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要約 

 

器具・容器包装の規格基準の改正に係る物質として、フタル酸ビス（２－エチル

ヘキシル）（DEHP）（CAS No. 117-81-7）の食品健康影響評価を実施した。 
評価に用いた試験成績は、急性毒性試験（ラット、マウス及びウサギ）、亜急性

毒性試験（ラット及びサル）、発がん性試験及び慢性毒性試験（ラット及びマウス）、

生殖・発生毒性試験（ラット、マウス、サル及びブタ）、遺伝毒性試験、疫学調査

等の成績である。 
実験動物において認められた DEHP の主な毒性は、生殖・発生毒性と発がん性

であった。生殖・発生毒性については、げっ歯類において雌雄の生殖系に対する影

響が示されており、特に妊娠期及び授乳期の母動物を介した DEHP の暴露によっ

て、雄児の生殖系に対する影響が比較的低用量から認められている。また、ヒトに

おいても生殖・発生への影響が示されているが、現在得られている疫学報告の数は

少なく、ヒトの知見を用量反応関係の検討に用いることは現時点では困難であると

判断した。 
発がん性については、マウス及びラットにおいて肝腫瘍が誘発されることが示さ

れているが、ヒトにおいては DEHP の経口暴露による発がん性は明らかではない。  
また、遺伝毒性については、in vitro ではほぼ陰性であり、in vivo でも概ね陰性

であり、総合的にみて DEHP 及びその代謝物が DNA に対して直接的な反応性を示

すものではないと考えられたことから、エピジェネティックな毒性物質である可能

性はあるが、古典的な遺伝毒性物質ではないと判断した。 
したがって、耐容一日摂取量（TDI）を設定することが可能であると考えた。 

 各試験のうち、最も低い NOAEL は、ラットの妊娠 7 日から分娩後 16 日までの

強制経口投与試験における 3 mg/kg 体重/日であり、不確実係数 100（種差 10、個

体差 10）で除した 0.03 mg/kg 体重/日を DEHP の TDI と設定した。 
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Ⅰ．評価要請の経緯 

 フタル酸ビス（2－エチルヘキシル）（DEHP）は、フタル酸エステルの一種であ

り、フタル酸エステルはポリ塩化ビニル（PVC）を主成分とするプラスチックの可

塑剤として汎用される化学物質である。我が国では 2002 年 8 月から、油脂又は脂

肪性食品を含有する食品に接触する器具・容器包装に DEHP を原材料として用い

た PVC を主成分とする合成樹脂の使用を原則として禁止しているところである。

厚生労働省において、今回、新たに DEHP、フタル酸ジイソノニル（DINP）、フタ

ル酸ジブチル（DBP）、フタル酸ジイソデシル（DIDP）、フタル酸ジオクチル（DNOP）
及びフタル酸ベンジルブチル（BBP）について、食品衛生法における食品用器具・

容器包装の規格基準の改正に係る意見がとりまとめられたことから、これら 6 物質

について食品健康影響評価が要請された。 
  
 

Ⅱ．評価対象物質の概要 

DEHP はプラスチックの可塑剤として、特に PVC 製品に汎用される（Ⅱ．4．参

照）。DEHP は PVC に物理的に分散されているため、PVC 製品から滲出、移行又

は揮散する。したがって、DEHP は空気、塵、水、土壌、底質及び食品に存在しう

る、遍在的な環境汚染物質となっている（CSTEE 2008）。 
 
１．名称・分子式・分子量・構造式 

一般名： フタル酸ビス（2-エチルヘキシル） 
IUPAC： ＜和名＞フタル酸ビス（2-エチルヘキシル） 
 ＜英名＞Bis（2-ethylhexyl）Phthalate 
別名： フタル酸ジ（2-エチルヘキシル）、DEHP、フタル酸ジオクチル1、

DOP2 
CAS No.： 117-81-7 
分子式： C24H38O4 
分子量： 390.6 

構造式*： 

  

 （日本語版国際化学物質安全性カード（日本語版 ICSC）2001 より抜粋、*米国国立医学図

書館有害物質データバンク（US NML HSDB）2010 より改変） 

                                                  
1 フタル酸ジ（n-オクチル）やその他の異性体を指すこともある。 
2 脚注 1 に同じ 
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２．物理化学的特性 

物理的性状：特徴的な臭気のある、無色から淡色の粘ちゅう液体 
融点： -50 ℃、-55 ℃* 
沸点： 385 ℃ 
引火点： 215℃（o.c.） 
蒸気圧： 0.001 kPa （20 ℃） 
比重（水＝1）： 0.986 
水への溶解性： 溶けない 
オクタノール／水分配係数： log Pow＝5.03、7.60* 
生分解性： 良分解性（化学物質審査規制法）** 

（日本語版 ICSC 2001、* US NML HSDB2010、**通商産業省 1975） 

 

３．国内製造量・輸出入量 

DEHP の 2006～2010 年の 5 年間の国内生産量、輸出入量等を表 II-1 に示す。

なお、化学物質の審査及び製造等の規制に関する法律に基づき、2009 年度に第二

種監視化学物質として届出された製造・輸入数量の合計数量は 146,051 トンである

（経済産業省 2010）。 
 

表 II-1 DEHP3の国内生産量・輸出入量等（2006～2010 年）   単位（数量：トン）  

 2006 年 2007 年 2008 年 2009 年 2010 年 

国内生産量 173,281 187,983 166,311 125,281 143,539 

輸入量* 22,617 9,508 20,359 25,012 16,005 

輸出量* 8,634 7,157 6,497 6,442 7,220 

国内出荷量 177,670 184,349 162,520 123,859 140,389 

*財務省貿易統計 

（可塑剤工業会 2011） 

 

４．用途 

DEHP は塩化ビニル、ニトロセルロース、メタクリル酸、塩化ゴムとの間に良好

な相溶性があるため、プラスチックの可塑剤として用いられる。特に塩化ビニル製

品、主としてシート、合成皮革、電線被覆材、農業用ビニルフィルム、ペーストに

使用される（化学工業日報社 2004）。その他、塗料、顔料や接着剤の溶剤として使

用される（中西ら 2005）。国内向けの主要な用途別出荷について、2006～2010 年

の 5 か年の合計を表 II-2 に示す。 
 

 

 

                                                  
3 フタル酸ジオクチル（DOP）としての集計結果。 
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表 II-2 DEHP4の主要用途別国内出荷（2006～2010 年の合計） 

用途 出荷数量（トン） 出荷割合（％） 

床材料 195,641 24.7 

一般フイルムシート 113,806 14.4 

コンパウンド（一般用） 83,513 10.6 

壁紙 79,678 10.1 

電線被覆 73,893 9.3 

農業用ビニルフィルム 57,530 7.3 

コンパウンド（電線用） 51,204 6.5 

出荷割合 5％未満の用途：ホース・ガス

ケット、レザー、塗料・顔料・接着剤、

ゾル、履き物、その他 

135,722 17.2 

合計 790,987 100.0（100.1*） 

*用途別出荷割合（％）の和は四捨五入により 100.1 になる 

（可塑剤工業会 2011 を加工して作成) 

 

５．各国規制等 

（１）食品用の器具・容器包装に関する規制 

①国内規制 

食品衛生法において、食品、添加物等の規格基準（厚生省告示第三百七十号、

厚生省 1959）第 3 器具及び容器包装5 A 器具若しくは容器包装又はこれらの原材

料一般の規格 7 により、DEHP を原材料として用いた PVC を主成分とする合成

樹脂を、油脂又は脂肪性食品を含有する食品に接触する器具又は容器包装の原材

料として用いることは、DEHP が溶出又は浸出して食品に混和するおそれのない

ように加工されている場合を除き禁止されている（厚生省 2002a）。そのほか、

DEHP を可塑剤とした PVC 製手袋の食品への使用を避けるよう通知されている

（厚生省 2000）。  

 

②米国  

連邦規則集第 21 巻（カッコ内に該当セクションを示す）において、DEHP は

間接食品添加物等として、接着剤及びコーティングの成分（§ 175.105、175.300、
175.380、175.390）、紙及び板紙の成分（§176.170、176.180、176.210）、ポリ

マーへの使用（§177.1010、177.1200、177.1210、 177.1400）、金属表面の潤滑

                                                  
4 脚注 3 に同じ 
5 食品衛生法で器具とは、飲食器、割ぽう具その他食品又は添加物の採取、製造、加工、調理、貯

蔵、運搬、陳列、授受又は摂取の用に供され、かつ、食品又は添加物に直接接触する機械、器具そ

の他の物をいう。ただし、農業及び水産業における食品の採取の用に供される機械、器具その他の

物は、これを含まない。また、容器包装とは、食品又は添加物を入れ、又は包んでいる物で、食品

又は添加物を授受する場合そのままで引き渡すものをいう。 
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剤（§178.3910）及び可塑剤（§181.27）として、食品に直接接触する包装などに

使用することが認められているが、場合により制限を付されている。例えば

§181.27 においては、高水分含有食品用途の包装への使用に限定されている（FDA 
2012）。 

 
③欧州連合（EU） 

委員会規則（EU）No 10/2011 において、食品接触用途のプラスチック材料又

は製品について、以下の条件で DEHP を認めている（EU 2011）。 
Specific Migration Limit（SML、特殊移行量制限）：1.5 mg/kg 
SML(T)（グループ制限：group restriction）: 60 mg/kg（DEHP を含む 20 

種の食品接触材料物質：food contact material substance の合計として） 
Restrictions and specifications（制限事項及び規格）：次の用途に限る。 

a）非脂肪性食品に繰り返し使用する材料又は製品への可塑剤 
b）最終製品中 0.1％未満の加工助剤 

 
（２）水質基準値又はガイドライン値等 

①国内 

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 

世界保健機関（WHO）（mg/L）：0.008（飲料水水質ガイドライン第 4 版） 
EU（mg/L）：なし 
米国環境保護庁（EPA）（mg/L）：0.006（Maximum Contaminant Level） 
欧州大気質ガイドライン： なし 

 
 
Ⅲ．安全性に係る知見の概要 

 WHO 飲料水水質ガイドライン、EU リスク評価書（EU RAR）、米国毒性物質

疾病登録機関（ATSDR）の毒性学的プロファイル、欧州食品安全機関（EFSA）の

意見書、米国国家毒性プログラム-ヒト生殖リスク評価センター（NTP-CERHR）

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（WHO 2011、EU 
RAR 2008、ATSDR 2002、EFSA 2005、NTP 2006）。 
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１．体内動態 

（１）吸収 

①消化管における分解及び吸収 

げっ歯類において、経口投与された DEHP は消化管のリパーゼによってフタル

酸モノ（2-エチルヘキシル）（MEHP）及び 2-エチルヘキサノール（2-EH）に

加水分解された後、モノエステル体（MEHP）の形で吸収される（Eriksson and 
Darnerud 1985、Sjöberg et al. 1985、那須 2003）。しかし、大量投与時には未

分解の DEHP としても少量吸収される（Albro et al. 1982、ATSDR 2002）。 
 

②吸収率 

ラットでは、代謝物の尿中排泄から推定すると、単回経口投与された 14C で標

識した DEHP（14C-DEHP）（2,000 mg/kg 体重）のうち、少なくとも 55％が吸

収される（胆汁排泄があるため、これ以上の吸収率と予想される）（Rhodes et 
al.1986）。また、経口投与された DEHP の吸収率は若齢のラットで高いと報告

されており、14C-DEHP を 1.0 g/kg 体重で強制経口投与した場合、60 日齢のラ

ットに比べ、25 日齢への投与では尿中排泄量は約 2 倍（26％に比べ 44％）であ

った（Sjöberg et al. 1985a、1986、ATSDR 2002）。高用量の経口投与における

サルでの吸収率はラットより低いとされ、尿中排泄で比較すると、DEHP の 
2,000 mg/kg 体重/日反復強制投与では、ラットの約 50％に比べマーモセットでは

2％、約 500 mg/kg 体重/日反復投与ではラット（混餌投与）の 66.2％に比べカニ

クイザル（強制経口投与）で 3.8～12.7％とされている（ATSDR 2002、Rhodes et 
al.1986、Astill 1989）。一方、100 mg/kg 体重単回投与ではラット、カニクイザ

ル、マウスとも 28～37％程度との報告もある（Astill 1989）。 
DEHP の経口摂取におけるヒトの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（ATSDR 2002）。一方、EU（RAR 
2008）は、約 200 mg/kg 体重までの DEHP の経口摂取では、ヒトを含む霊長類

でもラットと同様に吸収率は約 50％と推定している。 
血液保存用ビニル樹脂バッグから移行した DEHP 含む濃厚血小板輸血を受け

た成人白血病患者では、DEHP の血中濃度は 0.34～0.83 mg/dL に達し、血中半

減期は 28 分であった（Rubin and Schiffer 1976）。また、 DEHP の血中から

の消失は二相性を示し、早い相は体内への拡散によるものであり、続く遅い相で

の半減期は 10～12 時間であると報告されている（Sjörberg et al. 1985b、那須 
2003）。 

皮膚からの吸収は遅く、ラットにおいて適用 7 日後でも適用部位の皮膚に用量

の 86％が残存していた（Elsisi et al. 1989）。 
 

（２）分布 

①全身への分布 

げっ歯類において、DEHP 及びその代謝物は全身に広く分布するが、肝臓及び

脂肪組織における濃度が高い。ラットでは組織への蓄積はほとんど認められず、
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DEHP 及びその代謝物の推定半減期は脂肪組織で 3～5 日、その他の組織で 1～2
日と報告されている（WHO 2003）。ラット及びマーモセットに 14C-DEHP をマ

ーカーとして DEHP（2,000 mg/kg 体重/日）を 14 日間強制経口投与した試験に

おいて、最終投与から 24 時間後の放射能濃度（14C）は肝臓で最も高く、続いて

腎臓、血液、精巣の順であった。この分布パターンはラットとマーモセットでよ

く似ていたが、マーモセットではラットの 1/5～1/10 の濃度であり、著者らは、

マーモセットでは DEHP の生物学的利用効率がラットより低いことを裏付ける

としている。マーモセットに対する同用量（2,000 mg/kg 体重）の 14C -DEHP の

単回経口投与において、7 日後の組織分布は精巣の濃度が肝臓及び腎臓より高く、

血中濃度は肝臓及び腎臓の 50％未満であった（Rhodes et al. 1986）。 
また、マウスにおける 14C-DEHP（0.7 mg/kg 体重）の単回経口投与試験では、

脳組織への分布は肝臓の 1/10 以下であり、投与後 7 日には肝臓、脳ともに検出

量が顕著に減少し、脳では検出限界以下になると報告されている（Eriksson and 
Darnerud 1985、ATSDR 2002）。 

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、その影響の可能性が

指摘されている（ASTDR 2002）。 
 
②乳汁中への分泌  

ラットでは、DEHP は乳汁に分泌され、また、哺乳を介して児（の肝臓）に移

行するとされており、児動物の肝臓中に DEHP が検出されている（Parmar et al. 
1985）。例えば Sprague-Dawley ラット（SD ラット）に DEHP（2,000 mg/kg
体重/日）を哺育 15～17 日に強制経口投与すると、最終投与から 6 時間後に採取

した乳汁中に、DEHP（216 μg/mL）及び MEHP（25 μg/mL）を検出したとの報

告がある（Dostal et al. 1987）。 
ヒトでは母乳（86 サンプル（21 名）、カナダ）中に平均 222 ng/g の DEHP

が検出された報告（Zhu et al. 2006）や、南イタリアに住む分娩後 7 日以内の健

康な女性 62 名の母乳について DEHP の代謝物を測定したところ、全 62 サンプ

ルに MEHP が検出され、中央値は 8.4 μg/L であり、他には代謝物 V が 1 サンプ

ル（0.6 μg/L）に検出されたとの報告がある（Latini et al. 2009）。また、米国

の母乳バンクのプール母乳（3 サンプル）から、MEHP（平均 7.8±標準偏差（SD）

6.8 ng/mL、このうち非抱合体は 7.7±6.8 ng/mL）と痕跡量程度の酸化代謝物（代

謝物 VI 、IX）が、主に非抱合体として検出されている（Calafat et al. 2004b）
（代謝物については III. １.（３）参照）。 
 
③胎盤通過  

げっ歯類において、DEHP 及びその代謝物は血液胎盤関門を通過し、胎児に移

行すると報告されている。14C-DEHP（750 mg/kg 体重/日）を妊娠 14 日目から

強制経口投与された Wistar ラットでは、母動物の血中濃度より 1/10～1/100 低

い濃度で胎児の肝臓及び生殖腺等から放射能濃度（14C）が検出されている
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（Stroheker et al. 2006）。さらに、交配 4 週間前から DEHP（0.05％）を混餌

投与した 129/Svマウスでは、母動物及び雄児動物の肝臓のMEHP濃度について、

分娩後 2 日より妊娠 18 日目の方が高いことが報告されている。著者らは、これ

は DEHP の投与の有無に関わらず母動物の肝のリパーゼ活性が分娩後 2 日より

妊娠 18 日目で高かったことが主な原因であると推察している（Hayashi et al. 
2012）。また、DEHP（11～300 mg/kg 体重/日）を妊娠 7 日目から強制経口投

与した SD ラットの尿、及び羊水中の MEHP 濃度は、DEHP 投与量と相関し、

（尿：p=0.0356、羊水： p=0.0021）MEHP は尿中では主にグルクロン酸抱合体、

羊水中では非抱合体として存在すると報告されている（Calafat et al. 2006）。 
ヒトにおいても、羊水サンプルの 24％（13/54 サンプル）から MEHP を最大

濃度 2.8 ng/mL で検出したとの報告がある（Silva et al. 2004）。また、イタリ

アの 24 組の母子を対象にした調査では、母親の血液及び臍帯血に DEHP（母の

70.8％、平均 1.15 μg/mL 、臍帯血の 44％、平均 2.05 μg/mL）、MEHP（母の

75％、平均 0.68 μg/mL 、臍帯血の 72％、平均 0.68 μg/mL）が検出された。母

子間の濃度に有意な相関は認められなかったが、著者らは母親と胎児の暴露に密

接な関係があるとしている（Latini et al. 2003a）。 
なお、ヒトの唾液や胎便、精液中からも微量の DEHP 代謝物が検出されたとの

報告がある（Frederiksen et al. 2003）。 
 
（３）代謝 

ヒト試験及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ことが知られている

（Albro 1986、ATSDR 2002、Silva et al. 2006）。 
 

①加水分解によるモノエステル体の生成 

DEHP はまずリパーゼによって MEHP と 2-EH に加水分解される。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、DEHP の加水分解の

大部分は消化管内で起こると示唆されている（Albro 1986、EU RAR 2008）。リ

パーゼの活性は動物種間でばらつきがあり、マウスが最も高く、次いでラット、

モルモット、ハムスターと続く（Albro 1986、Albro and Thomas 1973）。ヒト

及び霊長類での加水分解はラットより遅い（Rhodes et al.1986、Albro et al. 1982、
ATSDR 2002）。これは、Ito ら（2005）によるマウス、ラット、マーモセット

の肝、小腸、腎、肺のリパーゼ活性を比較した結果からも支持され、臓器により

異なるが、マウスではマーモセットの 27～357 倍の活性があった。 
 
②モノエステル体の酸化的代謝 

MEHP からフタル酸への加水分解はごくわずかであり、大部分の MEHP は肝

臓で酸化的代謝を受ける。MEHP のエチルヘキシル側鎖が ω-及び ω-1-酸化作用

を受けて 1 級及び 2 級アルコールとなり、これらのアルコールからジカルボン酸

及びジケト酸が生成される。ジカルボン酸はミトコンドリア及びペルオキシソー
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ムでエチル鎖やヘキシル鎖残基が α-又は β-酸化を受け、より短鎖長のジカルボン

酸となる（Albro et al. 1984、EU RAR 2008）。Silva ら（2006）は、げっ歯類

や成人健常者で得られた知見（Albro 1986、Koch et al. 2005）を踏まえ、点滴

等により DEHP に高暴露した早産の新生児の尿中代謝物の詳細な分析に基づき、

ヒトにおける DEHP の代謝メカニズムを図 1 のように推定している。 
 
ラットでは、DEHP（180 mg/kg 体重）を単回経口投与した場合、尿中代謝物

の75％はジカルボン酸（主に代謝物Vと I、それぞれ尿中代謝物の約50及び17％）

であり、MEHP は検出されていないが、マウスとモルモットでは尿中に MEHP
が検出され、マウスでは更に代謝物 I も検出されている（EU RAR 2008）。 

MEHP は、精巣及び生殖機能へ影響を及ぼす DEHP の活性代謝物であると考

えられている。しかしながら、他の代謝物の役割は十分に解明されていない（EU 
RAR 2008）。 

ヒトでの代謝については、男性健常者 2 名に DEHP（30 mg）を単回経口投与

し、ガスクロマトグラフ質量分析計（GC/MS）にて尿中の代謝物 9 種の構造を推

定し、そのうち 7 種の定量を試みた報告において、全尿中排泄量に占める割合は

MEHP が 6～13％、代謝物 VI が約 20％、代謝物 IX が約 30％、代謝物 V が約

30％であり、代謝物 I、代謝物 II、代謝物 III、代謝物 IV、代謝物 VII 及び代謝

物 VIII は各 5％未満であった（Schmid and Schlatter 1985）。 
Kochらは、男性健常者 1名に重水素で 3、4、5、6位を標識したDEHP（D4-DEHP）

（0.64 mg/kg 体重）を食品に混じて単回経口摂取させ、血中及び尿中の MEHP、
代謝物 VI、代謝物 IX をモニタリングした。その結果、血中では MEHP、尿中で

は代謝物 VI、代謝物 IX が主代謝物であり、これらの血中半減期はいずれも 2 時

間未満と推定されている（Koch et al. 2004a）。Koch らは更に尿中の代謝物 IV
及び代謝物 V についても検討し（Koch et al. 2005）、2006 年のヒトでの 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、主要な尿中代謝物は代謝物 IX（投与量の 23.3％）、代謝物 V（18.5％）、

VI（15％）、MEHP（5.9％）、代謝物 IV（4.2％）の 5 物質であること、推定

排泄半減期は代謝物 IV で 24 時間、代謝物 V で 12～15 時間、代謝物 VI 及び代

謝物 IX で 10 時間、MEHP で 5 時間であること等を報告している（Koch et al. 
2006、2004a、2005）。 
この他、ヒトの尿中代謝物に関しては、フタル酸エステル類に職業暴露されて

いないドイツ郊外居住の健康な14～60歳の女性27名、男性23名から8日間連続し

て採取した尿中からMEHP（尿中濃度中央値 4.9 μg/L）、代謝物IV（8.3 μg/L）、

代謝物VI（19.2 μg/L）、代謝物IX（14.7 μg/L）及び代謝物V（26.2 μg/L）を検

出した報告（Fromme et al. 2007）がある。一方、点滴等により、DEHPに医療

暴露した米国の早産の新生児6名の尿（41サンプル）からは、幾何平均でMEHP
が100 ng/mL(800 μg/gCr)、代謝物VIが 617 ng/mL(14,351 μg/gCr)及び代謝物

IXが 2,003 ng/mL(16,634 μg/gCr)検出されている（Calafat et al. 2004a）。 
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図 1 ヒトの DEHP 代謝に推定されるメカニズム(Silva et al. 2006 、Albro 1986、Koch et al.2005)

・＊はげっ歯類において以前から同定されている代謝物。

・Silva et al. 2006 fig1 の経路に、Albro 1986 及び Koch 

et al. 2005 より、代謝物番号及び略号を追加。 

・括弧内ローマ数字は Albro（1986）による代謝物番号。

・主な代謝物名、略号は別紙１に記載した。 
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 ③グルクロン酸抱合 

DEHP 代謝物の多くは、排泄される前にグルクロン酸抱合を受ける（Albro et al. 
1982）。フタル酸モノエステル類のグルクロン酸抱合反応を図 2 に示す。反応は

ウリジン 5’-二リン酸グルクロン酸トランスフェラーゼ（UGT）により触媒され

る。 

注 UDPGA：ウリジン 5’-二リン酸グルクロン酸、UDP：ウリジン 5’-二リン酸 

図 2 フタル酸モノエステル類のグルクロン酸抱合反応（Silva et al.2003） 

 
Ito ら（2005）がマウス、ラット、マーモセットの肝、小腸、腎、肺について、

MEHP を基質とした UGT 活性を比較した結果、肝ミクロソームにのみ活性がみ

られ、マウスとラットは同程度で、マーモセットの約 2 倍の活性があった。 
グルクロン酸抱合体として排泄される代謝物の割合は単回経口投与ではハム

スターで 15％、モルモット及びマウスでは 65％程度で、ラットでは定量されな

かった（Albro 1982）。なお、SD ラットに妊娠 7 日目から DEHP を経口投与す

ると、尿中に排泄された MEHP は主にグルクロン酸抱合体（被験動物合計排泄

量の約 86％）であったとの報告も近年なされている（Calafat et al. 2006）。 
ヒトにおける尿中代謝物のグルクロン酸抱合体の割合は、単回経口投与におい

て約 65％（Schmid and Schlatter 1985）、サル又は白血病患者への単回静脈投

与では約 80％と報告されている（Albro et al. 1982）。また、ヒトでは、尿中排

泄された MEHP の約 84％がグルクロン酸抱合体であるとの報告がある（Silva et 
al. 2003）。 

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（EU RAR 2008）。 
 
④2-EH の代謝 

DEHP の加水分解により生成した 2-EH は 2-エチルヘキサン酸に変換され、2-
エチルヘキサン酸は肝臓で ω 又は ω-1 酸化や β 酸化を受けた後に排泄される（那

須 2003）。 
 

⑤ヒトとげっ歯類における代謝の種差に関する検討 

DEHP の体内動態は、げっ歯類や特にヒトについて NTP-CHER のエキスパー

トパネルにより評価されている（Kavlock et al. 2002、NTP 2006）。一方、DEHP
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のヒトに対する影響や体内動態を解明するために、ヒト、マウス、ラット、マー

モセットの差が検討されたが、ヒトとマーモセットでは吸収や代謝が明らかに異

なっていることが判明している（Ito et al. 2005、伊藤ら 2012）。 
 

a.リパーゼ活性 

DEHP の代謝に関する酵素のうち、特に代謝の第一段階である DEHP から

MEHP への加水分解を触媒するリパーゼ活性の種差が大きく、ヒトとげっ歯類の

比較研究では、プールした肝ミクロソームのリパーゼの活性はヒトでマウスの 7
分の 1 程度と報告されている（伊藤ら 2012）。しかし、ヒトでもげっ歯類と同様

に、血中では未変化体である DEHP の消失が早く、リパーゼによる加水分解を受

けた後の代謝物として存在するとされている（Kessler et al. 2004、Koch et al. 
2004a、2005）。 

マウスでは肝臓で主に発現しているアリルアセタミドデアセチラーゼ

(arylacetamide deacetylase)とアミノ酸配列が類似したリパーゼ様酵素

ES46.5K が DEHP の加水分解に対する触媒能を有するとの報告がある（Kayano 
et al. 1997）が、膵臓における発現量が多いコレステロールエステルリパーゼの

種差に関する報告は見当たらない。 
また、III. １．（３）⑤ c. のとおり、げっ歯類同様、ヒトでも MEHP 及びそ

の酸化的代謝物が尿中に排泄されることが報告されている（Frederiksen et al. 
2007、Albro et al. 1982 、Silva et al. 2003）。 

食品安全委員会では、体内動態に関する血液及び尿のデータに基づき、代謝過

程の各段階を併せた総合的な代謝能についてげっ歯類とヒトで比較したが、生体

内においてリパーゼ活性の種差が代謝能の種差の律速段階となっていることを

示す証拠は得られなかった。 
 

b.グルクロン酸抱合 
ヒトにおける肝臓の UGT 活性がマウスより低いとの報告（伊藤ら 2012）も

あるが、ヒトの尿中の DEHP 代謝物はマウス同様、高い割合で UGT によるグ

ルクロン酸抱合を受けている（Schmid and Schlatter 1985、Albro 1982、Silva 
et al. 2003）。なお、ラットでは尿中代謝物にグルクロン酸抱合体はみられない

が（Albro et al. 1982）、肝ミクロソームにおける MEHP を基質とした UGT 活

性はマウスとラットで同程度であることが報告されている（Ito et al. 2005）。 
食品安全委員会では、ヒトが通常暴露される可能性のあるレベルであれば、ヒ

トにおいても MEHP は効率よく UGT によって代謝されると考えた。 
 

c. PPARα の活性化による酵素誘導 
げっ歯類では DEHP の暴露により Peroxisome Proliferator Activated 

Receptor α（PPARα、ペルオキシソーム増殖剤活性化受容体 α）を介すると考え

られる酵素誘導が起こる。例えば、ラットにおけるパルミトイル CoA 酸化酵素の

誘導やミクロソーム画分の P450 活性の増大（Mitchell et al. 1985）は、Pparα
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欠損マウスではみられないことが知られている（Ward et al. 1998）。一方、げっ

歯類では、ペルオキシソーム酵素や CYP4A 等の代謝酵素が誘導されることによ

り MEHP の酸化的代謝が亢進するのに対し、ヒトでは、肝臓における PPARα 
mRNA の発現量はマウス肝臓の 10 分の 1 程度であり（Palmer et al. 1998）、さ

らに MEHP を暴露させたヒト肝細胞ではペルオキシソーム増殖や β 酸化が観察

されない（Elcombe and Mitchell 1986）。 
また、ヒトにおける主な DEHP 代謝物の尿中排泄は、米国やドイツの一般集団

のデータに基づくと、MEHP は全体の 4.5～6.9％であるのに対し、さらに酸化さ

れた代謝物 V では 34.0～39.0％、代謝物 IX では 21.7～31.7％、代謝物 VI では

16.4～18.1％及び代謝物 IV では 10.9～16.7％であり、げっ歯類同様、ヒトでも

MEHP に比べてその酸化的代謝物の方が高い割合で尿中に排泄されることが報

告されている（Frederiksen et al. 2007、Albro et al. 1982）。さらに III. １．（３）

⑤ b.のとおり、マウスと同様に、ヒトにおいても尿中に排泄された代謝物がグル

クロン酸抱合を受けている割合は非抱合体の割合に比べて高い。 
以上より、食品安全委員会では、高い暴露レベルではヒトにおける PPARα を

介した酵素誘導はげっ歯類よりも弱く、げっ歯類の方が代謝能が若干高いと考え

られるものの、ヒトが通常暴露される可能性のあるレベルにおいては、ヒトでも

ω 酸化系やグルクロン酸抱合等によって DEHP 及びその代謝物は比較的速やか

に体内から除去されていると考えた。 
 

d.ヒトにおける代謝酵素の個体差 

ヒトでは DEHP の代謝酵素であるリパーゼ、UGT、アルコール脱水素酵素及

びアルデヒド脱水素酵素活性の個体差が大きく、特にリパーゼの活性に関しては、

ヒトとげっ歯類との種差が 7 倍であったのに対し、個体差は 10 倍であったと報

告されている（伊藤ら 2012）。 
 
（４）排泄 

一般に DEHP とその代謝物は経口暴露後、速やかに尿及び糞便中に排泄される

（EU RAR 2008）。雄のマウス、ラット及びカニクイザルに 14C-DEHP（100 mg/kg
体重）を単回強制経口投与すると、いずれの種でも投与 96 時間後までに尿中に投

与量の 28～37％、糞便中に投与量の約 50％が排泄される。ラット及びマウスでは

投与後 24 時間以内に総尿中排泄の 90％、総糞便中排泄の 85％までが排泄されたの

に対し、カニクイザルではそれぞれ 80％、50％までであった（Astill 1989）。他

に 14C-DEHP（50 mg/kg 体重）単回経口投与では、4 日後までにイヌでは尿中に投

与量の 21％、糞便中に 57％、ミニチュアブタでは尿中に 79％、糞便中に 26％、

また、ラットでは投与 1 日後までに尿中に 27％、糞便中に 57％が排泄されたとの

報告もある（Ikeda et al. 1980）。 
反復投与については、雌雄のラット、マーモセットにおける 14C-DEHP をマーカ

ーとした DEHP（2,000 mg/kg 体重/日）の 14 日間強制経口投与試験では、尿中に

排泄される割合がラットでは 14C 投与量の約 50％、マーモセットでは 2％で、残り
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は糞便中に排泄されている（Rhodes et al.1986）。また、14C -DEHP を 21 日間混

餌投与（1,000～12,000 ppm：85～1,000 mg/kg 体重/日）された雄ラットでは、低

用量から高用量になるに従い、尿中への排泄量は投与量に対し 53％から 69％まで

増加し、逆に糞便中へは 38％から 23％に減少した（Astill 1989）との報告もある。

ヒトについては、男性健常者 2 名に DEHP を単回経口投与（30 mg/名）した場合、

投与量の 11％又は 15％が尿中に代謝物として排泄され、4 日間の反復投与（10 mg/
日/名）では 15％又は 25％が尿中に排泄されている（Schmid and Schlatter 1985）。
また、男性健常者 1 名に D4-DEHP（4.7～650 μg/kg 体重）を食品に混じて単回経

口摂取させた試験では、摂取後 24 時間までに投与量の平均 67％が尿中に排泄され、

650 μg/kg 体重投与時の例では、44 時間後までに 74％が排泄されたと報告された

（Koch et al. 2005）。 
多くの試験において尿及び糞便からの回収率が 100％に達しないが、組織への明

らかな残留も認められないことから、胆汁中への排泄が指摘されている。14C-DEHP
をマーカーとした DEHP（50 mg/kg 体重）の経口投与では、ラットにおける胆汁

中への排泄は 1％未満であるが、投与後 4 時間の時点で、イヌでは 7.2％が、ミニ

チュアブタでは 1.2％が胆汁中から回収され、イヌでは 1 日後でも 9.8％が回収され

たという報告がある（Ikeda et al. 1980）。 
 

NTP の検討において、ヒトでの一次及び二次尿中代謝物（MEHP、代謝物 IX、

VI）の測定結果から、これらの生成や排泄に年齢差があることが示唆されている。

また、若齢な小児ほど MEHP に比較して代謝物 IX 及び代謝物 VI の割合が高いと

ことが報告されており（Koch et al. 2004b）、乳幼児の低糸球体濾過率に起因する

低い腎クリアランスや未熟なグルクロン酸抱合能は、毒性代謝物の体内量を増加さ

せる可能性のあることが指摘されている。さらに、乳汁や羊水中に DEHP の酸化

代謝物の非抱合体が検出されている（Silva et al. 2004、Calafat et al. 2004b）。

また、新生児（neonate）では消化管のリパーゼのほか、母乳中のリパーゼも存在

する。検討にあたった専門家パネルは、したがって、これらリパーゼの複合した活

性が、新生児（newborn）又は年少の乳児の消化管における吸収を決定するだろう

し、それを解明していくことが必要としている（NTP 2006）。  
 
また、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（1999）の生理学的薬物動態モデルなどのほか、最近はヒ

トにおける DEHP 投与後の血中及び尿中の代謝物（MEHP、代謝物 IV、V、VI、
IX）を予測する薬物動態モデル等も報告されている（Lorber et al. 2010）。 

 
２．実験動物等における影響 

（１）急性毒性 

DEHP の経口における半数致死量（LD50）は、ラットで 30.6 g/kg 体重（Shaffer 
et al. 1945）、マウスで 49.7 mL/kg 体重（Yamada 1974）、ウサギで 33.9 g/kg
体重（Shaffer et al. 1945）等の報告がある。 
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（２）亜急性毒性 

①7 日間亜急性毒性試験（ラット） 

SD ラット（性別及び動物数不明）における DEHP（0、50、100、500 mg/kg：
0、2.5、5 、25 mg/kg 体重/日）の 7 日間混餌投与試験が行われた。 

血清トリグリセリド値の有意な低下が全投与群でみられ、Morton は、肝ペル

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、又は微細構造

の変化に基づく）の NOAEL は 2.5 mg/kg 体重/日、LOAEL は 5 mg/kg 体重/日
であったとしている（Morton 1979、WHO 2003）。 

WHO（2003）では、本試験における肝臓のペルオキシソーム増殖の NOAEL
を 2.5 mg/kg 体重/日とし、これを TDI 算出に用いている。 

食品安全委員会としては、本試験は古い試験であり、また、試験設計（性別、

動物数）が不明であることから、NOAEL を設定することはできないと判断した。 
 

②2 週間／4 週間亜急性毒性試験（ラット）6  

SD ラット（雌、各群 10 匹）における DEHP（0、300、1,000、3,000 mg/kg7）

の 2 週間又は 4 週間経口投与試験が行われた。 
4 週間 3,000 mg/kg 投与群で体重減少がみられた（p<0.01）。2 週間 1,000 mg/kg

以上の投与群及び 4週間の全投与群で肝臓重量が用量依存的に増加し（p<0.01）、
肝臓肥大がみられた。また両期間ともに 300 mg/kg 以上投与群で好酸性細胞質を

伴う肝細胞肥大が、3,000 mg/kg 投与群で肝細胞の壊死がみられた。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（p<0.01）、4 週間投与群ではさらに好酸性顆粒が減少していた。副腎に

ついては 2 週間 3,000 mg/kg 投与群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が、4 週間 3,000 mg/kg 投

与群で束状帯細胞の肥大が観察された（副腎の重量、所見の例数不明）。また、

両期間とも 300 mg/kg 以上の投与で卵巣間質細胞空胞変性がみられている

（Takai et al. 2009）。 
食品安全委員会としては、最低用量の 300 mg/kg 以上投与で肝細胞肥大及び肝

重量増加、卵巣間質細胞空胞変性等がみられたことから、本試験の LOAEL を 300 
mg/kg と判断した。 
 
 
 

                                                  
6 生殖への影響は（６）⑧に記載 
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」、
「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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③13 週間亜急性毒性試験（ラット）8  

SD ラット（雌雄、各群 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。 

5,000 ppm 投与群の雌雄に肝重量及び腎重量の増加（p<0.05）、肝臓肥大、肝

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）、
血清アラニントランスアミナーゼの減少（p<0.01）も観察された。また、500 ppm
以上投与群で、精巣セルトリ細胞空胞変性が認められている（Poon et al. 1997）。 

ATSDR（2002）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（RAR 2008）も、腎臓

影響の NOAEL を 37.6 mg/kg 体重/日としている。 
食品安全委員会としては、5,000 ppm 投与で肝臓、腎臓及び血液への影響が認

められているが、500 ppm 以上投与で精巣への影響が認められていることから、

本試験における NOAEL を 50 ppm（3.7 mg/kg 体重/日）と判断した。 
 

④3 日～9 か月間亜急性毒性試験（ラット） 

Wistar 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 日又は 9 か月間混餌投与

試験が行われ、肝臓の経時的変化が主に観察された。 
体重は、9 か月目に、雄は 200 mg/kg 体重/日（中用量）以上の投与群、雌は

1,000 mg/kg 体重/日（高用量）投与群で減少した。肝重量は、用量依存的な肝細

胞肥大を伴い、雄では 50 mg/kg 体重/日（低用量）以上の投与群で 4 日目と 9 か

月後に、高用量では全試験期間で増加し、雌では中、高用量投与群において 9 か

月後に、高用量投与群では 7 日、14 日目にも増加が認められた。 
組織学的には、DNA 合成を指標とした用量依存的な肝細胞の細胞分裂の増加

が、雄では全投与群で 7 日目に、中用量以上の投与群では 3 日目に、雌では中用

量以上の投与群では 7 日目に、高用量投与群では 3 日目に認められた。また、時

間及び用量依存的な肝細胞の脂肪変性が全投与群で 3 日目以降、雄の方が顕著に

観察され、軽度な小葉中心部の肝細胞からのグリコーゲン消失が、雄の高用量投

与群で 7 日目以降認められた。 
電子顕微鏡による組織観察では、肝ペルオキシソームの増殖が、雄では低用量

投与群で 14 日目以降、中用量以上投与群で全試験期間に、雌では低、中量用投

与群で 9 か月後に、高用量投与群で 14 日目以降に認められた。また、用量依存

的な小胞体の変化がみられ、滑面小胞体の増殖は、低用量投与群で雄の 7 日目以

降、雌の 14 日目以降に、中用量以上投与群では雌雄とも全試験期間に認められ

                                                  
8 精巣への影響は（６）⑫に記載 
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た。また、粗面小胞体の変性は雄では中用量投与群で 3 日目以降、雌では中用量

以上の投与群で 28 日目以降に認められた。 
生化学的観察においては、肝ペルオキシソーム酵素であるシアン化物非感受性

パルミトイル CoA 酸化酵素活性が用量依存的に、雄の低用量投与群で 9 か月後

に増大し、雌雄ともに中用量以上の投与群で 7 日目以降に、雌の高用量投与群は

3 日目以降に増大が認められ、また、これと並行するように α-グリセロリン酸脱

水素酵素活性は、雄では低用量投与群では 14 日目以降に、中用量投与群で 7 日

目以降に、高用量投与群では全試験期間で増大し、雌では中用量投与群では 28
日目以降、高用量投与群では 14 日目以降増大が認められた。また、ミクロソー

ム画分の P450 活性は雄の中用量投与群で 3 日目に、高用量投与群の 3 及び 7
日目に、雌では全投与群で 7 日目に増大したが、ラウリン酸水酸化酵素活性は用

量依存的に雄の全投与群と雌の高用量投与群の 3 日目以降増大が認められ、雌の

低、中用量投与群も増大が認められる時があった。そのほか、グルコース-6-ホ
スファターゼの活性が、雄では中用量以上投与群で 9 か月後に、雌では全投与群

で 28 日目に、雌雄とも高用量投与群ではほぼ全試験期間で低下した（Mitchell et 
al. 1985）。 

ATSDR（2002）及び EU（RAR 2008）は、本試験における肝臓影響の LOAEL
を 50 mg/kg 体重/日としている。 
食品安全委員会としては、最低用量である 50 mg/kg 体重/日以上投与で肝重量

増加及び肝ペルオキシソーム増殖がみられたことから、本試験の LOAEL を 50 
mg/kg 体重/日と判断した。 

 
⑤その他（ラット、サル） 

Noriega ら（2009）9による、雄の SD ラット及び Long Evans ラット（LE ラ

ット）（各群 10 匹）に DEHP（0、10、100、300、900 mg/kg 体重/日）を 21 日

齢から強制経口投与した試験が行われた。LE ラットでは 56～58 日齢に 10 mg/kg
体重/日以上の投与で、98 日齢に 100 mg/kg 体重/日以上の投与で肝重量の増加が

みられ、一方、SD ラットでは 56～58 日齢に 100 mg/kg 体重/日以上の投与で、

98 日齢に 900 mg/kg 体重/日投与で肝重量の増加がみられた（いずれも p<0.05）。
ほかに行った SD ラットに DEHP（0、100、300、900 mg/kg 体重/日）を 22 日

齢から投与した試験では、43～44 日齢、63～64 日齢のいずれも 100 mg/kg 体重

/日以上の投与で肝重量の増加がみられた（いずれも p<0.05）。また、300 mg/kg
体重/日以上投与により生殖系器官の重量減少、精巣・精巣上体の組織学的変化及

び包皮分離遅延がみられた。 
食品安全委員会としては、本試験にみられた肝重量の増加は、酵素誘導による

ものであって一過性のものであると考えられることから、本指標により NOAEL
を設定することは適切ではないと判断し、300 mg/kg 体重/日以上の投与により認

                                                  
9 生殖への影響は（６）⑪に記載 
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められた生殖系器官の重量減少、精巣・精巣上体の組織学的変化及び包皮分離遅

延に基づき、本試験の NOAEL を 100 mg/kg 体重/日と判断した。 
 
また、カニクイザルの 2 歳未満の若い成熟個体（雄、各群 4 匹）における DEHP

（0、500 mg/kg 体重/日）の 14 日間強制経口投与試験では、体重、肝臓、精巣､

血液・生化学検査結果に投与による影響は認められなかったことが報告されてい

る（Pugh et al. 2000）。 
ATSDR（2002）は、本試験における NOAEL を 500 mg/kg 体重/日としている。 

食品安全委員会としては、本試験は 2 群構成であることから、NOAEL を設定

することはできないと判断した。 
 
マーモセット（雌雄、各群 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10では、肝臓、腎臓、膵臓、精巣、卵巣、

血液生化学検査結果への影響は認められなかったことが報告されている。その他、

心臓、肺も剖検、検鏡の対象とされ、DEHP の投与に関連する異常はみられなか

ったと報告されている（Kurata et al. 1998）。 
ATSDR（2002）は、Kurata ら（1988）の試験における全器官（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 の経口暴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している。 
食品安全委員会としては、本試験は比較的高用量の試験であることから、TDI

設定の根拠として用いることは適切でないと判断した。 
 

（３）発がん性及び慢性毒性 

①104 週間慢性毒性／発がん性併合試験（マウス）11  

B6C3F1 マウス（雌雄、各群 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。 
肝絶対重量の増加が 500 ppm 以上投与群の雄及び 6,000 ppm 投与群の雌で、

肝相対重量の増加は雌雄とも 1,500ppm 以上の投与群でみられた。腎絶対重量の

低下は 1,500 ppm 以上投与群の雄、及び 6,000 ppm 投与群の雌でみられ､腎相対

重量の低下は 500ppm 以上投与群の雄にみられた。また、1,500 ppm 以上投与の

雌で慢性進行性腎症が増加（対照群 58％に対し、1,500 ppm 投与群から 85、100％）

した（雄では対照群を含め 87～97％にみられる）。6,000 ppm 投与群の雌雄全例

に、肝臓の色素沈着、細胞質の好酸性小体増加（cytoplasmic eosinophilia）、慢

性炎症のいずれかの病変がみられた。また、500 ppm 以上投与群の雌雄で肝パル

                                                  
10 生殖への影響は（６）㉖に記載 
11 生殖への影響は（６）①に記載 
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ミトイル-CoA 酸化酵素活性が上昇した。 
肝細胞腺腫と肝細胞癌を合わせた肝腫瘍の発生率は 500 ppm 以上投与の雄（対

照群 11％に対し、500 ppm 投与群から 32、42、53％）及び 1,500 ppm 以上投与

の雌（対照群 4％に対し、1,500 ppm 投与群から 29、63％）で対照群と比べて統

計学的に有意に増加した。しかし、この試験を実施した研究施設の背景データと

の比較では、雄の肝腫瘍発生率の増加は 1,500 ppm 以上の投与で統計学的有意差

があり、対照群の肝腫瘍発生率は背景データより有意に低いため、著者らは 500 
ppm 投与群における雄の肝腫瘍増加の生物学的な有意性は疑わしいと述べてい

る。なお、子宮、卵巣、下垂体、甲状腺及び膵臓には投与に関連した病変は観察

されなかったと報告されている。 
また、104 週間混餌投与試験とは別に、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 を加えない餌

に変え観察を継続した試験では、回復期間後に雌の肝重量及び雌雄の肝パルミト

イル-CoA 酸化酵素が対照群と有意差がないレベルまで回復し、肝細胞腺腫の発

生率は継続投与群に比べて低下した（p≦0.05）。なお、1,500ppm 以上の投与に

より、精巣の絶対・相対重量の減少、精巣の精子減少、精巣上体の精子の未成熟・

形態異常が認められている。 
著者らは、肝臓の腫瘍及びペルオキシソーム増殖に関する NOEL を 100 ppm

（19～24 mg/kg 体重/日）、非発がん影響に関する NOAEL を 500 ppm（98.5～
116.8 mg/kg 体重/日）としている（David et al. 1999、2000b）。 

