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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、フタル酸ジオクチル

（DNOP）（CAS 117-84-0）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、体内動態（ラット、ヒヒ、フェレット及びヒト）、

急性毒性（マウス、ラット及びモルモット）、亜急性毒性（マウス及びラット）、

慢性毒性及び発がん性（マウス及びラット）、生殖・発生毒性（マウス及びラッ

ト）、遺伝毒性試験等であった。 
得られた各種動物試験の結果から、DNOP の急性毒性は弱く、亜急性毒性試

験及び慢性毒性／発がん性試験における主な標的臓器は肝臓であった。生殖・発

生への主な影響として、発生毒性試験において、第 14 肋骨の発生頻度の増加が

認められた。繁殖能への影響は認められなかった。発がん性試験の結果から、ヒ

トにおける発がん性の懸念はないと判断した。 
遺伝毒性試験の結果から、DNOP は生体にとって問題となる遺伝毒性はない

ものと判断した。したがって、TDI を設定することが可能であると判断した。  
疫学研究は、DNOP の尿中主要代謝物である MCPP を DNOP ばく露指標と

した報告が多かったが、MCPP は DBP など DNOP 以外のフタル酸エステルの

代謝物でもあることなどから、現時点で疫学研究の結果を基に、DNOP ばく露

量と健康影響との関係について明らかにすることはできなかった。 
以上より、実験動物を用いた試験の結果に基づき TDI を設定することが適切

であると判断した。 
亜急性毒性試験、慢性毒性／発がん性試験及び生殖・発生毒性試験を評価した

結果、最も低い NOAEL が得られた試験は Poon ら（1997）が実施したラット

を用いた 13 週間亜急性毒性試験であった。雄 350.1 mg/kg 体重/日、雌 402.9 
mg/kg 体重/日投与群において、肝臓の細胞質容積の増加を伴った静脈周辺性細

胞質空胞化が認められたことから、当該試験の NOAEL は雄 36.8 mg/kg 体重/
日、雌 40.8 mg/kg 体重/日であった。 
最も低い LOAEL が得られた試験は Wood ら（2014）が実施したマウスを用

いた 2 年間慢性毒性／発がん性試験であった。最低用量（113 mg/kg 体重/日）

から肝細胞細胞質変化及び肝細胞肥大が認められたことから、当該試験の

LOAEL は 113 mg/kg 体重/日、NOAEL は設定できなかった。 
本専門調査会としては、Poon ら（1997）の試験は公比が大きいこと、及びよ

り長期の試験であるマウスを用いた 2 年間慢性毒性／発がん性試験（Wood ら

2014）において、NOAEL は得られていないが、最も低い LOAEL が得られて

いることから、当該試験の結果に基づき TDI を設定することとした。 
113 mg/kg 体重/日投与群で認められた肝細胞肥大及び肝細胞細胞質変化に
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ついては、肝臓の重量変化を伴わないこと、80～104 週で認められた肝細胞肥大

の発生頻度及び重篤度は投与量依存的に増加していないこと及び肝細胞細胞質

変化は 60 週以降対照群においても認められ 80～104 週では有意差は示されて

いないことから、軽度な変化であると考え、LOAEL から NOAEL への外挿に

ついては、3 で除すことで十分であると判断した。 
また、LOAEL から NOAEL への外挿に係る不確実係数を 3 として TDI を算

出すると 0.37 mg/kg 体重/日となる。一方、発生毒性試験（Saillenfait ら 2011）
において、最低用量（250 mg/kg 体重/日）から第 14 肋骨を持つ胎児数の増加

が認められたため NOAEL を得られなかった。この LOAEL（250 mg/kg 体重/
日）でみられた第 14 肋骨はラットに自然発生する所見であり、かつ、LOAEL
における発生頻度の増加は腹数当たりでの解析では対照群と比較して有意差が

ないことを踏まえると、軽度な影響であると考えられた。その結果として、当該

試験の LOAEL（250 mg/kg 体重/日）から NOAEL への外挿にあたって 3 で除

した場合に算出される TDI は 0.83 mg/kg 体重/日となり、0.37 mg/kg 体重/日
がより低い値となる。 
以上から、Wood らの試験（2014）で得られた LOAEL 113 mg/kg 体重/日を

不確実係数 300（種差 10、個体差 10、LOAEL から NOAEL への外挿 3）で除

し、DNOP の TDI を 0.37 mg/kg 体重/日と設定した。 
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Ⅰ．評価要請の経緯 
フタル酸ジオクチル（DNOP）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

て使用される化学物質である。 
 フタル酸ビス（2-エチルヘキシル）（DEHP）、フタル酸ジブチル（DBP）、フ

タル酸ベンジルブチル（BBP）、フタル酸ジイソノニル（DINP）、フタル酸ジイ

ソデシル（DIDP）及び DNOP 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取りまとめられたことから、これら 6 種

類について厚生労働省から食品健康影響評価が要請された。 
 
Ⅱ．評価対象物質の概要 
１．名称・分子式・分子量・構造式 

一般名：フタル酸ジオクチル、フタル酸ジ-n-オクチル 
IUPAC 名*：dioctyl benzene-1,2-dicarboxylate 

    別名**,***,****：Di-n-octyl phthalate 
1,2-benzenedicarboxylic acid, dioctyl ester 
phthalic acid, dioctyl ester; n-dioctyl phthalate 
n-octyl phthalate  
dioctyl o-benzenedicarboxylate; bis(n-octyl)phthalate 
DnOP 
DNOP 
DOP1 

   CAS No**,***：117-84-0 
    分子式**,***：C24H38O4 
  分子量*****：390.56 

構造式： 

 
（*米国国立医学図書館 PubChem 2016、**NTP-CERHR 2003、 

***NICNAS 2015、****ECHA 2010、*****東京化学同人 化学大辞典 
1989） 

                                            
1 DOP は、DEHP 及び DNOP の別名として用いられる（NICNAS 2015）。 
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２．物理化学的特性 

 DNOP の物理化学的特性は以下のとおり。 
  物理化学的性状：無色及び無臭の液体* 
    融点：－25℃*,** 
    沸点：390℃*,** 
  密度：978 kg/m3（25℃）* 
    蒸気圧：1.0×10-7 mmHg（25℃）**、1.92×10-5 kPa（25℃）* 
  引火点：219℃* 
  水への溶解性：3.0×10-3 g/L（25℃）* 
  オクタノール/水分配係数：Log Kow=8.06**、8.10***  

  生物分解性：好気的分解 分解率：BOD 67%、HPLC 95%****  
    （試験期間 4 週間、被験物質濃度 100 mg/L、活性汚泥濃度 30 mg/mL）  
  生物濃縮性：生物濃縮係数（BCF2）：1,019**** 
（*NICNAS 2015、**NTP-CERHR 2003、 
***米国国立医学図書館 PubChem 2016、****環境省 2011） 
 
 
３．国内製造量・輸出入量 

DNOP のみの最近の国内製造量及び輸出入量の情報は見当たらなかった。オ

ルトフタル酸ジオクチルの 2015 年の輸入量は 18,608 トン、輸出量は 3,541 ト

ンであった（財務省貿易統計 2016a、b）。ただし、ここに記載のオルトフタル

酸ジオクチルは DEHP の別称として用いられるほか、アルコール部分の炭素数

が 8 のフタル酸エステル類の総称でもあるため、DNOP に限定したものではな

い。 
 
 
４．用途 

 日本では、DNOP は電線被覆材、自動車部品並びに工業用及び建材用フィル

ムに使用されているが、食品用器具及び容器包装への使用は確認されていない。

（厚生労働省 2016） 
海外では、NTP-CERHR（2003）によると、DNOP は DNOP 単体ではなく、

アルコール部分の炭素数が 6～10 のフタル酸エステル類の混合物（DNOP が約

20%を占める）として使用されている。この混合物は、フローリング、カーペッ

                                            
2 生物濃縮係数（BCF: Bioconcentration Factor）：一定の期間水生生物が化学物質のばく露を

受けたときの生物体内の化学物質濃度を、その期間の周辺水中の化学物質濃度で割った値（環

境省 2012）。 
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トタイル、防水布、プールの内張り、ノートカバー、トラフィックコーン、おも

ちゃ、PVC 製手袋、水撒ホース、ウェザーストリップ、ペット用ノミよけ首輪、

靴、食品向用途（シーム接合剤、ボトルキャップライナー、ベルトコンベア）な

どに使用されている。 
また、ECHA（2010）では、ECPI（European Council for Plasticizers and 

Intermediates）によると、EU 内において DNOP としての商業的な使用はない

としている。 
 
 
５．各国規制 

 食品用の器具・容器包装に関する各国規制は下記のとおりである。 
 
（１）国内規制 
 食品衛生法において、DNOP に関する器具又は容器包装の規格又は基準は設

定されていない。 
  
（２）米国 
 連邦規則集（CFR）第 21 巻（カッコ内は該当セクション）における間接食品

添加物として、DNOP は接着剤の成分（§175.105）、メラミン－ホルムアルデ

ヒド樹脂（潤滑剤として使用、§177.1460）、ゴム製品（可塑剤として使用、§

177.2600）への使用が認められている（FDA 2014）。 
 また、消費者製品安全性改善法 2008（Consumer Product Safety Improve-
ment Act of 2008）の§108 に基づくフタル酸エステル類規制により、3 歳以下

の乳幼児の食事を容易にするための子ども用品に、DEHP、DBP、BBP、DINP、 
DIDP 又は DNOP が、いずれも 0.1%を超えて含まれてはならないとされてい

る（DINP、DIDP 及び DNOP は暫定禁止措置）。 対象製品例として、乳幼児用

ボトル、シッピーカップ 3がある（CPSC 2011）。 
 
（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

は製品における許可物質のリストに DNOP は収載されていない（Official Jour-
nal of the European Union 2011）。 
 
 

                                            
3 こぼれないように吸い口のある蓋のついた子ども用のカップで、液体を飲めるようにする訓練

のために使われる。 
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Ⅲ．安全性に係る知見の概要 
１．体内動態 

（１）吸収・排泄 
CD ラット（雄、匹数記載なし）に DNOP 0.5 mmol を 24 時間ごとに 2 回強

制経口投与し、初回投与から 48 時間尿を回収した。尿からは、DNOP の代謝物

が投与量に対し 31.0%回収された。尿中から主に MCPP（フタル酸モノ-（3-カ
ルボキシ-n-プロピル））、MOOP（フタル酸モノ-7 -オキソ-n-オクチル）及び 7-
MHOP（フタル酸モノ-7-ヒドロキシ-n-オクチル）が検出され、尿から回収され

た全代謝物に対して各代謝物の占める割合はそれぞれ 61.7%、11.5%及び 10.8%
であった。DNOP は検出されなかった。MNOP（フタル酸モノ-n-オクチル）及

びフタル酸はそれぞれ 0.1%及び 2.6%であった。（Albro and Moore 1974） 
 
（２）分布 
 Wistar ラット（雄、各群 4 匹）に DNOP 2,000 mg/kg 体重を単回経口投与

した。投与 1、3、6、12 及び 24 時間後において、尾静脈から採血し血中の MNOP
濃度を測定した。また、採血と同時に精巣を摘出し、精巣中の MNOP 濃度を測

定した。血中 MNOP 濃度は投与 3 時間後に最大になり、その後、速やかに消失

した。精巣中 MNOP 濃度は投与 6 時間後に最大になった。測定結果から得られ

た薬物動態学的パラメータを表Ⅲ-1 に示す。（Oishi 1990） 
 
表Ⅲ-1 MNOPの薬物動態学的パラメータ  

 血中 精巣中 
半減期（h） 
AUC（μg・h/mL 又は g） 
MRT（h） 
VRT（h2） 

3.3 
1,066 

5.4 
19.5 

5.0 
358 

6.2 
21.7 

〈略語〉 
AUC：血中又は精巣中濃度-時間曲線下面積 

（area under the blood or testis concentration-time curve） 
MRT：平均滞留時間（mean residence time） 
VRT：滞留時間の分散（variance of residence time） 
 
 SD ラット（雌雄、各群 10 匹）に DNOP（飼料中 0、5、50、500 及び 5,000 
ppm）を 13 週間混餌投与し、肝臓及び脂肪組織中の DNOP 濃度を測定した。

測定結果を表Ⅲ-2 に示す。肝臓中の DNOP 濃度は検出下限値未満（3 ppm 未

満）又は 500 ppm 以上の投与群において僅かに（4～5 ppm）検出された。5,000 
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ppm 投与群において、脂肪組織中の DNOP 濃度は肝臓中の DNOP 濃度の 3～
6 倍高かった。（Poon ら 1997） 
 
表Ⅲ-2 肝臓及び脂肪組織中の DNOP濃度 

DNOP 濃度 
（ppm） 

肝臓 （ppm） 脂肪組織（ppm） 
雄 雌 雄 雌 

0 
5 

50 
500 

5,000 

<3 
<3 
<3 
<3 

5 ± 4 

<3 
<3 
4 ± 2 
5 ± 3 
4 ± 2 

<3 
<3 

4 ± 2 
7 ± 7 

15 ± 4 

<3 
7 ± 5 
<3 
<3 

25 ± 7 
注）DNOP 濃度は、各群 4 匹における平均濃度±標準偏差を示す。 

 

（３）代謝 
 SD ラット（雌、2 匹）に DNOP 300 mg/kg を単回強制経口投与し、24 時間

ごとに投与 72 時間後まで採尿を行い、DNOP 代謝物の尿中濃度を測定した。投

与後 24 時間の尿から得られた尿中 DNOP 代謝物濃度を表Ⅲ-3 に示す。 
  
表Ⅲ-3 尿中 DNOP代謝物濃度 

DNOP 代謝物 尿中濃度（μg/mL）1) 
MNOP 
MHOP 
MOOP 
MCHpP 
MCPeP 
MCPP 
MCMP 
PA 

0.278 
23.6 
21.2 
71.6 
11.3 

163.6 
0.83 
2.68 

± 
± 
± 
± 
± 
± 
± 
± 

0.17 
3.1 
5.0 

32.2 
4.0 

22.0 
0.4 
0.04 

〈略語〉 
MNOP：フタル酸モノ-n-オクチル、MHOP：フタル酸モノ-ヒドロキシ-n-オクチル、MOOP：
フタル酸モノオキソ-n-オクチル、MCHpP：フタル酸モノ-（7-カルボキシ-n-ヘプチル）、

MCPeP：フタル酸モノ-（5-カルボキシ-n-ペンチル）、MCPP：フタル酸モノ-（3-カルボキ

シ-n-プロピル）、MCMP：フタル酸モノ-カルボキシメチル、PA：フタル酸 
1) 平均濃度±標準偏差 
 
 DNOP 代謝物は速やかな消失とそれに続く緩やかな消失を伴う二相性の消失
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パターンを示した。さらに、第 2 相において、MCPP の消失半減期（20.4 時間）

は MHOP（14.2 時間）、MCHpP（16.2 時間）及び MOOP（14.9 時間）の消失

半減期より長かった。投与 24 から 48 時間後の尿中 MCPP、MCHpP、MHOP
及び MOOP の平均濃度は投与開始から投与後 24 時間までの尿中濃度に比べ

95%低かったが、投与 4 日後においても低濃度ではあるが、MCPP、MCHpP、
MHOP 及び MOOP が検出された。一方、MCMP 及び MCPeP は投与開始から

投与後 24 時間までの尿のみに検出された。 
 ラットの肝ミクロソーム画分を重水素標識 DNOP（D4 -DNOP）及び MNOP
とインキュベートし、DNOP 及び MNOP の in vitro における代謝を検討した。

D4-DNOP からは D4-MNOP 及び D4-MHOP が検出され、また MNOP からは

MHOP 及び PA が検出されたことから、DNOP は肝臓で MNOP に加水分解さ

れ、さらに MNOP は酸化される可能性が示唆された。（Silva ら 2005） 
  
ラットにおける DNOP の代謝経路は図Ⅲ-1 のように推定されている。（Silva

ら 2005） 
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フタル酸ジオクチル（DNOP） 

 

 
フタル酸モノ-n-オクチル（MNOP） 

            

                              

フタル酸モノ-7-ヒドロキシ-n-オクチル（7-MHOP）フタル酸モノ-8-ヒドロキシ-n-オクチル（8-MHOP） 

 

                        
フタル酸モノ-7-オキソ-n-オクチル（MOOP）      フタル酸モノ-（7-カルボキシ-n-ヘプチル）（MCHpP） 

 

                                       
                       フタル酸モノ-（5-カルボキシ-n-ペンチル）（MCPeP） 

                                     
フタル酸モノ-（3-カルボキシ-n-プロピル）（MCPP） 

 

フタル酸モノ-カルボキシメチル（MCMP） 

 

注）ラットに DNOP を経口投与した試験では尿からフタル酸が検出されていることなどから、

DNOP は加水分解などを受け、一部はフタル酸に代謝されると考えられる。 
 

図Ⅲ-1 ラットにおける DNOPの代謝経路 

ω-1 酸化 ω酸化 



14 
 

 SD ラット（雌、2 匹）に DNOP 300 mg/kg を強制経口投与し、投与 24 時間

後までの代謝物（MCPP、MNOP）の尿中濃度を測定した。MCPP 及び MNOP
はそれぞれ225±1.2 μg/mg クレアチニン（164,000 ng/mL）及び0.4±0.2 μg/mg 
クレアチニン（300 ng/mL）検出された。尿中 MCPP は遊離体及びグルクロン

酸抱合体として検出された。（Calafat ら 2006） 
 
米国における職業ばく露がない成人 267 名を対象に尿中 MCPP 及び MNOP

濃度を測定した結果を表Ⅲ-4 に示す。尿中 MCPP は遊離体及びグルクロン酸抱

合体として検出され、遊離 MCPP の割合の中央値は 40%であった。MCPP は遊

離体として 76%の検体に検出され、遊離体とグルクロン酸抱合体をあわせた総

MCPP として 86%の検体に検出された。遊離 MCPP 濃度と総 MCPP 濃度は正

の相関（r=0.94、p<0.0001）が認められた。MNOP はグルクロン酸抱合体とし

て 10%の検体に検出されたが、遊離体はどの検体においても検出されなかった。

（Calafat ら 2006） 
 

表Ⅲ-4 米国人における尿中 MCPP及び MNOP濃度 

 検出

率 
(%) 

