の放射性ヨウ素取り込み増加 
血中総 T3、遊離 T4、TSH、遊離 T3濃度減少 
甲状腺の組織変化 

250 mg/L 甲状腺重量増加 
甲状腺の放射性ヨウ素取り込み増加 
血中総 T3、遊離 T4、TSH、遊離 T3濃度減少 
甲状腺の組織変化 

100 mg/L 甲状腺重量増加 
血中 T4濃度増加 

NaNO3 

50 mg/L 甲状腺重量増加 
甲状腺の放射性ヨウ素取り込み低下 
血中総 T3、遊離 T4、TSH 濃度減少 
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k. 105～125 日間亜急性毒性試験（イヌ） 

   イヌ（雌 2 匹、雄 1 匹）における硝酸ナトリウム（飼料中濃度 2%：500 mg/kg
体重/日 JECFA 換算（参照 7））の 105～125 日間混餌投与試験が行われた。

投与による有害影響、血液異常は観察されなかった（参照 46）。 
 
  l. 3 週間亜急性毒性試験（ブタ） 
   ブタ（各投与群 9 匹）に硝酸カリウム（飼料中濃度 0、3％）を 5 週間混餌投与

し（飼料は小麦 36％、大麦 38％、大豆ミール 20％、ミネラル混合物（P が 35 g、
I が 10 mg）2％、ビタミン混合物 1％）、その後 1 週間、飼料に 0.8 mg/kg の I
をさらに添加して混餌投与する試験が行われた。 
投与 5 週の時点での硝酸塩曝露群の血清 T3 濃度は、硝酸塩を含まない餌を自

由に摂餌させた対照群に比べて有意に低かった（T4濃度も低下）。曝露群の血清

T3、T4濃度は投与 5 週目から 6 週目の 1 週間に対照群と同程度まで回復した（参

照 47）。 
なお WHO（参照 6）は、この試験や上述の Bloomfield ら（参照 37）の試験等

から、無機硝酸塩が甲状腺腫誘発物質（goitrogen）である可能性について触れて

いる。 
 
 ③ 慢性毒性試験及び発がん性試験 

  a. 2 年間慢性毒性／発がん性併合試験（マウス） 

   B6C3F1系マウス（雌雄、各投与群 50 匹）における亜硝酸ナトリウム（0、750、
1,500、3,000 ppm：雄 0、60、120、220 mg/kg 体重/日、雌 0、45、90、165 mg/kg
体重/日）の 2 年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

8 に示す。 
   3,000 ppm 投与群の雌で体重減少が見られた。投与群の飲水量は対照群に比べ

て一般的に少なかった。投与群雌マウスにおいて前胃の扁平上皮細胞の乳頭腫及

び癌を合わせた発生頻度の増加傾向が見られた（対照群 1/50、投与群は用量順に

各 0/50、1/50、5/50）。3,000 ppm 投与群の雄では腺胃上皮過形成の発生頻度

（10/50）が対照群（0/50）に比べて高かった（p<0.01）（参照 36）。 
   以上より、この報告では NOAEL を 1,500 ppm（120 mg/kg 体重/日）と推定

した。 
 表 8 マウス 2年間慢性毒性／発がん性併合試験 

物質 投与群 雄 雌 

3,000 ppm 
(雄；220 mg/kg 体重/日、 
雌；165 mg/kg 体重/日) 

腺胃上皮過形成の増加
（10/50） 

体重減少 
前胃扁平上皮細胞の乳頭腫及び
癌の増加傾向（5/50） 

1,500 ppm 
(雄；120 mg/kg 体重/日、 
雌；90 mg/kg 体重/日) 

腺胃上皮過形成（2/10） 前胃扁平上皮細胞の乳頭腫及び
癌（1/50） 

NaNO2 

750 ppm 
(雄；60 mg/kg 体重/日、 
雌；45 mg/kg 体重/日) 

― ― 
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  b. 18 ヶ月間慢性毒性／発がん性併合試験（マウス） 

   NMRI 系マウス（雌、各投与群 100 匹）における硝酸塩（0（対照群；飲料水

中硝酸濃度 3 mg/L、飼料中の総 N 量 3.55％）、100、1,000 mg/L：0、30、300 
mg/kg 体重/日）の 18 ヶ月間飲水投与試験が行われた。体重、肝機能（血清 ALT
（アラニンアミノトランスフェラーゼ）、総タンパク質濃度）、腎機能（血清ク

レアチニン、尿素）、血中のコレステロール及びトリアシルグリセロール濃度、

血清アンモニウム濃度、赤血球数及び Hb 値、N-グリコシル-ノイラミン酸濃度（腫

瘍マーカーとして）等を調べた。 
高用量投与群では体重減少、早期の死亡が見られたが、それ以外の影響は認め

られなかった（参照 48）。 
 

  c. 18 ヶ月間発がん性試験（マウス） 

ICR 系マウス（雌雄、対照群 20 匹、それ以外の各投与群 50 匹、8 週齢）にお

ける亜硝酸ナトリウム（0、0.125、0.25、0.5％；0、1,000、2,500、5,000 mg/L：
0、200、500、1,000 mg/kg 体重/日 JECFA 換算（参照 8））の 18 ヶ月間飲水

投与試験が行われた。 
投与群において様々な腫瘍（胸腺リンパ腫、非胸腺性のリンパ性白血病、肺の

腺腫及び癌、結合組織の良性及び悪性腫瘍等）が観察されたが、腫瘍の発生頻度、

腫瘍が発達するまでの時間に対照群と有意な差は認められなかった（参照 49）。 
 
  d. 2 年間慢性毒性／発がん性併合試験（ラット） 

F344/N 系ラット（雌雄、各投与群 50 匹）における亜硝酸ナトリウム（0、750、
1,500、3,000 ppm：雄 0、35、70、130 mg/kg 体重/日、雌 0、40、80、150 mg/kg
体重/日）の 2 年間飲水投与試験が行われた。また、別の F344/N 系ラット（雌雄、

各投与群 10 匹）における同じ用量設定での 12 ヶ月間飲水投与試験が行われ、血

中MetHbの動態等が調べられた。各投与群で認められた毒性所見を表 9に示す。 
2 年間 3,000 ppm 投与群の雌雄で体重減少、飲水量の減少が見られ、前胃上皮

の過形成が対照群に比べて多く見られた（p<0.01）。1,500 ppm 投与群雌で乳腺

の線維腺腫が有意に多く見られ（p<0.05；対照群 21/50 に対し 31/50）、750 及

び 1,500 ppm 投与群雌で多発性の乳腺線維腺腫が多く見られた（対照群 7/50、
投与群は用量順に各 13/50、13/50、5/50）が、これらは元々よく見られる腫瘍で

あり、より高用量の 3,000 ppm 投与群で増加が見られていない。1,500 ppm 以上

投与群の雌雄では単核球性白血病を発症する頻度が低かった（p<0.05。対照群、

1,500 ppm 投与群、3,000 ppm 投与群について雄；17/50、7/50、3/50、雌；15/50、
1/50、1/50）。なお、血中 MetHb 濃度については 1,500 ppm 以上の亜硝酸ナト

リウムを投与して 2 週目、3 ヶ月目に雌雄で高値（p<0.05）が見られたが、12 ヶ

月目には対照群と同レベルであった（参照 36）。 
以上より、この報告では NOAEL を 1,500 ppm（70 mg/kg 体重/日）と推定し

た。 
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 表 9 ラット 2年間慢性毒性／発がん性併合試験 

物質 投与群 雄 雌 

3,000 ppm 
(雄；130 mg/kg 体重/日、 
雌；150 mg/kg 体重/日) 

体重減少、飲水量減少 
前胃上皮過形成の増加 
単 核 球 性 白 血 病 減 少
（3/50） 

体重減少、飲水量減少 
前胃上皮過形成の増加 
多発性乳腺線維腺腫（5/50） 
単核球性白血病減少（1/50） 

1,500 ppm 
(雄；70 mg/kg 体重/日、 
雌；80 mg/kg 体重/日) 

単 核 球 性 白 血 病 減 少
（7/50） 

乳腺線維腺腫増加（31/50）、
多発性乳腺線維腺腫（13/50）
単核球性白血病減少（1/50） 

NaNO2 

750 ppm 
(雄；35 mg/kg 体重/日、 
雌；40 mg/kg 体重/日) 

単核急性白血病（12/50） 多発性乳腺線維腺腫（13/50）
単核球性白血病（10/50） 

 
 
  e. 2 年間慢性毒性／発がん性併合試験（ラット） 

   ラット（系統不明、雌雄、各投与群 20 匹）における硝酸ナトリウム（飼料中

濃度 0、0.1、1、5、10％）の 2 年間混餌投与試験が行われた。 
全体的な病理組織学的検査を実施したが、異常所見やがんの増加は見られず、

投与後に認められたのは、1%以上投与群での軽度の成長抑制のみであった。5％
以下投与群では形態変化は見られなかった（参照 46）。 

Speijers ら（参照 28）及び JECFA（参照 7）は、5%以上投与群で軽度の成長

抑制が見られたとして、この試験における NOEL を 1％（硝酸ナトリウムとして

500 mg/kg 体重/日、硝酸イオンとして 370 mg/kg 体重/日に相当）としている。 
 
  f. 2 年間発がん性試験（ラット） 

   F344 系ラット（雌雄、各投与群 50 匹、8 週齢）における硝酸ナトリウム（飼

料中濃度 0、2.5、5%：0、1,250、2,500 mg/kg 体重/日 JECFA 換算（参照 7））

の 2 年間混餌投与試験、あるいは亜硝酸ナトリウム（水中濃度 0、0.125、0.25％：

0、125、250 mg/kg 体重/日 JECFA 換算（参照 8））の 2 年間飲水投与試験が

行われ、発がん性が調べられた。 
   硝酸ナトリウム、亜硝酸ナトリウム両物質の高用量投与群雄の体重が対照群に

比べて最大で 10％近く減少し、硝酸ナトリウム高用量投与群雌の体重が 10％以

上減少した。累積死亡率は硝酸ナトリウム、亜硝酸ナトリウムとも対照群で最も

高かった。硝酸ナトリウム、亜硝酸ナトリウムの投与による発がん頻度増加は見

られず、亜硝酸ナトリウム高用量投与群雌の発がん頻度は対照群に比べて低かっ

た（p<0.05）。各臓器において最初に発がんするまでの期間にも、投与群と対照

群で有意差は見られなかった。なお、F344 系ラットは系統的に単核球性白血病

を発症しやすく対照群雌雄ラットの 27～36％に見られたが、亜硝酸ナトリウム低

用量投与群雌を除く全投与群の発生頻度は対照群に比べて低かった（p<0.05）（参

照 39）。 
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  g. 2 年間発がん性試験（ラット） 

F344 系ラット（雌雄、各投与群 24 匹、7～8 週齢）における亜硝酸ナトリウ

ム（飼料中濃度 0、2,000 ppm：0、100 mg/kg 体重/日 JECFA 換算（参照 8））

の 2 年間混餌投与試験あるいは、亜硝酸ナトリウム（水中濃度 0、2,000 ppm：0、
200 mg/kg 体重/日 JECFA 換算（参照 8））の 2 年間（週 5 回、100 mL/週）

飲水投与試験が行われた。 
亜硝酸ナトリウムを混餌投与された雌ラットで肝臓の悪性新生物（癌及び腫瘍

性結節）の発生頻度が対照群に比べて有意に高かったが、雄では有意差は見られ

なかった。混餌投与群の雌雄ラット及び飲水投与群の雌ラットにおいて、単核球

性白血病の発生頻度が対照群に比べて有意に低かった（参照 50）。 
 
  h. 2 年間慢性毒性試験（ラット） 

   ラット（雄、各投与群 8 匹、3 ヶ月齢）における亜硝酸ナトリウム（0、100、
1,000、2,000、3,000 mg/L：100 mg/L は 10 mg/kg 体重/日 JECFA 換算（参照

8）、～3,000 mg/L は約 250～350 mg/kg 著者換算）の 24 ヶ月間飲水投与試験

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。 
   死亡率、成長、総 Hb 濃度などへの影響は見られなかったが、血中 MetHb 濃

度が 1,000 mg/L 以上投与群で有意に増加した（1,000 mg/L 投与群から順に、総

Hb 量の 5％、12％、22％）。病理組織学的な変化は主に肺及び心臓で見られ、

1,000 mg/L 以上投与群の肺ではリンパ球浸潤と肺胞過膨張を伴う気管支の拡張

が重度かつ高頻度に観察された。心臓については、小さな細胞巣と線維化が一部

の動物に見られた一方、最高用量投与群では明らかな変性細胞巣を有する間質細

胞の拡散がしばしば見られ、この群の老齢ラットの冠動脈は薄くなり拡張してい

た（参照 25）。 
以上より、JECFA（参照 8）ではこの試験の NOEL を 100 mg/L（亜硝酸ナト

リウムとして 10 mg/kg 体重/日、亜硝酸イオンとして 6.7 mg/kg 体重/日相当）と

した。 
 

表 10 ラット 2年間慢性毒性試験 

物質 投与群 雄 

3,000 mg/L 
(250～350 mg/kg) 

MetHb 濃度増加（22％） 
リンパ球浸潤と肺胞過膨張を伴う気管支の拡張 
心臓における明らかな変性細胞巣を有する間質細胞
の拡散、老齢ラットの冠動脈が薄くなり拡張 

2,000 mg/L MetHb 濃度増加（12％） 
リンパ球浸潤と肺胞過膨張を伴う気管支の拡張 
心臓における小さな細胞巣と線維化 

1,000 mg/L MetHb 濃度増加（5％） 
リンパ球浸潤と肺胞過膨張を伴う気管支の拡張 
心臓における小さな細胞巣と線維化 

NaNO2 

100 mg/L 
(10 mg/kg 体重/日) 

― 
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  ＜発がん修飾作用、複合曝露による影響；参考データ＞ 

亜硝酸塩の発がんプロモーション作用について、Kuroiwa ら（参照 51）は N-
メチル-N’-ニトロ-N-ニトロソグアニジン（MNNG）でイニシエートした後、亜

硝酸ナトリウムを 32 週間飲水投与した F344 系ラット（雄）で前胃の上皮過形成

や腫瘍性病変の増加は見られないことを報告し、Okazaki ら（参照 52）は同様の

飲水投与により前胃の上皮過形成のみ有意に増加したと報告している。また、逆

流性食道炎モデル F344 系ラット（雄）を Kuroiwa ら（参照 51）と同様に亜硝

酸ナトリウムに飲水曝露させた結果、食道の過形成の増加は見られなかった（参

照 53）。なお、これらの試験において亜硝酸ナトリウムを他の影響物質と複合曝

露した結果、緑茶カテキンの複合曝露で前胃の腫瘍性病変の発生頻度及び数が有

意に増加（参照 51）、アスコルビン酸の複合曝露では前胃の過形成及び癌、腺胃

の組織変化が増加し（参照 52）、食道の過形成も増加した（参照 53）。 
また、ジエチルニトロソアミン及び 1,2-ジメチルヒドラジンを用いてイニシエ

ートした後、亜硝酸ナトリウムを 27 週間飲水投与した F344 系ラット（雄）では

肝臓、結腸の癌の発生頻度は増加しなかったが、亜硝酸ナトリウムの飲水投与を

発がん物質であるヘテロサイクリックアミンの一種である IQ の混餌投与と併用

した場合、IQ 単独投与に比べて肝臓癌や結腸腺腫、Zymbal 腺癌の発生頻度の増

加が見られ、亜硝酸ナトリウムは IQ による結腸や Zymbal 腺の発がんを促進す

ることが示唆された（参照 54）。一方、同じ著者らが SD 系ラット(雌、各投与

群 10～20 匹）に別のヘテロサイクリックアミン（PhIP）を強制経口投与しなが

ら亜硝酸ナトリウムを飲水投与した場合、PhIP 単独投与に比べて最初に乳腺腫

瘍が見られる時期が遅くなり、乳腺腫瘍の発生頻度、数、体積の減少傾向が見ら

れ、亜硝酸ナトリウムは PhIP によるラット乳腺腫瘍の発がん促進作用はないこ

とが示唆された（参照 55）。 
F344 系ラット（雄）に亜硝酸ナトリウムを 12 週間飲水投与した後、ブチルヒ

ドロキシアニソールを用いてプロモートした試験で前胃の組織変化は観察されず、

アスコルビン酸の混餌投与を併用した場合も腫瘍性の組織変化は見られなかった

ことから、in vitro では亜硝酸ナトリウムとアスコルビン酸の複合曝露により酸

化的 DNA 損傷に因る遺伝毒性が見られたものの、イニシエーション作用は認め

られなかったと報告されている（参照 56）。 
複合曝露によるその他の影響については、カテコール（混餌投与）及び亜硝酸

ナトリウム（飲水投与）に 2 週間複合曝露した F344 系ラット（雄）において、

各物質の単独投与では見られない前胃上皮過形成や粘膜の浮腫、線維化等が見ら

れ、8-ヒドロキシデオキシグアノシンの増加、免疫組織学検査におけるニトロチ

ロシン陽性の上皮細胞が観察されたことが報告されている（参照 57）。 
 
 
 ④ 神経毒性試験 

  a. 2 ヶ月間亜急性毒性試験（ラット） 
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   ラット（雄、3 ヶ月齢）の大脳皮質に電極を埋め込み、亜硝酸ナトリウム（0、
100、300、2,000 mg/L：0、10、30、200 mg/kg 体重/日 JECFA 換算（参照 8））

を 2 ヶ月間飲水投与し、投与前、投与中、及び投与終了 4 ヵ月半後に脳波検査を

実施した。 
   その結果、2,000 mg/L 投与群で脳波の増加が見られた。また全投与群で、脳波

に突発的な突出が観察された（参照 25）。 
 
 
 ⑤ 免疫毒性試験 

   なし 
 
 
 ⑥ 生殖・発生毒性試験 

 a. 14 週間亜急性毒性試験（マウス）2 

  B6C3F1系マウス（雌雄、各投与群 10 匹）における亜硝酸ナトリウム（NaNO2；

0、375、750、1,500、3,000、5,000 ppm：雄 0、90、190、345、750、990 mg/kg
体重/日、雌 0、120、240、445、840、1,230 mg/kg 体重/日）の 14 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 に示す。 
3,000 ppm 以上投与群雄で精巣の変性が見られた。5,000 ppm 投与群雄で精子

の運動性の減少が見られた。1,500 及び 5,000 ppm 投与群雌の性周期は対照群に

比べて長かった（参照 36）。 
以上より、この報告では NOAEL を 1,500 ppm（345 mg/kg 体重/日）と推定

した。 
 

表 11 マウス 14 週間亜急性毒性試験 

物質 投与群 雄 雌 

5,000 ppm 
(雄；990 mg/kg 体重/日、
雌；1,230 mg/kg 体重/日)

精巣変性、精子の運動性減少 性周期延長 

3,000 ppm 
(雄；750 mg/kg 体重/日、
雌；840 mg/kg 体重/日) 

精巣変性 ― 

1,500 ppm 
(雄；345 mg/kg 体重/日、
雌；445 mg/kg 体重/日) 

― 性周期延長 

NaNO2 

750 ppm 
(雄；190 mg/kg 体重/日、
雌；240 mg/kg 体重/日) 
以下 

― ― 

 

 

                                            
2 ②亜急性毒性試験 a.と同じ試験 
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 b. 二世代生殖発生毒性試験（マウス） 

Swiss CD-1 系マウスに亜硝酸ナトリウム（0、0.06、0.12、0.24％：0（対照群）、

約 125、260、425 mg/kg 体重/日）を飲水投与する二世代試験が RACB プロトコ

ールに基づき実施された。なお、F1世代の交配試験は 0.24％投与群、対照群につ

いてのみ実施した。各投与群で認められた毒性所見を表 12 に示す。 

0.24％の亜硝酸ナトリウムを投与された F0では飲水量が低下した（p<0.05）が、

体重の変化は見られなかった。亜硝酸ナトリウム投与による F0の生殖（同腹児数、

児動物の体重、妊娠期間）への影響は観察されなかった。0.24％投与群の F1（7
～21 日齢）の体重が減少した（p<0.05）が、死亡率や成熟した際の体重に変化は

見られなかった。 

0.24％投与群の F1では、飲水量が減少した（p<0.05）が、試験終了時の体重、

各臓器重量に対照群との差は見られなかった。亜硝酸ナトリウム投与による F1

の交配、妊娠、出産に対する影響は見られず、F2の出生数、体重、生存率に対す

る影響も認められなかった。また、F1の性周期のパターン及び長さ、精子の濃度、

運動性、生存率に対する影響も見られなかった。著者らはこの試験の生殖毒性の

NOAEL を 0.24％（425 mg/kg 体重/日）とした（参照 58）。 

また、JECFA（参照 9）はこの試験の生殖毒性の NOEL を 420 mg/kg 体重/
日としている。 

 

表 12 マウス二世代生殖発生毒性試験 

物質 投与群 F0 F1 

0.24％ 
(425 mg/kg 体重/日) 

飲水量減少 
生殖影響なし 

7～21 日齢の体重減少、飲水量減
少 
生殖影響なし 

NaNO2 

0.12％ 
(260 mg/kg 体重/日)
以下 

― ― 

 

 

  c. 14 週間亜急性毒性試験（ラット）3 

   F344/N 系ラット（雌雄、各投与群 10 匹）における亜硝酸ナトリウム（0、375、
750、1,500、3,000、5,000 ppm：雄 0、30、55、115、200、310 mg/kg 体重/
日、雌 0、40、80、130、225、345 mg/kg 体重/日）の 14 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 13 に示す。 
精子の運動性が 1,500 及び 5,000 ppm 投与群雄で減少した（参照 36）。 
JECFA（参照 10）はこの試験の NOEL を 55 mg/kg 体重/日（亜硝酸イオンと

して 37 mg/kg 体重/日）としている。 

                                            
3 ②亜急性毒性試験 h.と同じ試験 
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表 13 ラット 14 週間亜急性毒性試験 

物質 投与群 雄 雌 

5,000 ppm 
(雄；310 mg/kg 体重/日、
雌；345 mg/kg 体重/日)

精子の運動性減少 ― 

3,000 ppm 
(雄；200 mg/kg 体重/日、
雌；225 mg/kg 体重/日)

― ― 

1,500 ppm 
(雄；115 mg/kg 体重/日、
雌；130 mg/kg 体重/日)

精子の運動性減少 ― 

NaNO2 

750 ppm 
(雄；55 mg/kg 体重/日、
雌；80 mg/kg 体重/日)
以下 

― ― 

 

 

  d. 発生毒性試験（ラット） 

   Wistar 系ラット（雌、各投与群 8～12 匹）における硝酸ナトリウム（0、17.5、
50、150、450、900 mg/L）の妊娠 7～21 日の飲水投与試験が行われた。 

   全投与群で、着床後胚損失率、胎児の体重及び AGD、雄胎児（妊娠 21 日）の

血中テストステロン濃度及び精巣のテストステロン、プロゲステロン濃度に対す

る影響は見られなかった。なお、in vitro でのラット下垂体細胞、ヒトの副腎皮

質癌細胞の硝酸ナトリウムによる曝露においても、抗アンドロゲン作用は観察さ

れなかった（参照 59）。 
 
 
  e. 発生毒性試験（ラット） 

妊娠ラット（系統不明、雌、各投与群 12 匹）における亜硝酸ナトリウム（2,000、
3,000 mg/L：200、300 mg/kg 体重/日 JECFA 換算（参照 8））の授乳 21 日ま

での飲水投与試験が行われた（投与開始時期は不明）。対照群として、妊娠ラッ

ト（雌、7 匹）に亜硝酸ナトリウムを含まない水を飲水投与した群、非妊娠ラッ

トに同じ用量設定で亜硝酸ナトリウムを飲水投与した群の 2 群を用いた。各投与

群で認められた毒性所見を表 14 に示す。 
2,000 mg/L の亜硝酸ナトリウムを投与された妊娠ラットの Hb 濃度は 10.3 g%

であり、貧血が見られた。妊娠ラットは同用量の亜硝酸ナトリウムを投与された

非妊娠ラットに比べて MetHb 濃度が高く、感受性が高いことが示唆された。児

動物については、死亡率が対照群（6%）に比べて投与群で高かった（2,000 mg/L、
3,000 mg/L 投与群各 30%、53％）。出生時体重は各群で同程度であったが、投

与群では成長が遅延し、21 日齢の体重は対照群 51.5 g に対し 2,000 mg/L 投与群

で 29.5 g、3,000 mg/L 投与群で 18.5 g であった。その後、この成長の遅れは改

善し、62 日齢の平均体重は対照群 213 g、投与群では各 181 g、172 g であった。
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児動物の MetHb 濃度の高値は認められなかった（参照 25）。 
以上より、この報告では発生毒性の LOAEL を 2,000 mg/L（200 mg/kg 体重/

日）と推定した。 
 

表 14 ラット発生毒性試験 

物質 投与群 親動物（雌） 児動物 

3,000 mg/L 
(300 mg/kg 体重/日)

― 死亡率増加（53％） 
21 日齢での成長遅延 

NaNO2 

2,000 mg/L 
(200 mg/kg 体重/日)

貧血 死亡率増加（30％） 
21 日齢での成長遅延 

 
 
  f. 二世代生殖発生毒性試験（ラット） 

SD 系ラット（雌雄）における亜硝酸ナトリウム（飼料中濃度平均 246～263 
ppm：12 mg/kg 体重/日（飼料中濃度 240 ppm に対し） JECFA 換算（参照 8））

の二世代（F2が 125 週齢になるまで）にわたる混餌投与試験が行われた。 
その結果、児動物の数、出生後死亡率、寿命への影響は認められなかった。F1

及び F2世代の肝細胞癌、神経系や結合組織、腺上皮等の腫瘍の発生頻度には亜硝

酸ナトリウム投与群と対照群で差が見られなかったが、リンパ網内系の腫瘍の発

生頻度が投与群で高かった（投与群 27％、対照群 6％）（参照 60）。 
 
  g. 100～240 日間亜急性毒性試験（モルモット） 

   モルモット（雌、各投与群 3～6 匹）における硝酸カリウム（0、300、2,500、
10,000、30,000 mg/L：（硝酸性窒素として）0、12、102、507、1,130 mg/kg
体重/日）の 143～204 日間飲水投与試験、あるいは亜硝酸カリウム（0、300、1,000、
2,000、3,000、4,000、5,000、10,000 mg/L：（亜硝酸性窒素として）0、18、45、
154、182、192、244、577 mg/kg 体重/日）の 100～240 日間飲水投与試験が行

われた。なお、この試験では雄のモルモット（各群 1 匹）を雌と同じケージで飼

育した（雌と同様に飲水曝露されたと推測される）。各投与群で認められた毒性

所見を表 15 に示す。 
硝酸カリウム投与試験では、いずれの投与群でも体重増加、餌及び水の摂取へ

の影響や、生殖器の肉眼・顕微鏡的変化は認められなかった。30,000 mg/L 投与

群では生児出生数の減少（対照群 31、投与群 2）、胎児死亡率の増加（対照群 3％、

投与群 67％）等が見られ、相対的な生殖パフォーマンスが低下した（対照群を

100%として 8％）。 
亜硝酸カリウム投与試験では摂餌・摂水量への影響は見られなかったが、

10,000 mg/L 投与群で体重増加が抑制された。また高用量投与群で Hb 濃度が若

干減少し、MetHb 濃度が 10,000 mg/L 投与群で最も高かったが、Hb の 20％未

満であった。生殖に対する強い影響は 5,000 mg/L 以上投与群で認められた。こ

れらの投与群では生児は生まれず（胎児死亡率 100％）、相対的な生殖パフォー

マンスは 0％であった。組織検査では、核の凝縮・崩壊や石灰化を伴う壊死巣を
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特徴とする胎盤の変性、子宮の腔内・内膜や子宮頚部上皮へのリンパ球や好中球

の蓄積を伴う炎症性病変が特に 5,000 mg/L投与群で観察された。また著者らは、

硝酸カリウム、亜硝酸カリウムいずれの投与でも全群で妊娠が見られたことから、

雄の受精能力は阻害されないと推測した（参照 61）。 
WHO（参照 6）は、この試験における硝酸カリウムの NOEL を 10,000 mg/L

（硝酸カリウムとして 507 mg/kg 体重/日相当）と記載している。 
なお、この報告では、この試験における亜硝酸カリウムの NOAEL を 4,000 

mg/L（亜硝酸性窒素として 192 mg/kg 体重/日相当）と判断した。 
 

表 15 モルモット 100～240 日間亜急性毒性試験 

物質 投与群 親動物（雌） 胎児 

30,000 mg/L 
(硝酸性窒素として 1,130 
mg/kg 体重/日) 

― 生児出生数減少（2）、胎児死
亡率増加（67％） 

KNO3 

10,000 mg/L 
(硝酸性窒素として 507 
mg/kg 体重/日)以下 

― 大きな影響なし（生児出生数
15、胎児死亡率 6％） 

10,000 mg/L 
(亜硝酸性窒素として 577 
mg/kg 体重/日) 

体重増加抑制、MetHb 濃
度増加（＜20％Hb） 
 

全胎児死亡 

5,000 mg/L 
(亜硝酸性窒素として 244 
mg/kg 体重/日) 

胎盤の壊死性病変、子宮及
び子宮頚部の炎症性病変 

全胎児死亡 

KNO2 

4,000 mg/L 
(亜硝酸性窒素として 192 
mg/kg 体重/日)以下 

― 大きな影響なし（生児出生数
10、胎児死亡率 29％） 

 
 
 h. 22 週間亜急性毒性試験（ウサギ） 

  ウサギにおける硝酸塩（0、250、500 mg/L）の 22 週間飲水投与試験が行われ、

生殖指標（受胎率、同腹児数、出生時あるいは離乳時の体重）、血中レチノール

やプロゲステロン濃度、Hb 値等について調べられた。投与群の児動物（自身は 5
週間飲水投与された）に肝臓のレチノール濃度減少が見られ、高用量投与群の母

動物に Hb 値の僅かな減少が見られた。生殖指標への有害影響は認められなかっ

た（参照 62；参照 7 より）。 
 
 i. 48 日間亜急性毒性試験（ヒツジ） 

  ヒツジ（計 23～24 匹、3 歳半～4 歳）における硝酸カリウム（0、0.5、1、5、
10 mg/kg 体重/日；（硝酸イオンとして）0、0.27、0.54、2.7、5.4 mg/kg 体重/
日）の 48 日間混餌投与試験が行われた。その結果、周期的な生殖行動への影響は

見られなかったが、受胎率（妊娠率）が硝酸カリウム 5 mg/kg 体重/日投与群で

36%、10 mg/kg 体重/日投与群で 33％であり、対照群に比べてかなり低かった。

また予備試験において、20 mg/kg 体重の硝酸カリウム（硝酸イオンとして 11 
mg/kg 体重相当）を混餌投与した群で発情期のヒツジの数が有意に（p<0.05）減
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少した（32%）と報告されている（参照 63；参照 9 より）。 
 
 j. 生殖発生毒性試験（ヒツジ） 

交配種のヒツジ（雌、各投与群 6～7 匹、1 歳）に様々な濃度の硝酸イオンを含

む様々な飼料を妊娠 21～49 日から出産まで混餌投与する試験が行われた。硝酸

ナトリウムの添加により硝酸イオンを 3.4%含有させた干し草を与えた群と、添加

していない干し草（硝酸イオン含有量は 0.03％）を与えた群とで、血中 Hb 濃度、

Ht 値に差異は見られなかったが、MetHb 濃度が硝酸イオン添加飼料摂餌群で高

かった（p<0.01）。仔ヒツジの出生時体重に有意差は認められず、流産は硝酸イ

オン添加群 3 匹、非添加群 2 匹で見られた。妊娠期間は硝酸イオン添加飼料摂餌

群で短かった（p<0.05）が、正常範囲内の変化であった（参照 64）。 
なお、Speijers ら（参照 28）及び JECFA（参照 7）では、この試験及び別の

ウシを用いた混餌投与試験について、重度の MetHb 症を引き起こす用量におい

ても流産等の妊娠への影響は認められなかったと記載されている。 
 
 
 
 ⑦ 遺伝毒性試験 

硝酸性窒素の遺伝毒性試験の結果を表 16、表 17 に示す。また、亜硝酸性窒素の

遺伝毒性試験の結果を表 18、表 19 に示す。 

硝酸塩のヒトでの遺伝毒性については、高用量の硝酸塩を含む水を飲水したヒト

で末梢血リンパ球の HPRT 遺伝子変異やリンパ球（子供）の染色体異常の発現頻度

が高いことが報告されている一方、姉妹染色分体交換の増加は見られなかったとの

報告がある。硝酸ナトリウムはサルモネラ菌を用いた復帰突然変異、in vivo で経胎

盤曝露されたハムスター胚細胞の耐性変異、染色体異常、小核形成はいずれも陰性

だが、ラット、マウスを用いた in vivo 試験で染色体異常の発生頻度が増加した。

この他、硝酸カリウムは in vitro で CHO 細胞の染色体異常を誘発した（参照 12）
との報告がある。Speijers ら（参照 28）及び JECFA（参照 7）は、硝酸塩は細菌

および in vitro の哺乳類細胞に突然変異誘発性を示さないとしている。 

亜硝酸塩はサルモネラ菌を用いた復帰突然変異試験の多くで陽性だが、SOS 
chromotest 陰性であった。亜硝酸ナトリウムは in vivo、in vitro でのいくつかの染

色体異常試験、小核試験で陽性結果が得られており、in vivo で経胎盤曝露されたハ

ムスター胚細胞では耐性変異、小核形成が陽性であったが、染色体異常は誘発され

なかった。Speijers ら（参照 28）及び JECFA（参照 8）は、亜硝酸塩の突然変異

誘発性（ただし in vivo 試験は結果のばらつきあり）、亜硝酸塩を経口投与したラ

ット骨髄で観察された染色体異常については外因性の N-ニトロソ化合物が原因で

あった可能性があることを指摘している。 
なお WHO（参照 6）は、硝酸塩の生合成過程で生じる NO は in vitro で細菌及

びヒト細胞に対して変異原性を有し、DNA 鎖の切断、脱アミノ化（おそらく N2O3

を介して）及び酸化的損傷を引き起こすとしている。 
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表 16 硝酸性窒素 in vitro 遺伝毒性試験結果 

試験結果  試験の種類
（名称） 

対象 
代謝 
活性有

代謝 
活性無

備考 著者名、発行年 

原核生物： 

KNO3 － －  

NaNO3 

復帰突然変
異試験 

S. typhimurium 
TA92、TA94、
TA98、TA100、
TA1535 、
TA1537 

－ －  

Ishidate et al. 1984
（参照 65） 

KNO3 復帰突然変
異試験 

S. typhimurium 
TA98、TA100、
TA1535 、
TA1537 
TA1538 
E. coli B WP2 

－  Prival et al. 1991
（参照 66）  

 復帰突然変
異試験 

E. coli －（好気的条件下）
＋（嫌気的条件下）

硝 酸 塩 か
ら 亜 硝 酸
塩 へ の 還
元 に 因 る
と推察。 

Konetzka 1974（参
照 67; 参照 7 より) 

 復帰突然変
異試験 

S. typhimurium －  Konetzka 1974（参
照 67; 参照 7 より) 

真核生物： 
NaNO3  ＋ 
KNO3 

染色体異常 チャイニーズハ
ムスター線維芽
細胞（CHL） 

 － 
NaCl は陽
性、KCl は
陰性 

Ishidate et al. 1984
（参照 65） 

 
表 17 硝酸性窒素 in vivo 遺伝毒性試験結果 

 試験の種類 
（名称） 

対象 試験結果 著者名、発行年

NaNO3 小核試験 ハムスター胚 － Inui et al. 1979
（参照 68） 

NaNO3 小核試験 マウス骨髄 ＋ Luca et al. 1985
（参照 69） 

NaNO3 染色体異常 ハムスター胚 － Inui et al. 1979
（参照 68） 

NaNO3 染色体異常 マウス ＋ Rasheva et al. 
1990(参照 70; 参
照 7 より) 

NaNO3 染色体異常 ラット骨髄 
マウス骨髄 

＋ 
± 

Luca et al. 1985
（参照 69） 

硝酸イオ

ン 

染色体異常 ヒト（子供）末梢血リン
パ球（硝酸塩を含む水に
飲水曝露） 

＋（55.7 mg/L で陰性、
>70 mg/l で陽性） 

Tsezou et al. 
1996（参照 71） 

NaNO3 突然変異 ハムスター胚 － Inui et al. 1979
（参照 68） 

硝酸塩 突然変異 
（ HPRT 遺 伝
子） 

ヒト末梢血リンパ球
（様々な濃度の硝酸塩
を飲水しているヒト） 

＋ van Maanen et 
al. 1996（参照 72）
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 試験の種類 
（名称） 

対象 試験結果 著者名、発行年

硝酸塩／

亜硝酸塩 

UDS 試験 ヒト白血球（硝酸塩, 
亜硝酸塩、ニトロソアミ
ン等を含む食事を摂取
後） 

－ 
（UDS は増加したが食
事中の硝酸塩濃度との関
連なし） 

Kowalski et al. 
1980（参照 73） 

硝酸塩 SCE 試験 ヒト末梢血リンパ球
（様々な濃度の硝酸塩
を含む井戸水に曝露） 

－ Kleinjans et al. 
1991（参照 158）

硝酸イオ

ン 

SCE 試験 ヒト（子供）末梢血リン
パ球（硝酸塩を含む水に
飲水曝露） 

－ Tsezou et al. 
1996（参照 71） 

 
表 18 亜硝酸性窒素 in vitro 遺伝毒性試験結果 

試験結果  試験の種類
（名称） 

対象 
代謝 
活性有

代謝 
活性無

備考 著者名、発行年 

原核生物： 

KNO2 復帰突然変
異試験 

S. typhimurium 
TA98、TA100、
TA1535 、
TA1537 
TA1538 
E. coli B WP2 

+  Prival et al. 1991
（参照 66）  

NaNO2 復帰突然変
異試験 

S. typhimurium 
TA98、TA100、
TA1535 、
TA1537 
TA1538 
E. coli B WP2 

+  Prival et al. 1991
（参照 66）   

NaNO2  S. typhimurium 
TA100 、
TA1530 、
TA1535 
TA102 

 
＋ 
 
± 

 
＋ 
 
－ 

 Balimandawa et al. 
1994（参照 74） 

NaNO2 復帰突然変
異試験 

S. typhimurium ＋  Hayashi et al. 1988
（参照 75） 

亜硝酸 復帰突然変
異試験 

S. typhimurium 
LT2 
E. coli B 

+  Kaudewitz, 1959
（参照 76） 

NaNO2 復帰突然変
異試験 

S. typhimurium 
TA97、TA98 
TA100 

 
－ 
＋ 

  Brams et al. 1987
（参照 77） 

NaNO2 復帰突然変
異試験 

S. typhimurium 
TA100 

＋ ＋  NTP TR495, 2001
（参照 36） 

NaNO2 復帰突然変
異試験 

S. typhimurium 
TA98 

－ －  NTP TR495, 2001
（参照 36） 

NaNO2 復帰突然変
異試験 

S. typhimurium 
TA100、TA1535

＋ ＋  Ishidate et al. 1984
（参照 65） 
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NaNO2 突然変異試
験 

枯草菌 (Bacillus 
subtilis） 
T4 ファージ 
T3 ファージ 

＋  Strack et al. 1964
（参照 78） 

NaNO2 DNA 形 質
転換 

枯草菌 ＋  Strack et al. 1964
（参照 78） 

NaNO2 突然変異 ア カ パ ン カ ビ

(Neurospora 

crassa) 

 +  De Serres et al. 
1967（参照 79） 

NaNO2 SOS-chrom
o test（DNA
損傷） 

E. coli PQ37 －   Brams et al. 1987
（参照 77） 

NaNO2 umu 試 験
（ DNA 損
傷） 

S. typhimurium 
TA1535 

 ±  Nakamura et al. 
1987（参照 80） 

真核生物： 
NaNO2 DNA 鎖 切

断試験 
マウス乳癌細胞
（FM3A） 

 －  Kodama et al. 1976
（参照 81） 

NaNO2 突然変異 マウス乳癌細胞
（FM3A） 

 ＋  Kodama et al. 1976
（参照 81） 

NaNO2 染色体異常 マウス乳癌細胞
（FM3A） 

 ＋  Kodama et al. 1976
（参照 81） 

NaNO2 染色体異常
（形態） 

ハムスター新生
児動物の線維芽
様細胞 

 ＋  Tsuda et al. 1976
（参照 82） 

NaNO2 染色体異常 哺乳類細胞 ＋   Hayashi et al. 1988
（参照 75） 

NaNO2 染色体異常 サル胎児肝細胞
（BS-C-1） 
HeLa 細胞 

 ＋ 
 
＋ 

 Luca et al. 1987（参
照 83） 

NaNO2 染色体異常 チャイニーズハ
ムスター線維芽
細胞（CHL） 

 ＋  Ishidate et al. 1984
（参照 65） 

 異常 ヒト胚の肺組織
細胞 

＋   Stanford Research 
Institute, 1972（参
照 84）； 参照 8 よ
り 

NaNO2 マウスリン
フォーマ試
験 

マウスリンパ腫
細胞
L5178Y/TK+/- 

 ＋  Wangenheim & 
Bolcsfoldi, 1988（参
照 85） 

 
表 19 亜硝酸性窒素 in vivo 遺伝毒性試験結果 

 試験の種類 
（名称） 

対象 試験結果 著者名、発行年

 小核試験 マウス大腿骨骨髄 － Hayashi et al. 
1988（参照 75） 

NaNO2 小核試験 ハムスター胚 ＋ Inui et al. 1979
（参照 68） 

NaNO2 小核試験 ラット骨髄 
マウス骨髄 
マウス末梢血 

－ 
－ 
－ 

NTP TR495, 
2001（参照 36） 

NaNO2 小核試験 マウス骨髄 ＋ Luca et al. 1987
（参照 83） 
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 試験の種類 
（名称） 

対象 試験結果 著者名、発行年

NaNO2 Host-mediated 
assay 
(DNA 損傷) 

S. typhimurium 
G46 

－ Couch and 
Friedman 1975
（参照 86） 

NaNO2 Host-mediated 
assay 
(DNA 損傷) 

E.Coli K12 
uvrB/recA 

－ Hellmer and 
Bolcsfoldi 1992
（参照 87） 

 DNA 付加体 ラット食道、肝臓、
肺 

－ Hecht et al. 2007
（参照 88） 

NaNO2 染色体異常 ラット胚肝細胞 ＋ El Nahas et al. 
1984（参照 89） 

NaNO2 染色体異常 ラット大腿骨骨髄 ＋ El Nahas et al. 
1984（参照 89） 

 染色体異常 ラット骨髄 － Stanford 
Research 
Institute, 1972
（参照 84）； 参
照 8 より 

NaNO2 染色体異常 マウス骨髄 
ラット骨髄 
ウサギ骨髄 

＋ 
＋ 
＋ 

Luca et al. 1987
（参照 83） 

NaNO2 染色体異常 ハムスター胚 － Inui et al. 1979
（参照 68） 

NaNO2 突然変異 ハムスター胚 ＋ Inui et al. 1979
（参照 68） 

NaNO2 UDS 試験 マウス精子細胞 － Alavantic  et al. 
1988（参照 90） 

 
 
（３）ヒトへの影響 

＜急性毒性＞ 

ヒト経口致死量は亜硝酸イオンが 33（子供、高齢者）～250 mg/kg 体重、硝酸イ

オンが 67～833 mg/kg 体重と報告されている（参照 91）。 
亜硝酸ナトリウムを血管拡張剤あるいはシアン化物の解毒剤として用いた場合、

30～300 mg/人（0.5～5 mg/kg 体重相当）で毒性は見られなかった（参照 8）。 
硝酸アンモニウム（7～10.5 g）を経口投与（単回）された大人では嘔吐および下

痢が見られたが、MetHb 濃度の上昇は生じなかった（参照 7、28）。硝酸塩の急性

毒性として腹痛を伴う急速かつ重篤な胃腸炎、血尿及び血便が、慢性毒性としては

消化不良、精神的な抑うつ、頭痛、衰弱が挙げられている（参照 92；参照 7 より）。 
 
＜MetHb 症＞ 

MetHb 症を引き起こす中毒量は、亜硝酸イオンでは 0.4～200 mg/kg 体重（参照

8）、硝酸イオンは 33～83 mg/kg 体重（参照 91）あるいは 100～150 mg/kg 体重

（参照 92；参照 7 より）であった。 
MetHb 症の高感受性集団として、乳幼児（MetHb に酸化されやすい胎児性 Hb

の存在、MetHb 還元酵素の欠乏、亜硝酸塩への高い還元率のため）、妊婦、グルコ
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ース-6-リン酸デヒドロゲナーゼ欠乏症または MetHb 還元酵素欠乏症の人が挙げら

れている（参照 7、28）。 
生後 3 か月未満の乳児について、硝酸塩の 80%が亜硝酸塩に還元されると仮定す

ると、中毒量（MetHb の生成率 10％以上）は硝酸塩として 1.5～2.7 mg/kg 体重で

ある（参照 91）が、実際の MetHb 血症の症例では、硝酸塩の摂取量は 37.1～108.6 
mg/kg 体重、平均 56.7 mg/kg 体重であった（参照 7）。また、乳児性 MetHb 血症

の臨床症例（ほとんどが生後 3 か月未満の乳児）の 97.7%は飲料水中の硝酸塩濃度

が 44.3～88.6 mg/L 以上で見られた（参照 93）との報告があるが、これら症例は細

菌に汚染された自家用井戸水の摂取と関連していたことから、実際には胃腸感染症

による内因性の硝酸塩（亜硝酸塩）合成の増加に因る可能性が指摘されている（参

照 7）。Walton（参照 93）は乳児の MetHb 症に関する文献調査に基づき、乳児の

ミルクの調整に使用する水の硝酸性窒素濃度を 10 ppm 以下とすべきであるとする

文献を引用している。最近では、2002 年にパレスチナのガザ地区で 3～6 ヶ月児 338
人を対象に実施された横断研究において、母乳摂取児と比べて人工乳（煮沸水を用

いて調整）を摂取している乳児では MetHb 濃度が高い（5％超）児が多く、また、

井戸水中の硝酸塩の平均濃度が高い地域の乳児の平均 MetHb 濃度が高かったこと

が報告されている（参照 94）。 
米国で 1～8 歳の子どもを対象に、硝酸塩濃度の高い井戸水（硝酸塩として 100

～500 mg/L、硝酸性窒素として 22～111 mg/L）を摂取する子ども（64 人）と、硝

酸塩濃度の低い水（硝酸塩として<44 mg/L、硝酸性窒素として<10 mg/L）を摂取

する子ども（38 人）の MetHb 濃度を比較した結果、両者に差はなく、MetHb 濃

度は正常の範囲内であった。このことから、年長の子どもは硝酸塩の影響に対する

感受性が比較的低いことが示唆された（参照 95）。最近、モロッコで 1～7 歳の子

供を対象に実施された横断研究で、硝酸塩を含む井戸水の地域（曝露群、276 人。

78 箇所を測定した濃度は硝酸イオンとして 15.39～246.9 mg/L）の MetHb 症

（MetHb レベルが 2％超）は 36.2％、それに隣接する水道水の地域（非曝露群、

135人。8サンプルの平均濃度は硝酸イオンとして 2.99 mg/L）のMetHb症は27.4％
であり（有意差なし）、硝酸イオン濃度が 50 mg/L 以上の井戸水を飲水した子供で

は MetHb 症が非曝露群の 1.6 倍と有意に多く見られた（性差なし）。井戸水中の

硝酸イオン濃度が 50～90 mg/L の集団では平均 MetHb 濃度が異常値（0.258）に

達した（参照 96）。 
MetHb 症の成人症例としては、4～50 g の硝酸塩（硝酸塩として 67～833 mg/kg

体重相当）を摂取（単回）後に死亡した例が報告されている（参照 7、28）が、こ

れは胃の酸性度が低下した特別なリスク群での症例であった。最近、健康なボラン

ティア（18～35 歳。各投与群 10 人）に硝酸ナトリウム（15 mg/kg 体重）あるい

は水を 28 日間摂取させた試験で、MetHb 濃度は各 0.25％、0.24％で硝酸塩曝露に

よる増加は見られなかったことが報告されている（参照 97）。 
Ward ら（参照 98）米国 NIH/NCI（National Institutes of Health/National 

Cancer Institute）の作業グループによる、飲料水中の硝酸塩と MetHb 症について

のレビューの記載を次に示す。飲料水中亜硝酸イオン濃度と乳幼児の MetHb 濃度
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とが関連なしとしている研究はほとんどないが、大部分は低濃度の亜硝酸イオンと

少数の乳幼児を用いた研究である。MetHb 濃度の増加が認められる場合でも、臨床

症状として MetHb 症が認められることは稀であるとした報告がある。MetHb 濃度

を増加させる共因子として乳幼児の下痢や呼吸器疾患が、MetHb 生成から保護する

効果があるものとしてビタミン C の摂取が報告されている。硝酸塩の曝露のみを

MetHb 症の原因とするのではなく、MetHb 症を引き起こす要因間の関係をよりよ

く理解し各要因の相対的重要度を評価すること、及び飲料水中の硝酸塩曝露が

MetHb 症のリスクとなる条件を特定することが必要である（参照 98）。 
 
＜発がん性＞ 

亜硝酸塩はヒトの胃で反応して N-ニトロソ化合物を生成することが証明されて

おり、N-ニトロソ化合物の多くは動物での発がん性が知られているため、おそらく

ヒトに対しても発がん性を示すと推測されるが、明確ではない（参照 8、28）。 
 胃がんおよび消化器がん 

Winter ら（参照 99）は、気体（NO 等）は通すが水素イオンは通さない構造の

チューブに 2 級アミン（モルフォリン）を詰めたものを健康なヒトボランティア（ピ

ロリ菌感染なし）の胃腸管上部に 2 時間挿入し、硝酸カリウム（2 mmol）の摂取有

りと無しの条件で N-ニトロソモルフォリンの濃度を調べた結果、管が胃酸に曝露さ

れる部位で N-ニトロソモルフォリンが生成され、硝酸塩を摂取した場合は無しの場

合の 2 倍になったことを報告している。 
チリの 25 県 202 地域（都市）に供給されている飲料水中の硝酸性窒素（0～30 

ppm）濃度と胃がん死亡率の関連を調べた試験では、関連は見られなかった（参照

100；参照 7 より）。 
デンマークの研究では、飲料水中の硝酸塩濃度が高い都市（平均 6.8 mg/L）の胃

がん発生頻度が硝酸塩濃度の低い都市に比べて高く、著者は硝酸塩と胃がんとに弱

い因果関係があり得ると結論している（参照 101）が、WHO（参照 32）は、胃が

んの発生頻度低下と窒素肥料使用増加は同時期に起こっていること、社会経済的要

因の影響、各都市の 2 つの学校で測定した尿中硝酸塩濃度（摂取量を反映している

と推測される）に有意差がないことを指摘している。 
イギリスのある地域において、公共水道水中の硝酸塩濃度が高い地域の胃がん死

亡率が国全体の死亡率に比べて高い（女性のみ）との報告がある（参照 102）が、

その後、観察期間を延長し、標準化死亡比（SMR）の計算時に社会階級分布と鉱夫

の割合で補正を行って再検討した結果、胃がん死亡率に全国データとの間で有意差

は見られなかったことが報告されている（参照 103）。またその後、イギリスの郊

外や都市で同様に公共用水中の硝酸塩濃度と胃がん死亡率の関連を調べた複数の

研究でも、関連は見られていない（参照 32）。 
北フランスの 753 のコミューンで飲料水中の硝酸塩濃度（<21.4 mg/L、93％は

9.7 mg/L 以下）と消化器がん死亡率の関連を調べた結果、関連は見られなかった（参

照 104；参照 32 より）。 
ハンガリーの 230 箇所で、井戸水中の硝酸塩濃度と胃がん発生頻度の関係につい
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て、高、低 2 群に分けて調べた（硝酸塩濃度は 22.6 mg/L、胃がん発生頻度は 2×
10-4を境界として）結果、全体の 60％（139 箇所）で胃がん発生頻度が高く、その

内 127 箇所は高硝酸塩濃度地域、12 箇所が低硝酸塩濃度地域であった。胃がん発

生頻度、硝酸塩濃度とも低いのは 13 箇所で、残り 78 箇所は胃がん発生頻度が低く

硝酸塩濃度が高い地域であった（参照 105）。ただし WHO（参照 32）はこの試験

について、多くの集団のサイズが小さく、硝酸塩濃度のばらつきについての情報が

ないことから、信頼性に疑問が残るとしている。 
中国で、胃がんのリスクが高い地域の野菜、飲料水中の硝酸塩及び亜硝酸塩の濃

度は胃がん低リスク地域より高いこと、また、慢性胃炎患者の絶食時の唾液、胃液

中の硝酸塩及び亜硝酸塩濃度は胃がん高リスク地域の方が高いことを示したレビ

ューがある。高リスク地域では食道の異形成も広くみられること、食事は硝酸塩、

亜硝酸塩、2 級アミン、ニトロソアミンが多くビタミン C が少ないという特徴があ

ることが報告されている（参照 106）。 
以上から WHO（参照 32）は、この時点で硝酸塩（最大で 45 mg/L）を含有する

水の摂取と胃がんとの関連を示唆する説得力のある証拠は見出せなかったが、入手

データが不十分であるため、関連を除外することはできないとした。なお、早期胃

がん患者において胃のピロリ菌を完全に除菌すると胃液への酸及びアスコルビン

酸の分泌が増加し胃液中の硝酸塩濃度が減少することが報告されている（参照 107）。 
スペインの 258 自治体での胃、結腸のがん死亡率と飲料水中の硝酸塩濃度を比較

した地域相関研究で、硝酸塩の摂取量が多いほど胃がんの死亡率が増加し、50 mg/L
を超える硝酸塩を含む飲料水を摂取している集団における、硝酸塩摂取量が少ない

集団に対する胃がんの相対リスクは男性が 1.9（95％信頼区間（CI）; 1.36～2.67）、
女性 1.8（95％CI; 1.15～2.87）（p<0.05）であった（参照 108）。この研究につい

て JECFA（参照 9）には、交絡因子の補正がなされているかどうか不明と記載され

ている。 
Sandor ら（参照 109）が飲料水中の硝酸塩濃度が高い（平均 98 mg/L）集団につ

いて硝酸塩濃度と胃がん SMR の経験的ベイズ推定量との関連を調べた試験（喫煙、

民族、集団の大きさによる交絡影響について補正）では、硝酸塩の平均濃度から胃

がん死亡率を有意に予測できることが示され（p=0.05）、オッズ比 1.5（95%CI; 1.1
～2.1）であったと報告されているが、要約しか入手できず詳細不明である（参照 9）。 
台湾において、胃がんで 1987～1991 年に死亡した 6,766 人及び同数の対照につ

いて飲料水中の硝酸性窒素濃度（台湾水供給会社のデータ）を調べた地域相関研究

では、硝酸塩摂取による胃がん死亡率の差異は見られず、胃がん死亡オッズ比は

0.23～0.44 mg/L の硝酸塩摂取群で 0.95（95%CI; 0.87～1.03）、0.45 mg/L を超え

る硝酸塩摂取群で 1.02（95%CI; 0.93～1.11）であった（参照 110）。この著者ら

はその後も同様の研究を実施しており、1999 年～2003 年に結腸がんで死亡した

2,234 人及び胃腸関連疾患以外の原因で死亡した同数の対照を用いた試験では、硝

酸性窒素の低用量摂取群（0.22 mg/L 以下）に比べた高用量摂取群（0.23～0.45 mg/L、
0.48～2.86 mg/L）の結腸癌死亡オッズ比は共に 0.98（各 95%CI; 0.84～1.14、0.83
～1.16）であり、飲料水を介した硝酸塩曝露と結腸がんによる死亡に統計学的に有
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意な関連は見られなかった（参照 111)。 
2000～2006 年に膵臓がんで死亡した 2,412 人及び、硝酸塩摂取との関連が過去

の研究から疑われる疾病（胃、膀胱、結腸・直腸、肺、食道、頭頚部の悪性腫瘍、

非ホジキンリンパ腫）以外で死亡した同数の対照を用いた試験でも、硝酸性窒素の

低用量摂取群（0.18 mg/L 以下）に比べた高用量摂取群（0.19～0.45 mg/L、0.48
～2.86 mg/L）の膵臓がん死亡のオッズ比は各 1.03（95%CI; 0.90～1.18）、1.1
（95%CI; 0.96～1.27）であり、飲料水を介した硝酸塩曝露と膵臓がんによる死亡

に統計学的に有意な関連は見られなかった（参照 112)。 
24 カ国 39 民族から無作為選択した 3,303 人の 24 時間尿サンプル（1986～1987

年）中の硝酸塩について年齢及び性別で標準化、国ごとに平均した濃度と、各国の

胃がん死亡率（1986～1988 年）との関連を地域相関回帰分析した結果、24 カ国の

ピアソン相関係数は男性 0.63（p=0.001）、女性 0.56（p<0.005）であり、ナトリ

ウム及び硝酸塩を独立変数として胃がん死亡率について重回帰分析した重相関係

数（R2）は男性 0.61、女性 0.54（共に p<0.001）であった。著者らは、硝酸塩はナ

トリウムと共に胃がん死亡率を増加させるリスク要因として重要であることが示

唆されたとしている（参照 113）。JECFA（参照 9）はこの試験について、発がん

までに要した時間の記述がなく、尿の採取時期と胃がん死亡率を調べた時期がずれ

ていることを指摘している。 
イギリスで、各平均約 2 万人が同質の水を供給されている 148 の地域において硝

酸塩濃度（1990～1995 年）と発がん頻度（1975～1994 年）の関連を調べた結果、

胃あるいは食道がんとの関連は見られなかった（参照 114）。 
エジプトの横断研究で、口腔がん患者 42 人における唾液中の硝酸塩濃度（44 

μg/mL）、亜硝酸塩濃度（8.3 μg/mL）、硝酸塩還元酵素活性（74 nmol/mL/分）は

健康なヒト 40 人（各 27 μg/mL、5.3 μg/mL、46 nmol/mL/分）に比べていずれも

高く（p<0.05）、口腔癌リスクのオッズ比は唾液中の硝酸塩濃度が 25～40 μg/mL
で 3.3（95%CI; 1.1～9.8）、>40 μg/mL で 4.3（95%CI; 1.4～13.3）、亜硝酸塩濃

度が>7.5 μg/mL で 3.0（95%CI; 1.0～9.3）、硝酸塩還元酵素活性が>50 nmol/mL/
分で 2.9（95%CI; 1.1～7.4）と高かった（p<0.05）（参照 115）。 
症例対照研究としては、胃の腺癌と組織診断された患者 92 人、対照 128 人にお

いて、食事アンケート調査から推定した硝酸塩、亜硝酸塩の摂取量と胃がんリスク

には関連が見られなかったとのフランスの報告（参照 116）がある一方、胃がんと

組織診断された患者 746 人、非腫瘍性の消化管以外の疾患で通院した対照 2,053 人

におけるメチオニン、食塩、亜硝酸塩の摂取と発がんとの関連を調べた症例対照研

究では、低用量のメチオニン及び亜硝酸塩（<2.7 mg/日）摂取群に比べ、低用量の

メチオニン及び高用量の亜硝酸塩（>2.7 mg/日）摂取群の胃がんオッズ比は 1.5
（95%CI;1.0～2.1）、高用量のメチオニン及び亜硝酸塩摂取群のオッズ比は 2.5
（95%CI;1.9～3.2）（いずれも統計学的に有意）であり、亜硝酸塩摂取が胃発がん

リスク増加に関連することが示唆されている（参照 117）。メキシコでの 2004～2005
年に胃癌と組織診断された患者 228 人、対照 467 人についての人口ベースの症例対

照研究において、動物性食品からの硝酸塩、亜硝酸塩摂取量（食事アンケート調査
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から推定）が多い群（各> 3.9 mg/日、> 0.4 mg/日）の胃がんリスクは低い群（各

1.7 mg/日以下、0.2 mg/日以下）に比べて約 2 倍（オッズ比は各 1.92（95%CI; 1.23
～3.02）、1.56（95%CI; 1.02～2.4））であった。なお、野菜及び果実からの硝酸

塩、亜硝酸塩摂取については胃がんリスクとの関連は見られなかった（参照 118）。 
韓国の胃がん患者 136 人及び同数の対照について、食事からの硝酸塩摂取量及び

硝酸塩摂取量と抗酸化ビタミン摂取量の比を推定し（食事に関するアンケート実

施）、胃がんリスクとの関連を調べた結果、硝酸塩摂取の絶対量との関連は見られ

なかったが、ビタミン E、葉酸に対する硝酸塩の比が高い場合に胃がんリスクが高

かった（オッズ比は各 2.78（95%CI; 1.01～7.67）、3.37（95%CI; 1.28～8.87）。

葉酸のみ有意差あり）（参照 119）。 
喉頭がん、食道がん、口腔がんの患者 645 人と対照 458 人（喫煙、飲酒等のリス

ク因子で補正）を用いたアメリカの人口ベースの症例対照研究では、食事からの硝

酸塩、亜硝酸塩摂取と喉頭がん、口腔がんとの関連は見られず、食道がんについて

は亜硝酸塩摂取量が< 1.06 mg/日の群に比べた 1.06～1.6、>1.6 mg/日群のオッズ比

は各 1.17（95%CI; 0.57～2.38）、1.58（95%CI; 0.73～3.44）であり、硝酸塩摂取

量が< 134 mg/日群に比べた 134～226、> 226 mg/日群のオッズ比は各 0.71（95%CI; 
0.38～1.33）、0.44（95%CI; 0.24～0.93）であった（統計学的有意差なし）。ただ

し潰瘍痛の病歴を有するヒトに限定した場合、低用量摂取群に比べた亜硝酸塩の高

用量摂取群における食道がんリスクは 7.33（95%CI; 1.30～41.43）であった（参照

120）。一方、食道の腺癌（組織検査で診断確定。282 人）、胃噴門部の腺癌（255
人）、食道扁平上皮癌（206 人）、噴門以外の胃の腺癌（352 人）及び対照（687
人）について、栄養素摂取量と発がんリスクとの関連を調べたアメリカの人口ベー

スの症例対照研究では、4 つの癌全てについて葉酸やβ-カロテン、食物繊維等の栄

養素摂取は逆相関、コレステロール、動物性タンパク質及びビタミン B12 は正の相

関が見られたが、亜硝酸塩摂取との関連が見られたのは胃（噴門以外）の腺癌（オ

ッズ比 1.65（95%CI; 1.26～2.16））のみであり、食道がんとの関連は見られなか

った（参照 121）。直腸・結腸がんの女性（20～74 歳の 475 人）と対照（1,447 人）

を用いたアメリカの人口ベースの症例対照研究では、飲料水を介した硝酸性窒素へ

の曝露（居住地域に近い 1994 年の水質調査測定値を当てはめた）による全結腸が

んリスクの増加は見られなかったが、近位結腸がんに限り、最高用量群（硝酸性窒

素として 10 ppm 以上）のリスクが最低用量群（硝酸性窒素として< 0.5 ppm）に

比べて 2.9 倍（95%CI; 1.52～5.56）高かった（参照 122）。 
結腸・直腸の腺腫患者 146 人、対照 228 人（ポリープなし）を用いた診療所ベー

スの症例対照研究において、加工肉からの亜硝酸塩摂取量が高い群（0.16～1.23 mg/
日）で結腸・直腸腺腫のリスク増加（オッズ比 1.7（95%CI; 0.9～3.2）。有意差は

なし）が見られ、亜硝酸塩と硝酸塩の合計摂取量が高い群（0.48～2.76 mg/日）で

はさらに僅かなリスク増加（オッズ比 2.0（95%CI; 1.0～3.9））が観察された。著

者らは、亜硝酸塩と硝酸塩の合計摂取量 0.5 mg毎に結腸・直腸腺腫のリスクは30％
増加（95%CI; 1.0～1.8）すると推定した（参照 123）。 
アメリカの胃遠位部、食道の腺がん患者（各 79 人、84 人）、対照 321 人を用い
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た人口ベースの症例対照研究において、動物性食品からの硝酸塩及び亜硝酸塩摂取

量が多い群は低い群（< 3.8 mg/日摂取）に比べて胃遠位部がんのリスクが増加傾向

（5.7～< 8.3 mg/日摂取群のオッズ比は 1.8（95%CI; 0.8～3.8）、食道がんリスク

は有意に増加（オッズ比は 5.7～< 8.3 mg/日摂取群で 1.7（95%CI; 0.7～4.1）、8.3 
mg/日以上摂取群で 2.2（95%CI; 0.9～5.7）。p=0.015）した。胃遠位部がんについ

ては、飲料水、加工肉の両方からの硝酸塩摂取量が高い群における、両方が低い群

に対するオッズ比が最も高かった。一方、飲料水については、硝酸性窒素を>10 mg/L
含む水への曝露期間、及び硝酸性窒素イオンの 20 年間の平均濃度（2.45 mg/L 未満

～4.32 mg/L 超）のいずれも、どちらのがんとも有意な関連は見られなかった（参

照 124）。 
オランダの後ろ向きコホート研究では男性 1,688 人、女性 1,812 人を 6.3 年追跡

し、胃がん（全部で男性 219 人、女性 63 人）の人－年リスクを推定した結果、食

事及び飲料水からの平均亜硝酸塩摂取量が 0.01（参照用量）、0.04、0.09、0.16、
0.35 mg/日の群の胃がん相対リスクは各 1.0、1.2（95%CI; 0.78～1.86）、1.2（95%CI; 
0.77～1.82）、0.9（95%CI; 0.56～1.37）、1.4（95%CI; 0.95～2.18）で有意な関

連は見られなかった（参照 125）。 
フィンランドで 9,985 人の男女を最長 24 年間追跡したコホート研究でも、硝酸

塩及び亜硝酸塩の摂取（過去 1 年間の食事についてのインタビューから推定。硝酸

塩 77 mg/日、亜硝酸塩 5.3 mg/日）と消化器がん（胃、直腸・結腸）の発症リスク

（全部で 189 例）との有意な関連は認められなかった（参照 126）。 
 

甲状腺腫 
過去に飲料水中の硝酸塩による甲状腺腫発生頻度の増加（Hettche 1956a♣、b♣； 

参照 6 より）、Sauerbrey と Andree（1988♣； 参照 6 より）、参照 127、128））、

甲状腺腫の大きさとの用量‐反応関係（参照 129）が報告されている。 
健康なボランティア（18～35 歳）を介入群（10 人）と対照群（10 人）に分け、

前者には 15 mg/kg 体重の硝酸ナトリウムを、後者には水のみを 28 日間摂取させ、

甲状腺機能への影響を調べる無作為化非劣性試験が実施された（ヨウ素、硝酸塩が

少ない食事を試験前から試験期間中摂取）。甲状腺の 131I 取り込み量、甲状腺ホル

モン（T3、リバーストリヨードチロニン（rT34）、T4、TSH）血中濃度に両群で差

は見られず、硝酸塩曝露による甲状腺への影響は認められなかった（参照 97）。一

方、ヒトにおける硝酸塩の抗甲状腺作用については、食物中のヨウ素が十分な場合

は弱いが、栄養学的なヨウ素欠乏症が存在する場合には強い影響を及ぼす（参照 127、
128）とした報告もある。最近では、Tajtáková ら（参照 130）の学童（10～13 歳）

を対象としたハンガリーにおける横断研究で、井戸水中の硝酸塩濃度が高い地域

（51～274 mg/L）の学童（324 人中、血液を採取できたのは 315 人）は低い地域

（< 2 mg/L）の学童（168 人中、血液を採取できたのは 109 人）に比べて甲状腺の

                                            
♣ 原著はドイツ語のため参考文献として引用掲載しなかった。 
4 T3の不活性型。 
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体積、血中 TSH が>4 mU/L の頻度、甲状腺ペルオキシダーゼ抗体陽性の頻度が高

い（血中の総 T4濃度、T3濃度は有意差なし）ことが報告されている（参照 130）。 
ブルガリアの中央制御による水供給を受けている 2 つの村、すなわち、飲料水中

硝酸塩濃度が高い村（試験時は 75 mg/L、23 年間の平均は 76.5 mg/L）と硝酸塩に

曝露されていない村（試験時は 8 mg/L、23 年間の平均は 10.7 mg/L）の学童（7～
14 歳。各 156 人、163 人）について、尿中のヨウ素濃度、甲状腺腫の発生頻度を調

べた結果、尿中ヨウ素濃度に有意差は見られなかったが、甲状腺腫が硝酸塩曝露群

において非曝露群に比べ有意に多かった（曝露群 13.5％、非曝露群 4.9％。オッズ

比 3.014（95%CI; 1.293～7.027））（参照 131）。また、同じ著者らが、飲料水中

硝酸塩濃度が高い（試験時は 93 mg/L、23 年間の平均は 89.7 mg/L）別の村と硝酸

塩に曝露されていない同じ村に住む妊娠女性（各 26 人、22 人）及び 3～6 歳の幼

児（各 50 人、49 人）について、同様に甲状腺への影響を調査した結果、曝露群の

妊娠女性は非曝露群に比べて尿中ヨウ素低濃度のヒトが多く、甲状腺腫発生頻度

（34.6%。オッズ比 5.294（95%CI; 1.003～27.939））が有意に高かった。また幼

児では、曝露群の尿中ヨウ素濃度が非曝露群に比べて低く（p<0.001）、甲状腺腫

発生頻度（28.0％。オッズ比 2.333（95%CI; 0.8491～6.412））も非曝露群（14.3％）

より高いものの、有意差は見られなかった（参照 132）。 
最近ポメラニアで実施された、尿中硝酸塩濃度（全体の平均は 53.1 mg/L）が高

いヒト（75 パーセンタイル値 69.0 mg/L 超）と正常のヒトの甲状腺の構造や大きさ

を比較した横断研究では、甲状腺の体積に有意差は見られず、甲状腺腫の発生頻度

は各 35.5％、34.7％（オッズ比は 1.01（95%CI; 0.86～1.19））で有意差は見られ

なかった（参照 133）。 
 

 非ホジキンリンパ腫（NHL） 
非ホジキンリンパ腫（NHL）との関連については、Ward ら（参照 134）が NHL

の患者 156 人（1983～1986 年）、対照 527 人を用いたアメリカ（ネブラスカ州）

の症例対照研究で、公共水道水からの硝酸性窒素 > 4 mg/L（硝酸塩として 18 mg/L）
の摂取は NHL の発症リスクと正の関連（オッズ比 2.0（95%CI; 1.1～3.6））が見

られたと報告している。ただし、この試験では私設井戸水からの硝酸性窒素摂取（46
症例と対照 136 人のサンプル測定。中央値は 2.7 mg/L）は NHL 発症リスク（殺虫

剤の使用や家族の病歴等で補正）との関連が見られなかった（参照 134）。NHL
の患者（1998～2000 年）181 人、対照 142 人を用いたアメリカ（アイオワ州）の

人口ベースの症例対照研究では、飲料水中の硝酸塩の平均濃度が高い群（硝酸性窒

素として> 2.90 mg/L）あるいは年平均濃度 5 mg/L 以上の硝酸塩に 10 年以上飲水

曝露された群において NHL との関連は見られず（オッズ比は各 1.2（95%CI; 0.6
～2.2）、1.4（95%CI; 0.7～2.9））、食事からの硝酸塩摂取量（アイオワ州以外に

デトロイト州などを含む計 4 州の患者及び対照について推定）は NHL リスクと逆

の関連が見られた（170 mg/日以上摂取群のオッズ比は 0.54（95%CI; 0.34～0.86））
が、食事からの亜硝酸塩摂取量は NHL のリスク増加と関連した（1.21 mg/日以上

摂取群のオッズ比は 3.1（95%CI; 1.7～5.5））。このことから著者らは、公共水道

-331-



硝酸性窒素及び亜硝酸性窒素、亜硝酸性窒素 

 38

水中の硝酸性窒素の平均濃度（特に 3 mg/L 以下）は NHL リスクと関連しなかっ

たと結論している（参照 135）。また、米国ミネソタ州で白人男性 NHL 患者 73 人、

対照147人を対象に実施された人口ベースの症例対照研究では飲料水からの硝酸塩

摂取量（居住地域の公共水道水の記録から推定。最高用量群の中央値; 2.4 mg/L）
と NHL との関連は見られなかった（参照 136）。他、職業を介した硝酸塩、亜硝

酸塩、ニトロソアミンの累積曝露について、推定曝露量と NHL 発生頻度に正の関

連が見られた（慢性リンパ球性白血病との関連はなし）ことが、ドイツの人口ベー

スの症例対照研究で報告されている（参照 137）。 
 
 脳腫瘍及び神経系腫瘍 

妊娠中の母親の曝露と子供の脳神経系障害の関連についてのアメリカの症例対照

研究では、母親の硝酸塩および／又は亜硝酸塩摂取（妊娠中に居住していた家の水

道水中濃度を計深棒を用いて測定）による子供の脳腫瘍発症リスクは 1.1（95%CI; 
0.7～2.0）、母親の井戸水摂取によるリスクについては減少する地域と増加する地

域があり一貫性がなかった（参照 138）。 
神経系腫瘍と診断された 18 歳以下の子供の母親 300 人、対照 574 人において食

事からの硝酸塩、亜硝酸塩摂取量（アンケート調査により推定）と神経系腫瘍リス

クとの関連は見られなかったとのイスラエルの報告（参照 139）、原発性脳腫瘍と

診断された 20 歳以下の子供（540 人）の母親、対照 801 人において、亜硝酸ナト

リウムを保存剤として用いた肉からの妊娠期間における亜硝酸塩一日平均摂取量

増加により子供の脳腫瘍リスクが増加した（p<0.005。野菜からの硝酸塩摂取量と

の関連は見られず）ことから、体内で生成された N-ニトロソ化合物への妊娠中の曝

露と子供の脳腫瘍発症との関連が示唆されたとするアメリカの報告（参照 140）等

がある。 
神経膠腫の成人白人男女 130 人、対照 319 人についてのアメリカ（ネブラスカ州）

における人口ベースの症例対照研究で、公共水道水中の硝酸性窒素の 20 年間の平

均濃度（<2.38 mg/L を参照用量とし、用量群は>4.32 mg/L が最高用量の 3 群）と

神経膠腫との関連は見られなかった（オッズ比は 1.2（95%CI; 0.6～2.3）～1.4
（95%CI; 0.7～2.7））。また、5 mg/L あるいは 10 mg/L 以上の硝酸性窒素を含む

公共水道水に曝露された期間についても神経膠腫との関連は見られず（オッズ比は

1.1（95%CI; 0.5～2.2）～1.8（95%CI; 0.8～4.1））、食事からの亜硝酸塩摂取推

定量との関連も認められなかった（参照 141）。 
イギリスで、各平均約 2 万人が同質の水を供給されている 148 の地域において硝

酸塩濃度（1990～1995 年）と発がん頻度（1975～1994 年）の関連を調べた結果、

脳及び中枢神経系の癌の発生頻度が高硝酸塩濃度の地域で高く、硝酸塩摂取量が高

い集団（平均 30 mg/L）の低い集団（2.4 mg/L）に対する相対リスクは 1.2（95％
CI; 1.1～1.3）であった（参照 114）。 

 
 膀胱がん、前立腺がん 

オランダにおいて、硝酸塩曝露（食事を介した曝露量については過去の食事アン
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ケート調査結果と食品含有濃度データベースから推定、飲料水を介した曝露量につ

いては各人の居住する郵便番号の地域に水を供給している会社のベースラインデ

ータから計算し、5 群に分けた）と膀胱がんとの関連を 9.3 年間追跡して調べたコ

ホート研究がある（症例 889 人、対照 4,441 人）。硝酸塩曝露量が最低の用量群に

対する最高用量群の膀胱がん発生頻度の比は食事、飲料水共に 1.06（各 95%CI; 0.81
～1.31、0.82～1.37）、食事と飲料水を合計した曝露について 1.09（95%CI; 0.84
～1.42）で曝露との関連は見られなかった（参照 142）。 