ATSDR（2002）は、雄の肝相対重量の増加に基づき肝臓影響の LOAEL を 292 
mg/kg 体重/日、雌の慢性進行性腎症の増加に基づき腎臓影響の LOAEL を 354 
mg/kg 体重/日とし、肝臓、腎臓の慢性毒性に係る NOAEL を 117 mg/kg 体重/日
とした。それ以外の器官については NOAEL を 1,458 mg/kg 体重/日とした。ま

た、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、EU は、同様のデータを、David ら（1999、2000b）
の共著者である Moore （1997）の報告から参照し、雄の肝細胞腫瘍増加に基づ

く発がん性の LOAEL を 292 mg/kg 体重/日、NOAEL を 98.5 mg/kg 体重/日とし

ている。また、肝臓に対する非発がん影響の LOAEL を 98 mg/kg 体重/日、NOAEL
を 19 mg/kg 体重/日としている（EU RAR 2008）。 

食品安全委員会としては、500 ppm 以上の投与により肝臓、腎臓及び精巣の重

量変化が有意に認められていること、また、1,500 ppm 以上の投与により雄で肝

腫瘍増加がみられることから、本試験における非発がん毒性及び発がん性の

NOAEL をそれぞれ 100 ppm（19.2 mg/kg 体重/日）及び 500 ppm（98.5 mg/kg
体重/日）と判断した。 
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②103 週間慢性毒性試験（ラット）12  

NTP（1982）により DEHP の発がん性試験が実施された。Fischer 344 ラット

（F344 ラット）（雌雄、各群 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。 
肝細胞癌が投与群の雌で用量依存的に増加し、12,000 ppm 投与群で有意であ

った。肝細胞癌と肝臓の腫瘍性結節（neoplastic nodule）を合わせた発生率が両

投与群の雌及び 12,000 ppm 投与群の雄で増加した。肝臓の明細胞性変異肝細胞

巣（foci of clear cell change）の発生率が投与群の雌雄で用量依存的に増加した

が、有意差はみられなかった。12,000 ppm 投与群の雄では下垂体の腫瘍、甲状

腺の腫瘍及び精巣間細胞腫の発生率が減少し、また、下垂体肥大及び精細管変性

が増加した。（Kluwe et al. 1982、NTP 1982）。 
ATSDR（2002）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、発がん性の LOAEL を、肝細胞癌に基づき 322 
mg/kg 体重/日としている。EU も発がん性の LOAEL を 320 mg/kg 体重/日（6,000 
ppm 投与を EU 換算）としている（EU RAR 2008）。 

食品安全委員会としては、最低用量である 6,000 ppm 以上の投与により用量依

存的な肝細胞癌、肝臓の明細胞性変異肝細胞巣の増加がみられたことから、本試

験における LOAEL を 6,000 ppm（非発がん毒性：322 mg/kg 体重/日、発がん性：

394 mg/kg 体重/日）と判断した。 
なお、NTP（1982）は B6C3F1 マウス（雌雄、各投与群 50 匹）でも同様に 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 週間混餌投与試験を行い、両投与群の雌雄マウスで肝細胞癌の用

量依存的な増加（6,000 ppm 投与群の雄は有意差なし）、両投与群の雌雄マウス

で肝細胞癌と肝細胞腺腫を合わせた発生率の増加及び 6,000 ppm 投与群の雄で

腎臓の慢性炎症と精細管変性の発生率の増加を報告している（Kluwe et al. 1982、
NTP 1982）。 

肝細胞癌に基づく LOAEL については、EU（RAR 2008）は 670 mg/kg 体重/
日、ATSDR（2002）は 672 mg/kg 体重/日と換算している。また、ATSDR（2002）
は雄における腎臓の慢性炎症と精細管変性に対し、いずれも LOAEL を 1,325 
mg/kg 体重/日、NOAEL を 672 mg/kg 体重/日としている。 

食品安全委員会としては、本試験は高用量の試験であることから、TDI 設定の

根拠として用いることは適切でないと判断した。 
 

③104 週間慢性毒性試験（ラット）13  

F344 ラット（雌雄、各群 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、

                                                  
12 精巣毒性は（６）⑬に記載。マウスとラットで慢性試験を実施。 
13 精巣毒性は（６）⑭に記載。マウスでも試験を実施。 
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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。 
体重、摂餌量は 12,500 ppm 投与群で低下した。2,500 ppm 以上の投与群の雌

雄で肝の絶対・相対重量の増加、肝パルミトイル-CoA 酸化酵素活性の上昇が認

められ、雄では腎絶対・相対重量、肺相対重量並びに肝海綿状変性及び単核球性

白血病の発生率が増加した。12,500 ppm 投与群では雌雄に肝細胞色素沈着の発

生率増加及び腎絶対・相対重量の増加が、雄には膵臓腺房細胞の腺腫の発生率増

加もみられた。 
肝細胞癌と肝細胞腺種を合わせた肝腫瘍発生率は 2,500 ppm 以上投与群の雄

（対照群 7％に対し、低用量から 17、43％）及び 12,500 ppm 投与群の雌（対照

群 0％に対し 31％）で増加した（いずれも p≦0.05）。 
また、104 週間混餌投与試験とは別に、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、DEHP を加えない餌に変えて 26 週間

にわたり観察を継続した試験では、回復期間後に肝重量及び肝パルミトイル-CoA
酸化酵素が対照群と有意差がないレベルまで回復し、肝細胞癌の発生率は継続投

与群に比べて低下した（p≦0.05）。 
著者らは肝臓の腫瘍とペルオキシソーム増殖に基づく NOEL 及び非発がん性

の NOAEL を 500 ppm（28.9～36.1 mg/kg 体重/日）とした。また、単核球性白

血病については、この試験に用いられた F344 ラットには高頻度で自然発生し、

SD 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

との関連性は疑わしいとしている（David et al. 1999、2000a）。 
ATSDR（2002）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、肝細胞癌に基づく LOAEL を雄 147 mg/kg 体

重/日、雌 939 mg/kg 体重/日としている。また、EU は、同様のデータを David ら
（1999、2000a）の共著者である Moore（1996）の報告から参照しており、雄の

肝腫瘍及び単核球性白血病に基づく発がんの LOAEL を 2,500 ppm（147 mg/kg
体重/日）、NOAEL を 500 ppm（29 mg/kg 体重/日）としている。また、肝臓、

腎臓及び精巣に対する非発がん影響の LOAEL 及び NOAEL についても、発がん

のものと同じ値としている（EU RAR 2008）。 
食品安全委員会としては、2,500 ppm 以上の投与により雄に肝腫瘍の発生率増

加、肝及び腎重量増加並びに肝海綿状変性の発生率増加がみられたことから、本

試験における NOAEL を 500 ppm（28.9 mg/kg 体重/日）と判断した。 
  

④159 週間慢性毒性試験（ラット） 

SD ラット（雄、対照群 390 匹、投与群 60～180 匹）における DEHP（0、30、
95、300 mg/kg 体重/日）の混餌投与による生涯試験（最大 159 週間）が行われ

た。 
300 mg/kg 体重/日投与群で肝細胞癌と腺腫を合わせた肝腫瘍及び精巣腫瘍（ラ

イディッヒ細胞腫）の発生率増加が認められ、用量依存性も有意であった。精巣

腫瘍は肝腫瘍よりも早期に発生し、時間経過に伴い多発性のものが増加した。ま
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た、精細管萎縮の発生率も増加した。肝重量は用量依存的にわずかに増加したが、

有意差はみられず、肝海綿状変性の発生率が 950 日間以上、95 mg/kg 体重/日以

上の投与群で増加した。 
著者らは、肝発がん及び精巣の発がんについて NOAEL を 95 mg/kg 体重/日と

した。また、ライディッヒ細胞腫の発生率は時間依存性の片側用量依存傾向検定

（Peto et al. 1980 に従う）において、有意なトレンド（全ライディッヒ細胞腫で

p=0.019、多発性ライディッヒ細胞腫で p<0.001）がみられた（Voss et al. 2005）。 
食品安全委員会としては、肝及び精巣腫瘍の発生率増加に基づき本試験の

NOAEL を 95 mg/kg 体重/日と判断した。 
 
＜参考：DEHP による肝発がんメカニズム＞ 

a. PPARα を介した DEHP による肝発がん 

ヒト肝臓における PPARαmRNA の発現量はマウス肝臓の 10 分の 1 であった

（Palmer et al. 1998）。ラットの enoyl-CoA hydratase/3-hydroxyacyl CoA 遺伝

子のペルオキシソーム増殖剤応答配列を組み込んだレポータープラスミドとマウ

ス又はヒト PPARα 発現プラスミドを導入した COS-1 細胞を用いてルシフェラー

ゼ・アッセイによる解析を行ったところ、DEHP 処理では、2 mmol/L まで処理し

てもルシフェラーゼ活性は増加しなかったが、MEHP 処理では 0.1～20 µmol/L ま

で濃度依存的にルシフェラーゼ活性が増加し、20 µmol/L ではマウス PPARα で 4.2
倍、ヒト PPARα で 3.1 倍であった（Maloney and Waxman 1999）。しかし、ヒ

ト肝細胞を MEHP に暴露させても、ペルオキシソーム増殖と β 酸化は観察されな

かった（Elcombe and Mitchell 1986）。 
一方、野生型マウス及び Pparα欠損マウスに対する DEHP 12,000 ppm の 6 か

月間混餌投与によって、野生型ではペルオキシソーム酵素の誘導、肝肥大、細胞質

の好酸性小体及びペルオキシソームの増加が起こったが、Pparα欠損マウスでは肝

臓への影響が観察されなかった。このことから、マウスにおいては DEHP による

腫瘍形成は PPARα を介して起こると考えられた（Ward et al. 1998）。 
DEHP によるペルオキシソーム増殖作用や発がん作用はげっ歯類のみで報告さ

れている。サルを用いた in vivo 試験としては、カニクイザルの若い成熟雄におけ

る DEHP（0、500 mg/kg 体重/日）の 14 日間強制経口投与試験（Pugh et al. 2000）
及びマーモセットにおける DEHP（0、100、500、2,500 mg/kg 体重/日）の 13 週

間強制経口投与試験（Kurata et al. 1998）が行われたが、ペルオキシソーム増殖

や肝腫瘍は起こらないと報告された。なお、最近、雌雄のカニクイザルへの DEHP
（1,000 mg/kg 体重/日）の 28 日間経口投与により、雌で肝ペルオキシソーム増殖

が観察されているが、げっ歯類と比較すると非常に弱い反応であったと報告されて

いる（Satake et al. 2010）。 
 

b. Pparα 欠損マウスを用いた DEHP 投与試験 

前項 a. の Ward ら（1998）による Pparα欠損マウスに対する DEHP の混餌投

与試験では、ペルオキシソーム増殖と肝腫瘍が観察されなかった。ただし、この試
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験の投与期間は 6 か月であり、慢性試験は実施されていなかった。そこで、野生型

マウスと Pparα欠損マウスに対する DEHP（0.01、0.05％） の 22 か月間の混餌

投与試験が行われた。その結果、0.05％投与群の肝腫瘍（肝細胞癌、肝細胞腺腫、

胆管細胞癌を含む）の発生率は、Pparα欠損マウスの方が 25.8％と、野生型の 10.0％
よりも高く、マウスにおいては DEHP によって PPARα を介した経路に依存しない

腫瘍形成が起こることが報告された（Ito et al. 2007）。なお、この報告がきっか

けの一つとなり、IARC は DEHP による発がん性の再評価を行い、それまでグルー

プ 3（ヒトに対する発がん性について分類できない）としていた評価をグループ 2B
（ヒトに対して発がん性を有する可能性がある）に引き上げている（Grosse et al. 
2011）。 

さらに、DEHP を 22 か月間 0.05％混餌投与された野生型マウスと Pparα欠損マ

ウスの肝細胞腺腫では、マイクロアレイ解析における遺伝子発現プロファイルが全

く異なっており、野生型と Pparα欠損マウスでは肝腫瘍の発生機序が異なることが

示唆された。また、野生型マウスのみで DEHP 投与による Cyp4a10 の発現上昇（対

照群の 6.7 倍）がみられた（Takashima et al. 2008）。 
 

c.PPARα-humanized マウスを用いた DEHP 投与試験 
Ito ら（2012）により、PPARα-humanized（hPPARα）マウスに対する DEHP

の影響が調べられている。DEHP による PPARα の転写活性化を最も鋭敏な

Cyp4a14 の発現でみると、5 mmol（1,953 mg）/kg 体重を経口投与した場合、そ

れぞれの遺伝子型の対照群と比較すると、野性型マウスでは約 62 倍の誘導がみら

れたが、hPPARαマウス（ヒト PPARα 過剰発現マウス）では約 1.45 倍で、誘導の

比は野生型の方が 62/1.45＝42.7 倍高かった。一方、これらのマウスにおける構成

的アンドロスタン受容体（CAR）の活性化を Cyp2b10 の誘導でみると、野生型マ

ウスでは約 5.3 倍、hPPARαマウスでは約 16.6 倍で、hPPARαマウスの方が CAR
標的遺伝子発現が 3.3 倍大きいという結果が得られた（CAR については次項 d.を
参照）。 

Hayashi ら（2011）は、hPPARαマウスでも野生型と同様に DEHP によって胚

吸収増加と生存新生児数減少が起こることを報告している（交配 4 週間前から妊娠

18 日目又は分娩後 2 日まで混餌投与）。hPPARαマウスの肝臓では野生型の 100
倍量にあたる PPARα の mRNA が発現しているが、DEHP による Cyp4a10 の発現

誘導は野生型より弱い。妊娠中、野生型では DEHP の投与によって母動物で血漿

中トリグリセリド（TG）の低下、肝臓のミクロソーム TG 輸送タンパク質（MTP）
の mRNA 発現の低下が起こり、これらが胎児及び新生児への毒性作用に関与して

いるとみられているが、hPPARαマウスでは TG 及び MTP の mRNA 発現に野生

型と同様な変化は観察されていない。この試験の詳細は III．２.（６）＜参考：発

生毒性の作用機序＞に記載した。 
 
d.PPARα 非依存的な DEHP の新たな作用経路に関する知見 

DEHP によって活性化されるシグナル伝達経路として CAR が新たに報告されて
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いる。DEHP（20、200 mg/kg 体重/日）を 21 日間強制経口投与した野生型マウス

と Pparα欠損マウスの肝臓における遺伝子発現の網羅的解析により、いくつかの典

型的な CAR 標的遺伝子が PPARα 非依存的な転写制御を受けていることが明らか

になった。また、in vitro において、マウス肝細胞では DEHP による CAR 標的遺

伝子 Cyp2b10の発現誘導が CARを阻害することによって抑制されることが示され

た。さらに、ヒト初代培養肝細胞を用いた試験でも、DEHP によって用量依存的に

CAR の標的遺伝子である CYP2B6 の発現が誘導された（Eveillard et al. 2009a）。 
DEHP（30、180、1,100 mg/kg体重/日）を 14日間強制経口投与した雄のC57BL/6J

マウスにおいて、転写産物及び代謝プロファイルの解析が行われた。その結果、肝

臓でDEHP投与によって転写調節を受ける遺伝子の大半はPPARα標的遺伝子であ

ったが、シトクロム P450 遺伝子の Cyp4a14、Cyp2b10、Cyp3a11 が誘導されて

おり、PPARα 以外にも CAR、Pregnan X 受容体（PXR）を介したシグナル伝達経

路が活性化されていた。DEHP はヘム合成に関与する Alas1 と、ヘムがリガンドと

なる Rev-erbα 経路にも影響を与えた。なお、supplemental data において、精巣

のライディッヒ細胞の遺伝子発現プロファイルにも DEHP による影響があること

が示されている（Eveillard et al. 2009b）。 
DEHP（200、1,150 mg/kg 体重/日）を強制経口投与した野生型マウス、Pparα

欠損マウス、及び CAR 欠損マウスの肝臓を用いた遺伝子発現の網羅的解析の結果、

DEHPによって転写調節された遺伝子の大半（～94％）が PPARα依存的であった。

一方、Cyp2b10、Cyp3a11 及び metallothionine-1 の誘導は CAR 依存的であるが

PPARα 非依存的であり、Cyp8b1、Gstm4 及び Gstm7 の誘導は CAR と PPARα
の両方に非依存的であった。このことから、DEHP はげっ歯類の肝臓で多様な核内

受容体を活性化することが示された。なお、ラットへの Wy-14,643 投与による CAR
及び PXR 関連の遺伝子発現の上昇はほぼみられなかったことから、Wy-14,643 は

他のペルオキシソーム増殖剤よりも PPARα 選択的であり、全てのペルオキシソー

ム増殖剤が必ずしも同じように作用するわけではないことが分かった（Ren et al. 
2010）。 

DEHP 500 mg/kg 体重/日を経口投与した 4 週齢の SD ラットの肝臓では、肝細

胞増殖（増殖細胞核抗原（PCNA）陽性細胞増加）、ホスホリパーゼ D（PLD）1/2
タンパク質の発現増加、PPARα、CAR、PXR の活性化及び CYP2B1 の発現増加が

みられた。DEHP は PLD の発現を有意に増加させることにより、CAR や PXR と

いった核内受容体との複雑な相互作用を介して、PPARα によって誘導される肝毒

性と関連する可能性が示唆された（Kim et al. 2010）。 
ヒトではCARのスプライシングバリアントとしてリガンド結合領域に 4～5のア

ミノ酸が挿入された CAR2 と CAR3 が生じる。Reference CAR はリガンドの結合

がなくても恒常的な活性を有するのに対し、CAR2 と CAR3 の活性化にはリガンド

が必要である。ヒト肝臓において、CAR2 の mRNA は CAR の全転写物のうち約 6
～10％を占める（Jinno et al. 2004）。マウス、ラット及びマーモセットでは CAR2
は生成しないが、ヒトの肝細胞では CAR2 が CAR 転写産物全体の約 30％を占める。

DEHP（nmol/L レベル）は、COS-1 細胞で CAR2 を選択的に活性化し、ヒト初代
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培養肝細胞で CYP2B6 と CYP3A4 の転写を増加させた（DeKeyser et al. 2009）。

さらに、DEHP だけでなく DINP でも COS-1 細胞で CAR2 と PXR を選択的に活

性化し、ヒト初代培養肝細胞で CYP2B6 と CYP3A4 を誘導することが示された

（DeKeyser et al. 2011）。なお、MEHP は 10 μmol/L という高濃度でも CAR2 を

わずかにしか活性化しなかったことから、著者らは MEHP よりも DEHP の方が

CAR2 を活性化するのではないかと考察している（DeKeyser et al. 2009）。 
なお、現時点では、DEHP による CAR の活性化と発がん作用を直接結びつける

知見は動物でもヒトでも得ることができなかった。 
また、ペルオキシソーム増殖剤は成長調節に関わっており、そのことがげっ歯類

の肝発がんにつながっている可能性がある。ペルオキシソーム増殖剤は c-fos、c-jun、
junB、egr-1 などの IEG（Immediate Early Genes）のラット肝での発現を上昇さ

せることが知られている。ラットの初代培養肝細胞を用いた実験から、MEHP が

これらの IEG を誘導すること、この調節は PPARα に依存しない経路により誘導さ

れるものであることが分かった（Pauley et al. 2002）。 
 

e.DEHP の発がん性に関する IARC の評価 

国際がん研究機関（IARC） は 2000 年の評価において、DEHP のヒトへの発が

ん性をグループ 3（ヒトに対する発がん性について分類できない）に分類した。ヒ

トに対する DEHP の発がん性を総合的に判定するに当たり、（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肝腫

瘍を生じさせる；（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暴露でも、DEHPに暴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ことに留意した。動物でみられる DEHP
による PPARα の誘導及びペルオキシソーム増殖に起因する肝臓がんはヒトに関連

せず、DEHP がラット及びマウスにおいて肝細胞腫瘍の発生率を上昇させるメカニ

ズムは、ヒトには当てはまらないと結論づけた（IARC 2000）。 
しかし、2009 年の Guyton らのレビューでは、PPARα を活性化する化合物の作

用は多面的であり、遺伝毒性、エピジェネティックな変化、酸化ストレスを含むペ

ルオキシソーム増殖への特徴的な影響に加えて、PPARα 以外の他の受容体とペル

オキシソームなどの細胞内小器官に影響を与える多様な生体応答が存在すること

が報告されていることから、PPARα アゴニストはヒトに発がんリスクをもたらさ

ないという結論に再検討が求められるとしている（Guyton et al. 2009）。 
2011 年に IARC は DEHP の発がん性の再評価を行い、グループ 2B（ヒトに対

して発がん性を有する可能性がある）に分類した（Grosse et al. 2011）。また、

IARC/National Occupational Research Agenda(NORA)によるワーキンググルー

プでは、肝臓癌の他、精巣癌、膵臓癌に関して、DEHP には複数の発がんメカニズ

ムが存在することを示唆する知見がいくつかあり、その中には、それらのメカニズ

ムがヒトと関連する可能性を示唆するものもあることを指摘している（IARC 
2009）。 
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＜参考：その他の試験＞  

DEHP にはいくつかの細胞形質変換試験で陽性がみられ、この作用はギャップ結

合細胞間コミュニケーションの阻害と相互に関係している（EU RAR 2008）。 
また、肝細胞病巣の数又は体積を評価項目としたラット及びマウスにおけるイニ

シエーション／プロモーション試験について、EU は、DEHP に腫瘍のイニシエー

ション作用はなく、プロモーション作用はマウス肝臓において陽性であり、ラット

肝臓では弱い又はないと結論している。（EU RAR 2008） 
DEHP のその他の試験を表 III-1 に示す。 

 
表 III-1 DEHP 試験結果（その他の試験） 

試験 対象 結果 著者名、発行年 
代謝活性化

なし 
代謝活性化

あり 
in vitro     
細胞形質転換 マウス JB6 表皮細胞 NA ＋ Diwan et al. 1985 

マウスC3H/10T1/2線

維芽細胞 
NA － Sanchez et al. 1987 

Lawrence and 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 

ラット気管上皮細胞 ＋ Steele et al. 1989 
チャイニーズハムス

ター卵巣（CHO)細胞

NS ＋ Sanner and Rivedal 1985 

シリアンハムスター

胚（SHE）細胞 
 

NA － Astill et al. 1986 
NA ＋ Mikalsen et al.1990 
－ ＋ Tsutsui et al. 1993  
NS 

 
＋ Jones et al. 1988 

Sanner et al. 1991 
Barrett and Lamb 1985 
Sanner and Rivedal 1985 
Mikalsen and Sanner 1993

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 － Kornbrust et al. 1984 
NS ＋ Malcolm and Mills 1989 

in vivo 
細胞形質転換 SHE 細胞 ＋ Tomita et al. 1982 
イニシエーション／

プロモーション（プ

ロモーション作用） 

ラット腎 ＋ Kurokawa et al. 1982 

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） 

（EU RAR 2008、ATSDR 2002 を基に作成） 
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（４）神経への影響 

F344 ラット（雌、各群 8 匹）を用いた DEHP（0、150、500、1,500、5,000 mg/kg
体重）の単回、又は DEHP（0、50、150、500、1,500 mg/kg 体重/日）の 14 日間

強制経口投与試験において、機能観察総合評価（Functional observational battery）、
自発運動測定試験が行われたが、いずれも神経行動学的影響はみられなかったと報

告されている（Moser et al. 1995）。 

また、B6C3F1 マウス又は F344 ラットに DEHP をそれぞれ 6,000 ppm 又は

12,500 ppm を混餌投与した 104 週間慢性毒性試験（David et al. 2000a、 2000b）
では脳、末梢神経、脊髄神経及び脊髄の組織変化はみられていない（ATSDR 2002）。 

そのほか、妊娠 0～19 日目に DEHP 溶液（0、1,500 mg/kg、溶媒：0.5％カルボ

キシメチルセルロースナトリウム：ジメチルスルホキシド：エタノール（5：3：2））
5 mL/kg 体重/日を強制経口投与14された SD ラット（各群 3～4 匹）の妊娠 20 日目

の胎児脳組織をみると、投与群では脂質が少なく、遊離コレステロール、スフィン

ゴミエリンがそれぞれ 33％、54％まで減少しており、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ていた。ドコサヘキサエン酸とア

ラキドン酸については、脂質種類により最大 60％の減少が認められ、それぞれ減少

程度が異なることが確認されている。著者らは、DEHP の子宮内暴露により、胎児

の脳の脂質メタボロームが変化することで神経発達の異常が生じる可能性を示唆

している（Xu et al. 2007）。 
 
① 発達神経毒性試験（マウス） 

ICR マウス（雌、各群 4～7 匹）に DEHP（0（対照群；ゴマ油）、1 mg/kg 体

重/日）を妊娠 8～17 日目及び分娩後 3～7 日に経口投与し、雄児動物の 2、4、6
週齢の時点における中脳ドーパミン作動性神経が免疫組織化学的手法により調

べられた。具体的には、神経核 A9、A10、A8 領域ごとに、チロシンヒドロキシ

ラーゼ（TH）及び転写制御因子 Fos の免疫活性（immunoreactive）（TH-ir 及び

Fos-ir）がドーパミン及びニューロン活動のマーカーとして観察された。 
投与群において、全測定時に体重の減少が、また、2，4 週齢で脳相対重量の増

加が、6 週齢では脳絶対重量の減少がみられた（p<0.05）。中脳ドーパミン作動性

神経における TH-ir の強度は 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 領域で減少した。また、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）。 
著者らはこの観察から、胎児期又は新生児期における、報告されている DEHP

の NOAEL より低い用量の母体を介した DEHP 暴露により、自発運動に関連す

る中脳のドーパミン作動性ニューロンの消失や TH 生合成の減少が引き起こされ、

性成熟まで回復しないおそれや、TH だけでなく Fos の活性も変化することが示

                                                  
14 DEHP 溶液の比重を 1 とすれば、投与量は DEHP 7.5 mg/kg 体重/日相当となる。 
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唆されるとしている。また、注意欠陥多動性障害（ Attention Deficit / 
Hyperactivity Disorder：ADHD）と関連するとしている（Tanida et al. 2009）。 

なお、Ghisari と Bonefeld-Jorgensen（2009）は、DEHP は in vitro において、

ラット下垂体 GH3 細胞の甲状腺ホルモン依存的な増殖に関して、トリヨードチ

ロニン（T3）と似た作用を弱いながら有することを指摘している。 
食品安全委員会としては、本試験は 2 群構成であることから、NOAEL を設定

することはできないと判断した。 
 

②経世代生殖発生及び神経行動毒性試験（マウス） 

CD-1 マウス（雌雄、各群 10 匹）に DEHP（0、0.01、0.03、0.09％）を交配

の 4 週間前から混餌投与し、9 週齢で交配させた後、出産を経て第 1 世代（F1）

が 9 週齢になるまで投与を継続し、生殖及び神経行動に対する影響が調べられた。

摂餌量の測定により、投与量は親世代（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/日と算出された。F1 雌雄の

投与量は F0 雌雄とほぼ同等であった。 
生殖発生影響については、同腹児数、性比に有意差はなかったが、0.01％投与

群の F1 雄で出生時体重が低値を示し、0.09％投与群の F1 雌で 4、7、14 日齢の

生存率が低下していた（いずれも p<0.05）。著者らは、これらの変化には一貫性

がないため、この用量の DEHP 投与による児動物の生存への影響はほとんどない

と推測している。また、F1 の行動発達指標については、平面正向反射（surface 
righting）について、0.01％及び 0.03％投与群の 4 日齢の F1 雌で有意な遅延

（delayed）15がみられ、用量依存性があった（p<0.05）。また、0.09％投与群の

7 日齢の F1 雄で有意な抑制（depressed）がみられ、用量依存性があった（p<0.001）。 
著者らはこのことから、授乳期初期の雄児動物における協調的運動の発達を示

す平面正向反射に DEHP 暴露が影響を与えるだろうと述べている。また、迷路学

習への影響はなかったとしている（Tanaka 2002）。 
食品安全委員会としては、最低用量の 0.01％以上の投与により F1 の行動発達

指標にわずかな影響がみられたことから、本試験の LOAEL を 0.01％（19.86 
mg/kg 体重/日）と判断した。 

 
この続報では、同系統のマウス（5 週齢）に DEHP（0、0.03％：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対照群同士、及び投与群と対照

群（雌雄、各交配群 10 匹）を交差交配し、交配雌と同用量を交配期間及び F1 が

9 週齢になるまで継続して投与し、生殖発生及び F1 の神経行動への影響が調べら

れた。投与群同士の交配において、F1 雌（14 日齢）の体重増加が抑制されたが、

生殖影響（同腹児数、F1 の体重や性比の変化等）はみられなかった。また、対照

群同士以外の交配群の F1 では、行動発達指標である遊泳行動のほか、迷路学習、

                                                  
15 正向反射行動は 3 段階で評価されている。1 秒以内に正向すればスコア 2、１秒を超え 2 秒以内

をスコア 1 、2 秒を超える場合はスコア 0 とされ、スコア頻度が比較された。 
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自発行動等に若干の変化がみられたが、著者は、いずれも DEHP 投与に起因する

ものではないとしている（Tanaka 2005）。 
食品安全委員会としては、生殖及び行動発達指標に影響がみられていないこと

から、本試験の NOAEL を 42～171 mg/kg 体重/日と判断した。 

 

 なお、神経への影響は、母動物の胎盤を介して暴露された児動物における影響

をみているケースも多いため、食品安全委員会としては、経世代的な影響とつな

がりのある試験として考えるべきであると判断した。 
 

（５）免疫系への影響 

B6C3F1 マウスに 6,000 ppm（雄 322、雌 394 mg/kg 体重/日）又は F344 ラッ

トに 12,000 ppm（雄 674、雌 774 mg/kg 体重/日）を混餌投与した 103 週間発が

ん性試験（Kluwe et al. 1982、NTP 1982）、及び B6C3F1 マウス 939 mg/kg 体重

/日又は F344 ラットに 1,458 mg/kg 体重/日を混餌投与した 104 週間慢性毒性／発

がん性併合試験（David et al. 2000a、2000b）では、いずれも脾臓、骨髄、リンパ

節に病理組織学的変化はみられていない（EU RAR 2008、ATSDR 2002）。 
また、EU は Schlling ら（2001）の報告を参照し、Wistar ラット（雌雄、各世

代各群 25 匹）における DEHP（0、1,000、3,000、9,000 ppm：F0 0、113、340、
1,088 mg/kg 体重/日）の交配 73 日以前から離乳までの混餌投与による 2 世代試験

（F0 以外の投与状況の詳細不明）では、脾臓重量の減少が全投与群の F1 雌雄及び

9,000 ppm 投与群の F2 雌雄で、胸腺重量の減少が 3,000 ppm 以上投与群の F1 雄、

F2 雄、9,000 ppm 投与群の F1 雌、F2 雌で観察されたとしている。1,000 ppm 投与

群の F1 雌雄の脾臓重量減少及び 3,000 ppm 投与群の F1 雄、F2 雄の胸腺重量減少

は、体重減少を伴わずに観察されたため、EU は、この試験の LOAEL を脾臓への

影響に基づき 1,000 ppm としている（EU RAR 2008）。 

食品安全委員会としては、本試験は比較的高用量の試験であることから、TDI 設
定の根拠として用いることは適切でないと判断した。 

 
（６）内分泌系及び生殖系への影響 

①104 週間慢性毒性試験（マウス）16  

B6C3F1 マウス（雌雄、各群 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。 
雄の 1,500 ppm 以上の投与群に精巣絶対重量の減少が（相対重量は 500 ppm

以上の投与群で減少）、雌の 6,000 ppm 投与群に子宮絶対及び相対重量の減少が

認められた（p≦0.05）。78 週目の病理組織学検査では雄の 6,000 ppm 投与群の

                                                  
16 （３）①と同じ試験 
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全例（10 匹）に両側精巣の精子減少、精巣上体に未成熟又は形態異常を示す精子

が認められた。104 週間後では、両側精巣の精子減少が認められた雄が 1,500 ppm
以上の投与群（対照群 3％に対し、1,500 ppm 投与群から 30、95％）で増加し、

精巣上体については、未成熟又は形態異常の精子が認められた雄は 1,500 ppm 以

上の投与群（対照群 17％に対し、1,500 ppm 投与群から 48、80％）で、精子減

少が認められた雄は 6,000 ppm 投与群（対照群 5％に対し 60％）でそれぞれ増加

した（いずれも p≦0.05）。なお、子宮、卵巣、下垂体、甲状腺及び膵臓には投与

に関連した病変は観察されなかったと報告されている（David et al. 2000b）。 
ATSDR（2002）は、精巣重量減少及び精子減少に基づき、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（RAR 2008）
は、同様のデータを David et al. 2000b の共著者である Moore（1997）の報告か

ら参照しており、精巣毒性の NOAEL を 98.5 mg/kg 体重/日としている。 
食品安全委員会としては、1,500 ppm 以上の投与群の雄で精巣の絶対及び相対

重量の減少、精巣の精子減少、精巣上体の精子の未成熟・形態異常がみられたこ

とから、本試験の NOAEL を 500 ppm（98.5 mg/kg 体重/日）と判断した。 
 

②生殖・発生毒性試験（マウス） 

CD-1 マウス（雌雄、対照群 40 匹、各投与群 20 匹）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 日にわたり投与を継続しながら雌雄のマウスを同居させ、連続交配が

行われた。観察項目は、妊娠率、出産回数、同腹生存児数、生児出生率及び出生

児体重であった。 
0.1％投与群の観察項目においては、出生児体重のみ増加し、それ以外は低下が

認められた（p<0.01、ただし、妊娠率のみ有意差なし）。0.3％投与群では妊娠が

成立しなかった。連続交配後、続けて 0.3％投与群の雄と対照群の雌、0.3％投与

群の雌と対照群の雄の交差交配実験が試みられた。その結果、対照群同士の交配

と比べ、交尾率に有意差はないが、投与群雌の交配では妊娠が成立せず、投与群

雄の交配では妊娠率、生児出生率の低下、出生児体重の増加が認められた

（p<0.05）。交差交配に用いた親動物の剖検では、投与群では雌雄ともに肝が肥

大し、肝重量の増加が認められたほか、雌雄の生殖器官の重量（精巣、精巣上体、

前立腺の重量又は卵巣・卵管・子宮の総重量）が減少した（p<0.01～0.05）。投

与群の雄の病理検査では、両側性精細管萎縮が 1 例に認められ、運動精子数及び

精子濃度（精巣上体の単位重量当たりの精子数）が減少し、形態異常を示す精子

が増加した（いずれも p<0.01）。 
これらの結果から著者らは、DEHP は雌雄いずれにも生殖影響を与えており、

親動物への 0.1％及び 0.3％投与により、用量依存的に妊娠率及び出産回数の低下、

生存児の数及び出生率の減少を引き起こすとしている（Lamb et al. 1987）。 
ATSDR（2002）は生殖毒性の NOAEL を 14 mg/kg 体重/日、LOAEL を 140 

mg/kg 体重/日とし、亜慢性の経口 minimal risk level（MRL）の算出に用いてい

る。EU 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
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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（EU RAR 2008）、厚生労働省（2002b）では出産回数、同腹生存児数、

生児出生率の低下に基づき生殖発生毒性の NOAEL を  14 mg/kg 体重/日、

LOAEL を 144 mg/kg 体重/日とし、TDI の算出に用いている。 
食品安全委員会としては、0.1％投与群で妊娠率、生存児数及び生児出生率の低

下が認められたことから、本試験の NOAEL を 0.01％（14 mg/kg 体重/日）と判

断した。 
 
Hayashi ら（2011）は、Sv/129 野生型マウス（12 週齢の雌雄、各用量の雌 14

～22 匹）に DEHP（0、0.01、0.05、0.1％：0、10～12、55～64、119～145 mg/kg
体重/日）を混餌投与し、投与開始 4 週間後に同じ投与量の雌雄を交配させ、妊娠

18 日目又は分娩後 2 日でと殺するまで母動物への投与を継続した。妊娠動物を 2
群（各群 6～15 匹）に分け、一方の群は妊娠 18 日目にと殺して胎児及び胎盤を

摘出し、一腹当たりの総胎児数、生存胎児数、胎児体重、胎盤数及び胎盤重量を

調べた。もう一方の群は分娩後 2 日にと殺し、一腹当たりの 0 日齢の総産児数、

2 日齢の生存新生児数及び体重を調べた。全ての生存胎児及び生存新生児をと殺

し、肝臓を摘出した。胎児及び産児の指標は腹単位で解析された。 
母動物については、妊娠 18 日目と分娩後 2 日に体重及び 12 週齢（投与開始時）

からの体重増加量、肝重量が調べられた。交配までの 4 週間の投与期間中、母動

物の体重増加量に変化はみられなかったが（data not shown）、妊娠 18 日目の母

動物では 0.1％投与群のみで体重及び体重増加量が低値を示し（p<0.05）、分娩後

2 日の母動物では 0.1％投与群のみで体重が低値を示した（p<0.05）。肝絶対重量

には影響がみられなかったが（data not shown）、0.1％投与群で妊娠 18 日目の

肝相対重量が増加した（p<0.05）。 
児動物については、0.1％投与群では胎齢 18 日の総胎児数及び生存胎児数が著

しく減少し、総胎児数（平均±SD）は対照群 7.2±1.5 に対して 2.4±2.1、生存

胎児数は対照群 7.2±1.5 に対して 2.0±1.8 であった（p<0.05）。0.1％投与群で

は胚吸収数（率）が増加し、対照群 0.8±1.0（10.6±13.2％）に対して 4.3±2.7
（61.5±32.8％）であった（p<0.05）。0.05％以上の投与群で 2 日齢の生存新生

児数が減少し、対照群 4.0±2.7 に対して 0.05％投与群が 1.6±1.9、0.1％投与群

が 1.4±2.4 であった（p<0.05）。胎齢 18 日の体重、肝重量及び胎盤重量、2 日齢

の体重及び肝重量には、雌雄とも対照群と比べ有意な変化はみられなかった。な

お、この試験では DEHP による胎児への影響のメカニズム解明を目的として、

Pparα 欠損マウス、hPPARα マウスに対しても同様な DEHP の投与を行ってお

り、hPPARαマウスでは、野生型と同様に生存新生児数減少及び胚吸収率増加が

みられたが、Pparα欠損マウスではこのような児動物への影響は全く観察されな

かったと報告している（詳細は III．２.（６）＜参考：発生毒性の作用機序＞に

記載）。 
食品安全委員会としては、0.05％以上の投与で 2 日齢の生存新生児数減少がみ

られたことから、本試験の NOAEL を 0.01％（10～12 mg/kg 体重/日）と判断し
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た。 
 

③生殖・発生毒性試験（マウス）17  

CD-1 マウス（雌、各群 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、妊娠 17 日目に吸収胚、死亡胎児数、生存胎児数、生存胎児体重及び

胎児の形態について調べられた。 
0.10％以上投与群の母動物に体重増加抑制が認められた。胎児については、

0.05％以上投与群に外表異常（開眼、眼球突出、脳ヘルニア、短尾・無尾）、心

血管の異常及び骨格異常（肋骨の癒合や分岐、胸椎中央部の癒合や配列異常）の

増加が認められ、0.10％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 NOEL を混餌中

0.025％（44 mg/kg 体重/日）とした（Tyl et al. 1988）。 

厚生労働省（2002b）でも、形態異常胎児の増加に基づき生殖発生毒性の

NOAEL を 44 mg/kg 体重/日、LOAEL を 91 mg/kg 体重/日としている。EU 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（EU RAR 2008）。また ATSDR（2002）は、外表異常等に基づき

NOAEL 44 mg/kg 体重/日、LOAEL 91 mg/kg 体重/日としている。 
食品安全委員会としては、0.05％以上の投与群で胎児外表異常増加がみられた

ことから、本試験の NOAEL を 0.025％（44 mg/kg 体重/日）と判断した。 
 

また、ICR マウス（雌、各群 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

混餌投与試験では、妊娠 18 日目に胎児が調べられ、0.1％以上投与群で胚吸収と

胎児死亡の増加が、0.2％以上投与群で母動物の体重増加の抑制、生存胎児体重の

低値、奇形（主に神経管の異常）の増加、尾椎の骨化遅延がみられた。 
著者らは、マウスの経口投与による胎児毒性に関する NOEL を 70 mg/kg 体重

/日とし、高用量での催奇形性の可能性を示している（Shiota et al. 1980）。 
ATSDR（2002）は、胚吸収と胎児死亡の増加に基づきこの試験の NOAEL を

83 mg/kg 体重/日、LOAEL を 170 mg/kg 体重/日（0.05、0.1％を ATSDR 換算）

としている。 
食品安全委員会としては、本試験の発表年が 1980 年と古いため、TDI の設定

根拠として用いることは適切でないと判断した。 
 
④2 世代生殖・発生毒性試験（マウス） 

CD-1 マウス（雌、各群 28～29 匹）へ DEHP（0、0.01、0.025、0.05％：0、

                                                  
17 マウス及びラットで同様な試験を実施しており、（６）⑰にラットを記載 
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19、48、95 mg/kg 体重/日）を妊娠 0～17 日に混餌投与し、第 2 世代（F2）の出

生までを観察する 2 世代試験が行われた。 
母動物への有害影響は、0.05％投与群の親世代では分娩後 4 日、7 日の体重増

加に抑制傾向がみられたほかは認められなかった。児動物については 0.05％投与

群の F1 の出生前死亡（着床痕数と 1 日生存児数の差）率及び 1～4 日齢の死亡率

が上昇し(いずれも p<0.05、F2 では出生前後の死亡率に有意差なし）、雌では思

春期（early maturity）の体重増加がわずかに抑制され、0.025％投与群より長び

いた。 
著者らは、0.01％又は 0.025％の投与群には、4～169 日齢において、有害な影

響は認められなかったとし、母動物毒性及び F1動物の発生指標についての NOEL
を 48 mg/kg 体重/日としている（Price et al. 1988）。 

ATSDR（2002）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。 
食品安全委員会としては、0.05％投与により F1 での出生前死亡率及び 1～4 日

齢の死亡率の上昇がみられたことから、本試験の LOAEL を 0.05％（95 mg/kg
体重/日）と判断した。 

 

⑤発生毒性試験（マウス） 

C57BL/6 マウス（雌、各群 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、

妊娠 19 日において雄胎児の生殖結節の分化に対する影響が調べられた。 
全投与群の雄胎児において、用量依存的な肛門生殖突起間距離（Anogenital 

distance：AGD）短縮、尿道下裂の増加（対照群 0％に対し、低用量から 7.1、
14.0、75.7％）がみられた（p<0.05）。前方尿道距離も用量依存的に短縮し、200 
mg/kg 体重/日以上投与群で有意であった（p<0.05）。また投与群の生殖結節では、

生殖結節の発生において重要な役割を果たすと考えられているトランスフォー

ミング増殖因子-β1 遺伝子（Tgf-β1）の mRNA 及びそのタンパク質の発現が用量

依存的に上昇した（いずれも p<0.05）。著者らは、DEHP 投与による Tgf-β1 の

発現上昇により、生殖結節の発達及び尿道閉鎖の臨界期の尿道を阻害が示唆され

ると考察している。また、生殖結節のアポトーシス阻害に関与している可能性に

も言及している（Liu et al. 2008）。 
食品安全委員会としては、最低用量の 100 mg/kg 体重/日以上の投与により、胎

齢 19 日の雄胎児において AGD 短縮及び尿道下裂の増加が認められたことから、

本試験の LOAEL を 100 mg/kg 体重/日と判断した。 

 

⑥生殖毒性試験（ラット） 

SD ラットの新生児（雄、各群 5 匹、3 日齢）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た。

また、DEHP 500 mg/kg 体重と等モル濃度（1.28 mmol/kg 体重）において、主

な代謝物である MEHP（393 mg/kg 体重）、2-EH（167 mg/kg 体重）が同様に試
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験された。 
投与 24 時間後、100 mg/kg 体重以上の DEHP 投与群では精巣に多核化した巨

大生殖細胞が出現し、セルトリ細胞の増殖が用量依存的に抑制された。同様な変

化は MEHP 投与群で認められたが、2-EH 投与群では認められなかった。また、

DEHP 投与群におけるセルトリ細胞の増殖抑制は投与 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ことが、別途行った 200 
mg/kg 体重投与試験で確認されている。なお、投与 24 時間後の DEHP 投与群の

血清卵胞刺激ホルモン（FSH）濃度に有意差はみられなかった（Li et al. 2000）。 
ATSDR（2002）は本試験における DEHP の NOAEL を 20 mg/kg 体重、LOAEL

を 100 mg/kg 体重とし、EU（RAR 2008）も NOAEL を 20 mg/kg 体重としてい

る。 
食品安全委員会としては、100 mg/kg 体重以上の投与により、精巣での異常生

殖細胞の出現及びセルトリ細胞の増殖抑制がみられたことから、本試験の

NOAEL を 20 mg/kg 体重と判断した。 
 

⑦生殖毒性試験（ラット） 

1、2、3、6、12 週齢（それぞれ 6，14，21，42，86 日齢）の SD ラット（雄、

各週齢各群 7～10 匹）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、最終投与の 24 時間後に剖検及び精巣

の組織学的検査が行われた。 
2,000 mg/kg 体重/日投与群は、3 週齢までの投与群では致死的な投与量であっ

たためデータが得られなかったが、6、12 週齢投与群では死亡はみられなかった。

1,000 mg/kg 体重/日の 1～6 週齢の投与群及び 2,000 mg/kg 体重/日の 6、12 週齢

投与群で精巣重量の低下がみられた（p<0.05）。また 1,000 mg/kg 体重/日投与に

おいて、精細管当たりのセルトリ細胞数が 1 週齢投与群では 35％減少したが、2
週齢以上の投与群では変化はみられず、一方、2、3 週齢投与群では精母細胞が消

失し、6、12 週齢投与群においては、2,000 mg/kg 体重/日投与も含め、精母細胞、

精子細胞が消失した（Dostal et al. 1988）。 
ATSDR（2002）はこれらの所見に基づき、NOAEL を 100 mg/kg 体重/日、

LOAEL を 1,000 mg/kg 体重/日としている。 
また、雄の SD ラット（各群 50 匹、6 日齢）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 週齢の各時点で各雄につき 2
匹の非投与の雌 F344 ラット18と交配した試験では、生殖指標（妊娠率、着床数、

胚吸収数）に対照群と有意差はみられなかった（Dostal et al. 1988）。 
食品安全委員会としては、1,000 mg/kg体重/日以上の投与により精巣重量低下、

精巣セルトリ細胞数の減少、精母細胞及び精子細胞の消失がみられたことから、

本試験の NOAEL を 100 mg/kg 体重/日と判断した。 
                                                  
18 著者らは、雌に SD ラットではなく、F344 ラットを用いたことに特に意図はなく、繁殖効率が

損なわれる証拠もなかったとしている。 
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⑧2 週間／4 週間亜急性毒性試験19及び生殖毒性試験（ラット） 

雌の SD ラット（各投与期間各群 10 匹）における DEHP（0、300、1,000、
3,000 mg/kg20）の 2 週間又は 4 週間の経口投与試験が行われた。 