幾何平

均値 1) 
（ng/
mL） 

濃度（ng/mL） 
5 ﾊﾟｰｾﾝ

ﾀｲﾙ値 
25 ﾊﾟｰｾ

ﾝﾀｲﾙ値 
50 ﾊﾟｰｾ

ﾝﾀｲﾙ値 
75 ﾊﾟｰｾ

ﾝﾀｲﾙ値 
90 ﾊﾟｰｾ

ﾝﾀｲﾙ値 
95 ﾊﾟｰｾ

ﾝﾀｲﾙ値 

MCPP 総 86 1.4 <LOD 0.6 1.7 2.8 5.5 8.7 
遊離 76 0.9 <LOD <LOD 0.5 1.5 3.8 4.8 

MNOP 総 10 ND <LOD <LOD <LOD <LOD <LOD 2.6 
〈略語〉総：グルクロン酸抱合体を酵素で脱抱合化し、測定した。 

     遊離：グルクロン酸抱合されていない MCPP 

 1) LOD 未満の検体は LOD/√2 の値を用いて幾何平均値を算出した。LOD は MCPP で 0.4 

ng/mL、MNOP で 1 ng/mL。また、検出率が 60%未満であった場合は、幾何平均値を算出

しなかった。LOD：検出限界、ND：算出せず。 

 
［カルボキシル 14C］DNOP を雄の Wistar ラットの各消化管内容物（胃、小

腸及び盲腸）で 16 時間インキュベートした結果、DNOP がモノエステルに代謝

された割合は胃で 4.2±2.2%、小腸で 11.1±0.6%及び盲腸で 0.7±0.1%であっ

た。（Rowland ら 1977） 
 
ラット、ヒヒ及びフェレットの肝臓のホモジネート及び小腸の粘膜細胞のホ

モジネート並びにヒトの小腸（十二指腸、空腸）のホモジネートに 5 mM とな
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るよう［カルボキシル 14C］DNOP を添加し、10～40 分間インキュベートした。

DNOP の加水分解速度を表Ⅲ-5 に示す。 
著者らは、ラット、ヒヒ、フェレット及びヒトにおいて、小腸でフタル酸ジエ

ステルがモノエステルに加水分解されるという点で類似しており、経口摂取さ

れたフタル酸ジエステルは主にモノエステルとして小腸で吸収されるとしてい

る（Lake ら 1977）。 
 
表Ⅲ-5 ラット、ヒヒ、フェレット及びヒトにおける DNOPの加水分解速度 

 
 

肝臓 小腸 
ｺｰﾙ酸ﾅﾄﾘｳﾑ

なし 
ｺｰﾙ酸ﾅﾄﾘｳﾑ 
1) 

ｺｰﾙ酸ﾅﾄﾘｳﾑ

なし 
ｺｰﾙ酸ﾅﾄﾘｳﾑ 
1) 

SD ラット 
（雄、4 匹） 
（μmol 生成物/h/g 肝臓又は mg 

小腸粘膜細胞蛋白質） 

3.85±0.66 5.25±0.64 0.027 
±0.009 

0.219 
±0.018 

Olive ヒヒ 
（雄、4 匹） 
（μmol 生成物/h/g 肝臓又は mg

小腸粘膜細胞蛋白質） 

 9.96±1.21  0.190 
±0.024 

アルビノフェレット 
（雄、3 匹） 
（μmol 生成物/h/g 肝臓又は mg

小腸粘膜細胞蛋白質） 

 3.53±0.91  0.083 
±0.026 

ヒト 
（ μmol 生

成 物 /h/mg

蛋白質） 

十二指腸   0.0058、 
0.0353 

空腸   0.0575 

1)  界面活性作用を持つコール酸ナトリウム 29 mM 存在下で実施。 

注）ラット、ヒヒ及びフェレットにおける代謝物濃度は、平均濃度±標準誤差を示す。 
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（４）体内動態のまとめ 
経口投与された DNOP は消化管において加水分解を受け、主に MNOP とし

て速やかに吸収される。 
 組織分布について、ラットに経口投与された DNOP は肝臓、精巣及び脂肪組

織に分布した。他の臓器への分布に関する知見はなかった。 
DNOP は、ラットの小腸及び肝臓において MNOP に加水分解された後、ω-

1 酸化又はω酸化によりそれぞれ 7-MHOP 又は 8-MHOP に代謝され、7-MHOP
は MOOP に酸化を受け、また、8-MHOP は MCPP などに代謝され、一部はフ

タル酸まで代謝される。 
 ラットに経口投与された DNOP の尿中への未変化体の排泄は認められず、全

て代謝物として尿から排泄された。糞中など他の排泄経路に関する知見はなか

った。DNOP 代謝物は、速やかな消失に続き緩やかに消失する二相性を示して

排泄され、蓄積性はないと考えられる。 
ヒトにおいて、DNOP の代謝経路に関する知見は見当たらなかったが、DINP

や DIDP など他のフタル酸エステルの代謝においてラットとヒトで同様の代謝

経路が推定されていること、及び DNOP のラットにおける尿中主要代謝物

MCPP がヒトにおいても検出されていることから、DNOP についてもラットと

同様の代謝経路をとるものと考えられる。排泄については、尿中 MCPP の検出

率は MNOP より高く、MCPP はグルクロン酸抱合体又は遊離体として尿中か

ら排泄された。 
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２．実験動物等における影響 

 実験動物等を用いた試験について、〈実験動物等における影響を検討するため

に参考にした文献〉（39 ページ）に記した報告について原著又は海外評価機関の

リスク評価書における記載を調査した。これらのうち、信頼性が確認された試験

並びに本専門調査会として定量的な評価が可能と判断した試験及び DNOP の毒

性プロファイルを検討するために必要と判断した試験について、（１）から（６）

に、原著又は海外評価機関のリスク評価書の記載を基に、評価を行うに当たって

重要と考えられる所見等を取りまとめた。 
 実験動物等における影響に関する本専門調査会の見解を「（７）実験動物等に

おける影響のまとめ」に記載した。 
 
（１）急性毒性試験 
 DNOP を経口投与した試験において、LD50はマウスで 6,513～13,000 mg/kg 
体重（Dogra ら 1989、GTPZAB 1973#、Eastman Kodak Company 1978#）、

ラットで 47,000～53,700 mg/kg 体重（Dogra ら 1987、Balynina and Berezov-
kaia 1976#）であった。 
 
〈参考〉 

DNOP をモルモットに皮膚適用した試験において、LD50は 75 mL/kg 体重で

あった（Bisesi 1994#、CMA 1999#）。 
 DNOP を 20%含む C6～C10 フタル酸エステル混合物をラットに経口投与し

た試験において、LD50 は 2,000 以上～61,000 mg/kg 体重であった。（Huels 
1965#、1988#）。 
 
 
 

                                            
# CPSC（2010）からの引用 
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（２）亜急性毒性試験 
① 13週間亜急性毒性試験（ラット、混餌） 

Poon ら（1997）は、SD ラット（雌雄、各群 10 匹）を用いて、DNOP（飼料中 0、
5、50、500 及び 5,000 ppm）の混餌投与による 13 週間亜急性毒性試験を実施した。

各投与群の DNOP 摂取量は、雄が 0、0.4、3.5、36.8 及び 350.1 mg/kg 体重/日、雌

が 0、0.4、4.1、40.8 及び 402.9 mg/kg 体重/日であった。 
体重及び摂餌量は、毎週測定された。外観観察は毎日行われた。13 週間投与終了後

に剖検し、血液学的検査（ヘマトクリット値、ヘモグロビン量、赤血球数、血小板数、

白血球数及び白血球百分率及び血清生化学的検査（アラニンアミノトランスフェラー

ゼ（ALT）、アスパラギン酸アミノトランスフェラーゼ（AST）、アルカリホスファタ

ーゼ（ALP）、アルブミン、カルシウム、コレステロール、グルコース、無機リン、カ

リウム、ナトリウム、ビリルビン、尿酸、クレアチニン、血中尿素窒素及び総蛋白量）

を行った。大腿骨の骨髄についてメイ・グリュンワルド・ギムザ染色を行った。肝臓

をホモジネートし、10,000 g の遠心上清についてアニリンヒドロキシラーゼ活性、ア

ミノピリン N-デメチラーゼ活性及びエトキシレゾルフィン O-デエチラーゼ活性の

測定を行った。副腎、大動脈、骨髄、脳、食道、目、心臓、腸管、腎臓、肝臓、乳腺、

下顎及び腸間膜リンパ節、卵巣、膵臓、脳下垂体、前立腺、唾液腺、坐骨神経、精嚢、

骨格筋、皮膚、脾臓、胃、気管、肺、甲状腺、副甲状腺、舌、膀胱、子宮、精巣並び

に精巣上体について病理組織学的検査を行った。 
当該試験の結果を表Ⅲ-6 に示す。 
また、肝臓については電子顕微鏡観察及びジアミノベンジジンを用いたカタラーゼ

染色によるペルオキシソームの定量観察を行った。5,000 ppm 投与群において、ペル

オキシソームの数及びサイズは対照群と差がみられなかったことから、著者らは、

5,000 ppm 投与群において、DNOP はペルオキシソーム増殖剤として作用しないこ

とが示されたとしている。 
 
著者らは、50 ppm 投与群において肝臓で軽微な病理組織学的変化がみられたが、

肉眼的、病理組織学的及び生化学的に観察された有意な毒性学的変化は、5,000 ppm
投与群で認められたとしている。また、5,000 ppm 投与群において、甲状腺の病理組

織学的変化が認められたとしている。これらの結果に基づき、NOAEL を 500 ppm
（36.8 mg/kg 体重/日）としている。 
環境省（2011）では、肝臓組織への影響に基づき、NOAEL を雄 36.8 mg/kg 体重

/日、雌 40.8 mg/kg 体重/日としている。 
NICNAS（2015）では、肝臓毒性（組織学的及び臨床化学変化を伴った肝臓重量の

増加）に基づき、NOAEL を 37 mg/kg 体重/日としている。 
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表Ⅲ-6 13週間亜急性毒性試験（SDラット、混餌）（Poon et al. 1997） 

投与群 
（mg/kg 体重/日） 

雄（各群 10 匹） 雌（各群 10 匹） 

雄：350.1 
雌：402.9 
（飼料中 5,000 ppm） 

↑血清中カルシウム濃度* 
【肝臓】 
↑内皮細胞肥大 
・小葉構造の明瞭化 
↑細胞質容積の増加を伴った

静脈周辺性細胞質空胞化 
↑エトキシレゾルフィン O-デ
エチラーゼ活性* 

【甲状腺】 
↓濾胞サイズ 
↓コロイド密度 

 
【肝臓】 
↑内皮細胞肥大 
・小葉構造の明瞭化 
↑細胞質容積の増加を伴った

静脈周辺性細胞質空胞化 
↑エトキシレゾルフィン O-デ
エチラーゼ活性* 

【甲状腺】 
↓濾胞サイズ 
↓コロイド密度 

雄：36.8 
雌：40.8 
（飼料中 500 ppm） 

所見なし 所見なし 
雄：3.5 
雌：4.1 
（飼料中 50 ppm） 
雄：0.4 
雌：0.4 
（飼料中 5 ppm） 
＊：有意な変化 
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〈参考〉 

② 3～21日間亜急性毒性試験（ラット、混餌）  

Mann ら（1985）は、Wistar ラット（約 4 週齢、雄、対照群 6 匹、投与群各 4 匹）

を用いて、DNOP（飼料中 0 及び 20,000 ppm）の混餌投与による 3、10 及び 21 日

間投与試験を実施した。CPSC（2010）によると各投与群の DNOP 摂取量は、3、10
及び 21 日間投与群で 2,266、2,078 及び 1,906 mg/kg 体重/日であった。 
毎日観察を行い、摂餌量は最低 2 週間に 1 回計量した。投与開始 3、10 及び 21 日

後に剖検し、主要臓器について肉眼的観察をした。肝臓及び生殖器（精巣、精巣上体

及び精嚢）の重量を測定し、肝臓及び一部の腎臓について電子顕微鏡観察を行った。

肝臓、腎臓、脾臓及び生殖器について光学顕微鏡観察を行い、残りの肝臓について生

化学検査を行った。 
当該試験の結果を表Ⅲ-7 に示す。 

 
表Ⅲ-7 3～21日間亜急性毒性試験（Wistarラット、混餌）（Mann et al.1985） 

投与期間 雄（各群 4 匹） 
21 日 【肝臓】 

↓5’-ヌクレオチダーゼ活性＊ 

↓コハク酸エステルデヒドロゲナーゼ活性＊ 

↓グルコース 6 ホスファターゼ活性＊ 

・ペルオキシソームの増加 
10 日 
以降 

【肝臓】 
↑相対肝重量＊ 

・小葉中心の脂肪蓄積（一部壊死と関連） 
↑シアン非感受性パルミトイル CoA オキシダーゼ活性＊ 

↑カタラーゼ活性（10 日のみ、蛋白量当たり）＊ 
↑カタラーゼ活性（ホモジネート中のカタラーゼ活性に対するペル

オキシソーム中のカタラーゼ活性の割合）＊ 

・肝細胞中の微小脂肪滴の蓄積（21 日では大きな脂肪滴の形成） 
3 日 
以降 

【肝臓】 
・小葉中心のグリコーゲン欠損（10 日以降顕著） 
・滑面小胞体の変性（増殖と拡張） 

＊：有意な変化 
 

Hinton ら（1986）は、Mann ら（1985）の試験にて採取した血清サンプル及び甲

状腺を用い、血清中チロキシン（T4）及びトリヨードチロニン（T3）の測定並びに甲

状腺組織の電子顕微鏡観察を行った。その結果、3、10 及び 21 日間投与した全ての

投与群で血清中 T4 の有意な減少が認められた。T3 はいずれの投与群でも影響がなか

った。甲状腺組織の電子顕微鏡所見では、リソソームの数及び大きさの増加、ゴルジ
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装置の肥大並びにミトコンドリアの損傷が報告されている。 
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〈参考〉 

③ 14日間亜急性毒性試験（ラット、強制経口） 

 Lake ら（1984）は、SD ラット（35 日齢、雄、各群 6 匹）を用いて、等モルの DNOP
及び MNOP（0、DNOP:1,000 mg/kg 体重/日、MNOP:715 mg/kg 体重/日、コーン

油に溶解）の強制経口投与による 14 日間亜急性毒性試験を実施した。 
投与終了後一晩絶食させ肝臓を採取し、生化学的検査（総蛋白、パルミトイル CoA

酸化、エノイル CoA ヒドラターゼ、カルニチンアセチルトランスフェラーゼ、D-ア
ミノ酸オキシダーゼ、ミクロソーム蛋白、ラウリン酸水酸化、7-エトキシクマリン O-
デエチラーゼ、エチルモルヒネ N-デメチラーゼ、7-エトキシレゾルフィン O-デエチ

ラーゼ、シトクロム P450、エチルイソシアニド差スペクトル）及び形態学的観察 4

（ジアミノベンジジン染色によるペルオキシソームの組織観察）を行った。 
DNOP 投与群において、肝臓の相対重量の有意な増加並びに D-アミノ酸オキシダ

ーゼ、7-エトキシクマリン O-デエチラーゼ及び 7-エトキシレゾルフィン O-デエチ

ラーゼ活性の有意な減少が認められた。 
MNOP 投与群では、肝臓の相対重量の有意な増加並び D-アミノ酸オキシダーゼ及

び 7-エトキシレゾルフィン O-デエチラーゼ活性の有意な減少が認められた。 
 
著者らは、当該試験において、DNOP 及び MNOP についてペルオキシソーム増殖

活性が認められなかったとしている。 
 
 
 

 
 
 
 
  

                                            
4 形態学的観察は、DNOP を 2,000 mg/kg 体重/日並びに MNOP を 750 及び 1,000 mg/kg 体重/日で

14 日間投与した動物（匹数は記載なし）の肝臓について実施された。 
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〈参考〉 

④ 2週間及び 4週間亜急性毒性試験（マウス及びラット、混餌） 

 Smith ら（2000）は、B6C3F1 マウス（7～9 週齢、雄、各群 5 匹）を用いて、DNOP
（飼料中 0、500 及び 10,000 ppm5）の混餌投与による 2 週間及び 4 週間亜急性毒性

試験を実施した。 
 投与終了後、肝臓の重量並びに肝臓におけるギャップ結合細胞間伝達能（GJIC）、

ペルオキシソームのβ酸化（PBOX）活性及び 5-ブロモ-2’-デオキシウリジン（BrdU）

を用いた DNA 合成量を測定した。 
 2 週間投与の 10,000 ppm 投与群及び 4 週間投与の 500 ppm 以上の投与群におい

て、肝臓における PBOX 活性の有意な上昇が認められた。 
 上記のマウスを用いた試験と併せて Fischer344 ラット（7～9 週齢、雄、各群 5 匹）

を用いて、DNOP（飼料中 0、1,000 及び 10,000 ppm6）の混餌投与による 2 週間及

び 4 週間亜急性毒性試験を実施した。 
 投与終了後、肝臓の重量並びに肝臓における GJIC、PBOX 活性及び BrdU を用い

た DNA 合成量を測定した。 
 10,000 ppm 投与群において、2 週間の投与では、肝臓の相対重量の有意な増加、

肝臓における PBOX 活性の有意な上昇及び門脈周辺の DNA 合成の有意な増加が、4
週間の投与では、門脈周辺の DNA 合成の有意な増加が認められた。 
  

                                            
5 IPCS (International Programme on Chemical Safety) Environmental Health Criteria 240 に記載

されている混餌濃度（mg/kg）から体重当たりの一日摂取量（mg/kg 体重/日）の換算法によると、500 
ppm 及び 10,000 ppm 投与群の DNOP の一日摂取量はそれぞれ 75 mg/kg 体重/日及び 1,500 mg/kg 
体重/日と算出される（IPCS 2009）。 
6 IPCS (International Programme on Chemical Safety) Environmental Health Criteria 240 に記載

されている混餌濃度（mg/kg）から体重当たりの一日摂取量（mg/kg 体重/日）の換算法によると、1,000 
ppm 及び 10,000 ppm 投与群の DNOP の一日摂取量はそれぞれ 100 mg/kg 体重/日及び 1,000 mg/kg 
体重/日と算出される（IPCS 2009）。 
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（３）慢性毒性試験及び発がん性試験 
① 2年間慢性毒性/発がん性試験（マウス、混餌） 

Wood ら（2014）は、B6C3F1 マウス（雄、各群 80～83 匹）を用いて、DNOP（飼

料中 0、0.10、0.50 及び 1.00%）の混餌投与による 2 年間慢性毒性／発がん性試験を

実施した。各投与群の平均 DNOP 摂取量は、0、113、755 及び 1,281 mg/kg 体重/日
であった。 

104 週間の混餌投与を行い、4、15、30、35 及び 52 週に各群 6 匹、60～79 週に各

群 10 匹について試験途中の病理組織学的検査を実施した。 
臨床所見について毎日観察を行い、摂餌量及び体重の測定を定期的に行った。試験

途中での死亡例を含む全ての動物について剖検して肉眼所見の観察を実施した。剖検

時には、体重並びに肝臓、腎臓、脾臓及び精巣の重量を測定し、各臓器について病理

組織学的検査を行った。当該試験は GLP 準拠で実施された。 
当該試験の結果を表Ⅲ-8 に示す。 
また、ペルオキシソーム増殖因子活性化受容体 α（PPARα）活性を検討するために、

肝臓におけるシアン非感受性パルミトイル CoA オキシダーゼ（PCoA）の酵素活性を

測定した。最高用量（1,281 mg/kg 体重/日）投与群における 15、30、35、52 及び 60
～79 週、755 mg/kg 体重/日投与群における 35 及び 52 週、並びに 113 mg/kg 体重/
日投与群における 52 週で、PCoA 活性の有意な増加（対照群に比べて 0.4 倍増加）

