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ネオニコチノイド農薬摂取量を尿試料により評価する生物学的モニタリングの

手法の開発 
 

研究代表者 小泉 昭夫 京都大学大学院医学研究科・教授 
 
 
研究要旨  
近年開発され、使用量が増加してきているネオニコチノイド系農薬の摂取量

は明らかではない。動物実験の結果では、イミダクロプリド、クロチアニジン、
アセタミプリド、ジノテフランの4種類の主たるネオニコチノイド農薬は、消化
管からの吸収率が高く、生物学的半減期が短く尿中に大部分が排泄されること
から、24時間尿中濃度から一日摂取量を推定できる可能性が高い。しかし、モ
ニタリングの指標となる尿中代謝産物は現在まで報告されていない。 
そこで、これら4種類のネオニコチノイド農薬について、負荷前後の24時間尿

を採取し、負荷量に対応して増加する尿中代謝産物を見出し、その物質につい
てバイオロジカルモニタリングの指標となり得るかどうかを検討した。以上を
もって、モニタリング手法を確立した。京都府下の市民373名のスポット尿サン
プルの採取を行い、モニタリング指標となる産物の尿中濃度から、4種類のネオ
ニコチノイド農薬の一日摂取量の推定を行った。以上より食品安全委員会の
2012年に報告された推定値と実測値との比較・評価を行った。 
負荷後、尿中濃度の上昇が認められ、クロチアニジンは3日以内、ジノテフラ

ンは1日で大部分が未変化体として回収された。イミダクロプリドについては、
未変化体の排泄が少なく、アセタミプリドについては、未変化体はごく僅かで
あり、代謝物である脱メチルアセタミプリドがあり、排出速度も他の化合物よ
りも遅かった。摂取量と尿中濃度の関係から推定される一日摂取量は平均で
0.53μgから3.66μgであり、集団の最大値はジノテフランで64.5μgであった。これ
は農薬評価書の推定平均値10%程度であり、一日許容摂取量の1%未満であった。 
一般集団で、ネオニコチノイドの曝露量を推定でき、現時点で大きなリスク

はないと考えられた。 
 
 

Ａ．研究目的  
ネオニコチノイド系農薬は、稲、果

樹、野菜などに幅広く使用されており、
主要な害虫、特にカメムシに優れた防
除効果を持ち、ヒトや水生生物に対す
る毒性が弱いことから多くの都道府
県で使用されている。一方で、EU で
農薬審査を行う欧州食品安全機関

（EFSA）が、2013 年1 月に、3種類
のネオニコチノイド系農薬（イミダク
ロプリド、クロチアニジンおよびチア
メトキサム）について、蜜蜂への影響
に関する評価結果を公表し、EU理事会
はこれら 3種類の農薬を規制した
（Regulation (EU) No 485/2013）。さら
に、2013年12月、EFSAはネオニコチ
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ノイド系農薬2品目（アセタミプリド
およびイミダクロプリド）の発達・神
経毒性の潜在的な関連性を評価した
（EFSA Journal 2013;11(12):3471. doi: 
10.2903/j.efsa.2013.3471）。日本人の平
均推定摂取量はイミダクロプリド
307μg/人/日、クロチアニジン206μg/人
/日、チアメトキサム265μg/人/日、ジ
ノテフラン713μg/人/日とされている
（食品安全委員会農薬評価書）。しか
しこれらの推定値は、一定の使用条件
で観察された最大値で、加工・調理に
よる残留農薬の増減が全くないとの
仮定であり、実測による評価が喫緊の
課題である。また個人の曝露量を測定
するための簡便なバイオマーカーを
同定し、生物モニタリングを確立する
ことが必要である。 
動物実験の結果では、イミダクロプ

リド、クロチアニジン、アセタミプリ
ド、ジノテフランの4種類の主たるネ
オニコチノイド系農薬は、消化管から
の吸収率が高く、生物学的半減期が短
く尿中に大部分が排泄されることか
ら、24時間尿中排泄量から一日摂取量
を推定できる可能性が高い。しかし、
モニタリングの指標となる尿中代謝
産物は現在まで報告されていない。そ
こで、これら4種類のネオニコチノイ
ド農薬について、摂取による負荷前後
の24時間尿を採取し、負荷量に対応し
て増加する尿中代謝産物を見出し、そ
の物質についてバイオロジカルモニ
タリングの指標となり得るかどうか
を検討する。以上をもってモニタリン
グ手法を確立する。 
京都府下健康な男女373名の随時尿

試料の採取を行う。モニタリング指標
となる産物の尿中濃度から、373名の4
種類のネオニコチノイド系農薬の一
日摂取量の推定を行う。以上をもって
食品安全委員会の報告された推定値

と実測値との比較を行う。 
 
Ｂ．研究方法  
・測定試料 
採尿容器を調査対象者に配布し、調

査開始後24時間までの尿を採取した。
ネオニコチノイド系農薬のうち、安定
同位体である重水素化されたものが
ある、アセタミプリド、イミダクロプ
リド、クロチアニジン、ジノテフラン
については、ベースラインを考慮しな
くてよいため、摂取量を2μg/人/日程
度と5μg/人/日程度に分けることで、
用量反応関係を評価した。負荷後の24
時間尿を採取した。尿中ネオニコチノ
イドを分析し、24時間での排泄量を計
算した。曝露前をコントロールとした。 
随時尿は1回を採尿容器に取った。

尿中クレアチニン、尿中ネオニコチノ
イドを分析し、クレアチニン濃度で補
正したネオニコチノイド濃度を計算
した。 
性別・年齢・身長・体重・BMI・職

業・既往歴は採尿容器を配布する前に
聞き取りを行った。 
食事記録は、24時間尿群は採尿開始

後48時間後まで記録し、尿試料ととも
に回収した。随時尿群は、採尿容器を
配布する前に採尿前24時間までの内
容を聞き取った。 
尿中クレアチニンは臨床検査機関

で測定した。 
尿中ネオニコチノイド代謝産物は

LC-MS/MSで測定した。 
 

・実験計画と試験集団 
重水素標識ネオニコチノイド（クロ

チアニジン、ジノテフラン、イミダク
ロプリドおよびアセタミプリド）を健
常成人9名に5μgの単回経口摂取し、
24時間蓄尿を、摂取後の連続した4日
間に亘り集めた（図1）。非重水素標
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識ネオニコチノイド（2μgの単回経口
投与）を使用して、健常成人12人でモ
デルを検証するために負荷試験を実
施した。 24時間蓄尿を摂取前後の日
に回収した後、随時尿試料を摂取後
168時間まで24時間毎に採取した。 
健康な男女 373 名の随時尿試料

（2009年から2014年）を、宇治市、京
都市で収集し、また京都大学生体試料
バンクに保存されている試料を使用
した。年齢、喫煙習慣、家庭での農薬
使用量、前日の野菜の消費量を、自記
式質問紙を用いて記録した（表1）。 
尿試料は、京都大学生体試料バンク

で分析まで-30℃で保管した。 
書面によるインフォームドコンセ

ントを、すべての被験者から研究への
参加前に得た。研究計画書は京都大学
医の倫理委員会によって審査、承認さ
れた（E25およびE2166）。 

 
・試薬 
アセタミプリド、イミダクロプリド、

チアクロプリド、チアメトキサム、ニ
テンピラムはAccuStandard（ニューヘ
ブン、CT、USA）から入手した。クロ
チアニジン、ジノテフラン、およびチ
アクロプリドアミドは和光純薬（大阪、
日本）から入手した。デスメチル-アセ
タミプリドおよびデスメチル-チアメ
トキサムは、Sigma-Aldrich社（セント
ルイス、MO、USA）から入手した。
重水素標識アセタミプリド（アセタミ
プリド-d6）は林純薬（大阪、日本）か
ら入手した。重水素標識アセタミプリ
ド-d3、クロチアニジン-d3、イミダク
ロプリド-d4、およびチアメトキサム
-d4は、Dr. Ehrenstofer社（アウグスブ
ルク、ドイツ）から入手した。重水素
標識ジノテフラン-d3とチアクロプリ
ド-d4は、それぞれ、@rtMolecule（ポ
ワティエ、フランス）とCDN isotopes

（ケベック州、カナダ）から入手した。 
 

・尿試料中のネオニコチノイドの抽出 
尿試料1mLと回収率サロゲート（ア

セタミプリド-d3、クロチアニジン-d3、
イミダクロプリド-d4、チアクロプリド
-d4、およびチアメトキサム-d4は0.2 ng、
ジノテフラン-d3は2ng）を合わせ、珪
藻土カラムにロードした（ InertSep 
K-solute 2mL、ジーエルサイエンス、
東京、日本）（図2）。負荷後10分、
標的分析対象をジクロロメタン25mL
で2分間溶出した。溶出液を約10mLに
ロータリーエバポレーターで減少さ
せ、さらに窒素気流下で約1mLにした。
溶液をSupelclean ENVIcarb-II/ PSA固
相カートリッジに通した（A500 mg、
B500mg、Sigma-Aldrich社）。標的分
析対象を、10分間で、10mLの20％ジ
クロロメタン/アセトニトリル（v / v）
を用いてチューブに溶出した。溶液を
窒素気流を用いて乾燥するまで蒸発
させ、30％メタノール水中に再溶解し
た。 

 
・機器分析 
分析は、島津Nexeraシステム（島津

製作所、京都、日本）と6500トリプル
四重極MS/ MS装置（AB SCIEX、MA、
USA）で陽イオンモード大気圧エレク
トロスプレーインターフェースを用
いて行った。分離は、Atlantis T3
（100mm､2.1 mm、3μm、Waters、MA､
USA）で行った。カラムは、40ºCに維
持した。注入容量は10μLであり、流
速は200μL/ minとした。勾配プログラ
ムは、0.1％ギ酸/10 mM酢酸アンモニ
ウム水とアセトニトリルからなる二
つの移動相を用いた（表2）。各分析
物に対して最適化されたパラメータ
を有する多重反応モニタリングプロ
グラムで、各物質2つの生成物イオン
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の測定に使用した（表2）。 
装置検出限界（IDL）がSN比3のピ

ークを生成する分析物の質量として
定義された（表3）。回収率の平均は
64%から100%となった（表3）。変動
係数は最大で21%であった。 
ストック溶液を希釈し、少なくとも

7点検量線のために使用した（表3）。 
 

・質保証 
アセタミプリド、クロチアニジン、

ジノテフラン、イミダクロプリド、チ
アクロプリド、およびチアメトキサム
の定量は、重水素標識化合物を用いた
内部標準法を用いて行った。他の標的
分析物のために、外部標準法を使用し
た。尿試料の回収率は表2に記載され
ている。操作ブランクはそれぞれ16個
のサンプルごとにを評価し、検出可能
なネオニコチノイド汚染はなかった
（N=29）。 

 
・統計分析 
全ての統計分析は、JMPソフトウェ

ア（SASインスティチュート社）を用
いて行った。 p <0.05の値は統計的有
意性を示すと考えられた。検出限界以
下の濃度は、0とした。平均値間の差
異は、分散分析（ANOVA）により行
った。 

 
・薬物動態学的モデリング 
尿中代謝動態を記述するために、ク

ロチアニジン、イミダクロプリドおよ
びジノテフランについては1コンパー
トメントモデル、アセタミプリドにつ
いては2コンパートメントモデルの薬
物動態学的モデルを導入した。薬物動
態学的モデルを開発するために、重水
素標識ネオニコチノイドが、経口摂取
され、尿中動態を追跡した試験を実施
した。この試験では、標識されたネオ

ニコチノイドのボーラス投与として
扱われ、投与後に瞬間的に体内に入る
ことができると仮定した（図3）。こ
の試験では、投与後の尿試料を24時間
ごとに収集した。 
統計解析では、それらの化合物の薬

物動態学的挙動が開発した薬物動態
学的モデルに従うと仮定して、クロチ
アニジン、イミダクロプリド、ジノテ
フランおよびアセタミプリドの統計
的特性を分析した（Koizumi, 1983）。
さらに、これらの化合物の毎日の摂取
量は、繰り返しボーラス投与計画で近
似できると仮定した。 
 
標識クロチアニジン、イミダクロプリ
ド、ジノテフランおよびアセタミプリ
ドのための薬物動態モデル 
1. 1コンパートメント薬物動態モデル 
クロチアニジン、イミダクロプリド

およびジノテフランについては、投与
量の大部分は、親化合物として尿中に
排泄されることが報告されている。そ
こで1コンパートメントモデルを適用
した（図4）。以下のように24時間の
尿中排泄量を算出する。 

   
 

Vは分布体積であり、cは濃度であり、
Mは、単一のボーラス投与量であり、
rはコンパートメント分布する割合、k
がクリアランスである（図4）。投与
は、ボーラスを与えられていることか
ら、 はEq1から消える。 

 

   
初期条件は次式 で与えら

れる。 
 

       4)( 24)1(24 EqeerMNU NN   　　　
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αは、 に等しい。 

U（N）はN-1日目とN日の間、尿中
に排泄されるネオニコチノイドの量
である（Nは１以上）。 

 
a. 2コンパートメント薬物動態モデル 

2コンパートメントモデルでは、第
一コンパートメントは親化合物、第二
コンパートメントは代謝産物の動態
速度を示している。モデルは、アセタ
ミプリドおよびその代謝物であるデ
スメチルアセタミプリドの速度を示
している。つまり2つの微分方程式を
有する（図4）。 

 
  

は投与後、すぐに消える。 
 
 

 

 
 
初期条件はc1（0）=  およびc2（0）

=0をとることができる。次のように尿
中排泄が与えられる。 

 

  
  
同様に、尿中代謝物の排泄量を得ら

れる。 

 
  
   
Eq9に上記の式を簡素化することが

できる。 
 

                     

   
N日の総尿中排泄は下記のようにな

る。 

 
 
 

              ---------------- Eq11 
実際には、アセタミプリドの大部分

は、デスメチルアセタミプリドとして
排泄される。 

 
b. クロチアニジン、イミダクロプリド、
ジノテフランおよびアセタミプリド
の統計的特性 

 
1.前提 

i番目の個人がM（i、j）の一日摂取
量とJ番目のサンプリングでU（i、j）
の尿中排泄量を持つと仮定する。M（i、
j）はE [M（i、j）]とV [M（i、j）]を持
つと仮定する。 

i および j にかかわらず、E [M（i、
j）]= E（M）、V [M（i、j）]= V（M）
とする。 
これらの仮定は、単に毎日の摂取量

は、任意の日ですべての被験者に共通
の単一の平均と分散を持っているこ
とを意味する。反復投与における毎日
の尿中排泄量（定常状態下での尿中排
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泄）UStを、導入する。この仮説のも
と、以下の関係を得ることができる。 

 
E [USt（i、j）]= E（USt）とV [USt

（i、j）]= V（USt） 
 
UStは、Mに等しい摂取量に対応す

る尿中排泄に対応する。以下の議論で
は、E（USt）とV（USt）で、E（M）
とV（M）を相関させることができる
方法を検討する。 

 
c. 1コンパートメントモデルにおける
平均と分散推定 
統計的特性を調べるために、確率過

程を定義し、
, 

Moは0日目、すなわち、サンプリン
グ日の摂取量を意味し、Mjをサンプリ
ングするj日前を示す。 
下記方程式となる。 
  

  
          

 
 

 
      Eq12 
  

、 、または

は、採尿前iまたはj日
の食事摂取に起因するキャリーオー
バーを表す。MiとMjは独立した確率
変数である。毎日の摂取量が関心であ
る場合、Tは24（時間）に等しい。 Eq12
から、以下の式を得ることができる。 

 
 = 
E

 

次に摂取量の分散を考慮する。観察

により尿中排出量の分散を得ること
ができる。以下の議論では、摂取量の
分散と、尿中排泄量の分散の関係を得
る。 

UStの分散 は、 

 

 

 
 

と与えられる（Mj、Miは独立）。 
したがって、 
 

     Eq15 

 
薬物動態が1コンパートメントモデ

ルに従うネオニコチノイドは、Eq15
からV（M）の分散を推定することが
できる。 

 
d. 2コンパートメントモデル分散推定 
同様の論理は2コンパートメントモ

デルでE [USt]に適用することができ
る。 

 
分散について、以下の確率過程を検

討する。 
アセタミプリドの尿中排泄は微量

であることから   

 

 
 
ここで、 
L = 
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 bは である。 

 

 

 
  ·····Eq17 
 

 
  ·····Eq18 
薬物動態が2コンパートメントモデ

ルに従うネオニコチノイドは、Eq18
からV（M）の分散を推定することが
できる。 
 
Ｃ．研究結果 
・体内動態パラメータと摂取量推定 
標識化ネオニコチノイド5μg瞬時

投与後96時間で観察された尿中排泄
をEq3、Eq10に当てはめてパラメータ
r､a､bを得た（表4、図5）。 

2μg瞬時投与前後24時間で観察さ
れた尿中排泄をモデル化されたもの
と比較し、有意な相関（表5と図6）が
見られた。投与前が定常状態と仮定す
ると、クロチアニジン、イミダクロプ
リド、ジノテフラン、およびデスメチ
ルアセタミプリドの毎日の摂取量は、
Eq13、Eq15、およびEq18に基づいて推
定1.26±1.12、1.58±3.37、5.18±6.40、
および2.93±12.4μgのようになった。 
 
・健康な男女での尿中排出量と推定摂
取量 
 クロチアニジン、ジノテフラン、イ
ミダクロプリド、チアメトキサム、デ
スメチルアセタミプリドは半分以上
の試料で検出された（表6）。平均排
出量としてはジノテフランが 3.29 

μg/day、デスメチルアセタミプリドが
1.14 μg/day、クロチアニジンが0.51 
μg/dayとなり、ついでイミダクロプリ
ドが0.07 μg/dayであった。分布として
は正規分布に従わず、大きく裾を引い
た形となった（図7）。 
 これを摂取量に換算するとジノテ
フランが3.66 μg/day、アセタミプリド
が1.94 μg/day、クロチアニジンが0.86 
μg/dayとなり、ついでイミダクロプリ
ドが0.53 μg/dayであった。本研究の対
象者でもっとも高いのはジノテフラ
ンで64.5μgであった。これは農薬評価
書の推定平均値10%程度であり、一日
許容摂取量の1%未満であった。 
 
・ネオニコチノイド濃度と関連する要
因の探索 
 ここでは、検出される割合の高い5
物質について検討した。クロチアニジ
ン、デスメチルアセタミプリド、ジノ
テフラン、チアメトキサムは年齢、出
産回数と相関していた（表7）。前日
の食品摂取量との関係では、クロチア
ニジン、デスメチルアセタミプリド、
ジノテフラン、イミダクロプリドが果
実類と相関していた。野菜類とは、ジ
ノテフラン、イミダクロプリドが相関
していた。またジノテフランは穀類摂
取量とも相関していた。茶類の摂取量、
殺虫剤使用数とは有意な相関はなか
った。性別との関連は見られなかった。
野菜類の摂取習慣が多い群で尿中排
出が高い傾向があったが有意ではな
かった。クロチアニジン、ジノテフラ
ン、イミダクロプリドが飲酒、喫煙習
慣と関連があったが、理由は分からな
かった。 
 
・ネオニコチノイド農薬の間での相関
関係 
 相関係数は最大で0.54でクロチアニ
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ジンとデスメチルアセタミプリドの
間、またジノテフランとニテンピラム
の間で0.49、チアクロプリドとニテン
ピラムの間で0.49と比較的高い相関が
見られた（表8）。アセタミプリドは
イミダクロプリド、デスメチルアセタ
ミプリドと弱い相関が見られた。クロ
チアニジンはチアメトキサム、イミダ
クロプリド、チアクロプリドと弱い相
関が見られた。 
 
Ｄ．考察 
体内動態試験では、クロチアニジン

は3日以内、ジノテフランは1日で大部
分が未変化体として回収された。イミ
ダクロプリドについては、未変化体の
排泄が少なく、アセタミプリドについ
ては、未変化体はごく僅かであり、代
謝物である脱メチルアセタミプリド
があり、排出速度も他の化合物よりも
遅かった。尿中濃度ではイミダクロプ
リド、アセタミプリドは低いが、摂取
量はクロチアニジンに並ぶ。 
体内動態試験を行った4物質以外で

は、チアメトキサムが多くの試料で検
出されたが濃度は低かった。ニテンピ
ラム、チアクロプリドはほとんど検出
されなかったが、使用量、摂取量が少
ないのか、体内で代謝されているのか
は今後の検討が必要である。 
ネオニコチノイド排出量と関連す

る要因に年齢があったが、野菜などの
摂取量と交絡していると考えられた。
相関した食材が農薬ごとに差異が見
られたのは、農薬使用パターン、残留
度合いに違いがあったためと考えら
れた。ジノテフランは家庭用殺虫剤で
多く使用されているが、相関は見られ
なかった。 
ネオニコチノイドの中で相関が見

られたが、アセタミプリド、デスメチ
ルアセタミプリドは親化合物、代謝物

という関係である。クロチアニジンは
それ自体が農薬として使用されてい
るが、チアメトキサムの代謝物でもあ
るため、今回見られたクロチアニジン
のいくらかはチアメトキサムに由来
すると考えられた。チアメトキサムか
らデスメチルチアメトキサムへの代
謝はほとんどないと考えられた。その
他、代謝物の関係にない相関関係につ
いては、混用あるいは土壌で残留して
いた可能性が考えられた。 
 
Ｅ．結論  
ネオニコチノイド4種の体内動態モ

デルを確立することができた。 
一般集団で、ネオニコチノイドの曝

露量を推定でき、現時点で大きなリス
クはないと考えられた。 
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Table 1. Demographic characteristics and vegetable intake of the study participants 
  Total  Male  Female  
 n 373  45  328  
    mean±SD range mean±SD range mean±SD range 
Age (yr) 37.9±23.3 18–87 48.2±23.5 21–85 36.5±23.0 18–87 
Height (cm) 158.2±7.3 120–185 169.5±6.4 156–185 156.7±5.9 120–171 
Weight (kg) 52.9±8.7 34–87 66.2±7.6 50–87 51.0±7.1 34–80 
Parity  - - - - 0.6±1.0 0–4 
Food 
consumption (g/day)       
 cereal 245±155 0–720 253±144 0–540 244±157 0–720 
 potato 25±54 0–600 39±51 0–150 23±54 0–600 
 vegetable 245±207 0–1338 297±290 0–1338 239±196 0–1265 
 fruits 57±105 0–545 113±167 0–545 50±94 0–520 
 tea 143±250 0–1500 231±289 0–1000 133±244 0–1500 
Insecticide use (No. of items) 0.3±0.8 0–5 0.2±0.7 0–3 0.3±0.8 0–5 
    %   %   %   
Vegetable eating 
habita often 74.7%  73.9%  74.8%  
 sometimes 25.3%  26.1%  25.2%  
Drinking current drinker 34.6%  75.6%  28.9%  
 ex-drinker 4.1%  11.1%  3.1%  
 non-drinker 61.4%  13.3%  68.0%  

Smoking current smoker 0.8%  0.0%  0.9%  
 ex-smoker 7.3%  40.0%  2.8%  
  non-smoker 91.9%   60.0%   96.3%   
a 'often' means eating vegetable at least once a day. 
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Table 2. LC-MS/MS conditions for the determination of neonicotinoids     
Liquid chromatography      
 Instrument  SHIMADZU Nexera    
 Column  Atlantis T3 (2.1 mm(i.d.)×100 mm, 3 μm) (Waters) 
 Column temperature 40°C 
 Mobile phase A: 0.1% formic acid/10 mM ammonium acetate in water 
  B: Acetonitrile 
 Mobile phase gradient 0–4 min A95 B5   
  4–15 min A95>50 B5>50   
  15–18 min A50>0 B50>100   
  18–23 min A0 B100   
  23–30 min A90 B10   
 Mobile phase flow 0.2 mL min–1 
 Injection volume 10 μL 
             
Mass spectrometer  
 Instrument  TripleQuad 6500（AB SCIEX）    

 Ionization Electrospray positive ionization (multiple reaction 
monitoring)   

 Monitored ion (m/z) 

Quantification Confirmation 
Declustering 
potential (V) 

Collision 
energy (V) 

Retent
ion 
time 
(min) 

   Acetamiprid 223.0 > 126.0 223.0 > 90.0 71 29 12.7 
   Clothianidin 249.9 > 169.0 249.9 > 132.0 21 19 11.7 
   Dinotefuran 203.0 > 129.0 203.0 > 114.1 1 17 8.4 
   Imidacloprid 256.0 > 175.1 256.0 > 209.0 56 25 12.1 
   Nitenpyram 271.0 > 99.0 271.0 > 125.9 51 39 9.7 
   Thiacloprid 252.9 > 125.9 252.9 > 90.0 76 29 13.9 
   Thiamethoxam 291.8 > 211.1 291.8 > 181.0 41 17 10.7 
   Desmethyl-acetamiprid 209.1 > 125.9 209.1 > 90.0 61 25 11.9 

 
  
Desmethyl-thiamethoxam 278.0 > 132.0 278.0 > 174.0 36 25 12.6 
   Thiacloprid amide 271.0 > 125.9 271.0 > 73.0 31 35 11.8 
   Acetamiprid-d3 226.0 > 126.0  71 31 12.7 
   Acetamiprid-d6 226.0 > 126.0  71 31 12.7 
   Clothianidin-d3 253.0 > 172.1  1 19 11.7 
   Dinotefuran-d3 206.1 > 132.1  56 19 8.4 
   Imidacloprid-d4 260.1 > 179.1  26 25 12.1 
   Thiacloprid-d4 296.0 > 215.0  91 29 13.9 
   Thiamethoxam-d4 296.0 > 215.0  41 17 10.7 

 
  
Desmethyl-acetamiprid-d3 212.1 > 125.9   61 25 11.9 
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Table 3. Calibration curves, detection limits, and recoveries for neonicotinoids analyses 

 Range Calibration curves (Y=ax+b)a 
Detection 

limit b 

Recovery 
%  

(RSD%)c 

Target analytes (ng mL–1) Slope (a) 
Intercept (b) Linearity 

( r) (ng mL–1) (n=7) 
Acetamiprid 0.005-2 0.886 0.00529 0.9999 0.005  91 (10) 
Clothianidin 0.02-5 0.905 -0.00721 0.9999 0.020  100 (15) 
Dinotefuran 0.01-10 1.29 0.00201 0.9999 0.010  64 (21) 
Imidacloprid 0.01-1 0.881 0.0168 0.9999 0.010  97 (17) 
Nitenpyram 0.01-2 7.87E+05 1.04E+03 0.9999 0.010  72 (6) 
Thiacloprid 0.005-2 1.02 0.00442 0.9999 0.005  80 (5) 
Thiamethoxam 0.01-1 0.909 0.00396 0.9999 0.010  89 (16) 
Desmethyl-acet
amiprid 0.005-2 1.66E+06 8.55E+03 0.9999 0.005  72 (12) 
Desmethyl-thia
methoxam 0.02-2 2.43E+05 2.30E+03 0.9999 0.020  75 (4) 
Thiacloprid 
amide 0.005-2 4.24E+06 1.30E+04 0.9999 0.005  69 (8) 
              
a Y and X are Area counts and Concentration (ng/mL), respectively, for external standard 
method; and are Analyte Area / IS Area ratio and Analyte Conc. / IS Conc. Ratio, 
respectively, for internal standard method.  
b 1-mL sample       
c RSD: relative standard deviation     
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Table 4. The model parameters in Eq3 and Eq10 determined based on the observed 
urinary excretion of labeled compounds after instantaneous dosing. R2 values indicate 
correlation of the observed excretions and the modeled ones. 
 r α (day–1) β (day–1)  n R2 

Clothianidin 0.596 1.20 —  31 0.88 

Imidacloprid 0.133 0.479 —  34 0.46 

Dinotefuran 0.899 4.20 —  15 0.96 

Desmethyl-acetamiprid 0.586 3.08 0.419  32 0.42 

 

 

Table 5. The estimated daily intake M (Mean ± SD) based on Eq13, Eq15, and Eq18 
assuming steady state conditions before 2 μg day–1 of instantaneous dosing. R2 values 
indicate correlation of the observed excretions and the modeled ones. 
 M (μg day–1)  n R2 

Clothianidin 1.26 ± 1.12  90 0.20 (p << 0.05) 

Imidacloprid 1.58 ± 3.37  89 0.11 (p = 0.0012) 

Dinotefuran 5.18 ± 6.40  83 0.077 (p = 0.011) 

Desmethyl-acetamiprid 2.93 ± 12.4  93 0.057 (p = 0.021) 
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Table 6. Levels of urinary excretion of neonicotinoids and estimated daily intake.   