1999～2003 年に膀胱癌で死亡した 513 人及び泌尿生殖器関連疾病以外で死亡し

た同数の対照を用いた台湾での地域相関研究では、硝酸性窒素の低用量摂取群（0.18 
mg/L 以下）に比べた高用量摂取群（0.19～0.45 mg/L、0.48～2.86 mg/L）の膀胱

がん死亡オッズ比は各 1.76（95%CI; 1.28～2.42）、1.96（95%CI; 1.41～2.72）で

あり、飲料水を介した硝酸塩曝露と膀胱がんによる死亡には正の相関が見られた

（参照 143）。 
スペインの 258 自治体で膀胱、前立腺がん死亡率と飲料水中の硝酸塩濃度を比較

した地域相関研究で、硝酸塩の摂取量が多いほど前立腺がんの死亡率が増加し、50 
mg/L を超える硝酸塩を含む飲料水を摂取している集団における、硝酸塩摂取量が

少ない集団に対する前立腺がんの相対リスクは 1.9（95%CI; 1.20～2.88）であった

（参照 108）。この研究について JECFA（参照 9）には、交絡因子の補正がなされ

ているかどうか不明と記載されている。 
 

腎細胞がん、下部尿路がん 
腎細胞がんの患者（1986～1989 年）201 人、対照 1,244 人（硝酸塩測定値が存

在する公共の水道水を使用している集団）を用いたアメリカでの人口ベースの症例

対照研究において、公共水道水の硝酸塩濃度の平均値（10 年以上）が> 5 mg/L の

下位群の腎細胞がん発症リスクは増加せず（オッズ比 1.03（95%CI; 0.66～1.60））、
硝酸塩摂取との関連は見られなかった（参照 144）。 
下部尿路がんとの関連を調べたハワイの症例対照研究では、日系男性で現在の食

事からの亜硝酸塩、ニトロソアミンの摂取と下部尿路がんリスクに正の関連が見ら

れ（高用量群と低用量群のオッズ比は亜硝酸塩 2.0（95%CI; 1.0～4.0、p<0.05）、

ニトロソアミン 3.0（95%CI; 1.4～6.4、p=0.01））、加工肉の摂取も発がんリスク

増加と関連したが、女性や白人男性では関連が見られなかった（参照 145）。JECFA
（参照 10）はこの試験について、発がんリスク増加が加工肉に含まれる亜硝酸塩、

脂質、ナトリウムに起因するのか、それらを油で揚げたことに因るのか決められな

い、としている。 
北フランスの 753 のコミューンで飲料水中の硝酸塩濃度（<21.4 mg/L、93％は

9.7mg/L 以下）と泌尿器のがん死亡率の関連を調べた結果、関連は見られなかった

（参照 104；参照 32 より）。 
 
肝臓がん 
肝臓がんについては、タイの胃がん及び肝臓がんが多い地域における食事からの
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硝酸塩、亜硝酸、ニトロソジメチルアミン（NDMA）塩摂取量が他の地域に比べて

高かったとの横断研究（参照 146）がある。 
 

 発がん率 
アメリカで 10 年以上同じ水を摂取し続けている 55～69 歳の女性 21,997 人（内

16,541 人は公共用水を、残りは私設の井戸水を摂取）を対象に、硝酸塩摂取量（硝

酸塩窒素として 0.36、1.0、2.4 mg/L、硝酸イオンとして 1.6、4.5、11 mg/L 相当）

と発がん率（がん登録データに基づく。全部で 3,150 人）との関連を調べた結果、

NHL、白血病、メラノーマ、結腸・脳・肺・膵臓・腎臓のがんとの一貫した関連は

見られなかったが、膀胱・卵巣がんとは正の関連が、子宮・直腸がんとは負の関連

が見られた（参照 147）。JECFA（参照 9）はこの試験について、用量相関関係が

見られず、他の要因による影響の可能性があるとしている。 
介入研究としては、中国における麻の繊維工場労働者の内、唾液中の亜硝酸イオ

ン濃度が 10 mg/L を超えていて症状があるヒトを対象に抗生物質と「ニトロソアミ

ン破壊物質」で予防的治療を行った結果、介入群の発がん率が対照群に比べて 55％
低かったとの報告がある（参照 148）が、JECFA（参照 10）はこの研究は追跡手

法や年齢による標準化をしていない等の問題があり、対照群の発がん率が試験期間

中に大きく変化していること、亜硝酸イオンとの関連が疑われる胃がん等が介入群

でも比例して増加していること等から、解釈が難しいとしている。 
 

＜その他の影響＞ 

 心血管系疾患 
心血管系への影響を飲料水中の硝酸塩濃度と関連づける研究からは、一貫した結

果は得られていない（参照 32）が、血圧増加と飲料水を介した硝酸塩曝露との関連

を見出した研究もあることが Ward ら（参照 98）のレビューに紹介されている。最

近、17 人（男性 15 人、女性 2 人）の健康なボランティアを用いて行われた無作為

化二重盲検クロスオーバー試験で、硝酸ナトリウム（0.1 mmol/kg 体重/日）を添加

した食事を摂取（3 日間）した被験者の収縮期血圧及び心拍数はプラセボ摂取群と

変わらなかったが、拡張期血圧及び動脈圧が有意に低かったことが報告されている

（参照 149）。 
 
 副腎への影響 

副腎への影響については、調理した野菜から 0.5 mg/kg 体重/日の NaNO2を 9 日

間摂取したヒトで尿中への 17-ヒドロキシステロイド、17-ケトステロイドの排泄が

減少し、副腎ステロイド生成の減少が示唆されたことが報告されている（参照 150）。 
 
 糖尿病 

子供のⅠ型糖尿病については、いくつかの横断研究で発症率と飲料水中の硝酸塩

濃度に正の関連が見られたことが Ward らのレビュー（参照 98）で報告されている

が、最近イタリアで行われた横断研究では飲料水中の硝酸イオン濃度中央値（28.9 

-334-



硝酸性窒素及び亜硝酸性窒素、亜硝酸性窒素 

 41

mg/L 以下）とⅠ型糖尿病の相対リスク（最低用量曝露群と比較）は逆行する傾向

が見られたことが報告されている（参照 151）。またⅡ型糖尿病について、高齢の

患者と健康なヒトで血清の亜硝酸塩及び硝酸塩の濃度を比較した結果、患者で有意

に高かったとの報告（参照 152）がある。 
 
 生殖発生毒性 

生殖発生毒性については、神経管欠損を有する子供の母親 538 人、対照 539 人に

妊娠前後の水道水、食事摂取についてインタビューしたアメリカにおける人口ベー

スの症例対照研究で、16 mg/L 以上の硝酸イオン摂取は無脳症のリスク増加と関連

が認められた（参照 153）。この他にもいくつかの試験において、飲料水を介した

硝酸塩の摂取による中枢神経系の先天奇形のリスク増加が見られたが、生殖毒性

（自然流産、死産、早産、子宮内発育遅延等）と飲料水からの硝酸塩摂取の関連に

ついては一貫した結果が得られていないことが、Ward らによるレビューに記載さ

れている（参照 98）。最近では、オーストラリアの 16,229 人の女性に対する横断

研究において、飲料水中の硝酸塩濃度が中等度（0.125～0.350 mg/L）あるいは高

い群（> 0.350 mg/L）の前期破水発生頻度が硝酸塩濃度の低い群に比べて高かった

（補正オッズ比は 1.23（95%CI; 1.03～1.52）あるいは 1.47（95%CI; 1.20～1.79））

との報告（参照 154）がある他、飲料水中の硝酸塩濃度（40～60 mg/L）が乳幼児

突然死症候群の発生頻度に影響する可能性を指摘した報告（参照 155）等がある。 
 
 
２．国際機関等の評価 

（１）International Agency for Research on Cancer (IARC)5 （参照 12） 

 グループ 2A： ヒトに対して恐らく発がん性がある。 
  食品中の亜硝酸塩の発がん性については、ヒトで限定的な証拠（ limited 

evidence）がある。食品中の亜硝酸塩は胃がん発生頻度増加と関連する。 
  食品中の硝酸塩の発がん性については、ヒトでの証拠は不十分である

（inadequate evidence）。 
  飲料水中の硝酸塩の発がん性については、ヒトでの証拠は不十分である。 
  亜硝酸塩とアミンあるいはアミドとの組み合わせによる発がん性については、実

験動物で十分な証拠（sufficient evidence）がある。 
  亜硝酸塩それ自体の発がん性については、実験動物で限定的な証拠がある。 
  硝酸塩の発がん性については、実験動物での証拠は不十分である。 
 
 ヒト発がんデータ 
  硝酸塩、亜硝酸塩の摂取により N-ニトロソ化合物が体内で合成される可能性があ

り、亜硝酸塩が多くビタミン C が少ない食事をするヒトではこの合成量が多くなり

                                            
5 正式なモノグラフは未だ公表されていないが、draft（94 巻として公開予定）があるので、これにつ

いて記載する。 
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得る。硝酸塩、亜硝酸塩の発がん性について様々な器官で調べられているが、胃、

脳の発がん性を見た試験以外、利用可能な症例対照研究、コホート研究はない。 
  硝酸塩については、胃がん、脳腫瘍のいずれとも関連は見られていない。 

亜硝酸塩の摂取と胃がんの関係については、症例対照研究で正の関連が認められ

たが、コホート研究では関連が見られず、いずれの研究においても、胃がんの重要

なリスク因子であるHelicobacter pyloriによる影響や交絡の可能性が考慮されてい

なかった。母親が妊娠中に食物から摂取した亜硝酸塩の推定量と児の脳腫瘍の発生

頻度との関係を調べた症例対照研究及び成人について食物からの亜硝酸塩摂取と

脳腫瘍との関連を調べたほとんどの試験において、有意な関連は認められなかった。

飲料水中の亜硝酸塩と 3 試験における児の脳腫瘍データを複合解析した試験では発

がんリスク増加が見られた。 
 

 動物発がんデータ 
  硝酸塩の発がん性はラット、マウスのいずれにおいても見られなかった。 

亜硝酸塩を単独で投与したほとんどの試験では、マウス、ラットのいずれにおい

ても発がん性は見られなかったが、これらの結果は低投与量、短い曝露期間、亜硝

酸塩の不安定性等に起因する可能性がある。亜硝酸塩を飲水投与した雌マウスで前

胃の乳頭腫あるいはがんの発生頻度の増加傾向が、また、胎内にいる時から生涯に

わたり亜硝酸塩を飲水投与されたマウスでリンパ腫及び肺腫瘍の発生頻度の増加

が観察された。第二級、三級アミンやアミド（食物、水に含まれる、若しくは投与）

と亜硝酸塩にマウスを複合曝露した試験の多くでは、腫瘍（肺腫瘍、悪性リンパ腫、

前胃腫瘍、膀胱乳頭腫、子宮腺癌）の発生頻度が増加した。同様に複合曝露された

ラットでも腫瘍（食道腫瘍、血管肉腫、肝細胞の腺腫と癌、肺扁平細胞癌、鼻腔腫

瘍）の発生頻度が増加した。 
 
 
（２）Joint Expert Committee on Food Additives（JECFA） 

①硝酸塩 
JECFA（参照 9）は、ラットの長期毒性試験で得られた NOEL 370 mg/kg 体重/

日（硝酸イオンとして）に安全係数 100 を適用し、Acceptable Daily Intake（ADI）
を 0～3.7 mg/kg 体重（硝酸イオンとして）と算出した。 
委員会は、硝酸塩による毒性は主に、in vivo で亜硝酸塩に変換する結果であると

結論した。第 59回委員会（2002年）において、亜硝酸イオンのADIは 0～0.07 mg/kg
に設定され、亜硝酸塩についての新しいデータは硝酸塩について以前に設定された

ADI を大きく変更する根拠を与えなかったため、委員会は、第 44 回会合（1995 年）

においてラット長期毒性試験、イヌ短期毒性試験の NOEL 500 mg/kg 体重/日に基

づき、安全係数 100 を適用して設定した ADI 0～5 mg/kg 体重（硝酸ナトリウムと

して）、または上記の ADI 0～3.7 mg/kg（硝酸イオンとして）を維持することとし

た。 
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②亜硝酸塩 
JECFA（参照 10）は、ラットを用いた 2 年間の試験での心肺への影響に基づく

NOEL 6.7 mg/kg 体重/日（亜硝酸イオンとして）に安全係数 100 を適用し、ADI
を 0～0.07 mg/kg 体重/日（亜硝酸イオンとして）とした。この ADI は、3 か月齢

以下の乳児には適用されない。 
第 44 回会合（1995 年）においては、NOEL 6.7 mg/kg 体重/日及びラットを用い

た 90 日間毒性試験での副腎球状帯の肥大に基づく NOEL 5.4 mg/kg 体重/日（亜硝

酸イオンとして）に安全係数 100 を適用し、ADI を 0～0.06 mg/kg 体重/日（亜硝

酸イオンとして）とした。しかし、副腎のごくわずかな肥大は血圧の小さな変動に

対する生理的な順応を反映しており、副腎への直接的な毒性作用と考えるべきでは

ないと第 59 回委員会（2002 年）では結論し、この NOEL を採用しなかった。 
亜硝酸塩は、メトヘモグロビン血症を引き起こすが、これは単回投与後に起こる

可能性があるため、亜硝酸塩について急性の参照用量を設定するのが適切であると

思われる。しかし、本会合においてレビューできたデータは主に長期毒性に関する

ものであり、急性の参照用量を設定するには適切でなかった。委員会は、今後の会

合において亜硝酸塩の急性毒性についてレビューすべきであると勧告した。 
 
 
（３）WHO 飲料水水質ガイドライン 第 3版（参照 3）および第 3版根拠文書（参照 6） 

  硝酸塩のガイドライン値は、短期間曝露された乳幼児（ヒト）のメトヘモグロビ

ン血症に基づき、50 mg/L とされた。ただし、微生物による汚染とそれに伴う消化

管の感染症はリスクを顕著に増加させるため、微生物汚染の点で安全な水でなけれ

ばならない。 
  亜硝酸塩のガイドライン値は、乳幼児（ヒト）において、0.4 mg/kg 体重/日から

200 mg/kg 体重/日を超える投与量でメトヘモグロビン血症が見られたことから、最

小値の 0.4 mg/kg 体重/日に基づき、体重 5 kg、飲水量 0.75 L を仮定して、3 mg/L
（端数切捨て）と算出された。 

  飲料水中の硝酸塩及び亜硝酸塩に同時に曝露される可能性があるため、各物質の

ガイドライン値（GV）に対する濃度（C）の比の和は 1 を超えないようにすべきで

ある。 
  慢性曝露に対しては、JECFA が硝酸塩の ADI 0～3.7 mg/kg 体重/日、亜硝酸塩

の ADI 0～0.07 mg/kg 体重/日を提案している（参照 9、10）。硝酸塩の ADI 0～
3.7 mg/kg 体重/日は、硝酸塩／亜硝酸塩の代謝における既知の種差を考慮すると、

ヒトのリスク評価に用いるには適切でないと考えた。亜硝酸塩の ADI 0～0.07 
mg/kg 体重を用い、成人の体重 60 kg、飲水量 2 L/日、飲料水の割り当て 10％を仮

定すると、ガイドライン値は 0.2 mg/L（亜硝酸イオンとして；端数切捨て）と算出

された。ただし、動物とヒトの感受性の違いに関する不確実性のため、このガイド

ライン値は暫定値と考えるべきである。 
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（４）米国環境保護庁（US EPA） 

Integrated Risk Information System (IRIS)（参照 11） 

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、もう一方で、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 経口 RfD 

a. 硝酸性窒素 （EPA/IRIS, 1991（参照 11） 

臨界影響 用量* 不確実 
係数（UF）

修正係数

（MF） 
参照用量

（RfD）

メトヘモグロビン症の初期

臨床症状（MetHb レベル

10%超過時） 
（調整乳を摂取した 

0～3 ヶ月齢乳児） 
ヒト疫学調査（参照 93、156） 

NOAEL: 硝酸性窒素 10 mg/L 
（換算値: 1.6 mg/kg 体重/日）** 
 
LOAEL: 硝酸性窒素 11-20 mg/L 
（換算値: 1.8-3.2 mg/kg 体重/日）

1 *** 

 

1  1.6 mg/kg

体重/日 

*  硝酸塩 4.4 mg が硝酸性窒素 1 mg/L に相当するとして換算。 
**  体重 4 kg の乳児の調整乳を介した飲水量を 0.64 L/日とし、10 mg/L×0.64 L/日／4 kg = 1.6 mg/kg 体重/日 
*** 感受性の最も高いヒト亜集団（乳児）での重篤な影響の NOAEL であることから 1 
 
b. 亜硝酸性窒素（EPA/IRIS, 1997（参照 11）） 

影響（Critical Effect） 用量 不確実 
係数（UF）

修正係数

（MF） 
参照用量 
（RfD） 

メトヘモグロビン症 
（調製乳を慢性的に摂取し

た乳児） 
（参照 93） 

NOEL: 飲料水中濃度 10 ppm 
（換算値: 1.0 mg/kg 体重/日）* 
 
LOAEL: 飲料水中濃度 11-20 
ppm 

1 ** 
 

10 *** 1 × 10-1 
mg/kg体重

/日 

*  体重 10 kg の子供の飲水量を 1 L/日として、10 mg/L×1 L/日/10 kg = 1.0 mg/kg 体重/日  
** 感受性の高いヒト集団（乳児）への重篤な毒性影響（ﾒﾄﾍﾓｸﾞﾛﾋﾞﾝ症）の NOEL であること、長期間曝露のデー

タであることから UF は不使用. 
***亜硝酸塩自体の毒性について 10 
 
 ② 発がん性 

  データなし。 
 
 
（５）我が国における水質基準の見直しの際の評価（参照 1） 

 硝酸性窒素及び亜硝酸性窒素 

 ①評価値 
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平成 4 年の評価では、Walton（1951）をもとに幼児のメトヘモグロビン血症の

防止の観点から、硝酸性窒素として 10 mg/L 以下。亜硝酸性窒素については、極め

て低い濃度であり、硝酸性窒素と同時に測定することが可能であることから、硝酸

性窒素と亜硝酸性窒素の合計量について 10 mg/L とされた。  
また、平成 10 年の専門委員会では、以下のように評価されている。  

・昭和 53 年に水質基準を検討した際には、「亜硝酸性窒素については、自然水中

では硝酸性窒素に比べて一般に極めて低い濃度で存在することが知られており、生

体の影響に関しては硝酸性窒素と同様の作用が考えられる。その上、検査方法とし

ても硝酸性窒素とともに両者を一度に測定することが可能であり、別々に検査する

必要性が低い。」とされ、硝酸性窒素と亜硝酸性窒素の合計量について基準値が定

められた。  
・硝酸性窒素については幼児にメトヘモグロビン血症を発症させることのない濃度

と考えられる 10 mg/L であることが適当。（現行どおり）  
・亜硝酸性窒素については、近年の知見から極めて低い濃度でも影響があることが

わかってきたことから、別途評価値を定めることが適当。  
・WHO（1998）において亜硝酸塩のガイドライン値（0.2 mg /L)が暫定値とされて

いるのは、ヒトへの影響及びヒトの感受性についての不確実性があるためである。  
・亜硝酸性窒素については、ADI 0.06 mg NO2/kg/day から評価値は 0.05 mg/L（1
日 2 L 水摂取、体重 50kg、寄与率 10％）となる。  
・WHO では、硝酸塩と亜硝酸塩が同時に飲料水中に存在しうることから、次のよ

うにガイドライン値に対する比の和は１を超えてはならないとしている。  
  

NO3(mg/L) NO2(mg/L) 

50 mg/L 
＋ 

3 mg/L 
≦ 1 

これを窒素に換算すると、  
NO3-N(mg/L)  NO2-N(mg/L) 

11 mg/L 
＋ 

0.91 mg/L 
≦ 1 

しかしながら、NO3-N が 10 mg/L 以下及び NO２-N が 0.05 mg/L 以下を確保す

ると、この和は常に 1 以下となるから、比の和について基準を設定する必要はない。 
平成 10 年以後、評価値設定に関わる知見は報告されていないので、現状の評価

値、硝酸性窒素と亜硝酸性窒素の合計量として 10 mg/L、亜硝酸性窒素として 0.05 
mg/L は維持されるのが適切である。  

 
 ②項目の位置づけ 
・硝酸性窒素について、従来の基準項目（健康に関する項目）としての位置づけは

維持。  
・亜硝酸性窒素については、現在は硝酸性窒素との合計量として基準項目とされて

おり、これについては、従来の基準項目（健康に関する項目）としての位置づけは

維持。  
・一方、亜硝酸性窒素について、硝酸性窒素との合計値ではなくそれ自体単独のも
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ので評価値が必要であるが、水道水（原水・浄水）での検出状況等の結果から、評

価値の 10%を越えるデータは 2%弱存在しており、水質基準とするかどうかの検討

が必要である。しかし、WHO のガイドライン値は毒性評価の観点から暫定値とさ

れていることから、水質管理目標設定項目とする。指針値は暫定値として 0.05 ㎎/L
とする。  

 
 
 
３．曝露状況 

  平成19年度水道統計（参照157）における硝酸態窒素及び亜硝酸態窒素の水道

水の検出状況（表20）は、原水において、最高検出値は水道法水質基準値（10 mg/L）
の100％超過の16箇所であった。それ以下の濃度にも広く検出され、基準値の10％
超過～20％以下が1,199箇所、10％以下が2,268箇所で多かった。 

一方、浄水においては、最高検出値は水質基準値の90％超過～100％以下の3
箇所であり、原水と同様にそれ以下の濃度にも広く検出され、基準値の10％超過

～20％以下が1,461箇所、10％以下が2,173箇所で多かった。 

平成19年度水道統計（参照157）における亜硝酸態窒素の水道水の検出状況（表

21）は、原水において、最高検出値は水道法水質管理目標値（0.05 mg/L；暫定）

の100％超過が22箇所みられ、それ以下の濃度にも広く検出されたが、基準値の

10％以下が1,371/1,632箇所と最も多かった。 

一方、浄水においては、最高検出値は暫定の水質管理目標値の100％超過が1箇
所見られたが、大部分(1,710/1,732地点)は水質管理目標値の10％以下であった。 

 
 
 
表 20 硝酸態窒素及び亜硝酸態窒素 水道水（原水・浄水）での検出状況（参照 157） 

基準値に対する度数分布表（硝酸態窒素及び亜硝酸態窒素）

浄水

／ 水源種別 測定

原水 地点数
の別 ～0.50

mg/L
～1.00
mg/L

～2.00
mg/L

～3.00
mg/L

～4.00
mg/L

～5.00
mg/L

～6.00
mg/L

～7.00
mg/L

～8.00
mg/L

～10.00
mg/L

10.01～

mg/L
全体 5,331 2,268 1199 948 403 236 100 67 48 25 21 16
表流水 1,027 519 315 150 35 8 0 0 0 0 0 0

原水ダム湖沼 305 216 70 17 0 1 1 0 0 0 0 0
地下水 3,206 1,125 665 666 317 197 88 51 41 21 21 14
その他 793 408 149 115 51 30 11 16 7 4 0 2
全体 5,667 2,173 1461 1171 482 201 85 55 21 15 3 0
表流水 988 477 319 147 36 9 0 0 0 0 0 0

浄水ダム湖沼 285 183 79 20 2 1 0 0 0 0 0 0
地下水 3,136 936 769 777 326 162 77 51 20 15 3 0
その他 1,258 577 294 227 118 29 8 4 1 0 0 0

（平成19年度調査結果）

70％ 超
過 80％
以下

80％ 超
過 90％
以下

90％超過

100％以
下

100％超

過
10％以

下

10％ 超
過 20％
以下

20％ 超
過 30％
以下

30％ 超
過 40％
以下

40％ 超
過 50％
以下

50％ 超
過 60％

以下

60％ 超
過 70％
以下
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表 21 亜硝酸態窒素 水道水（原水・浄水）での検出状況（参照 157） 
基準値に対する度数分布表（亜硝酸態窒素）

浄水

／ 水源種別 測定

原水 地点数
の別 ～0.005

mg/L
～0.010
mg/L

～0.015
mg/L

～0.020
mg/L

～0.025
mg/L

～0.030
mg/L

～0.035
mg/L

～0.040
mg/L

～0.045
mg/L

～0.050
mg/L

0.051～
mg/L

全体 1,632 1,371 94 45 30 19 13 6 13 10 9 22
表流水 492 335 49 30 20 15 12 4 8 9 6 4

原水ダム湖沼 174 123 28 6 7 3 1 2 2 0 0 2
地下水 768 729 11 8 3 0 0 0 3 0 2 12
その他 198 184 6 1 0 1 0 0 0 1 1 4
全体 1,732 1,710 11 4 4 1 0 1 0 0 0 1
表流水 389 383 4 0 1 1 0 0 0 0 0 0

浄水ダム湖沼 127 123 2 2 0 0 0 0 0 0 0 0
地下水 830 818 5 2 3 0 0 1 0 0 0 1
その他 386 386 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

（平成19年度調査結果）

40％ 超
過 50％
以下

50％ 超
過 60％

以下

60％ 超
過 70％
以下

70％ 超
過 80％
以下

10％以
下

10％ 超
過 20％
以下

20％ 超
過 30％
以下

30％ 超
過 40％
以下

80％ 超
過 90％
以下

90％超過

100％以
下

100％超

過
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Ⅲ．調査結果のまとめ 

亜硝酸塩及び硝酸塩の一部は口腔内で亜硝酸塩に還元されるが、胃及び上部小腸か

ら吸収される。血液中で亜硝酸塩は Hb と反応して硝酸塩に酸化され、MetHb を生じ

る。ヒトにおいては、硝酸塩摂取で見られる影響として、硝酸塩を高濃度（～20 ppm
以上）含む水で調整した人工乳を摂取した乳児に見られるMetHb症が知られている。 
硝酸塩、亜硝酸塩は胃でアミン等と反応して N-ニトロソ化合物を生じ得ることが知

られている。多くの N-ニトロソ化合物には発がん性があることから、硝酸塩、亜硝酸

塩のヒトに対する発がん性（とくに胃がんの誘発）が懸念されるところであり、多く

の疫学調査が行われている。また実験動物に対する発がん性も調べられている。IARC
（draft）（参照 12）はこれらの研究のレビューに基づき、硝酸塩については、「飲

料水中の硝酸塩のヒトに対する発がん性の証拠は不十分である。硝酸塩の実験動物に

対する発がん性の証拠は不十分である」としている。また、亜硝酸塩については、「食

品中の亜硝酸塩についてはヒトに対する発がん性の限定的な証拠がある。亜硝酸塩自

体の実験動物に対する発がん性の限定的な証拠がある」とし、食品中の亜硝酸塩は胃

癌の増加に関連しているとしている。そして全体として、「経口摂取された硝酸塩あ

るいは亜硝酸塩は体内でニトロソ化が生じる条件下でヒトに対しておそらく発がん性

を持つ（グループ 2A）」としている。 
遺伝毒性については、硝酸塩は in vitro 遺伝毒性試験のほとんどで陰性であり、in 

vivo 遺伝毒性試験では陽性と陰性の結果が得られている。一方、亜硝酸塩については、

in vitro、in vivo のいずれの遺伝毒性試験でも陽性と陰性が認められており、遺伝毒

性がないとは判断できないと考えられる。 
以上の結果を踏まえると、硝酸性窒素については TDI を試算することが適切である

と考えられる。一方、亜硝酸性窒素については、非発がん影響については TDI を試算

し、発がん影響についてはユニットリスクを試算することが適切であると考えられる。 
 
硝酸性窒素 
高濃度（～20 ppm 以上）の硝酸性窒素を含む水で調整した人工乳を摂取した乳児

では MetHb 症が生じることが報告されているが、Walton のレビュー（参照 93）に

よると、硝酸性窒素の濃度が 10 ppm 以下で乳児における MetHb 症の発症を報告し

ている論文はなかった。従って MetHb 症を指標とした硝酸性窒素の NOAEL は 10 
ppm（10 mg/L）と考えることができる。1 ヶ月児の人工乳哺乳量を平均 827 mL/日6、

1 ヶ月児の体重を平均 4,735 g7と仮定とすると、この NOAEL は 1.7 mg/kg 体重/日に

相当する。なお、この値は、このエンドポイントに関して最も感受性の高い乳児にお

いて得られているものであるため、不確実係数の適用は不要である。 
以上を踏まえ、最も感受性が高いと考えられる 1 ヶ月児の耐容一日摂取量（TDI）

                                            
6 産業技術総合研究所化学物質リスク管理センター曝露係数ハンドブック

http://unit.aist.go.jp/riss/crm/exposurefactors/documents/factor/other_intake/intake_artificialmilk.
pdf 
7 平成 12 年乳幼児身体発育調査報告書（厚生労働省、平成 13 年）に記載の 0 年 1～2 月未満の男児平

均体重 4.87 kg、女児平均体重 4.60 kg の平均値 
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を 1.7 mg/kg 体重/日と試算した。 
 
亜硝酸性窒素 
＜非発がん影響＞ 
亜硝酸性塩そのものへのヒト曝露の非発がん影響を調べた疫学調査はないようで

ある。一方、亜硝酸塩に実験動物を曝露させて影響を調べた試験では副腎の肥大や

MetHb の増加等が見られている。この中で最も低い NOAEL を示したのは、Wistar
系ラット（雌雄）における亜硝酸カリウムの 13 週間飲水投与試験である。このよう

な試験は 2 例行われ、副腎球状帯の肥大に基づき NOAEL が一つの試験では亜硝酸イ

オン濃度として 5.4 mg/kg 体重/日、もう一つの試験では亜硝酸カリウム濃度として 5 
mg/kg 体重/日と報告された。しかし、副腎のごくわずかな肥大は血圧の小さな変動に

対する生理的な順応を反映しており、毒性作用と考えるべきでないとされている。次

に低い NOAEL を示したのは、雄ラットにおける亜硝酸ナトリウム(0、100、1,000、
2,000、3,000 mg/L)の 2 年間飲水投与試験である。この試験では、MetHb 濃度が用

量依存的に増加し、1,000 mg/L 以上で有意となった。また、1,000 mg/L 以上の投与

群で肺のリンパ球浸潤、気管支拡張、心臓の小さな細胞巣と線維化が見られた。これ

らの影響に基づき、NOAEL は 100 mg/L（亜硝酸ナトリウムとして 10 mg/kg 体重/
日、亜硝酸イオンとして 6.7 mg/kg 体重/日、亜硝酸性窒素として 2 mg/kg 体重/日8）

と判断された。この NOAEL に不確実係数 100（種差：10、個体差：10）を適用し、

亜硝酸性窒素の耐容一日摂取量（TDI）を 0.02 mg/kg 体重/日と試算した。 
 

＜発がん影響＞ 
 IARC（参照 12）は「食品中の亜硝酸塩についてはヒトに対する発がん性の限定的

な証拠がある」としており、実際、食品を通じた亜硝酸塩摂取と胃癌との関連を示す

疫学調査もあるが、結果は必ずしも明確ではない。一方、実験動物に亜硝酸塩を飲水

投与した試験では発がん影響がみられている。マウス（雌雄、各 50 匹）における亜

硝酸ナトリウム（雄 0、60、120、220 mg/kg 体重/日；雌 0、45、90、165 mg/kg 体

重/日）の 2 年間飲水投与試験で、雌では前胃の扁平上皮細胞の乳頭腫及び癌を合わせ

た発生頻度の増加傾向（対照群 1/50、投与群は用量順に各 0/50、1/50、5/50）が見ら

れた。また雄では、220 mg/kg 体重/日群で腺胃上皮過形成の発生頻度（10/50）が対

照群（0/50）に比べて有意に高かった。雌における前胃の扁平上皮腫瘍の用量-反応デ

ータに基づき、ベンチマークドース法で多段階発がんモデルを用いて BMDL10（137.9 
mg/kg 体重/日）を求め、この点から直線外挿法により亜硝酸ナトリウムの発がんユニ

ットリスク（体重 1 kg あたり亜硝酸ナトリウム 1 mg/日の用量で生涯にわたり経口曝

露した時にこの曝露に関係してがんが生じるリスク）を試算したところ、7.3×
10-4/(mg/kg 体重/日)となった。 
 

                                            
8 亜硝酸イオンの分子量 46 と窒素の原子量 14 との比（3.2857）を用いて換算 
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表 22 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 NOAEL 
（mg/kg 体重/

日） 

LOAEL 
（mg/kg 体重/

日） 

備考 

亜 
① 

マウス 
B6C3F1
系 
雌雄 10 

14 週間飲水投
与 

脾臓での髄外造血増加
（445-） 
脾臓重量増加（750-） 
心臓・腎臓・肝臓の重量
増加（840-） 
前胃扁平上皮過形成増
加（雄 990、雌 1,230）

240 445 NaNO2 

② ラット 
Wistar系 
20 

4 週間混餌投
与 

甲状腺重量の増加、甲状
腺ペルオキシダーゼ活
性の低下、血中総 T4 濃
度及び T3 濃度の低下、
血中 TSH 濃度の増加、
尿中へのヨウ素排泄量
の僅かな増加（3％混餌）

 3％ KNO3 

③ ラット 
F344 系 
雌雄 10 

NaNO3；6 週
間混餌投与 
NaNO2;6 週間
飲水投与 

MetHb 血症による血
液・脾臓の色の変化
（ NaNO3;5,000- 、
NaNO2;500-） 

最 大 耐 容 量
NaNO3；2,500
（5%）[A] 
NaNO2 ； 250
（0.25%）[A] 

NaNO3;5,000
（10%） 
NaNO2;500
（0.5%） 

NaNO3 
NaNO2 

 

④ ラ ッ ト
Wistar系 
雌雄 10 

13 週間飲水投
与 

用量依存的副腎球状帯
肥大(24.6-) 
血中 MetHb 濃度増加、
腎臓の相対重量増加（雄
199.2、雌 241.7） 

NOEL  
KNO2: 10[A]  
NO2-: 5.4[W]  
(100 mg/L) 

24.6(300 mg/L) KNO2 

⑤ ラ ッ ト
Wistar系 
雌雄 10 

13 週間飲水投
与 

副腎球状帯肥大, 
血中 MetHb 濃度増加、
腎 臓 相 対 重 量 増 加
(KNO2；3,000 mg/L、
NaNO2；2,432 mg/L) 

KNO2: 5 
(50 mg/L) 
[A] 

 KNO2 
NaNO2 

⑥ ラ ッ ト
Wistar系 
雄 5～10 

28～90 日間飲
水投与 
(高用量 KNO2
群は 28・56 日
間、あるいは
90 日間投与後
回復期間 30・
60 日間でも試
験) 

副 腎 球 状 帯 肥 大
(KNO2；90 日間 1,021 
mg/L-) 

KNO2 ； 306 
mg/L 

KNO2 ； 1,021 
mg/L 

KNO2 
KNO3 

⑦ ラット 
F344 系 
雌雄 10 
（ 雌 雄
15；臨床
病理学検
査 の た
め） 

14 週間飲水投
与 
（70～71 日間
飲水投与；臨
床病理学検査
のため） 

MetHb 増加（30-） 
腎臓・脾臓の相対重量増
加（200-） 
前胃扁平上皮過形成増
加（雄 310、雌 345） 
チアノーゼ（70 日間
130-） 

130 （ 1,500 
ppm） 

225 （ 3,000 
ppm） 

NaNO2 
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⑧ ラット 
Wistar系 
雌 9～10 

30 週間飲水投
与 

甲状腺重量増加（ 50 
mg/L-） 
甲状腺組織変化、甲状腺
によるヨウ素取り込み
増加、血中総 T3 及び遊
離 T3・遊離 T4・TSH 濃
度減少（250 mg/L-） 

  NaNO3 

⑨ イヌ 
雌 2、雄 1 

105～125日間
混餌投与 

有害影響、血液異常なし   NaNO3 

慢 
⑩ 

マウス 
100 

18 ヶ月間飲水
投与 

肝機能、腎機能、血中の
総 Fe・アンモニウム・
タンパク質濃度及び血
清タンパクの比率、N-
グリコシル-ノイラミン
酸濃度（腫瘍マーカー）
に変化なし 

  NaNO3 

⑪ マウス 
雌雄 50 

18 か月間飲水
投与 

腫瘍発生頻度、発がんま
での期間に有意差なし 

  NaNO2  

⑫ マウス 
B6C3F1
系 
雌雄 50 

2 年間飲水投
与 

雄で腺胃上皮過形成の
増加（220）、雌で前胃
扁平上皮細胞の乳頭腫
及び癌の増加傾向（165）

120 （ 1,500 
ppm） 

220 （ 3,000 
ppm） 

NaNO2 

⑬ ラット 
F344 系 
雌雄 50 

2 年間飲水投
与 

前胃上皮過形成の増加
（雄 130、雌 150） 
単核球性白血病減少
（70-） 

70（1,500 ppm） 130 （ 3,000 
ppm） 

NaNO2 

⑭ ラット 
雌雄 20 

2 年間混餌投
与 

軽 度 の 成 長 抑 制
(Lehman は 1％-とし、
JECFA は 5%-としてい
る) 

NaNO3；500 
NO3-；370 
[J] 
（1％） 

 NaNO3 

⑮ ラ ッ ト
F344 系 
雌雄 50 

NaNO3；2 年
間混餌投与 
NaNO2；2 年
間飲水投与 

癌の発生頻度増加、発癌
に要する期間の変化な
し（単核球性白血病は減
少） 

  NaNO2 
NaNO3 
 

⑯ ラット 
F344 系 
混 餌 投
与；雌雄
2、 
飲 水 投
与；雌雄
22 

2 年間混餌／
飲水投与 

混餌投与雌で肝臓の悪
性新生物の発生頻度増
加（2,000 ppm） 
単球性白血病の発生頻
度減少（混餌、飲水とも
2,000 ppm） 

  NaNO2 
 

⑰ ラット 
雄 8 

2 年間飲水投
与 

MetHb 濃度増加、リン
パ球浸潤と肺胞過膨張
を伴う気管支の拡張
（1,000 mg/L-） 
心臓における小さな細
胞巣と線維化（ 1,000 
mg/L、2000 mg/L） 
心臓における変性細胞
巣を有する間質細胞の
拡散、老齢ラットで冠動
脈 が 薄 く な り 拡 張
（3,000 mg/L） 

NOEL 
NaNO2；10 
NO2-；6.7 
[J] 
（100 mg/L） 

 NaNO2 
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生 
⑱ 

マウス 
B6C3F1
系 
雌雄 10 

14 週間飲水投
与 

精巣変性（750-） 
精子の運動性減少（990）
雌の性周期延長（445、
1,230） 

345(1,500 
ppm) 

750 （ 3,000 
ppm） 

NaNO2 

⑲ マウス 
Swiss 
CD-1 系 

二世代生殖発
生毒性試験[飲
水投与] 

F0、F1ともに生殖への影
響なし 
F1、F2の発生への影響な
し 

NOEL 
420[J] 

 NaNO2 

⑳ ラット 
F344/N
系 
雌雄 10 

14 週間飲水投
与 

精子の運動性減少（115、
310） 

NOEL 
55[J] 
NO2-；37[J] 

 NaNO2 

○21 ラット 
Wistar系 
雌 8～12 

妊娠 7～21 日
飲水投与 

着床後胚損失率、胎児の
体重及び AGD、雄胎児
（妊娠 21 日）の血中・
精巣のテストステロン
濃度及び精巣のプロゲ
ステロン濃度への影響
なし（-900 mg/L） 

  NaNO3 

○22  ラット 
雌 12 

妊娠～授乳 21
日飲水投与 

児動物の死亡率増加、21
日 齢 で の 成 長 遅 延
（ 200- ）  母 動 物 の
MetHb 濃度増加 

 200 NaNO2 

○23  ラット 二世代混餌投
与 

児動物の数や死亡率へ
の影響なし 
F1及び F2でリンパ網内
系腫瘍が高頻度で発生 

  NaNO2 

○24  モルモッ
ト 
雌 3～6 

KNO3；143～
204 日間 
KNO2；100～
240 日間 
飲水投与 

生児出生数減少、胎児死
亡 率 増 加 （ N-NO3-; 
1,130） 
胎 児 死 亡 率 増 加
（N-NO2-;244-） 

NOEL  
KNO3；507[W]
(10,000 mg/L) 
KNO2 ； 192
（4,000 mg/L）

KNO3: 1,130[W] 
(30,000 mg/L) 
KNO2 ； 244
（5,000 mg/L） 

KNO3 
KNO2 

○25  ウサギ 22 週間飲水投
与 

受胎率、同腹児数、出生
時・離乳時の体重への影
響なし 

  硝酸塩 

○26  ヒツジ 
計 23 ～
24 

48 日間混餌投
与 

受胎率低下（5-）   KNO3 

○27  ヒツジ 
雌 6～7 

妊娠 21～ 49
日混餌投与 

母動物が MetHb 血症と
なる用量で流産、児動物
の出生時体重への影響
なし 

  硝酸イオン 

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、[J]：JECFA、無印：本報告 
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要  約 

 
 清涼飲料水の規格基準改正に係る化学物質として、アンチモンの食品健康影響につ

いて調査を行った。調査に供した試験成績は、急性毒性試験（マウス、ラット、ウサ

ギ）、亜急性毒性試験（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）、遺伝毒性試験等である。対象とするアン

チモン化合物は、主に三酸化アンチモン、酒石酸アンチモンカリウム、三塩化アンチ

モン等である。 
アンチモン（5 価）の慢性経口曝露に関する疫学研究の知見は得られていない。実

験動物に対する慢性経口毒性については、知見は多くないが、肝臓への影響が報告さ

れている。 
アンチモンの遺伝毒性に関しては、in vitro では突然変異試験で陰性、染色体異常

試験、DNA 損傷試験で陽性の結果が得られている。また、in vivo でも、三酸化アン

チモン、三塩化アンチモンのマウスの骨髄細胞を用いた染色体異常試験が陽性であっ

たが、三酸化アンチモンの小核試験は陰性の結果が得られている。よって、一部のア

ンチモン化合物は染色体異常を誘発する可能性を否定できない。 
以上のことから、アンチモンについては、非発がん影響に基づき耐容一日摂取量

（TDI）を試算することが適切と判断した。 
SD 系ラット（雌雄）における酒石酸アンチモンカリウム（0.5、5、50、500 ppm）

の 90 日間飲水投与試験において、500 ppm 投与群の雌雄に腎臓相対重量減少、血清

中クレアチニン値、ALP 活性の減少、雄に血尿、肝硬変、雌に血清中コレステロール

及び総タンパク質量の減少が認められたことに基づき、NOAEL は 50 ppm（アンチ

モンとして 6.0 mg/kg 体重/日に相当）であった。この NOAEL 6.0 mg/kg 体重/日に

不確実係数 1,000（個体差及び種差：100、亜急性毒性試験の使用：10）を適用して

アンチモンの TDI を 6.0 μg/kg 体重/日と試算した。 
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Ⅰ．調査対象物質の概要 

１．用途 

アンチモン：蓄電池、軸受け等減摩合金、特殊鋼、電線・ケーブル等 
三酸化アンチモン：難燃助剤、ガラス清澄剤、塗料・顔料等（参照 1） 

 
２．一般名 

アンチモン 
 
３．化学名 

IUPAC 
   和名：アンチモン 
   英名：Antimony 

CAS No.：7440-36-0 
 

４．元素名 

   Sb 
 
５．原子量 

   121.8 
 
６．物理化学的性状 

名称 アンチモン 
（Sb） 

三酸化アンチモン

（CAS No. 1309-64-4）
（Sb2O3） 

酒石酸アンチモンカリ

ウム 
（CAS No. 

28300-74-5） 
（C8H4K2O12Sb2・

3H2O） 

三塩化アンチモン

（CAS No. 
10025-91-9） 
（SbCl3） 

沸点（℃） 1,635 1,550（一部昇華する） － 223.5 

融点（℃） 630 656（酸素がない状態の

もの） 

100 73 

密度/ 
比重 

比重 6.7 

（水＝1） 

5.2 ないし 5.7（g/cm3）

結晶構造により異なる 

2.6（20℃）（g/cm3） 3.14（g/cm3） 

水溶解度 溶けない 1.4 mg/100 mL（30℃）

（溶けない） 

83 g/L 

（やや溶けやすい） 

10 g/100 mL

（25℃） 

蒸 気 圧

（kPa） 
0.133（886℃） 0.130（574℃） － 0.133（49℃） 

物理的 
性状 

銀～白色で光沢が

ある。堅いがもろい

白色の結晶性粉末 透明結晶性粉末、空気中

で風解 

刺激臭のある、無

色、吸湿性の結晶 
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塊状物、又は暗灰色

の粉末 
 
７．現行規制等 

（１）法令の規制値等 

  水質基準値（mg/L）：なし 
水質管理目標値（mg/L）：0.015 
環境基準値（mg/L）：なし 
要監視項目指針値（mg/L）：0.02 
その他基準：給水装置の構造及び材質の基準  なし 
     労働安全衛生法；作業環境評価基準 なし 

 
（２）諸外国等の水質基準値又はガイドライン値 

  WHO（mg/L）：0.02（第 3 版） 
  EU（mg/L）：0.005 

US EPA（mg/L）：0.006 
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／IRIS のリスト、IARC のモノグラフ、化学

物質の初期リスク評価書等を基に、毒性に関する主な科学的知見を整理した（参照 3
～8）。 
なお、本報告書のⅡ. 1.及び 2.においては、アンチモン化合物の重量から換算したア

ンチモン元素としての重量を mg Sb と表記した。 
 
１．毒性に関する科学的知見 

（１）体内動態 

 ① 吸収 

三酸化アンチモン（ATO）の水に対する溶解度は、17 mg/L と報告されており（参

照 9）、これは合成胃液中における ATO の溶解度とほぼ同じである。合成胃液中に

おける ATO の溶解度は 24 時間後に 20 mg/L である（参照 10）。しかし、吸収に

関する検討では、ATO は比較的吸収率が低いことが示されている。可溶性形態でも、

アンチモンは原子価状態に関係なく、消化管からは容易に吸収されない（参照 11）。
動物での吸収率は 5％～20％である（参照 12,13,14）。酒石酸アンチモンカリウム

（APT）により急性中毒を起こした 4 人を調べたところ、ヒトでの吸収率は 5％で

あった（参照 15,16）。 
アンチモンは動植物の必須元素ではない（参照 17）。 
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 ② 分布 

実験動物（ラット、マウス、ハムスター、ウマ）では、吸収後のアンチモンは赤

血球と結合し（参照 11,18,19,20）、主に脾臓、肝臓及び骨に（参照 21）、ある程

度は皮膚及び被毛に分布した（参照 11,22）。 
ラットの ATO 混餌投与では、アンチモンは主に甲状腺、次いで肝臓に高濃度で

分布し、脾臓、腎臓、心臓、肺、骨と続いた（参照 23）。ラットの APT 飲水投与

では、アンチモンは主に赤血球、脾臓、肝臓、腎臓に分布した（参照 24）。 
 
 ③ 代謝 

in vivo で無機及び有機 5 価アンチモン；Sb(V)がどの程度 3 価アンチモン；Sb(III)
に還元されるのかは明らかではない。トリヒドロキシアンチモン；Sb(OH)3 の

Sb(III)は生物学的環境下では電荷がないため、容易に細胞膜を通過することができ

る。Sb(III)の消失半減期 94 時間が Sb(V) の 24 時間に比べて長いのは、このため

と考えられる（参照 25,26）。 
Sb(OH)3はトリヒドロキシヒ素；As(OH)3と同様、チオール基と容易に反応する。

これら 2 つの 3 価の金属化合物は、in vitro で培養哺乳類細胞に容易に蓄積し、共

に培養すると相加的な毒性を示す（参照 11,26,27,28,29,30）。細胞からの Sb(III)
及び As(III)の排泄は、ATP 依存性メカニズムにより起こる。このことは、細菌細

胞及び哺乳類細胞にみられるこれら 3 価元素間の交差耐性を説明するものである

（参照 31,32, 33）。 
最近、三硫化二アンチモン、酸化テルル、酸化ゲルマニウムをラットに同時投与

した場合の代謝に関する検討で、アンチモンはメチル化されない無機物の形で赤血

球に蓄積され、また尿中のアンチモンはメチル化されていないが、酸化されている

と報告されている（参照 34）。 
 
 ④ 排泄 

ハムスターに強制経口投与されたSb(III)とSb(V)の大部分は吸収されずに速やか

に糞中に排泄された(参照 11)。ラットの ATO 混餌投与では、アンチモンは主に糞

中に排泄された（参照 23）。BALB/c 系マウス（雌）に 125Sb（塩化アンチモン）

を妊娠から離乳後 15日間混餌投与した結果、125Sbは胎盤を通過することが示され、

授乳中のラットの乳汁からも検出された（参照 19）。 
電池製造工場労働者 2 人（ATO、水素化アンチモンに曝露）の尿中アンチモン濃

度は、各 5.1、8.3 μg Sb/L であり、化合物として主に Sb(V)、次いで二塩化トリメ

チルアンチモン、Sb(III)が少量検出された。（参照 35）。ドイツ、ポーランド、チ

ェコの合計 19 人の 24～38 歳の母親を対象にして、食物から母乳へのアンチモンの

移動が調査された。各人、2～8 週間、毎食の食物と 1 日 1 回母乳が採集された。ア

ンチモンの一日平均摂取量は 0.154 μg Sb/kg 体重/日であり、母乳中のアンチモン

平均濃度は 0.14 μg Sb/L であった。個人差が大きく、アンチモン摂取量と母乳中の

アンチモン濃度には相関はみられなかった（参照 36）。 
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（２）実験動物等への影響 

 ① 急性毒性試験 

APT の経口投与 LD50 は、ウサギ及びラットで 115 mg/kg 体重、マウスで 600 
mg/kg 体重である。ATO は水に対する溶解度が極めて低いため、LD50 ＞20,000 
mg/kg 体重であり、毒性の報告はない（参照 37）。 

 
 ② 亜急性毒性試験 

  a. 14 日間亜急性毒性試験（APT；マウス及びラット） 
  （a）マウス 

B6C3F1系マウス（雌雄、各投与群 5 匹）における APT（0、0.3、0.65、1.25、
2.5、5.0 mg/mL：0、59、98、174、273、407 mg Sb/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 1 に示す。 
273 mg Sb/kg 体重/日以下の用量で、体重、摂水量に影響はみられなかった

が、407 mg Sb/kg 体重/日の用量では、前胃扁平上皮に結節性過形成及びごく

軽度～中程度の肝細胞空胞変性が観察された（参照 38）。 
この報告では NOAEL を 273 mg Sb/kg 体重/日、LOAEL を 407 mg Sb/kg

体重/日と推定した。 
 

表 1 マウス 14 日間亜急性毒性試験（APT） 

試験物質 投与群 雌雄 

APT 
5.0 mg/mL 
(407 mg Sb/kg 体重/日) 

前胃扁平上皮に結節性過形成及びごく軽

度～中程度の肝細胞空胞変性 

 
  （b）ラット 

F344 系ラット（雌雄、各投与群 5 匹）における APT（0、0.15、0.3、0.65、
1.25、2.5 mg/mL：0、16、28、59、94、168 mg Sb/kg 体重/日）の 14 日間飲

水投与試験が行われた。 
投与による体重、摂水量に影響はみられなかった（参照 38）。 

 
  b. 28 日間亜急性毒性試験（ATO；ラット） 

Wistar 系ラット（Alpk:ApfSD）（雌雄、各投与群 8 匹）における ATO（0、
1,000、5,000、20,000 ppm）の 28 日間混餌投与試験 （GLP 準拠）が行われた。

認められた毒性所見を表 2 に示す。 
20,000 ppm 群の雌 2 匹のみに、通常見られない副腎被膜の病変1があり、投与

と関連している可能性があった。腎臓及び肝臓の病変は顕著なものではなかった。 
この知見から、ATO の LOAEL を 20,000 ppm（1,000 mg Sb/kg 体重/日）と

した（参照 3,39）。 
 
                                            
1 文献を入手できなかったので、WHO（参照 3）から引用した。 
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表 2 ラット 28 日間亜急性毒性試験（ATO） 

試験物質 投与群 雌雄 
ATO 20,000 ppm 

(1,000 mg Sb/kg 体重/日) 
雌のみに副腎被膜の病変 

 
  c. 90 日間亜急性毒性試験（ATO；ラット） 

Wistar 系ラット（Alpk:ApfSD）（雌雄、各投与群 12 匹）における ATO（0、
1,000、5,000、20,000 ppm：雄 0、84、421、1,686 mg/kg 体重/日、雌 0、97、
494、1,879 mg/kg 体重/日）の 90 日間混餌投与試験（GLP 準拠）が行われた。

認められた毒性所見を表 3 に示す。 
20,000 ppm 群の雌雄に肝臓重量のわずかな増加、雌に血清アスパラギン酸ア

ミノトランスフェラーゼ（AST）活性の増加がみられたが、これらの変化は毒性

学的に有意ではなかった。剖検では、投与に関連する所見は認められなかった（参

照 40）。 
WHO は、本試験の NOAEL を 1685.9 mg ATO/kg 体重/日2（1407.7 mg Sb/kg

体重/日）とした（参照 3）。 
 

表 3 ラット 90 日間亜急性毒性試験（ATO） 

試験物質 投与群 雄 雌 
ATO 20,000 ppm 

(1,407.7 mg Sb/kg 体重/
日) 

肝臓重量のわずか

な増加 
肝臓重量のわずかな増加、有意でな

いアスパラギン酸アミノトランス

フェラーゼ（AST）活性の増加 

 
  d. 13 週間亜急性毒性試験（ATO；ラット） 

食物や香料の容器等に使用されるポリエチレン（PE）及びポリエチレンテレフ

タラート（PET）製スパンボンド式不織布は触媒として ATO 約 130 ppm を含有

している。この経口での有害性を、Sprague-Dawley CD 系ラット（雌雄、各投

与群 10 匹）の 13 週間混餌投与試験で検討した。粉砕した不織布の餌中濃度は

0.47%、2.4%、4.7%であった。 
血中のアンチモンは、対照ラットで 2/20、高投与群で 20/20 で検出された。投

与に関連する毒性影響は混餌投与試験での全てのエンドポイントでみられなかっ

た。アンチモンは、約 0.5～0.7 mg Sb/kg 体重/日であった。 
この結果は、PE 及び PET 製不織布の反復経口摂取は、食事中の濃度 5％混入

までは臓器への明らかな有害性を示さないことを示唆している（参照 41）。 
 
  e. 90 日間亜急性毒性試験（APT；ラット） 

Sprague-Dawley 系ラット（雌雄、各投与群 15～25 匹）における APT（0、
0.5、5.0、50、500 ppm：雄 0、0.06、0.56、5.6、42.2 mg Sb/kg 体重/日、雌 0、

                                            
2 文献（参照 40）には、平均計算値: 1,686 mg/kg 体重/日と記載されている。 
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0.06、0.64、6.1、45.7 mg Sb/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 4 に示す。 
0.5 ppm 以上の雄に肝臓における細胞核大小不同、雌に脾洞の過形成、5 ppm 

以上の雄に脾洞のうっ血、雌に血清中グルコース濃度減少、50 ppm 以上の雌に

胸腺相対重量減少、甲状腺ホルモン結合比上昇、500 ppm の雌雄に摂水量及び摂

餌量の減少、体重増加抑制、腎臓相対重量減少、血清中クレアチニン値、アルカ

リフォスファターゼ（ALP）活性の減少、雄に血尿、肝硬変、雌に肝臓における

細胞核大小不同、血清中コレステロール及び総タンパク質量の減少がみられた。 
著者らは、0.5 ppm 以上でみられた肝細胞の核大小不同、脾洞の過形成は適応

反応であると考察し、雄の脾洞うっ血、雌の血清中グルコース濃度の減少を指標

として、NOAEL を 0.5 ppm（0.06 mg Sb/kg 体重/日）と判断した（参照 24）。 
しかし、この報告について、Lynch らは、0.5 ppm 以上の群に認められた肝臓

における細胞核大小不同、脾洞の過形成等の形態学的変化、血清中グルコース濃

度減少などの生化学的変化は、いずれも軽微な適応性変化、用量相関のない変化、

背景データ範囲内の変化あるいは摂水量、摂餌量の減少に伴う 2 次的な変化であ

ることなどから、これらの変化は毒性学的に悪影響とはいえないと指摘し、500 
ppm 群でみられた体重増加抑制、摂餌量及び摂水量の減少に基づいて 50 ppm（約

6 mg Sb/kg 体重/日3）を NOAEL と考えるべきであるとの見解を示している（参

照 42）。 
初期リスク評価書では、これらの見解を考慮しつつ、50 ppm 以下にみられた

諸変化は軽微であるとともに可逆的な変化であり、著者ら自身これらの変化は主

として適応変化であると考察していることから、被験物質の投与による毒性影響

とはみなさず、500 ppm の雌雄にみられた体重増加抑制及び肝硬変等の肝臓の器

質的変化を指標として NOAEL を 50 ppm（雄：5.6 mg Sb/kg 体重/日）と判断し

た（参照 8）。 
なお、前述のコメント及び提案（参照 42）に対して、Valli らは、この 90 日間

飲水投与試験（参照 24）では組織学的変化が血清生化学や血液学、組織残留デー

タ等に基づき適切に観察、解析及び解釈されているとし、変化が可逆的であると

考えられることを理由に、この試験において観察された変化を生理的な変化であ

るとして無視すべきではないと反論している（参照 43）。 
 
 
 
 
 
 
 

                                            
3 Poon ら（参照 24）の文献には、計算値として雄:5.58±1.77、雌:6.13±1.30 mg Sb/kg 体重/日と記

載されている。 
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表 4 ラット 90 日間亜急性毒性試験（APT） 

試験 
物質 

投与群 雄 雌 

500 ppm 
（雄；42.2 mg Sb/kg 体重/日、

雌；45.7 mg Sb/kg 体重/日）

摂水量減少、体重増加

抑制、腎臓相対重量減

少、血清中クレアチニ

ン、ALP 活性減少、

血尿、肝硬変 

摂水量減少、体重増加抑制、腎臓

相対重量減少、血清中クレアチニ

ン、ALP 活性減少、肝臓におけ

る細胞核大小不同、血清中コレス

テロール、総タンパク質量減少 
50 ppm  
(雄；5.6 mg Sb/kg 体重/日、

雌；6.1 mg Sb/kg 体重/日) 以
上 

 胸腺相対重量減少、甲状腺ホルモ

ン結合比上昇 

5 ppm  
(雄；0.56 mg Sb/kg 体重/日、

雌；0.64 mg Sb/kg 体重/日) 以
上 

脾洞うっ血  血清中グルコース濃度減少 

APT 

0.5 ppm  
(雌雄；0.06 mg Sb/kg 体重/日) 
以上 

肝臓における細胞核

大小不同 
脾洞過形成 

 
＜腹腔内投与試験；参考データ＞ 

ラット及びマウスにおける 16 日間腹腔内投与試験（ラット；0、1.5、3、6、
11、22 mg Sb /kg 体重/日、マウス；0、6、13、25、50、100 mg Sb/kg 体重/日）

では、ラットの 22 mg Sb/kg 体重/日の用量で、死亡率の上昇、軽度～顕著な肝細

胞壊死及び中程度の腎臓の空胞変性がみられ、マウスの 50 及び 100 mg Sb/kg 体

重/日の用量で、死亡率の上昇及びごく軽度～軽度の肝細胞壊死が観察された（参

照 38）。経口投与（(2)②a.参照）と腹腔内投与に見られた毒性の大きな違いは、

APT の生物学的利用性及び吸収の違いによる（参照 42）。 
B6C3F1系マウス（雌雄、各投与群 30 匹）における APT（0、1.5、3.0、6.0、

12、24 mg Sb/kg 体重/日）の 13 週間（3 日/週）腹腔内投与試験では、投与によ

る影響はみられなかった。 
F344 系ラット（雌雄、各投与群 30 匹）における APT（0、1.5、3.0、6.0、12、

24 mg Sb/kg 体重/日）の 13 週間（3 日/週）腹腔内投与試験では、1.5 mg Sb/kg
体重/日以上の群で雄に肝臓の相対重量の増加、雌に肝臓の絶対及び相対重量の増

加、6 mg Sb/kg 体重/日以上の群で雄に ALP 活性の増加がみられた。12 mg Sb/kg
体重/日以上の群で雌雄に血清ソルビトールデヒドロゲナーゼ活性の増加、雄に体

重増加抑制、血清アラニンアミノトランスフェラーゼ（ALT）活性の増加、24 mg 
Sb/kg 体重/日の群で雌に体重増加抑制、血清 ALT 活性の増加がみられた（参照

38）。 
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この試験における腹腔内投与による APT の NOAEL は 3 mg Sb/kg 体重/日で

あり、吸収を 20％と仮定すると 15 mg Sb/kg 体重/日を経口投与したときの

NOAEL に相当する。ラットは、APT の腹腔内投与での毒性作用に対する感受性

がマウスの約 4 倍であった（参照 3）。 
 

 ③ 慢性毒性試験及び発がん性試験 

  a. 生涯慢性毒性/発がん性併合試験（APT；マウス及びラット） 

  （a）マウス 

CD 系マウス（雌雄、各投与群 54 匹）における APT（0、5 ppm）の生涯飲

水投与試験で、発がん性を示唆する結果は示されなかった（参照 44,45）。 
 

  （b）ラット 

Long-Evans 系ラット（雌雄、各投与群 50 匹）における APT（0、5 ppm：

0、0.35 mg Sb/kg 体重/日4）の生涯飲水投与試験が行われた。認められた毒性

所見を表 5 に示す。 
5 ppm 群で死亡率増加、寿命の短縮、血清中コレステロール異常、血清中グ

ルコース濃度の減少がみられた。腫瘍誘発の増加は認められなかった。病理組

織学的検査は行われていない（参照 46)。 
なお、この試験は 1993 年の WHO 飲料水暫定ガイドライン策定の際の実験

的根拠とされたものである（参照 47）。 
この検討について、Lynch らは、本試験にはエンドポイントの適切性に疑問

があり、また、伝染性肺炎が生じたこと等から、試験として不適切なものであ

るとしている（参照 42)。 
 

Lynch らは、これらの発がん試験（参照 45,46,47）には実験設計及び方法論に

多くの欠点があるため、アンチモンの発がん性に関する確定的評価を行うのに適

していないと結論している（参照 42）。 
 

表 5 ラット生涯慢性毒性／発がん性併合試験（APT） 

試験物質 投与群 雄雌 
APT 5 ppm 

(0.35 mg Sb/kg 体重/日) 
死亡率増加、寿命の短縮、血清中コレステロ

ール異常、血清中グルコース濃度減少 

 
＜吸入曝露慢性毒性試験；参考データ＞ 

Wistar 系ラット（雌雄、各投与群 90 匹）における ATO（0、45 mg/m3：0、
37.61 mg Sb/m3）（粒径：0.347 μm）の 52 週間吸入曝露試験（7 時間/日、5 日

間/週）が行われた。曝露開始後 6、9、12 か月に、雌雄各群 5 匹ずつの動物を剖

検し、残りの動物は曝露終了後 18～20 週に剖検した。肺の非腫瘍性病変（間質

                                            
4 著者換算値 
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線維化、II 型肺胞上皮過形成及び腺上皮化生）は、雌雄のラットで同様の頻度で

見られたが、重篤度は雄でわずかに低かった。最初の肺腫瘍は、53 週に剖検した

曝露群の雌ラット 5 例中 2 例（腺腫 1 及び扁平上皮細胞がん 1）に認められ、最

初の腫瘍が認められた時に生存していた雌ラットの 70 例中 19 例（27%）に肺腫

瘍が見出された。曝露群の雄及び対照群の動物の肺に腫瘍は認められなかった。

曝露群の雌に認められた肺腫瘍のうち、9 例が扁平上皮細胞癌で、5 例が硬癌、

11 例が細気管支・肺胞の腺腫または癌（細気管支・肺胞腫瘍の良性／悪性の数は

特定されていない）であった。他の腫瘍発生頻度については、対照群と曝露群に

有意差はなかった（参照 7,48）。 
Wistar 系ラット（雌雄、各投与群 90 匹）におけるアンチモン鉱石（主成分：

三硫化二アンチモン、元素分析でアンチモン含有率 46％）（0、36～40 mg/m3）

の 52 週間吸入曝露試験（7 時間/日、5 日間/週）が行われた。曝露開始後 6、9、
12 か月に雌雄各群 5 匹ずつ剖検し、残りの動物は曝露終了後 18～20 週に剖検し

た。肺の非腫瘍性病変（II 型肺胞上皮過形成及び腺上皮化生）は、雌雄のラット

で同様の頻度で見られたが、重篤度は雄でわずかに低かった。最初の肺腫瘍は、

曝露開始 41 週に死亡した曝露群の雌ラットに認められ、最初の腫瘍が認められ

た時に生存していた雌ラットの 68 例中 17 例（25％）に肺腫瘍が形成された。曝

露群の雄及び対照群の動物の肺に腫瘍は認められず、他の腫瘍発生頻度について

は、対照群と曝露群に有意差はなかった。曝露群の雌に認められた肺腫瘍のうち、

9 例が扁平上皮細胞癌で、4 例が硬癌、6 例が細気管支・肺胞の腺腫または癌であ

った（参照 7,48）。初期リスク評価書は、これらの結果は、アンチモン鉱石の主

成分である三硫化二アンチモンの発がん性を示唆しているが、純度が低いことか

ら結論できないとした（参照 8）。 
F344 系ラット（雌雄、各投与群 65 匹）における ATO（0、0.05、0.5、5.0 mg/m3 

（実測濃度：0、0.06、0.51、4.50 mg/m3：0、0.05、0.43、3.76 mg Sb/m3））

（粒径：0.63 μm）の 12 か月間吸入曝露試験（6 時間/日、5 日間/週）が行われた。

曝露に関連する腫瘍発生は認められなかった（参照 49)。 
Fischer 系ラット（雌、各投与群 49～51 匹）における ATO（0、1.9、5.0 mg/m3 ：

0、1.6、4.2 mg Sb/m3 )（粒径：0.44 μm）の 13 か月間吸入曝露試験（6 時間/
日、5 日間/週）が行われた。曝露終了 12 か月後、対照群 12 匹、低濃度群 17 匹、

高濃度群 18 匹の動物が剖検され特定の臓器が検査された。細気管支・肺胞の肺

腫瘍が、5.0 mg/m3群 18 例中 14 例（腺腫 3 例、硬癌 9 例（p < 0.01）、扁平上

皮癌 2 例）に認められた。1.9 mg/m3群では、1 例に細気管支・肺胞腺腫が認め

られ、最終剖検時に対照群の肺に腫瘍は認められなかった。硬癌は、曝露終了後

2 か月から最終解剖の間または、曝露終了後 2 か月間に死亡または剖検した 5.0 
mg/m3群の動物の、それぞれ 5/7 例、1/9 例にも認められた。曝露終了後 2 か月

と最終解剖の間に死亡した、または剖検された 6 例の対照群ラット中の 1 例に、

細気管支・肺胞腺腫が認められた。認められた他の腫瘍の発生頻度については、

曝露群と対照群で有意差はみられなかった（参照 7,50）。初期リスク評価書は、

本試験で、1.9 mg/m3以上の群に限局性肺線維化、II 型肺胞上皮過形成、コレス
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テリン結晶、5.0 mg/m3群に肺の腺腫様過形成、多核巨細胞がみられたことから、

吸入曝露での LOAEL を 1.9 mg/m3としている（参照 8）。また、US EPA/IRIS
は、肺への影響から LOAEL を 1.9 mg/m3とした（参照 6）。 

 
IARC はアンチモン化合物の発がん性を評価し、ATO（三酸化アンチモン）が

ヒトに対して発がん性を示す証拠は不十分であるが、実験動物に対しては十分な

証拠があると結論し、ATO を発がん性分類のグループ 2B に分類した。また、三

硫化アンチモンの実験動物に対する発がん性については、限られた証拠しかない

として、三硫化アンチモンをグループ 3 に分類した（参照 7）。しかし、ATO は

慢性吸入曝露後、不溶性の粒子状物質の過負荷の結果として、肺に直接的な損傷

を引き起こすことが知られている。Newton ら（参照 49）は、Watt（参照 50）
及び Groth らの吸入曝露試験（参照 48）では、高濃度曝露の結果、肺における

過負荷が生じた結果としてがんが誘導された可能性があると指摘している（参照

3）。 
以前のリスク評価書では、Watt（参照 50）及び Groth らの吸入曝露試験（参

照 48）で ATO による肺癌の発生が認められているが、Watt の試験では統計的

解析手法の詳細が不明であり、また、Groth らの試験では、投与開始時のラット

の月齢が 8 か月と高く、曝露群を 1 用量しか設定していない等、いずれにも試験

法に問題があるとしている。一方、Newton らの試験（参照 49）では曝露期間が

1 年間の試験ではあるが、腫瘍の発生はみられていない。肺腫瘍のみられた 2 つ

の報告(参照 48,50)では、発がん性試験では通常みられない硬癌の発生がみられ

ており、ATO の発がんの可能性は高いものの、ATO 以外のアンチモン及びその

他化合物の発がん性試験の報告はほとんどない。以上より、初期リスク評価書は、

アンチモン及びその化合物の発がん性に関して明確に判断することはできないと

している（参照 8）。また、As、Sb、Be、Cd、Cr、Co、Pb、V 等の発がん機序

に関するレビューで、アンチモンの基本的な発がん機序は、はっきりとしていな

いと報告されている（参照 51）。 
 
 ④ 神経毒性試験 

  特になし 
 
 ⑤ 免疫毒性試験 

  特になし 
 
 ⑥ 生殖・発生毒性試験 

  a. 生殖毒性試験（ATO 及び APT；マウス及びラット） 

  （a）マウス 

CD-1 系マウス（雄、各投与群 10 匹）における ATO（0、12、1,200 mg/kg
体重/日（0、10、1,000 mg Sb/kg 体重/日））及び APT（0、12 mg/kg 体重/
日（0、10 mg Sb/kg 体重/日））の 4 週間（5 日/週）強制経口投与試験が行わ

-372-



アンチモン 

 

 14

れ、精巣への影響が調べられた。認められた毒性所見を表 6 に示す。 
APT 曝露では曝露量に係らず影響は認められなかった。 
ATO 曝露でも曝露量に係らず、精巣、精巣上体、腹側前立腺重量、精子数、

精子運動性、及び精子の形態には変化が認められなかった。いずれの曝露群で

も精嚢重量が減少したが、統計的に有意ではなかった。また、低濃度群で 10
匹中 1 匹に精上皮の剥離がみられ、その頻度は 50％以上にもなったが、高濃度

群には明確な剥離頻度の増加は見られなかった（参照 52）。 
 
 

表 6 マウス生殖毒性試験（ATO） 

試験物質 投与群 雄 
ATO 10 mg Sb/kg 体重/日以上 統計的に有意ではない精嚢重量減少 

 
  （b）ラット 

Wistar 系ラット（雄、各投与群 8 匹）における ATO（0、12、1,200 mg/kg
体重/日（0、10、1,000 mg Sb/kg 体重/日））及び APT（0、12 mg/kg 体重/
日（0、10 mg Sb/kg 体重/日））の 4 週間（3 日/週）強制経口投与試験が行わ

れ、精巣への影響が調べられた。 
APT 曝露では曝露量に係らず影響は認められなかった。 
ATO 曝露でも曝露量に係らず、精巣、精巣上体、腹側前立腺重量、精子数、

精子運動性、及び精子の形態には変化が認められなかった。また、精巣の組織

学的検査で、低濃度群で 8 匹中 1 匹に、高濃度群では 7 匹中 1 匹に精子放出の

遅れが認められたが、精子放出遅延の頻度は 1％以下であった（参照 52）。 
 

以上のマウス及びラットの結果より、著者らは ATO、APT のいずれの化合物

もげっ歯類の精巣には毒性を示さないと結論した（参照 52）。 
 
  b. 生殖発生毒性試験（三塩化アンチモン；ラット） 

NOS 系アルビノラット（雌、各投与群 30 匹）における三塩化アンチモン（0.1、
1 mg/dL）の妊娠から離乳後 22 日間の飲水投与試験が行われた。母動物への影響

及び催奇形性は示されなかった（参照 53）。 
 

  c. 生殖発生毒性試験（ATP；ヒツジ） 

ヒツジ（雌、投与群 2 匹）における ATP（2 mg/kg 体重/日）の妊娠初期 45 日

間の強制経口投与試験が行われた。催奇形性は示されなかった（参照 54）。 
 

＜吸入曝露試験；参考データ＞ 

SD 系ラット（雌、各投与群 26 匹）に ATO（0、2.6、4.4、6.3 mg/m3）を妊

娠 0～19 日まで吸入（鼻部）曝露（6 時間/日）し、妊娠 20 日に帝王切開した試

験で、胎児に投与による影響はみられなかった(参照 55)。 
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ラット（雌、各投与群 6～7 匹）に ATO（0、0.027、0.082、0.27 mg/m3）を

妊娠期間中 21 日間吸入曝露し、妊娠 21 日目に帝王切開した試験で、母動物の体

重変化には投与による影響はみられなかったが、0.082 mg/m3群に胎児体重の低

値、0.082 mg/m3以上の群に着床前後の子宮内胚・胎児死亡率の増加、胎児の肝

臓周辺部及び脳くも膜における出血、腎盂及び脳室の拡張がみられた(参照 56)。 
しかし、本試験では、被験物質の純度や粒径、供試動物の飼育条件等について

の詳細が不明であり、この結果から ATO の発生毒性に関して評価することはで

きないとしている（参照 8）。 
ラット（雌、対照群 10 匹、曝露群 24 匹）に ATO（0、250 mg/m3）を交配前

1.5～2 か月、交配期間、妊娠期間及び出産の 3～5 日前まで吸入曝露（4 時間/日）

し、無処置の雄と交配させた試験で、妊娠匹数は対照群、曝露群でそれぞれ、10/10
匹、16/24 匹であった。また、曝露群の非妊娠動物では、卵胞に卵細胞がなく、

卵巣嚢腫が観察された例もみられた(参照 57)。 
しかし、本試験では、妊娠率に関する統計学的有意差の有無も記載されておら

ず、また、被験物質の純度や粒径、供試動物の飼育条件等についての詳細も不明

であり、この結果から ATO の生殖毒性に関して評価することはできないとして

いる（参照 8）。 
 

＜筋肉内投与試験他；参考データ＞ 

Wistar 系ラット（雌）に Sb(V)（アンチモンデキストラングリコシド）（125、
250 mg Sb/kg）を妊娠 8 日～14 日に 5 回、筋肉内投与した結果、催奇形性は示

されなかった（参照 21）。 

SD 系ラット（雌、各投与群 10 匹）に三塩化アンチモン（0、100 mg Sb/kg 体

重/日）を妊娠 6～15 日まで筋肉内投与し、妊娠 20 日に帝王切開した試験で、投

与群に吸収胚増加、生存胎児数の減少、胎児体重低値がみられた(参照 58)。 
ラットにおけるアンチモン酸メグルミン（MA）の発生毒性とアンチモンの経

胎盤移行について検討した。Wistar 系ラット（各投与群約 20 匹）に MA（0、
75、150、300 mg Sb(V)/kg 体重/日）を妊娠 1～20 日まで皮下投与し、妊娠 21
日に帝王切開した。母動物への影響は全ての用量でみられなかった。胎児毒性は

75 mg Sb(V)/kg 体重/日群ではみられなかったが、300 mg Sb(V)/kg 体重/日群で

胎児死亡率増加、胎児体重減少及びいくつかの軟組織及び骨変異の発生の増大が

みられた。従って、胎児毒性の NOAEL は 75 mg Sb(V)/kg 体重/日とした。 
別のラット群に MA（300 mg Sb(V)/kg 体重/日）を妊娠期間中、皮下投与した。

投与されたアンチモンのほとんどは速やか（6 時間以内）に排泄されたが、血中

濃度は 1 回目の投与後 24 時間で 1 から 2 μg/g に増加し、20 回目の投与後に約

38 μg/g となった。胎児の血中濃度は 10～15 μg/g、出産間近の母動物の約 30％
と高かった。MA の妊娠期間中の反復投与は母動物及び胎児でアンチモンが蓄積

されることを示している（参照 59）。 
 

現在までに得られている限られた報告からは、アンチモン及びその化合物に対す
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る生殖・発生毒性について結論することはできないとしている（参照 8）。 
 
 
 ⑦ 遺伝毒性試験 

アンチモン及びその化合物の in vitro 及び in vivo の遺伝毒性試験結果を表 7、8
に示す（参照 8）。 

 
  a. in vitro 試験 

  （a） 突然変異 

ATO、三塩化アンチモン、五酸化二アンチモン、五塩化アンチモン及び APT
は、サルモネラ菌を用いた復帰突然変異試験で、S9 の添加の有無にかかわらず、

陰性であった（参照 9,38,59）。ATO は、マウスリンパ腫細胞（L5178Y）を

用いた遺伝子突然変異試験でも陰性であった（参照 60）。 
 
  （b） 染色体異常 

ATO は、ヒト末梢血リンパ球を用いた染色体異常試験で、S9 添加で陽性を

示した（参照 60）。三塩化アンチモンは、チャイニーズハムスター卵巣線維芽

細胞（CHO 細胞）、チャイニーズハムスター肺線維芽細胞（V79 細胞）及び

ヒト末梢血リンパ球を用いた小核試験で、陽性を示した（参照 30,61,62）。 
 
  （c） DNA 損傷 

ATO 及び三塩化アンチモンは、V79 細胞及びヒト末梢血リンパ球を用いた

姉妹染色分体交換（SCE）試験やコメットアッセイで陽性を示した（参照 9,63）。
また、枯草菌を用いた DNA 修復試験（rec assay）で陽性を示した（参照 9,64）。
五酸化二アンチモン及び五塩化アンチモンは、枯草菌を用いた DNA 修復試験

（rec assay）で陽性を示したが、V79 細胞を用いた SCE 試験で陰性を示した

（参照 9）。三塩化アンチモンは、サルモネラ菌や大腸菌を用いた DNA 修復

試験（umu 試験、SOS 修復試験）では陰性であった（参照 65,66)。酢酸アン

チモン（Ⅲ）は、SA7（Simian adenovirus-7）を媒介とする SHE 細胞の形質

転換を高め（参照 67）、APT はヒト白血球の染色体切断率を高めた（参照 68）。 
 

表 7 アンチモン in vitro 遺伝毒性試験結果 

試験結果 試験

物質 
試験の種類（名

称） 
対象 

代謝活性有 代謝活性無 
著者 

ATO S.typhmurium  

TA98、TA100 
－ － Kuroda et 

al.1991(参照9) 
ATO 

復帰突然変異試

験 

S.typhmurium TA98、

TA100 、 TA1535 、

TA1537 、 大 腸 菌

－ － Elliott et 
al.1998(参照 60) 
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WP2 
SbCl3 S.typhmurium  

TA98、TA100 
－ － Kuroda et 

al.1991(参照9) 
Sb2O5 S.typhmurium  

TA98、TA100 
－ － Kuroda et 

al.1991(参照9) 
SbCl5 S.typhmurium  

TA98、TA100 
－ － Kuroda et 

al.1991(参照9) 
APT S.typhmurium  

TA97 、 TA98 、

TA100 、TA1535 

－ － U.S.NTP 1992 
(参照 38) 

ATO 前進突然変異試

験 

マウスリンパ腫細胞 

(L5178Y) 
－ － Elliott et 

al.1998(参照 60) 

ATO 染色体異常試験 ヒト末梢血リンパ球 ＋ － Elliott et 
al.1998(参照 60) 

SbCl3 CHO 細胞 ND ＋ Huang et 
al.1998(参照 62) 

SbCl3 V79 細胞 ND ＋ Gebel et 
al.1998(参照 61) 

SbCl3 

小核試験 

ヒト末梢血リンパ球 ND ＋ Schaumloffe l & 
Gebel 1998( 参照

30) 
ATO V79 細胞 ND ＋ Kuroda et 

al.1991(参照9) 
ATO 

姉妹染色分体交

換 (SCE)試験 

ヒト末梢血リンパ球 ND ＋ Gebel et 
al.1998(参照 61) 
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SbCl3 V79 細胞 ND ＋ Kuroda et 
al.1991(参照9) 

SbCl3 ヒト末梢血リンパ球 ND ＋ Gebel et 
al.1998(参照 61) 

Sb2O5 V79 細胞 ND － Kuroda et 
al.1991(参照9) 

SbCl5 V79 細胞 ND － Kuroda et 
al.1991(参照9) 

SbCl3 コメットアッセ

イ試験 

V79 細胞 ND ＋ Gebel et 
al.1998(参照 61) 

ATO 枯草菌 ND ＋ Kanematsu et 
al.1980(参照 64) 

ATO 枯草菌 ND ＋ Kuroda et 
al.1991(参照9) 

SbCl3 枯草菌 ND ＋ Kuroda et 
al.1991(参照9) 

SbCl3 枯草菌 ND ＋ Kanematsu et 
al.1980(参照 64) 

Sb2O5 枯草菌 ND ＋ Kuroda et 
al.1991(参照9) 

SbCl5 

DNA 修復試験 
rec assay 

枯草菌 ND ＋ Kuroda et 
al.1991(参照9) 

SbCl3 DNA 修復 
umu 試験 

S.typhmurium 

TA1535/pSK1002 
－ － Yamamoto et al. 