が認められた。 
3H-チミジンを皮下投与し肝細胞増殖を評価した。35 週のみで肝細胞増殖の有意な

増加傾向が認められたが、他の投与期間では認められなかった。 
肝細胞毒性を評価するために、血清中乳酸脱水素酵素（LDH）活性を測定した。

DNOP 投与群において、対照群と比較し LDH 活性に影響は認められなかった。 
精巣への影響並びにストレス及び視床下部-下垂体-副腎系への影響を評価するため

に、それぞれ、血清中テストステロン濃度及び血清中コルチコステロン濃度を測定し

た。精巣重量について、DNOP 投与群において、全ての投与期間で対照群と比較し有

意な差は認められなかった。血清中テストステロン濃度及び血清中コルチコステロン

濃度について、DNOP 投与による一貫性のある変化は認められなかった。 
DNOP 投与による肝臓の遺伝子発現に対する影響を検討するために、投与 30 週後

に、遺伝子発現をマイクロアレイで網羅的に解析し、核内受容体標的遺伝子の定量を

ハイブリダイゼーション法及び qPCR（quantitative polymerase chain reaction）法

により行った。標的とした遺伝子を表Ⅲ-9 に示す。最高用量（1,281 mg/kg 体重/日）

投与群において、Cyp4a10 の遺伝子発現の有意な増加及び Akr1b7 の遺伝子発現の

有意な減少が認められた。 
 
著者らは、肝細胞腫瘍の発生頻度の有意な増加は認められなかったとしている。ま
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た、精巣組織及び腎臓について、DNOP 投与による影響は認められなかったとしてい

る。 
 

表Ⅲ-8 2年間慢性毒性/発がん性試験（B6C3F1マウス、混餌）(Wood et al. 2014) 

投与群 
（mg/kg 体重/日） 

雄 
（80～83 匹） 

1,281 
（飼料中 1.00%） 

【肝臓】 
↑肝臓相対重量（15 及び 80～104 週）＊ 

↑肝細胞細胞質変化（小葉中心性及び中間性肝細胞細胞質変化）1) 
（15、30、52 及び 80～104 週）＊ 
↑肝細胞肥大（小葉中心性及び中間性肝細胞肥大）（80～104 週）＊ 
↑肝細胞異常核分裂（52 週）＊ 
【腎臓】 
↓腎臓絶対重量（80～104 週）＊ 

755 
（飼料中 0.50%） 

【肝臓】 
↑肝臓絶対重量（80～104 週）＊ 

↑肝臓相対重量（15、30 及び 80～104 週）＊ 

↑肝細胞細胞質変化（小葉中心性及び中間性肝細胞細胞質変化）1)2)  
（30、35 及び 52 週）＊ 
↑肝細胞肥大（小葉中心性及び中間性肝細胞肥大）（80～104 週）＊ 
【脾臓】 
↑脾臓相対重量（30 週）＊ 

113 
（飼料中 0.10%） 

【肝臓】 
↑肝細胞細胞質変化（小葉中心性及び中間性肝細胞細胞質変化）1)  
（35 及び 52 週）＊ 
↑肝細胞肥大（小葉中心性、中間性及びびまん性肝細胞肥大） 
（80～104 週）＊ 
【脾臓】 
↑髄外造血（52 週）＊ 

＊：対照群に対して有意な変化 

1) 滑面小胞体及びペルオキシソーム増殖を示唆する顆粒状好酸性細胞質を伴った肝細胞変化であっ

た。DEHP 投与群と比較し、DNOP 投与群の細胞質変化は、粗面小胞体の増加を示唆する両染性又

は好塩基性変化が強かった。 

2) 755 mg/kg 体重/日（飼料中 0.50%）投与群において、60～79 週でびまん性肝細胞細胞質変化の有

意な増加が認められた。 
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表Ⅲ-9 検討した標的遺伝子 

受容体 ハイブリダイゼーション法 qPCR 法 
 （対照群、高用量群） （すべての群） 
AhR Cyp1a1、Cyp1b1 Cyp1a1 
CAR/PXR Cyp2b10、Akr1b7 Cyp2b10、Cyp3a11 
PPARα Cyp4a10、Pdk4 Pdk4 

AhR：芳香族炭化水素受容体   CAR：恒常型アンドロスタン受容体 
PXR：プレグナン X 受容体    PPAR：ペルオキシソーム増殖因子活性化受容体 
Cyp：シトクロム P450 遺伝子   Akr：アルド-ケト還元酵素遺伝子 
Pdk：ピルビン酸脱水素酵素キナーゼ遺伝子 
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〈参考〉 

② ジエチルニトロソアミン（DEN）誘発発がんモデル（ラット、混餌） 

DeAngelo ら（1986）は、SD ラット（雄、各群 5 匹）を用いて、肝部分切除ラッ

トにおけるジエチルニトロソアミン（DEN）誘発発がんモデルに対する DNOP 投与

の影響を検討した。 
DNOP（飼料中 0 及び 1%：0 及び 500mg/kg 体重/日 7）を 10 週間混餌投与し、

肝臓のγグルタミルトランスフェラーゼ（GGT）陽性細胞巣を観察した。 
DNOP 投与群で、肝臓の GGT 陽性細胞巣の数及び面積の割合が対照群に対して有

意に増加した。肝臓の GGT 活性は有意に増加した。ペルオキシソームのマーカー酵

素であるカルニチンアセチルトランスフェラーゼは、僅かに有意な増加が認められた

が、肝臓相対重量の増加は認められなかった。肝臓の軽度な脂肪化が認められたが、

壊死は認められなかった。 
 
〈参考〉 

③ ジエチルニトロソアミン（DEN）誘発発がんモデル（ラット、混餌） 

Carter ら（1992）は、Fischer 344 ラット（雄、各群 6 匹）を用いて、肝部分切除

ラットにおける DEN 誘発発がんモデルに対する DNOP 投与の影響を検討した。 
DNOP（飼料中 0、0.5 及び 1.0%8）を 26 週間混餌投与し、肝臓の GGT 及び胎盤

型グルタチオン- S-トランスフェラーゼ（GST-P）陽性細胞巣を観察した。 
肝臓絶対重量について DNOP 投与による影響は認められなかったが、体重減少の

ため相対重量が 5～16%増加した。GST-P 陽性部位の肝組織重量は、1.0%投与群で対

照群の 8 倍であった。GST-P 陽性の組織の割合が対照群（2.79±0.56%）に比べて

1.0%投与群（19.96±1.73%）で高かった。1.0%投与群で GGT 陽性の結節が 6 匹中

4 匹で確認された。GST-P 陽性の結節は 1.0%投与群でのみ認められた。 
著者らは、DEN で誘発される肝がんが DNOP 投与により統計学的に有意に促進さ

れたとしている。 
 

                                            
7 DeAngelo ら（1986）では、飼料中濃度（1%）の記載のみであるが、NICNAS（2015）によると DNOP
摂取量は 0 及び 500 mg/kg 体重/日であった。 
8 IPCS (International Programme on Chemical Safety) Environmental Health Criteria 240 に記載

されている混餌濃度（mg/kg）から体重当たりの一日摂取量（mg/kg 体重/日）の換算法によると、0.5%
及び 1.0%投与群の DNOP の一日摂取量はそれぞれ 500 mg/kg 体重/日及び 1,000 mg/kg 体重/日と算

出される（IPCS 2009）。 
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（４）内分泌系及び生殖・発生への影響 
① 一世代繁殖毒性試験（マウス、混餌） 

Heindel ら（1989）は、CD-1（ICR）マウス（雌雄、対照群：各 40 匹、投与群：

各群 20 匹）を用いて、DNOP（飼料中 0、1.25、2.5 及び 5.0%）の混餌投与による一

世代繁殖毒性試験を実施した。各投与群の DNOP 摂取量は、0、1,800、3,600 及び

7,500 mg/kg 体重/日であった。当該試験は、NTP の連続繁殖プロトコール（Contin-
uous Breeding protocol）に基づき GLP 準拠で実施された。 

F0 親動物については、交配前 7 日間の飼育後、98 日間交配を行った。臨床症状、

親動物体重、受胎率（fertility）、ペア当たりの腹数、腹当たりの出生児数、生児出生

率、雌雄比、出生後 18 時間以内の児動物体重、摂餌量及び飲水量をエンドポイントと

した。98 日経過後、雌雄別々にして混餌投与を継続した。F1 児動物については、0 及

び 5.0%投与群の児動物のみを、離乳後、性成熟する（74±10 日）まで雌雄別々に飼

育し、F0 親動物と同じ濃度の飼料を与えた。その後同腹でない同じ投与群の雌雄を交

配し、出産させた。繁殖能を上記と同じエンドポイントを用いて評価した。F1 親動物

については、95±10 日齢で剖検し、臓器重量測定（肝臓、腎臓、右側精巣上体、右側

精巣上体尾部、右側精巣、精嚢及び前立腺）及び組織観察並びに体重、精巣上体精子

運動能、精子形態、精子数及び性周期の測定を行った。 
F0 親動物に臨床症状及び体重の変化並びに繁殖毒性は認められなかった。F1 児動

物に DNOP 投与による影響は認められなかった。F1 親動物について、雄の 5.0%投与

群において、肝臓絶対重量の有意な増加及び精嚢絶対重量の有意な減少が認められた。

雌の 5.0%投与群において、肝臓絶対重量の有意な増加及び腎臓絶対重量の有意な増

加が認められた。 
 
著者らは、DNOP 投与による繁殖毒性は認められなかったとしている。 
NTP-CERHR（2003）では、生殖毒性について、最高用量の 7,500 mg/kg 体重/日

で F0 及び F1（最高用量のみ実施）の繁殖能、精子及び性周期に影響が認められなか

ったため、NOAEL を 7,500 mg/kg 体重/日としている。一般毒性について、F1 親動

物で認められた肝臓及び腎臓の絶対重量の増加に基づき、LOAEL を 7,500 mg/kg 体
重/日としているが、より低用量の試験データ欠如のため、NOAEL は設定できないと

している。発生毒性については、最高用量の 7,500 mg/kg 体重/日で腹当たりの出生

児数及び出生児体重に影響が認められなかったことに基づき、NOAEL を 7,500 
mg/kg 体重/日としている。 
環境省（2011）では、当該試験の NOAEL を 2.5%（3,600 mg/kg 体重/日）として

いる。 
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② 発生毒性試験（ラット、妊娠 6～20日、強制経口） 

Saillenfait ら（2011）は、SD ラット（妊娠雌、各群 22～23 匹）を用いて、DNOP
（0、250、500 及び 1,000 mg/kg 体重/日、オリーブ油に溶解）の強制経口投与によ

る発生毒性試験を行った。 
妊娠 6 日目から 20 日目まで DNOP を強制経口投与した。臨床所見を毎日観察し、

摂餌量は妊娠 6 日目から 3 日毎に、母動物体重を妊娠 0、6、9、12、15、18 及び 21
日目に測定した。21 日目に剖検を行い、子宮の重量測定を行った。着床痕数、胚吸収、

死亡及び生存胎児数並びに卵巣中の黄体数を測定した。生存胎児の体重、性別及び口

腔を含めた外表異常を検査し、肛門生殖突起間距離（AGD）及び膀胱頸部・精巣間距

離を測定した。生存胎児の半数について、内部軟組織の変化を、残りの半数は骨格異

常を検査した。 
当該試験の結果を表Ⅲ-10 に示す。 
サテライト試験として、DNOP 投与による母動物への影響について検討した。上記

試験と同じ条件の DNOP を妊娠動物（各群 8～10 匹）に投与し、妊娠 21 日目に剖検

を行った。血清中の AST（GPT）、ALT（GOT）、ALP 及びコレステロールを測定し

た。肝臓重量を測定し、組織学的検査をした。 
当該試験の結果を表Ⅲ-11 に示す。 
 
著者らは、第 14 肋骨の発生頻度の有意な増加に基づき、発生毒性に関する LOAEL

を最低用量の 250 mg/kg 体重/日とし、NOAEL は設定できないとしている。同腹胎

児の第 14 肋骨の発生頻度を用いたベンチマークドーズ法により、BMD05 及び

BMDL05を 58 及び 19 mg/kg 体重/日としている。 
NICNAS（2015）では、親動物に影響がみられない用量において骨格変異が認めら

れたことに基づき、LOAEL を 250 mg/kg 体重/日（最低用量）としている。また、ヒ

トのリスク評価においては、発生毒性の NOAEL について LOAEL を不確実係数 3 で

除して、83 mg/kg 体重/日としている。 
また、著者らは、サテライト試験での血清中 AST 及び ALT の僅かな増加並びに肝

臓絶対及び相対重量の増加が認められた結果から、DNOP の 1,000 mg/kg 体重/日投

与群で肝臓への影響が認められたとしている。 
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表Ⅲ-10 発生毒性試験（SDラット、強制経口）（Saillenfait et al. 2011） 

投与群 
（mg/kg 体重/日） 

母動物 
（各群 22～23 匹） 

胎児 
雄 雌 

1,000  
 

所見なし 

↑頚肋（腹数及び胎児数）＊ 

↑第 14 肋骨（腹数）＊ 

↓前肢基節骨の骨化点数＊ 
↓後肢基節骨の骨化点数＊ 

250 以上 ↑第 14 肋骨（胎児数）＊ 

＊：有意な変化 
 
表Ⅲ-11 サテライト試験-母動物の肝臓変化-（SDラット、強制経口） 

（Saillenfait et al. 2011） 

投与量 
（mg/kg 体重/日） 母動物（各群 8～10 匹） 

1,000 ↑肝臓絶対及び相対重量＊ 

↑肝臓相対重量（補正値）1)＊ 
500 
以上 

【血液】 
↑AST（GPT）＊ 
↑ALT（GOT）＊ 

250 所見なし 
    1) 肝臓重量/（妊娠 21 日目の体重－妊娠子宮重量） 

 
 
〈参考〉 

③ エストロゲン様作用の検討 

 a.in vivoにおける検討 

 子宮肥大試験及び膣上皮角化試験の結果、DNOP を 2,000 mg/kg 体重/日まで投与

しても、再現性のある用量依存的なエストロゲン様作用は認められなかった。

（Zacharewski ら 1998） 
 
 b.in vitroにおける検討 

 ラット子宮エストロゲン受容体結合能試験、MCF-7 及び HeLa 細胞を用いたレポ

ーター遺伝子アッセイ並びにエストロゲン受容体導入酵母の増殖試験の結果、DNOP
にはエストロゲン様作用は認められなかった。（Zacharewski ら 1998） 
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（５）遺伝毒性試験 
DNOP の遺伝毒性試験の結果を表Ⅲ-12 に示す。 

 

表Ⅲ-12 DNOPの遺伝毒性試験 

試験 対象 試験条件 
試験結果 

文献 S9 
－ 

S9 
+ 

DNOP 
復帰突然

変異試験 
S.typhimurium 
（TA 98、TA 100、TA 
1535、TA 1537） 
 

100～10,000 
µg/plate 
 

陰性 陰性 
 

Zeiger ら（1985） 
 

復帰突然

変異試験 
S.typhimurium 
（TA 98、TA 100） 

100～10,000 
µg/plate 

陰性 陰性 Shibamoto ら

（1986） 
（NICNAS 2015
より引用） 
 

復帰突然

変異試験 
S.typhimurium 
（TA 98） 

0.03～30 µmol/plate 陰性 陰性 Florin ら（1980）
1) 

 
復帰突然

変異試験 
S.typhimurium 
（TA 98、TA 100、TA 
1535、TA 1537） 

100～10,000 
µg/plate 
 

陰性 陰性 Goodyear Tire & 
rubber company
（1981） 
（NICNAS 2015
より引用） 
 

復帰突然

変異試験 
S.typhimurium 
（TA 98） 

0.25～500 
µmol/plate 

陰性 陰性 Sato ら（1994） 
 

前進突然

変異試験 
S.typhimurium 
（TA 100） 

記載なし 
 

陰性 陰性 Seed（1982） 

DNA 
損傷試験 

E.coli S9－: 100～2,000 
µg/mL 
S9＋: 2,000 µg/mL 

陰性 陰性 Goodyear Tire & 
rubber company
（1981） 
（NICNAS 2015 よ

り引用） 
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試験 対象 試験条件 
試験結果 

文献 S9 
－ 

S9 
+ 

SOS 
試験 

Escherichia coli PQ37 0.025～50 µmol 陰性 陰性 Sato ら（1994） 

1）Florin ら（1980）は、Dioctyl phthalate と記しているが、CPSC（2010）及び NICNAS（2015）で

は DNOP と記している。 

注）DNOP の in vivo 遺伝毒性試験は見当たらなかった。 

 
〈参考〉 

試験 対象 試験条件 
試験結果 

文献 S9 
－ 

S9 
＋ 

C6～C10 フタル酸エステル混合物（DNOP を含む） 
突然変異

試験 
S.typhimurium 記載なし 陰性 CMA（1999） 

（CPSC 2010 より

引用） 
突然変異

試験 
マウスリンパ腫細胞 
（L5178Y Tk +/－） 

S9－: 0.50～5.00 
μL/mL 
S9+: 0.15～0.40 
μL/mL 

疑陽

性 2) 
疑陽

性 2) 
Barber ら（2000） 

突然変異

試験 
チャイニーズハムスタ

ー卵巣細胞

（CHO/Hprt） 

記載なし 陰性 CMA（1999） 
（CPSC 2010 より

引用） 
2) 著者らは、当該試験結果について、変異発生率と処理濃度との間に用量－反応関係がないこと、被

験物質の処理濃度が水への溶解度を超えていたことなどから、変異原性を示すものではなく、アー

ティファクトである可能性が高いとしている。 
 

 CPSC（2010）では、通常、細菌を用いた試験（S.typhimurium 又は E.coli）、マウ

スリンパ腫細胞を用いた試験（in vitro 試験、L5178Y Tk+/-）又は哺乳類細胞を用いた

細胞遺伝学的試験（in vitro 試験、チャイニーズハムスター線維芽細胞、ヒト又は哺乳

類末梢血リンパ球）及び哺乳類の赤血球を用いた小核試験（in vivo 試験）より遺伝毒

性の評価を行っている。DNOP については、in vitro 及び in vivo における哺乳類の

遺伝毒性に関するデータが不足していること及び主たる遺伝毒性試験の結果は陰性で

あることから、DNOP を遺伝毒性物質とする根拠は不十分であるとしている。 
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 NICNAS（2015）では、in vivo における情報はないものの、in vitro における細菌

を用いた突然変異試験及び DNA 損傷試験が陰性であったことを根拠として、DNOP
は遺伝毒性を示さないと考えられるとしている。 
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〈参考〉 

（６）その他の知見 
 C6～C10 フタル酸エステル混合物（DNOP を含む）の細胞形質転換試験の結果を

表Ⅲ-13 に示す。 
 

表Ⅲ-13 C6～C10フタル酸エステル混合物(DNOPを含む)の細胞形質転換試験 

対象 試験条件 
試験結果 

文献 
（S9－のみ） 

マウス線維芽細胞 
（ Balb/c-3T3 A-
31） 

0.063～6.320 μL/mL 陰性 
 

Barber ら（2000） 
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（７）実験動物等における影響のまとめ 
 得られた各種動物試験の結果から、DNOP の急性毒性は弱く、亜急性毒性試験及び