 Urinary excretion (ug/day)a     
  n>LOD mean±SD median 75%ile 90%ile max 
Acetamiprid 91 0.02±0.09 n.d. n.d. 0.04 1.38 
Clothianidin 360 0.51±0.95 0.27 0.53 1.15 12.3 
Dinotefuran 348 3.29±5.80 1.02 4.20 8.63 57.9 
Imidacloprid 286 0.07±0.20 0.03 0.06 0.14 2.59 
Nitenpyram 44 0.07±0.34 n.d. n.d. 0.01 3.62 
Thiacloprid 29 0.004±0.019 n.d. n.d. n.d. 0.22 
Thiamethoxam 343 0.18±0.36 0.07 0.16 0.41 3.64 
Desmethyl-acetamiprid 373 1.14±2.07 0.40 1.16 2.92 20.48 
Desmethyl-thiamethoxam 4 0.0004±0.0040 n.d. n.d. n.d. 0.06 
Thiacloprid amide 0 - - - - - 
              

 Intake (ug/day)b     
    mean±SD median 75%ile 90%ile max 
Acetamiprid  1.94±3.53 0.67 1.97 4.98 34.9 
Clothianidin  0.86±1.59 0.46 0.89 1.93 20.7 
Dinotefuran  3.66±6.45 1.13 4.67 9.60 64.5 
Imidacloprid  0.53±1.52 0.19 0.43 1.06 19.5 
              
a Urinary excretion was calculated assuming that daily creatinine excretion was 1.5 g for 
males and 1 g for females. 
b Intake was calculated based on portion distributed in the compartment 'r', derived from 
dosing study. 
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Table 7. Association between urinary excretion of neonicotinoids and participants 
characteristics 
  Clothianidin Desmethyl-acetamiprid 
    r p valuea r p valuea 
Age  0.21 <.0001 0.19 0.0002 
Height  0.01 0.79 -0.01 0.81 
Weight  0.01 0.88 0.01 0.81 
Parity  0.25 <.0001 0.24 <.0001 
Food consumption      
 cereal  0.06 0.28 -0.05 0.41 
 potato  0.03 0.58 0.004 0.94 

 vegetable  0.09 0.14 0.06 0.28 
 fruits  0.14 0.02 0.14 0.02 
 tea  0.10 0.10 0.05 0.40 
Insecticide use   -0.05 0.38 -0.05 0.37 

    mean±SD p valuea mean±SD p value 
Sex male 0.7±1.8 0.16 1.3±3.1 0.48 
 female 0.5±0.8  1.1±1.9  

Vegetable eating habitb often 0.6±1.1 0.08 1.2±2.2 0.055 
 sometimes 0.3±0.3  0.6±1.0  
Drinking current drinker 0.5±0.6 0.02 1.2±1.8 0.20 
 ex-drinker 1.2±3.1  2.0±5.2  
 non-drinker 0.5±0.8  1.0±1.8  
Smoking current smoker 0.13±0.15 0.77 0.31±0.31 0.70 
 ex-smoker 0.5±0.5  1.3±1.2  
  non-smoker 0.5±1.0   1.1±2.1   
a ANOVA.      
b 'often' means eating vegetable at least once a day.    
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Table 7. (continued) 

Dinotefuran Imidacloprid Thiamethoxam 
r p valuea r p valuea r p valuea 

0.21 <.0001 0.23 <.0001 0.06 0.23 
0.05 0.29 -0.10 0.06 0.01 0.90 
0.08 0.15 -0.10 0.07 -0.05 0.40 
0.24 <.0001 0.17 0.004 0.07 0.24 

      
0.18 0.002 -0.02 0.74 0.02 0.71 
0.04 0.47 -0.007 0.91 -0.05 0.36 

0.12 0.03 0.27 <.0001 0.03 0.56 
0.14 0.02 0.17 0.005 0.004 0.94 
0.10 0.13 0.11 0.09 0.04 0.55 
-0.07 0.24 0.01 0.81 -0.004 0.94 

mean±SD p value mean±SD p value mean±SD p value 
4.1±9.0 0.34 0.07±0.20 0.98 0.17±0.23 0.86 
3.2±5.2  0.07±0.20  0.18±0.37  

3.2±4.4 0.12 0.06±0.10 0.07 0.19±0.43 0.07 
2.3±3.1  0.03±0.06  0.09±0.11  
3.9±8.1 0.23 0.11±0.31 0.02 0.21±0.42 0.29 
4.0±4.6  0.03±0.03  0.21±0.23  
2.9±4.1  0.05±0.11  0.15±0.33  

0.07±0.12 0.005 0.05±0.04 0.66 0.04±0.04 0.72 
6.7±11.6  0.11±0.25  0.15±0.19  
3.1±5.0   0.07±0.20   0.18±0.37   
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Table 8. Parametric correlation coefficients among neonicotinoids.     
          

  Acetamiprid Clothianidin Dinotefuran Imidacloprid Nitenpyram Thiacloprid 
Thiame 
thoxam 

Desmethyl- 
acetamiprid 

Desmethyl- 
thiamethoxam 

Acetamiprid 1          
Clothianidin 0.15  1         
Dinotefuran 0.09  0.19  1        
Imidacloprid 0.31  0.26  0.12  1       
Nitenpyram 0.11  0.13  0.49  0.30  1      
Thiacloprid 0.07  0.21  0.26  0.30  0.49  1     
Thiamethoxam 0.04  0.33  0.15  0.09  0.07  0.05  1    
Desmethyl- 
acetamiprid 0.30  0.54  0.14  0.26  0.05  0.07  0.18  1   
Desmethyl- 
thiamethoxam -0.02  -0.02  0.02  -0.03  -0.02  -0.02  -0.03  -0.04  1  
Bold figures indicate statistical significance 
(p<0.05).        



- 67 - 

N

Cl

N

N N

DD
D

D

D

D

N

Cl

N

N

NH

N
+

O

O

D DDD

S

N

Cl
N
H N

H

N
N
+

O

O

D

D

D

N

Cl

N
H

N N

D

D

D

O N
H

N
H

N

D
D

N
+

O

D
O

Acetamiprid-d6

Imidacloprid-d4

Desmethyl acetamiprid-d3

Clothianidin-d3

Dinotefuran-d3

 

図 1 負荷試験に用いた重水素標識ネオニコチノイド 

 
前処理法

尿試料 1mL
↓ ←I.S.添加（各0.2 ng、Dinotefuran-d3のみ2 ng）

抽出 Inertsep K-solute 2ml
↓

溶出 ｼﾞｸﾛﾛﾒﾀﾝ 25 mL
↓

濃縮 ｴﾊﾞﾎﾟﾚｰﾀｰ&窒素パージ
↓

精製 ENVI CarbⅡ/PSA
↓

溶出 20%DCM/アセトニトリル　10 mL
↓

濃縮 窒素パージ
↓

定容 1mL（30％メタノール/水）
↓

測定 LC-MS/MS  

図 2 尿試料の前処理フロー 
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図 3 標識ネオニコチノイド負荷試験におけるボーラス投与の仮定 

 

A. One compartment model

MxrMxr

kxC(t)
Volume :V
Concentration : C(t)

B. Two compartment model

MxrMxr

k1XC1(t)

k2XC1(t)

K2xC2(t)

Urine

Urine

Volume :V1
Concentration : C1(t)

Volume :V2
Concentration : C2(t)

 

図 4 薬物動態のコンパートメントモデル
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図 5  The observed urinary excretion (μg day–1) of labeled compounds in every 
24hours after instantaneous dosing (circles) and the modeled ones (lines). 
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図6  The observed urinary excretion in every 24hours before (day0) and after 2 μg 
day–1 of instantaneous dosing (circles) and the modeled ones (lines).
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図7 健康な男女の尿中ネオニコチノイド排出量の分布（単位 μg/day） 
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研究要旨  
難燃剤は各種プラスチックの発火を防止するために様々な製品に利用されて

いる。しかし難燃剤の多くは燃焼時のラジカル補足剤としてハロゲンを含む。
これらは難分解性と生物蓄積性を引き起こす可能性が高い。難燃剤の内、ポリ
臭素化ジフェニルエーテル、ポリ臭素化ビフェニルのいくつかがストックホル
ム条約におり残留性有機汚染物質として指定され、使用禁止となった。このた
め代替物質へ切り替えが進んでおり、代替物質として繁用される物質のモニタ
リングは必須不可欠である。このうち、塩素系難燃剤について、高感度高選択
性の機器による測定方法を開発した。POPsについて既存の確立された前処理技
術と、負イオン化ガスクロマトグラフ－質量分析計（GC-ECNI-MS）を用いた分
析技術で、より高感度で効率よく測定が可能となった。試行した食品試料中に
対象物質が検出されるものもあり、食品を通じた摂取が起こりうると考えられ、
次年度以降の調査で検討していく。 
 
 

Ａ．研究目的  
難燃剤は各種プラスチックの発火

を防止するために様々な製品に利用
されている。しかし難燃剤の多くは燃
焼時のラジカル補足剤としてハロゲ
ンを含む。これらは難分解性と生物蓄
積性を引き起こす可能性が高い。難燃
剤の内、ポリ臭素化ジフェニルエーテ
ル、ポリ臭素化ビフェニルのいくつか
がストックホルム条約におり残留性
有機汚染物質として指定され、使用禁
止となった。このため代替物質へ切り
替えが進んでおり、代替物質として繁
用される物質のモニタリングは健康
影響評価のためには、必須不可欠であ
る。 
塩素系難燃剤は、これまでに残留性

有機汚染物質として指定されている

塩素化シクロペンタジエン誘導体（ド
リン類、クロルデン類、マイレックス）
と同様、塩素化シクロペンタジエンか
ら合成され、難分解性である。
Dechlorane 類は主に Dechlorane 602, 
603, 604, 605 が 知 ら れ て い る 。
Dechlorane 605はDechlorane Plus (DP)
と呼ばれ、米国環境保護庁では高生産
量化合物に指定している。毒性に関す
る調査データは少なく、米国環境保護
庁は生産者であるOxyChem社に詳細
なデータの報告を要請している
(USEPA, 1998)。 
生産拠点のある五大湖周辺、中国南

部 で の 調 査 で は 環 境 試 料 か ら
Dechlorane Plus が検出されている
(Sverko E et al., 2011)。日本では調査事
例は少なく、屋内、屋外粉じんの調査
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のみである(先山ら, 2012)。 
そこで本研究では食事試料中の塩

素系難燃剤についてガスクロマトグ
ラフィー電子捕獲負イオン化法質量
分析計（GC / ECNI / MS）を用いて測
定可能な方法を検討した。 
 
 
Ｂ．研究方法  
定量化のための標準液として使用さ
れた化学物質Dec 602 (95%), Dec 603 
(98%), Dec 604 (98%) は Toronto 
Research Chemical Inc. (Toronto, ON,)
より購入した。syn-DP, and anti-DPは
Cambridge Isotope Laboratoriesより購
入した。13C12-2,3,3 ',5,5' - ペンタクロ
ロビフェニル（CB-111、CIL社製）を
SCCPs定量の内部標準として使用し
た。アセトン、トルエン、ヘキサン、
ジクロロメタンは残留農薬試験及び
ポリ塩化ビフェニル試験用（関東化学
社製）を使用した。多層シリカゲル、
フロリジルは和光純薬製を使用した。 
 
・抽出、精製と機器分析 
陰膳食事試料を攪拌し、凍結乾燥され
た試料5gを分取し、1:1（vol / vol）ア
セトン/トルエン200mL、炭素13標識標
準物質DP 10ngを加えて、ソックスレ
ー抽出装置で16時間抽出した。有機層
をロータリーエバポレーターを用い
て約1 mLに濃縮させた。粗抽出液をメ
スフラスコを用いてヘキサン10 mLに
希釈した。 
粗抽出液10mLを酸化銀、40％硫酸シ
リカゲルカラムに滴下し、1:1 ジクロ
ロメタン/ヘキサン溶液30mLで溶出さ
せた。ロータリーエバポレーターを用
いて約1 mLに濃縮させた。溶出液を8g
活性化フロリジルカラム（Florisil PR、
和光純薬製）に滴下し、ヘキサン30mL
で洗浄した後、10% ジクロロメタン/

ヘキサン溶液30 mLで溶出させ、ロー
タリーエバポレーターを用いて約1 
mLに濃縮させた。デカン0.5 mLに濃縮
して13C12標識CB-111を添加し、GC / 
ECNI / MS分析に供した。 
 
・測定 
GC / ECNI / MSは、Agilent 6890、5973i
を用いた。キャピラリーカラムは
DB-5MSを用いて、15m×内径0.25 mm、
膜厚0.1μmとした。それぞれの分子イ
オン[M]を定量イオンとして用いた。 
検出限界（IDL）はS/N比3のとして定
義した。ブランクサンプルではSCCPs
がIDL以下なので、検出限界（MDL）
の値はIDLに等しいとした。 
抽出効率と回収率は、5g食品試料に標
準溶液添加し、評価した。 
ブランク試料を用いて、抽出精製での
コンタミネーションを評価した。 
 
 
Ｃ．研究結果  
陰イオン化学イオン化は、それぞれ分
子量関連イオン[M]-をベースピークと
して与えた（図1）。Dechlorane類では 
臭素原子を含む Dec604 では他の
Dechlorane類より感度が低かった（比
1/20）。またキャピラリーカラムが長
く、膜厚が長い場合、塩素原子が脱離
したと考えられるピークが認められ
た（図2）。そのため、キャピラリー
カラムは15mで膜厚は0.25umのものを
利用した。 
今回の前処理過程には多層シリカゲ
ルを用いたが、硫酸シリカゲルによる
分解は見られなかった。フロリジルカ
ラムからの溶出もDechlorane類で大き
な差はなく、炭素13標識標準物質DP
を内部標準として採用できると考え
られた。 
食事試料のクロマトグラムのベース



- 74 - 

ラインノイズから、Dec602, 603, 605
の検出限界は1試料について1 ngとな
り、Dec 604は20 ngとなった。試行し
た4試料の内、1検体でDec602が検出さ
れ、食事湿重量16 ng/gで、1日摂取量
で39μg/dayとなった（図3）。 
 
 
Ｄ．考察  
今回、新規塩素系難燃剤を食餌試料中
で測定を試みた。これまでの残留性有
機汚染物質測定の前処理同様、多層シ
リカゲルカラムで精製しても分解な
どは生じなかった。このため、他の残
留性有機汚染物質の測定と平行して
スクリーニングすることが可能であ
る。キャピラリーカラムとの相性をあ
らかじめ調べておく必要があるが、
Dechlorane類はいずれも沸点が高く、
他のPOPsより遅れて溶出してくるた
め、測定イオンの干渉は少なく、一般
的なカラムでの分離で問題はないと
考えられた。今回はまだ試行であった
が、Dechlorane類が検出される食事試
料があったことから、何らかの経路で
曝露が生じうる可能性がある。生体中
での濃度も今後検討する必要がある
と考えられた。 
 
 
Ｅ．結論  

Dechlorane類を食事試料で、化学イ
オン化で高感度に測定する方法を確
立した。 
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図1. 陰イオン化学イオン化におけるDechlorane類の質量スペクトラム 
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図2. 陰イオン化学イオン化におけるDechlorane類のクロマトグラム 
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図3. 食事試料におけるDechlorane 602(8.0 min)と13C標識Dechlorane 605(9.6 min)のク
ロマトグラム 
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京都の食事試料におけるフェノール性臭素化合物の残留調査と経年変化 

 
研究分担者  原口 浩一 第一薬科大学薬学部・教授 

研究協力者  藤井 由希子 京都大学大学院医学研究科・大学院生 
 

 
研究要旨  
  
本研究では、日本人の食事に汚染が懸念される物質のうち、フェノール性ハ

ロゲン化合物（tribromophenol, tetrabromobisphenol A, pentachlorophenol, 
hydroxyl-PBDE）の食事からの摂取量の経年変化を古典的POPs (DDTs, HCHs, 
CHLs, HCB)および新規 POPs 関連物質(endosulfan および dicofol)と比較した。
1993 年、2004 年および 2011 年に京都地域おいて陰膳方式で収集した食事ホモ
ジネートを用いた。古典的 POPs の 2011 年の一日摂取量は 1993 年の約 49％
と推定され、また dicofol や endosulfan の摂取量にも減少傾向を示した。一方、
フェノール性臭素系難燃剤である tribromophenol はすべての食事から検出さ
れたが、摂取量の経年減少傾向は見られなかった。tetrabromobisphenol A は
1993 年の食事３検体、2004 年の食事４検体、2011 食事１検体で検出された。
フェノール性農薬 pentachlorophenol は 1993 年の 19.8 ng/day から 2011 年
の 4.0 ng/day に減少した。水酸化 PBDE として 6-OH-BDE47 が 11 検体から
検出されたが、そのメトキシ体のほうがより高濃度で検出され、推移に方向性
は見られなかった。新規に2’,6-dimethoxy-BDE68とその脱メチル化体を2004
および 2011 年の食事から検出した（最大摂取量 4780 ng/day）。これらのフェ
ノール性成分と残留農薬の摂取量との相関性を示すデータは得られなかった。 
 
 

 
Ａ．研究目的  
食品への汚染が懸念される新規

POPs や POPs 候 補 物 質 と し て
endosulfan、 pentachlorophenol (PCP)、
2,4,6-tribromophenol (TBP) 、
tetrabromobisphenol A (TBBPA)、さら
にpolybrominated diphenyl ether (PBDE)
の水酸化体(OH-PBDE) が挙げられる。
このような残留農薬やフェノール性
ハロゲン化合物は内分泌かく乱性、神
経発達毒性、免疫毒性を有し、胎盤や
母乳を通じ胎児（乳児）への移行が報

告されている  (Meerts et al 2000; 
Kawashiro et al 2008)。 
フェノール性難燃剤であるTBPお

よびTBBPAは紙類・プラスチック・電
気製品に添加剤として現在最もよく
使われている  (Watanabe and Sakai, 
2003)。これらは物理化学的性質が
PBDE と類似しており、環境生物中で
も検出されている。しかし、それらの
食品汚染およびヒトの摂取量に関す
るデータは少ない。 
一方、PCBやPBDEは、ヒト体内で
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水酸化体に代謝され、生体内に残留し
悪影響を及ぼすことも考えられる。最
近、環境中にhydroxy-PBDEが検出され
ているが、その発生源や挙動について
は不明な点が多い。また、環境中でPCP
やTBPなどのフェノール性ハロゲン
化合物は、脂溶性の高いメチル化体に
変換され体内に取り込まれ、体内曝露
量が増すことも考えられる。 
本研究の目的は、食品に汚染が懸念さ
れる化学物質のうち、フェノール性臭
素化合物を中心に汚染実態を明らか
にし、摂取量の過去20年間の推移を明
らかにすることである。そこで京都地
域において陰膳方式で収集した食事
を用いて、1993, 2004および2011年の
時点での汚染実態と汚染物質の摂取
量の経年変化を調べた。分析対象は、
古典的POPs 4種（DDTs, CHLs, HCHs, 
HCB ） 、 POPs 関 連 物 質 （ dicofol, 
endosulfan）、フェノール性農薬（PCP）、
フェノール性難燃剤（TBP および 
TBBPA）、水酸化PBDE （6-hydroxy- 
BDE47）およびそのメトキシ体とし、
それらの食事からの摂取量の推移を
比較した。 
  
Ｂ．研究方法  
 
１) サンプル収集 
食事ホモジネートは24時間に摂取

する食事・飲料（間食等すべて含む）
をボランティア(30名)から提供された
ものをそれぞれ専用ミキサーで混ぜ
均一化し、100g前後の小さなボトルに
分け、冷凍保存した。この研究に関す
るプロトコール(E25)は京都大学大学
院医学研究科・医学部及び医学部附属
病院医の倫理委員会により承認され、
参加者全員から書面による同意を得
た。Table 1 に参加者の地域、採取年、
年齢、食事量および脂肪含量を示す。 

 
２) 化学物質 

TBP, TBBPA お よ び PCP は
Wellington Laboratories社製を用いた。
内標準として用いたα- [13C]endosulfan, 
お よ び 4-OH-[13C]PCB187 は
Cambridge Isotope Laboratories 社製を
用いた。シリンジスパイクはストック
ホルム大学(Dr. G. Marsh)より譲渡さ
れた 4’-methoxy-BDE121を用いた。分
析に使用した溶媒は残留農薬試験用
または高速液体クロマトグラフィー
用を用いた。シリカゲル（Wako gel 
S-1）は和光純薬より購入し、使用前
に130℃で 3 時間乾燥させた。 
 
３) サンプル前処理 
食事ホモジネートから汚染物質の

分析法は、(1) 脂肪抽出、(2) ゲル浸透
ク ロ マ ト グ ラ フ ィ ー (GPC) 、 (3) 
KOH+EtOH/ヘキサンによる液-液分配
抽出と誘導体化 (メチル化)、(4) シリ
カゲルカラムによる精製の手順で行
い、 GC-MSにより定量した。その方
法を Fig. 1 に示す。 

(1) 試料10gに0.1% ギ酸 (5 mL)、エ
タノール:ジエチルエーテル:n-ヘキサ
ン(2:1:7) 20mLの有機溶媒および内標
準 物 質  (α-[13C]endosulfan, お よ び
4-OH-[13C]PCB187、各1.0 ng/mL)を加
えて、ホモジナイズし、遠心分離によ
り上層を分離した。２回繰り返し抽出
した液を濃縮し脂肪含量を測定した。 

(2) 脂 肪 分 は ジ ク ロ ロ メ タ ン
(DCM) : n-ヘキサン(1:1 v/v) に溶解し、
Bio-Beads S-X3 カラム (バイオラッ
ド社製) に付した。移動相は同溶媒を
用い、流速 4 mL/minで、最初の96-mL
溶出で脂質を除去し、その後の 64-mL
を回収した。  

(3) GPC 溶出液をn-ヘキサン (10 
mL) 溶液とし、1M KOH-エタノール
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(7:3)溶液(2mL)で分配抽出を行い、上
層（中性物質）と下層（フェノール性
物質）を分離した。中性分画は1 mLま
で濃縮した。フェノール性分画は 1M 
HCl 2 mLを加えた後、n-ヘキサン:ジエ
チルエーテル (8:2, v/v, 10 mL)で逆抽
出操作を３回行い、抽出液を濃縮し、
ジアゾメタン（ジエチルエーテル溶
液）を加えてO-メチル化を行った後、
ヘキサン溶液 1 mLとた。 

(4) 両分画とも、シリカゲルカラム 
(0.2 g, Wako gel S-1) に付して、
DCM/n-hexane (12:88, v/v, 15mL)で溶
出した。溶出液はシリンジスパイクと
して4’-methoxy-BDE121を加え、200μL
にまで濃縮し、GC-MSの分析試料とし
た。  
 
４) 分析機器と定量 

GC-MSはAgilent GC/MSD-5973i に
6890N-GCを接続した装置を用いた。
イオン化モードは負イオン化化学イ
オン化（ECNI）を、試薬ガスはメタン
を用いた。GC/MSの設定条件と分析対
象物質の検出イオンをTable 2 に示す。
物質の定量はイオンクロマトグラム
上のシグナルを内標準と比較して作
成した検量線で行った。 

  
５) 品質管理と品質保証 
ブランク操作は10サンプル毎に行

い、妨害ピークが存在しないことを確
認した。標準物質（Table 2 に記載分
について1-10 ng/mL）の市販牛乳への
添加回収率は74～99 % 、相対標準偏
差は12% 以下であった (n=5)。定量限
界(LOQ)はシグナル/ノイズ比 = 10で
算出すると、0. 1 から 10 ng/g lipidの
範囲であった(Table 2). 分析値がLOQ
以下であった場合、LOQの1/2の値を平
均値の計算に用いた。検量線は各物質
とも0.1 ～ 5.0 ng/mLの範囲で直線性

を示した(＞0.99)。 精度管理のため 
Standard Reference Material (SRM1954, 
Organic Contaminants in Non-Fortified 
Human Milk, NIST) を用いて定量した。
4,4’-DDE, HCB, trans-nonachlor, 
BDE-47について分析した結果、いずれ
も認証値の15%以内であった。 
 
Ｃ. 研究結果 
 
１．食事中の POPs 汚染物質の推移 

京都の食事  (1993, 2004 および
2011 年 ) から POPs として  DDTs, 
HCHs, CHLs および HCB を、POPs 候
補として dicofol および endosulfan を、
フェノール性化合物として PCP、TBP、
TBBPAおよび hydroxy-PBDEを分析し、
その結果を Table 3 に示す。経年変化
を Fig. 2 に示す。食事ホモジネートの
1993 年の平均摂取量をみると、TBBPA
＞DDTs ＞  CHLs ＞ endosulfans ＞ 
Cl7-MBP＞HCHsの順であったが、2011
年では DDTs＞TBBPA＞endosulfans＞
CHLs の順であった。2011 年の POPs
摂取量（DDTs, HCHs, HCB, CHLs の合
計）は 1993 年に比べて 49%に減少し
た。dicofol は 20 ng/day から 0.6 ng/day
へ、endosulfan は 40 ng/day から 20 
ng/day へ減少した。成人(50kg)の 1kg
あたりの一日摂取量 (EDI, ng/kg・
bw/day) を 求 め る と 、 dicofol, 
endosulfans の EDI はそれぞれ最大 0.3
および  5 ng/kg・bw/day となり、
FAO/WHO による暫定耐容摂取量
（PTDI, 2µg/kg bw/day for dicofol）
(JMPR, 1992) および許容摂取量（ADI, 
6µg/kg bw/day for endosulfans）（Lu, 
1995）の 0.015%および 0.08%に相当し
た。 
 
２．食事中のフェノール類およびメト
キシ体の推移 
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フェノール性分画で、TBP をすべて
の食事試料から検出し、各年代とも平
均 10.7～27.8 ng/dayの摂取量であった
が、減少傾向は見られなかった。PCP
濃度は、1993年の 19.8 ng/dayから 2011
年の 4.0ng/day へ低下した。TBBPA は
30 検体中 8 検体から検出され、平均値
は 90 ng/day と 推 定 さ れ た 。
hydroxy-PBDE のうち、6-OH-BDE47
は 11 試料(平均 6.8 pg/g wet) から、
2’-OH-BDE68 は 5 検体（最大 12.6 
ng/day）から検出されたが、経年変化
は推定できなかった。摂取許容量
(ADI) が設定されている TBBPA の
EDI は 1.8 ng/kg bw/day で、最大摂取
した場合でも ADI より４桁以上低い
値であった。食事の中性分画で、上記
フェノール類の methoxy 体である
TBA、 PCA および 6-MeO-BDE47 お
よび 2’-MeO-BDE68 を検出した。1993
年の食事における TBA の TBP に対す
る含有比は 0.05 であったが、2011 年
では 0.09 であった。PCA の PCP に対
する残留比は 1993年で 0.01, 2011年で
0.05 であった。一方、6-OH-BDE47 と
6-MeO-BDE47 の食事での濃度比は約
1:1 であった。TBBPA の dimethoxy 体
は今回の食事試料では検出されなか
った。 
 
３．新規 MeO-PBDE の検出 
食事試料30検体中13検体から新規

に1種類のdimethoxy-PBDEを検出した。
そ れ は マ ス ス ペ ク ト ル か ら
2’,6-dimethoxy-2,4,3’,5’-tetrabromodiph
enyl ether (diMeO-BDE68)と推定され、
合成標準物質との比較でも一致した
（Fig. 3）。この成分は1993年食事から
検出されず、2004年の食事では90%、
2010年の食事では10%の頻度で検出さ
れた。最高摂取量は、2010年食事で
4800 ng/dayであった。4検体の食事か