2001(参照 66) 
SbCl3 DNA 修復 

SOS 修復試験 
E. coli PQ37 ND － Lantzsch & Gebel, 

1997(参照 65) 
 ＋：陽性  －：陰性  ND：データなし 

 
  b. in vivo 試験 

ATO は、単回及び反復強制経口投与によるマウス骨髄細胞小核試験、ラット肝

細胞の不定期 DNA 合成（UDS）試験でいずれも陰性であった（参照 60）。一方、

マウスに強制経口投与後、骨髄細胞を調べた染色体異常試験で、単回投与では陰

性、21 日間反復投与では陽性であった（参照 69,70）。 
Elliott ら（参照 61）は、反復投与に関する Gurnani ら（参照 69,70）の結果

との不一致は、Gurnani らの試験では、ATO の純度が不明であること、全身毒

性がかなり高いこと（最高投与群で全例死亡している）によると考察した。この

理由及び低水溶解度（17 μg/L）から、ATO は in vivo では遺伝毒性を示さないと

結論づけている。最近の検討では、21 日間反復経口投与によるラット骨髄細胞小

核試験及び染色体異常試験で陰性であった（参照 71）。 
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APT 及び Bilharcid（酒石酸アンチモンピペラジン）（2 つとも抗住血吸虫薬）

は、ラットへの腹腔内単回投与で染色体異常を示した（参照 72）。三塩化アンチ

モンは、マウスに強制経口投与後、骨髄細胞を調べた染色体異常試験で、単回経

口投与で陽性であった（参照 73）。 
 

アンチモン化合物の遺伝毒性レビューによると、非哺乳類系試験では Sb(III)、
Sb(V)ともほぼ陰性であるが、哺乳類系試験ではほとんどの Sb(III)が陽性、Sb(V)
が陰性であった。ATO の in vivo 染色体異常試験は陽性、陰性と混在した結果であ

った（参照 74）。 
アンチモン化合物の遺伝毒性に関して、in vitro 系では突然変異試験はいずれも

陰性であるが、染色体異常試験、DNA 損傷試験で陽性の結果が得られている。一

方、in vivo 系では、ATO の反復投与、より水溶解度の高い三塩化アンチモンの単

回投与によるマウスの骨髄細胞を用いた染色体異常試験では陽性であったが、ATO
の小核試験では陰性の結果が得られている。よって、一部のアンチモン化合物は染

色体異常を誘発する可能性を否定できないが、アンチモン化合物の遺伝毒性の有無

について結論を出すことはできないとしている（参照 8）。 
 

表 8 アンチモン in vivo 遺伝毒性試験結果 

試験

物質 
試験の種類 
（名称） 

対象 試験結果 著者 

ATO マウス骨髄細胞；経口(単回) － Gurnani et al.1992(参
照 69) 

ATO マウス骨髄細胞；経口(21 日間

反復) 
＋ Gurnani et al. 

1992(参照 69)1993(参
照 70) 

SbCl3 マウス骨髄細胞；経口(単回) ＋ Gurnani et al.1992(参
照 73) 

ATO 

染色体異常試験 

ラット骨髄細胞；経口(21 日間

反復) 
－ Kirkland D 2007(参照

71) 
ATO マウス骨髄細胞；経口(単回) － Elliott et al.1998(参照

60) 
ATO マウス骨髄細胞；経口(21 日間

反復) 
－ Elliott et al.1998(参照

60) 
ATO 

小核試験 

ラット骨髄細胞；経口(21 日間

反復) 
－ Kirkland D 2007(参照

71) 
ATO 不定期 DNA 合

成 (UDS)試験 
ラット肝細胞；経口(単回) － Elliott et al.1998(参照

60) 
 ＋：陽性  －：陰性 
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（３）ヒトへの影響 

アンチモンの毒性は、アンチモン化合物の酸化状態と水溶解度に依存する（参照

17,75）。一般に、Sb(III)の方が Sb(V)よりも毒性が強く、また、無機化合物の方が

有機化合物よりも毒性が強い（参照 25）。 
可溶性アンチモン塩は、経口摂取後、消化管粘膜に強い刺激を与え、持続性の嘔

吐、腹部痙攣、下痢、心毒性を引き起こす（参照 75）。APT の経口投与の最小致

死量は、子どもで 300 mg APT、成人で 1,200 mg APT であり、急性症状はヒ素の

急性経口投与で見られる症状と類似している（参照 76）。 
Sb(III)の反復経口投与（薬用量）は、視神経障害、ブドウ膜炎、網膜出血と関連

づけられており、一般に頭痛、咳、食欲不振、睡眠障害、めまいを伴う（参照 25）。 
APT 経口投与（薬用量）を受けた 15 人の患者において、遺伝毒性影響に関する

調査が行われ、有意な染色体異常及び小核誘発が報告されている（参照 77）。アン

チモン酸メグルミン（Sb(V)）による治療を受けた内臓リーシュマニア症患者に関

する症例研究では、この患者のリンパ球では小核を伴う細胞数が増加したが、姉妹

染色分体交換（SCE）の変化または染色体の構造異常は見られなかった。これらの

所見に基づき、著者らはこの化合物はヒトに対する突然変異または発がんリスクを

示さないと結論している（参照 78）。 
ヒトのリーシュマニア症治療に Sb(V)化合物が使用されるが、その作用機序は解

明されていない。in vivo での Sb(V)から Sb(III)への還元に関する検討では、細胞や

組織でみられる通常の生理的状態では還元は起こらず、低 pH の特殊条件下でのみ

起こり易い。摂取された Sb(V)は還元されにくいが、ある程度は起こり、この還元

はアンチモン酸メグルミン薬の抗リーシュマニア活性（リーシュマニア種の固有オ

ルガネラで生ずる Sb(V)から Sb(III)への還元）において重要な役割を果たしている

可能性があると述べている（参照 79,80）。 
また、Sb(V)の ATP(Sb(III)を含む)は寄生虫の DNA 分裂による細胞死を誘導す

ると報告されている（参照 81）。アメリカ型皮膚リーシュマニア症患者からの臨床

分離株を用いて、in vitro でのアンチモン化合物の薬用効果についての解析では、

寄生虫のアンチモン化合物の非感受性は、最初は Sb(V)次に Sb(III)と段階的に起こ

ると考えられるとしている（参照 82）。 
ATO は急性前骨髄性白血病細胞株の増殖阻害を誘発するが、これはアポトーシス

の増加と関連している。ATO 誘発の活性酸素種（ROS）はアポトーシスの増加と

関連し、ATO は細胞内シグナル伝達因子（c-Jun N-terminal Kinase(JNK)）とそ

の下流標的である Activation Protein 1（AP-1）を活性化させた。SEK1（JNK の

上流調節因子）での遺伝子欠失を有する線維芽細胞において、JNK 活性や ATO 誘

発の増殖阻害は減少した。これらのデータは ROS の役割と ATO 曝露に関連する細

胞毒性の SEK1/JNK 伝達経路を示唆している（参照 83）。 
PET 製オーブン皿（アンチモンを重合触媒として含有）を使用したインスタント

食品でのアンチモンの移行量を検討した。食品のアンチモン濃度は、検出なしから

3.4 μg/kg の範囲であり、電子レンジや汎用加熱機での料理によりアンチモン濃度は、

各 0～17、8～38 μg/kg に増加した。アンチモンの移行量は 3～13 μg に相当する。
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しかし、アンチモンの移行量は TDI と比較すると、毒性的に懸念するものではない

と報告されている（参照 84）。 
職場における ATO の吸入曝露は肺癌発生頻度の上昇に関係していたが、他の臓

器の腫瘍発生頻度とは無関係であった（参照 75）。 
アンチモン含有粉じんを慢性的に吸入すると、気道を刺激し、心筋及び肝臓に損

傷を生じる（参照 75,85）。 
ヒトにおけるアンチモンの生殖影響に関しては、吸入されたアンチモン化合物が

早産及び自然流産の引き金になりうると報告されているが（参照 57）、詳細は示さ

れていない。 
ATO に職業（自動車座席の難燃加工）曝露した男性労働者 23 人(平均年齢：41.7

歳)の血液から調製したリンパ球に対する遺伝毒性が調べられた。対照群として年

齢、喫煙習慣のマッチした非曝露の労働者 23 人を選んだ。曝露群は、空気中平均

アンチモン濃度が 0.052 μg Sb/m3 （低曝露群：6 人)と 0.12 μg Sb/m3(高曝露群：7
人)の 2 群に分けられた。調製されたリンパ球の姉妹染色分体交換試験と小核試験

結果はすべての群で陰性であったが、酸化的 DNA 損傷を検出する酵素処理コメッ

トアッセイでは、陽性の頻度は対照群で 3/23、低曝露群で 1/6、高曝露群で 11/17
であり、高曝露群は有意に高い陽性を示した。これらの結果は、アンチモンが酸化

的ストレスを引き起こして DNA に酸化的損傷を起こしていることを示しているが、

遺伝毒性との関連についてはさらに研究する必要があると、著者らは考察している

(参照 86)。 
 

２．国際機関等の評価 

（１）International Agency for Research on Cancer (IARC) 

〇三酸化アンチモン（ATO）（参照 7） 
グループ 2B：ヒトに対して発がん性の可能性がある。 
ヒトにおける発がん性の証拠は不十分であるが、実験動物における発がん性の証

拠は十分である。実験動物での十分な証拠は、吸入曝露試験において雌ラットに肺

腫瘍の発生頻度の有意な増加が見られたことに基づく。 
〇三硫化アンチモン（参照 7） 
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。 
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。 
 
（２）Joint Expert Committee on Food Additives（JECFA） 

評価書なし。 
 
（３）WHO 飲料水水質ガイドライン 第 3版（参照 4）および第 3版根拠文書（参照 3） 

前回のレビュー以降、入手可能な毒性データが大幅に増加したが、多くは腹腔内

投与によるデータである。飲料水中におけるアンチモンの形態は毒性を決定する重

要な要因であり、アンチモン含有物質から溶出するアンチモンは毒性の低いアンチ
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モン（V）オキソアニオンの形態をとると考えられる。三酸化アンチモン（ATO）

の亜慢性毒性は、溶解性の高い酒石酸アンチモンカリウム（APT）の亜慢性毒性よ

りも低い。ATO は生物学的利用能が低いため、ある種の in vitro 試験においてのみ

遺伝毒性を示すが、in vivo では遺伝毒性を示さない。一方、可溶性のアンチモン(III)
塩は in vitro 及び in vivo で遺伝毒性作用を示す。可溶性あるいは不溶性アンチモン

化合物の発がん性を定量化できる動物実験はない。IARC（参照 7）は、ラットの吸

入試験に基づいてATOをヒトに対して発がん性を示す可能性がある（グループ 2B）、

三硫化アンチモンについては、ヒトに対する発がん性について分類できない（グル

ープ 3）と評価している。しかし、APT の慢性経口摂取を発がんリスクの増加と関

係づけることはできない。アンチモンは吸入曝露で肺に対してのみ発がん性を示し、

その他の臓器に対しては発がん性を示さず、また、アンチモンは慢性吸入後、不溶

性粒子状物質の過負荷の結果として肺に直接的な損傷をもたらすことが知られて

いることによる。ある種のアンチモン化合物が吸入によって発がん性を示すとする

証拠はあるが、経口による発がん性を示すデータはない。 
APT のラットを用いた 90 日間飲水投与試験（参照 24,42）における、体重増加

抑制、摂餌及び飲水量減少を指標にした NOAEL 6.0 mg Sb/kg 体重/日を基に、不

確実係数 1,000（個体差及び種差：100、亜慢性試験の使用：10）を用いて TDI と
して 6 μg Sb/kg 体重/日を算出した。 
〔参考〕TDI を 6 μg Sb/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、飲水量に 10％を割り当てると、アンチモンのガイドライン値は 20 μg 
Sb/L（端数処理値）となる。この値はかなり安全側の値かもしれないことに注

意すべきである。 
 
（４）米国環境保護庁（US EPA） 

Integrated Risk Information System (IRIS) 

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、もう一方で、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。 
 

〇アンチモン（参照 5） 

  ① 経口 RfD 

臨界影響 用量* 不確実係数（UF） 修 正 係

数（MF） 
参照用量 
（RfD） 

寿命、血中グルコース、コレ

ステロール 
ラット慢性経口試験 
(参照 46) 

NOAEL:なし 
LOAEL:0.35 
 mg Sb/kg 体重/日

1,000 
(種差 10×個人差

10×LOAEL 使 用

10) 

1 4×10-4 
mg Sb/kg 体

重/日 

* APT 5 ppm（5 mg/L）の単一用量の飲水投与試験のため、NOAEL は設定できなかった。著者は詳細を記述していな

いが、5 ppm は 0.35 mg Sb/kg 体重/日に相当するとしている。 
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  ② 発がん性 

ヒトに対する発がん性について評価されていない。 
 
○三酸化アンチモン（ATO）（参照 6） 

  ① 経口 RfD 

算出されていない。 
 
  ② 発がん性 

ヒトに対する発がん性について評価されていない。 
 
（５）我が国における水質基準の見直しの際の評価（参照 1） 

アンチモンは、半導体材料、潤滑剤、弾薬、ケーブル被覆材料、陶器、硝子など

材料成分として使われる他、5 価のアンチモン塩はリーシュマニア症の治療など、

寄生虫駆除や殺虫剤として使われている。三価アンチモンは容易に赤血球に取り込

まれるが、五価アンチモンは取り込まれない。飲料水中のアンチモンの形態が毒性

のキー決定要因であるが、飲料水中のアンチモンはほとんどが、弱毒性型の５価ア

ンチモン、オキソ-陰イオン型と思われる。 
1989 年に IARC では、三酸化アンチモンは Group 2B（Possibly carcinogenic to 

humans）に、３硫化アンチモンは、Group 3（Unclassifiable as to carcinogenicity 
to humans）にそれぞれ分類されている。これらの判断となった知見のほとんどは、

水に不溶な粒子による吸入暴露による影響であり、水溶性アンチモンの経口摂取に

よる発がん性を示す知見は知られていない。 
WHO（1996）の飲料水水質ガイドラインでは、Schroeder5ら（1970）のラット

への 2 年間の飲水投与を行った実験で得られた LOAEL：0.43 mg/kg/day から、

UF=500（LOAEL であることから５）を適用して、TDI を 0.00086 mg/kg/day と

算出した。ガイドライン値は、配分率を 10％として、0.003 mg/L という値が算出

されるが、実際の定量限界値が 0.005 mg/L であることより、暫定値として 0.005 
mg/L を設定した。日本では、同様の手法により、0.002 mg/L を監視項目基準値と

して設定した。しかし、この根拠となった Schroeder ら（1970）の試験は、単一用

量での試験であり、明確な毒性が認められていないにも関わらず、寿命の短縮がみ

られたなど、毒性試験としての信頼性に欠けるものであると判断される。 
前回の基準値設定以来、多くの毒性データが報告されたが、その大部分は腹腔内

径路曝露関連である。その中でも、雌雄 SD 系ラットに三価アンチモン塩、酒石酸

アンチモニルカリウムを 0.5 、5、50、500 ppm で 90 日間飲水投与した研究が報

告されている。その結果、500 ppm 群の雌雄に飲水量減少、体重増加抑制、血清ア

ルカリホスファターゼ減少、クレアチニン増加、肝 GST 活性増加がみられ、雄に

                                            
5 Schroeder ら（参照 46）の試験は、ラットの生涯飲水投与試験（APT 5 ppm（5 mg/L）の単一用

量）であり、著者は 5 ppm は 0.35 mg Sb/ kg 体重/日に相当するとしている。従って LOAEL は 0.35 
mg Sb/kg 体重/日となる。 
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肝硬変、肉眼的血尿、赤血球減少、血小板減少、 MCV 増加、肝 EROD 活性増加

が認められた。5 ppm 以上の群に甲状腺の軽微な組織変化と雌に血糖低下がみられ

たことより、NOAEL は 0.5 ppm と判断された(Poon et al.,1998)。しかし、その

後のレビューで、50 ppm 以下の群にみられた変化は毒性学的に意味のないもので

あり、NOAEL は 50 ppm（6.0 mg Sb/kg/day に相当）とすべき判断が示されてい

る(Lynch et al., 1999)。 
以上のことから、上記の飲料水亜慢性研究で求められた NOAEL：6 mg/kg/day

を耐容１日摂取量（TDI）算定の根拠とすることが妥当であると判断した。 
 
 
３．曝露状況（参照 87） 

平成 1９年度水道統計におけるアンチモンの水道水の検出状況（表 9）は、原水に

おいて、最高検出値は、水道法水質管理目標値（0.015 mg/L）の 30％超過～40％以

下で 1 箇所みられたが、残りの大部分の箇所（1,592/1,597 地点）で水質管理目標値

の 10％以下であった。 
一方、浄水においては、最高検出値は、水質管理目標値の 20％超過～30％以下で 1

箇所みられたが、残りの大部分の箇所（1,631/1,635 地点）で水質管理目標値の 10％
以下であった。 
 

表 9 水道水（原水・浄水）での検出状況（参照 87） 

 基準値に対する度数分布表 

10％

以下 

10％ 

超過 

20％ 

以下 

20％ 

超過 

30％ 

以下 

30％ 

超過 

40％ 

以下 

40％ 

超過 

50％ 

以下 

50％ 

超過 

60％ 

以下 

60％ 

超過 

70％ 

以下 

70％ 

超過 

80％ 

以下 

80％ 

超過 

90％ 

以下 

90％ 

超過

100％

以下 

100％

超過

浄

水

/ 

原

水

の

別 

水源種別 

測定

地点

数 ～

0.0015

(mg/L)

～

0.0030 

(mg/L) 

～

0.0045

(mg/L)

～

0.0060

(mg/L)

～

0.0074

(mg/L)

～

0.0090

(mg/L)

～

0.0105

(mg/L)

～

0.0120 

(mg/L) 

～

0.0135 

(mg/L) 

～

0.0150

(mg/L)

0.0151

(mg/L)

～ 

全体 1,597 1,592 4 0 1 0 0 0 0 0 0 0

表流水 482 481 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0

ダム湖沼 175 175 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

地下水 768 765 2 0 1 0 0 0 0 0 0 0

原

水 

その他 172 171 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0

全体 1,635 1,631 3 1 0 0 0 0 0 0 0 0

表流水 362 362 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

ダム湖沼 120 120 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

地下水 802 798 3 1 0 0 0 0 0 0 0 0

浄

水 

その他 351 351 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

（平成 19年度調査結果） 
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Ⅲ．調査結果のまとめ 

アンチモンの毒性は、アンチモン化合物の酸化状態と水溶解度に依存する。一般に

3 価のアンチモンは 5 価のものよりも毒性が強く、無機化合物の方が有機化合物より

も毒性が強い。したがって飲料水中のアンチモンの形態が毒性の重要な決定要因であ

るが、飲料水中のアンチモンのほとんどは、弱毒性型の 5 価アンチモン、オキソ-陰イ

オン型であると考えられている。 
5 価のアンチモンへの慢性経口曝露に関する疫学研究の知見は得られていない。5

価のアンチモン化合物の実験動物に対する慢性経口毒性については、知見は多くない

が、肝臓への影響が報告されている。 
アンチモンの遺伝毒性に関しては、in vitro 系では突然変異試験はいずれも陰性で

あるが、染色体異常試験、DNA 損傷試験で陽性の結果が得られている。また、in vivo
系でも、三酸化アンチモンの反復投与、より水溶解度の高い三塩化アンチモンの単回

投与によるマウスの骨髄細胞を用いた染色体異常試験では陽性であったが、三酸化ア

ンチモンの小核試験では陰性の結果が得られている。よって、一部のアンチモン化合

物は染色体異常を誘発する可能性を否定できない。 
 発がん性に関しては、IARC は、ラットの吸入曝露試験に基づいて ATO をヒトに対

して発がん性を示す可能性がある（グループ 2B）、三硫化アンチモンについては、

ヒトに対する発がん性について分類できない（グループ 3）と評価している。しかし、

これらの評価のもととなった知見のほとんどは水に不溶な粒子による吸入曝露による

影響であり、水溶性アンチモンの経口摂取による発がん性を示す知見は得られていな

い。 
以上のことから、アンチモンについては、非発がん影響に基づき耐容一日摂取量

（TDI）を試算することが適切と判断した。 
SD 系ラット（雌雄）における酒石酸アンチモンカリウム（0.5、5、50、500 ppm）

の 90 日間飲水投与試験が報告されている。その結果、500 ppm 投与群の雌雄に摂水

量及び摂餌量の減少、体重増加抑制、腎臓相対重量減少、血清中クレアチニン値、ALP
活性の減少、雄に血尿、肝硬変、雌に血清中コレステロール及び総タンパク質量の減

少が認められた。5 ppm 以上投与群の雄に脾洞のうっ血、雌に血清中グルコース濃度

の減少がみられたことより、NOAEL を 0.5 ppm とした。しかし、その後のレビュー

で、50 ppm 以下の投与群にみられた変化は毒性学的に意味のないものであり、

NOAEL は 50 ppm（アンチモンとして 6.0 mg/kg 体重/日に相当）とすべきとする判

断が示されている。従って、NOAEL：6 mg/kg 体重/日を TDI 試算の根拠とすること

が妥当であると判断し、不確実係数 1,000（個体差及び種差：100、亜急性毒性試験の

使用：10）を適用してアンチモンの TDI を 6 μg/kg 体重/日と試算した。 
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表 10 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 NOAEL 

（mg Sb/kg
体重/日） 

LOAEL 
（mg Sb/kg
体重/日） 

備考 

亜 
① 

マウス B6C3F1
系 
雌雄 5  

14 日間飲水
投与 

前胃扁平上皮に結節
性過形成及びごく軽
度～中程度の肝細胞
空胞変性（407） 

273 407 APT 

② マウス CD-1 系

雄 10 
4 週間強制経

口投与 
統計的に有意ではな

い精嚢重量減少(10-)
  ATO 

③ ラット  Wistar
系

（Alpk:ApfSD）

雌雄 8 

28 日間混餌

投与 
雌のみに副腎被膜の

病変（1,000） 
 1,000[A] ATO 

④ ラット Wistar
系

（Alpk:ApfSD）

雌雄 12 

90 日間混餌

投与 
雌雄;肝臓重量のわず

かな増加、雌;有意で

ないAST活性の増加

(1,407.7) 

1,407.7[W]  ATO 

⑤ ラ ッ ト

Sprague-Dawl
ey 系 
雌雄 15～25 

13 週間飲水

投与 
雌雄；摂水量減少、

体重増加抑制、腎臓

相対重量減少、血清

中クレアチニン、

ALP 活性減少 ( 雄
42.2,雌 45.7) 
雄 ; 血 尿 、 肝 硬 変

(42.2) 脾 洞 う っ 血

(0.56)肝臓における

細 胞 核 大 小 不 同

(0.06) 
雌；肝臓における細

胞核大小不同、血清

中コレステロール、

総タンパク質量減少

(45.7)胸腺相対重量

減少、甲状腺ホルモ

ン結合比上昇(6.1)血
清中グルコース濃度

減少 (0.64)脾洞過形

成(0.06) 

0.06(0.5 
ppm)[A] 
6(50 
ppm)[W] 
5.6(50 ppm) 
[P] 

 APT 
 
著者の

NOA
EL 値

に対し

て

WHO
、初期

リスク

評価書

は別の

値を提

案 
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慢 
⑥ 

ラ ッ ト

Long-Evans 系

雌雄 50 

生涯飲水投与 死亡率増加、寿命の

短縮、血清中コレス

テロール異常、血清

中グルコース濃度減

少(0.35) 

 0.35 [W] APT 
 
WHO
飲料水

暫定ガ

イドラ

イ ン

（WH
O 
1993）
策定の

際の実

験的根

拠 
亜：亜急性毒性試験、慢：慢性毒性及び発がん性試験  

[Ａ]：著者、[Ｗ]：WHO、[P]：初期リスク、無印：本報告 
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要  約 

 
 清涼飲料水の規格基準改正に係る化学物質として、ウランの食品健康影響

について調査した。調査した試験成績は、急性毒性試験（マウス、ラット）、

亜急性毒性試験（ラット、ウサギ）、慢性毒性試験及び発がん性試験（ウサ

ギ）、生殖・発生毒性試験（マウス、ラット）、遺伝毒性試験である。対象と

するウラン化合物は、水溶性の硝酸ウラニル、酢酸ウラニルとする。  
 ウランは環境中どこにでも存在するが、動物での代謝機能は不明であり、

現時点では必須元素ではないと見なされている。ヒト及び動物における消化

管からのウラン吸収は、ウラン化合物の溶解度で左右される。主に、腎臓と

骨に蓄積するが、近年脳 -血液関門を通過し、脳実質に蓄積するとの報告が

ある。ウランによるヒトへの毒性学的影響としては、主に腎臓傷害が認めら

れている。実験動物でも、腎臓への影響に関する知見が中心であるが、中枢

神経系及び生殖発生への影響に関する知見もかなり報告されている。遺伝毒

性はもっぱら陽性の知見が報告されているが、ウラン放射能による遺伝毒性

の可能性が示唆されている。  
以上より、ウランについては発がん性の証拠は不十分であり、非発がん毒

性に関する耐容一日摂取量（TDI）を試算することが適切であると判断した。 
 ラットにおける 91 日間飲水投与試験で、雄に見られた腎尿細管変性（核

の管腔側への変位と小囊状の変形、細胞質空胞変性、管腔拡張）に基づき、

ウランとしての LOAEL を 0.06 mg/kg 体重 /日とした。この試験では観察さ

れた腎臓への影響は軽微であり、また、ウランの腎臓における推定半減期が

約 15 日と短く継続曝露しても腎臓傷害の増悪は予測されないことから、慢

性毒性試験ではなく亜急性毒性試験、NOAEL ではなく LOAEL を用いるこ

とに対する追加の不確実係数の適用は不要であると判断し、不確実係数 100
（種差 10、個体差 10）を適用して、ウランの TDI を 0.6 μg/kg 体重 /日と試

算した。  
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Ⅰ．調査対象物質の概要  
１．用途 

ウランは、天然では花崗岩や他の種々の鉱床に広く存在する。 

ウラン化合物は、触媒や着色剤としても使用されるが、主に核燃料と

して使用される（参照 1）。 

 
２．一般名 

ウラン  
 
３．化学名 

IUPAC 
和名：ウラン  
英名：uranium 

CAS No.：7440-61-1 
 

４．元素名 

  U 
 
５．原子量 

  238.029 
 
６．物理化学的性状 

名称：  ウラン  
（U）  

二酸化ウラン  
（UO2）  

硝酸ウラニル  
（UO2(NO3)2）  

酢酸ウラニル  
二水和物  

（UO2(C2H3O2)2）  
物理的性状：  銀白色金

属  
黒～茶色の結晶

あるいは黒～茶

色の粉末  

－  －  

沸点（℃）：  3813  118 275（分解）  
融点（℃）：  1132 2865 60.2 110 
密度  g/cm3 
（＠20℃）  

19.0 11.0 2.8 2.9 

水への溶解性： 溶けない  溶けない  可溶  76.94 g/L 
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７．現行規制等 

（１）法令の規制値等 

  水質基準値（mg/L）：なし  
水質管理目標値（mg/L）：0.002（暫定）  
環境基準値（mg/L）：なし  
要監視項目指針値（mg/L）：0.002 
その他基準：給水装置の構造及び材質の基準  なし  

     労働安全衛生法；作業環境評価基準  なし  
      

（２）諸外国等の水質基準値又はガイドライン値 

  WHO（mg/L）：0.015（第 3 版）  
  EU（mg/L）：なし  

US EPA（mg/L）：0.03（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/IRIS のリスト、ATSDR の毒性学的

プロファイルを基に、毒性に関する主な科学的知見を整理した（参照 3～7）。  
なお、本報告書Ⅱ .１ .及び２ .においては、ウラン化合物の重量から換算し

たウラン元素としての重量を mg U と表記した。  
 
１. 毒性に関する科学的知見 

（１）体内動態 

① 吸収  
ウランは環境中どこにでも存在するが、ほ乳動物に代謝機能があるとい

う証拠はない。現時点では必須元素ではないと見なされている。ヒト及び

動物における消化管からのウラン吸収は、ウラン化合物の形態に左右され

るところが大きく、最も重大な要素は消化管内の溶解度である（参照 8）。
またラットでは、直近の摂餌量（参照 9、10）、Fe(III)イオンやキンヒド

ロンのような酸化剤の同時投与（参照 9）の影響を受けることが明らかと

なった。ヒトでは、ウランの消化管からの吸収率は平均 1～2％である（参

照 14）。  
  飢餓 Sprague-Dawley(SD)系ラットの雌に、約 800 mg U/kg 体重で投

与したウランの吸収率は、Fe(III)（190 mg/kg）の同時投与により 0.17％
から 3.3％に上昇した（参照 9）。飢餓 Wistar 系ラットの雄に飲水投与し

たウランの吸収率は、投与量増加につれ上昇し、ウラン投与量が 0.03～45 
mg U/kg 体重では、ウラン吸収率は 0.06％から 2.8％に上昇した（参照

10）。これに対し、制限なく飼料を摂取させると、最高濃度 600 ppm の硝

酸ウラニル六水和物を最高 91 日間飲水投与した SD 系ラットおよび New 
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Zealand White(NZW)ウサギでは、摂取ウランの 0.06％だけが吸収され

た（参照 11）。  
 

② 分布 

  ラットでは、摂取したウランは迅速に血流に入る（参照 10）。ヒトの血

液を検査した結果、主に赤血球に結合していることが示された（参照 12）。
ヒト血漿中で、非拡散性ウラニル -アルブミン錯体が形成され、拡散性の

イオン性炭酸水素ウラニル錯体（UO2HCO3+）と平衡を保っている。ウラ

ニル化合物は、リン酸基、カルボキシル基、水酸基との親和性が高いので、

タンパク質およびヌクレオチドと容易に結合し安定な錯体を形成する（参

照 13）。Wistar 系ラットでは、ウランは血流から迅速に消失し、次いで腎

臓と骨に蓄積するので、肝臓からはほとんど検出されない（参照 10）。ヒ

トでも、骨はウランの主要な蓄積部位で（参照 14）、ウラニルイオンは骨

組織中ヒドロキシアパタイト錯体のカルシウムと置換する（参照 13）。近

年、ウランはラットの脳 -血液関門を通過し、脳実質に蓄積するとの報告

があり（参照 15）、雄 SD 系ラットの筋肉に劣化ウランペーストを埋め込

んだ試験で、3 ヵ月後に大脳皮質、中脳、小脳、線条体、脳幹に有意な蓄

積が見られていたが、6 ヵ月後に有意な蓄積が見られたのは大脳皮質、中

脳、小脳だけである（参照 16）。  
 

③ 代謝・排泄 

  骨で平衡に達したウランは、尿や糞便に排泄される。ヒトでは、尿中に

排泄されるウランは総排泄量の約 1％相当で、平均 4.4 μg U/日（参照 17）
であるが、排泄率は部分的に尿細管内の尿の pH に依存している（参照 8）。
WHO は、アルカリ性条件下では炭酸水素ウラニル錯体のほとんどが安定

で尿中に排泄されるが、低 pH では錯体の解離程度は様々で、ウラニルイ

オンが尿細管細胞内でタンパク質と結合するため、尿細管機能を低下させ

る可能性があるとしている(参照 4)。  
  ラットの腎臓では、ウラン半減期は約 15 日と推定されている。骨から

のクリアランスはかなりゆっくり進行し、2 コンパートメントモデルに基

づき半減期は、300 日及び 5,000 日と推定されている（参照 14）。10 コン

パートメントモデルを用いた別の試験では、ラットの腎及び骨からのクリ

アランスの半減期は全体として、それぞれ 5～11 日及び 93～165 日と推

定されている（参照 18）。通常の一日摂取量条件下では、ウランの総クリ

アランス半減期は、ヒトでは 180～360 日と推定されている（参照 8）。  
 
（２）実験動物等への影響 

① 急性毒性試験 

酢酸ウラニル二水和物の経口 LD50 は、ラットで 204 mg/kg 体重、マウ

スで 242 mg/kg 体重であり、最も一般的な急性症状は、立毛、低体温、著
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しい体重減少、眼、後肢、鼻での出血である（参照 19）。  
実験動物では、ウランによる最も一般的な腎傷害は、近位尿細管曲部の

特に末梢部 3 分の 2 の傷害で（参照 8、20、21）、投与量によりその程度

は異なる（参照 22）。  
SD 系ラット（雄、6 匹）における劣化硝酸ウラニル（204 mg/kg 体重）

の単回飲水投与試験で、1 日後と 3 日後に腎臓と肝臓の傷害の指標となる

血液生化学指標を測定し、回腸末端部から腸管を切除し、腸の組織や免疫

への影響を調べた。摂取 3 日後、クレアチニンと尿素が対照群に比べ有意

に増加し、腎臓への影響が認められた。肝臓傷害の指標となるアスパラギ

ン酸アミノトランスフェラーゼ（AST：GOT）、アラニンアミノトランス

フェラーゼ（ALT：GPT）、γグルタミルトランスぺプチダーゼ（γ -GTP）

のうち、AST のみ対照群に比べて上昇した。一方、この投与量では、腸に

有害影響は見られなかったが、腸上皮のサイトカインとケモカイン産生ま

たは発現に変化が見られた。著者らは、慢性摂取では、食物アレルギーが

増悪される可能性があるとしている（参照 23）。  
 

② 亜急性毒性試験 

a. 4 週間亜急性毒性試験(ラット)1 

   SD 系ラット（雄、全 40 匹）における酢酸ウラニル二水和物（0、2、
4、8、16 mg/kg 体重 /日：0、1.1、2.2、4.5、9.0 mg U/kg 体重 /日 WHO
換算）の 4 週間飲水投与試験で、様々な生化学的影響が見られた。4 
mg/kg 体重 /日以上の投与群では、血中グルコース濃度が上昇し、16 
mg/kg 体重 /日投与群では、血液学的指標(ヘマトクリット、平均赤血球

ヘモグロビン濃度(MCHC)等)の数値が増加し、全投与群で総タンパク

量が増加した（参照 24）。各投与群で認められた毒性所見を表 1 に示す。  
著者らは、酢酸ウラニル二水和物の NOAEL を 2 mg/kg 体重 /日（1.1 

mg U/kg 体重 /日）としており（参照 24）、WHO も同様に評価している

（参照 4）。  
 

  表 1 ラット 4 週間亜急性毒性試験 

 
b. 3 ヶ月間亜急性毒性試験(ラット) 

   SD 系ラット（雄、動物数不明）における酢酸ウラニル二水和物(0、
                                                  
1 WHO 2005(参照 4)には、2 週間と記載されているが、原著を参照すると 4 週間試験で

ある。  

試験物質 投与群 雄 

硝酸ウラニル二
水和物 

16 mg/kg 体重/日 
(9.0 mg U/kg 体重/日) 以上 

ヘマトクリット、平均赤血球ヘモグ
ロビン濃度(MCHC)等の増加 

硝酸ウラニル二
水和物 

4 mg/kg 体重/日 
(2.2 mg U/kg 体重/日) 以上 

血中グルコース濃度の上昇 

硝酸ウラニル二
水和物 

2 mg/kg 体重/日  
(1.1 mg U/kg 体重/日) 以上 

総タンパク量の増加 
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10、20、40 mg/kg 体重 /日：0、5.6、11.2、22.5 mg U/kg 体重 /日 本

報告換算)の 3 ヶ月間飲水投与試験で、別の 4 群には、それぞれ酢酸ウ

ラニル二水和物の投与とともに 1 日 2 時間ずつ拘束によるストレスを与

えた。  
精巣のスーパーオキシドジスムターゼ（SOD）活性は、全てのウラン

投与群で対照群に比べて有意に上昇し、ストレスの有無に関わらず 40 
mg/kg 体重 /日投与群で最高値を示した。精巣のグルタチオンレダクタ

ーゼ（GR）、カタラーゼ（CAT）活性は、わずかに対照群より低値を示

したが、チオバルビツール酸反応物質（TBARS）、酸化グルタチオン

（GSSG）濃度、グルタチオンペルオキシダーゼ（GPx)活性には、対照

群との有意差は見られなかった。  
腎臓の GSSG、TBARS 濃度は、全てのウラン投与群でストレスの有

無に関わらず対照群に比べて有意に増加したが、CAT、GR、GPx 活性

は増加しなかった。SOD 活性は、全ての投与群で有意に増加していた。

腎臓の組織学的検査では、全ての投与群で拡張毛細血管の内皮が腫大し

た血管腫様の形態変化が見られた。しかし、いずれの指標においても、

ストレスによる付加的な影響はほとんど認められていない（参照 25）。
各投与群で認められた毒性所見を表 2 に示す。  

この報告では、LOAEL を 5.6 mg U/kg 体重 /日とした。  
    

表 2 ラット 3 ヶ月間亜急性毒性試験 

 
c. 91 日間亜急性毒性試験(ラット) 

   SD系ラット（雌雄、各投与群15匹）における硝酸ウラニル六水和物

（<0.001（対照）、0.96、4.8、24、120、600 mg/L：雄  <0.0001、0.06、
0.31、1.52、7.54、36.73 mg U/kg体重 /日、雌  <0.0001、0.09、0.42、
2.01、9.98、53.56 mg U/kg体重 /日）の91日間飲水投与試験が行われた。

主に腎臓、肝臓に病理組織学的変化が認められた。雌雄すべての投与群

に、投与に関連した肝臓傷害(核大小不同、increased portal density等)

が認められたが、ほとんどが適応変化で可逆的と見られた。腎臓が最も

影響を受け、雄では全投与群で、尿細管基底部に存在する核の管腔側へ

の変位と小囊状の変形、細胞質の空胞変性、管腔の拡張が統計学的に有

意に見られた。その他の統計学的に有意な傷害として、4.8 mg/L以上の

投与群の雄に、糸球体の癒着と細胞質の脱顆粒cytoplasmic 
degranulationが認められた。雌では、統計学的に有意な腎臓傷害とし

て、糸球体と尿細管に変化が認められ、特に、全投与群でボーマン嚢硬

化及び間質の細網線維増加であり、ともに不可逆性変化と考えられてい

試験物質 投与群 雄 

酢 酸 ウ ラ ニ ル
二水和物 
 

10 mg/kg 体重/日  
(5.6 mg U/kg 体重/日) 以上

精巣：SOD 活性上昇、腎臓；血管腫様変換、
GSSG、TBARS 濃度有意な増加、SOD 活性
上昇 
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る。雌雄で腎臓に対する感受性が異なる理由は不明であるが、全投与群

で腎臓へのウラン蓄積量に雌雄での差は認められなかったので、著者ら

は、薬物動態学的な差によるものではないとしている（参照26）。各投

与群で認められた毒性所見を表3に示す。  
著者らは、腎近位尿細管曲部の変性の発生頻度に基づき、LOAEL を、

硝酸ウラニル六水和物として 0.96 mg/L（雄：0.06 mg U/kg 体重 /日、

雌：0.09 mg U/kg 体重 /日）としており（参照 26）、WHO も同様に評

価している（参照 4）。ATSDR も、腎臓及び肝臓への影響より、LOAEL
を 0.96 mg/L としている（参照 7）。  

 
表 3 ラット 91 日間亜急性毒性試験 

 
SD 系ラット（雄、動物数不明）に対する腎毒性については、劣化ウ

ラン（40 mg U/L）の 9 ヶ月間飲水投与試験で、赤血球数の 20％低下が

観察された。これに対し、①赤血球産生の減少、②赤血球分解の増加、

③腎機能傷害の可能性を試験し、腎機能の低下による二次的な腎性貧血

が原因と報告されている（参照 27）。  
 

d. 9 ヶ月間慢性毒性試験(ラット) 

体重 250 g の SD 系ラット(雄、各投与群 10 匹)における劣化硝酸ウラ

ニル六水和物（0、1 mg U/匹 /日：0、4 mg U/kg 体重 /日 著者換算）の

9 ヶ月間飲水投与試験が行われた。体重や一般状態への影響は見られな

かった。また、対照群に比べて、肝臓、腎臓、肺、腸、脳に肉眼的な変

化は見られず、組織学的にも肝臓と腎臓に変化は見られなかった。しか

し、CYP（シトクロム色素）3A1 の mRNA 発現が、脳、肝臓、腎臓で、

対照群に対しそれぞれ 200％、300％、900％に増加し、CYP3A2 の mRNA
発現は、脳、肝臓で、対照群に対しそれぞれ 300％、200％に増加した

が、腎臓では有意な変化が見られなかった。腎臓で、CYP2B1 の mRNA
発現は対照群に対し 300％に増加したが、CYP1A1 の mRNA 発現には

有意な変化が見られなかった。また、核内受容体であるプレグナン X 受

容体（PXR）の mRNA 発現は、脳、肝臓、腎臓で、対照群に対しそれ

ぞれ 200％、150％、200％に増加し、構成的アンドロスタン受容体（CAR）

の mRNA 発現は、肺で 2 倍となったが、レチノイド X 受容体（RXR）

の mRNA 発現には、有意な変化が見られなかった。以上より、著者ら

試験物質 投与群 雄 雌 

硝 酸 ウ ラ ニ
ル六水和物 

4.8 mg/L  
(雄；0.31 mg U/kg 体重/日、 
雌；0.42 mg U/kg 体重/日) 以上

糸球体癒着、細胞質脱顆
粒 

 

硝 酸 ウ ラ ニ
ル六水和物 

0.96 mg/L  
(雄；0.06 mg U/kg 体重/日、 
雌；0.09 mg U/kg 体重/日) 以上

尿細管基底部に存在す
る核の管腔側への変位
と小囊状の変形、細胞質
の空胞変性、管腔の拡張 

ボーマン嚢硬
化及び間質の
細網線維増加 
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は、ウラン曝露により、PXR と CAR の発現増加を介して CYP3A と

CYP2B の発現が誘導され、ステロイドホルモン代謝の傷害を誘起する

としている（参照 28）。各投与群で認められた毒性所見を表 4 に示す。  
著者らは、LOAEL を 4 mg U/kg 体重 /日と推定している（参照 28）。 
 

表 4 ラット 9 ヶ月間亜急性毒性試験 

 
 

e. 30 日間亜急性毒性試験(ウサギ) 

   ウサギ（性別不明、各投与群 6 匹）における硝酸ウラニル六水和物（0、
0.02、0.1、0.5％：0、2.8、14、71 mg U/kg 体重 /日 EPA/IRIS 換算）

の 30 日間混餌投与試験が行われた。0.5％投与群で 6 匹中 6 匹、0.1％
投与群で 6 匹中 4 匹が死亡した。投与 1 週間の間に、全投与群で体重減

少が見られたが、投与期間後には 0.02％投与群の動物に回復が見られた。

病理組織学的検査は腎臓のみ行ったが、0.02％投与群と 0.1％投与群で

は中程度の、0.5％投与群ではやや重度の腎傷害 2が認められた（参照 29）。
各投与群で認められた毒性所見を表 5 に示す。  

EPA/IRIS は、この研究での硝酸ウラニル六水和物に対する LOAEL
を 2.8 mg U/kg 体重 /日としている(IRIS 1989)。ATSDR も同様に評価

している（参照 7）。  
 

表 5 ウサギ 30 日間亜急性毒性試験 

 
なお、ラットとイヌにおける水溶性の二フッ化ウラニル、硝酸ウラニ

ル六水和物 3、四塩化ウランの 30 日間混餌投与試験でも、不溶性化合物

に比べると体重減少、死亡率等の有害影響が高いとまとめている（参照

29）。  
EPA/IRIS は、ラットの LOAEL を二フッ化ウラニル、硝酸ウラニル

六水和物、四塩化ウランの順に 39、120、160 mg U/kg 体重 /日、イヌ
                                                  
2 原著には病理組織学的傷害の詳細は記載されていない。  
3 EPA/IRIS(参照 5)では六水和物が省略されていたので追記  

試験物質 投与群 ラット（性別不明） 

硝 酸 ウ ラ ニ ル 六
水和物 

4 mg U/kg 体重/日 CYP3A の mRNA 発現が脳、肝臓、（1 のみ腎臓
も）で増加、CYP2B の mRNA 発現が腎臓で増
加、核内受容体 PXR の mRNA 発現が脳、肝臓、
腎臓で増加、CAR の mRNA 発現が肺で増加 

試験物質 投与群 ウサギ（性別不明） 

硝酸ウラニル六水和物 0.5％ 
(71 mg U/kg 体重/日) 

6 匹中 6 匹死亡、やや重度の腎傷害 

硝酸ウラニル六水和物 0.1％ 
(14 mg U/kg 体重/日) 

6 匹中 4 匹死亡、中程度の腎傷害 

硝酸ウラニル六水和物 0.02％ 
(2.8 mg U/kg 体重/日)

中程度の腎傷害 
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の LOAEL を同様に 7.7、9.5、132 mg U/kg 体重 /日としている（参照

5)。  
 

f. 91 日間亜急性毒性試験(ウサギ)① 

NZW ウサギ（雌と非 SPF（Specific Pathogen-Free）の雄、各投与

群 10 匹）における硝酸ウラニル六水和物（雄<0.001（対照）、0.96、4.8、
24、120、600 mg/L：0、0.05、0.2、0.88、4.82、28.7 mg U/kg 体重 /
日、雌<0.001（対照）、4.8、24、600 mg/L：0、0.49、1.32、43.02 mg 
U/kg 体重 /日）の 91 日間飲水投与が行われた。雄では、病理組織学的

変化は腎尿細管、肝臓、甲状腺、大動脈に認められ、有意で用量依存的

な尿細管の変性（細胞質空胞変性、核大小不同等）は 0.96 mg/L 投与群

から生じた。  
雌では、用量依存的な尿細管の変化として、核大小不同と核の小囊状

の変形が 4.8 mg/L 以上の投与群で認められたが、一般的に雄よりも顕

著な変化は示さなかった。病理組織学的変化は肝臓で核大小不同、甲状

腺で上皮厚さの不規則な増加、大動脈で化生性変化であり、雌雄で同等

だったが、全投与群で用量依存的に見られた肝臓の変化は軽度だった。

甲状腺の変化も軽度で、大動脈の変化には用量依存性がなかった。ウサ

ギはラットと異なり、雌雄で薬物動態に差があるとみられる（参照 30）。
各投与群で認められた毒性所見を表 6 に示す。  

著者らは、尿細管の変化に基づいて雄の LOAEL を、0.96 mg/L（0.05 
mg U/kg 体重 /日）とし、雌の LOAEL を、4.8 mg/L（0.49 mg U/kg 体

重 /日）としている（参照 30）。ATSDR も、同様に雄の LOAEL を 0.05 
mg U/kg 体重 /日、雌の LOAEL を 0.49 mg U/kg 体重 /日としている（参

照 7）。  
 

表 6 ウサギ 91 日間亜急性毒性試験① 

   
g. 91 日間亜急性毒性試験(ウサギ)②4 

   NZW ウサギ（SPF の雄、各投与群 5～8 匹）における硝酸ウラニル

六水和物（<0.001（対照）、24、600 mg/L：0、1.36、40.98 mg U/kg
体重 /日）の 91 日間飲水投与試験が行われ、回復期間を最大 91 日間と

して腎傷害の可逆性が調べられた。24 mg/L 以上の投与群で、限局性に

                                                  
4 f.で試験した雄ウサギは SPF ではなく、試験中に 4 匹がパスツレラに感染したので、雄

ウサギについて SPF のウサギで追試した。  

試験物質 投与群 雄 雌 

硝 酸 ウ ラ ニ
ル六水和物 

4.8 mg/L  
(雄；0.2 mg U/kg 体重/日、 
雌；0.49 mg U/kg 体重/日) 以上 

 尿細管変化（核
大小不同と核の
小囊状の変形） 

硝 酸 ウ ラ ニ
ル六水和物 

0.96 ppm  
(雄；0.05 mg U/kg 体重/日) 以上 

尿細管の有意で用量依
存的変化（細胞質空胞変
性、核大小不同等） 
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観察される近位尿細管の管腔拡張、肝臓に軽微な病理組織学的変化が認

められ、高用量群で見られた腎臓での核変性、細胞質空胞変性、尿細管

拡張は、91 日間の回復期間を経ても回復しなかった。この試験で認め

られた病理組織学的変化は、前述の非 SPF の雄で見られた激しい変化

ではなく、SPF の雌と同程度だった（参照 31）。本試験の SPF の雄の

方が、非 SPF の雄に比べて一日あたり約 33％多いウランを摂取したが、

腎臓組織中残留量は 30％少なかったので、SPF 種の方が飲料水中のウ

ラニルイオンによる影響を受けにくいと見られると、WHO はまとめて

いる（参照 4）。各投与群で認められた毒性所見を表 7 に示す。  
著者らは、この試験における SPF の雄の LOAEL を 24 mg/L として

いる（参照 31）。これに対し、WHO は、24 mg/L と 600 mg/L の間と

している（参照 4）。一方、ATSDR は、腎臓と肝臓への影響より、LOAEL
を 24 mg/L としている(参照 7)。  

 
  表 7 ウサギ 91 日間亜急性毒性試験② 

 
 

③ 慢性毒性試験及び発がん性試験 

WHO は、高放射能ウラン同位体の可溶性化合物またはウラン同位体

の混合物の注射または吸入により実験動物に骨がんが誘発されたが、可

溶性または不溶性ウラン化合物を摂取した動物に発がん影響は報告さ

れていないとしている(参照 4)。  
 

 
a. 1 年間慢性毒性試験(ウサギ) 

ウサギ（雌、各投与群 6～8 匹）における硝酸ウラニル（0、0.02、0.2、
1 mg U/kg 体重 /日）の 12 ヶ月間経口投与試験が行われた。体重変化は

対照群と差が見られず、血清尿素、血清クレアチニン、血清塩素は対照

群と有意差が見られなかった（参照 32）。肝臓、腎臓、脾臓のホモジェ

ネートに対し、アルカリホスファターゼ（ALP）活性、酸性ホスファタ

ーゼ（ACP）活性等も検討されているが、EPA／IRIS は、実験条件の

不備を指摘している（参照 5）。各投与群で認められた毒性所見を表 8
に示す。  

この報告では、最高投与量まで影響を認めなかったため、NOAEL を

1 mg U/kg 体重 /日とした。  
 

試験物質 投与群 雄 

硝酸ウラニル六
水和物 

600 mg/L 
(40.98 mg U/kg 体重/日) 以上 

腎臓での核変性、細胞質空胞変性、
尿細管拡張 

硝酸ウラニル六
水和物 

24 mg/L 
(1.36 mg U/kg 体重/日) 以上 

近位尿細管の管腔拡張、肝臓に軽微
な病理組織学的変化 
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表 8 ウサギ 1 年間慢性毒性試験 

 
 

④ 神経毒性試験 

a. 急性毒性試験(ラット) 

   SD 系ラット（雄、各投与群 10 匹）における酢酸ウラニル（20、40、
80、160、320、640、1,280 mg/kg 体重（11、22、45、90、179、358、
717 mg U/kg 体重））の単回飲水投与試験が行われた。全ての投与量で、

立毛、振戦、低体温、瞳孔縮小、眼球突出が観察され、時間の経過に伴

い重篤化した。20 mg/kg 体重投与群では、死亡動物はなく、40 mg/kg
体重以上の投与群では、死亡動物数は用量依存的に増加し、LD50 は 204 
mg/kg 体重としている（参照 19）。各投与群で認められた毒性所見を表

9 に示す。  
   ATSDR は、立毛、振戦、低体温、瞳孔縮小、眼球突出より、LOAEL

を 11 mg U/kg 体重としている（参照 7）。  
 

表 9 ラット急性毒性試験 

 
b. 2 週間/6 ヶ月間神経毒性試験(ラット) 

   Long-Evans（LE）系ラット（雌雄、各投与群 24～42 匹）における

劣化酢酸ウラニル二水和物（0、75、150 mg/L：0、25、50 mg U/kg 体

重 /日）の 2 週間あるいは 6 ヶ月間飲水投与試験が行われた。どちらの

投与期間でも、最高投与群の雌雄で、試験終了時に体重増加抑制が見ら

れた。2 週間投与では、最高投与群で、雄にオープンフィールドテスト

で行動変化（ line crossing 及び rearing）が見られ、雌雄に脳の脂質過

酸化が見られた。過酸化脂質量の増加は、オープンフィールドにおける

line crossing 及び rearing の頻度と有意な相関性を示した。6 ヶ月投与

になると、雄の行動変化は毛繕い、排便、排尿にまで及び、雌にも一部

行動変化が見られた。脳脂質の過酸化は依然見られたが、オープンフィ

ールド行動の頻度との相関性は見られなかった。著者らは、投与期間が

長くなると、機能代償機構が作用して脂質過酸化による影響が減じられ

たと推測している（参照 33）。各投与群で認められた毒性所見を表 10
に示す。  

   この報告では、2 週間、6 ヶ月間投与ともに、LOAEL を 50 mg U/kg

試験物質 投与群 雌 

硝酸ウラニル 1 mg U/kg 体重/日 血清尿素、血清クレアチニン、血清塩素は有意差
なし 

試験物質 投与群 雄 

硝酸ウラニル 40 mg/kg 体重 
(22 mg U/kg 体重) 以上

死亡動物数の用量依存的な増加 

硝酸ウラニル 20 mg/kg 体重 
(11 mg U/kg 体重) 以上

立毛、振戦、低体温、瞳孔縮小、眼球突出
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体重 /日とした。  
   

表 10  ラット 2 週間/6 ヶ月間神経毒性試験 

投与群 雄 雌 
試験物質 

期間 2 週間 6 ヶ月 2 週間 6 ヶ月 

酢 酸 ウ ラ ニ
ル二水和物 
 

150 mg/L 
（50 mg U/kg
体重/日） 

体 重 増 加 抑
制、行動変化、
脳脂質の過酸
化 

体重増加抑
制、行動変
化の拡大 

体重増加抑
制、脳脂質の
過酸化 

体 重 増 加 抑
制、一部行動
変化 

 
c. 1.5 ヶ月間/9 ヶ月間神経毒性試験(ラット) 

   SD 系ラット（雄、各投与群 20 匹）における硝酸ウラニル六水和物（0、
40 mg/L：0、2 mg U/kg 体重 /日）の 1.5 ヶ月間あるいは 9 ヶ月間飲水

投与試験が行われた。どちらの投与期間でも、試験終了時の体重、飲水

量、摂餌量は対照群と有意な差が見られなかった。脳の 2 つの部位（海

馬と大脳皮質）へのウランの蓄積量は、1.5 ヶ月間投与群では対照群と

有意差は見られなかったが、9 ヶ月間投与群では対照群に比べ、海馬と

大脳皮質でそれぞれ 20％と 50％増加した。著者らは、海馬と大脳皮質

での遺伝子発現、タンパク質レベルの変化を総合すると、コリン作動系

がウラン摂取による標的となり、行動障害に関与している可能性がある

としている（参照 34）。各投与群で認められた毒性所見を表 11 に示す。  
   この報告では、9 ヶ月間投与での LOAEL を 2 mg U/kg 体重 /日とし

た。  
 

  表 11 ラット 1.5 ヶ月間/9 ヶ月間神経毒性試験 

   
   この研究に先立ち、ラット（性別、動物数不明）における硝酸ウラニ

ル六水和物（40 mg/L）の亜急性飲水投与試験が行われ、アセチルコリ

ンエステラーゼ活性とモノアミン代謝への影響（参照 35）、急速眼球運

動（REM）を伴う睡眠時間の増加（参照 36）等が報告されている。ま

た、ラット（性別、動物数不明）における劣化硝酸ウラニル六水和物（40 
mg/L）の 9 ヶ月間飲水投与試験で、脳内コレステロール代謝に関係す

る種々の酵素の遺伝子発現レベルに変化が見られており(参照 37)、ウ

ランによる中枢神経影響が示唆されている。一方、濃縮硝酸ウラニルと

劣化硝酸ウラニルによる REM 睡眠時間への影響を検討した試験で、濃

縮ウランの方が、REM 睡眠時間が長かったので、ウラン摂取による中

枢神経影響は、放射能影響が支配していると推測された（参照 38）。  
 

試験物質 投与群 雄 

硝酸ウラニル六水和物  40 mg/L 
(2 mg U/kg 体重 ) 以上  

コリン作動系に影響あり  
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d. 3 ヶ月間亜急性毒性試験(ラット)  

   SD 系ラット（雄、動物数不明）における酢酸ウラニル二水和物(0、
10、20、40 mg/kg 体重 /日（0、5.6、11.2、22.5 mg U/kg 体重 /日 本

報告換算））の 3 ヶ月間飲水投与試験で、別の 4 群には、それぞれ酢酸

ウラニル二水和物の投与と同時に 1 日 2 時間ずつ拘束ストレスを与えた。

全てのウラン投与群で、大脳皮質、海馬、小脳に用量依存的なウラン蓄

積が見られた。海馬、小脳、大脳皮質の順に濃度は小さくなったが、ス

トレスによる影響は見られなかった。脂質過酸化マーカーといえるチオ

バルビツール酸反応物質（TBARS）濃度は、投与群の大脳皮質中で有

意に高く、最高濃度は 40 mg/kg 体重 /日投与群で検出されたが、ストレ

スの影響は見られなかった。大脳皮質では、還元グルタチオン（GSH）、

酸化グルタチオン（GSSG）濃度及びカタラーゼ（CAT）、スーパーオキ

シドジスムターゼ（SOD）活性は影響を受けなかったが、グルタチオン

レダクターゼ（GR）、グルタチオンペルオキシダーゼ（GPx）活性は、

投与により用量依存的に減少し、ストレスを受けた 40 mg/kg 体重 /日投

与群が最低だった。小脳では、TBARS、GSSG 濃度の増加が全ての投

与群で見られたが、GSH 濃度は有意に減少した。海馬では、投与に伴

い GR 活性と GSH 濃度が減少し、GSSG 濃度と CAT 活性が増加した。

これらのマーカーは、投与群で変動していたが、対照群との有意差は、

最高濃度を投与され、ストレスを受けた群だけに見られた。著者らは、

ウラン投与により、大脳皮質、海馬、小脳で酸化ストレスが促進される

としている。ストレスによる付加的な影響はほとんど認められていない

（参照 39）。各投与群で認められた毒性所見を表 12 に示す。  
   この報告では、LOAEL を 5.6 mg U/kg 体重 /日とした。  
 

表 12 ラット 3 ヶ月間亜急性毒性試験 

 
⑤ 免疫毒性試験 

a. 4 週間亜急性毒性試験(ラット)  

SD系ラット（雌雄、各投与群10匹）における硝酸ニトリル六水和物

（0、0.96、4.8、24、120、600 ppm：雄<0.0001、0.07、0.33、1.65、
7.85、40.00 mg U/kg体重 /日、雌<0.0001、0.05、0.27、1.34、6.65、
35.30 mg U/kg体重 /日）の4週間飲水投与試験が行われた。骨髄、腸間

膜リンパ節、縦隔リンパ節、脾臓、胸腺等の免疫 /リンパ網内系組織に、

投与による影響は見られなかった（参照26）。各投与群で認められた毒

性所見を表13に示す。  

試験物質 投与群 雄 

酢 酸 ウ ラ ニ
ル二水和物  
 

10 mg/kg 体重 /日  
(5.6 mg U/kg 体重 /日 ) 以上  

小脳で増加、皮質：TBARS 濃度の増加・
GR と GPx 活性用量依存的な減少、小脳：
TBARS 濃度と GSSG 濃度の増加・GSH 濃
度の減少、海馬：GR 活性と GSH 濃度減少・
GSSG 濃度と CAT 活性増加  
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   この報告では、本試験において免疫系に対するNOAELを40 mg U/kg
体重 /日とした。  

 
表 13 ラット 4 週間亜急性毒性試験 

 
  急性毒性の項に、ラットの単回飲水投与試験で、LC50 に近い投与量で

は、腸上皮のサイトカインとケモカイン産生または発現に変化が見られた

という知見が記載されている（参照 23）。  
 

⑥ 生殖・発生毒性試験 

a. 発生毒性試験(マウス) 

Swiss 系マウス（雌、各投与群 20 匹）における酢酸ウラニル二水和

物（0、5、10、25、50 mg/kg 体重 /日：0、2.8、5.6、14、28 mg U/kg
体重 /日 WHO 換算）の妊娠 6～15 日の飲水投与試験が行われ、妊娠

18 日に剖検した。母動物は剖検まですべて生存したが、用量依存的な

体重増加抑制、1 日あたり摂餌量の有意な減少と肝重量の有意な増加が

認められた。2.8 mg U/kg 体重 /日以上の投与群では、胎児体重と体長の

減少、一腹当たりの発育不良胎児発生頻度の増加、外表奇形と内部奇形

発生頻度の増加、変異発生頻度の増加等、ウラニル投与に関係した胎児

毒性が観察された。14 mg U/kg 体重 /日以上の投与群では、口蓋裂およ

び胸骨分離等の特異的な奇形、骨化遅延、未骨化の骨格変異等の変異が

認められた。いずれの用量においても、胎児致死はなかった（参照 40）。
各投与群で認められた毒性所見を表 14 に示す。  

著者らは、母動物及び発生毒性に対する NOEL は、5 mg/kg 体重 /日
（2.8 mg U/kg 体重 /日）未満としている（参照 40）。WHO は、母動物へ

の影響と胎児毒性両方の LOAEL を 2.8 mg U/kg 体重 /日としている (参
照 4)。  

 
表 14  マウス発生毒性試験 

試験物質 投与群 母動物 児動物 

酢 酸 ウ ラ ニ
ル二水和物 
 

25 mg/kg 体重/日 
(14 mg U/kg 体重/日) 
以上 

 口蓋裂・胸骨分離等の
特異的な奇形、骨化遅
延・未骨化の骨格変異
等の変異 

酢 酸 ウ ラ ニ
ル二水和物 
 

5 mg/kg 体重/日 
(2.8 mg U/kg 体重/日) 
以上 

用量依存的な体重増加
抑制、1 日あたり摂餌量
の有意な減少と肝重量
の有意な増加 

胎児体重と体長の減
少、一腹当たりの発育
不良胎児・外表奇形と
内部奇形・変異の発生
頻度の増加 

試験物質 投与群 雌雄 

硝酸ウラニル六
水和物 

600 ppm 
（雄：40 mg U/kg 体重/
日、雌：35.3 mg U/kg 体
重/日） 

骨髄、腸間膜リンパ節、縦隔リンパ節、脾
臓、胸腺等の免疫 /リンパ網内系組織に投与
による影響なし 
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b. 発生毒性試験(マウス) 

   Swiss 系マウス（雌、各投与群 20 匹）における酢酸ウラニル二水和

物（0、0.05、0.5、5、50 mg/kg 体重 /日：0、0.028、0.28、2.8、28 mg 
U/kg 体重 /日 WHO 換算）の妊娠 13 日から哺育 21 日の飲水投与試験

が行われた。母動物の死亡（2.8 mg U/kg 体重 /日群で 2/20 例、28 mg 
U/kg 体重 /日群で 3/20 例）は酢酸ウラニル投与に起因するとされたが、

母動物では体重や摂餌量に明確な変化は認められなかった。最高用量群

では、授乳 21 日目の一腹あたり児動物数の減少及び生存率（生存出生

児に対する授乳 4 日と 21 日の生存児数の割合）と授乳率（授乳 4 日に

哺育されている児動物数に対する授乳 21 日の生存児数の割合）の有意

な低下が見られた（参照 41）。各投与群で認められた毒性所見を表 15
に示す。  

   著者らは、児動物に対する発生影響に基づいて、5 mg/kg 体重 /日（2.8 
mg U/kg 体重 /日）を NOEL としており（参照 41）、WHO にも記載さ

れている（参照 4）。ATSDR は、児動物の生存率低下より、LOAEL を

28 mg U/kg 体重 /日としている（参照 7）。  
 

表 15 マウス発生毒性試験 

試験物質 投与群 母動物 児動物 

酢 酸 ウ ラ ニ
ル二水和物 

50 mg/kg 体重/日  
(28 mg U/kg 体重/日) 以上 

死亡 3/20 例 生存能力の有意な低
下 

酢 酸 ウ ラ ニ
ル二水和物 
 

5 mg/kg 体重/日  
(2.8 mg U/kg 体重/日) 以上 

死亡 2/20 例   

 
c. 生殖毒性試験(マウス) 

   Swiss 系マウス（雌雄、各投与群 25 匹）における酢酸ウラニル二水

和物（0、5、10、25 mg/kg 体重 /日：0、2.8、5.6、14 mg U/kg 体重 /
日 WHO 換算）の飲水投与試験が行われた。この試験では雄は交配前

60 日間、雌は、交配前 14 日から妊娠期、哺育 21 日にわたり飲水投与

され、母動物の半数が妊娠 13 日に剖検された。交配または受胎能にウ

ラニル投与に起因した影響は認められなかったが、高用量群では胚・胎

児致死率（後期吸収胚数及び死亡胎児数）の有意な増加が見られた。5.6 
mg U/kg 体重 /日以上の投与群では、出生時と授乳 4 日に児動物の致死

率が著しく増加し、高用量群では児動物の成長低下（体重と体長の減少）

が見られた。著者らは、通常ヒトが摂取する濃度では、生殖能、一般的

な生殖指標、もしくは児動物の生存に有害影響を与えないとしている

（参照 42）。各投与群で認められた毒性所見を表 16 に示す。  
   ATSDR は、胎児死亡により、LOAEL を 14 mg U/kg 体重 /日、NOAEL

を 5.6 mg U/kg 体重 /日としている（参照 7）。  
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表 16 マウス生殖毒性試験 

試験物質 投与群 親動物 児動物 

酢 酸 ウ ラ ニ
ル二水和物 
 

25 mg/kg 体重 /日  
(14 mg U/kg 体重 /日 ) 

交配または受胎能に
投与起因の影響なし 

胚・胎児致死率（後期吸
収胚数及び死亡胎児数）
の増加 

酢 酸 ウ ラ ニ
ル二水和物 
 

10 mg/kg 体重 /日  
(5.6 mg U/kg 体重 /日 ) 
以上  

 出生時と授乳 4 日児動物
の致死率著しく増加、児
動物の成長低下 

 
d. 生殖発生毒性試験(マウス) 

   Swiss 系マウス（雄、全 120 匹）における酢酸ウラニル二水和物（0、
10、20、40、80 mg/kg 体重 /日：0、5.6、11.2、22.4、44.8 mg U/kg
体重 /日 WHO 換算）の交配（非投与雌、全 80 匹と）4 日前から交配

期間を通した全 64 日間の飲水投与試験が行われた。最高投与群でライ

ディッヒ細胞の間質変化と空胞変性が見られた以外は、精巣機能 /精子

形成に影響は認められなかった。全投与群で、対照群に比べて精巣の精

子数の減少が見られているが、著者らは精子形成には影響はなかったと

結論している。20 mg/kg 体重 /日投与群で、精子数は最小値を示した。

妊娠率は非用量依存的であるが、全投与群で有意な低下を示した。一方、

総着床数、前期及び後期の胚吸収数、生存及び死亡胎児数については、

非投与雄と交配した雌のデータと比較して有意差は見られなかった（参

照 43）。各投与群で認められた毒性所見を表 17 に示す。  
   ATSDR は、有意な精子数減少より、LOAEL を 11.2 mg U/kg 体重 /

日としているが、NOAEL は示していない（参照 7）。  
 

表 17  マウス生殖発生毒性試験 

試験物質 投与群 雄親動物 

酢 酸 ウ ラ ニ
ル二水和物 

80 mg/kg 体重 /日  
(44.8 mg U/kg 体重 /日 ) 

ライディッヒ細胞の間質変化及び空胞
変性 

酢 酸 ウ ラ ニ
ル二水和物 

20 mg/kg 体重 /日  
(11.2 mg U/kg 体重 /日 ) 

精巣の精子数の減少最小値 

酢 酸 ウ ラ ニ
ル二水和物 

10 mg/kg 体重 /日  
(5.6 mg U/kg 体重 /日 ) 以上  

非投与雌との交配で妊娠率低下（用量
依存性なし）、精巣の精子数の減少 

 
e. 生殖毒性試験(マウス) 

   C57BlxCBA 系マウス（雌、各投与群 10 匹）に酢酸ウラニル（0、5、
50、400 mg/L：0、1.25、12.5、100 mg U/kg 体重 /日）を 15 週間飲水

投与し、一部を非投与の雄と交配させる試験が行われた。各投与群で、

卵巣へのウランの有意な蓄積は見られず、腎臓及び骨へは有意で用量依

存的な蓄積が見られた。行動、毛並み、体重は、対照群との有意差が見

られなかった。成熟卵胞数の全卵胞数に対する割合は、投与終了直後の

雌親動物では、50 mg/L 以上の投与群で有意に低下し、雌の児動物でも
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5 mg/L 以上の投与群で有意な低下が見られた。逆に、非投与の雄と交

配後 3 ヶ月目の雌動物では、二次卵胞（直径 70～110 μm）数の全卵胞

数に対する割合が有意に低下した。しかし、いずれの場合も卵胞閉鎖に

は、有意な影響は見られなかった（参照 44）。各投与群で認められた毒

性所見を表 18 に示す。  
   この報告では、雌生殖能に対する LOAEL を 1.25 mg U/kg 体重 /日と

した。  
    

表 18 マウス生殖毒性試験 

試験物質 投与群 母動物投与直後 母動物投与 3 ヵ月後 児動物 

酢 酸 ウ ラ
ニル 

50 mg/L 
(12.5 mg U/kg 体
重 /日 ) 以上  

成熟卵胞数の全
卵胞数に対する
割合の低下 

  

酢 酸 ウ ラ
ニル 
 

5 mg/L 
(1.25 mg U/kg 体
重 /日 ) 以上  

 二次卵胞数の全卵胞
数に対する割合の低
下 

成 熟 卵 胞 数
の 全 卵 胞 数
に 対 す る 割
合の低下 

 
f. 生殖発生毒性試験(ラット) 

   SD 系ラット（雄、各投与群 8 匹）における酢酸ウラニル二水和物（0、
10、20、40 mg/kg 体重 /日（0、5.6、11.2、22.4 mg U/kg 体重 /日 本