慢性毒性／発がん性試験における主な標的臓器は肝臓であった。生殖・発生への主な

影響として、発生毒性試験において、第 14 肋骨の発生頻度の増加が認められた。繁殖

能への影響は認められなかった。 
 本専門調査会としては、亜急性毒性、慢性毒性／発がん性及び生殖・発生毒性のそ

れぞれに関する知見のうち、最も低い用量で影響が認められた試験など特に TDI 設定

に当たり重要な試験を選定した。それらの試験について NOAEL の設定根拠とした毒

性所見を表Ⅲ-14 に示す。 
 
表Ⅲ-14 TDI設定に当たり重要な試験及びその評価 

試験

の 
種類 

動物種 
投与期間 
DNOP 投与量 
投与経路 

LOAEL 
（mg/kg 体重/日） 

NOAEL 
（mg/kg 体重/日） 

NOAEL の設定根拠 
とした毒性所見 参照文献 

亜 
急 
性 
毒 
性 

ラット 
13 週間 
雄：0、0.4、3.5、
36.8 、 350.1 
mg/kg 体重/日 
雌：0、0.4、4.1、
40.8 、 402.9 
mg/kg 体重/日 
混餌投与 

雄：350.1 
雌：402.9 
（飼料中 5,000 
ppm） 

雄：36.8 
雌：40.8 
（飼料中 500 
ppm） 

↑肝臓の細胞質容積の

増加を伴った静脈周

辺性細胞質空胞化 

Poon ら

（1997） 

慢 
性 
毒 
性 
/ 
発 
が 
ん 
性 

マウス 
2 年間 
0、113、
755、1,281 
mg/kg 体重/日 
混餌投与 

113 
（飼料中 0.10%） 

最 低 用 量 が

LOAEL であるた

め、NOAEL は設定

できない 

↑肝細胞細胞質変化*1)

（小葉中心性及び中間

性） 
↑肝細胞肥大* 
（小葉中心性、中間性

及びびまん性） 

Wood ら

（2014） 
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試験

の 
種類 

動物種 
投与期間 
DNOP 投与量 
投与経路 

LOAEL 
（mg/kg 体重/日） 

NOAEL 
（mg/kg 体重/日） 

NOAEL の設定根拠 
とした毒性所見 

参照文献 

生 
殖 
・ 
発 
生 
毒 
性 

マウス 
一世代繁殖毒

性試験 
F0：交配前 7 日

から妊娠期間

（出産）まで 
F1：離乳後から

妊娠期間（出

産）まで 
F0 親動物 
0、1,800、
3,600、7,500 
mg/kg 体重/日 
F1 親動物 
0、7,500 mg/kg 
体重/日 
児動物 
0、1,800、
3,600、7,500 
mg/kg 体重/日 
混餌投与 

【親動物】 
F1親動物の所見は

単用量のみの評価

であるため、設定

できない 

 
F1 親動物の所見

は単用量のみの評

価であるため、設

定できない 
 

 
F0 親動物に毒性所見

なし。 
F1 親 動 物 の 7,500 
mg/kg 体重/日投与群

において、雌雄の肝臓

絶対重量の増加*、雄の

精嚢絶対重量の減少*
及び雌の腎臓絶対重量

の増加*が認められた。 

Heindel ら
（1989） 

【繁殖能】 
設定できない 
 

 
7,500 
（飼料中 5.0%） 
（F0） 

 
最高用量（7,500 mg/kg 
体重/日）において毒性

所見なし 
【児動物】 
設定できない 
 

 
7,500 
（飼料中 5.0%） 
（F1） 

 
最高用量（7,500 mg/kg 
体重/日）において毒性

所見なし 

発 
生 
毒 
性 

ラット 
妊娠 6 日目から

20 日目まで 

0、250、500、

1,000 mg/kg 
体重/日 
強制経口投与 

250 最 低 用 量 が

LOAEL であるた

め、NOAEL は設定

できない 

↑第 14 肋骨（胎児数）

* 
 

Saillenfait
ら（2011） 

*：有意な変化 

1) 滑面小胞体及びペルオキシソーム増殖を示唆する顆粒状好酸性細胞質を伴った肝細胞変化であった。

DEHP 投与群と比較し、DNOP 投与群の細胞質変化は、粗面小胞体の増加を示唆する両染性又は好

塩基性変化が強かった。 
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SD ラットを用いた 13 週間混餌投与試験（Poon ら 1997）において、最高用量（雄 
350.1 mg/kg 体重/日、雌 402.9 mg/kg 体重/日）で、肝臓の細胞質容積の増加を伴っ

た静脈周辺性細胞質空胞化が認められた。この結果から、当該試験の NOAEL を雄 
36.8 mg/kg 体重/日、雌 40.8 mg/kg 体重/日と判断した。なお、最高用量より低用量

から雌雄で肝臓の内皮細胞肥大及び小葉構造の明瞭化が認められたが、これらの変化

は軽微であり毒性学的な意義は低いと判断し、本専門調査会としては、NOAEL の設

定根拠所見とはしなかった。また、最高用量において雌雄で甲状腺の濾胞サイズの減

少及びコロイド密度の低下が認められたが、これらの所見については、肝臓における

酵素誘導により甲状腺機能が活性化した結果として生じた可能性が高いと考え、本専

門調査会としては、NOAEL の設定根拠所見とはしなかった。  
B6C3F1 マウスを用いた 2 年間慢性毒性／発がん性試験（Wood ら 2014）におい

て、最低用量（113 mg/kg 体重/日）から肝細胞における小胞体及びペルオキシソーム

増殖を示唆する顆粒状好酸性細胞質を伴った細胞質変化及び肝細胞肥大が認められた。

113 mg/kg 体重/日投与群で認められたこれらの毒性所見については、肝臓の重量変

化を伴わないこと、80～104 週で認められた肝細胞肥大の発生頻度及び重篤度は投与

量依存的に増加していないこと及び肝細胞細胞質変化は 60 週以降対照群においても

認められ 80～104 週では有意差は示されていないことから、軽度な変化であると考え

た。この結果から、当該試験の LOAEL を 113 mg/kg 体重/日、NOAEL は設定でき

ないと判断した。当該試験において、腫瘍の発生頻度の有意な増加は認められなかっ

た。なお、最低用量において、髄外造血が認められたが、最低用量かつ 52 週のみに認

められた所見であることから、本専門調査会としては、NOAEL の根拠所見とはしな

かった。 
Fischer 344 ラットを用いた DEN 誘発発がんモデルにおいて、DNOP 投与により

肝がんが有意に促進されたとする報告がある（Carter ら 1992）が、DNOP 投与によ

る肝がんへの影響はげっ歯類特異的な PPAR への作用による影響と考えられ、ヒトへ

外挿することは適切でないと考えた。 

CD-1 マウスを用いた一世代繁殖毒性試験（Heindel ら 1989）において、親動物に

ついては、F1 親動物の 7,500 mg/kg 体重/日投与群において、雌雄の肝臓絶対重量の

増加、雄の精嚢絶対重量の減少及び雌の腎臓絶対重量の増加が認められた。本専門調

査会では、これらの変化は DNOP 投与による毒性影響であると考えたが、F1 親動物

については単用量（7,500 mg/kg 体重/日）のみで実施されており、当該試験の LOAEL
及び NOAEL は設定できないと判断した。当該試験において、親動物の繁殖能及び F1
児動物への影響は、最高用量の 7,500 mg/kg 体重/日投与によっても認められなかっ

た。 
 SD ラットを用いた発生毒性試験（Saillenfait ら 2011）において、250 mg/kg 体
重/日投与群で第 14 肋骨を持つ胎児数の有意な増加が認められた。この毒性所見につ
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いては、第 14 肋骨はラットに自然発生でみられる所見であり、250 mg/kg 体重/日投

与群における発生頻度の増加は、腹数当たりでの解析では対照群と比較し有意差がな

いことを踏まえ、軽度な影響であると考えた。この結果から、当該試験の LOAEL を

最低用量である 250 mg/kg 体重/日とし、NOAEL は設定できないと判断した。 
 

遺伝毒性について、DNOP は in vitro 試験（復帰突然変異試験、前進突然変異試験、

DNA 損傷試験及び SOS 試験）で陰性であった。これらの試験結果から、DNOP は突

然変異を誘発しないと考えられた。染色体の異常を判断できる十分なデータはなかっ

た。 
DNOP 以外のフタル酸エステル（DEHP、DBP、BBP、DINP 及び DIDP）につい

て、本専門調査会において、「DNA に対して直接的な反応性を示すものではない」又

は「生体にとって問題となる遺伝毒性はない」と判断している。DNOP については、

他のフタル酸エステルとの構造や代謝の類似性から、遺伝子や染色体への影響に差は

ないと考えられた。 
以上から、本専門調査会としては、DNOP は生体にとって問題となる遺伝毒性はな

いものと判断した。 
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３．ヒトにおける影響 

（１）疫学研究 
 DNOP は生体内で速やかに代謝されることが知られていることから、本専門調査会

では、生体試料中の DNOP の代謝物（MCPP 及び MNOP）濃度をばく露のバイオマ

ーカーとしているものに限定してヒトにおける影響を検討することとした。また、ハ

ウスダスト中の DNOP 濃度をばく露指標とした疫学研究についても検討した。 
 各エンドポイントとの関連性に関する疫学研究の詳細を表Ⅲ-15 に示す。 
  
① 精液との関連性 

 米国で実施された不妊クリニックを受診したカップルの男性を対象とした横断研究

において、人種、年齢、飲酒頻度等で調整したロジスティック回帰分析では、精子形

態が世界保健機関（WHO）の参照値以下であるオッズ比（OR）について、尿中 MCPP
濃度との間に正の関連が認められた（Wirth ら 2008）。 
 

② 受胎能との関連性 

 米国で実施された妊娠するために避妊をしていないカップルを対象とした前向きコ

ホート研究において、年齢、肥満度指数（BMI）、血清コチニン濃度等で調整し、Cox
比例ハザードモデルで受胎能オッズ比を算出した結果、女性パートナーについて、尿

中 MCPP 濃度が上昇すると受胎待ち時間が短縮するという関連が認められた（Buck 
Louis ら 2014）。 
 
③ 早産との関連性 

 メキシコで実施された妊娠後期の妊婦を対象としたコホート内症例対照研究におい

て、結婚歴、教育等で調整した多変量ロジスティック回帰分析では、早産の OR につ

いて、尿中 MCPP 濃度との間に正の関連が認められた（Meeker ら 2009）。 
 米国で実施された妊婦を対象としたコホート内症例対照研究において、母親の年齢、

人種及び民族等で調整した多変量ロジスティック回帰分析では、自然早産（自然早期

分娩及び早期前期破水）の OR について、尿中 MCPP 濃度との間に正の関連が認めら

れた（Ferguson ら 2014a）。 
 
④ 肛門生殖突起間距離（AGD）等との関連性 

 米国で実施された不妊治療を受けていない母親とその男児を対象としたコホート研

究において、男児の年齢で調整した回帰分析では、母親の尿中 MCPP 濃度と男児の

AGI（AGD÷体重）との間に関連は認められなかった（Swan ら 2005）。 
 米国で実施された不妊治療を受けていない母親とその男児を対象としたコホート研

究において、男児の年齢等で調整した回帰分析では、母親の尿中 MCPP 濃度と男児の
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AGD との間に関連は認められなかった（Swan 2008）。 
 
⑤ 思春期の性発達等との関連性 

 米国で実施された女児を対象とした横断研究において、中枢性思春期早発症（CPP）
の女児と CPP ではない女児の尿中 MCPP 濃度を比較した結果、尿中 MCPP 濃度と

CPP との間に関連は認められなかった（Lomenick ら 2010）。 
 メキシコで実施された男児とその母親を対象としたコホート研究において、尿の比

重、男児の年齢及び BMI Z スコアで調整した直線回帰分析では、妊娠中の母親及び男

児の尿中 MCPP 濃度と男児の血清中性ホルモン結合グロブリン（SHBG）との間に正

の関連が認められた（Ferguson ら 2014b）。 
 
⑥ 小児の神経行動発達との関連性 

 米国で実施された米国国民健康栄養調査（NHANES）（2001～2004）に参加した小

児を対象とした横断研究において、性別、年齢、人種等で調整したロジスティック回

帰分析では、多動性障害（ADD）及び学習障害（LD）の OR について、尿中 MCPP
濃度との間に関連は認められなかった（Chopra ら 2014）。 
 メキシコで実施された母子を対象とした出生コホート研究において、母親の年齢及

び総在学年数、出生時体重、授乳期間等で調整した直線回帰分析では、妊娠中の母親

の尿中 MCPP 濃度と MDI（心理発達指標）スコアとの間に関連は認められなかった。

妊娠中の母親の尿中 MCPP 濃度と PDI（運動発達指標）スコアとの間に関連は認め

られなかったが、対象を男児のみにした場合、正の関連が認められた（Téllez-Rojo ら 
2013）。 
 
⑦ 小児の肥満及び身長との関連性 

 米国で実施された小児を対象としたコホート研究において、年齢等で調整した直線

回帰分析では、女児において、尿中 MCPP 濃度と身長との間に負の関連が認められた

（Teitelbaum ら 2012）。 
 
⑧ 糖尿病との関連性 

 メキシコで実施された女性を対象とした横断研究において、糖尿病の女性と糖尿病

ではない女性の尿中 MCPP 濃度を比較した結果、糖尿病の女性の尿中 MCPP 濃度は

糖尿病ではない女性より高かった（Svensson ら 2011）。 
 米国で実施された NHANES（2001～2008）に参加した女性を対象とした横断研究

において、年齢、教育、総カロリー摂取量等で調整した多変量ロジスティック回帰分

析では、糖尿病となる OR について、尿中 MCPP 濃度との間に正の関連が認められた

（James-Todd ら 2012）。 
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 米国で実施された NHANES（2001～2008）に参加した糖尿病と診断されたことの

ない男女を対象とした横断研究において、年齢、教育、総カロリー摂取量等で調整し

た中央値回帰分析では、尿中 MCPP 濃度と空腹時血糖値（FBG）、空腹時インスリン

及びインスリン抵抗性指標（HOMA-IR）との間に正の関連が認められた。また、性別

に分けて解析すると、FBG については男女ともに正の関連が認められ、空腹時インス

リン及び HOMA-IR については男性のみに正の関連が認められた（Huang 2014）。 
 
⑨ アレルギー性疾患との関連性 

 ブルガリアで実施された小児を対象としたコホート内症例対照研究において、アレ

ルギー症状のあった小児とアレルギー症状のない小児の寝室から採取したハウスダス

ト中の DNOP 濃度を比較した結果、アレルギー症状のあった小児とアレルギー症状

のない小児との間に有意差はなく、子どものアレルギー症状との関連は認められなか

った（Kolarik ら 2008）。 
 米国で実施された NHANES（2005～2006）に参加した成人及び若年者を対象とし

た横断研究において、年齢、人種、性別等で調整したロジスティック回帰分析では、

成人において、アレルギー症状の OR について、尿中 MCPP 濃度との間に関連は認め

られなかったが、アレルギー感作の OR について、尿中 MCPP 濃度との間に正の関連

が認められた。若年者において、花粉症の OR は、尿中 MCPP 濃度との間に負の関連

が認められたが、アレルギー感作の OR については、尿中 MCPP 濃度との間に関連は

認められなかった（Hoppin ら 2013）。 
 
⑩ 炎症及び酸化ストレスマーカーとの関連性 

 米国で実施された NHANES（1999～2006）に参加した 6 歳以上の男女を対象とし

た横断研究において、年齢、性別、人種及び民族等で調整した多変量直線回帰分析で

は、尿中 MCPP 濃度と GGT との間に負の関連が認められた（Ferguson ら 2011）。 
 米国で実施された NHANES（1999～2006）に参加した 6 歳以上の男女を対象とし

た横断研究において、年齢、性別、人種及び民族等で調整した多変量直線回帰分析で

は、尿中 MCPP 濃度と血中 ALP 及び絶対好中球数（ANC）との間に正の関連が認め

られた。尿中 MCPP 濃度と血中ビリルビン濃度との間に負の関連が認められた。ま

た、これら 3 つのエンドポイントについては、用量依存的な関連が認められた

（Ferguson ら 2012）。 
 
⑪ 乳がんとの関連性 

 メキシコで実施された 18 歳以上の女性を対象とした集団ベース症例対照研究にお

いて、年齢、初潮年齢、出産回数等で調整した多変量ロジスティック回帰分析では、

乳がん患者の尿中 MCPP 濃度は乳がんではない女性より低かった。尿中 MCPP 濃度
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を三分位群に分けて解析すると、尿中 MCPP 濃度と乳がんとの間に用量依存的な負

の関連が認められた（López-Carrillo ら 2010、Martínez-Nava ら 2013）。 
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表Ⅲ-15 DNOPのばく露に関する疫学研究の詳細 

① 精液との関連性 

文献番号 １ 

参照文献 Wirth ら（2008） 

研究デザイン 横断研究 

対象集団等 

 

米国 
不妊クリニックを受診したカップルの男性パートナー45 名 

（平均 34.8 歳（23～48 歳）） 
調査時期記載なし 

ばく露指標 9 種のフタル酸エステル代謝物（MCPP など）の尿中濃度 

エンドポイント 精液指標 
（精子濃度：2×107/mL 未満、精子運動性：50%未満、精子形態：正

常が 4%未満） 
※ WHO（1999）の精液検査マニュアルの参照値 

調整因子 【尿中 MCPP 濃度を連続変数として解析した場合】 
精子濃度：人種 
精子運動性：年齢及び飲酒頻度 

精子形態：尿の比重 

 
【尿中 MCPP 濃度を三分位群に分けて解析した場合】 

精子濃度：人種及び尿の比重 
精子運動性：年齢、飲酒頻度及び尿の比重 
精子形態：尿の比重 

解析方法 ロジスティック回帰分析 
有意水準 5%  

尿中代謝物濃度 

 
 

 
 
 

 

非補正           （µg/L） 
 

測定代謝物 MCPP 

検出率 88.9% 

中央値 4.6 

幾何平均値 2.5 

IQR 2.6～8.3 

範囲 0.0～40.8 

結果など 【尿中 MCPP 濃度を連続変数として解析した OR】 
 精子形態が WHO の参照値以下となる OR について、尿中 MCPP 濃

度との間に正の関連が認められた（OR：7.6（95%CI：1.7～33.3））。 
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【尿中 MCPP 濃度を三分位群に分けて解析した OR】 
 精子濃度、精子運動性又は精子形態がWHOの参照値以下となるOR

について、尿中 MCPP 濃度との間に関連が認めらなかった。 

〈略称〉 

WHO：世界保健機関 

IQR：四分位範囲 
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② 受胎能との関連性 

文献番号 ２ 

参照文献 Buck Louis ら（2014） 

研究デザイン 前向きコホート研究 

対象集団等 

 
 