ら、この脱メチル化されたと思われる
フェノール体が検出された。この化学
構 造 は 2’-OH-6-MeO-BDE68, 
2’-MeO-6-OH-BDE68, 
2’,6-dihydroxy-BDE68のいずれかであ
ると推定した（標準試料が得られない
ため未定量）。 
 
Ｄ. 考察  
 
１．食事中の dicofol および endosulfan
の推移 

POPs の摂取量については過去２０
年間に減少傾向がみられた。dicofol, 
endosulfan および臭素化合物（HexaBB, 
TetraBB）でも減少傾向にあった。
endosulfan は日本、ソウル、北京の母
乳中に残留しているため（Fujii et al 
2012a）、引き続きモニタリングが必要
と思われる。今回の endosulfan の食品
汚染レベルは、最近の調査結果とほぼ
同じであった (Desalegn et al 2011)。食
品中には α-型と β型が 1:1～2:1で含ま
れているが、α型は北極大気圏から長
距離輸送されて拡散している(Weber 
et al 2010）。したがって、食事以外の
曝露として α-endosulfan の大気からの
吸入にも起因すると考えられる。 
 
２．食事中のフェノール性物質の推移 

TBP は調査したフェノール性成分
の中では最も多い摂取量であった。経
時的には 2004年食事で摂取量が多く、
1993 年と 2010 年ではその摂取量に増
減は見られなかった。TBP は数種の海
洋藻や海洋底生動物によって生産、放
出され、海洋魚で 39 µg/kg dry wet と
推定されている（Whitfield et al 1999）。
一方で TBP は難燃剤として年間 3000
トン以上の需要があり、ハウスダスト
成分にも含まれている（Watanabe and 
Sakai, 2003; Suzuki et al 2008）。このた
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め、TBP のヒト曝露は食事由来および
ハウスダストによる吸入の両方を考
慮する必要がある。さらに食事中は
TBA が TBP の 1/10 のレベルで混在し
ていた。TBA は環境中の TBP が海洋
微生物によりメチル化されたものと
考えられる（Allard et al 1987)。 
今回の調査したTBBPAは 30検体中

5 検体から最大 1080 ng/day が検出さ
れ、前回の沖縄での調査結果と類似し
た。しかし検出数が少ないため、推移
は不明である。TBBPA は関西地域の
内海の魚介類(45 中 26)や海鳥、海棲哺
乳動物のほか、土壌でも検出されてい
る(Ashizuka et al 2008；Watanabe et al 
1983b)。このため食事中の TBBPA は
海産物と農産物の両方に由来すると
考えられる。中国の食品では最大
2000pg/g wet の TBBPA が報告され、
今回の我々の調査結果とほぼ同じで
あった（Shi et al 2009）。TBBPA は土
壌中でメチル化されることが知られ
ている(George and Haggblom 2008)。し
か し 、 今 回 の 調 査 で は
dimethoxy-TBBPA は検出限界以下な
ので実態はまだ不明である(Watanabe 
et al 2003)。日本人の食事による
TBBPA の推定一日摂取量(EDI)を求め
ると、英国のトータルダイエットスタ
ディの EDI より高く（Driffield et al 
2008）。中国の食事からの TBBPA の
EDI と大きな違いはみられない。欧州
の毒性委員会（COT）は TBBPA の毒
性 評 価 を 低 く 設 定 し 、 ADI を
1mg/kgbw/day としている。これを基準
にした場合、今回のTBBPAのEDI/ADI
比はかなり低い。TBBPA は血液で短
い半減期を有する（Hagmer et al 2000）。
このため 2011年のTBBPA検出は過去
の曝露の蓄積でなく、最近の曝露を反
映していると考えられる。 

PCP の食品汚染は、1993 年では 99 

ng/day と推定されたが、2004 年、2010
年とも 20 ng/day 以下であった。PCP
はハウスダスト成分でもあり、吸入に
よる取込みも考えられる (Suzuki et al 
2008)。PCA は PCP の 1/20 以下のレベ
ルで検出された。これは PCP が環境微
生物（土壌）によりメチル化され、食
品へ混入したものと考えられる 
(Mardones et al 2009; Watanabe et al 
1983)。 
食事中の 11 検体から水酸化 PBDE

として、6-OH-BDE47 が検出された。
この水酸化体は BDE-47 の代謝物の可
能性は低く、海洋生物由来 (Haraguchi 
et al 2011) と考えられ、食事(海産物)
経由で体内に入り、そのまま血液中に
残留すると考えられる。もう１つの成
分 2’-OH-BDE68 も微量に検出された
が、食事中にはそのメチル化体 
(2’-MeO-BDE68) の方が高濃度であっ
た。両者の体内挙動に違いがあると予
想されるが、詳細については不明であ
る 。 こ う し て 、 hydroxy-PBDE は
hydroxy-PCB と発生源は異なるものの、
体内曝露による発達期の T4 の減少に
よる脳神経発達への影響など (Meerts 
et al 2000) が懸念されるため、今後も
食品残留濃度に注視する必要がある。 
今回、はじめて食事中に dimethoxy- 

PBDE およびその脱メチル化体が混入
していることがわかった。この成分は
2’-MeO-BDE68 と同様に海洋生物で
生産され、海産物でも頻繁に検出され
ているが、単独で高濃度で検出された
例はこれまでにない。これは PBDE の
代謝物ではないが、PBDE と類似構造
を有し、体内残留性があると思われる。
dimethoxy-PBDE68 は
2’-methoxy-BDE68 との相関性は低か
った。このため、dimethoxy-PBDE は
独自の発生源に由来すると考えられ
る。 
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一方、バクテリアなどにより生成する
PCA, TBAおよびMeO-BDEのような
O-メチル化体は高等動物の体内に入
ると脱メチル化が起こることが知ら
れている。太田ら（2012）の報告では、
TBAはラット肝ミクロゾームにより
容易に脱メチル化されTBPに代謝さ
れる。またPCAは脱メチル化されて
PCPを生じることも報告されている
（Ikeda and Sapienza 1995）。今回検出
し た hydroxy-PBDE に つ い て も
methoxy-PBDEの脱メチル化が推測さ
れる（Wan et al 2010）。このようなフ
ェノール類はいずれも内分泌かく乱
性が指摘されているため、メトキシ体
を含めてモニタリングする必要があ
る。 
 
Ｅ．結論  
 
今回、「陰膳方式」による食事の汚

染調査では、従来の塩素系POPsに加え
て、フェノール性ハロゲン化合物の汚
染実態を調査するとともに経年変化
があるかどうかについて調べた。 古
典的POPsおよびおPOPs候補物質の
2011年の摂取量は1993年との比較で
は半減していたが、フェノール性ハロ
ゲン化合物のうち、天然由来成分につ
いては変化が見られなかった。TBP, 
TBBPAおよびhydroxy-PBDEの摂取量
はPOPs摂取量に近い量で摂取してい
ると推定された。endosulfanおよび
TBBPAのEDIについてはADIを大きく
下回っており現段階のレベルでは健
康影響はないと考えられるが、
hydroxy-PBDE や 新 規 に 検 出 し た
dimethoxy-PBDEとその脱メチル化体
については影響評価はされていない。
今後、そのヒト曝露量についての動向
と毒性評価を検討することが重要と
思われる。 
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Table 1 Information of dietary homogenates in duplicate diet study from Kyoto 1993, 2004 and 
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2011. 

   
 
Table 2. Selected ion monitoring (SIM) used in the GC/MS analysis for dietary food from Kyoto 
area. 

*Limits of quantification; S/N = 10, **confirmation ion

Area Sampling year n Homogenate (g) Age Body weight (kg) Fat (%) 
Kyoto 1993 10 2205 53 (47-59) 54.6 2.20 
Kyoto 2004 10 1905 69 (63-76) 48.4 1.66 
Uji 2011 10 2972 65 (62-75) 51.0 1.19 

Carrier gas Helium (head pressure 3 psi) 
Injection mode Splitless 
Column HP-5MS (30% dimethylpolysiloxane, 30 m × 0.25 mm i.d. and 

0.25 μm film thickness, J&W Scientific, CA, USA) 
Oven 70 °C (1.5 min), then 20 °C/min to 230 °C (0.5 min), and then 

4 °C/min to 280 °C (5 min) 
Temperature Injector (250 °C), transfer line (280 °C), and ion source (150 °C) 
Ionization mode Electron capture negative ionization (ECNI) 
Reagent gas Methane  

 
Analytes GC tR (min) Target ion (m/z) LOQ* (ng/mL) 

4,4’-DDT 14.45 71 (235) 1.0 
4,4’-DDD 13.60 71 (235) 1.0 
4,4’-DDE 12.76 318 (316) 1.0 
dicofol 11.21 250 (139) 0.4 
HCB 9.47 284 (286)** 0.1 
α-HCH, 9.37 71 (255) 0.2 
β-HCH 9.65 71 (255) 0.2 
γ-HCH 9.74 71 (255) 0.2 
trans-chlordane 11.77 412 (410) 0.2 
cis-chlordane 12.14 412 (410) 0.2 
oxychlordane 11.78 424 (426) 0.4 
trans-nonachlor 12.51 444 (446) 0.1 
cis-nonachlor 13.78 444 (446) 0.1 
α-endosulfan 12.40 404 (406) 0.1 
β-endosulfan 13.51 404 (406) 0.1 
hexaBB 15.91 79 (161) 0.1 
tetraBB 9.62 79 (161) 0.1 
BDE-47 16.45 79 (161) 0.2 
Cl7-MBP 12.46 386 (388) 0.2 
Br4Cl2-DBP 17.98 79 (544) 0.2 
2’-OH-BDE68 (methylated) 17.74 79 (161) 0.2 
2’-MeO-BDE68 17.74 79 (161) 0.2 
6-OH-BDE47 (methylated) 18.29 79 (161) 0.2 
6-MeO-BDE47 18.29 79 (161) 0.2 
2’,6-diMeO-BDE68 19.51 79 (161) 0. 5 
TBP (methylated) 8.90 79 (81) 0.05 
TBA  8.90 79 (81) 0.05 
PCP (methylated) 9.52 278 (280) 0.05 
PCA  9.52 278 (280) 0.1 
TBBPA (methylated) 22.13 79 (81) 10 
Dimethoxy-TBBPA 22.13 79 (81) 10 
4-OH-[13C]-PCB187 17.38 438 (422) 0.2 
α- [13C] endosulfan (IS) 12.40 385 (387) 0.1 
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Table 3. Dietary intake (ng/day) of organohalogens in dietary homogenate collected in 1993, 2004 
and 2011 from Kyoto 

 
 
 
 

 
Fig. 1 Analytical methods for neutral and phenollic organohalogens in dietary homogenate from 
Kyoto area. 
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Fig. 2-1 Temporal trend of organohalogen contaminants (DDTs and dicofol) in duplicate diet study 
from Kyoto 
 

 
Fig. 2-2 Temporal trend of organohalogen contaminants (HCB and HCH) in duplicate diet study 
from Kyoto 
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Fig. 2-3 Temporal trend of organohalogen contaminants (CHLs and endosulfan) in duplicate diet 
study from Kyoto 
 

 
Fig. 2-4. Temporal trend of organohalogen contaminants (HBB and bipyrrole) in duplicate diet study 
from Kyoto 
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Fig. 2-5 Temporal trend of organohalogen contaminants (TBP, PCP and TBBPA) in duplicate diet 
study from Kyoto 

 

 
Fig. 3. GC/MS (EI mode) of brominated contaminants (peak C) found in diet homogenate from 
Kyoto 2011. Interposed chromatograms are selected ion monitoring profiles for methoxylated 
tetrabromodiphenyl ethers in neutral fraction from diet homogenate; Peaks a and b represent 
2’-MeO-BDE68 and 6-MeO-BDE47, respectively. GC/MS conditions are the same as given in a 
literature (Haraguchi et al 2009)  
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長崎の母乳中の臭素系難燃剤および関連化合物の調査 

研究分担者 原口 浩一  第一薬科大学薬学部・教授 
研究協力者 藤井 由希子 京都大学大学院医学研究科・大学院生 

 
 

 
研究要旨  
 本研究では、日本人の母乳に汚染が懸念される物質のうち、臭素化難燃剤 

hexabromobenzene (HexaBB), 2,4,6-tribromophenol (TBP), tetrabromobisphenol A 
(TBBPA)および関連化合物の濃度を調査し、古典的 POPs、新規 POPs (endosulfan)
および候補物質(dicofol, pentachlorophenol) の濃度と比較した。ヒト試料バンク
に保存されている長崎の 2010 年の母乳 20 検体を用いた。母乳中の HexaBB 濃
度は平均 0.33 ng/g lipid であったが、その脱臭素化体、1,2,4,5-tetrabromobenzene 
(TetraBB) が 1.9 ng/g lipid で検出された。フェノール性難燃剤である TBP はすべ
ての母乳から検出され、平均 15.6 ng/g lipid であった。TBBPA は 9 検体 (45%の
頻度)で検出され、平均濃度は 3.6 ng/g lipid (nd～16 ng/g lipid) であった。dicofol, 
endosulfans および pentachlorophenol の残留濃度は 0.37, 1.7 および 0.9 ng/g lipid
で TetraBB より低濃度であった。天然由来の残留臭素化合物として、
2’-MeO-BDE68 および Br4Cl2-dimethyl bipyrrole がそれぞれ 0.77 および 0.35 
ng/g lipid で検出され、両成分に正の相関が見られた(r=0.573, p<0.01)。乳児によ
る TBBPA の摂取量は暫定耐容量 PTDI (1mg/kg・bw/day)より 3 桁低いレベルで
あり、乳児への健康影響はないと考えられる。methoxy-PBDE および bipyrrole 類
の乳児による摂取については健康影響評価が必要と思われる。 

 
 

 
Ａ．研究目的  
 
食品への汚染の懸念される化学物

質として、POPs関連物質  (dicofol, 
endosulfans および  pentachlorophenol 
(PCP))、難燃剤  (2,4,6-tribromophenol 
(TBP) お よ び tetrabromobisphenol A 
(TBBPA)) 、 さ ら に PCB や
polybrominated diphenyl ether (PBDE)の
水酸化体が挙げられる。このような残
留農薬やフェノール性ハロゲン化合
物は内分泌かく乱性、神経発達毒性、

免疫毒性を有し、体内に取り込まれる
と胎盤や母乳を通じ胎児（乳児）への
移行する可能性がある(Meerts et al., 
2001; 2002; Kawashiro et al., 2008)。 
フェノール性難燃剤であるTBPお

よびTBBPAは紙類・プラスチック・電
気製品に添加剤として最もよく使わ
れている (Watanabe and Sakai, 2003)。
これらは物理化学的性質がPBDEsと
類似しており、環境生物中でも検出さ
れている。しかし、それらのヒト残留
量に関するデータは少ない。また環境



- 92 - 

中のフェノール性ハロゲン化合物は、
メトキシ体に変換し、脂溶性が高まり、
体内曝露量が増加することも考えら
れる。 
本研究の目的は、ヒトへの影響が懸

念される化学物質のうち、臭素化合物
に焦点を当て、母乳を指標としてヒト
曝露の実態を明らかにすることであ
る。これまでの我々の報告は主に母乳
POPsが中心であったが、今回は、臭素
化合物として、TetraBB, HexaBBおよ
びBDE-47を、 フェノール性化合物と
してTBP, TBBPAおよびhydroxy-PBDE
を、またそれらのメチル化体を調査し
た。また残留農薬と比較するため
dicofol, endosulfans お よ び
pentachlorophenolを定量し、これらの
乳児による許容摂取量（ADI）と比較
した。 
 
Ｂ．研究方法  
１) サンプル収集 
ヒト母乳試料は京都大学ヒト由来

試料バンクに保存されている試料の
うち、 2009～2010年に長崎（佐世保
市）の18～35歳の女性20名（平均年齢
29歳）から提供されたものを使用した 
(Koizumi et al., 2009)。この研究（ヒト
試料）に関するプロトコール(E25) は
京都大学大学院医学研究科・医学部及
び医学部附属病院医の倫理委員会に
より承認され、参加者全員から書面に
よる同意を得た。参加者の地域、採取
年、年齢、職業、出産回数、脂肪含量
をTable 1に示す。 
 
２) 化学物質 

POPs のうち、DDTs, HCB, HCHs 
およびクロルデン類(CHLs) の標準液
は関東化学（株）より購入した。PCP, 
TBP, TBBPA, 2’-OH-BDE68, 
6-OH-BDE47 とそれらのメチル化体

はWellington Laboratories 社製を用い
た 。 内 標 準 と し て 用 い た
α-[13C]endosulfan, はPOPs定量用に、
4-OH-[13C]PCB187はフェノール性化
合物の定量用にAccuStandard 社から
購入した。シリンジスパイクとして用
いた4’-methoxy-BDE121 は、ストック
ホルム大学 (Dr. G. Marsh) より譲渡
された。分析に使用した溶媒は残留農
薬試験用または高速液体クロマトグ
ラフィー用を用いた。シリカゲル
（Wako gel S-1）は和光純薬より購入
し、使用前に130℃で 3 時間乾燥させ
てから使用した。 
 
３) 精製法 
母乳中の汚染物質の分析法は、(1) 

脂肪抽出、(2) ゲル浸透クロマトグラ
フィー(GPC)、(3) KOH:EtOH／ヘキサ
ンにより分離したフェノール類の誘
導体化(メチル化)、(4) シリカゲルカラ
ムによる精製、 (5) GC-MSの手順に従
った。その方法をFig. 1 に示す。母乳
試料10ｇに0.1%ギ酸 (5 mL), エタノ
ール：ジエチルエーテル：n-ヘキサン
（2:1:3）20 mLおよびクリーンアップ
スパイク (α-[13C]endosulfan および
4-OH-[13C]PCB187)を加え、抽出撹拌後、
遠心分離して上層を分離した。この操
作を２回繰り返し、抽出液を濃縮した
後、脂肪含量を測定した。母乳の抽出
液は Bio-Beads S-X3 カラム (バイオ
ラッド社製) に付した。移動相はジク
ロロメタン(DCM) : n-ヘキサン(1:1 
v/v)とし、流速4 mL/minで最初の96-mL
で脂質を除去し、その後の64-mLの溶
出液を回収した。 次に、この溶出液
をn-ヘキサン(10 mL) 溶液とし、1M 
KOH/エタノール(7:3) 溶液 (2 mL) で
分配抽出を行い、上層（中性成分）と
下層（フェノール性成分）を分離した。
中性分画は1 mLまで濃縮しシリカゲ
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ルカラムに付した。フェノール性分画
は 2M 塩酸 1mLを加えた後、n-ヘキ
サン:ジエチルエーテル (8:2, v/v, 10 
mL)で逆抽出を３回行った。抽出液を
濃縮し、ジアゾメタン（ジエチルエー
テル溶液）を加えてO-メチル化を行っ
た後、ヘキサン溶液とした。両分画と
もシリカゲルカラム (0.2 g, Wako gel 
S-1) に付して、DCM / n-hexane (12:88, 
v/v, 15mL)で溶出した。溶出液はシリ
ン ジ ス パ イ ク と し て
4’-methoxy-BDE121を加え、200μLにま
で濃縮し、GC-MSの分析試料とした。  
 
４) 分析機器と定量 

GC-MSはAgilent GC/MSD-5973i に
6890N-GCを接続した装置を用いた。
イオン化モードは負イオン化化学イ
オン化（ECNI）で、試薬ガスはメタン
を使用した。Table 2 にGC/MSの設定
条件と分析対象物質の検出イオンお
よびLOQを示す。物質の定量はイオン
クロマトグラムのシグナルと内標準
との検量線によって行なった。定量値
は脂肪重量あたりのng数で表示した。 
  
５) 品質管理と品質保証 
ブランク操作は10サンプル毎に行

い、各成分に妨害ピークが存在しない
ことを確認した。標準物質（Table 2 に
記載分について1-10 ng/mL）の牛乳へ
の添加回収率は74–98 % 、相対標準偏
差は 12% 以下であった (n=5)。 定量
下限値 (LOQ) はシグナル／ノイズ比 
= 10で算出した (Table 2)。分析値が
LOQ以下であった場合、LOQ の1/2の
値を平均濃度の計算に用いた。キャリ
ブレーション  は各物質とも0.1 ～ 
5.0 ng/mLの範囲で直線性を示した 
(>0.99)。  精度管理のため、Standard 
Reference Material (SRM1954, Organic 
Contaminants in Fortified Human Milk, 

NIST) を用いて分析法を検証した。
4,4’-DDE, HCB, trans-nonachlorおよび
BDE-47について定量した結果、認証値
との差は15%以内であった。分散分析
(ANOVA)による有意差はp=0.05を基
準とした。 
 
Ｃ．研究結果 
 
１．母乳中の臭素化合物 
母乳から抽出した残留成分の濃度

を Table 3 に示す。平均値で DDTs (69 
ng/g lipid)＞CHLs (46.1 ng/g lipid)＞
HCHs (25.9 ng/g lipid)＞HCB (7.4 ng/g 
lipid) の順に定量された。臭素化合物
では、TBP がすべての母乳から検出さ
れ、平均 15.6 ng/g lipid であった。次
いで TBBPA は 9 検体から検出され、
平均 3.6 ng/g lipid であった。ほかに、
TetraBB (1.93 ng/g lipid)、endosulfans 
(1.7 ng/g lipid), PCP (0.90 ng/g lipid)が
微量に検出された。2’-MeO-BDE68 (検
出率 95%) は 0.77 ng/g lipidで、BDE-47 
(0.61 ng/g lipid)とほぼ同レベルで定量
さ れ た 。 20 試 料 中 4 試 料 で
6-OH-BDE47 が最大 0.25 ng/g lipid で
検出された。HexaBB の濃度は TetraBB
の約 1/6 の濃度であった。ハロゲン化
ビピロール類（Br4Cl2-DBP および
Cl7-MBP）はそれぞれ 0.35, 0.63 ng/g 
lipid で検出された。出産回数（１回と
複数回）による有意差検定(ANOVA)
では、β-HCH に有意差（p=0.044）が
認められたが、他の成分では認められ
なかった（P>0.05, Fig. 3）。 母乳中の
endosulfans は 4,4’- DDE, dicofol およ
び TBP と正の相関を示した（p<0.05, 
Table 4)。TBP と TBBPA の間には有意
な相関性は見られなかったが、
2’-MeO-BDE68 と Br4Cl2-DBP の間で
は有意に相関した（r=0.572, p=0.008, 
Fig. 4）。 
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２．推定一日摂取量 
母乳中の濃度から乳児  (5 kg, 

700mL 授乳の場合) による一日摂取
量 (EDI, ng/kg・bw/day)を推定した結
果、dicofol および endosulfans の EDI
はそれぞれ 1.0 および  4.8 ng/kg 
bw/day で暫定耐容量（PTDI）または
許容量(ADI)より 3 桁低い量であった。
TBP および TBBPA の平均 EDI はそれ
ぞれ 44 および 10 ng/kg bw/day であっ
た。CHLs の EDI は 130 ng/kg bw/day
を示し、ADI (0,5 µg/kg bw/day) の 26%
に相当した。 
 
３．フェノール性ハロゲン化合物とそ
のメトキシ化体 
食事に検出されるフェノール性画

分のTBP、 PCPおよび6-OH-BDE47濃
度と中性分画で検出されるそれらの
メ チ ル 化 体 TBA, PCA お よ び
6-MeO-BDE47濃度を比較した。母乳に
おけるTBA／TBP比は0.03, PCA／PCP
比は0.10であった。一方、6-OH-BDE47
は４検体の平均値は0.15 ng/kg bw/day
で、MeO-BDEの濃度の1/2以下であっ
た 。 2’-OH-BDE68 お よ び
dimethoxy-TBBPAは今回の母乳では検
出できなかった。 
 
Ｄ．考察  
 
１．母乳中の中性汚染物質 
我々は先行研究で、日本、中国およ

び韓国の母乳からdicofolおよび
endosulfanを検出したきした（Fujii et al 
2011; 2012b）。今回、長崎の母乳中で
も同レベルのdicofolおよびendosulfan 
が検出された。食事中のendosulfanはα
型とβ型が約1:1で残留していると報告
されている（Desalegn et al 2011）が、
母乳中では約10:1とβ型の割合が低い。

これは、体内に取り込まれたβ型がα型
に変換したため（Weber et al 2010）、
またはα型は大気中に多く含まれるた
めその吸入摂取により母乳にα型の割
合が大きくなっていることも考えら
れる。Dicofolおよびendosulfanの乳児
によるEDI はそれぞれ許容値 (2およ
び6 µg/kg・bw/day)を大きく下回って
いるため、乳児へのリスクは少ないと
思われる （Lu, 1995）。 

HexaBBは難燃剤として年間350ト
ン（1994-2001）が使用されている
（Watanabe and Sakai 2003）。我々は前
回、沖縄および北海道の母乳中に 
HexaBB および TetraBB を検出した
（Fujii et al 2012a）。今回の母乳の
TetraBB 濃度は沖縄母乳のそれより
わずかに低い程度であった。TetraBB 
は難燃剤である HexaBBが環境中で
脱臭素化されたと考えられる。本年度
の食事の残留調査ではHexaBBと
TetraBB がほぼ同量混入していた。母
乳中にHexaBBよりもTetraBBが高濃度
で残留している結果は、 HexaBBがヒ
ト体内でTetraBBへ代謝されて残留す
ることを示唆している(Yamaguchi et al 
1988)。 
 
２．母乳中のフェノール性ハロゲン化
合物とメトキシ体 
今回調査した長崎の母乳中の TBP

濃度は、前回調査した沖縄母乳中濃度
より高かった。TBP は数種の海洋藻や
海洋底生動物によって生産、放出され
ている(Haraguchi et al., 2010)。一方、
TBP は難燃剤（中間体）として年間
3000 トン以上の需要がありハウスダ
スト成分とされている（Watanabe and 
Sakai 2003; Suzuki et al 2008）。このこ
とから母乳中に残留する TBP は食事
からの摂取およびハウスダストによ
る吸入の両方を考慮する必要がある。 
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TBBPA は 20 検体中 9 検体（検出率
45％）で検出され、前回の沖縄母乳の
TBBPA（nd-14 pg/g wet、検出率 30%）
より高濃度であった。日本の魚介類調
査では、関西地域の内海の魚介類(45
中 26)から TBBPA が 10-110 pg/g wet
検出され、土壌でも検出されている 
(Ashizuka et al 2008; Watanabe et al 
1983b)。このため、母乳の TBBPA 汚
染は食事の海産物と農産物の両方に
由来すると考えられる。TBBPA は体
内での半減期が短いため（Hagmer et al 
2000）、母乳での検出は過去の曝露に
よる蓄積でなく、最近の曝露を反映し
ていると考えられる。TBBPA の ADI
は欧州の毒性委員会（COT）では、
1mg/kgbw/day としている(Driffield et 
al 2008)。乳児(5 kg)による母乳 TBBPA
の推定一日摂取量(EDI)は、ADI より
３桁低いことから、健康へのリスクは
低い。 

PCP は血液残留性が高いことが知
られているが、今回の調査で母乳中の
PCP 濃度は TBP と比べてかなり低か
った。したがって PCP は血液から母乳
中には移行しにくいと考えられる。 
水酸化 PBDE では、6-OH-BDE47 が

４検体から検出された。これは
BDE-47 の代謝物ではなく、海洋生物
が産生する 6-OH-BDE47 が食事を通
して体内に取り込まれた後、血液に残
留し、一部が母乳に移行したと考えら
れる。6-OH-BDE47 は水酸化 PCB と同
様、体内曝露により発達期の甲状腺ホ
ルモン T4 の減少による脳神経発達へ
の影響などが懸念される（Meerts et al 
2001）。 
母乳には OH-PBDE よりもそのメト

キシ体が高濃度で検出された。メトキ
シ体は OH 体より脂溶性が高いため血
液よりも脂肪を多く含む母乳に移行
すると推察される。また、TBBPA は

土壌中でメチル化されることが知ら
れている (George and Haggblom, 2008)。
しかし今回、母乳中にはそのメチル化
体は検出できなかった。 
母乳中に検出された PCA, TBA およ