報告換算））の 3 ヶ月間飲水投与試験が行われ、別の 4 群には、それぞ

れ酢酸ウラニル二水和物の投与とともに 1 日 2 時間ずつ拘束ストレスを

与えた。投与終了後、非投与雌と交配させ、妊娠した雌の半数は母動物

及び妊娠指標への影響の観察にあてられ、残り半数は出産後の児動物の

観察にあてられた。  
   妊娠率は 10 mg/kg 体重 /日以上の投与群で、用量依存的ではないが、

ストレスの有無に関わらず有意に低下した。一腹あたりの着床数、生存

着床数及び死亡胎児数には、有意差は見られなかった。また、出生時に

一腹あたりの胎児数、生存率（％）、授乳率（％）5及び耳介解離と開眼

に要する日数には有意な変化は見られなかった。さらに、児動物の受動

回避試験、水迷路試験でも、際立った影響は見られなかった。著者らは、

この程度のウラン投与量では、ウラン投与と同時にストレスを与えても、

ウラン投与で受けた影響が増幅されることはないとしている（参照 45）。
各投与群で認められた毒性所見を表 19 に示す。  

          
表 19 ラット生殖発生毒性試験 

試験物質 投与群 雄親動物 児動物 

酢 酸 ウ ラ ニ
ル二水和物 
 

10 mg /kg 体重 /日  
（5.6 mg U/kg 体重 /
日）以上 

交配した非投与雌の非用
量依存的だが妊娠率低下 

受動回避試験、水迷路
試験で際立った影響
なし 

                                                  
5 原著に説明はないが、②b.の Domingo et al.（1989b） (参照 41)で記載されている説明

を参照。  
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   関連研究として、ラット（雌、各投与群 16 匹）における酢酸ウラニ

ル二水和物（40、80 mg/kg 体重 /日）の交配前 4 週間、妊娠期間及び授

乳期間の飲水投与試験で、児動物の行動に影響は見られていない（参照

46）。  
 
 

⑦ 遺伝毒性試験 

a. in vitro 試験 

CHO 培養細胞を 0.01～0.3 mmol/L 濃度の硝酸ウラニルに曝露した試

験で、小核、姉妹染色分体交換および染色体異常の頻度の上昇がみられ

た。近年、ほ乳類細胞を用いた in vitro 試験で陽性データがいくつか報

告されている。in vitro 遺伝毒性試験についてまとめた結果を表 20 に示

す。いずれも試験物質の放射線に起因する可能性がある。  
    

  表 20 ウラン in vitro 遺伝毒性試験結果 
試験結果 試験 

物質 
試験の種類 
（名称） 

対象 
代謝 
活性 
有 

代謝
活性 
無 

著者名、発行年

原核生物： 

劣 化 酢
酸 ウ ラ
ニ ル 二
水和物  

DNA 切断試験  SK+プラスミド  
（Escherichia coli）  

No data + Yazzie et al. 
2003（参照 47）

哺乳類細胞：  
小核試験  CHO 細胞  No data + 
染色体異常試験  CHO 細胞  No data + 

硝 酸 ウ
ラニル  

姉 妹 染 色 分 体 交
換試験  

CHO 細胞  No data + 

Lin et al. 1993 

劣 化 硝
酸 ウ ラ
ニル  

酸化的 DNA 損傷
試験  

ウシ（児動物）胸腺
細胞  

No data + Miller et al. 
2002(参照 48) 

コメット試験  CHO 細胞  No data + 劣 化 酢
酸 ウ ラ
ニ ル 二
水和物  

HPRT 試験  CHO 細胞  No data + 
Stearns et al. 
2005(参照 49) 

劣 化 酢
酸 ウ ラ
ニル  

HPRT 試験  CHO 細胞  No data + Coryell et al. 
2006(参照 50) 

コメット試験  ヒト大腸上皮細胞  No data + 酢 酸 ウ
ラ ニ ル
二 水 和
物  

コメット FISH  ヒト大腸上皮細胞  No data + 
Knöbel et al. 
2006(参照 51) 

小核試験  ラット腎臓近位尿細
管細胞  

No data + 劣 化 硝
酸 ウ ラ
ニル  コ メ ッ ト ア ッ セ

イ  
ラット腎臓近位尿細
管細胞  

No data + 

Thie´bault et 
al. 2007(参照

52) 
 

+：陽性 －：陰性  
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b. in vivo 試験 

BALB/c 系マウス（雄、各投与群 5 匹）における濃縮フッ化ウラニル

（U235 を 18.9％含有）の精巣内投与試験で、精原細胞に染色体異常が

誘発されたが、試験物質の放射線に起因する可能性がある（参照 53）。  
 
 
（３）ヒトへの影響 

  電離放射線の生物学的影響に関する委員会 6（BEIR Ⅳ）による、通常

のウラン濃度 7の食物や飲料水を摂取しても、発がん作用や慢性的な影響

を及ぼすことはないだろうという報告を、ATSDRは記載している（参照7）。 
 
  ウランによるヒトへの毒性学的影響は主に腎炎（nephritis）である（参

照54）と、WHOはまとめている（参照3）。  
カナダのノバスコシア州で、様々な天然ウラン濃度（最高 0.7 mg U/L）

の私設井戸水を飲料水として摂取していた 324 人に対する臨床研究が行

われた。顕性腎症や他の症候性の愁訴とウラン摂取には、全く相関性は見

られなかったが、井戸水中ウラン濃度の上昇に伴い、尿中 β2-ミクログロ

ブリン排泄量の増加傾向が観察された。以上より、初期尿細管傷害が生じ

ている可能性が見出され、著者らは、無症状の場合に有害性の指標として

β2-ミクログロブリンが有用といえるとしている（参照 55、13）。  
 

1993 年にカナダのサスカチェワン州の 3 地域で 100 人を対象に実施さ

れたパイロット試験では、尿中アルブミン濃度（mg/mM クレアチニンと

して測定）の正常範囲内での増加とウランの蓄積指数の間に、統計学的に

有意な関係が見られた。個々の被験者の蓄積指数は、飲料水ウラン濃度（平

均 0.71（対照群）～19.6 μg U/L）、1 日当たりの摂水量、現住居居住年数

の 3 要素の積として算出された。被験者 100 人の尿中アルブミン濃度は

0.165～16.1 mg/mM クレアチニンの範囲にあり、3.0 mg/mM クレアチ

ニンより高値の被験者が 8 人いた。また、被験者 100 人の血清クレアチニ

ン濃度は 50～170 μg/L の範囲にあり、一般的な腎傷害の目安となる 120 
μg/L よりも高値の被験者が 3 人いた。著者らは、微量アルブミン尿は、

初期腎疾患の高感度指標といえるとしている（参照 56）。WHO は、本試

験の統計解析において、腎機能障害の既知リスクファクターである糖尿病

の程度と年齢は織り込まれているが、糖尿病患者が除外されてはいないこ

とを注記しておく必要があるとしている (参照 4)。  
 
                                                  
6 BEIR IV. 1988. Health risks of radon and other internally deposited alpha-emitters. 
Committee on the Biological Effects of Ionizing Radiations, National Research Council. 
Washington, DC: National Academy Press. 
7 ATSDR(参照 7)には、濃度に関する詳細は記載されていない。  
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カナダの Nova Scotia に居住し、ウラン濃度が<1 μg U/L の井戸水を飲

用している住民集団（男性 7 人、女性 13 人）を低曝露群とし、ウラン濃

度が 2～781 μg U/L の井戸水を飲用している住民集団（男性 10 人、女性

20 人）を高曝露群とした調査で、ウラン摂取量と尿中アルブミンの間に

相関性は見られなかったが、尿中 ALP 及び β-ミクログロブリンとの相関

性が明らかにされた。著者らは、この試験で観察されたウラン濃度で、尿

細管で腎機能に影響が認められている（参照 57）。  
 

フィンランドで平均ウラン濃度が 28 μg U/L の井戸水を飲料水としてい

る母集団（325 人)を対象とし、各被験者における腎臓への有害影響が調

査された。尿中ウラン濃度は、カルシウム、リン酸塩、グルコースの分画

排泄率上昇と有意な相関性を示したが、飲料水中ウラン濃度すなわち一日

当りウラン取り込み量と有意な相関性を示したのはカルシウムの分画排

泄率のみだった。以上のデータは、近位尿細管機能にわずかな変化の兆候

が見られることと一致しているが、糸球体機能への影響を示唆する兆候は

見られなかった。観察された影響に対して、明確な閾値となる兆候は見ら

れなかったが、被験母集団は比較的小さく、非摂取集団内でもかなり変動

が見られた。著者らは、尿細管に生じる機能障害は、生理的に正常範囲内

に納まっているので、本結果の臨床的な意義を確立することは容易でない

としている（参照 58）。  
 
掘削井戸水を 16 年間飲用している 18～81 歳の男性 95 人と女性 98 人

を被験者として、ウラン摂取量と腎臓に関わる生化学指標及び臥位血圧を

調べた。井戸水の平均ウラン濃度は 25 μg U/L（四分位範囲が 5～148 μg 
U/L、最高 1,500 μg U/L）で、細胞毒性と腎臓機能の指標から腎臓傷害を

示唆する変化は見られなかった。しかし、ウラン摂取と拡張期血圧及び収

縮期血圧の上昇との相関が見られ、ウランを継続的に摂取すると尿へのグ

ルコース排泄量の増加が認められた（参照 59）。  
 
天然ウラン濃度が高いフィンランド南部の掘削井戸水を平均 13 年間飲

用している 26～83 歳の男性 146 人と女性 142 人を被験者として、ウラン

摂取量と骨形成及び骨吸収に関わる生化学指標を調べた。井戸水の平均ウ

ラン濃度は 27 μg U/L（四分位範囲が 6～116 μg U/L）で、一日当たりの

平均ウラン摂取量は 36 μg U/日（四分位範囲が 7～207 μg U/L）、累積ウ

ラン摂取量は 120 mg U/日（四分位範囲が 20～660 mg U/L）だった。男

性ではウラン摂取量に対して、骨吸収指標の I 型コラーゲン C 末端テロペ

プチド（CTx）の用量依存的で統計的に有意な増加が見られ、骨形成指標

のオステロカルシンの用量依存的な増加が見られた。しかし女性では、統

計的に有意な相関性は見られた指標はなかった。著者らは、ヒトにおいて、
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骨は天然ウラン摂取による有害性 8の標的臓器と見られるとしている（参

照 60）。  
 
  ウラン濃度が 0.2～470 μg U/L と幅広い 153 箇所の掘削井戸水を飲料水

として摂取しているフィンランドの 301 人の住民（18～74 歳）に対する

調査が、ウラン濃度 0.2 μg U/L 以下の都市水道水を使用している 153 人

のボランティアを対照群として実施された。被験者群の尿中ウラン濃度は

対照群の尿中ウラン濃度に比べ 8 倍以上で、飲料水中のウラン濃度と強い

相関性が見られた。しかし、被験者群と対照群では、尿中アルブミン、β2-
ミクロブロブリンの値は同程度であり、腎毒性の明確な兆候は見られなか

った（参照 61）。  
 
  2000 年 10 月及び 11 月に、アメリカ合衆国コネチカット州北西農村部

で、EPA 基準の 30 μg U/L を超える高ウラン濃度（測定値：866 及び 1,160 
μg U/L）の井戸水を調理、飲用、入浴に使用している家族 7 人（大人 2
人、子供 5 人）に対する調査が実施された。ウランは地層中の片麻岩由来

で、近隣の井戸でもウラン、ヒ素、ラドン量が上昇しているが、ヒ素、ラ

ドンには腎毒性は知られていない。24 時間測定尿中ウラン濃度は、家族 7
人のうち 6 人で少なくとも 1 μg U/L を超え、最高は自宅で過ごす時間が

最も長かった最年少の 3 歳の子供で 6.2 μg U/L であった。尿量、子供の

体重、クレアチニン排泄量で補正した尿中 β2-ミクロブロブリン排泄率は、

尿中ウラン濃度が最高値の 3 歳の子供のみ正常上限値 40 μg/mmol クレア

チニンの倍以上の高値（90 μg/mmol クレアチニン）を示したが、その他

の家族では正常範囲内の値を示している。しかし、この井戸水の使用を停

止後 3 ヶ月目の 2001 年 1 月には、尿中 β2-ミクロブロブリン排泄率は 52 
μg/mmol クレアチニンまで有意に低下した。近位尿細管の傷害を示唆する

証拠は他には見られていない（参照 62）。  
  
２ . 国際機関等の評価  
（１）International Agency for Research on Cancer（IARC） 

IARC は「異物として体内に残留する劣化ウラン（砲弾やミサイルの金

属断片に含まれる）」について、ヒトの発がん性の証拠は不十分であると

して、グループ 3（ヒトの発がん性物質として分類できない）としている

（参照 63）。ウランとその化合物についての分類は行われていない 9。  
 

                                                  
8 化学的有害性  
9 IARC モノグラフ Advisory Group は、今後の評価対象の優先順位を検討する会議にお

いて、ウランの他、数種の金属を含む、曝露が増加している金属についての検討を行い、

その金属特有の疫学あるいは実験動物のデータなしでも、いくつかの金属の複合的な評価

ができるかどうかを議論する「金属の発がん性の作用機序」に関するワークショップを開

催する価値があるだろうとしている。  
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（２）Joint Expert Committee on Food Additives（JECFA） 

評価書なし  
 
（３）WHO 飲料水水質ガイドライン第 3 版（参照 3）及び根拠文書（参照 4） 

ヒトおよび実験動物に対するウランの発がん性データは不十分なので、

ウランのガイドライン値は TDI より算出した。しかし、適切な慢性試験

を抽出できなかったため、最も感受性の高い性および種に対して実施され

た飲水投与による亜慢性試験（参照 26）の結果から TDI を求めた。この

ラットの 91 日間試験における、雄ラットの腎臓の近位尿細管曲部での変

性に基づいた LOAEL は、硝酸ウラニル六水和物として 0.96 mg/L であり、

ウランとして 0.06 mg U/kg 体重 /日に相当する。LOAEL 60 μg U /kg 体重

/日を不確実係数 100（個体差×種差）で除して、TDI を 0.6 μg U /kg 体重

/日と算出した。なお、報告された傷害は軽微なので、NOAEL の代わりに

LOAEL を用いたことに対する不確実係数を適用する必要はなく、腎臓に

おけるウランの推定半減期は 15 日で、継続曝露しても腎臓傷害の悪化は

予測されないので、試験期間（91 日）が短期であることに対する不確実

係数も不要とみなしている。  
  
 [参考 ] 

TDI の飲料水への割り当て 80％、成人体重 60 kg、飲水量を 1 日 2 L
として、ガイドライン値 15 μg U/L（端数処理値）を導出した。食品から

のウラン摂取量が低いというデータがあるので、飲料水への割り当て 80％
という数値は納得できる。また、算出したガイドライン値は疫学データに

より支持される。  
 

[飲料水の管理 ] 
飲料水からウランを除去する方法はいくつかあるが、一部の方法は実験

室やパイロットスケールでのみ試験されていた。硫酸第二鉄や硫酸アルミ

ニウムを用いた至適 pH 及び至適凝集量における凝集法では、ウランの 80
～95％除去が可能であるが、石灰軟化法、陰イオン交換法、逆浸透法など

では、99％以上のウラン除去が可能となる。現存の処理技術では、高レベ

ル天然ウランの田園地帯において、ガイドライン値より低い値を達成する

ことは困難とみられている（参照 64）。  
現存の処理技術ではガイドライン値達成は困難とみられており、健康影

響関連データベースにも限りがあり、疫学研究の解析がさらに必要である

ため、ウランに関するこのガイドライン値は暫定的なものである。低曝露

レベルで観察される変化の臨床的な意義と同様に、測定可能な尿細管機能

障害を発症させる飲料水中ウラン濃度も明確にされていないことを明記

-417-



ウラン 

 25

しておく必要がある。実際、疫学研究で観察された変化の臨床的有意性は

不確実なので、最大 30 μg/L のガイドライン値を設定すれば腎毒性から保

護できるとみられる（参照 4）。  
  
（４）米国環境保護庁（US EPA） 

 Integrated Risk Information System (IRIS)  

  EPA/IRISは、可溶性塩（参照5）と天然ウラン（参照6)とに分けている

が、天然ウランに関する情報は審理中である。  
 

① 経口 RfD〔可溶性塩〕（参照 5） 
臨界影響 用量* 不 確 実 係

数 
（UF） 

修正係
数（MF） 

参照用量
（RfD） 

開始時体重減少、中程度
の腎毒性：  
30 日間ウサギ混餌投与
試験  
（参照 29）  

NOAEL:  なし  
LOAEL:  0.02 ppm10

（ 硝 酸 ウ ラ ニ ル 六 水
和物）  
ウ ラ ン 換 算 : 2.8 mg 
U/kg 体重 /日  

1,000 
（ 個 体 差
10 ） × （ 種
差 10 ） ×
（ LOAEL
使用 10）**

1 3×10-3 
mg U/kg
体重 /日  

*  換算係数：試験物質のウラン含有量 47 wt％（分子量比 238/502）、1 ppm = 0.03 mg/kg 体重 /
日（ウサギの摂餌量から推定）  

** ウサギはウランに対して感受性が高いことが他の試験結果からも示されており、本試験におい

ても急性または亜急性試験結果から慢性の腎毒性を生じる用量を決めるに十分な感受性を示し

ているため、試験期間が生涯より短いことについての係数 10 は付加していない。  
 

② 発がん性 

天然ウラン： 再評価中（07/01/1993）（US EPA 1993）  
 
（５）我が国における水質基準の見直しの際の評価（参照 1）11 

ヒトと実験動物におけるウランの発ガン性に関するデータは不十分で

ある。適切な慢性研究は報告されておらず、最も感受性の高い性と種に対

して飲料水中に投与されたウランのデータに関する最も広範な亜慢性研

究の結果（Gilman et al., 1998）を基に、WHO（1998）および平成10年
の専門委員会では基準値（評価値）を設定している。その後、評価値設定

に関与する知見は報告されていない。   
SD系ラット離乳児動物の雄15匹、雌15匹のグループに、硝酸ウラニル

六水和物を<0.001（control）、0.96、4.8、24 、120または600 mg/L（そ

れぞれ、雄ではウラン<0.0001、  0.06、0.31、1.52、7.54、36.73 mg /kg 
bw /day、雌では  <0.0001、0.09、0.42、2.01、9.98、53.56 mg/kg bw/day）
の濃度で91日間飲水投与したところ。組織病理学的変化が、主に肝臓、甲

                                                  
10 一次文献には 0.02％と記載されているので、正しくは 200 ppm と見られる。この値を

ウラン量に換算すると、2.8 mg U/kg 体重 /日が算出される。  
11 原文どおりの記載  
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状腺、腎臓で観察された。肝臓では、処置に関連した傷害が全用量の雌雄

でみられたが、概して非特異的な核と細胞質の変化であった。甲状腺傷害

はウラン処置特異的とはみなされなかった。腎臓は最も影響を受けた組織

であった。雄では、統計的有意な核小胞化、細胞質空胞変性、尿細管拡大

などの腎臓傷害が全用量で認められた。雌では糸球体皮膜硬化症、間質膜

のレチクリン硬化症が全用量で認められた。肝臓の核と細胞質に対する有

意な肝臓傷害も、最低量曝露での雌雄において報告された。腎臓近位尿細

管の変性傷害の頻度に基づき、LOAELは硝酸ウラニル六水和物0.96 mg/L
（雌でウラン0.09 mg/kg/day、雄でウラン0.06 mg/kg/dayに相当）とみな

された (Gilman et al., 1998)。しかし、最低用量で求められた変化の程度

は軽微なものであった。   
平成 10 年評価時より新しい知見は得られていないので、前回の評価法

に従い TDI 法を用いて評価値を求めることが適切であると考えられた。   
91日間飲水投与試験より得られたLOAELに不確実係数：100（種差と個

人差にそれぞれ10）を適用し、TDIは0.6 μg/kg/dayと求められた。LOAEL
での変化が最小の変化であることよりNOAELの変わりにLOAELを用い

ることによる追加の不確実係数は用いなかった。また、腎臓におけるウラ

ンの推定半減期は15日であるが、腎臓疾患の重症度はこの日数以上の曝露

で悪化する徴候は認められず、短期間試験を用いたことの不確実係数も用

いなかった。   
TDIの飲料水に対する寄与率を10％とし、体重50 kgのヒトが１日2 L飲

むと仮定すると、評価値は0.002 mg/Lと求められる。   
 
 
３. 曝露状況 

 平成19年度水道統計における水道水でのウラン検出状況（表21）による

と、原水では、最高検出値は水道法水質管理目標値（0.002 mg/L）の100％
超過に4箇所みられた。他にも高検出値を示した地点が、80％超過～90％
以下に3箇所、60％超過～70％以下に1箇所、50％超過～60％以下に1箇所

見られた。10％超過～50％以下の範囲では、合計52箇所で検出されたが、

ほとんどの箇所（1,486/1,547地点）では、10％以下しか検出されていな

い。一方、浄水では、最高検出値は水質管理目標値の40％超過～50％以下

に1箇所みられ、10％超過～40％以下の範囲では合計25箇所で検出された

が、ほとんどの箇所（1,523/1,549地点）では、10％以下しか検出されて

いない。  
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表21 水道水（原水・浄水）での検出状況（参照65） 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Ⅲ . 調査結果のまとめ  

ウランは、ヒトにおいても動物においても腎毒性を示す元素である。しか

し、低濃度のウランを含む井戸水を飲用したヒトに関する疫学調査では、腎

尿細管への影響を示唆する知見は得られているが、影響の臨床的意義は不明

確である。  
実験動物においては、ウランは主として腎臓、肝臓に影響を与え、発生毒

性も示す。ウランの影響を最も低濃度で受けるのは腎尿細管である。ウラン

の実験動物に対する発がん性については、信頼できるデータが存在せず、

IARC も「異物として体内に残留する劣化ウラン（砲弾やミサイルの金属断

片に含まれる）」について、グループ 3（ヒトの発がん性物質として分類で

きない）と評価している。  
遺伝毒性については、ウランは in vitro の哺乳類細胞を用いた染色体異常

試験、小核試験、コメットアッセイ、突然変異試験でいずれも陽性である。

in vivo の試験で精原細胞の染色体異常の誘発が報告されているが、これに

ついては放射能に起因する可能性が指摘されている。  
 
以上のことを踏まえると、ウランについては耐容一日摂取量（TDI）を試

算することが適切であると考えられる。  
実験動物を用いた試験における最も低いウランの LOAEL は、ウサギにお

ける 91 日間飲水投与試験での雄の腎尿細管の病理組織学的変化（細胞質空

胞変性、核大小不同）に基づく 0.05 mg/kg 体重 /日である。しかし、同じ研

究者による同系統の SPF ウサギにおける 91 日間飲水投与試験の LOAEL は、

腎臓の近位尿細管の限局性の管腔拡張に基づきウランとして 1.36 mg/kg 体

基準値に対する度数分布表

浄水

／ 水源種別 測定

原水 地点数
の別 ～

0.0002
mg/L

～

0.0004
mg/L

～

0.0006
mg/L

～

0.0008
mg/L

～

0.0010
mg/L

～

0.0012
mg/L

～

0.0014
mg/L

～

0.0016
mg/L

～

0.0018
mg/L

～

0.0020
mg/L

0.0021
～ mg/L

全体 1,547 1,486 29 15 5 3 1 1 0 3 0 4
表流水 477 465 8 2 0 1 0 0 0 0 0 1

原水ダム湖沼 161 153 3 4 0 0 0 0 0 1 0 0
地下水 746 711 17 7 5 2 1 1 0 2 0 0
その他 163 157 1 2 0 0 0 0 0 0 0 3
全体 1,549 1,523 14 8 3 1 0 0 0 0 0 0
表流水 338 336 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0

浄水ダム湖沼 109 108 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0
地下水 772 749 14 6 2 1 0 0 0 0 0 0
その他 330 330 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

（平成19年度調査結果）

80％ 超
過 90％
以下

90％超過

100％以
下

100％超

過

40％ 超
過 50％
以下

50％ 超
過 60％

以下

60％ 超
過 70％
以下

70％ 超
過 80％
以下

10％以
下

10％ 超
過 20％
以下

20％ 超
過 30％
以下

30％ 超
過 40％
以下
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重 /日であり、観察された影響は上記の試験で観察された影響よりずっと軽

微であった。したがって、本試験の LOAEL については解釈が難しい。  
次に低いウランの LOAEL は、ラットにおける 91 日間飲水投与試験で雄

に見られた腎尿細管変性（尿細管基底部に存在する核の管腔側への変位と小

囊状の変形、細胞質空胞変性、管腔拡張）に基づく 0.06 mg/kg 体重 /日であ

った。この試験では離乳期のラット（雌雄、各投与群 15 匹）が用いられ、

病理組織学的検査を含め幅広い検査が行われており信頼性が高い。従ってこ

の試験における LOAEL に不確実係数を適用して TDI を試算するのが適切

であると考えられた。この試験では観察された腎臓への影響は軽微であり、

また、ウランの腎臓における推定半減期が約 15 日と短く継続曝露しても腎

臓傷害の悪化は予測されないことから、慢性毒性試験ではなく亜急性毒性試

験であること、NOAEL ではなく LOAEL を用いていることに対する追加の

不確実係数の適用は不要であると判断された。従って、ウランの LOAEL 0.06 
mg/kg 体重 /日に不確実係数 100（種差 10、個体差 10）を適用し、ウランの

TDI を 0.6 μg/kg 体重 /日と試算した。  
 
 

-421-



ウラン 

 29

表 22 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 NOAEL 
（mg U/kg
体重/日） 

LOAEL 
（mg 

U/kg 体
重/日） 

備考

亜
① 

ラット 
SD 系 
雄 全 40  

4 週 間 
飲水投与 

総タンパク量の増加
（1.1-）、血中グルコ
ー ス 濃 度 の 上 昇
（2.2-）、ヘマトクリ
ット、平均赤血球ヘモ
グ ロ ビ ン 濃 度 (MCHC)
等の増加（9.0） 

2.2[A、W]  酢 酸
ウ ラ
ニ ル
二 水
和物 

② ラット 
SD 系 
雄   

3 ヶ 月 間
飲水投与 

精巣：SOD 活性上昇、
腎臓；血管腫様変換、
GSSG、TBARS 濃度の増
加 、 SOD 活 性 上 昇
（5.6-） 

 5.6 酢 酸
ウ ラ
ニ ル
二 水
和物 

③ ラット 
SD 系 
雌雄 15/群 

91 日 間 
飲水投与 

雄：尿細管基底部に存
在する核の管腔側へ
の変位と小囊状の変
形、細胞質の空胞変
性 、 管 腔 の 拡 張
（ 0.06-）、 糸 球 体 癒
着 、 細 胞 質 脱 顆 粒
（0.31-）、雌：ボーマ
ン嚢硬化及び間質の
細網線維増加（0.09-）

 0.06[A 、
W、T] 

硝 酸
ウ ラ
ニ ル
六 水
和物 

④ ラット 
SD 系 
雄 10/群 

9 ヶ 月 間
飲水投与 

CYP3A の mRNA 発現が
脳、肝臓、（1 のみ腎
臓も）で増加、CYP2B
の mRNA 発現が腎臓で
増加、核内受容体 PXR
の mRNA 発現が脳、肝
臓、腎臓で増加、CAR
の mRNA 発現が肺で増
加（4） 

 4 硝 酸
ウ ラ
ニ ル
六 水
和物 

⑤  ウサギ 
6/群 

30 日 間 
混餌投与 

中 程 度 の 腎 傷 害
（2.8）、4/6 死亡、中
程度の腎傷害（14）、
6/6 死亡、やや重度の
腎傷害（71） 

 2.8[E、T] 硝 酸
ウ ラ
ニ ル
六 水
和物 

⑥ ウサギ 
NZW 
雌雄 10/群 

91 日 間 
飲水投与 

雄；尿細管の有意で用
量依存的変化（細胞質
空胞変性、核大小不同
等）（0.05-）、雌：尿
細管変化（0.49-） 

 雄 ： 0.05 
[A、T] 
雌 ： 0.49 
[A、T] 
 

硝 酸
ウ ラ
ニ ル
六 水
和物 

⑦ SPF ウサギ 
NZW 
雄 5-8/群 

91 日 間 
飲水投与 

近位尿細管の管腔拡
張、肝臓に軽微な病理
組 織 学 的 変 化
（1.36-）、腎臓での核
変性、細胞質空胞変
性、尿細管拡張の付可
逆性（40.98） 

 1.36[A 、
T] 
1.36-40.
98[W] 

硝 酸
ウ ラ
ニ ル
六 水
和物 
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慢
⑧ 

ウサギ 
雌 6-8/群 

1 年 間 
経口投与 

体重変化に対照群と
差なし、血清尿素、血
清クレアチニン、血清
塩素は有意差なし（1）

生化学的影
響 
1 

 硝 酸
ウ ラ
ニル 

神 
⑨ 

ラット 
SD 系 
雄 10/群 

単 回  飲
水投与 

立毛、振戦、低体温、
瞳孔サイズ縮小、眼球
突出（11-）、死亡動物
数の用量依存的な増
加（22-）  

 11[T] 硝 酸
ウ ラ
ニル 

⑩ ラット 
LE 系 
雌雄 24-42/
群 

2 週 間 /6
ヶ 月 飲 水
投与 

体重増加抑制、行動変
化（50）  

 両期 間 と
も：50 

劣 化
酢 酸
ウ ラ
ニ ル
二 水
和物 
 

⑪ ラット 
SD 系 
雄 20/群 

1.5 ヶ 月
間/9 ヶ月
間 飲 水 投
与 

コリン作動系に影響
あり（2） 

 9 ヶ 月
間：2 

硝 酸
ウ ラ
ニ ル
六 水
和物 

⑫ ラット 
SD 系 
雄 20/群 

3 ヶ 月 間
飲水投与 

小脳で増加、皮質：
TBARS 濃 度 有 意 な 増
加・GR と GPx 活性用
量依存的な減少、小
脳：TBARS 濃度と GSSG
濃度の増加・GSH 濃度
の減少、海馬：GR 活
性と GSH 濃度減少・
GSSG 濃度と CAT 活性
増加（5.6-） 

 5.6 酢 酸
ウ ラ
ニ ル
二 水
和物 
 

免
⑬ 

ラット 
SD 系 
雌雄 15/群 

91 日 間 
飲水投与 

免 疫 系 影 響 な し
（40.0） 

40  硝 酸
ウ ラ
ニ ル
六 水
和物 

生 
⑭ 

マウス 
Swiss 系 
雌 20/群 

妊 娠 6～
15 日 飲
水投与 

母動物：用量依存的な
体重増加抑制、1 日あ
たり摂餌量の減少と
肝重量の増加、胎児：
体重と体長の減少、一
腹当たりの発育不良
胎児発生頻度の増加、
外表奇形と内部奇形
発生頻度の増加、変異
の 発 生 頻 度 の 増 加
（2.8-）、胎児：口蓋
裂・胸骨分離等の特異
的な奇形、骨化遅延・
未骨化の骨格変異等
の変異（14-）、 

NOEL<2.8[A
] 

母動 物 へ
の影 響 と
胎児 毒 性
2.8[W] 

酢 酸
ウ ラ
ニ ル
二 水
和物 
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⑮ マウス 
Swiss 系 
雌 20/群 

妊娠 13 日
～哺育 21
日 
飲水投与 

母動物：死亡（2.8-）、
児動物：生存能力の低
下（28） 

NOEL2.8[A、
W] 

28[T] 酢 酸
ウ ラ
ニ ル
二 水
和物 
 

⑯ マウス 
Swiss 系 
雌雄 25/群 

妊 娠 前 ～
哺育 
飲水投与 

児動物：出生時と授乳
4 日児動物の致死率著
しく増加、児動物の成
長低下（5.6-）、親動
物：交配または受胎能
に投与起因の影響な
し、児動物：胚・胎児
致死率（後期吸収胚数
及び死亡胎児数）の増
加（14） 

5.6[T] 胎児 死 亡
14[T] 

酢 酸
ウ ラ
ニ ル
二 水
和物 
 

⑰ マウス 
Swiss 系 
雄 120、雌 80 

64 日間飲
水投与 

非投与雌との交配で
妊娠率低下（用量依存
性なし）、精巣の精子
数の減少（5.6-）、精
巣の精子数の減少最
小値（11.2）、精巣の
ライディヒ細胞間質
性変化及び空胞変性
（44.8） 

 精子 数 の
有意 な 減
少
11.2[T] 

酢 酸
ウ ラ
ニ ル
二 水
和物 
 

⑱ マウス 
C57BlxCBA
系  
雌 10/群 

交配前 15
週 間 飲 水
投与 

母動物：二次卵胞数の
全卵胞数に対する割
合の低下、児動物：成
熟卵胞数の全卵胞数
に対する割合の低下
（1.25-）、母動物；成
熟卵胞数の全卵胞数
に対する割合の低下
（12.5-） 

 1.25 酢 酸
ウ ラ
ニル 
 

⑲ ラット 
SD 系 
雄 8/群 

3 ヶ 月 間
飲水投与 

雄：交配した非投与雌
の非用量依存的だが
妊娠率低下（5.6-） 

  酢 酸
ウ ラ
ニ ル
二 水
和物 
 

亜：亜急性毒性試験、慢：慢性毒性試験、神：神経毒性試験、免：免疫毒性試験、生：生殖・発

生毒性試験  
[A]：著者、 [E]：US EPA、 [T]：ATSDR、 [W]：WHO、無印：本報告  
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要  約 

 
清涼飲料水の規格基準改正に係る化学物質として、ニッケルの食品健康影響につい

て調査を行った。調査に供した試験成績は、急性毒性試験（ラット、ウサギ）、亜急

性毒性試験（ラット）、慢性毒性試験及び発がん性試験（ラット、イヌ）、生殖・発

生毒性試験（ラット）、遺伝毒性試験等である。対象とするニッケル化合物は、主に

硫酸ニッケル、塩化ニッケル等である。 
一般のヒトで最もよくみられるニッケルの影響はアレルギー性接触皮膚炎である。 
経口摂取の対象となる水溶性ニッケル化合物の遺伝毒性に関しては、in vitro にお

いて陽性、in vivo における小核試験では陰性と陽性の結果が報告されている。水溶性

のニッケル化合物は染色体異常を誘発する可能性を否定できない。 
以上のことから、経口曝露での発がん性については現時点では判断できないと考え

られ、非発がん影響に基づき耐容一日摂取量（TDI）を試算することが適切であると

判断した。 
実験動物については、ラットにおける硫酸ニッケル六水和物水溶液の 104 週間強制

経口投与試験あるいはラットにおける硫酸ニッケル六水和物の強制経口投与による二

世代生殖発生毒性試験のNOAELがいずれもニッケルとして2.2 mg/kg体重/日であり、

不確実係数 100（種差、個人差各 10）を適用して TDI は 0.022 mg /kg 体重/日と試算

される。しかしこの TDI は、ニッケルに対して感受性が高く、十分に高い用量のニッ

ケルを経口摂取すると湿疹が現れるヒトに対しての保護には十分でない可能性がある。

従って、ヒトに空腹時に飲水投与した試験での手の湿疹の悪化及び丘疹の拡大に基づ

く LOAEL（12 µg/kg 体重）を用い、これは感受性の高いヒト集団に基づく値である

ため不確実係数を適用せず、ニッケルの TDI を 12 µg/kg 体重/日と試算した。 
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Ⅰ．調査対象物質の概要 

１．用途 

・ステンレス鋼、特殊鋼、メッキ、蓄電池、非鉄合金、触媒等 
・鉱山排水、工場排水あるいはニッケルメッキ製品からの溶出により水道水に混

入することがある（参照 1）。 
 
２．一般名 

ニッケル 
 
３．化学名 

IUPAC 
   和名：ニッケル 
   英名：nickel 

CAS No.：7440-02-0 
 

４．元素名 

  Ni 
 
５．原子量 

  58.7 
 

６．物理化学的性状 

名称 ニッケル 
（Ni） 

硫酸ニッケル 
（CAS 

No.7786-81-4）
（NiSO4） 

塩化ニッケル 
（CAS 

No.7718-54-9）
（NiCl2） 

酢酸ニッケル 
（CAS 

No.373-02-4） 
（(CH3COO)

2Ni） 

硫化ニッケル 
（CAS 

No.12035-72-2）
（Ni3S2） 

物理的性状 銀色固体 緑色固体 (無水

物)、青緑色固体

(六水和物) 

黄色固体 (無水

物)、緑色固体 
(六水和物) 

緑色固体(四水

和物) 
淡黄色固体 

沸点（℃） 2,730 － 1,001℃(封管

中)(無水物) 
－ 2,967℃(分解) 

融点（℃） 1,455 280℃で六水和

物は無水物に変

化、848℃で無水

物は分解 

973℃(昇華) 
(無水物) 

250℃(分解) 
(四水和物) 

790 

密度（g/cm3） 8.9 3.68(無水物)、
2.07(六水和物)

3.55(無水物) 1.744(四水和

物) 
5.82 

水への溶解 不溶 293g/L(0℃) 642g/L(20℃) 160g/L(温度不 不溶 
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性 (無水物)、
404g/kg(25℃) 

(六水和物) 

(無水物) 
675g/kg(25℃) 

(六水和物) 

明)(四水和物) 

 
７．現行規制等 

（１）法令の規制値等 

  水質基準値（mg/L）：なし 
水質管理目標値（mg/L）：0.01（暫定） 
環境基準値（mg/L）：なし 
要監視項目指針値（mg/L）：なし 
その他基準：給水装置の構造及び材質の基準  なし 
     労働安全衛生法；作業環境評価基準（mg/m3）  

0.1（Ni として、粉状のものに限る） 
 
（２）諸外国等の水質基準値又はガイドライン値 

  WHO（mg/L）：0.07（第 3 版） 
  EU（mg/L）：0.02 

US EPA（mg/L）：なし 
欧州大気質ガイドライン（μg/m3）（参照 2）：UR 値 4×10-4  

  Codex Standard for Natural Mineral Waters（mg/L）：0.02 
 

 

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／IRIS のリスト、ATSDR の毒物学的プロフ

ァイル、IARC のモノグラフ、WHO IPCS、EU のリスク評価書、化学物質の初期リ

スク評価書等を基に、毒性に関する主な科学的知見を整理した（参照 3～10）。 
 なお、本報告書のⅡ. 1.及び 2.においては、ニッケル化合物の重量から換算したニッ

ケル元素としての重量を mg Ni と表記した。 
 
１．毒性に関する科学的知見 

（１）体内動態 

 ① 吸収 

ニッケルは食物からほとんど吸収されず、主として糞便に排泄される。吸収され

たニッケルは血清から速やかに消失し、尿に排泄される（参照 8）。 
腸におけるニッケルの吸収メカニズムは明らかにされていない。鉄欠乏症では、

in vitro 及び in vivo ともに腸でのニッケルの吸収が高まっており、腸粘膜細胞にお

ける鉄吸収の能動輸送によって、ニッケルの一部が吸収されることを示している

（参照 11）。灌流したラットの空腸では、高濃度の塩化ニッケルに対しニッケル取

り込みが飽和に達することが認められた（参照 12）。ラット組織中の鉄濃度は飼料

からのニッケル曝露によって上昇した（参照 13）。ニッケルは、血清中のヒスチジ
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ン錯体、アルブミン、α2-マクログロブリンと結合する（参照 14）。 
水溶性ニッケル化合物の飲料水からの吸収率は食物に比べると高い。水溶性ニッ

ケル化合物（硫酸ニッケル、塩化ニッケル、硝酸ニッケル）をラットに単回経口投

与すると、24 時間後に 10～34％が吸収された。一方、不溶性または難溶性ニッケ

ル化合物（酸化ニッケル、ニッケル、硫化ニッケル、亜硫化ニッケル）の単回経口

投与では、24 時間後の吸収は 2％未満であった。投与前に動物を絶食させた場合に

ついては不明である。ニッケル濃度は腎臓および肺で最も高く、肝臓では低かった

（参照 15）。 
ヒトでは、12 時間絶食した 10 人のボランティアに、硫酸ニッケルを添加した飲

料水を飲水させた所、ニッケルの 27±17％が吸収され、硫酸ニッケルを添加したス

クランブルエッグを摂取させた所、腸で吸収されるニッケルはわずか 1％であった。

吸収されたニッケルの半減期は、平均 28±9 時間であった（参照 16）。空腹の被

験者に、5 mg のニッケルを添加したフィチン酸を豊富に含む米国の朝食またはグ

アテマラの食事を摂取した場合、ニッケルの血漿濃度は空腹時の濃度以上には上昇

しなかった。同量のニッケルを水に添加した場合は、血漿中のニッケル濃度が 4～7
倍に上昇した。牛乳、茶、コーヒーまたはオレンジジュースに添加されたニッケル

の吸収は、水からのニッケルの吸収よりも有意に少なかった（参照 17）。飲料水か

らのニッケルの吸収に、絶食及び食物摂取が及ぼす影響を調べる目的で 2 つの試験

が実施された。絶食した男性にニッケル 12 µg/kg 体重を添加した飲料水を与えた場

合、スクランブルエッグとの同時摂取よりも 30 分または 1 時間前に飲水した場合

のほうが迅速に吸収されることがわかった。また、血液中のピーク濃度も後者が 13
倍高かった。60Ni を、ニッケル感作性のある女性 20 人と年齢をマッチングさせた

対照 20 人に対して与えた同様の実験では、ニッケルの吸収と排泄に差は見られな

かった（参照 18）。胎児の組織から検出されたニッケル濃度は、成人と同様の濃度

であった（参照 19,20）。 
ヒトが 1 日あたりに吸収するニッケルの量は、平均で食物からは約 10 μg、水か

らは約 5 μg である（参照 3）。 
 
 ② 分布及び代謝 

塩化ニッケル（57Ni）を経口投与したマウスの全身での保持率は、投与後 5 日に

は投与量の 1％未満であった（参照 21）。硫酸ニッケル（100 mg Ni/L）を 6 か月

間飲水投与したラットの臓器にニッケルの蓄積が認められた。投与された動物の肝

臓及び腎臓のニッケル濃度は非投与動物のそれぞれ 10 倍、2 倍で、腎臓と血液中の

ニッケル濃度はほぼ同じだった。3 か月及び 6 か月の投与期間中は、臓器中ニッケ

ル濃度の上昇は認められなかった（参照 22）。 

動物ではニッケルは胎盤を通過するという知見がいくつか報告されている（参照

8）。ラットに塩化ニッケルを筋肉内投与後、胎児にニッケル濃度の上昇が認めら

れ、ニッケル濃度が最も高かったのは膀胱であった（参照 23）。塩化ニッケルの単

回皮下投与後、ラットの乳汁で用量依存的なニッケル濃度の増加が認められた。濃

度の乳汁／血漿比は 0.02 であった（参照 24）。 
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ヒトでは、定期的に血液透析を受けている患者の血中ニッケル濃度は、1.5～1.9 
μg/L の範囲であった（参照 25,26）。ニッケル汚染が非常に高い地域で職業曝露以

外の経路で曝露された被験者からは、対照地域に居住する被験者に比べて有意に高

い血中ニッケル濃度が認められている（水道水中のニッケル濃度：対照地域 0.6±
0.2 μg/L、汚染地域 109±46 μg/L。血中ニッケル濃度：対照地域 0.2±0.2 μg/L、汚

染地域 0.6±0.3 μg/L）（参照 25）。血中及び尿中ニッケル濃度の暫定的な基準値

が提案されている。それによると、健康な成人の血中ニッケル濃度は 0.2 μg/L以下、

尿中ニッケル濃度は 1～3 μg/L である（参照 27）。 
ニッケルは授乳中の女性の母乳にも排泄される。米国で報告された研究では、母

乳中のニッケル濃度は約 15 µg/kg 体重であった（参照 9）。 
 
 ④ 排泄 

ニッケルは食物からほとんど吸収されず、主として糞便に排泄される。吸収され

たニッケルは血清から速やかに消失し、尿に排泄される（参照 8）。塩化ニッケル

をラットに皮下投与後の、ニッケルの胆汁排泄率は投与量の 0.5％未満であった（参

照 28）。 
ヒトでは、12 時間絶食したボランティアに、20 μg/kg 体重の 61Ni 標識硝酸ニッ

ケルを 1 L の水に溶解して飲水させた所、血清中ニッケル濃度は 2 時間後に最高値

34 μg/L を示し、96 時間後までに、摂取量の 27％が尿中に排泄された（参照 27）。

ニッケル中毒で死亡したヒト症例では、ニッケルの胆汁中への排泄は主な経路でな

いことが示されている（参照 29）。 
 
（２）実験動物等への影響 

 ① 急性毒性試験 

ニッケルの経口急性毒性の LD50は、ラット（雌）で 61 mg/kg 体重（275 mg 硫

酸ニッケル六水和物/kg）である。症状として、活性低下、下痢、手足のむくみ、運

動失調がみられた（参照 30）。 
ウサギやラットに 1～6 mg/kg 体重という大量のニッケルを腹腔内投与した後に

腎機能に現れる影響（尿細管や糸球体の病変を含む）が、数人の研究者によって報

告されている（参照 8）。 
 
 ② 亜急性毒性試験 

  a. 6 週間亜急性毒性試験（ラット） 

O.S.U.brown 系ラット（性別不明、各投与群 6 匹）における酢酸ニッケル（0、
100、500、1,000 ppm：0、5、25、50 mg Ni/kg 体重/日）の離乳直後から 6 週

間の混餌投与試験が行われた。各投与群で認められた毒性所見を表 1 に示す。 
500、1,000 ppm 投与群で、対照群と比較して体重増加、ヘモグロビン量及び

血漿アルカリホスファターゼ（ALP）が有意に減少したが、100 ppm 投与群では

影響は認められなかった（参照 13）。 
この報告では NOAEL を 5 mg Ni/kg 体重/日、LOAEL を 25 mg Ni/kg 体重/
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日と推定した。 
 

表 1 ラット 6週間亜急性毒性試験 

試験物質 投与群 ラット（性別不明） 
酢 酸 ニ ッ

ケル 

500 ppm 
(25 mg Ni/kg 体重/日)以上

体重増加量・ヘモグロビン量・血漿 ALP の減少

 
  b. 13 週間亜急性毒性試験（ラット） 

Sprague-Dawley 系ラット（雄、各投与群 8 匹）における硫酸ニッケル（0、
44.7、111.75、223.5 mg Ni/L：0、4.5、11.2、22.4 mg Ni/kg 体重/日）の 13 週

間飲水投与試験が行われた。各投与群で認められた毒性所見を表 2 に示す。 
明らかな臨床症状はみられなかった。最高投与群で対照群と比較して体重が

4％減少した。11.2 mg Ni/kg 体重/日以上の投与群で肝臓の絶対・相対重量の減

少がみられた。リンパ球（T 細胞及び B 細胞）が低投与群で誘導されたが、最高

投与群では抑制された。組織検査では肉眼的変化も顕微鏡的変化も認められなか

った（参照 31）。 
EU のリスク評価は NOAEL を 4.5 mg Ni/kg 体重/日、LOAEL を 11 mg Ni/kg

体重/日とした（参照 9）。 
 

表 2 ラット 13 週間亜急性毒性試験 

試験物質 投与群 雄 
223.5 mg Ni/L 
(22.4 mg Ni/kg 体重/日) 

体重減少 

111.75 mg Ni/L 
(11.2 mg Ni/kg 体重/日)以上 

肝臓の絶対・相対重量の減少 
硫酸ニッケル 

44.7 mg Ni/L 
(4.5 mg Ni/kg 体重/日) 

リンパ球の誘導 

 
  c. 90 日間亜急性毒性試験（ラット） 

F344 系ラット（雌雄、各投与群 10 匹）における硫酸ニッケル六水和物水溶液

（0、50、75、100、125、150 mg/kg 体重/日（0、11、17、22、28、33 mg Ni/kg
体重/日））の 90 日間強制経口投与試験（OECD TG408、GLP 準拠）が行われ

た。各投与群で認められた毒性所見を表 3 に示す。 
125 及び 150 mg/kg 体重/日投与群の雄の体重減少が著しかったため 28 日目よ

り雄の投与量をそれぞれ 30 mg/kg/日（7 mg Ni/kg 体重/日）及び 15 mg/kg/日（3.5 
mg Ni/kg 体重/日）に変更した。150 mg/kg 体重/日投与群の雌 1 匹が 44 日目に

死亡したが原因については記載されていない。一般症状としては流涎、活動低下

がみられ、投与初期 2 週間及び高投与群で顕著であった。全投与群で臓器の有意

な絶対重量の減少及び相対重量の増加がみられたが、病理組織学的検査では変化
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は認められなかった。唯一の有意な有害影響は体重増加抑制で全投与群とも対照

群に比べ 8～13％抑制された（参照 9,10,32）。 
EU のリスク評価は、すべての投与群で体重増加抑制が生じたことから、雄の

LOAEL を 7 mg Ni/kg 体重/日（30 mg/kg 体重/日、28 日目に 125 mg/kg 体重/
日より低減）、雌の LOAEL を 11 mg Ni/kg 体重/日（50 mg/kg 体重/日）とした

（参照 9）。 
 

表 3 ラット 90 日間亜急性毒性試験 

試験物質 投与群 雄 雌 

33 mg Ni/kg 体重/日 流涎、活動低下 流涎、活動低下 

11 mg Ni/kg 体重/日以上  体重増加抑制 硫酸ニッケル 

7 mg Ni/kg 体重/日以上 体重増加抑制  

 
  d. 90 日間亜急性毒性試験（ラット） 

SD 系ラット（雌雄、各投与群 30 匹）における塩化ニッケル（0、5、35、100 
mg Ni/kg 体重/日）の 90 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 4 に示す。 
35 及び 100 mg Ni/kg 体重/日投与群の雌雄で、体重が対照群より低く、また、

雄で飼料消費が対照群より低かった。昏睡、運動失調、不規則呼吸、体温低下、

流涎、毛先端脱色が主に 100 mg Ni/kg 体重/日投与群でみられ、35 mg Ni/kg 体

重/日投与群では症状は軽く、5 mg Ni/kg 体重/日投与群では有意な症状はみられ

なかった。死亡が 100 mg Ni/kg 体重/日投与群では全数、35 mg Ni/kg 体重/日投

与群では雄 6/30、雌 8/30 であった。35 mg Ni/kg 体重/日投与群での死亡のうち、

雄 3/6、雌 5/8 は投与手法の不適切さによる。病理解剖では、35 mg Ni/kg 体重/
日投与群の雄で、腎臓・肝臓・脾臓の重量、雌で右腎臓重量が有意に対照群より

低かった。この検討から、NOAEL は 5 mg Ni/kg 体重/日、LOAEL は体重及び

臓器重量の減少から 35 mg Ni/kg 体重/日となる（参照 5,33）。 
ATSDR（参照 34）は、用量を 0、1.2、8.6、25 mg Ni/kg 体重/日と換算して、

NOAEL を 1.2 mg Ni/kg 体重/日、LOAEL を 8.6 mg Ni/kg 体重/日としている（参

照 6,34）。 
 

表 4 ラット 90 日間亜急性毒性試験 

試験物質 投与群 雄 雌 

100 mg Ni/kg 体重/日 
全数死亡(60/60)、昏睡、運動失調、不規則呼吸、

体温低下、流涎、毛先端脱色 
塩化ニッケル 

35 mg Ni/kg 体重/日以

上 

死亡(6/30)、体重及び飼

料消費減少、腎臓・肝

臓・脾臓の重量減少 

死亡(8/30)、体重減少、

右腎臓重量の減少 
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  e. 6 か月間慢性毒性試験（ラット） 

Wistar 系ラット（雌雄、各投与群 20 匹）における硫酸ニッケル（0、100 mg 
Ni/L：雄 6.9 mg Ni/kg 体重/日、雌 7.6 mg Ni/kg 体重/日）の最大 6 か月間飲水

投与試験が行われた。認められた毒性所見を表 5 に示す。 
投与群で腎相対重量の増加が認められ、雌の尿中アルブミン量が増加したが、

尿中の総タンパク質、β-2-ミクログロブリン、N-アセチル-D-グルコサミニダー

ゼ、乳酸デヒドロゲナーゼに変化はみられなかった（参照 35）。 
EU のリスク評価は、雌の尿中アルブミン量増加から LOAEL を 7.6 mg Ni/kg

体重/日とした（参照 9）。 
 

表 5 ラット 6か月間慢性毒性試験 

試験物質 投与群 雄 雌 

硫酸ニッケル 

100 mg Ni/L 
(雄 6.9 mg Ni/kg 体重/日、 
雌 7.6 mg Ni/kg 体重/日) 

腎相対重量増加 腎相対重量増加、尿中アル

ブミン量増加 

 
 ③ 慢性毒性試験及び発がん性試験 

実験動物でニッケル化合物の発がん性を調べた試験は多数存在する（参照 7,36）。
一般に、腫瘍はニッケル化合物の投与部位に誘発される。たとえば、ニッケル化合

物の中には注射部位に肉腫を誘発するものがある（参照 37）。異なる系統のマウス

（C57BL 系、B6C3F1 系、C3H 系）で、注射部位の肉腫発生頻度に著しい差があ

ることが報告された（参照 38）。 
ニッケル化合物の経口投与による発がん性試験は、限られている（参照 3）。 

 
  a. 2 年間慢性毒性／発がん性併合試験（ラット） 

Wistar 系ラット（雌雄、各投与群 25 匹）における硫酸ニッケル（0、100、1,000、
2,500 ppm）の 2 年間混餌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 6 に示す。 
1,000 及び 2,500 ppm 投与群では雌雄ともに成長が抑制された。しかし、これ

らは摂餌量減少の影響、特に 2,500 ppm 投与群の体重増加抑制は摂餌量減少の影

響と考えられた。全体として生存率は非常に低く、特に対照群と 2,500 ppm 投与

群が低かった。1,000 及び 2,500 ppm 投与群の雌では、対照群と比較して肝相対

重量が約 20％減少し、心臓相対重量が約 30％増加した。ニッケル曝露と関連の

ある臓器の肉眼的または病理学的所見は認められなかった。ニッケル濃度が最も

高かったのは腎臓であった。対照群との間に腫瘍発生頻度の差は認められなかっ

た（参照 39）。 
WHO は、投与量を 0、5、50、125 mg Ni/kg 体重/日と換算して、この試験の

NOAELを雌の肝臓及び心臓の重量変化を指標として5 mg Ni/kg体重/日とした。

しかし、この試験は、全体的に生存率が低く、現行の長期試験基準を満たしてい
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ない。雌ラットの臓器重量で観察された変化は、摂餌量及び飲水量の変化が一因

である可能性がある。また、臓器相対重量には 20～30％の変化があったが、動物

の肉眼検査結果および病理組織学的検査結果はどちらも陰性であった。従って、

認められた臓器相対重量の変化がニッケルの毒性作用ではなく、むしろ飲水量や

摂餌量の減少に起因した影響の可能性を否定できない。死亡率が高いうえに死因

に関する情報が欠如しているため、この試験はニッケルの経口投与による発がん

性の評価という点では価値があるとはいえない（参照 3）。 
EU のリスク評価は、飼料摂取を 100 g /kg 体重/日と仮定した Ni 摂取量換算値

（0、10、100、250 mg Ni/kg 体重/日）から、NOAEL を 10 mg Ni/kg 体重/日、

LOAEL を 100 mg Ni/kg 体重/日とした（参照 9）。 
 

表 6 ラット 2年間慢性毒性／発がん性併合試験 

試験物質 投与群 雄 雌 

硫酸ニッケル 
1,000 ppm 
(50 mg Ni/kg 体重/日) 以上 

成長抑制 成長抑制、肝相対重量

減少、心相対重量増加

 

  b. 104 週間慢性毒性／発がん性併合試験（ラット） 

Fischer 系ラット（雌雄、各投与群 60 匹）における硫酸ニッケル六水和物水溶

液（0、10、30、50 mg/kg 体重/日（0、2.2、6.7、11 mg Ni/kg 体重/日)）の 104
週間（1 回/日）強制経口投与試験（OECD TG451）が行われた。各投与群で認め

られた毒性所見を表 7 に示す。 
対照群に対し用量依存的な体重増加抑制が、雄の全投与群（用量順に 5％、11％、

12％）、雌の全投与群（用量順に 4％、8％、10％）でみられ、中及び高投与群

では有意であった。この体重増加抑制と飼料消費量減少との関連はみられなかっ

た。用量依存的な生存率減少が、雌の全投与群（用量 0 から順に 23％、33％、

43％、45％）でみられ、中及び高投与群では有意であった。雄には明確な用量依

存性（用量 0 から順に 60％、48％、50％、57％）はみられなかった。非腫瘍性

の顕微鏡的所見がみられたが被験物質との関連はないと判断された。また、曝露

に関連した腫瘍の増加はみられなかったので、ラットの経口曝露での発がん性の

可能性はないことが示され、吸入曝露がニッケルでの発がん性の可能性がある唯

一の経路であることを示している（参照 40,41）。 
EU のリスク評価は、有意な体重増加抑制及び雌の生存率減少から LOAEL を

6.7 mg Ni/kg 体重/日、NOAEL を 2.2 mg Ni/kg 体重/日とした。しかし、このレ

ベルでは統計学的に有意ではないが、僅かな体重増加抑制及び雌の生存率減少が

生じていることからこのレベルをNOAELと判断してよいかどうかには不確かさ

が残る（参照 9）。 
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表 7 ラット 104 週間慢性毒性／発がん性併合試験 

試験物質 投与群 雄 雌 
6.7 mg Ni/kg 体重/日以上 有意な用量依存的体

重増加抑制 

有意な用量依存的体

重増加抑制及び生存

率減少 硝酸ニッケル 

2.2 mg Ni/kg 体重/日以上 用量依存的体重増加

抑制 

用量依存的体重増加

抑制及び生存率減少 

 
  c. 生涯慢性毒性／発がん性併合試験（ラット） 

Long-Evans 系ラット（雌雄、各投与群 52 匹）におけるニッケル（水溶性塩）

（0、5 ppm）の生涯飲水投与試験が行われた。 
投与による生存、寿命、特異的病変への影響はみられず、また、腫瘍発生頻度

は、対照群に比べて高くなかった（参照 42）。 
 
  d. 2 年間慢性毒性／発がん性併合試験（イヌ） 

ビーグル犬（雌雄、各投与群 3 匹）における硫酸ニッケル（0、100、1,000、
2,500 ppm）の 2 年間混餌投与試験が行われた。認められた毒性所見を表 8 に示

す。 
2,500 ppm 投与群で、体重増加抑制、摂餌量の減少、腎臓・肝臓の相対重量増

加、及び肺の病理学的変化が観察された。腫瘍の増加はみられなかった（参照 39）。 
WHO は、投与量を 0、2.5、25、62.5 mg Ni/kg 体重/日と換算して、この試験

における NOAEL を 25 mg Ni/kg 体重/日とした（参照 3）。EU のリスク評価は、

飼料中 1 ppm は 0.075 mg/kg 体重/日相当と仮定した Ni 摂取量換算値（0、7.5、
75、188 mg Ni/kg 体重/日）から、NOAEL を 75 mg Ni/kg 体重/日、LOAEL を

188 mg Ni/kg 体重/日とした（参照 9）。 
 

表 8 イヌ 2年間慢性毒性／発がん性併合試験 

試験物質 投与群 雄 雌 

硫酸ニッケル 
2,500 ppm 
(62.5 mg Ni/kg 体重/日） 

体重増加抑制、摂餌量減少、腎臓・肝臓相

対重量増加、肺の病理学的変化 

 
＜発がん機序；参考データ＞ 

Goodman らによると、IARC は 2009 年にニッケル化合物のヒト発がん性を再評

価中である。疫学、毒性、発がん作用機序データの証拠の重み解析を行った。限ら

れた疫学証拠より、水溶性ニッケル化合物への曝露は非水溶性ニッケルの存在下で

発がんリスクを増加させることが示唆されている。水溶性ニッケルが動物に対して

完全発がん物質として作用するという証拠はないが、腫瘍プロモーターとしての作

用を示唆する限られた証拠がある。作用機序データにより、水溶性ニッケル化合物
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はニッケルイオンを十分に標的細胞の核部分に伝達することができないので、in 
vivo において遺伝毒性影響の原因とはなりえないことが示唆される。また、ニッケ

ルイオンの非遺伝毒性影響がいくつか示唆されているが、水溶性ニッケル化合物が

in vivo においてこれらの影響を生じさせるのか、生じさせる場合は、これらの影響

が結果として腫瘍プロモーターとなるのかは不明である。作用機序データは、水溶

性ニッケルがプロモーターである可能性と、必ずしも発がん因子ではない可能性を

同程度に支持している。証拠の重みは、水溶性ニッケル化合物が完全発がん物質で

あることを示しておらず、腫瘍プロモーターとして作用する可能性についての限ら

れた証拠があるのみである（参照 43）。 
 
 ④ 神経毒性試験 

  特になし 
 

 ⑤ 免疫毒性試験 

ニッケル塩は T 細胞系に影響を及ぼし、ラット及びマウスのナチュラルキラー

（NK）細胞の活性を抑制する（参照 8）。ニッケルに曝露されたヒトリンパ球（参

照 44）及びマウスの脾臓（参照 8）において、マイトジェン依存のリンパ球刺激が

抑制された。 
 
  a. 180 日間免疫毒性試験（マウス） 

B6C3F1系マウス（雌、各投与群 10 匹）における硫酸ニッケル（0、1、5、10 
g/L：0、44、108、150 mg Ni/kg 体重/日）の 180 日間飲水投与試験が行われ、

免疫機能が調べられた。各投与群で認められた毒性所見を表 9 に示す。 
リポ多糖体に対する脾臓の増殖反応が用量に依存して低下することが観察され

た。飲水量が 5 g/L 及び 10 g/L 濃度群で減少した。1 g/L 以上の濃度群で胸腺皮

質サイズの減少を特徴とする中等度の胸腺萎縮及び胸腺重量の減少がみられたが、

ニッケルによって免疫抑制（NK 細胞活性または T 細胞マイトジェンに対する反

応）は誘発されなかった。また、顆粒球-マクロファージ増殖性反応も起こったが、

著者らは、これは他の関連する免疫のパラメーターに変動がないため､骨髄系の影

響（骨髄細胞質の減少）による二次的な影響と推定している。5 g/L 以上の濃度

群で中等度の尿細管ネフローゼが認められた。10 g/L の濃度群でヒツジ赤血球に

よるプラーク形成細胞の反応低下､脾臓細胞質の減少がみられた（参照 45）。 
WHO は、この試験における LOAEL を 44 mg Ni/kg 体重/日とした（参照 3）。

EU のリスク評価は、LOAEL を 44 mg Ni/kg 体重/日あるいは硫酸ニッケル六水

和物と仮定した Ni 摂取量換算値（0、25、64、88 mg Ni/kg 体重/日）から 25 mg 
Ni/kg 体重/日とした（参照 9）。 
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表 9 マウス 180 日間免疫毒性試験 

試験物質 投与群 雌 

10 g/L 
(150 mg Ni/kg 体重/日) 

骨髄細胞質の減少、ヒツジ赤血球のプラ

ーク形成細胞反応低下 

5 g/L  
(108 mg Ni/kg 体重/日) 以上 

飲水量の減少、中等度の尿細管ネフロー

ゼ 硫酸ニッケル 

1 g/L 
(44 mg Ni/kg 体重/日) 以上 

用量依存的骨髄増殖反応低下、胸腺皮質

サイズの減少(中程度の胸腺萎縮、胸腺

重量減少) 

 
 ⑥ 生殖・発生毒性試験 

  a. 一世代生殖・発生毒性試験（ラット） 

ニッケルのラット二世代生殖発生毒性試験（次項 b 参照）のための用量設定試

験（用量設定及び一世代生殖毒性試験）を、ニッケルを添加した飲料水の嗜好性

や、食品と混合された場合のニッケルの生物学的利用率を考慮して、強制経口投

与により行った。 
少数の動物を用いた用量設定試験（硫酸ニッケル六水和物による死亡の 95％信

頼下限は 170 mg/kg 体重/日）では、硫酸ニッケル六水和物（0、5、15、25、50、
75、150 mg/kg 体重/日（0、1.1．3.3、5.6、17、33 mg Ni/kg 体重/日））の強制

経口投与において、150 mg/kg 体重/日で死亡が観察された（参照 3,9,47）。 
SD 系ラット（雌雄、各投与群 8 匹）における一世代生殖毒性試験では、硫酸

ニッケル六水和物（0、10、20、30、50、75 mg/kg 体重/日（0、2.2、4.5、6.7、
11.2、16.8 mg Ni/kg 体重/日））を、F0世代については交配開始の 2 週間前から、

F1世代については出生後 21 日から強制経口投与した。各投与群で認められた毒

性所見を表 10 に示す。 
全投与群で、親動物の生存、成長、交尾行動、交尾、受胎能、着床、妊娠期間

に影響はみられなかった。しかし、投与群の児動物における着床後／周産期の死

亡率（すなわち、受胎児数/出生児数）の評価では、30 mg/kg 体重/日以上の投与

群において死亡率が統計学的に有意に上昇し、10 及び 20 mg/体重/日投与群にお

いては上昇したが有意ではなかった。また、一腹の平均出生児数が 75 mg/kg 体

重/日投与群では有意に減少した（参照 9,10,46）。 
EU のリスク評価は、新生児死亡率の増加から発生毒性の LOAEL を 2.2 mg 

Ni/kg 体重/日とした。しかし、親動物毒性の NOAEL は動物数が 8 匹と少なく、

16.8 mg Ni/kg 体重/日と決めることはできない（参照 9）。 
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表 10 ラット一世代生殖・発生毒性試験 

試験物質 投与群 親動物 児動物 

16.8 mg Ni/kg 体重/日 
生殖に関する影響な

し 

一腹あたりの平均出生

児数の減少 

6.7 mg Ni/kg 体重/日以上 
 着床後～周産期死亡率

の上昇 
硫酸ニッケル 

2.2 mg Ni/kg 体重/日以上 
 着床後～周産期死亡率

の上昇 

 
  b. 二世代生殖・発生毒性試験（ラット） 

SD 系ラット（雌雄、5 群）における二世代生殖発生毒性試験（OECD TG416）
において、硫酸ニッケル六水和物（1、2.5、5.0、10 mg/kg 体重/日（0.2、0.6、
1.1、2.2 mg Ni/kg 体重/日））を、F0動物に交配期間中、妊娠期間中及び F1世代

が離乳するまで強制経口投与した。離乳後は F1 世代に引き続いて投与し、F1 世

代が成長、交配して F2 世代を出産し、F2 世代が離乳するまで続けた。F0 世代の

雄に対しては、成長過程の少なくとも完全精子形成周期 1 サイクルにわたって被

験物質を投与し、F0世代の雌に対しては、成長過程の少なくとも完全発情周期数

サイクルにわたって被験物質を投与した。雄と雌の生殖器官の健全性と生殖行動

に及ぼす影響、及び出生児の成長と発達に及ぼす影響に特に重点を置いて、一般

状態の観察および病理学的検査を行った。各投与群で認められた毒性所見を表 11
に示す。 

F0の生存率、体重、体重増加、摂餌量、また一般状態並びに肝臓、生殖器官及

び他の器官の病理組織学的検査も投与による影響はみられなかった。また、受胎

率、発情周期、成熟度に関しても投与の影響はみられなかった。F1の生後 0 日ま

での着床後/周産期死亡率（着床数/生存出生数）は 10 mg/kg 体重/日投与群で高

値であったが、統計学的には有意でなかった。F2におけるこの指数は対照群とほ

ぼ同じであった。また、F1の生存率、摂餌量、一般状態、病理組織学的検査に投

与による影響はみられなかった。体重増加は、2.5 及び 10 mg/kg 体重/日投与群

の授乳期14～21日間に有意に抑制されたが､この授乳最終期における体重増加抑

制は、一般的によくみられる現象であり、かつ、用量依存性がないため､毒性学的

に意義はないとした。著者らはこれら着床後/周産期死亡率を含め、調べたすべて

のエンドポイントについて、最高用量 10 mg/ kg 体重/日（2.2 mg Ni/ kg 体重/日）

をラットの親動物及び出生児に対する NOAEL とした（参照 9,10,47）。 
一方、EU のリスク評価では、F1の着床後/周産期死亡率のより詳細な統計解析、

および F2世代での結果は F1世代での影響で生き残った個体に基づくため偏りを

生じう得るという判断に基づき、発生毒性の NOAEL を、F1 の着床後/周産期死

亡率の高値から 1.1 mg Ni/kg 体重/日とした（参照 9） 
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表 11 ラット二世代生殖・発生毒性試験 

試験物質 投与群 親動物 児動物 

2.2 mg Ni/kg 体重/日 
雌雄生殖器官、生殖行動、出生児の成長・発達へ

の影響なし 
硫酸ニッケル 

1.1 mg Ni/kg 体重/日 
 F1 の着床後/周産期死亡

率の高値 

 
  c. 二世代生殖・発生毒性試験（ラット） 

CD 系ラット（雌雄、各投与群 30 匹）に塩化ニッケル（0、50、250、500 ppm：

0、7、31、52 mg Ni/kg 体重/日）を交配 90 日前から飲水投与する二世代生殖・

発生毒性試験が行われた。各投与群で認められた毒性所見を表 12 に示す。 
F0世代の 500 ppm 投与群において、母動物の体重及び肝重量の変化に加え、

用量依存的な一腹あたりの生存児数及び児動物の体重低下ならびに新生児死亡率

の増加が認められた。F1世代では、250 及び 500 ppm 投与群の 3～7 週齢で用量

に依存した死亡率の増加がみられた。F1の交配結果についても用量依存的な一腹

あたりの生存児数の減少と一腹あたりの児動物の死亡率の上昇があったが、これ

は高用量群においてのみ有意であった。曝露された動物において摂餌量及び飲水

量の減少が観察された（参照 48,49）。 
しかし、この試験では統計学的処理に加えて、他の要因が試験結果に影響して

いると判断される。最も重要なのは、妊娠期間中及び生後初期の特定の時期に、

室温が通常よりも最大 6℃高く、湿度が通常よりも低いという条件上の問題であ

る。胎児発達期間中の 6℃高い室温は悪影響を与えることが知られている。従っ

て、NOAEL は 7 mg Ni/kg 体重/日と考えられるが、この試験で報告された影響

とニッケル曝露を直接関係づけることは難しい（参照 49）。 
 

表 12 ラット二世代生殖・発生毒性試験 

試験物質 投与群 親動物 児動物 

500 ppm 
(52 mg Ni/kg 体重/日) 

体重・肝重量の変化 一腹あたりの生存児数減少、

体重低下、新生児死亡率増加

塩化ニッケル 250 ppm 
(31 mg Ni/kg 体重/日)以
上 

 F1の 3～7 週齢での用量依存

的死亡率の増加、F1交配での

用量依存的一腹あたり生存児

数減少・一腹あたり死亡率増

加（高投与群のみ有意） 

 
  d. 二世代生殖・発生毒性試験（ラット） 

Long-Evans 系ラット（雌、各投与群 34 匹）に塩化ニッケル（0、10、50、250 
ppm：0、1.3、6.8、31.6 mg Ni /kg 体重/日）を交配前 11 週間と、その後に続く

2 回の妊娠期間中（G1、G2）及び授乳期間中（L1、L2）に飲水投与して発生毒性
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を検討する試験が行われた。雄は非投与で交配させた。児動物については離乳ま

で観察した。各投与群で認められた毒性所見を表 13 に示す。 
250 ppm 投与群の母動物は、対照群に比べて体重あたりの飲水量（交配前、G1、

G2）が少なく、摂餌量（交配前、G2、L2）が多かった。中及び高用量投与群では、

母動物の体重増加量（G1）が減少した。児動物の出生時体重には影響がなかった。

また、50 ppm 投与群の児動物（L1）では雄のみ体重増加量が減少した。一腹あ

たりの死亡児数の割合は、高用量投与群（L1）及び低用量投与群と高用量投与群

（L2）で有意に増加し（L2の中用量投与群での増加は統計学的有意に近かった）、

用量依存的であった。L2期間の各用量投与群で一腹あたりの死亡児数が有意に増

加した。対照群について見ると、児動物の死亡がみられた腹数及び一腹あたりの

全死亡児数は、L1期間投与群よりも L2期間投与群のほうが少なかった。2 番目に

生まれた児動物の離乳から 1 週間後に、最高用量投与群の母動物の血漿プロラク

チン濃度が低下した。著者らは、この試験における生殖・発生毒性の LOAEL を

1.3 mg Ni /kg 体重/日であるとした。ただし、1 番目と 2 番目の児動物の間でも

反応に変動があったため、これは安全側の値であると考えられる（参照 50）。 
 

表 13 ラット二世代生殖・発生毒性試験 

試験物質 投与群 親動物 児動物 

250 ppm 
(31.6 mg Ni/kg 体重/日) 

飲水量減少、摂餌量

増加 
L1･L2 の一腹あたり死亡

児割合増加 
50 ppm  
(6.8 mg Ni/kg 体重/日) 以上 

G1の体重増加抑制 雄の体重増加抑制 
塩化ニッケル 

10 ppm  
(1.3 mg Ni/kg 体重/日) 以上 

 L2 の一腹あたり死亡児

割合増加、L2一腹あたり

死亡児数増加 

 
  e. 三世代生殖・発生毒性試験（ラット） 

Wistar 系ラット（雌雄、各群投与 30 匹）に硫酸ニッケル（0、250、500、1,000 
ppm：0、12.5、25、50 mg Ni/kg 体重/日）を 11 週間混餌投与し､同じ投与量群

の雌雄を連続 7 日間、3 クール（計 21 日）交配させる三世代生殖発生毒性試験が

行われた。 
対照群と比較して第一世代に高い死産発生頻度が観察された。1,000 ppm 投与

群の離乳直後のラットは、すべての世代で明確な体重減少がみられた。一腹あた

りの生存出生児数及び一腹あたりの離乳児数は用量依存的に減少したが、統計解

析は示されていない。いずれの世代でも全ての投与量で催奇形性は観察されなか

った（参照 39）。認められた毒性所見を表 14 に示す。 
EU のリスク評価は、この検討での生殖毒性の NOAEL は 1,000 ppm（52-80mg 

Ni/kg 体重/日1）となるが、限られたデータのため決められないとした。親動物毒

                                            
1 EU（参照 9）の摂取量換算は、動物体重:350g、飼料消費:18-28 g/動物/日と仮定した、13-20、26-40、

-448-



ニッケル 

 18

性の NOAEL は 500 ppm（40mg Ni/kg 体重/日）とした（参照 9）。 
 

表 14 ラット三世代生殖・発生毒性試験 

試験物質 投与群 親動物 児動物 

硫酸ニッケル 
1,000 ppm 
(50 mg Ni/kg 体重/日) 

離乳直後動物（全ての世代）の体重減少 

 
  f. 三世代生殖・発生毒性試験（ラット） 

Long-Evans 系ラット（5 ペア）に水溶性ニッケル塩含有の水溶液（5 mg/L：
0.2 mg Ni/kg 体重/日）を飲水投与する三世代生殖発生毒性試験において、各世代

の同腹児数のわずかな減少が認められた（参照 51）。認められた毒性所見を表

15 に示す。 
 

表 15 ラット三世代生殖・発生毒性試験 

試験物質 投与群 親動物 児動物 

水溶性ニッケル塩 
5 mg/L 
(0.2 mg Ni/kg 体重/日) 

各世代の同腹児数のわずかな減少 

 
  ＜腹腔内投与試験他；参考データ＞ 

   Balb/c 系マウス（雄、各投与群 10 匹）における硝酸ニッケル（六水和物 40、
56 mg/kg（8、12 mg Ni/kg））の単回腹腔内投与試験が行われた。12 mg Ni/kg
投与群で投与後 3 及び 4 週間の雄の精子の受精能力の減少を引き起こした。8 mg 
Ni/kg 投与群では影響は見られなかった（参照 52）。 

   Fischer344 系ラット（雌、各投与群 6～13 匹）に妊娠 8 日に塩化ニッケル（16 
mg Ni/kg）または妊娠 6 日に亜硫化ニッケル（80 mg Ni/kg）を単回筋肉内投与