米国 
妊娠するために避妊をしていないカップル 501 組 
（不妊と診断されていない） 

男性平均 30.0±4.1 歳、女性平均 31.8±4.9 歳 
2005～2009 年 

ばく露指標 14 種のフタル酸エステル代謝物（MCPP、MOP（monooctyl phthalate）
など）の尿中濃度 

エンドポイント 受胎能、受胎待ち時間 

※ 妊娠検査で陽性とならない場合は、月経周期 12 サイクルまで追跡

調査 

調整因子 【男女別】 
尿中クレアチニン、年齢、BMI、血清コチニン、調査場所（ミシガン/
テキサス） 

【カップル別】 
化学物質の濃度、尿中クレアチニン、女性の年齢、カップルの年齢差、

調査場所（ミシガン/テキサス）、BMI、血清コチニン 

解析方法 Cox 比例ハザードモデルで受胎能オッズ比（FOR）を算出 
有意水準 5%  
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尿中代謝物濃度 

 

 
 
 

 
 
 

非補正                                 （ng/mL） 
【男性】 

〈MCPP〉 

 

〈参考〉〈MOP〉 

 
【女性】 

〈MCPP〉 

 

〈参考〉〈MOP〉 

 
※ 妊娠群及び非妊娠群の人数の記載なし 

 妊娠群 非妊娠群 

検出率 97% 

幾何平均値 4.69 4.42 

95% CI 4.03～5.46 3.55～5.50 

 妊娠群 非妊娠群 

検出率 4% 

幾何平均値 0.07 0.08 

95% CI 0.05～0.11 0.05～0.13 

 妊娠群 非妊娠群 

検出率 94% 

幾何平均値 5.11 3.95 

95% CI 4.45～5.87 3.19～4.91 

 妊娠群 非妊娠群 

検出率 2% 

幾何平均値 0.08 0.05 

95% CI 0.06～0.12 0.02～0.11 

結果など 【男女別】 
 女性パートナーについて、尿中 MCPP 濃度の増加に対する FOR は

1.20（95%CI：1.00～1.43、p<0.05）であり、受胎待ち時間の短縮との

関連が認められた。 
【カップル別】 
 女性パートナーについて、尿中 MCPP 濃度の増加に対する FOR は

1.22（95%CI：1.02～1.47、p<0.05）であり、受胎待ち時間の短縮との
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関連が認められた。 

 
〈参考〉 

女性パートナーについて、尿中 MOP 濃度の増加に対する FOR は

1.18（95%CI： 1.03～1.35、p<0.05）であり、受胎待ち時間の短縮と

の関連が認められた。 

 
〈略称〉 

BMI：肥満度指数 BMI＝体重/（身長）2（kg/m2） 

CI：信頼区間 
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③ 早産との関連性 

文献番号 ３ 

参照文献 Meeker ら（2009） 

研究デザイン コホート内ケースコントロール 

対象集団等 

 
 

メキシコ 

 早産群 

（妊娠 37 週未満） 

対照群 

（妊娠 37 週以上） 

人数 30 名 30 名 

年齢中央値 27 歳 27 歳 

IQR 23～32 歳 23～30 歳 

2001～2003 年 

ばく露指標 妊娠後期（第 3 期）の 11 種のフタル酸エステル代謝物（MCPP など）

の尿中濃度 

エンドポイント 早産（妊娠 37 週未満での出産） 

調整因子 結婚歴、教育、幼児の性別、採尿時在胎週齢 

解析方法 多変量ロジスティック回帰分析 
有意水準 記載なし 

尿中代謝物濃度 

 
 

 
 
 

 
 
 

 
 
 

 
 
 

 
 
 

比重補正                        （µg/L） 

 

クレアチニン補正                 （µg/g Cr） 
 

 早産群 対照群 

測定代謝物 MCPP 

検出率  95% 

人数 30 名 30 名 

中央値 2.3 1.6 

幾何平均値 2.4 1.4 

IQR 1.4～4.1 0.7～2.6 

 早産群 対照群 

測定代謝物 MCPP 

検出率  95% 

人数 30 名 30 名 

中央値 2.9 1.9 

幾何平均値 3.2 1.9 

IQR 1.9～5.3 1.0～3.2 
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結果など  早産群の尿中 MCPP 濃度（対数）は対照群より高かった（比重補正：

p=0.009、クレアチニン補正：p=0.007）。 

 結婚歴や教育等で調整したロジスティック回帰分析では、比重補正

した尿中 MCPP 濃度と早産の OR は 3.2（95%CI：1.0～9.8）であっ

た。 

〈略語〉IQR：四分位範囲 
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文献番号 ４ 

参照文献 Ferguson ら（2014a） 

研究デザイン コホート内ケースコントロール 

対象集団等 

 
 

米国 

 全体 早産群 
（妊娠 37 週

未満） 

対照群 
（妊娠 37 週

以上） 

人数 482 名 130 名 352 名 

年齢中央値 32.7 歳 32.8 歳 32.7 歳 

IQR 29.0～35.7 歳 29.3～35.8 歳 28.7～35.7 歳 

※ 早産群 130 名のうち自然早産（自然早期分娩及び/又は早期前期破

水）57 名 
2006～2008 年 

ばく露指標 妊娠中の 9 種のフタル酸エステル代謝物（MCPP など）の尿中濃度 

エンドポイント 早産（妊娠 37 週未満での出産） 

調整因子 母親の年齢、人種/民族、教育、健康保険 

解析方法 多変量ロジスティック回帰分析 

有意水準（statistically significant） 5%  
有意水準（suggestively） 10%  

尿中代謝物濃度 

 
 
 

 
 
 

比重補正                        （µg/L） 
 

 全体 早産群 対照群 

測定代謝物 MCPP 

人数 482 名 130 名 352 名 

幾何平均値 2.02 2.27 1.93 

IQR 1.09～3.09 1.25～3.36 1.07～2.95 

結果など 早産群の尿中 MCPP 濃度は対照群より高いことが示唆された

（p<0.10）。 

 尿中 MCPP 濃度と自然早産との間に正の関連が認められた（OR：

1.36（95%CI：1.02～1.81）、p=0.04）。 

〈略称〉 
IQR：四分位範囲 

CI：信頼区間 
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④ 肛門生殖突起間距離（AGD）等との関連性 

文献番号 ５ 

参照文献 Swan ら（2005） 

研究デザイン コホート 

対象集団等 

 
 

米国 
不妊治療を受けていない母親（18 歳以上）とその男児（2～36 ヶ月齢）

85 組 

1999 年 9 月～2002 年 8 月 

ばく露指標 妊娠中の 9 種のフタル酸エステル代謝物（MCPP など）の尿中濃度 

エンドポイント 男児の AGI（AGD÷体重） 

調整因子 男児の年齢 

解析方法 回帰分析 
有意水準 5%  

尿中代謝物濃度 

 
 

 
 
 

非補正             （ng/mL） 
 

測定代謝物 MCPP 

検出率 69.4% 

中央値 2.1 

IQR 0.7～3.6 

結果など  尿中 MCPP 濃度と男児の AGI との間に関連は認められなかった。 

〈略称〉 
AGD：肛門生殖突起間距離 

AGI：AGD÷体重 

IQR：四分位範囲 
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文献番号 ６ 

参照文献 Swan（2008） 

研究デザイン コホート 

対象集団等 

 
 

米国 

不妊治療を受けていない母親（18 歳以上）とその男児（2～36 ヶ月齢）

106 組 
調査時期記載なし 

ばく露指標 妊娠中期の 9 種のフタル酸エステル代謝物（MCPP など）の尿中濃度 

エンドポイント 男児の AGD 

調整因子 年齢、CDC による年齢別性別発育曲線に基づく体重のパーセンタイル 

解析方法 回帰分析 

有意水準 5%  

尿中代謝物濃度 

 
 
 

 
 
 

 

非補正                        （ng/mL） 
 

AGD 第 4 四分位群 第 3、2 
四分位群 

第 1 四分位群 

測定代謝物 MCPP 

人数 26 名 51 名 29 名 

中央値 1.7 1.6 2.5 

平均値 8.1 2.9 2.8 

幾何平均値 1.8 1.7 2.2 

結果など  Swan ら（2005）の続報。 

 母親の尿中 MCPP 濃度（対数）と男児の AGD との間に関連は認め

られなかった。 

〈略称〉 
CDC：米国疾病管理予防センター 

AGD：肛門生殖突起間距離 
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⑤ 思春期の性発達等との関連性 

文献番号 ７ 

参照文献 Lomenick ら（2010） 

研究デザイン 横断研究 

対象集団等 

 
 

米国 
女児 

 CPP 群 対照群 1) 

人数 28 名 28 名 

年齢 
（平均値±SE） 

7.24±0.24 歳 7.12±0.25 歳 

1) CPP 群と年齢及び人種をマッチさせた対照群 

2005～2008 年 

ばく露指標 9 種のフタル酸エステル代謝物（MCPP など）の尿中濃度 

エンドポイント CPP  

調整因子 なし 

解析方法 CPP 群と対照群の二群比較 
有意水準 5%  

尿中代謝物濃度 

 
 

 
 
 

 
 

クレアチニン補正                 （µg/g Cr） 
 

 CPP 群 対照群 

測定代謝物 MCPP 

人数 28 名 28 名 

検出率 100% 

平均値 11.5 7.09 

SE 2.9 0.88 

結果など  尿中 MCPP 濃度と CPP との間に関連は認められなかった。 

〈略称〉 
CPP：中枢性思春期早発症 

SE：標準誤差 
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文献番号 ８ 

参照文献 Ferguson ら（2014b） 

研究デザイン コホート 

対象集団等 

 
 

メキシコ 

118 名の男児（8.10～14.4 歳）とその母親 
1994～2004 年（妊娠第 1 期） 
出生児を 8.10～14.4 歳（血清中性ホルモン濃度測定、尿中 MCPP 濃

度測定及び性発達検査時）まで追跡 

ばく露指標 妊娠第3期の母親とその男児の9種のフタル酸エステル代謝物（MCPP

など）の尿中濃度 

エンドポイント 男児の性ホルモン（DHEAS、エストラジオール、インヒビン B、SHBG、

テストステロン、遊離テストステロン）濃度、男児の性発達（陰毛、性

器発達、精巣容積） 

調整因子 尿の比重、男児の年齢及び BMI Z スコア 

解析方法 直線回帰分析 
有意水準（suggestive associations）10%  

尿中代謝物濃度 

 
 

 
 
 

 
 

非補正                                         （ng/mL） 
 

 母親 男児 

測定代謝物 MCPP 

人数 107 名 113 名 

中央値 1.29 2.06 

幾何平均値 1.23 2.27 

SD 2.28 1.97 

IQR 0.76～1.93 1.38～3.14 

最大値 14.4 22.2 

結果など  母親及び男児の尿中 MCPP 濃度の IQR 増加と男児の血清中 SHBG
濃度との間に正の関連が認められた（それぞれ p=0.01 及び p=0.09）。 

〈略称〉 

DHEAS：硫酸デヒドロエピアンドロステンジオン 

SHBG：性ホルモン結合グロブリン 

BMI：肥満度指数 BMI＝体重/（身長）2（kg/m2） 

IQR：四分位範囲 
SD：標準偏差 
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⑥ 小児の神経行動発達との関連性 

文献番号 ９ 

参照文献 Chopra ら（2014） 

研究デザイン 横断研究 

対象集団等 

 
 

米国 
米国 NHANES（2001～2004）に参加した小児（6～15 歳）、 
エンドポイントごとの解析対象者数： 

ADD 1,491 名 
LD 1,493 名 
（ADD 及び LD の診断情報は親への調査に基づく） 

2001～2004 年 

ばく露指標 12 種のフタル酸エステル代謝物（MCPP、MNOP など）の尿中濃度 

エンドポイント ADD、LD 

調整因子 性別、年齢、人種、世帯収入、血中鉛、母親の妊娠期間中の喫煙 

解析方法 ロジスティック回帰分析 
有意水準 10%  

尿中代謝物濃度 

 
 

 
 
 

 
 
 

クレアチニン補正                                （µg/g Cr） 

※ MCPP 及び MNOP の LOD はそれぞれ 0.2 及び 1.0 µg/g Cr。 
※ MNOP の検出率は 75%未満であったため、エンドポイントとの関

連は解析されなかった。 

測定代謝物 MCPP MNOP 

人数 1,493 名 1,493 名 

検出率 99.9% 8.4% 

中央値 4.5 <LOD 

幾何平均値 5.3 0.7 

95%CI 5.0～5.7 0.7～0.8 

IQR 2.7～7.7 <LOD～<LOD 

結果など 尿中 MCPP 濃度と ADD 及び LD との間に関連は認められなかっ

た。 

〈略称〉 
NHANES：米国国民健康栄養調査 

ADD：多動性障害 

LD：学習障害 

IQR：四分位範囲 

CI：信頼区間 
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文献番号 １０ 

参照文献 Téllez-Rojo ら（2013） 

研究デザイン 出生コホート 

対象集団等 

 
 

メキシコ 

母子 135 組 
（母親平均年齢 27.2 歳、男児 64 名、女児 71 名） 
1997～2003 年（妊娠第 1 期） 

ばく露指標 妊娠第 3 期の 9 種のフタル酸エステル代謝物（MCPP など）の尿中濃

度 

エンドポイント 生後 24、30、36 か月の小児の MDI 及び PDI 
（ベイリー乳幼児発達検査（BSIDⅡ）） 

調整因子 母親の年齢及び総在学年数、出生時体重、授乳期間、Z スコア（weight-
for-age）、小児の年齢、尿中フタル酸エステル代謝物の測定機関 

解析方法 直線回帰分析 

有意水準 5%  

尿中代謝物濃度 

 
 
 

 
 
 

 

比重補正                      （ng/mL） 

※ LOD は 0.2 ng/mL 

 全員 男児 女児 

測定代謝物 MCPP 

人数 135 名 64 名 71 名 

検出率 99.3% 

幾何平均値 1.75 1.67 1.83 

95%CI 1.49～2.06 1.28～2.18 1.49～2.23 

結果など  母親の尿中 MCPP 濃度（対数）と MDI スコアとの間に関連は認め

られなかった。 
 母親の尿中 MCPP 濃度（対数）と PDI スコアとの間に関連は認め

られなかったが、対象を男児のみにした場合、正の関連が認められた

（β係数 1.64（95%CI：0.15～3.12）、p<0.05）。 

〈略称〉 

MDI：心理発達指標 

PDI：運動発達指標 

CI：信頼区間 
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⑦ 小児の肥満及び身長との関連性 

文献番号 １１ 

参照文献 Teitelbaum ら（2012） 

研究デザイン コホート 

対象集団等 

 
 

米国 
ヒスパニック系又はアフリカ系の小児 387 名 
（6～8 歳、男児 80 名、女児 307 名） 

2004～2007 年 

ばく露指標 9 種のフタル酸エステル代謝物（MCPP など）の尿中濃度 

エンドポイント BMI、BMI Z スコア、腹囲、身長  ※採尿後 1 年後 

調整因子 年齢、性別、座っている時間、代謝当量、民族、カロリー摂取、採尿時

の季節、親の教育 

解析方法 直線回帰分析 
有意水準 5%  

尿中代謝物濃度 

 

 
 
 

クレアチニン補正                 （µg/g Cr） 
 

 男児 女児 

測定代謝物 MCPP 

人数 80 名 299 名 

検出率 >97% 

中央値 5.5 5.1 

結果など  女児において、尿中 MCPP 濃度（対数）と身長との間に負の関連が

認められた（尿中 MCPP 濃度の対数単位の変化に対する身長の変動：

－1.55（95%CI：－2.33～－0.77））。 

〈略称〉 
BMI：肥満度指数 BMI＝体重/（身長）2（kg/m2） 

CI：信頼区間 
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⑧ 糖尿病との関連性 
文献番号 １２ 

参照文献 Svensson ら（2011） 

研究デザイン 横断研究 

対象集団等 

 
 

メキシコ 
乳がんの症例対照研究（López-Carrillo ら 2010）の対照群の健康な女

性 221 名（年齢及び居住地を乳がん症例群にマッチさせた） 

糖尿病群（39 名）：60.5±8.5 歳 
非糖尿病群（182 名）：52.4±12.8 歳 
調査時期記載なし 

ばく露指標 9 種のフタル酸エステル代謝物（MCPP など）の尿中濃度 

エンドポイント 糖尿病（自己申告） 

調整因子 なし 

解析方法 糖尿病群と対照群の二群比較 

有意水準 5%  

尿中代謝物濃度 

 
 
 

 
 
 

 

クレアチニン補正               

※ 単位の記載がないが、López-Carrillo ら（2010）では µg/g Cr と記載 

 糖尿病群 非糖尿病群 

測定代謝物 MCPP 

人数 39 名 182 名 

検出率 83～100%の範囲内 

幾何平均値 4.5 4.0 

SD 2.0 2.3 

結果など  糖尿病群の尿中 MCPP 濃度は非糖尿病群より高かった（p=0.011）。 

〈略語〉 

SD：標準偏差 

 
 
 
 
 
 
 
 



  

63 

文献番号 １３ 

参照文献 James-Todd ら（2012） 

研究デザイン 横断研究 

対象集団等 

 
 

米国 

NHANES（2001～2008）に参加した女性 2,350 名（20～79 歳） 
このうち糖尿病と自己申告した女性は 215 名 
2001～2008 年 

ばく露指標 8 種のフタル酸エステル代謝物（MCPP など）の尿中濃度 

エンドポイント 糖尿病（自己申告）、FBG、HOMA-IR、HbA1c  

調整因子 【糖尿病】 
尿中クレアチニン、年齢、人種/民族、教育、貧困、絶食時間、総カロ

リー摂取量、総脂肪摂取量 
【FBG、HOMA-IR、HbA1c】 
尿中クレアチニン、年齢、人種/民族、教育、貧困、絶食時間、総カロ

リー摂取量、総脂肪摂取量、喫煙、運動、BMI、腹囲 

解析方法 【糖尿病】 
多変量ロジスティック回帰分析 

【FBG、HOMA-IR、HbA1c】 
中央値回帰分析 
有意水準 5%  

尿中代謝物濃度 

 

 
 
 

 
 

 

※ 単位の記載なし 

 全員 糖尿病群 非糖尿病群 

測定代謝物 MCPP 

人数 2,350 名 215 名 2,135 名 

幾何平均値 2.0 2.2 1.9 

95%CI 1.8～2.1 1.8～2.7 1.8～2.1 

結果など  糖尿病の OR について、尿中 MCPP 濃度の第 3 及び第 4 四分位群

の OR は、それぞれ 1.55（95%CI：0.98～2.44）及び 1.68（95%CI：
1.03～2.75）であった。（尿中 MCPP 濃度の四分位群の数値の記載な

し） 

 非糖尿病群において、尿中 MCPP 濃度と糖尿病リスクバイオマーカ

ー（FBG、HOMA-IR、HbA1c）との間に関連は認められなかった。 

〈略称〉 

NHANES：米国国民健康栄養調査 
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FBG：空腹時血糖値 

HOMA-IR：インスリン抵抗性指標 

HbA1c：糖化ヘモグロビン A1c      
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文献番号 １４ 

参照文献 Huang ら（2014） 

研究デザイン 横断研究 

対象集団等 

 
 