4 週間 3,000 mg/kg 投与群では、剖検時体重（p<0.01）及び卵巣重量（p<0.05）
の低値、発情周期の延長（p<0.01）（2 週間試験の全投与群でも延長）がみられ、

子宮の小型化、黄体の減少、粘液産生を伴う膣上皮の菲薄化が各 1 例認められた。

また両期間ともに全投与群で卵巣の軽度な間質細胞の空胞変性（4 週間投与では、

対照群から 0、4、10、10 匹）が、1,000 mg/kg 以上投与群で大きな閉鎖卵胞が

みられた。（Takai et al. 2009）。 
さらに、雌の SD ラット（各群 10 匹）に DEHP（0、300、1,000、3,000 mg/kg21）

を交配 2 週間前から交配期間を通して妊娠 7 日目まで経口投与し、生殖への影響

が調べられた。交配には非投与の雄 SD ラットが用いられた。1,000 mg/kg 以上

投与群では妊娠 13 日の母動物体重が低値を示した（p<0.01）。3,000 mg/kg 投与

群では妊娠動物は対照群の 10 匹に対し 7 匹に減少したが、黄体数、着床数及び

着床前胚損失率に有意差はなかった。また、全投与群で発情周期の延長（p<0.01）
がみられ、3,000 mg/kg 投与群では平均 5.65±SD 1 日となり、不規則な発情周

期22はこの投与群にのみ観察（5/10 匹）された。著者らは、300 及び 1,000 mg/kg
投与群に認められた延長した発情周期は、正常範囲（4～5 日）内にあり、毒性学

的に重大な影響ではないとしている。 
また、本試験では卵巣以外の影響として、300 mg/kg 以上の投与で肝細胞肥大

及び肝重量増加等がみられている（Takai et al. 2009）。 
食品安全委員会としては、最低用量の 300 mg/kg 以上の投与により卵巣間質細

胞空胞変性、肝細胞肥大及び肝重量増加等がみられたことから、本試験の LOAEL
を 300 mg/kg と判断した。 

 

なお、Davis（1994）による、発情周期が同調した雌の SD ラットにおける DEHP
（0、2,000 mg/kg 体重/日）の 2～3 発情周期間（～12 日間）の強制経口投与試

験では、投与群 42 匹中 35 匹で発情周期が当初の 4 日間から 5～6 日間に延長し

た。また、同様な 1～8 日間投与試験（各期間各群 6～9 匹）における継時的な観

察により、卵巣の顆粒膜細胞の小型化と血清エストラジオール（E2）濃度及び血

清黄体形成ホルモン（LH）濃度の低下、血清 FSH 濃度の上昇（いずれも発情後

期において、p<0.05）が認められた。これらの結果から著者らは、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とし

ている。 

                                                  
19 生殖以外への影響は（２）②に記載 
20 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。 
21 脚注 20 に同様 
22 5 日より長い発情周期又は発情休止とされている。 
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ATSDR（2002）は顆粒膜細胞の小型化と血清 E2 濃度の低下を伴う排卵抑制に

基づき、この試験の LOAEL を 2,000 mg/kg 体重/日としている。 
また、Svechnikova ら（2007）による雌の SD ラット（各群 10 匹、20 日齢）

に DEHP（0（対照群；コーン油）、500 mg/kg 体重/日）を 10 日間強制経口投与

した試験では、卵巣重量に有意差はみられなかったが、投与群では血中 E2 濃度

及び血中プロゲステロン濃度の減少（p<0.01）、血中 LH 濃度の増加傾向が認め

られたことを報告している（Svechnikova et al. 2007）。 
そのほか、雌の SD ラット（各群 10 匹、5 週齢）における DEHP（0（対照群；

ゴマ油）、1,400 mg/kg 体重/回）の 26 週間（週 2 回）経口投与試験では、投与群

に正常な発情周期の減少、発情期及び発情後期の短縮、発情間期の延長が認めら

れた（いずれも p<0.01）。また、発情間期の血清 E2 濃度及び血清 FSH 濃度が減

少し（p<0.01）、下垂体の FSH 及び LH 濃度も減少していた（p<0.05）（Hirosawa 
et al. 2006）。 

食品安全委員会としては、これらの試験はいずれも 2 群構成であることから、

NOAEL を設定することはできないと判断した。 

 

⑨生殖・発生毒性試験（ラット） 

LE ラット（雌、各投与期間各群 7 匹）の妊娠 12 ～21 日（子宮内暴露）又は

分娩後 1～21 日（授乳を介した暴露）に DEHP（ 0（対照群：コーン油）、100 mg/kg
体重/日）を強制経口投与し、21 日齢、35 日齢、90 日齢の雄児動物（それぞれ

18、10、9 匹）が観察された。 
子宮内暴露された 100 mg/kg 体重/日投与群の雄児動物では、血清テストステロ

ン濃度及び血清 LH 濃度が 21 日齢、35 日齢で低下し（p<0.05）、精巣ライディ

ッヒ細胞によるテストステロン産生量（ライディッヒ細胞数当たり、ex vivo）は、

LH 刺激下、LH 刺激がない場合のいずれも 21 日齢に減少し（p<0.01）、35 日齢、

90 日齢に有意差はなかった。授乳を介して暴露された 100 mg/kg 体重/日投与群

の雄児動物では、血清テストステロン濃度は 21 日齢のみ低下した（p<0.05）が、

血清 LH 濃度に有意差は認められず、ライディッヒ細胞のテストステロン産生量

も LH 刺激の有無にかかわらず有意差はなかった（Akingbemi et al. 2001）。 
EU は 21 日齢、35 日齢の若齢ラットの血清テストステロン濃度の低下に基づ

き LOAEL を 100 mg/kg 体重/日とした（EU RAR 2008）。 
 
また、雄の LE ラットの思春期前後において 14 又は 28 日間強制経口投与試験

が行われた。LE ラット（雄、各投与期間各投与群 10 匹）に DEHP （0（対照

群：コーン油）、1、10、100、200 mg/kg 体重/日）を思春期前にあたる 21～34
日齢、35～48 日齢、21～48 日齢又は青年期にあたる 62～89 日齢に投与し、主

にライディッヒ細胞のステロイド合成に関して調べられた。 
思春期前のいずれの投与期間の試験においても体重、精巣及び精嚢重量に有意

差はみられなかった。思春期前の 14 日間試験において、21～34 日齢及び 35～48
日齢における投与では、血清 LH 濃度及び血清テストステロン濃度に有意差はみ



 

 41

られなかった。ライディッヒ細胞のテストステロン産生量は、LH 刺激下、LH 刺

激がない場合のいずれも 35～48 日齢 10 mg/kg 体重/日以上及び 21～34 日齢 100 
mg/kg 体重/日以上の投与群で減少し、その他では有意差はなかった。また、35
～48 日齢 10 mg/kg 体重/日以上の投与群で、ライディッヒ細胞における 17β-水
酸化ステロイド脱水素酵素（17β-HSD）の活性低下が認められた（p<0.05）。著

者らは、このようなステロイド合成酵素活性の阻害が、アンドロゲン産生の低下

に結び付くとしている。 
一方、思春期前の 28 日間試験（21～48 日齢の投与）では、10 mg/kg 体重/日

以上の投与群で血清 LH 濃度及び血清テストステロン濃度が上昇した。ライディ

ッヒ細胞のテストステロン産生量は、LH 刺激下、LH 刺激がない場合のいずれも、

10 mg/kg 体重/日以上の投与群で増加し、1 mg/kg 体重/日投与群では有意差はな

かった（いずれも p<0.05）。著者らは、これらのテストステロンの血清中濃度と

生合成の上昇は、おそらく代償性によるものとしている。 
青年期にあたる 62～89 日齢の投与では、全投与群で血清 LH 濃度及び血清テ

ストステロン濃度並びにライディッヒ細胞のテストステロン産生量に対照群と

有意差はみられなかった。 
著者らは、ステロイド産生に及ぼす影響並びに血清 LH 濃度及び血清テストス

テロン濃度の変化に基づき、この思春期前後の雄ラットへの経口投与試験の

LOEL を 10 mg/kg 体重/日、NOEL を 1 mg/kg 体重/日としている（Akingbemi et 
al. 2001）。 

  
Akingbemi らの続報（2004）では、21 日齢の雄ラット（各投与群 10 匹以上）

に DEHP（ 0（対照群；コーン油）、10、100 mg/kg 体重/日）を 48 日齢、90 日

齢又は 120 日齢まで強制経口投与し、ライディッヒ細胞に対する慢性影響が観察

された。 
90 日齢までの両投与群と 120 日齢までの 100 mg/kg 体重/日投与群で血清 LH

濃度及び血清テストステロン濃度が上昇した。ライディッヒ細胞のテストステロ

ン産生量は、LH 刺激下、LH 刺激がない場合のいずれも 90 日齢までの両投与群

と 120 日齢までの 100 mg/kg 体重/日投与群で減少（90 日齢の方が顕著で 50％以

下に減少）したが（いずれも p<0.01）、120 日齢の 10 mg/kg 体重/日投与群では

有意差はなかった。また、90 日齢までの投与では細胞周期調節因子等（PCNA、

Cyclin D3 及び G1、p53（10 mg/kg 体重/日投与は有意差なし））の遺伝子のライ

ディッヒ細胞における mRNA 発現上昇（p<0.05）、精巣単位重量当たりのライデ

ィッヒ細胞数増加（50％以上）、120 日齢でのライディッヒ細胞のトリチウムチ

ミジン取込み量増加、精巣 1 個当たりのライディッヒ細胞数増加（40～60％）（い

ずれも p<0.01）が両投与群において確認され、著者らは、DEHP の慢性投与が

ライディッヒ細胞の過形成を誘導することを示すものであるとしている。なお、

LH 濃度の上昇はライディッヒ細胞の過形成を促進することを言い添えている。

また、48 日齢までの両投与群とも、血清 E2 濃度が上昇（約 50％）し、ライディ

ッヒ細胞による LH 刺激下の E2 産生量（ライディッヒ細胞数当たり、ex vivo）
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が増加（対照群の 1.5～2.5 倍）した（p<0.01）。LH 刺激がない場合では、10 mg/kg
体重/日投与群では E2 産生量に有意差はなかったが、100 mg/kg 体重/日投与群で

は増加（対照群の約 2.7 倍）がみられた（p<0.01）。100 mg/kg 体重/日投与群で

はライディッヒ細胞のアロマターゼ（アンドロゲンをエストロゲンへ変換する酵

素）遺伝子（Cyp19）の mRNA 発現も上昇していた（p<0.01）。一方、90 日齢

までの投与では、両投与群ともライディッヒ細胞による LH 刺激下の E2 産生量

は減少（p<0.01）したにもかかわらず、血清 E2 濃度に有意差はなく、著者らは

ライディッヒ細胞数の増加を示唆するものとしている（Akingbemi et al. 2004）。 
 
食品安全委員会としては、Akingbemi らの一連の試験はホルモン濃度の変動の

みを指標としていることから、NOAEL を設定することはできないと判断した。 
 
また、Parks ら（2000）による、SD ラット（雌、4～5 匹）における DEHP

（0、750 mg/kg 体重）の妊娠 14 日～分娩後 3 日の強制経口投与試験では、雄児

動物において精巣のテストステロン産生（ex vivo）、精巣内及び全身のテストス

テロン濃度の減少、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報告されている。 
食品安全委員会としては、本試験は 2 群構成であることから、NOAEL を設定

することはできないと判断した。 
 

⑩生殖毒性試験（ラット） 
LE ラット（雄、各群 10 匹、離乳児）に対して DEHP（0（対照群；コーン油）、

10、500、750 mg/kg 体重/日）が 21～48 日齢までの 28 日間強制経口投与され、

性成熟への影響が報告されている。 
包皮分離の完了は、対照群で生後平均 41.5±標準誤差（SE）0.1 日であったが、

10 mg/kg 体重/日投与群では生後 39.7±0.1 日で有意に早く、750 mg/kg 体重/日
投与群では生後 46.3±0.1 日で有意に遅かった。10 mg/kg 体重/日投与群では体

重及び精嚢重量が増加し、血清テストステロン濃度が上昇した（p<0.05）が、750 
mg/kg 体重/日投与群では体重、精巣重量、及び前立腺重量が減少し、血清テスト

ステロン濃度が低下した（いずれも p<0.01）。また、血清 LH 濃度に有意差はみ

られず、下垂体における黄体形成ホルモン β サブユニット遺伝子及びアンドロゲ

ン受容体遺伝子の mRNA 発現レベルにも変化がみられなかった（Ge et al. 2007）。 
食品安全委員会としては、本試験は用量反応関係の評価には用量設定が不適切

であるため、NOAEL を設定することはできないと判断した。 
 

⑪生殖毒性試験（ラット）23  

SD ラット及び LE ラット（雄、各系統各群 10 匹、離乳児）に DEHP（0、10、

                                                  
23（２）⑤（ラット）と同じ試験 
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100、300、900 mg/kg 体重/日）が 22 日齢から 56～58 日齢（6 匹）又は 98 日齢

（4 匹）まで強制経口投与された（試験①）。また、SD ラット（雄、各投与群 16
匹、離乳児）に DEHP（0、100、300、900 mg/kg 体重/日）が 23 日齢から 43
～44 日齢（思春期半ば）（8 匹）又は 63～64 日齢（思春期後）（8 匹）まで強制

経口投与された（試験②）。 
試験①では、全動物の観察により LE ラットは 300 mg/kg 体重/日以上、SD ラ

ットは 900 mg/kg 体重/日の投与群において、包皮分離の日齢を指標とした性成

熟の遅延が認められた（LE ラットでは対照群 39.4±0.6 日に対し、低用量から

41.6±0.8、46.0±0.7 日、SD ラットでは対照群 40.4±0.7 日に対し 43.0±0.7 日、

いずれも p<0.05）。56～58 日齢の剖検では、副腎重量が LE ラットの 900 mg/kg
体重/日でのみ増加した（p<0.05）。アンドロゲン依存性の生殖系器官への影響は、

SD ラットでは、100 mg/kg 体重/日以上投与群で前立腺の重量が減少し、300 
mg/kg 体重/日以上投与群で精巣上体及び肛門挙筋・球海綿体筋（LABC）の、900 
mg/kg 体重/日投与群で精巣及びカウパー腺の重量減少がみられた。一方 LE ラッ

トでは、このような重量減少の傾向はより鋭敏で（ただし、前立腺の重量減少は

900 mg/kg 体重/日投与群のみ）、LABC とカウパー腺の重量は SD ラットより一

段階低い用量から減少がみられたほか、900 mg/kg 体重/日投与群では亀頭と精嚢

の重量も減少した（いずれも p<0.05）。また病理組織学的には、両系統とも 300 
mg/kg 体重/日以上の投与群で精巣変性、精巣上体胚上皮変性及び精巣上体の精子

減少が観察されたが、SD ラットでより重篤であった。98 日齢の剖検では、SD
ラットの 900 mg/kg体重/日投与群でのみ精巣及び精巣上体重量の減少（p<0.01）
や精巣変性がみられた。また、56～58 日齢、98 日齢とも血清テストステロン濃

度は両系統とも有意差は認められず、血清 LH 濃度は SD ラットの 900 mg/kg 体

重/日投与群で増加した。（p<0.05）。 
試験②では全動物の 42 日齢までの包皮分離の経時的観察により、対照群の完

了率と比較してSDラットにおける 900 mg/kg体重/日投与群の包皮分離の遅延が

確認された。43～44 日齢の剖検では、全投与群で副腎重量に減少が認められた。

生殖器官については、全投与群でカウパー腺に、300 mg/kg 体重/日以上の投与群

で精巣、精嚢、LABC に、900 mg/kg 体重/日投与群で精巣上体に重量減少がみら

れた。63～64 日齢の剖検では 300 mg/kg 体重/日以上の投与群で精巣上体と

LABC に、900 mg/kg 体重/日投与群でカウパー腺、精巣、精嚢に加え、亀頭にも

重量減少がみられた。43～44 日齢、63～64 日齢とも、血清テストステロン濃度

に有意差が認められず、血清 LH 濃度は 900 mg/kg 体重/日投与群で増加した

（p<0.05）。精巣組織片によるテストステロン産生（ex vivo）は、ヒト絨毛性ゴ

ナドトロピン（HCG）刺激下、HCG 刺激がない場合のいずれも、43～44 日齢で

は 300 mg/kg 体重/日以上の投与群、63～64 日齢では 900 mg/kg 体重/日投与群

で減少（p<0.01）し、その他に有意差はなかった（Noriega et al. 2009）。 
食品安全委員会としては、300 mg/kg 体重/日以上の投与により生殖系器官の重

量減少、精巣・精巣上体の組織学的変化及び包皮分離遅延がみられたことから、

本試験の NOAEL を 100 mg/kg 体重/日と判断した。 
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⑫13 週間亜急性毒性試験（ラット）24  

SD ラット（雌雄、各群 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。 

雄ラットにおいて、500 ppm 投与群で精巣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（Poon et al. 1997）。 
ATSDR（2002）及び EU（RAR 2008）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（2002b）
では、精巣毒性の NOAEL を精巣セルトリ細胞空胞変性に基づく 3.7 mg/kg 体重

/日とし、TDI の算出に用いている。 
食品安全委員会としては、本試験は、試験設計は適切であるものの、精巣セル

トリ細胞空胞変性のみで生殖・発生毒性を評価することは困難であることから、

TDI 設定の根拠として用いることは適切でないと判断した。 
 

⑬103 週間慢性毒性試験（ラット）25  

NTP により DEHP の発がん性試験が実施された。 
F344 ラット（雌雄、各投与群 50 匹）に 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）を 103 週間混餌投

与したところ、12,000 ppm 投与群の雄ラットでは精巣間細胞腫が減少し、精細

管変性が増加した（p<0.05）。また、6,000 ppm 以上の投与により用量依存的な

肝細胞癌及び肝臓の明細胞性変異肝細胞巣の増加がみられた（Kluwe et al. 1982、
NTP 1982）。 

ATSDR（2002）は、生殖毒性の LOAEL を精細管変性等に基づき 674 mg/kg
体重/日とした26。 

食品安全委員会としては、12,000 ppm 投与により精細管の変性が増加してい

ることから、本試験の生殖毒性の NOAEL を 6,000 ppm（322 mg/kg 体重/日）

とした。なお、最低用量である 6,000 ppm 以上の投与により用量依存的な肝臓の

明細胞性変異肝細胞巣の増加がみられたことから、本試験の LOAEL を 6,000 
ppm（322 mg/kg 体重/日）と判断した。 

 

⑭104 週間慢性毒性試験（ラット）27  

F344 ラット（雌雄、各群 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、

                                                  
24（２）③と同じ試験 
25（３）②と同じ試験。マウスでも試験を実施。 
26 Table3-2 によると、2 段階の LOAEL のうち Serious とされている数値。他に 322 mg/kg 体重/
日の記載があるが、NOAEL か Less serious な LOAEL か、判然としない。 
27（３）③と同じ試験。マウスでも試験を実施。 
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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。 
104 週間 500 ppm 以上投与群の雄で両側性の無精子症が用量に依存して増加

し、12,500 ppm 投与群で精巣重量の減少がみられた。78 週目の病理組織学的観

察において、無精子症は 12,500 ppm 投与群では全例（10/10 匹）に認められた

が、2,500 ppm 投与群では認められなかったため（0/10 匹）、著者らは、104 週

間投与後に認められた 500 及び 2,500 ppm 投与群での無精子症は、DEHP 投与

によるもの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。また、

12,500 ppm 投与群の雄では脳下垂体の去勢細胞（castration cell）の増加（対照

群 1/60 匹に対し 30/60 匹）、精巣間細胞腫の減少（対照群から 59/64、45/50、50/55、
60/65、20/64 匹）がみられた（いずれも p≦0.05）（David et al. 2000a）。 

ATSDR（2002）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（RAR 2008）は、同様のデータを David et al. 2000a の共著者であ

る Moore（1996）の報告から参照し、精巣影響の NOAEL を 28.9 mg/kg 体重/
日としている。 

食品安全委員会としては、500 ppm 以上の投与でみられた用量依存的な無精子

症の増加は、加齢性変化によるものと判断した。また、本試験では、精巣間細胞

腫の発生率が対照群においてもほぼ 100％でみられたことから、慢性毒性試験で

精巣毒性を評価することは困難であるとし、精巣影響を根拠に NOAEL を設定す

ることは不適切であると判断した。 
 

⑮生殖毒性試験（ラット） 

F344 ラット（雄、各群 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 を加えない餌に変え、各雄につき 2 匹の非投与の雌と 5 日

間交配する試験が行われ、雄の生殖影響が調べられた。 
5,000 ppm 以上の投与群では体重、精巣、精巣上体及び前立腺の重量が用量依

存的に低下した（p<0.05）。20,000 ppm 投与群では精細管萎縮が観察され、精巣

の亜鉛含有量減少、精巣上体の精子濃度及び運動能の低下、形態異常の精子の増

加を伴っていた。また、有意差はないが、血清中のテストステロン減少、LH 及

び FSH 増加の傾向がみられた。妊娠率、死産及び新生児死亡率、児動物の 1 日

齢及び 7 日齢の平均体重に有意差は認められなかったが、20,000 ppm 投与群で

一腹当たりの出生児数が減少した（p<0.05）。また上記の交配後、65 日の回復期

間をおいた雄ラット（各群 16 匹）を、同様な方法で非投与雌と交配させる試験

も行われたが、著者らは全ての指標について部分的又は完全に回復したとしてい

る（Agarwal et al. 1986）。 
EU は NOAEL を精巣、精巣上体及び前立腺の重量低下に基づき 69 mg/kg 体



 

 46

重/日としている（EU RAR 2008）。 
食品安全委員会としては、5,000 ppm 以上投与により精巣、精巣上体及び前立

腺の重量の用量依存的な低下がみられたことから、本試験の NOAEL を 1,250 
ppm（69 mg/kg 体重/日）と判断した。 

 
⑯2 世代生殖・発生毒性試験（ラット） 

F344 ラット（雌、各群 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 の出生までを観察

する 2 世代試験が行われた。 
母動物について、0.5％以上の投与群で摂餌量の低下が、1.0％投与群で体重増

加抑制が認められたが（p<0.01）、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、0.5％投与群で出生前死亡率が増加（p<0.05）し、対

照群 7.80％に対し、0.25％投与群から 8.57、21.40、19.52％であった。1.0％投

与群で 1 日齢の体重が低値を示した（p<0.01）。しかし、開眼、切歯萌出、精巣

下降、膣開口等の発達指標に有意な変化はなく、自発運動への影響はみられず、

また、F1 の生殖と F2 の発生にも影響は認められなかったとしている。 
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/日とし、F344 ラットにおける DEHP の発生毒性は、313 mg/kg 体重/日以上

の投与群における投与期間（妊娠 0～20 日）及び出生後早期に限定され、それ以

降（4～128 日齢）は全投与群において、いかなる生殖発生毒性も観察されなかっ

たと報告している（Price et al. 1986）。 
ATSDR（2002）は出生前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。 
食品安全委員会としては、0.5％以上投与により F1 出生前及び出生後の死亡率

の増加及び母動物の摂餌量低下がみられたことから、本試験の NOAEL を 0.25％
（164 mg/kg 体重/日）と判断した。 

 

⑰生殖・発生毒性試験（ラット）28 

F344 ラット（雌、各群 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、妊娠 20 日に胎児の生存、成長、形態について観察された。 
母動物については 1.0％以上の投与群で体重増加抑制が、全投与群で肝絶対及

び相対重量の増加が用量依存的に認められた。著者らは肝相対重量の増加につい

て、DEHP 代謝が肝臓において行われることから、少なくとも一部は適応反応に

よるものと推察している。腹当たりの胚吸収数及び死亡胎児数は用量依存的に増

加し、2.0％投与群では有意に増加していた。また、胎児の体重が 1.0％以上の投

与群で低値を示したが、奇形はみられなかった。 

                                                  
28 マウス、ラットで同様な試験を実施しており、（６）③にマウスを記載 
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以上より、著者らは DEHP の母動物毒性及び胎児毒性（催奇形性を含む）の

NOEL を 0.5％（357 mg/kg 体重/日）とした（Tyl et al. 1988）。 
ATSDR（2002）は胎児体重低値に基づき、NOAEL を 357 mg/kg 体重/日、

LOAEL を 666 mg/kg 体重/日としている。また EU は、母動物毒性及び発生毒性

の NOAEL を 357 mg/kg 体重/日としている（EURAR 2008）。 
食品安全委員会としては、1.0％以上の投与で胎児の低体重及び母動物の体重増

加抑制がみられたことから、本試験の NOAEL を 0.5％（357 mg/kg 体重/日）と

判断した。 
 

⑱生殖・発生毒性試験（ラット） 

Wistar ラット（雌、各群 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、妊娠 20 日目に胎児への

影響が観察された。 
1,000 mg/kg 体重/日投与群では母動物の肝及び腎重量の増加、子宮重量の減少

が認められた（p<0.05）。胎児については、1,000 mg/kg 体重/日投与群の生存胎

児数の減少、胎児体重低値、奇形（尾、脳、泌尿器、生殖腺、脊柱、胸椎）の著

しい増加（p<0.01）、骨格や軟組織の変異（過剰胸椎等）及び骨化遅延の増加

（p<0.05）がみられたが、200 mg/kg 体重/日以下の投与群では影響は認められな

かったとしている。 
著者らは、生存胎児数の減少及び胎児体重の低値は母動物への毒性によるもの

であるが、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（Hellwig et al. 
1997）。 

ATSDR（2002）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（RAR 2008）も発生毒性、母動物毒性の NOAEL を 200 
mg/kg 体重/日としている。 
食品安全委員会としては、1,000 mg/kg 体重/日投与により母動物において肝及

び腎重量の増加並びに子宮重量の減少が、胎児において生存胎児数の減少、胎児

体重低値、骨格・軟組織の変異増加、奇形の増加及び骨化遅延の増加がみられた

ことから、本試験の NOAEL を 200 mg/kg 体重/日と判断した。 
 

⑲生殖・発生毒性試験（ラット） 

LE ラット（雌、各群 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
日目に主に雄胎児動物の精巣について調べられた。 

妊娠 21 日目の母動物の体重、出産率及び同腹児数、児動物の性比、雄児動物

の体重に有意差はなかった。750 mg/kg 体重/日投与群で雄児動物の AGD 短縮が

認められた。100 mg/kg 体重/日以上投与群で精巣重量、胎児ライディッヒ細胞の

数及び体積が減少した。また、全投与群でライディッヒ細胞の単体が減少し、細

胞 6～30 個からなるクラスターの割合が増加した。精巣のテストステロン濃度は



 

 48

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。その他、

精巣における mRNA 発現が調べられており、著者らは、c-Kit ligand 遺伝子（Kitl）
及びインスリン様成長因子 1 遺伝子（Igf1）の mRNA の 10 mg/kg 体重/日投与

群での増加、白血病抑制因子遺伝子（Lif）の mRNA の 750 mg/kg 体重/日投与群

での減少が上記所見に寄与する可能性に言及している。また、750 mg/kg 体重/
日投与群でインスリン様因子 3 遺伝子（Insl-3）及び Kitl の mRNA が減少して

いる（Lin et al. 2008）。 
食品安全委員会としては、10 mg/kg 体重/日でみられた精巣のテストステロン

濃度のみの変化及び 100 mg/kg 体重/日でみられたライディッヒ細胞への影響が

有害影響であるとは評価できないと判断し、750 mg/kg 体重/日投与により雄児動

物の AGD 短縮がみられたことから、本試験の NOAEL を 100 mg/kg 体重/日と判

断した。 
 

また、Song ら（2008）による、Kuming マウス（雌、各群 10 匹）への DEHP
（0、100、200、500 mg/kg 体重/日）の妊娠 12 日目から分娩後 3 日までの強制

経口投与試験では、全投与群の 5 日齢及び 15 日齢の雄児動物の精巣で、精原細

胞の変性、ライディッヒ細胞の増殖、Insl-3 の mRNA の減少がみられた。著者

らは、胎児期の精巣下降を調節する Insl-3 発現の抑制が、DEHP 暴露による停留

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。別に検討された

無処置の胎齢 16 日の雄マウス胚から単離培養したライディッヒ細胞の in vitro
実験では、Insl-3 の mRNA 発現は DEHP 共存下で減少した（Song et al.2008）。
なお、Laguё と Tremblay（2008）は、35 日齢の SD ラットから単離したライデ

ィッヒ細胞は DEHP の代謝物である MEHP の共存下でテストステロン誘導性の

Insl-3 の転写が抑制されることを報告している。 
食品安全委員会としては、本試験では Insl-3 の mRNA の増減はみられるもの

の、精巣下降に関する試験データが示されておらず、関連性については判断でき

なかった。 
そのほか、Saillenfait ら（2009）は、妊娠 12～21 日に DEHP（0（対照群；

オリーブ油）、500、625 mg/kg 体重/日）を強制経口投与された SD ラット（雌、

各群 9～12 匹）の児動物では、両投与群で 1 日齢の生存率の減少（p<0.05）、625 
mg/kg 体重/日投与群で 1 日齢の体重の低値、雄児動物では 500 mg/kg 体重/日投

与群の AGD 短縮（1 日齢）、乳輪又は乳頭を持つ個体割合が増加したほか、両投

与群で、尿道下裂、精巣欠損及又は精巣低形成、停留精巣等の生殖器の異常が観

察されたと報告している。 
食品安全委員会としては、本試験は高用量の試験であることから、TDI 設定の

根拠として用いることは適切でないと判断した。 
 
⑳発生毒性試験（ラット） 

Wistar ラット（雌、各群 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
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娠 21 日に雄胎児の精巣が調べられた。 
300 mg/kg 体重/日投与群で精巣のテストステロン濃度及び ex vivo でのテスト

ステロン産生量が減少した。血漿テストステロン濃度に有意差はなかった。病理

組織学的検査において、100 mg/kg 体重/日以上投与群で生殖細胞の変性（精細管

中央への転位、細胞数増加、多核細胞化）がみられ、300 mg/kg 体重/日投与群で

はセルトリ細胞質の空胞化、紡錘形を呈したライディッヒ細胞クラスターも観察

された。また、300 mg/kg 体重/日投与群の精巣における定量 RT-PCR では、ス

テロイド産生に関わるスカベンジャー受容体 B1（SR-B1）、ステロイド産生急性

調節タンパク質（StAR）、末梢型ベンゾジアゼピン受容体（PBR）、シトクロム

P450scc（CYP11A1）の遺伝子や核内受容体であるステロイド産生因子１（SF-1）
遺伝子、精巣下降に関わる Insl-3 等の mRNA 発現量が低下しており、免疫組織

化学的にも、ライディッヒ細胞の STAR、PBR、シトクロム P450scc 及び核内受

容体 PPARγ の発現が低下していた（Borch et al. 2006）。 
食品安全委員会としては、100 mg/kg 体重/日以上の投与で雄胎児における生殖

細胞の組織学的変化がみられたことから、本試験の NOAEL を 30 mg/kg 体重/
日と判断した。 

 
また、Wilson ら（2007）による SD ラット及び Wistar ラット（雌、各系統各

群 17～30 匹）における DEHP（0、750 mg/kg 体重）の妊娠 14～18 日の強制経

口投与試験では、両系統とも投与群の雄児動物において、AGD の短縮、雌様の

乳輪又は乳頭数の増加及び 120日齢の剖検において乳頭遺残の増加、腹側前立腺、

精嚢、LABC、精巣及び精巣上体の重量低値並びに精巣上体欠損の増加が観察さ

れた。また、DEHP の出生前暴露によるテストステロン及び Insl-3 の mRNA 発

現量への影響を調べるため、DEHP（0、750 mg/kg 体重）を妊娠 14～18 日に強

制経口投与し、妊娠 18 日目の母動物（各系統各群 4～6 匹）を用いて、雄胎児精

巣が調べられた。その結果、Insl-3 の mRNA 発現量及びテストステロン産生量

（ex vivo）減少が認められた。なお著者らは、DEHP 投与の有無にかかわらず、

Insl-3mRNA 発現量は SD ラットの方が多く、精巣一個当たりテストステロン産

生量は Wistar ラットの方が多かったことも報告している。 
食品安全委員会としては、本試験は 2 群構成であることから、NOAEL を設定

することはできないと判断した。 
 
Vo ら(2009)による、SD ラット（雌、各群 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

では、妊娠 21 日目の雄胎児（各群母動物 4 匹から）において 500 mg/kg 体重/
日投与群の体重、血清テストステロン及び LH 濃度が減少（p<0.01）した。一方、

残りの母動物から得た 63 日齢の雄児動物では、100 mg/kg 体重/日投与群に AGD
の短縮、500 mg/kg 体重/日投与群では 1 匹当たりの乳頭又は乳輪数の増加、尿道

下裂（23 例、100％）及び停留精巣（4 例、17.4％）が認められた。また、10 mg/kg
体重/日投与群及び 500 mg/kg 体重/日投与群で精子の濃度及び生存率が低下し、
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全投与群で精子の運動性が低下した。血清テストステロン及び LH 濃度に有意差

はなかった。なお、妊娠 21 日目の雄胎児精巣の定量的 RT-PCR では StAR、

Cyp11a1、3β 水酸化ステロイド脱水素酵素 1 遺伝子（Hsd3b1）mRNA の発現

が 10 mg/kg 体重/日投与群のみ減少した（p<0.01）（Vo et al. 2009）。 
食品安全委員会としては、本試験は低下した指標の用量相関性が不明であるこ

とから、NOAEL を設定することは不適切であると判断した。 
 

㉑生殖・発生毒性試験（ラット） 

SD ラット（雌、各群 5～8 匹）における DEHP（0、375、750、1,500 mg/kg
体重/日）の妊娠 3 日目から分娩後 21 日の強制経口投与試験では、750 mg/kg 体

重/日以上の投与群において、母動物の妊娠 20 日目までの体重増加抑制、児動物

の生存率の低下が認められた。雄児動物では、全投与群で乳輪又は乳頭の遺残が、

750 mg/kg 体重/日以上投与群で AGD（生後 1 日）の短縮、1,500 mg/kg 体重/日
投与群で包皮分離不全が増加した。21 日齢、63 日齢又は 105（～112）日齢の剖

検では、750 mg/kg 体重/日以上の投与群で全期間にわたり精巣、精巣上体、亀頭、

前立腺の重量が低下し（105 日齢の精巣重量は有意差なし）、精巣上体の精子数減

少（63 日齢）、前方前立腺の形成不全及び停留精巣（21 日齢）の増加が認められ

た。また、77 日齢の観察における生殖行動は不活発であり、中でも 1,500 mg/kg
体重/日投与群のマウンティング頻度が低下した。雌児動物では、投与群の AGD、

膣開口又は初回発情期までの期間に対照群と有意差はなかったが、1,500 mg/kg
体重/日群で膣開口時の体重低値がみられた（いずれも p<0.05）（Moore et al. 
2001）。 

ATSDR（2002）及び EU（RAR 2008）は、雄児動物の性分化の変化に基づき

LOAEL を 375 mg/kg 体重/日としている。 
食品安全委員会としては、本試験は比較的高用量の試験であることから、TDI

設定の根拠として用いることは適切でないと判断した。 
 
㉒生殖・発生毒性試験（ラット） 

Andrade と Grande らのドイツの研究グループは、非常に低い用量範囲29を含

む DEHP をラットの妊娠及び授乳期間に強制経口投与し、その試験成績を複数の

論文として報告している（Grande et al. 2007、2006、Andrade et al. 2006a、b、
c）。 

Wistar 系ラット（雌、各群 11～16 匹）に DEHP（0（対照群；落花生油）、0.015、
0.045、0.135、0.405、1.215 mg/kg 体重/日（以上、低用量範囲）又は 5、15、
45、135、405 mg/kg 体重/日（以上、高用量範囲））を妊娠 6 日目から分娩後 21
日に強制経口投与し、子宮内暴露及び授乳を介した暴露による雌雄の児動物にお

                                                  
29 Grande ら（2007）によれば、Koch ら（2003）が報告した一般的なドイツ人の推定一日摂取量

の中央値（0.0138 mg/kg 体重/日）と同程度の用量を最低用量（0.015 mg/kg 体重/日）に設定した

と説明されている。 
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ける生殖系及び脳への影響が調べられた。 
Grande らは、雌児動物の生殖発生への影響について観察した。投与群に母動

物毒性は観察されなかったと報告されている。雌児動物において、15 mg/kg 体重

/日以上の投与群で膣開口の遅延（約 2 日、p<0.05）、135 mg/kg 体重/日以上投与

群で初回発情期の遅延傾向が観察された（約 2 日、対照群と有意差なし）。肝重

量増加は 135 mg/kg 体重/日以上の投与群の 1 日齢で認められた。また、投与群

の AGD（22 日齢）及び乳頭数（13 日齢）に対照群と有意差はみられなかった。 
著者らは、膣開口を指標とした雌の性成熟開始の遅延に基づき、雌の生殖発生

影響に対する NOAEL を 5 mg/kg 体重/日と設定している（Grande et al. 2006）。 
 
Grande ら（2007）は、同様な DEHP の子宮内暴露及び授乳を介した暴露を受

けた雌児動物の成熟期の生殖機能を調べている。9 週齢（19～21 匹/群）で膣ス

メアを指標とした発情周期が観察（3 周期以上）された後、発情期において剖検

に付された。投与群の体重及び臓器重量（肝臓、腎臓、脾臓、胸腺、甲状腺、卵

巣、及び子宮）に対照群との有意差は認められなかった。投与群の発情周期は正

常であり、血清 E2 及びプロゲステロン濃度に対照群との有意差はみられなかっ

た。ステージごとの卵胞数の計数（9～10 匹/群）において、405 mg/kg 体重/日
投与群で三次閉鎖卵胞数の増加が認められ（対照群平均 8±SE 2 に対して 16±2、
p<0.05）、著者らは、この試験で成熟期に認められる有害影響はこれのみとして

いる。投与群の子宮及び膣における内腔上皮の厚さに対照群との有意差はみられ

なかった。 
 
また、Andrade ら（2006a）により、同様な DEHP の子宮内暴露及び授乳を介

した暴露を受けた雄児動物について、性成熟までの生殖発生への影響が調べられ

た。全腹の雄児動物（41～63 匹/11～16 腹/群）の観察では、15 mg/kg 体重/日以

上の投与群で包皮分離遅延が認められ、405 mg/kg 体重/日投与群に乳頭遺残数増

加（13 日齢）及び AGD 短縮（22 日齢、ただし 11～20 匹/7～14 腹/群を観察）

がみられ（いずれも p<0.05）たが、精巣下降が確認（触診による）された日齢に

対照群との有意差はなかった。1 日齢（9～18 匹/9～16 腹/群）の精巣内テストス

テロン濃度に対照群と有意差はみられなかった。また、22 日齢（11～20 匹/8～
16 腹/群）の精巣重量は 5 ～135 mg/kg 体重/日投与群で増加し（p<0.05）、405 
mg/kg 体重/日投与群では有意ではないが減少傾向を示した。精巣の病理組織検査

では、135 mg/kg 体重/日以上の投与群で組織学的変化が認められ、1 日齢では精

細管における二核及び多核生殖細胞の出現、退縮した生殖細胞の増加、間質にお

ける疎性結合組織が、22 日齢では生殖細胞の分化抑制が観察された。 
著者らは、この結果は DEHP が高用量で抗アンドロゲンとして作用するとした

これまでの観察結果と一致し、更により低い用量でも発生に対するわずかな影響

（包皮分離遅延、精巣重量増加）を与えることが示されたとし、評価を行った性

成熟までのエンドポイントに基づき NOAEL を 1.215 mg/kg 体重/日としている。 
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Andrade ら（2006b）は、同様な DEHP の子宮内暴露及び授乳を介した暴露を

受けた雄児動物について、成熟期の生殖器系の発生及び機能を調べている。144
±7 日齢の剖検では（19～20 匹/群、1 腹当たり 1～2 匹）、405 mg/kg 体重/日投

与群で精嚢（凝固腺を含む）重量の低値がみられ、血清テストステロン濃度は

0.045、0.405、405 mg/kg 体重/日投与群で上昇した（p<0.05）。陰嚢内の小型精

巣30が対照群で 1 例、405 mg/kg 体重/日投与群で 3 例（うち 1 例は両側性）認め

られた。また、下降不全の異所性精巣（停留精巣）が 5、135、405 mg/kg 体重/
日投与群で 1 例ずつ認められ、病理組織検査によると全例に精子形成低下（精母

細胞及び精子細胞減少）が伴った。15 mg/kg 体重/日以上投与群で 1 日精子産生

量が対照群に比べて 19～25％減少していたが（p<0.05）、セルトリ細胞の精巣当

たりの数やレプトテン期精母細胞との比に変化はなかった。さらに、約 110 日齢

における全腹の雄児動物（16～18 匹/群）の非投与雌との交配試験では、受胎能

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、1 日精子産生量低下及び停留精巣の LOAEL をそれぞれ 15

及び 5 mg/kg 体重/日とし、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、同様な DEHP の子宮内暴露及び授乳

を介した暴露を受けた雌雄の児動物において、全腹の 1 日齢（10～12 匹/群）及

び 22 日齢（10～12 匹/群）の視床下部／視索前野領域（HPOA）におけるアロマ

ターゼ活性の変化を報告している。投与群における HPOA のアロマターゼ活性は、

雄の 1 日齢では低用量範囲で低下したが（0.135、0.405 mg/kg 体重/日投与群で

有意）、高用量範囲では上昇し（15、45、405 mg/kg 体重/日投与群で有意）、J 型

曲線に似た非単調な用量反応特性を示した。雌の 1 日齢では有意差がなかった。

22 日齢の HPOA のアロマターゼ活性は、雄では 0.405 mg/kg 体重/日のみで有意

に上昇したが、雌の方はより顕著に変化し、0.045、5 mg/kg 体重/日投与群を除

く全投与群で上昇した。なお、Andrade らは、対照群において、アロマターゼ活

性は脳全体より HPOA で高く、HPOA では雌雄ともに 22 日齢より 1 日齢の方が

高く、1 日齢では雌より雄の方が高いことを確認している（Andrade et al. 2006c）。 
 
食品安全委員会としては、Andrade と Grande らによる一連の五つの文献を一

つの試験ととらえ、それぞれの文献で認められた膣開口遅延及び精子産生量低下

等の指標を全て合わせて考えた場合に、一連の試験としての NOAEL を 5 mg/kg
体重/日とすることも可能であるが、いずれの指標においても用量依存的な変化が

みられないことから、TDIの設定根拠として用いることは適切でないと判断した。 
 
 

                                                  
30文献中、1.3g 未満と定義されている。 
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 ㉓生殖・発生毒性試験（ラット） 

SD ラット（雌、各群 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 日目から分娩後 17 日に強制経口投与し、ほ

ぼ半数の母動物の一部の雄児動物（各群 16～20 匹/6～7 腹）には引き続き 18 日

齢から強制経口投与を行い、63～65 日齢まで観察した（pubertal cohort：PUB
群）。残りの雄児動物（各群 54～76 匹）には、18 日齢以後は DEHP を投与せず、

7 か月齢まで観察を行った（in utero-lactational cohort：IUL 群）。 
投与による母動物への有害影響は認められなかった。また、PUB 群、IUL 群に

分ける以前の、雌を含めた全ての児動物に対する観察では、2 日齢において全投

与群の同腹児数、生存率に対照群と有意差はなかったが、300 mg/kg 体重/日投与

群の雄児動物で体重の減少と AGD の短縮が認められ、13 日齢において 300 
mg/kg 体重/日投与群の雄児動物で残留乳輪を持つ個体の割合及び 1 匹当たりの

乳輪数の増加が認められた（いずれも p<0.01）。 
続く思春期以降の観察において、PUB 群では、投与群の包皮分離の完了が用量

依存的に遅延し、300 mg/kg 体重/日投与群で有意であった（p<0.01）。63～65 日

齢での剖検では、100 mg/kg 体重/日以上投与群で肝重量が増加し、300 mg/kg 体

重/日投与群で副腎、腹側前立腺精嚢、LABC、カウパー腺及び精巣上体の重量減

少並びに精巣上体の精子数の減少が認められた（いずれも p<0.05）。血清テスト

ステロン濃度及び血清 E2 濃度に対照群との有意差はなかった。一方、IUL 群で

は投与群に包皮分離の遅延は観察されなかった。また、7 か月齢での剖検時にお

いて、300 mg/kg 体重/日投与群で一匹当たりの乳頭遺残が増加した（p<0.01）。
剖検では、100 mg/kg 体重/日以上投与群で精嚢重量の低値、300 mg/kg 体重/日
投与群において亀頭、腹側前立腺、LABC、カウパー腺、精巣上体、精巣及び腎

臓の重量の低値がみられた（p<0.05）。また、精巣一個の重量をみると、100 mg/kg
体重/日以上の投与群で、対照群平均から標準偏差の 5 倍を下回るものが認められ

た。そのほか、血清中テストステロン濃度に有意差はなかった。 
PUB 群、IUL 群いずれも、剖検時の肉眼的観察及び組織学的検査において、精

巣の無形成、液体充満、弛緩、わずかな出血、及び下降不全（精巣導帯＞10 mm）、

精細管萎縮・変性、セルトリ細胞空胞化、精巣上体の無形成、肉芽腫、上皮肥厚、

また、生殖付属器や凝固腺の欠損又は奇形、前立腺の病変、乳頭遺残（乳輪なし）

といった異常について観察された。その結果、これらの生殖系への影響のうち何

らかが観察された雄児動物は、PUB 群で対照群から 0/20、2/16、0/19，2/17、
7/20 匹、PUB 群と同じ母動物を持つ IUL 群で対照群から 0/23、3/25、6/31，5/25、
17/23 匹、並びに PUB 群と異なる母動物を持つ IUL 群で対照群から 0/40、3/30、
4/36、5/51、14/31 匹であった。なお、IUL 群の 100 mg/kg 体重/日投与群で内生

殖器の真性半陰陽が 1 例認められている。著者らはこれらの結果を合わせると、

全投与群において影響が観察された雄児動物の有意な増加がみられるとしてい

る（匹（％）：対照群から 0/83（0.0）、8/71（11.3）、10/86（11.6）、12/93（12.9）、
38/74（51.3）；カイ二乗分析、p<0.005）。 
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（Wolfe and 



 

 54

Layton 2004）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（Gray et al. 2009）。 
食品安全委員会としては、最低用量の 11mg/kg 体重/日以上投与により雄出生

児における乳頭遺残、精巣上体及び精巣組織の変性や奇形等の何らかの生殖影響

を有する個体の割合の増加がみられたことから、本試験の LOAEL を 11 mg/kg
体重/日と判断した。 

 
㉔生殖・発生毒性試験（ラット）  

Wistar ラットの妊娠 7 日目から分娩後 16 日までの DEHP の強制経口投与試験

が行われ（試験①及び②）、主に雄児動物の生殖系が調べられた。試験①の投与

量は 0（対照群：コーン油）、10、30、100、300、600、900 mg/kg 体重/日（各

投与群 8 匹、対照群 16 匹）であり、試験②の投与量は 0（対照群：コーン油）、

3、10、30、100 mg/kg 体重/日（各投与群 8 匹（ただし、3 mg/kg 体重/日投与群

のみ 16 匹）、対照群 16 匹）であった。 
試験①、②ともに、全投与群で母動物の体重、妊娠期間及び児動物の性比、生

存出生児数、着床前胚損失数に対照群との有意差はなかったが、児動物の出生時

体重は 300 mg/kg 体重/日以上投与群の雄及び 900 mg/kg 体重/日投与群の雌で低

値を示した（p<0.05）。雄児動物の観察において、外部生殖器の mild31な形成不

全（16 日齢）を持つ割合は、試験①では 100、600、900 mg/kg 体重/日投与群で、

試験②では 3 mg/kg 体重/日投与群で増加した。この形成不全は全ての投与群に認

められ、対照群には一例のみ生じた。AGD（出生時）は、試験①では 10 mg/kg
体重/日以上の投与群で用量依存的に短縮し、試験②では 100 mg/kg 体重/日投与