する試験が行われた。生存児数の減少および胎児の低体重が認められた。胎児に

先天異常はなかった（参照 23）。 
   Sprague-Dawley 系ラット（雌、各投与群 5～6 匹）における塩化ニッケル（0、

50、100 μmol/kg：0、3、6 mg Ni/kg）の授乳期間中 4 日間の皮下投与試験で、

乳汁組成の変化が観察された。また、6 mg Ni/kg 群の児動物の肝重量が減少した。

塩化ニッケルの皮下注射による高用量投与は乳汁へのニッケルの排泄、乳汁量や

生成の変化をもたらす。しかし、高用量を皮下投与した結果なので、健康影響評

価への使用には留意する必要がある（参照 24）。 
 
 ⑦ 遺伝毒性試験 

一般にニッケル化合物は、細菌を用いる突然変異試験では陰性であるが、哺乳

類細胞を用いた試験では陽性である（参照 8）。哺乳類細胞を用いた全ての遺伝

子突然変異試験において、ニッケルは細胞毒性を含む反応を引き起こすと結論さ

                                                                                                                                        
52-80 mg Ni/kg 体重/日の推定曝露値としている。 
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れている（参照 3）。 
染色体ギャップ、染色体欠失、染色体転位、DNA-タンパク質の架橋形成、姉

妹染色分体交換がヒト細胞を含む哺乳類細胞で報告されている。染色体異常はす

べての染色体で起こるが、ヘテロクロマチンの動原体領域で優先的に起こる（参

照 8,53）。 
いくつかの試験では、ニッケルイオンは他の突然変異誘発物質の作用を高める

ことが示されている。これは、ニッケルに DNA 修復抑制作用があることにより

説明できると推測されている（参照 53,54）。 
ニッケル化合物の遺伝毒性は、Toxicology, Excellence for Risk Assessment

（TERA）（参照 55）及び EU によるリスク評価（参照 9）の中でレビューされ

ている。ほとんどの試験は水溶性化合物に関するものであり、TERA によるレビ

ューでは、「遺伝毒性に関する証拠は陽性と陰性が混じっているが、一般に水溶

性ニッケル化合物はある種の哺乳類細胞試験において一貫して影響がみられる

（特に、in vitro では変異原性反応と DNA 損傷、in vitro 及び in vivo での染色

体異常や姉妹染色分体交換等の染色体への影響、in vitro での哺乳類細胞のがん

への形質転換）。これらの試験の多くは反応が弱く、毒性を示す用量で生じたも

のである」と結論している（参照 55）。 
ニッケル化合物（水溶性化合物）の in vitro 及び in vivo の試験結果を表 16、

17 に示す（参照 6,10 から抜粋）。 
 
  a. in vitro 試験（参照 6,10） 

  （a） 突然変異 

硫酸ニッケル及び塩化ニッケルは、サルモネラ菌（Salmonella Typhimurium）

を用いた復帰突然変異性試験で陰性であった（参照 56）。塩化ニッケルは、大

腸菌（Escherichia coli WP2）を用いた復帰突然変異試験で陰性（参照 56）であ

った。硫酸ニッケルは、酵母（S.cerevisiae）を用いた復帰突然変異試験で陰性

であった（参照 58）。 
哺乳類細胞では、塩化ニッケルは、CHO 細胞（HGPRT locus）（参照 59）、

マウスリンパ球（参照 60）、チャイニーズハムスターV79 細胞（HGPRT locus）
（参照 61,62）、CHO AS52 細胞（grp locus）を用いた遺伝子突然変異試験（参

照 63）で陽性であった。硫酸ニッケルは、マウスリンパ球（参照 64）、CHO 
AS52 細胞（grp locus）を用いた遺伝子突然変異試験（参照 63）で陽性であっ

た。 
 
  （b） 染色体異常 

硫酸ニッケルは、ヒト末梢血リンパ球及びハムスター細胞（参照 65）、ヒト

気管支上皮細胞（参照 66）を用いた染色体異常試験で陽性であった。塩化ニッ

ケルは、ハムスター細胞を用いた染色体異常試験（参照 67,68）で陽性であっ

た｡ 
硫酸ニッケルは、ハムスター細胞及びヒト末梢リンパ球を用いた姉妹染色分
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体交換試験で陽性（参照 65,72,73,74）であった。塩化ニッケルは、ハムスタ

ー細胞を用いた姉妹染色分体交換試験で陽性であった（参照 70）｡ 
 
  （c） DNA 損傷 

硫酸ニッケルは、ヒトの胃粘膜細胞のコメット試験（DNA 損傷試験）で陰

性であった（参照 72）。 
塩化ニッケルは、大腸菌（Escherichia coli）を用いた DNA 複製試験で陽性（参

照 74）、ヒトリンパ球のコメット試験（DNA 損傷試験）（参照 73）、ヒト

HeLa 細胞を用いた DNA 複製試験（参照 74）で陽性であった。CHO 細胞を

用いた DNA 鎖切断試験（参照 75）で陽性であったが、ヒト 2 倍体線維芽細胞

を用いた DNA 鎖切断試験（参照 75）では陰性であった。 
 
  （d） その他 

硫酸ニッケル及び塩化ニッケルは、マウス胎児線維芽細胞を用いた細胞形質

転換試験で陰性であった（参照 76）が、ハムスター細胞及び C3H/10T1/2 細胞

を用いた細胞形質転換試験では陽性であった（参照 77,78）。また、硫酸ニッ

ケルはヒト包皮細胞を用いた細胞形質転換試験で陽性であった（参照 79）。 
 

表 16 ニッケル in vitro 遺伝毒性試験結果 

試験物質 試験の種類（名称） 対象 試験 
結果 

著者 

原核生物 
NiCl2 
NiSO4 

復帰突然変異試験 S.typhimurium  
TA1535、TA1537、
TA1538 、 TA98 、
TA100 

－ Arlauskas et al.1985(参照 56) 

NiCl2 復帰突然変異試験 Escherichia coli WP2 － Green et al.1976(参照 57) 
NiCl2 DNA 複製試験 Escherichia coli ＋ Chin et al.1994(参照 74) 
真核生物 
NiSO4 復帰突然変異試験 S.cerevesiae － Singh 1984(参照 58) 

ほ乳動物細胞 
NiCl2 遺伝子突然変異試験 CHO 細 胞 (HGPRT 

locus) 
＋ Hsie et al.1979(参照 59) 

NiCl2 
NiSO4 

遺伝子突然変異試験 マウスリンパ腫細胞 ＋ Amacher & Pailet 1980( 参照

60)McGregor et al.1988(参照 64)
NiCl2 遺伝子突然変異試験 チャイニーズハムス

ターV79 細胞 
＋ Hartwig & Beyersmann 1989(参

照 61)Miyaki et al.1979(参照 62)
NiCl2 
NiSO4 

遺伝子突然変異試験 CHO AS52 細胞(grp 
locus) 

＋ Fletcher et al.1994(参照 63) 

NiCl2 DNA 鎖切断試験 CHO 細胞 ＋ Hamilton-Koch et al.1986(参照

75) 
NiCl2 DNA 鎖切断試験 ヒト二倍体繊維芽細

胞 
－ Hamilton-Koch et al.1986(参照

75) 
NiSO4 DNA 損傷試験(コメ

ット試験) 
ヒト胃粘膜細胞 － Pool-Zobel et al.1994(参照 72) 
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NiCl2 DNA 複製試験 ヒト HeLa 細胞 ＋ Chin et al.1994(参照 74) 
NiCl2 DNA 損傷試験(コメ

ット試験) 
ヒトリンパ球 ＋ Wozniakand Blasich 2002(参照

73) 
NiSO4 
NiCl2 

姉妹染色分体交換試
験 

ハムスター細胞 ＋ Andersen 1983( 参 照

69)Larremendy et al.1981(参照

65)Ohno et al.1982(参照 70) 
NiSO4 姉妹染色分体交換試

験 
ヒトリンパ球 ＋ Andersen 1983( 参 照

69)Larremendy et al.1981(参照

65)Wulf 1980(参照 71) 
NiSO4 
NiCl2 

染色体異常試験 ハムスター細胞 ＋ Larremendy et al.1981( 参 照

65)Sen & Costa(参照 67)Sen et 
al.1987(参照 68) 

NiSO4 染色体異常試験 ヒト末梢リンパ球 ＋ Larremendy et al.1981(参照 65)
NiSO4 染色体異常試験 ヒト気管支上皮細胞 ＋ Lechner et al.1984(参照 66) 
NiSO4 
NiCl2 

細胞形質転換試験 ハムスター細胞、
C3H/10T1/2 細胞 

＋ Costa et al.1982( 参 照

78)DiPaolo & Casto1979(参照

77) 
NiSO4 
NiCl2 

細胞形質転換試験 マウス胚繊維芽細胞 － Miura et al.1989(参照 76) 

NiSO4 細胞形質転換試験 ヒト包皮細胞 ＋ Biedermann & Landolph 
1987(参照 79) 

＋：陽性 －：陰性. 
 
  b. in vivo 試験（参照 6,10） 

  （a） 突然変異 

硫酸ニッケルは、ショウジョウバエによる劣性致死試験で陽性（参照 80）、

塩化ニッケルは、ショウジョウバエの翅毛スポット変異を終点とした試験では、

弱陽性であったが、眼色スポット変異による体細胞の遺伝子突然変異試験では、

陰性であった（参照 81,82）｡ 
  （b） 染色体異常 

硫酸ニッケルは、マウス骨髄細胞の小核試験（腹腔内投与）で陰性（参照 83）、
ラット骨髄細胞の小核試験（経口投与）で陰性（参照 84,85）、ラットの染色

体異常試験（腹腔内投与）で陰性であった（参照 86）。 
塩化ニッケルは、マウス骨髄細胞及びハムスター骨髄細胞の染色体異常試験

（腹腔内投与）で陽性（参照 87,88）、マウス骨髄細胞の小核試験（腹腔内投

与）で陰性（参照 83,89）と陽性（参照 88）の両方の結果が報告されている｡ 
  （c） DNA 損傷 

硫酸ニッケルは、マウスへの DNA 合成阻害試験（腹腔内投与）で、肝臓上

皮細胞においては陽性であったが、腎臓上皮細胞においては陰性であった（参

照 90）。マウス及びラットのコメット試験（DNA 損傷試験）（吸入曝露）で

DNA 切断が有意に発生し、陽性であった（参照 91）｡ 
塩化ニッケルは、マウス白血球のコメット試験（DNA 損傷試験）で陽性（参

照 92）、肝臓部分切除ラットの DNA 合成抑制試験（筋肉内投与）で陽性（参

照 93）、ラットへの DNA 鎖切断試験（皮下投与）でも陽性であった（参照 94）｡ 
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表 17 ニッケル in vivo 遺伝毒性試験結果 

試験物質 試験の種類（名称） 対象 試験 
結果 

著者 

NiCl2 遺伝子突然変異試験 キイロショウジョウバエ － Rasmuson 1985(参照 82)
NiSO4 劣性致死試験 キイロショウジョウバエ ＋ Rodriquez-Armaiz & 

Ramos 1986(参照 80) 
NiCl2 遺伝子突然変異試験 

（wing spot test） 
キイロショウジョウバエ ± Ogawa et al.1994(参照

81) 
ほ乳動物細胞 
NiSO4 染色体異常試験（腹腔） ラット骨髄細胞 － Mathur et al.1978(参照

86) 
NiCl2 染色体異常試験（腹腔） マウス骨髄細胞 ＋ Dhir et al.1991(参照 88) 
NiCl2 染色体異常試験（腹腔） ハムスター骨髄細胞 ＋ Chorvatovicova 1983(参

照 87) 
NiCl2 
NiSO4 

小核試験（腹腔） マウス骨髄細胞 － Morita et al.1997(参照

83) 
NiSO4 小核試験（経口） ラット骨髄細胞 － Covance Labotatories 

Inc. 2003(参照 84)Oller 
AR 2007(参照 85) 

NiCl2 小核試験（腹腔） マウス骨髄細胞 － Deknudt & Leonard 
1982(参照 89) 

NiCl2 小核試験（腹腔） マウス骨髄細胞 ＋ Dhir et al.1991(参照 88) 
NiSO4 DNA 合成阻害試験（腹

腔） 
マウス肝臓上皮細胞 ＋ Amlacher&Rudolf 

1981(参照 90) 
NiSO4 DNA 合成阻害試験（腹

腔） 
マウス腎臓上皮細胞 － Amlacher&Rudolf 

1981(参照 90) 
NiCl2 DNA 合成阻害試験（筋

肉内投与） 
部分肝臓切除ラット ＋ Hui & Sunderman 

1980(参照 93) 
NiSO4 DNA 損傷試験（コメッ

ト試験）（吸入） 
マウス及びラット ＋ Benson et al.2002(参照

91) 
NiCl2 DNA 損傷試験（コメッ

ト試験）（経口） 
マウス白血球 ＋ Danadevi et al.2004(参

照 92) 
NiCl2 DNA 切断試験（皮下投

与） 
ラット肝臓 ＋ Stinson et al.1992(参照

94) 
＋：陽性 ±：弱い陽性 －：陰性 
 
（３）ヒトへの影響 

 ① 急性曝露 

2歳半の女児が硫酸ニッケルの結晶約 15 gを飲み込んだ後に 4時間後に心停止が

起こり死亡した。剖検の結果、急性出血性胃炎が認められた（参照 95）。 
労働者 32 人が、硫酸ニッケルと塩化ニッケル（1.63 g Ni/L）で汚染された水を

誤飲した。症状を呈した患者のニッケル摂取量は 7～35 mg/kg 体重と推定され、20
人が悪心、嘔吐、下痢、めまい、倦怠感、頭痛、息切れなどの症状を示した。ほと

んどの症例ではこれらの症状の持続時間は数時間だったが、7 人では症状が 1～2
日続いた。曝露 2～5 日後、2 人に尿中アルブミン濃度の一時的上昇が認められ、一

過性の軽度の腎毒性が示唆された。曝露 3 日後、2 人に軽度の高ビリルビン血症が

発現し、曝露 8 日後には 7 人に血中網状赤血球数の上昇が認められた。血清中ニッ

ケル濃度は 13～1,340 µg/L であった。動物実験により、腎臓に注入されたニッケル
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が腎臓でのエリスロポエチンの産生を高めること（これは網状赤血球増加症をおそ

らく説明できる）、ニッケルが肝臓と腎臓においてミクロソームのヘムオキシゲナ

ーゼ活性を誘発し、二次性高ビリルビン血症を引き起こすことが知られている（参

照 96）。 
55 歳の男性が、飲料水中に混入していた硫酸ニッケル（50 µg Ni/kg 体重）を摂

取した 7 時間後、同名半盲を発現し、この症状は 2 時間続いた（参照 16）。 
血液透析液温水器のニッケルめっきステンレス鋼製タンクからの浸出液により透

析液が汚染され、血液透析を受けている患者 23 人にニッケル中毒が見られたとの

報告がある。血漿中ニッケル濃度約 3 mg/L の患者には、直ちに悪心、嘔吐、頭痛、

衰弱などの症状が現れ、透析後 3～13 時間にわたって症状が持続した（参照 97）。 
 
 ② 皮膚刺激性と過敏症 

アレルギー性接触皮膚炎は、一般に最も多く見られるニッケルの影響である。最

近の疫学調査によると、デンマークでは、ニッケルに感作性を示す人は男性（15～
69 歳）の 2～4％に対し、女性は若い女性（15～34 歳）の 20％及び高齢女性（35
～69 歳）の 10％であった（参照 98）。以前の報告では、ニッケルアレルギーの有

病率は 7～10％であった（参照 99）。スウェーデンでは若者がニッケルに感作性を

示した割合は、女性 11.8％、男性 1.6％で女性の方が高かった（参照 100）。北米

における 1992～2004 年の接触皮膚炎患者の解析では、ニッケルアレルギー患者は

確 実 に 増 加 し て い る （ 参 照 101 ） 。 ニ ッ ケ ル に 敏 感 な 人 に EDTA 
（ethylenediaminetetraacetic acid）を投与すると、硫酸ニッケルに対するパッチ

テスト反応総数と程度が低下した（参照 102）。 
ニッケルに敏感な女性に硫酸ニッケル（0.5～5.6 mg Ni）をラクトースカプセル

に入れて経口投与したところ、全身に皮膚炎の発赤が見られた。最高用量（5.6 mg）
では、被験者の大部分が陽性の反応を示し、0.5 mg では少数の人だけが発赤を示し

た。0.4 mg または 2.5 mg のニッケルの経口投与に対する反応は、二重盲検試験で

偽薬を与えられた被験者の反応を上回らなかった（参照 103,104,105）。 
ニッケル 1 mg を経口投与した後、アトピー患者（屈側皮膚炎の既往がある患者）

の尿からは対照と比較して有意に高い濃度のニッケルが検出された。このことは、

アトピー患者は対照（接触皮膚炎及びアトピー症がない脂漏性皮膚炎患者）に比べ

て消化管からのニッケルの吸収が高いことを示している。また、ニッケルアレルギ

ー患者と対照との間にはこの差は認められなかった。これらの予想外の結果は患者

数が少ないことに拠る可能性がある（参照 106）。 
ニッケル濃度が低いまたは高い食事の影響についてはいくつかの報告があるが、

主として食事での摂取量を減少させる試験（dietary depletion studies）の結果が確

定的なものではないため、食物中に存在する天然のニッケルがニッケルに敏感な患

者の手湿疹を悪化または持続させるかどうかには議論がある（参照 103）。 
単純盲検で、ニッケルに敏感な女性 12 人に対してニッケル含有量の高い食事が

与えられた。試験期間中（0～11 日目）に手湿疹が悪化したため、著者らはニッケ

ルによって症状が誘発されたと結論づけた。しかし、一部の被験者では、投与する
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前の期間（14 日前または 21 日前と投与開始時点との間）に、湿疹の程度（手掌の

小水疱の数）に著しい変動があったことに留意する必要がある（参照 107）。 
ニッケル 5 mg をカプセルで 6 週間（1 回/週）経口投与後（参照 108）、及び硫

酸ニッケル 0.1 mg を 3 年間（1 回/日）経口投与後（参照 109）に、ニッケルに対

する減感作効果が報告されている。 
ニッケルに対する接触アレルギーのある患者 8 人は、5 mg のニッケルを 8 週間

（1 回/週）経口摂取後、皮膚病変が改善された（参照 110）。ニッケルに敏感な女

性 25 人に、2.24 mg のニッケルで 1 回惹起後、0.01～0.04 mg/kg 体重/日の用量で

3か月間にわたり硫酸ニッケル水溶液を与えた。18人が惹起の後に発赤を生じたが、

その後の延長投与期間中に発赤を生じたのは17人中3人だけであった（参照111）。
また、ニッケル水溶液の量を増加（0.01～0.03 mg Ni/kg 体重/日）して、ニッケル

に敏感な女性 8 人に最高 178 日間経口投与した。すべての被験者において、1 か月

後に手湿疹の著しい改善が認められた（参照 112）。 
一方、硫酸ニッケルの経口投与により手の湿疹の悪化をもたらす可能性について、

1975 年以降、種々の検討が行われ、さまざまな結果が報告されている。2 研究が

0.6 mg Ni の単回経口投与で接触皮膚炎の悪化、1 研究が 0.5 mg Ni の 2 回経口投

与（週 1 回）で接触皮膚炎の悪化を示した（参照 9）。 
パッチテストを実施したニッケルに敏感な 40 人（各投与群 10 人）に、ニッケル

0、0.3、1.0、4.0 mg Ni（硫酸ニッケル 0、0.0043、0.014、0.057 mg/kg 体重）を

1 か月間経口投与（カプセル）したところ、それぞれ 1/10、4/10、7/10 の皮膚炎が

みられた。0、4.0 mg Ni を投与した対照の健常者 20 人には皮膚反応はみられなか

った（参照 113）。 
空腹状態の被験者（ニッケル皮膚炎女性 20 人）にニッケル（61Ni（12 µg Ni/kg

体重））を 48 時間（4 時間毎）飲水投与したところ、手の湿疹の悪化（20 人中 9
人）や丘疹の拡大（20 人中 3 人）がみられた（参照 18）。この用量は、ニッケル

に敏感な患者に硫酸ニッケル 4.48 mg（1 mg Ni（17 µg Ni/kg 体重））を経口投与

（カプセル）した際、10 人中 2 人において以前にパッチテストを行った部位に皮膚

炎による発赤が生じた用量（参照 114）と同レベルであった。用量 12 µg Ni/kg 体

重は、空腹患者への急性 LOAEL であると考えられる。反復曝露の LOAEL はこれ

よりも低値と考えられるが、食事に混ぜて摂取するとニッケルイオンの吸収が低下

するため、絶食していない患者の LOAEL はおそらく 12 µg Ni/kg 体重よりも高値

と考えられる（参照 3）。 
Nielsen ら（参照 18）の検討から、WHO 及び EU のリスク評価は、LOAEL を

12 µg Ni/kg 体重とした（参照 3,9）。 
 
２．国際機関等の評価 

（１）International Agency for Research on Cancer (IARC) 

IARC は、ニッケル及びニッケル化合物の発がん性の証拠を次のように判定した

（参照 7）。 
 

-455-



ニッケル 

 25

対象物質 判定 
硫酸ニッケル、ニッケル精錬業における硫化ニッケル

と酸化ニッケルとの組み合わせ 

ヒトにおける発がん性の証拠は十分 

金属ニッケル、ニッケル合金 ヒトにおける発がん性の証拠は不十分 

金属ニッケル、酸化ニッケル、水酸化ニッケル、結晶

性硫化ニッケル 

実験動物における発がん性の証拠は十分 

ニッケル合金、ニッケロセン*、ニッケルカルボニル、

ニッケル塩類、ヒ化ニッケル、アンチモン化ニッケル、

セレン化ニッケル、テルル化ニッケル 

実験動物における発がん性の証拠は限られ

ている 

三酸化ニッケル、無定形硫化ニッケル、チタン酸ニッ

ケル 

実験動物における発がん性の証拠は不十分 

注*）ビス(η－シクロペンタジエニル)ニッケル(Ⅱ) 

 
作業部会は、「ニッケル化合物は標的細胞の対象部位においてニッケルイオンが

生成される可能性が高い」という基本的な考え方により、疫学研究、実験動物での

発がん性試験、他の関連するデータを組み合わせた結果に基づいて、グループとし

てのニッケル化合物について下記のような総合評価をした。 
●ニッケル化合物 
グループ 1（ヒトに対して発がん性がある；carcinogenic to humans） 
●金属ニッケル 
グループ 2B（ヒトに対して発がん性の可能性がある；possibly carcinogenic to 
humans） 

 
ニッケル及びニッケル化合物の動物発がん性試験は次の通り報告されている。 

試験物質 動物種 投与経路 試験結果 
マウス、ラット 筋肉内 局所肉腫誘発 酸化ニッケル 

ラット 腹腔内 局所肉腫誘発 

水酸化ニッケル ラット 筋肉内 局所肉腫誘発 

ラット 筋肉内 局所腫瘍誘発 硫化ニッケル（結晶性） 
   （無定形） ラット 筋肉内 局所腫瘍なし 

マウス 皮下 肉腫誘発 亜硫化ニッケル 
ラット 皮下 横紋筋肉腫、線維性組

織球腫の誘発 
ラット 筋肉内（反復） 局所腫瘍なし 硫酸ニッケル 
ラット 腹腔内 悪性腫瘍誘発 

ニッケルカルボニル ラット 静脈内 数器官に腫瘍を誘発 
ラット、ハムスター 筋肉内（粉末） 肉腫誘発 
ラット 皮下埋め込み（ペレット） 肉腫誘発 

金属ニッケル 

ラット 腹腔内 がん及び肉腫誘発 
ラット 筋肉内（Fe-Ni 合金） 局所腫瘍なし ニッケル合金 
ラット 腹腔内（合金粉末 2 種） 悪性腫瘍誘発 

-456-



ニッケル 

 26

ラット 皮下埋め込み（合金ペレ

ット 1 種） 
肉腫誘発 

 
（２）Joint Expert Committee on Food Additives（JECFA） 

評価書なし 
 
（３）WHO 飲料水水質ガイドライン 第 3版（参照 4）及び第 3版根拠文書（参照 3） 

 ① 第 3版（参照 4） 

空腹時のヒトにおける経口投与による皮膚への影響をもとにした LOAEL 12 µg 
Ni/kg（参照 18）を許容一日摂取量（TDI）とした。体重 60 kg の成人が 1 日 2 L
の水を飲むと仮定し、飲料水に対して TDI の 20％を割り当てれば、ガイドライン

値は 70 µg Ni/L となる。 
〔追記〕 
・ガイドライン値は急性 LOAEL の値に近いが、LOAEL は飲料水からの総曝露量

に基づいており、また、空腹時の胃における飲料水からの吸収率は食物からの吸収

率の 10～40 倍である。従って、絶食させた患者の空腹時の胃に対して飲料水を用

いた試験から経口投与の総許容摂取量を求めることは、安全側を想定したものと考

えることができる。 
・ラットの二世代生殖発生毒性試験（参照 9,10,48）から一般毒性値 130 µg Ni/L
が決定される。しかし、この値は経口摂取により湿疹反応を引き起こすニッケルに

敏感なヒトに対する保護としては十分でない可能性がある。 
 
●毒性学的レビュー 

IARC では、吸入したニッケル化合物はヒトに対して発がん性を有しており（グ

ループ 1）、また、金属ニッケルは発がん性を有している可能性がある（グループ

2B）と結論付けた。しかし、ニッケルの経口曝露による発がんリスクについては証

拠がない。適正に実施されたラットの強制経口投与による二世代生殖発生毒性試験

（参照 9,10,48）では、全てのエンドポイント（雌雄の生殖機能、児動物の成長・

発達、着床後/周産期死亡率を含む）で親動物または児動物に明確な NOAEL が観察

されている。アレルギー性接触皮膚炎は一般のヒトで最もよくみられるニッケルの

影響である。 
●ガイドライン策定の歴史的経緯 
ニッケルについては、1957 年、1963 年及び 1971 年の WHO 国際飲料水基準に

は記載がなかった。1984 年の初版飲料水水質ガイドラインでは、利用可能な毒性デ

ータから見て、飲料水中のニッケルについてのガイドライン値を設定する必要はな

いと結論された。1993 年の同ガイドライン第 2 版では、ニッケルに対し感受性が

高い人々を十分に保護可能な値として、健康に基づくニッケルのガイドライン値

0.02 mg Ni/L が導出された。利用可能なデータに基づく限り、この値は、ニッケル

に対し感受性が高い人々を十分に保護可能な値であると考えられたため、1998 年の

同ガイドライン第 2 版追補でもこの値が維持された。ただし、このガイドライン値
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は、周産期死亡率に及ぼす影響レベルが不確実であるため暫定とされた。この値は

第 3 版に持ち越された。 
 
 ② 第 3版根拠文書（参照 3） 

適正に実施されたラットの二世生殖発生毒性代試験において、NOAEL 2.2 mg 
Ni/kg 体重/日が、着床後／周産期死亡率を含む全てエンドポイントから求められる

（参照 3,9,47）。不確実性係数 100（種差 10、個体差 10）を適用すると、TDI は

22 µg Ni/kg 体重/日となる。また、体重 60 kg の成人が 1 日 2 L の水を飲むと仮定

し、飲料水に対して安全側の値として TDI の 20％を割り当てると、一般毒性値

（general toxicity value）は 130 µg Ni/L（端数処理値）となる。ただし、食物か

らの曝露は中程度であり、飲料水からの曝露に対してより大きな値を割り当てるこ

とが可能であることがデータに示されている。留意すべき点は、この一般毒性値は

不確実性が小さく再現性の良い生殖発生毒性試験に基づいているため、ニッケルに

対する以前の暫定的なガイドライン値2（0.02 mg Ni/L）よりも値が大きいことであ

る。 
しかし、この一般毒性値は、ニッケルに対して感受性が高く、十分に高い用量の

ニッケルを経口摂取すると湿疹が現れるヒトに対しての保護には十分でない可能

性がある。従って、飲料水中のニッケルに対するガイドライン値を、空腹時のヒト

における経口投与による皮膚への影響をもとにした LOAEL（12 µg Ni/kg 体重）か

ら求める（参照 18）。この試験では、ニッケルは飲料水中の濃度、あるいは胃の中

に食物がある状態（この場合には、吸収がかなり低下すると考えられる）で通常起

こりうる値よりもかなり高い濃度で単回投与された。この 12 µg Ni/kg 体重という

LOAEL は感受性の高いヒト集団に基づく値であるため、TDI を求めるために不確

実係数を考慮する必要はない。 
 
〔参考〕 
体重 60 kg の成人が 1 日 2 L の水を飲むと仮定し、飲料水に対して全 1 日摂取量

の 20%を割り当てれば、ガイドライン値は 70 µg/L（端数処理値）となる。この値

は、ニッケルに敏感なヒト、すなわちリスクのある集団を保護すると考えられる。

この値は急性 LOAEL の値に近いが、急性 LOAEL がニッケルへの総曝露量に基づ

いているのに対し、本試験ではニッケルは飲料水に由来しており、また、空腹時の

胃における飲料水由来のニッケルの吸収率は食物からの吸収率の10～40倍である。

従って、絶食させた患者の空腹時の胃に対して飲料水を用いた試験から経口投与の

                                            
2 ラットの 2 年間混餌投与試験結果（参照 39）に基づき、臓器相対重量に影響が認められなかった

用量 5 mg Ni/kg 体重/日を NOAEL として不確実係数 1,000（種差及び個人差に 100、長期毒性と生

殖への影響に関するデータが不足していること、及び混餌摂取の吸収よりも空腹時の飲料水摂取の吸

収が高いことについて 10）を適用して TDI を 5 μg Ni/kg 体重/日とした（参照 115）。 
〔参考〕 
TDIの飲料水の寄与率を 10％、体重 60 kgの成人の 1日の飲水量を 2 Lとしてガイドライン値は 0.02 
mg Ni/L（端数処理値）と設定されている。この値は周産期死亡について不確定であることから暫定

値と考える。 
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総許容摂取量を求めることは、安全側を想定したものと考えることができる。 
 
（４）米国環境保護庁（US EPA） 

Integrated Risk Information System (IRIS) 

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、もう一方で、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 経口 RfD（参照 5） 

臨界影響 用量* 不確実係

数（UF）
修正係

数（MF） 
参照用量 
（RfD） 

体重及び臓器重量減少 
 
（ラット 2 年間混餌投与試

験：参照 39） 

NOAEL: 5 mg Ni/kg 体重/日 
（飼料中濃度 100 ppm） 
LOAEL: 50 mg Ni/kg 体重/日
（飼料中濃度 1,000 ppm） 

300 ** 
 

1 2×10-2 
mg Ni/kg
体重/日 

*ラットの摂餌量から飼料中濃度 1 ppm = 0.05 mg Ni/kg 体重/日と換算. 
**種差 10×ヒト感受性集団の保護 10×生殖試験（参照 39,49,116）が不十分なことによる 3。 
RTI（Research Triangle Institute）（参照 49）の検討では、妊娠及び F1bの生後発育の期間、温度が通常よ

り 10 度 F 高く、この期間の生殖毒性評価を不可能にした。Ambrose ら（参照 39）の検討では、対照群の児

動物より小さなサイズと数の使用という統計学的手法、Smith ら（参照 116）の検討にも統計分析に問題があ

った。 

 
 ② 発がん性（参照 5） 

EPA は、可溶性ニッケル塩としてのヒト発がん性の評価は行っていない。しかし、

ニッケル精錬粉塵や特定のニッケル化合物（ニッケルカルボニルや亜硫化ニッケル

等）は評価がされている。 
 
（５）我が国における水質基準の見直しの際の評価（参照 1） 

毒性に関する新たな知見の追加はないことから、以下の平成 10 年の専門委員会

の評価を維持することが妥当である。 
（１）毒性に係る評価 

WHO（1993） 
ラットを用いた硫酸ニッケルの 2 年間混餌投与〔Ambrose ら（1976)〕による試

験において、臓器重量の変化が認められたことから NOAEL は 5 mg/kg/day。不確

実係数は種内差及び種間差に対して 100 とし、適切な長期毒性試験及び繁殖性試験

が行われていないこと及び経口摂取による発がん性の可能性についてのデータが

不足していることなどからさらに不確実係数を 10 として合わせて 1000。TDI は

0.005 mg/kg/day。 
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監視項目設定時の評価(1992) 
上述のラットを用いた試験から NOAEL は 5 mg/kg/day。不確実係数は 1000 と

し、TDI は 0.005 mg/kg/day。 
 

WHO（1998） 
・限られたラットを用いた複数の試験の結果からは、NOAEL はおおむね 5 
mg/kg/day となる。 
・最近行われたラットを用いた塩化ニッケルの飲水投与での２世代繁殖試験〔Smith
ら(1993)〕において第２回出産時の新生仔の死亡率の増加が認められたことから

LOAEL1.3 mg/kg/day が求められているが、第１回目出産時の LOAEL が 31.6 
mg/kg/day である。第１回目出産時と第２回目出産時でばらつきがあることから確

たる結論を本試験から導くことは困難である。 
・また、もっと不十分な試験であるが、ラットを用いた塩化ニッケルの飲水投与で

の２世代繁殖試験〔Velazquez & Poirer(1994),ATSDR(1997)〕から NOAEL 7 
mg/kg/day が求められている。 

 
（２）発がん性評価にかかる情報 

金属ニッケルは Group2B に、ニッケル化合物は Group1(IARC, 1990)に分類さ

れている。経口摂取による発がん性の知見はない。 
WHO の GDWQ（第 2 版追補）ではヒトにおける発がん性について以下のように

評価されている。 
ニッケルのヒトへの影響については International Committee on Nickel 

Carcinogenesis in Man(ICNCM)において、職業上ニッケルに暴露される集団に対

する調査の解析が行われている。職業上、高濃度の硫酸ニッケル、酸化ニッケルに

暴露されると肺、鼻腔のがんの原因となることがわかっている。金属ニッケルとが

んの間には関係はない。溶解ニッケルの暴露によりがんのリスクは増大し、またこ

の暴露は溶解性の低いニッケル化合物の暴露によるリスクも増大させるかもしれ

ない。職業上暴露を受ける場合以外でニッケル化合物により肺、鼻のがんが生じる

という明白な証拠はないと ICNCM は結論している。（WHO,1998） 
 
上記知見に基づく平成 10 年専門委員会の評価 
・ラットを用いた２年間混餌投与試験〔Ambrose ら(1976)〕から NOAEL は 5 
mg/kg/day が求められている。ただし、本試験は、死亡率が高く、その原因も不明

である。また、本試験では死亡率が高いことから発がん性は評価できない。 
・ラットを用いた２世代繁殖試験〔Smith ら(1993)〕から LOAEL1.3 mg/kg/day
が求められているが、第１回目出産時と第２回目出産時の毒性発現用量が著しく異

なる。また、同様の試験条件下で行われた２世代繁殖試験〔Price ら(1988)〕から

NOAEL 7 mg/kg/day が求められているが、試験条件に問題がある。これらの試験

の適性を現時点で判断することはできない。 
以上から、長期毒性試験及び２世代繁殖試験ともに TDI を算出するには不十分な
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状況にあるが、Ambrose らの長期毒性試験の結果に基づき、不確実係数は種内差及

び種間差に対して 100 とし、１年以降の高死亡率に対してさらに不確実係数を 10
として合わせて 1000 とし、暫定的な TDI を 0.005 mg/kg/day とする。 

 
 
３．曝露状況（参照 118） 

平成 19 年度水道統計におけるニッケルの水道水の検出状況（表 19）は、原水に 
おいて、最高検出値は、水道法水質管理目標値（0.01 mg/L）の 100％超過が 4 箇所

であった。検出値が目標値の 10％超過～80％以下が 121 箇所みられたが、それ以外

は大部分の箇所で（1,392/1,517 地点）で 10％以下であった。 
一方、浄水においては、最高検出値は、水質管理目標値の 50％超過～60％以下で 2

箇所みられた。検出値が目標値の 10％超過～50％以下が 59 箇所みられたが、それ以

外は大部分の箇所（1,704/1,765 地点）で水質管理目標値の 10％以下であった。 
 

表 18 水道水（原水・浄水）での検出状況（参照 118） 

 基準値に対する度数分布表 

10％

以下 

10％ 

超過 

20％ 

以下 

20％ 

超過 

30％ 

以下 

30％ 

超過 

40％ 

以下 

40％ 

超過 

50％ 

以下 

50％ 

超過 

60％ 

以下 

60％ 

超過 

70％ 

以下 

70％ 

超過 

80％ 

以下 

80％ 

超過 

90％ 

以下 

90％ 

超過

100％

以下 

100％

超過

浄

水

/ 

原

水

の

別 

水源種別 

測定

地点

数 ～

0.001

(mg/L)

～

0.002 

(mg/L) 

～

0.003

(mg/L)

～

0.004

(mg/L)

～

0.005

(mg/L)

～

0.006

(mg/L)

～

0.007

(mg/L)

～

0.008 

(mg/L) 

～

0.009 

(mg/L) 

～

0.010

(mg/L)

0.011

(mg/L)

～ 

全体 1,517 1,392 60 24 15 14 4 2 2 0 0 4

表流水 466 400 36 15 8 3 0 0 2 0 0 2

ダム湖沼 153 138 8 1 1 2 1 1 0 0 0 1

地下水 728 690 13 8 5 8 3 1 0 0 0 0

原

水 

その他 170 164 3 0 1 1 0 0 0 0 0 1

全体 1,765 1,704 47 8 1 3 2 0 0 0 0 0

表流水 404 379 21 3 1 0 0 0 0 0 0 0

ダム湖沼 130 128 2 0 0 0 0 0 0 0 0 0

地下水 832 805 18 4 0 3 2 0 0 0 0 0

浄

水 

その他 399 392 6 1 0 0 0 0 0 0 0 0

（平成 19年度調査結果） 

 

 

Ⅲ．調査結果のまとめ 

ニッケルへの経口曝露によるヒトの健康影響については、急性曝露の影響や皮膚刺

激性・過敏性についての知見はあるが、それ以外の知見は得られていない。一般のヒ

-461-



ニッケル 

 31

トで最もよくみられるニッケルの影響はアレルギー性接触皮膚炎である。 
ニッケル化合物のうち、経口摂取の対象となる水溶性ニッケル化合物の遺伝毒性に

関しては、in vitro において各種の細胞（マウス細胞、CHO 細胞、ヒト末梢リンパ球

等）を用いた DNA 損傷試験、遺伝子突然変異試験、染色体異常試験及び姉妹染色分

体交換試験で陽性と報告されており、in vivo における小核試験では陰性と陽性の結果

が報告されている。水溶性のニッケル化合物は染色体異常を誘発する可能性を否定で

きない。 
発がん性に関しては、IARC により、ニッケル化合物はヒトに対して発がん性を有

しており（グループ 1）、また、金属ニッケルは発がん性を有している可能性がある

（グループ 2B）と分類されている。しかし、これは吸入曝露によるものであり、ニ

ッケルの経口曝露による発がんリスクについては証拠がない。以上のことから、経口

曝露での発がん性については現時点では判断できないと考えられ、非発がん影響に基

づき耐容一日摂取量（TDI）を試算することが適切であると判断した。 
ニッケルについては実験動物に対する慢性毒性試験、二世代生殖発生毒性試験が行

われており、いずれの試験でも NOAEL が得られている。 
ラットにおける硫酸ニッケル六水和物水溶液の 104 週間（1 回/日）強制経口投与試

験では、有意な用量依存的な体重増加抑制および生存率の減少に基づき、NOAEL は

ニッケルとして 2.2 mg/kg 体重/日と判断された。この NOAEL に不確実係数 100（種

差、個体差各 10）を適用し、TDI はニッケルとして 0.022 mg/kg 体重/日と試算され

る。 
ラットにおける硫酸ニッケル六水和物の強制経口投与による二世代生殖発生毒性

試験では、最高用量（ニッケルとして 2.2 mg/kg 体重/日群）で、雌雄生殖器官、生殖

行動、出生児の成長・発達、着床後/周産期死亡率への有意な影響はみられず、NOAEL
はニッケルとして 2.2 mg/kg 体重/日と判断された。この NOAEL に不確実係数 100
（種差、個体差各 10）を適用し、TDI はニッケルとして 0.022 mg/kg 体重/日と試算

される。 
一方、空腹状態の被験者（ニッケル皮膚炎女性 20 人）に対してニッケル（61Ni（ニ

ッケルとして 12 µg/kg 体重））を飲水投与し、手の湿疹の悪化や丘疹の拡大を調べた

試験では、手の湿疹の悪化が 20人中 9人、丘疹の拡大が 20人中 3人に見られ、LOAEL
はニッケルとして 12 µg /kg 体重と判断された。 
上述の、実験動物に対する慢性毒性試験、二世代生殖発生毒性試験から得られた

NOAEL に基づく TDI は、ニッケルに対して感受性が高く、十分に高い用量のニッケ

ルを経口摂取すると湿疹が現れるヒトに対しての保護には十分でない可能性がある。

従って、空腹時のヒトへの飲水投与による皮膚への影響に基づく LOAEL（ニッケル

として 12 µg/kg 体重）をもとに TDI を試算することとした。この値は、48 時間にわ

たり低ニッケル食を与えられた空腹の患者での急性 LOAEL であり、反復曝露の

LOAEL はこれよりも低い可能性があるが、絶食していない患者（胃の中に食物があ

る状態）では吸収がかなり低下すると考えられるため、その場合の LOAEL は、空腹

時にニッケル曝露したこの試験の LOAEL よりもおそらく高いと考えられる。また、

飲料水からの摂取のみに基づいて TDI を試算することにより、安全側の数値が得られ
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ると考えられる。さらに、この 12 µg/kg 体重という LOAEL は感受性の高いヒト集団

に基づく値であるため、不確実係数を考慮する必要はないと判断し、TDI をニッケル

として 12 µg/kg 体重/日と試算した。 
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表 19 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 NOAEL 
（mg 

Ni/kg 体重

/日） 

LOAEL 
（mg 

Ni/kg 体重

/日） 

備考 

亜

① 
ラ ッ ト

O.S.U. 
brown 系 
6 

離乳直後から

6 週間混餌投

与 

体重増加量減少、ﾍﾓｸﾞﾛﾋﾞﾝ量

減少、血漿 ALP 減少(25-) 
5 25 酢酸ﾆｯｹﾙ

 
本報告で

の判断 
② ラ ッ ト

SD 系 
8 

13 週間飲水

投与 
体重減少(22.4)、肝臓の絶対・

相対重量の減少(11.2-)、リン

パ球の誘導(4.5) 

4.5[U] 11.2[U] 硫酸ﾆｯｹﾙ

③ ラ ッ ト

F344 系 
雌雄 10 

90 日間強制

経口投与 
 

流涎、活動低下(33)、雌の体重

増加抑制(11-)、雄の体重増加

抑制(7-) 

 7(雄) 
11(雌) 
[U] 

硫酸ﾆｯｹﾙ

④ ラ ッ ト

CD 系 
雌雄 30 

90 日間強制

経口投与 
 

雌雄;昏睡、運動失調、不規則

呼吸、体温低下、流涎、毛先

端脱色(100) 
雄;体重及び飼料消費減少、腎

臓・肝臓・脾臓の重量減少(35-)
雌;体重減少、右腎臓重量の減

少(35-) 

5[F] 
1.2[T] 

35[F] 
8.6[T] 

塩化ﾆｯｹﾙ

⑤ ラ ッ ト

Wistar 系 
雄雌 20 

6 か月間飲水

投与 
 

腎相対重量増加、尿中アルブ

ミン量増加(雌,7.6) 
 7.6 

[U] 
硫酸ﾆｯｹﾙ

慢

⑥ 
ラ ッ ト

Wistar 系  
雄雌 25 

2 年間混餌投

与 
 

成長抑制(50-)、肝相対重量減

少･心相対重量増加(雌 50-) 
5[W] 
10[U] 

100[U] 硫酸ﾆｯｹﾙ

 
WHO(19
93) の 根

拠データ
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⑦ ラ ッ ト

Fischer
系 
雌雄 60 

104 週間強制

経口投与 
 

雄;有意な用量依存的体重増加

抑制(6.7-)、用量依存的体重増

加抑制(2.2-) 
雌;有意な用量依存的体重増加

抑制及び生存率減少(6.7-)、用

量依存的体重増加抑制及び生

存率減少(2.2-) 

2.2[U] 6.7[U] 硫酸ﾆｯｹﾙ

 
僅かな体

重増加抑

制及び雌

の生存率

減少から

判断した

NOAEL
には不確

実さが残

る[U] 
⑧ イヌ 

ビーグル 
雄雌 3 

2 年間混餌投

与 
 

体重増加抑制、摂餌量減少、

腎臓・肝臓相対重量増加、肺

の病理学的変化(62.5) 

25[W] 
75[U] 

188[U] 硫酸ﾆｯｹﾙ

免

⑨ 
マ ウ ス

B6C3F1

系 
雌 10 

180 日間飲水

投与 
 

骨髄細胞質の減少、ヒツジ赤

血球のプラーク形成細胞反応

低下(108-)、用量依存的骨髄増

殖反応低下、胸腺皮質サイズ

の減少(44-) 

 44[W,U] 
25[U] 

硫酸ﾆｯｹﾙ

 
25; 硫 酸

ニッケル

六水和物

と仮定し

た換算値

[U] 
生 
⑩ 

ラット 
雄雌 8 

一世代生殖発

生毒性 ;強制

経口投与 
 

親動物の生殖に関する影響な

し。一腹あたりの平均出生児

数の減少(16.8)、児動物の着床

後～周産期死亡率の上昇

(2.2-、6.7-で有意) 

 2.2[U] 
(児動物) 

硫酸ﾆｯｹﾙ

⑪ ラット 
雄雌 

二世代生殖発

生毒性 ;交配

～妊娠～F1離

乳時まで :親
動物 P に経口

投与、F1離乳

後 :F2 離乳ま

で F1 に経口

投与 

雌雄生殖器官、生殖行動、出

生児の成長・発達への影響な

し(2.2)、F1の着床後/周産期死

亡率の高値(1.1) 

2.2[A] (親
動物、児動

物) 
1.1[U] 
(発生) 

 硫酸ﾆｯｹﾙ
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⑫ ラ ッ ト

CD 系 
雄雌 30 

二世代飲水投

与 ;P0 の交配

前 90 日から

F1世代まで 
 

母動物体重･肝重量の変化、一

腹あたり生存児数減少、児動

物の体重低下、新生児死亡率

増加(52)、F1 の 3-7 週齢での

用量依存的死亡率増加(31-)、
F1 交配での用量依存的一腹あ

たり生存児数減少・一腹あた

り死亡率増加（高用量群のみ

有意） 

7[W]  塩化ﾆｯｹﾙ

 
飼育室温

湿度逸脱

の た め

Ni の影

響判断は

困難(W) 

⑬ ラットLE
系 
雌 34 
 

二世代 ;交配

前 11 週間～2
回の妊娠期間

(G1,G2)・2 回

の 授 乳 期 間

(L1,L2)飲水投

与 
 

母動物飲水量減少、摂餌量増

加(31.6)、G1 の母動物体重増

加抑制(6.8-)、雄児動物の体重

増加抑制(6.8 のみ)、L1(31.6)･
L2(1.3,31.6)の一腹あたり死亡

児割合増加、L2 一腹あたり死

亡児数増加(1.3-) 

 1.3[A] 塩化ﾆｯｹﾙ

⑭ ラ ッ ト

Wistar 系  
雄雌 30 

三世代混餌投

与;11 週間混

餌投与し､同

じ投与量群の

雌雄で連続 7
日間、3 クー

ル(計 21日)の
交配 
 

離乳直後動物(全ての世代)の
体重減少(50) 

40[U] 
(親動物) 

 硫酸ﾆｯｹﾙ

 
投与量は

推 定 値

[U] 

⑮ ラットLE
系 
雄雌 5 

三世代飲水投

与 
各世代の同腹児数のわずかな

減少(0.2) 
 0.2 水溶性ﾆｯ

ｹﾙ塩 

急 
⑯ 

ヒト 
皮膚炎女

性 20 

飲水投与 手の湿疹の悪化（20 人中 9
人）、丘疹の拡大（20 人中 3
人） 

 0.012 
[W,U] 

 

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、免：免疫毒性試験 
[Ａ]：著者、[Ｗ]：WHO、[U]：EU-RAR、[F]：US EPA/IRIS、[T]：ATSDR、無印：本報告 
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要  約 

 
清涼飲料水の規格基準改正に係る化学物質として、フッ素の健康影響につ

いて調査を行った。  
調査に供した試験成績は、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、ウサギ、イヌ、ブタ）、慢性毒性試験及び発がん性

試験（マウス、ラット、ウサギ）、生殖・発生毒性試験（マウス、ラット、

ウサギ）、遺伝毒性試験等である。  
遺伝毒性において、フッ素は原核生物に対する突然変異試験では陰性の結

果を示すが、哺乳類細胞を用いた染色体異常試験では陽性の結果が得られて

いる。一方、in vivo の DNA 損傷試験ではほとんど陰性であり、現時点で遺

伝毒性について明確な結論を出すことはできない。  
フッ素の非発がん性に関する耐容一日摂取量（TDI）は、米国での 12～14

歳の子供 5,800 人を対象とした疫学調査に基づいて、NOAEL を 1.0 ppm と

し、子供の体重を 20 kg、1 日の飲水量を 1 L とすると、飲料水からの 1 日

の体重 1 kg あたりのフッ素摂取量は、0.05 mg/kg 体重 /日となる。食物から

のフッ素摂取を 0.01 mg/kg 体重 /日とすると、総摂取量は 0.06 mg/kg 体重 /
日になる。この値は感受性の高い集団を対象としたものであり、不確実係数

を適用することなく、この値を耐容一日摂取量とみなすことができると考え

られる。  
 以上を踏まえ、フッ素の耐容一日摂取量（TDI）を 0.06 mg/kg 体重 /日と

試算した。  
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Ⅰ．調査対象物質の概要  
 フッ素は、「ふっ素」や「弗素」などの表記を用いることがあるが、

本報告では「フッ素」を用いることとする。  
 
１．用途  

水中にフッ素イオンが存在するのは、主として地質や工場排水の混入

などに起因する。自然界に広く分布するホタル石はフッ化カルシウムが

主成分であるため、温泉地帯の地下水、河川水に多く含まれることがあ

る（参照 1）。 

 
２．一般名 

フッ素  
 

３．化学名  
IUPAC 

    和名：フッ素  
    英名：molecular fluorine 
  CAS No.：7782-41-4 
 
４．元素名  
   F 
 
５．原子量 

   19 
 
６．物理化学的性状       

名称：  フッ化ナトリウム

(NaF) 
フッ化水素  

(HF) 
物理的性状：  白色結晶性粉末  無色液体か刺激臭を伴

う気体  
沸点（℃）：  1,695（100 kPa）  19.5   
融点（℃）：  993 -83 
密度（g/cm3）：  2.56 －  
水溶解度（mg/L）： 42,000（10℃）  20℃で容易に溶解  
その他（酸度）：  －  液体では強酸、水に溶解

すると弱酸  
 

７．現行規制等 

（1）法令の規制値等    
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水質基準値（mg/L）：0.8  
水質管理目標値（mg/L）：なし   
環境基準値（mg/L）：0.8  
要監視項目指針値（mg/L）：なし  
その他の基準：  
薬品基準：なし  

給水装置の構造及び材質の基準：0.08 mg/L  
労働安全衛生法（作業環境評価基準）（ppm）：2（as HF）  
食品衛生法 MW（原水）（mg/L）：2.0 

 

（2）諸外国等の水質基準値またはガイドライン値  
   WHO（mg/L）：1.5 （第 3 版）  
   EU（mg/L）：1.5 
   US EPA（mg/L）：4.0（Maximum Contaminant Level）  
   欧州大気質ガイドライン（参照 2）：未定  
   Codex Standard for Natural Mineral Waters（mg/L）：  

1 以上「フッ化物含有の表示」  
               1.5 以上「幼児及び 7 歳未満の児童に不適」 
 

 

Ⅱ．安全性に係る知見の概要  
WHO 飲料水水質ガイドライン、NTP のレポート、IPCS のクライテリア、

EPA／IRIS のリスト、ATSDR の毒性学的プロファイル、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 3～12）。  
なお、本報告書のⅡ . 1.及び 2.においては、フッ化物の重量から換算した

フッ素としての重量を mg F と表記した。  
 
１．毒性に関する科学的知見 

（１） 体内動態 

① 吸収 

水溶性フッ化物は経口摂取後、消化管から 70％~90％吸収される。フッ

化ナトリウムのような溶解度が高いフッ化物はほぼ 100％吸収される。フ

ッ化物の吸収は胃腸の pH の上昇及びカルシウム、マグネシウム、アルミ

ニウムの濃度の増加により低下する。水溶解度の低いフッ化カルシウム、

フッ化マグネシウム、フッ化アルミニウムのようなフッ化物は吸収の程度

も低い（参照 5,9,13）。  
フッ化ナトリウムは吸収されてから 30 分で血漿濃度がピークに達し、

その濃度は吸収されるフッ化ナトリウムの濃度に関連して高くなる。フッ
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化物は主に HF の形態で吸収され、その pKa（酸解離定数）値は 3.45 で

ある。4 mg のフッ化カルシウムを若年ボランティアに経口摂取させ、6
時間後に血液中フッ化物の濃度を測定したところ、フッ化カルシウムの摂

取に関連した血液中フッ化物濃度の増加は見られなかった（参照 6）  
吸入された粒子状のフッ化物も吸収されるが、吸収の程度は粒子径と存

在するフッ化物の溶解度によって異なる（参照 6）。  
フッ化物を含む食物からのフッ化物の生物学的利用率に関する研究は

ほとんどなく、幼児の食物バランスの研究では、幼児の食物に含まれてい

るフッ化物の生物学的利用率は 90％程度であった。空腹時のフッ化ナト

リウムの生物学的利用率はほぼ 100％で、グラス 1 杯のミルクと同時に服

用すると 70％程度に低下し、カルシウムを豊富に含む食物と同時に服用

すると、更に 60％まで低下した（参照 6）。  
F344 系ラットに 200 µL のフッ化ナトリウム（Na18F）を経口投与した

試験で、約 7％が 2.5 時間以内に口腔から吸収された（参照 6）。  
 

② 分布  
吸収されたフッ化物は血液を介して運ばれる。飲料水から長期間にわた

ってフッ化物を摂取した場合には、血中濃度は飲料水中の濃度と同じとな

る。この関係は飲料水中の濃度が10 ppm以下の場合に成り立つ。フッ化

物は迅速に分布し、歯や骨に取り込まれるが、軟組織には事実上蓄積しな

い。歯や骨組織への取り込みは可逆的である。曝露中止後に、これらの組

織からの移行が起こる（参照5,9,13）。  
約99％のフッ化物は骨と歯に取り込まれ、残りは血液や血管が豊富に存

在する軟組織に分布する。石灰質組織では、フッ化物レベルは骨、象牙質

とエナメル質で一番高い。骨中フッ化物の濃度は年齢、性別、骨の種類に

よって異なる（参照6）。  
また、水酸化リン灰石を含む松果腺はフッ化物を蓄積することが認めら

れた（参照12）。  
雌ラットを24 ppmのフッ化ナトリウム、フルオロケイ酸、フロオロケ

イ酸ナトリウムに5ヶ月間曝露（投与経路不明）した試験で、体内蓄積量

の著しい差は認められず、それぞれ66.2、68.1、64.8 ppmであった（参照

12） 1。  
 

③代謝・排泄  
フッ化物は尿、糞便及び汗を通じて排泄される（参照 5,9,13）。  
体内のフッ化物の主な排出経路は腎臓経由で、その排出率の範囲は

30~50 mL/分だが、他のハロゲン化物（塩化物、ヨウ化物、臭化物）の排

出率は<1.0 mL/分であった。フッ化物の 0％~90％は尿細管で再吸収され

                                                  
1 要約のみ検索可能  
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るが、尿細管内の pH、尿の流量、腎臓機能に大いに左右されることが認

められた（参照 6）。   
母乳中フッ化物濃度は 0.1～5 µmol F/L で、初乳と成熟乳のフッ化物濃

度の差はなかった。飲料水のフッ化物濃度が 0.2、1 ppm の地域の授乳女

性の血漿中のフッ化物は、飲料水の濃度差を反映していたが、母乳中のフ

ッ化物には濃度差が見られず、フッ化物濃度の日内変化もなかった。一方、

母乳のフッ化物濃度は摂取する飲料水のフッ化物濃度と関連するとの報

告もある。フッ化物濃度が<0.16 mg F/L の飲料水を摂取する女性 32 人の

母乳のフッ化物の平均濃度は 0.23 µmol F/L で、フッ化物濃度が 1 mg F/L
の飲料水を摂取する女性 112 人の母乳中フッ化物平均濃度は 0.48 µmol 
F/L であった（参照 6）。  

雑種犬、SD 系ラット、ネコ、ウサギ、ハムスターに 0.5 mg F/kg 体重

のフッ化ナトリウムを単回静脈内投与した試験で、イヌでのフッ化物のク

リアランス能力はヒトにもっとも類似しており、ラットの血漿中のフッ化

物のクリアランス率はイヌの約 2 倍であった（参照 6）。  
 
（２） 実験動物等への影響  

① 急性毒性試験 

フッ化ナトリウム、モノフルオロリン酸ナトリウム及び、フッ化すず

（SnF2）のラットに対する経口 LD50 はそれぞれ、31～126.3 mg F/kg 体

重、75～102 mg F/kg 体重、45.7 mg F/kg 体重と報告されている（参照

3,12,14,15,16）。フッ化ナトリウム、モノフルオロリン酸ナトリウム及び、

フッ化スズ（SnF2）のマウスに対する経口 LD50 はそれぞれ、44.3 及び

58 mg F/kg 体重、94 及び 54 mg F/kg 体重、25.5 及び 31.2 mg F/kg 体重

と報告されている（参照 3,15）。  
フッ化ナトリウムによるラットの急性腎毒性の重篤度はラットの日齢

と関連することが示唆された。この試験では 1、8、15、29 日齢の雌雄 SD
系ラットにフッ化ナトリウム（13.6、21.8 mg F/kg 体重）を腹腔内に単回

投与したところ、29 日齢群に腎尿細管壊死、及び腎重量、尿の浸透圧と

pH、塩化物排泄量に著しい変化が認められた。それよりも若い日齢群で

は、これらの影響は軽度で重篤度は低かった（参照 17）。  
急性毒性影響が認められる用量でフッ化物を投与された試験動物は、消

化管に有害影響を生じることが報告されている。麻酔された雌 Wistar 系

ラットの胃に、フッ化ナトリウム（1、10、50 mmol/L で 0.1Ｎ塩酸に溶

解）を 10 mL/kg（約 0.19、1.9、9.5 mg F/kg 体重 本報告換算）投与し

た試験では、投与後 30 分以内に 10、50 mmol/L 投与群の胃粘膜に病理組

織学的影響（粘膜上皮表面の剥離、細胞損傷など）が認められた（参照

18）。また Holtzman 系ラットにフッ化ナトリウム 100 mmol/L を 1.5 mL
（約 17.8 mg F/kg 体重 本報告換算）経口投与したところ、胃粘膜に病

理組織学的影響（出血、上皮の健全性及び腺状構造の破壊、上皮細胞損傷
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など）が認められた。投与 48 時間後には胃粘膜の状態に回復が認められ

た（参照 19）。  
 
② 亜急性毒性試験 

a. 8 週間亜急性毒性試験（マウス） 

Swiss 系マウス（雄、各投与群 5 匹）におけるフッ化ナトリウム（0、
2.25 mg F/kg 体重 /日 著者らによる換算）の 8 週間飲水投与試験が行わ

れた。血液中の δ-アミノレブリン酸脱水酵素（ δ-aminolevulinic acid 
dehydratase、δ-ALAD）活性及びグルタチオン（glutathione、GSH）レ

ベルの有意な低下、活性酸素種（reactive oxygen species、ROS）レベル

の有意な上昇が認められた。他に肝臓及び腎臓中のスーパーオキシドジス

ムターゼ（Superoxide dismutase、SOD）活性の有意な低下、チオバル

ビツール酸反応物質（Thiobarbituric Acid Reactive Substances、TBARS）

レベルの有意な上昇も認められた（参照 20）。各投与群で認められた毒性

所見を表 1 に示す。  
以上の結果を基に、本報告では LOAEL を 2.25 mg F/kg 体重 /日と推定

した。  
 

表 1 マウス 8 週間亜急性毒性試験 

 
 
b. 6 ヶ月間亜急性毒性試験（マウス）  

B6C3F1系マウス（雌雄、各投与群8～12匹）におけるフッ化ナトリウム

（0、10、50、100、200、300、600 ppm：0、0.7、3.4、6.8、13.5、20.3、
40.5 mg F/kg体重 /日 本報告換算）のを6ヶ月間飲水投与試験が行われた。

600 ppm群の4匹の雄が13週目と14週目に死亡、9匹の雌が8週目から18週
目に死亡し、300 ppm群の1匹の雄が19週目に死亡した。体重増加抑制が

200 ppm群以上の雌雄ともにみられ、尿と骨のフッ化物は用量依存的に増

加した。100 ppm群以上の雌雄ではともに歯牙フッ素症の発症が見られた。

300 ppm群以上の雄の腎臓、肝臓、精巣、心筋と600 ppm群の雌の腎臓、

肝臓、心筋から病理組織学的変化が確認された。大腿骨と脛骨では、雄で

は50 ppm以上から、雌では100 ppm以上から類骨の増加が確認された（参

照7）。各投与群で認められた毒性所見を表2に示す。  
以上の結果を基に、本報告ではNOAELを10 ppm（0.7 mg F/kg体重 /日）、

LOAELを50 ppm（3.4 mg F/kg体重 /日）と推定した。  
 

投与群  雄  
2.25 mg F/kg 体重 /日  δ-ALAD 及び GSH レベルの低下、ROS レベルの上昇、肝臓

及び腎臓中 SOD 活性の低下、TBARS レベルの上昇  
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表 2 マウス 6 ヶ月間亜急性毒性試験 

 
 

c. 30 日間亜急性毒性試験（ラット） 

Wistar 系ラット（雌、各投与群 8 匹）におけるフッ化ナトリウム（100 
ppm：2.3 mg F/kg 体重 /日 本報告換算）の 30 日間飲水投与試験が行わ

れた。脂質の過酸化反応の誘導による、子宮内膜のアポトーシスが認めら

れた（参照 21）。投与群で認められた毒性所見を表 3 に示す。  
以上の結果を基に、本報告では LOAEL を 100 ppm（2.3 mg F/kg 体重 /

日）と推定した。  
 

表 3 ラット 30 日間亜急性毒性試験 

 
 

d. 6 ヶ月間亜急性毒性試験（ラット） 

F344系ラット（雌雄、各投与群10匹）におけるフッ化ナトリウム（0、
10、30、100、300 ppm：0、0.2、0.7、2.3、6.8 mg F/kg体重 /日 本報告

換算）の6ヶ月間飲水投与試験が行われた。骨と尿中のフッ化物の用量依

存的増加が認められた。30 ppm群の雌雄で腺胃の炎症、100 ppm群の雌雄

投与群  雄  雌  
600 ppm 
(40.5 mg F/kg 体重 /日 ) 

4 匹が 13 週と 14 週に

死亡  
9 匹が 8 週から 18 週に死亡、腎臓、

肝臓、心筋から病理組織学的変化が確

認  
300 ppm 
(20.3 mg F/kg 体重 /日 )
以上  

腎臓、肝臓、精巣、心

筋から病理組織学的

変化が確認  

 

300 ppm 
(20.3 mg F/kg 体重 /日 ) 

1 匹が 19 週に死亡   

200 ppm 
(13.5 mg F/kg 体重 /日 )
以上  

体重増加抑制  体重増加抑制  

100 ppm 
(6.8 mg F/kg 体重 /日 ) 
以上  

歯牙フッ素症  歯牙フッ素症、大腿骨と脛骨で類骨の

増加  

50 ppm 
(3.4 mg F/kg 体重 /日 ) 
以上  

大腿骨と脛骨で類骨

の増加  
 

投与群  雌  
100 ppm 
(2.3 mg F/kg 体重 /日 ) 

子宮内膜のアポトーシス  
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で腺胃細胞の増殖がみられた。300 ppm群の雌雄で体重増加抑制、血漿中

のフッ化物の有意な増加、腺胃での炎症、浸潤、増殖、壊死などがみられ

た（参照7）。各投与群で認められた毒性所見を表4に示す。  
以上の結果を基に、本報告ではNOAELを10 ppm（0.2 mg F/kg体重 /日）、

LOAELを30 ppm（0.7 mg F/kg体重 /日）と推定した。  
 

表 4 ラット 6 ヶ月間亜急性毒性試験 

 
 

e. 6 ヶ月間亜急性毒性試験（ウサギ） 

アルビノウサギ（雌、各投与群10匹）におけるフッ化ナトリウム（0、
4.5 mg F/kg体重 /日 著者らによる換算）の6ヶ月間経口投与試験が行われ

た。赤血球細胞膜のATPase（ナトリウム及びカリウム）活性が17％減少、

ATPase（マグネシウム）活性が37％増加し、血清中酸性ホスファターゼ

及びアルカリホスファターゼの活性がそれぞれ27％、34％低下した（参照

22）。投与群で認められた毒性所見を表5に示す。  
以上の結果を基に、本報告ではLOAELを4.5 mg F/kg体重 /日と推定した。 

 

表 5 ウサギ 6 ヶ月間亜急性毒性試験 

 

f. 6 ヶ月間亜急性毒性試験（イヌ） 

ビーグル犬（雌、各投与群 2 匹）におけるフッ化ナトリウム（0、0.32 mg 
F/kg 体重 /日 著者らによる換算）の 6 ヶ月間飲水投与試験が行われた。

脊柱の骨梁の再形成異常（組織形態計測解析による）が認められた（参照

23）。投与群で認められた毒性所見を表 6 に示す。  
以上の結果を基に、本報告では LOAEL を 0.32 mg F/kg 体重 /日と推定

した。  

投与群  雄  雌  
300 ppm 
(6.8 mg F/kg 体重 /日 )

体重増加抑制、腺胃部位での炎

症、浸潤、増殖、ネクローシス

体重増加抑制、腺胃部位での炎

症、浸潤、増殖、ネクローシス

100 ppm 
(2.3 mg F/kg 体重 /日 )

腺胃で増殖  腺胃で増殖  

30 ppm 
(0.7 mg F/kg 体重 /日 )

腺胃の炎症  腺胃の炎症  

投与群  雌  
4.5 mg F/kg 体重 /日  赤血球細胞膜の ATPase（ナトリウム及びカリウム）活性が

17％減少、ATPase（マグネシウム）活性が 37％増加、血清

中酸性ホスファターゼ及びアルカリホスファターゼの活性

がそれぞれ 27％、34％低下  
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表 6 イヌ 6 ヶ月間亜急性毒性試験 

 

g. 6 ヶ月間亜急性毒性試験（ブタ） 

ランドレースブタ（雌、各投与群 8 匹）におけるフッ化ナトリウム（0、
2 mg F/kg 体重 /日 著者らによる換算）の 6 ヶ月間経口投与試験が行われ

た。脊柱の骨皮質及び骨梁の再形成異常（組織形態計測解析による）が認

められた（参照 24,25）。投与群で認められた毒性所見を表 7 に示す。  
以上の結果を基に、本報告では LOAEL を 2 mg F/kg 体重 /日と推定した。 

 

表 7 ブタ 6 ヶ月間亜急性毒性試験 

 

 
③ 慢性毒性試験及び発がん性試験 

a. 2 年間慢性毒性／発がん性併合試験（マウス） 

B6C3F1系マウス（雌雄、各投与群70～100匹）におけるフッ化ナトリウ

ム（0、25、100、175 ppm：雄0、1.7、4.9、8.1 mg F/kg体重 /日、雌0、
1.9、5.7、9.1 mg F/kg体重 /日 IPCS/EHC換算）の2年間飲水投与試験が

行われた。100 ppm以上の群の雌雄で歯牙奇形が認められた。全曝露群に

おいて腫瘍発生頻度の有意な上昇は認められなかった（参照6,7）。各投与

群で認められた毒性所見を表8に示す。  
以上の結果を基に、本報告ではNOAELを25 ppm（雄：1.7 mg F/kg体

重 /日；雌：1.9 mg F/kg体重 /日）、LOAELを100 ppm（雄：4.9 mg F/kg
体重 /日；雌：5.7 mg F/kg体重 /日）と推定した。  
 

表 8 マウス 2 年間慢性毒性／発がん性併合試験 

 
 

b. 250 日間慢性毒性／発がん性併合試験（ラット） 

雑種ラット（雌雄、各投与群雄3匹、雌2匹）におけるフッ化ナトリウム

（0、50、80 ppm：0、1.1、1.8 mg F/kg体重 /日 本報告換算）の250日
間飲水投与試験が行われた。両投与群で、顕微分析により、非腫瘍性影響

として、骨の石灰化の抑制が認められた（参照26）。各投与群で認められ

投与群  雌  
0.32 mg F/kg 体重 /日  脊柱の骨梁の再形成異常  

投与群  雌  
2 mg F/kg 体重 /日  脊柱の骨皮質及び骨梁の再形成異常  

投与群  雄  雌  
100 ppm 
(6.8 mg F/kg 体重 /日 )以上  

歯牙奇形  歯牙奇形  
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た毒性所見を表9に示す。  
以上の結果を基に、本報告ではLOAELを50 ppmと推定した。  

 

表 9 ラット 250 日間慢性毒性／発がん性併合試験 

 
 

c. 18 ヶ月間慢性毒性／発がん性併合試験（ラット） 

SD系ラット（雄、各投与群64～66匹）におけるフッ化物（0、5、15、
50 ppm：0、0.1、0.3、1.1 mg F/kg体重 /日 本報告換算）のフッ化物を

18ヶ月間にわたり飲水投与した試験で、全投与群で、大腿骨の強度の低下

が認められた（参照27）。各投与群で認められた毒性所見を表10に示す。  
以上の結果を基に、本報告ではLOAELを5 ppm（0.1 mg F/kg体重 /日）

と推定した。 

 

表 10 ラット 18 ヶ月間慢性毒性／発がん性併合試験 

 

 

d. 2 年間慢性毒性／発がん性併合試験（ラット） 

F344/N系ラット（雌雄、各投与群70～100匹）におけるフッ化ナトリウ

ム（0、25、100、175 ppm：雄0、0.8、2.5、4.1 mg F/kg体重 /日、雌0.8、
2.7、4.5 mg F/kg体重 /日 IPCS/EHC換算）の2年間飲水投与試験が行わ

れた。いずれの投与群においても腫瘍発生頻度に統計学的に有意な上昇は

見られなかったが、雄の100 ppm投与群と175 ppm投与群で骨肉腫が見ら

れ、用量依存性を示した（参照6,7）。各投与群で認められた毒性所見を表

11に示す。  
以上の結果を基に、本報告ではNOAELを25 ppm（雄：0.8 mg F/kg体

重 /日）、LOAELを100 ppm（雄：2.5 mg F/kg体重 /日）と推定した。  
 

表 11 ラット 2 年間慢性毒性／発がん性併合試験 

 

投与群  雌雄  
50 ppm 
(1.1 mg F/kg 体重 /日 )以上  

骨の石灰化の抑制  

投与群  雄  
5 ppm 
(0.1 mg F/kg 体重 /日 )以上  

大腿骨の強度の低下  

投与群  雄  雌  
100 ppm 
(2.3 mg F/kg 体重 /日 )以上  

用量依存的な骨肉

腫の発生  
 

-488-



フッ素 

 

14 

e. 99 週間慢性毒性／発がん性併合試験（ラット） 

SD系ラット（雌雄、各投与群70匹）におけるフッ化ナトリウム（0、1.8、
4.5、11.3 mg F/kg体重 /日 著者らによる換算）の99週間混餌投与試験が

行われた。最低投与量（1.8 mg F/kg体重 /日）以上の全ての投与群におい

て、歯（エナメル芽細胞の形成異常、切歯の破断及び奇形、エナメル質の

形成不全）及び骨（骨膜下の過角化）への影響が認められたが、骨肉腫ま

たはその他の腫瘍の発生頻度に統計学的に有意な変化は認められなかっ

た（参照28）。各投与群で認められた毒性所見を表12に示す。  
以上の結果を基に、本報告ではLOAELを1.8 mg F/kg体重 /日と推定した。 

 

表 12 ラット 99 週間慢性毒性／発がん性併合試験 

 
 
f. 12 ヶ月間慢性毒性試験（ウサギ） 

アルビノウサギ（雌、各投与群 5 匹）におけるフッ化ナトリウム（0、
4.5 mg F/kg 体重 /日 著者らによる換算）の 12 ヶ月間経口投与試験が行

われた。血中の赤血球、白血球、リンパ球、血小板、単球、好中球、好塩

基球の数、ヘモグロビン値が対照群と比べて有意に減少した（参照 29）。
各投与群で認められた毒性所見を表 13 に示す。  

以上の結果を基に、本報告では LOAEL を 4.5 mg F/kg 体重 /日と推定し

た。  
 

表 13 ウサギ 12 ヶ月間慢性毒性試験 

 

 
g. 16～26 ヶ月間慢性毒性試験（ウサギ） 

 アルビノウサギ（性別不詳、各投与群 3～5 匹）におけるフッ化ナトリ

ウム（0、4.5 mg F/kg 体重 /日 著者らによる換算）の 16～26 ヶ月間経口

投与試験が行われた。海綿骨中デルマタン硫酸濃度の有意な増加、大動脈

の石灰化、十二指腸と腎糸球体の形態変化、皮膚のコラーゲン代謝異常、

赤血球の形態異常が認められた。他に、血漿中コルチゾール及びコルチコ

ステロンレベル、血清中シアル酸及びグリコサミノグリカンレベル、腱及

投与群  雄  雌  
1.8 mg F/kg 体重 /
日以上  

エナメル芽細胞の形成異常、切

歯の破断及び奇形、エナメル質

の形成不全、骨膜下の過角化  

エナメル芽細胞の形成異常、切歯

の破断及び奇形、エナメル質の形

成不全、骨膜下の過角化  

投与群  雌  
4.5 mg F/kg 体重 /日  血中の赤血球、白血球、リンパ球、血小板、単球、好中球、好

塩基球の数、ヘモグロビン値の減少  
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び骨皮質由来のコラーゲン中ヒドロキシプロリン量の異常も報告されて

いる（参照 30,31,32,33,34,35,36,37）。投与群で認められた毒性所見を表

14 に示す。  
 以上の結果を基に、本報告では LOAEL を 4.5 mg F/kg 体重 /日と推定し

た。  
 

表 14 ウサギ 16～26 ヶ月間慢性毒性試験 

 

 

③  神経毒性試験 

a. 30 日間神経毒性試験（マウス） 

Swiss 系マウス（雌、各投与群 5 匹）におけるフッ化ナトリウム（0、
30、60、120 ppm：0、2.0、4.0、8.0 mg F/kg 体重 /日 本報告換算）の

30 日間飲水投与試験が行われた。30 ppm 以上で脳海馬 CA3 亜区域、CA4
亜区域及び歯状回の神経細胞体に有意な退化が観察され、60 ppm 以上で

脳中海馬 CA2 亜区の神経細胞体に有意な退化が観察された（参照 38）。各

投与群で認められた毒性所見を表 15 に示す。  
以上の結果を基に、本報告では LOAEL を 30 ppm（2.0 mg F/kg 体重 /

日）と推定した。  
 

表 15 マウス 30 日間神経毒性試験 

 
 

b. 30 日間神経毒性試験（ラット） 

Wistar系ラット（雄、各投与群15～18匹）にフッ化ナトリウム（0、50、

投与群  ウサギ（性別不詳）  
4.5 mg F/kg 体重 /日  海綿骨中デルマタン硫酸濃度の有意な増加、大動脈の石灰

化、十二指腸と腎糸球体の形態変化、皮膚のコラーゲン代

謝異常、赤血球の形態異常、血漿中のコルチゾール及びコ

ルチコステロンレベルの異常、血清中のシアル酸及びグリ

コサミノグリカンレベルの異常、腱及び皮質骨由来のコラ

ーゲン中のヒドロキシプロリン量の異常  

投与群  雌  
60 ppm 
(4.0 mg F/kg 体重 /日 )
以上  

脳中海馬 CA2 亜区域の神経細胞体の退化  

30 ppm 
(2.0 mg F/kg 体重 /日 )
以上  

脳中海馬 CA3 亜区域、CA4 亜区域及び歯状回の神経細胞体

の退化  
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100 ppm：0、1.1、2.3 mg F/kg体重 /日 本報告換算）を30日間飲水投与