米国 

NHANES（2001～2008）に参加した糖尿病と診断されたことのない

（自己申告） 
男性 1,620 名及び女性 1,463 名（12～80 歳未満） 

女性は妊娠検査陰性 
2001～2008 年 

ばく露指標 FBG、空腹時インスリン、HOMA-IR  

エンドポイント 8 種のフタル酸エステル代謝物（MCPP など）の尿中濃度 

調整因子 年齢、性別、人種、尿中クレアチニン、絶食時間、総カロリー摂取量、

トリグリセリド、教育、貧困、喫煙 

解析方法 中央値回帰分析 

有意水準 10%  

尿中代謝物濃度 

 
 
 

 
 

クレアチニン補正                 （µg/g Cr） 
 

 男性 女性 

測定代謝物 MCPP 

人数 1,620 名 1,463 名 

中央値 2.0 2.3 

IQR 1.2～3.3 1.4～4.0 

結果など  全員を対象とした解析において、尿中 MCPP 濃度は FBG、空腹時

インスリン及び HOMA-IR との間に正の関連が認められた（それぞれ

p trend<0.0001、p trend =0.0629 及び p trend =0.0269）。 
 また、性別に分けて解析すると、FBG については男女ともに正の関

連が認められ（男性 p trend=0.0017、女性 p trend=0.001）、空腹時

インスリン及び HOMA-IR については男性のみに正の関連が認められ

た（空腹時インスリン p trend=0.0175、HOMA-IR p trend=0.0083）。 

〈略称〉 
FBG：空腹時血糖値 

HOMA-IR：インスリン抵抗性指標 
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⑨ アレルギー性疾患との関連性 

文献番号 １５ 

参照文献 Kolarik ら（2008） 

研究デザイン コホート内症例対照研究 

対象集団等 

 
 

ブルガリア 
【症例群】 
アレルギー症状（喘鳴、鼻炎、湿疹）のあった小児（2～7 歳）102 名 

【対照群】 
アレルギー症状のない小児（2～7 歳）82 名 
2004 年 12 月～2005 年 3 月 

ばく露指標 子どもの寝室から採取したハウスダスト中の 6 種のフタル酸ジエステ

ル（DNOP など）の濃度 

エンドポイント 子どもの喘鳴、鼻炎、湿疹 
親への質問票調査において、過去 12 か月に上記のうち 2 つ以上のア

レルギー症状があった子どもを症例群とした。 

症例と対照のマッチングは行っていない。 

調整因子 なし 

解析方法 症例群と対照群の二群比較 
有意水準 記載なし 

ハウスダスト中

DNOP 濃度 

幾何平均値：0.25 mg/g dust （95%CI：0.20～0.30 mg/g dust） 

検出率：80.8% 

結果など  子どもの寝室から採取したハウスダスト中の DNOP 濃度は症例群と

対照群の間で有意差はなく、子どものアレルギー症状との関連は認め

られなかった。 
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文献番号 １６ 

参照文献 Hoppin ら（2013） 

研究デザイン 横断研究 

対象集団等 

 
 

米国 

NHANES（2005～2006）に参加した成人 1,546 名及び若年者（6～17
歳）779 名 
2005～2006 年 

ばく露指標 15 種のフタル酸エステル代謝物（MCPP、MNOP など）の尿中濃度 

エンドポイント アレルギー症状（アレルギー、喘息、花粉症、かゆみを伴う発疹、鼻

炎、喘鳴）、アレルギー感作（血清中の 19 種（卵白、ピーナッツ、マ

ウス、ゴキブリ等のアレルゲン）の特異的 IgE を測定し、少なくとも

1 つのアレルゲンに対して 0.35 kU/L 以上を陽性と定義） 

アレルギー症状は過去 1 年の上記 6 種の症状の有無に関する質問票調

査における自己申告に基づく 

調整因子 年齢、人種、性別、クレアチニン、BMI、コチニン 

解析方法 ロジスティック回帰分析 
有意水準 5%  

尿中代謝物濃度 

 

 
 
 

 
 
 

 
 
 

 
 
 

 
 
 

 

非補正                      （ng/mL） 
【全員】 

 
【若年者（6～17 歳）】 

測定代謝物 MCPP MNOP 

人数 2,325 名 2,325 名 

検出率 96.1% 1.1% 

中央値 2.02 <LOD (1.8) 

幾何平均値 2.04 1.32 

標準誤差 0.10 0.00 

IQR 0.98～4.21 <LOD～<LOD 

95 ﾊﾟｰｾﾝﾀｲﾙ値 13.04 <LOD 

測定代謝物 MCPP MNOP 

人数 779 名 779 名 

検出率 99.3% 1.0% 

中央値 4.09 <LOD (1.8) 

幾何平均値 3.89 1.32 

標準誤差 0.27 0.01 
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【成人（18 歳以上）】 

 
※ MNOP の検出率は 25%未満であったため、エンドポイントとの関

連は解析されなかった。 

IQR 2.03～7.67 <LOD～<LOD 

95 ﾊﾟｰｾﾝﾀｲﾙ値 17.91 <LOD 

測定代謝物 MCPP MNOP 

人数 1,546 名 1,546 名 

検出率 95.4% 1.1% 

中央値 1.74 <LOD (1.8) 

幾何平均値 1.78 1.32 

標準誤差 0.08 0.00 

IQR 0.87～3.59 <LOD～<LOD 

95 ﾊﾟｰｾﾝﾀｲﾙ値 11.26 <LOD 

結果など  成人において、尿中 MCPP 濃度とアレルギー症状との間に関連は認

められなかった。尿中 MCPP 濃度とアレルギー感作との間に正の関連

が認められた（OR：1.53（95%CI：1.12～2.10））。 
 若年者において、尿中 MCPP 濃度と花粉症との間に負の関連が認め

られた（OR：0.12（95%CI：0.02～0.63））。尿中 MCPP 濃度とアレル

ギー感作との間に関連は認められなかった。 

〈略称〉 
NHANES：米国国民健康栄養調査 

BMI：肥満度指数 BMI＝体重/（身長）2（kg/m2） 

IQR：四分位範囲 
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⑩ 炎症及び酸化ストレスマーカーとの関連性 

文献番号 １７ 

参照文献 Ferguson ら（2011） 

研究デザイン 横断研究 

対象集団等 

 
 

米国 
NHANES（1999～2006）に参加した 6 歳以上の男女（妊婦を除く） 
エンドポイントごとの解析対象者数： 

CRP 6,443 名 
GGT 5,528 名 
1999～2006 年 

ばく露指標 15 種のフタル酸エステル代謝物（MCPP、MNOP など）の尿中濃度 

エンドポイント 血清中の炎症マーカー（CRP）と酸化ストレスマーカー（GGT） 

調整因子 年齢、性別、人種/民族、血清中コチニン、世帯収入/貧困基準収入、BMI、
尿中クレアチニン 

解析方法 多変量直線回帰分析 
有意水準 5%  

尿中代謝物濃度 

 
 

 
 
 

 
 
 

 

クレアチニン補正                （µg/g Cr） 

※ MNOP の検出率は 75%以下であったため、エンドポイントとの関

連は解析されなかった。 

測定代謝物 MCPP MNOP 

人数 7,600 名 10,031 名 

検出率 96.5% 4.8% 

中央値 2.34 <LOD 

幾何平均値 2.43 算出せず 

IQR 1.40～4.04 <LOD～<LOD 

最大値 426 53.7 

結果など  尿中 MCPP 濃度（対数）と酸化ストレスマーカー（GGT）（対数）

との間に負の関連が認められた（β係数：－0.026（95%CI：－0.043
～－0.009、p=0.003））。 

〈略称〉 

NHANES：米国国民健康栄養調査 

CRP：C 反応性タンパク 

GGT：γグルタミルトランスフェラーゼ 

IQR：四分位範囲 
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文献番号 １８ 

参照文献 Ferguson ら（2012） 

研究デザイン 横断研究 

対象集団等 

 
 

米国 

NHANES（1999～2006）に参加した 6 歳以上の男女（妊婦を除く） 
エンドポイントごとの解析対象者数： 
ALP 5,524 名 

ANC 6,434 名 
フェリチン 3,408 名 
フィブリノゲン 1,871 名 

ビリルビン 5,523 名 

ばく露指標 15 種のフタル酸エステル代謝物（MCPP、MNOP など）の尿中濃度 

エンドポイント 血中の炎症マーカー（ALP、ANC、フェリチン及びフィブリノゲン）、

酸化ストレスマーカー（ビリルビン） 

調整因子 年齢、性別、人種/民族、血清中コチニン、世帯収入/貧困基準収入、BMI、
尿中クレアチニン 

解析方法 多変量直線回帰分析 

有意水準 5%  

尿中代謝物濃度 

 
 
 

 
 
 

 

クレアチニン補正                （µg/g Cr） 

※ Ferguson ら（2011）と同じ 

※ MNOP の検出率は 75%以下であったため、エンドポイントとの関

連は解析されなかった。 

測定代謝物 MCPP MNOP 

人数 7,600 名 10,031 名 

検出率 96.5% 4.8% 

中央値 2.34 <LOD 

幾何平均値 2.43 算出せず 

IQR 1.40～4.04 <LOD～<LOD 

最大値 426 53.7 

結果など 尿中 MCPP 濃度と血中 ALP 及び ANC との間に正の関連が認めら

れた（変化率（Percent change）はそれぞれ 11.1（95%CI：－0.01～
13.3、p<0.0001）及び 1.38（95%CI： 0.36～2.50、p<0.05）。尿中 MCPP
濃度と血中ビリルビン濃度との間に負の関連が認められた（変化率

（Percent change）：－6.23（95%CI：－7.64～－4.94）、p<0.0001）。 
尿中 MCPP 濃度と血中ビリルビン、ALP 及び ANC との間に用量依
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存的な関連が認められた（それぞれ p<0.001、p<0.001、p=0.01）。 

〈略称〉 

NHANES：米国国民健康栄養調査 

ALP：アルカリホスファターゼ 

ANC：絶対好中球数 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 



  

72 

⑪ 乳がんとの関連性 

文献番号 １９ 

参照文献 López-Carrillo ら（2010） 

研究デザイン 集団ベース症例対照研究 

対象集団等 

 
 

メキシコ 
【症例群】 
乳がん患者の女性 233 名（18 歳以上） 

【対照群】 
年齢及び居住地をマッチさせた健康な女性 221 名 
2007 年 3 月～2008 年 8 月 

ばく露指標 9 種のフタル酸エステル代謝物（MCPP など）の尿中濃度 

エンドポイント 乳がん 

調整因子 年齢、初潮年齢、出産回数、閉経前又は閉経後、他のフタル酸エステル 

解析方法 多変量ロジスティック回帰分析 

有意水準 5%  

尿中代謝物濃度 

 
 
 

 
 
 

 
 
 

 
 
 

 
 
 

 
 

クレアチニン補正                 （µg/g Cr） 
【全員】 

【閉経前】 

【閉経後】 
 

 症例群 対照群 

測定代謝物 MCPP 

人数 233 名 221 名 

検出率 97% 98% 

幾何平均値 2.68 4.07 

95%CI 2.43～2.95 3.66～4.54 

 症例群 対照群 

測定代謝物 MCPP 

人数 88 名 74 名 

幾何平均値 2.57 3.92 

95%CI 2.23～2.95 3.22～4.78 

 症例群 対照群 

測定代謝物 MCPP 

人数 145 名 174 名 

幾何平均値 2.75 4.15 

95%CI 2.41～3.14 3.64～4.73 
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結果など  症例群の尿中 MCPP 濃度は対照群と比較し低かった（p<0.001）。 
 尿中 MCPP 濃度を三分位群に分けて解析すると、尿中 MCPP 濃度

は乳がんと用量依存的な負の関連が認められた（尿中 MCPP 濃度の第

1 三分位群に対する第 3 三分位群の OR は 0.44（95%CI：0.24～0.80）、
p trend=0.007）。 

〈略称〉 
BMI：肥満度指数 BMI＝体重/（身長）2（kg/m2） 

CI：信頼区間 
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文献番号 ２０ 

参照文献 Martínez-Nava ら（2013） 

研究デザイン 集団ベース症例対照研究 

対象集団等 

 
 

メキシコ 

【症例群】 
乳がん患者の女性 208 名（18 歳以上） 
【対照群】 

年齢及び居住地をマッチさせた女性 220 名 
※ López-Carrillo ら（2010）の研究の一部 

ばく露指標 9 種のフタル酸エステル代謝物（MCPP など）の尿中濃度 

エンドポイント 乳がん 

調整因子 年齢、初潮年齢、出産回数、閉経前又は閉経後、他のフタル酸エステル

代謝物 

解析方法 多変量ロジスティック回帰分析 

有意水準 5%  

尿中代謝物濃度 

 
 
 

 
 
 

クレアチニン補正                 （µg/g Cr） 
 

 症例群 対照群 

測定代謝物 MCPP 

人数 208 名 220 名 

中央値 2.78 3.68 

5 ﾊﾟｰｾﾝﾀｲﾙ値 0.66 1.29 

95 ﾊﾟｰｾﾝﾀｲﾙ値 8.26 16.82 

結果など  尿中 MCPP 濃度は乳がん症例群で対照群よりも低かった（p<0.05）。 

PPARγPro12Ala 及び PPARγ コアクチベーターの PPARGC1B 
Ala203Pro 遺伝子多型が尿中 MCPP 濃度と乳がんリスクとの関係に

及ぼす影響が調べられたが、有意な影響は認められなかった。 

〈略称〉 

PPAR：ペルオキシソーム増殖因子活性化受容体 
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（２）疫学報告における尿中 DNOP代謝物（MNOP）濃度からの DNOP摂取量試算 
文献で報告されている尿中 MNOP 濃度から DNOP 摂取量を以下の換算式を用い

て試算した。 
 

Intake 
（µg/kg 体重/日） 

= 
UE（µg/L）×一日尿量（L） 

× 
MWd 

Fue×体重（kg） MWm 
   

  UE：尿 1L 当たりのフタル酸モノエステル尿中排泄量（μg）。 
    Fue：フタル酸ジエステル（親化合物）の摂取量に対するフタル酸モノエステル

の尿中排泄量のモル比（モル分画排泄率値： fractional urinary excretion 
factor）。DNOP の経口摂取量に対する MNOP の尿中へのモル分画排泄

率値 Fue は、0.043 が用いられている。（Koch ら 2003） 

    MWd：フタル酸ジエステル（親化合物）の分子量。DNOP は 390.56。 
  MWm：フタル酸モノエステルの分子量。MNOP は 292。（Albro and Moore 

1974） 
  一日尿量：男性 1.5 L、女性 1.2 L を用いる（杉 2003）。男女別に示されていな

い場合は、男女の平均値 1.35 L を用いる。 
  体重：米国人の成人男性 88.3 kg、女性 74.7 kg を用いる（CDC 2008）。男女別

に示されていない場合は、男女の平均値 81.5 kg を用いる。 
 
試算対象  
 体重のパラメータの値が得られている集団は成人のみであることから、本専門調査

会において、成人のみを対象として報告された Hoppin ら（2013）による報告の尿中

MNOP 濃度を用いて、DNOP の一日摂取量を試算した。なお、尿中 MNOP は全て

DNOP 由来の代謝物であると仮定した。 
 
試算結果 
 Hoppin ら（2013）は、2005～2006 年に米国の成人 1,546 名の尿を採取した。MNOP
は 1.1%の検体から検出された。検出下限値は 1.8 ng/mL であったことから、本専門

調査会で尿中 MNOP 濃度から算出した DNOP の推定一日摂取量の中央値は 0.93 
μg/kg 体重/日未満であった。 
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（３）ヒトにおける影響のまとめ  
 尿中 DNOP 代謝物（MCPP）濃度等を DNOP ばく露の指標とした疫学報告は、精

液、受胎能、早産、AGD 等、思春期の性発達等、小児の神経行動発達、小児の肥満及

び身長、糖尿病、アレルギー性疾患、炎症及び酸化ストレスマーカー並びに乳がんと

の関連性に関するものであった。 
 複数の疫学報告において尿中 MCPP 濃度と早産や糖尿病の有病率との間に統計学

的に有意な関連性が認められたが、MCPP は DBP など DNOP 以外のフタル酸エス

テルの代謝物でもあること、糖尿病に関する報告は横断研究であること、早産や糖尿

病の有病率の増加は DNOP ばく露以外の要因の関与も否定できないと考えられるこ

となどから、現時点において、DNOP のばく露と早産や糖尿病との関連性を明らかに

することはできなかった。 
 また、尿中 MCPP 濃度と早産及び糖尿病以外のエンドポイントとの関連性につい

ては、報告数が限られていること、MCPP は DBP など DNOP 以外のフタル酸エステ

ルの代謝物でもあることなどから、現時点で疫学研究の結果を基に、DNOP ばく露量

と健康影響との関係について明らかにすることはできなかった。今後の疫学知見の蓄

積が望まれる。 
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Ⅳ．ヒトに対するばく露量の推定 
フタル酸ジエステルのヒトに対するばく露量の推定には、食品及び環境媒体中のジ

エステル体分析値からの推定と、モノエステル体などの代謝物の尿中排泄量からの推

計の二つの方法がある。 
 
１．食品からのばく露 

① 食品中からの DNOPの検出実態 

豊田（1998）は、日本国内で市販されている食品について、4 分析機関により分担

して DNOP の濃度を測定した。測定結果を表Ⅳ-1 に示す。DNOP は、豚肉 8 検体中

1 検体（2 μg/kg）、鶏肉 6 検体中 1 検体（2 μg/kg）及び魚 8 検体中 1 検体（1 μg/kg）
から検出された。 
 
表Ⅳ-1 日本国内で市販されている食品における DNOP濃度 

分類 
（μg/kg） 

検体数 
 

検出数 
 

最大濃度 
（μg/kg） 

検出下限値 
（μg/kg） 

バター 
牛乳 
豚肉 
牛肉 
鶏肉 
魚 
ほうれんそう 
馬鈴薯 
ぶどう 
りんご 
精白米 

3 
6 
8 
3 
6 
8 
5 
3 
7 
3 
8 

0 
0 
1 
0 
1 
1 
0 
0 
0 
0 
0 

ND 
ND 
2 

ND 
2 
1 

ND 
ND 
ND 
ND 
ND 

25 
1 
1 
1 
1 
1 
1 
1 
1 
1 
1 

ND：検出下限値未満 
 
② 食事調査 

 豊田（1998）は、日本国内で市販されている弁当 15 検体及び給食施設等の定食 6
検体について、4 分析機関により分担して DNOP の濃度を測定した。いずれも DNOP
は検出されなかった（検出下限値 1 μg/kg）。 
 津村ら（2001）は、大阪市内で 2000 年 8 月に購入した市販弁当 10 検体について

DNOP の濃度を測定した。いずれの市販弁当においても DNOP は検出されなかった 
（検出下限値 0.8 μg/kg）。 
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２．環境媒体からのばく露 