群で短縮した。一匹当たりの乳頭遺残数（12 日齢）は試験①のみで 10 mg/kg 体

重/日以上の投与群で増加した。 
また、16 日齢の剖検によると、生殖器官やその付属器等について、腹側前立腺

の重量は試験①でのみ 30 mg/kg 体重/日以上の投与群で減少し、LABC の重量は

試験①では 10 mg/kg体重/日以上の投与群（600 mg/kg体重/日投与は有意差なし）

で、試験②では 10、30 mg/kg 体重/日投与群で低値を示した。また、各側の精巣

重量は、試験①でのみ 100、600、900 mg/kg 体重/日投与群で左側が、600、900 
mg/kg 体重/日投与群で右側が低値を示した。そのほか、試験①でのみ 10 mg/kg
体重/日以上の投与群で副腎重量の低値が、300 mg/kg 体重/日以上の投与群で肝

重量の増加が認められた。（以上、いずれも p<0.05）。 
精巣の病理組織学的検査においては、300 mg/kg 体重/日以上の投与群で精細管

直径の用量依存的な減少（p<0.05）が認められ、さらに、精細管上皮の発生遅延

                                                  
31 著者らは 16 日齢の雄の外部生殖器の形成不全を、スコア 0（no effect）、スコア 1（mild）、スコ

ア 2（moderate）、スコア 3（severe）の４段階で評価している。“スコア 1（mild）”は、具体的に

は、「生殖結節では吻側表面の小腔又は包皮開口部の小裂が観察され、会陰部では肛門周辺の体毛の

ない領域が生殖結節基部に向かって拡大しているが、生殖突起基部には密集した体毛が観察される」

外形とされている。 
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を伴う未成熟な精巣がライディッヒ細胞の過形成を伴って観察された。これらの

所見は 900 mg/kg 体重/日投与群で顕著であり、精巣切片の免疫組織化学的検査

では、900 mg/kg 体重/日投与群でセルトリ細胞の細胞質はビメンチン（細胞骨格

マーカー）が強陽性であった。 
また、試験①と②の結果を合わせた解析では、AGD 短縮、乳頭遺残の増加、生

殖器系の臓器（腹側前立腺、LABC）の重量の低値、外部生殖器の mild な形成不

全それぞれについて、いずれも 10 mg/kg 体重/日以上の投与量でほとんどの投与

群で対照群と比べ有意な変化が見いだされることから、著者らは、雄ラットの生

殖発生に対して、これらの抗アンドロゲン作用が 10 mg/kg 体重/日の投与で生じ

ることが示されるとし、EU の NOAEL 5 mg/kg 体重/日と一致すると結論してい

る。なお、外部生殖器の mild な形成不全は、下表に示すように 3 mg/kg 体重/日
投与群でも増加しているが、この用量では他の抗アンドロゲン作用の指標に有意

差がなく、さらに検証が必要であると考察している（Christiansen et al. 2010）。 
食品安全委員会としては、最低用量の 3 mg/kg 体重/日でみられた外部生殖器の

mild な形成不全については、スコアが 0～3 まであるにもかかわらず、スコア 1
のみの発生率しか評価していないこと、スコア自体も必ずしも一般的なものでは

ないこと、また、著者らも抗アンドロゲン作用の一端ではあるが有害性は低いと

考察していることから、LOAEL の指標とすることは妥当ではないと判断した。

したがって、10 mg/kg 体重/日以上投与された雄出生児において有意な変化が見

いだされた AGD 短縮及び生殖器官の重量減少に基づき、NOAEL を 3 mg/kg 体

重/日と判断した。 
 
表 III-2 ：mild な外部生殖器の形成不全を伴う雄児動物の割合 

 
実験 

DEHP（mg/kg 体重/日） 
対照群 3 10 30 100 300 600 900 

全ての雄のう

ち、影響がみ

られた雄（匹
/匹） 

① 
2% 
(1/48) 

 14% 
(4/28) 

4% 
(1/26) 

17% 
(4/23)* 

17% 
(4/23)* 

17% 
(4/23)* 

50% 
(13/26)* 

② 
0% 
(0/37) 

12% 
(6/49)*

10% 
(2/26) 

8% 
(2/26) 

15% 
(3/20)* 

   

①と② 
0.1% 
(1/85) 

12% 
(6/49)*

11% 
(6/54)*

6% 
(3/52) 

16% 
(7/43)** 

17% 
(4/23)** 

17% 
(4/23)** 

50% 
(13/26)** 

全ての腹のう

ち、影響がみ

られた雄を持

つ腹 
（腹/腹） 

① 
7% 
(1/15) 

 38% 
(3/8) 

14% 
(1/7) 

57%* 
(4/7) 

43% 
(3/7) 

50% 
(3/6)* 

67% 
(4/6)* 

② 
0% 
(0/15) 

29% 
(4/14)*

17% 
(1/6) 

33% 
(2/6) 

25% 
(2/8) 

   

①と② 
3% 
(1/30) 

29% 
(4/14)*

29% 
(4/14)*

23% 
(3/13) 

40% 
(6/15)** 

43% 
(3/7)* 

50% 
(3/6)* 

67% 
(4/6)* 

Fisher’s exact test により解析。* p<0.05  ** p<0.01 

 

㉕3 世代生殖・発生毒性試験（ラット） 

Wolfe と Layton（2004）により、SD 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、連続交配による 3 世代繁殖試験が行われた。1 世代につき 3 回の連続交配を
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行い、1 回目及び 2 回目の交配で得られた雄児動物を次世代の交配に用いた。対

照群の投与量は、対照飼料の DEHP 含有量である 1.5 ppm に設定された。著者

らは摂餌量に基づき、1 日当たりの投与量を、F0 では 0.12、0.78、2.4、7.9、23、
77、592、775 mg/kg、 F1 では 0.09、0.48、1.4、4.9、14、48、391、543 mg/kg 
体重/日、F2 では 0.1、0.47、1.4、4.8、14、46、359 mg/kg 体重/日と算出した。

評価された指標は、体重、摂餌量、臨床症状、生殖能、AGD、産児の生存率、性

成熟、発情周期、精子の指標、肉眼的病理、臓器重量、特定の病理組織であった。

生殖・発生毒性所見を中心に試験成績を示す。 
精巣毒性については、精巣の絶対及び相対重量の減少が 7,500 ppm 投与群（F1

～F3）及び 10,000 ppm 投与群（F0、F1）でみられた。肉眼的観察では、精巣の

小型化又は無形成が 300 ppm 投与群（F1非交配雄 3/45 匹、F2非交配雄 1/21 匹）、

1,000 ppm 投与群（F2 非交配雄 3/25 匹）、7,500 ppm 投与群（F1 非交配雄 10/30
匹・交配雄 7/10 匹、F2 非交配雄 11/20 匹・交配雄 8/10 匹）、10,000 ppm 投与群

（F0 交配雄 2/10 匹、F1 非交配雄 21/21 匹・交配雄 10/10 匹）でみられた。病理

組織検査では、精細管萎縮が 7,500 ppm 投与群（F1 の 10/10 匹、F2 の 10/10 匹）、

10,000 ppm 投与群（F0 の 6/10 匹、F1 の 10/10 匹）でみられ、生殖細胞の消失、

セルトリ細胞のみで構成される精細管、内腔への精子放出不全も観察されたが、

セルトリ細胞の空胞化は観察されなかった。100 ppm 投与群（F1 の 1/10 匹）及

び 300 ppm 投与群（F1 の 1/10 匹）でわずかな精細管萎縮が観察された。300 ppm
以上の投与群では雄性生殖付属器（精巣上体、精嚢、前立腺）の小型化及び低重

量、組織変化等も認められた（Wolfe and Layton 2004）。 
EU は、精巣毒性について、F1 及び F2 における精巣の肉眼的病理所見（小型

精巣又は精巣無形成）及び F1 での精細管萎縮に基づき LOAEL を 300 ppm、

NOAEL を 100 ppm（F0 では約 8 mg/kg 体重/日、F1 及び F2 では約 5 mg/kg 体

重/日に相当）としている。この際、100 ppm 投与群でみられた精細管の萎縮は、

1 世代（F1）の 1 匹のみに観察されたものであり、他の精巣所見を伴わないこと

から除外している（EU RAR 2008）。また、EFSA（2005）も同様に判断してい

る。 
生殖能に対する影響としては、精子の減少が 7,500 ppm 投与群（F1～F3）及

び 10,000 ppm 投与群（F0、F1）で観察され、10,000 ppm 投与群の F1 では精子

細胞が確認されなかった。10,000 ppm 投与群では F2 が得られず、7,500 ppm 投

与群の F2 では妊娠率が低下した。7,500 ppm 以上の投与群（F1、F2）の同腹出

生児数及び 10,000 ppm 投与群（F1）の一腹当たりの雄児数が減少した。10,000 
ppm 投与群（F1）、7,500 ppm 投与群（F2）に低体重がみられた。なお、7,500 ppm
投与群の F2 又は 10,000 ppm 投与群の F1 に試みられた非投与動物との交差交配

において、投与雄の交配では 7,500 ppm 以上の投与群で一腹当たりの着床数減少

及び受胎率低下が、投与雌の交配では 7,500 ppm 以上の投与群で雄児動物の

AGD 短縮が、10,000 ppm 投与群で雌雄の児動物に低体重がみられ、雌雄いずれ

に対する投与においても生殖指標への影響が認められた。その他の生殖系の発達

に対する影響としては、AGD 短縮が 7,500 ppm 投与群（F1～F3 の雄）及び 10,000 
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ppm 投与群（F1 の雄）でみられ、性発達への影響（精巣下降、包皮分離、膣開

口の遅延）が 7,500 ppm 投与群（F1～F3）及び 10,000 ppm 投与群（F1）でみら

れ、残留乳頭が 7,500 ppm 投与群（F3 の雄）で認められた（Wolfe and Layton 
2004）。 

EU は、繁殖に対する毒性の NOAEL を、F1～F3 の精子減少、F2 の妊娠率低

下、F1 の同腹児数減少に基づき 1,000 ppm（F1、F2 ではそれぞれ 48、46 mg/kg
体重/日に相当）としている。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 ではるかに強く、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（F0 では約 8 mg/kg 体重/日、F1 及び F2 では

約 5 mg/kg 体重/日に相当）としている（EU RAR 2008）。 
体重や肝臓、腎臓等に対する影響については、最終体重の低下が 7,500 ppm 投

与群（F1 及び F2 の雄）、10,000 ppm 投与群（F0 及び F1 の雌雄）でみられた。

肝臓については、絶対又は相対いずれかの肝重量の増加が 300 ppm 投与群（F0

雌）、1,000 ppm 投与群（F0 雌）、7,500 ppm 投与群（F2 雌）、10,000 ppm 投与

群（F1 雌）でみられ、絶対、相対重量ともの増加は 1,000 ppm 投与群（F1 雄）、

7,500 ppm 投与群（F0 及び F1 の雌雄）、10,000 ppm 投与群（F0 及び F2 の雌雄）

でみられた。また、肝細胞肥大が 1,000 ppm 投与群（F1 雄及び F2 雌）、7,500 ppm
投与群（F0～F2 の雌雄）、10,000 ppm 投与群（F0 及び F1 の雌雄）で認められた。

腎臓については、相対腎重量の増加が 7,500 ppm 以上の投与群でみられ、絶対及

び相対腎重量の増加が 10,000 ppm 投与群の F0 雄でみられた。腎髄質において、

尿細管の拡張又は硬質沈着が 1,000 ppm 投与群（F1 雌 1/10 匹）、7,500 ppm 投

与群（F1 及び F2 の雌雄）、10,000 ppm 投与群（F1 雌雄）で観察され、しばしば

慢性腎盂腎炎を併発していた。副腎については、副腎相対重量の増加が 10,000 
ppm 投与群（F0 及び F1 の雄）でみられ、副腎皮質の空胞化が 7,500 ppm 投与群

（F1 雄）、10,000 ppm 投与群（F0 雄及び F1 雌雄）で認められた（Wolfe and Layton 
2004）。 

EU は、成体における生殖毒性に関連しない影響の NOAEL を、体重減少は

7,500 ppm 以上に、肝臓、腎臓等の重量変化や組織学的な病理所見は、ほぼ 1,000 
ppm 以上にみられることに基づき 300 ppm（F0 では 23 mg/kg 体重/日、F1 及び

F2 では 14 mg/kg 体重/日に相当）としている（EU RAR 2008）。 
 
得られた試験成績より、著者らは次のように結論している。（1）DEHP は食餌

中 7,500 ppm 及び 10,000 ppm において肝臓、腎臓及び副腎への毒性を伴った生

殖毒性物質である。（2）1,000 ppm における肝細胞毒性を除き、1,000 ppm 以下

では一般毒性は認められなかった。（3）300 ppm 及び/又は 1,000 ppm における

小型精巣及び小型前立腺の増加の可能性、雄性生殖器官の発達異常の発生率上昇

を除き、7,500 ppm より低い用量では生殖毒性は認められなかった。（Wolfe and 
Layton 2004） 
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EU（RAR 2008）及び EFSA（2005）では32、本試験における精巣毒性及び発

生毒性の NOAEL を 5 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（2009）は、この試験における NOAEL を 3～5 mg/kg 体重/日と

し、さらに、F1、F2 の雄生殖器の異常発生率データを基に EPA により開発され

たベンチマークドースソフトウェア ver.1.4.1c（BMDS 1.4.1c）を用いた用量反

応関係の検討を行ったところ、最も適合したモデルは log-logistic モデルであり、

対照群に比べて異常が 10％増加するベンチマーク用量（BMD10）を 42 mg/kg 体

重/日、BMD10 の 95％信頼下限値（BMDL10）を 27 mg/kg 体重/日と算出してい

る。 
 

一方、Blystone らは、DEHP を混餌投与した SD ラットの連続交配による多

世代繁殖毒性試験33において観察された雄の生殖系奇形について、NOAEL 及び

BMD を求めている。なお、正確な用量反応曲線を求めるために、奇形を検出し

やすいよう、多くの児動物が成体になるまで飼育されている。 
SD ラット（各群雌雄 17 組）に DEHP （1.5（対照群）、10、30、100、300、

1,000、7,500、10,000 ppm）を交配前 6 週間から交配期間 9 週間を通して混餌投

与し、1 世代につき 3 回の分娩を行わせ、投与を継続しながら第 3 世代（F3）の

誕生までを観察した。なお、飼料から DEHP が検出されたため、対照群の投与量

は 1.5 ppm に設定された。摂餌量に基づく体重当たりの投与量は、P0 が 0.12、
0.78、2.4、7.9、23、77、592、775 mg/kg 体重/日であり、F1 が 0.09、0.48、1.4、
4.9、14、48、391、543 mg/kg 体重/日、F2 が 0.1、0.47、1.4、4.8、14、46、359 
mg/kg 体重/日であった。 

体重については、7,500 ppm 投与群の雄の F1と雌雄の F2で減少し、10,000 ppm
投与群では親世代（P0）の雌の出産時、F1 の雌雄で全投与期間を通して減少し、

摂餌量については、P0 では一貫した増減がみられず、7,500 ppm 以上の投与群の

F 1 雄と F2 の雌雄では全投与期間を通しておおむね増加した。ただし、摂餌量及

び体重データの詳細は不明であるとされている。また、出産ごとの妊娠率（出産

動物数/交配組数）は、P0 に対照群と有意差はみられなかったが、F1 の 10,000 ppm
投与群では産児が得られず、F2 では 7,500 ppm 投与群で低下がみられた。 

F3 を除く雄動物は性成熟し生殖器系が発育した後に剖検され、生殖器（精巣、

精巣上体、前立腺、精嚢）の奇形が肉眼的に観察された。何らかの奇形を持った

雄児動物は、対照群では、F2 の 1 匹のみに精巣白膜の無形成が認められたが、こ

れは Gray と Foster（2003）によって報告されたフタル酸エステル類の投与によ

                                                  
32本評価書では、Wolfe と Layton（2004）の試験について、NTP より入手した最終報告書を参照

している。EU 及び EFSA では、 この報告の未定稿（unaudited draft）を Wolfe et al. (2003)及び

Wolfe と Layton の試験（2003）として評価に採用した。 
33 Wolfe and Layton 2004 のデータを再解析したものであると考えられるが、Blystone et al, 2010
にはこれに関する明確な記載がない。 
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って生じる奇形の特徴とは一致しなかった。10 ppm 投与群の F1 で精嚢奇形が 1
匹に、30 ppm 投与群の F1 で前立腺奇形が 1 匹に観察された。300 ppm 及び 1,000 
ppm 投与群でも F1 及び F2 で雄生殖器の奇形が観察されたが有意差はなかった

（腹単位（以下、同じ）で対照群では F1 は 0/14 腹、F2 は 0/10 腹に対し、300 ppm
投与群で F1 は 4/17 腹、F2 は 1/8 腹。1,000 ppm 投与群で F1 は 2/15 腹、F2 は

3/10 腹）。7,500 ppm 投与群では F1 及び F2 における雄生殖器の奇形の発生率が

上昇した（F1 は 9/13 腹、F2 は 9/9 腹、いずれも p<0.001）。10,000 ppm 投与群

では全ての F1 雄動物に生殖器の奇形が認められた（8/8、p<0.001）。 
さらに、F1 及び F2 の結果を合わせる（F1＋F2）と、用量依存的に 300 ppm 以

上の投与群で何らかの生殖器の奇形を持つ雄児動物が増加したとしている（対照

群から 0/24、1/23、1/26、0/23、5/25*、5/25*、18/22*腹、*p<0.05）。 
著者らは F1＋F2 における、何らかの生殖器の奇形を持つ雄児動物の増加に基づ

き、NOAEL を 4.8 mg/kg 体重/日、LOAEL を 14 mg/kg 体重/日と報告している。

なお、F1 の 10 ppm 及び 30 ppm 投与群で各 1 匹に認められた生殖器の奇形につ

いては、F1 のみであるため DEHP の投与による影響であるかどうかは疑わしい

としているが、特徴的な奇形であるため、投与との関連性を完全に否定すること

はできないと考察している。 
また、著者らは、何らかの雄生殖器奇形の発生率（腹単位）について、F1、F2

及び F1＋F2 ごとに EPA の BMDS 2.1.1（Build 11-6-09）を用いて用量反応関係

の検討を行ったところ、最も適合したモデルは Weibull model であり、BMD5 を

それぞれ 257、233 及び 198 ppm、BMDL5 を 169、77 及び 142 ppm と推算して

いる（Blystone et al. 2010）。 
食品安全委員会としては、Wolfe と Layton（2004）及び Blystone ら（2010）

の報告において 300 ppm 以上の投与により F1＋F2 で雄の生殖系器官への影響が

みられたことから、本試験の NOAEL を 100 ppm（4.8 mg/kg 体重/日）と判断し

た。 
 

㉖65 週間生殖毒性試験（サル） 

マーモセット（雌雄、各群 5～6 匹）に DEHP（0、100、500、2,500 mg/kg
体重/日）を離乳（3 か月齢）から性成熟（18 か月齢）にかけて 65 週間強制経口

投与し、精巣及び卵巣への影響が観察された。 
雌雄ともに一般状態及び体重への影響は観察されなかった。雄では全投与群の

臓器重量に有意差はみられず、生殖腺及び生殖付属器における組織学的変化（電

顕による精巣の観察も含む）も認められなかった。精巣のライディッヒ細胞の

3β-HSD 強度、精子数、及び血清テストステロン濃度に、投与に関連した影響は

認められなかったとされている。雌では 500 mg/kg 体重/日以上投与群で卵巣及

び子宮重量が増加し（p<0.05）、大きな卵巣を持つ個体（500、2,500 mg/kg 体重

/日投与群のそれぞれ 3、2 匹）では成熟個体にみられるような大型の黄体が観察

された。500 mg/kg 体重/日投与群では血清 E2 の有意な増加が認められた。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みられないこと、子
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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作用につ

いては完全に排除することはできないが、他の研究では否定的な結果であること

に言及している（Tomonari et al. 2006）。 
食品安全委員会としては、500 mg/kg 体重/日以上の投与により卵巣重量増加、

大型黄体の出現及び血清 E2の増加がみられたことから、本試験の NOAELを 100 
mg/kg 体重/日と判断した。 
また、Kurata ら（1998）34は、マーモセット（雌雄、各群 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を行い、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

に重量の有意差や組織所見は認められず、精巣の亜鉛含量、血中テストステロン、

E2 及びコレシストキニンの濃度にも対照群と有意差は認められなかったと報告

している。 
食品安全委員会としては、本試験は最高用量の 2,500 mg/kg 体重/日で毒性所見

が認められておらず、TDI設定の根拠として用いることは適切でないと判断した。 
 

㉗その他（ラット、ブタ） 

LEラット（雌、各群12匹）におけるDEHP（0、32.5、325 μg/L；0、3.0～3.5、
30～35 mg/kg体重/日）の妊娠1日～分娩後21日の飲水投与試験（飲水量不明）

では、雄児動物の56日齢までの経時的な観察において、両投与群で腎絶対重量、

精巣の絶対及び相対重量が減少し、肝相対重量が増加した。また、精巣の組織所

見において精細管上皮の崩壊等の異常が認められたが、著者らは精巣への影響は

不可逆なように思われるとしている。この他、325 μg/L投与群の21日齢の雌児動

物において、ビーム歩行試験で歩行に要する時間の有意な延長がみられたと報告

されている（Arcadi et al. 1998）。 
EU（RAR 2008）は不可逆的な精巣障害に基づきLOAELを約3.5 mg/kg体重/

日としている。 
食品安全委員会としては、本試験では飲水量の記載がないため不明であり正確

なDEHP摂取量が不明であることから、NOAELを設定することはできないと判

断した。 
 
その他、Wistar ラット（雌、各投与群 5 匹）の妊娠 16 日～分娩後 14 日にお

ける DEHP（0、1％（w/w））の混餌投与試験では、投与群の児動物において、

肺胞中隔が減少して肺胞が拡張すると同時に肺胞数が減少し、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

たことが報告されている（Rosicarelli and Stefanini 2009）。 
食品安全委員会としては、本試験は 2 群構成であることから、NOAEL を設定

                                                  
34 （２）⑤その他（サル）と同じ試験 
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することはできないと判断した。 
 
参考データであるが、去勢 SD ラット（雄、各投与群 6 匹、6 週齢で去勢後 1

週間）に対する、テストステロン（プロピオン酸塩、0.4 mg/kg 体重/日）の皮下

投与を並行した、DEHP（0、20、100、500 mg/kg 体重/日）の強制経口投与に

よる 10 日間ハーシュバーガー試験が実施されている。テストステロン投与のみ

の対照群に比べ、全投与群で用量依存的な腹側前立腺の重量減少、100 mg/kg 体

重/日以上投与群で精嚢腺（凝固腺を含む）重量の減少、500 mg/kg 体重/日投与

群で LABC の重量減少及び肝重量の増加が認められた。また、100 mg/kg 体重/
日以上投与群では血中の LH 濃度が増加した（いずれも p<0.05）。なお、MEHP
（0、10、50、250 mg/kg 体重/日）による同様なハーシュバーガー試験では、250 
mg/kg 体重/日投与群で腎及び腹側前立腺の重量の減少、50 mg/kg 体重/日以上投

与群で精嚢及び LABC の重量の減少、10 mg/kg 体重/日以上投与群では血中テス

トステロン濃度の低下がみられた（いずれも p<0.05）（Lee and Koo 2007）。 
 
ブタ（雄）における DEHP（0、300 mg/kg 体重）の 3～7 週齢の間（週 3 回）

の強制経口投与試験では、7 週齢（各群 10 匹）の投与群 3/7 匹に尿道球腺の早期

成熟が認められたが、投与群の精巣の精細管上皮の病理組織学的変化はみられず、

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、生殖細胞生存率等も

対照群との有意差は認められなかった（Ljungvall et al. 2008）。なお、Ljungvall
らは 2006 年に、同じ試験において思春期後（各群 8 匹）に合成性腺刺激ホルモ

ン放出ホルモン刺激性血中 LH 濃度が暴露群で一時的に低下した（p<0.05）が、

血中テストステロン濃度には有意差はなく、性行動に変化はみられなかったこと

を報告している（Ljungvall et al. 2006）。 
また、Spjuth らの研究グループが同様に DEHP（0、300 mg/kg 体重）を 3～

7 週齢の間、週 3 回強制経口投与した雄ブタ（各群 8 匹）から、精液を 6～9 か

月齢の期間（Spjuth et al. 2006b）採取して影響を調べているが、精子産生及び

精子の質にはDEHP投与による明らかな有害影響は認められなかった（Spjuth et 
al. 2006b）。また、8～9 か月齢の期間に採取し、分離して低温凍結保管した精子

（spermatozoa）については、解凍後に直線運動性の低下、精子頭部の振幅の増

加がみられたほか（Spjuth et al. 2006a）、先体反応誘導等（in vitro）に対照群

と有意差はなかったと報告している（Spjuth et al. 2007）。 
食品安全委員会においては、これらのブタの試験は 2 群構成であることから、

NOAEL を設定することはできないと判断した。 
 

  フタル酸エステル類の複合的作用に関して、妊娠 14～18 日のラットに DEHP
と DBP を併せて経口投与した雄胎児に尿道下裂、精巣上体や精巣導帯の形成不

全等の累積効果がみられたとの報告（Rider et al. 2009、Howdeshell et al. 2007）
や、妊娠 8～18 日のラットに DEHP に加えて BBP や DBP 等を複合的に経口投

与した場合、雄胎児のステロイド産生が累積的、用量相加的に阻害され、胎児死
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亡率が増加したとの報告（Howdeshell et al. 2008）等がある。Sharpe（2008）
のレビューでは、ラットの雄胎児が臨界期にフタル酸エステル類に複合暴露され

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。 

 
＜参考：発生毒性の作用機序＞ 

妊娠期のげっ歯類にDEHPを投与することによって、胚吸収の増加、胎児及び新

生児の生存率低下や体重低下が起こると報告されている（Lamb et al. 1987、Tyl et 
al. 1988、Hayashi et al. 2011）。このような発生毒性の作用機序を解明するため、

Hayashiら（2011）は雌雄のSv/129野生型マウス（mPPARα）、Pparα欠損マウス

及びhPPARαマウス（Pparα欠損マウスに肝臓のみでhPPARαを発現させたもの）

に、交配4週間前から妊娠18日又は分娩後2日まで、DEHP（0.01％、0.05％、0.1％）

を混餌投与した（野生型マウスの試験は（６）②を参照）。野生型マウスとhPPARα
マウスでは、生存新生児数減少（野生型マウスでは0.05％以上投与群、hPPARαマ
ウスでは0.1％投与群）及び胚吸収率増加（野生型マウスでは0.1％投与群、hPPARα
マウスでは0.05％以上投与群）がみられたが、Pparα欠損マウスではこのような児

への影響は全く観察されないことから、DEHPによる発生毒性には母体の肝臓にお

けるPPARαの発現が重要な役割を果たすと報告されている。また、妊娠18日におい

て、野生型マウスではDEHPの投与によって血漿中TG濃度の低下（0.1％投与群）、

肝臓のTG濃度の上昇（0.1％投与群）、肝臓のミクロソームTG輸送タンパク質

（microsomal triglyceride transfer protein ：MTP）のmRNA発現の低下（0.05％
以上投与群）が観察された。一方、hPPARαマウスでは肝臓におけるhPPARαの
mRNA発現量が野生型マウスの約100倍であるにもかかわらず、PPARα標的遺伝子

の発現誘導は野生型よりも弱く、TG及びMTPに野生型と同様な変化は観察されな

かった。これらの結果からHayashiら（2011）は、野生型マウスにおける発生毒性

にはPPARαを介した脂質代謝への影響が関与すると推測している。 
 

＜参考：生殖毒性の作用機序＞ 

これまでに得られている試験結果（Wolf et al.1999、Gray et al. 2000、Moore et 
al. 2001、Parks et al. 2000 等）から、出生前後に DEHP に暴露すると、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。DEHP はアンドロゲン

受容体のアンタゴニストではないが、性分化の臨界期において抗アンドロゲンとし

て作用し、雄のラット胎児のテストステロンを雌のレベルまで下げることが知られ

ている（ATSDR 2002）。 
精巣障害のメカニズムについて、EU は仮説の一つとして亜鉛依存的な酵素活性

を挙げているほか、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。さらに、Ryu ら（2007）が DEHP（250～750 mg/kg/日）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

ではないかと推測している（EU RAR 2008）。 
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また、DEHP のエストロゲン活性は一般的に、内因性 E2 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（ATSDR 2002）。 
なお、近年、DEHP 等のフタル酸エステル類を含む多数の人工（man-made）の

物質に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（EU RAR 2008）が、ATSDR の 2002 年の報告では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いない

とされている。一方、最近、尿中の DEHP 代謝物濃度を暴露指標として、げっ歯

類による実験でも影響が確認されているエンドポイントで、比較的一貫した結果が

得られている疫学調査が報告されはじめている（III．３（４）参照）。 
 

（７）遺伝毒性 

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 III-3 及び表

III-4 に示す。 
 
①in 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、小核又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みられている。 
 

表 III-3 DEHP in vitro 遺伝毒性試験結果 

試験 対象 結果 著者名、発行年 

代謝活性化

なし 

代謝活性化

あり 

原核生物 

復帰突然変異 

 

Salmonella 

typhimurium 

－ － Astill et al. 1986 
Barber et al. 1987 
Tennant et al. 1987 

 S. typhimurium TA97、
TA98 、 TA100 、

TA102 、 TA1535 、

TA1537 、TA1538 

－ － Agarwal et al. 1985 
Baker and Bonin1985 
CMA 1982 
DiVincenzo et al. 1985 
Jung et al. 1992 
Kirby et al. 1983 
Matsushima et al. 1985 
Rexroat and Probst1985 
Sato et al. 1994 
Schmezer et al. 1988 
Seed 1982  
Warren et al. 1982 
Yoshikawa et al. 1983 
Zeiger et al. 1982、1985a、 
1985b 
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 S. typhimurium TA98、
TA100 

＋ － Kozumbo et al. 1982 

 S. typhimurium TA100  (+) Tomita et al. 1982 
 Escherichia coli 

WP2uvrA 

－ － Yoshikawa et al. 1983 

 E. coli WP2uvrA+ － － Yoshikawa et al. 1983 
 E. coli PQ37 － － Sato et al. 1994 

突然変異 S. typhimurium TM677 － Liber 1985 
DNA 損傷 Bacillus subtilis H17 

（rec+） 
－ － Tomita et al. 1982 

Bacillus subtilis M45 
（rec-） 

－ － Tomita et al. 1982 

真核生物 
遺伝子突然変異 Saccharomyces 

cerevisiae 

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 
＋*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 

体細胞乗換え

（mitotic 
segregation） 

S. cerevisiae 

D61M、D6 
－ － Parry et al. 1985 

Aspergillus niger (P1) － NS Parry et al. 1985 
哺乳類細胞 
変異原性 
 

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

（L51784Y） 

－ － Astill et al. 1986 

 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） 

－ Garner and Campbell 
1985 

 NA (＋) Ashby et al. 1985 

 マウス胚細胞

（Balb/c-3T3） 

－ Matthews et al. 1985 

 CHO 細胞

（CHO-K1-BH4） 

－ CMA 1985 

 ヒトリンパ芽球 

（TK6、AHH-1） 

－ Crespi et al. 1985 
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マウスリンフォ

ーマ試験 
 

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 

－ ＋ Oberly et al. 1985 
DNA 損傷 ラット肝細胞 NA － Schmezer et al. 1988 

－ Bradley 1985 
ハムスター肝細胞 NA － Schmezer et al. 1988 
CHO 細胞 － Douglas et al.1985、1986
SHE 細胞 ±*3 Hatch and Anderson 

1985 
HeLa細胞 ＋*4 － Park and Choi 2007*5 

DNA 修復 マウス肝細胞 NA － Smith-Oliver and 
Butterworth 1987 

ラット肝細胞 NA － Astill et al. 1986 
Butterworth 1984 
Hodgson et al. 1982 
Kornbrust et al. 1984 
Probst and Hill 1985 

V79細胞 NA － Kornbrust et al. 1984  
ヒト肝細胞 NA － Butterworth et al. 1984 

不定期 DNA 合

成 
ラット肝細胞 NA － 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 and 
Butterworth 1987 

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 
姉妹染色分体交

換 
ラット肝細胞（RL4） NA － Priston and Dean 1985 
CHO細胞 
 

NA － Abe and Sasaki 1977 
Phillips et al. 1982 
Tennant et al. 1987 

－ Douglas et al. 1985、1986
ヒト末梢リンパ球 － Obe et al. 1985 

染色体異常 ラット肝細胞（RL4）
（倍数性） 

NA － Priston and Dean 1985 
Shell 1983 

CHO細胞 
 

NA － Tennant et al. 1987 
Phillips et al. 1982 

－ Gulati et al. 1985、1989 
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チャイニーズハムス

ター肝細胞（CH1-L）
＋ NS Parry et al. 1984 

Parry 1985 
チャイニーズハムス

ター肺線維芽細胞

（CHL） 

－ Ishidate and Sofuni 1985

SHE細胞 － ＋ Tsutsui et al. 1993 
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 

小核 CHO細胞 － Douglas et al. 1985、1986
＋ 陽性、（＋） 擬陽性、－ 陰性 
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 著者らの判定。EU は用量-反応関係がないため”equivocal”としている（EU RAR 2008）。 
*2 連続する 3 用量群で突然変異の発生率が 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 は”equivocal”としている（EU RAR 2008）。 
*3 最初の試験では陰性、2 回目の試験では 2 高用量群で陽性であることから、EU は”equivocal”と

している（EU RAR 2008）。 
*4  IC50 以上の濃度では陽性だがそれ以下の濃度では陰性。 
*5 EU RAR 2008、ATSDR 2002 以外の知見。 

（EU RAR 2008、ATSDR 2002 を基に作成） 

 
②in vivo 試験 

ラット肝臓において 1 試験で DNA 共有結合が検出されたが、別の試験ではみ

られず、小核試験は陰性であった。また、DEHP 暴露直後、細胞分裂増加に伴い

DNA 合成が増加し、四倍体核の増加がみられた。その他、マウス優性致死試験

の一部が陽性であった。 
 
表 III-4 DEHP in vivo 遺伝毒性試験結果 

試験 対象 試験結果 著者名、発行年 

小核 
 

マウス骨髄 － Astill et al. 1986 
Putman et al. 1983 

マウス末梢血 － Douglas et al. 1986 
ラット骨髄 － Putman et al. 1983 
ラット肝 － Suzuki et al. 2005*2 
ラット末梢血 － Suzuki et al. 2005*2 

染色体異常（分裂指数） ラット骨髄 － Putman et al. 1983 
染色体異常 ハムスター胚細胞 ＋ Tomita et al. 1982b 

ヒト白血球 －*1 Thiess and Fleig 1978 
DNA 結合 
 

ラット肝 
 

＋ Albro et al. 1982a 
－ Gupta et al. 1985  

Lutz 1986  
Von Däniken et al. 1984 

DNA 修復 マウス肝 － Smith-Oliver and 
Butterworth 1987 
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ラット肝 
 

－ Butterworth et al. 1984 
Cattley et al. 1988 
Kornbrust et al. 1984 

＋ Hayashi et al. 1998 
DNA 損傷 ヒト白血球 ＋ Anderson et al. 1999 
DNA 損傷（塩基修飾） ラット肝 － Cattley and Glover 1993 

＋ Takagi et al. 1990a,b 
DNA 切断 ラット肝 － Butterworth et al. 1984  

Elliott and Elcombe 1985 
Tamura et al. 1991 
Pogribny et al. 2008*2 

DNA 合成（四倍体核） ラット肝 ＋ Ahmed et al. 1989 
変異原性 guanine 

phosphoribosyltransfera
se (gpt) delta ラット肝 

－ Kanki et al. 2005*2 

lacZ遺伝子改変マウス肝 ＋ Boerrigter 2004*2 
lacZ遺伝子改変マウス腎 － Boerrigter 2004*2 
lacZ遺伝子改変マウス脾

臓 
－ Boerrigter 2004*2 

優性致死 マウス 
 

－ Rushbrook et al. 1982 
Hamano et al. 1979 
Nuodex 1981b 

＋ 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 

＋ 陽性、（＋） 擬陽性、－ 陰性 
*1 EU は調査数（10 名）が少なく暴露レベルが低い（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している（EU RAR 2008）。 
*2 EU RAR 2008、ATSDR 2002 以外の知見 

（EU RAR 2008、ATSDR 2002 を基に作成） 

 

DEHP の遺伝毒性について、WHO 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（III．２.（３）〈参考〉参照）、DEHP
が遺伝毒性を示すという証拠は得られず、また、MEHP、2-EH については、in vitro
において MEHPによる染色体異常が報告されたが in vivoでは誘発されないと報告

している（WHO 2003）。 
EU は、DEHP 又はその主要代謝物、MEHP 及び 2-EH 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（III．２.
（３）〈参考〉参照）、また陽性、陰性の結果全体を総合してみると、DEHP 及び

その主要代謝物は変異原ではないと考えられるとしている（EU RAR 2008）。 
ATSDR も同様に、短期遺伝毒性試験結果の大部分は陰性又は擬陽性であり、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、げっ歯類の肝臓の細胞分裂促進因子や発がん
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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（ATSDR 2002）。 
 

３．ヒトにおける影響 

（１）急性影響 

経口摂取によるヒトへの急性影響については、DEHP を 5 g 又は 10 g 嚥下し

た男性 2 名のうち、10 g を摂取した男性に軽度の腹痛と下痢が認められたが、5 
g を摂取した男性では症状は認められなかった（Shaffer et al. 1945）。 
 

（２）亜急性及び慢性影響 

尿や血液等の生体試料中の DEHP や代謝物の濃度を暴露指標として、主として

生殖・発生等に関する多様なエンドポイントとの関連が調べられた疫学調査結果

が報告されている。ただし、生体試料中の代謝物濃度に基づいて DEHP の正確な

暴露量を推定する方法は確立されておらず、経口暴露量と各種エンドポイントの

間の正確な用量反応関係の検討には至っていない。また、生体試料中からは

DEHP 以外にも DBP、BBP 等の複数のフタル酸エステル類やその代謝物が検出

されており、同様の調査及び検討がなされている。 
 

①職業暴露 

単独の暴露経路による亜急性及び慢性影響のうち、経口暴露のみによる健康影

響に関する知見は得られなかったが、職業的吸入暴露による影響に関する調査が

報告されている。 
DEHP を含むフタル酸エステル類を吸入した労働者の神経症状に関する疫学

調査として、EU は Milkov ら（1973）、Gilioli ら（1978）及び Nielsen ら（1985）
による報告を参照しているが、これらの調査では適切な対照群が設定されていな

いこと、被験者数が少ないこと、DEHP 以外の物質に混合暴露されている等の限

界があることから、DEHP の神経毒性を評価するには不適切としている（EU 
RAR 2008）。 

EU によると、Thiess ら（1978a）が行ったドイツの DEHP 製造工場（バック

グラウンド濃度 0.001～0.004 ppm、化学反応炉周辺では 0.01 ppm まで上昇）で

平均 12 年間（4 か月～35 年間）吸入により暴露された労働者 101 名（男性 97
名、女性 4 名）を対象とした調査では、定期血液検査での異常や何らかの病態の

増加はみられず、暴露男性の子ども 58 名にも異常は観察されなかった（EU RAR 
2008）。しかし、EU はこの報告について、被験者の暴露濃度が低いこと、また

対照群を設定していないことから、評価に用いるには不適切としている（EU RAR 
2008）。さらに、Thiess ら（1978b）が同工場において 3 か月～24 年間 DEHP
（濃度不明）に暴露された労働者 221 名を平均 11.5 年追跡した死亡率調査を行

ったところ、うち 8 名が死亡し（ドイツの死亡期待値は 17.0）、そのうち膵臓癌

及び膀胱乳頭腫が各 1 例認められた（EU RAR 2008）。EU はこの調査について

もコホートのサイズが小さく追跡期間が短いこと、暴露濃度が低いことから、評
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価に用いるには不適切とした（EU RAR 2008）。EPA/IRIS（1993）も発がん性

の評価において同様の見解である。 
Hardellらはスウェーデンのがん登録における精巣癌症例とPVC暴露の関連に

ついて調査を行っている。1989～1992 年にがん登録された精巣癌症例 148 名と

対照 315 名の症例対照研究では、各種プラスチックへの職業暴露歴を自己申告し

た人のうち、PVC 暴露群（症例 7 名、対照 2 名）に精巣癌のリスク増加（オッズ

比（OR）=6.6、95％CI：1.4～32）がみられ、著者らは精巣癌のリスク増加に

PVC の可塑剤である DEHP 等のフタル酸エステル類の暴露が関連している可能

性に触れている（Hardell et al. 1997）。続いて Hardell らは 1993～1997 年に

登録された精巣癌症例とマッチした対照からなる 791組の症例対照研究を行った。

PVC 暴露レベルは専門家による職業歴などの問診により 6 段階35に評価され、暴

露群全体の精巣癌の OR（95％CI）は 1.35（1.06～1.71）であった。また、潜伏

期間が長いほどリスクが増加し、10 年を超える場合の OR（95％CI）は 1.45（1.06
～1.98）となった。Hardell らは、用量反応関係がないため精巣癌と PVC 暴露の

関連については明らかではないとしている。一方、柔軟化のために主として

DEHP を用いることが知られている軟質 PVC に着目し、上位 2，3 段階の暴露群

を合わせて解析すると、いずれも有意なリスク増加ではないが、軟質 PVC 暴露

群（症例群 54 名、対照群 37 名）のがんの OR（95％CI）は 1.48（0.94～2.34）
で、硬質 PVC 暴露群（症例群 23 名、対照群 26 名）の OR（95％CI）の 1.06（0.55
～2.91）より高かった（Hardell et al. 2004、Westberg et al. 200536）。なお、

デンマークにおける調査では、精巣癌のリスクは、PVC（OR(95％CI)=0.7（0.5
～1.2））又はプラスチック一般（OR(95％CI)=1.0（0.8～1.2））に暴露された労

働者において増加はみられなかったと報告されている（Hansen, 1999）。 
また、Pan らは、中国で横断的調査を行い、DEHP、DBP を可塑剤として使用

している PVC 製フローリング製造工場の男性労働者 74 名（職業暴露群）と、年

齢及び喫煙状況をマッチした建設会社の男性労働者 63 名（対照群）について、

MEHP 及び MBP の尿中濃度と血清中性ホルモン（FSH、LH、遊離テストステ

ロン、E2）との関係について調べた。その結果、職業暴露群では対照群に比べて、

尿中の MEHP 濃度が高く（幾何平均 565.7 対 5.7 μg/g クレアチニン（Cr）、

p<0.001）、血清遊離テストステロン濃度が低かった（8.4 対 9.7ng/dL、p=0.019）。
尿中 MEHP 濃度と血清中遊離テストステロンとの間の負の相関は、職業暴露群

と対照群を個別にみると有意でなかったが（それぞれ p=0.095、p=0.728）、両

群を合わせると有意であった（p=0.005）。なお、MBP についても MEHP と同

様の結果であった（Pan et al. 2006）。その後、Pan らはこの調査（Pan et al. 2006）
での尿中代謝産物濃度から推定した DEHP 暴露量から、暴露群では 90.5％（67/74

                                                  
35 0～5 の 6 段階のうち、最大暴露群とされたのは対照 1 名のみであり、最大暴露群は Hardell ら
（2004）の解析からは除外された。 
36 Hardell ら（2004）と同データを用いているが、最大暴露群を除外せずに解析している。

両者の結論は同様であるが、本評価書中には Hardell ら（2004）の結果を記載した。 
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名）が 30 μg/kg 体重/日を超過する暴露を受けたと見積もっている。暴露群と対

照群の推定暴露量の幾何平均を 30 μg/kg 体重/日で除した値は、それぞれ 12.69
と 0.08 であった。なお、DBP については 100 μg/kg 体重/日を超えて暴露したも

のはなかった。（Pan et al. 2011）。 
Wang ら（2011）は、中国湖南省にある土壌と水が DEHP に汚染された廃プ

ラスチックリサイクル施設の労働者 181 名と DEHP 汚染のない対照施設の労働

者 160 名を比較したところ、リサイクル施設の労働者の方が尿中 8-ヒドロキシデ

オキシグアノシン濃度（酸化ストレスマーカー）が有意に高かったと報告してい

る。 
 

②男性の生殖系に対する影響 

a.精子 

暴露指標として尿中代謝物を用い、DEHP 暴露と精液パラメータ（精子濃度、

精子運動性、精子形態、精子の DNA 損傷等）との関連について調べた研究が報

告されている。DEHP 暴露と精子の DNA 損傷との間に関連があったとする報告

（Hauser et al. 2007）がある一方で、精液パラメータとの間に関連を見いだせな

かったとする報告（Duty et al. 2003、Hauser et al. 2006、Herr et al. 2009、
Jönsson et al. 2005、Wirth et al. 2008）もある。 

 Duty ら（2003）が初めてフタル酸エステルの尿中代謝物と精液パラメータと

の関連について報告した。Duty らは米国人の不妊相談を受診したカップルの男

性パートナー168 名を対象に、MEHP を含むフタル酸モノエステル類 8 種の尿中

濃度と精液パラメータ（精子濃度、精子運動性、精子形態）との関連について横

断的調査を行った。その結果、比重補正後の尿中 MEHP 濃度（中央値 6.3 ng/mL、
範囲 ＜検出限界（LOD）～446 ng/mL）と精液パラメータとの間に有意な関連

はなかった。尿中 MBP 濃度（中央値 16.2 ng/mL、範囲 ＜LOD～434 ng/mL）
及びフタル酸モノベンジル（MBzP）濃度（中央値 9.3 ng/mL、範囲 ＜LOD～

540 ng/mL）と精液パラメータの間に有意な負の相関があった。 
Hauser らによる、2000 年から 2004 年にかけて米国の不妊症の疑いで受診し

た男性の調査では、スポット尿中の DEHP 代謝物の比重補正後の濃度（ng/mL）
の中央値（範囲）は、MEHP（463 名）が 7.9（＜LOD～876 ng/mL）、代謝物

VI（230 名）が 32.1（＜LOD～3,063）、代謝物 IX（230 名）が 48.1（＜LOD
～4,806）であったが、これらの濃度と精子の濃度、運動性、形態との間には有