び MeO-BDE のようなメトキシ体は体
内で脱メチル化が起こることが想定
される。太田ら（2012）は TBA が肝
ミクロゾームにより容易に脱メチル
化されることを明らかにした。また、
PCA は動物体内で脱メチル化により
PCP へ代謝されることが報告されて
いる（ Ikeda and Sapienza 1995 ）。
methoxy-PBDE についても一部は脱メ
チル化される可能性がある（Wan et al 
2010）。フェノール性化合物はいずれ
も内分泌かく乱性が指摘されている
ため、フェノール体の乳児への健康影
響評価を行う際、メトキシ体も考慮す
る必要がある。 
 
Ｅ．結論  
 
今回、日本人の母乳中の残留成分の

うち、従来の塩素系POPsに加えて、
臭素系ハロゲン化合物を調査した。中
性分画の臭素化合物は TetraBBの濃
度 が 高 く 、 つ い で BDE-47 と
MeO-PBDEの順であった。フェノー
ル性分画では、TBP> TBBPA> PCP> 
OH-PBDEの順に検出された。ADI が
設定されているTBBPAについては、
母乳の乳児による摂取量のEDI／ADI
比率は極めて低く、授乳による安全性
の点で問題がないと思われる。フェノ
ール性成分の間で濃度に相関性のあ
る成分は見当たらず、これらのヒト残
留成分は必ずしも食事由来だけでは
ないことを示唆している。食品中には、
フェノール体のメチル化した成分が
含まれ、その動向に注視する必要があ
る。 
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Table 1. Information of breast milk used in this study 

area city sam pling year age occupation parity fat %  

N agasaki 1 Sasebo 2009 28 事務職 2 1.16  

N agasaki 2 Sasebo 2009 30 主婦 3 1.09  

N agasaki 6 Sasebo 2009 34 サービス業 2 3.02  

N agasaki 7 Sasebo 2009 35 事務職 3 3.37  

N agasaki 8 Sasebo 2009 18 主婦 1 1.83  

N agasaki 11 Sasebo 2009 24 サービス業 1 3.11  

N agasaki 12 Sasebo 2009 22 主婦 1 2.18  

N agasaki 16 Sasebo 2010 29 外交員 2 1.57  

N agasaki 17 Sasebo 2010 33 主婦 2 1.31  

N agasaki 18 Sasebo 2010 28 製造業 1 2.07  

N agasaki 19 Sasebo 2010 25 製造業 3 2.07  

N agasaki 20 Sasebo 2010 29 2 1.62  

N agasaki 21 Sasebo 2010 34 主婦 1 2.20  

N agasaki 22 Sasebo 2010 29 事務職 2 1.28  

N agasaki 23 Sasebo 2010 30 事務職 1 1.14  

N agasaki 25 Sasebo 2010 34 主婦 2 2.35  

N agasaki 27 Sasebo 2010 30 サービス業 1 2.53  

N agasaki 28 Sasebo 2010 26 主婦 2 1.72  

N agasaki 29 Sasebo 2010 34 主婦 3 1.55  

N agasaki 34 Sasebo 2010 25 栄養士 1 1.82  

average 
  

28.9 1.8 1.95 
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Table 2. Selected ion monitoring (SIM) used in the GC/MS analysis for breast milk. 
Carrier gas Helium (head pressure 3 psi) 
Injection mode Splitless 
Column HP-5MS (30% dimethylpolysiloxane, 30 m × 0.25 

mm i.d. and 0.25 μm film thickness, J&W 
Scientific, CA, USA) 

Oven 70 °C (1.5 min), then 20 °C/min to 230 °C (0.5 
min), and then 4 °C/min to 280 °C (5 min) 

Temperature Injector (250 °C), transfer line (280 °C), and ion 
source (230 °C for EI, 150 °C for ECNI) 

Ionization mode Electron capture negative ionization (ECNI) 
Reagent gas Methane   
Analytes GC  

tR (min) 
Target ion 
 (m/z) 

LOQ* 
 (ng/g lipid) 

4,4’-DDT 14.45 71 (235) 1.0 
4,4’-DDD 13.60 71 (235) 1.0 
4,4’-DDE 12.76 318 (316) 1.0 
dicofol 11.21 250 (139) 0.2 
hexachlorobenzene (HCB) 9.47 284 (286)** 0.05 
α-HCH, 9.37 71 (255) 0.1 
β-HCH 9.65 71 (255) 0.1 
γ-HCH 9.74 71 (255) 0.1 
trans-chlordane 11.77 412 (410) 0.1 
cis-chlordane 12.14 412 (410) 0.1 
oxychlordane 11.78 424 (426) 0.1 
trans-nonachlor 12.51 444 (446) 0.1 
cis-nonachlor 13.78 444 (446) 0.1 
α-endosulfan 12.40 404 (406) 0.1 
β-endosulfan 13.51 404 (406) 0.1 
hexabromobenzene (HexaBB) 15.91 79 (81) 0.1 
tetrabromobenzene (TetraBB) 9.62 79 (81) 0.05 
2,2’,4,4’-tetraBDE (BDE-47) 16.45 79 (161) 0.1 
Cl7-MBP 12.46 386 (388) 0.1 

 Br4Cl2-DBP 17.98 79 (544) 0.1 
2,4,6-tribromophenol (TBP) (methylated) 8.90 79 (81) 0.1 
2,4,6-tribromoanisole (TBA) 8.90 79 (81) 0.1 
pentachlorophenol (PCP) (methylated) 9.52 278 (280) 0.1 
pentachloroanisole (PCA) 9.52 278 (280) 0.1 
tetrabromobisphenol A (TBBPA) (methylated) 22.13 79 (81) 0.5 
dimethyl-tetrabromobisphenol A 22.13 79 (81) 0.5 
2’-OH-BDE68 (methylated) 17.74 79 (81) 0.1 
2’-MeO-BDE68 17.74 79 (81) 0.1 
6-OH-BDE47 (methylated) 18.29 79 (81) 0.1 
6-MeO-BDE47 18.29 79 (81) 0.1 
α-[13C]endosulfan (IS) 12.29 385 (387) 0.1 

  4-OH-[13C]PCB187 (IS) (methylated) 
 

17.38 438 (422) 
 

0.1 

*Limits of quantification; S/N = 10, **confirmation ion 
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Table 3. Concentrations of organohalogens in human breast milk from Nagasaki 2010 

 
 

Table 4. Correlation in concentration between selected organohanogens in human breast milk from 

Sasebo 2010. 

 
dicofol β-HCH trans-nonachlor α-endosulfan tetraBB TBP 

4,4’-DDE 0.593** 0.346 0.405 0.451* -0.096 0.172 

dicofol 1 0.449* 0.743** 0.620** 0.429 0.428 

β-HCH  1 0.719** 0.323 0.460* 0.121 

trans-nonachlor   1 0.513* 0.407 0.279 

α-endosulfan    1 0.060 0.608* 

tetraBB     1 0.051 

**<0.01, *<0.05 
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Fig. 1 Flow chart of analysis for organochlorines in breast milk 

 

Fig 2. Concentrations of organohalogens in breast milk from Sasebo 2011 
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Fig. 3. Comparison of selected organohalogens between maltiprous mothers from Sasebo  

 

 

 

Fig. 4. Correlation in concentration between TBP and TBBPA (a), and between 2’-MeO-BDE68 and 

Br4Cl2-DBP (b). Peason’s correlation coefficients, (a) r=0.362, p=0.117, (b) r= 0.573, p=0.008 
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日中韓の食事および母乳中に汚染の懸念されるフェノール性ハロゲン化合物の

残留調査 
 

研究分担者 原口 浩一  第一薬科大学薬学部・教授 
研究協力者 藤井 由希子 京都大学大学院医学研究科・大学院生 

 
 
研究要旨  
日本、中国および韓国の母乳および食事中のフェノール性ハロゲン化合物

（POC）について、その残留濃度を比較調査した。今回、新たに抗菌剤として
用いられているトリクロサン（TCS）の母乳での残留実態と食事経由での曝露
量について3か国で比較調査した。2009-2010年の母乳中におけるTCSの平均残
留量は韓国（ソウル）で49 ng/g lipid、中国（北京）で45 ng/g lipid、日本（京
都）で77 ng/g lipidであった。1990年および2009年に陰膳方式で収集した食事
試料に基づくTCSの一日摂取量は、韓国で増加傾向を示したが、中国および日
本の食事で3 µg/day前後と推定され、両年代で大きな変動は見られなかった。こ
のことから、TCSは、過去10年間は食事経由でヒトは曝露され、一部は母乳中
に排泄されるものと思われる。他のフェノール性臭素化合物の母乳中濃度につ
いては、tetrabromobisphenol A (TBBPA)が食事、母乳ともに中国で高く、
2,4,6-tribromophenol (TBP)は韓国で高かった。水酸化PBDEのうち6-OH- 
BDE47が日本の食事で検出されたが、母乳中には検出されなかった。 
 
 
Ａ．研究目的  
 
ヒトに残留が懸念されるフェノール
性ハロゲン化合物（POC）として、我々
はこれまでに 2,4,6-tribromophenol 
(TBP)、pentachlorophenol (PCP)、 
tetrabromobisphenol A (TBBPA)お
よ び hydroxy-tetrabromodiphenyl 
ether (OH-BDE) の日本人における
残留実態を食事、血液および母乳を用
いて調査してきた (Fujii et al., 2012; 
Fujii et al 2014)。OH-BDEが海洋生
物由来化学物質であるのに対し、これ
と同じ骨格を有するトリクロサン
(5-chloro-2-(2,4-dichlorophenoxy) 
phenol; TCS, Fig.1)は広く病院等で

消毒剤として用いられ、また日常の化
粧品や歯磨き粉等に添加されて利用
されている。TCSは環境中に流出後、
一部は河川や海底に蓄積されている
(Rodorix 2010)。TCSの毒性は不明な
点が多く、その疎水性や難分解性から
魚介類から飲料水に至るまで検出さ
れ、ヒト体内への曝露が報告されてい
る (Bedoux et al 2012)。また内分泌
かく乱性が動物実験で指摘されるほ
か、過剰な使用はTCS耐性菌の出現リ
スクを高める可能性もある。このため、
その継続的なモニタリングと毒性評
価 が 必 要 と な る  (Dayan, 2007; 
Dannand Hontela, 2011)。欧米では
ヒトの血清や母乳中でTCS残留の報
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告がなされ  (Allmyr et al 2006; 
Dayan, 2007)、ヒトの食事からの摂取
量が推定されている (Canosa et al 
2008)。日本における魚介類からTCS
が検出されているが (Miyazaki et al 
1984; Okumura et al 1996)、東アジ
ア圏におけるTCSの環境分布、食事や
ヒト体内の残留実態についての調査
はほとんど行われていない。 
そこで本研究は、京都大学生体試料

バンクに保管してある日本、中国およ
び韓国の食事およびヒト母乳試料を
用いて、TCSを含むフェノール性ハロ
ゲン化合物の食事からの摂取量およ
び母乳中の濃度を計測し、3か国での
汚染実態を比較することを目的とし
た。分析対象項目として、古典的POPs
の一部も測定したので、合わせて報告
する。 
 
Ｂ．研究方法  
 
１) 食事（陰膳方式）および母乳収集 
日本、中国および韓国の食事ホモジ

ネートは24時間に摂取する食事・飲料
（間食等すべて含む）をボランティア
(30名)から提供されたものをそれぞれ
専用ミキサーで混ぜ均一化し、100g 
前後の小さなボトルに分け、冷凍保存
した。 
日本、中国および韓国の母乳試料は

京都大学生体試料バンクに保存され
ている試料のうち、 2010年に韓国（ソ
ウル市）の30～38歳の女性10名（平
均年齢32歳）、2009年に中国（北京
市）の25～30歳の女性10名（平均年
齢28歳）および2010年に日本（京都
市）の21～37歳の女性10名（平均年
齢32歳）から提供された母乳を使用し
た (Koizumi et al., 2009)。 
この研究に関するプロトコール

(E25)は京都大学大学院医学研究科・

医学部及び医学部附属病院医の倫理
委員会により承認され、参加者全員か
ら書面による同意を得た。Table 1お
よびTable 2に参加者の地域、採取年、
年齢、食事量および脂肪含量を示す。 
 
２) 化学物質 

TCS、TBP、TBBPAおよびPCPは
Cambridge Isotope Laboratories 社
製を用いた。内標準として用いた
13C-triclosan、13C-methyltriclosan、 
13C-endosulfan、および4-OH-[13C] 
PCB187 はWellington Laboratories
社製を用いた。シリンジスパイクはス
トックホルム大学(Dr. G. Marsh)より
譲渡された 4’-methoxy-BDE121を用
いた。分析に使用した溶媒は残留農薬
試験用または高速液体クロマトグラ
フィー用を用いた。シリカゲル（Wako 
gel S-1）は和光純薬より購入し、使用
前に130℃で 3 時間乾燥させた。 
 
３）サンプル前処理 
食事ホモジネートから汚染物質の

分析法は、従来の方法に従った (Fujii 
et al 2014)。(1) 脂肪抽出、(2) ゲル浸
透クロマトグラフィー (GPC)、 (3) 
KOH+EtOH/ヘキサンによる液-液分
配抽出と誘導体化 (メチル化)、(4) シ
リカゲルカラムによる精製の手順で
行い、GC-MSにより定量した。その
方法をFig. 2に示す。 
(1) 母乳試料10g、食事試料15gに

0.1% ギ酸 (5 mL)、エタノール:ジエ
チルエーテル :n- ヘキサン (2:1:7) 
20mLの有機溶媒および内標準物質 
(13C-triclosan, 13C-methyltriclosan, 
13C-endosulfan, および4-OH-[13C] 
PCB187、各2.0 ng/mL)を加えて、ホ
モジナイズし、遠心分離により上層を
分離した。2回繰り返し抽出した液を
濃縮し脂肪含量を測定した。 
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(2) 脂 肪 分 は ジ ク ロ ロ メ タ ン
(DCM) : n-ヘキサン(1:1 v/v) に溶解
し、Bio-Beads S-X3 カラム (40g, バ
イオラッド社製) に付した。移動相は
同溶媒を用い、流速 4 mL/minで、最
初の96mL溶出で脂質を除去し、その
後の 64mLを回収した。 

(3) GPC 溶出液をn-ヘキサン(10 
mL) 溶液とし、1M KOH-エタノール
(7:3)溶液(2mL)で分配抽出を行い、上
層（中性物質）と下層（フェノール性
物質）を分離した。中性分画は1mLま
で濃縮した。フェノール性分画は 1M 
塩酸 2mLを加えた後、n-ヘキサン:ジ
エチルエーテル (8:2, v/v, 10 mL)で
逆抽出操作を3回行い、抽出液を濃縮
し、ジアゾメタン（ジエチルエーテル
溶液）を加えてO-メチル化を行った後、
ヘキサン溶液 1mLとった。 

(4) 両分画とも、シリカゲルカラム 
(0.2g, Wako gel S-1) に付して、
DCM/n-hexane (12:88, v/v, 15mL)で
溶出した。溶出液はシリンジスパイク
として4’-methoxy-BDE121を加え、
200 µLにまで濃縮し、GC-MSの分析
試料とした。 
 
４) 分析機器と定量 

GC-MSはAgilent GC/MSD-5973i 
に6890N-GCを接続した装置を用い
た。イオン化モードは負イオン化化学
イオン化（ECNI）を、試薬ガスはメ
タンを用いた。GC/MSの設定条件と
分析対象物質の検出イオンをTable 3
に示す。物質の定量はイオンクロマト
グラム上のシグナルを内標準と比較
して作成した検量線で行った。 
  
５) 品質管理と品質保証 
ブランク操作は10サンプル毎に行

い、妨害ピークが存在しないことを確
認した。標準物質および内標準物質

（Table 2 に記載分について1-10 
ng/mL）の市販牛乳への添加回収率は
74～99 % 、相対標準偏差は12 %以下
であった (n=5)。定量限界(LOQ)はシ
グナル/ノイズ比 = 10で算出すると、
0. 1 から10 ng/g lipidの範囲であった
(Table 2)。 分析値がLOQ以下であっ
た場合、LOQの1/2の値を平均値の計
算に用いた。検量線は各物質とも0.1 
～5.0 ng/mLの範囲で直線性を示した
(＞0.99)。精度管理のため Standard 
Reference Material (SRM1954, 
Organic Contaminants in 
Non-Fortified Human Milk, NIST) 
を用いて定量した結果、4,4’-DDE、
HCB、trans-nonachlor についての分
析値は、いずれも認証値の15 %以内で
あった。 
 
Ｃ．研究結果  
 
１) 母乳中のPOC 

Table 4に韓国（ソウル）、中国（北
京）および日本（京都）の母乳中の
POCsの濃度を示す。TCSはすべての
母乳から検出された。その平均値は韓
国で49 ng/g lipid、中国で47 ng/g 
lipid、日本で77 ng/g lipidで最高値は
中国人母乳の217 ng/g lipidであった。
TBPについては韓国および中国の母
乳でそれぞれ19および25 ng/g lipidを
示し、日本の母乳では4 ng/g lipidの低
い値を示した。TBBPAについては、
韓国の母乳10検体中2検体で、中国の3
検体で、日本の3検体で検出され、そ
の最高値は日本人の15 ng/g lipidであ
った。OH-BDEについては、2’-OH- 
BDE68が韓国および中国の母乳それ
ぞれ1検体で検出されたのみであった。 
 
２) 食事中のPOC 
食事に混入しているPOCsについて、
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陰膳方式で収集した食事を調査した。
韓国、中国および日本人の一日摂取量
をTable 5 に示す。TCS、TBPおよび
PCPはすべての食事から検出された。
韓国では、TCSの一日摂取量は、1990
年で約1.5 µg/dayの比較的低い値を示
したが、2009年には3.4 µg/dayへ増加
した。中国および日本人のTCS摂取量
はいずれも2.5～3.7 µg/dayで推移し、
経年変化は認められなかった。TBPの
摂取量は、韓国で増加傾向を示したが、
中国では摂取量に経年変化はなく、日
本では減少傾向を示した。一方PCPの
摂取量は韓国で増加したが、中国およ
び日本の食事では大きく減少した。
OH-PBDEのうち、2’-OH-BDE68が、
全食事30検体中13検体から検出され
た。中国では摂取量の増加傾向を示し
たが、韓国および日本では減少傾向を
示した。6-OH-BDE47は日本の食事5
検体から検出され、最高値7.4 µg/day
を示したが、韓国および中国の食事か
らは検出されなかった。 
 
Ｄ．考察  
 
１) 母乳中のTCS 
今回の調査で、母乳中のTCS濃度を

3か国で比較すると、ほぼ同範囲で分
布していることがわかる。母乳中の
TCS濃度はスウェーデンで最初に調
査され、そのときの濃度はnd(未検出)
～300 ng/g lipidで (Adolfsson-Erici 
et al 2002)、今回の調査結果とほぼ同
範囲にある。米国での調査では、母乳
中に0～2100 ng/g lipidの範囲で検出
されている (Dayan 2007)。最近のオ
ーストラリア人の母乳中TCS濃度は
平均1.3 ng/g milkと報告されている
(Toms et al 2011)。この値を脂肪量あ
たりの濃度に換算すると、脂肪含量を
3 %とした場合、43 ng/g lipidに相当

し、今回のアジアでの調査結果よりや
や低い値である。Allmyrら(2006)は
TCS含有製品を使っている母親の母
乳では、使用していない母乳より高い
TCS濃度を示すことを明らかにした。
TCS含有製品の使用頻度が母乳濃度
に影響していると考えられる。 
乳 児 の 1 日 の 母 乳 の 摂 取 量 を

800g/dayと仮定して日本の乳児の曝
露量を計算すると、TCS母乳濃度77 
ng/g lipid（約2.3 ng/g milkに相当）
の場合、乳児のTCS摂取量は平均1.8 
µg/day（最大値4.8 µg/day）と推定さ
れる。ラット授乳による仔のTCSの
NOAELは50mg/kg/dayとされており
(Dayan, 2007)、今回の値はこれの4桁
低いレベルに相当する。このため現状
ではTCS曝露が乳児に影響を与える
可能性は低いと思われる。 
 
２) 食事中のPOCs 
 今回調査したフェノール性ハロゲ
ン化合物のうち、TCSは2009年の食事
では、3か国ともぼぼ同レベルを示し
た。3か国での生活用品のなかに含ま
れるTCSが環境中へ放出されたあと
魚介類へ蓄積され、食品へ移行してい
ると考えられる (Rűdel et al 2013)。 
TBPはTCSとほぼ同じ、または低い摂
取量であった。2009年の食事では韓国
で最もTBP摂取量が多く、中国、日本
の順であった。TBPは海藻で生産、放
出され、海洋魚で39 µg/kg dry wet と
推定されている  (Whitfield et al 
1999)。一方で TBPは難燃剤としても
使用され、ハウスダスト成分でもある
(Suzuki et al 2008)。このため、TBP
のヒト曝露は食事および吸入の両方
を考慮する必要がある。 

TBBPAは30検体中5検体から最大
1080 ng/day が検出され、昨年度の調
査結果と類似した。TBBPAは関西地
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域の内海の魚介類(45中26)や海鳥、海
棲哺乳動物のほか、土壌でも検出され
ている(Watanabe et al 1983)。中国の
食品では最大2ng/g wetのTBBPAが
報告されている (Shi et al 2009)。今
回の中国の食事中のTBBPA調査では
1280 ng/dayを示し、Shiら(2009) の
報告よりも高い値となっている(Shi 
et al 2009)。中国の食事の高いTBBPA
値が母乳中濃度に反映されると推察
される。事実、中国の母乳中のTBBPA
は平均4.5 ng/g lipidで日本、韓国より
濃度が高い。日本人の食事による
TBBPAの推定一日摂取量(EDI)は、英
国の調査結果より高かった (Driffield 
et al 2008)。しかし、欧州の毒性委員
会（COT）はTBBPAの毒性評価を低
く設定し、ADIを1mg/kgbw/dayとし
ている。今回のTBBPAのEDI/ADI比
はかなり低いため、母乳の乳児への影
響は少ないと思われる。TBBPAは血
液で短い半減期を有するため、母乳で
TBBPA検出は過去の曝露の蓄積でな
く、最近の曝露を反映していると考え
られる (Hagmer et al 2000)。 

OH-PBDEとして、2’-OH-BDE68
および6-OH-BDE47を定量した。日本
の食事では6-OH-BDE47のほうが比
較的高濃度で検出されたが、韓国およ
び中国の食事では2’-OH-BDE68のみ
が検出された。他の異性体は検出され
ないことから、これらPBDEの代謝物
でなく、海洋生物由来 (Haraguchi et 
al., 2010) と考えられる。食事中には
これらのOH体がメチル化された2’- 
MeO-BDE68および6-MeO-BDE47が
検出されたが、これらの濃度比は母乳
中の濃度比と大きく異なることから、
両者の体内挙動に違いがあると予想
される。OH-PBDEの体内曝露は、発
達期のT4の減少による脳神経発達へ
の影響など (Meerts et al., 2001) が

懸念されている。 
 環境中のPOCの動態については、環
境微生物によるメチル化体の生成と
食事中への混入に伴うヒト曝露が考
えられる。たとえば、TCSは海洋細菌
によりメチル化されmethyltriclosan
として魚介類で検出されている 
(Balmer et al 2004)。また、TBPや
TBBPAは環境微生物によりメトキシ
体へ変換する  (Allard et al 1987; 
George and Haggblom 2008)。一方、
TBPのメチル化体はラット肝ミクロ
ゾームにより容易に脱メチル化され
TBPに代謝されることが報告されて
いる (太田ら 2010)。このため、環境
中でPOCのメチル化体が生成し、食品
混入によるヒト曝露により体内で再
び脱メチルされる挙動（代謝活性化）
が考えられる  (Wan et al., 2010; 
James et al., 2012)。対象となった
POCはいずれも内分泌かく乱性が指
摘されているため、今後MeO体の動向
を含めてモニタリングを継続する必
要がある。 

 
Ｅ．結論  
 
今回、汚染の懸念される物質として、
トリクロサン関連物質を中心に調査
した結果、フェノール性ハロゲン化合
物のなかで、TCSが最も高濃度で食事
および母乳から検出された。日中韓の
3か国で比較するとTCS濃度差はみら
れないことから、生活用品に含まれる
TCSが一様に食事経由でヒトに曝露
され母乳に排泄されていると考えら
れる。TBP、 TBBPAおよびPCPなど
のPOCのほか、OH-BDEも検出された
が、日中韓でその分布に違いが見られ
た。OH-BDEはTCSと同じ骨格を有す
る臭素化合物であり、影響評価に関す
る報告は少ないので、そのヒト曝露量
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についての動向と毒性評価を再検討
したい。 
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Table 1. Information of breast milk samples collected in Korea, China and Japan. 
 

 
 
 
 
 

 
Table 2.  Information of dietary homogenates in duplicate diet study from Seoul (Korea), 
Beijing (China) and Kyoto (Japan), 1990 and 2009. 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
Table 3. Selected ion monitoring (SIM) used in the GC/MS analysis for dietary food from 
Kyoto area. 
 