後、オープンフィールド馴化試験及び二方向能動的回避反応試験が行われ

た。50 ppm以上の群で有意な馴化障害が観察された。さらに100 ppm群で

は能動的回避試験で回避反応数の有意な減少が認められた。運動障害は観

察されなかったが、50、100 ppm群ともにラットの切歯に軽症の歯牙フッ

素症が観察された（参照39）。各投与群で認められた毒性所見を表16に示

す。  
以上の結果を基に、本報告ではLOAELを50 ppm（1.1 mg F/kg体重 /日）

と推定した。  
 

表 16 ラット 30 日間神経毒性試験 

 
 
c. 10 週間神経毒性試験（ラット） 

Wistar 系ラット（雌）にフッ化ナトリウム（0、30、100 ppm：0、0.7、
2.3 mg F/kg 体重 /日 本報告換算）を妊娠最終週から離乳期まで飲水投与

し、出生後の児動物（性別不詳、各投与群 9～15 匹）にも同じ濃度で 10
週間飲水投与する試験が行われた。30 ppm 群の児動物では、わずかな脳

組織の変化が見られたが、100 ppm 群の児動物では海馬状隆起、扁桃核、

運動皮質及び小脳で有意な神経変性が認められた（参照 40）。各投与群で

認められた毒性所見を表 17 に示す。  
以上の結果を基に、本報告では LOAEL を 30 ppm（0.7 mg F/kg 体重 /

日）と推定した。  
 

表 17 マウス 10 週間神経毒性試験 

 
 
d. 15 週間神経毒性試験（ラット） 

SD 系ラット（雄、各投与群 10 匹）にフッ化ナトリウム（0、75、150 ppm：

投与群  雄  
100 ppm 
(2.3 mg F/kg 体重 /日 ) 

能動的回避試験で回避反応数の減少  

50 ppm 
(1.1 mg F/kg 体重 /日 )以上  

馴化障害、軽症の歯牙フッ素症  

投与群  児動物  
100 ppm 
(2.3 mg F/kg 体重 /日 ) 

海馬状隆起、扁桃核、運動皮質及び小脳で有意な神経変

性  
30 ppm 
(0.7 mg F/kg 体重 /日 ) 

僅かな脳組織の変化  
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0、1.7、3.4 mg F/kg 体重 /日 本報告換算）を 15 週間飲水投与し、von Frey 
hair 試験が行われた。全投与群において肢を離す閾値が有意に減少した

（参照 41）。各投与群で認められた毒性所見を表 18 に示す。  
以上の結果を基に、本報告では LOAEL を 75 ppm（1.7 mg F/kg 体重 /

日）と推定した。  
 

表 18 ラット 15 週間神経毒性試験 

 
 
e. 7 ヶ月間神経毒性試験（ラット） 

Wistar 系ラット（雌雄、各投与群 8 匹）におけるフッ化ナトリウム（0、
30、100 ppm：0、0.7、2.3 mg F/kg 体重 /日 本報告換算）の 7 ヶ月間飲

水 投 与 試 験 が 行 わ れ た 。 脳 中 の ニ コ チ ン 性 ア セ チ ル コ リ ン 受 容 体

（nicotinic acetylcholine receptor、nAChR）の変化を調べた結果、30 ppm
以上の群で雌雄共に脳の nAChR の α7 サブユニットの有意な減少が認め

られ、100 ppm 群で雌雄共に脳の nAChR の α4 サブユニットの有意な減

少が認められた（参照 42）。各投与群で認められた毒性所見を表 19 に示

す。  
以上の結果を基に、本報告では LOAEL を 30 ppm（0.7 mg F/kg 体重 /

日）と推定した。  
 

表 19 マウス 7 ヶ月間神経毒性試験 

 
 

＜in vitro 神経毒性試験 参考データ＞ 

SD 系ラットの海馬神経細胞を in vitro でフッ化ナトリウム（20、40、
80 ppm）に 24 時間曝露させた試験で、80 ppm 濃度で海馬神経細胞の生

存率、SOD 活性の有意な低下が認められ、40 ppm 以上の濃度で乳酸脱水

素酵素（Lactate Dehydrogenase,LDH）の分泌、細胞内活性酸素種及び

アポトーシスの割合の増加、神経細胞接着分子（Neural Cell Adhesion 

投与群 雄 

75 ppm 
(1.7 mg F/kg 体重 /日 )
以上  

肢を離す閾値の減少  

投与群 雄 雌 

100 ppm 
(2.3 mg F/kg 体重 /日 )

脳の nAChR の α4 サブユニッ

トの減少  
脳の nAChR の α4 サブユニッ

トの減少  
30 ppm 
(0.7 mg F/kg 体重 /日 )
以上  

脳の nAChR の α7 サブユニッ

トの減少  
脳の nAChR の α7 サブユニッ

トの減少  
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Molecule ,NCAM）の mRNA 発現レベルの有意な低下が認められた。又、

GSH、グルタチオンペルオキシターゼ（glutathione peroxidase,GSH-Px）
活性の低下が全濃度群で認められた。他に、全濃度群で NCAM-140 のタ

ンパク質発現が、40 ppm 以上の濃度で NCAM-180 のタンパク質発現が、

80 ppm の濃度で NCAM-120 のタンパク質発現が有意に低下した（参照

43）。上記試験に継続した研究で、フッ化ナトリウムは 40 ppm 以上で海

馬神経細胞の S 期細胞周期停止、NFκB（nuclear factor-kappa B）上方

制御、DNA 損傷の誘導が確認された（参照 44）。  
ラット（系統不詳）のクロム親和性細胞腫系の PC12 細胞を in vitro で

フッ化ナトリウム（1、10、50 ppm）に 48 時間曝露させた試験で、10 ppm
以上で TBARS レベルの有意な上昇が見られ、50 ppm で nAChR の α3、α7
サブユニットの有意な減少が認められた（参照 45）。  

 

 
⑤ 免疫毒性試験 

a. 10 週間免疫毒性試験（マウス） 

C57BL/6N系マウス（雌、各投与群10匹）におけるフッ化ナトリウム（4.5、
9.0、13.5 mg F/kg体重 /日 著者らによる換算）の10週間強制経口投与試

験が行われた。13.5 mg F/kg体重 /日群でＴ細胞の有糸分裂の有意な増加

（84％）、B細胞活性（抗体産生）の有意な低下（10％）が認められた（参

照46）。各投与群で認められた毒性所見を表20に示す。  
以上の結果を基に、本報告ではNOAELを9.0 mg F/kg体重 /日、LOAEL

を13.5 mg F/kg体重 /日と推定した。  
 

表 20 マウス 10 週間免疫毒性試験 

 

 

b. 2～3 週間免疫毒性試験（ラット） 

系統不詳のラット（性別不詳、各投与群５匹）におけるフッ化ナトリウ

ム（100 mmol/L濃度を0.5 mL：0.7 mg F/kg体重 /日 本報告換算）の2～
3週間（2回 /週）強制経口投与試験が行われた。パイエル板及び腸間膜リ

ンパ節のサイズの拡大と細胞充実度の上昇が見られ、オボアルブミン

（ovalbumin、OVA）と類似な腸管及び全身での免疫賦活活性が認められ

た。さらにミエリン塩基性タンパク質（myelin basic protein、MBP）に

対する免疫グロブリンG（Immunoglobulin G、IgG）抗体活性の著しい上

昇が認められた（参照47）。各投与群で認められた毒性所見を表21に示す。  
以上の結果を基に、本報告ではLOAELを0.7 mg F/kg体重 /日と推定した。 
 

投与群 雌 

13.5 mg F/kg 体重 /日  Ｔ細胞の有糸分裂の増加、B 細胞活性の低下  
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表 21 ラット 2～3 週間免疫毒性試験 

 

 

c. 28 日間免疫毒性試験（ラット） 

Wistar 系ラット（雄、各投与群 8 匹）におけるフッ化ナトリウム（0、
9.0 mg F/kg 体重 /日 著者らによる換算）の 28 日間飲水投与試験が行わ

れた。リンパ球、単球、好中球、IgG、脾臓細胞数の有意な減少が認めら

れた（参照 48）。投与群で認められた毒性所見を表 22 に示す。  
以上の結果を基に、本報告では LOAEL を 9.0 mg F/kg 体重 /日と推定し

た。  
 

表 22 ラット 28 日間免疫毒性試験 

 

 

d. 9 ヶ月間免疫毒性試験（ウサギ） 

アルビノウサギ（雌、各投与群4匹）を4群に分け、Ⅰ群はトランスフェ

リンで免疫させた後、Ⅱ群の対照群とし、Ⅱ群はトランスフェリンで免疫

させた後、フッ化ナトリウム（4.5 mg F/kg体重 /日 著者らによる換算）

を9ヶ月間経口投与し、Ⅲ群はトランスフェリンで免疫させた後、Ⅳ群の

対照群とし、Ⅳ群は先にフッ化ナトリウム（4.5 mg F/kg体重 /日）を9ヶ月

間飲水投与後、トランスフェリンで免疫させ、継続してフッ化ナトリウム

の投与を9ヶ月間行なった。各群を比較した結果、フッ化ナトリウムはリ

ンパ細胞の増殖を低下させ、免疫細胞のタンパク質合成を抑制することに

より、ウサギの抗体形成を抑制することが認められた（参照49）。各投与

群で認められた毒性所見を表23に示す。  
以上の結果を基に、本報告ではLOAELを4.5 mg F/kg体重 /日と推定した。 

 

表 23 ウサギ 9 ヶ月間免疫毒性試験 

 

 

投与群 ラット（性別不詳） 

100 mmol/L 
(0.7 mg F/kg 体重 /日 )

パイエル板と腸間膜リンパ節のサイズの拡大と細胞充実度の

上昇、OVA 類似の腸管及び全身での免疫賦活活性、MBP に対

する IgG 抗体活性の上昇  

投与群 雄 

9 mg F/kg 体重 /日  リンパ球、単球、好中球、 IgG、脾臓細胞数の減少  

投与群 雌 

4.5 mg F/kg 体重 /日  リンパ細胞の増殖低下、免疫細胞のタンパク質合成の抑制によ

るウサギの抗体形成の抑制  
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⑥ 生殖・発生毒性試験 

a. 30 日間亜急性毒性試験（マウス） 

Swiss 系マウス（雄、各投与群 40 匹）におけるフッ化ナトリウム（0、
4.5、9.0 mg F/kg 体重 /日 著者らによる換算）の 30 日間飲水投与試験が

行われた。4.5 mg F/kg 体重 /日以上で、雄のマウスの精巣に病理組織学的

変化が認められた（参照 50,51）。各投与群で認められた毒性所見を表 24
に示す。  
以上の結果を基に、本報告では LOAEL を 4.5 mg F/kg 体重 /日以上と推

定した。  
 

表 24 マウス 30 日間亜急性毒性試験 

 

 

b. 30 日間亜急性毒性試験（マウス） 

Swiss 系マウス（雄、各投与群 20 匹）におけるフッ化ナトリウム（0、
4.5 mg F/kg 体重 /日 著者らによる換算）の 30 日間飲水投与試験が行わ

れた。精子数の有意な減少と精子の運動能、精子生存能力、受精能の有意

な低下が認められた（参照 52）。各投与群で認められた毒性所見を表 25
に示す。  
以上の結果を基に、本報告では LOAEL を 4.5 mg F/kg 体重 /日と推定し

た。  
 

表 25 マウス 30 日間亜急性毒性試験 

 

 

c. 8 週間亜急性毒性試験（マウス） 

Kunming 系マウス（雄、各投与群 20 匹）におけるフッ化ナトリウム（0、
50、100、200、300 ppm：0、3.4、6.8、13.5、20.3 mg F/kg 体重 /日 本

報告換算）の 8 週間飲水投与試験が行われた。100 ppm 以上で、精子の運

動性、生存率、血清及び精巣のテストステロンの有意な低下、精子異常の

有意な増加が認められ、200 ppm 以上で、精子数の有意な減少、精巣細胞

の G1/G0 期の有意な延長、S 期の有意な短縮が認められた（参照 53）。各

投与群で認められた毒性所見を表 26 に示す。  
以上の結果を基に、本報告では NOAEL を 50 ppm（3.4 mg F/kg 体重 /

日）、LOAEL を 100 ppm（6.8 mg F/kg 体重 /日）と推定した。  

投与群 雄 

4.5 mg F/kg 体重 /日以上  精巣の病理組織学的変化  

投与群 雄 

4.5 mg F/kg 体重 /日  精子数の減少、精子の運動能、精子生存能力、受精能の低下  
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表 26 マウス 8 週間亜急性毒性試験 

 

 

d. 三世代生殖発生毒性試験（マウス） 

Webster 系マウス（雌、各投与群 8 匹）におけるフッ化ナトリウム（0、
2、100 ppm：0、0.1、6.8 mg F/kg 体重 /日 本報告換算）の三世代にわ

たる混餌投与試験が行われた。種々の生殖機能（生殖率、同腹児数及び児

動物の体重など）に明らかな変化は認められなかった（参照 54）。  
以上の結果を基に、本報告では NOAEL を 100 ppm（6.8 mg F/kg 体重 /

日）と推定した。  
 

e. 29 日間亜急性毒性試験（ラット） 

Wistar 系ラット（雄、各投与群 6 匹）におけるフッ化ナトリウム（0、9 
mg F/kg 体重 /日 著者らによる換算）の 29 日間経口投与試験が行われた。

体重には投与に関連した有意な変化は認められなかったが、精巣の相対重

量は有意に増加し、前立腺及び貯精嚢の相対重量は有意に減少した。また、

血清中のテストステロンレベル及び精巣中の Δ5,3β-ヒドロキシステロイ

ドデヒドロゲナーゼ（Δ5,3β-hydroxysteroid dehydrogenase、Δ5,3-β-HSD）

及び 17β-HSD レベルは有意に低下した。また、精巣上体中の精子濃度の

有意な減少、精子ペレット中のカタラーゼ（Catalase,CAT）及びペルオキ

シダーゼ活性の有意な低下、精巣、精巣上体、精子ペレット中の脂質の過

酸化（共役ジエンの生成）の有意な上昇が認められた。さらに精細管中の

成熟精子数が減少し、精細管の拡張が認められた。以上から、著者らはフ

ッ素は雄性生殖系に有害な影響を与え、これは酸化ストレスの誘導に起因

する可能性があると結論している（参照 55）。投与群で認められた毒性所

見を表 27 に示す。  
以上の結果を基に、本報告では LOAEL を 9 mg F/kg 体重 /日と推定した。 

投与群 雄 

200 ppm 
(13.5 mg F/kg 体重 /日 )
以上  

精子数の減少、精巣細胞の G1/G0 期の延長、S 期の短縮  

100 ppm 
(6.8 mg F/kg 体重 /日 )以
上  

精子の運動性、生存率、血清及び精巣のテストステロンの低下、

精子異常の増加  
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表 27 ラット 29 日間亜急性毒性試験 

 
 

f. 30 日間亜急性毒性試験（ラット） 

Charles foster 系ラット（雄、各投与群 10 匹）におけるフッ化ナトリウ

ム（0、4.5 mg F/kg 体重 /日 著者らによる換算）の 30 日間経口投与試験

が行われた。ラット精子の運動能、生存率及びミトコンドリア活性指数が

有意に低下した（参照 56）。投与群で認められた毒性所見を表 28 に示す。  
以上の結果を基に、本報告では LOAEL を 4.5 mg F/kg 体重 /日と推定し

た。  
 

表 28 ラット 30 日間亜急性毒性試験 

 

 
g. 8 週間亜急性毒性試験（ラット） 

Wistar 系ラット（雄、各投与群 6 匹）におけるフッ化ナトリウム（0、
2.25 mg F/kg 体重 /日 著者らによる換算）の 8 週間飲水投与試験が行わ

れた。精子の SOD 活性、運動能の有意な低下及び TBARS レベルの有意

な上昇が認められた。なお、生存率に対する影響は認められなかった（参

照 57）。投与群で認められた毒性所見を表 29 に示す。  
以上の結果を基に、本報告では LOAEL を 2.25 mg F/kg 体重 /日と推定

した。  
 

表 29 ラット 8 週間亜急性毒性試験 

 

 

h. 6 ヶ月間亜急性毒性試験（ラット） 

Wistar 系ラット（雄、各投与群 10 匹）におけるフッ化ナトリウム（0、

投与群 雄 

9 mg F/kg 体重 /日  精巣の相対重量の増加、前立腺及び貯精嚢の相対重量の減少、

血 清 中 の テ ス ト ス テ ロ ン レ ベ ル 、 精 巣 中 の Δ 5,3-β-HSD 、

17β-HSD レベルの低下、精子ペレット中の CAT 及びペルオキ

シダーゼ活性の低下、精巣、精巣上体、精子ペレット中の脂質

の過酸化の上昇、精細管中の成熟精子数の減少、精細管の拡張

投与群 雄 

4.5 mg F/kg 体重 /日  精子の運動能、生存率及びミトコンドリア活性指数の低下 

投与群 雄 

2.25 mg F/kg 体重 /日  精子の SOD 活性、運動能の低下、TBARS レベル有意の上昇
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2、4、6 ppm：0、0.05、0.1、0.15 mg F/kg 体重 /日 本報告換算）の 6
ヶ月間飲水投与試験が行われた。全投与群で精巣、精巣上体、腹側前立腺

の重量の有意な減少、精子の運動性、密度の有意な低下及び一次精母細胞、

二次精母細胞、精子細胞数の有意な減少が認められた（参照 58）。各投与

群で認められた毒性所見を表 30 に示す。  
以上の結果を基に、本報告では LOAEL を 2 ppm（0.05 mg F/kg 体重 /

日）と推定した。  
 

表 30 ラット 6 ヶ月間亜急性毒性試験 

 

 

i. 三世代生殖発生毒性試験（ラット） 

CD 系ラット（雌雄、各投与群 48 匹）におけるフッ化ナトリウム（0、
25、100、175、250 ppm：0、0.6、2.3、3.9、5.6 mg F/kg 体重 /日 本報

告換算）の三世代にわたる飲水投与試験が行われた。F0 世代に 10 週間投

与後、同一投与群の雌雄を交配させ、各群 8 匹については妊娠 20 日目に

帝王切開し、残りの動物はそのまま出産させた。F1 世代については、21
日の授乳期間後、F0 世代と同様に 10 週間投与後、交配させた。F1 の妊娠

20 日目に帝王切開し、生殖及び胎児への影響を調べた。F0 及び F1 の雄及

び雌に対しては、フッ化ナトリウムは有意な影響を示さなかった。175 及

び 250 ppm 曝露群では飲水量が減少したが、これは食味によるものであ

ると判断された。F0、F1 世代とも、生殖（交配、受精、生存）に対する影

響は認められず、臓器の相対重量及び脳の相対重量への影響も認められな

かった。これらの結果より、著者らは、フッ化ナトリウムは 250 ppm ま

での濃度で生殖に影響を与えないと判断した（参照 59）。  
上記の生殖毒性試験の F1 及び F2 についてフッ化ナトリウムによる発生

毒性の有無が調べられた。黄体数、着床数、生存胎児数には投与群による

違いは認められなかった。F2 胎児において、用量依存性の内臓異常は認め

られなかったが、250 ppm 群で舌骨の骨化が有意に減少した（参照 60）。
各投与群で認められた毒性所見を表 31 に示す。  
この結果より、本報告では発生毒性の LOAEL を 250 ppm（5.6 mg F/kg

体重 /日）とし、NOAEL を 175 ppm（3.9 mg F/kg 体重 /日）と判断した。  

投与群 雄 

2 ppm 
（0.05 mg F/kg 体重 /日）

以上  

精巣、精巣上体、腹側前立腺の重量の減少、精子の運動性及び

密度の低下、一次精母細胞、二次精母細胞、精子細胞数の低下
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表 31 ラット 三世代生殖発生毒性試験 

 

 

j. 三世代生殖発生毒性試験（ラット） 

Wistar 系ラット（各投与群 16 匹）にフッ化ナトリウム（30 ppm：0、
0.7 mg F/kg 体重 /日 本報告換算）を妊娠初日から離乳期まで飲水投与し、

出生児動物に同じ投与量で 4 ヶ月間飲水投与した。投与 4 ヶ月後、同投与

群の F1 世代の雌雄を交配させて F2 世代を獲得し、F1 世代と同じ用量のフ

ッ化ナトリウムを 4 ヶ月間投与した。F1、F2 世代（各投与群 9 匹）の精子、

肺及び腎臓に対するフッ化ナトリウムの影響を調べたところ、F1、F2 世代

共に脂質過酸化反応（TBARS レベルの有意な上昇）による精子、肺及び

腎臓の傷害が認められた（参照 61,62,63）。投与群で認められた毒性所見

を表 32 に示す。  
以上の結果を基に、本報告では LOAEL を 30 ppm（0.7 mg F/kg 体重 /

日）と推定した。  
 

表 32 ラット 三世代生殖発生毒性試験 

 
 
k. 三世代生殖発生毒性試験（ラット） 

Wistar 系ラットにおけるフッ化ナトリウム（0、10、50、100 ppm：0、
0.2、1.1、2.3 mg F/kg 体重 /日 本報告換算）の多世代（F0（21 日間曝露）、

F1（3 ヶ月間曝露）、F2（6 ヶ月間曝露））にわたる飲水投与試験が行われ

た。F2 世代雄（各投与群 7 匹）の肺に対する毒性を調べた結果、50 ppm
以上の投与群で肺組織中の SOD、GSH-Px、CAT の有意な低下及び体重の

有意な減少、TBARS の有意な上昇が認められた。なお、10 ppm 以上で肺

相対重量の有意な減少が認められた。病理組織学的検査では 50 ppm 以上

の投与群で肺組織の損傷と肺胞細胞の細胞死、炎症及び肺気腫の有意な増

加が認められた（参照 64）。  
上記試験と全く同じ試験設計で F2 世代雄（各投与群 7 匹）の心筋に対

する毒性を調べた試験において、50 ppm 以上の投与群で心筋組織の有意

な病理組織学的変化（心筋細胞の壊死など）が認められた（参照 65）。各

投与群で認められた毒性所見を表 33 に示す。  

投与群  F0、F1 F2 
250 ppm 
(5.6 mg F/kg 体重 /日 ) 

影響無し  舌骨の骨化の減少  

投与群 児動物 

30 ppm 
(0.7 mg F/kg 体重 /日 ) 

F1、F2 世代に脂質過酸化反応による精子、肺及び腎臓の

障害  
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以上の結果を基に、本報告では LOAEL を 10 ppm（0.2 mg F/kg 体重 /
日）と推定した。  
 

表 33 ラット 三世代生殖発生毒性試験 

 
 

l. 発生毒性試験（ラット） 

CD 系ラット（雌、各投与群 33～35 匹）におけるフッ化ナトリウム（0、
11.3 mg F/kg 体重 /日 著者らによる換算）の妊娠 0～20 日の飲水投与試

験が行われた。胎児の成長に有害影響は認められなかった（参照 66）。投

与群で認められた毒性所見を表 34 に示す。  
以上の結果を基に、本報告では NOAEL を 11.3 mg F/kg 体重 /日と推定

した。  
 

表 34 ラット 発生毒性試験 

 

 

m. 発生毒性試験（ラット） 

Wistar 系ラット（雌、各投与群 6 匹）にフッ化ナトリウム（0、4.5 、
9.0 ppm：0、0.1、0.2 mg F/kg 体重 /日 本報告換算）を妊娠初日から離

乳期（21 日間）まで飲水投与した後、雄の児動物（各投与群 32～34 匹）

を 90 日間投与せずに飼育する試験が行われた。その結果、全投与群で精

子形成及びステロイド合成の有意な減少による生殖障害が認められた（参

照 67）。各投与群で認められた毒性所見を表 35 に示す。  
以上の結果を基に、本報告では発生毒性の LOAEL を 4.5 ppm（0.1 mg 

F/kg 体重 /日）と推定した。  

投与群  F2 児動物  
50 ppm 
(1.1 mg F/kg 体重 /日 )
以上  

肺組織中 SOD、GSH-Px、CAT の低下及び体重の減少、TBARS
の上昇、心筋組織の病理組織学的変化  

10 ppm 
(0.2 mg F/kg 体重 /日 )
以上  

肺相対重量の減少  

投与群 胎児 

11.3 mg F/kg 体重 /日 胎児の成長に有害影響なし  

-500-



フッ素 

 

26 

 

表 35 ラット 発生毒性試験 

 

 

n. 発生毒性試験（ラット） 

Wistar 系ラット（雌、各投与群 10 匹）におけるフッ化ナトリウム（0、
1.1、2.3 mg F/kg 体重 /日 著者らによる換算）の妊娠初日から出産後 9
日までの飲水投与試験が行われた。出生児動物（雌雄、各投与群 4 匹）に

対する影響を調べた結果、2.3 mg/kg 体重 /日の投与群で学習、記憶、協調

行動、血圧に有意な影響が現われた。他に、全投与群の雄に交尾行動の有

意な減少が認められた（参照 68）。各投与群で認められた毒性所見を表 36
に示す。  
以上の結果を基に、本報告では LOAEL を 1.1 mg F/kg 体重 /日と推定し

た。  
 

表 36 ラット 発生毒性試験 

 

 

o. 発生毒性試験（ラット） 

SD 系ラット（雌、各投与群 6 匹）におけるフッ化ナトリウム（0、150 
ppm：0、3.4 mg F/kg 体重 /日 本報告換算）の妊娠前（10 週間）、妊娠

期間中及び授乳中の飲水投与試験が行われた。母動物に明らかな骨吸収が

認められたが、離乳後の児動物の骨に影響は認められなかった（参照

69,70）。投与群で認められた毒性所見を表 37 に示す。  
以上の結果を基に、本報告では発生毒性の NOAEL を 150 ppm（3.4 mg 

F/kg 体重 /日）と推定した。  
 

表 37 ラット 発生毒性試験 

 

投与群 児動物 

4.5 ppm 
(0.1 mg F/kg 体重 /日 )
以上 

精子形成及びステロイド合成の減少による生殖障害の発生 

投与群 児動物 

2.3 mg/kg 体重 /日  学習、記憶、行動協調、血圧に影響 

1.1 mg/kg 体重 /日以上  交尾行動の減少 

投与群 母動物 児動物 

150 ppm 
(3.4 mg F/kg 体重 /日 ) 

骨吸収  骨に影響なし  
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p. 発生毒性試験（ラット） 

Wistar 系ラット（雌、各投与群 10 匹）にフッ化ナトリウム（0、150 ppm：

0、3.4 mg F/kg 体重 /日 本報告換算）を授乳中の 21 日間飲水投与した後、

離乳後の雄の児動物（各投与群 6 匹）に 12 週間飲水投与する試験が行わ

れた。雄児動物に LDH 活性の有意な上昇及び SDH 活性、ATPase 活性の

有意な低下が認められた。その他、精子密度と精子生存率の有意な低下及

び異常精子数の有意な増加も認められた（参照 71）。各投与群で認められ

た毒性所見を表 38 に示す。  
以上の結果を基に、本報告では発生毒性の LOAEL を 150 ppm（3.4 mg 

F/kg 体重 /日）と推定した。  
 

表 38 ラット 発生毒性試験 

 

 
q. 発生毒性試験（ラット、ウサギ） 

CD 系ラット（雌、各投与群 26 匹）及び New Zealand White 種ウサギ

（雌、各投与群 26 匹）におけるフッ化ナトリウム（ラット：0、3.0、8.3、
12.3 mg F/kg 体重 /日、ウサギ：0、4.7、8.2、13.2 mg F/kg 体重 /日 著

者らによる換算）の妊娠期間中（ラット：妊娠 6～15 日、ウサギ：妊娠 6
～19 日）の飲水投与試験が行われた。ラット、ウサギともに高用量投与群

で母動物の体重増加抑制が認められた。なお、全投与群で胎児の成長に対

する影響は認められなかった（参照 72）。各投与群で認められた毒性所見

を表 39、40 に示す。  
著者らはこの試験における母動物への毒性に対する NOAEL をラットで

は 8.3 mg F/kg 体重 /日とし、ウサギでは 8.2 mg F/kg 体重 /日としている。

また、発生毒性の NOAEL をラットでは 12.3 mg F/kg 体重 /日とし、ウサ

ギでは 13.2 mg F/kg 体重 /日としている。  
 

表 39 ラット 発生毒性試験 

 

表 40 ウサギ 発生毒性試験 

投与群 児動物 

150 ppm 
(3.4 mg F/kg 体重 /日 )

LDH 活性の上昇及び SDH 活性、ATPase 活性の低下、精子密度

と精子生存率の低下及び異常精子数の増加  

投与群 母動物 胎児 

12.3 mg F/kg 体重 /日  体重増加抑制  影響無し 

投与群 母動物 胎児 

13.2 mg F/kg 体重 /日  体重増加抑制 影響無し 
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r. 30 日間亜急性毒性試験（ウサギ） 

Oryctolagus cuniculus ウサギ（雄、各投与群 5 匹）におけるフッ化ナ

トリウム（0、9、18 mg F/kg 体重 /日 著者らによる換算）の 30 日間飲

水投与試験が行われた。両投与群で精子数の有意な減少、精子の運動性、

受精能の有意な低下が認められた（参照 73）。投与群で認められた毒性所

見を表 41 に示す。  
以上の結果を基に、本報告では LOAEL を 9 mg F/kg 体重 /日と推定した。 

 

表 41 ウサギ 30 日間亜急性毒性試験 

 

⑦ 遺伝毒性試験 

a. in vitro 試験 

一般的にフッ化物はサルモネラ菌（Salmonella typhimurium）などの

原核生物には変異原性を示さない。哺乳類培養細胞を用いた in vitro 試験

では、フッ化物は細胞毒性を示す濃度（≥10 ppm）でのみ染色体異常を介

した遺伝子損傷を引き起こしたが、その機序はフッ化物と DNA の直接的

な相互作用ではなく、むしろ DNA 合成や DNA 修復に関与するタンパク

質の合成に及ぼす影響に起因していた（参照 6）。この遺伝的影響は、おそ

らく実際のヒトの曝露については、限定的な意味しか持たないであろうと

されている（参照 13）。  
シリアンハムスター胚細胞をフッ化ナトリウムに曝露した試験で、用量

依存的かつ時間依存的な染色体異常、姉妹染色分体交換、不定期 DNA 交

換の発生頻度の増加が認められた（参照 74）。  
ヒト胎児の L-02 系肝細胞をフッ化ナトリウムに曝露した試験で、用量

依存的な DNA 損傷が認められた（参照 75）。  
マウス骨髄細胞をフッ化ナトリウムに曝露した試験で、姉妹染色体分体

交換の有意な増加が認められた（参照 16）。  
CHO 細胞、マウスリンパ腫細胞、ヒト繊維芽細胞によるフッ化ナトリ

ウム曝露試験で、DNA 損傷はみられなかった。コメット試験では細胞死

による DNA 損傷が多かったため、著者らは細胞生存率の測定が必要不可

欠であるとコメントしている（参照 76,77）。 in vitro 遺伝毒性試験につい

てまとめた結果を表 42 に示す。  

投与群 雄 

9 mg F/kg 体重 /日以上  精子数の減少、精子の運動性、受精能の低下 
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表42 フッ素のin vitro遺伝毒性試験結果 

試験結果 試験の種類 

（名称） 

対象 

代謝活性
有 

代謝活性
無 

著者名、発行年 

原核生物  
遺伝子突然変異  S.typhmurium －  －  Janssenn et al. 1988, 

NIH NTP 1990, IARC 
1987, EHC 2002 （ 参 照

4,6,7,13）  
真核生物  
姉 妹 染 色 分 体 交

換  
CHO 細胞  + + NTP 1990（参照 7）  

染色体異常  CHO 細胞  －  + NTP 1990（参照 7）  
染色体異常  シリアンハムス

ター胚細胞  
No data + Tsutsui et al. 1984（参照

74）  
姉 妹 染 色 分 体 交

換  
シリアンハムス

ター胚細胞  
No data + Tsutsui et al. 1984（参照

74）  
不定期 DNA 合成  シリアンハムス

ター胚細胞  
No data + Tsutsui et al. 1984（参照

74）  
遺伝子突然変異  マウスリンパ細

胞  
+ + NTP 1990（参照 7）  

DNA 損傷試験  
（ コ メ ッ ト ア ッ

セイ）  

L-02 系肝細胞  
+ 

Wang et al 2004 
（参照 75）  

DNA 損傷試験  
（ コ メ ッ ト ア ッ

セイ）  

CHO 細胞  
－  

Ribeiro DA et al 2004 
(参照 76) 

DNA 損傷試験  
（ コ メ ッ ト ア ッ

セイ）  

マウスリンパ腫

細胞、ヒト繊維

芽細胞  
－  

Ribeiro DA et al 2006 
(参照 77) 
 

姉 妹 染 色 分 体 交

換（SCE）  
マウス骨髄細胞  

+ 
Velazquez-Guadarrama 
N et al 2005(参照 16) 

CHO 細胞 : チャイニーズハムスター卵巣細胞  
＋ : 陽性、－ : 陰性  

 
b. in vivo 試験 

ヒトの長期飲水曝露による末梢リンパ球の姉妹染色分体交換試験で、有

意な変化は認められなかった（参照 78）。  
雌雄（雌：雄=3：1）Wistar 系ラットによる、高濃度（45 mg F/L）フ

ッ化ナトリウムの長期間（20 ヶ月）飲水投与試験で、甲状腺細胞 DNA の

-504-



フッ素 

 

30 

有意な損傷が認められた（参照 79）。  
雄の Wistar 系ラットに 10、20、40、60、80、100 mg F/kg のフッ化ナ

トリウムを単回経口投与した試験において、2 時間後の全投与群で血液細

胞、肝臓細胞、腎臓細胞、甲状腺細胞及び膀胱細胞の DNA 損傷は認めら

れなかった（参照 80）。  
雌の Wistar 系ラットに 7、100 ppm のフッ化ナトリウムを 6 週間飲水投

与した試験で、末梢リンパ球細胞、口腔粘膜細胞、脳細胞の DNA 損傷は

認められなかった（参照 81）。 in vivo 遺伝毒性試験データを表 43 にまと

めて示す。  
 

表 43 フッ素の in vivo 遺伝毒性試験結果 

試験の種類 

（名称） 

対象 試験

結果

著者名、発行年 

姉妹染色分体交換  ヒト末梢リンパ球細胞（経口

曝露）  
－  Li Y et al 1995 

(参照 78) 
DNA 損傷  
（コメットアッセイ）  

ラット甲状腺細胞  ＋  Ge Y et al 2005 
(参照 79) 

DNA 損傷試験  
（コメットアッセイ）  

ラット血液、肝細胞、腎細胞、

甲状腺細胞、膀胱細胞  
－  Leite Ade L et al 

2007(参照 80) 
DNA 鎖切断試験  
（コメットアッセイ）  

ラット末梢リンパ球細胞、口

腔粘膜細胞、脳細胞  
－  Ribeiro DA et al 

2004(参照 81) 
＋ : 陽性、－ : 陰性   

 

 

（3）ヒトへの影響 

動物及びヒトにとって、フッ素は必須元素と推察されている。しかし、ヒ

トの場合には、まだ必須元素としては明確にされておらず、最低栄養必要量

を示すデータも得られていない。一方、フッ化物の経口投与により急性中毒

症状を引き起こすには、少なくとも 1 mg F/kg 以上の投与量が必要である（参

照 13）。  
 
フッ化物は低濃度で、特に子どもの虫歯予防に利することが知られている。

この保護効果はフッ化物のエナメル質表面での反応物生成と関係があり、飲

料水中フッ化物濃度が約 2 mg F/L までは濃度の増加に伴い保護効果が上昇

する。この保護効果を発揮させるのに必要な飲料水中フッ化物の最低濃度は

約 0.5 mg F/L である。一方、飲料水を介したフッ化物の長期摂取によって

起こり得る有害影響に関して、多くの疫学研究が行われており、これらの研

究は、フッ化物が主として骨格組織（骨及び歯）に影響を及ぼすことをはっ

きりと立証している。  
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フッ化物は歯のエナメル質に有害影響を及ぼすこともあり、飲料水中濃度

0.9～1.2 ppm では軽度の歯牙フッ素症（斑状歯）を引き起こす可能性があ

る（有病率：12～33％）（参照 82）。このことは、その後のさまざまな研究

で確認された。中国で行われた大規模な調査（参照 83）では、フッ化物を 1 
mg F/L 含有する飲料水の場合、調査対象集団の 46％で歯牙フッ素症が検出

された。これらの研究では、食物からの摂取は明らかではなかった。一般に、

飲料水中フッ化物濃度が 1.5～2 ppm 以下の温帯地域では歯牙フッ素症は起

こらない。より温暖な地域では、水の消費量が多いため、飲料水中フッ化物

濃度がそれ以下でも歯牙フッ素症が起こる可能性がある（参照 5,9,84）。飲

料水以外の経路（たとえば、空気、食物）からのフッ化物摂取が多い地域で

は、飲料水中の濃度が 1.5 ppm 以下でも歯牙フッ素症が発現するであろうと

されている（参照 84）。  
 
飲料水中フッ素濃度と歯牙フッ素症の発生に関する 88 報の疫学文献を解

析し、得られた回帰モデルより、飲料水中フッ素濃度が 1.0 ppm のときの斑

状歯の罹患率は 48％、そのうち外見上問題となる歯牙フッ素症の罹患率は

12.5％と推定している。また、フッ素濃度が 0.4 ppm から 1.0 ppm に上昇

すると 6 人に一人が歯牙フッ素症を発生し、このうちの 1/4 が外見上の問題

を生じると推定している（参照 85）。  
 
フッ化物摂取量の増加は骨格組織にも、より重大な影響を及ぼす可能性が

ある。飲料水中に 3～6 ppm のフッ化物が含まれていると、骨フッ素症（骨

格の有害な変化）が観察される。一般に、重度の骨フッ素症は飲料水中のフ

ッ化物濃度が 10 ppm 以上のときに発現する（参照 5）。米国 EPA は、濃度

が 4 ppm ならば重度の骨フッ素症にはならないと考えている（参照 8）。  
IPCS/EHC（Environmental Health Criteria）（参照 6）は、曝露と骨へ

の有害影響との関連について検討し、以下のように結論づけた。『骨フッ素

症または骨折のリスクに関するいくつかの調査では、フッ化物摂取濃度との

用量 -反応関係の定量的推定も行われている。中国及びインドで行われた研

究は、飲料水中フッ化物濃度が 1.4 ppm 以上では骨フッ素症の有病率が高ま

ることを報告している（参照 86,87）。しかし、それらの研究では、（a）診

断基準が必ずしも具体的に記されておらず、自己申告の症状に基づいて診断

されている；（b）摂取源として飲料水だけが考慮されている、という 2 つの

問題点がある。少なくとも中国及びインドのいくつかの地域では、食物摂取

の寄与が飲水の寄与を大幅に上回る可能性があると推測している研究（参照

88,89）があるため、後者の問題点は重要であろう。したがって、飲料水中

フッ化物濃度が 1.4 ppm を上回る地域の高い有病率が他の摂取源に起因す

るという可能性も排除できない。これらの研究では、総摂取量が 14 mg F/
日以上の場合には骨のフッ素含有量の明らかな過剰が認められるが、摂取量

が 3～14 mg F/日の範囲では骨フッ素症罹患率が著しく不確かであるため、
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さまざまな摂取源に由来するフッ化物の総摂取量と骨フッ素症のリスクと

の間の定量的な関係を推定することはできない。骨折に関する研究も、（a）
フッ化物の摂取範囲を判断できる研究は（参照 90,91）限定されており、（b）
結果は一貫性がなく、男女ともに明確な傾向がない、（c）フッ化物の総摂取

量が推定されていない、という 3 つの理由のために、解釈が困難である。た

だし、さまざまな摂取源を解析し、総摂取量の推定値を明らかにした中国の

研究（参照 91）が唯一見られる。この研究では、フッ化物濃度が 1.45 ppm
以上の飲料水を摂取した場合に骨折全体のリスクが高まる傾向が示唆され

たが、最高摂取濃度（飲料水中フッ化物濃度  > 4.32 ppm（総摂取量 14.13 mg 
F/日））でのみ相対リスクが統計学的に有意だった（相対リスク=1.47、
p=0.01）。飲料水中フッ化物濃度が 1.45～2.19 ppm の範囲（総摂取量 6.54 mg 
F/日）では、骨折全体の相対リスクは 1.17 であり、股関節部骨折の相対リ

スクは 2.13 であった（どちらも統計学的な有意差なし）。まとめると、主に

中国での研究に基づく推定値（参照 91）は次の 2 つのことを示している。

すなわち、（a）総摂取量 14 mg F/日では、骨格への有害影響の過剰リスク

が明らかになる、（b）フッ化物の総摂取量が約 6 mg F/日の場合、骨格への

影響のリスクが高まることを示唆する証拠がある。』  
 
飲料水に含まれるフッ化物と集団内のがん発生頻度の関係についての、い

くつかの疫学研究がある。IARC は 1982 年と 1987 年にこれらの研究を評価

し、ヒトの発がんの証拠としては不十分であると判断した（参照 3,4）。また、

McDonagh らは 25 の文献データベースの検索等から得られた 26 の疫学研

究について検討し、発がん影響と水中フッ素濃度との間に一貫性のある関連

性は認められなかったと報告している（参照 85）。なお、IPCS/EHC（参照

6）は、最新の疫学的データ及び実験動物データを解析し、総じて実験動物

における発がん性の証拠は決定的なものではなく、証拠の重みからはフッ化

物がヒトにがんを発生させるとは言えないとしている。しかし、ほとんどの

疫学研究では骨肉腫についての評価を行っておらず、骨肉腫に関するデータ

は相対的に限定されているとしている。  
 
飲料水中フッ化物が妊娠に及ぼす有害影響に関する疫学研究がいくつか

あり、それらの結果からダウン症候群または先天性奇形の発生頻度とフッ化

物入り飲料水摂取との間に明白な関係はないことが示唆されている（参照

5,6,9,13）。英国厚生省の委託で実施されたダウン症と飲料水中フッ素濃度の

関係に関する疫学研究のレビューでも同様の結論が示されている（参照 92）。 
 
Ortiz-Perez らは、メキシコでフッ素（3.0 ppm）を含む飲料水に曝露して

いる 160 人の男性について、フッ素摂取と性ホルモンレベルに関する疫学研

究を実施した。被験者は飲料水のみを介してフッ素に曝露した低曝露群 27
人と、飲料水曝露に加えてフッ素に 1 年以上職業曝露した高曝露群 133 人に
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分類された。尿中のフッ素濃度等から推定された曝露量は、高曝露群で 3.4
～27.4 mg F/日、低曝露群で 2～13 mg F/日と推定された。高曝露群では低

曝 露 群 に 比 較 し て 血 清 中 の 卵 胞 刺 激 ホ ル モ ン （ Follicle stimulating 
hormone、  FSH）が有意に高く、インヒビン B、遊離テストステロン、プ

ロラクチンは有意に低かった。また、インヒビンに対する FSH の作用が低

曝露群と比較して有意に低かった。一方、精子の指標（精子濃度、精子運動

性、形態）にはいずれの曝露群でも異常は認められなかった。著者らは、3
～27 mg F/日でのフッ素曝露は生殖系に臨床的とまではいかない影響を与

えるとしている（参照 93）。  
 
特定の形態の腎機能障害を持つ人は、平均的な健常人に比べてフッ化物の

影響に対する安全域が小さいことが知られている。しかし、この問題に関し

て入手可能なデータは非常に限られているため、そのような人のフッ化物中

毒に対する感受性を定量的に評価することはできない（参照 9,13）。  
 
Hodge らによる子供（12～14 歳、5,800 人）の疫学研究では、飲料水中フ

ッ化物濃度 2～10 ppm で斑状歯出現に線形の用量依存性があり、0.1～1.0 
ppm では影響がなかった（参照 94）。この試験に基づいて、EPA/IRIS（参

照 10）では NOAEL を 1.0 ppm とし、LOAEL を 2.0 ppm としている。子

供の体重 20 kg、1 日の飲水量 1 L とし、食物からのフッ化物摂取を 0.01 
mg/kg 体重 /日（参照 8）にすると、総摂取量は約 0.06 mg/kg 体重 /日になる。 

 
異なるフッ化物濃度の飲料水を摂取する二つの地域の 512 人の子供（8～

13 歳）を対象に二重盲検法で IQ（知能指数）テストが行われた。高濃度地

域（Wamiao）の飲料水のフッ化物平均濃度は約 2.47 ppm で、低濃度地域

（Xinhuai）の飲料水のフッ化物平均濃度は約 0.36 ppm であった。テスト対

象は石炭の煙気、工業汚染、だん茶の摂取など他の有意なフッ化物源に曝露

されておらず、飲料水が唯一のフッ化物曝露源であった。Wamiao 地域の子

供の尿中フッ化物濃度は約 3.47 ppm で、Xinhuai 地域では約 1.11 ppm で

あった。IQ テストの結果、Wamiao 地域（高曝露地域）の子供の IQ（92.2 ± 
13.00）は Xinhuai 地域（低曝露地域）の子供の IQ（100.41 ± 13.21）と比

べて有意に低かった（参照 95）。  
 
 
２．国際機関等の評価 

（１）International Agency for Research on Cancer（IARC）（参照 4） 

1987 年の評価では、IARC は無機のフッ化物（飲料水添加用）を、ヒト

発がん性物質に分類できないグループ 3（The agent is not classifiable as 
to its carcinogenicity to humans）に分類している。  
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（２）Joint Expert Committee on Food Additives（JECFA） 

評価書なし。  
 

（３）WHO 飲料水水質ガイドライン 第 3 版（参照 10） 

WHO が飲料水質ガイドライン第 1 版勧告値として 1984 年に定め 2、1993
年の第 2 版勧告値として再確認した 1.5 mg/L というガイドライン値を改

訂する必要があることを示唆する証拠は存在しない。この値を超える濃度

は、歯牙フッ素症のリスクを高め、濃度がさらに高くなると骨フッ素症を

引き起こす。この値は、水道水へのフッ素添加の推奨値（通常は 0.5～1.0 
mg/L）（参照 96）よりも高い。  
フッ化物の国内基準または地域ガイドラインを決定したり、フッ化物へ

の曝露によって考えられる健康影響を評価したりするときには、当該集団

による水の摂取だけでなく、他の曝露源（たとえば、食物や空気）に由来

するフッ化物の摂取も考慮することが不可欠である。摂取量が 6 mg/日に

接近、あるいは超えそうな場合には、基準または地域ガイドラインを 1.5 
mg/L よりも低い濃度に設定するのが適切であろう。飲料水中に含まれる

天然フッ化物の濃度が高い地域では、状況によっては、利用可能な処理技

術を用いてもガイドライン値を達成することが難しいかもしれない。 

 

（４）米国環境保護庁（US EPA） 

Integrated Risk Information System （IRIS）（参照 10） 

EPA/IRIS では、化学物質の評価を、TDI に相当する経口リファレンス

ドース（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、

もう一方で、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も提供している。  
 
 
① 経口 RfD（US EPA/IRIS） 

臨界影響  用量（A）  不確実

係数

（UF）

修正係

数（MF） 
参照用量

（RfD）  

歯牙フッ素症（斑状歯）、

美容上の影響（C）  
子供の疫学研究による  
（参照 94:参照 97 に引

用）  

NOAEL:  1 ppm 
（換算値 : 0.06 mg/kg 体

重 /日）  
 
LOAEL:  2 ppm 

1（B）  
 

1 6×10-2 
mg/kg 体

重 /日  

                                                  
2 第 1 版 第 2 巻の記述では『フッ化物濃度が 1.5～2.0 mg/L になると、好ましくない

斑状歯が起こる場合がある（National Research Council 1977）』とあり、引用され
ている National Research Council（1977）のレビューには 1.5 mg/L の値そのもの
の記載はないため、様々な研究結果全体を総括して WHO が判断した値と考えられる。 
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（A） Hodge（参照 94）による子供（12～14 歳）の疫学研究。飲料水中フッ化物濃度 2～10 ppm

で斑状歯発現に線形の用量依存性があり、0.1～1.0 ppm で影響なし。子供の体重 20 kg、1 日の

飲水量 1 L、食物からのフッ化物摂取を 0.01 mg/kg 体重 /日（参照 8）とし、総摂取量が約 0.06 

mg/kg 体重 /日。  

 
（B）  長期間曝露でのヒトの感受性集団（子供など）における影響であるため、不確実係数は 1

とした。  

 
（C）  追加研究／コメント  

歯牙フッ素症（斑状歯）は、歯が石灰化する年齢（前歯は 8 歳ぐらいまで）にフッ化物に過

剰に曝露されることで起こる。歯牙フッ素症は、軽度の場合は歯の 50％が白濁し、重度の場合

は歯が茶色～黒色に着色し穴が開く（参照 8）。外見を損なう歯牙フッ素症（中等度から重度）

が毒性または有害健康影響であるかどうかについてはかなりの議論がある。EPA は、このよう

な歯牙フッ素症は毒性または有害健康影響ではなく、美容上の影響であるとした（参照 8）。歯

牙フッ素症と飲料水のフッ化物濃度の関係についての疫学研究は米国で多く実施された（参照

8）。これらに基づくと、美容上問題となる歯牙フッ素症の NOAEL は、飲料水中のフッ化物濃

度として約 1.0 ppm である。子供の体重を 20 kg、1 日の飲水量を 1.0 L とし、食物からのフッ

化物の摂取量を 0.01 mg/kg 体重 /日（参照 8）とすると、飲料水中フッ化物 1 ppm の NOAEL

は、0.06 mg/kg 体重 /日と一致する。データが高感受性集団（子供）でのみ得られているため、

不確実性係数は 1 が適切である。骨フッ素症になるには、1 人あたり 20 mg/日以上で 20 年間の

フッ化物摂取、すなわち 0.28 mg/kg 体重 /日が必要であるとされてきた（参照 9）。ヒトの骨フ

ッ素症の NOEL は未知であるが、フッ化物曝露の安全濃度の決定は可能である。  

米国では飲料水中のフッ化物濃度が 4 ppm（1 日 2 L 飲水）で骨フッ素症が起きたケースはな

い（参照 8）。体重 70 kg の大人が 0.01 mg/日のフッ化物を食物から摂取し、8 mg/日のフッ化

物を飲料水から摂取（フッ化物濃度 4 ppm、1 日 2 L 飲水）するならば、全体で 0.12 mg/kg 体

重 /日の摂取量となる。従って、フッ化物 0.12 mg/kg 体重 /日の量は、大人より厳しいエンドポ

イントにおける安全曝露濃度である。  

 

② 発がん性 

評価なし  
 

（５）我が国における水質基準の見直しの際の評価 

フッ素は、必須元素と考えられているが、必ずしも明確な根拠は示され

ていなく、最小栄養学的必須摂取量も設定されていない。一方経口摂取に

よる急性毒性の発現には 1 mg/kg/日の摂取が必要であるとされている

（Janssenら1988）。   
数多くの疫学研究からは、飲料水濃度2 mg/L以上で虫歯の予防効果が特

に子供において増強されることが報告されており、この作用は少なくとも

約0.5 mg/L以上の濃度が必要であるとされている。しかし、0.9～1.2 mg/L
の範囲の飲料水中フッ素濃度は、軽度の斑状歯を12から46％のヒトに発生
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させることも報告されている。より高濃度の飲料水濃度では、骨へのフッ

素沈着が認められ、骨の内部構造変化も引き起こすことが報告されている。

最近のいくつかの研究からは1.4 mg/L以上で骨へのフッ素沈着の発生頻

度や骨折リスクが増加するとされているが、診断基準の曖昧さや飲料水以

外、主に食物からのフッ素の摂取量の扱い方などについて、不確実性が残

っているとしている。総合的には14 mg/日以上の総フッ素摂取量では明ら

かな骨への有害影響をあり、約6 mg/日以上の総フッ素摂取量では有害影

響のリスクを増加させることを示唆する知見が認められると結論してい

る（IPCS、2002）。   
発がん性に関しては、動物実験において決定的な発がん性を示すデータ

はなく（IPCS、2002）、IARCにおいてもヒトへの発がん性に関し有効な

知見は見当たらないとしている（IARC1987）。また、いくつかの催奇形

性に関する疫学調査では、ダウン症候群やその他の先天異常とフッ素の摂

取に関していかなる関連性も見出されていない（IPCS、2002）。  
 
 
３．曝露状況 

平成19年度水道統計（参照98）におけるフッ素の水道水での検出状況（表

44）は、原水において、最高検出値は、水道法水質基準値（0.8 mg/L）の100％
を超えた地点が8箇所、検出値が基準値の20％超過～100％以下の地点が合

計397箇所にみられ、それ以外は10％超過～20％以下の地点が1,160箇所、

10％以下の地点が3,765箇所あった。  
一方、浄水においては、最高検出値が水質基準値の 100％を超えた地点が

1 箇所、検出値が基準値の 20％超過～100％以下の地点が合計 328 箇所にみ

られ、それ以外に、10％超過～20％以下の地点が 1233 箇所、10％以下の地

点が 3,997 箇所あった。  
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表 44 水道水（原水・浄水）での検出状況（参照 98） 

 
 
 
 
 

基準値に対する度数分布表

浄水

／ 水源種別 測定

原水 地点数

の別

～0.08
(mg/L)

～0.16
(mg/L)

～0.24
(mg/L)

～0.32
(mg/L)

～0.40
(mg/L)

～0.48
(mg/L)

～0.56
(mg/L)

～0.64
(mg/L)

～0.72
(mg/L)

～0.80
(mg/L)

0.81～
(mg/L)

全体 5,330 3,765 1160 214 91 36 26 13 5 6 6 8
表流水 1,029 750 230 20 13 5 4 2 1 2 0 2

原水ダム湖沼 306 201 79 10 8 2 5 0 0 0 0 1
地下水 3,203 2,204 705 166 60 26 14 11 4 4 6 3
その他 792 610 146 18 10 3 3 0 0 0 0 2
全体 5,559 3,997 1233 178 82 33 21 8 2 2 2 1
表流水 964 768 163 11 13 3 3 2 0 0 1 0

浄水ダム湖沼 284 209 59 5 4 5 2 0 0 0 0 0
地下水 3,084 2,136 711 133 55 24 14 5 2 2 1 1
その他 1,227 884 300 29 10 1 2 1 0 0 0 0

（平成19年度調査結果）

80％ 超
過 90％
以下

90％超

過100％
以下

100％超

過

40％ 超
過 50％
以下

50％ 超
過 60％

以下

60％ 超
過 70％
以下

70％ 超
過 80％
以下

10％以
下

10％ 超
過 20％
以下

20％ 超
過 30％
以下

30％ 超
過 40％
以下
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Ⅲ. 調査結果のまとめ 

フッ素は必須元素と考えられているが、必ずしも明確な根拠は示されてお

らず、一日最小必要量も設定されていない。飲料水中の低濃度のフッ素には

虫歯の予防効果があることが知られているが、歯のエナメル質に有害影響を

与え、斑状歯を発生させることがある。また骨フッ素症や骨折への影響も報

告されている。実験動物では、フッ素の生殖発生毒性や神経系への影響も示

されており、このような健康影響に関する疫学研究も行われている。  
フッ素は原核生物に対する突然変異試験では陰性の結果を示すが、哺乳類

細胞を用いた染色体異常試験では陽性の結果が得られている。一方、in vivo
の DNA 損傷試験はほとんど陰性であり、現時点で遺伝毒性について明確な

結論を出すことはできない。飲料水中のフッ化物の発がん性に関する疫学研

究が行われているが、証拠は不十分であり、実験動物における発がん性の証

拠も明らかではない。IARC は無機フッ化物のヒトに対する発がん性につい

て、分類できない（グループ 3）としている。  
以上のことから、フッ素については耐容一日摂取量（TDI）を試算するこ

とが適切であると判断される。  
一般人の低濃度フッ素への経口曝露による健康影響については、歯への影

響、骨への影響、生殖発生影響、神経系への影響について調べられている。

このうち、発生影響については、飲料水中のフッ素と先天性奇形に明白な関

係がないことが示唆されている。生殖系への影響については、フッ素（3.0 
ppm）を含む飲料水を飲用している 160 人の男性を、さらにフッ素の職業曝

露を受ける高曝露群（3.4～27.4 mg/日）とそれ以外の曝露を受けない低曝

露群（2～13 mg/日）にわけて比較したところ、高曝露群では低曝露群に比

較して、血清中の FSH レベルが有意に高く、プロラクチン及びテストステ

ロンレベルが有意に低かった。このことから、3～27 mg/日（体重を 50 kg
とみなすと 0.06～0.54 mg/kg 体重 /日）のフッ素曝露は臨床的とまではいか

ない影響を示すことが示唆されている。神経系への影響については、8～13
歳の 512 人の子供を対象にして行われた中国の研究で、飲料水中のフッ化物

平均濃度が約 2.47 ppm の高濃度地域の子供はフッ化物平均濃度が約 0.36 
ppm の低濃度地域の子供に比較して IQ が有意に低かったと報告されている。

しかし、単発の論文であり詳細は不明である。骨への影響については、中国

における疫学研究に基づき、フッ素の総摂取量が 14 mg/日以上（体重を 50 kg
とみなすと 0.28 mg /kg 体重 /日）の場合、骨格への有害影響の過剰リスクが

明白であり、フッ素の総摂取量が 6 mg/日（体重を 50 kg とみなすと 0.12 
mg/kg 体重 /日）の場合、骨格への影響のリスクが高まることが示唆される

とされている。歯への影響については多くの研究が行われている。中国で行

われた大規模な調査では、フッ化物を 1 mg/L 含有する飲料水の場合、調査

対象集団の 46％で斑状歯が検出された。しかし、これらの研究では、食物

からの摂取は明らかではなかった。一般に、飲料水中フッ化物濃度が 1.5～2 
ppm 以下の温帯地域では斑状歯は起こらないとされている。米国での 12～
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14 歳の子供 5,800 人を対象とした疫学調査では、飲料水中フッ化物濃度 2
～10 ppm で斑状歯出現に線形の用量依存性があり、0.1～1.0 ppm では影響

がなかった。この調査に基づいて、NOAEL を 1.0 ppm とし、子供の体重

20 kg、1 日の飲水量 1 L とすると飲料水からの 1 日の体重 1 kg あたりのフ

ッ素摂取量は、0.05 mg/kg 体重 /日となる。食物からのフッ素摂取を 0.01 
mg/kg 体重 /日とすると、フッ素の総摂取量は 0.06 mg/kg 体重 /日になる。こ

の値は感受性の高い集団を対象としたものであり、不確実係数を適用するこ

となく、この値を耐容一日摂取量とみなすことができると考えられる。  
 以上を踏まえ、フッ素の耐容一日摂取量（TDI）を 0.06 mg/kg 体重 /日と

試算した。  
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表 45 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  NOAEL 
（mg 

F/kg 体
重 /日）  

LOAEL
（mg 

F/kg 体
重 /日）

亜  
①   

マウス  
Swiss 系  
雄  
5 匹 /群  

8 週間  
飲水投与  

δ-ALAD 及び GSH レベルの
低下、  ROS レベルの上昇、
肝臓及び腎臓中 SOD 活性の
低下、TBARS レベルの上昇
（2.25）  

 2.25 

②   マウス  
B6C3F1 系  
雌雄  
8～12 匹 /群  

6 ヶ月間  
飲水投与  

大腿骨と脛骨で類骨の増加
（雄： 3.4-、雌： 6.8-）歯牙
フッ素症（6.8-）  
体重増加抑制（13.5-）  
腎臓、肝臓、精巣、心筋から
病 理 組 織 学 的 変 化 が 確 認
（雄：20.3-、雌：40.5）  

0.7 3.4 

③  ラット  
Wistar 系  
雌  
8 匹 /群  

30 日間  
飲水投与  

子 宮 内 膜 の ア ポ ト ー シ ス
（2.3）  

 2.3 

④  ラット  
F344 系  
雌雄  
10 匹 /群  

6 ヶ月間  
飲水投与  

腺胃の炎症（ 0.7）腺胃で増
殖（ 2.3）体重増加抑制、腺
胃での炎症、浸潤、増殖、ネ
クローシス（6.8）  

0.2 0.7 

⑤  ウサギ  
アルビノ  
雌  
10 匹 /群  

6 ヶ月間  
経口投与  

赤血球細胞膜の ATPase（ナ
トリウム及びカリウム）活性
が 17％減少、ATPase（マグ
ネシウム）活性が 37％増加、
血清中酸性ホスファターゼ
及びアルカリホスファター
ゼの活性がそれぞれ 27％と
34％低下（雌、4.5）  

 4.5 

⑥  
 
 

イヌ  
ビーグル  
雌  
2 匹 /群  

6 ヶ月間  
飲水投与  

脊 柱 の 骨 梁 の 再 形 成 異 常
（0.32）  

 0.32 

⑦  ブタ  
ラ ン ド レ ー
ス  
雌  
8 匹 /群  

6 ヶ月間  
経口投与  

脊柱の骨皮質及び骨梁の再
形成異常（2）  

 2 

慢  
⑧  

マウス  
B6C3F1 系  
雌雄  
70～100 匹 /
群  

2 年間  
飲水投与  

歯牙奇形（雄：4.9-、雌：5.7-） 雄：1.7 
雌：1.9 

雄：4.9
雌：5.7

⑨  ラット  
雑種  
雌雄  
5 匹 /群  

250 日間  
飲水投与  

骨の石灰化の抑制（1.1-）   1.1 
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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  NOAEL 
（mg 

F/kg 体
重 /日）  

LOAEL
（mg 

F/kg 体
重 /日）

⑩  ラット  
SD 系  
雄  
64 ～ 66 匹 /
群  

18 ヶ月間  
飲水投与  

大腿骨の強度の低下（0.1-）  0.1 

⑪  ラット  
F344/N 系  
雌雄  
70～100 匹 /
群  

2 年間  
飲水投与  

用量依存的な骨肉腫の発生
（雄、2.5-）  

0.8 2.5 

⑫  ラット  
SD 系  
雌雄  
70 匹 /群  

99 週間  
混餌投与  

エナメル芽細胞の形成異常、
切歯の破断及び奇形、エナメ
ル質の形成不全、骨膜下の過
角化（1.8-）  

 1.8 

⑬  ウサギ  
アルビノ  
雌  
5 匹 /群  

12 ヶ月間  
経口投与  

血中の赤血球、白血球、リン
パ球、血小板、単球、好中球、
好塩基球の数、ヘモグロビン
値の減少（4.5）  

 4.5 

⑭  ウサギ  
アルビノ  
雌  
3～5 匹 /群  

16～26 ヶ月間
経口投与  

海綿骨中デルマタン硫酸濃
度の有意な増加、大動脈の石
灰化、十二指腸と腎糸球体の
形態変化、皮膚のコラーゲン
代謝異常、赤血球の形態異
常、血漿中のコルチゾール及
びコルチコステロンレベル
の異常、血清中のシアル酸及
びグリコサミノグリカンレ
ベルの異常、腱及び皮質骨由
来のコラーゲン中のヒドロ
キシプロリン量の異常（4.5）

 4.5 

神  
⑮  

マウス  
Swiss 系  
雌  
5 匹 /群  

30 日間  
飲水投与  

脳中海馬 CA3 亜区域、CA4
亜区域及び歯状回の神経細
胞体の退化（2.0-）  
脳中海馬 CA2 亜区の神経細
胞体の退化（4.0-）  

 2.0 

⑯  ラット  
Wistar 系  
雄  
7 匹 /群  

6 ヶ月間  
飲水投与  

肺相対重量の減少（0.2-）  
肺組織中 SOD、 GSH-Px、
CAT の低下及び体重の減少、
TBARS の向上、心筋組織の
組織病理的変化（1.1-）  

 0.2 

⑰  ラット  
Wistar 系  
雄  
15 ～ 18 匹 /
群  

30 日間  
飲水投与  

馴化障害、軽症の歯牙フッ素
症（1.1-）  
能動的回避試験の回避反応
数の減少（2.3）  

 1.1 

⑱  ラット  
Wistar 系  
児動物  
9～15 匹 /群  

⒑週間  
飲水投与  

僅かな脳組織の変化（0.7）  
海馬状隆起、扁桃核、運動皮
質及び小脳で有意な神経変
性（2.3）  

 0.7 
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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  NOAEL 
（mg 

F/kg 体
重 /日）  

LOAEL
（mg 

F/kg 体
重 /日）

⑲  ラット  
SD 系  
10 匹 /群  
雄  

15 週間  
飲水投与  

肢 を 離 す 閾 値 （ paw 
withdrawal threshold）の減
少（1.7-）  

 1.7 

⑳  ラット  
Wistar 系  
雌雄  
16 匹 /群  

7 ヶ月間  
飲水投与  

脳の nAChR の α7 サブユニ
ットの減少（0.7）  
脳の nAChR の α4 サブユニ
ットの減少（2.3）  

 0.7 

免  
21 
 

マウス  
C57BL/6N
系  
雌  
10 匹 /群  

10 週間  
強制経口投与  

T 細胞の有糸分裂の増加、B
細胞活性の低下（13.5）  

9.0 13.5 

22 ラット  
5 匹 /群  

2∼3 週間  
強制経口投与  

パイエル板と腸間膜リンパ
節のサイズの拡大と細胞充
実度の上昇、OVA 類似の腸管
及び全身での免疫賦活活性、
MBP に対する IgG 抗体活性
の上昇（0.7）  

 0.7 

23 ラット  
Wistar 系  
雄  
8 匹 /群  

28 日間  
経口投与  

リンパ球、単球、好中球、IgG、
脾臓細胞数の減少（9.0）  

 9.0 

24 ウサギ  
アルビノ  
雌  
4 匹 /群  

9 ヶ月間  
経口投与  

リンパ細胞の増殖低下、免疫
細胞のタンパク質合成の抑
制によるウサギの抗体形成
の抑制（4.5）  

 4.5 

生  
25 

マウス  
Swiss 系  
雄  
40 匹 /群  

30 日間  
経口投与  

精 巣 の 病 理 組 織 学 的 変 化
（4.5-）  

 4.5 

26 マウス  
Swiss 系  
雄  
20 匹 /群  

30 日間  
経口投与  

精子数の減少、精子の運動
能、精子生存能力、受精能の
低下（4.5）  

 4.5 

27 マウス  
Kunming 系  
雄  
20 匹 /群  

8 週間  
経口投与  

精子の運動性、生存率、血清
及び精巣のテストステロン
の 低 下 、 精 子 異 常 の 増 加
（6.8-）  
精子数の低下、精巣細胞の
G1/G0 期の延長、S 期の短縮
（13.5-）  

3.4 6.8 

28 マウス  
Webster 系  
雌  
8 匹 /群  

三世代  
混餌投与  

生殖率、同腹児動物数及び児
動物体重に影響無し。  

6.8  
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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  NOAEL 
（mg 

F/kg 体
重 /日）  

LOAEL
（mg 

F/kg 体
重 /日）

29 ラット  
Wistar 系  
雄  
6 匹 /群  

29 日間  
強制経口投与  

精巣の相対重量の増加、前立
腺及び貯精嚢の相対重量の
減少、血清中のテストステロ
ン レ ベ ル 、 精 巣 中 の Δ
5,3-β-HSD、17β-HSD レベル
の低下、精子ペレット中のカ
タラーゼ及びペルオキシダ
ーゼ活性の減少、精巣、精巣
上体、精子ペレット中の脂質
の過酸化の上昇、精細管中の
成熟精子数の減少、精細管の
拡張（9）  

 9 

30 ラット  
Charles 
foster 系  
雄  
10 匹 /群  

30 日間  
経口投与  

精子の運動能、生存率及びミ
トコンドリア活性指数の低
下（4.5）  

 4.5 

31 ラット  
Wistar 系  
雄  
6 匹 /群  

8 週間  
飲水投与  

精子の SOD 活性、運動能の
低下、TBARS レベル有意の
上昇（2.25）  

 2.25 

32 ラット  
Wistar 系  
雄  
10 匹 /群  

6 ヶ月間  
飲水投与  

精巣、精巣上体、腹側前立腺
の重量の減少、精子の運動性
及び密度の低下、一次精母細
胞、二次精母細胞、精子細胞
数の低下（0.05）  

 0.05 

33 ラット  
CD 系  
雌雄  
48 匹 /群  

三世代  
（F0,F1,F2）  
飲水投与  

影響無し（F0、F1）  
舌骨の骨化の減少（F2：5.6）

3.9 5.6 

34 ラット  
Wistar 系  
雌雄  
9 匹 /群  

三世代  
（F0,F1,F2）
飲水投与  

脂質過酸化反応による精子、
肺及び腎臓の障害（F1、F2：
0.7）  

 0.7 

35 ラット  
Wistar 系  
雄  
7 匹 /群  

三世代  
（F0,F1,F2）  
飲水投与  

肺相対重量の減少（F2：0.2-）
肺組織中 SOD、 GSH-Px、
CAT の低下及び体重の減少、
TBARS の上昇、心筋組織の
病理組織学的変化（F2：1.1-）

 0.2 

36 ラット  
CD 系  
雌  
33 ～ 35 匹 /
群  

妊娠 0～20 日
間  
飲水投与  

胎児の成長に有害影響なし  11.3  

37 ラット  
Wistar 系  
雄  
32 ～ 34 匹 /
群  

妊娠０～21 日
間  
飲水投与  

精子形成及びステロイド合
成の減少による生殖障害の
発生（0.1-）  

 0.1 
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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  NOAEL 
（mg 

F/kg 体
重 /日）  

LOAEL
（mg 

F/kg 体
重 /日）

38 ラット  
Wistar 系  
雌雄  
雄 4 匹、雌 4
匹 /群  
 

妊娠初日～出
産後 9 日間  
飲水投与  

交尾行動の減少（雄：1.1-）
学習、記憶、行動協調、血圧
に影響（2.3）  

 1.1 

39 ラット  
SD 系  
雌  
6 匹 /群  

妊娠前 10 週
間、妊娠期間
中及び授乳中
に飲水投与  
 

骨吸収（母動物：3.4）  
児動物：骨影響無し  

児動物： 
3.4 

 

40 ラット  
Wistar 系  
雄  
6 匹 /群  

授乳 0～21 日
～離乳 12 週間
飲水投与  

LDH 活性の上昇及び SDH 活
性、ATPase 活性、精子密度
と精子生存率の低下及び異
常精子数の増加（児動物：
3.4）  

 3.4 

41 ラット  
CD 系  
雌  
26 匹 /群  
 

妊娠 6～15 日
飲水投与  

体重増加抑制（母動物：12.3） 母動物： 
8.3 
児動物： 
12.3 

母動
物：  
12.3 
 

42 ウサギ  
New 
Zealand 
White 
雌  
26 匹 /群  
 

妊娠 6～19 日
飲水投与  

体重増加抑制（母動物：13.2） 母動物： 
8.2 
児動物： 
13.2 

母動
物：  
13.2 

43 ウサギ  
Oryctolagus 
cuniculus 
雄  
5 匹 /群  

30 日間  
経口投与  

精子数の減少、精子の運動
性、受精能の低下（9-）  

 9 

ヒ  
44 

ヒト  
米国人子供  
5,800 人  

健康影響調査  斑状歯（0.1-）  0.05[E] 0.1[E] 

亜：亜急性毒性試験、慢：慢性毒性及び発がん性試験、免：免疫毒性試験、神：神経毒性試験、

生：生殖・発生毒性試験、ヒ：ヒトへの影響  
[E]：US EPA、無印：本報告  
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要  約 

 
 清涼飲料水の規格基準改正に係る化学物質として、マンガンの食品健康影

響について調査を行った。調査に供した試験成績は、急性毒性試験（ラット）、

亜急性毒性試験（マウス、ラット、アカゲザル）、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（マウス、ラット）、遺伝毒

性試験である。対象とするマンガン化合物は、硫酸マンガン、塩化マンガン、

酢酸マンガン、炭酸マンガンとする。  
 マンガンは消化管から吸収されるが、幼若動物や乳児で吸収率が高い可能

性がある。マンガンは身体のあらゆる組織に存在するが、通常、濃度が最も

高いのは肝臓、腎臓、膵臓、副腎で、最も低いのは骨と脂肪である。乳児や

幼若動物では、マンガンは脳の特定領域（線条体、視床下部、中脳、後脳）

に特異的に蓄積する。  
 マンガンは、ヒトを始めとする多くの生物にとって必須元素である。マン

ガン摂取は不足、過剰のどちらの場合も有害な健康影響を生じる可能性があ

るが、一般的なほとんどの食物にはマンガンが含有されているので、ヒトの

マンガン不足はまれにしか起こり得ない。マンガンのヒトに対する健康影響

として、高用量のマンガンを慢性的に摂取していた症例による中枢神経系へ

の影響が認められている。動物試験でも、マンガン経口投与による中枢神経

系への影響に関する知見が中心であるが、血液系、甲状腺、肝臓、腎臓への

影響に関する知見も報告されている。また、遺伝毒性は陰性と陽性が混交し

ており、発がん性についても有意な影響は報告されていない。以上のことか

ら、マンガンは発がん性を示さないと考えられ、非発がん毒性に関する耐容

一日摂取量（TDI）を試算することが適切であると判断した。  
 米国医薬研究所（IOM）による食生活調査で特定されたマンガン摂取量の

上限値 11 mg/日を成人の NOAEL とし、体重を 50 kg と仮定して体重当た

りの値に換算すると 0.22 mg/kg 体重 /日となる。さらに、食事と飲料水から

の生物学的利用率の違い、年齢層による感受性の違いについて不確実係数 3
を適用し、マンガンの TDI を 0.073 mg/kg/日と試算した。  
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Ⅰ．調査対象物質の概要  
１．用途 

水中のマンガンは、主として地質に起因するが、鉱山廃水、工場排水

などの混入が原因となることもある。また、湖沼・貯水池・河川の底層

水の溶存酸素が少なくなると底質から溶出してくることもある。  
マンガン：ステンレス、特殊鋼の脱酸及び添加剤、アルミニウム、銅な

どの非鉄金属の添加剤及び溶接棒の被覆材用が主で、化学用

は全体の 5％ 

塩化マンガン：染色工業、医薬品、塩化物合成の触媒、塗料乾燥剤等  
二酸化マンガン：乾電池、酸化剤、フェライト、マッチ原料等 

過マンガン酸カリウム：マンガン・鉄・臭気・有機物の除去剤、漂白剤

等（参照 1） 

 
２．一般名 

マンガン  
 
３．化学名 

IUPAC 
和名：マンガン  
英名：manganese 

CAS No.：7439-96-5 
 

４．元素名 

  Mn 
 
５．原子量 

  54.94 
 
６．物理化学的性状 

名称  マンガン  塩化  
マンガン

硫酸  
マンガン

炭酸  
マンガン

酢酸  
マンガン  

過マンガ

ン酸カリ

ウム  

CAS No. 7439-96-5 7773-01-5 7785-87-7 598-62-9 638-38-0 7722-64-7
分子式  Mn MnCl2 MnSO4 MnCO3 Mn(CH3CO2)2 KMnO4 
分子量  54.94 125.84 151.00 114.95 173.03 158.00 
物 理 的 性

状  
－  －   powder Brown 

crystals 
－  

沸点（℃） 1962 1190 850 
（分解）

 80 －  
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融点（℃） 1244 650 700   <240℃
（分解）

密 度

（ g/cm3 ）

（20℃）  

7.21-7.44 2.98 3.25 3.1 1.59 2.70 

水 溶 解 度

（g/L）  
分解  723

（25℃）

520（5℃）

～700
（70℃）

 soluble 63.8
（20℃）

 
 
７．現行規制等 

（１）法令の規制値等 

  水質基準値（mg/L）：0.05 
水質管理目標値（mg/L）：0.01 
環境基準値（mg/L）：なし  
要監視項目指針値（mg/L）：0.2 
その他基準：給水装置の構造及び材質の基準（mg/L）  0.005 