意な関係はみられないことが報告されている（Hauser et al. 2006）。一方、同

じ集団の 379 名について、代謝物 IX による交絡の影響を調整した解析では、比

重補正後の尿中 MEHP 濃度（中央値 7.7 ng/mL、範囲＜LOD～876 ng/mL）の第

1 四分位（2.9 ng/mL）から第 3 四分位（19.7 ng/mL）の上昇に対して、精子の

DNA 損傷の有意な増加がみられており、コメットアッセイにおけるコメット長

の増加は 17.3％（95％CI：8.7～25.7％）、テールモーメントの増加は 14.3％（95％
CI：6.8～21.7％）、さらにテール内％DNA の増加は 17.5％（95％CI：3.5～31.5％）

であった（Hauser et al. 2007）。 
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Herr ら（2009）によるドイツでの横断的調査では、不妊相談を受診したカッ

プルの男性パートナー349 名（年齢の中央値 34 歳）のスポット尿中の DEHP 代

謝物の合計（ΣDEHP）（MEHP、代謝物 V、VI、IX の合計）濃度と精液パラ

メータとの間に有意な関連はみられなかった。なお、各代謝物の尿中濃度（μg/L）
の中央値(範囲)は、MEHP が 4.35（0.13～175.43）、代謝物 IX が 12.66（0.34
～325.73）、代謝物 VI が 9.02（0.38～224.65）、代謝物 V が 14.53（1.41～323.47）
であった。 

Jönsson ら（2005）はスウェーデンで横断的調査を行い、18～21 歳の男性 234
名から尿、精液及び血液を採取し MEHP を含むフタル酸モノエステル類 4 種及

びフタル酸の尿中濃度と生殖マーカーとの関連について調べた。生殖マーカーと

しては、精液量、精子濃度、精子運動性、精子クロマチン完全性、精巣上体と前

立腺機能の生化学マーカー、血清中の FSH、LH、性ホルモン結合グロブリン

（SHBG）、テストステロン、E2、インヒビン B 濃度を測定した。MEHP のクレ

アチニン補正後の尿中濃度の中央値（95％タイル値）は、LOD未満（12 nmol/mmol 
Cr）であった。尿中 MEHP 濃度が LOD（15 ng/mL）未満であった 63％の男性

と 6.22 nmol/mmol Cr 以上であった 18％の男性との間で各種生殖マーカーを比

較したが、いずれの生殖マーカーも MEHP との間に明らかな関連性はみられな

かった（（２）② b. に性ホルモン等との関係を記載）。 
Wirth ら（2008）は米国ミシガン州で予備的調査を行い、不妊クリニックを訪

れたカップルの男性パートナー45 名について、フタル酸エステル類代謝物 8 種

（MEHP、代謝物 VI、IX を含む）の尿中濃度を測定し、精液パラメータ （精子

濃度、精子運動性、精子形態）との関連を調べた。DEHP 代謝物の尿中濃度（μg/L）
の中央値（95％タイル値）は、MEHP では 10.1(85.4)、代謝物 VI では 37.6（263.8）、 
代謝物 IX では 56.6（507.0）であった。ΣDEHP（MEHP、代謝物 VI、IX の合

計）の尿中濃度が中央値以下の群（低暴露群）と中央値より上の群（高暴露群）

に分けて比較すると、低暴露群に対する高暴露群の低い精子濃度の OR は 5.4
（95％CI：0.9～30.8、交絡調整後）であったが、有意ではなかった。 

以上のように、尿中 DEHP 代謝物濃度を暴露指標として精液パラメータとの関

連を調べた調査では、唯一 Hauser ら（2007）の調査のみで精子の DNA 損傷と

の間に関連がみられており（尿中 MEHP 濃度が 2.9 ng/mL から 19.7 ng/mL に上

昇した場合に DNA 損傷が有意に増加）、それ以外では関連はみられていない。 
 
また、暴露指標として精液中の DEHP 濃度を用いて Pant ら（2008）がインド

で調査を行っている。地方及び都市部の健康な男性（21～40 歳）から精液を採取

し、パートナーの妊娠状況や受胎障害の診断に基づいて分類した受胎可能群（100
名）と不妊群（200 名）を比較したところ、精液中の DEHP 濃度はそれぞれ受胎

可能群（平均 μg/mL±SD μg/mL: 地方 0.13±0.02、都市部 0.19±0.07）より不妊

群（平均 μg/mL±SD μg/mL: 地方 0.33±0.08、都市部 0.77±1.20）の方が地方と

都市部それぞれで高かった（いずれも p<0.05）。また、精液中の DEHP 濃度は、

精子の濃度及び運動性とは負の相関、異常精子、精子の脂質過酸化、ミトコンド
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リア脱分極、DNA 断片化及び活性酸素とは正の相関がみられた（p<0.05、相関

係数（r）の絶対値は 0.18～0.25）と報告している。 
ただし、精液中の DEHP 濃度が暴露の指標として適切かどうかの評価が必要で

あると考えられる。 
 

b.性ホルモン 

暴露指標として尿中代謝物を用い、DEHP 暴露と性ホルモン等の血中濃度

（FSH、LH、インヒビン B、テストステロン、SHBG、E2 等）との関連につい

て調べた研究が報告されている。 
Jönsson ら（2005）の調査では、スウェーデンの 18～21 歳の男性 234 名を対

象に、尿中 MEHP 濃度が LOD 未満の群（全体の 63％）と 6.22 nmol/mmol Cr
以上の群（18％）を比較したが、血清中 FSH、LH、SHBG、テストステロン、

E2、インヒビン B 濃度との間には明らかな関連はなかった（（２）② a. に精子

との関係を記載）。 
一方、Meeker ら（2009a）は、米国の不妊相談を受診したカップルの男性パー

トナー425 名について、フタル酸エステル類の代謝物 6 種（MEHP、代謝物 IX、

IV を含む）のスポット尿中濃度と血清中性ホルモン等の濃度（FSH、LH、イン

ヒビン B、テストステロン、SHBG、E2、プロラクチン）との関係を調べる横断

的研究を行った。各 DEHP 代謝物の比重補正した尿中濃度（ng/mL）の中央値

（95％タイル値）は、MEHP では 7.89（122）、代謝物 IX では 47.0（784）、代

謝物 VI では 32.2（446）であった。重回帰モデルを用いた交絡因子の調整後、尿

中 MEHP 濃度の第 1 四分位（3.18 ng/mL）から第 3 四分位（20.7 ng/mL）の上

昇に対して、血中テストステロン濃度（中央値 408 ng/dL）及び血中 E2 濃度（中

央値 30.0 pg/mL）もそれぞれ 3.7％（95％CI：0.5～6.8％）及び 6.8％（95％CI：
2.4～11.2％）の有意な減少を示したと報告している。 

Mendiola ら（2011）は、米国の五つの医療施設で行われた調査（Study for 
Future Families）に参加した妊娠女性の男性パートナー425 名について、フタル

酸エステル類の暴露と血中の性ホルモンとの関係について調べる横断的研究を

行った。フタル酸エステル代謝物 11 種（MEHP、代謝物 V、VI、IX を含む）の

スポット尿中濃度と、血清中の性ホルモン等（FSH、LH、テストステロン、イ

ンヒビン B、E2、SHBG）の濃度を測定した。DEHP 代謝物の尿中濃度（ng/mL）
の中央値（95％タイル値）は、MEHP では 3.2（33.6）、代謝物 IX では 23.7（271）、
代謝物 VI では 12.9（143）、代謝物 V では 32.3（350）であった。重回帰分析

を用いて交絡因子を調整すると、MEHP、代謝物 VI、IX 及びΣDEHP（MEHP、
代謝物 VI、IX、V の合計）の尿中濃度には遊離アンドロゲンインデックス（FAI）
37と有意な負の相関があり、MEHP、代謝物 VI、IX の 25～75％タイルの増加に

対し、FAI は 5～8％減少した。また、SHBG は MEHP の尿中濃度と有意な正の

                                                  
37遊離アンドロゲンインデックス＝総テストステロン濃度を SHBG 濃度×100 で除した指標：FAI 
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相関があり、MEHP の 25～75％タイルの増加に対して SHBG は 10％増加した。

この結果から、妊孕力のある男性は DEHP 暴露によって遊離テストステロンのマ

ーカー類がわずかに変化することが示唆された。 
 

③女性の生殖系に対する影響 

a.子宮内膜症、子宮筋腫 

暴露指標として DEHP 及び MEHP の血中濃度を用い、DEHP 暴露と子宮内膜

症及び子宮筋腫との関係について、患者群と対照群を比較した研究が報告されて

いる。子宮内膜症患者では血中の DEHP 又は MEHP 濃度が対照群より高いこと

に基づき、DEHP の暴露と子宮内膜症との間に関連があったとする報告がある

（Cobellis et al. 2003、Reddy et al. 2006、Kim SH et al. 2011）が、これらの

結果とは逆に、子宮筋腫群では対照群より血中濃度が低いとの報告もある（Luisi 
et al. 2006）。また、尿中 DEHP 代謝物を暴露指標とした調査も行われているが、

子宮内膜症との関連は確認されていない（Itoh et al. 2009 、Weuve et al. 2010）。 
Cobellisら（2003）は、イタリアにおいて調査を行い、子宮内膜症の女性35名

（中央値36.8±SD 6.7歳、範囲 22～45歳）と年齢をマッチさせた対照群の女性24
名（37.8±5.1歳、18～48歳）について、血漿中のDEHP及びMEHP濃度を測定し

た。その結果、血中DEHP濃度（μg/mL）の中央値（四分位範囲及び範囲）は子

宮内膜症群が0.57（0.06～1.23及び0～3.24）であり、対照群の0.18（0～0.44及
び0～1.03）と比較して有意に高かった（p=0.0047）。しかし、血中MEHP濃度

（μg/mL）の中央値（四分位範囲及び範囲）は、子宮内膜症群が0.38（0.1～0.97
及び0～26.47）であり、対照群の0.58（0.34～0.71及び0～1.69）と比較して有意

差はみられなかった（p=0.12）。 

Reddy ら（2006）は、インドにおいて症例対照研究を行い、子宮内膜症がある

不妊の女性 49 名（症例群、平均 26.2±SD4.2 歳）と、年齢をマッチさせた対照群

として、その他の婦人科疾患がある不妊の女性 38 名（対照群Ⅰ 27.4±4.7 歳）及

び婦人科疾患がない妊娠可能な女性 21 名（対照群Ⅱ 27.1±3.4 歳）の血中フタル

酸エステル類の濃度を測定した。その結果、血中 DEHP 濃度（μg/mL）の平均値

±SD は、対照群Ⅰの 0.50±0.80 及び対照群Ⅱの 0.45±0.68 に対し、症例群は

2.44±2.17 と有意に高く（p<0.0001）、血中 DEHP 濃度と子宮内膜症の重症度と

の間に正の相関関係（r=0.44、p<0.0014）がみられた。 
一方、Luisi ら（2006）の調査では、子宮筋腫があり子宮及び卵巣を摘出した

白人女性 15 名の血清中 MEHP 濃度（中央値 0 μg/mL、四分位範囲 0～0 μg/mL、
範囲 0～0.57 μg/mL）は健康な白人女性 20 名（中央値 0.42 μg/mL、四分位範囲

0～0.51 μg/mL、範囲 0～1.20 μg/mL）と比べて低く（p=0.0034）、同様に、血

清中 DEHP 濃度に関しても、子宮筋腫があり子宮及び卵巣を摘出した女性（平均

値 0.27 μg/mL、範囲 0.14～0.59 μg/mL）の方が健康な女性（平均値 0.30 μg/mL、
範囲 0～0.63 μg/mL）と比べて有意に低かった（p=0.0029）。 

Kim SH ら（2011）は、韓国都市部の韓国人女性の進行期の子宮内膜症の患者

97 名（stage III 47 名、stage IV 50 名）、対照群 169 名について、血漿中の MEHP
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及び DEHP 濃度を比較した。血漿中濃度（ng/mL）の平均値±SE は、 MEHP
では対照群 12.4±1.1 に対して患者群 17.4±1.5、DEHP では対照群 92.5±31.1
に対して患者群 179.7±32.5 であり、子宮内膜症群で血漿中 MEHP 及び DEHP
濃度が有意に高いことを報告している（それぞれ p<0.001、p=0.010）。 

子宮内膜症のある女性が血中 DEHP 又は MEHP 濃度が高い、という点で一貫

性のある結果が報告されているが、ある研究の症例群の血中濃度レベルが別の研

究の対照群のレベルよりも低いなど用量反応関係がはっきりしていない。 
 
Itoh ら（2009）は、日本人の子宮内膜症患者 57 名（stages II～IV）、対照群 

80 名（stages 0～I）について、フタル酸エステル類の代謝物 6 種（MEP、MnBP、
MBzP、MEHP、代謝物 VI、IX）の尿中濃度と子宮内膜症との関係を調査したと

ころ、尿中 MEHP 濃度（μg/g Cr）の中央値（四分位範囲）は stage 0 で 4.5（2.8
～6.2）、stage I で 3.4（2.5～5.3）、stage II で 3.5（1.6～4.8）、stage III で
6.2（3.1～9.4）、stage IV で 4.9（3.5～6.9）であり、子宮内膜症との間に有意

な関連はなかった（p for trend=0.25）。他の尿中代謝物についても有意な関連は

なかったと報告している。 
さらに、Weuve ら（2010）は、1999～2004 年に実施された米国国民健康栄

養調査（National Health and Nutrition Examination Survey：NHANES）に

参加した 20～54 歳の女性 1,227 名を対象とした横断的研究を行った。このうち、

87 名の女性が子宮内膜症（7％）、151 名の女性が子宮筋腫（12.3％）の診断を

受けたと申告した。DEHP代謝物のクレアチニン補正後の幾何平均尿中濃度（μg/g 
Cr）は、①子宮内膜症のある女性、②子宮筋腫のある女性、③健康な女性で、そ

れぞれ、MEHP で①2.5、②2.8、③3.4 μg/g Cr、代謝物 IX で①16.5、②20.0、
③19.7、代謝物 VI で①11.5、②13.8、③13.5 であり、子宮内膜症や子宮筋腫と

の間には有意な関連はみられていない。 
 

b.性成熟 

DEHP やその代謝物の血中濃度又は尿中濃度を暴露指標として、DEHP 暴露と

女児の性成熟早発との関連について調べた研究が報告されている。DEHP 及び

MEHP の血中濃度を暴露指標とした調査では DEHP 暴露と性成熟早発の関連が

示唆されているが（Colón et al. 2000）、尿中代謝物濃度を暴露指標とした調査

ではこのような関連は見いだされていない（Lomenick et al. 2010）。 
Colón ら（2000）は、血中濃度を暴露指標として、プエルトリコに住む生後 6

か月～8 歳（平均 31 か月、中央値 20 か月）の早発乳房症（セラーチェ）の女児

41 名と、6～10 歳（平均 70 か月、中央値 46 か月）の対照群の女児 35 名を対象

とした横断的研究を行った。その結果、症例群の血中から DEHP を 25 例（平均 
440.9 μg/L）、MEHP を 5 例（平均 106.3 μg/L）から検出した一方、対照群から

は DEHP を 5 例（平均 70.3 μg/L）から検出したものの、MEHP は検出されなか

った。症例群の血中 DEHP 濃度は対照群より有意に高く、DEHP 暴露と早発乳

房症の関連が示唆された。 
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一方、Lomenick ら（2010）が米国で行った尿中濃度を暴露指標とした横断的

研究では、中枢性思春期早発症の女児 28 名と、年齢と人種をマッチさせた対照

群の女児 28 名について、尿中の DEHP 代謝物（MEHP、代謝物 VI、IX）濃度

を測定した。各代謝物のクレアチニン補正後の濃度（μg/g Cr）の平均値±SD は、

MEHP が症例群で 4.79±0.84、対照群で 5.56±1.07、代謝物 VI が症例群で 32.2
±4.7、対照群で 33.1±6.7、代謝物 IX が症例群で 47.9±7.1、対照群で 52.0±10.9
であったが、症例群と対照群の間でこれらの尿中代謝物濃度に有意差はなく、

DEHP 暴露と中枢性思春期早発症との間に関連はみられなかった。 
 

c．乳癌 

最近、女性の乳癌とフタル酸エステル類代謝物の尿中濃度の関連が報告されて

いる。北メキシコに住む、2007～2008 年に乳癌と診断された女性（症例群）233
名 と 年 齢 を マ ッ チ さ せ た 対 照 群 221 名 の 症 例 対 照 研 究 が 行 わ れ た

（López-Carrillo et al. 2010）。社会民族的性格及び生殖特性（reproductive 
characteristics）が聴取されたが、フタル酸エステル類の暴露に関するものを含

め、個人的嗜好のデータはなく、暴露推定は生体試料のみに基づいた。試料には

治療開始前の早朝尿が用いられ、フタル酸エステル類代謝物 9 種（MEHP、代謝

物 IX、VI、V を含む）濃度が測定された。被験者の少なくとも 82％以上から代

謝物が検出され、回帰分析の結果、DEHP の主要な代謝物のうち、代謝物 V のみ

乳癌のリスク増加に関連し、交絡因子の調整後の尿中濃度（μg/gCr）の最低三分

位群（範囲 11.59～57.88、対照群の中央値 42.02）に対する最高三分位群(範囲

97.68～1,742.92、対照群の中央値 155.88）の OR(95％CI)は 1.68（1.01～2.78）
であった（p for trend=0.047）。一方、代謝物 VI の尿中濃度(μg/gCr)の幾何平均

（95％CI）は症例群で 28.11(25.01～31.59)であり、対照群の 33.37(30.29～
36.77)と比べ有意に低く (p=0.04)、回帰分析によれば有意ではないがリスク減

少と関連があった。そのほかの代謝物については、尿中濃度の幾何平均について、

MBP、フタル酸モノ（3-カルボキシプロピル）（MCPP）は対照群の方が、フタ

ル酸モノエチル（MEP）は症例群の方が有意に高かった。また、尿中の MEP 濃

度の増加は乳癌のリスク増加と有意な相関があった（最低三分位群に対する最高

三分位群の OR(95％CI)=2.20（1.33～3.63）、p for trend=0.003）。また、MBzP、
MCPP の尿中濃度増加はリスク減少と相関がみられ、測定した 9 種の代謝物の合

計については有意な関連はみられなかった。 
 

④母親の暴露と児の生殖・発生に対する影響 

げっ歯類において、妊娠動物に対する DEHP 投与は、児動物の生殖・発生に

影響を及ぼし、胚吸収の増加、生存新生児数の減少、児動物の低体重、雄児動物

の AGD 短縮、停留精巣、包皮分離遅延、生殖系臓器重量の減少、テストステロ

ン産生低下、精子産生量低下、精巣毒性等が確認されている（III. ２.（６）を

参照）。ヒトにおいても、母親の DEHP 暴露（尿、血液、臍帯血等中の代謝物

濃度）と妊娠期間や胎児の発育又は出生児の AGD や身体サイズ等とに着目した



 

 76

調査が数多く行われており、関連が研究されている。 

 

a.出生児の AGD、身体サイズ、性ホルモン 

子宮内暴露の指標に妊娠中の母親の尿中 DEHP 代謝物濃度を用い、出生児の

AGD との関係を調べた研究が報告されている。Swan ら（2008）と Suzuki ら
（2012）は、妊娠中の母親の尿中 DEHP 代謝物濃度と男子出生児の AGD と負の

相関があったと報告している。一方、Huang ら（2009）は女児では羊水中の

MEHP 濃度と AGD との間に負の相関がみられたものの、男児で尿中、羊水中濃

度とも関連が確認できなかったと報告している。 
Swanらは、母親の尿中から検出されたフタル酸エステル代謝物の濃度と男子

出生児のAGDとの間に負の相関がみられることを報告している。米国の2～36か
月齢の男児85名を対象に、妊娠中期の母親から採取した尿中のフタル酸エステル

類のモノエステル代謝物9種（MEHP、代謝物VI、IXを含む）の濃度と男児のAGI
（AGDを体重で除した指標）の相関関係について回帰分析を行った。AGIは
DEHP代謝物とは有意な相関はなかったが、MBP等との間には有意な負の相関が

みられた。なお、AGDは、陰茎容積38との間に正の相関(p = 0.001)が、精巣下降

不全児の割合との間に有意な相関（AGIの25％タイル値及び75％タイル値で分け

た3群における不全児の割合は、AGIの短い群から20.0、9.5、5.9％、p=0.02）が

みられている（Swan et al. 2005）。その後、Swanらは対象者を追加し、対象集

団を106名に拡大した調査を行った。子どもの年齢による体重のパーセンタイル

で調整した混合モデルを用いて解析し、母親の尿中DEHP代謝物3種（MEHP、
代謝物VI、IX）の濃度（log10）と子ども（平均12.8か月齢）のAGDとの間に有

意な負の相関があることを確認した（それぞれp=0.017、0.002、0.001）。各代

謝物濃度の25％タイルから75％タイルの上昇に対するAGD（中央値70.2 mm）の

推定変化率は-4.4％、-3.9％、-4.5％であった。さらに子どもを年齢による体重の

パーセンタイルから予測したAGD値と実測値との差に基づいて、上位25％タイル

の“Longer”AGD群（26名）、下位25％タイルの“Shorter” AGD群（29名）、

その中間の“Intermediate”AGD群（51名）の三つのカテゴリーに分け、各代謝

物の尿中濃度の比較を行った。その結果、MEHP、代謝物VI、IXの尿中濃度の中

央値（ng/mL）は、それぞれLonger AGD群で2.3、8.2、7.3に対して、Shorter AGD
群では6.2、19.8、21.3であり、Shorter AGD群の方がLonger AGD群より数倍も

尿中濃度が高かった。また、MEHP濃度と陰茎幅及び精巣下降不全との間にも、

それぞれ有意な負の相関（p=0.005及びp=0.048）がみられた（Swan et al. 2008）。 
Huang ら（2009）は、台湾の母親と新生児 64 組（男児 33 名、女児 31 名）に

ついて、母親の尿及び羊水中の代謝物濃度（MEHP、MBP、MEP）と、新生児

の身長、体重及び AGD との関連を調べた。羊水中の MEHP 濃度によって新生児

を高濃度群（女児 16 名の中央値 32.3 ng/mL、男児 17 名の中央値 38.8 ng/mL）

                                                  
38 （陰茎幅/2)2×陰茎長 
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と低濃度群（女児 15 名の中央値 15.3 ng/mL、男児 16 名の中央値 9.5 ng/mL）
の 2 群に分けて比較したところ、女児では体重補正した AGD（AGI-W）及び身

長補正した AGD（AGI-L）は高濃度群が低濃度群と比べて有意に低かった。しか

し、男児では AGI-W 及び AGI-L ともに MEHP 濃度と有意な関連がなかった。

なお、羊水中の MBP についても女児に MEHP と同様の関連がみられている。 
DEHP の尿中代謝物と男児の AGD との間に負の相関があったとする Swan ら

（2008）と同様の結果が日本の調査でも報告されている。Suzuki らは、日本人の

母親と男子新生児 111 組を対象とした調査を行った。母親の暴露指標として妊娠

9～40 週（平均 29±SD 9 週）に採取したスポット尿中の DEHP 代謝物 3 種

（MEHP、代謝物 VI、IX）を含むフタル酸エステル類代謝物 7 種の濃度を測定し、

男子新生児の AGD、体重、身長との関連について調べた。重回帰モデルを用い

て交絡因子を調整した結果、比重補正したMEHPの尿中濃度（25％タイル値 2.92 
ng/mL、中央値 4.68 ng/mL、75％タイル値 8.03 ng/mL）の対数値は、男児の

AGI との間に有意な負の相関があった(p=0.011)。なお、MEHP 濃度の四分位で

対象集団を分け、多重比較により出生男児の AGI を各四分位範囲群間で比較した

ところ、第 2 四分位範囲群と第 4 四分位範囲群の間に有意差が確認されている

(p<0.05)。この結果により、出生前の DEHP 暴露が男性の生殖発生に影響を与

えていることが示唆された。なお、E2 作用のあるイソフラボンは日本人におけ

る摂取量が多く、交絡因子となる可能性があったため、イソフラボンの尿中濃度

も測定したが、AGD との関連はなかった（Suzuki et al. 2012、鈴木 2012）。 
以上のように、妊娠中の DEHP 暴露と出生児の AGD との関連に関する調査数

はまだ少なく、必ずしも一貫性のある結果が得られていないが、最近の三つの調

査結果では DEHP 暴露によって AGD が短縮することを示唆する結果が得られ、

動物実験の結果とも整合性がある。 
また、母体血、母体尿、臍帯血、胎便の DEHP 及び代謝物濃度を暴露指標とし

て、DEHP 暴露と新生児の身体サイズとの関連を調べた研究が報告されている。 
Zhang ら（2009）は、中国上海に住む母子計 201 組を新生児の体重によって

低体重群 88 組と対照群 113 組の 2 群に分け、コホート内症例対照研究を行った。

母親から採取した血液、臍帯血、胎便中のフタル酸エステル類 5 種（フタル酸ジ

エチル（DEP）、DBP、DEHP、MBP、MEHP）の濃度を測定し、フタル酸エ

ステル類の暴露と低体重との関係が調べられた。低体重群と対照群との間には、

妊娠期間、妊娠中の Body Mass Index（BMI）39、哺育指標（Kessner index）、

ビタミンサプリメントの摂取、社会経済的地位に有意差はなかった。フタル酸エ

ステル類は 70％以上の生体試料中から定量可能なレベルで検出された。生体試料

中の DEHP 濃度は低体重群と対照群で有意差はみられなかった。しかし、MEHP
濃度の中央値（25～75％タイル値の範囲）は、母体血では対照群 1.4 mg/L（1.2
～2.1 mg/L）、低体重群 2.9 mg/L（1.8～3.5 mg/L）、臍帯血では対照群 1.1 mg/L

                                                  
39 BMI＝体重(kg)/身長(m)2 
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（0.9～1.7 mg/L）、低体重群 2.5 mg/L（1.6～3.4 mg/L）、胎便では対照群 2.9 mg/g
（1.8～4.4 mg/g）、低体重群 5.5 mg/g（3.4～9.3 mg/g）であり、いずれの生体試

料においても低体重群で対照群より有意に高かった（いずれも p=0.000）。なお、

母体血及び臍帯血では DBP 濃度も低体重群で有意に高かった。また、出生時の

新生児身体サイズとの間のスピアマン相関をみると、臍帯血中の DEHP 濃度は身

長と有意な負の相関があり、臍帯血及び胎便中の MEHP 濃度は体重及び身長と

有意な負の相関があった。条件付きロジスティック回帰モデルによる解析の結果、

MEHP の生体試料中濃度の第 1 四分位群（最低）に対する第 4 四分位群の補正（妊

娠年齢、たばこ煙等）後の低体重の OR（95％CI）は、臍帯血中では 2.05（1.17
～3.70）、胎便中では 3.23（1.31～5.94）であり、DBP については臍帯血中では

3.53（1.54～6.15）、胎便中では 4.68（2.14～6.85）であった。 
Wolff ら（2008）は、妊娠後期にニューヨークに居住していた母親 404 名の多

民族コホートにおいて、母親の暴露指標として妊娠第 3 期に採取した尿中のフタ

ル酸エステル類の代謝物 10 種（MEHP、DEHP 代謝物 V、IV、IX を含む）の濃

度を測定し、妊娠期間及び新生児の身体サイズとの関連について調査した。代謝

物単独のほか、フタル酸モノエステル高分子量（250 Da<）代謝物（High-MWP）
の合計（ΣHigh-MWP、DEHP 代謝物 4 種を含む 6 種）、ΣDEHP（MEHP、
代謝物 V、IV、IX の合計）、フタル酸モノエステル低分子量（<250 Da）代謝物

（Low-MWP）の合計（ΣLow-MWP、4 種）に対する解析も行われた。その結果、

人種、子の性別、尿中 Cr 濃度等で調整後、ΣLow-MWP の尿中濃度は、中央値

がΣHigh-MWP より 5 倍高く、新生児の頭囲及び妊娠期間の間に有意な正の相関

があった。DEHP 代謝物の尿中濃度では、MEHP と妊娠期間に有意な正の相関

がみられたが、それ以外に相関はなかった（妊娠期間については（３.（２）④b. 
を参照））。 

Suzuki ら（2010）は、日本の母親と新生児 149 組について、母親の尿中のフ

タル酸エステル代謝物 9 種（MEHP、代謝物 IV、IX を含む）の濃度と妊娠期間

及び新生児の体重、身長、頭囲との関連について調査したが、いずれも有意な関

連はみられなかった。なお、Suzuki らは、妊娠中は Cr 排泄量が変化している可

能性があることから、99 サンプルについて Cr 補正と比重補正を比較し、いずれ

の補正でも結果と DEHP 代謝物濃度に関連がないことを確認している。 
Philippat ら（2012）は、フランスでの男児の外性器奇形に関する症例対照研

究において母子 287 組（症例 72 名、対照 215 名）について、妊娠 6～30 週のフ

タル酸エステル代謝物 11 種（MEHP、DEHP 代謝物 V、VI、IX を含む）の尿中

濃度と新生児の体重、身長、頭囲との関連を調べたところ、関連はみられなかっ

た。なお、外性器奇形との関連に関する記載はなかった。 
以上のように妊娠中の DEHP 暴露と新生児の身体サイズとの間にはこれまで

関連が見いだされていない。 
 
母親の DEHP 暴露と児の停留精巣や性ホルモンとの関係についても研究が行

われている。 
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Main ら（2006）は、1997 から 2001 年に行われたデンマーク・フィンランド

の停留精巣前向きコホート調査に参加した母子 130 組（症例 62 名、対照 68 名）

について、母乳（出産後 1～3 か月）中の 6 種類のフタル酸エステル類代謝物

（MEHP を含む）濃度と 3 か月齢男児の血中性ホルモン等の濃度や停留精巣の有

無に関するコホート内症例対照研究を行った。母乳中 MEHP 濃度（中央値 11 
μg/L、範囲 1.5～1,410 μg/L）と 3 か月齢児の血中ホルモン濃度や停留精巣の有

無と関連はなかった。なお、その他の代謝物については、MEP 及び MBP は新生

児の血中 SHBG 濃度（それぞれ r＝0.323、p＝0.002 及び r=0.272、p=0.01）と、

MMP、MEP及びMBPは遊離LHとテストステロンの比（r=0.21～0.323、p=0.002
～0.004）と、MINP は LH（r=0.243、p=0.019）とそれぞれ正の相関があり、

MBP は遊離テストステロンと負の相関があった。これらの結果から、げっ歯類

と同様にヒトでもライディッヒ細胞の発生と機能はいくつかのフタル酸エステ

ル類の周産期暴露による影響を受けやすい可能性が示唆された。 
一方、Lin ら（2011）は、台湾において母親と乳児 155 組（男児 81 名、女児

74 名）を対象に、フタル酸エステル代謝物 7 種（MMP、MEP、MBP、MBzP、
MEHP、代謝物 VI、IX）の母親の妊娠第 3 期の尿中濃度と臍帯血中の性ホルモ

ンの関連を調査している。DEHP 代謝物に関しては、妊娠期間による補正を行う

と、母親の尿中の Cr 補正したΣDEHP（MEHP、代謝物 VI、IX の合計）濃度

と女児の臍帯血中の遊離テストステロン及び遊離テストステロンと E2 の比に負

の相関がみられた。しかし、男児については関連がなかったと報告している。な

お、尿中 MEHP 濃度の中央値及び 95％タイル値は 19.1 μg/gCr（11.7 ng/mL）
及び 100 μg/gCr(34.6 ng/mL)であった。 
 
b.妊娠期間及び流産 

妊娠中の尿中代謝物濃度を暴露指標として、DEHP 暴露と妊娠期間との関係に

ついて調べた研究が行われている。Adibi ら（2009）と Wolff ら （2008）は妊

娠期間の延長と関連があったと報告しているが、これとは逆に、 Meeker ら

（2009b） は早産との関連、Whyatt ら（2009） は妊娠期間の短縮との関連があ

ったと報告している。臍帯血中の代謝物濃度を暴露指標として用いた Latini ら

（2003b）も妊娠期間の短縮との関連を報告している。さらに、Toft ら（2012）
は妊娠前後の尿中代謝物と流産との関連を報告している。 

Adibi ら（2009）は、米国において、正常に妊娠した 283 名の妊婦を対象にコ

ホート研究を行った。出産の平均 12.2 週間前に採取した尿中の DEHP 代謝物濃

度と妊娠期間について、Cr 及びその他の交絡を調整すると尿中 MEHP 濃度が

75％タイル値（8.2 ng/mL）の女性は 25％タイル値（1.1 ng/mL）の女性に比べ

て平均 2.3 日（95％CI：1.4～3.3 日）妊娠期間が長かった。また、MEHP 及び

代謝物 VI の尿中濃度の対数単位分の増加に対して、帝王切開のオッズ増加（OR
（95％CI)：1.3（1.0～1.6）及び 1.5（1.1～1.9)）、41 週以降の出産のオッズ増

加（OR（95％CI)：2.0（1.1～3.5）及び 2.2（1.3～4.0)）、早産のオッズ減少

（OR（95％CI)：0.5（0.3～0.9)及び 0.4（0.2～0.9)）がみられた。 
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また、Meeker ら（2009b）のメキシコにおける出生コホート内症例対照研究

では、各種の交絡因子の調整後、37 週未満で分娩した早産群（30 名）は満期産

群（30 名）と比較すると、妊娠第 3 期に採取した尿中 DEHP 代謝物 4 種（MEHP、
代謝物 V、VI 、IX）の幾何平均濃度（比重又はクレアチニン補正後）が高かっ

たものの有意ではなかった。MEHP に関しては、満期産群及び早産群の幾何平

均尿中濃度（μg/g Cr）はそれぞれ 3.3 及び 4.7 であり、各群の中央値を超える集

団の比較では OR=3.2（95％CI：0.9～11.3）で補正前に比べ比較的高いままだ

った。 
Wolff ら（2008）の米国における調査では、妊娠第 3 期に採取した尿中 MEHP

濃度（中央値 6.0 μg/L、範囲 LOD 未満～526 μg/L、p<0.05）及びΣ

DEHP-MWP 濃度（中央値 0.27 μmol/L、範囲 0.005～20 μmol/L、p<0.20）
は妊娠期間延長と有意な関連がみられている（出生時の身体サイズとの関係につ

いては３.（２）④ a. を参照）。 
Whyatt ら（2009）の報告によれば、米国ニューヨーク市に住むアフリカ系又

はドミニカ系女性 331 名を対象としたコホート集団では、交絡因子の調整後、妊

娠後期に採取された尿中の比重補正した MEHP 濃度（幾何平均 4.8 ng/mL、
95％CI：4.1～5.7 ng/mL）1対数単位の増加につき、妊娠期間が 1.1日短縮し（95％
CI：0.2～1.8 日、p=0.01）、最上位の四分位は最下位（LOD、25％タイル値、

75％タイル値、95％タイル値：1.2、1.8、12.8、58.2 ng/mL）に比べ、平均 5.0
日短縮した（95％CI：2.1～8.0 日、p=0.001）。 
なお、臍帯血中の DEHP 及び MEHP 濃度を暴露指標とした研究も報告されて

いる。Latini ら（2003b）のイタリアの調査において、分析された臍帯血のサン

プルの 77.4％（65/85 検体）から DEHP（平均 1.19±SD 1.15 μg/mL、95％CI：
0.93～1.44）又は MEHP（0.52±0.61 μg/mL、95％CI：0.39～0.66）が検出され、

MEHP が検出された新生児群は不検出群より在胎期間が短かった（平均日数

38.16±2.34 対 39.35±1.35、p=0.033）。ロジスティック回帰分析の結果、臍帯血

中にMEHPが検出されないことと在胎期間との間に正の相関があった（OR=1.50、
95％CI：1.01～2.21）。 

以上のように、妊娠期間中の DEHP 暴露指標と妊娠期間の長さに関する疫学調

査結果には一貫性が見られていない。 
 
また、胎盤の栄養膜分化との関連を調べた研究も報告されている。Adibi ら

（2010）のドミニカ系及びアフリカ系米国人女性を対象（合計 54 名）とした調

査において、妊娠後期の尿中の各種 DEHP 代謝物（MEHP、代謝物 VI、ΣDEHP
（MEHP、代謝物 V、VI、IX の合計））濃度が高いほど、胎盤の PPARγ、芳香

族炭化水素受容体遺伝子及び HCG の mRNA レベルが低く（回帰係数 -0.15～
-0.28、p≦0.03）、代謝物 VI 又はΣDEHP の第 1 五分位群に対する第 4、5 五分

位群で有意な減少がみられた。著者らは胎児の発生と胎盤機能に影響を与えてい

る可能性を示唆している。この集団における MEHP、代謝物 VI、ΣDEHP の幾

何平均尿中濃度は、それぞれ 5.5 ng/mL、16.5 ng/mL、279.8 nmol/L であった。 
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流産との関連について調べた研究も報告されている。Toft ら（2012）は、デン

マークの初めての妊娠を計画中のカップルを対象としたコホートに参加した女

性 128名について、暴露指標として妊娠前後のスポット尿中代謝物 6種（MEHP、
代謝物 IX、VI を含む）を測定し、流産との関連について調査した。無症候性の

流産を尿中 HGC 検査で確認した。その結果、最終月経初日から 10 日後に採取し

た尿中 MEHP 濃度と相関がみられ、比重補正した尿中濃度（ng/mL）の平均値

（範囲）は、流産群 48 名で 23.4（LOD 未満～84.0）であり、生児出産群 80 名の

16.2（LOD 未満～64.0）より有意に高かった（p=0.01）。年齢や BMI 等を調整

した尿中 MEHP 濃度の第 1 三分位群（低濃度群、LOD 未満～9.9）に対する第 3
三分位群（高濃度群、22.0～64.0）の流産の OR は 2.9（95％CI：1.1～7.6）で

あった。特に妊娠初期の流産（尿中 HCG のみ上昇した 32 名）のリスクが高く、

OR は 40.7（95％CI：4.5～369.5）であった。また、最終月経の一月経周期前の

尿と相関はなかったと報告している。 
 
c.神経行動発達 

子どもの神経行動発達との関連について、米国及び韓国の調査が報告されてい

る。妊娠中の母親や子どもへの DEHP 暴露と子どもの神経行動発達との関連を示

唆している報告もある（Swan et al. 2010、Yolton et al. 2011、Engel et al. 2009、
Cho et al. 2010、Kim et al. 2009、Kim et al. 2011）。 

Swan ら（2010）は、米国の 3～6 歳の男児 74 名及び女児 71 名とその母親を

対象とした調査において、母親の妊娠中の尿中 DEHP 代謝物濃度増加と、母親へ

の質問票調査に基づく男児の男の子らしい遊びのスコア低下との間の有意な関

連を報告した。母親の年齢などの各種交絡因子を調整した重回帰分析の結果、男

児において、母親の尿中の代謝物 VI、代謝物 IX、及びΣDEHP(MEHP、代謝

物 VI、IX の合計）（log10）の増加と男の子らしい遊び（車や格闘）のスコア低

下との間に有意な関連がみられた。男児 74 名の母親における各代謝物の尿中濃

度（ng/mL）の中央値（四分位範囲）は、代謝物 VI が 9.0（4.7～17.9）、代謝

物 IX が 9.8（5.2～17.3）、MEHP が 2.9（1.4～6.2）であった。他に、DBP 代

謝物との同様な関連もみられた。 
Whyatt ら（2012）は、米国ニューヨーク市に住むアフリカ系又はヒスパニッ

ク系の妊娠第 3 期の母親、合計 319 名を対象に前向きコホート調査を行い、DEHP
代謝物 4 種（MEHP、代謝物 V、VI、IX）と MBzP、フタル酸モノイソブチル

（MiBP） 、MBP の尿中濃度と、出生した子どもが 3 歳のときの認知能力及び

問題行動についての関連を調査した。認知能力はベイリー乳幼児発達検査 II
（Bayley Scales of Infant Development：BSID-II）の精神発達指標（Mental 
Development Index：MDI）及び心理動作発達指標（Physical Development 
Index：PDI）を用いて検査された。その結果、DBP 代謝物（MiBP、MBP）の

尿中濃度に関しては、PDI スコアや運動遅延（motor delay）、女児における MDI
スコアの有意な減少が確認されたほか、精神遅滞に有意な性差があり、女児にお

いて男児よりも精神遅滞の影響がみられたが、DEHP 代謝物濃度に関してはその
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ような関連はみられなかった。なお、DEHP 代謝物 4 種の尿中濃度（ng/mL）の

幾何平均（95％CI）及び範囲は、MEHP が 5.1（4.3～6.0）、LOD 未満～613、
代謝物 IX が 23.0（20.1～26.3）及び 1.1～1,750、代謝物 VI が 19.2（16.8～22.0）
及び 0.7～1,320、代謝物 V が 40.2（35.6～45.4）及び 3.0～1,840 であった。 

Yolton ら（2011）は、米国オハイオ州において、母子 350 組を対象に、母親の

妊娠 16 週及び 26 週の尿中のフタル酸エステル類 6 種の濃度と 5 週齢の子どもの

Neonatal Intensive Care Unit Network Neurobehavioral Scale（NINNS）のス

コアによる神経行動の関係を調べた。その結果、妊娠 26 週の尿中濃度において

のみ関連が認められ、DBP 代謝物（MiBP、MBP）濃度は一部の指標で行動の実

行機能の向上と有意に関連があった。DEHP 代謝物（MEHP、代謝物 V、VI、IX）

に関しては、男児においてのみ、各種反射の異常（減弱・亢進とも含む）頻度と

有意な正の相関を示した。このとき、MEHP の尿中濃度（ng/mL）は幾何平均

4.2、95％CI：3.7～4.9 であった。 
Engel らは、米国ニューヨーク市に住む母子を対象とする前向きコホート研究

（The Mount Sinai Children’s Environmental Health Study）において、母親

の妊娠時の尿中のフタル酸エステル代謝物 9 種の濃度と子どもの認知行動発達へ

の影響について一連の調査を行っている。5 日齢の新生児における影響を調べた

調査では、女児においてフタル酸モノエステル類高分子量（250 Da<）代謝物

（High Molecular Weight：HMW）の合計（DEHP 代謝物 4 種：MEHP、代謝

物 V、VI、IX を含む 5 種の合計）の濃度上昇と Orientation（方向感覚）及び

Alertness（注意力）のスコアとの間に有意な負の相関がみられた。また、男児に

はフタル酸エステル類の濃度上昇とともに運動機能が向上するという傾向がみ

られ、男児と女児で異なったパターンを示した。なお、妊娠時の母親の尿中 MEHP
濃度（ng/mL）の中央値（四分位範囲）は 6.1（2.7～14.5）であった（Engel et al. 
2009）。また、その後 4～9 歳になった子どもの行動と実行機能をみた報告では、

フタル酸エステル類低分子量（<250 Da）代謝物（Low Molecular Weight：LMW）

4 種の合計（ΣLMW）が活動の過剰性や攻撃性といった問題行動や実行機能の低

下と関連していることが示された（Engel et al. 2010）。さらに、7～9 歳時に自

閉症に関する検査（the Social Responsiveness Scale）を行った調査では、ΣLMW
及び MEP が社会性の欠失を示すトータルスコアと有意な関連がみられた。なお、

下位尺度によっては関連のなかったもの（社会的意欲等）もあった（Miodovnik et 
al. 2011）。 

Kim Y ら（2011）は、韓国の母子 460 組を対象に、妊娠第三期の母親の尿中濃

度を指標とした出生前のフタル酸エステル類代謝物（代謝物 IX、VI、MBP）へ

の暴露と生後 6 か月における BSID-II の MDI と PDI との関連を調べるため、前

向きコホート調査を行った。各交絡因子を調整した重回帰分析による解析の結果、

女児においては有意な関連がみられなかったのに対し、男児においては MDI と

母親の妊娠中の尿中の代謝物 VI 及び代謝物 IX 濃度との間に有意な負の相関がみ

られ、さらに PDI も代謝物 VI 及び代謝物 IX、MBP と有意な負の相関を示した。

なお、母親の DEHP 代謝物の尿中濃度（ng/mL）の中央値（四分位範囲）は、代
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謝物 IX では 10.1（4.3～21.4）、代謝物 VI では 7.9（3.8～17.1）であった。 
また、子どもの尿中フタル酸エステル類代謝物とその神経行動発達の関連が調

査されている。Cho ら（2010）は、韓国の小学生 621 名（平均年齢 9.0±SD0.7
歳、このうち女児 302 名）を対象とした横断的研究において、母親の知能指数（IQ）

及びその他の交絡因子を調整した重回帰分析により、子どもの尿中 DEHP 代謝物

濃度（loge）と語彙に関する IQ スコアとの間に負の相関がみられたことを報告し

ている。相関がみられた DEHP 代謝物は、MEHP、代謝物 VI、MEHP と代謝物

VI の合計であり、各代謝物濃度（μg/L）の幾何平均値（中央値）は、MEHP が

21.3（24.7）、代謝物 VI が 18.0（20.6）であった。 
Kim BN ら（2009）は、韓国の 8～11 歳の就学児童 261 名を対象に、DEHP

代謝物（MEHP 及び代謝物 VI）と DBP 代謝物（MBP）の尿中濃度と ADHD 症

候群に関するスコア（ADHD 兆候が増加するとスコアが増加）との間の関連を調

べる横断的調査を行った。各交絡因子を調整すると、児童の尿中 DEHP 代謝物濃

度と教師の採点による ADHD 症候群に関するスコアの間に有意な正の相関がみ

られた（Kim et al. 2009）。ただし、報告されている尿中代謝物濃度は全般的に

極めて高く、例えば代謝物 VI の中央値は 23.4 µg/dL=234 µg/L[ng/mL]で、前に

述べた Cho ら（2010）の報告した韓国人学童の 10 倍以上、Kim Y ら（2011）の

韓国人妊婦の調査結果の中央値の 30 倍に近い。 
以上のように、神経行動発達への DEHP 暴露の影響は、横断研究だけでなく、

いくつかの前向きコホート研究の結果からも示唆されているが、その作用機序に

ついては不詳である。 
 

⑤甲状腺ホルモンに対する影響 

尿中代謝物を暴露指標として、DEHP 暴露と血中の甲状腺ホルモン（チロキシ

ン（T4）、T3、甲状腺刺激ホルモン（TSH））との関連について研究が行われて

いる。 
Meeker らは、不妊症の疑いで米国の病院を受診した男性 478 名について、ス

ポット尿中の比重補正した MEHP 濃度（幾何平均 8.28 ng/mL、中央値 7.95 
ng/mL）を測定して五分位に分け、血中の遊離 T4 又は総 T3 濃度との関係を調べ

た。両者の間に直線的な関係はみられなかったものの、第 4 五分位でプラトーと

なり、第 1 五分位と比較して、T4 は 0.11 ng/dL（95％CI:-0.18～-0.03）の減少を、

T3 は 0.05 ng/mL（95％CI: -0.10～0.01）の減少を示した。MEHP と T4 の有意

な負の相関は交絡因子を調整した後も確認された（Meeker et al. 2007）。 
その後、Meeker らは NHANES（2007～2008 年）における 20 歳以上の成人