（１）空気 
 ① 大気 

 1996 年度に日本国内で採取された一般環境大気 6 検体の DNOP の濃度を測定した

結果、いずれの検体においても DNOP は検出されなかった（検出下限値 0.012 μg/m3）

（環境省 2011）。 
 
 ② 室内空気 

 1998 年 6 月に神奈川県内の築後 3 か月の集合住宅 1 軒における居間において、

DOP（Dioctyl phthalate）9の濃度を測定した結果、粒子状が 0.560 μg/m3、ガス状が

0.0053 μg/m3であった（大塚ら 2002）。 
 
（２）水質 
 2000 年度に全国の 91 地点（河川 59 検体、湖沼 6 検体、海域 11 検体及び地下水 15
検体）における DNOP の濃度を測定した水質調査では、河川 7 検体において DNOP
が検出され、最大値は 0.10 μg/L であった（検出下限値 0.01 μg/L）（環境省 2000）。 
 2002 年度に全国の 50 地点（河川 25 検体、湖沼 5 検体、海域 10 検体及び地下水

10 検体）における DNOP の濃度を測定した水質調査では、いずれの検体においても

DNOP は検出されなかった（検出下限値 0.01 μg/L）（環境省 2002）。 
 
（３）ハウスダスト 
 我が国におけるハウスダスト中の DNOP の濃度を測定した知見は見当たらなかっ

た。 
 
３．おもちゃからのばく露 

 乳幼児に特有なばく露経路の一つに、フタル酸エステル類を含有するおもちゃ等の

マウジング（mouthing）10などによる経口ばく露が指摘されている。 
阿部ら（2012）は、2009 年に市販 PVC 製おもちゃ中の可塑剤使用実態を調査した。

東京都内、神奈川県内及び茨城県内で購入した PVC 製おもちゃ 101 検体について調

                                            
9 原著には「DOP」の記載のみで、DNOP に限定した結果か否かの判断ができない。そのため、DEHP
など DNOP 以外のアルコール部分の炭素数が 8 であるフタル酸エステルも測定対象としている可能性

がある。 
10 乳幼児の自発的行動で、目的は探索行動と感覚的満足と考えられている。具体的にはおもちゃやお

しゃぶりを含め、乳幼児の手の届く範囲の品物を口に入れる行動（厚生労働省 2010a）。  
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査したところ、DNOP は指定おもちゃ 11及びその部品 46 検体からは検出されず、指

定外おもちゃ及びその部品 55 検体からも検出されなかった（検出下限値 0.01%）。 
2010 年に、厚生労働省（2010a）は、日本の乳幼児のマウジング行動調査の結果及

び可塑剤として DINP を含有する PVC 製の試験片を用いた成人による唾液中溶出試

験の結果に基づき、乳幼児のマウジングによる6種のフタル酸エステル（DEHP、DBP、
BBP、DINP、DIDP、DNOP）の推定ばく露量を試算した。全てのフタル酸エステル

について、おもちゃからの溶出挙動等が同じであると仮定し、ばく露量を試算すると、

おもちゃ（おしゃぶりを除く）からの DNOP ばく露量の 50 パーセンタイル値は 13.5 
μg/kg 体重/日、95パーセンタイル値は 36.4 μg/kg 体重/日、最大ばく露量は 74.2 μg/kg 
体重/日と推定された。また、おしゃぶりのマウジングを含めた総ばく露量はそれぞれ

15.1 μg/kg 体重/日、49.3 μg/kg 体重/日及び 169 μg/kg 体重/日と試算された。 
なお、国内では、2010 年以降、指定おもちゃのうち、乳幼児が口に接触することを

本質とする部分について、可塑化された材料 12からなる部分に DNOP の使用が禁止

されている（厚生労働省 2010b）。 
 
４．ばく露経路の積算に基づくヒトの一日摂取量推定 

本専門調査会において、１．及び２．に記載した食品、空気及び水質中の DNOP 検

出濃度に関する文献データを用いて、日本人の DNOP 摂取量（最大見積もり）を試算

した。 
 食事については、弁当及び給食施設等の定食を対象に DNOP 濃度を測定したデー

タがあるが、いずれの検体も DNOP は検出されていないため、食品中の DNOP 濃度

は最も低い検出下限値である 0.8 μg/kg（津村ら 2001）を上回るとは考えにくく、0.8 
μg/kg を用いた。 
 空気については、大気及び室内空気における DNOP 又は DOP の検出濃度を報告し

た文献のうち、最も高い値である 0.560 μg/m3（大塚ら 2002）を用いた。ただし、測

定された DOP を DNOP と仮定して試算した。また、この値は粒子状の測定結果であ

るため、ハウスダストも含まれている可能性があると考えられる。 
 水については、水道水中の DNOP 濃度のデータが見当たらなかったため、水質調査

における DNOP 検出濃度の最大値である 0.10 μg/L（環境省 2000）を用いた。 
 上記の文献データを用いて算出した日本人の DNOP の推定一日摂取量（最大見積

もり）は 0.24 μg/kg 体重/日であった。それぞれのばく露経路からの DNOP の一日摂

                                            
11 乳幼児（6 歳未満）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。指定おもちゃについては、基本的に飲食器等に準じた規制（原材料の規格など）

が課されている（厚生労働省 2010b,c）。 
12 「可塑化された材料」とは、可塑剤が使用された材料をいう。ここでいう「可塑化」とは、樹脂に対

して、その成形加工を容易にし、若しくは、柔軟性を与えるために、樹脂の分子鎖間に入り込むように

配合される添加剤である（厚生労働省 2010b）。 
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取量の推定結果を表Ⅳ-2 に示す。 
 
表Ⅳ-2 ばく露経路（食事、空気、水）の積算に基づく日本人の DNOP推定一日摂取量

（最大見積もり） 

 
ばく露経路 ばく露媒体中

DNOP 濃度 
ばく露媒体の

一日摂取量 
［仮定］ 

推定一日摂取

量（μg/人/日） 
体重 1 kg あた

り推定一日摂

取量（μg/kg 体

重/日） 
［ 体 重 55.1  

kg 5)と仮定］ 

経口 食事 0.8 μg/kg 1) 2 kg/人/日 4) 1.6  
 水 0.10 μg/L 2) 2 L/人/日 4) 0.2 

吸入、 
経口 

空気 0.560 μg/m3 3) 20 m3/人/日 4) 11.2 

合計   13 0.24 
1）津村ら（2001） 

2）環境省（2000） 

3）大塚ら（2002）測定された DOP を DNOP と仮定して試算。  

4）内閣府食品安全委員会（2015） 

5）内閣府食品安全委員会（2014） 

 
環境省（2011）は、一般環境大気、地下水、公共用水域淡水及び食物の実測値を用

いて、ヒトに対するばく露の推定を行った。各媒体中の DNOP 濃度及びヒトの一日の

呼吸量、飲水量及び食事量をそれぞれ 15 m3、2 L 及び 2,000 g と仮定し、体重を 50 
kg と仮定した時の推定一日ばく露量を表Ⅳ-3、ヒトの一日ばく露量の集計結果を表Ⅳ

-4 に示す。 
環境省（2011）では、経口ばく露の予測最大ばく露量として、0.004 μg/kg 体重/日

程度を採用している。また、公共用水域淡水のデータ及び過去のデータではあるが食

物のデータを用いると、0.004 μg/kg 体重/日以上 0.04 μg/kg 体重/日未満になると試

算している。 
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表Ⅳ-3 各媒体中の DNOP濃度と推定一日ばく露量 （環境省 2011） 

 媒体 濃度 推定一日ばく露量 

平均 

 
 

 
 
 

 
 
 

 
 

大気 
一般環境大気 

 
室内空気 

水質 
飲料水 

地下水 

 
公共用水域 

・淡水 
食物 
土壌 

 
0.012 μg/m3未満程度 

 
データは得られなかった 

 
データは得られなかった 

0.01 μg/L 未満程度 

 
0.01 μg/L 未満程度 

 
0.001 μg/g 未満程度 
データは得られなかった 

 
0.0036 μg/kg 体重 /日未満

程度 

データは得られなかった 

 
データは得られなかった 

0.0004 μg/kg 体重 /日未満

程度 
0.0004 μg/kg 体重/日未満 

程度 
0.04 μg/kg 体重/日未満程度 
データは得られなかった 

最大値 大気 
一般環境大気 

 
室内空気 

水質 
飲料水 

地下水 

 
公共用水域 

・淡水 
食物 
土壌 

 
0.012 μg/m3未満程度 

 
データは得られなかった 

 
データは得られなかった 

0.01 μg/L 未満程度 

 
0.10 μg/L 未満程度 

 
0.001 μg/g 未満程度 
データは得られなかった 

 
0.0036 μg/kg 体重 /日未満

程度 

データは得られなかった 

 
データは得られなかった 

0.0004 μg/kg 体重 /日未満

程度 
0.004 μg/kg 体重/日程度 

 
0.04 μg/kg 体重/日未満程度 
データは得られなかった 
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表Ⅳ-4 ばく露経路の積算に基づくヒトの一日ばく露量の集計 （環境省 2011） 

媒体 平均ばく露量（μg/kg 体重/日） 最大ばく露量（μg/kg 体重/日） 

大気 一般環境大気 （ 過 去 の デ ー タ で は あ る が

0.0036） 

（ 過 去 の デ ー タ で は あ る が

0.0036） 

水質 公共用水域・淡

水 

0.0004 0.004 

食物 （過去のデータではあるが 0.04） （過去のデータではあるが 0.04） 

経口ばく露量合計 0.0004 0.004 

 参考値１1) 0.0404 0.004+0.04 

総ばく露量  0.0004 0.004 

参考値１1) （0.0404） （0.004+0.04） 

参考値２2) （0.004） （0.004+0.0036） 

参考値３3) （0.044） （0.004+0.0436） 

注）下線を付した値は、ばく露量が「検出下限値未満」とされたものであることを示す。（）内の数字

は、ばく露量合計の算出に用いていない。表中の値は、環境省（2011）の記載に従った。 

1）参考値１は、食物に過去のデータを用いた場合を示す。 

2）参考値２は、一般環境大気に過去のデータを用いた場合を示す。 

3）参考値３は、食物及び一般環境大気に過去のデータを用いた場合を示す。 
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５．バイオモニタリングデータ 

尿中に排泄されるモノエステル体など各種のフタル酸エステル代謝物の濃度は、

様々な経路によるフタル酸エステルばく露を横断的に反映するため、ヒトのフタル酸

エステルばく露量の推定に用いられている。 
 

（１）DNOP の尿中代謝物濃度からの推定一日摂取量の換算 

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（親化合物）の一

日摂取量を推定するための以下の換算式が報告されている（内閣府食品安全委員会 
2015）。 

 

Intake 
（µg/kg 体重/日） 

= 
UE（µg/L）×一日尿量（L） 

× 
MWd 

Fue×体重（kg） MWm 
   

  UE：尿 1L 当たりのフタル酸モノエステル尿中排泄量（μg） 
    Fue：フタル酸ジエステル（親化合物）の摂取量に対するフタル酸モノエステル

の尿中排泄量のモル比（モル分画排泄率値： fractional urinary excretion 
factor）。DNOP の経口摂取量に対する MNOP の尿中へのモル分画排泄

率値 Fue は、0.043 が用いられている。（Koch ら 2003） 

    MWd：フタル酸ジエステル（親化合物）の分子量。DNOP は 390.56。 
  MWm：フタル酸モノエステルの分子量。MNOP は 292。（Albro and Moore 

1974） 
 

（２）DNOP の尿中代謝物濃度実態及び日本人の推定一日摂取量 
Suzuki ら（2010）は、2005～2008 年に採取した日本人の妊婦 149 名(平均±標

準偏差 31.9±4.5 歳)のスポット尿の調査を行った。MNOP は 14%の検体から検出さ

れた。尿中 MNOP 濃度の実測値の範囲は<LOD（0.027 ng/mL）～1.09 ng/mL であ

った。 
本専門調査会で尿中 MNOP 濃度から算出した DNOP の推定一日摂取量 13の中央

値は 0.017 µg/kg 体重/日未満、最大値は 0.695 µg/kg 体重/日であった。 
 

  

                                            
13 日本人妊婦の平均体重について 58.5 kg（内閣府食品安全委員会 2014）、女性の一日尿量について

1.2 L（杉 2003）を用いて算出。 
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６．ヒトに対するばく露状況のまとめ 

本専門調査会において、室内空気の粒子状物質のデータを考慮し、食品、空気及び

水中の DNOP 検出濃度に関する文献データを用いて推定した日本人の DNOP の推定

一日摂取量は、最大見積もりで 0.24 μg/kg 体重/日であった。各媒体における DNOP
濃度の測定結果はほとんどが不検出であったことから、日本人の平均的摂取量を推定

することはできなかった。 
DNOP 代謝物である MNOP の尿中濃度から換算した DNOP の推定一日摂取量の

中央値は 0.017 µg/kg 体重/日未満、最大値は 0.695 µg/kg 体重/日であった。 
室内空気のデータについては DNOP に限定した結果か否かの判断ができないこと、

食事及び水のDNOP濃度はほとんどが不検出であったこと、ハウスダスト中のDNOP
濃度のデータが見当たらないことなどから、日本人における DNOP の主なばく露源

を判断することは困難であった。なお、DNOP は揮発性が低いことから、ガス状物質

として経気道的にばく露される量は少ないと考えた。 
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V．国際機関等の評価 
１．米国 

（１）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）  

2000 年に CERHR（The U.S. Center for the Evaluation of Risks to Human Re-
production）の専門家パネルによる報告書がとりまとめられ、これを踏まえて 2003 年

に NTP（National Toxicology Program）-CERHR は DNOP の生殖発生影響に関す

るモノグラフを公表した。 
NTP-CERHR（2003）によると、DNOP は、単体での用途はなく、C6～C10 フタ

ル酸エステルとして知られている商業的に重要なフタル酸エステル混合物の構成成分

（約 20%）として使用されている。 
家庭内や職場において、空気、水、食品及び DNOP を含有する製品との接触などを

通じ、環境中でばく露される可能性がある。DOP（アイソマー未同定）は多様な食品

及びハウスダストの試料中から検出されているが、一般集団における正確なばく露量

を推定するために十分なデータはなかった。DNOP のばく露に関する情報が不十分で

あるため、CERHR 専門家パネルは保守的な立場に立ち、より広範に使用されている

DEHP の推定ばく露量（3～30 μg/kg 体重/日）を基に、米国における DNOP ばく露

量を 3～30 μg/kg 体重/日と推定している。 
CERHR における専門家パネルの報告書では、2 つ（ラット及びマウス）の発生毒

性試験が評価に用いられた。ラットを用いた試験では、妊娠ラットに DNOP 約 5,000
又は 10,000 mg/kg 体重/日を妊娠 5、10 及び 15 日目に腹腔内投与し、妊娠 20 日目

に胎児の観察が行われた。両用量において、奇形の増加及び体重低値が認められた。

マウスを用いた試験では、妊娠マウスに DNOP 約 10,000 mg/kg 体重/日を妊娠 6～
13 日目に強制経口投与し、自然分娩させた。DNOP 投与により一腹当たりの産児数

減少及び PND1～3 の体重増加抑制が認められたが、出生時体重及び PND 3 の生存

率に影響はなかった。DNOP の繁殖毒性については、マウスを用いた連続繁殖プロト

コール試験を用いて評価された。マウスに DNOP 約 1,800、3,600、7,500 mg/kg 体
重/日を混餌投与した結果、親動物及び児動物において繁殖毒性はみられなかった。同

様に、雄ラットを用いた 2 つの試験（limited study）においては、DNOP の 4 日間及

び 13 週間の経口投与により、精巣の重量及び組織に影響は認められなかった。 
以上より、NTP は、DNOP がヒトの生殖系に影響を与える可能性はおそらくない

と判断している。ヒトの発達への影響の可能性については、発生毒性について高用量

での試験結果しか得られておらず、判断に十分なデータがないとしている。 
ヒトにおけるばく露に関する確かなデータは入手できなかったが、米国の一般集団

について、生殖及び発達への有害影響を生じる差し迫った懸念があるばく露量ではな

いと考えられる。 
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以上より、NTP は、成人の生殖系への影響の懸念は無視できると結論付けた。 
（NTP-CERHR 2003） 

 
（２）米国消費者製品安全委員会（CPSC） 

2010 年、CPSC は DNOP の毒性レビューの結果を公表した。 
短期経口投与試験において、雄の SD ラットを用いた 14 日間経口投与試験（Lake

ら（1984、1986））では、DNOP 1,000 mg/kg 体重/日において肝臓相対重量の増加

及び肝臓に関連した他の生化学的機能（パルミトイル CoA 酸化、易熱変性エノイル

CoA ヒドラターゼ活性、カルニチンアセチルトランスフェラーゼ活性、ラウリン酸水

酸化、エチルモルヒネ N-デメチラーゼ活性）の増加が認められた。これらの変化は、

急性試験において認められた他の病理組織学的変化より低い用量で生じた。これらの

影響に基づき、短期経口投与に対する ADI（acute oral ADI）を LOAEL である 1,000 
mg/kg 体重/日を不確実係数 1,000（種差 10、個体差 10、LOAEL から NOAEL への

外挿 10）で除し、1.0 mg/kg 体重/日とした。 
中期経口投与試験において、雄の SD ラットを用いた 13 週間経口投与試験（Poon

ら（1997））では、350.1 mg/kg 体重/日投与群で、DNOP はエトキシレゾルフィン

O-デエチラーゼ活性の増加、中程度の小葉構造の明瞭化（moderate accentuation of 
zonation）、核大小不同、核濃染、静脈周辺性細胞質空胞化（perivenous cytoplasmic 
vacuolation）及び内皮細胞肥大を伴う肝臓の変化が認められた。これら組織病理学的

及び生化学的変化は肝臓重量増加を引き起こす用量より低い用量で起こった。これら

の影響に基づき、中期経口投与に対する ADI（subchronic oral ADI）を NOAEL 36.8 
mg/kg 体重/日を不確実係数 100（種差 10、個体差 10）で除し、0.368 mg/kg 体重/
日とした。 

DNOP 投与による慢性毒性、生殖発生毒性等に対する ADI は、試験が不足してい

ることから算出されなかった。 
連邦有害物質法（Federal Hazardous Substances Act）では、DNOP は実験動物に

おける肝臓、腎臓、甲状腺及び免疫系への毒性に基づき、ヒトにおいて毒性を有する

可能性があると結論された。 
（CPSC 2010） 

 
2014 年、CPSC の CHAP（Chronic Hazard Advisory Panel）は、小児のおもちゃ

及び保育用品に使用されるすべてのフタル酸エステル類及び代替物質に関するリスク

評価書を公表した。 
評価に十分な繁殖毒性試験の報告はない。発生毒性試験については、1 報

（Saillenfait ら 2011）あるが、再現性の確認（replication）が必要である。実験動物

における DNOP によって引き起こされる一般的な有害影響（カッコ内は報告数）は甲
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状腺（2 報）、免疫系（3 報）、腎臓（3 報）及び肝臓（8 報）でみられた。CPSC（2010）
は、経口投与における亜急性毒性に関する ADI を、肝臓影響に基づく NOAEL 37 
mg/kg 体重/日（Poon ら 1997）を不確実係数 100 で除し、0.37 mg/kg 体重/日とし