     労働安全衛生法；作業環境評価基準（mg/ m3）  0.2  
     食品衛生法 MW（原水）（mg/L）  2 

MW 以外の清涼飲料水（mg/L） 0.3  
 
（２）諸外国等の水質基準値又はガイドライン値 

  WHO（mg/L）：0.4（第 3 版）  
  EU（mg/L）：0.05 

US EPA（mg/L）：0.05（Secondary Standard）  
欧州大気質ガイドライン（μg/m3）（参照 2）：0.15 平均時間 1 年間   
その他基準：Codex Standard for Natural Mineral Waters（mg/L）；

0.4   
 
 

Ⅱ . 安全性に係る知見の概要  
WHO 飲料水水質ガイドライン（参照 3、4）、EPA／IRIS のリスト及び飲

料水衛生勧告（参照 5、6）を基に、毒性に関する主な科学的知見を整理し

た。また、ATSDR の毒性プロファイル  (参照 7)はドラフトであるため、一

部の記載を紹介するに留めた。  
なお、本報告書Ⅱ .１ .及び２ .においては、マンガン化合物の重量から換算

したマンガン元素としての重量を mg Mn と表記した。  
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1. 毒性に関する科学的知見 

（1）体内動態 

① 吸収 

消化管を介したマンガン吸収は通常の生理学的プロセスで制御され、マ

ンガン恒常性維持に役立っている。成人男性ボランティア7人に高繊維質

の食事を7週間摂取させた試験における5～7週目の平均マンガン吸収率は

7.7±6.3％で、測定可能な量のマンガンは体内に残留しなかった（参照8）。
マンガンを含有する乳児用調整乳を摂取した成人7人においても、平均

8.4±4.7％の吸収が観察された（参照9）。成人男女では、植物性食物から

のマンガン吸収は1.4～5.5％で、対照物質の塩化マンガン(Ⅱ)水溶液から

の吸収7.8～10.2％に比べ有意に低かった（参照10）。マンガン吸収率は

幼若動物や乳児の方が高い可能性がある（参照11）。  
食物中に繊維、シュウ酸、フィチン酸が含有されていると、マンガン吸

収は減少する傾向がある（参照12）。マンガン吸収と鉄吸収は密接な関連

があり、鉄欠乏性の食事を摂取していると、鉄とマンガン両方の吸収が増

加する（参照13、9、14）。また、マンガン吸収は食物中カルシウム濃度と

は反比例の関係にある（参照15、16、17）。タンニン等の茶の特定成分も、

マンガン吸収を減少させる可能性がある（参照18）。  
 

成人による調整乳からのマンガン吸収  
乳児用調整乳と母乳両方に含まれる成分の中に、マンガンの生物学的利

用率に影響を与えるものがあるとみられる。大豆タンパク質製の調整乳に

は高濃度のフィチン酸と植物性タンパク質が含有され、マンガンの生物学

的利用率減少に関与している可能性がある。また、鉄強化調整乳による鉄

の抑制影響に関する研究で、マンガンの生物学的利用率はさらに減少する

ようである（参照 19）。  
成人でのマンガン吸収率は母乳が 8.2％で、牛乳の 2.4％、大豆調整乳の

0.7％に比べて有意に高かった（参照 20）。乳児用調製乳中のマンガンは 2
価（Mn2+）であり、腸内ラクトフェリン受容体による吸収の調節ができな

いが、母乳中のマンガンは 3 価（Mn3+）でラクトフェリンと結合している

ため、吸収が調節される（参照 5）。母乳中のラクトフェリンや牛乳に多く

含まれるカルシウムが吸収率の差に寄与していると推測された（参照 20）。 
 

乳児でのマンガン吸収  
ヒト乳児では、マンガン排泄の主要経路である胆汁排泄系が完全には発

達していないため、マンガンの体内負荷量に影響が生じると見られる（参

照 21）。母乳と調整牛乳の両方を飲んでいる乳児では、マンガンの保持能

が高かった（参照 22）。ラットを用いた試験では、幼若動物は成熟動物よ

りも有意に多量のマンガンを腸管吸収することが示された（参照 23）。ま

た動物試験において、マンガンが血液 -脳関門を通過する速度は新生児が成
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熟動物の 4 倍であることも明らかにされている（参照 24）。動物試験の結

果をヒトに当てはめられるかは明確でないが、ヒト乳児のマンガン吸収に

関する直接的データを入手することはほとんど不可能である。ただし、成

人に比べて乳児はマンガンの過負荷に対する防御が不十分であることが

示されている。生後 6 週までの乳児では、赤血球中マンガン含有量は成人

よりも約 7～9％高かった（参照 25）。  
 

② 分布 

  マンガンは身体のあらゆる組織に存在し、ほとんどのヒト組織における

マンガン濃度は 0.1～1 μg Mn/g 湿重量の範囲にある。通常、濃度が最も

高いのは肝臓、腎臓、膵臓、副腎で、最も低いのは骨と脂肪である（参照

26、27）。乳児や幼若動物では、マンガンは脳の特定領域に特異的に蓄積

する (参照 4)。ラット（雌雄、14 日齢）の強制経口投与試験では、線条体、

視床下部、中脳、後脳に比べ小脳と大脳皮質への蓄積が最小だった（参照

28）。また、脳の各部位におけるマンガン濃度は Mn(Ⅱ )として腹腔内投与

するより Mn(Ⅲ )として腹腔内投与した方が高かった。マンガンは生殖細

胞にも存在するが、ヒトや動物に遺伝性の突然変異を生じるかどうかの予

測は困難である（参照 29）。  
 

③ 代謝 

  体内で酸化によりマンガンの価数が変化する可能性が示唆されており、

その仮説の根拠として、通常マンガンは環境からMn(Ⅱ )またはMn(Ⅳ )と
して摂取されるが、種々の酵素中ではMn(Ⅲ )として存在する可能性（参照

30、31）が挙げられている。また、動物に塩化マンガンを投与した試験に

おいて、胆汁および組織中で増加したマンガンのほとんどが電子スピン共

鳴法（ESR）ではシグナルを示さなかった（参照32、33）ため、Mn(Ⅱ )
からMn(Ⅲ )に変化したと見られる。ただし、Mn(Ⅱ )がタンパク質等の生

体分子と錯体を形成した可能性もある。  
  in vitro 試験で、ヒトセルロプラスミンが Mn(Ⅱ )を Mn(Ⅲ )へ酸化する

ことが示された。また、 in vitro 試験でマンガン酸化に伴いマンガンの結

合が α2-マクログロブリンからトランスフェリンにシフトすること、牛の

in vivo 試験で Mn(Ⅱ )- α2-マクログロブリンのクリアランスが Mn(Ⅱ )-ト
ランスフェリンのクリアランスより迅速に進行することが示されている

（参照 34）。  
   ラットの混餌投与試験において、ラット組織中のマンガン濃度は投与し

たマンガン形態により異なっていた。マンガン濃度は、塩化マンガンや二

酸化マンガンを投与した動物より、酢酸マンガンや炭酸マンガンを投与し

た動物で有意に高かった（参照 35）。  
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④ 排泄 

マンガンはほぼ完全に糞中に排泄され、ごく一部（0.1～2％）が尿中に

排泄される（参照 36）。糞中のマンガンは、経口経路での未吸収マンガン

と胆汁に排泄されたマンガンからなる。ヒトでは排泄に二相性が見られ、

半減期はそれぞれ 13 日、37 日である（参照 9、37）。他に汗、毛髪、母乳

が排泄に関与している（参照 38）。  
 
（２）実験動物等への影響 

① 急性毒性試験 

  ラットにおける塩化マンガン水溶液の単回強制経口投与試験では、塩化

マンガンのLD50は、雄で342 mg Mn/kg体重、雌で331 mg Mn/kg体重（参

照39）、酢酸マンガンのLD50は1,082 mg Mn/kg体重だった（参照40）。  
なお、単回投与試験ではないが、ラットにおける硫酸マンガン（1,300 mg 

Mn/kg体重 /日）の14日間混餌投与試験で、死亡は認められていない（参照

41）。  
 

② 亜急性毒性試験1 

a. 13 週間亜急性毒性試験(マウス) 

   B6C3F1 系マウス（雌雄、各投与群 10 匹）における硫酸マンガン (Ⅱ )
一水和物（0、3,130、6,250、12,500、25,000、50,000 ppm2）の 13 週

間混餌投与試験が行われた。全投与群の雄と 50,000 ppm（1,950 mg 
Mn/kg 体重 /日 )投与群の雌では、有意な体重増加抑制が見られた。50,000 
ppm 投与群の雄では、最終体重が 13％減少し、肝臓の絶対重量及び相

対重量は有意に減少した。50,000 ppm 投与群の雌雄ともに、ヘマトク

リット値とヘモグロビン濃度が減少し、赤血球量が有意に減少した。

25,000 ppm と 50,000 ppm 投与群の雄では、総白血球数が有意に減少

したが、著者らは投与に関連した影響とは結論できないとしている。ど

の投与群でも臨床症状は見られなかったが、50,000 ppm 投与群では、

前胃上皮の過形成と過角化を示した雄が観察された。3,130 ppm 以上投

与群の雄で体重増加抑制が見られた（参照 41）。各投与群で認められた

毒性所見を表 1 に示す。  
   この報告では、雌雄ともにヘマトクリット値、ヘモグロビン濃度、赤

血球数の減少より、LOAEL を 50,000 ppm(1,950 mg Mn/kg 体重 /日)、

NOAEL を 25,000 ppm(975 mg Mn/kg 体重 /日)と推定した。  

                                                  
1 Chandra & Imam（1973）の報告は、投与方法（強制経口投与）に由来する胃炎の可能性

についての記載であるので、NOAEL を検討する試験には採用しなかった。  
2 全濃度に関するマンガン相当換算値が評価書に記載されていないので、毒性の見られた

投与群に記載する。  
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表 1 マウス 13 週間亜急性毒性試験 

 
b. 24 日間亜急性毒性試験(ラット) 

   CD 系ラット（雌雄、各投与群雄 5 匹、雌 1 匹）における塩化マンガ

ン (Ⅱ )四水和物（0、1、10、20 mg Mn/kg 体重 /日）の出生直後から 24
日齢までの強制経口投与試験が行われた。10 mg Mn/kg 体重 /日以上の

投与群で、視床下部のドーパミンレベルが減少、20 mg Mn/kg 体重 /日
投与群で視床下部のモノアミンオキシダーゼ活性が有意に増加し、チロ

シンヒドロキシラーゼ活性が有意に減少した（参照 42）。各投与群で認

められた毒性所見を表 2 に示す。  
   この報告では、LOAEL を 10 mg Mn/kg 体重 /日、NOAEL を 1 mg 

Mn/kg 体重 /日と推定した。  
  

表 2 ラット 24 日間亜急性毒性試験 

 
c.  8 週間亜急性毒性試験(ラット) 

   Fischer 系ラット（雄、動物数不明）における炭酸マンガン（55 mg 
Mn/kg 体重 /日）の 8 週間混餌投与試験が行われた。ヘマトクリット値

とヘモグロビン濃度が有意に減少した（参照 43）。投与群で認められた

毒性所見を表 3 に示す。  
   この報告では、LOAEL を 55 mg Mn/kg 体重 /日と推定した。  
 

表 3 ラット 8 週間亜急性毒性試験 

試験物質  投与群  雄  雌  
硫 酸 マ ン ガ ン
(Ⅱ )一水和物  

50,000 ppm 
(1,950 mg Mn/kg 体重 /
日 ) 

最終体重 13％減少、肝臓
の絶対／相対重量の減少、
ヘマトクリット値とヘモ
グロビン濃度の減少、赤血
球数の減少、前胃上皮の過
形成と過角化  

体重増加抑制、ヘ
マトクリット％と
ヘモグロビン濃度
減少、赤血球数の
減少  

硫 酸 マ ン ガ ン
(Ⅱ )一水和物  

25,000 ppm 
(975 mg Mn/kg 体重 /日 )
以上   

総白血球数の減少   

硫 酸 マ ン ガ ン
(Ⅱ )一水和物  

3,130 ppm 
(122 mg Mn/kg 体重 /日 )
以上   

体重増加抑制   

試験物質 投与群 雌雄 

塩 化 マ ン ガ ン
(Ⅱ )四水和物  

20 mg Mn/kg 体重 /
日  

視床下部のモノアミンオキシダーゼ活性の増
加・チロシンヒドロキシラーゼ活性の減少  

塩 化 マ ン ガ ン
(Ⅱ )四水和物  

10 mg Mn/kg 体重 /
日以上  

視床下部のドーパミンレベル減少  

試験物質 投与群 雄 

炭酸マンガン 55 mg Mn/kg 体重 /日  ヘマトクリット値とヘモグロビン濃度の減少 
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d. 13 週間亜急性毒性試験(ラット) 

   F344/N 系ラット（雌雄、各投与群 10 匹）における硫酸マンガン (Ⅱ )
一水和物（0、1,600、3,130、6,250、12,500、25,000 ppm3）の 13 週

間混餌投与試験が行われた。3,130 ppm 以上の投与群の雄にわずかな体

重増加抑制が、6,250 ppm 以上の投与群の雌に有意な体重増加抑制が見

られた。全投与群の雄と 25,000 ppm 投与群の雌では、肝臓の絶対／相

対重量が有意に減少した。全投与群の雌では肺の絶対／相対重量も有意

に減少した。雄では、全投与群で総白血球数に変化は見られなかったが、

好中球数が有意に増加し、6,250 ppm 以上投与群でリンパ球数が有意に

減少した。一方、雌では 6,250 ppm 以上投与群でリンパ球数の減少に

より総白血球数が有意に減少した。6,250 ppm 以上投与群の雄で、ヘマ

トクリット値と赤血球数がわずかだが有意に増加した。著者らは、これ

らの変化がマンガンに由来するかどうかは明確でないとしている。どの

投与群においても、病理組織学的変化、臨床症状は見られなかった（参

照 41）。各投与群で認められた毒性所見を表 4 に示す。  
   この報告では、雄ラット肝臓の絶対／相対重量の有意な減少に基づき、

LOAEL を 1,600 ppm (33 mg Mn/kg 体重 /日)と推定した。  
 

表 4 ラット 13 週間亜急性毒性試験 

 
 

③ 慢性毒性試験及び発がん性試験 

a. 2 年間慢性毒性／発がん性併合試験(マウス) 

B6C3F1系マウス（雌雄、各投与群70匹）における硫酸マンガン (Ⅱ )

                                                  
3 マンガン相当換算値は一部の濃度についてしか評価書に記載されていないので、換算値

の記載された投与群についてのみ記載する。  

試験物質  投与群  雄  雌  
硫 酸 マ ン ガ ン
(Ⅱ )一水和物  

25,000 ppm  
(雌；618 mg Mn/kg 体重 /
日 ) 

 肝臓の絶対／相対
重量の減少  

硫 酸 マ ン ガ ン
(Ⅱ )一水和物  

6,250 ppm  
(雄；130 mg Mn/kg 体重 /
日、  
雌；155 mg Mn/kg 体重 /日 )
以上  

ヘマトクリット％と赤
血球数わずかに増加  
リンパ球数の減少  

有意な体重増加抑
制  
総白血球数の減少  

硫 酸 マ ン ガ ン
(Ⅱ )一水和物  

3,130 ppm 以上   わずかな体重増加抑制   

硫 酸 マ ン ガ ン
(Ⅱ )一水和物  

1,600 ppm  
(雄；33 mg Mn/kg 体重 /日、
雌；40 mg Mn/kg 体重 /日 )
以上  

好中球数有意な増加  
肝臓の絶対／相対重量
の減少  

肺の絶対／相対重
量の減少  
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一水和物（0、1,500、5,000、15,000 ppm4）の2年間混餌投与試験が行

われた。  
全投与群の雌の最終体重が対照群に比べ用量依存的に減少した。

15,000 ppm 投与群の雄と 5,000 ppm 以上投与群の雌で甲状腺の濾胞拡

張が有意に多く見られた。また、15,000 ppm 投与群の雄と全投与群の

雌で、甲状腺濾胞上皮の過形成の発生頻度が有意に増加した。濾胞性甲

状腺腫が 15,000 ppm 投与群の雄 6％、雌 10％に発生したが、対照群に

比べて有意差はなかった。15,000 ppm 投与群の雌雄で、前胃扁平上皮

の限局性過形成の発生頻度が統計学的に有意に増加した。濾胞性甲状腺

腫のわずかな発生頻度の増加と、甲状腺濾胞上皮過形成の有意な発生頻

度の増加に基づき、著者らは、硫酸マンガン (Ⅱ )一水和物には雌雄

B6C3F1 系マウスへの発がん性のあいまいな（equivocal）証拠があると

している。投与に関連した臨床症状は観察されなかった（参照 41）。各

投与群で認められた毒性所見を表 5 に示す。  
   この報告では、雌マウスにおける甲状腺濾胞上皮過形成の発生頻度増

加に基づき、LOAEL を 5,000 ppm（64 mg Mn/kg 体重 /日）と推定し

た。  
 

表 5 マウス 2 年間慢性毒性／発がん性併合試験 

 
b. 2 年間慢性毒性／発がん性併合試験(ラット) 

   F344/N系ラット（雌雄、各投与群70匹）における硫酸マンガン (Ⅱ )
一水和物（0、1,500、5,000、15,000 ppm：雄  0、20、65、200 mg Mn/kg/
日、雌  0、23、75、232 mg Mn/kg/日 5）の2年間混餌投与試験が行われ

た。  
15,000 ppm 投与群の雄では最終体重が対照群に比べ 10％低く、腎症

及び腎不全により生存率が対照群に比べ有意に減少し、慢性進行性腎症

が重症化した。雌は最高用量の 15,000 ppm 投与群でも影響が見られな

                                                  
4 同上  
5 NTP 1993 には、硫酸マンガン一水和物１日当たり投与量は、雄は 60、200、615 mg/kg
体重 /日、雌は 70、230、715 mg/kg 体重 /日と記載されている。  

試験物質 投与群 雄 雌 

硫 酸 マ ン ガ ン
(Ⅱ )一水和物  

15,000 ppm  
(雄；585 mg Mn/kg 体重 /
日、  
雌；731 mg Mn/kg 体重 /
日 ) 

甲状腺の濾胞上皮過形
成と濾胞拡張の増加、前
胃扁平上皮の限局性過
形成の発生頻度の増加  

前胃扁平上皮の限
局性過形成の発生
頻度の増加 
 

硫 酸 マ ン ガ ン
(Ⅱ )一水和物  

5,000 ppm  
(雌；64 mg Mn/kg 体重 /
日 )  以上  

 用量依存的な最終
体重減少、甲状腺
濾胞上皮過形成の
増加 
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かった。雌雄とも、背景データに比べて、腫瘍発生の有意な増加は見ら

れなかった。著者らは、15,000 ppm までの硫酸マンガン (Ⅱ )一水和物

の雌雄 F344/N 系ラットに対する発がん性の証拠はないとしている（参

照 41）。各投与群で認められた毒性所見を表 6 に示す。  
この報告では、雄の慢性腎症重症化に基づき、LOAEL を 200 mg 

Mn/kg 体重 /日と推定した。  
 

表 6 ラット 2 年間慢性毒性／発がん性併合試験 

 
c. 65 週間慢性毒性試験(ラット)6 

SD 系ラット（雄、各投与群 12 匹）における塩化マンガン (Ⅱ )四水和

物（0、1,000 ppm：0、40 mg Mn/kg 体重 /日 WHO 換算）の 65 週間

飲水投与試験が行われた。運動レベルの増加およびドーパミン作動性機

能の一時的な向上が観察された（参照 44）。投与群で認められた毒性所

見を表 7 に示す。  
   この報告では、LOAEL を 40 mg Mn/kg 体重 /日と推定した。  

 
表 7 ラット 65 週間慢性毒性試験 

 
 

④ 神経毒性 

a. 20 日間発達神経毒性試験(ラット) 

SD 系ラット新生児（雌雄、各投与群 10～12 匹）における塩化マン

ガン（0、50、250、500 μg Mn/日：0、0.7、3.8、7.5 mg Mn/kg 体重 /
日）の出生後 1～20 日の飲水投与試験が行われた。投与による体重、飼

料摂取量への影響は認められなかった。出生後 14 日に 500 μg Mn/日投

与群で脳及び小腸のマンガン濃度に有意な増加が見られ、出生後 21 日

に 250、500 μg Mn/日投与群で腎臓のマンガン濃度に有意な減少が見ら

れたが、出生後 40 日にはいずれの臓器でも投与による有意差は見られ

なかった。出生後 6 日に実施した立ち直り試験(Righting test)7では、

                                                  
6 この試験のエンドポイントより、神経毒性試験として考慮する必要もある。  
7 動物を仰向けにケージに置き、回転後四肢全てが接地するのに要する時間を測定する。 

試験物質  投与群  雄  雌  
硫 酸 マ ン ガ ン
(Ⅱ )一水和物  

15,000 ppm  
(雄；200 mg Mn/kg 体重 /日、
雌；232 mg Mn/kg 体重 /日 ) 

最終体重 10％減少、生存
率の減少、慢性進行性腎症
重症化  

―  

試験物質  投与群  雄  
塩 化 マ ン ガ ン
(Ⅱ )四水和物  

1,000 ppm 
(40 mg Mn/kg 体重 /日 )

運動レベルの増加およびドーパミン作動性機
能の一時的な向上  
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250、500 μg Mn/日投与群で反射時間の遅延が認められたが、有意では

なかった。出生後 10 日に実施した嗅覚に基づく帰巣能試験では、500 μg 
Mn/日投与群で帰巣時間の有意な遅延が見られた。また出生後 32 日に

実施した受動的回避試験では、電気ショックの回数に用量依存的な増加

が見られた。一方、線条体ドーパミンレベルに用量依存的な減少が見ら

れ、500 μg Mn/日投与群で 50％減少した（参照 45）。各投与群で認め

られた毒性所見を表 8 に示す。  
この報告では、嗅覚弁別、受動回避試験でのパフォーマンス及びドー

パミンレベルの 50％減少に基づき、LOAEL を 7.5 mg Mn/kg 体重 /日、

NOAEL を 3.8 mg Mn/kg 体重 /日と推定した。  
 

表 8 ラット 20 日間発達神経毒性試験 

 
また、上記試験の SD 系ラット新生児（雄、各投与群 8 匹）について

成熟期（出生後 50～64 日）に行動学的試験を行い、出生後 65 日の線

条体ドーパミンレベルを測定した。250、500 μg Mn/日投与群では、線

条体ドーパミンレベルに有意な減少が見られたが、Burrowing detour
試験及び受動回避試験では、統計学的に有意な能力減少は見られなかっ

た（参照 46）。  
この報告では、成熟期の NOAEL を 7.5 mg Mn/kg 体重 /日と推定した。 

 
b. 21 日間発達神経毒性試験(ラット) 

SD 系ラット新生児（雄、各投与群 8～9 匹）における塩化マンガン（0、
250、750 μg/匹 /日：0、4.4、13.1 mg Mn/kg 体重 /日）の出生後 1～21
日の飲水投与試験が行われ、自発運動が評価された。高用量群で新生児

期（出生後 10～14 日）に負の走地性に影響が見られ、成熟期（出生後

90 日）に神経化学的に有意な影響(線条体におけるドーパミン輸送体の

減少)が見られた。また、高用量群ラットに成熟期（出生後 90 日）にコ

カイン 10 mg/kg 体重 /日を投与した場合、自発運動の増加が見られたが、

出生直後からコカイン 10 mg/kg 体重 /日を同時に投与した場合、逆に自

発運動の減少が見られた(参照 47)。各投与群で認められた毒性所見を

表 9 に示す。  
この報告では、行動への影響に基づき、LOAEL を 13.1 mg Mn/kg 体

重 /日、NOAEL を 4.4 mg Mn/kg 体重 /日と推定した。  

試験物質 投与群 雌雄 

塩化マンガン  500 μg Mn/日  
(7.5 mg Mn/kg 体重 /日 )

嗅覚弁別による帰巣時間の遅延（出生後 10
日）、線条体ドーパミンレベル 50％減少  

塩化マンガン  50 μg Mn/日   
(0.7 mg Mn/kg 体重 /日 )
以上  

受動回避試験での電気ショック回数用量依存
的増加・線条体ドーパミンレベル用量依存的
な減少（出生後 32 日）  
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表 9 ラット 21 日間発達神経毒性試験 

 
   同様に、SD 系ラット新生児（性別不明、各投与群 10 匹）における塩

化マンガン（750 μg Mn/匹 /日）の出生後 21 日間（出生後１～21 日）

の飲水投与試験で、出生後 90 日には投与群の線条体と側坐核でドーパ

ミン輸送体（DAT）タンパク質発現とドーパミン取り込みの減少が見ら

れている（参照 48）。  
   

c. 30 日間亜急性毒性試験(ラット) 

albino ラット（雌雄、各投与群 9～10 匹）を迷路で 10 日間訓練した

後、塩化マンガン (Ⅱ )四水和物（0、20、50 mg/kg 餌 /日：0、5.6、13.9 
mg Mn/kg 体重 /日）を 30 日間混餌投与し、再び 10 日間の迷路試験を

行った群をそれぞれ G1、G2、G3 とした。一方、ラット (性別不明、各

投与群 12 匹 )に塩化マンガン (Ⅱ )四水和物（20、50 mg/kg 餌 /日：5.6、
13.9 mg Mn/kg 体重 /日）を 30 日間混餌投与後に 10 日間迷路訓練をし、

引き続き 90 日間通常の餌を与えた後、迷路試験を行った群をそれぞれ

G4、G5 とした。G2 と G3 の動物は、迷路訓練で習得した技術を半分程

度失い、G3 の動物は攻撃性を増していた。塩化マンガン (Ⅱ )四水和物投

与後に訓練した G4 と G5 の動物は、全く迷路を覚えられなかった（参

照 49）。各投与群で認められた毒性所見を表 10 に示す。  
著者は、LOAEL を 5.6 mg Mn/kg 体重 /日としている（参照 49）。  
 

表 10 ラット 30 日間亜急性毒性試験 

   
d. 44 日間亜急性毒性試験(ラット) 

   SD系ラット（雄、各投与群4匹）における塩化マンガン（0、150 mg 
Mn/kg体重 /日）の出生後から44日間の飲水投与試験が行われた。150 mg 
Mn/kg体重 /日投与15～20日目に運動失調、硬直した不安定な足取りが

試験物質 投与群 雄 

塩化マンガン  750 μg/匹 /日  
(13.1 mg Mn/kg 体重 /日 )  

新生児期に負の走地性に影響、成熟期（出
生後 90 日）にコカインで誘導される運動
反応と神経化学的に有意な影響  

投与群 雌雄 
試験物質 

訓練時期 投与前 投与後 

塩 化 マ ン ガ ン
(Ⅱ ) 四水和物  

50 mg/kg 餌 /日  
(13.9 mg Mn/kg 体重 /日 )

攻撃性増加  

塩 化 マ ン ガ ン
(Ⅱ ) 四水和物  

20 mg/kg 餌 /日  
(5.6 mg Mn/kg 体重 /日 ) 
以上  

習得技術半分喪失 迷路の学習不可(行動
障害) 
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観察され、15日目に線条体と視床下部のホバニリン酸濃度が減少してい

たが60日目には回復した(参照50)。投与群で認められた毒性所見を表

11に示す。  
   この報告では、運動失調に基づき LOAEL を 150 mg Mn/kg 体重 /日

と推定した。  
 
 

表 11 ラット 44 日間亜急性毒性試験 

    
 

e. 10 週間亜急性毒性試験(ラット) 

Wistar 系ラット（雄、各投与群 16 匹）に塩化マンガン (Ⅱ )四水和物

（0、15、59 mg/kg 体重 /日（0、6.5、25.9 mg Mn/kg 体重 /日 )）を 10
週間飲水投与し、迷路試験(空間学習と記憶試験)、オープンフィールド

試験(運動能力)等を用いて行動影響を調べる試験が行われた。低用量投

与群、高用量投与群ともに、短期と長期の空間記憶能と自発的オープン

フィールド活性は減少し、音響驚愕反応の回数は連係するプレパルス抑

制とともに減少した。感覚誘発電位の潜時は延長され、持続時間は短縮

された（参照 51、52）。各投与群で認められた毒性所見を表 12 に示す。  
   この報告では、LOAEL を 6.5 mg Mn/kg 体重 /日と推定した 8。  
 

表 12 ラット 10 週間亜急性毒性試験 

  

 
f. 21 週間亜急性毒性試験(ラット) 

SD 系ラット（雄、各投与群 15 匹）に塩化マンガン（0、38.2 mg Mn/kg
体重 /日）を 2 週間飲水投与した後、塩化マンガン投与群を 2 群にわけ、

引き続き塩化マンガン（76、153 mg Mn/kg 体重 /日）を 19 週間飲水投

与する試験が行われた。その際、各群の半数の動物はメタクリレート製

の円筒容器に毎日 2 時間拘束してストレスを与えた。大脳と小脳のマン

                                                  
8 ATSDR のドラフト（参照 7）は、この LOAEL を中期間の経口 Minimum Risk Level
（MRL）の算出に選定した場合、不確実係数 1,000（LOAEL 使用 (10)＊種差 (10)＊個体

差 (10)）とすると、0.007 mg Mn/kg 体重 /日相当が算出されるとしている。  

試験物質 投与群 雄 

塩化マンガン (Ⅱ )  150 mg Mn/kg 体重 /日  運動失調、硬直した不安定な足取り  

試験物質  投与群  雄  
塩 化 マ ン ガ ン
(Ⅱ ) 四水和物  

15 mg/kg 体重 /日  
(6.5 mg Mn/kg 体重 /日 )
以上  

空間記憶能と自発的オープンフィールド活
性の減少、音響驚愕反応の回数減少、感覚
誘発電位の潜時延長と持続時間短縮  
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ガン濃度は塩化マンガン投与群で有意に増加し、体重と摂餌量は有意に

減少した(p<0.05)。拘束ストレスを受けた高用量投与群では、オープン

フィールドでの活動が有意に減少した(p<0.05)。高用量投与群では、ス

トレスの有無に関わらず空間学習能力が減少した（参照 53）。各投与群

で認められた毒性所見を表 13 に示す。  
この報告では、LOAEL を 153 mg Mn/kg 体重 /日、NOAEL を 76 mg 

Mn/kg 体重 /日と推定した。 

表 13 ラット 21 週間亜急性毒性試験 

 
g.  4 ヶ月間亜急性毒性試験(アカゲザル) 

アカゲザルの乳児（雄、各投与群 8 匹）を 3 群に分け、それぞれに市

販調整牛乳（17.59 mg Mn/kg 体重 /日）、調整豆乳（107.5 mg Mn/kg 体

重 /日）、塩化マンガン (Ⅱ )添加調整豆乳（328 mg Mn/kg 体重 /日）を 4
ヶ月間経口投与する試験が行われた。マンガン濃度が高い 2 投与群では、

市販調整牛乳投与群（対照群）に比べ、肉眼観察による運動機能の成熟

度、成長、脳脊髄液中のドーパミンやセロトニン代謝物の濃度、認知機

能試験のパフォーマンスに差はなかったが、1 ヶ月目と 1.5 ヶ月目の間

に遊び活動の減少、4 ヶ月目に睡眠中の活動減少が見られた（参照 54）。
各投与群で認められた毒性所見を表 14 に示す。  

この報告では、肉眼観察による運動機能の成熟度、成長、認知機能試

験等に影響は見られないが、最小限の行動影響に基づき、LOAEL を

107.5 mg Mn/kg 体重 /日と推定した。  
 

表 14 アカゲザル 4 ヶ月間亜急性毒性試験 

 
h. 18 ヶ月間慢性毒性試験(アカゲザル) 

アカゲザル（雄、各投与群 4 匹）における塩化マンガン (Ⅱ )四水和物

（0、25 mg/kg 体重 /日（0、6.9 mg Mn/kg 体重 /日））の 18 か月間飲水

投与試験が行われた。筋力減少および下肢の硬直が観察された。剖検の

結果、黒質ニューロンに色素脱失が観察され、神経変性が認められた（参

照 55）。投与群で認められた毒性所見を表 15 に示す。       

試験物質 投与群 雄 

塩化マンガン 38.2 mg Mn/kg 体重 /日×2 週間
153 mg Mn/kg 体重 /日×19 週間

拘束ストレスの有無に関わらず空間
学習能力減少 

塩化マンガン 38.2 mg Mn/kg 体重 /日×2 週間
76 mg Mn/kg 体重 /日×19 週間  
以上  

体重・摂餌量有意な減少  

試験物質 投与群 雄 

塩 化 マ ン ガ ン
(Ⅱ )  

107.5 mg Mn/kg 体重 /日
以上  

遊び活動の減少、睡眠中活動の減少  
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この報告では、LOAEL を 6.9 mg Mn/kg 体重 /日相当と推定した。  
 

表 15 アカゲザル 18 ヶ月間慢性毒性試験 

 
   近年も、神経への影響が数多く報告されている。Wistar 系ラットに

おける塩化マンガン四水和物の 30 日間飲水投与試験では、塩化マンガ

ン（25 mg/L）の投与で自発運動障害が観察されたが、線条体傷害は初

期段階とみなされている（参照 56）。  
 
 

⑤ 免疫毒性試験 

   NTP によるマウス /ラットの 13 週間亜急性毒性試験で、白血球数等に

些少な影響は見られるが、免疫系との関連は明らかにされていない（参

照 41）。  
   
 

⑥ 生殖・発生毒性試験 

a. 生殖毒性試験(マウス) 

Swiss 系マウス（雌雄、各投与群雌 15 匹、雄 14 匹）に塩化マンガン

(Ⅱ )四水和物（1,000、2,000、4,000、8,000 mg/L：雄 48、76、154、
309 mg Mn/kg 体重 /日、雌 44、83、158、277 mg Mn/kg 体重 /日を交

配前 12 週間飲水投与し、投与群の雌雄をそれぞれ非投与動物と交配し

て生殖への影響（受精率、着床率、生存胎児数および吸収胚数）を調べ

る試験が行われた。投与による体重への影響は見られなかったが、飲水

量は有意に減少した。雄の 8,000 mg/L 投与群では受精率が有意に減少

した (p<0.05)。雌の 8,000 mg/L 投与群では着床率、生存胎児数が有意

に減少した。また、4,000 mg/L 以上投与群の雌で卵巣重量が、1,000 
mg/L 以上投与群の雌で子宮重量が有意に増加した（参照 57）。各投与

群で認められた毒性所見を表 16 に示す。  
この報告では、雄の LOAEL を 309 mg Mn/kg 体重 /日、NOAEL を

154 mg Mn/kg 体重 /日と推定し、雌は子宮重量の有意な増加を考慮し、

LOAEL を 44 mg Mn/kg 体重 /日と推定した。  

試験物質 投与群 雄 

塩 化 マ ン ガ ン
(Ⅱ )四水和物  

25 mg/kg 体重 /日  
(6.9 mg Mn/kg 体重 /日 ) 

筋力減少、下肢の硬直、黒質ニューロンの
色素脱失、神経変性  
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表 16 マウス生殖毒性試験 

 
b. 生殖毒性試験(マウス) 

CD-1 系マウス（雄、各投与群 12 匹）における酢酸マンガン（0、7.5、
15.0、30.0 mg/kg 体重 /日（0、2.4、4.8、9.6 mg Mn/kg 体重 /日） )の
43 日間飲水投与試験が行われ、生殖関連器官への影響が調べられた。

また、CD-1 系マウス（雄、各投与群 16 匹）に酢酸マンガン（30.0 mg/kg
体重 /日）を 43 日間飲水投与し、未処理の雌と交配させて生殖機能への

影響を調べる試験が行われた。  
生殖関連器官の重量は、30.0 mg/kg 体重 /日投与群で精巣上体重量が

有意に増加した(p<0.05)以外、対照群と差が見られなかった。精子運動

性は用量依存的に減少し、15.0、30.0 mg/kg 体重 /日投与群での減少は

統計学的に有意だった(p<0.001)。また、精巣および精巣上体尾部にお

ける精子数も用量依存的に減少し、15.0、30.0 mg/kg 体重 /日投与群で

の精巣における減少はいずれも統計学的に有意だった(p<0.01)。病理組

織学的検査では有意な変化は見られなかった。  
30.0 mg/kg 体重 /日投与群の雄の受精率は 81％、対照群の雄の受精率

は 94％だったが、他の生殖パラメーターに有意な差は認められなかっ

た。著者らはこれらの試験の結果、マンガン投与による影響は精子運動

性の減少と精子数減少に現れたが、生殖機能とこれら精子指標の変化と

の関連性は見出せなかったとまとめている（参照 58）。各投与群で認め

られた毒性所見を表 17 に示す。  
この報告では、精子運動性及び精子数の有意な減少に基づき、LOAEL

を 4.8 mg Mn/kg 体重 /日、NOAEL を 2.4 mg Mn/kg 体重 /日と推定した。  
 

表 17 マウス生殖毒性試験 

 

試験物質 投与群 雄 雌 

塩 化 マ ン ガ ン
(Ⅱ ) 四水和物  

8,000 mg/L  
(雄；309 mg Mn/kg 体重 /日、  
雌；277 mg Mn/kg 体重 /日 ) 

受精率の有意
な減少  
 

着床率、生存胎児数
の有意な減少  

塩 化 マ ン ガ ン
(Ⅱ ) 四水和物  

4,000 mg/L  
(雄；154 mg Mn/kg 体重 /日、  
雌；158 mg Mn/kg 体重 /日 ) 以上  

 卵 巣 重 量 の 有 意 な
増加  

塩 化 マ ン ガ ン
(Ⅱ ) 四水和物  

1,000 mg/L  
(雄；48 mg Mn/kg 体重 /日、  
雌：44 mg Mn/kg 体重 /日 ) 以上  

 子 宮 重 量 の 有 意 な
増加  

試験物質  投与群  雄  
酢 酸 マ ン ガ ン
(Ⅱ )四水和物  

30 mg/kg 体重 /日  
(9.6 mg Mn/kg 体重 /日 ) 以上  

精巣上体重量の用量依存的な増
加  

酢 酸 マ ン ガ ン
(Ⅱ )四水和物  

15 mg/kg 体重 /日   
(4.8 mg Mn/kg 体重 /日 ) 以上  

精子運動性・精巣精子数の用量
依存的な減少  
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c. 発生毒性試験(ラット) 

SPRD 系ラット（雌、各投与群 15～21 匹）における塩化マンガン (Ⅱ )
（0、25、50、75 mg/kg 体重 /日（0、11、22、33 mg Mn/kg 体重 /日））

の全妊娠期間にわたる飲水投与試験が行われ、胎児毒性、催奇形性につ

いて調べられた。母動物では、全投与群でシトクロム P450 濃度とアニ

リン -p-ヒドロオキシダーゼ活性が増加したが、他に有意な影響は見ら

れなかった。75 mg/kg 体重 /日投与群で着床後損失が増加し、骨と内臓

の発達に遅延が生じ、内反足等の外表奇形の発生頻度が有意に増加した

（参照 59）。各投与群で認められた毒性所見を表 18 に示す。  
この報告では、生殖への影響については着床後損失、発生への影響に

ついては骨と内臓の発達遅延に基づき、LOAEL をともに 33 mg Mn/kg
体重 /日と推定した。  

 
表 18 ラット発生毒性試験 

 
d. 発生毒性試験(ラット) 

系統不明のラット (雌、動物数不明 )における塩化マンガン (Ⅱ )四水和

物（10、20 mg/kg 体重 /日（2.8、5.6 mg Mn/kg 体重 /日 本報告換算））

の妊娠前 15～20 日間から妊娠期間を経て授乳期間の出産後 1 ヶ月間に

わたる飲水投与試験が行われた。それぞれの雌から産まれた児動物（性

別不明、各投与群 12 匹）について、母乳で飼育され 40 日齢に達した時

点で、種々の脳部位の神経細胞とグリア細胞の形態を観察し、各部位の

マンガン濃度との関係を調べた。  
10、20 mg/kg 体重 /日投与群ともに、対照群と比べて大脳皮質でのみ

マンガン濃度の統計学的に有意な増加が見られた。全ての脳部位で、神

経細胞のおおよそ 7～10％程度に明確で有意な変化が見られ、損傷を受

けた神経細胞は濃縮型と膨張型に分かれた。どの部位でも、正常細胞と

損傷細胞の神経細胞総数に、対照群と投与群で差は見られなかった。全

ての脳部位で、グリア細胞数の有意な用量依存的増加が見られた。著者

らは、グリオーシスが側坐核で特に顕著に見られたのが興味深いとして

いる（参照 60）。各投与群で認められた毒性所見を表 19 に示す。  
この報告では、LOAEL を 2.8 mg Mn/kg 体重 /日と推定した。  

試験物質  投与群  親動物  児動物  
塩 化 マ ン ガ ン
(Ⅱ )  

75 mg/kg 体重 /日  
(33 mg Mn/kg 体重 /日 )

着床後損失増加  
 

骨と内臓の発達遅延  
外表奇形  

塩 化 マ ン ガ ン
(Ⅱ )  

25 mg/kg 体重 /日  
(11 mg Mn/kg 体重 /日 )
以上  

シトクロム P450 濃度とア
ニリン -p-ヒドロオキシダ
ーゼ活性の増加  
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表 19 ラット発生毒性試験 

 
⑦ 遺伝毒性試験 

a. in vitro 試験 

細菌を用いた in vitro 遺伝子突然変異試験は、陽性と陰性の結果が混

交している。原核生物および哺乳類細胞を用いた in vitro 試験は陽性が

優勢だった。 in vitro 遺伝毒性試験についてまとめた結果を表 20 に示

す。  
表 20 マンガン in vitro 遺伝毒性試験結果 

試験結果  試験  
物質  

試験の種類  
（名称）  

対象  
代謝  

活性 有
代謝
活性 
無  

著者名、発行年

原核生物：  
MnSO4 復 帰 突 然 変 異 試

験  
Salmonella 
typhimurium 
TA97 、 TA98 、
TA100 、 TA1535 、
TA1537 

－  －  Mortelmans, 
1986 
(参照 61) 

MnSO4 復 帰 突 然 変 異 試
験  

Salmonella 
typhimurium 
TA97 

No data + Pagano and 
Zeiger, 1992( 参
照 62) 

MnCl2 復 帰 突 然 変 異 試
験  

Salmonella 
typhimurium 
TA102 

No data + DeMeo et al., 
1991(参照 63) 

MnSO4 ・
H2O 

復 帰 突 然 変 異 試
験  

Salmonella 
typhimurium 
TA97 、 TA98 、
TA100 、 TA1535 、
TA1537 

－  －  NTP, 1993 

MnCl2 復 帰 突 然 変 異 試
験  

Eschenchia coli 
KMBL3865 

No data + Zakour and 
Glickman, 1984 
(参照 64) 

哺乳類細胞：  
MnCl2 復 帰 突 然 変 異 試

験  
マウスリンパ球  No data + Oberley et al., 

1982(参照 65) 
MnCl2 DNA 損傷試験  ヒトリンパ球  －  + DeMeo et al., 

1991(参照 63) 
MnSO4 ・
H2O 

染色体異常試験 /
姉 妹 染 色 分 体 交
換試験（SCE）  

CHO 細胞  +（SCE） + NTP, 1993 

染色体異常試験  ヒトリンパ球  No data + MnCl2 
DNA 損傷試験  ヒトリンパ球  No data + 

Lima et al., 
2008 
(参照 66) 

+：陽性 －：陰性  

試験物質 投与群 児動物 

塩 化 マ ン ガ ン
(Ⅱ ) 四水和物  

10 mg/kg 体重 /日  
(2.8 mg Mn/kg 体重 /
日 ) 以上  

大脳皮質マンガン濃度の統計的に有意な増
加、全脳部位で、神経細胞 7～10％に明確で
有意な変化・グリア細胞数有意で用量依存的
増加、側坐核で顕著なグリオーシス  
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b. in vivo 試験 

ラット（雄）における塩化マンガン（0.014 mg Mn/kg 体重 /日）の 180
日間経口投与試験で、骨髄細胞にも精原細胞にも有意な染色体損傷は見

られなかった（参照 67）。一方、Swiss 系マウス（雄）における硫酸マ

ンガン（10.25～61 mg/100 g 体重）の 3 週間経口投与試験では、精子

頭部異常と骨髄細胞の染色体異常の頻度及び小核に有意な増加が見ら

れている（参照 68）。 in vivo 遺伝毒性試験データを表 21 にまとめて示

す。無機マンガン化合物の経口経路によるヒトの遺伝毒性に対する研究

結果は報告されていない。  
 

表 21 in vivo 遺伝毒性試験結果 

試験  
物質  

試験の種類  
（名称）  

対象  試験結果 著者名、発行年  

MnCl2 染色体異常試
験  

ラット骨髄細胞 (経口 ) －  Dikshith and 
Chandra, 1978( 参 照
67) 

MnSO4 染色体異常試
験  

マウス骨髄細胞、精原
細胞 (経口 ) 

+ Joardar and Sharma, 
1990(参照 68) 

+：陽性 －：陰性  
 
 
（３）ヒトへの影響 

マンガンは、ヒトを始めとする多くの生物にとって必須元素であり、マ

ンガンスーパーオキシドジスムターゼ（MnSOD）のようにマンガンが不

可欠な酵素もあれば、キナーゼやデカルボシキラーゼのようにマンガンで

活性化される酵素もある。マンガン摂取が不足しても過剰でも、有害な健

康影響を生じる可能性がある。一般的なほとんどの食物にはマンガンが含

有されているので、ヒトのマンガン不足はまれにしか起こりえない。一方、

試験的にマンガン欠乏飼料を摂餌させた動物で、新生児の成長障害、骨格

異常、生殖機能欠陥、運動失調、脂質と炭水化物の代謝傷害が見られてい

る（参照 4、69）。EPA は、心配せずに摂食可能なマンガン量を 10 mg Mn/
日としている（参照 5）。  

 
全米研究評議会（NRC）の食品栄養審議会は、成人のマンガン推定安全

必須食事摂取量（ESADDI）を 2～5 mg Mn/日と決定した（参照 70）。下

限値は、摂取量 2.5 mg Mn/日以上で均衡値または正のバランスが取れた

という研究報告（参照 71）に基づいている。上限値は、NRC が偶発的な

摂取にも安全とみなした 10 mg Mn/日という値からさらに安全性を高め

て設定されている。  
  NRC が決定した ESADDI では低すぎるとみなす栄養学者もあり、
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Freeland-Graves らはヒト研究の総説に基づき、成人の ESADDI を 3.5
～7 mg Mn/日とした（参照 82）。食習慣は近年変化し、穀物は少なくなり

肉や精製食品を大量に摂取していると記載されており、その結果、個々人

のマンガン摂取量が減少しマンガン不足になるとみられる。  
  WHO は成人の摂食に関する研究をまとめて、１日あたりの平均マンガ

ン消費量を 2.0～8.8 mg Mn/日とした。マンガンバランスの研究から、

WHO は成人の必須摂取量を 2～3 mg Mn/日、完全に安全な摂取量を 8～9 
mg Mn/日と結論している（参照 83）。  

  米国、英国、オランダの標準的な献立で評価すると、１日あたりの平均

マンガン摂取量は 2.3～8.8 mg Mn/日だが、野菜中心の献立では通常の摂

取量が 10 mg Mn/日を超える場合もあり得る。実際の摂取量は多いにも関

わらず、菜食主義者の食事ではマンガンの生物学的利用率が減少し、実際

に吸収される量は減少する（参照 4）。  
  以上をまとめて、EPA は適切なマンガン基準用量を 10 mg Mn/日とし、

成人体重 70 kg より 0.14 mg Mn/kg 体重 /日を算出している（参照 5）。  
 

経口摂取では、マンガンは最も低毒性の元素の一つと見なされている。

高用量のマンガンを経口摂取した例が数例あり、神経機能障害が報告され

ているが、定量的および定性的な摂取データが不足しているので、直接的

な原因は立証できていない。ミネラルサプリメントを数年間大量に服用し、

マンガン中毒の症状を呈した症例がある（参照 74）。また、1.8 mg Mn/kg
体重 /日の過マンガン酸カリウムを 4 週間摂取し、9 か月後にパーキンソン

病様の症状を呈した症例が報告されている（参照 75）。  
 
飲料水を介してマンガンを慢性的に摂取していたボストンの子供の事

例がある。EPA 基準値は 0.05 ppm であるが、この 10 歳児は、マンガン

量が 1.21 ppm の井戸水を 5 年間摂取していた。血中マンガン濃度、血清

マンガン濃度ともに参照正常値より高かったが、健康診断および脳の MRI
検査で異常は認められず、全体的な認識能力は高かった。一方、視覚的記

憶及び言語記憶のスコアが極めて低く、優れた成績や行動の割に傾聴能力

が低く指示に従うことが困難という教師の指摘があった（参照 76）。  
ATSDR（draft）は、10 歳男児の飲水による一日平均摂取量を 0.06 mg 

Mn/kg 体重 /日と算出しており（参照 7）、この報告では、この値を LOAEL
と推定した。  

 
日本では、高濃度のマンガン（約 28 mg Mn/L9）と高濃度の亜鉛を含有

する飲料水を摂取していた人々の有害影響に関する疫学研究がある。混入

したマンガンは、飲料水用の井戸近くに埋められていた 400 個の乾電池に

                                                  
9 有害影響発覚 1 ヵ月後の測定値 14 mg Mn/L から当時の 28 mg Mn/L が外挿された。  
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由来している。検査した 25 人のうち 16 人に、嗜眠、筋緊張、振戦、精神

障害等の中毒症状が見られている。最も深刻な影響は高齢者に現れ、3 人

が死亡(1 人は自殺)したが、解剖した 1 人の肝臓のマンガン濃度は通常の

2～3 倍近く、同時に亜鉛濃度も増加していた。若者には深刻な影響はあ

まり見られず、1～6 歳の子どもには影響は生じなかった（参照 77）。しか

し、汚染井戸水のマンガン濃度は推定値であった上、被験者は高濃度の亜

鉛も同時に摂取している。症状の発現と進行が迅速で、マンガンで汚染さ

れた井戸水の浄化前に一部の患者が回復したことから、WHO は、症状発

現の一因として他の化学物質の摂取も考えられるとしている（参照 4）。  
 
ギリシャでは、10 年以上の長期にわたり、高齢者の飲料水を介したマン

ガン摂取と神経学的影響との相関を調べる疫学研究が行われている。地理

的に異なる 3 か所が選定されたが、これら地域の天然井戸水のマンガン濃

度は、対照地域が 3.6～14.6 μg Mn/L、試験地域が 81～253 μg Mn/L 及び

1,800～2,300 μg Mn/L であった。著者らは、飲料水中マンガン濃度の増

加と、慢性マンガン中毒の神経症状を示す高齢者数の増加及び毛髪中マン

ガン濃度の増加は、関連があるとしている（参照 78）。  
上記被験者について、食事を介したマンガン摂取量について、追加研究

がされている。野菜の摂取が多いという理由で、独自に 10～15 mg Mn/
日が推定されたが（参照 79）、その後、その値は 5～6 mg Mn/日に抑えら

れた（参照 80）。食事を介したマンガン摂取量や飲水量があいまいで、経

口経路の全マンガン摂取量を決定できないので、これら一連の研究により

ヒトのマンガン毒性を用量依存的に究明することは不可能であると、

WHO は記載している（参照 4）。  
 

ドイツ北部の田園地帯で長期間行われた飲料水摂取の研究では、0.3 mg 
Mn/L 以上のマンガン濃度でも神経学的影響は認められなかった。神経学

的検査では、マンガン濃度が 0.3～2.16 mg Mn/L の井戸水を 10～40 年間

摂取した 40 歳以上の中高年者（平均年齢 57.5 歳）41 人に、有意な影響

は認められなかった。対照群 74 人（平均年齢 56.9 歳）が摂取した飲料水

のマンガン濃度は、0.05 mg Mn/L 未満だった。両群の被験者は無作為に

選ばれ、年齢、性別、食習慣および薬物摂取に関しマッチングされた（参

照 81）。しかし、この研究も他の曝露経路や摂取源からのデータが欠如し

ている上、井戸水のマンガン濃度にも大きな変動が見られた。  
 

典型的な西洋型献立に従っている被験者と菜食主義被験者の調査によ

り、平均的な成人のマンガン摂取量として 0.7～10.9 mg Mn/日が示され

ている（参照 82）。このデータを基に、米国医薬研究所（IOM）は成人の

耐容上限量（UL）を 11 mg Mn/日としている。一方、サプリメントとし

て 15 mg Mn/日のマンガンを 124 日間服用した女性 47 人では、服用開始
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後 25 日から血清中マンガン濃度が有意に増加した。しかし、89 日目にリ

ンパ球のマンガンスーパーオキシドジスムターゼ（MnSOD）活性が有意

に増加した以外は、有害影響は認められなかった（参照 36）。  
耐容上限量の 11 mg Mn/日のマンガンを含む食事を摂食している人に、

マンガン摂取による有害影響が認められないことから、IOM（参照 83）
が 11 mg Mn/日を NOAEL としていると、WHO は記載している（参照 4）。  

    
  バングラデシュのAraihazarに居住し、平均マンガン濃度793 μg Mn/L
と平均ヒ素濃度3 μg As/Lの掘抜き井戸水を摂取していた142人の10歳児

を対象に、知的機能を調べる横断研究が実施された。摂取井戸水のマンガ

ン濃度を基準として、ほぼ同数の児童からなる4つのグループに分けた。

マンガン濃度が200 μg Mn/L未満（平均103 μg Mn/L）の井戸水を摂取し

ていた38人の児童をグループ1、マンガン濃度が200 μg Mn/L以上500 μg 
Mn/L未満（平均440 μg Mn/L）の井戸水を摂取していた45人の児童をグル

ープ2、マンガン濃度が500 μg Mn/L以上1,000 μg Mn/L未満（平均801 μg 
Mn/L）の井戸水を摂取していた31人の児童をグループ3、マンガン濃度が

1,000 μg Mn/L以上（平均1,923 μg Mn/L）の井戸水を摂取していた28人の

児童をグループ4とした。10歳児の1日の全水分摂取量は、2004年にIOM
（参照84）が報告している9～13歳児の摂取量（男児では2.4 L、女児では

2.1 L）を使用し、各グループの平均マンガン濃度から、グループ1、2、3、
4の一日のマンガン摂取量として、男児がそれぞれ0.25、1.06、1.92、4.37 
mg Mn/日、女児がそれぞれ0.21、0.93、1.68、3.82 mg Mn/日と算出され

た。母親の教育程度や知性を含む社会人口学的要因で調整後、グループ１

とグループ4では、フルスケールIQテスト、行動試験、言語試験のいずれ

の試験のスコアにも有意差が見られ、グループ4の方が能力は劣っていた。

グループ2とグループ3は平均してグループ１より能力が劣っていたが、グ

ループ2とグループ3の平均は、グループ1と統計学的な有意差を示さなか

った。グループ4の井戸水を摂取した子供達は実施した知能能力試験全種

類で有意な能力減少を示し、井戸水のマンガン濃度と知的スコアには負の

相関が見られた（参照85）。  
  この報告では、グループ3（男児1.92 mg Mn/日、女児1.68 mg Mn/日）

の摂取量をNOAELと推定した。  
 
  カナダの都市部に家族と一緒に居住する6歳児の症例が報告されている。

一家は2000年から、夏季は6月の週末及び7月、8月の期間、近隣のコテー

ジで過ごした。都市水道水からはマンガンは検出されなかったが、利用し

た井戸水のマンガン濃度は2000年～2003年が1.7～2.4 mg Mn/L、2004年
が1.7～2.2 mg Mn/Lだった。2005年は都市水道水を飲料用に供し、井戸

水は洗濯と料理にしか使用しなかった。一家は、カナダの平均的な家族に

比べ、マンガン高含有食物を摂取する食習慣があり、姉は乳糖不耐症のた
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め豆乳を摂取していた。  
6歳児は2004年8月に、異食症、情緒不安定となり、その後月単位で行

動上の症状や言語障害等の神経症状が進行した。MRI（magnetic resonance 
imaging）検査の結果、6歳児の大脳基底核にマンガンの蓄積が確認され、

全血のマンガン濃度も39.7 μg Mn/Lと高濃度だったが、重度の鉄不足と多

血症も観察された。肝臓のマンガン濃度も高かったが、肝機能は正常だっ

た。2005年3月から6月の間に検査された他の家族の血中濃度は1.9～2.8 
μg Mn/Lで、標準値より高値だった（参照86）。  

  ATSDR（draft）は、6歳女児の井戸水飲水による一日あたりの平均摂

取量を0.103 mg Mn/kg体重 /日と算出している（参照7）。この報告では、

この値をLOAELとみなした。  
 
  カナダのケベックに居住する9～13歳の少年24人と少女22人を対象と

して、髪の毛の高マンガン濃度と特定の行動評価項目の関連性に関する

予備研究が実施された。彼らが居住する地域では、2箇所の井戸から飲料

水が供給されており、マンガン濃度が0.61 mg Mn /Lの井戸をW1とし、

0.16 mg Mn /Lの井戸をW2とした。髪の毛のマンガン濃度はW1の水を摂

取していた子供達で有意に高く(p<0.05)、年齢、性別、親の収入に関す

る調整後も反抗行動や多動性が有意に多く見られたとされている

(p<0.05)（参照87）。  
ATSDR（draft）は、W1とW2の水を飲水していた子供達のマンガン

摂取量は、それぞれ0.02 mg Mn/kg体重 /日と0.007 mg Mn/kg体重 /日と

推定している。この研究は、比較的高マンガン濃度の水を摂取すると子

供の行動に影響を与えるとする所見の補強とはなりうるが、他の飲料水

や食事の成分による影響、食物中のマンガンレベルの情報不足、サンプ

ルサイズが小さいことを考慮すると、マンガン曝露と観察された影響と

の因果関係の確立に寄与できる研究ではないとしている（参照7）。  
 

バングラデシュにおける幼児の高死亡率について、マンガンを高濃度含

有 す る 地 域 上 水 道 と の 関 連 が 報 告 さ れ て い る 。 バ ン グ ラ デ シ ュ の

Araihazar に居住する 18～70 歳の 11,749 人に対しヒ素についての縦断研

究（HEALS）を実施したが、その母集団のうち 6,707 人の女性について

出産歴の調査と研究地域の井戸水のマンガン濃度の測定も行った。１歳未

満の幼児 3,824 人の 84％が直接または母体を介して平均マンガン濃度 0.4 
mg Mn/L（0～8.61 mg Mn/L）の水を摂取しており、平均マンガン摂取量

0.26 mg Mn/kg 体重 /日が算出されている。出産時に同じ井戸水を摂取し

ていた女性から産まれた 3,837 人の子供のうち、335 人が 1 歳になる前に

死亡した。飲料水中のマンガン濃度が高くなると幼児の死亡率が高くなる

と見られるが、母体を介する曝露は母乳経路と子宮内曝露があり複雑にな

る。著者らはこの影響をマンガンだけの影響と推測することはできないと
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している（参照 88）。  
この報告では、1 歳未満の子供達の死亡率増加に基づき、LOAEL を 0.26 

mg Mn/kg 体重と推定した。  
 
2003 年 4 月から 2004 年 1 月にかけて、イランのテヘランに居住する

271 組の健常なカップルから産まれた生存児について、出産後 24 時間以

内の母親の全血（MWB）中及び出産直後の臍帯血（UCB）中マンガン濃

度と子宮内発育遅延（IUGR）との関係が調査された。新生児 271 例のう

ち 40 例が IUGR と診断され、残り 231 例は妊娠期間相当（AGA）と診断

された。MWB 中マンガン平均濃度は、UGR ケースが 16.7 μg Mn/L で、

AGA ケースの 19.1 μg Mn/L より有意に低かったが、MWB 中マンガン平

均濃度と出生時児体重には有意な相関性は見られなかった。一方、UCB
中マンガン平均濃度は、UGR ケースが 44.7 μg Mn/L で、AGA ケースの

38.2 μg Mn/L より有意に高く、さらに [UCB 中マンガン平均濃度 / MWB
中マンガン平均濃度 ]も、UGR ケースが 2.7 で、AGA ケースの 2.1 より有

意に高く、UCB 中マンガン平均濃度及び [UCB 中マンガン平均濃度 /MWB
中マンガン平均濃度 ]は、それぞれ出生時児体重と有意な負の相関性が見

られた。著者らは、調査集団では UCB 中のマンガン濃度が増加すると

IUGR リスクが増加したとしている（参照 89）。  
  

職場で高濃度のマンガン化合物(通常酸化マンガン)に慢性的に吸入曝

露されたヒトは、マンガン中毒といわれる廃疾性神経症状に陥る可能性が

ある。マンガン中毒は進行性の疾患で初期症状は比較的穏やかだが、徐々

に脱力、ぎこちない歩行、微小な振戦を伴い、場合によっては精神障害も

生じる。パーキンソン病と似た症状なので、“パーキンソン病様症候群”と
も呼ばれているが、病理組織学的には脳損傷の箇所が異なっていると、

ATSDR（draft）にまとめられている（参照 7）。  
 
  吸入されたマンガンは、たとえ不溶性の二酸化マンガンであっても嗅上

皮から脳線条体へ逆方向に輸送されることが、動物実験で明らかにされて

いる（参照 90、91）。嗅神経末端を介してマンガンが取り込まれる際（参

照 92、93、94、95）、星状膠細胞を損傷する可能性がある（参照 96）。経

口摂取されたマンガンは、他のすべての金属と同様に脈絡叢で血液から濾

過されている（参照 97、98）。吸入曝露では、中枢神経系や脳の特定領域

に直接マンガンが輸送されることになるので、安全用量が経口摂取よりも

かなり低い値となる理由の説明となる（参照 99）。  
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２. 国際機関等の評価 

（１）International Agency for Research on Cancer（IARC） 

IARC はマンガンの発がん性分類は行っていない。  
 
（２）Joint Expert Committee on Food Additives（JECFA）  
  評価書なし 

 
（３）WHO 飲料水水質ガイドライン 第 3 版（参照 3）および根拠文書（参

照 4）  
マンガンの生理的必要量は種差が大きいので、動物データ、とりわけげ

っ歯類のデータはヒトのリスク評価に適切ではない。  
IOM の食品栄養委員会は、マンガンの適正摂取量（AI）を成人女性に

ついては 1.8 mg Mn/日、成人男性については 2.3 mg Mn/日と決定してい

るが、生後 6 ヶ月までの乳児は 0.003 mg Mn/日で、年齢が上がるにつれ

その値は増加している（参照 83）。  
典型的な西洋型食生活と菜食主義者の食生活を調べた結果、平均成人の

マンガン摂取量は 0.7～10.9 mg/日であることがわかった（参照 82）。IOM
（2001）は、食生活調査で特定されたマンガン摂取量の上限値 11 mg/日
を NOAEL とみなした（参照 83）が、この量のマンガンが食事中に含ま

れていても過剰曝露に相当するわけではない。  
  
[参考 ]  

ガイドライン値の算出には、NOAEL としてマンガン摂取量上限値 11 
mg/日を使用した。成人体重 60 kg10で除した換算値は 0.18 mg Mn/kg 体

重 /日で、マンガンは水からの生物学的利用率が高いことを見込んだ不確

実係数（UF）3 で除した。  
TDI = NOAEL（mg Mn/kg 体重 /日）÷（UF）  

= 0.18（mg Mn/kg 体重 /日）÷ 3 = 0.06（mg Mn/kg 体重 /日）（小数第

2 位に端数処理）  
マンガンの場合は、飲料水への割り当て（P）を 20％とし、成人体重

60 kg、飲水量を 1 日 2 L として、以下の式に従い暫定的ガイドライン値

0.4 mg Mn/L を導出した。  
（TDI）×（成人体重）×（P）／（1 日あたり飲水量）  

=0.06（mg Mn /kg 体重 /日）× 60（kg 体重）× 0.2／2 （L/日）  
= 0.4 （mg Mn/L）  

 

                                                  
10 Food and Nutrition Board/Institute of Medicine （FNB/IOM 2001）(参照 83)では、

成人体重を 70 kg とし、換算 NOAEL0.16 mg Mn/kg 体重 /日を算出している。ATSDR
（draft）は、MRL（minimum risk level）の算出にこの値を推奨している。  
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このガイドライン値はヒト経口研究から導かれているので、動物データ

をヒトへ外挿する必要はない。また、データベース全体を眺めても、0.4 mg 
Mn/L という健康基準のガイドライン値は安全レベルにあるといえ、公衆

衛生保全には十分である。  
ただし、飲料水にマンガンが含まれていると、マンガンが給水本管に沈

着し水の変色の原因となる場合があり、消費者にとって不快の種となるこ

とに注目しておきたい。この場合、0.05 mg Mn/L 以下だと通常消費者は

許容できるが、地域ごとにその値は異なるとみられる。  
   
（４）米国環境保護庁（US EPA） 

 Integrated Risk Information System (IRIS)  

EPA/IRISでは、化学物質の評価にあたり、TDIに相当する経口リファ

レンスドース（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、もう一方で、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(参照5)。  
 
① 経口 RfD（参照 5） 

 臨界影響  用量 * 不確実係数
（UF）  

修 正 係
数（MF） 

参照用量  
（RfD）  

中枢神経系への影響：  
ヒト慢性経口データ  
（参照 70、72、73）  

NOAEL（食物） :
0.14 mg Mn/kg 体
重 /日  
LOAEL:  なし  

1** 
 

1*** 1.4×10-1 
mg Mn/kg
体重 /日  

*  食物中マンガンのヒト慢性摂取の NOAEL 10 mg Mn/日は、複数の研究の混合データに基づ

く。成人の体重 70 kg として、表中の NOAEL を導出。  
** 長期間通常の食物を摂取し有害な健康影響は見られない多数の大規模母集団から得られた

情報を基にして、マンガンの RfD は決定された。生理機能が損なわれない限り、食物中のマン

ガン量が変動しても体内負荷は一定に保たれるように、ヒトは効率的にマンガンの恒常性維持

を行う。ヒト母集団の様々な断面で慢性 NOAEL を提供する情報にマンガンの必須性も加味し

て、不確実係数は 1 とした。  
*** 食物中マンガンへの曝露評価では修正係数は 1 だが、飲料水中または土壌中マンガンへの

曝露評価では修正係数は 3 が推奨される。理由として 4 点挙げられる。  
 ⅰ）基本的に食物と水とでマンガン吸収率に差はないが、絶食した場合は水からの吸収率が増

加する。  
 ⅱ）マンガンを 2 mg/L 含有する飲料水を生涯摂取した場合に、有害影響の可能性が提唱された

（参照 78）。  
  ⅲ）母乳よりかなり高マンガン濃度に調整された調整乳を与えられた乳児に懸念が見られる。  
 ⅳ）新生児は消化管から非常に簡単にマンガンを吸収し、吸収したマンガンは排泄しにくく、

逆に血液脳関門を非常に簡単に通過するという証拠がいくつかあるが、これらは調整乳中のマ

ンガンはイオン型も物理的状態も母乳とは異なっていることに関係している。  
 

② 発がん性（参照 5） 

  EPA は、既存の動物試験はマンガンの発がん性を評価するのに不十分で

あるとして、マンガンの発がん性を" D "（ヒトの発がん性について分類で
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きない）に分類している。マンガンのヒトにおける発がんデータはない。 
 
（５）我が国における水質基準の見直しの際の評価（参照 1）11 

米国医薬研究所（Institute of Medicine, IOM, 2001）は、必要量の最高

推定値を考慮したマンガンの一日適切摂取量（AI）が、成人女性で1.8mg、
成人男性で2.3mgと定めている。   

異なる年齢群の米国におけるマンガン中間摂取量は、食事研究に基づい

て決められた（Pennington et al., 1996）。それによると６ヶ月から２才：

1.03～1.42 mg/day、14～16才：1.72～2.66 mg/day、25～30才：2.08～
2.71 mg/day、60～65才：2.15～2.52 mg/dayであった。   

典型的西欧人と菜食主義者の食事のレヴューによると平均的成人のマ

ンガン摂取量は0.7～10.9 mg/dayである (Greger, 1999)。90日間マンガン

のサプリメントを毎日15mg摂取した女性に有害影響はなかったが、唯一、

リンパ球スーパーオキシドジムスターゼ活性の有意な増加がみられた (参
照36)。範囲を上回ったマンガン摂取量11mg/dayがGreger (1999)によっ

て食事調査を用いて確認され、IOM (2001)によってNOAELとしてリスト

された。従って、AI値はNOAELよりずっと低い値であることが推定され

るが、食事中のこのマンガン量（11 mg/day）がこの元素の過大曝露を表

すとは考えられない。暫定的な指針値が、このNOAELを用いて計算可能

である。   
WHOの飲料水水質ガイドライン第２版（1996)では、NOAELに不確実

係数：３（マンガンの生物利用性が増加する可能性を考慮）を適用してTDI
を求め、飲料水の寄与率20％（必須元素であることや経口摂取による毒性

が弱いことによる）を使って指針値を求めている。今回もこれに従うと上

記NOAELよりTDIは0.073 mg/kgとなり、健康影響上の評価値は0.4 mg/L
と見積もることができる。   

 
（６）ATSDR（参照 7） 

  ドラフト版であるが、ATSDRは、Food and Nutrition Board/Institute 
of Medicine（FNB/IOM 2001）が設定した中間ガイドライン値0.16 mg 
Mn/kg体重 /日を、無機形態のマンガンに経口曝露する際の公衆健康アセ

スメントに推奨している。  
  
 
３. 曝露状況 

 平成1９年度水道統計における水道水でのマンガン検出状況（表22）に

よると、原水では、最高検出値は水道法水質基準値（0.05 mg/L）の1,000％
超過に44箇所もみられ、100％超過～1,000％以下の範囲が測定地点の1割強

                                                  
11 原文の通りに記載した。  
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に相当する合計667箇所で検出された。10％以下しか検出されていないのは、

6割強（3,456/5,339地点）に過ぎなかった。一方、浄水では、最高検出値は

水質基準値の90％超過～100％以下に1箇所みられ、10％超過～90％以下の

範囲で合計120箇所検出されたが、ほとんどの箇所（5,465/5,586地点）では

10％以下しか検出されていない。  
 
 

表 22 水道水（原水・浄水）での検出状況（参照 100）  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

基準値に対する度数分布表

浄水 原水

／ 測定

原水 水源種別 地点数
の別 ～0.005

mg/L
～0.010
mg/L

～0.020
mg/L

～0.030
mg/L

～0.040
mg/L

～0.050
mg/L

～0100
mg/L

～0.200
mg/L

～0.300
mg/L

～0.500
mg/L

0.501～
mg/L

全体 5,339 3,456 261 373 211 200 127 304 208 72 83 44
原水 表流水 1,031 359 107 187 103 93 44 100 23 8 4 3

ダム湖沼 306 54 20 33 31 37 34 55 33 3 6 0
地下水 3,206 2,393 122 129 68 51 43 118 122 52 68 40
その他 796 650 12 24 9 19 6 31 30 9 5 1

基準値に対する度数分布表

浄水 浄水

／ 測定

原水 水源種別 地点数
の別 ～0.005

mg/L
～0.010
mg/L

～0.015
mg/L

～0.020
mg/L

～0.025
mg/L

～0.030
mg/L

～0035
mg/L

～0.040
mg/L

～0.045
mg/L

～0.050
mg/L

0.051～
mg/L

全体 5,586 5,465 76 31 8 2 0 2 0 1 1 0
浄水 表流水 991 983 5 2 0 1 0 0 0 0 0 0

ダム湖沼 294 289 2 2 0 0 0 0 0 1 0 0
地下水 3,072 2,974 62 25 7 1 0 2 0 0 1 0
その他 1,229 1,219 7 2 1 0 0 0 0 0 0 0

（平成19年度調査結果）

10％以
下

10％ 超
過 20％
以下

20％ 超
過 30％
以下

30％ 超
過 40％
以下

40％ 超
過 50％
以下

50％ 超
過 60％

以下

60％ 超
過 70％
以下

70％ 超
過 80％
以下

80％ 超
過 90％
以下

90％超過

100％以
下

100％超

過

10％以
下

10％超

過20％
以下

20％超
過40％
以下

40％超

過60％
以下

60％超

過80％
以下

80％超

過100％
以下

100％超

過200％
以下

200％超

過400％
以下

400％超

過600％
以下

600％超

過10０
０％以下

1000％
超過
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Ⅲ . 調査結果のまとめ  
マンガンが神経毒性をもつことは、職業環境でマンガン化合物に吸入曝露

された労働者でよく知られている。井戸水の飲用を通じてマンガンに経口曝

露された成人に関する研究では、神経系への影響を報告しているものといな

いものがある。しかし、最近の研究で、井戸水を通してマンガンに経口曝露

された児童で、神経系の障害が報告されている。マンガンについてはヒトへ

の発がん性を示唆する証拠は得られていない。IARC はマンガンの発がん性

を評価しておらず、EPA もマンガンについて、人への発がん性について分類

できないとしている。  
以上のことから、マンガンについては耐容一日摂取量（TDI）を試算する

ことが適切であると判断される。  
 バングラデシュのマンガン濃度が高い井戸水を飲用している 10 歳の児童

142 人の調査では、母親の教育程度や知性を含む社会人口学的要因を調整後、

飲用した井戸水のマンガン濃度と知的スコアが負の相関を示した。マンガン

濃度が 1,000 μg/L 以上（平均 1,923 μg/L）の井戸水を飲用した児童グルー

プでは 200 μg /L 未満（平均 103 μg/L）の井戸水を飲用した児童グループと

知的スコアが有意に異なっていたが、マンガン濃度が 200～500 μg/L（平均

440 μg/L）、500～1,000 μg/L （平均 801 μg/L）の井戸水を飲用した児童グ

ループでは異なっていなかったことから、 801 μg/L が本研究における

NOAEL とみなされた。しかし、本研究では水以外の曝露経路からのマンガ

ン摂取量が報告されていないため、この研究をもとに信頼性を持って TDI
を導くことはできない。  

IOM は様々な文献レビューをもとに、食生活調査で特定されたマンガン

摂取量の上限値 11 mg/日を成人の NOAEL とみなし、これを耐容上限量

（UL）としている。この値をもとに成人の体重を 50 kg と仮定すると、体

重あたりのマンガンの NOAEL は 0.22 mg/kg 体重 /日となる。さらに、食事

と飲料水からの生物学的利用率の違い、年齢層による感受性の違いに関する

不確実係数 3 を適用し、マンガンの TDI を 0.073 mg/kg 体重 /日と試算した。  
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表 23 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  NOAEL 
(mg 

Mn/kg 体
重 /日）  

LOAEL 
(mg 

Mn/kg
体重 /日） 

備考  

亜  
①  

マウス  
B6C3F1 系  
雄雌各 10 

13 週 間 混
餌投与  

雄 ： 体 重 増 加 抑 制
(122-)、総白血球数
の減少（ 975-）、最
終体重 13 ％減少、
肝 臓 の 絶 対 ／ 相 対
重量が減少、前胃上
皮 の 過 形 成 と 過 角
化（1,950）、雌雄：
ヘ マ ト ク リ ッ ト ％
と ヘ モ グ ロ ビ ン 濃
度減少、赤血球量の
減少（1,950）  

975 1,950 硫酸マン
ガ ン (Ⅱ )
一水和物

②  ラット  
CD 系  
雄 5、雌 1 

24 日 間 強
制 経 口 投
与  溶
媒： 5％シ
ョ 糖 水 溶
液  

視 床 下 部 の ド ー パ
ミ ン レ ベ ル 減 少
（10-）、視床下部の
モ ノ ア ミ ン オ キ シ
ダ ー ゼ 活 性 の 増
加・チロシンヒドロ
キ シ ラ ー ゼ 活 性 の
減少（20）  