男女 1,346 名及び 12～19 歳の男女 329 名の尿及び血液のデータを用い、フタル

酸エステル類の暴露と甲状腺ホルモンの関係について横断的研究を行った。フタ

ル酸エステル類代謝物 7 種（MEHP、代謝物 V、VI、IX を含む）の尿中濃度、

甲状腺ホルモンの血清中濃度、重要な共変数（BMI、血清中コチニン等）につい

て重回帰分析を行った。その結果、成人では、尿中 DEHP 代謝物（このうち MEHP
尿中濃度（μg/g Cr）は中央値 2.29、95％タイル値 21.3、範囲 LOD 未満～890）
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は、総 T4、遊離 T4、総 T3 及びチログロブリンとの間に有意な負の相関が、TSH
との間に有意な正の相関がみられた。総 T4 との間に最も強い一貫した関連がみら

れ、DEHP の酸化的代謝物濃度の五分位当たりの補正後の回帰係数は単調な用量

依存的な減少を示した（代謝物 IX について、p for trend<0.0001）。これに対し

て、12～19 歳の尿中 DEHP 代謝物（このうち MEHP 尿中濃度（μg/g Cr）は幾

何平均 2.38、中央値 2.00）は、総 T3 との間に有意な正の相関がみられた。これ

らの結果は、フタル酸エステル類の暴露が甲状腺ホルモンの変化と関連するとし

たこれまでの結果を支持するとしている（Meeker and Ferguson2011）。 
Boas ら（2010）は、デンマークの 4～9 歳の子ども 845 名（男児 503 名、女

児 342 名）の 12 種類のフタル酸エステル代謝物（MEHP、代謝物 IX、VI、V を

含む）の尿中濃度データを用い、甲状腺機能、IGF-1 及び成長（身体サイズの増

加）との関連について横断的調査を行った。甲状腺機能の指標として血清中の総

T4、遊離 T4、総 T3、遊離 T3 及び TSH が用いられた。Cr 補正後の尿中代謝物濃

度とこれらの血中ホルモン濃度との関連については、多変量線形回帰分析では、

男女で異なった関係がみられた。総 T4 及び遊離 T4 については、男児において、

代謝物 IX（中央値 52 μg/g Cr、範囲 4.9～1,818 μg/g Cr）と正の相関がみられ

た（それぞれ p=0.019、0.027）。また、総 T3 については、女児の MEP と有意な

関連があった（p=0.026）が、遊離 T3 については、両性のいずれの代謝物とも有

意な関連がなかった。TSH については、女児の MEHP（中央値 6.7μg/g Cr、範

囲 0.0～186 μg/g Cr）と有意な正の相関があった（p=0.038）。この他、DEHP
代謝物とは、男児の IGF、男女合わせた身体サイズの増加に有意な負の相関がみ

られている（IGF 、身体サイズについては３．（２）⑥を参照）。 
一方、Huang ら（2007）は、妊娠女性のフタル酸エステル類暴露と甲状腺ホ

ルモンとの関連を報告している。妊娠第二期の台湾人女性 76 名を対象として、

スポット尿中のフタル酸エステル代謝物 5 種（MBP、 MBzP、MEP、MEHP、
MMP）と血清中甲状腺ホルモン（TSH、T3、T4、遊離 T4）の濃度を測定した結

果、MBP の尿中濃度は血清中 T4、遊離 T4 濃度と有意な負の相関があったが、

MEHP の尿中濃度（中央値 60.8 μg/g Cr、範囲 12.2～1251.0 μg/g Cr）はいず

れの甲状腺ホルモン濃度とも関連がみられなかった。 
以上のように、DEHP 暴露と甲状腺ホルモン類の血中濃度との間の負の相関は、

作用機序は不詳ではあるが、一報（Huang et al. 2007）を除く複数の信頼性の高

い調査（小児、成人とも）で一貫性のある結果が得られている。 
 

⑥脂質代謝及び糖代謝に対する影響 

尿中代謝物を暴露指標として用い、DEHP の暴露と BMI や腹囲を指標とした

肥満やインスリン抵抗性、糖尿病との関連及び身体サイズについて研究が行われ

ている。  
Stahlhut ら（2007）は、NHANES の 1999～2002 年の成人男性 1,451 名の

データを用い、6 種類のフタル酸エステル代謝物（MEHP、代謝物 VI、IX を含

む）の尿中濃度と腹囲及びインスリン抵抗性の関係について横断的調査を行った。
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インスリン抵抗性の指標として、Homeostatic model assessment（HOMA）40が

用いられた。全年齢層における DEHP 代謝物 4 種の尿中濃度（μg/g Cr）の平均

値±SE（中央値）は、MEHP が 11±1.3（3.8）、代謝物 IX が 65.8±7.9（19.6）、
代謝物 VI が 38.7±4.5（13.2）であった。二つの重回帰モデルが解析に用いられ

ており、腹囲とインスリン抵抗性のそれぞれに対して、年齢、人種、運動量、Cr
などによる交絡因子を調整した結果、DEHP 代謝物では、代謝物 VI、代謝物 IX
の尿中濃度が腹囲と有意に正の相関があったがインスリン抵抗性との間の関連

は有意ではなかった。DEHP 代謝物以外には、MEP、MBzP が腹囲、インスリ

ン抵抗性いずれとも有意な正の相関を示した。 
Hatch ら（2008）は、1999～2002 年の NHANES のデータから、6～80 歳の

米国の男女 4,369 名におけるフタル酸エステル代謝物 6 種（MEHP、代謝物 VI、
IX を含む）の尿中濃度と BMI（kg/m2）及び腹囲（cm）の関係について横断的

調査を行った。対象者を年齢・性別ごとに八つのカテゴリー（男女それぞれ 6～
11 歳、12～19 歳、20～59 歳、60～80 歳）に分けた上で、年齢、Cr、人種、社

会経済的地位、一日脂質摂取量と割合、喫煙などによる交絡因子を調整した重回

帰分析が行われた。その結果、最も顕著な用量反応関係は 20～59 歳の男性（895
名）において確認され、代謝物 VI、IX、MEP、MBP、MBzP の尿中濃度増加と

BMI 上昇及び腹囲増加との間に関連がみられたが、MBzP 以外とはいずれも有意

ではなかった。このカテゴリーにおける尿中 MEHP 濃度(μg/gCr)の幾何平均±

SD は 4.0±2.9 μg/gCr であった。女性においては、思春期の 12～19 歳の女児（682
名）において、MEP の濃度上昇とともに BMI 及び腹囲が有意に増加しており、

また、20～59 歳の女性（761 名）においても、有意ではないものの同様の傾向が

みられた。一方、MEHP と BMI の間には、12～19 歳の女児（尿中 MEHP 濃度

(μg/gCr)＝幾何平均 3.8±SD 2.9、調整後の四分位ごとの BMI＝25.4、23.8、23.4、
22.9、p for trend=0.02）及び 20～59 歳の女性（尿中 MEHP 濃度(μg/gCr)＝4.0
±2.9、調整後の四分位ごとの BMI＝29.9、29.9、27.9、27.6、p for trend =0.02）
において負の相関がみられた。なお、6～11 歳の子ども（尿中 MEHP 濃度(μg/gCr)
＝5.4±2.8）においては、特に関連がみられなかったほか、60～80 歳のカテゴリ

ーではしばしば負の相関がみられた。 
Teitelbaum ら（2012）が、DEHP 代謝物 4 種を含む 9 種のフタル酸エステル

代謝物の尿中濃度と BMI 及び腹囲等の関連を調べるため、米国ニューヨーク市

に住むヒスパニック及びアフリカ系の 6～8 歳の子ども合計 387 名を対象に前向

きコホート調査を行った。尿採取の約一年後の身体サイズと比較した結果、過体

重の子どもにおいて、MEP 及び Low-MWP（MEP、MiBP、MBP の合計）の尿

中濃度が上昇すると BMI 及び腹囲が有意に増加したが、DEHP 代謝物について

はこのような関連はみられなかった。 
一方、Boas ら（2010）は、デンマークの 4～9 歳の子ども 845 名の 12 種類の

                                                  
40 HOMA=［fasting insulin（μU/mL）× fasting glucose（mmol/L）］/ 22.5 
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フタル酸エステル代謝物（MEHP、代謝物 IX、VI、V を含む）の尿中濃度デー

タを用い、甲状腺機能、IGF 及び成長（身体サイズの増加）との関連について横

断的調査を行った。Cr 補正後の尿中代謝物濃度との多変量線形回帰分析によると、

血清中 IGF 濃度のうち IGF-1 と男児の DEHP 代謝物（MEHP、代謝物 IX、VI、
V の各代謝物、及びこれらの合計：ΣDEHP）と負の相関があった（p=0.001～
0.023）ほか、DINP の酸化代謝物とも負の相関があった。また、身体サイズに関

しては、身長 SD スコア（HSDS）41や身長の増加に関する指標ΔHSDSchildhood

（1.5 歳時と今回調査時の HSDS の差）との間に関連がみられ、男女合わせた解

析において、MEHP、代謝物 IX、VI、V 及びΣDEHP の尿中濃度との間に有意

な負の相関があり、男女別の解析では、男児に代謝物 VI、V 及びΣDEHP と、

女児に代謝物 VI 及びΣDEHP との間に有意な負の相関があった（p=0.003～
0.050）。なお、MEHP の尿中濃度（μg/g Cr）の中央値（幾何平均、範囲）は男

児が 6.8（6.9、0.0～210）、女児が 6.7（7.2、0.0～186）であった。Boas らは、

詳細なメカニズムは不明であるものの、本研究でみられた尿中のフタル酸エステ

ル代謝物と甲状腺や成長関連の指標の関係から、フタル酸エステル暴露によって

子どもの発育に悪影響が及ぶ可能性が示唆されると報告している（甲状腺ホルモ

ンとの関連は３．（２）⑤を参照）。 
Hong ら（2009）は、韓国都市部に住む成人 960 名を対象に、フタル酸エステ

ル類 3 種（代謝物 VI、IX、MBP）を含む様々な化学物質 8 種の尿中濃度とイン

スリン抵抗性との関連について横断的調査を行った。代謝物 IX の尿中濃度の

90％タイル値（59.5 ng/mL）を境目にして二群に分けると、空腹時血糖値は高暴

露群（102.3 mg/dL）の方が低暴露群（93.5 mg/dL）と比較して有意に高かった

（p=0.018）。なお、交絡因子の調整後、代謝物 VI、IX、MBP はいずれもマロン

ジアルデヒド（MDA）の尿中濃度を指標とした酸化ストレスとの間に有意な関連

があった。なお、尿中 MDA 濃度と空腹時血糖値や HOMA などのインスリン抵

抗性指標との間に有意な正の相関がみられた。 
Svensson ら（2011）は、メキシコの成人女性 221 名を対象に、尿中における

DEHP代謝物 4 種類を含むフタル酸エステル類代謝物 9 種類の濃度と対象者自ら

の申告による糖尿病の有無の関係について横断的調査を行った。その結果、交絡

因子を調整すると、有意ではないものの代謝物 VI と IX と糖尿病との正の相関が

みられた。 
以上のように、報告されている腹囲や BMI と DEHP 暴露との間の関連の方向

は一貫性がなく、また男女差も存在するとの示唆がある。 
 

⑦アレルギー性疾患に対する影響 

小児の喘息、鼻炎、皮膚炎等のアレルギー症状とハウスダスト中の DEHP との

関連が報告されている。 

                                                  
41身長の実測値から母集団の平均身長を差し引き、母集団の身長の標準偏差で除した指標。 
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Bornehag ら（2004）は、スウェーデンにおけるコホート内症例対照研究にお

いて、アレルギー症状のある 3～8 歳の子ども（症例群）198 名と対照群 202 名

を選び、子どもの寝室から採取したハウスダスト中のフタル酸エステル類 6 種

（DEHP を含む）の濃度との関連を調査した。その結果、DEHP のハウスダスト

中濃度については、症例群と対照群の中央値に有意差はなかった。しかし、症例

群を医師の診断による疾患（喘息（asthma）、鼻炎、皮膚炎）別に解析すると、 
DEHP は喘息との間に関連がみられ、ハウスダスト中濃度（mg/g Dust）の幾何

平均（95％CI）は、喘息群（106 名）では 0.996（0.807～1.156）であり、対照

群の 0.741（0.643～0.855）に比べて高かった（p=0.022）。また、DEHP 濃度

の第１四分位群に対する各四分位群の喘息の OR に用量反応関係がみられた（第

4 分位群の OR=2.93（95％CI :1.36～6.34、p=0.009）。併せて行われた居室環境

の調査では、子どもの寝室が PVC 床材の場合、それ以外の床材に対する症例（case 
status）のリスクが増加し、OR は 1.56（95％CI:1.05～2.41）であった。この結

果は、室内環境で通常検出される範囲内で、DEHP 暴露は小児のアレルギー症状

と関連することを示すと報告している。 
Kolarik ら（2008）は、ブルガリアにおいて、過去 12 か月にアレルギー症状

（喘鳴、鼻炎、皮膚炎）のあった 2～7 歳の子ども 102 名（症例群）と症状のな

かった子ども 82 名（対照群）を対象として、子どもの寝室から採取したハウス

ダスト中のフタル酸エステル類濃度（DEHP を含む 6 種）との関連を調査した。

その結果、ハウスダスト中の DEHP 濃度中央値は症例群（1.24 mg/g Dust）が対

照群（0.86 mg/g Dust）より高かった（p=0.035）。また、第 1 四分位群に対す

る第 4 四分位群の症例（case status）及び喘鳴の OR（95％CI）は、それぞれ 2.9
（1.1～7.5）及び 3.7（1.4～9.9）であり、用量反応関係がみられた（p for 
trend=0.058 及び 0.023）。Kolarik らは、これらの結果から、ブルガリアの入学

前の子どもにおいてハウスダスト中の DEHP 濃度と喘鳴との間に関連が示唆さ

れるとしている。 
また、Jaakkola と Knight（2008）が試みたメタアナリシスでは、DEHP や

BBP を可塑剤とすることが知られている PVC 製の床材などを屋内暴露の指標と

し、これらの存在により子どもの喘息やアレルギーのリスクが増加することが示

されている（固定効果モデル、喘息:OR=1.55、95％CI：1.18～2.05、対象調査 4
例。アレルギー:OR=1.32、95％CI：1.09～1.60、対象調査 3 例）。 

Hsu ら（2012）は、台湾に住む 3～9 歳の子ども 101 名を対象に、ハウスダス

ト中の DEHP を含むフタル酸エステル類（親化合物）5 種の濃度並びにそれらの

代謝物 7 種（MEHP、代謝物 VI、IX を含む）の尿中濃度と、小児の皮膚炎、ア

レルギー性鼻炎及び喘息との関係について調査した。ハウスダスト中の DEHP
濃度とアレルギー症状等の間には関連がみられなかったが、尿中 MEHP 濃度の

10 μg/g Cr の増加に対するアレルギー性鼻炎の OR は 1.47（95％CI：1.09～1.99）
であった。同様に、室内細菌への暴露も、特に呼吸器症状に対して大きなリスク

因子であったと報告している。 
 



 

 88

⑧その他 

Roth ら（1988）による、DEHP を含む 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 名が肺硝子膜症と似た肺障害を発症し、うち 1 名

が生後 2 週で死亡したとの症例報告がある。DEHP の吸入暴露量は 1～4,200 μg/
時と推定され、尿中に DEHP が確認されたこと、死亡した児の肺組織から DEHP
が検出されたことから、著者らは DEHP 暴露がこれらの原因である可能性を指摘

している。 
また、PVC 配管を用いた輸液による乳児への肝臓影響が報告されている。PVC

を用いたほとんどの輸液システムには可塑剤として DEHP が含まれることを背

景として、ドイツの小児科で脂質を含む高カロリー輸液を施された乳児の胆汁う

っ滞の後ろ向きコホート調査が行われた。その結果、胆汁うっ滞は PVC 配管を

用いた 30 名では 50％にみられたが、2001 年に PVC を含まない配管へ切り替え

た後の 46 名では 13％に低下していた（p=0.0004）。回帰分析によると PVC 配

管の使用による胆汁うっ滞の OR は 5.6（95％CI:1.253～25.32）であった。なお、

胆汁うっ滞は全身性炎症又は外科的処置とも関連していた。著者らは血液製剤に

著しい量のDEHP含有が報告されていることにも触れている（von Rettberg et al. 
2009）。 

 
（３）その他 

in vitro における知見として、性分化期のヒト胎児精巣原基を用いた器官培養系

において、10-4 mol/L の MEHP 共存下の培養でカスパーゼ 3 陽性の生殖細胞数の

増加（p<0.05）が認められ、生殖系列の細胞のアポトーシスが増加したことが報告

されている（Lambrot et al. 2009）。 
また、体外授精に用いられる受精卵の培養液 15 検体と精子洗浄用の培養液 9 検

体から DEHP 及び MEHP がそれぞれ 10 ng/mL 未満～114 ng/mL 及び 2.0 ng/mL
未満～263 ng/mL 検出された。培養液に添加されるヒト血清アルブミン又は血清代

替物 6 検体からより高濃度（範囲 DEHP 10 ng/mL 未満～982 ng/mL、MEHP 47.0
～1,840 ng/mL）で検出されたことから、培養液からの検出は血清代替物由来と推

察された（Takatori et al. 2012）。 
 
（４）疫学報告における尿中代謝物濃度からの DEHP 摂取量試算 

尿中の DEHP 代謝物濃度を暴露指標として、各種影響指標との関連を調査した

疫学調査が多数行われている。また、IV. ２．に記載するように、尿中に排泄され

る DEHP 代謝物濃度から一日摂取量への換算式が提唱されている（換算式や換算

方法の詳細は IV．２．（１）を参照）。そこで、げっ歯類による実験で影響が確認さ

れているエンドポイントであって、ヒトにおいても比較的一貫した結果が得られて

いる AGD 短縮（Swan et al. 2008、Suzuki et al. 2012、Huang et al. 2009）、性

ホルモンの変化（Pan et al. 2006、Meeker et al. 2009a、Jönsson et al. 2005、
Mendiola et al. 2011）に関する調査を対象として、尿中代謝物濃度から DEHP の

摂取量の試算を行った。 



 

 89

試算に当たっては尿中代謝物として MEHP に着目し、IV．２．（２）における一

日摂取量の推定と同様に、換算式［1］（David 2000、Koch et al. 2003a）に FUE

としてこれまでに報告されている値（Koch et al. 2003a、2004、2005、Anderson et 
al. 2011）を全て用い、MWd／MWm として 1.404 及び Harper ら（1977）の CE
（男性：23 mg/kg 体重/日）を用いた（Koch et al. 2003a、Kohn et al. 2000）。 

なお、疫学調査には尿中代謝物濃度を Cr 補正値として報告しているものと、そ

うでないものの 2 通りがあったため、それぞれの場合に分けて計算を行った。具体

的には Cr 補正を行っている場合は式［1］をそのまま適用し、Cr 補正を行ってな

い場合は、式［1］を加工した一日尿量及び体重を用いた式42により試算した。なお、

比重補正値があれば、その値を換算に用いた。この場合、一日尿量としては、男性

1.5 L、女性 1.2 L と仮定した（杉 2003）。体重としては、米国の成人女性 74.7 kg、
成人男性 88.3 kg（平均、CDC 2008）及び日本人・台湾人妊婦に 55.5 kg（平成 10
～14 年国民栄養調査、妊婦平均体重、厚生労働省 2005）を用いた。 

 
妊婦の尿中代謝物濃度と出生児の AGD 短縮については Swan（2008）、Suzuki

ら（2012）、Huang ら（2009）の報告を対象とした。このうち Swan（2008）及び

Suzuki ら（2012）では、母親の尿中 MEHP 濃度と出生男児の AGD 短縮に有意な

相関がみられている。 
米国の報告では、尿中 MEHP 濃度の 25％タイルから 75％タイルの上昇に対する

AGD の推定変化率は-4.4％で、そのほか精巣下降不全のみられた割合及び陰茎幅の

短縮との関連を伴った。AGD の長さにより上位 25％タイルの Longer AGD 群、中

間の Intermediate AGD 群、下位 25％タイルの Shorter AGD 群に分けた場合の母

親の尿中 MEHP 濃度の中央値（ng/mL）はそれぞれ、2.3、2.9 及び 6.2 であった

（Swan et al. 2005、Swan 2008）。これらの値から DEHP 摂取量（μg/kg 体重/日）

を試算すると、それぞれ 0.7～2.2、0.9～2.7 及び 1.9～5.8 と計算される。 
日本の報告では、母親の尿中 MEHP 濃度の増加と男児新生児の AGD 短縮に有

意な相関がみられ、尿中 MEHP 濃度（ng/mL）は、25％タイル値で 2.92、中央値

で 4.68 及び 75％タイル値で 8.03 であった（Suzuki et al. 2012）。これらの値か

ら DEHP 摂取量（μg/kg 体重/日）を試算すると、それぞれ 1.2～3.7、1.9～5.9 及

び 3.3～10 となった。 

一方、台湾の報告では、出生児の AGD と母親の尿中 MEHP 濃度に関連はみら

れなかったが、この時の男児の母親の尿中 MEHP 濃度（ng/mL）は 10％タイル値

で 11.8、中央値で 24.6 及び 90％タイル値で 68.6 であった（Huang et al. 2009）。
これらの値から DEHP 摂取量（μg/kg 体重/日）を試算すると 4.9～15、10～31 及

び 29～87 となった。 

                                                  
42 IV．２．（１）の式［１］（David 2000、Koch et al. 2003a）を加工 

Intake（μg/kg 体重/日）＝ 
UE（μg/L）×1 日尿量（L） 

× 
MWd 

 
FUE ×体重（kg） MWm 
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なお、本報告では、羊水中の MEHP 濃度と女児の AGD に負の相関がみられて

いる（Huang et al. 2009） 
 
成人男性の尿中代謝物量と性ホルモンの変化については、Pan ら（2006）、Meeker

ら（2009a）、Jönsson ら（2005）、Mendiola ら（2011）の報告を対象とした。 
中国における職業暴露の調査では、暴露群は対照群と比べ尿中の MEHP 濃度が

高く（幾何平均 565.7 対 5.7 μg/gCr）、血清遊離テストステロン濃度が低かった（8.4
対 9.7 ng/dL）（Pan et al. 2006）。この時の尿中 MEHP 濃度から DEHP 摂取量

（μg/kg 体重/日）を試算すると職業暴露群では 250～761、対照群では 2.5～7.7 と

なる。 
また、米国の二つの調査報告でも性ホルモンの変化が認められており、不妊相談

を受診した男性において尿中 MEHP 濃度の 25％タイルから 75％タイルの上昇に対し

て、血中テストステロン及び E2 濃度にそれぞれ 3.7％及び 6.8％の減少が示された

（Meeker et al. 2009a）。この時の尿中 MEHP 濃度から DEHP 摂取量（μg/kg 体重/
日）を試算すると 25％タイル値（3.18 ng/mL）で 1.0～3.2 及び 75％タイル値（20.7 
ng/mL）で 6.8～21 となった。 

もう一つの米国の報告では、妊娠女性の男性パートナーにおいて、MEHP 尿中

濃度の 25～75％タイルの増加に対して血中 FAI に 8％の減少、SHBG に 10％の増

加がみられており、この時の尿中 MEHP 濃度（ng/mL）は 5％タイル値で 0.85、
中央値で 3.2 及び 95％タイル値で 33.6 であった（Mendiola et al. 2011）。これら

の値から DEHP 摂取量（μg/kg 体重/日）を試算するとそれぞれ 0.3～0.8、1.1～3.2
及び 11～33 と計算された。 

一方、スウェーデンの 18～21 歳の男性の調査では、尿中 MEHP 濃度が LOD（15 
ng/mL）未満の群と 6.22 nmol/mmol Cr 以上の群の間で性ホルモン等に明らかな関

連はみられなかった（Jönsson et al. 2005）。この尿中 MEHP 濃度 6.22 nmol/mmol 
Cr から 15.3 μg/g Cr を導き43、DEHP 摂取量を試算すると 6.8～21 μg/kg 体重/日
となった。 

以上の試算結果を表 III‐5 に示す。 

                                                  
43 原著の濃度単位は nmol/mmol Cr であるが、食品安全委員会において分子量比（MEHP/Cr
（=113.1））を約 2.46 として μg/g Cr 単位に換算した。 
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表 III-5 疫学報告における尿中 MEHP 濃度からの DEHP 摂取量試算 

 対象集団、サンプル 
尿中 MEHP 濃度

増加との相関 
尿中 MEHP 濃度 

DEHP 摂取量

(μg/kg 体重/日)
文献 

母

親

の

暴

露

と

子

の

A
G
D 

米国の母子(男児) 106 組 
母親の妊娠第二期のスポット尿 

出生男児の AGD
短縮 

補正なし 

（ng/mL） 
中央値 

Longer AGD 群 (26 名） 
Intermediate AGD 群（51 名）

Shorter AGD 群 (29 名) 

2.3 
2.9 
6.2 

0.7～2.2 
0.9～2.7 
1.9～5.8 

Swan et al. 
2005 、

Swan 2008 

日本の母子(男児) 111 組 
母親の妊娠 9～40 週のスポット

尿 

出生男児の AGD
短縮 

比重補正 

（ng/mL） 
25%タイル値 
中央値 
75%タイル値 

2.92 
4.68 
8.03 

1.2～3.7 
1.9～5.9 
3.3～10 

Suzuki et 
al. 2012  

台湾の母子(男児) 33 組 
母親の妊娠第一期のスポット尿 

出生男児の AGD
と有意な関連な

し 

補正なし 

(ng/mL） 
10%タイル値 
中央値 
90%タイル値 

11.8 
24.6 
68.6 

4.9～15 
10～31 
29～87 

Huang et 
al. 2009 

台湾の母子（女児）31 組 
母親の妊娠第一期のスポット尿 

(羊水中MEHP増

加と出生女児の

AGD短縮が相関）

補正なし 

（ng/mL） 

10%タイル値 
中央値 
90%タイル値 

11.9 
26. 3 

120. 3 

4.9～15 
11～33 

50～152 

 

成

人

男

性

と

性

ホ

ル

モ

ン 

中国の男性労働者：PVC 製フロ

ーリング製造工場（暴露群）と建

設会社（対照群）、スポット尿 

血清遊離テスト

ステロンの減少 

Cr 補正 

(μg/g Cr) 
幾何平均値

対照群 (63 名) 
暴露群 (74 名) 

5.7 
565.7 

2.5～7.7 
250～761 

Pan et al. 
2006 

米国の不妊相談を受診した男性

パートナー425 名、スポット尿 
血 中 テ ス ト ス テ ロ

ン、E2 濃度の減少

比重補正

（ng/mL） 
25%タイル値 
75%タイル値 

3.18 
20.7 

1.0～3.2 
6.8～21 

Meeker et 
al. 2009a 

米国の妊娠女性の男性パートナ

ー425 名、スポット尿 
血中 FAI 減少並

びに SHBG 増加 
補正なし 

（ng/mL） 
5%タイル値 
中央値 
95%タイル値 

0.85 
3.2 

33.6 

0.3～0.8 
1.1～3.2 
11～33 

Mendiola 
et al. 2011 

スウェーデンの 18～21 歳の男性

234 名、スポット尿 
性ホルモン等に

有意な変化なし 
Cr 補正 

(μg/g Cr)*
＜LOD(15 ng/mL）(63%) 
6.22 nmol/mmolCr≦ (18%) 

＜LOD 
15.3*≦ 

― 
6.8～21≦ 

Jönsson et 
al. 2005 

*原著の濃度単位は nmol/mmol Cr であるが、食品安全委員会において分子量比（MEHP/Cr（=113.1））を約 2.46 として μg/g Cr 単位に換算した。
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Ⅳ．ヒトに対する暴露量の推定 

 フタル酸ジエステル類のヒトに対する暴露量の推定には、環境媒体のジエステル

体分析値からの推計と、モノエステル体などの代謝物の尿中排泄からの摂取量推計

の二つのアプローチが一般に用いられている。 
 
１．環境媒体からの暴露 

一般に、飲食物は一般集団における主な DEHP 暴露源であり、脂肪性食品（例

えば、乳、魚、油類）には高レベルの含有がみられる（SCENIHR 2008）。食品の

DEHP 汚染は生物濃縮のほか、食品の加工、出荷、運搬、包装及び貯蔵の際にも生

じうると推定されている。さらに、追加的な DEHP 暴露源は室内空気、ハウスダ

スト、消費者製品及び医療処置である。 
 

（１）空気 

①大気・室外空気 

1999 年に全国の工業地域（6 地点）の一般環境が調査されており、全ての地

点で大気中に DEHP が検出され、平均 0.023 μg/m3、中央値 0.025 μg/m3（範囲

0.008～0.031μg/m3）であった。なお、本調査における採取季節は不明である（環

境庁 2000）。 
また、室外空気に関する東京都の 2000 年度の調査では、住宅やオフィスビル

のベランダ、軒下又は非常階段などの戸外の空気が、夏期（2000 年 7～9 月）及

び冬期（2000 年 12 月～2001 年 3 月）に各 17 地点、計 34 地点において測定さ

れた。DEHP は全ての測定において検出され、濃度（μg/m3）の中央値（範囲）

は、夏期では 0.068（0.0318～0.547）、冬期では 0.0339（0.0153～0.112）であ

った（斉藤ら 2002）。さらに 2001 年 8～9 月に全国の 95 世帯について行われた

調査では、各戸の戸外の空気からの DEHP の検出範囲は 0.040～0.51 μg/m3 で

あった（環境省 2002）。 
 

②室内空気 

   室内空気の DEHP 濃度は、室内のプラスチック製品から徐々に揮散すること

により高い可能性があることが指摘されている。（ATSDR 2002）。 
東京都の 2000 年度の調査では、夏期（2000 年 7～9 月）又は冬期（2000 年

12 月～2001 年 3 月）に、住宅（各期 22～21 戸）及びオフィスビルなど（各期

13～14 戸）の室内空気を 24 時間採取・測定した。DEHP は全ての測定で検出

され、DEHP 濃度（μg/m3）の中央値（範囲）は、住宅については夏期で 0.495
（0.0755～2.37）、冬期で 0.158（0.0149～0.592）、オフィスビルについては夏

期で 0.401（0.0108～0.829）、冬期で 0.257（0.326～1.28）であった。DEHP
濃度はいずれも冬期に比べ夏期が有意に高かった。また、夏期においては、併せ

て調査した戸外の空気に比べ、室内空気の方が有意に DEHP 濃度が高かった。

ただし 1 部屋 2 か所で測定した結果には、最大で 20 倍程度の差が認められてい

る（斉藤ら 2002）。同時期の東京都の別の調査では、春期（2000 年 4～5 月）
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に 6 世帯、秋期（2000 年 11～12 月）に 21 世帯の住宅の空気を 3 日間にわたり

採取した。DEHP の検出濃度（μg/m3）は平均 0.32 ±SD0.60、中央値 0.11（範

囲<0.001～3.13）であった（Otake et al. 2004）。また、全国の 95 世帯について

2001年 8～9月に行われた調査では、各戸の居間、寝室の空気からDEHPが 0.023
～3.4 μg/m3 の範囲で検出された（環境省 2002）。2006 年 10 月～2007 年 1 月の

札幌市における調査では、室内空気（n=40）から中央値～最大値で 0.147～1.66 
μg/m3 の DEHP が検出されている（金澤ら 2008）。最近行われた 2009 年（季節

不明）の関東近郊の一般家庭 24 件の調査では、寝室及び居間 48 室の室内空気を

8 時間採取した。DEHP の検出濃度（μg/m3）は中央値が 0.16、最大値は 1.05
であり、各世帯の平均値の 95％タイル値は 0.6 であった。なお、DEHP のほと

んどが粒子状物質捕集用フィルターに捕集されたと報告されている（神野 2010）。 
最近のデータでは夏期と特定できるものがなかったが、少なくとも夏期以外で

は、室内空気の DEHP 濃度は、2000～2001 年における調査結果と最近の調査結

果にさほど変化はみられない。 
 

（２）飲料水 

表 IV-1 に DEHP の水道水質モニタリング結果（日本水道協会 2011）を示す。

全国の 1,957 件の給水栓水が調査対象とされ、定量下限とした 0.010mg/L を超

えた検体は 4 検体のみで、水道水質管理目標値（0.1mg/L）を超えたものはなか

った。原水であっても 1,535 の調査対象中、定量下限値超過は 2 検体で、管理目

標値は下回っている。このことから、我が国の国民が飲用している水道水中

DEHP 濃度はおおむね 0.010mg/L 未満と考えられる。 
 

表 IV-1 平成 21 年度（2009 年度）水道統計 水質分布表    最高値 (mg/L) 

 計 区分 
 ～0.010 ～0.020 ～0.030 ～0.040 0.041～

原水 全体 1,535 1,533 1 0 1 0
 表流水 450 449 0 0 1 0
 ダム湖沼 159 159 0 0 0 0
 地下水 767 766 0 0 0 0
 その他 159 158 1 0 0 0
浄水* 全体 1,957 1,953 4 0 0 0
 表流水 458 458 0 0 0 0
 ダム湖沼 142 141 1 0 0 0
 地下水 945 942  3 0 0 0
 その他 405 405 0 0 0 0

* 給水栓水等                 

（日本水道協会(2011)の原表を加工して作成） 

 

 



 

 94

（３）ハウスダスト 

我が国におけるハウスダストの最近の調査として、以下のような報告がある。 
Kim ら（2010）による調査では、家庭用真空掃除機に接続したステンレス製

ホルダーに装着したシリカ繊維円筒ろ紙にハウスダストを採取した。採取したう

ち、ふるいで分画された 63 μm 以下のダスト中の DEHP を分析した。2008 年

10 月～2009 年 1 月の関東や静岡県の住宅 6 戸から得た 3 日分のダスト 9 検
体からは DEHP が 0.49～1.60 μg/mgDust の範囲で検出されている。さらに神野

ら（2010）による報告では、2009 年度に同様な方法で関東近郊の一般家庭 24
世帯について調査が行われ、１日分のハウスダストから検出された DEHP 濃度

（μg/mgDust）は平均 1.4、中央値 0.86（範囲 0.13～5.3）であった（神野 2010）。
その他に 21 世帯のハウスダストから DEHP（μg/mgDust）が平均 1.6、中央値

0.81（範囲 0.14～8.4）検出され、併せて DEHP の 0.20～6.0％にあたる MEHP
が確認されている（神野 2010）。また、金澤ら（2008）による札幌市の一般住宅

（n＝41）の調査では DEHP が 0.22～10.2 μg/mgDust の範囲で検出されている。 
 

（４）食物 

①食品中からの DEHP の検出実態 

食品中からの DEHP の検出実態に関しては、主に加工食品、包装食品、乳幼児

用食品についての調査が報告されている。 
外海（2001）は、愛知県、新潟県、大阪府、兵庫県、滋賀県内の小売店で、2000

年 11 月～2001 年 2 月に購入した市販食品 171 検体について、3 分析機関により

分担して DEHP を含む 6 種類の可塑剤の一斉分析を行っている。その結果を表

IV-2 に示す。 
DEHP が比較的高い濃度で検出されたのはレトルト食品（ND~1,050 μg/kg）、

フリーズドライ食品（240～1,070 μg/kg）やバター（1,020～2,830 μg/kg）、植物

油（ND～1,750 μg/kg）であった。なお、レトルト食品、フリーズドライ食品に

ついては PVC 製の製造配管によると考察されている（外海 2001）。また、DEHP
を含有する PVC 製手袋が製造に使用されていた 2000 年 5 月に製造されたベビー

フード 1 検体（一食当たり DEHP 40 μg/kg 体重相当（4,250 μg/kg）検出）を除

き、検体それぞれについて DEHP 濃度を体重 50 kg（乳児向け食品にあっては製

品表示の対象年齢の標準体重）のヒトにおける、一食当たりの DEHP 摂取量に換

算すると、最大 14.6 μg/kg 体重（レトルト離乳食、1,570 μg/kg 検出）と推定さ

れた。 
ほぼ同時期に環境省の委託事業として（財）日本食品分析センターで実施され

た、2001 年 8～9 月の東京地区小売店で購入したインスタント食品、離乳食、粉

ミルク計 36 件の調査結果を表 IV-2 に示す。インスタント食品及びフリーズドラ

イの離乳食は製品表示の方法に従って簡単な調理を行ったもの、粉ミルクは製品

表示の方法に従ってほ乳瓶で調製したものを試験試料とし、DEHP を含む 9 物質

（フタル酸エステル 8 種及びアジピン酸ジ-2-エチルヘキシル）を一斉分析してい

る。インスタント食品からは、15/16検体からDEHPが検出され、最大 140 μg/kg、
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検出されたものの平均は 70 μg/kg であった。（環境省 2001）。 
また、乳児用の食品に関してまとめると、外海（2001）は、粉ミルク（調製粉

乳）から、製品中濃度として 31～279 μg/kg の範囲で DEHP を検出し、製品表

示に従った月齢の最も低い対象児における一日当たりの飲用量及び新生児の標

準体重（3.1kg、ただしフォローアップミルクは 9 か月児 8.6kg）に基づき DEHP
摂取量を 0.66～7.48 μg/kg 体重/日の範囲と推定している（外海 2001）。中西ら

（2005）は標準的な調製ミルク濃度を 13.5％として、調製ミルク中の最大濃度を

37.7 μg/kg と換算している（フォローアップミルク除く）。一方、環境省（2001）
による調製済み検体の分析から最大 86 μg/kg 検出された。 

市販の離乳食については、外海（2001）の報告では、前述の 2000 年 5 月に製

造された検体（4,250 μg/kg 検出）を除くと、DEHP の最大検出濃度は 1,840 μg/ 
kg、一食当たりの換算では最大が 14.6 μg/kg 体重と推定されている（表 IV-2 参

照）。環境省（2001）による調査では最大 140 μg/kg の検出であった。 
一方、母乳中の DEHP については、海外ではカナダにおいて 86 サンプルから

平均 222 μg/kg が検出された報告（Zhu et al. 2006、III. 1．（２）② 参照）など

がある。日本のデータはほとんどみあたらなかったが、神奈川県の病院を受診し

た授乳婦からの母乳 24 検体に DEHP は検出されなかった（カットオフ値は 0.5 
μg/kg）との報告がある（牧野 2007）。また、代謝物である MEHP については

1999 年に採取された日本人 11 名の母乳全てから中央値 27.9 μg/L（範囲 4.4～129 
μg/L）が検出（DEHP 未測定）されている（高取ら 2007）。なお、母乳採取時に

酸を添加しないと、採取後に DEHP が MEHP へ酵素的に加水分解される可能性

が指摘されており（EU RAR 2008）、高取ら（2007）の報告では母乳採取時の酸

添加の有無は不明だが、母乳中で全ての DEHP が加水分解されたと仮定すると、

最高濃度では粉ミルクからの検出（89 μg/kg）より高かった。 
 

表 IV-2 市販食品の DEHP 検出実態（2000 年 11 月～2001 年 9 月） 

大分類 

(検体数) 

小分類 検出数 検体数 検出範囲 

（μg/kg） 

検出下限値

（μg/kg） 

出典 

飲料(20) 日本酒 1* 2 8 ND～41 4.0、17.9 外海 

2001  ワイン 0 3 ND 4.0 

 ビール 1* 1 6 ND～27 4.0、17.9 

 非アルコール飲料 0 3 ND 17.9 

油脂類(17) バター 3 3 1,020～2,830 186.5 

 マーガリン 0 3 ND 186.5 

 ファットスプレッド 0 3 ND 186.5  
 植物油 7 8 ND～1,750 53.3  
調味料(9) ケチャップ 3 3 140～455 17.9  
 ドレッシング 3 3 155～641 179.5  
 マヨネーズ 3 3 124～282 179.5  
乳製品(9) チーズ 3 3 334～574 28.5  
 牛乳 3 3 63～100 24.6  
 アイスクリーム 3 3 165～392 49.3  
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菓子類(9) ビスケット 3 3 102～678 28.5  
 チョコレート 3 3 77～207 28.5  
 スナック菓子 3 3 tr～146 28.5  
パン・麺類

(11) 
麺類 3 6 ND～12 21.2  
パン類 5 5 22～304 16.8  

魚肉・畜肉

加工品(16) 
ハム・ソーセージ類 8 8 31～202 21.2  
餃子、焼売類 8 8 11～749 16.82*、21.2  

惣菜類(23) 魚肉練製品、コロッケ・

フライ、キムチ等 

22 23 ND～453 16.8  

即 席 食 品

(20) 
レトルト食品 1* 12 14 ND～1,050 17.9，18.5  
フリーズドライ食品 3 3 240～1,070 179.5  

 カップ麺 2 3 ND～421 28.5  
ベ ビ ー フ

ード(31) 
レトルト離乳食 1* 21 23 ND～4,2503* 17.9、37.4  
フリーズドライ離乳食 3 3 105～1,840 179.5  

 乳児用おやつ 5 5 118～446 28.5  
粉 ミ ル ク

(6) 
粉ミルク（うち、フォロ

ーアップミルク 1 検体）

6 6 28～279 12.7  

イ ン ス タ

ン ト 食 品 
(16) 

レトルトカレーライス

等、冷凍天丼、インスタ

ントラーメン、カップう

どん、カップラーメン、

カップやきそば（表示に

従い簡単に調理） 

15 16 ND～140 25 環境省

2001 

離乳食(16) （フリーズドライ製品は

表示に従い簡単に調理）

13 16 ND～140 25  

粉 ミ ル ク

(4) 
（調製済み） 3 4 ND～89 25  

ND：不検出、tr：検出下限値以上、定量下限値未満（痕跡量） 
1*2 分析機関で分担したため検出下限値が異なる。 
2*2 検体のみ。 
3*2000 年 5 月に製造された製品の検出濃度、次に高濃度なものは 1,570 μg/kg。   

      

②食事調査 

2001年に陰膳方式による病院給食及び家庭内の食事における DEHPの実態調

査が実施されている。 
厚生労働科学研究において、新潟県、愛知県、大阪府の計 3 病院における 2001

年の 7～9 月中の任意の連続一週間の病院給食 63 食について当該地方の計 3 分

析機関により DEHP を含む 11 種類の可塑剤が一斉分析された。1 食を 1 検体と

して、内標準及びサロゲートに D4-DEHP を用い、GC/MS にて分析された。各

機関の検出下限値はそれぞれ 6.2、11.5 及び 15.6 μg/kg であり、 62/63 検体か

ら 6～675 μg /kg の範囲で DEHP が検出（定量下限値未満の 4 検体を含む）さ

れた。また、不検出検体の DEHP 含量を 3 機関の最大検出下限値の 50％と仮定

して、1 人当たりの給食 1 日からの DEHP 平均摂取量を、各病院当たり 116、
171 及び 194 μg、総平均 160 μg と推定している（Tsumura et al. 2003、外海 
2002）。 
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同時期に環境省の委託により、全国 9 地域各 3 世帯について、2001 年 8～9
月における、家庭内の連続 3 日間の湯茶などの飲み物を含む食事の調査が（財）

日本食品分析センターにおいて実施された。1 日分の食事を 1 検体とし、計 81
検体について、DEHP を含む 9 物質（フタル酸エステル 8 種及びアジピン酸ジ-2-
エチルヘキシル）を GC/MS により一斉分析した結果を表 IV-3 に示す（環境省 
2001）。DEHP の検出下限は 25 μg/kg であり、全 81 検体のうち 68 検体から検

出され、検出濃度の最高は 330 μg/kg、検出検体における平均検出濃度は 66 μg/kg
であった（環境省 2001）。 

外食等については、厚生労働科学研究において、大阪市内で 2000 年 8 月（市

販弁当）又は 2000 年 11 月～2001 年 2 月（ファーストフード）に購入した 19
検体について調査が行われている。DEHP を含む複数の可塑剤（弁当では 12 種

類、ファーストフードでは 6 種類）を一斉分析した結果を表 IV-4 に示す（津村

ら 2001、外海 2001）。DEHP は弁当中 45～517 μg/kg の範囲で検出され、1 食

当たりの摂取量は 20～233 μg、平均 82 μg であった（外海 2001）。ファースト

フードでは最大 401 μg/kg 検出され、体重 50kg のヒトでは一食当たり 1.36 μg/kg
体重に相当した（外海 2001）。また、同時期の環境省の委託事業として（財）日

本食品分析センターが実施した、2001 年 8～9 月の東京地区のファーストフード

店やレストランで購入した外食（ハンバーガーセット、丼もの、定食等）45 件
の調査結果を表 IV-4 に示す。外食からは 45 検体中 39 件から検出（検出下限 25 
μg/kg）され、一食分からの最大検出濃度は 170 μg/kg、検出されたものの平均は

77 μg/kg であった（環境省 2001）。 
 

表 IV-3 家庭内の食事中の DEHP 濃度（2001 年 8～9 月、μg/㎏) 

地区 北海道 東北 関東 中部 関西 中国 四国 北部九州 沖縄 
地点 札幌市1 仙台市1 文京区 名古屋市1 伊丹市 岡山市1 松山市1 福岡市1 沖縄市1
1 日目 48 48 29 43 44 110 47 33 280
2 日目 33 330 35 180 49 120 28 41 ND
3 日目 27 59 36 55 100 75 67 48 53
地点 札幌市2 仙台市2 練馬区 名古屋市2 箕面市 広島市 松山市2 福岡市2 島尻村 
1 日目 30 43 34 54 49 28 120 45 47
2 日目 42 100 190 56 82 40 49 ND 140
3 日目 30 83 35 38 46 81 72 30 100
地点 江別市 遠田郡 八王子市 小牧市 高石市 岡山市2 松山市3 福岡市3 沖縄市2
1 日目 57 ND 160 ND ND 36 ND ND 83
2 日目 36 31 71 29 57 36 ND ND 83
3 日目 55 ND 73 35 ND 59 ND 26 ND

ND：不検出、検出下限値：25 μg/kg                     

 （環境省 2001） 
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表 IV-4 市販弁当、外食等の DEHP 検出実態（2000 年 8 月～2001 年 2 月） 

大分類 

(検体数) 

小分類 検出数 検体数 検出範囲 

（μg/kg） 

検出下限値

（μg/kg） 

出典 

弁当(10) （幕の内弁当） 10 10 45～517 14.9 津村ら 
2001 

ファースト

フード(9) 
ハンバーガーセット 1 3 ND～39 18.0 外海 

2001 
牛丼 0 3 ND 37.0  
宅配ピザ 3 3 96～401 37.0  

外食(45) ファーストフード 4 5 ND～100 25 環境省 
 和風ファーストフード 2 5 ND～54 25 2001 
 ファミリーレストラン 9 10 ND～170 25  
 ステーキレストラン 5 5 28～170 25  
 すし店 4 5 ND～160 25  
 その他食堂 5 5 29～130 25  
 デパート食堂 10 10 28～130 25  

ND：不検出            

 
なお、我が国で市販弁当から DEHP が検出されたのは、弁当詰に使用された PVC

製手袋から可塑剤の DEHP が食品に移行したことが主な原因であったことから、

2000 年 6 月に DEHP を可塑剤とする PVC 製手袋の食品への使用自粛が通知され

ている（厚生省 2000）。これに続き、2002 年 8 月に食品衛生法に基づき規格基準

が改正され、油脂、脂肪性食品を含有する食品へ接触する器具及び容器包装に、

DEHP を原材料とした PVC の使用を原則として禁止することが公布され、2003
年より施行されている（厚生労働省 2002a）。したがって現時点での食品中の DEHP
濃度は上記の調査時点（2000～2001 年）より低減していると予想されるが、改正