ている。 
DNOP にばく露される頻度や期間は定かではないが、DNOP の代謝物である

MNOP 及び MCPP は米国及びドイツでヒトの尿から検出されている。しかし、ヒト

のバイオモニタリングデータに基づき、99%のサンプルでは MNOP 濃度が定量限界

未満であったことから、DNOP のばく露量は無視できると思われる。これらの代謝物

の経時変化は不明である。生殖年齢の女性及び小児における累積ばく露量推定に基づ

き、大部分の DNOP ばく露量は食品由来であった。乳幼児では、保育用品が最大のば

く露源である可能性がある。乳幼児における DNOP の推定一日摂取量は 4.5 μg/kg 体
重/日（平均、乳児）～16 μg/kg 体重/日（上限、幼児）であった。 

37 mg/kg 体重/日の POD（point of departure）に基づき、CHAP は乳幼児におけ

る MOE を 2,300～8,200 と推定した。 
（CPSC 2014） 
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２．欧州連合（EU） 

欧州化学物質庁（ECHA） 

 化学物質の登録・評価・認可・制限に関する規則（REACH 規則）において、可塑

剤として DNOP を 0.1%を超えて含有する小児の口に入る可能性があるおもちゃ及び

保育用品の上市の禁止が定められている。EU は 2010 年 1 月 16 日までにこの規制に

ついて再評価をする義務が定められていたことから、EU は欧州化学物質庁（ECHA）

に対し、当該制限が最新の知見を加味して適切か検討するよう依頼し、ECHA は 2010
年 7 月に意見書を公表した。 

DNOP は以前、「di-n-octyl phthalate（CAS No. 117-84-0）」とは異なる名称及び

CAS 番号が使用されていたこと、及び産業界によると EU 内において DNOP は商業

的用途がないとされているが、石鹸の包装などから DNOP が検出されていることか

ら、REACH 規則の再評価をする前に DNOP についてさらに明確にする必要がある。

DNOP のハザードの特性やばく露に関する情報は限られているが、得られた知見から

ハウスダスト及びいくつかの消費者製品中の DNOP のリスクという観点では、ヒト

の健康に対しリスクは存在しないと結論付けた。 
（ECHA 2010） 
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３．オーストラリア 

工業化学品届出・審査制度当局（National Industrial Chemicals Notification and 

Assessment Scheme:NICNAS） 

NICNAS は DNOP の有害性評価を行い、2008 年に既存化学物質ハザード評価報告

書を、2015 年に優先既存化学物質評価報告書を公表した。 
DNOP の実験動物に対する急性毒性は低い。皮膚及び眼に対して軽微な刺激性があ

る。皮膚感作性について決定するのに十分なデータはないが、一般的に、フタル酸エ

ステル類は皮膚感作性が弱い。 
DNOP は遺伝毒性及び変異原性はない。発がん性に関する限られたデータから、

DNOP はペルオキシソームの増殖とは異なる機序で、ラット肝臓の前がん病変に対す

るプロモータとして作用しうることが示唆される。証拠の重み付け（weight of evi-
dence）に基づき、DNOP は、ヒトにおいて、発がん性の証拠はない。DNOP の反復

投与から、肝臓が主な標的臓器である。複数の反復投与試験から、肝臓毒性（重量、

組織学的及び臨床化学的変化）がみられた。DNOP の反復投与から、母動物毒性が認

められなかった 250 mg/kg 体重/日の投与において、発生毒性（骨格変異）が認めら

れた。DNOP 投与による重要な影響を示す試験として表Ⅴ-1 に示す試験が選ばれた。 
 
表Ⅴ-1 DNOP投与による重要な影響を示す試験 

 
動物種 

NOAEL 
（mg/kg 体重日） 

LOAEL 
（mg/kg 体重/日） 

所見 
参照文献 

一般毒性 ラット 37 350 
肝臓毒性 
 組織学的又は臨床

化学的変化を伴っ

た肝臓重量の増加 

Poon ら（1997） 

発生毒性 
（骨格変異） 

ラット 831) 250 
↑骨格変異 
母動物毒性なし 

Saillenfait ら
（2011） 

1) LOAEL からの外挿 

 
DNOP のばく露によるヒトの健康リスクは、小児のおもちゃ及び保育用品の使用に

対する MOE により評価され、一般消費者に対する評価は行われていない。 
小児におけるおもちゃ及び保育用品の使用に対する MOE を表Ⅴ-2 に示す。 
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表Ⅴ-2 小児におけるおもちゃ及び保育用品の使用に対する MOE 

 NOAEL 
（mg/kg 体重/日） 

MOE 
一般的なケース ワーストケース 

一般毒性 
（肝臓毒性） 

37 1,220 209 

発生毒性 
（骨格変異） 

83 2,736 469 

 
 小児におけるおもちゃ及び保育用品の使用に対する MOE は、ワーストケースでも

200 以上あり、十分な安全マージンがあることが確認され、小児における有害な健康

影響は無視できるリスクであることが示された。 
（NICNAS 2015） 
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４．日本 

（１）厚生労働省 薬事・食品衛生審議会 
厚生労働省 薬事・食品衛生審議会は、2010 年に指定おもちゃについて、リスク管

理の観点からフタル酸エステルを使用する／しないの判断をすることを目的として、

動物試験における NOAEL を評価し、ヒトでの推定ばく露量と比較し、MOS を用い

てリスクの試算を行った。 
 一般毒性について、SD ラットを用いた 90 日間の混餌投与試験における肝臓毒性及

び甲状腺毒性に基づき NOAEL 37 mg/kg 体重/日が得られた。生殖毒性については十

分なデータがないことから、SD ラットを用いた 90 日間の混餌投与試験において最高

用量で生殖系臓器への影響が認められなったことから、NOAEL 350 mg/kg 体重/日
が評価に用いられた。発生毒性について、SD ラットを用いた妊娠 5、10、15 日目の

腹腔内投与試験における胎児の発育遅延及び形態異常に基づき、最小毒性量 4,890 
mg/kg 体重/日が得られた。 
 モンテカルロ法又は点推定法による乳幼児における推定一日ばく露量によるリスク

試算の結果を表Ⅴ-3、Ⅴ-4 及びⅤ-5 に示す。 
 
表Ⅴ-3 モンテカルロ法による推定ばく露量分布によるリスク試算（50パーセンタイ

ル） 

NOAEL 
mg/kg 体重/日 
（試験の種類） 

推定ばく露量分布

による試算値 
mg/kg 体重/日 

MOS 
MOS の目安 総マウジ

ング 
おしゃぶ

り除く 
37 
（一般毒性試験） 

総マウジング 
0.0151 
おしゃぶり除く 
0.0135 

2,450 2,740 100～300 

 
表Ⅴ-4 モンテカルロ法による推定ばく露量分布によるリスク試算（95パーセンタイ

ル） 

NOAEL 
mg/kg 体重/日 
（試験の種類） 

推定ばく露量分布

による試算値 
mg/kg 体重/日 

MOS 
MOS の目安 総マウジ

ング 
おしゃぶ

り除く 
37 
（一般毒性試験） 

総マウジング 
0.0493 
おしゃぶり除く 
0.0364 

750 1,016 100～300 
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表Ⅴ-5 点推定法による最大ばく露シナリオによるリスク試算 

NOAEL 
mg/kg 体重/日 
（試験の種類） 

最大ばく露量の

試算値 
mg/kg 体重/日 

MOS 
MOS の目安 総マウジ

ング 
おしゃぶ

り除く 
37 
（一般毒性試験） 

総マウジング 
0.169 
おしゃぶり除く 
0.0742 

218 498 100～300 

 
 モンテカルロ法による 50 パーセンタイル値の推定ばく露量を用いたリスク試算で

は、おしゃぶりを含めた総マウジングによるばく露量推定でも、安全域の目安を割り

込むばく露は起こりにくいと予想され、平均的な乳幼児では、フタル酸エステルの健

康影響は大きくないと考えられる。一方、点推定法による推定最大ばく露量を用いた

リスク試算では、おしゃぶりを含む総マウジングによるばく露で、安全域の目安を割

り込むおそれがある。                    
（厚生労働省 2010） 

 
（２）環境省  
 環境省は、2011 年に DNOP の環境リスク初期評価を行った。 
 非発がん影響については、一般毒性及び生殖・発生毒性等に関する知見が得られて

いるが、発がん性については十分な知見が得られず、ヒトに対する発がん性の有無に

ついては判断できない。このため、閾値の存在を前提とする有害性について、非発が

ん影響に関する知見に基づき無毒性量等を設定することとする。 
 経口ばく露については、Poonら（1997）のラットの試験から得られたNOAEL 0.05%
（雄 36.8 mg/kg 体重/日、雌 40.8 mg/kg 体重/日、肝臓組織への影響）を試験期間が

短かったことから 10 で除して丸めた 4 mg/kg 体重/日が信頼性のある最も低用量の

知見と判断し、これを無毒性量等に設定する。 
 経口ばく露については、公共用水域・淡水を摂取すると仮定した場合、平均ばく露

量は 0.0004 μg/kg/日未満程度、予測最大ばく露量は 0.004 μg/kg/日程度であった。無

毒性量等 4 mg/kg/日と予測最大ばく露量から、動物実験結果より設定された知見であ

るために 10 で除して求めた MOE は 100,000 となる。また、食物のデータとして、

豊田（1998）で報告された濃度を用いた場合には最大ばく露量は 0.004 μg/kg/日程度

以上 0.04 μg/kg/日未満程度となり、MOE は 10,000～100,000 となる。 
 従って、本物質の経口ばく露による健康リスクについては、現時点では作業（詳細

な評価、情報収集等）は必要ないと考えられる。        （環境省 2011） 
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Ⅵ．食品健康影響評価 
 DNOP はフタル酸エステルの一種であり、フタル酸エステルは PVC を主成分とす

るプラスチックの可塑剤として使用される化学物質である。DNOP は、日本において、

食品、空気及び水の多くの検体で検出されなかった。 
 
１．体内動態 

 経口投与された DNOP は消化管において加水分解を受け、主に MNOP として速や

かに吸収される。 
 組織分布について、ラットに経口投与された DNOP は肝臓、精巣及び脂肪組織に分

布した。他の臓器への分布に関する知見はなかった。 
DNOP は、ラットの小腸及び肝臓において MNOP に加水分解された後、ω-1 酸化

又はω酸化によりそれぞれ 7-MHOP 又は 8-MHOP に代謝され、7-MHOP は MOOP
に酸化を受け、また、8-MHOP は MCPP などに代謝され、一部はフタル酸まで代謝

される。 
 ラットに経口投与された DNOP の尿中への未変化体の排泄は認められず、全て代

謝物として尿から排泄された。糞中など他の排泄経路に関する知見はなかった。

DNOP 代謝物は、速やかな消失に続き緩やかに消失する二相性を示して排泄され、蓄

積性はないと考えられる。 
ヒトにおいて、DNOP の代謝経路に関する知見は見当たらなかったが、DINP や

DIDP など他のフタル酸エステルの代謝においてラットとヒトで同様の代謝経路が推

定されていること、及び DNOP のラットにおける尿中主要代謝物 MCPP がヒトにお

いても検出されていることから、DNOP についてもラットと同様の代謝経路をとるも

のと考えられる。排泄については、尿中 MCPP の検出率は MNOP より高く、MCPP
はグルクロン酸抱合体又は遊離体として尿中から排泄された。 
 
２．毒性 

得られた各種動物試験の結果から、DNOP の急性毒性は弱く、亜急性毒性試験及び

慢性毒性／発がん性試験における主な標的臓器は肝臓であった。生殖・発生への主な

影響として、発生毒性試験において、第 14 肋骨の発生頻度の増加が認められた。繁殖

能への影響は認められなかった。発がん性試験の結果から、ヒトにおける発がん性の

懸念はないと判断した。 
遺伝毒性試験の結果から、DNOP は生体にとって問題となる遺伝毒性はないものと

判断した。したがって、TDI を設定することが可能であると判断した。  
疫学研究は、DNOP の尿中主要代謝物である MCPP を DNOP ばく露指標とした報

告が多かったが、MCPP は DBP など DNOP 以外のフタル酸エステルの代謝物でも

あることなどから、現時点で疫学研究の結果を基に、DNOP ばく露量と健康影響との
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関係について明らかにすることはできなかった。 
以上より、実験動物を用いた試験の結果に基づき TDI を設定することが適切である

と判断した。 
 
３．TDIの設定 
亜急性毒性試験、慢性毒性／発がん性試験及び生殖・発生毒性試験を評価した結果、

最も低い NOAEL が得られた試験は Poon ら（1997）が実施したラットを用いた 13
週間亜急性毒性試験であった。雄 350.1 mg/kg 体重/日、雌 402.9 mg/kg 体重/日投

与群において、肝臓の細胞質容積の増加を伴った静脈周辺性細胞質空胞化が認められ

たことから、当該試験の NOAEL は雄 36.8 mg/kg 体重/日、雌 40.8 mg/kg 体重/日
であった。 
最も低い LOAEL が得られた試験は Wood ら（2014）が実施したマウスを用いた 2

年間慢性毒性／発がん性試験であった。最低用量（113 mg/kg 体重/日）から肝細胞細

胞質変化及び肝細胞肥大が認められたことから、当該試験の LOAEL は 113 mg/kg 体
重/日、NOAEL は設定できなかった。 
本専門調査会としては、Poon ら（1997）の試験は公比が大きいこと、及びより長

期の試験であるマウスを用いた 2 年間慢性毒性／発がん性試験（Wood ら 2014）にお

いて、NOAEL は得られていないが、最も低い LOAEL が得られていることから、当

該試験の結果に基づき TDI を設定することとした。 
113 mg/kg 体重/日投与群で認められた肝細胞肥大及び肝細胞細胞質変化について

は、肝臓の重量変化を伴わないこと、80～104 週で認められた肝細胞肥大の発生頻度

及び重篤度は投与量依存的に増加していないこと及び肝細胞細胞質変化は 60 週以降

対照群においても認められ 80～104 週では有意差は示されていないことから、軽度な

変化であると考え、LOAEL から NOAEL への外挿については、3 で除すことで十分

であると判断した。 
また、LOAEL から NOAEL への外挿に係る不確実係数を 3 として TDI を算出す

ると 0.37 mg/kg 体重/日となる。一方、発生毒性試験（Saillenfait ら 2011）におい

て、最低用量（250 mg/kg 体重/日）から第 14 肋骨を持つ胎児数の増加が認められた

ため NOAEL を得られなかった。この LOAEL（250 mg/kg 体重/日）でみられた第

14 肋骨はラットに自然発生する所見であり、かつ、LOAEL における発生頻度の増加

は腹数当たりでの解析では対照群と比較して有意差がないことを踏まえると、軽度な

影響であると考えられた。その結果として、当該試験の LOAEL（250 mg/kg 体重/日）

からNOAEL への外挿にあたって 3 で除した場合に算出される TDIは 0.83 mg/kg 体
重/日となり、0.37 mg/kg 体重/日がより低い値となる。 

以上から、Wood らの試験（2014）で得られた LOAEL 113 mg/kg 体重/日を不確実

係数 300（種差 10、個体差 10、LOAEL から NOAEL への外挿 3）で除し、DNOP の
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TDI を 0.37 mg/kg 体重/日と設定した。 
 
TDI 

 
0.37 mg/kg 体重/日 

（TDI 設定根拠試験） 慢性毒性／発がん性試験 
（動物種） マウス 
（投与期間） 2 年間 
（投与方法） 混餌投与 
（LOAEL 設定根拠所見） 肝細胞細胞質変化及び肝細胞肥大 
（LOAEL） 113 mg/kg 体重/日 
（不確実係数） 300（種差 10、個体差 10、LOAEL から NOAEL

への外挿 3） 
 
  



  

96 

＜別紙：略称等＞ 

略称 日本語名称 
ADD 多動性障害 
ADI 一日摂取許容量 
AGD 肛門生殖突起間距離 
AhR 芳香族炭化水素受容体 
Akr アルド-ケト還元酵素 
ANC 絶対好中球数 
ALP アルカリホスファターゼ 
ALT アラニンアミノトランスフェラーゼ 
AST アスパラギン酸アミノトランスフェラーゼ 
AUC 血中又は精巣中濃度-時間曲線下面積 
BBP フタル酸ベンジルブチル 
BCF 生物濃縮係数 
BMD ベンチマークドーズ 
BMI 肥満度指数 
BOD 生物化学的酸素要求量 
BrdU 5-ブロモ-2’-デオキシウリジン 
CAR 恒常型アンドロスタン受容体 
CDC 米国疾病管理予防センター 
CFR 連邦規則集 
CI 信頼区間 
CPP 中枢性思春期早発症 
CPSC 米国消費者製品安全委員会 
CRP C 反応性タンパク 
Cyp シトクロム P450 
DBP フタル酸ジブチル 
DEHP フタル酸ビス（2-エチルヘキシル） 
DEN ジエチルニトロソアミン 
DHEAS 硫酸デヒドロエピアンドロステンジオン 
DIDP フタル酸ジイソデシル 
DINP フタル酸ジイソノニル 
DNOP フタル酸ジオクチル 
ECHA 欧州化学物質庁 
EU 欧州連合 
FBG 空腹時血糖値 
FDA 米国食品医薬品庁 
GGT γグルタミルトランスフェラーゼ 
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GJIC ギャップ結合細胞間伝達能 
GLP 優良試験所基準 
GST グルタチオン-S-トランスフェラーゼ 
HbA1c 糖化ヘモグロビン A1c 
HOMA-IR インスリン抵抗性指標 
HPLC 高速液体クロマトグラフィー 
IQR 四分位範囲 
LD 学習障害 
LD50 半数致死量 
LDH 乳酸脱水素酵素 
LOAEL 最小毒性量 
LOD 検出下限 
MCHpP フタル酸モノ-（7-カルボキシ-n-ヘプチル） 
MCMP フタル酸モノ-カルボキシメチル 
MCPeP フタル酸モノ-（5-カルボキシ-n-ペンチル） 
MCPP フタル酸モノ-（3-カルボキシ-n-プロピル） 
MDI 心理発達指標 
7-MHOP フタル酸モノ-7-ヒドロキシ-n-オクチル 
8-MHOP フタル酸モノ-8-ヒドロキシ-n-オクチル 
MNOP フタル酸モノ-n-オクチル 
MOE ばく露マージン 
MOOP フタル酸モノ-7-オキソ-n-オクチル 
MOS 安全マージン 
MRT 平均滞留時間 
NHANES 米国国民健康影響調査 
NICNAS 工業化学品届出・審査制度当局 
NOAEL 無毒性量 
NTP-CERHR 国家毒性プログラム-ヒト生殖リスク評価センター 
OR オッズ比 
PA フタル酸 
PBOX ペルオキシソームのβ酸化 
PCoA パルミトイルコエンザイム A オキシダーゼ 
PDI 運動発達指標 
Pdk ピルビン酸脱水素酵素 
PND○ 出生後○日 
PPAR ペルオキシソーム増殖因子活性化受容体 
PVC ポリ塩化ビニル 
PXR プレグナン X 受容体 
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SD 標準偏差 
SE 標準誤差 
SHBG 性ホルモン結合グロブリン 
T3 トリヨードチロニン 
T4 チロキシン 
VRT 滞留時間の分散 
WHO 世界保健機関 
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