1 10 塩化マン
ガ ン (Ⅱ )
四水和物

③  ラット  
Fischer 系  
雄  

8 週間混餌
投与  

ヘ マ ト ク リ ッ ト 値
と ヘ モ グ ロ ビ ン 値
の減少（55）  

 55 炭酸マン
ガン  

④  ラット  
E334/N 系  
雄雌各 10 

13 週 間 混
餌投与  

雄：好中球数有意な
増加、肝臓の絶対／
相 対 重 量 の 減 少
（33-）、ヘマトクリ
ッ ト ％ と 赤 血 球 数
わずかで増加、リン
パ 球 数 の 減 少
（ 130-）、雌：肺の
絶 対 ／ 相 対 重 量 の
減少（40-）、体重増
加抑制、総白血球数
の減少（ 155-）、肝
臓 の 絶 対 ／ 相 対 重
量の減少（618）  

 33 硫酸マン
ガ ン (Ⅱ )
一水和物

慢  
⑤  

マウス  
B6C3F1 系  
雄雌各 70 

2 年間慢性
毒 性 / 発 が
ん 性 併 合
試験  

雄：甲状腺の濾胞上
皮 過 形 成 と 濾 胞 拡
張の増加、前胃扁平
上 皮 の 限 局 性 過 形
成 発 生 頻 度 の 統 計
的に増加（ 584）、
雌：用量依存的な最
終体重減少、甲状腺
濾 胞 上 皮 過 形 成 の
発 生 頻 度 の 増 加
(64-)、前胃扁平上皮
の 限 局 性 過 形 成 発
生頻度の増加（731）

 64 硫酸マン
ガ ン (Ⅱ )
一水和物
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⑥  ラット  
F344/N 系  
雌雄各 70 

2 年間慢性
毒 性 / 発 が
ん 性 併 合
試験  

雄：最終体重 10％
減 少 、 生 存 率 の 減
少、慢性進行性腎症
重症化（200）  

 200 硫酸マン
ガ ン (Ⅱ )
一水和物

⑦  ラット  
SD 系  
雄各 12 

65 週 間 飲
水投与  

運 動 レ ベ ル の 増 加
お よ び ド ー パ ミ ン
作 動 性 機 能 の 一 時
的な向上（40）  

 40 塩化マン
ガ ン (Ⅱ )
四水和物

神  
⑧  

ラット  
SD 系  
新生児  
各 10～12 

20 日 間 飲
水投与  

受 動 回 避 試 験 で の
電 気 シ ョ ッ ク 回 数
用量依存的増加・線
条 体 ド ー パ ミ ン レ
ベ ル 用 量 依 存 的 な
な減少（出生後 32）
（ 0.7-）、嗅覚弁別
に よ る 帰 巣 時 間 の
遅延（出生後 10）、
線 条 体 ド ー パ ミ ン
レ ベ ル 50 ％ 減 少
（7.5）  

3.8 7.5 塩化マン
ガン  

⑨  ラット  
SD 系  
雄新生児  
各 8-9 

21 日 間 飲
水投与  

新 生 児 期 に 負 の 走
地性に影響、成熟期
（出生後 90）にコ
カ イ ン で 誘 導 さ れ
る 運 動 反 応 と 神 経
化 学 的 に 影 響
（13.1）  

4.4 13.1 塩化マン
ガン  

⑩  ラット  
Albino 
新生児  
投 与 前 訓
練 ： 各
9-12、投与
後 訓 練 各
12 

30 日 間 混
餌投与  

投与前訓練：習得技
術半分喪失（5.6-）、
攻撃性増加 (13.9）、
投与後訓練：行動障
害（5.6-）  

 5.6[A] 塩化マン
ガ ン (Ⅱ )
四水和物

⑪  ラット  
SD 系  

44 日 間 飲
水投与  

運動失調、硬直した
不 安 定 な 足 取 り
（150）  

 150 塩化マン
ガン (Ⅱ ) 

⑫  ラット  
Wistar 系  
雄各 16 

10 週 間 飲
水投与  

空 間 記 憶 能 と 自 発
的 オ ー プ ン フ ィ ー
ルド活性の減少、音
響 驚 愕 反 応 の 回 数
減少、感覚誘発電位
の 潜 時 延 長 と 持 続
時間短縮 (6.5-) 

 6.5 塩化マン
ガ ン (Ⅱ )
四水和物

⑬  ラット  
SD 系  
雄各 15 

21（2+19）
週 間 飲 水
投与  

体重・摂餌量の減少
（76-）、拘束ストレ
ス の 有 無 に 関 わ ら
ず 空 間 学 習 能 力 減
少（153）  

76 153 塩化マン
ガン  

⑭  アカゲザル  
雄乳児各 8 

4 ヶ月間飲
水投与  

遊び活動の減少、睡
眠 中 活 動 の 減 少
（107.5-）  

 107.5 塩化マン
ガン (Ⅱ ) 
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⑮  
 

アカゲザル  
雄各 4 

18 ヶ 月 間
飲水投与  

筋力減少、下肢の硬
直、黒質ニューロン
の色素脱失、神経変
性（6.9）  

 6.9 塩化マン
ガ ン (Ⅱ )
四水和物

生  
⑯  

マウス  
Swiss 系  
雌各 15、雄
各 14 

交 配 前 12
週 間 飲 水
投与  

雄 ： 受 精 率 の 減 少
（309）、雌：子宮重
量の増加 (44-）、卵
巣 重 量 の 増 加
(158-）、着床率、生
存 胎 児 数 の 減 少
（277）  

雄：154 雄：309、
雌：44 

塩化マン
ガ ン (Ⅱ )
四水和物

⑰  マウス  
CD-1 系  
① 各 12 、
②16 

43 日 間 飲
水投与  

精子運動性・精巣精
子 数 の 用 量 依 存 的
な減少 (4.8-）、精巣
上 体 重 量 の 用 量 依
存的な増加（9.6）

2.4 4.8 酢酸マン
ガン  

⑱  ラット  
SPRD 系  
各 15-21 

全 妊 娠 期
飲水投与  
 

親動物：シトクロム
P450 濃度とアニリ
ン -p-ヒドロオキシ
ダ ー ゼ 活 性 の 増 加
(11-)、着床後損失増
加 (33)、児動物：骨
と内臓の発達遅延、
外表奇形  

 33 塩化マン
ガン (Ⅱ ) 

⑲  ラット  
雌の児動物
各 12 

妊 娠 前 15
～ 20 日 間
～授乳 1 ヶ
月 飲 水 投
与  

大 脳 皮 質 マ ン ガ ン
濃度の増加、全脳部
位で、神経細胞 7～
10％に変化・グリア
細 胞 数 の 用 量 依 存
的増加、側坐核でグ
リオーシス (2.8-) 

 2.8 塩化マン
ガ ン (Ⅱ )
四水和物

ヒ  
⑳  
 

ヒト  
ボ ス ト ン 
10 歳男児  
１人  

症例研究  
汚 染 井 戸
水 5 年間摂
取  

神 経 心 理 学 的 所 見
（0.06）  

 0.06 マンガン

○21  成人  マ ン ガ ン
摂 取 上 限
値  11mg/
日 、 体 重
60kg 

マ ン ガ ン 摂 取 上 限
値（11 mg/日）  

成 人 体 重
60 kg とし
て 算 出 ：
0.18[W] 

 マンガン

○22  3 つのヒト
データの総
合  

適 切 マ ン
ガ ン 基 準
用 量  
11mg/日、
体重 70kg 

適 切 マ ン ガ ン 基 準
用量（0.14）  

0.14[E]  マンガン

○23  ヒト  
バングラデ
シュ 10 歳
児  
142 人  

汚 染 井 戸
水摂取、知
的 機 能 横
断的研究  

有意差なし（グルー
プ 3）、フルスケー
ル IQ テスト、行動
試験、言語試験スコ
アで能力減少（グル
ープ 4）  

グ ル ー プ
3( 男 児
1.92 mg 
Mn/日、女
児 1.68 mg 
Mn/日 ) 

 マンガン

○24  ヒト  
カ ナ ダ  6
歳女児  
症例 1 人  

症 例 研 究 
汚 染 井 戸
水 6 年間摂
取  

行動障害、言語障害
（0.103）  

 0.103 マンガン
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○25  ヒト  
バングラデ
シュ 1 歳
未 満 幼 児
3,824 人  

縦 断 的 研
究  

高死亡率（0.26）   0.26 マンガン

亜：亜急性毒性試験、慢：慢性毒性及び発がん性試験、神：神経毒性試験、生：生殖・発生毒性

試験  
[A]：著者、 [E]：US EPA、 [T]：ATSDR（draft）、 [W]：WHO、無印：本報告  
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要  約 

 
 清涼飲料水の規格基準改正に係る化学物質として、バリウムの食品健康影

響について調査を行った。調査に供した試験成績は、急性毒性試験（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（マウス、ラット）、遺伝毒性試験である。

対象とするバリウム化合物は、塩化バリウム、酢酸バリウム等とする。  
 可溶性バリウム塩（塩化バリウム、酢酸バリウム等）は容易に吸収される

が、不溶性のバリウム塩（硫酸バリウム等）でもある程度は吸収される。血

漿から迅速に骨に取り込まれ、体内バリウムの約 91％が骨に集中している。

ヒトおよび動物では、バリウムの主な排泄経路は糞便である  
バリウムはヒトの必須元素ではないと考えられている。バリウムのヒトに

対する健康影響として、WHO が収集した研究の中で最も感度の高い疫学研

究で、平均 Ba 濃度が異なる飲料水を飲んでいる集団間の血圧や心血管疾患

有病率に有意差は見られていない。動物試験では、マウスの 2 年間飲水投与

試験でバリウム投与との関連が明確な影響として腎症が報告されている。ま

た、遺伝毒性は細菌を用いた遺伝子突然変異試験の大部分が陰性である。発

がん性についても有意な影響を示す報告はないので、非発がん毒性に関する

耐容一日摂取量（TDI）を試算することが適切であると判断した。  
 イリノイ州の高バリウム濃度の水を飲用する地域住民を対象として実施

された疫学調査において、平均収縮期圧、平均拡張期圧、問診による高血圧

症、心臓病、心臓発作、腎臓病の病歴に基づくバリウムの NOAEL は 0.21 
mg/kg 体重 /日であった。また、11 人の健常男性を対象にバリウムの血圧へ

の影響を調べた臨床研究においても、バリウムとして 0.21 mg/kg 体重 /日相

当の飲水で心電図の変化や不整脈等が認められなかったことに基づき、バリ

ウムの NOAEL を 0.21 mg/kg 体重 /日とみなした。不確実係数（個体差 10）
を適用し、バリウムの TDI を 0.021 mg/kg 体重 /日と試算した。  
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Ⅰ．調査対象物質の概要  
１．用途 

塩化バリウム：有機顔料、製紙、金属熱処理剤、硫酸根の除去剤、医薬

品（X 線造影剤の原料）、電子材料原料   
硫酸バリウム：製紙（アート紙などの充填剤）、ペイント、X 線造影剤、

ゴム・樹脂用充填剤、印刷インキ、蓄電池、体質顔料（染

色レーキ体質、塩基性クロム酸鉛用）  
炭酸バリウム：管球・光学ガラス、蓄電池、フェライト及びチタン酸バ

リウム製造原料、苛性ソーダ（硫酸根除去）、金属熱処

理剤、染色、窯業、顔料、バリウム塩類（参照 1）  

 
２．一般名 

バリウム  
 
３．化学名 

IUPAC 
和名：バリウム  
英名：barium 

CAS No.：7440-39-3 
 

４．元素名 

  Ba 
 
５．原子量 

  137.3 
 
６.物理化学的性状 

名称：  バリウム  
（Ba）  

塩化バリウム  
（BaCl2）  

酢酸バリウム  
（Ba(CH3CO2)2）  

硫酸バリウム  
（BaSO4）  

物理的性状： 様々な形状の

帯黄色～白色

の光沢の固体  

無色、無臭の結

晶  
 無臭、無味、白色

か帯黄色の結晶

あるいは粉末  

沸点（℃）：  1640 1560   
融点（℃）：  725 960  1600（分解）  
比重 /密度：  3.6 3.9  4.5 

水 へ の 溶 解

性 (g/100 ml) 
反応する  36 

 
溶けない  

蒸気圧：  0.1 Pa（20℃）   266 Pa（15℃）
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７．現行規制等 

（１）法令の規制値等 

  水質基準値（mg/L）：なし  
水質管理目標値（mg/L）：なし  
環境基準値（mg/L）：なし  
要監視項目指針値（mg/L）：なし  
要検討項目と目標値（mg/L）：0.7 
その他基準：給水装置の構造及び材質の基準  なし  

     労働安全衛生法；作業環境評価基準  なし  
     食品衛生法 MW（原水）（mg/L）；1 

 
（２）諸外国等の水質基準値又はガイドライン値 

  WHO（mg/L）：0.7（第 3 版）  
  EU（mg/L）：なし  

US EPA（mg/L）：2（Maximum Contaminant Level）  
欧州大気質ガイドライン（参照 2）：なし   
その他基準：Codex Standard for Natural Mineral Waters（mg/L）；

0.7  
 
Ⅱ . 安全性に係る知見の概要  

WHO 飲料水水質ガイドライン（参照 3、4）、EPA/IRIS のリスト及び毒性

学的レビュー（参照 5、6）、ATSDR の毒性学的プロファイル（参照 7）を

基に、毒性に関する主な科学的知見を整理した。  
なお、本報告書Ⅱ .１ .及び２ .においては、バリウム化合物の重量から換算

したバリウム元素としての重量を mg Ba と表記した。  
 

１. 毒性に関する科学的知見 

（１）体内動態 

① 吸収 

  可溶性バリウム塩（塩化バリウム、亜硝酸バリウム、硫化バリウム、酢

酸バリウム等）は容易に吸収されるが、不溶性のバリウム化合物（硫酸バ

リウム、炭酸バリウム等）でもある程度は吸収される（参照 8、9）。動物

の消化管によるバリウム吸収の程度は 5％～85％と幅広く、動物種、消化

管の内容物と年齢に依存している（参照 8、9、10）。硫酸バリウムがＸ線

造影剤として一般的に投与されているにもかかわらず、ヒトの消化管吸収

に関するデータは多くない。バリウムとして 179.2 mg に相当するブラジ

ルナッツ 92 g を男性が単回経口摂取したマスバランス試験では、摂取量

の少なくとも 91％が吸収されたと推定している（参照 11）。一方、1960
年の Bligh による未公表博士論文には、5 人の女性がん患者を被験者とし

た 140Ba の平均経口吸収率として 9±6％が算出されている  （参照 6）。  
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② 分布 

  バリウムは血漿から迅速に骨に取り込まれるので（参照 12）、体内バリ

ウムの約 91％が骨に集中し、残りは大動脈、脳、心臓、腎臓、脾臓、膵

臓、肺等の軟組織で検出されている（参照 13）。また、バリウムを 10 mg/L
含有する飲料水を摂取した子どもの歯では、バリウム／カルシウム比の上

昇が観察されている（参照 14）。イヌに 140Ba 標識塩化バリウムを経口投

与した試験では、24 時間後の心臓の標識バリウム量は眼、骨、筋肉、腎

臓に比べ 3 倍高かったと記載されている（参照 8）。バリウムはヒトの血

液胎盤関門を通過するとの報告がある（参照 15）。  
 

③ 代謝・排泄 

  ヒトおよび動物では、バリウムの主な排泄経路は糞便である（参照 16）。
ヒトでは、24 時間以内に摂取バリウムの 20％が糞便を介し、7％が尿を介

して排泄される（参照 12、13）。  
 
（２）実験動物等への影響 

① 急性毒性試験 

ラットに対する塩化バリウムの経口 LD50 は、成熟動物で 132 mg Ba/kg
体重、離乳時 220 mg Ba/kg 体重（参照 17）、Sprague Dawley（SD）系

ラットの雌で 269 mg Ba/kg 体重（参照 18）と記載されている（参照 7）。  
 

② 亜急性毒性試験 

a. 13 週間亜急性毒性試験(マウス) 

B6C3F1 系マウス（雌雄、各投与群 10 匹）における塩化バリウム二水

和物（0、125、500、1,000、2,000、4,000 ppm：雄 0、15、55、100、
205、450 mg Ba/kg 体重 /日、雌 0、15、60、110、200、495 mg Ba/kg
体重 /日）の 13 週間飲水投与試験が行われた。4,000 ppm 投与群で有意

な死亡の増加、最終平均体重の有意な減少 (>30％ )、衰弱および物質由

来の腎症の発生がみられ、1,000 ppm 以上の投与群では絶対および相対

肝重量の減少が観察された（参照 19）。各投与群で認められた毒性所見

を表 1 に示す。  
しかし、いずれの用量においても肝臓での病理組織学的変化は観察さ

れなかったので、肝臓への影響は有害ではないと判断できることから、

WHO はこの試験の NOAEL は 2,000 ppm としている（参照 4）。EPA TR
は、腎症の発生の増加より LOAEL を 450 mg Ba/kg 体重 /日、NOAEL
を 200 mg Ba/kg 体重 /日としている（参照 6）。  
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表 1 マウス 13 週間亜急性毒性試験 

 
b. 4～13 週間亜急性毒性試験(ラット) 

   Charles River 系ラット（雌雄、各投与群 30 匹）に塩化バリウム（Ba
濃度 0、10、50、250 ppm：雄 0、1.7、8.1、38.1 mg Ba/kg 体重 /日、

雌 0、2.1、9.7、45.7 mg Ba/kg 体重 /日）を飲水投与し、4、8、13 週後

にそれぞれ観察する試験が行われた。死亡例及び臨床兆候は観察されず、

摂餌量及び体重も投与による影響は見られなかった。最高用量投与群で

は雌雄ともに飲水量の減少が見られた。雄では 8 週後に 50 ppm 以上の

投与群で、雌では 13 週後に全投与群で副腎相対重量にわずかな減少が

見られたが、これらの変化は Ba 投与に関連したものではなく、8 週後

の雌では 250 ppm 投与群でわずかに増加していた。投与に関連した血

液指標、各臓器の肉眼上の病変や病理組織学的変化も見られなかった。

血圧及び糸球体傷害については観察の対象とされなかった（参照 17）。
各投与群で認められた毒性所見を表 2 に示す。  

   EPA TR は、NOAEL を 250 ppm としている（参照 6）。  
 

表 2 ラット 4～13 週間亜急性毒性試験 

 
 
 
 
 

c. 13 週間亜急性毒性試験(ラット) 

F344/N 系ラット（雌雄、各投与群 10 匹）における塩化バリウム二水

和物（0、125、500、1,000、2,000、4,000 ppm：雄 10、30、65、110、
200 mg Ba/kg 体重 /日、雌 10、35、65、115、180 mg Ba/kg 体重 /日）

の 13 週間飲水投与試験が行われた。4,000 ppm 投与群では雌雄のラッ

トに尿細管の拡張が認められた。2,000 ppm 投与群では雌で、4,000 ppm
投与群では雌雄ともに、腎臓の絶対／相対重量は対照群に比べ有意に増

加し、投与による腎傷害と関連があると見られた。また、2,000 ppm と

4,000 ppm 投与群では雌雄のラットで血清中のリンレベルの有意な上

昇が認められた。4,000 ppm 投与群の雌では、自発運動が対照群に比べ

て 30％低下した（参照 19）。ATSDR は、この低下を生物学的に有意と

考えられるとしている（参照 7）。各投与群で認められた毒性所見を表 3

試験物質  投与群  雌雄  
塩化バリウム二
水和物  

4,000 ppm 
(雄；450 mg Ba/kg 体重 /日、  
雌；495 mg Ba/kg 体重 /日 ) 

有意な死亡の増加、最終平均体重の
有意な減少 (>30％ )、衰弱および腎症
の発生  

塩化バリウム二
水和物  

1,000 ppm 
(雄；100 mg Ba/kg 体重 /日、  
雌；110 mg Ba/kg 体重 /日 ) 

絶対及び相対の肝重量の減少  

試験物質  投与群  雌雄  
塩化バリウム  Ba 濃度 250 ppm 

(雄；38.1 mg Ba/kg 体重 /日、  
雌；45.7 mg Ba/kg 体重 /日 ) 

飲水量の減少  
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に示す。  
WHO は、この試験の NOAEL を 1,000 ppm（65 mg Ba/kg 体重 /日）

としている（参照 4）。  
 

表 3 ラット 13 週間亜急性毒性試験 

 
d. 16 週間亜急性毒性試験(ラット) 

SD 系ラット（性別不明、各投与群 6 匹）における塩化バリウム（Ba
濃度 0、3、10、30、100 ppm：0、0.45、1.5、4.5、15 mg Ba/kg 体重

/日）の蒸留水溶液、または 0.9％生理食塩水溶液の 16 週間飲水投与試

験が行われた。また、片方の腎摘出術を受けた SD 系ラット（性別不明、

各投与群 6 匹）における塩化バリウム（Ba 濃度 0、1、10、100、1,000 
ppm：0、0.15、1.5、15、150 mg Ba/kg 体重 /日）の蒸留水溶液、また

は 0.9％生理食塩水溶液の 16 週間飲水投与試験も行われた。さらに、

Dahl 塩感受性の SD 系ラット（性別不明、各投与群 6 匹）と Dahl 塩耐

性の SD 系ラット（性別不明、各投与群 6 匹）における塩化バリウム（Ba
濃度 1、10、100、1,000 ppm：0.15、1.5、15、150 mg Ba/kg 体重 /日）

の蒸留水溶液の 16 週間飲水投与試験も行われた。  
塩化バリウム水溶液投与群、0.9％生理食塩水溶液投与群に関わらず、

通常の動物と片方の腎摘出術を受けた動物では、Ba 摂取に関連した血

圧変化は見られなかった。Dahl 塩感受性の動物では、0.9％生理食塩水

溶液 1 ppm 投与群に最初の 1 週間、0.9％生理食塩水溶液 10 ppm 投与

群に最初の 2 週間、一過性の血圧上昇が見られたが、Dahl 塩耐性の動

物には高血圧の兆候は見られなかった。著者らは食塩水が塩感受性動物

に影響を及ぼしたとみなしている（参照 20）。各投与群で認められた

毒性所見を表 4 に示す。  
この報告では、NOAEL を 1,000 ppm と推定した。  

 
表 4 ラット 16 週間亜急性毒性試験 

 

試験物質  投与群  雄  雌  
塩 化 バ リ ウ ム
二水和物  

4,000 ppm 
(雄；200 mg Ba/kg 体重 /日、
雌；180 mg Ba/kg 体重 /日 ) 

尿細管の拡張、絶
対／相対腎重量の
有意な増加  

尿細管の拡張、自発
運動の低下  

塩 化 バ リ ウ ム
二水和物  

2,000 ppm 
(雄；110 mg Ba/kg 体重 /日、
雌；115 mg Ba/kg 体重 /日 ) 
以上  

血清中リンレベル
の有意な上昇  

血清中リンレベルの
有意な上昇、絶対／
相対腎重量の有意な
増加  

試験物質 投与群 雌雄 

塩化バリウム  Ba 濃度 1,000 ppm 
(150 mg Ba/kg 体重 /日 ) 

影響なし  

塩化バリウム  Ba 濃度 10 ppm 
(1.5 mg Ba/kg 体重 /日 ) 

0.9％生理食塩水溶液の Dahl 塩感受性
動物に一過性の血圧上昇  

塩化バリウム  Ba 濃度 1 ppm 
(0.15 mg Ba/kg 体重 /日 ) 

0.9％生理食塩水溶液の Dahl 塩感受性
動物に一過性の血圧上昇  
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③ 慢性毒性試験及び発がん性試験 

a. 2 年間慢性毒性/発がん性併合試験(マウス) 

B6C3F1系マウス（雌雄、各投与群60匹）における塩化バリウム二水

和物（0、500、1,250、2,500 ppm：雄0、30、75、160 mg Ba/kg体重 /
日、雌0、40、90、200 mg Ba/kg体重 /日）の2年間 1飲水投与試験が行

われた。試験終了時の2,500 ppm投与群の生存率は雄で65％、雌で26％
と対照群に対し有意に低下し、これはBa投与に関連していると見なされ

た。2,500 ppm投与群では、最終平均体重が対照群に比べて雄では8％、

雌では12％それぞれ低かった。飲水量及び臨床症状は投与による影響は

見られなかった。2,500 ppm投与群では、雌雄ともに尿細管上皮皮質及

び髄質の再生、尿細管拡張、多発性の間質線維化等を特徴とする腎症発

症率が有意に上昇した。2,500 ppm投与群の雌雄では、脾臓、胸腺およ

びリンパ節でリンパ球の枯渇が観察されたが、腎症による衰弱の二次的

影響とみなされた。投与群の腫瘍発生頻度は、対照群の動物に比べて有

意に高くはなく、2,500 ppm投与群の雌では、発生頻度が対照群よりも

有意に低い腫瘍も見られた (参照19)。著者らは、バリウムを投与された

動物の生存率が著しく減少したことが原因であるとしている（参照4）。
各投与群で認められた毒性所見を表5に示す。  

   WHOは、非腫瘍影響に関するNOAELを1,250 ppm（雄では75 mg 
Ba/kg体重 /日、雌では90 mg Ba/kg体重 /日）としている（参照4）。EPA 
TRは腎傷害発生頻度の統計学的に有意な増加からLOAELを160 mg 
Ba/kg体重 /日としているが、それ以下の投与群でも投与による腎症がわ

ずかだが観察されるので、NOAELは30 mg Ba/kg体重 /日としたほうが

良いとしている（参照6）。  
 

表 5.  マウス 2 年間慢性毒性/発がん性併合試験 

 
b. 生涯慢性毒性/発がん性併合試験(マウス) 

Swiss 系マウス（雌雄、各投与群 36～54 匹）における酢酸バリウム

（Ba 濃度 0、5 ppm：雄 1.18 mg Ba/kg 体重 /日、雌 1.20 mg Ba/kg 体

重 /日 EPA（1988）換算）の生涯飲水投与試験が行われた。餌の Ba
含量に関する記載はない。成長速度と体重は Ba 投与に影響されず、心

臓、肺、肝臓、腎臓、脾臓の各組織はいずれも正常だった。リンパ腫／

白血病及び肺腫瘍の発生頻度は、それぞれ雄の投与群で 7/37、4/37、雌

の投与群で 5/21、3/21、雄の対照群で 3/38、5/38、雌の対照群で 3/47、
                                                  
1 雄は 103 週間、雌は 104 週間  

試験物質 投与群 雌雄 

塩化バリウム二
水和物  

2,500 ppm 
(雄；160 mg Ba/kg 体重 /日、
雌；200 mg Ba/kg 体重 /日）  

生存率の有意な低下、最終平均体重の
減少、腎症発症率の有意な上昇  
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9/47 となり、有意差はみられなかった（参照 21）。各投与群で認められ

た毒性所見を表 6 に示す。  
 

表 6.  ラット生涯慢性毒性/発がん性併合試験 

 
c. 2 年間慢性毒性/発がん性併合試験(ラット) 

F344/N系ラット（雌雄、各投与群60匹）における塩化バリウム二水

和物（0、500、1,250、2,500 ppm：雄0、15、30、60 mg Ba/kg体重 /
日、雌0、15、45、75 mg Ba/kg体重 /日）の2年間 2飲水投与試験が行わ

れた。雄では、500、1,250、及び2,500 ppm投与群の生存率は対照群の

生存確率44％よりわずかに高く、それぞれ62％、58％、67％であった。

白血病発生頻度の低下が起因していると考えられるが、雌の生存率は有

意な影響を受けなかった。最終平均体重は、2,500 ppm投与群の雄では

対照群より5％低く、1,250 ppm及び2,500 ppm投与群の雌では、対照群

よりそれぞれ6％と11％低かった。飲水量は用量依存的に減少し、2,500 
ppm投与群では対照群より雄で22％、雌で25％減少した。2,500 ppm投

与群の雌で腎相対重量の統計学的に有意な増加が見られたが、投与に伴

う腎臓の病変は観察されなかった。腫瘍発生の増加は見られなかった

（参照19）。各投与群で認められた毒性所見を表7に示す。  
NTPによる13週間試験（参照19）では、腎相対重量の増加は腎臓に

対する潜在的な影響とみなされている。WHOは、雌の腎相対重量の増

加を腎臓に対する影響と判断し、LOAELを2,500 ppm（75 mg Ba/kg体
重 /日）、NOAELは1,250 ppm（45 mg Ba/kg体重 /日）としている（参照

4）。EPA TRは、雄の最終平均体重の減少に基づき、LOAELを60 mg 
Ba/kg体重 /日、NOAELを30 mg Ba/kg体重 /日としている（参照6）。  

 
 

                                                  
2 雄は 104 週間、雌は 105 週間  

試験物質 投与群 雄 雌 

酢 酸 バ リ
ウム  

Ba 濃度 5 ppm 
(雄；1.18 mg Ba/kg 体重 /日、
雌；1.20 mg Ba/kg 体重 /日）

リンパ腫 /白血病及び
肺 腫 瘍 の 発 生 頻 度
7/37、4/37：対照群と
の有意差なし  

リンパ腫 /白血病及び
肺 腫 瘍 の 発 生 頻 度
5/21、3/21：対照群と
の有意差なし  

対照群   リンパ腫 /白血病及び
肺 腫 瘍 の 発 生 頻 度
3/38、5/38 

リンパ腫 /白血病及び
肺 腫 瘍 の 発 生 頻 度
3/47、9/47 
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表 7.  ラット 2 年間慢性毒性／発がん性併合試験 

 
d. 生涯慢性毒性/発がん性併合試験(ラット) 

Long-Evans（LE）系ラット（雌雄、各投与群 52 匹）における酢酸バ

リウム（Ba 濃度 0、5 ppm：雄 0.61 mg Ba/kg 体重 /日、雌 0.67 mg Ba/kg
体重 /日 EPA（1988）換算）の生涯飲水投与試験が行われた。餌の Ba
含量に関する記載はない。Ba 投与により、雄の成長には有意な影響は

見られなかったが、雌では成長の促進が見られた。投与群の雄では、蛋

白尿の発生頻度は対照群より有意に高かった。心臓、肺、肝臓、腎臓、

脾臓の各組織はいずれも正常だった（参照 21）。各投与群で認められた

毒性所見を表 8 に示す。  
腫瘍の発生頻度は、雄の投与群で 8/30、雌の投与群で 15/33、雄の対

照群で 4/26、雌の対照群で 17/24 であり、有意差は見られなかった（参

照 21）。  
   EPA TR は、雄の蛋白尿を証拠とする腎糸球体傷害に基づき、LOAEL

を 0.61 mg Ba/kg 体重 /日としている（参照 6）。  
 

表 8.  ラット生涯慢性毒性/発がん性併合試験 

 
e. 16 ヶ月間慢性毒性試験(ラット) 

LE 系ラット（雌、各投与群 12～13 匹 3）における塩化バリウム（Ba
濃度 0、1、10、100 ppm：0、0.051、0.51、5.1 mg Ba/kg 体重 /日 EPA
（1985）換算）の最大 16 か月間飲水投与試験が行われた。飲水量、摂

餌量、体重及び心臓重量に投与に関連した変化は認められず、その他の

毒性学的な影響も認められなかった。1 ppm 投与群では、16 か月後に

平均収縮期圧に変化は見られなかったが、10 ppm 投与群では、8 か月

後に血圧が平均で 4～7 mm Hg 上昇し、それ以後も持続した。100 ppm
投与群では、1 か月投与後にすでに平均収縮期圧は有意かつ持続的に 12 
mm Hg 上昇し、16 ヵ月後まで平均 16 mm Hg の段階的上昇が見られた。

                                                  
3 対照群 26 匹中 21 匹を試験した。  

試験物質  投与群  雄  雌  
塩化バリウ
ム二水和物  

2,500 ppm 
(雄；60 mg Ba/kg 体重 /日、雌；
75 mg Ba/kg 体重 /日）  

最終平均体重の
減 少 、 飲 水 量
22％減少  

飲水量 25％減少、腎
相対重量の統計学的
有意な増加  

塩化バリウ
ム二水和物  

1,250 ppm 
(雄；30 mg Ba/kg 体重 /日、雌；
45 mg Ba/kg 体重 /日 ) 以上  

 最終平均体重の減少  

塩化バリウ
ム二水和物  

500 ppm 
(雌雄；15 mg Ba/kg 体重 ) 以上

用量依存的な飲
水量減少  

用量依存的な飲水量
減少  

試験物質 投与群 雄 雌 

酢酸バリウム  Ba 濃度 5 ppm 
(雄；0.61 mg Ba/kg 体重 /日、
雌；0.67 mg Ba/kg 体重 /日）  

蛋白尿の発生頻
度有意に上昇  

（成長の促進）  
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また、心収縮、電気興奮性及び高エネルギーの ATP レベル／リン酸化

ポテンシャルの低下が見られた（参照 22）。各投与群で認められた毒性

所見を表 9 に示す。  
WHO は、収縮期圧の 4～7 mm Hg 上昇は有害影響とみなせる値では

ないと考え、NOAEL を 0.51 mg Ba/kg 体重 /日、LOAEL を 5.1 mg Ba/kg
体重 /日としている（参照 4）。  

 
 

表 9.  ラット 16 ヶ月間慢性毒性試験 

 
  
f. 16 ヶ月間慢性毒性試験(ラット) 

LE 系ラット（雌、各投与群 13 匹 4）における塩化バリウム（Ba 濃度

0、1、10、100 ppm：0.1、0.17、0.82、7 mg Ba/kg 体重 /日 5 EPA TR
（参照 6）換算）の最大 16 か月間飲水投与試験が行われた。飲料水に

は 5 種の必須金属が Mo 濃度 1 ppm、Co 濃度 1 ppm、Cu 濃度 5 ppm、

Mn 濃度 10 ppm、Zn 濃度 50 ppm で添加された。摂餌させた餌中の Ba
濃度は 1.5 ppm、Ca 濃度は 3,800 ppm だった。16 か月間 1 ppm の Ba
を投与された群では平均収縮期圧に変化は見られなかったが、10 ppm
投与群では平均収縮期圧が 16 ヵ月後まで有意に上昇し続け、4 mmHg
の上昇となった。100 ppm 投与群では 1 か月投与後にすでに平均収縮期

圧は 12 mmHg 上昇し、16 ヵ月間上昇し続け、16 mmHg 上昇した。ま

た、心収縮、電気興奮性及び高エネルギーの ATP レベル、クレアチニ

ンリン酸レベルの低下が見られた。臓器重量、成長速度への影響は見ら

れなかった（参照 23）。各投与群で認められた毒性所見を表 10 に示す。  
EPA/IRIS は、血圧への影響に基づき NOAEL を 1 ppm（0.17 mg 

Ba/kg 体重 /日）、LOAEL を 10 ppm（0.82 mg Ba/kg 体重 /日）としてい

る（参照 5）。  
 

  表 10.  ラット 16 ヶ月間慢性毒性試験 

                                                  
4 対照群は 21 匹  
5 ライ麦中心の餌による Ba 量も付加した換算値  

試験物質 投与群 雌 

塩化バリウム  Ba 濃度 100 ppm 
(5.1 mg Ba/kg 体重 /日）  

平均収縮期圧の有意な上昇（12 mm Hg）

塩化バリウム  Ba 濃度 10 ppm 
(0.51 mg Ba/kg 体重 /日）  

平均収縮期圧の上昇（4～7 mm Hg）  

試験物質 投与群 雌 

塩化バリウム  Ba 濃度 100 ppm 
(7 mg Ba/kg 体重 /日）  

平均収縮期圧の有意な上昇（16 mm Hg）

塩化バリウム  Ba 濃度 10 ppm 
(0.82 mg Ba/kg 体重 /日）  

平均収縮期圧の有意な上昇（4 mm Hg）
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④ 神経毒性試験 

a. 13 週間亜急性毒性試験(ラット) 6 

   ②c．の項で記したラットの 13 週間亜急性毒性試験では、神経系への

影響も報告されている。4,000 ppm 投与群の雌では、自発運動が対照群

に比べて 30％低下した（参照 19）。ATSDR は、この低下を生物学的に

有意と考えられるとしている（参照 7）。各投与群で認められた毒性所

見を表 11 に示す。  
   ATSDR は、神経系への影響に対する NOAEL を 115 mg Ba/kg 体重 /

日、LOAEL を 180 mg Ba/kg 体重 /日としている（参照 7）。  
    

表 11.  ラット 13 週間亜急性毒性試験 

 
b. 5 ヶ月間亜急性毒性試験(ラット) 

   SD 系ラット（性別不明、各投与群 10～11 匹）における塩化バリウ

ム（Ba 濃度 0、250 ppm：1、38.5 mg Ba/kg 体重 /日 7）の 5 ヶ月間飲

水投与試験が行われた。それらの動物に L-ノルエピネフリン（NE）80.5 
μg/kg を静脈注射後、それぞれ 0 分、4 分、60 分に心電図（EKG）測定

を行った。対照群の心拍数は低下したままであったのに対し、250 ppm
投与群では、4 分後は NE で誘起された徐脈が有意に亢進されていたが、

60 分後には正常に戻っていた（参照 20）。  
 

⑤ 免疫毒性試験9 

  ②のａ．の項で記したNTP（1994）の13週間試験（参照19）では、マ

ウスの160 mg Ba/kg体重 /日投与群に脾臓のリンパ球枯渇と重量減少が、

450 mg Ba/kg体重 /日投与群に胸腺と脾臓の萎縮が観察されているが、

ATSDRは、これらの影響は重篤な腎症の二次的な影響とみなしている（参

照7）。  
 

⑥ 生殖・発生毒性試験 

a. 生殖発生毒性試験(マウス) 

   B6C3F1 系マウス（雌雄、各投与群 20 匹）に塩化バリウム二水和物

（Ba 濃度 0、500、1,000、2,000 ppm：雄 0、55、100、205 mg Ba/kg
体重 /日、雌 0、60、110、200 mg Ba/kg 体重 /日 EPA TR（参照 6）換

                                                  
6 ② c．と同じ試験  
7 Purina rat chow を同時に摂餌したことを考慮して、Ba 摂取量を推算  
8 米国では、神経伝達物質ノルアドレナリンはこの名称で知られている。  
9 ②a.と同じ試験  

試験物質 投与群 雄 雌 

塩化バリウム  4,000 ppm 
(180 mg Ba/kg 体重 /日）  

 自発運動が 30％低下  
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算）を雄には 60 日間、雌には 30 日間飲水投与し、投与量が同じ群の雌

雄を交配させる試験が行われた。妊娠率は、対照群が 55％で投与群は

55％～70％だった。母動物の体重、平均妊娠期間、児動物の生存率及び

体重に変化は見られなかった。1,000 ppm 投与群では出産 0 日と 5 日に

一腹当たりの平均児数の統計学的に有意な減少が見られたが、 2,000 
ppm 投与群では影響は見られなかった。また、児動物に外表奇形は見ら

れず、雌雄ともに生殖機能への影響は認められなかった（参照 24）。各

投与群で認められた毒性所見を表 12 に示す。  
   ATSDR は、生殖毒性、発生毒性ともに NOAEL を 200 mg Ba/kg 体

重 /日としている（参照 7）。  
 

 表 12.  マウス生殖発生毒性試験 

 
b. 10 日間亜急性毒性試験(ラット) 

   SD 系ラット（雌雄、各投与群 10 匹）における塩化バリウム（0、100、
145、209、300 mg/kg 体重 /日）の 10 日間飲水投与試験が行われた。全

ての投与群で尿素窒素（BUN）が減少したが、用量依存的ではなかっ

た。300 mg/kg 体重 /日（198 mg Ba/kg 体重 /日 ATSDR（参照 7）換

算）投与群の雌は 10 匹中 3 匹が死亡して生存率が大幅に低下し、生存

する 7 匹では卵巣重量の減少及び卵巣 /脳重量比の低下が認められた 10

（参照 18）。各投与群で認められた毒性所見を表 13 に示す。  
   ATSDR は、生殖毒性の NOAEL を 138 mg Ba/kg 体重 /日、LOAEL

を 198 mg Ba/kg 体重 /日としている（参照 7）。  
 

表 13.  ラット 10 日間亜急性毒性試験 

 
c. 生殖発生毒性試験(ラット) 

   F344/N 系ラット（雌雄、各投与群 20 匹）に塩化バリウム二水和物（Ba
濃度 0、1,000、2,000、4,000 ppm：雄 0、65、110、200 mg Ba/kg 体

重 /日、雌 0、65、115、180 mg Ba/kg 体重 /日 EPA（1985）換算）を

                                                  
10 統計学的な有意差については検討されておらずわずかな変化である。唯一の生殖影響

として採用の可否は微妙とこの報告では考える。  

試験物質  投与群  親動物（雄） 親動物（雌）  児動物  
塩 化 バ リ ウ
ム二水和物  

Ba 濃度 2,000 ppm 
(雄；205 mg Ba/kg 体重 /日、
雌；200 mg Ba/kg 体重 /日）

影響なし  影響なし  影響なし

塩 化 バ リ ウ
ム二水和物  

Ba 濃度 1,000 ppm 
(雄；100 mg Ba/kg 体重 /日、
雌；110 mg Ba/kg 体重 /日）

影響なし  出産 0 日と 5 日に、
一腹当たりの平均
児数の有意な減少  

影響なし

試験物質 投与群 雌 

塩 化 バ リ ウ
ム二水和物  

300 mg/kg 体重 /日  
(雌；198 mg Ba/kg 体重 /日）

生存率の大幅な低下、残存する 7 匹で卵巣
重量の減少及び卵巣／脳重量比の低下  
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雄には 60 日間、雌には 30 日間飲水投与し、投与量が同じ群の雌雄を交

配させた。妊娠率は対照群が 40％、最高用量投与群は 65％と、経験的

な正常値より低かったが、バリウムに起因するものとは見なされていな

い。妊娠期間、児動物の生存率、外表奇形の発生頻度には有意な変化は

見られなかった。4,000 ppm 投与群では、一腹当たりの生存児数及び妊

娠動物ごとの着床数が対照群に比べてわずかに減少したが、いずれも統

計学的な有意差はなかった。4,000 ppm 投与群の生存児の体重は出産 0
日には統計学的に有意に減少していたが、5 日には差は有意でなくなっ

た（参照 24）。各投与群で認められた毒性所見を表 14 に示す。  
   ATSDR は、生殖毒性の NOAEL を 200 mg Ba/kg 体重 /日、発生毒性

の LOAEL を 185 mg Ba/kg 体重 /日、NOAEL を 115 mg Ba/kg 体重 /
日としている（参照 7）。  

   EPA/IRIS は、このような限られたデータからは、バリウムと生殖毒

性との関係を判断できないとしている（参照 5）。  
 

表 14.  ラット生殖発生毒性試験 

 
 

⑦ 遺伝毒性試験 

a. in vitro 試験 

バリウム化合物の遺伝毒性に関しては情報が少ない。  
in vitro試験について、塩化バリウムと硝酸バリウムは代謝活性化の

有無にかかわらず、細菌を用いた遺伝子突然変異試験の大部分が陰性で

ある（参照25）。ATSDRに、細菌とほ乳類細胞を用いた in vitro試験の

結果がまとめられている（参照7）ので、表15に示す 11。  
WHOは、証拠の重みより、バリウムは有意な遺伝毒性を有さないと

いう結論を支持できるとしている（参照4）。  
  

                                                  
11 CICAD の記載内容（参照 25）、各原著も参照し、一部編集されている。  

試験物質  投与群  雄  雌  児動物  
塩 化バ リ ウ
ム二水和物  

Ba 濃度 4,000 ppm 
(雄；205 mg Ba/kg 体重 /日、
雌；200 mg Ba/kg 体重 /日）

影響なし 一腹当たりの生
存児数及び着床
数わずかで統計
的に有意でない
減少  

出産 0 日に生存
児の体重統計学
的に有意な減少
→5 日に解消  
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表 15.  バリウム in vitro 遺伝毒性試験結果  

試験結果  試験  
物質  

試験の種類  
（名称）  

対象  
代謝
活性
有  

代謝
活性
無  

著者名、発行年  

原核生物：  
BaCl2 ・
2H2O 

復 帰 突 然 変 異 試
験  

Salmonella 
typhimurium 
TA97、TA98、TA100、
TA1535、TA1537 

－  －  NTP 1994 

BaCl2 復 帰 突 然 変 異 試
験  

Escherichia coli 
WP2s(λ) 

－  No 
data 

Rossman et al. 
1991 

BaCl2 DNA 修復試験  Bacillus subtilis 
H17、H45 

No 
data 

－  Kanematsu et al. 
1980 
Nishioka 1975 

BaNO3 DNA 修復試験  Bacillus subtilis 
H17、H45 

No 
data 

－  Kanematsu et al. 
1980 

真核生物：  
BaCl2 細 胞 遺 伝 学 的 試

験  
Saccharomyces 
cerevisiae 

No 
data 

－  Sora et al. 1986 

BaCl2 DNA 合成試験  ニワトリ骨髄芽球症
ウィルス  

No 
data 

－  

BaNO3 DNA 合成試験  ニワトリ骨髄芽球症
ウィルス  

No 
data 

－  

Sirover & Loeb 
1976 

哺乳類細胞：  
BaCl2 ・
2H2O 

SCE 試験  CHO 細胞  －  －  

BaCl2 ・
2H2O 

染色体異常試験  CHO 細胞  －  －  

BaCl2 ・
2H2O 

遺 伝 子 突 然 変 異
試験  

L5178Y マウスリン
パ腫細胞  

+ －  

NTP 1994 

BaSO4 コ メ ッ ト ア ッ セ
イ  

ヒト末梢血リンパ球 No 
data 

－  Braz et al. 2008
(参照 26) 

+：陽性、－：陰性  
 
 

b. in vivo 試験 

in vivo 試験についての報告は入手できていない。  
 
 
（３）ヒトへの影響 

バリウムはヒトの必須元素ではないと考えられる（参照15）。  
 
バリウムは、高濃度では動脈の筋肉の直接刺激により血管収縮を、平滑

筋の強い刺激により蠕動を、中枢神経系の刺激により痙攣と麻痺を引き起

こす（参照 27）。バリウム塩の溶解度と投与量によっては、数時間から数

日で死に至る場合がある。成人の LD50 は 66 mg Ba/kg 体重である（参照

28）。2003 年 5 月には、ブラジルの Goias 州の放射線クリニックで、上部
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または下部消化器管の放射線検査のためにバリウム含有溶液を摂取した

患者 3 人のうち、入院 24 時間以内に 2 人の死亡が報告されている（参照

29）。  
 
通常は陶器の釉薬として使用される炭酸バリウム 40 g を、一度に摂取

し自殺を図った 39 歳の美術教師の症例が報告されている。直後に腹部の

疝痛を訴え、下痢と嘔吐が見られた。病院に搬送後の検査では、筋力の低

下が見られその程度はグレードⅢであった。血漿カリウム濃度は 1.5 
mEq/L に減少していたが、筋力低下との相関性は見られなかった。バリ

ウムは膜に対し脱分極作用があり、患者のバリウム濃度の経時変化と神経

筋遮断の程度に密接な相関性が見られたことから、著者らはバリウムが筋

力低下に直接寄与していると推測している。この患者には腎不全が生じた

が、硫酸バリウムが腎尿細管に沈積したためとみなされている（参照 30）。  
 
自殺目的で大量の硝酸バリウムを摂取し、下痢、嘔吐、不整脈、重篤な

低カリウム血症と徐々に筋力低下を示して病院に搬送された 22 歳の化学

科学生には、カリウム点滴では効果がなかったが、血液透析により回復が

見られた（参照 31）。バリウム塩の大量摂取により自殺を図って低カリウ

ム血症に陥った 52 歳の女性に対しても、血液透析が施されて筋力低下等

の神経症状の回復が見られている（参照 32）。  
 
11 人の健常な男性（白人 7 人、アフリカ系アメリカ人 4 人）に、最初

の 2 週間は蒸留水、次の 4 週間は Ba 濃度 5 ppm（0.11 mg Ba/kg 体重 /
日 12）の塩化バリウムを、残りの 4 週間は Ba 濃度 10 ppm（0.21 mg Ba/kg
体重 /日 13）の塩化バリウムを続けて飲水投与（1.5 L/日）した。食事と飲

料水は提供されたものに限定された。収縮期圧と拡張期圧を朝夕測定した

が、どの投与量、期間においても血圧は有意な影響は受けなかった。血清

アルブミン濃度で校正した血清 Ca 濃度は、血清アルブミン濃度と負の相

関が見られたが、血清アルブミン濃度の増加は臨床上有意ではないと、著

者らは考察している。血漿総コレステロール、トリグリセリド（LDL ま

たは HDL コレステロール）、LDL/HDL 比、アポリポタンパク質等には、

有意な変化は観察されなかった。心電図では、QT 間隔等の心周期に変化

は見られず、さらに、不整脈、心室の過敏性等も見られなかった（参照

33）。  
WHO は、この試験で有害影響が観察されなかったのは、被験者数が少

なかったこと、または曝露期間が短かったことが起因しているとみなした。

また、NOAEL を 0.21 mg Ba/kg 体重 /日とした（参照 4）。  
 

                                                  
12 被験者体重 70 kg、飲水量 1.5 L/日より換算。原著には記載なし。  
13 上記と同様  
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イリノイ州の 2 地域における 1971 年から 1975 年にかけての年齢及び

性別調整後の心血管疾患死亡率に関する後ろ向き疫学研究を実施した。暫

定一次飲料水規則（NIPDWR）では、飲料水中のバリウム許容濃度は 1 mg 
Ba/L と規定されている。高 Ba 濃度（2～10 mg Ba/L）の水道水を摂取し

ていた地域住民（25,433 人）の死亡率と、低 Ba 濃度（<0.2 mg Ba/L）の

水道水を摂取していた地域住民（46,905 人）の年齢調整死亡率を調査し

たところ、高 Ba 濃度の地域の方が低 Ba 濃度の地域に比べ、全ての心血

管疾患及び動脈硬化症による死亡率が有意に高かった。ただし、この研究

では、住民数は 1970 年の国勢調査人口が用いられているが、死亡数は

1971 年から 1975 年にかけての死亡データを使用しており、高 Ba 濃度地

域では低 Ba 濃度地域に比べ住民の移動が多く、算出された死亡率が過大

評価されている可能性がある。また各家庭での軟水器の使用については、

調整されていない。これらのことから、著者は、本結果の解釈には注意が

必要であるとしている（参照 34）。  
 
イリノイ州で 1976 年から 1977 年にかけて、人口統計学的特性及び社会

経済学的特性がほぼ同じだが、飲料水平均濃度が 0.1 mg Ba/L（0.0029 mg 
Ba/kg 体重 /日 14 EPA TR（参照 6）推算）の McHenry 地域の成人 1,203
人（対照群 15）と、飲料水平均濃度が 7.3 mg Ba/L（0.21 mg Ba/kg 体重 /
日 16 EPA TR（参照 6）推算）の West Dundee 地域の成人 1,175 人を対

象に、心血管疾患罹患率に関する後ろ向き研究が行われた。これら 2 地域

での他のミネラル濃度は、暫定一次飲料水規則（NIPDWR）の規制値を超

えていなかった。両地域の男女では、平均収縮期圧、平均拡張期圧、問診

による高血圧症、心臓病、心臓発作、腎臓病の病歴に、有意差は認められ

なかった。  
さらに、家庭用軟水器未使用で、高血圧症の投薬を受けず、調査地域に

10 年以上居住している被験者の亜集団に対する解析も実施したところ、

低 Ba 濃度地域と高 Ba 濃度地域の亜集団の男女において、平均収縮期圧

および平均拡張期圧に有意差は見られなかった（参照 35）。  
著者らは、7 mg/L を超えるバリウムを含有する飲料水を長期間摂取し

ても、成人の血圧は影響を受けないようだと結論している。  
   

EPA/IRIS には、ヒトに関する腎臓影響を調べた研究はないと記載され

ている（参照 5）。  
   
 

                                                  
14 被験者体重 70 kg、飲水量 2.0 L/日より換算。原著には記載なし。  
15 原著に、McHenry の母集団を対照群とする旨、記載されている。  
16 被験者体重 70 kg、飲水量 2.0 L/日より換算。原著には記載なし。  
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３ . 国際機関等の評価  
（１）International Agency for Research on Cancer（IARC） 

  バリウムおよびその可溶性化合物に対する発がん性は評価されていな

い。  
 
（２）Joint Expert Committee on Food Additives（JECFA） 

評価書なし  
 
（３）WHO 飲料水水質ガイドライン第 3 版（参照 3）および根拠文書（参照

4） 

バリウムは発がん性の証拠がないので（参照 13）、飲料水中バリウムの

ガイドライン値は TDI 法を用いて求められる。バリウムは実験動物で腎

症の原因となることが示されているが、環境中では比較的低濃度で曝露す

る可能性が高いので、ヒトに最も懸念される毒性学的エンドポイントは、

血圧に及ぼす潜在的影響であると考えられる。  
WHO が収集した研究の中で最も感度の高い疫学的研究では、平均 Ba

濃度が 7.3 mg/L の飲料水を飲んでいる集団と、Ba 濃度が 0.1 mg/L の飲

料水を飲んでいる集団の間で、血圧や心血管疾患有病率に有意差は見られ

なかった（参照 35）。この研究から NOAEL は 7.3 mg/L とした。  
  
[参考 ] 

ヒトでの NOAEL7.3 mg/L に個体差 10 を考慮すると、飲料水中バリウ

ムに対するガイドライン値 0.7 mg/L（端数処理値）が導出される。  
 
[飲料水の管理 ] 
  バリウムの分析方法は、ガイダンス値以下の濃度測定に十分な性能を有

している。バリウムは天然の飲料水成分なので、水源の選択や水処理でし

か制御できない。沈殿軟化及びイオン交換軟化が、飲料水からバリウムを

90％以上除去できる唯一の処理法といえる（参照 36）。  
  
 
（４）米国環境保護庁（US EPA） 

 Integrated Risk Information System (IRIS) （参照5） 

  EPA/IRISでは化学物質の評価にあたり、TDIに相当する経口リファレン

スドース（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、

もう一方で、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、経口投与によるリスクについての情報を提供している。  
  1998年には、2件のヒト研究（参照33、35）で血圧上昇影響に対する

NOAELを0.21 mg Ba/kg体重 /日として、経口RfD 0.07 mg Ba/kg体重 /日
を提供している。その際、NTP（参照19）とMcCauley（参照20）による
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ラットの亜急性毒性試験と慢性毒性試験も、共に腎臓を重大な標的臓器と

みなすデータとして提示されている。データベースが不十分として、不確

実係数（UF）3が使用されていた。しかし、上記ヒト研究では、バリウム

の慢性投与が血圧上昇に関係しているか否かを実証できる十分なデータ

は得られていない。  
  新規にバリウム及び可溶性化合物の経口RfDを導出するために、主研究

としてNTPによるマウスの2年間飲水投与試験（参照19）を選択し、バリ

ウム投与との関連が明確な腎症が母集団の5％に見られる用量（ベンチマ

ークレスポンス（BMR05））をベンチマークドース法を用いて算出し、こ

れを出発点（point of departure；POD）として使用した。用いる文献、

適用する不確実係数の両方を新たに評価したことで、経口RfDが変更され

た。  
 

 

① 経口 RfD（可溶性塩）（参照 5） 
  臨界影響  
 

用量 * 不確実係数  
（UF）  

参照用量  
（RfD）  

腎症：  
マウス 2 年間飲水投与試験  
（参照 19）  

BMDL05: 63 mg Ba /kg 体重 /
日  
BMD05: 84 mg Ba /kg 体重 /日  

300** 0.2 mg 
Ba/kg 体 重 /
日  

*  換算係数及び仮定：  
  BMDL05：5％超過リスク相当用量の最尤推定値に対する 95％信頼限界下限値  
  BMD05：5％超過リスク相当用量の最尤推定値  
  雄の BMD05 は 84 mg Ba/kg 体重 /日で BMDL05 は 63 mg Ba/kg 体重 /日、雄の BMD05 は 93 mg 

Ba/kg 体重 /日で BMDL05 は 58 mg Ba/kg 体重 /日となり、BMDL05 は非常に似た値だった。しか

し、雄の BMD05 と BMDL05 の方が、差が小さくわずかながら不確実性が低いので、雄の BMDL05

を RfD 算出に使用した。  
 ** UF300 は、種差の UFA：10、個体差の UFH：10、データベースの不十分さの UFD：3 の積

が適用された。ヒトにおける投与関連の十分なデータがなく、動物実験（参照 10）から子供

の方が成人より消化器官での吸収率は高いことが示唆されているので、個体差の UFH は 10
のままとした。  

 
② 発がん性（参照 37） 

1986 年の EPA がんリスク評価ガイドラインに基づき、バリウムはグル

ープ D（ヒト発がん性に分類できない not classifiable as to human 
carcinogenicity）に分類される。ラットとマウスを用いた適切な慢性経口

投与試験より、発がん影響は立証されなかったが、適切な吸入曝露試験を

欠いているので、バリウムの吸入曝露による発がん性については評価でき

ない。  
1996 年に提唱された EPA がんリスク評価ガイドラインに基づき、バリ

ウムは経口投与では NL（ヒト発がん性の可能性が高くない not likely to 
be carcinogenic to humans）と考えられ、またバリウムの吸入曝露によ

る発がん性については評価できない。  
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（５）我が国における水質基準の見直しの際の評価（参照 1）17 

バリウムが発がん性を示すという報告はない（WHO1990）。   
500、1250、2500ppmの塩化バリウムを２年間マウスおよびラットへ飲

水投与した実験で、マウスの2500ppm群では生存率の減少と共に組織障害

を伴う腎障害が認められ、ラットの2500ppmでは相対腎臓重量の増加のみ

が認められた。マウスおよびラット共に1250ppmがNOAELであると考え

られた（NTP、1994）。   
5ppm酢酸バリウムラットに一生涯飲水投与した実験で、雄における尿

蛋白の有意な増加だけが認められた（Schroeder and Mitchener、1975a）。
また、ラット1、10、100ppm（バリウムとして0.051、0.51、5.1mg/kgに
相当）の塩化バリウムを雌ラットに1, 4, 16ヶ月間で飲水投与した結果、

10ppm群で持続性の血圧の有意な上昇 18が認められ、 NOAELは 1ppm
（0.051mg/kg）であった（Perry, 1983）。   

しかし、バリウム濃度として0.1ppmと7.3ppmの含んだ２つの水道事業

体の供給を受けている地域での疫学調査では、血圧変化や心疾患、腎障害

の発生に関して有意な違いは認められてない（Brenniman and Levy, 
1985）。  

発がん性を示す根拠は認められないので、TDIを設定するのが妥当であ

ると考えられる。ラットでは飲水中5～10ppmで腎臓や脈管系への影響が

示唆されているが、ヒトでは飲料水中の平均バリウム濃度7.3ppmで血圧

変化や心疾患、腎障害の発生に関する有害影響は引き起こさないと考えら

れる。したがって、ヒトでの疫学調査から得られるNOAEL：7.3mg/Lに

不確実係数：10（個人差に対して :10）を適用して、評価値は0.7mg/Lと算

定される。   
  
 

３. 曝露状況 

データなし  
 
 

Ⅲ . 調査結果のまとめ  
バリウムは実験動物に対して腎毒性を示す。またラットでは、腎臓に影響

を及ぼす濃度より二桁程度低い濃度で血圧への影響が報告されている。ヒト

ではバリウムによる腎への影響に関する報告はなく、血圧への影響について

は、疫学研究、臨床研究が行われている。バリウムは変異原性を示さず、動

物実験でも発がん性を示唆する証拠は得られていない。IARC はバリウムの

発がん性を評価しておらず、EPA もバリウムについて、ヒトに対する発がん

                                                  
17 原文のまま記載した。  
18 WHO は、10 ppm 投与群に見られた血圧 (収縮期圧 )の上昇値は有害影響とみなせない  
として、NOAEL を 10 ppm（0.51 mg Ba/kg 体重 /日）としている (③e.参照 )。  
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性の可能性は高くないとしている。  
以上のことから、バリウムについては耐容一日摂取量（TDI）を設定する

ことが適切であると判断される。  
バリウムのヒト健康影響については、イリノイ州の高バリウム濃度の水を

飲用する地域住民を対象とした疫学調査が実施されている。人口統計学的特

性及び社会経済学的特性がほぼ同じであるがバリウムの飲料水平均濃度が

0.1 mg/L（0.0029 mg/kg 体重 /日 19）の McHenry 地域の成人 1,203 人と、

7.3 mg/L（0.21 mg/kg 体重 /日 20）の West Dundee 地域の成人 1,175 人につ

いて、平均収縮期圧、平均拡張期圧、問診による高血圧症、心臓病、心臓発

作、腎臓病の病歴を調べたところ、両者に有意差は認められなかった。また、

11 人の健常男性を対象にバリウムの血圧への影響を調べた臨床研究では、

蒸留水を 2 週間、ついでバリウム濃度 5 ppm（0.11 mg/kg 体重 /日 21）の水

を 4 週間、その後、バリウム濃度 10 ppm（0.21 mg/kg 体重 /日 22）の水を 4
週間、毎日飲用（1.5 L）させて血圧を調べた結果、いずれの投与期間でも

変化が認められず、心電図の変化や不整脈等も認められなかった。これらの

結果を総合すると、データは限られているが、バリウムのヒト健康に対する

NOAEL を 0.21 mg/kg 体重 /日とみなすことができると考えられる。この

NOAEL に不確実係数（個人差 10）を適用し、バリウムの耐容一日摂取量

（TDI）を 0.021 mg/kg/日と試算した。  
 

 
 
 

                                                  
19 ：体重 70 kg、飲水量 2.0 L/日として換算  
20 ：体重 70 kg、飲水量 2.0 L/日として換算  
21 ：被験者の体重 70 kg とし、飲水量 1.5 L/日より換算  
22 ：被験者の体重 70 kg とし、飲水量 1.5 L/日より換算  
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表 16 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 NOAEL 
（mg 

Ba/kg 体重
/日）  

LOAEL 
（mg 

Ba/kg 体重 /
日）  

備考

亜
①  

マウス  
B6C3F1 系  
雌雄 10/群   

13 週間  飲
水投与  

絶 対 及 び 相 対 の
肝 重 量 の 減 少
（200）、有意な死
亡の増加、最終平
均 体 重 の 有 意 な
減少 (>30％ )、衰
弱 お よ び 物 質 由
来 の 腎 症 の 発 生
（450）  

200 
[W] 
200 
[E] 

450 
[E] 

塩 化
バ リ
ウ ム
二 水
和物

②  ラット  
雌雄 30/群  

4 ～ 13 週 間
飲水投与  

飲 水 量 の 減 少
（38.1）  

38.1-45.7 
[E] 

 塩 化
バ リ
ウム

③  ラット  
F344/N 系  
雌雄 10/群  

13 週間  飲
水投与  

雄：血清中リンレ
ベ ル の 有 意 な 上
昇 (110-)、尿細管
の拡張、絶対／相
対 腎 重 量 の 有 意
な 増 加 （ 200 ）、
雌：血清中リンレ
ベ ル の 有 意 な 上
昇、絶対／相対腎
重 量 の 有 意 な 増
加（ 115-）、尿細
管の拡張、自発運
動の低下（180）

65 
[W] 

 塩 化
バ リ
ウ ム
二 水
和物

④  ラット  
SD 系  
6/群  

16 週間  飲
水投与  

0.9％生理食塩水
溶液の Dahl 塩感
受 性 動 物 に 一 過
性 の 血 圧 上 昇
（0.15-）、影響な
し（150）  

150  塩 化
バ リ
ウム

慢  
⑤  

マウス  
B6C3F1 系  
雌雄 60/群  

2 年間 飲水
投与  

生 存 率 の 有 意 な
低下、最終平均体
重の減少、腎症発
症 率 の 有 意 な 上
昇（雄：160、雌：
200）  

75 
[W] 
30 
[E] 

 
 
160 
[E] 

塩 化
バ リ
ウ ム
二 水
和物

⑥  マウス  
Swiss 系  
雌 雄  36 ～
54/群  

生 涯  飲 水
投与  

対 照 群 と リ ン パ
腫 ／ 白 血 病 及 び
肺 腫 瘍 の 発 生 頻
度 有 意 差 な し
（1.18）  

  酢 酸
バ リ
ウム

⑦  ラット  
F344/N 系  
雌雄 60/群  

2 年間 飲水
投与  

用 量 依 存 的 な 飲
水量減少（15-）、
最 終 平 均 体 重 の
減少（雄 60、雌
45）、相対腎重量
の 統 計 学 的 有 意
な増加（雌 75）  

45 
[W] 
30 
[E] 

75 
[W] 
60 
[E] 

塩 化
バ リ
ウ ム
二 水
和物
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⑧  ラット  
LE 系  
雌雄 52/群  

生 涯  飲 水
投与  

雄：蛋白尿の発生
頻 度 有 意 に 上 昇
（0.61）  

 0.61 
[E] 

酢 酸
バ リ
ウム

⑨  ラット  
LE 系  
雌  12 ～ 13/
群  

16 ヶ 月 間
飲水投与  

平 均 収 縮 期 圧 の
上 昇（ 4～ 7 mm 
Hg）（0.51）、平均
収 縮 期 圧 の 有 意
な上昇（ 12 mm 
Hg）（5.1）  

0.51 
[W] 

5.1 
[W] 

塩 化
バ リ
ウム

⑩  ラット  
LE 系  
雌 13/群  

16 ヶ 月 間
飲水投与  

平 均 収 縮 期 圧 4 
mm Hg の有意な
上昇（ 0.82）、平
均 収 縮 期 圧 16 
mm Hg の有意な
上昇（7）  

0.17 
[E] 

0.82 
[E] 

塩 化
バ リ
ウム

神
⑪  

ラット  
F344/N 系  
雌雄 10/群  

13 週間  飲
水投与  

自発運動が 30％
低下（180）  

115 
[T] 

180 
[T] 

塩 化
バ リ
ウ ム
二 水
和物

生  
⑫  

マウス  
B6C3F1 系  
雌 雄  各 20/
群  

交配前雄 60
日間、雌 30
日 間  飲 水
投与  

雄 ： 影 響 な し 、
雌：出産 0 日と 5
日に、一腹当たり
の 平 均 児 数 の 有
意な減少（110）、
影響なし（200）

200 
[T] 

 塩 化
バ リ
ウ ム
二 水
和物

⑬  ラット  
SD 系  
雌雄 10/群  

10 日間飲水
投与  

雌：卵巣重量の卵
巣 重 量 の 減 少 及
び 卵 巣 ／ 脳 重 量
比の低下（198）

138 
[T] 

198 
[T] 

塩 化
バ リ
ウ ム
二 水
和物

⑭  ラット  
F344/N 系  
雌雄 20/群  

交配前雄 60
日間、雌 30
日 間  飲 水
投与  

雄 ： 影 響 な し 、
雌：一腹当たりの
生 存 児 数 及 び 着
床 数 わ ず か で 統
計 的 に 有 意 で な
い減少、児動物：
出産 0 日に生存児
の 体 重 統 計 学 的
に有意な減少→ 5
日に解消（200）

生殖：200、
発生：115 
[T] 

発生：185 
[T] 

塩 化
バ リ
ウ ム
二 水
和物

ヒ  
⑮  

ヒト  
男性健常人 11
人（白人 7 人、
アフリカ系ア
メリカ人 4 人）

臨床研究、 2
週間蒸留水、
次の 8 週間飲
水投与  

血 圧 に 有 意 な 影
響なし（0.21）  

0.21 
[W] 

 バ リ
ウム

⑯  ヒト  
アメリカ人  
投与群 1,175  
対照群 1,203  

後 ろ 向 き 研
究  

血 圧 に 影 響 な し
（0.21）  

0.21 
[A] 

 バ リ
ウム

亜：亜急性毒性試験、慢：慢性毒性及び発がん性試験、神：神経毒性試験、生：生殖・発生毒性

試験、ヒ：ヒトへの影響  
[A]：著者、 [E]：US EPA、 [T]：ATSDR、 [W]：WHO、無印：本報告  
 

-597-



バリウム 

 

 25

＜参照＞ 
1 厚生労働省 : 水質基準の見直しにおける検討概要  平成 15 年 4 月、厚生科学審

議会、生活環境水道部会、水質管理専門委員会  2003 

2 WHO:World Health Organization. Air Quality Guidelines for Europe, 
Second edition.2000 US EPA 

3 WHO. Guidelines for Drinking Water Quality, Second addendum to Third 
Edition. 2008 

4  WHO. Background document for development of WHO Guidelines for 
Drinking Water Quality, Dichloroacetic Acid in Drinking-water. 
WHO/SDE/WSH/05.08/121. 2005 WHO. 2003. World Health Organization, 
Guidelines for Drinking Water Quality, Third edition, 2003. Draft 
documents on chemicals. Barium (chemical draft 2003/7)  

5 US EPA.(Environmental Protection Agency):Integrated Risk Information 
System (IRIS).Barium and Compounds (CASRN 7440-39-3), Reference dose 
for chronic oral exposure (RfD), Last revised - 07/11/2005.Available online 
at http://www.epa.gov/NCEA/iris/subst/0010.htm  

6 US EPA Toxicological Review of Barium and Compounds(CAS NO. 
7440-39-3);   In Support of Summary Information on the Integrated 
Risk Information System (IRIS); Reference dose revised June 2005; U.S. 
Environmental Protection Agency Washington, DC 

7 ATSDR. Toxicological profile for barium. Atalanta, GA, US Department of 
Health and Human Services, Agency for Toxic Substances and Disease 
Registry. 2007. 

8 McCauley PT, Washington IS. Barium bioavailability as the chloride, 
sulfate, or carbonate salt in the rat. Drug and chemical toxicology 1983; 
6:209-217. 

9 Clavel JP, Lorillot ML, Buthiau D, Gerbet D, Heitz F, Galli. Intestinal 
absorption of barium during radiological studies. Therapie 1987; 
42(2):239-243. 

10 Taylor DM, Bligh PH, Duggan MH. The absorption of calcium, strontium, 
barium and radium from the gastrointestinal tract of the rat. Biochemical 
journal. 1962; 83:25-29. 

11 Lisk DJ, Bache CA, Essick LA, Reid CM, Rutzke M, Crown K. Absorption 
and excretion of selenium and barium in humans from consumption of 
Brazil nuts. Nutr. Rep. Int 1988; 38: 183-191. 

12 National Research Council. Drinking water and health, Vol. 1. Washington, 
DC, National Academy of Sciences. 1977. 

13 WHO. World Health Organization. Environmental Health Criteria No. 107. 
Barium. Geneva 1990. 

-598-



バリウム 

 

 26

14 Miller RG, Featherstone JDB, Curzon MEJ, Mills TS, Shields CP. Barium 
in teeth as indicator of body burden. In: Calabrese EJ, Tuthill RW, Condie 
L, eds. Inorganics in drinking water and cardiovascular disease. Princeton, 
NJ, Princeton Scientific Publishing Co. 1985; 211-219 (Advances in modern 
toxicology, Vol. 9). 

15 Schroeder HA, Tipton IH, Nason P. Trace metals in man: strontium and 
barium . Journal of chronic diseases. 1972; 25:491-517. 

16 Ohanian EV, Lappenbusch WL. Problems associated with toxicological 
evaluations of barium and chromium in drinking water. Washington, DC, 
US Environmental Protection Agency, Office of Drinking Water. 1983. 

17 Tardiff RG, Robinson M, Ulmer NS. Subchronic oral toxicity of BaCl2 in 
rats. J Environ Pathol Toxicol 1980; 4:267-275.(入手不可 ) 

18 Borzelleca JF, Condie LW Jr, Egle JL Jr. Short-term toxicity (one- and 
ten-day gavage) of barium chloride in male and female rats. J Am Coll 
Toxicol 1988; 7:675-685. 

19 NTP. National Toxicology Program, Public Health Service, U.S. 
Department of Health and Human Services. NTP technical report on the 
toxicology and carcinogenesis studies of barium chloride dihydrate (CAS 
No. 10326-27-9) in F344/N rats and B6C3F1 mice (drinking water studies). 
NTP TR 432. Research Triangle Park, NC. NIH Pub. No. 94-3163. NTIS 
PB94-214178. 1994. 

20 McCauley PT, I. S. Washington Target Organ Toxicology Branch 
Toxicology and Microbiology Division Health Effects Research Laboratory 
U. S. Environmental Protection Agency Cincinnati, OH 45268. 
Investigations into the effect of drinking water barium on rats. In: 
Calabrese EJ, Tuthill RW, Condie L, eds. Inorganics in drinking water and 
cardiovascular disease. Princeton, NJ, Princeton Scientific Publishing Co. 
1985; 197- 210 (Advances in modern environmental toxicology, Vol. 9). 

21 Schroeder H, Mitchener M. Life-term effects of mercury, methyl mercury 
and nine other trace metals on mice. J Nutr. 1975b; 105:452-458. 

22 Perry HM, Kopp JSJ, Erlanger MW, Perry EF. Cardiovascular effects of 
chronic barium ingestion. Trace substances and environmental health. 
1983; 16:155-164. 

23 Perry HM, Kopp JSJ, Perry EF, Erlanger MW. Hypertension and 
associated cardiovascular abnormalities induced by chronic barium feeding. 
J Toxicol Environ Health. 1989; 28:373-388. 

24 Dietz DD, Elwell MR, Davis WEJ, Meirhenry EF. Subchronic toxicity of 
barium chloride dihydrate administered to rats and mice in the drinking 
water. Fund Appl Toxicol. 1992; 19:527-537. 

25 CICAD. Concise International Chemical Assessment Document. Barium 

-599-



バリウム 

 

 27

and Compounds. World Health Organization, Geneva. 2001. 

26 Braz MG, Marcondes JP, Matsumoto MA, Duarte MA, Salvadori DM, 
Ribeiro DA. Genotoxicity in primary human peripheral lymphocytes after 
exposure to radiopacifiers in vitro. J Mater Sci Mater Med. 2008 Feb; 
19(2):601-605 

27 Stockinger HE. The metals. In: Clayton GD, Clayton FE, eds. Patty’s 
industrial hygiene and toxigology, 3rd ed. Vol. 2A. New York, NY, John 
Wiley. 1981; 1493- 2060. 

28 Reeves AL. Barium. In:Friberg L, Nordberg GF, Vouk VB, eds. Handbook 
on the toxicology of metals. 2nd ed. Amsterdam, Elsevier/North Holland 
Biomedical Press. 1986; 84-94. 

29 Silva SA. Barium toxicity after exposure to contaminated contrast 
solution- Gois State, Brazil,2003. MMWR Morb Mortal Wkly Rep. 2003; 
52(43):1047-1048. 

30 Phelan DM, Hagley SR, Guerin MD. Is hypokalemia the cause of paralysis 
in barium poisoning? Br Med J. 1984; 289:882. 

31 Bahlmann H, Lindwall R, Persson H. Acute barium nitrate intoxication 
treated by hemodialysis. Acta Anaesthesiol Scand. 2005; Jan; 
49(1):110-112. 

32 Koch M, Appoloni O, Haufroid V, D. P, Vincent JL, Lheureux P. Acute 
barium intoxication and hemodiafiltration. J Toxicol Clin Toxicol. 2003; 
41(4):363-367. 

33 Wones RG, Stadler BL, Frohman LA. Lack of effect of drinking water 
barium on cardiovascular risk factors. Environmental health perspectives. 
1990; 85:355-359. 

34 Brenniman GR, Namekata T, Kojola WH, Carnow BW, Levy PS. 
Cardiovascular disease death rates in communities with elevated levels of 
barium in drinking water. Environmental research.  1979; 20:318-324. 

35 Brenniman GR, Levy PS. Epidemiological study of barium in Illinois 
drinking water supplies. In: Calabrese EJ, Tuthill RW, Condie L, eds. 
Inorganics in water and cardiovascular disease. Princeton, NJ, Princeton 
Scientific Publishing Co. 1985; 231- 240. 

36 Willey, B.R. Finding treatment options for inorganics. Water/Engineering 
and Management. 1987; 134(10): 28-31 

37 US EPA U.S. Environmental Protection Agency, Integrated Risk Information 
System (IRIS). Barium and Compounds (CASRN 7440-39-3) 1999b; Available online 
at http://www.epa.gov/iris/subst/0010.htm 

-600-



 



 

 
本報告書は、グリーン購入法（国等による環境物品等の調達の推進等に関する法律）

に基づく基本方針の判断の基準を満たす紙を使用しています。 
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