*Limits of quantification; S/N = 10, **confirmation ion 

Area year n Age (range) Parity Lipid % 
Seoul 2010 10 32.1 (30-38) 2.0 2.0 
Beijing 2009 10 27.8 (25-30) 1.0 2.5 
Kyoto 2010 10 31.6 (21-37) 1.6 3.1 

Area Sampling  
year 

Number of 
pooled 

Age Dietary 
homogenate 
(g) 

Lipid (%) of 
homogenate 

Seoul 1990 10 (5 pooled) 37.8(35.8-45.6) 1777 0.73 
 2009 10 (5 pooled) 35.8 (33.6-41.6) 2062 1.70 
Beijing 1990 10 (5 pooled) 35.5 (33.0-38.4) 2249 1.30 
 2009 10 (5 pooled) 26.5 (25.8-27.8) 3054 2.34 
Kyoto 1990 10 (5 pooled) 21.6 (21.0-21.8) 1693 1.57 
 2009 10 (5 pooled) 26.6 (22.0-36.0) 1579 1.75 

Carrier gas Helium (head pressure 3 psi) 
Injection mode Splitless 
Column HP-5MS (30% dimethylpolysiloxane, 30 m × 0.25 mm i.d. and 

0.25  µm film thickness, J&W Scientific, CA, USA) 
Oven 70 °C (1.5 min), then 20 °C/min to 230 °C (0.5 min), and then 

4 °C/min to 280 °C (5 min) 
Temperature Injector (250 °C), transfer line (280 °C)  

ion source (150 °C for ECNI, 230 for EI) 
Ionization mode Electron ionization (EI) and electron capture negative ionization 

(ECNI) 
Reagent gas Methane for ECNI 

 
Analytes GC tR(min) Target ion (m/z) LOQ* (ng/mL) 

4,4’-DDE 12.76 318 (316)** 1.0 (EI) 
HCB 9.47 284 (286) 0.1(ECNI) 
β-HCH 9.65 71 (255) 0.2(ECNI) 
trans-chlordane 11.77 412 (410) 0.2(ECNI) 
PCB153 13.75 360(362) 0.5(EI) 
Triclosan (methylated) 12.14 302 (304) 0.1(EI) 
TBP (methylated) 8.90 79 (81) 0.05(ECNI) 
PCP (methylated) 9.52 278 (280) 0.05(ECNI) 
TBBPA (methylated) 22.13 79 (81) 10(ECNI) 
2’-OH-BDE68 (methylated) 17.74 79 (161) 0.2(ECNI) 
6-OH-BDE47 (methylated) 18.29 79 (161) 0.2(ECNI) 
4-OH-[13C]-PCB187 17.38 438 (422) 0.2(ECNI) 
α- [13C] endosulfan (IS) 12.40 385 (387) 0.1(ECNI) 
13C-triclosan (methylated) 12.14 314 (316) 0.1 (EI) 
13C-methyltriclosan 12.14 314 (316) 0.1 (EI) 
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Table 4.  Concentration of selected organohalogen compounds in breast milk from Korea, China and Japan. 
    Concentration (ng/g lipid, mean± SD) 
Congener   Korea (Seoul)   China (Beijing)   Japan (Kyoto) 
phenolic         

triclosan (TCS)   49±29 (13-101)  45±61 (13-217)  77±69 (16-199) 
2,4,6-tribromophenol (TBP)   19±20 (4.0-7.3)  25±30 (6.9-89)  4.3±3.0 (1.4-12) 
pentachlorophenol (PCP)   0.6±0.4 (0.1-1.5)  0.8±1.0 (0.2-3.2)  1.1±1.1 (nd-3.8) 
2'-hydroxy-BDE68   0.1±0.2 (nd-0.8)  0.0±0.1 (nd-0.3)  nd 
6-hydroxy-BDE47   nd  nd  nd 
tetrabromobisphenol A (TBBPA)   0.3±0.7 (nd-2.1)  4.5±13 (0.0-4.0)  2.4±4.6 (nd-15) 

POPs         
4,4'-DDE   116±115 (17-413)  2067±1409 (172-4977)  125±77 (38-242) 
β-HCH   13.4 ±8.7 (4.9-34)  315±198 (0.0-728)  25±16 (7.1-46) 
hexachlorobenzene (HCB)   49±14 (22-68)  221±90 (51-346)  63±20 (38-93) 
trans-nonachlor (t-NC)   2.4±1.2 (0.7-4.4)  2.2±1.0 (0.9-4.5)  16±8.5 (7.8-33) 
PCB153     18±10 (4-35)   24±12 (7.1-43)   60±39 (19-128) 
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Table 5.  Mean dietary intake (ng/day) of organohalogen congeners by women in Korea, China and Japan 

Congeners 
  Mean dietary intake ng/day  

 Korea (seoul)   China (Beijing)   Japan (Kyoto) 
  1990 2009   1990 2009   1990 2009 

phenolic          
triclosan (TCS)  1474 3346  3308 3731  2470 3346 

  2,4,6-tribromophenol (TBP)  890 2336  1134 1328  1804 925 
  pentachlorophenol (PCP)  371 587  3143 567  868 94 
  2'-hydroxy-BDE68  54 30  8 113  394 7 
  6-hydroxy-BDE47  nd nd  nd nd  7463 197 

tetrabromobisphenol A (TBBPA)  953 327  1449 1280  322 566 
POPs          
  4,4'-DDE  579 11162  11236 993  1509 394 
  beta-HCH  159 244  2041 355  236 60 

hexachlorobenzene (HCB)  519 3485  2536 4555  1824 747 
  trans-nonachlor (t-NC)  26 352  16 3  244 49 
  PCB153   59 661   53 27   554 169 
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Fig. 1  Structure of TCS 
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Fig. 2  Analytical methods for neutral and phenolic organohalogens in breast milk and 
dietary homogenates. 
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Fig. 3  Comparison of concentrations of POCs in breast milk from Korea, China and Japan. 



- 116 - 

 

 

 

 

 

 

 

Fig. 4  Comparison of POPs concentrations in breast milk from Korea, China and Japan. 
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Fig. 5  Dietary intake (ng/day) of phenolicorganohalogens in people of Korea, China and 
Japan. 
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Fig. 6  Dietary intake of POPs in Korea, China and Japan, 1990 and 2009 
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近年、有機ハロゲン物質のリスクアセスメントの一環として臭素系難燃剤

（brominated flame retardants :BFR）のヒトへの曝露評価が注目されている。本研
究では BFR の中でヘキサブロモシクロドデカン類（HBCDs）、トリブロモフェ
ノール（2,4,6-TBP）、テトラブロモビスフェノール A（TBBP-A）に焦点を当て、
母乳分析によりヒト曝露実態の解明を行なった。日本の 6 地域で採取された母
乳 64 検体について LC/MS/MS による定量を行なった結果、HBCDs 濃度の幾何
平均は、α-HBCD で 2.21 ng/g-lipid、β-HBCD で 0.19 ng/g-lipid、γ-HBCD で 0.29 
ng/g-lipid、2,4,6-TBP で 0.53 ng/g-lipid、TBBP-A で 2.97ng/g-lipid であった。日本
の母乳中の HBCDs の汚染はこの 10 年間で増加傾向を示し、他のアジア諸国と
比べても高いことが明らかになった。本研究では母乳中 BFR 濃度と年齢、出産
回数との強い関係は見られず、母乳中 BFR 濃度は他の要因（食事や使用する電
化製品等）の影響を受けていると考えられる。 

 
 
Ａ．研究目的  
 最近二十年の間に、POPs モニタリ
ングの範囲は、現在使用中の臭素化化
合物へと拡大している。特にポリ臭化
ジフェニルエーテル（PBDEs）などの
臭 素 系 難 燃 剤 （ brominated flame 
retardants :BFR）は、海洋哺乳動物及
びヒトで検出されて注目を集めてい
る（Kajiwara et al., 2008; Isobe et al., 
2011; Tanabe et al., 2008）。BFR は 2004
年、アジア市場の PBDE 製品の規制を
受け、ヘキサブロモシクロドデカン類
（HBCDs）とテトラブロモビスフェノ
ール A（TBBP-A）のような他の難燃
剤の使用へとシフトしてきている
（Tanabe et al., 2008; Isobe et al., 2007; 
Ueno et al., 2010; Law et al., 2006）。 

PBDEs については日本における野
生生物組織とヒトへの蓄積について

い く つ か の 先 行 研 究 が あ る が
（Kajiwara et al., 2008; Isobe et al., 
2009; 2011; Lam et al., 2009; Moon et al., 
2010)、HBCDs と TBBP-A についての
情報は少ない。本研究では現在不足し
ている母乳中 HBCD 、 TBBP-A 、
2,4,6-TBP の汚染実態の把握とその濃
度に影響を与える要因を解明するた
めに、日本の 6 地域に住む異なる年齢
と出産回数の母親から採取した 64 検
体の母乳試料の分析を行なった。 
 
Ｂ．研究方法  
分析母乳試料の詳細を Table 1 に示

す。2008 年から 2010 年の間に日本の
６地域（宮城、東京、岐阜、京都、兵
庫、長崎）で採取した母乳を用いた
（Fig.1）。母乳約 5mL に内標準として
3 種の 13C12-labelled HBCD 異性体、
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13C12-labelled TBBP-A 、 13C6-labelled 
2,4,6-TBP を添加した。次にジクロロ
メタン/ヘキサン(1:1, v/v)を加え、 抽
出液を濃縮し脂肪量を測定した。GPC
処 理 後 、 回 収 率 を 見 る た め に
d18-β-HBCD を添加した。LC/MS/MS
の詳細設定とクロマトグラムを Table 
2 と Fig. 2 に示す。 

 
Ｃ．研究結果・考察 

64検体の母乳試料に含まれる脂質
は0.8〜2.9％、幾何平均で12％であっ
た。分析結果をTable 3に示す。全試料
中 で HBCD 異 性 体 の α-HBCDs 、
β-HBCDsおよびγ-HBCDs はそれぞれ
100%、91%、64%の割合で検出された。
α-HBCDの幾何平均値は2.2ng/g lipidで
あり、全HBCD異性体合計の平均値の
83% (24-100%)を占めた。一方β-HBCD
とγ-HBCDはそれぞれ9.6% (0.08-51%)
と7.0% (0.12-75%)であった。HBCD合
計では幾何平均値で2.2ng/g lipidであ
った。フェノール性BFRのうち、
2,4,6-TBPとTBBP-Aは90%と97%で検
出され、それぞれ幾何平均値で0.9と
2.9ng/g lipidであった。HBCDsの異性体
の中で、α-HBCDの割合が高いことは
先行研究と一致している（Abdallah 
and Harrad, 2011, Kakimoto et al., 2008; 
Polder et al., 2008, Shi et al., 2009, 
Eljarrat et al., 2009）。今回のα-HBCDの
平均濃度（2008-2010年の母乳試料）は
先行研究（Kakimoto et al., 2008：
1988-2006年の母乳試料）よりも高く、
日本の環境中におけるHBCDの濃度の
増加を示している。現在の日本の
HBCDsの濃度はスウェーデン、ロシア、
フィリピン、ノルウェー(0.25-0.86ng/g 
lipid)よりも高く、中国、ベルギー、カ
ナダ、ベトナム、イギリス(1.0-3.8ng/g 
lipid)と同程度であった（Carignan et al., 
2012; Abdallah and Harrad, 2011; Polder 

et al., 2008; Shi et al., 2009; 2013; 
Eljarrat et al., 2009; Malarvannan et al., 
2009; Thomsen et al., 2010; Colles et al., 
2008; Tue et al., 2010; Harrad et al., 
2009）。試料収集や分析方法は一部で
異なるものの、HBCDsがアメリカにく
らべ、アジアやヨーロッパで高い傾向
は先行研究と一致している（Watanabe 
et al., 2003; Law et al.; 2008）。Isobe et al 
(2009) は 日 本 人 の 脂 肪 組 織 中 の
HBCDs (0.85-39 ng/g lipid) がアメリカ
のものより高いことを報告している
（Johnson-Restrepo et al., 2008）。母乳
中のHBCDsとTBBP-Aは先行研究の
PBDEs と 同 程 度 の 濃 度 で あ っ た
（Haraguchi et al., 2009）。TBBP-Aは
α-HBCDとPBDEsと同レベルで検出さ
れた。TBBP-Aは日本での先行研究が
少なく比較はできないが、本研究での
TBBP-A (幾何平均, 2.9 ng/g lipid) は
中国の都市部居住者の母乳中濃度(平
均 0.4 ng/g lipid) （Shi et al., 2013）よ
りも高く、イギリスやフランスと同程
度であった（Abdallah and Harrad, 2011; 
Cariou et al., 2008）。本研究では3検体
において非常に高濃度の TBBP-A 
(>100 ng/g lipid) が検出された。これ
は職業曝露によるものと思われる。
2,4,6-TBPの日本人中濃度についての
研究は妊娠中女性についてのみ報告
されており（130 pg/g lipid, Kawashiro 
et al., 2008）、本研究の分析結果はそ
れと同程度であった。また、ノルウェ
ーの母乳試料の分析結果（0.077-26 
pg/g wet, Thomsen et al., 2002）とも同
程度であった。 
各測定物質と年齢、出産回数の相関

関係を Table 4 と Fig. 3 に示す。
2,4,6-TBP および TBBP-A の間には正
の相関が見られ(r = 0.286、p<0.05)、こ
れら 2 つのフェノール性 BFR が類似
の動態を示すことが示唆された。
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HBCD 異性体の β-HBCD と α 及び
γ-HBCD との間に相関は見られなかっ
たが、β-HBCD とフェノール性 BFR と
の間には相関が見られた(r = 0.44、
p<0.01)。年齢との相関関係は γ-HBCD
においてのみ見られた (r = 0.278、
p<0.01)。出産回数との関連は、γ-HBCD
においてのみ正の相関が見られた。
Table 3 において、TBBP-A、γ-HBCD
は経産婦で初産婦より高い傾向が見
られたが有意差はなかった (p>0.05)。 
 
Ｄ．結論  
本研究では 2008～2010 年の母乳試

料中に同程度の HBCDs と TBBP-A の
検出が確認された。本研究では日本の
母乳中 HBCDs 濃度は先行研究と比較
して、上昇傾向を示すことを明らかに
した。HBCDs の中で α-HBCD が最も
高濃度であったが、β-HBCD はフェノ
ール性 BFR と相関を示し、γ-HBCD は
年齢との相関がみられた。日本国内の
フェノール性 BFR の経年変化につい
ては先行研究がないことから現在も
不明である。本研究は BFR の体内負
荷量は出産回数や年齢とは無関係で
あることを示唆し、別の要因、例えば
食事内容や使用する電化製品等の
個々人のライフスタイルとの関連が
考えられる。 
 
Ｅ．健康危険情報  
なし  
 
Ｆ．研究発表  
1. 論文発表  
なし 
2. 学会発表・その他 
なし 
 
Ｇ．知的財産権の出願・登録状況  
1. 特許取得  

なし  
2. 実用新案登録  
なし  
3. その他  
なし  
 
Ｈ．文献 
Abdallah, M. A. E.; Harrad, S., 

Tetrabromobisphenol-A, 
hexabromocyclododecane and its 
degradation products in UK human 
milk: Relationship to external 
exposure. Environment International 
2011, 37: 443-448. 

Carignan, C. C.; Abdallah, M. A. E.; Wu, 
N.; Heiger-Bernays, W.; McClean, M. 
D.; Harrad, S.; Webster, T. F., 
Predictors of tetrabromobisphenol-A 
(TBBP-A) and 
hexabromocyclododecanes (HBCD) in 
milk from Boston mothers. 
Environmental Science and 
Technology 2012, 46: 12146-12153. 

Colles, A.; Koppen, G.; Hanot, V.; Nelen, 
V.; Dewolf, M. C.; Noël, E.; Malisch, 
R.; Kotz, A.; Kypke, K.; Biot, P.; 
Vinkx, C.; Schoeters, G., Fourth 
WHO-coordinated survey of human 
milk for persistent organic pollutants 
(POPs): Belgian results. Chemosphere 
2008, 73: 907-914. 

Cariou, R.; Antignac, J. P.; Zalko, D.; 
Berrebi, A.; Cravedi, J. P.; Maume, D.; 
Marchand, P.; Monteau, F.; Riu, A.; 
Andre, F.; Le Bizec, B., Exposure 
assessment of French women and their 
newborns to tetrabromobisphenol-A: 
occurrence measurements in maternal 
adipose tissue, serum, breast milk and 
cord serum. Chemosphere 2008, 73: 
1036-1041. 

Eljarrat, E.; Guerra, P.; Martínez, E.; 
Farré, M.; Alvarez, J. G.; 
López-Teijón, M.; Barceló, D., 
Hexabromocyclododecane in Human 
Breast Milk: Levels and Enantiomeric 



- 122 - 

Patterns. Environmental Science & 
Technology 2009, 43: 1940-1946. 

Harrad, S.; de Wit, C. A.; Abdallah, M. 
A.-E.; Bergh, C.; Björklund, J. A.; 
Covaci, A.; Darnerud, P. O.; de Boer, 
J.; Diamond, M.; Huber, S.; Leonards, 
P.; Mandalakis, M.; Östman, C.; Haug, 
L. S.; Thomsen, C.; Webster, T. F., 
Indoor Contamination with 
Hexabromocyclododecanes, 
Polybrominated Diphenyl Ethers, and 
Perfluoroalkyl Compounds: An 
Important Exposure Pathway for 
People? Environmental Science & 
Technology 2010, 44: 3221-3231. 

Haraguchi, K.; Koizumi, A.; Inoue, K.; 
Harada, K. H.; Hitomi, T.; Minata, M.; 
Tanabe, M.; Kato, Y.; Nishimura, E.; 
Yamamoto, Y.; Watanabe, T.; 
Takenaka, K.; Uehara, S.; Yang, H. R.; 
Kim, M. Y.; Moon, C. S.; Kim, H. S.; 
Wang, P.; Liu, A.; Hung, N. N., Levels 
and regional trends of persistent 
organochlorines and polybrominated 
diphenyl ethers in Asian breast milk 
demonstrate POPs signatures unique to 
individual countries. Environment 
International 2009, 35: 1072-1079. 

Isobe, T.; Oda, H.; Takayanagi, N.; 
Kunisue, T.; Komori, H.; Arita, N.; 
Ueda, N.; Nose, M.; Yamada, T.; 
Takahashi, S.; Tanabe, S., 
Hexabromocyclododecanes in human 
adipose tissue from Japan. 
Environmental Chemistry 2009, 6: 
328-333. 

Isobe, T.; Oshihoi, T.; Hamada, H.; 
Nakayama, K.; Yamada, T. K.; Tajima, 
Y.; Amano, M.; Tanabe, S., 
Contamination status of POPs and 
BFRs and relationship with parasitic 
infection in finless porpoises 
(Neophocaena phocaenoides) from 
Seto Inland Sea and Omura Bay, Japan. 
Marine Pollution Bulletin 2011, 63: 
564-571. 

Isobe, T.; Ramu, K.; Kajiwara, N.; 

Takahashi, S.; Lam, P. K. S.; Jefferson, 
T. A.; Zhou, K.; Tanabe, S., Isomer 
specific determination of 
hexabromocyclododecanes (HBCDs) 
in small cetaceans from the South 
China Sea - Levels and temporal 
variation. Marine Pollution Bulletin 
2007, 54: 1139-1145. 

Lam, J. C.; Lau, R. K.; Murphy, M. B.; 
Lam, P. K., Temporal trends of 
hexabromocyclododecanes (HBCDs) 
and polybrominated diphenyl ethers 
(PBDEs) and detection of two novel 
flame retardants in marine mammals 
from Hong Kong, South China. 
Environmental Science & Technology 
2009, 43: 6944-6949. 

Law RJ, Bersuder P, Allchin CR, Barry J. 
Levels of the flame retardants 
hexabromocyclododecane and 
tetrabromobisphenol A in the blubber 
of harbor porpoises (Phocoena 
phocoena) stranded or bycaught in the 
U.K., with evidence for an increase in 
HBCD concentrations in recent years. 
Environmental Science & Technology 
2006, 40: 2177-2183. 

Law RJ, Herzke D, Harrad S, Morris S, 
Bersuder P, Allchin CR. Levels and 
trends of HBCD and BDEs in the 
European and Asian environments, 
with some information for other BFRs. 
Chemosphere 2008, 73: 223-241. 

Malarvannan, G.; Kunisue, T.; Isobe, T.; 
Sudaryanto, A.; Takahashi, S.; 
Prudente, M.; Subramanian, A.; 
Tanabe, S., Organohalogen 
compounds in human breast milk from 
mothers living in Payatas and Malate, 
the Philippines: Levels, accumulation 
kinetics and infant health risk. 
Environmental Pollution 2009, 157: 
1924-1932. 

Moon, H. B.; Kannan, K.; Choi, M.; Yu, 
J.; Choi, H. G.; An, Y. R.; Choi, S. G.; 
Park, J. Y.; Kim, Z. G., Chlorinated 
and brominated contaminants 



- 123 - 

including PCBs and PBDEs in minke 
whales and common dolphins from 
Korean coastal waters. Journal of 
Hazardous Materials 2010, 179: 
735-741. 

Johnson-Restrepo, B.; Adams, D. H.; 
Kannan, K., Tetrabromobisphenol A 
(TBBPA) and 
hexabromocyclododecanes (HBCDs) 
in tissues of humans, dolphins, and 
sharks from the United States. 
Chemosphere 2008, 70: 1935-44. 

Kakimoto, K.; Akutsu, K.; Konishi, Y.; 
Tanaka, Y., Time trend of 
hexabromocyclododecane in the breast 
milk of Japanese women. 
Chemosphere 2008, 71: 1110-1114. 

Kajiwara, N.; Kamikawa, S.; Amano, M.; 
Hayano, A.; Yamada, T. K.; Miyazaki, 
N.; Tanabe, S., Polybrominated 
diphenyl ethers (PBDEs) and 
organochlorines in melon-headed 
whales, Peponocephala electra, mass 
stranded along the Japanese coasts: 
Maternal transfer and temporal trend. 
Environmental Pollution 2008, 156: 
106-114. 

Kawashiro, Y.; Fukata, H.; Omori-Inoue, 
M.; Kubonoya, K.; Jotaki, T.; 
Takigami, H.; Sakai, S.; Mori, C., 
Perinatal exposure to brominated 
flame retardants and polychlorinated 
biphenyls in Japan. Endocr J 2008, 55: 
1071-84. 

Law, R. J.; Herzke, D.; Harrad, S.; 
Morris, S.; Bersuder, P.; Allchin, C. R., 
Levels and trends of HBCD and BDEs 
in the European and Asian 
environments, with some information 
for other BFRs. Chemosphere 2008, 
73: 223-241. 

Park, J. S.; Bergman, A.; Linderholm, L.; 
Athanasiadou, M.; Kocan, A.; Petrik, 
J.; Drobna, B.; Trnovec, T.; Charles, 
M. J.; Hertz-Picciotto, I., Placental 
transfer of polychlorinated biphenyls, 
their hydroxylated metabolites and 

pentachlorophenol in pregnant women 
from eastern Slovakia. Chemosphere 
2008, 70: 1676-84. 

Polder, A.; Gabrielsen, G. W.; Odland, J. 
Ø.; Savinova, T. N.; Tkachev, A.; 
Løken, K. B.; Skaare, J. U., Spatial 
and temporal changes of chlorinated 
pesticides, PCBs, dioxins 
(PCDDs/PCDFs) and brominated 
flame retardants in human breast milk 
from Northern Russia. Science of the 
Total Environment 2008, 391: 41-54. 

Polder, A.; Thomsen, C.; Lindström, G.; 
Løken, K. B.; Skaare, J. U., Levels and 
temporal trends of chlorinated 
pesticides, polychlorinated biphenyls 
and brominated flame retardants in 
individual human breast milk samples 
from Northern and Southern Norway. 
Chemosphere 2008, 73: 14-23. 

Shi, Z. X.; Wu, Y. N.; Li, J. G.; Zhao, Y. 
F.; Feng, J. F., Dietary exposure 
assessment of Chinese adults and 
nursing infants to 
tetrabromobisphenol-A and 
hexabromocyclododecanes: 
Occurrence measurements in foods 
and human milk. Environmental 
Science and Technology 2009, 43: 
4314-4319. 

Shi, Z.; Jiao, Y.; Hu, Y.; Sun, Z.; Zhou, 
X.; Feng, J.; Li, J.; Wu, Y., Levels of 
tetrabromobisphenol A, 
hexabromocyclododecanes and 
polybrominated diphenyl ethers in 
human milk from the general 
population in Beijing, China. Science 
of the Total Environment 2013, 
452-453: 10-18. 

Tanabe, S.; Ramu, K.; Isobe, T.; 
Takahashi, S., Brominated flame 
retardants in the environment of 
Asia-Pacific: An overview of spatial 
and temporal trends. Journal of 
Environmental Monitoring 2008, 10: 
188-197. 

Thomsen, C.; Leknes, H.; Lundanes, E.; 



- 124 - 

Becher, G., A new method for 
determination of halogenated flame 
retardants in human milk using 
solid-phase extraction. J Anal Toxicol 
2002, 26: 129-37. 

Thomsen, C.; Stigum, H.; Frøshaug, M.; 
Broadwell, S. L.; Becher, G.; Eggesbø, 
M., Determinants of brominated flame 
retardants in breast milk from a large 
scale Norwegian study. Environment 
International 2010, 36: 68-74. 

Tue, N. M.; Sudaryanto, A.; Minh, T. B.; 
Isobe, T.; Takahashi, S.; Viet, P. H.; 
Tanabe, S., Accumulation of 
polychlorinated biphenyls and 
brominated flame retardants in breast 
milk from women living in 
Vietnamese e-waste recycling sites. 
Science of the Total Environment 2010, 
408: 2155-2162. 

Ueno, D.; Isobe, T.; Ramu, K.; Tanabe, 
S.; Alaee, M.; Marvin, C.; Inoue, K.; 
Someya, T.; Miyajima, T.; Kodama, 
H.; Nakata, H., Spatial distribution of 
hexabromocyclododecanes (HBCDs), 
polybrominated diphenyl ethers 
(PBDEs) and organochlorines in 
bivalves from Japanese coastal waters. 
Chemosphere 2010, 78: 1213-1219. 

Watanabe, I.; Sakai, S. I., Environmental 
release and behavior of brominated 
flame retardants. Environment 
International 2003, 29: 665-682. 



- 125 - 

 

 

Fig. 1 Sampling site of breast milk in Japan 
 
 

 

Fig. 2 Chromatograms of (A) TBP, (B) TBBPA, (C) α-HBCD, (D) d18-β-HBCD, (E) β-HBCD, (F) 

γ-HBCD in matrix match calibration standard (milk) at concentration 0.5 ng/mL. 
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Fig. 3 Relationship between the age of mothers and concentrations of analytes 

Gamma HBCD r=0.278, p=0.002. 
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Table 1. Sample information of human breast milk in Japan 
Region N Sampling 

year 
Number of births Mean age 

1st 2nd 3rd 
Miyagi 17 2009 10 4 3 29.7  
Tokyo 2 2010 - - 2 28.5  
Gifu  3 2009 - - 3 32.0  
Kyoto 3 2009 - - 3 33.3  
Hyogo 19 2008-2009 10 6 3 30.9  
Nagasaki 20 2009-2010 8 8 4 28.9  
 
 
 
Table 2. List of analytes and parameters of LC-MS/MS detection  

Compound Abbreviation Formula tR  

(min) 

MRM-transition 

(m/z) 

DP 

(V) 

CP 

(V) 

DEP 

(V) 

CE 

(V) 

CXP 

(V) 

2,4,6-tribromophenol 2,4,6-TBP C6H2Br3O 7.9 328.6—78.8 50 3.0 14 52 2 
Tetrabromobisphenol A TBBP-A C15H12Br4O2 8.8 540.5—78.9 80 7.0 32 86 0 
α-hexabromocyclododecane α-HBCD C12H18Br6 10.2 640.4—78.7 25 8.5 30 48 2 
β-hexabromocyclododecane β-HBCD C12H18Br6 10.6 640.4—79.0 40 6.0 28 30 2 
γ-hexabromocyclododecane γ-HBCD C12H18Br6 10.9 638.4—78.9 45 4.0 48 56 0 
          
13C-2,4,6-tribromophenol 13C-2,4,6-TBP C6H2Br3O 7.9 334.6—78.7 55 11.5 32 54 2 
13C- Tetrabromobisphenol A 13C-TBBP-A C15H12Br4O2 8.8 554.6—79.6 80 7.5 50 86 0 
13C-α-hexabromocyclododecane 13C-α-HBCD C12H18Br6 10.2 652.5—78.7 30 6.0 26 32 2 
13C-β-hexabromocyclododecane 13C-β-HBCD C12H18Br6 10.6 650.5—78.8 30 9.5 25 32 2 
13C-γ-hexabromocyclododecane 13C-γ-HBCD C12H18Br6 10.9 652.5—78.7 35 8.0 26 28 2 
d18-β- hexabromocyclododecane d18-β-HBCD C12H18Br6 10.4 659.5—81.0 40 7.0 26 50 0 

API 3200 MS/MS parameters of declustering potential (DP), entrance potential (EP), collision cell 
entrance potential (CEP), collision energy (CE), collision cell exit potential (CXP), and the retention 
times were also presented for all targeted analytes and internal standards.  
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Table 3. Concentrations of α-HBCD, β-HBCD, γ-HBCD, TBBPA and 2,4,6,-TBP in Japanese 
breast milk 

Concentration (ng/g-lipid wt) 

α-HBCD β-HBCD γ-HBCD TBBPA 2,4,6-TBP ΣHBCD 

                                

Primipara   n>LOQ (%)   28 (100)   23 (82)   15 (54)   27(96)   28(100)   28(100)   

Mean±SD 2.8 ± 2.1 0.18 ± 0.15 0.24 ± 0.80 6.7±10.6 0.71±0.44 3.17 ± 2.67 

Median (Range) 2.3 (0.22-9.4) 0.15 (<LOQ-0.7) 0.031 (4.3-0.01) 1.65(39.9-0.01) 0.73(1.90) 2.48(0.46-13.9) 

GM (GSD) 2.1 (0.00) n 0.1 (0.00) n 0.034 (0.04) n 1.56(0.94) n 0.44 (0.00) n 2.44(0.00) n

Secundip   n>LOQ (%)   18 (100)   18 (100)   12(67)   18(100)   18(100)   18(100)   

Mean±SD 1.6 ± 0.6 0.24 ± 0.15 0.45 ± 1.42 17.6±35.7 0.80 ±0.54 2.27±1.62 

Median (Range) 1.6 (0.7-2.6) 0.20 (0.09-0.7) 0.051 (6.1-0.01) 3.37(151-0.7) 0.72(1.78) 1.95(0.86-8.12) 

GM (GSD) 1.5 (0.0) n 0.2 (0.0) n 0.055 (0.1) n 5.34(0.0) n 0.44(0.0) n 1.95(0.0) n

Tertipara   n>LOQ (%)   18(100)   17(94)   15(83)   17(94)   18(100)   18(100)   

Mean±SD 2.0 ± 0.8 0.17 ± 0.12 0.19 ± 0.17 138±517 1.02±0.75 2.36±0.92 

Median (Range) 1.8 (0.8-3.4) 0.14 (<LOQ -0.4) 0.14 (0.57-0.0) 3.96(2209-0.0) 0.81(3.36-0.30) 2.01(1.02-4.28) 

GM (GSD) 1.8 (0.0) n 0.1 (0.0) n 0.11 (0.0) n 4.47(4.7) n 0.84(0.0) n 2.19(0.0) n

Total   n>LOQ (%)   64(100)   58(91)   42(66)   62(97)   64(100)   64(100)   

Mean±SD 2.2 ± 1.5 0.19 ± 0.14 0.29 ± 0.92 46.7±276 0.82±0.57 2.69±2.04 

Median (Range) 1.9 (0.2-9.4) 0.15 (<LOQ -0.7) 0.08 (6.1-0.0) 3.20(2209-0.0) 0.75(3.36) 2.20(0.46-13.9) 

    GM (GSD)   1.8 (0.0)   0.13 (0.0)   0.06 (0.0)   2.97(0.9)   0.53(0.0)   2.22(0.0)   

LOQ: Limit of quantification, SD: standard deviation; GM: geometric mean; GSD: geometric 
standard deviation. Concentrations lower than the detection limits were considered to be equal to 
half of the detection limit for statistical analyses. aMeans and GMs with different letters differ 
significantly (p<0.05, Tukey–Kramer HSD test). For example, the letters A and B inhdicate that the 
corresponding values differ significantly at p<0.05, while A and AB or AB and B indicate that the 
corresponding values do not differ significantly 
 
 
 
Table 4. Speaman’s rank correlation coefficients between analytes (N=64). 