規格基準施行以降の食品中の DEHP 実態調査やトータルダイエットスタディ調査

の報告は見当たらなかった。 
 

（５）その他 

①医療暴露 

PVC 製の医療用具の使用中に、可塑剤として用いられた DEHP が一部溶出す

ることが知られている（Rubin and Schiffer 1976 等）。2 週間を超える点滴を受

けた米国の6名の早産新生児におけるDEHPの尿中代謝物量の調査結果（Calafat 
et al. 2004a）から、NTP はその新生児たちが 130～6,000 μg/kg 体重/日の DEHP
暴露を受けたと推定している（NTP 2006）。なお、2000 年以前の事例であるが、

PVC 製配管を用いた輸液システムや人工呼吸器の使用と健康影響の関連も報告

されている（Roth et al. 1988、von Rettberg et al. 2009）。 
我が国においても、国内流通製品において、DEHP を可塑剤として含有する

PVC製の医療用具を対象に、医療行為に伴うDEHP暴露量の評価研究が行われ、

患者への比較的多量に及ぶ暴露（静脈投与等において、経口の TDI である 40～
140 μg/kg 体重/日を超える量）が指摘された（佐藤 2002）。厚生労働省はこの結



 

 99

果を踏まえ、2002 年に医療関係者へ情報提供を行うとともに、比較的感受性が高

いと考えられる患者群（新生児、乳児、これらに影響を与えうる妊婦、授乳婦）

への当該医療用具の適正な使用について注意喚起し、医療機器製造業者へ代替製

品の開発を進めるよう通知している（厚生労働省 2002c、d）。なお、こうした医

療用具を用いた医療行為の多くが、切迫した生命の危機を回避するための措置で

あり、一般に治療終了に伴い医療用具も使用されなくなることが多いため（厚生

労働省 2002d）、本食品健康影響評価では暴露量の推定には含めないこととする。 
 

②玩具からの暴露 

乳幼児に特有な暴露経路の一つに、DEHP を含有するおもちゃ等の Mouthing
（乳幼児のおしゃぶり行為）などによる経口暴露が指摘されている（EU RAR 
2008、NTP 2006）。EU は乳幼児の暴露評価において、最悪シナリオを想定し、

この経路に 200 μg/kg 体重/日未満の暴露を割り当てている（CSTEE 1989、EU 
RAR 2008）。 

我が国では 2010 年 2 月の薬事・食品衛生審議会食品衛生分科会器具・容器包

装部会において、おもちゃの Mouthing による乳幼児の DEHP の推定暴露量が

試算されている。ビデオ記録調査により観察された、日本の乳幼児がおしゃぶり、

おもちゃや手指、その他の身の回りの品物を Mouthing する実態と、可塑剤とし

て DINP を含有する試験片を成人が Chewing することによる溶出モデル実験の

結果に基づき、乳幼児の DBP、DEHP、BBP、DIDP、DINP 又は DNOP のい

ずれかを含有するおもちゃの Mouthing による推定暴露量が試算された。乳幼児

はおもちゃ（おしゃぶりを除く44）とそれ以外を区別せず Mouthing するため、

観察された Mouthing 時間（おしゃぶりを除く）を、全て DEHP を含有するお

もちゃによるものと仮定した場合、モンテカルロ・シミュレーションによると暴

露量の 50～95％タイル値は 13.5～36.4 μg/kg 体重/日と、点推定法による最大暴

露量は 74.2 μg/kg 体重/日と推定された。さらに DEHP を含有する「おしゃぶり」

の Mouthing を含めると、それぞれ 15.1～49.3 μg/kg 体重/日及び 169 μg/kg 体

重/日と推定された（厚生労働省 2010a）。厚生労働省はこの検討を踏まえて、

2010 年 9 月より食品衛生法における規格基準を改正し、乳幼児用のおもちゃ45の

可塑化された材料部分は DEHP を 0.1％を超えて含んではならないとした（厚生

労働省 2010b）。当該規制以降、乳幼児の Mouthing による DEHP 暴露は、お

                                                  
44 「おしゃぶり」は親が口にくわえさせ、子どもはくわえたまま遊んだり、はいはいし、親が外し

たり自然に口から外れるまでくわえているため、Mouthing が長時間続くことが多く、それ以外の

おもちゃなどに置き換わる可能性が低いことから、暴露評価において別に取り扱われた。 
45 食品衛生法第六十二条第一項に規定される、乳幼児が接触することによりその健康を損なうおそ

れがあるものとして厚生労働大臣の指定するおもちゃ。食品衛生法施行規則第七十八条において、

次のとおり規定されている。一  乳幼児が口に接触することをその本質とするおもちゃ。二  ア

クセサリーがん具（乳幼児がアクセサリーとして用いるがん具をいう。）、うつし絵、起き上がり、

おめん、折り紙、がらがら、知育がん具（口に接触する可能性があるものに限り、この号に掲げる

ものを除く。）、つみき、電話がん具、動物がん具、人形、粘土、乗物がん具、風船、ブロックがん

具、ボール、ままごと用具 。三  前号のおもちやと組み合わせて遊ぶおもちゃ。 
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もちゃによるものは低減していると予想されるが、それ以外の製品（例えば

DEHP を含有する日用品等）によるものは継続しており、実態は不明である。 

 

③化粧品、パーソナルケア用品 

我が国における調査データは見当たらなかったが、韓国における市販の香水、

ヘアケア用品、デオドラント及びマニキュア液 102 製品の調査では、香水 2 製品

から最大 18.315 mg/L 、マニキュア液 2 件から最大 25.077 mg/L 検出され、暴

露量の中央値は、皮膚吸収～全量吸入暴露を想定すると 0.6～26 μg/kg 体重/日と

推定とされた（Koo and Lee 2004、NTP 2006）。また、カナダで 2007 年に市販

された、乳幼児用の 98 製品を含む化粧品及びパーソナルケア用品 525 製品の調

査では 9 製品から DEHP が検出された。最大はマニキュア液で 1,045 μg/g が検

出されたほか、香水 2 製品から 521 μg/g 及び 252 μg/g 検出され、成人女性の最

大暴露量は 0.82 μg/kg 体重/日と推定されている。また、乳幼児（0～4 歳）用製

品からはベビーローション 1 製品から 15 μg/g 検出され、最大 0.01～0.02 μg/kg
体重/日の暴露と推定された（Koniecki et al. 2011）。我が国におけるこれらの製

品の調査データは見当たらず、海外での検出頻度から主として成人女性の暴露に

多少の寄与が予想されるが、実態は明らかではない。 
 

（６）暴露経路の積算に基づくヒトの一日摂取量推定 

これまでに、我が国における暴露経路の積算による暴露推定について、以下のよ

うな報告がある。 
中西ら（2005）では食事及び屋内外の空気を介した DEHP の摂取量を推計して

いる。食事中濃度として環境庁が 1998 年に測定した全国 9 地域における陰膳調査

のデータが、また、屋内外の空気中濃度として東京都が 2000 年度に測定したデー

タが用いられた。食事中濃度分布、一日の食事重量（男女、年齢別）、体重（男女、

年齢別）は対数正規分布に従い、空気濃度分布は対数三角分布に従うと仮定された。

空気吸入量は体重 70 kg の場合を 20 m3/日として体重補正した値が用いられ、屋内

外の活動時間は屋内 21.6 時間/日、屋外 2.4 時間/日と仮定された。これらを基に

DEHP の摂取量を 1 歳以上の年齢群別にモンテカルロ・シミュレーションを用い

て DEHP の一日摂取量の分布が推定された。表 IV－5 に 1998 年の食事中 DEHP 
濃度を用いて推定した男性一般住民の摂取量を示す。 

 
表 IV－5 から明らかなように、成人よりも幼児及び児童期で DEHP 摂取量が高

い。なお、経気道暴露と経口暴露で、吸収、代謝及び影響が必ずしも同じではない

ことを考慮すると、両暴露経路を合計する手法の適切性については留意する必要が

あるものの、摂取量には食事経由の摂取が大きく寄与し、屋内外空気の吸入はほと

んど寄与しないと考えられる。しかし、これらの DEHP 摂取量には PVC 製の手袋

等から一部食品への移行分が含まれる可能性も考えられる。陰膳調査のデータから

得られた食事を介した摂取量は、事業者による排出抑制対策が進行中であった時期

のものと考えられたため、中西ら（2005）は 1998 年のかわりに 2001 年に測定さ
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れた食事中濃度を用いて同様の推定を行ったが、その場合であっても、DEHP の一

日摂取量（μg/kg 体重/日）の平均（5～95％タイルの範囲）は、1 歳男児で 6.1（1.1
～17.5）、女児で 5.7（0.8～15.9）で、男女とも摂取量の 95％が食事からの寄与で

あり、室内空気中の DEHP は摂取量にほとんど寄与しないと報告している。また、

全年齢群での DEHP の一日摂取量（μg/kg 体重/日）の平均（5～95％タイルの範囲）

は男性で 1.9（0.4～5.4）、女性で 1.8（0.4～5.0）と推定された（中西ら 2005）。 
さらに、中西ら（2005）は、1 歳未満の乳幼児について、以下のように、母乳、

人工乳及び離乳食由来の DEHP 摂取量（μg/kg 体重/日）の平均値（5～95％タイ

ル値の範囲）を、母親の年齢群別、乳児の日齢又は月齢群別に推計している。母

乳経由の DEHP 摂取量については、（財）日本食品分析センターの 1998 年の陰膳

調査をもとに推定された母親の DEHP 摂取量に、乳牛の乳汁への移行係数を乗じ

て推定された母乳中 DEHP 濃度（最も推定値が高い 40～49 歳の母親では平均 7.5 
μg/kg、5～95％タイル値の範囲：1.1～21.9 μg/kg）が用いられ、最も高い摂取量

となった 40～49 歳の母親をもつ出生時の乳児では 2.4（0.28～7.4）と推定されて

いる。人工乳経由の DEHP 摂取量については、最も高い値となった出生時の乳児

（男児）で 13（0.96～44）と推定されている。また、離乳食経由の DEHP 摂取

量については、最も高い値となった生後 11～12 か月未満の乳児（男児）で 8.8（1.1
～27）と推定されている。また、実際には成長に伴い乳類と離乳食を併用するこ

とから、乳児の乳類及び離乳食経由の合計摂取量として、乳類には母乳よりも

DEHP 濃度が高いと推定された人工乳を用いると、推定最高摂取量となったのは

生後 11～12 か月未満の乳児（男児）で 11（2.0～30）と推定している。 
 
表 IV－5 年齢群別 DEHP 摂取量推計値（男性） 

年齢群 DEHP 摂取量［μg/kg/日］ 
［歳］ 平均 5％タイル 50％タイル 95％タイル 
全体 6.7 0.86 4.1 21.3 

1 21.7 2.6 13.0 68.2 
5 13.6 1.7 8.2 42.2 

10 10.0 1.3 6.2 30.5 
13～15 7.1 1.0 4.5 21.6 
16～19 5.9 0.81 3.7 18.0 
20～29 5.3 0.75 3.4 16.6 
30～39 5.6 0.78 3.5 17.2 
40～49 5.6 0.82 3.5 17.3 
50～59 6.2 0.92 4.0 18.6 
60～69 6.1 0.86 3.8 17.8 

                                         （中西ら 2005） 
 

なお、最近、主要な暴露源の一つとしてハウスダストの寄与が注目されている。

神野（2009）は、関東近郊の一般家庭 24 世帯のハウスダストと室内空気中の DEHP
濃度を測定し、得られた 95％タイル値（5.3 μg/mgDust、0.6 μg/m3）を用いて、体

重 50 kg（成人）、空気吸入量 20 m3/日（室内空気を 24 時間吸入）、ハウスダスト
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摂食量 50 mg/日（RIVM 2008）と仮定し、ハウスダストに基づく経口摂取量を 5.3 
μg/kg 体重/日、室内空気に基づく吸入摂取量を 0.24 μg/kg 体重/日と推定している。

また、飲料水及び食物からの経口一日摂取量に (財)化学物質評価研究機構と（独）

製品評価技術基盤機構（2005）による化学物質の初期リスク評価書の評価値（6.9 
μg/kg 体重/日）46を採用し、室内空気、ハウスダストと合わせた推定一日摂取量を

約 12 μg/kg 体重/日と概算した。その結果、飲料水及び食物を暴露媒体として摂取

する量の約 80％に相当する量をハウスダストから摂取する可能性があると報告し

ている（神野 2009）。なお、各暴露媒体の寄与率は、飲料水及び食物 55％、ハウス

ダスト 43％、室内空気 1.9％に相当する。 
高木と吉永（2009）は、金沢ら（2008）が報告したハウスダスト中の DEHP 濃

度（範囲 0.22～10.2 μg/mgDust）とハウスダスト一日摂食量（50％タイル～最大値

を 25～200 mg/日とする）に対数正規分布を、体重（日本人小児 0～6 歳、16±5kg）
に正規分布を仮定し、モンテカルロ・シミュレーションを用いてハウスダストを介

した子どもの暴露量の分布を推定し、50～95％タイル値を 2.5～8.7 μg/kg 体重/日
と報告している。また、ハウスダスト以外の暴露媒体からの暴露量は一定とすると、

ハウスダストを介した暴露量に 50％タイル値（2.5 μg/kg 体重/日）を用いた場合の

寄与率は 22％（食事の寄与率は 77％）、95％タイル値（8.7 μg/kg 体重/日）を用い

た場合は 52％（食事は 47％）となり、神野（2009）の報告と同様に、ハウスダス

トの寄与率が比較的大きかったと考察されている。 
 

２．バイオモニタリングデータ 

尿中に排泄される各種の DEHP 代謝物、特に MEHP とその酸化代謝物の濃度

は、様々な経路による DEHP 暴露を横断的に反映するため（NTP 2006）、ヒトの

DEHP 暴露量の推定に用いられている（NTP 2006、EU RAR 2008）。 
 

（１）DEHP の尿中代謝物濃度と一日摂取量の換算 

ヒトの尿中のフタル酸エステル代謝物濃度からフタル酸エステルの一日摂取量

を推定するための換算式［1］が報告されている（David 2000、Koch et al. 2003a）。 
 

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

× 
MWd 

…［1］
FUE ×1000（mg/g） MWm 

式［1］において、UE はクレアチニン 1 g 当たりの各代謝物尿中排泄量（μg）、
CE は kg 体重当たりのクレアチニン一日排泄量（g/日）、FUE は摂取されたフタル

酸ジエステル（親化合物）に対する各代謝物の尿中排泄量の比（モル分画排泄率値：

fractional excretion values（mol basis））、MWd はフタル酸ジエステルの分子量

                                                  
46水道技術研究センター（2004）による 2001 年度の浄水の最高検出濃度 13 μg/L の飲料水を 2 L/
日、環境省（2001）による 2001 年度の食事調査の 95％タイル値（0.16 μg/g）の食物を 2 kg/日摂

取するとし、成人の体重を 50kg と仮定して 6.9 μg/kg 体重/日を求めた（(財)化学物質評価研究機

構、（独）製品評価技術基盤機構 2005）。 
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（DEHP ならば 390.6）、MWm は各代謝物の分子量（MEHP ならば 278.3）である

（David 2000、Koch et al. 2003a）。UE は個々の生体試料ごとに求められる分析

値であるが、それ以外の係数については実験的に得られた値などがいくつか知られ

ている。なお、Kohn ら（2000）も尿中に排泄されたモノエステル体（MEHP など）

からの、やや異なる換算モデルを報告47しているが、同じデータ（Blount et al. 2000）
の換算において、David（2000）の式を用いた場合とよく近似した結果を与えてい

る（Koch and Calafat 2009）。 
 
DEHP の経口摂取量に対する代謝物の尿中への排泄量の比（モル分画排泄率値：

FUE）について、いくつかの値が推定されている。Koch らは、ドイツ人一般集団

85 名（早朝尿）におけるフタル酸エステル類代謝物の尿中排泄実態（Koch et al. 
2003b）から一日摂取量を推定するに当たり、Schmid と Schlatter（1985）によ

るヒトでのDEHPの単回経口投与試験から、代謝物 IXは 0.074、代謝物VIは 0.055、
及び MEHP は 0.024 の FUE を導いた。ついで代謝物 VI と代謝物 IX について実態

データ等を換算式 [１] に代入し、各代謝物から得られた結果の平均に基づき、

DEHPの推定一日摂取量を中央値で 13.8 μg/kg体重/日、95％タイル値で 52.1 μg/kg
体重/日と報告した（Koch et al. 2003a）。 

その後、Koch らは、ドイツ人男性健常者 1 名へ D4-DEHP を単回経口投与し、

投与後 44 時間までの尿中に、代謝物 IX が投与量の 24.7％、代謝物 VI が 14.9％、

及び MEHP が 7.3％排泄されることを観察した（Koch et al. 2004）。EU はこれら

の値に基づき、前述の集団（Koch et al. 2003a）の DEHP 推定一日摂取量の 95％
タイル値を 17 μg/kg 体重/日と改めて推計し、暴露評価において生体試料データに

基づくヒトの推定一日摂取量として採用した（EU RAR 2008）。 
Koch らは 2005 年に、3 用量（4.7、28.7、650 μg/kg 体重）の D4-DEHP 経口投

与試験結果をまとめ、投与後 24 時間の投与量に対する排泄量（％）の平均（範囲）

は総排泄量で 67.0（64.6～70.5）であり、代謝物個別では代謝物 IX は 23.3（22.7
～24.1）、代謝物 V は 18.5（15.5～20.7）、代謝物 VI は 15.0（13.0～17.3）、MEHP
は 5.9（4.3～7.3）及び代謝物 IV は 4.2（3.7～5.2）であったと報告している（Koch 
et al. 2005）。なお、DEHP の経口摂取後、代謝物の尿中排泄は摂取後 23.5 時間で

70.5％、44 時間で 74.3％とのデータがある（Koch et al. 2005）。また、尿中排泄

のピークは、MEHP は投与後 2 時間、代謝物 IX、代謝物 VI は 4 時間にみられた

（Koch et al. 2004、2005）。 
最近、Anderson ら（2011）によって英国の白人成人男女各 10 名に 0.31 及び 2.8 

mg（TDI の 1/10 及び TDI 相当）の D4-DEHP を単回経口投与し、投与後 48 時間

までの 4 種の代謝物の尿中排泄量が液体クロマトグラフ・タンデム型質量分析計に

より分析された。そのうち、MEHP、代謝物 VI 及び IX の 24 時間までの FUE の平

均値±SD（％）は 6.2±1.95、10.9±2.72 及び 14.9±2.83、48 時間まででは 6.3
                                                  
47 Kohn ら（2000）は線形 2-コンパ―メントモデルに基づく換算を検討し、式は FUE にあたる値が

全消失一次速度定数に対する尿中排泄一次速度定数の比とするほかは［1］と同じ形をとる。 
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±1.96、11.3±2.69 及び 15.6±3.17 であった。 
 
また、クレアチニン一日排泄量（CE）については、一般に Harper ら（1977）

からの、男性の 23 mg/kg体重/日 、女性の 18 mg/kg体重/日が用いられている（Koch 
et al. 2003a、Kohn et al. 2000）。日本人の CE について、明確な根拠のあるもの

は見当たらなかったが、年齢、身長、体重、性別等から日本人の尿中クレアチニン

一日排泄量の予測式が作成される過程において、20 代の女性（51 名）で平均 20.2
±SD2.6 mg/kg 体重/日、30 代の女性（13 名）で 21.8±2.3 mg/kg 体重/日、これら

を含む全体の被験女性 231 名（70 歳以上の 40 名を含む）では 17.5±3.4 mg/kg 体

重/日との実測データが得られている（川崎ら 1985、1991）。 
 

（２）DEHP の尿中代謝物濃度実態及び日本人の一日摂取量推定 

我が国における DEHP の尿中代謝物濃度については、以下のような報告があり、

一部の報告では尿中代謝物濃度から DEHP の一日推定摂取量が算出されている。 
Itoh ら（2005）は 2004 年 5 月に東京及び横浜地区に居住する日本人成人 35 名

を調査し、スポット尿中 MEHP 濃度の中央値 4.5 μg/g Cr（範囲 0.79～27 μg/gCr）
に基づき、DEHP の一日摂取量を中央値 1.80 μg/kg 体重/日（範囲 0.37～7.3 μg/kg
体重/日）と推定している。推定には、２．（１）に記載されている式［１］（David 
2000、Koch et al. 2003a）を用い、MEHP の FUE として 0.073（Koch et al. 2004）
を用いた。CE は、川崎ら（1991）の予測式にしたがって、対象者の身長、体重、

年齢及び性別をもとに一人一人の個別の値を算出した。 
牧野は、2006 年度に調査した愛知県衛生研究所に勤務する健常な日本人成人男

女 36 名の尿中 MEHP 濃度の中央値 7.73 μg/g Cr（範囲＜LOQ～56.2 μg/gCr）に

基づく DEHP の推定一日摂取量の中央値を 5.69 μg/kg 体重/日（範囲 1.71～51.5 
μg/kg 体重/日）と報告している（牧野 2007）。また、続く 2007 年度の調査では健

常な 20 及び 30 歳代の日本人男女 12 名（対照群）のスポット尿と母子ともに健康

な周産期女性 51 名の分娩翌日の尿を調査し、対照群及び周産期女性の尿中 MEHP
濃度の中央値 4.03 μg/g Cr（範囲 2.35～12.9 μg/g Cr）及び 3.54 μg/gCr（0.99～13.1 
μg/gCr）に基づき、DEHP の推定一日摂取量をそれぞれ中央値 5.86 μg/kg 体重/日
（範囲 2.70～18.9 μg/kg 体重/日）及び 3.80 μg/kg 体重/日（1.10 ～13.2 μg/kg 体重

/日）と報告している（牧野 2008）。2006 及び 2007 年度双方の調査において、摂

取量の推定には式［１］（David 2000、Koch et al. 2003a）を用い、MEHP の FUE

として 0.024（Koch et al. 2003a）が採用され、CE には川崎ら（1991）の予測式

を用いて個人ごとに算出された値が用いられた。 
藤巻ら（2006）は 2003 年 6～10 月に都内の産婦人科を定期健診で訪れた日本人

妊婦 42 名を対象とした調査を行い、スポット尿中の MEHP、代謝物 VI、代謝物

IX の濃度を測定した。尿中クレアチニン濃度測定が行われた妊婦 40 名における各

代謝物の尿中濃度（μg/gCr）の中央値（範囲）は MEHP が 9.83 （3.27～39.5）、
代謝物 VI が 10.4（1.51～41.0）及び代謝物 IX が 10.9（4.60～26.6）であり、こ

れらに基づく推定一日摂取量（μg/kg 体重/日）の中央値（範囲）はそれぞれ 10.4
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（3.45～41.6）、4.55（0.66～17.9）及び 3.51（1.47～8.57）と報告されている。藤

巻らは式［１］（David 2000、Koch et al. 2003a）を用いて摂取量の推定を行って

おり、CE を 18 mg/kg 体重/日とし（Harper et al. 1977）、FUE は MEHP について

は 0.024、代謝物 VI については 0.055、及び代謝物 IX については 0.074 としてい

る（Koch et al. 2003a）。 
また、Suzuki らの 2005～2008 年に採取した 149 名の妊婦のスポット尿中の 9

種のフタル酸エステル代謝物濃度と出生児への影響に関する調査では、DEHP 代謝

物濃度（μg/gCr）の最低値、25％タイル値、50％タイル値、75％タイル値、最大

値及び幾何平均値は、それぞれ MEHP で 0.01、3.20、5.84、9.48、67.8 及び 5.45、
代謝物 VI で 1.34、7.43、11.0、17.2、174 及び 11.3 並びに代謝物 IX で 0.86、7.29、
10.1、16.0、164 及び 10.6 であった（Suzuki et al. 2010）。この調査ではフタル酸

エステル代謝物濃度と出生児への影響（体重、身長、頭囲、妊娠期間）に相関は認

められなかった（Suzuki et al. 2010）。 
Suzuki ら（2010）は、論文中で一日摂取量の推定を行っていなかったため、食

品安全委員会では日本人妊婦の CE や FUE が、既存値と変わらないと仮定して、式

［１］（David 2000、Koch et al. 2003a）を用いて試算を行った。式の係数として、

FUE はこれまでに報告されている Koch ら（2003a）、Koch ら（2004）、Koch ら（2005）、
Anderson ら（2011）により報告された値を全て用いて推定を行った。CE は、Kock
ら（2003a）及び Kohn ら（2000）と同様に、Harper ら（1977）からの 18 mg/kg
体重/日（女性）を用いた。DEHP に対する各代謝物の分子量比である MWd／MWm
には、MEHP は 1.404、代謝物 IX は 1.327、代謝物 VI は 1.336 を用いた。 

試算の結果、Suzuki ら（2010）の調査した 149 名の日本人妊婦における DEHP
の各代謝物の濃度（クレアチニン補正値）の最小値、25 パーセンタイル値、50 パ

ーセンタイル値、75 パーセンタイル値、最大値及び幾何平均値から推定される一日

摂取量は、それぞれ MEHP で 0.0～0.0、1.1～3.4、2.0～6.2、3.3～10、24～71、
1.9～5.7、代謝物 VI では 0.2～0.6、1.2～3.3、1.8～4.8、2.8～7.5、28～76、1.8
～4.9、代謝物 IX では 0.1～0.3、0.7～2.4、1.0～3.3、1.5～5.2、16～53、1. 0～3.4
となった。 

これらの日本人の DEHP の尿中代謝物濃度実態及び一日摂取量推定について、

表 IV-6 に示した。 
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表 IV－6 日本人の DEHP の尿中代謝物濃度実態及び一日摂取量推定 

ｎ数 年齢等 尿 測定 尿中濃度（μg/gCr） 推定摂取量（μg/kg 体重/日） 
文献 

(性別等) (歳) (採取年月) 代謝物 中央値 最小 最大 幾何平均 中央値 最小 最大 幾何平均 

35 名 

(男 10・女 25)
成人 

スポット 

(2004年5月) 
MEHP 4.5 0.79 27  1.81 0.37 7.31  

Itoh et 

al. 2005 

36 名 

(男 23・女 13)
成人 スポット MEHP 7.76 <LOQ 56.2  5.69 1.71 51.5  

牧野 

2007 

12 名 (平均 スポット MEHP 4.03 2.35 12.9  5.86 2.72 18.9  牧野 

2008 (男 7・女 5) 31.8 )  IX 13.2 8.71 64.3      

51 名 (平均 分娩翌日 MEHP 3.54 0.99 13.1  3.80 1.10 13.2  

(周産期女性) 31.4 )  IX 15.5 5.69 70.8      

40 名  スポット MEHP 9.83 3.27 39.5  10.4 3.45 41.6  藤巻ら 

2006 (妊婦)  (2003 年 6 IX 10.9 4.6 26.6  3.51 1.47 8.57  

  ～9 月) VI 10.4 1.51 41.0  4.55 0.66 17.9  

149 名 

(妊婦) 

 

(平均 

31.9± 

SD 4.5) 

スポット 

(2005～ 

2008 年) 

MEHP 5.84 0.01 67.8 5.45 2.0～6.2 0.0～0.0 23～71 1.9～5.7 Suzuki 

et al. 

2010 
IX 10.1 0.86 164 10.6 1.0～3.3 0.1～0.3 16～53 1.0～3.4 

VI 11 1.34 174 11.3 1.8～4.8 0.2～0.6 28～76 1.8～4.9 

＜LOQ：定量下限値未満 

Suzuki et al. 2010 の推定摂取量は、食品安全委員会による試算 
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以上のとおり、一日暴露量の推定には二通りの方法があり、環境媒体中の DEHP
濃度から推定した一日推定摂取量は 1 歳児では 5.7～6.1 μg/kg 体重/日で、成人を

含む全年齢では、1.8～12 μg/kg 体重/日であったのに対し、尿中代謝産物の濃度か

ら推定した摂取量（成人）は 1.81～10.4 μg/kg 体重/日であった。二つの方法によ

る推定の間には比較的良い一致があるものの、いずれの推定方法とも以下のとおり

それぞれ不確かさが存在する。 
環境媒体中の DEHP 濃度を基にして、（確率論的に）一日暴露量を推定する方法

には、全ての暴露媒体が網羅できていない可能性、その反対に一般公衆にとっては

比較的特殊な暴露媒体・経路に実際以上の寄与を割り振ることになっている可能性、

あるいはサンプリング・分析過程の汚染によってそもそも暴露媒体中の DEHP 測

定値が信頼できない可能性、などのいくつかの不確かさが存在する。また、我が国

の場合、暴露に主要な寄与をするであろう食物について、2003 年の厚生労働省に

よる規制後のデータが不足しているため、暴露の現状について不明であるという問

題もある。 
一方、尿中代謝産物の排泄レベルから一日摂取量を推定する方法には、上記のよ

うな問題点があまりないのに対し、DEHP のトキシコキネティクスがヒト集団内

（個人間）・集団間で異なるために、尿中代謝産物の組成・レベルが変動する可能

性（例えば Fue）が最も大きな不確かさの要因である。 
なお、環境媒体中 DEHP 濃度から摂取量を推定する方法とは逆に、2003 年以前

には日本人の DEHP 代謝産物の尿中排泄データがないために、環境媒体からの推

定方法と尿中排泄に基づく推定方法との比較検討ができないという点も問題であ

る。 

 
 

Ⅴ．国際機関等の評価 

１．国際がん研究機関（IARC） 

IARC は 2000 年の評価において、DEHP のヒトへの発がん性をグループ 3（ヒ

トに対する発がん性について分類できない： Not classifiable as to its 
carcinogenicity to humans）に分類したが（IARC 2000）、2011 年に再評価を行

い、グループ 2B（ヒトに対して発がん性を有する可能性がある：Possibly 
carcinogenic to humans）に分類した（Grosse et al. 2011、IARC 2012）。 

 
２．FAO/WHO 合同食品添加物専門家会議（JECFA） 

DEHP は、JECFA の 1984 年の第 28 回会合において、ラット及びマウスに肝発

がん性があると評価され、食品接触材料中の DEHP 及びその食品への移行、拡散

を技術的に可能な限り低濃度にとどめるならば、暫定的に許容すると勧告された

（JECFA 1984a、b）。その後、1988 年の第 33 回会合における再評価において、

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、若いラットで

はより感受性が高いこと、また、ラット、マウスにおける DEHP 等のフタル酸エ

ステル類による肝発がんに先立ち、肝細胞のペルオキシソームが増殖するが、その
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増殖機構は未だ解明されていないことなどに言及している。さらに、プラスチック

材料の可塑化（柔軟化）のために最低限の濃度（技術的な最適レベルは 20～50 重

量％）の DEHP が食品接触材料に含まれているが、食品への DEHP の移行濃度は、

包装材料中の DEHP 濃度や食品組成及び包装された食品の加工、保存の時間や温

度といった因子に影響されることを指摘している（JECFA 1989）。 
以上の検討結果から、JECFA は、食品中の DEHP による暴露を可能な限り削減

することを改めて勧告し、DEHP を溶出しうる食品接触材料の使用は、食品中への

溶出量が技術的に可能な限り低レベルまで削減されるならば、暫定的に許容される

としている（JECFA 1988）。 
 

３．WHO 飲料水水質ガイドライン第 4 版及び根拠文書 

WHO は DEHP の急性毒性は低く、短期毒性試験において最も顕著な影響は肝

臓のペルオキシソームの増殖であり、得られている情報からはヒトを含む霊長類で

は、この増殖に対する感受性はげっ歯類より低いことが示されているとしている。

また、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ており、

変異原性については様々な in vitro 及び in vivo 試験において、DEHP とその代謝

物質（MEHP と 2-EH）には、染色体異数性及び細胞形質転換誘発以外に認められ

ていないことに言及している。WHO は、2000 年の IARC 及び 1988 年の JECFA
の評価も踏まえ、遺伝毒性が証明されないこと及び肝細胞癌の発生と肝ペルオキシ

ソームの持続的な増殖の間に関連が示唆されていることから、最も鋭敏な動物種の

エンドポイントである、ラット肝臓におけるペルオキシソーム増殖に基づく

NOAEL 2.5 mg/kg 体重/日（Morton 1979）に不確実係数 100（種差及び個体差）

を適用し、TDI を 25 μg/kg 体重/日とした（WHO 2011、2003）。 
 

４. 米国 

（１）米国環境保護庁（EPA） 

統合リスク情報システム（Integrated Risk Information System：IRIS） 

①経口参照用量（Oral RfD）（EPA/IRIS 1991） 

EPA/IRIS による経口 RfD 算出 

臨界影響 用量 不確実係数

 

修正係数 

 

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 

（Carpenter et al.1953） 

NOAEL: なし 

 

LOAEL: 飼料中 0.04％

（19 mg/kg 体重/日） 

 

 

1,000* 

 

 

1 

 

 

2×10-2 

mg/kg 体重/日
* 10（種差）×10（個人差）×10（暴露期間が生涯より短いことと、用いた LOAEL が最小の有

害性と考えられることを合わせて） 
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②発がん性（EPA/IRIS 1993） 

a.発がん性分類 

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かつ用量依存的

な肝腫瘍の増加がみられたことに基づき、グループ B2（ヒトの発がん物質の可

能性がある：probable human carcinogen）に分類した。 
EPA は、ヒトでの発がん性について、DEHP 製造労働者の死亡率研究（Thiess 

et al.1978）があるが、追跡期間が短く、暴露濃度が明らかでないなどの限界が

あり、因果関係の立証には不十分であるとした。一方、動物での発がん性につい

ては、NTP（1982）の試験において、DEHP を混餌投与された雌ラット及び雌

雄マウスにおける肝細胞のがん又はがんと腺腫を合わせた発生率の増加、高用量

（12,000 ppm）投与群の雄ラットにおける肝細胞癌と腫瘍性結節を合わせた発生

率の増加がいずれも用量依存的にみられたことから、十分なデータがあるとして

いる。 
 

b.経口暴露によるリスク評価 

EPA は、用量-反応評価に NTP（1982）による雄 B6C3F1 マウスの DEHP 混

餌48投与試験における肝細胞癌及び腺腫を合わせた発生率を用いて、線形多段階

モデルを用いたベンチマークドース法により BMDL10 を導き、これから直接外挿

して、ヒトが生涯にわたり当該物質 1mg を体重 1 kg 当たり毎日経口摂取すると

きの過剰発がんリスク（経口傾斜係数）を 1.4×10-2 と算出した。また、この値

から、成人体重 70 kg、一日の飲水量 2 L と仮定して、DEHP の飲料水ユニット

リスク（生涯にわたり当該物質を１L 当たり 1 μg 含む飲料水を毎日摂取するとき

の過剰発がんリスク） を 4.0×10-7 と算出した。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： 1.4×10-2 /（mg/kg 体重/日） 
・飲料水ユニットリスク： 4.0×10-7 /（μg/L） 
 

特定のリスクレベルにおける飲料水中濃度 

リスクレベル 濃度（μg/L） 

10-4 （1/10,000） 300 

10-5 （1/100,000） 30 

10-6 （1/1,000,000） 3 

 

（２）米国環境健康科学研究所（NIEHS） 

国家毒性プログラム-ヒト生殖リスク評価センター（NTP-CERHR）（NTP 2006） 

NTP による、2006 年の DEHP のヒト生殖発生影響に関する評価では、ヒトで

                                                  
48 測定された摂餌量には、実際に摂取された量のほか、廃棄や食べこぼし分などがかなり含まれて

いたため、EPA は餌中濃度からの換算は標準的な摂餌量であるマウス体重の 13％を用いた。 
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の直接的な証拠はないが、DEHP はげっ歯類による動物試験では発生及び生殖に

有害影響を及ぼすことが明確に示されることから、おそらく（probably）ヒトの

発生又は生殖に同様の悪影響を及ぼす可能性が潜在し、DEHP の暴露が十分高い

場合、ヒトの生殖又は発生に悪影響が及ぶであろうと判断された。また、CERHR
専門家パネルは米国の一般集団における DEHP の暴露範囲を 1～30 μg/kg 体重/
日49と推定し（ただし、男児の暴露は推定範囲の上限、1 歳未満の乳児は母乳を

介した暴露を含むとする）、以下の見解を示しており NTP も同意している。 
 1 歳未満の男児の生殖器系の発達に影響する懸念50がある。 
 1 歳以上の男児及び妊娠中に医療的に DEHP に暴露されていない母親を  

持つ男児の生殖器系発生への影響にいくらかの懸念がある。 
 成人の生殖影響に最小限の懸念がある。 
そのほか、男児又は妊婦や授乳婦への医療処置により、男児又は出生男児の生

殖系発生に影響するような高濃度の暴露が生じる可能性について、重大な懸念又

は懸念があるとしている。また、成人の生殖影響については、医療処置を受けた

場合にも懸念レベルは変わらないとしている。 
 

CERHR 専門家パネルは、発生毒性については、妊娠中及び出産後から性成熟

まで DEHP に暴露したラットにおいて、ほとんどは雄出生児への影響に着目して

評価されているとし、健康な乳幼児、小児（toddler）への評価においては、雄の

新生児ラットに DEHP を投与した試験のうち、生後 3 日に 100 mg/kg 体重/日を

単回経口投与した試験にみられたセルトリ細胞の増殖の低下に基づき、20 mg/kg
体重/日を NOAEL（Li et al. 2000）として挙げている。また、妊娠、授乳中への

評価においては、最も低い LOAEL として、多世代混餌投与試験における雄児の

精巣系の発生への影響（雄泌尿生殖器系における小型化や欠損）に基づく 14～23 
mg/kg 体重/日、NOAEL として 4.8～7.9 mg/kg 体重/日（NTP 2004）を挙げて

いる。 
また、同パネルは生殖毒性について、NTP（2004）の試験における小型の雄生

殖器官の増加（LOAEL：14～23 mg/kg 体重/日、NOAEL：4.8～7.9 mg/kg 体重

/日）、Akingbemi ら（2001、2004）の試験におけるライディッヒ細胞の過形成

に係る知見（LOAEL:10 mg/kg 体重/日、NOAEL：1 mg/kg 体重/日）及び Poon
ら（1997）の試験における精上皮空胞化（LOAEL：約 38 mg/kg 体重/日）のデ

ータを総合すると、LOAEL はおそらく約 10～30 mg/kg 体重/日の範囲内である

と推定され、ラットにおける DEHP の経口暴露の NOAEL は 1～10 mg/kg 体重/
日にあることが既存データから裏付けられるとしている。 
 

                                                  
49 NHANES 2001-2002 の結果（n=2782）に基づき、尿中代謝物濃度から暴露量を推定。 
50 NTP は生じうる懸念（concern）を低い方から高い方へ次の 5 段階で表している。無視できる懸

念（neglible concern）、最小限の懸念（minimal concern）、いくらかの懸念（some concern）、懸

念（concern）、重大な懸念（serious concern）。 
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（３）その他 

米国における最近の状況は、米国消費者製品安全委員会（CPSC）により、消

費者製品安全性改善法 2008（Consumer Product Safety Improvement Act of 
2008：CPSIA 2008）の Section 108 に従い、広範囲のフタル酸エステル類及び

その代替可塑剤について、子ども用品やパーソナルケア製品などからの暴露によ

る子どもや妊婦などの影響について評価が行われており、2012 年には委員会報告

文書（commission briefing package）を作成する予定となっている（CPSC 2008、
2010）。 

 
５．欧州連合（EU） 

物質及び混合物の分類、表示、包装に関する欧州議会及び理事会規則（EC）

No 1272/2008 に示されるように、2001 年より DEHP は生殖毒性物質として以

下のように分類されている（EU 2001、EC 2008）。 
カテゴリー2；R60（ヒトの生殖能力を害するとみなされるべき物質；生殖能力を

損なうおそれ：substances that should be regarded as if they impair 
fertility in humans；may impair fertility） 

カテゴリー2；R61（ヒトの発達毒性の原因とみなされるべき物質；胎児に害を引

き起こすおそれ：substances that should be regarded as if they cause 
developmental toxicity in humans；may cause harm to the unborn child） 

 
（１）欧州食品安全機関（EFSA） 

2005 年に EFSA は、食品接触材料としての DEHP の使用に関するリスク評価

に当たり、EU の 2004 年のリスク評価書及びそれに対する CSTEE からの意見を

踏まえ、入手できた全ての毒性学的証拠に基づき、生殖及び発生への影響が最も

敏感な指標であると結論した。そして、Wolfe と Layton の試験51（2003）は、

これまでの生殖毒性に基づく NOAEL の根拠となった試験より堅実であるとし、

その試験から導かれる精巣毒性に基づく NOAEL 5 mg/kg 体重/日に不確実係数

100 を適用し、TDI を 0.05 mg/kg 体重/日とした（EFSA 2005）。 
 

（２）EU  

EU は 2008 年の評価において、労働者、消費者（成人及び小児、患者）、環境

を介した暴露についてヒトの健康影響を評価した。複数の暴露シナリオ（吸入、

経皮、経口の各暴露経路、大気、室内空気、車の内装、玩具、医療機器、食品等

の各暴露媒体）及びバイオモニタリング結果から得られた推定暴露量に対して、

次に述べる動物試験の NOAEL を用いてヒトの安全マージン（MOS）を算出し、

リスク評価を行った。反復投与毒性の NOAEL としては、混餌投与した雌雄のラ

ットにおける相対腎重量の増加に基づく 28.9 mg/kg 体重/日（Moore 1996）が選

                                                  
51 EFSA では、この試験の未定稿（unaudited draft）を Wolfe and Layton 2003 として評価

に採用しているが、本評価書では、最終報告書である Wolfe and Layton 2004 を参照している。 
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択された。また、生殖毒性の NOAEL としては、混餌投与したマウスにおける一

腹当たりの児の数及び生存率の低下に基づく 20 mg/kg 体重/日（Lamb et al. 
1987）が選択された。精巣毒性及び発生毒性の NOAEL としては、混餌投与によ

るラットの 3 世代試験52（Wolfe et al. 2003）において、300 ppm 以上で雄の矮

小な生殖器官（睾丸/精巣上体/精嚢）及び精巣の萎縮が生じたことに基づく 4.8 
mg/kg 体重/日（100 ppm）が選択された。なお、暴露経路や年齢などにより生

体利用率が考慮され、例えば経口摂取（消化管吸収）での利用率は、成人の 50％
に対し、子どもでは 100％とされている。また、許容される MOS の cut-off 値は

毒性の種類に応じて検討され、精巣及び生殖毒性に対する 0～3 か月齢児の 250、
3～12 か月齢児の 200 以外は 100 が選択された。 
その結果、DEHP を含む製品の製造、加工及び最終利用の過程で吸入及び経皮

暴露を受けている労働者、消費者のうち DEHP を含有するおもちゃやケア製品を

使用している小児、DEHP を含有する医療機器からの長期的な暴露を受けている

成人及び小児、DEHP を取り扱う工業地域で生産された食品を介した暴露を受け

ている小児については、精巣、腎臓、生殖能力への影響及び発生毒性の懸念があ

るとして、「リスクを低減する必要がある；既に実施されているリスク低減措置

は考慮されるべきである」と結論している。また、物理化学的性質によるリスク

の懸念はないとしている（EU RAR 2008）。 
 

６. 日本 

（１）厚生労働省 薬事・食品衛生審議会 

平成 12 年（2000 年）6 月 14 日食品衛生調査会毒性部会・器具容器包装部会

合同部会における DEHP の安全性評価では、精巣及び生殖毒性について、ラット

及びマウスに関する試験成績のうち、明確な NOAEL の得られているものは、マ

ウスの生殖発生毒性試験（Lamb et al. 1987）における生殖発生に関する明確な

有害影響（胚致死、胎児の形態異常等）を指標とした NOAEL 14 mg/kg 体重/日、

Poon ら（1997）によるラットの試験における精巣の病理組織学的変化を指標と

した NOAEL 3.7 mg/kg 体重/日であるとされた。その結果、DEHP の TDI につ

いては、精巣毒性及び生殖毒性試験における NOAEL 3.7 mg/kg 体重/日及び 14 
mg/kg 体重/日から不確実係数 100 を適用して、当面の TDI を 40～140 μg/kg 体

重/日とすることが適当であるとされた（厚生省 2000）。 
その後、平成 14 年（2002 年）6 月 11 日に開催された薬事・食品衛生審議会食

品衛生分科会において、平成 12 年（2000 年）に行った評価（厚生省 2000）以

降の知見が整理され、DEHP の精巣毒性試験及び生殖発生毒性試験における

NOAEL 3.7～14 mg/kg 体重/日を踏まえ、不確実係数 100 を適用して、TDI は
40～140 μg/kg 体重/日とされた。また、油分を含む食品に DEHP を含有する PVC
製品が接触する場合には、DEHP が食品に容易に移行することがより明確になっ

                                                  
52 EU では、この試験の未定稿（unaudited draft）を Wolfe et al. (2003)として評価に採用し

ているが、本評価書では、最終報告書である Wolfe and Layton 2004 を参照している。 
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たことから、脂肪性食品などの器具・容器包装に DEHP 含有 PVC の使用を原則

として禁止するよう決議された（厚生労働省 2002b）。 
 

（２）厚生労働省 厚生科学審議会 水質基準の見直し 

平成 15 年（2003 年）の厚生科学審議会生活環境水道部会水質管理専門委員会

により水質基準の見直しの検討がなされた。その結果、2000 年に厚生省により当

面の TDI が 40～140 μg/kg 体重/日と設定されたことから（厚生省 2000）、水質

管理目標値について、TDI 40 μg/kg 体重/日を基に、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

当と考えられるとされた（厚生労動省 2003）。 
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Ⅵ．食品健康影響評価 

DEHP をはじめとするフタル酸エステルはプラスチックの可塑剤として、特に

PVC 製品に汎用される化学物質である。DEHP は、PVC 製品から滲出、移行又は

揮散することにより、空気、土壌、水、食品中に存在しうる物質である。 
 
１．体内動態 

DEHP を経口摂取すると、げっ歯類では消化管のリパーゼによって MEHP 及び

2-EH に加水分解され、主として MEHP の形で吸収される。200 mg/kg 体重までの

投与では、吸収率はヒトを含む霊長類、ラットともに約 50％ともいわれている。一

方、ヒトの消化管からの吸収率は投与量の約 20～25％とする報告もある。DEHP
及びその代謝物は全身に広く分布し、肝臓、精巣及び脂肪組織における濃度が高い

が、明確な蓄積性は認められていない。なお、乳汁中に分泌され、胎盤を通過する

ことが、ヒト及びげっ歯類で確認されている。MEHP からは多数の酸化的代謝物

が生成され、げっ歯類では PPARα の活性化によりこの反応を触媒する CYP4A 等

の酵素群が誘導される。MEHP 及びその酸化的代謝物はグルクロン酸抱合を受け、

尿中に排泄される。 
以上のような DEHP の体内動態のうち、特に代謝に関してげっ歯類とヒトとの

間で種差が報告されている。 
ヒトではげっ歯類よりリパーゼ活性が低く、PPARα を介した酵素誘導も弱い。

代謝過程の各段階を合わせた総合的な代謝能について、体内動態に関する血液及び

尿のデータを用いてげっ歯類とヒトを比較したところ、生成する各代謝物の比率に

は両者で違いが認められた。しかし、DEHP が血中から速やかに消失し、MEHP
よりもその酸化的代謝物の方が高い割合で尿中に排泄されることは、ヒトでもげっ

歯類と同様であり、生体内においてリパーゼ活性の種差が代謝能の種差の律速段階

となっていることを示す証拠は得られなかった。また、ヒトでも MEHP の酸化的

代謝が行われていることから、ω酸化能を持つ酵素を有していると考えられた。さ

らに、ヒトの尿中代謝物は高い割合でグルクロン酸抱合を受けていた。一方、ヒト

では代謝酵素の活性に個体差が大きいことが報告されている。 
よって、高い暴露レベルにおいては、PPARα による酵素誘導能の違いにより、

げっ歯類の代謝能の方がヒトより若干高いと考えられるが、ヒトが通常暴露される

可能性のあるレベルではヒトの代謝系においても処理可能であり、個体差も考慮に

入れたヒトの総合的な代謝能はげっ歯類と比べて大きな種差はないと考えられた。 
 
２．毒性 

DEHP のヒトの健康に及ぼす影響を検討するために、各種動物試験成績やヒト

における疫学等の知見を精査したところ、実験動物において認められた DEHP の

主な毒性は、発がん性と生殖・発生毒性であった。 
遺伝毒性については、in vitro ではほぼ陰性であり、in vivo でも陽性が一部混在

しているものの概ね陰性であり、総合的にみて DEHP 及びその代謝物が DNA に対

して直接的な反応性を示すものではないと考えた。エピジェネティックな遺伝毒性
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物質である可能性はあるが、古典的な遺伝毒性物質ではないと判断した。 