  Age Parity α-HBCD β-HBCD γ-HBCD TBBP-A TBP 

Parity 0.374** 
    

 

α-HBCD -0.039 -0.144 
   

 

β-HBCD 0.05 0.005 0.000  
  

 

γ-HBCD 0.378** 0.263* 0.171 0.161 
 

 

TBBP-A 0.057 0.169 0.059 0.440** -0.103  

2,4,6-TBP 0.188 0.147 0.000 0.320** 0.185 0.286*  

ΣHBCD 0.040 -0.108 0.960** 0.096 0.296* 0.111 0.031 

*. Correlation is significant at the 0.05 level (2-tailed). 
**. Correlation is significant at the 0.01 level (2-tailed). 
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汚染が懸念されるフェノール性ハロゲン化合物（POC）のうち、トリクロサン
（TCS）のヒト曝露の実態調査を行う目的で、日本および韓国人女性の血清中の
残留濃度を調べた。2009-2010 年のヒト血清中における TCS の平均残留量は韓国
（ソウル）で 1.07 ng/mL、日本（京都）で 3.08ng/g lipid となり、日本人の TCS
濃度が有意に高い値を示した。日本人の TCS 血中濃度は年齢に依存せず、増加
傾向を示さなかった。前回の調査結果を考慮すると、TCS の多くは食事経由で
曝露された後、その一部が血清中に残留していると思われる。一方、血清中の
残留農薬のうち HCB、エンドスルファン、ジコホールが<LOQ～0.66 ng/mL の範
囲で検出された。TCS は、日本では HCH、trans-NC および PCB153 と相関した
が、韓国では相関性は見られなかったことから、TCS の起源が食事由来以外の
可能性が示唆された。 
 
 
Ａ．研究目的 
ヒトに残留が懸念されるフェノー

ル性ハロゲン化合物（POC）のうち、
我々はこれまでに 2,4,6-tribromophenol 
(TBP) 、 pentachlorophenol (PCP) 、 
tetrabromobisphenol A (TBBP-A)および
hydroxy-tetrabromodiphenyl ether  
(OH-BDE) の残留実態を母乳を用い
て調査してきた（Fujii et al., 2014）。汚
染 が 懸 念 さ れ る ト リ ク ロ サ ン
(5-chloro-2-  (2,4-dichlorophenoxy) 
phenol; TCS) については、日本の食事、
母乳中濃度を昨年度の報告書にまと
めた。TCS は、OH-BDE と同様の骨格
を有し、広く医療現場で消毒剤として
用いられている。また日常の化粧品や
歯磨き粉に添加されて利用されてお
り、環境中に流出すると一部は河川や
海底に蓄積される（Rodoricks et al., 
2010）。TCS の毒性は低いとされるが、

その疎水性や難分解性のため魚介類
から飲料水に至るまで検出され、ヒト
体内への曝露が報告されている
（Bedoux et al., 2012）。TCS は、動物
実験で内分泌かく乱性が指摘されて
いる（Axelstad et al., 2013; Paul et al., 
2012）。また、過剰な使用は TCS 耐性
菌の出現リスクを高める可能性もあ
る（Chen et al., 2011; Sandborgh-Englund 
et al., 2006; Pycke et al., 2014）。日本に
おける魚介類からも TCS が検出され
（Miyazaki et al., 1984; Okumura et al., 
1996）、ヒトの食事からの摂取量が推
定されている（Canosa et al., 2008）。欧
米ではヒトの血清や母乳中で TCS 残
留の報告がなされ（Allmyr et al 2008; 
Dayan et al 2007）、継続的なモニタリン
グと毒性評価が行われている（Dann et 
a 2011; Dayan et al 2007）。我々は前回
の報告で日本人の食事からの TCS の
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曝露量と母乳中濃度を報告した。しか
し、血清中の濃度について他のアジア
諸国との比較はなされていない。 
本研究は、京都大学ヒト試料バンク

に保管してある日本および韓国の血
清試料を用いて、TCS の血清中濃度を
計測するための分析法を確立し、日韓
両国での調査結果を海外の先行研究
結果と比較検証することを目的とし
た。また、TCS の比較対象物質として、
古典的 POPs および関連残留農薬であ
るエンドスルファン、ジコホールにつ
いても測定し、相関性を調べたので合
わせて報告する。 
 
Ｂ．研究方法 
１) 血清収集 
京都大学ヒト由来試料バンクに保

存されている試料のうち、 2007年に
韓国（ソウル市）の24～48歳の女性19
名（平均年齢35歳）および2009年に日
本（京都市）の24～69歳の女性19名（平
均年齢52歳）から提供された血清を使
用した（Koizumi et al., 2009）。この研
究に関するプロトコール（E25)は京都
大学大学院医学研究科・医学部及び医
学部附属病院 医の倫理委員会により
承認され、参加者全員から書面による
同意を得た。 
 
２) 化学物質 

TCS 標 準 品 は Cambridge Isotope 
Laboratories 社製を用いた。内標準と
して13C-triclosan、13C-methyltriclosanお
よ び 13C-endosulfan （ Wellington 
Laboratories社製）を用いた。シリンジ
スパイクはストックホルム大学（Dr. G. 
Marsh ） よ り 譲 渡 さ れ た 
4’-methoxy-BDE121を用いた。TCSの誘
導体化剤として pentafluorobenzoate 
chloride（Sigma-Aldrich社製）を用いた。
分析に使用した溶媒は残留農薬試験

用または高速液体クロマトグラフィ
ー用を用いた。シリカゲル（Wako gel 
S-1）は和光純薬より購入し、使用前
に130℃で 3時間乾燥させた。 
 
3）サンプル前処理 
血清の前処理は、従来の方法を一部

変更した（Fujii et al., 2014; Haraguchi et 
al., 2009）。 (1) 脂肪抽出、(2) ゲル浸
透クロマトグラフィー (GPC)、 (3) 
KOH+EtOH/ヘキサンによる液-液分配
抽出と誘導体化 (PFB)、(4) シリカゲ
ルカラムによる精製の手順で行った。 

(1) 血清 1 mL に0.1% ギ酸 (5 mL)、
エタノール:ジエチルエーテル:n-ヘキ
サン(2:1:7) 20 mLの有機溶媒および内
標 準 物 質  (13C-triclosan, 
13C-methyltriclosan お よ び 
13C-endosulfan 各2.0 ng/mL)を加えて、
ホモジナイズし、遠心分離により上層
を分離した。 

(2) 抽出液は濃縮後、ジクロロメタ
ン(DCM) : n-ヘキサン(1:1 v/v) に溶解
し、 Bio-Beads S-X3 カラム  (40g, 
Bio-Rad 社製) に付した。移動相は同
溶媒を用い、流速 4 mL/minで、最初
の96-mL溶出で脂質を除去し、その後
の 64-mLを回収した。 

(3) GPC 溶出液をn-ヘキサン (10 
mL) 溶液とし、1M KOH-エタノール
(7:3)溶液(2mL)で分配抽出を行い、上
層（中性物質）と下層（フェノール性
物質）を分離した。中性分画は1 mLま
で濃縮し、(4)で述べるシリカゲルカラ
ムに付した。分配抽出の下層に 1M 
塩酸 2 mLを加えた後、n-ヘキサン:ジ
エチルエーテル (8:2, v/v, 10 mL)で逆
抽出操作を 3回行い、抽出液 2 mL（フ
ェノール性分画）とした。その 1 mL
についてPFB(10 µL)を加え40℃、30分
で誘導体化を行った（PFB 誘導体分
画）。残りの1 mLについてはジアゾメ
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タンでメチル化し、メチル化誘導体と
した。 

(4) 中性分画およびメチル化誘導体
分画はともに、シリカゲルカラム (0.2 
g, Wako gel S-1) に 付 し て 、
DCM/n-hexane (12:88, v/v, 15mL)で溶
出した。溶出液はシリンジスパイクと
し て 4’-methoxy- BDE121 を 加 え 、
200μLにまで濃縮し、GC-MSの分析試
料とした。 
 
4) 分析機器と定量 

GC-MSはAgilent GC/MSD-5973i に
6890N-GCを接続した装置を用い、負
イオン化学イオン化（ECNI）法で分析
した。試薬ガスはメタンを用いた。
GC/MSの設定条件と分析対象物質の
検出イオンをTable 1 に示す。TCSの
定量はイオンクロマトグラム上のシ
グナルを内標準PFB-13C-TCSのシグナ
ルと比較して作成した検量線で行っ
た。 

 
5) 品質管理と品質保証 
ブランク操作は10サンプル毎に行

い、妨害ピークが存在しないことを確
認した。標準物質および内標準物質
（Table 1 に記載分について0.2-10 
ng/mL）の血清への添加回収率は74～
99 % 、相対標準偏差は12% 以下であ
った  (n=5) 。 PFB-TCS の定量限界
(LOQ)はシグナル/ノイズ比 = 10で算
出すると、0. 10 ng/mLであった(Table 
1)。分析値がLOQ以下であった場合、
LOQの1/2の値を平均値の計算に用い
た。検量線は各物質とも0.2 ～  10 
ng/mLの範囲で直線性を示した (＞
0.99) 。 精 度 管 理 の た め  Standard 
Reference Material (SRM1954, Organic 
Contaminants in Non-Fortified Human 
Milk, NIST) を用いて定量した結果、
4,4’-DDE、HCB、 trans-NC について

の分析値は、いずれも認証値の15%以
内であった。 
 
Ｃ．研究結果 
1) TCS 分析法の検討 

TCS の分析法として、ECNI-GCMS
を用い、(1) 直接定量、(2) O-メチル化
体としての定量および (3) O-PFB 体
としての定量を検討した。検出イオン
における定量下限値はそれぞれ  (1) 
0.25 ng/mL (m/z 266)、(2) 0.18 ng/mL 
(m/z 302)、(3) 0.05 ng/mL (m/z 484)で
O-PFB 誘導体化が良好な結果を示し
た。少量の血清（0.1 mL）を用いて、
従来の GPC 処理およびシリカゲル処
理を省略し PFB 誘導体化法を検討し
た結果、添加回収率 93%で LOQ 0.06 
ng/mL の良好な結果が得られた。 
 
2) 血清中の TCS（PFB 誘導体） 

Table 2 に、日本（京都）および韓国
（ソウル）の女性の血清中の TCS 濃
度を示す。TCS はすべての血清から検
出され、その平均値は日本で 3.08 
ng/mL（0.97～7.7 ng/mL）、韓国で 1.07 
ng/mL（0.4～3.5 ng/mL）で、有意に日
本の TCS 濃度が高かった（p<0.001）。 
 
3) 血清中の POPs 濃度 
 血清中の中性分画から検出される
古典的 POPs のうち、trans-NC、dicofol
および PCB153 は日本の血清で有意に
高濃度であった。残留農薬のうち、
HCB、β-HCH および α-endosulfan 濃度
は <LOQ ～ 0.66 ng/mL の範囲で残
留したが、日韓両国で有意差は見られ
なかった。 
 
4) TCS濃度の年齢および他の POPs 濃
度との関連性 
日韓における TCS 濃度と年齢との

関連を Fig. 1 に示す。両国とも TCS 濃
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度に年齢との関連性は見られなかっ
た。TCS と他の POPs 濃度との相関係
数を Table 3 および Table 4 に示す。韓
国の血清では、TCS は他の POPs と相
関性は見られなかったが、日本の血清
では、TCS と HCH、trans-NC および
PCB153 との間に正の相関性がみられ
た(p<0.05)。 
 
Ｄ．考察 
1) 血清中の TCS 
従来、TCS の定量は LC/MS/MS また

は GC/MS/ECNI で行われている（Dirtu 
et al 2008）。今回、Geens らが報告した
GCMS-ECNIによる定量法（Geens et al., 
2009）を改良し、TCS の PFB 誘導体
化法を確立した。実際の測定は血清 1 
mL を用いたが、本法誘導体化剤を用
いれば、TCS モニタリングに 0.1 mL
量の血清で十分足りること分かった。
日本および韓国の血清中の TCS 濃度
を比較すると、日本での TCS 曝露量
が多いことがわかる。昨年度の報告で
も日本人母乳中の TCS が韓国母乳よ
り高い結果がでており、TCS 曝露は日
本人に比較的多いことが推察される。
Hong Kong で測定された TCS 血清濃
度は 0.15～10 ng/mL（Wu et al., 2012）
であり、本結果と同濃度であった。ベ
ルギーの血清では、0.1～9.2 ng/mL 
(total TCS)が検出されている（Geens et 
al., 2009）。スウェーデンの血清での
TCS 濃度は中央値で 0.52 ng/mL を示
した（Dirtu et al., 2008）。オーストラリ
アでは 4.1～13 ng/mL の範囲で抱合体
を含む TCS が検出され（Allmyr et al., 
2008）、また、アメリカでも TCS 血清
中濃度の平均値は 1.1 ng/mL と示され
た（Ye et al., 2008; 2009）。なお、今回
の調査結果は抱合体を算出していな
いが、その free TCS の割合は total TCS
の約 10%程度であるとの報告が多い。

Allmyr ら（2006）は TCS 含有製品を
使っている母親の母乳では、使用して
いない母乳より高い TCS 濃度を示す
ことを明らかにている。TCS 製品の使
用頻度により食事以外からの暴露が
母乳や血清濃度に反映されていると
考えられる。ラット授乳による仔の
TCS の NOAEL は 50mg/kg/day とされ
ており（Dayan et al., 2007）、前回の母
乳中の値はこれの約 1/20 のレベルに
相当した。このため現状の TCS 血清
レベルがヒトに影響を与える可能性
は低いと思われる。 
 
2) 血清中の TCS 濃度と年齢および他
の残留農薬との関連性 
 前回の調査で、TCS は 2009 年の食
事では、日韓ともぼぼ同レベルを示し
た。このことは東アジア（日本と韓国）
の生活用品のなかに含まれる TCS が
一様に食品へ混入し、ヒトは日常的に
食事経由で TCS に曝露されているこ
とを示唆した。食事中の TCS は魚介
類に由来すると考えられる。TCS は環
境中で海洋細菌により O-メチル化さ
れ（Allard et al., 1987）、 methoxy-TCS
（MeTCS)として生体内分布する報告
がなされている。今回、血清中の
MeTCS の検出を試みたが、定量下限
値以下(< 0.2 ng/mL)であった。これは、 
MeTCS のヒト曝露後、体内で容易に
脱メチル化されることに起因すると
考えられる（Balmer et al., 2004）。 
こうして TCS を含む POCs は、食事

（海産物）経由で体内に入り、そのま
ま血液中に残留する場合と、食事中の
POC のメチル化体が体内で脱メチル
化されて POCs として残留する場合が
考えられる（James et al., 2012; 太田ら
2012）。TCS や他の POCs の体内曝露
により、発達期の T4 の減少の結果、
脳神経発達への影響 （Meerts et al., 
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2000; Suzuki et al., 2008; Axelstad et al., 
2013; Paul et al., 2012）が懸念される。 

 
Ｄ．結論 
今回、TCSのGC-ECNIによる定量法

を検討した結果、誘導体化しない方法
や O- メチル誘導体化法よりも、
pentafluoro- benzoate (PFB)誘導体化を
行うと、100 µLの血清使用量で分析が
可能となり、血液や尿の試料のTCSモ
ニタリングにも応用できると思われ
る。本法を用いて東アジア（日本と韓
国）におけるヒト血清中のTCS濃度を
測定した結果、日本（京都）で3 ng/mL
前後を示し、韓国（ソウル）のそれよ
り高濃度であった。TCSの血清濃度は
ほかのPOPsと異なり年齢に依存せず、
また他の残留性化学物質との相関性
は低かった。このことから、TCSは
POPsと異なる経路で曝露されている
ことも示唆された。今回調査したTCS
はhydroxy-BDEと同じ骨格を有するハ
ロゲン化合物であり、日本人のTCS曝
露による影響評価を今後も継続する
必要があると思われる。 
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Table 1. Selected ion monitoring (SIM) used in the GC/MS analysis  

Carrier gas
Injection mode

Column

Oven

Temperature

Ionization mode

Reagent gas

Analytes GC tR (min) Target ion (m/z) LOQ* (ng/mL)

HCB 9.604 284 (286)** 0.05

β-HCH 9.787 71 (255) 0.35

dicofol 11.387 250 (252) 0.25

trans -nonachlor 12.745 444 (446) 0.20

α-endosulfan 12.627 404 (406) 0.10
13C-α-endosulfan 12.627 415(417) 0.10

PCB153 14.216 360 (362) 0.15

TCS (triclosan) 12.271 252 (254) 0.32

methyl-TCS 12.404 266 (304) 0.20

PFB-TCS 17.127 482 (484) 0.10
13C-TCS 12.271 266 (268) 0.32

methyl-13C-TCS 12.404 288 (290) 0.20

PFB-13C-TCS 17.127 494 (496) 0.10

electron capture negative ionization

Methane

Helium (head pressure 3 psi)
Splitless

HP-5MS (30% dimethylpolysiloxane, 30 m × 0.25 mm i.d. and 0.25 μm
film thickness, J&W Scientific, CA, USA)

70 °C (1.5 min), then 20 °C/min to 230 °C (0.5 min), and then 4 °C/min
to 280 °C (5 min)
Injector (250 °C), transfer line (280 °C)
ion source (150 °C for ECNI, 230 for EI)

 

*Limits of quantification; S/N = 10, **confirmation ion 
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Table 2. Concentrations (ng/mL wet) of triclosan and POPs in human serum from Japan and Korea 

n>LOQ(%) mean ± SD (range) n>LOQ(%) mean ± SD range
age 52.3 ± 14.9 (24-69) 34.8 ± 7.81 (24-48)

TCS 19 (100) 3.08 ± 1.56 (0.97-7.73) 19 (100) 1.07 ± 0.66 (0.4-3.5) <0.001
HCB 19 (100) 0.06 ± 0.05 (0.01-0.18) 19 (100) 0.11 ± 0.15 (0.01-0.66) 0.160
β-HCH 19 (100) 1.48 ± 2.28 (0.11-8.0) 19 (100) 0.37 ± 1.12 (0.02-5.0) 0.065
trans-NC 19 (100) 0.68 ± 0.81 (0.13-3.73) 19 (100) 0.17 ± 0.10 (0.02-0.34) 0.001
α-endosulfan 19 (100) 0.22 ± 0.11 (0.07-0.50) 18 (95) 0.03 ± 0.03 (<LOQ-0.15) 0.155
dicofol 19 (100) 0.03 ± 0.02 (0.02-0.09) 17 (89) 0.01 ± 0.01 (<LOQ-0.04) 0.006
PCB153 19 (100) 1.92 ± 1.76 (0.53-8.5) 19 (100) 0.40 ± 0.36 (0.11-1.42) 0.001

Japan (Kyoto) Korea (Seoul)
p value

 
LOQ: Limit of quantification, SD: standard deviation; Concentrations lower than the detection limits 
were considered to be equal to half of the detection limit for statistical analyses.  
 

Table 3. Speaman’s rank correlation coefficients between age and concentrations of analytes in 
Japanese women (N=19). 
  Age TCS HCB β-HCH trans-NC α-endosulfan dicofol 

TCS 0.267 
      

HCB 0.263 -0.069 
     

β-HCH 0.593** 0.490** 0.282 
    

trans-NC 0.413 0.647** 0.341 0.642**    

α-endosulfan -0.069 0.123 0.626 0.056 0.327 
  

dicofol 0.059 0.244 0.066 0.429 0.332 0.189 
 

PCB153 0.618** 0.675** 0.036 0.674** 0.748** 0.005 0.458* 

*. Correlation is significant at the 0.05 level (2-tailed). 
**. Correlation is significant at the 0.01 level (2-tailed). 
 
Table 4. Speaman’s rank correlation coefficients between age and concentrations of analytes in 
Korean women (N=19). 

  Age TCS HCB β-HCH trans-NC α-endosulfan dicofol 

TCS -0.386 
      

HCB 0.428 0.006 
     

β-HCH 0.107 -0.409 0.005 
    

trans-NC 0.264 -0.194 0.224 0.764**    

α-endosulfan -0.186 0.269 0.178 0.364 0.345 
  

dicofol 0.278 -0.420 0.011 -0.011 0.567* -0.066 
 

PCB153 0.394 -0.058 0.193 0.960** 0.844* 0.269 0.561 

*. Correlation is significant at the 0.05 level (2-tailed). 
**. Correlation is significant at the 0.01 level (2-tailed). 
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Fig. 1. Relationships between the age of females in Japan, Kyoto (a) and Korea, Seoul (b) and serum 

concentrations of TCS. Speaman’s rank correlation coefficients, (a) r= 0.267, p=0.269; (b) r= 0.386, 

p=0.102 
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生体試料バンクの保存試料を使用した食事経由のPFCAs摂取量と血清中濃度の

長期動向調査 
 

研究代表者 小泉 昭夫 京都大学大学院医学研究科・教授 
 
 
 
研究要旨  
難分解性の有機フッ素化学物質であるペルフルオロアルキルカルボン酸類   

(PFCAs)は撥水加工剤製造等に広く使用されてきた化学物質であるが、ヒト生体
試料中から広く検出され広範囲の汚染が懸念されている。本研究では日本にお
けるその汚染実態の経年的変化を明らかにすることを目的に、1980 年前後から
2010 年代までの食事中、血清中の PFCAs (炭素数 8 から 14 まで）の測定を関
西・東北地域の試料を用いて行った。関西における食品経由の PFCAs 総摂取量 
(C8 から C14 の合計、幾何平均値)は 2010 年代 (2011 年、122ng/day)が最も高
く、続いて 2000 年代 (2003-2004 年、79ng/day)、1990 年代 (1993 年、67ng/day）、
最後は 1980 年前後 (1979 年、21ng/day）であった。東北における PFCAs の
総摂取量 (C8 から C14 の合計、幾何平均値)も 2010 年代 (2011 年、89ng/day)
が最も高く、続いて 1990 年代 (1992 年、70ng/day）、2000 年代 (2004 年、
45ng/day)、1980 年前後 (1981 年、37ng/day）であった。このように総 PFCAs 
摂取量は東北の 2000 年代を除き一貫して上昇傾向であるが、最大値でも PFOA 
(炭素鎖 8)の耐容一日摂取量より低い値であった（TDI の 0.1%）。血清中濃度も
同様に上昇傾向が見られ、C8 においては 3 割から 9 割が食事由来であると推測
された。食事由来の摂取量の増減と一致しない部分については、近年 PFCAs を
高濃度に含有する化粧品・日焼け止め等の消費者製品の存在も報告されており、
それらによる汚染を受けている可能性も考えられる。 

 
 

 
Ａ．研究目的 
有機フッ素化合物のペルフルオロ

アルキルカルボン酸類 (PFCAs)は全
ての水素原子がフッ素原子に置換し
た炭素鎖 (CF3 (CF2)n-: ペルフルオ
ロアルキル鎖/Rf 基）を持つ化学物質
である。この Rf 基は環境中、生体中
で分解不可能でありその多くは最終
的にカルボン酸、スルホン酸となり安
定化し環境中に残留する。カルボン酸

の炭素鎖 8 のものは PFOA (C8)と呼
ばれフッ素樹脂合成や界面活性剤と
して大量に使用され、また疫学研究で
は出生体重の低下が報告されており、
そのヒトへの健康影響が懸念されて
いる (Apelberg et al., 2007、Fei et al., 
2007)。 

PFCAs の血清中濃度の経年変化に
ついてはいくつかの先行研究で、2000
年前後からの増加が見られている 
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(Calafat et al. 2007; Harada et al. 
2011) (Glynn et al. 2012)。また最近、
ドイツにおいて 1982 年からの血清中
PFCAs の長期動向が明らかにされ、
長鎖 PFCAs (炭素鎖 9, 炭素鎖 11) の
1990 年前後における一時的な増加が
報告された(Yeung et al. 2013)。 
現在まで PFCAs のヒトへの曝露源

は不明な点が多いが、食事が主な曝露
源 と さ れ て い る 報 告 も あ り
(D'Hollander et al. 2010)、曝露管理
の視点から食事中の PFCAs の長期動
向の把握は重要である。しかしながら
その分析法は煩雑であり (Kärrman 
et al., 2009; Vestergren et al., 2012）、
食事中 PFCAs の長期動向を報告した
研究はまだない。 
本研究では日本における PFCAs の

血清中濃度の長期動向に加え、食事経
由の摂取量の動向も明らかにするこ
とを目的に、新規の分析法 (平成 23
年度の厚生労働科学研究費補助金 (食
品の安心安全確保推進研究事業）の
「食事試料中の PFCAs 分析法の確
立」にて報告）を利用し、1980 年前
後から、2010 年代にかけて、食事試
料と血清試料中に含まれる PFCAs の
測定を行った。 
 
Ｂ．研究方法  
１．対象物質 
調査対象物質は、PFOA (C8)、

perfluorononanoic acid (PFNA; C9)、
perfluorodecanoic acid (PFDA; C10)、
perfluoroundecanoic acid (PFUnDA; 
C11) 、 perfluorododecanoic acid  
(PFDoDA; C12)、perfluorotridecanoic 
acid  (PFTrDA; C13), お よ び
perfluorotetradecanoic acid (PFTeDA; 
C14)の7化合物とした。 

 
２．対象集団 

京都大学生体試料バンクの保存試
料を使用した。対象集団の詳細は
Table1に示す。陰膳食事試料は東北地
域（宮城・福島）は1981年、1992年、
2004年、2011年、関西地域（京都・
和歌山）は1979年、1993年、2003-2004
年、2011年に採取された各年12-26試
料の分析を行った。血清試料は東北地
域（宮城）1981年、1997年、2003年、
2011年、関西地域（京都・和歌山）で
1983年、1993年、2004-2005年、2011
年に採取された各年15-30試料の分析
を行った。また対象者は全て女性とし
た。 

 
３．分析方法  
新規の分析法 (平成23年度の厚生

労働科学研究費補助金 (食品の安心安
全確保推進研究事業)の「食事試料中の
PFCAs分析法の確立」にて報告)を利
用し、分析を行った。 
食事試料は約1g、血清試料は0.1ml