 

（１）発がん性 

マウス及びラットにおいて DEHP の経口投与により肝腫瘍が誘発されることが

示されている。DEHP の発がん性を指標とした毒性試験成績のうち最も低い

NOAEL が得られたのは、ラット 104 週間混餌投与試験における肝発がんの

NOAEL 28.9 mg/kg 体重/日であった（David et al.1999、David et al. 2000a）。

一方、ヒトにおける知見は限られており、DEHP の経口暴露による発がん性は明ら

かではない。なお、労働環境からの経気道暴露と発がんに相関はなかったとの調査

結果があるものの、対象集団が小さく、また、暴露濃度が低いことから、本調査結

果からヒトに対する発がん性について判断することは不適切であると判断した。 
げっ歯類における肝発がんの主なメカニズムは PPARαを介した経路によるもの

であると考えられているが、PPARαに関してはげっ歯類とヒトでの種差が大きい。

しかし、最近、Pparα欠損マウスでも DEHP 投与によって肝腫瘍が生じることや

げっ歯類における発がん作用には PPARα以外にも CAR 等の核内受容体の関与す

ることが報告されており、複数の作用経路が提唱されている。 
なお、IARC は、2000 年の評価で DEHP 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）に分類していたが、2011 年に再評価を行い、グループ 2B
（ヒトに対して発がん性を有する可能性がある）に分類している。 

 
（２）生殖・発生毒性 

げっ歯類において雌雄の生殖器系に対する影響が示されており、特に妊娠期及び

授乳期の母動物を介した DEHP の暴露によって、雄児の生殖系に対する影響が比

較的低用量から認められている。 
このような生殖毒性に関しては、抗アンドロゲン作用をはじめ様々な機序が提唱

されているが、いずれも仮説の段階である。発生毒性に関しても、PPARα の関与

が示唆される知見があるものの、現段階で確立された作用機序はない。 
実験動物に対する生殖・発生毒性の用量反応関係を検討したところ、複数の試験

において、おおよそ 10 mg/kg 体重/日で雄生殖器系への影響がみられていた。この

うち、最も低い NOAEL が得られた試験はラットの妊娠 7 日から分娩後 16 日まで

の強制経口投与試験であった（Christiansen et al. 2010）。雄出生児における AGD
短縮及び生殖器官の重量減少に基づく NOAEL は 3 mg/kg 体重/日、LOAEL は 10 
mg/kg 体重/日であった。 

ヒトにおいては、げっ歯類による実験でも影響が確認されているエンドポイント

で、比較的一貫した結果が得られている疫学調査が報告されはじめている。米国や

日本の一般集団における妊婦の尿中DEHP代謝物濃度上昇と出生男児のAGDの短

縮との間や、また、成人男性の尿中 DEHP 代謝物濃度と血中性ホルモンの変化と

の間に関連がみられたとの報告がある。これらの報告における尿中代謝物濃度から

の DEHP 摂取量換算の試みでは、ヒトの方が動物よりも感受性が高い可能性が示

唆されている。 



 

 116

３．TDI の設定 

DEHP はげっ歯類で発がん性が認められているが、遺伝毒性については、エピ

ジェネティックな毒性物質である可能性はあるが古典的な遺伝毒性物質ではない

と判断されることから、TDI を設定することが可能であると考えた。 
げっ歯類における肝発がんの主なメカニズムは PPARαを介した経路によるもの

であると考えられているが、げっ歯類とヒトでの種差が大きく、この経路を介した

発がんをヒトに外挿することは困難である。一方、最近、PPARα 以外にも複数の

作用経路が提唱されている。しかし、そのうちどの経路がどのようにげっ歯類の発

がんに関与しているかは現時点では不明であるため、これらの経路を介したげっ歯

類の発がんをヒトに外挿できるかどうかも不明である。したがって、げっ歯類にお

ける肝発がん作用機序をヒトに適用することは難しい。また、ヒトでは DEHP に

よる発がん作用が現在のところ認められていない。したがって、ヒトの食品健康影

響評価においてげっ歯類のデータから導出される発がん性を指標とした NOAEL
をヒトに適用して TDI 設定に用いることは難しい。 

 
 一方、生殖・発生への影響はヒトでも示唆されていることから、食品安全委員会

は TDI 設定の根拠として生殖・発生への影響を用いることが現時点では適切である

と判断した。 
動物では複数の試験で雄児の生殖系に対する影響が同程度の投与量で報告され

ているのに対し、現在得られている疫学報告の数は少なく、ヒトの知見を用量反応

関係の検討に用いることは現時点では困難である。したがって、本評価においては、

動物試験の結果に基づくことが適切であると判断した。 
 
以上より、動物試験のうち生殖・発生毒性を指標とした最も低い NOAEL 3 mg/kg

体重/日（Christiansen et al. 2010）を不確実係数 100（種差 10、個体差 10）で除

した 0.03 mg/kg 体重/日を DEHP の TDI と設定した。 
 
なお、近年の疫学調査によれば、妊婦における DEHP の低用量暴露（尿中 MEHP

濃度からの換算によれば 10 μg/kg 体重/日又はそれ以下）と出生児の AGD 短縮と

の間に相関があることが報告されている。調査報告の数は数報にとどまっているが、

ヒトに対する影響調査であり、フタル酸エステルの暴露実態の把握等も含め、今後

の疫学研究の進展を注視する必要があろう。 
 

    TDI  0.03 mg/kg 体重/日 
（TDI 設定根拠） 生殖・発生毒性試験 
（動物種） ラット 
（期間） 妊娠 7 日から分娩後 16 日まで 
（投与方法） 強制経口投与 
（NOAEL 設定根拠所見） 雄出生児における AGD 短縮及び生

殖器官の重量減少 
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（NOAEL） 3 mg/kg 体重/日 
（不確実係数） 100（種差：10、個体差：10） 
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表Ⅵ-1 各試験における NOAEL 等 

 

 

 

 

 

試験分類・
番号

動物種 系統
性別・
動物数/群

投与期間
用量

(mg/kg体重/日)
<混餌等中濃度>

投与
方法

エンドポイント
（用量 mg/kg体重/日）または<混餌等中濃度>

NOAEL
（mg/kg体重/日）

LOAEL
（mg/kg体重/日）

文献 備考 検討

(２)× ラット SD

性別不明
①8
②12
③15

4日間
①16日齢～
②36日齢～
③56日齢～

①0、500
②0、750
③0、750

強制
経口

①・②：血漿中副腎皮質刺激ホルモン及びコルチコ
ステロン濃度増加(雄：500-）

③：①、②にみられた変化を認めず。

Spornsilchai
et al.  2007

×

(２)① ラット SD 不明 7日間
0、2.5、5、25
<0、50、100、500 mg/kg>

混餌 肝ペルオキシソーム増殖(5-)
2.5 [著、W(TDI)]、
‐[食］

5 [著、W] Morton 1979 △

(２)② ラット SD ①・②雌10
①2週間
②4週間

0、300、1,000、3,000 mg/kg(単位は原
著のまま)

経口
①・②：肝細胞肥大、②：肝重量増加、近位尿細管
の好酸性変化(300 mg/kg-）

300 mg/kg [食]
Takai et al.
2009

生殖への影響は
(６)⑧に記載

○

(２)③ ラット SD 雌雄10 13週間
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>

混餌
肝重量増加、肝肥大、肝ペルオキシソーム増殖、腎
重量増加、赤血球数(雄)、ヘモグロビン減少(雄)
＜5,000 ppm＞

37.6 [T、U(腎)] 375 [T、食]
Poon et al.
1997

精巣への影響は
(６)⑫に記載

◎

(２)④ ラット
Wista
r

雌雄
対照6、
投与4

3日～9か月間
(3、7、14、28日
間、9か月間）

0、50、200、1,000 混餌 肝重量増加(雄)、肝ペルオキシソーム増殖(50-) 50 [T、U、食]
Mitchell et
al. 1985

○

(２)⑤ ラット
SD、
LE

雄
各系統10

34～36、76日間
（22日齢～）

0、10、100、300、900
強制
経口

56～58日齢のＬＥラットの肝重量増加(10-） ‐[食］
Noriega et
al. 2009

生殖への影響は
(６)⑪（実験
①）に記載

×

(２)⑤
カニク
イザル

雄4
2歳未満

14日間 0、500
強制
経口

肝・腎・精巣、血液･生化学検査結果に投与による影
響みられず

500 [T]、‐[食］
Pugh et al.
2000

△

(２)⑤
マーモ
セット

雌雄4 13週間 0、100、500、2,500
強制
経口

肝・腎・膵臓・精巣・卵巣、血液･生化学検査結果に
投与による影響みられず

2,500 [T]
Kurata et al.
1998

生殖への影響は
(６)㉖に記載

△

(３)× ラット
Sherm
an

雌雄32 2年間
0、20、60、190～200
<0、0.04、0.13、0.4％>

混餌 肝重量増加<0.4％> 60 [T] 190 [T]
Carpenter et
al. 1953

[T]ATSDR換算 ×

(３)× ラット SD
雄
数不明

102週間
0、14、140、1,400
<0、0.02、0.2、2％>

混餌 肝ペルオキシソーム増殖、体重減少<0.2％-> 14(体重) [T] 140(肝・体重) [T]
Ganning et
al. 1991

[T]ATSDR換算 ×

(３)×
モル
モット

雌雄
22～24

1年間
0、19、64
<0、0.04、0.13％>

混餌 肝重量増加(雌)<0.04％-> 19 [EP:経口RfD]
Carpenter et
al. 1953

[EP]EPA換算 ×
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試験分類・
番号

動物種 系統
性別・
動物数/群

投与期間
用量

(mg/kg体重/日)
<混餌等中濃度>

投与
方法

エンドポイント
（用量 mg/kg体重/日）または<混餌等中濃度>

NOAEL
（mg/kg体重/日）

LOAEL
（mg/kg体重/日）

文献 備考 検討

発がん：肝腫瘍（肝細胞癌+肝細胞腺腫）の増加<雄
同時併行対照 500 ppm-、雄背景データ対照 1,500
ppm-、雌1,500 ppm->、肝ペルオキシソーム増殖<500
ppm->

19～24(肝腫瘍・肝ﾍﾟ
ﾙｵｷｼｿｰﾑ増殖)[著
(NOEL)]、雄98.5(肝
腫瘍)[U、食]

発がん(肝)：292.2
[食]、雄292 [U、T]､
雌354 [T］

肝重量増加<雄絶対500 ppm-、雌雄相対1,500 ppm-、
雌絶対6.000 ppm->、腎重量減少(雄)<絶対1,500
ppm-、相対500 ppm->、慢性進行性腎症(雌)<1,500
ppm->

雄19(肝) [U]、
19.2(肝・腎) [食]、
98.5～116.8 [著]、
117(肝・腎) [T]

雄98.5(肝) [U、食]､
雄292(肝) [T]、雌
354(腎) [T]

発がん：肝細胞癌の用量依存的増加(雌)<12,000
ppm->、肝細胞癌+肝腫瘍性結節の増加<雌6,000 ppm-
、雄12,000 ppm>

発がん(肝)：322
[T]、320［U］、394
[食]

肝明細胞性細胞巣<6,000 ppm-、有意差なし>、内分
泌系への影響下垂体肥大、雄）<12,000 ppm>

322(肝) [T、食]、
674(内) [T]

発がん：肝細胞癌＋肝細胞腺腫増加<3,000 ppm->
発がん(肝)：
672 [T]、670 [U]

腎臓慢性炎症(雄)、精細管変性(雄)<6,000 ppm> 雄672(腎、精) [T] 雄1,325(腎、精) [T]

発がん：肝細胞癌増加<雄2,500 ppm-、雌12,500
ppm>、肝ペルオキシソーム増加<2,500 ppm->、単核
球性白血病(雄)<2,500 ppm->

28.9 [食]、雄29
[U]、28.9～36.1 [著
(NOEL)]

146.6［食]、雄147
[U]

肝重量増加<2,500 ppm->、肝海綿状変性増加(雄)、
腎重量増加(雄)<2,500 ppm->

28.9 [食]、36［T]、
雄28.9・雌36.1 [U]

147［T、U］

(３)④ ラット SD
雄　対照
390、投与
60～180

生涯(最大159週
間）

0、30、95、300 混餌 肝腫瘍増加、精巣腫瘍増加(300) 95 [著、食]
Voss et al.
2005

○

(４) ラット F344 雌8
①単回
②14日間反復

①単回：0、150、500、1,500、5,000
mg/kg体重/回
②反復：0、50、150、500、1,500

強制
経口

機能観察総合評価、自発運動測定に影響なし
Moser et al.
1995

△

(４)① マウス ICR
雌4～7 妊娠8～17日目及

び分娩後3～7日
0、1 経口

2～6週齢の雄出生児における中脳ドーパミン作動性
神経核のチロシンヒドロキシラーゼ、Fosの免疫組織
学活性の変化、体重の減少( 1 )

-[食］
Tanida et al.
2009、

参考：Ghisari＆
Bonefeld-
Jorgensen, 2009

△

David et al.
1999、2000a
[U] 参照:
Moore 1996

精巣への影響は
(６)⑭に記載

◎

Kluwe et al.
1982;
NTP 1982

[U]EU換算 △

(３)③ ラット F344
雌雄
50～80

104週間
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〉

混餌

Kluwe et al.
1982;
NTP 1982

[U]EU換算

精巣毒性は(６)
⑬に記載

○

(３)(②) マウス
B6C3F
1

雌雄50 103週間
雄：0、672、1,325
雌：0、799、1,821
<0、3,000、6,000 ppm>

混餌

David et al.
1999、2000b
[U] 参照：
Moore (1997)

[T]ATSDR換算

精巣への影響は
(６)①に記載

◎

(３)② ラット F344 雌雄50 103週間
雄：0、322、674
雌：0、394、774
<0、6,000、12,000 ppm>

混餌

(３)① マウス
B6C3F
1

雌雄
60～70

104週間
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>

混餌
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試験分類・
番号

動物種 系統
性別・
動物数/群

投与期間
用量

(mg/kg体重/日)
<混餌等中濃度>

投与
方法

エンドポイント
（用量 mg/kg体重/日）または<混餌等中濃度>

NOAEL
（mg/kg体重/日）

LOAEL
（mg/kg体重/日）

文献 備考 検討

(４)② マウス
ICR
(CD-
1)

雄雌10
交配前4週～F19
週齢

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％>

混餌

F1の行動発達指標にわずかな影響：平面正向反射の
遅延・抑制<4日齢雌：0.01％、0.09％、7日齢雄：
0.09％>

生殖影響：同腹児数、性比変化なし

19.86 [食] Tanaka 2002 経世代試験 ◎

(４)② マウス
ICR
(CD-
1)

雄雌10
交配前4週～F19
週齢

0、42～171〈0、0.03％〉 混餌
F1の行動発達指標:投与の影響なし
生殖影響：同腹児数、F1体重、性比変化等なし、

42～171 [食] Tanaka 2005
経世代試験

cross-mating
◎

(５) ラット
Wista
r

雌雄25
F0交配前73日～
離乳

0、113、340、1,088
〈0、1,000、3,000、9,000 ppm〉

混餌 F1 の脾臓重量減少<1,000 ppm> <1,000 ppm>[U]

EU RAR 2008
(参照:
Schilling et
al. 2001)

2世代試験

原著入手不可
△

(６)× ラット SD 雌

①5日間(分娩後2
日～、分娩後6日
～、分娩後14日
～）
②3日間(分娩後
15日～)

①・②0、2,000
強制
経口

母動物：体重低下、肝相対重量増加、ペルオキシ
ソーム酵素活性上昇、乳腺重量低下、乳汁組成変
化、乳汁中にDEHP・MEHP検出、血漿中にMEHP検出
(2000)
　
児動物：体重低下、ペルオキシソーム酵素活性上昇
(2000)

Dostal et al.
1987

△

(６)× ラット 雌5 分娩後1～21日 0、2,000
強制
経口

乳児の体重減少、肝臓絶対重量の減少、肝臓での
DEHP検出(2000)

Parmar et al.
1985

△

(６)× ラット
アル
ビノ

雌4 分娩後1～21日 0、2,000 経口
雄出生児の31、61日齢での精巣のγ-GTP等の活性に
影響、91日齢での精巣上体の精子数減少(2000）

Tandon et al.
1990

△

(６)① マウス
B6C3F
2

雌雄60-71 104週間
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>

混餌
精巣重量減少<相対500 ppm-、絶対1,500 ppm->
精巣の精子減少、精巣上体の精子の未成熟・形態異
常<1,500 ppm->

98.5 [T、著、U、食]
292 [T]、292.2
[食］

David et al.
1999、2000b
[U] 参照：
Moore 1999

[T]ATSDR換算

精巣以外への影
響は(３)①に記
載

◎

(６)② マウス
ICR
(CD-
1)

雌雄20、対
照は雌雄40

交配前 7日～
交配期間中（ 98
日間）

0、14、140、420
<0、0.01、0.1、0.3％>

混餌 妊娠率、生存児数、生児出生率の低下<0.1%->
14 [T(MRL) 、厚
(TDI)、食]、児20
［U］、母600 [U]

140 [T、食]、
144 [厚］

Lamb et al.
1987

連続交配試験

[T]ATSDR換算、
[U］EU換算

◎

(６)② マウス
Sv/12
9

雌雄14～22
交配前4週間～妊
娠18日目または
分娩後2日

0、10～12、55～64、119～145
<0、0.01、0.05、0.1％>

混餌 2日齢の生存新生児数減少<0.05%-> 10～12 [食] 55～64 [食]
Hayashi et
al. 2011

◎

(６)③ マウス
ICR
(CD-
1)

雌24～30 妊娠0～17日目
0、44、91、191、292
<0、0.025、0.05、0.10、0.15％>

混餌
発生毒性：胎児外表異常増加<0.05%->

母動物：体重増加抑制<0.10%->

44［T、厚、著(児)、
U(発生)、食]
母91[U、食]

91 [T、厚、食]
Tyl et al.
1988

◎
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試験分類・
番号

動物種 系統
性別・
動物数/群

投与期間
用量

(mg/kg体重/日)
<混餌等中濃度>

投与
方法

エンドポイント
（用量 mg/kg体重/日）または<混餌等中濃度>

NOAEL
（mg/kg体重/日）

LOAEL
（mg/kg体重/日）

文献 備考 検討

(６)(③) マウス ICR 雌7～12 妊娠0～18日目
0、70、190、400、830、2,200
<0、0.05、0.1、0.2、0.4、1.0％>

混餌 胎児死亡率増加<0.1%->
70 [著(NOEL)]、83
[T]

170 [T]
Shiota et al.
1980

[T]ATSDR換算 △

(６)④ マウス
ICR
(CD-
1)

雌28～29 F0妊娠0～17日目
0、19、48、95
〈0、0.01、0.025、0.05％〉

混餌

児動物：F1の出生前死亡率、生後1～4日の死亡率増
加、思春期の体重増加のわずかな抑制(雌)<0.05%>

母動物：F0の分娩後4～7日の体重増加抑制傾向
<0.05%>

48 [著(NOEL)、T(F1
の出生前後の死亡率
増加)]

95 [T、食(F1の出生
前後の死亡率増加)]

Price et al.
1988

2世代試験 ◎

(６)⑤ マウス
C57BL
/6

雌10 妊娠12～17日目 0、100、200、500
強制
経口

胎齢19日の雄児のAGD短縮、尿道下裂増加(100-) -[食］ 100［食］
Liu et al.
2008

○

(６)⑥ ラット SD 雄5 単回（3日齢）
①0、20、100、200、500 mg/kg体重/
回、
②DEHP 500と等モルの2‐EHまたはMEHP

強制
経口

①:精巣での異常生殖細胞出現、セルトリ細胞の増殖
抑制 (②MEHPで同様の影響を確認）

20 mg/kg体重/回
[T、U、食]

100 mg/kg体重/回
[T、食]

Li et al.
2000

[T]単位:mg/kg体
重/日

○

(６)⑦ ラット SD
①雄7～10
②雄50

①5日間（1、2、
3、6、12週齢
～）
②5日間（6日齢
～）

①0、10、100、1,000、2,000
②0、200、500、1,000

強制
経口

①:精巣重量低下、精巣セルトリ細胞減少、精母細
胞・精子細胞消失(1,000-)

②:8、10、11、12、15週齢の各時点で非投与雌F344
ラットと交配、生殖指標に有意な変化なし

①：100 [T、食] ①：1,000 [T、食]
Dostal et al.
1988

○

(６)⑧ ラット SD
①②雌10
③雌11

①2週間、
②4週間
③交配前2週間～
妊娠7日目

0、300、1,000、3,000 mg/kg
(単位は原著記載のまま)

経口

①・②:卵巣間質細胞空胞変性(300 mg/kg-)

③:(非投与雄と交配)妊娠動物減少、正常範囲を超え
た発情周期の延長(3,000 mg/kg)

300 mg/kg［食(①、
②）］

Takai et al.
2009

卵巣以外への影
響は(２)②に記
載

○

(６)(⑧) ラット SD 雌42 1～12日間 0、2,000
強制
経口

発情周期の延長、卵巣の顆粒膜細胞の小型化、血清
E2減少、FSH増加、LHサージ消失、無排卵(2,000）

-[食］ 2,000 [T] Davis 1994 △

(６)(⑧) ラット SD 雌10
10日間（20日齢
～）

0、500
強制
経口

血中E2・プロゲステロン減少(500) -[食］
Svechnikova
et al. 2007

△

(６)(⑧) ラット SD 雌10 26週間 0、1,400 mg/kg体重/回 （2回/週） 経口
血清E2・FSH減少、下垂体のFSH・LH減少、発情休止
期延長(1,400/週２)

-[食］
Hirosawa et
al. 2006

△
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試験分類・
番号

動物種 系統
性別・
動物数/群

投与期間
用量

(mg/kg体重/日)
<混餌等中濃度>

投与
方法

エンドポイント
（用量 mg/kg体重/日）または<混餌等中濃度>

NOAEL
（mg/kg体重/日）

LOAEL
（mg/kg体重/日）

文献 備考 検討

(６)⑨ ラット LE ①②雌７
①妊娠12～21日
目
②授乳1～21日目

0、100
強制
経口

21、35日齢の雄児の血清中テストステロン低下(100) -[食］ 100 [U]
Akingbemi et
al. 2001

◎※

(６)⑨ ラット LE 雄10

①14日間(21日齢
～、35日齢～)
②28日間((21日
齢～)
③28日間(62日齢
～）

0、1、10、100、200
強制
経口

①：35日齢～の投与でライディッヒ細胞のテストス
テロン産生低下(exo vivo)、精巣の17β-水酸化ス
テロイド脱水素酵素活性減少(10-)

②：血清中LH・テストステロン濃度上昇(用量依存的
)、精巣内テストステロン濃度上昇、ライディッヒ細
胞のテストステロン産生上昇(10-)

③：血清中LH・テストステロン濃度、ライディッヒ
細胞のテストステロン産生に有意な変化なし

1 [N、著(NOEL)］、-
[食］

10 [N、著(LOEL)］
Akingbemi et
al. 2001

◎※

(６)⑨ ラット LE 雄10以上
28、70、100日間
（21日齢～）

0、10、100
強制
経口

90日齢の血清中LH・テストステロン濃度上昇、ライ
ディッヒ細胞のテストステロン産生減少(exo
vivo)、90日齢・120日齢のライディッヒ細胞過形成
(10-)

-[食］ 10 [N]
Akingbemi et
al. 2004

◎※

(６)(⑨) ラット SD 雌4-5
妊娠14日～分娩
後3日

0、750
強制
経口

雄児の精巣内・全身のテストステロン濃度低下、AGD
短縮、精巣重量減少、ライディッヒ細胞肥大の増
加、多核生殖細胞の増加(750)

-[食］
Parks et al.
2000

△

(６)⑩ ラット LE 雄10
28日間（21日齢
～）

0、10、500、750
強制
経口

性成熟への影響：体重増加、精嚢重量増加、血清テ
ストステロン増加、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
ステロン減少、包皮分離の遅延(750)

-[食］
Ge et al.
2007

◎※

(６)⑪ ラット
①SD､
LE
②SD

①雄10
②雄17

①34～36、76日
間（22日齢～）
②20～21、40～
41日間（23日齢
～）

①0、10、100、300、900
②0、100、300、900

強制
経口

①、②：生殖系器官の重量減少、精巣・精巣上体の
組織学的変化（精巣変性、精巣上体胚上皮変性、精
巣上体の精子減少）、包皮分離遅延（LE)（300-）

100 [食］ 300 [食］
Noriega et
al. 2009

肝臓への影響①
は(２)⑤に記載

◎※

(６)⑫ ラット SD 雌雄10 13週間
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>

混餌 精巣セルトリ細胞空胞変性<500 ppm->
3.7 [著、T、U、N、
厚(TDI)]

37.6 [著、T、U、N、
厚]

Poon et al.
1998

精巣以外への影
響は(２)③に記
載

◎

(６)⑬ ラット F344 雌雄50 103週間
雄：0、322、674
雌：0、394、774
<0、6,000、12,000 ppm>

混餌 精細管変性増加<12,000 ppm> 322 [食] 674 or 322 [T]
Kluwe et al.
1982;
NTP 1982

精巣以外への影
響は(３)②に記
載

○

(６)⑭ ラット F344 雌雄50～80 104週間
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〉

混餌
104週間投与終了時の両側精巣性無精子症の用量依存
的な増加<500 ppm->

5.8 [T(MRL)]、28.9
[U]、― [食］

29 [T］

David et al.
1999、2000a
[U] 参照:
Moore　1996

精巣以外への影
響は(３)③に記
載

◎
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試験分類・
番号

動物種 系統
性別・
動物数/群

投与期間
用量

(mg/kg体重/日)
<混餌等中濃度>

投与
方法

エンドポイント
（用量 mg/kg体重/日）または<混餌等中濃度>

NOAEL
（mg/kg体重/日）

LOAEL
（mg/kg体重/日）

文献 備考 検討

(６)⑮ ラット F344 雄24 交配前60日間
0、18、69、284、1,156
〈0、320、1,250、5,000、20,000ppm〉

混餌
(非投与雌と交配)精巣重量低下、精巣上体重量低
下、前立腺重量低下<5,000 ppm->

69 [U、食] 284 [食］
Agarwal et
al. 1986

○

(６)⑯ ラット F344 雌19～23 F0妊娠0～20日目
0、164、313、573
〈0、0.25、0.5、1.0％〉

混餌
児動物：F1の出生前後の死亡率増加<0.5％->

母動物：F0の摂餌量低下<0.5％->

164 [食、T(児)、著
(児、母、NOEL)]

313 [食、T(児)]
Price et al.
1986

2世代試験 ◎

(６)⑰ ラット F344 雌22～25 妊娠0～20日目
0、357、666、856、1,055
〈0、0.5、1.0、1.5、2.0％〉

混餌
児動物(胎齢20日)：体重低値<1.0％->

母動物：体重増加抑制<1.0％->

357  [食、T(児)、U
（発生、母）、著
(児、母、NOEL)]

666 [T、食] Tyl et al.
1988

◎

(６)⑱ ラット
Wista
r

雌9～10 妊娠6～15日目 0、40、200、1,000
強制
経口

児動物(胎齢21日)：生存胎児数減少、胎児体重低
値、骨格・軟組織の変異増加、奇形増加、骨化遅延
増加(1,000）

母動物：肝重量増加、腎重量増加、子宮重量減少
(1,000）

200 [T、食、U(発
生、母)]

1,000 [T、食、U(発
生、母)、著(催奇形
性)]

Hellwig et
al. 1997

○

(６)⑲ ラット LE 雌6～9 妊娠2～20日目 0、10、100、750
強制
経口

雄児(胎齢21日)：精巣におけるテストステロン濃
度、Kitl・Igf-1転写変化(10:増加、750:減少)、ラ
イディッヒ細胞凝集体増加(10-)、精巣重量減少、ラ
イディッヒ細胞数・体積減少(100-)、精巣における
Insl-3転写減少、AGD短縮(750)

100(AGD短縮) [食] 750(AGD短縮) [食]
Lin et al.
2008

○

(６)(⑲) マウス
Kumin
g

雌10
妊娠12日目～分
娩後3日

0、100、200、500
強制
経口

雄児:精巣における精原細胞の変性、ライディッヒ細
胞の増殖、Insl-3のｍRNA発現低下(100-）

Song et al.
2008、

参考：Laguë&
Tremblay 2008

△

(６)(⑲) ラット SD 雌9～12 妊娠12～21日目 0、500、625
強制
経口

一日齢の児動物の生存率減少(500-)、
雄児：尿道下裂、精巣欠損・低形成、停留精巣
(500-)、AGD短縮、乳輪・乳頭遺残(500)

Saillenfait
et al. 2009

△

(６)⑳ ラット
Wista
r

雌8 妊娠7～21日目 0、10、30、100、300
強制
経口

雄児(胎齢21日)：生殖細胞の組織学的変化（精細管
中央への転位、細胞数増加、多核細胞化)(100-）

30 [食] 100 [食]
Borch et al.
2006

○

(６)(⑳) ラット
SD、
Wista
r

雌17-30 妊娠14～18日目 0、750
強制
経口

雄児:AGD短縮、乳輪・乳頭遺残、生殖系器官の重量
低値、欠損(750)

-[食］
Wilson et al.
2007

△

(６)(⑳) ラット SD 雌8 妊娠11～21日目 0、10、100、500
強制
経口

雄児(63日齢):精子運動性低下(10-)、AGD短縮
(100)、乳頭数等の増加、尿道下裂、停留精巣(500)
精子の濃度・生存率低下(10、500)

-[食］
Vo et al.
2009

△

(６)㉑ ラット SD 雌5-8
妊娠3日目～分娩
後21日

0、375、750、1,500
強制
経口

雄児の乳輪/乳頭残留増加(375-) 375 [T、U]
Moore et al.
2001

△
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試験分類・
番号

動物種 系統
性別・
動物数/群

投与期間
用量

(mg/kg体重/日)
<混餌等中濃度>

投与
方法

エンドポイント
（用量 mg/kg体重/日）または<混餌等中濃度>

NOAEL
（mg/kg体重/日）

LOAEL
（mg/kg体重/日）

文献 備考 検討

雌児の膣開口遅延(15-) 5 [著]
Grande et al.
2006

△

9週齢以上の雌児の三次閉鎖卵胞増加(405)
Grande et al.
2007

△

(６)㉒ ラット
Wista
r

雌11-16
妊娠6日目～分娩
後21日

0、0.015、0.045、0.135、0.405、
1.215、5、15、45、135、405

強制
経口

22日齢の雄児の精巣重量増加(5-135)、包皮分離遅延
(15-)、精巣組織変化(135-)、残留乳頭数増加・AGD
短縮(405)

1.215 [著]
Andrade et
al. 2006a

◎※

144±7日齢の雄児の停留精巣(5、135、405で各1
例）、一日精子産生量低下(15-)

1.215(停留精巣)
[著]

5(停留精巣)[著］、
15(精子産生量低
下)[著]

Andrade et
al. 2006b

◎※

視床下部/視索前野領域のアロマターゼ活性変化
1日齢：阻害（雄0.135-0.405）、増加(雄15-)、
22日齢：増加(雌0.045、5を除く投与群、雄0.405の
み)

Andrade et
al. 2006c

◎※

(６)㉓ ラット SD
①雌13-14
②①の雄出
生児16-20

①妊娠8日目～分
娩後17日
②引続き、雄児
へ18～65日齢

0、11、33、100、300
強制
経口

雄出生児:乳頭遺残、精巣上体や精巣の変性・奇形等
の何らかの生殖影響を有する個体の割合の増加(11-)

11 [著、食]
Gray et al.
2009

◎※

(６)㉔ ラット
Wista
r

①雌8、対
照は16
②雌8、用
量3と対照
は16

妊娠7日目～分娩
後16日

①0、10、30、100、300、600、900
②0、3、10、30、100

強制
経口

①＋②:雄出生児のAGD短縮、乳頭遺残の増加、生殖
器官（腹側前立腺、LABC）の重量減少(10-)、外部生
殖器のmildな形成不全(3-)

3 [食(AGD短縮、生殖
器官の重量減少)]

10 [著、食(AGD短
縮、生殖器官の重量
減少)]

Christiansen
et al. 2010

◎※

精巣、発生毒性：F1及びF2の小型精巣、精巣無形
成、F1の精細管萎縮 <300 ppm->

4.8(精巣・発生)
[U、E(TDI)]

14(精巣・発生) [U、
E]、300～1,000 ppm
[著]

生殖毒性：F1、F2、F3の精子減少、F2の妊娠率低
下、F1の同腹雄児減少 <7,500 ppm->

46(生殖) [U、E]
359(生殖) [U] 、
7,500 ppm[著]

Wolfe＆Layton
2004

(６)㉕ ラット SD 雌雄17
F0交配前6週間～
F3出生

混餌
肝臓、腎臓等への影響：相対及び絶対肝重量の増加
（F1雄）、肝細胞肥大（F1雄、F2雌）、腎髄質の尿
細管拡張、硬質沈着（F1雌）等 <1,000 ppm->

14(肝、腎) [U]
46(肝、腎) [U] 、
1,000 ppm(肝細胞毒
性)［著]

F1、F2雄の生殖器異常の発生頻度に対するベンチ
マークドーズ法の適用

BMDL10=27 [著]
Benson 2009

（BMDL10算出）
◎※

F1+F2雄における何らかの生殖系（精巣、精巣上体、
前立腺、精嚢)の奇形を有する頻度

4.8 [著] 14 [著]

雄における何らかの生殖系（精巣、精巣上体、前立
腺、精嚢)の奇形を有する頻度に対するベンチマーク
ドーズ法の適用

BMDL5=169 ppm(F1)、
77 ppm (F2)、142
ppm（F1+F2) [著]

食品安全委員会
では(６)㉒の5つ
の文献を一連の
試験とみなし、
NOAELを5 mg/kg
体重/日と判断。

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〉

3世代試験

食品安全委員会
では（６）㉕を
一まとまりと
し、混餌中
300ppm以上でみ
られた
F1+F2雄の生殖系
器官への影響に
基づき、NOAELを
4.8 mg/kg体重/
日と判断。

◎※

Blystone et
al. 2010

◎※
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試験分類・番号：II. ２．動物への影響（２）亜急性毒性、（３）発がん性及び慢性毒性、（４）神経への影響、（５）免疫系への影響、（６）内分泌

系及び生殖系への影響へ、丸囲み数字は試験番号、カッコつきの試験番号はサポートデータとしての記載。×は未掲載。 
NOAEL/LOAEL：[著]著者、[T]ATSDR、[E]EFSA、[EP]EPA、[U]EU RAR、[N]NTP、[W]WHO、[厚]厚労省薬食審、[食]食品安全委員会による。 
検討：評価書に取り上げるべき文献（NOAEL/LOAEL の検討に用いる）： ◎※（特に重要）、◎（重要）、○（取り上げるべき） 

評価書において参考データとして記載する文献：△ 
評価書に取り上げるべき重要性が低い文献：× 

試験分類・
番号

動物種 系統
性別・
動物数/群

投与期間
用量

(mg/kg体重/日)
<混餌等中濃度>

投与
方法

エンドポイント
（用量 mg/kg体重/日）または<混餌等中濃度>

NOAEL
（mg/kg体重/日）

LOAEL
（mg/kg体重/日）

文献 備考 検討

(６)㉖
コモン
マーモ
セット

雌雄5～6
65週間(離乳直後
～)

0、100、500、2,500
強制
経口

雄：精巣、精子、血清テストステロン等へ影響なし

雌：卵巣重量増加･大型黄体、血清エストラジオール
増加(500-)

100 [食] 500 [食]
Tomonari et
al. 2006

○

(６)(㉖)
マーモ
セット

雌雄4 13週間 0、100、500、2,500
強制
経口

精巣・卵巣・生化学検査結果に影響なし 2,500 [T、食]
Kurata et al.
1998

精巣、卵巣等以
外への影響は
(２)⑤に記載

△

(６)㉗ ラット LE 雌12
妊娠1日目～分娩
後21日

0、3.0～3.5、30～35
〈0、32.5、325 μL/L〉

飲水
雄児:腎臓絶対重量低下、肝相対重量増加、精巣の絶
対・相対重量低下、精細管上皮崩壊<32.5μL/L->

-[食］ 3.5 [U]
Arcadi et al.
1998

飲水量未測定 △

(６)㉗ ラット
Wista
r

雌5
妊娠16日目～分
娩後14日

〈0、1％（w/w）〉 混餌
児動物:肺胞中隔減少、肺胞の拡張、肺胞数減少、ガ
ス交換表面積減少等<1%>

-[食］
Rosicarelli＆
Stefanini
2009

△

(６)㉗ ラット SD

雄6（6週齢
で去勢した
7週齢の
雄）

10日間

DEHP（0、20、100、500）又はMEHP
（0、10、50、250）
＋テストステロン（プロピオン酸塩
0.4）皮下投与

強制
経口

DEHP+T：肝重量増加、LABC重量減少(500)、精嚢腺の
重量減少、血中LH上昇(100-)、腹側前立腺重量減少
(20-)
MEHP+T：腎重量減少、腹側前立腺の重量減少(250)、
精嚢腺の重量減少、LABC重量減少(50-)、血中テスト
ステロン減少(10-)

Lee＆Koo 2007
<参考データ>
ハーシュバー
ガー試験

△

(６)㉗ ブタ 雄10 3～7週齢
0、300 mg/kg体重/回
（3回/週）

強制
経口

7週齢で尿道球腺の早期成熟。精巣のセルトリ細胞
数、ライディッヒ細胞、生殖細胞に影響なし

-[食］
Ljungvall et
al. 2008

△

(６)㉗ ブタ 雄8 3～7週齢
0、300 mg/kg体重/回
（3回/週）

強制
経口

合成性腺刺激ホルモン放出ホルモン刺激性LH産生低
下(0.5～1時間）、血中テストステロンに有意差な
し、性行動に変化なし

-[食］
Ljungvall et
al. 2006

△

(６)㉗ ブタ 雄8 3～7週齢
0、300 mg/kg体重/回
（3回/週）

強制
経口

精子の直線運動低下、精子頭部の水平運動の振幅増
加傾向

-[食］
Spjuth et al.
2006a

△

(６)㉗ ブタ 雄8 3～7週齢
0、300 mg/kg体重/回
（3回/週）

強制
経口

精子産生、精子の質への有害影響なし -[食］
Spjuth et al.
2006b

△

(６)㉗ ブタ 雄8 3～7週齢
0、300 mg/kg体重/回
（3回/週）

強制
経口

in vitroにおける精子の受胎能獲得、先体反応誘導
に有意差なし

-[食］
Spjuth et al.
2007

△



 

 126

＜別紙 1：MEHP の主な酸化代謝物名、略号等＞ 

番号 名称 主な略号（ある場合）

I フタル酸モノ（2-エチル-3-カルボキシプロピル） MECPrP 

II フタル酸モノ（2-カルボキシヘキシル）  

III フタル酸モノ（2-エチル-4-カルボキシブチル） MECBP 

IV フタル酸モノ（2-カルボキシメチルヘキシル） 2cx-MMHP、MCMHP 

V フタル酸モノ（2-エチル-5-カルボキシペンチル） 5cx-MEPP、MECPP 

VI フタル酸モノ（2-エチル-5-オキシヘキシル） 5oxo-MEHP、MEOHP

VII フタル酸モノ（2-（2-ヒドロキシエチル）ヘキシル）  

VIII  フタル酸モノ（2-エチル-4-ヒドロキシヘキシル）  

IX フタル酸モノ（2-エチル-5-ヒドロキシヘキシル） 5OH-MEHP、MEHHP

X フタル酸モノ（2-エチル-6-ヒドロキシヘキシル）  

XII フタル酸モノ（2-エチル-4-オキシヘキシル）   

XVII フタル酸モノ（2（1-ヒドロキシエチル）ヘキシル） MHEHP 

XXVI フタル酸モノ（2（1-オキシエチル）ヘキシル） MOEHP 

（Silva et al. 2006 、Albro 1986、Koch et al. 2005） 
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＜別紙 2：略号等＞ 

ADHD 注意欠陥多動性障害 
AGD 肛門生殖突起間距離 
AGI AGD を体重で除した指標 
AGI-L 身長補正した AGD 
AGI-W 体重補正した AGD 
ATSDR （米国）毒性物質疾病登録機関 
BBP フタル酸ベンジルブチル 
BMD ベンチマーク用量、ベンチマークドース 
BMDL ベンチマークドース信頼下限値 
BMDS ベンチマークドースソフトウェア 
BMI Body Mass Index 
BSID-II ベイリー乳幼児発達検査 II 
CAR 構成的アンドロスタン受容体 
14C-DEHP 14C 標識 DEHP 
CE クレアチニン一日排泄量 
CERHR （米国）ヒト生殖リスク評価センター 
CHO 細胞 チャイニーズハムスター卵巣細胞 
CI 信頼区間 
CPSC （米国）消費者製品安全委員会 
CPSIA 消費者製品安全性改善法 
CSTEE （EC）毒性、生態毒性及び環境に関する科学委員会 
CoA 補酵素 A 
Cr クレアチニン 
D4-DEHP 3、4、5、6 位重水素標識 DEHP 
DBP フタル酸ジブチル 
DEHP フタル酸ビス（２-エチルヘキシル） 
DEHP-NWP DEHP モノエステル代謝物 
DEP フタル酸ジエチル 
DIDP フタル酸ジイソデシル 
DINP フタル酸ジイソノニル 
DNOP フタル酸ジ-n-オクチル 
DOP フタル酸ジオクチル 
E2 エストラジオール 
EC 欧州委員会 
EFSA 欧州食品安全機関 
2-EH 2-エチルヘキサノール 
EPA 米国 環境保護庁 
EPA/IRIS （米国） 環境保護庁/統合リスク情報システム 
EU 欧州連合 
EU RAR EU リスク評価書 
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F0 、F1 、F2 、F3 親世代、第 1 世代、第 2 世代、第 3 世代 
F344 ラット Fischer 344 ラット 
FAI 遊離アンドロゲンインデックス 
FAO 国際連合食糧農業機関 
FSH 卵胞刺激ホルモン 
FUE 尿中モル分画排泄率値 
GC/MS ガスクロマトグラフ質量分析計 
HCG ヒト絨毛性ゴナドトロピン 
High-MWP フタル酸モノエステル高分子量（250 Da<）代謝物 
HMW フタル酸モノエステル高分子量（250 Da<）代謝物 
HOMA Homeostatic model assessment 
HPOA 視床下部／視索前野領域 
hPPARαマウス PPARα-humanized マウス 
HSD 水酸化ステロイド脱水素酵素 
HSDS 身長 SD スコア 
IARC 国際がん研究機関 
IC50 50％阻害濃度 
ICSC 国際化学物質安全性カード 
IEG Immediate Early Genes 
IGF インスリン様成長因子 
INSL-3 インスリン様因子 3 
IQ 知能指数 
-ir（接尾語） 免疫活性（immunoreactive） 
IUL 群 in utero-lactational cohort 
JECFA FAO/WHO 合同食品添加物専門家会議 
LABC 肛門挙筋・球海綿体筋 
LD50 半数致死量 
LE ラット Long Evans ラット 
LH 黄体形成ホルモン 
LIF 白血病抑制因子 
LMW フタル酸モノエステル低分子量（<250 Da）代謝物 
LOAEL 最小毒性量 
LOD 検出限界 
LOEL 最小作用量 
LOQ 定量限界 
Low-MWP フタル酸モノエステル低分子量（<250 Da）代謝物 
MBP フタル酸モノブチル 
MBzP フタル酸モノベンジル 
MCPP フタル酸モノ（3-カルボキシプロピル） 
MDA マロンジアルデヒド 
MDI 精神発達指標（Mental Development Index） 
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MEHP フタル酸モノ（2-エチルヘキシル） 
MEP フタル酸モノエチル 
MF 修正係数  
MINP フタル酸モノイソプロピル 
MMP フタル酸モノエチル 
MOS 安全マージン 
MRL Minimal Risk Level 
MTP ミクロソーム TG 輸送タンパク質 
MWd フタル酸ジエステル分子量 
MWm フタル酸ジエステル各代謝物分子量 
MiBP フタル酸モノイソブチル 
NA 適用できない 
ND 不検出 
NHANES 米国国民健康栄養調査 
NIEHS （米国）環境健康科学研究所 

NINNS  
Neonatal Intensive Care Unit Network Neurobehavioral 
Scale 

NOAEL 無毒性量 
NOEL 無作用量 
NORA National Occupational Research Agenda 
NS 詳細不明 
NTP （米国）国家毒性プログラム 

OR オッズ比 
PCNA 増殖細胞核抗原 
PDI 心理動作発達指標（Physical Development Index） 
PLD ホスホリパーゼ D 
PPAR Peroxisome Proliferator Activated Receptor 
PUB 群 pubertal cohort 
PVC ポリ塩化ビニル 
PXR Pregnan X 受容体 
RT-PCR 逆転写ポリメラーゼ転写反応 
RfD 参照用量 
SD 標準偏差 
SD ラット Sprague-Dawley ラット 
SE 標準誤差 
SHBG 性ホルモン結合グロブリン 
SHE 細胞 シリアンハムスター胚細胞 
SML Specific Migration Limit 
StAR ステロイド産生急性調節タンパク質 
T3 トリヨードチロニン  
T4 チロキシン 
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TDI 耐容一日摂取量 
TG トリグリセリド 
TH チロシンヒドロキシラーゼ 
TSH 甲状腺刺激ホルモン 
UE Cr 1 g 当たりの DEHP 各代謝物尿中排泄量 
UGT ウリジン 5’-二リン酸グルクロン酸トランスフェラーゼ 
US NML HSDB 米国国立医学図書館有害物質データバンク 
WHO 世界保健機関 
ΣDEHP DEHP 代謝物の合計 
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