をそれぞれ分注し分析用試料とした。
分注後、13C標識のC8、C9、C10、
C11、C12の内部標準、t-ブチルメチ
ルエーテル (MTBE)1ml、0.5Mテトラ
ブチルアンモニウム溶液  (TBA）
0.3ml、0.5M炭酸ナトリウム緩衝液
0.6mlを加えた。 チューブローテータ
ーにて24時間回転混和させた後、遠心
分離を行い、上清を量りとった。さら
にMTBEを1ml追加し、24時間回転、
遠心分離、上清を取る操作を繰り返し
た (計2回の抽出）。この溶液を高純
度 窒 素 気 流 で 乾 固 し 、 1 
ng11H-PFUnDAを加えた臭化ベンジ
ルアセトン溶液を添加し、ベンジルエ
ステル誘導体化した。分析は誘導体化
後24時間以内に行った。 

GC/MS (Agilent 6890GC/ 
5973MSD, Agilent Technologies 
Japan, Ltd., Tokyo, Japan)を用いて
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測定した。DB-5MS (全長30m、内径
0.25mm、膜厚1µm)のカラムで分離し、
Single ion monitoringを使用し、化学
イオン化陰イオンモードで分析した。
試薬ガスにはメタンを用いイオン源
温度は150℃とした。昇温条件は70℃
で2分保持後、100℃まで20℃/min、
280℃まで30℃ /minで昇温した。
Table 2に示すイオンを測定した。 

 
４．検出限界、ブランク値、回収率 
装置の検出限界 (IDL)はシグナル/

ノイズ比=3にて設定を行った。操作ブ
ランクにはMilli-Q waterを使用した 
(計8)。ブランク値が検出された場合は、
ブランク値の平均に、標準偏差の3倍
の 値 を 加 え た 数 値 を Method 
detection limit  (MDL)として扱った。
回収率は、血清試料に500pg、食事試
料に50pgの各標準物質を抽出前のサ
ンプルに添加し、抽出後に添加した
11H-PFUnDAと比較することで確認
を行った (Table2)。 
 
Ｃ．研究結果 
１．食事経由のPFCAs摂取量 
食事試料の添加回収試験の結果は

C8、C9、C10、C11、C12、C13、C14
について、それぞれ72±11%、73±
15%、79±7%、83±5%、91±11%、
89 ± 12% 、 104 ± 20% で あ っ た 
(Table2) 。 PFCAs の 一 日 摂 取 量 
(ng/day)をTable3に示す。 

関西地方：関西におけるPFCAsの総
摂取量（C8からC14の合計、幾何平均
値）は2010年代 (2011年、122ng/day)
が 最 も 高 く 、 続 い て 2000 年 代 
(2003-2004年、79ng/day)、1990年代 
(1993年、67ng/day)、最後は1980年前
後  (1979 年、 21ng/day) であった 
(Fig.1.上グラフ)。コンジェナー毎に見
ると、C11が1980年前後から2000年代

を通じてもっとも摂取量が多かった
が、2010年代はC8に抜かれている  
(Fig.1.下グラフ)。 C8に関しては1980
年前後から一貫した上昇が見られて
いる。C13は1990年代ではC8と並ぶ
摂取量があるが、2000年代、2010年
代と減少傾向が確認された。C9は
1980年前後から1990年代にかけて上
昇し、2000年代でいったん下降後、
2010年代で再び上昇している。 

東北地方：東北におけるPFCAsの総
摂取量 (C8からC14の合計、幾何平均
値)も2010年代 (2011年、89ng/day)
が最も高く、続いて1990年代 (1992
年、70ng/day)、2000年代 (2004年、
45ng/day)、1980年前後  (1981年、
37ng/day)であった (Fig.1.上グラフ)。
コンジェナー毎に見ると、C11が全年
代を通じてもっとも摂取量が高かっ
た (Fig.1.下グラフ)。C11は1980年前
後から1990年代にかけて上昇し、
2000年代でいったん下降後、2010年
代で再び上昇している。同様の傾向は
他のコンジェナーではC8、C13で見ら
れた。 
 
２．血清中PFCAs濃度 
血清試料の添加回収試験の結果は

C8、C9、C10、C11、C12、C13、C14
について、それぞれ87±12%、94±8%、
87±6%、95±7%、96±5%、99±6%、
106±7%であった (Table2)。血清中
のPFCAs濃度の測定結果はTable4に
示す。 

関西地方：関西における血清中
PFCAs濃度 (C8からC14の合計、幾何
平 均 値 ) は 2010 年 代  (2011 年 、
15.2ng/ml)が最も高く、続いて2000
年代 (2004-2005年、10.2ng/ml)、1990
年代  (1993年、60.4ng/ml)、最後は
1980年前後 (1979年、29.1ng/ml)であ
った (Fig.1.上グラフ)。コンジェナー
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毎に見ると、C8が全年代を通じてもっ
とも高く、続いてC9であった (1993
年を除く) (Fig.2.下グラフ)。全年代を
通じてC8が全PFCAsの内の半分以上
を占めていた。 

東北地方：東北における血清中
PFCAs濃度 (C8からC14の合計、幾何
平 均 値 ) は 1980 年 代  (1981 年 、
0.4ng/ml)が最も低く、続く1990年代
では約13倍に増加していた (1992年、
5.2ng/ml)。その後の2000年代 (2003
年、69.9ng/ml)、2010年前後 (2007
年、67.6ng/day)は大きな上昇は見ら
れなかった (Fig.2.上グラフ)。コンジ
ェナー毎に見ると、関西と同様にC8
が全年代を通じてもっとも高かった
が、続いて高いのは関西とは異なり
C11であった  (Fig.2.下グラフ)。また
C8についても関西とは異なり2004年
から2011年にかけて減少が見られた。 

 
Ｄ．考察  
１．耐容一日摂取量との比較 
本研究では、食事中PFCAs濃度を測

定し、摂取量を計算した。全食事サン
プルの分析を通じ、最大のPFCAs総摂
取 量 は 1482ng/day ( 内 PFOA ；
100ng/day）であった (2011年京都の
採取試料)。2014年現在まで長鎖を含
むPFCAsの体重あたりの耐容一日摂
取量 (TDI)は設定されていないが、
PFOAについては欧州食品安全機関 
(EFSA)により1500ng/kg-体重/dayと
設定されている。体重を50kgと仮定す
ると、今回のPFOAの分析値はTDIの
0.1%であり、十分に下回る結果であっ
た。 
 
２．食事由来のPFCAs摂取量と・血清
中濃度との関連 
米国3M社の2002年のC8 PFOA製

造中止以降、米国では成人血中のC8

が25%減少し(Calafat et al. 2007)、特
定汚染源を持つとされる大阪市でも
同様にC8血中濃度は減少が確認され
ている(Harada et al. 2011)。しかしな
がら本研究ではそのC8について、関西
地方の対象集団において2003-2004年
から2011年においても継続した増加
が確認された。一方東北では2004年か
ら2011年にかけてC8の減少が見られ
るもののC8からC14までを合計した
総PFCAs濃度では両方の地域で増加
傾向である。食事中のPFCAsも2004
年の宮城を除き増加傾向であった。食
事経由の曝露量と血中濃度を関連付
けるには体内動態を考慮する必要が
ある。先行研究により、分布容積、半
減期等が明らかにされているC8を例
にとると食品から摂取量された
PFCAsから計算される血清中濃度か
ら以下のようになる。C8の分布容積は
200ml/kg (Niisoe et al. 2010) 、半減
期は3.8年 (Olsen et al. 2007) であり、
腸管での吸収率が高いと考えられて
いる (Loccisano et al. 2012)。これら
を考慮すると、体重50kgと仮定し、1-
コンパートメントモデルで評価 
(Niisoe et al., 2010)した場合、食品経
由のPFCAs総摂取量 (C8からC14の
合計、幾何平均値)から血中濃度を求め
ると、関西で2010年代は6.2ng/ml、
2000年代は2.9ng/ml、1990年代で
1.8ng/ml、1980年前後で0.5ng/mlであ
り、東北で2010年代は2.1ng/ml、2000
年代は0.7ng/ml、1990年代で1.3ng/ml、 
1980年代で0.4ng/mlであった。この値
はTable4の実際の血清中のC8の測定
値と近く、1981年の宮城を除き血清中
のC8は3割から9割が食事由来である
と推測できる。近年PFCAsを高濃度に
含有する化粧品・日焼け止め等の消費
者製品の存在も報告されており(Fujii 
et al. 2013)、それらによる汚染を受け
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ている可能性も考えられる。今後は生
活様式等を含めた解析を行う必要が
ある。 
  
Ｅ．結論  
  本研究では京都大学生体試料バン
クの保存試料を使用し、1980年前後か
ら、2010年代にかけて、食事試料と血
清試料中に含まれるPFCAsの測定を
行い、日本におけるPFCAsの食事を通
じた摂取量と血清中濃度の長期動向
を明らかにした。その結果、総PFCAs 
摂取量は2000年代の東北を除いて上
昇傾向であるが、最大値でもPFOAの
耐容一日摂取量より十分に低い値で
あった。血清中濃度も同様に上昇傾向
が見られ、C8においては、3割から9
割が食事由来であると推測された。 
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Table 2
Recoveries and method detection limits for PFCAs analysis of serum and diet

Quantification ions
(confirmation ions)

m/z

Instrument detection
limit a (pg)

Procedural
blank (SD)
(pg, n=8)

(S/N=3) Serum (500ng
spiked, n=6)

Diet (50pg spiked,
n=6)

PFOA (C8) 413 (394) 0.003 87(12) 72(11) 1.2(0.4)

PFNA (C9) 463 (444) 0.003 94(8) 73(15) 1.4(0.9)

PFDA (C10) 513 (494) 0.004 87(6) 79(7) 1.1(0.3)

PFUnDA (C11) 563 (544) 0.004 95(7) 83(5) 1.3(0.4)

PFDoDA (C12) 613 (594) 0.005 96(5) 91(11) n.d.

PFTrDA (C13) 663 (644) 0.005 99(6) 89(12) n.d.

PFTeDA (C14) 713 (694) 0.007 106(7) 104(20) n.d.

a 1 μL injection

Compound    (carbon
atoms)

SD: relative standard deviation

Recovery of PFCAs b % (SD%)

b All native PFCAs were spiked into samples before extraction.

Table1 Study area and study population

Sample type
Study
Area

Year City N Age

(All
females)

Mean (SD) Range

Diet Kansai 1979 Wakayama 15 52.0 (11.6) 35-69
1993 Kyoto 25 53.7 (4.0) 47-61

2003, 2004 Kyoto 18 51.8 (21.1) 21-76
2011 Kyoto 18 66.0 (4.9) 57-75

Tohoku 1981 Miyagi 18 44.8 (8.6) 31-57
1992 Miyagi 12 52.9 (10.8) 31-68
2004 Miyagi 16 21.5 (0.5) 21-22
2011 Fukushima 26 55.1 (13.0) 30-79

Serum Kansai 1983 Kyoto 15 43.7 (3.2) 40-50
1993 Kyoto 30 44.1 (3.0) 40-50

2004, 2005 Kyoto, Wakayama 30 37.7 (11.9) 24-63
2011 Kyoto 30 57.1 (14.3) 23-69

Tohoku 1981 Miyagi 27 45.3 (8.2) 33-57
1997 Miyagi 30 20.9 (1.2) 19-23
2003 Miyagi 30 45.2 (8.6) 30-59
2007 Miyagi 30 42.8 (9.9) 23-59
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Table 3
Dietary intake of PFCAs from composite food samples (ng day-1)

ng day-1

Area City PFOA PFNA PFDA PFUnDA PFDoDA
(C8) (C9) (C10) (C11) (C12)

Kansai 1979 Wakayama % of detection 73 40 67 67 33
Median (Range) 2.6(0.4-9.8) 0.7(0.4-8.9) 2.5(0.9-7.9) 9.6(2.6-24.1) 0.6(0.4-14.3)

(n=15) Mean±SD 3.7±3.0 2.1±2.5 3.2±2.2 10.7±7.7 3.3±4.5
GM 2.4 1.2 2.5 8.0 1.3

1993 Kyoto % of detection 92 96 64 92 60
Median (Range) 11.7(0.6-27.8) 8.6(0.7-22.8) 3.4(0.8-33.7) 27.3(3.3-69.6) 2.3(0.3-15.3)

(n=25) Mean±SD 12.8±8.1 9.9±5.2 4.3±6.3 28.2±18.9 3.6±3.9
GM 9.3 8.3 2.8 21.0 2.0

2003-2004 Kyoto % of detection 100 78 61 83 56
Median (Range) 16.4(2.3-72.1) 6.3(0.4-32.2) 2.8(0.7-34.4) 17.0(2.1-203.6) 1.5(0.4-40.0)

(n=18) Mean±SD 18.9±16.3 7.8±8.3 7.5±10.2 50.1±67.0 9.1±12.6
GM 14.6 3.9 3.2 20.5 2.4

2011 Kyoto % of detection 100 100 89 83 44
Median (Range) 31.2(14.6-99.5) 12.8(3.5-379.5) 6.3(0.9-603.2) 32.5(2.5-336.5) 1.0(0.5-67.6)

(n=18) Mean±SD 34.6±18.9 35.2±86.5 41.7±140.3 68.2±92.0 14.1±20.1
GM 31.2 15.2 8.2 29.6 3.5

Tohoku 1981 Miyagi % of detection 56 67 11 67 83
Median (Range) 2.5(0.6-10.3) 7.0(0.5-24.4) 1.5(1.0-14.7) 9.2(2.7-24.6) 4.3(0.5-27.0)

(n=18) Mean±SD 3.5±3.2 8.8±8.3 2.3±3.1 10.6±7.0 6.2±6.9
GM 2.2 4.3 1.7 8.6 3.9

1992 Miyagi % of detection 83 83 92 83 67
Median (Range) 9.0(0.6-21.0) 6.9(0.6-26.2) 7.1(1.0-14.1) 28.4(2.9-98.5) 6.0(0.6-26.4)

(n=12) Mean±SD 9.2±6.3 10.4±9.4 7.0±4.1 32.7±27.9 8.1±8.9
GM 6.4 5.9 5.7 20.9 3.9

2004 Miyagi % of detection 81 88 94 88 38
Median (Range) 5.2(0.4-14.4) 7.5(0.4-18.6) 4.4(0.8-7.9) 14.1(2.3-41.3) 0.6(0.3-73.1)

(n=16) Mean±SD 5.7±4.5 8.2±5.1 4.6±1.9 16.3±11.6 6.8±18.0
GM 3.5 5.8 4.1 12.5 1.5

2011 Fukushima % of detection 96 92 58 81 65
Median (Range) 8.0(0.6-217.6) 6.5(0.6-239.5) 4.6(0.7-43.3) 31.0(3.2-182.3) 11.8(0.4-61.0)

(n=26) Mean±SD 21.9±42.1 19.2±46.2 8.5±10.3 58.0±59.7 16.4±17.8
GM 10.5 7.5 4.2 28.3 6.0

SD: standard deviation; GM: geometric mean;
Concentrations lower than the detection limits were given a value of half the detection limit for statistical analyses.

Year (No. of
pooled diets)



- 147 - 

Table 4
Concentration of PFCAs in serum samples (pg ml-1)

ng day-1

Area City PFOA PFNA PFDA PFUnDA PFDoDA
(C8) (C9) (C10) (C11) (C12)

Kansai 1983 Wakayama % of detection 100 100 100 100 80
Median (Range) 1475(220-7098) 331(141-2498) 150(80-707) 311(164-1646) 45(0-269)

(n=15) Mean±SD 2274±2222 736±813 218±174 496±425 53±65
GM 1580 454 175 377 17

1993 Kyoto % of detection 100 100 100 100 100
Median (Range) 3169(1082-9894) 991(260-1925) 423(93-1770) 1086(279-2899) 84(17-216)

(n=30) Mean±SD 3777±2137 1017±459 546±369 1272±694 94±52
GM 3183 887 430 1066 80

2004-2005 Kyoto % of detection 100 100 100 100 90
Median (Range) 5051(2153-35337) 1864(571-9701) 609(178-3603) 1337(224-9040) 96(0-1401)

(n=30) Mean±SD 7051±6325 2430±2197 854±730 1697±1590 157±246
GM 5694 1899 697 1379 67

2011 Kyoto % of detection 100 100 100 100 100
Median (Range) 8504(1610-16837) 3759(867-11384) 1123(243-7587) 2033(499-4998) 144(31-527)

(n=30) Mean±SD 9075±4230 4123±2532 1419±1389 2144±1047 172±99
GM 7914 3451 1057 1896 147

Tohoku 1981 Miyagi % of detection 100 96 100 100 19
Median (Range) 175(60-654) 54(0-335) 26(4-54) 139(71-246) 0(0-46)

(n=27) Mean±SD 195±116 73±87 27±11 143±43 5±12
GM 171 45 24 140 1

1997 Miyagi % of detection 100 100 100 100 100
Median (Range) 2237(1134-10531) 849(335-3332) 378(206-1295) 1203(593-2845) 84(46-229)

(n=30) Mean±SD 2586±1659 1043±699 410±191 1242±454 99±41
GM 2292 885 377 1163 92

2003 Miyagi % of detection 100 100 100 100 100
Median (Range) 2523(1147-5858) 1114(396-2631) 421(191-767) 1418(748-3108) 93(13-231)

(n=30) Mean±SD 2703±1115 1178±434 443±131 1598±622 107±57
GM 2499 1103 424 1490 90

2007 Miyagi % of detection 100 100 100 100 77
Median (Range) 2185(686-6382) 1655(656-3906) 549(200-1161) 1662(589-5053) 124(0-465)

(n=30) Mean±SD 2617±1364 1771±837 633±304 2053±1201 143±119
GM 2314 1585 555 1714 36

SD: standard deviation; GM: geometric mean;
Concentrations lower than the detection limits were given a value of half the detection limit for statistical analyses.

Year (No. of
pooled diets)
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Figure 1. Profile and trend of PFCA levels in food samples 
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Figure 2. Profile and trend of PFCA levels in serum samples 
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炭素鎖の異なる有機フッ素カルボン酸と魚類摂取に由来する不飽和脂肪酸との

関連の検討 
 

研究代表者 小泉 昭夫 京都大学大学院医学研究科・教授 
 
 
研究要旨  
ヒト血清には PFOA のほか、長鎖 PFCAs が認められるが、その濃度を規定

する因子は不明である。本研究では京都の健常者 131 名の血清中 PFCAs と n-3
系不飽和脂肪酸を同時定量した。単変量解析では、魚介類摂取のバイオマーカ
ーであるエイコサペンタエン酸/アラキドン酸比と PFOA、PFNA、PFUnDA は
正の相関を示した。年齢、性別をさらに調整し、共分散分析を行っても有意な
因子であった。 

 
 

Ａ．研究目的  
有機フッ素化合物は界面活性剤、フ

ッ素樹脂製造の添加剤として用いら
れてきた。残留性のほか、疫学研究で
出生体重の低下が示唆されるなど懸
念が示されている。米国 3M 社が製造
を 2002 年から中止した後、米国では
成人血中 PFOS 濃度が 60%、PFOA
濃度が 25%減少したと報告された
(Olsen et al., 2008)。近年ペルフルオ
ロオクタン酸 PFOA(C8)以外の長鎖
PFCA 類（C9-C13）の血中での増加
が認められた（Harada et al., 2011）。
長鎖 PFCAs の濃度を規定する因子は
不明である。そのため、本研究では血
清中 PFCAs と魚介類摂取の生物学的
指標であるn-3系多価不飽和脂肪酸と
の関連を検討した。 

 
Ｂ．研究方法  

2013年の京都在住の成人131名の
血清試料を京都大学生体試料バンク
から選択した（Koizumi et al., 2009）。
試料0.5mLに0.5M テトラブチルアン

モニウム塩水溶液(pH10) 0.5mL、サ
ロ ゲ ー ト 標 準 溶 液 (PFC-MXA, 
Wellington Laboratories; 
Docosahexaenoic Acid-d5, Cayman 
Chemical)を加え、1 mLのmethyl 
t-butyl ether (MTBE)で抽出し、再度
1 mL MTBEで抽出した。有機層を乾
固させ、PFCAsは0.1M 臭化ペンタフ
ルオロベンジル/0.1M 18-Crown-6ア
セトン溶液、炭酸水素カリウム粉末1
片、内部標準溶液11H-PFUnDAを加
えて、60℃で60分間加熱して、ペンタ
フルオロベンジルエステル誘導体と
し た 。 Agilent 6890GC/5973MSD 
inertで、HP-5MSを用いて分離し、化
学イオン化（メタンガス、負イオン化
モード）で測定した。測定対象の脂肪
酸類は全て[M–C7H2F5]–により定量
した。 
 
Ｃ．研究結果 
分析値の要約を表 1 に示す。C8、

C9、C10、C11 が全ての試料で検出さ
れた。C8 より鎖長の長い PFCAs が全
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PFCAs の 50%以上を占めており、以
前の報告と同様の結果となった。また
奇数鎖 C9、C11、C13 が偶数鎖 C10、
C12 より高かった。 
血清中PFCAs濃度と関連する因子

について検討を行った。性別で有意な
差は見られなかった（表1）。単変量解
析では、年齢との相関はC8、C9、C10、
C11、C12で有意になった（図1）。魚
介類摂取のバイオマーカーであるエ
イコサペンタエン酸/アラキドン酸比
(EPA/AA)とC8、C9、C10、C11、C12
は正の相関を示した（図2）。EPA/AA
は年齢と相関していたため年齢、性別
をさらに調整し、共分散分析を行って
もEPA/AA とC8、C9、C11、C12と
の間に有意な相関が認められた。 

 
Ｄ．考察  

PFCAs、特に長鎖PFCAsは陰膳食事
中で検出され、食事が主要な曝露源で
あると考えられる（Fujii et al., 2012）。
生物濃縮性の高い長鎖PFCAsは魚類
に比較的蓄積し、食事からの摂取に占
める割合が高くなっている可能性が
ある。 
  
Ｅ．結論  
健康な男女血清中PFCAs濃度と魚

介類摂取の生物学的指標EPA/AA比は
有意な相関を示した。 
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Fig. 1. Association between serum PFCAs concentrations and age of donors. 

Fig. 2. Association between serum PFCAs concentrations and eicosapentaenoic acid/arachidonic 
acid ratio. 

Table 1. Serum concentrations of PFCAs in Kyoto, Japan in 2013
Age (yr) Concentration (pg mL-1)

n PFHpA PFOA PFNA PFDA PFUnDA PFDoDA PFTrDA PFTeDA
Total 131 Mean±SD 63±15 63±30 4626±2449 3020±2202 869±1132 998±602 141±79 191±72 17±113

Median 67 57 4079 2509 659 895 124 183 ND
Male 37 Mean±SD 60±18 61±37 4102±2629 3022±3025 1024±1968 920±568 131±67 203±101 26±150

Median 66 52 3305 2229 618 813 115 195 ND
Female 94 Mean±SD 64±14 64±27 4832±2358 3019±1799 808±529 1029±615 144±83 187±57 14±95

Median 68 60 4571 2695 686 933 126 183 ND
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炭素鎖の異なる有機フッ素カルボン酸のヒト・マウス体内動態モデル 

 
研究代表者  小泉 昭夫  京都大学大学院医学研究科・教授 
研究分担者  原田 浩二  京都大学大学院医学研究科・准教授 
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研究要旨  
ペルフルオロアルキルカルボン酸(PFCAs)は多数の炭素鎖の異なる同族体を

もつ残留性有機汚染物質である。前年度の課題でヒトとマウスともにPFCAsの
尿中クリアランスは鎖長が長くなるにつれ低下し、糞中クリアランスは増加す
ることを見出した。今年度はさらに中枢神経系への移行を評価し、また2-コンパ
ートメントモデルによる体内動態のモデル化を試みた。血中PFCA濃度の推移を
2-コンパートメントモデルに当てはめて、パラメータ解析を行ったところ、分布
容積は鎖長が大きくなるにしたがい増加し、AUCはC8で最大となり、より大き
いPFCAsでは減少した。また糞便中クリアランスを静脈投与、経口投与で比較
し、PFCAsの理論的腸管吸収率を計算したところ、94% - 104%と極めて高い吸
収率を示した。2-コンパートメントモデルで既報の高用量PFOA反復投与実験の
経口投与量をシミュレートしたところ、実験値に近い結果が得られた。また排
出と分布の速度は十分離れているため、1-コンパートメントモデルとしても記述
しうると考えられた。総クリアランスはマウスでC10、ヒトでC9が最も低くな
るが、その大きさは50 - 100倍の差があった。脳脊髄液へのPFCAsの移行は小さ
く、血液脳関門の障壁があると考えられた。以上のPFCAs特性と体内動態モデ
ルはPFCAsの蓄積性の理解に資するものであった。 
 

 
Ａ．研究目的  
 
ペルフルオロオクタンスルホン酸

（PFOS）やペルフルオロオクタン酸
[PFOA,8個の炭素原子を持ち（C8）と
略称する]のような過フッ素化学物質
は、環境で検出されており、それらの
毒物動態学は広範囲に検討されてき
た。それらの生物学的半減期は、他の
実験動物モデルよりもヒトでかなり
長い(Ohmori et al. 2003; Olsen et al. 
2007)。ヒトにおけるより長い生物学

的半減期の理由は明らかでない。 
PFOAは肝毒性、発生毒性、免疫毒

性および内分泌撹乱を引き起こすこ
とが判明している(Lau et al. 2007)。
したがって、PFOA以外のより短鎖長
の ペ ル フ ル オ ロ カ ル ボ ン 酸 塩
（PFCAs）、例えばペルフルオロブタ
ン酸とペルフルオロヘキサン酸（C4
からC6）が、商用アプリケーションに
使用されている(EPA, 2012)。これら
の短鎖PFCAsはPFOAよりも毒性が
低いと考えられ (Chengelis et al. 
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2009a; Das et al. 2008)、おそらくそ
れは、PFOAに比べて比較的短い半減
期に起因する (Chang et al. 2008; 
Chengelis et al. 2009b)。対照的に、
ペルフルオロノナン酸（PFNA、C9）
とペルフルオロデカン酸（PFDA、
C10）などの長鎖PFCAsは、げっ歯類
においてPFOAよりも比較的長い半
減期を示した (Kudo et al. 2001; 
Ohmori et al. 2003; Tatum-Gibbs et 
al. 2011) 。直鎖PFCAsが生物学的に
代謝されないことはよく知られてい
る(Vanden Heuvel et al. 1991)。さら
に、いくつかのインビトロ研究は、生
物学的活性は、親化合物のアルキル鎖
長に依存することを見出している
(Liao et al. 2009; Matsubara et al. 
2006; Upham et al. 1998)。それにも
かかわらず、長鎖PFCAsレベルの増加
は、最近10年でヒト血清中、日常の食
事で認められている (Glynn et al. 
2012; Harada et al. 2011; Fujii et al. 
2012)。 
本研究では、マウスおよびヒトにお

けるC6-C14のPFCAsの毒物動態学の
違いを調査することを目的とした。マ
ウスにおけるPFCA強制経口投与後、
静脈内投与（IV）後の24時間について、
血清濃度、組織分布および排出が評価
された。ヒトのPFCAsの尿クリアラン
ス、胆汁クリアランスおよび脳脊髄液
（CSF）移行は、比較のために収集し
た。これらの比較は、これまで、その
毒性学的重要性にもかかわらず、報告
されていない。 
 
 
Ｂ．研究方法  
 
B-1. 動物実験 
動物：全ての実験は、 8～10週齢（体

重20～30g）マウスを用いて行った。 

FVB / NJCLマウスは日本クレア（東
京）から購入し、京都大学動物実験施
設に収容した。標準的な市販の実験用
固形飼料（F-2、3.73kcal/g、船橋農場
（株）、千葉県、日本）を用いた。全
ての動物は、12時間の明/暗サイクル
で周囲温度24±2℃、50±10%の湿度に
維持した。マウスを個々に代謝ケージ
に入れ、水および食物に自由にアクセ
スさせた。 
試料収集：各PFCAは、IVまたは強

制経口投与した。PFCAsをエタノール
/水/ジメチルスルホキシド（5：4：1）
に溶解し、IVおよび強制経口投与の両
方にMilli -Q水により最終調製した。
単回用量PFCAsを尾静脈（IV用量0.31  
µmol/kg、注入体積0.1mL/kg）を介し
て、または経口投与（強制経口投与量
3.13 µmol/kg、注入体積0.1mL/kg）で
投与した。各投与郡は、9雄マウスと9
雌マウスの18匹を含んでいた。 

PFCA血清中濃度の経時変化を観察
するために、全血試料を、IV又は強制
経口投与後0、1、3、6、12および24
時間後に尾静脈から採取した。追加の
採取は、静脈内投与の0.5時間目に行
われた。研究プロトコルは、表１にま
とめている。 

24時間後まで、尿と便を代謝ケージ
に集めた。次いで、マウスをセボフル
ラン麻酔下に置き、頚椎脱臼により安
楽死させた。全血の一部を採取し、遠
心分離し（370g）血清を単離した。肝
臓、腎臓および脳組織を回収し、秤量
した。脂肪組織は、腹部腸間膜脂肪か
ら採取した。マウスにおける総血清は、
雄マウス56mL/kgマウス体重および
雌マウス65mL/kgマウス体重と推定
された(Riches et al. 1973)。総脂肪組
織をマウスの総体重の2.3%であると
仮定した(Riches et al. 1973)。全ての
実験手順は、京都大学動物実験委員会
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により承認された（MedKyo11067）。 
 
B-2. ヒト試料：尿、胆汁および脳脊
髄液と対血清 
胆汁、CSFおよび尿、血清データを

含むすべてのヒト試料は京都大学生
体試料バンクの保存試料から採取し
た(Koizumi et al. 2005; Koizumi et 
al. 2009)。提供者の属性を表２に要約
した。24時間胆汁試料は経鼻胆道ドレ
ナージ、経皮経肝胆道ドレナージや経
皮経肝胆嚢ドレナージによって撮影
された。5mLの血液試料を同じ日にポ
リプロピレンチューブに肘静脈から
採取した。CSF試料は脳室ドレナージ、
腰椎ドレナージ、脳室シャントまたは
硬膜形成術の際に採取された。血液試
料10mLも同じ日に提供された。24時
間の蓄尿試料を健常者から収集し、採
尿の最後に10mLの血液を採取した。
京都大学の倫理委員会によって研究
計画書は検討、承認された(E25)。書
面によるインフォームドコンセント
は、サンプル採取の前にすべての参加
者から得られた。 
 
B-3. 生物試料中のPFCA濃度の決定 
試料の均質化と準備：マウス組織及

び糞便を秤量し、マウス組織グラムあ
たり15mLの水/メタノール（1:1）で
希釈した。試料ホモジナイザーを用い
てホモジナイズした。ホモジネートの
一部（PFCA濃度に応じて0.1～1mL）
を15mLのポリプロピレンチューブに
移した。全血、血清および尿試料につ
いて、各試料約10～100 µLと1mLの
メタノール1.5mLをマイクロ遠心チ
ューブに入れ、3時間混合した。得ら
れた溶液の一部（濃度に応じて0.1～1 
mL）を15mLのポリプロピレンチュー
ブに移した。ヒト試料については、各
試料の約0.5～30mLを、直接15または

50mLのポリプロピレンチューブに移
した。 

PFCAsの化学分析：全ての試料にお
いてPFCAs濃度の決定は、以前に報告
された方法(Fujii et al. 2012)を用い
て行った。測定対象化学物質はペルフ
ルオロヘキサン酸（PFHxA、C6）、
ペルフルオロヘプタン酸（PFHpA、
C7）、PFOA（C8）、PFNA（C9）、
PFDA（C10）、ペルフルオロウンデ
カン酸（PFUnDA、C11）、ペルフル
オロドデカン酸（PFDoDA、C12）、
ペルフルオロトリデカン酸（PFTrDA、
C13）とペルフルオロテトラデカン酸
（PFTeDA、C14）であった。操作ブ
ランクのコントロールは、10試料ごと
に分析した。分析法検出限界（MDL）
は、シグナル/ノイズ比3倍となる濃度
として定義した（表３）。総回収率は
表４に示した。 
 
B-4. PFCAsの毒物動態学解析 

24時間で、全血と血清との間の
PFCAsの比は、血清PFCA濃度を全血
試料中のPFCA濃度に変換するために
使用した。血清濃度データは、以下の
式によって記載される2-コンパート
メントモデルを用いて分析した。 
 
C（T） = C1exp（-λ1*t）+ C2exp（-λ2 
*t） --- eq（ 1 ） 
 
C1、C2、λ1、λ2を取得するために、血
清中PFCAレベルを最小二乗アプロー
チと非線形最適化により2-コンパー
トメント毒物動態学モデルに適合さ
せた(Rao et al., 1999)。IV投与試験で
は分布容積は次のように定義された。 
 
 分布容積=用量/C（0）--- eq（ 2 ） 
 
B-5. マウスおよびヒト試料中の
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PFCAクリアランス 
マウスの尿クリアランス（CLU-mice）

を、24時間中尿中排泄総量を0～24時
間の各PFCA血清濃度の曲線下面積
（AUC）で割ることによって決定した。
マウス糞便クリアランス（CLF-mice）
は、24時間中糞便中排泄総量を0～24
時間の各PFCA血清濃度のAUCで割
ることによって決定した。 
各PFCAのヒト尿（CLU-human）と胆

汁クリアランス（CLB-human）は、24
時間累積尿・胆汁排泄量を各PFCA血
清濃度で割ることによって決定した。 
 
B-6. 統計分析 
検出限界よりも低い濃度値は、検出

限界の半分を与えた。ヒトCSF中の各
PFCA平均値間の差はスチューデント
のt検定を用いて検定した。p値< 0.05
を統計的に有意とみなした。 
 
Ｃ．研究結果 
 
C-1. IV投与後のマウス毒物動態解析 
各PFCAのための血清濃度に対する

全血濃度の割合（平均±SD）は、PFOA
で0.60±0.1、PFNAで0.43±0.1、PFDA
で0.50±0.1、PFUnDAで0.53±0.1、 
PFDoDAで0.70±0.2、PFTrDAで0.88 
±0.2、PFTeDAで1.05±0.2であった。
各化学物質の平均比率を、対応する血
清濃度に変換するために、全血濃度に
乗じた。 
対数目盛で血清中PFCAs濃度の時

間経過とその当てはめ曲線を図１に
示す。C6は投与後0.5時間であっても
血清中に検出されなかったため、その
血中動態を解析しなかった。他の
PFCAs（C7-C14）の場合は、血清レ
ベルはMDLを超えていた。図１に示
すように、C7は時間依存的に血清から
消失した。他の化合物（C8-14）は血

清からの遅い消失が特徴の非常にユ
ニークな動態プロファイルを示した
（表５）。2-コンパートメントモデル
は、マウスにおいてPFCAsの動態を十
分記載できた。血清PFCAs濃度から得
られたパラメータを表５に示す。 

PFCAs（C7-C14）の分布容積は、
雌雄ともにPFCAの鎖長の増加に相関
し、雌雄間で差を示さなかった（図２）。
その分布容積は、C7は血液、C8とC9
は細胞外の水分、C11とC12は体水分
の総量にほぼ対応していた。特異的組
織結合は、C13およびC14について示
唆された。これらの結果は、鎖長が分
布容積の決定要因であることを示し
た（表５）。AUCはC8で最大に達し、
鎖長が増加すると減少した（表５）。 
表６では、投与後24時間PFCAsの組
織分布を示す。C6からC14のPFCAs
の総回収率は男性で76%より大きく、
雌でやや低かった（58%より大きい）。
C6、C7のPFCAsについては、投与用
量のほぼ全ては、わずかな部分だけ糞
便中に排泄され、24時間後までに尿中
に回収した。対照的に、C8のごく一部
が尿（6～7%）で、さらに少ない量が
糞便（<1%）中に排泄された。大部分
が血清および肝臓（61～79%）に保持
され、腎臓にも部分的に分布した（1.3
～1.4%）。C9からC14のPFCAsにつ
いては、分布パターンはC8と同様であ
った。しかし、C9からC14のPFCAは
雌雄とも尿と糞便中排泄はC8のそれ
よりもはるかに低く、ほとんどが肝臓
に保持された（雄で64～80%、雌で46
～55%）。 
 
C-2. マウスでの強制経口投与後の
PFCAs毒物動態学  
強制経口投与後、C6は、全てのサン

プリング時点の血清中に検出されな
かった。したがって、2-コンパートメ
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ント分析をC6では行わなかった。図３
に示すように、 C7からC14のタイム
コースは性別で違いはなく、よく2-コ
ンパートメント毒物動態モデルによ
ってシミュレートされた（表５）。AUC
は、C8で最大となり、炭素数の減少に
伴って増加した。静脈内投与に対する
強制経口投与の投与量調整後のAUC
比は炭素数7～13のPFCAsでは1に近
く、C14では1未満となった（表５）。 
物質収支の検討では、静脈内投与と比
べて強制経口投与でC6、C7、C12お
よびC14のPFCAsの総回収は低かっ
た（表６、表７）。C8～11のPFCAs
の総回収率は類似していた。これらの
結果は、IVおよび強制経口投与の両方
の分布様式を反映していた。C6、C7
のPFCAsが尿中に回収され、C8～14
のPFCAsの大部分は、肝臓や血清中に
回収された。PFCAsのわずかな量が糞
便中に排泄され、腸からの効率的な吸
収とそれによる腸肝循環を示唆した。 
 
C-3. マウスにおけるPFCAsの尿と糞
便クリアランス 
マウスでのIVおよび強制経口投与

後のPFCAs尿・糞便クリアランスを表
８に示す。IV投与で、C8の尿クリア
ランス（雄：13.1 mL/d/kg、雌：9.8 
mL/d/kg）は、C7と比較して有意に少
なかった（雄：336.7 mL/d/kg、雌：
216.3 mL/d/kg）（表８）。C7は、糞
便クリアランスが最も高かったが、C7
の尿クリアランスよりも小さかった。
糞便クリアランスはC9で最も低かっ
た。総クリアランスはC7が最大で
（雄： 347.4 mL/d/kg、雌： 265.7 
mL/d/kg）、C10が最低であった（雄：
2.2 mL/d/kg、雌：2.8 mL/d/kg）。男
女間の有意な差はなかった。 
強制経口投与ではIV投与のものと

類似のPFCAsクリアランスパターン

を示した。C8尿クリアランス（雄：
9.2 mL/d/kg、雌：6.6 mL/d/kg）は、
C7（雄：248.8 mL/d/ kg、雌：166.7 
mL/d/kg）より有意に低かった（表８）。
C7は、糞便クリアランスが最も高かっ
たが、C7の尿クリアランスよりも小さ
かった。糞便クリアランスはC9で最も
低かった。総クリアランスはC7が最大
で（雄：292.5 mL/d/kg、雌：190.2 
mL/d/kg）、C10が最低であった（雄：
3.9 mL/d/kg、雌：2.2 mL/d/kg）。 
強制経口投与および IV 投与の

PFCAs糞便クリアランスを比較する
と、長鎖PFCAs（C13とC14）に違い
が存在した（表８）。強制経口投与後
24時間の糞便は、排出された胆汁と腸
を通過し吸収されなかったPFCAs両
方を含んでいると考えられた。PFCAs
の実質的な糞便クリアランスはIV投
与の糞便クリアランスで示される。
PFCAsの腸管吸収係数を評価するた
めに、次式を用いて理論的に吸収され
た部分を計算した。 
 
理論的吸収率（%）= 

 gavageby  CL Fecal
IVby  CL Fecalgavageby  CL Fecal

(%) gavageby  fecesin recovery 100





 

--- eq（ 3 ） 
 
結果を表８に記載した。理論的吸収

率はPFCAsが効率的に腸内で吸収さ
れることを示唆し、雌雄とも94 %から
104%の範囲であった。 
 
C-4. 毒物動態学モデル評価 
ラットとサルにおけるPFOAの生

理学的薬物動態モデルは、これまでに
いくつかの動物実験から入手した化
学的パラメータを使用して開発され
ている(Loccisano et al. 2011; 2012)。
本研究では、マウスの血清中のPFCA
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濃度に基づいた単純な2-コンパート
メントモデルを開発した。このモデル
は、3.13 µmol（PFOA 1.3 mg）/ kg
の用量を強制経口投与後の、血清中濃
度の経時変化をよく説明した。このモ
デルを評価するために、反復強制経口
投与（20 mg/kg）での血清濃度の毒物
動態に適用した(Lou et al. 2009)。40 
mg/kg以上の単回強制経口投与は、マ
ウスにおいてPFOAの非線形薬物動
態がみられるため(Lou et al. 2009)、
強制経口投与（20 mg/kg）を用いて、
図４に示す用量モデルを推定した。血
清PFOA濃度は、初回投与後約8日ま
でに定常状態に達し、最小および最大
の血清濃度は、雄マウスでそれぞれ約
260および185 µg/mL、雌マウスでそ
れぞれ300および400 µg/mLであった。
以前の研究では、20 mg / kgを毎日強
制経口投与により、7日後には雄マウ
スで 181 µg/mL 、雌マウスで 178 
µg/mL、17日後には、雄マウスで199 
µg/mL、雌マウスで171 µg/mLの血清
中PFOA濃度を示した (Lau et al. 
2006)。本研究では、モデルによる予
測血清濃度は、雌マウスでわずかに高
かった一方、雄マウスで同様の結果が
得られたことがわかった（図４）。こ
れらの結果は、反復投与実験をPFOA
単回投与による単純な2-コンパート
メント毒物動態学モデルを用いてシ
ミュレートすることができることを
確認した。また、このモデルは他の
PFCAsについて適用し、単回経口投与
のモデルから、反復経口投与における
PFCAクリアランスを予測することが
可能である。用量はまた、1.3 mg/kg
から20 mg/kgにスケールアップする
ことができた。 
表５は、モデルの数値結果を示す。

IVおよび強制経口投与の両方で、>C7
のPFCAsのλ2はλ1よりもはるかに小

さく、PFCAsが体内組織に急速に分配
し、初期の段階で血液および組織間で
平衡化した可能性があることを示し
ていた。これらの結果は、モデルの最
初の指数関数は、長期的な観測では無
視でき、1-コンパートメント毒物動態
学モデルで>C7のヒト血清中PFCAs
の毒物動態学を予測するために十分
であることが示唆された(Niisoe et al. 
2010)。 
 
C-5. ヒトでの尿中および胆汁クリア
ランス 
ヒトでのPFCAs尿中および胆汁中

クリアランスを表９に示す。ヒト血清、
胆汁および尿中PFCAs濃度を表１１
に示している。ヒト血清ではC6は検出
されなかったためクリアランスを分
析しなかった。ヒトのPFCAs尿クリア
ランスは、マウスのものより2倍以上
小さく、鎖長が長いほど減少した（図
５）。胆汁クリアランスは、C9で最低
であり、C9からC14でPFCAs鎖長が
長いほど増加した（表９）。 
糞便への排泄率を計算するために、

胆汁中PFCAsが再吸収され腸肝循環
する際の、PFCAs再吸収率を推定した。
マウス実験に基づいて報告された200 
mL/kgの分布容積  (Harada et al. 
2007; Niisoe et al. 2010)と、ヒトでの
3.8 年の血清半減期 (Olsen et al., 
2007)、およびそのC8が尿と胆汁を経
由した糞中排泄のみであると仮定し
て、胆汁排泄されたC8の再吸収率は
0.98と算出された。我々は、この再吸
収率が他のPFCAsに適用されると仮
定した。表９は、胆汁クリアランスか
ら推定されたPFCAs糞便クリアラン
スを示している。推定糞便クリアラン
スも同様にヒトでマウスより2倍小さ
かった。総クリアランス（尿・糞便ク
リアランス）の鎖長との関係は、ヒト
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とマウスの間で類似していた。クリア
ランスは鎖の長さの関数として減少
し、C9（0.062 mL/d/kg）で最も低か
った（図５）。それにもかかわらず、
ヒトでの総クリアランスはマウスよ
り50～100倍小さかった。 
 
C-6. マウスと人間の中枢神経系にお
けるPFCAs 

PFOS及びPFOA(C8)が細胞膜電位
を変化させ、チャネルゲーティング特
性に影響を与えることが知られてい
る(Harada et al. 2005b; Harada et al. 
2006; Matsubara et al. 2007)。これは
PFCAsが神経毒性を引き起こす可能
性を示唆している。我々は以前、CSF、
血清との間で、PFOSとPFOA(C8)の
大きな濃度勾配があることを報告し
ており、これらの物質は血液脳関門の
ため中枢神経系に入ることができな
いことを示唆していた(Harada et al. 
2007)。これらのことから、マウスの
脳と血清との間でPFCAsの濃度勾配
を評価した（表１０）。勾配は、一般
的には鎖長が長いほど増加し、C8、
C9とC10で大きく、C11-C14で小さか
った。これらの結果は、PFCAsがヒト
血液脳関門も自由に通過しない可能
性が示唆された。 
ヒトでは、CSF中のPFCA濃度は、

血清濃度の100倍以下であった（表１０）。
脳出血及び髄液漏患者では平均PFCA
濃度は1.3 pg/mLから70 pg/mLの範
囲であったのに対し、水頭症患者では、
0.38 pg/mLから37 pg/mLの範囲であ
った。血清に対するPFCAsの比率は、
脳出血や髄液漏患者に比べて水頭症
患者で小さかった。CSF中の実質的に
より高いPFCAs （C11、C12および
C13）が脳出血及び髄液漏患者におい
て検出されたことは興味深い。この現
象は、中枢神経系への血清の直接流入

と関連付けることができるかもしれ
ない(Yang and Rosenberg 2011)。 
 
C-7. この研究の限界 
本研究では、いくつかの限界がある。

まず、PFCA毒物動態学モデルは短期
的な観察期間によるものだった。それ
にもかかわらず、我々のモデルは、単
回および反復投与、またC8用量をスケ
ールアップしてシミュレートするこ
とができた。モデルは、他のPFCAs
に適用されるかどうか、さらなる検討
が必要である。第二に、ヒト腸肝循環
でのPFCA再吸収率やマウスでの
CSF/血清の比などのいくつかのパラ
メータは、推定であり、不確実性があ
る。 
 
C-8.  PFCAの生物蓄積に関連して 
本研究により明らかにPFCAsの毒

物動態は二分類できた。C6およびC7
のPFCAsが尿中に体内から急速に排
泄され、C8より長いアルキル鎖を有す
るPFCAsは主に肝臓で堆積していた。
尿による排泄は肝臓による排出より
も急速であった。このような毒物動態
特性はPFCAsが体内に蓄積されるか
どうかを予測することができる。C10
からC14のPFCAsの総クリアランス
は鎖長に伴い増加し、PFCAsの親油性
との関わりを意味し、主に胆汁を経由
して糞中に排出された。それゆえに、
C9-C11のPFCAsはマウスではほとん
ど蓄積した。効率的に尿を通じて排泄
されたC6とC7のPFCAsは、他のより
長い鎖長のPFCAsよりも有意に短い
半減期を示した。 
鎖長に伴い生物蓄積を引き起こす

メカニズムはよく理解されていない。
我々の研究は鎖長とともにPFCAsの
分布容積が増加することが観察され
た。これは長鎖PFCAsの血清および肝



- 160 - 

臓脂肪酸結合タンパク質との親和性
が高いことを示唆し、鳥類の血清タン
パク質が短鎖PFCAsとは結合が強く
なく、より長い鎖に親和性が増加する
ことを示す以前の研究によって支持
される(Jones et al. 2003)。これらの
結果より、未結合のC6とC7のPFCAs
は糸球体濾過により排泄され、一方C7 
より長いPFCAsはタンパク質との親
和性から、腎臓での排泄を妨げるのか
もしれないと考えられた。長鎖PFCAs
（>C8）が肝臓に優先的に蓄積するこ
とは、肝臓脂肪酸結合タンパク質との
高い親和性に理由があるかもしれな
い(Zhang et al. 2013)。PFCAsとの結
合親和性は、より長鎖PFCAsで増加す
ることが知られている(Zhang et al. 
2013)。さらなる研究が、PFCA（>C7）
の肝臓での蓄積を理解するために必
要である。 
 
C-9. 種差への示唆 
本研究では、ヒトとマウスで9種類

の炭素鎖長の異なるPFCAsの毒物動
態学プロファイルを報告した。総クリ
アランス（尿・糞便クリアランス）の
鎖長依存性が2種間で類似していたが、
その速度には大きな違いがあること
がわかった。種間のPFCA排出速度の
差が生じる機構はわかっていない。
3Mが運営するC8 (PFOA)製造工場の
退職労働者の疫学研究では、血清半減
期が3.8年であったことを明らかにし
た (Olsen et al. 2007)。別の研究では、
C8(PFOA)の血清消失半減期は、マウ
ス（15～20日）、ラット（< 1～15日）
およびカニクイザル（20～35日）と、
はるかに短いことがわかっている
(Lau et al. 2007)。 
今回の研究では、ヒトでのPFCAs

の長い半減期は、腎臓からの乏しい除
去に起因していた (Harada et al. 

2005a; Niisoe et al. 2010)。マウスで
は、C7とC8の尿中クリアランスはヒ
トのものよりそれぞれ500倍、300倍
だった。これとは対照的に、糞便クリ
アランスの大きさは10倍の範囲内で
あった。以前のトランスポーター実験
では、腎臓におけるトランスポーター
が関与している可能性があることを
示唆した(Minata et al. 2010; Tan et 
al. 2008; Yang et al. 2010)。しかし、
種間で異なる排出パターンとなる理
由には決定的ではない。また、わずか
に高い脳/血清分配率が、長鎖PFCAs
についてマウスで観察された。ヒト
CSF中PFCAsは血清の1.0%から2.5%
の範囲であった。この結果は、ヒト血
液脳関門が例えばOAT3のようないく
つかの有機アニオン輸送体によって
維持され、積極的にCSFから血清中に、
これらの化合物を輸送することがあ
り得ることを示した (Mori et al. 
2004)。 
 
Ｄ．結論  
本研究でマウスおよびヒトにおけ

るPFCAsの包括的な毒物動態研究が
示された。この研究のハイライトは、
マウスおよびヒトで異なるアルキル
鎖長の様々なPFCAsを評価したこと
である。PFCAs（>C7）の大きな蓄積
は、肝臓に特異的結合タンパク質があ
ることを示唆し、PFCAの生物蓄積の
ために重要な役割を持つと考えられ
た。また、PFOAの単純な2-コンパー
トメント毒物動態モデルは、単回投与
又は反復投与、小用量または大用量の
両方で血清濃度をシミュレートする
ことが示された。これらの情報は、他
の種でもPFCAsの生物蓄積性を評価
するために有用であろう。 
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表１. Study profile of PFCA toxicokinetics in mice   
            

Administration 
methods 

Dosage 
amount            

( µmol/kg)
Sex (N) Serum sampling Urine and 

feces sampling 

Tissue sampling                                       
(liver, kidney, brain, 

adipose tissue) 

intravenous (IV) 0.31 Male (9), 
Female(9) 

Time course                                                                                                         
(0, 0.5, 1, 3, 6, 
12, 24hr after 

dosing) 

24 hr after 
dosing 24 hr after dosing 

gavage       3.13 Male (9), 
Female(9) 

Time course                                                         
(0, 1, 3, 6, 12, 

24hr after 
dosing) 

24 hr after 
dosing 24 hr after dosing 
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表２. Demographic characteristics of human donors  
          

No sex Age Disease Treatment 
    (yrs)     
CSFa-serum 

pair     

     
1 male 56  liquorrhoea spinal drainage 

2 male 73  hydrocephalus after cerebrol 
infarction bone and duraplasty after craniotomy 

3 male 74  cerebral hemorrhage ventriculo-peritoneal shunt 

4 male 70  hydrocephalus after cerebrol 
infarction 

cerebral drainage after external 
decompression 

5 female 80  cerebral hemorrhage cerebral drainage 

6 male 60  normal pressure 
hydrocephalus cerebral drainage 

7 male 74  normal pressure 
hydrocephalus cerebral drainage 

     
Bile-serum 

pair     

1 female 68 carcinoma of the head of the 
pancreas Nasobiliary drainage 

2 male 74 choledocholithiasis percutaneous transhepatic biliary 
drainage 

3 female 90 choledocholithiasis Nasobiliary drainage 

4 male 75 cholecystolithiasis percutaneous transhepatic 
gallbladder drainage 

5 male 81 choledocholithiasis Nasobiliary drainage 
     
Urine-serum 

pair     

1 male 23  healthy volunteer  - 
2 male 21  healthy volunteer  - 
3 male 22  healthy volunteer  - 
4 male 21  healthy volunteer  - 
5 male 21  healthy volunteer  - 
6 female 22  healthy volunteer  - 
7 female 22  healthy volunteer  - 
8 female 21  healthy volunteer  - 
9 female 22  healthy volunteer  - 
10 female 28  healthy volunteer  - 

a. cerebrospinal fluid      
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表３. Target ions and method detection limits       
                  

Compound    
(carbon atoms) 

Quantification 
ions 

(confirmation 
ions)  

Method detection limita 

   Animal samples Human samples 

   IVb gavagec Serumd Bilee Urinef CSFg 
  m/z nmol g-1 nmol g-1 ng mL-1 ng mL-1   pg mL-1 pg mL-1 

PFHxA (C6) 313 (294) 0.02  0.2  - - - - 
PFHpA (C7) 363 (344) 0.02  0.2  0.04  1.2 6.4  5.6  
PFOA  (C8) 413 (394) 0.003  0.03  0.2  1.0  3.5  16  
PFNA (C9) 463 (444) 0.001  0.01  0.1  0.4 1.3  4.0  
PFDA (C10) 513 (494) 0.001  0.01  0.05  0.3 0.8  1.3  
PFUnDA (C11) 563 (544) 0.001  0.01  0.04  0.3 0.5  2.5  
PFDoDA (C12) 613 (594) 0.0003  0.003  0.02  0.1 0.3  1.0  
PFTrDA (C13) 663 (644) 0.0003  0.003  0.02  0.1 0.8  1.0  
PFTeDA (C14) 713 (694) 0.0003  0.003  0.01  0.1 0.2  0.2  
      
a. The method detection limit is defined as the concentration that produces a signal three times higher 
than that of the blank. 
b. Sample volume was approximetely 10mg.      
c. Sample volume was approximetely 1mg.    
d. Sample volume was approximetely 0.5mL.      
e. Sample volume was approximetely 1mL.     
f. Sample volume was approximetely 30mL.    
g. Sample volume was approximetely 10mL.      
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表４. Recoveries of PFCA in each sample 
              

Compound    
(carbon atoms)   

            
 Mice Liver Kidney Brain Adipose 

tissue Feces 

    1 ng spiked 
(n=3) 

1 ng spiked 
(n=3) 

1 ng spiked 
(n=3) 

1 ng 
spiked 
(n=3) 

1 ng spiked 
(n=3) 

PFHxA (C6) 116(10) 101(21) 133(12) 59(16) 120(51) 
PFHpA (C7) 108(6) 125(22) 144(26) 84(26) 166(64) 
PFOA  (C8) 105(5) 128(22) 139(23) 89(34) 90(16) 
PFNA (C9) 109(7) 134(27) 145(23) 97(38) 89(5) 
PFDA (C10) 100(4) 127(25) 128(20) 91(35) 81(3) 
PFUnDA (C11) 98(8) 120(23) 115(17) 93(39) 103(3) 
PFDoDA (C12) 95(3) 96(20) 98(17) 80(36) 107(2) 
PFTrDA (C13) 84(4) 107(29) 98(14) 89(45) 74(1) 
PFTeDA (C14) 91(5) 106(20) 100(14) 89(38) 62(6) 

           
 Humans Serum Bile Urine CSF  
    1 ng spiked 

(n=3) 
0.1 ng spiked 

(n=3) 
0.1 ng spiked 

(n=3) 
0.1 ng 
spiked 
(n=3)  

PFHxA (C6) 69(15) 74(7) 100(15) 74(24)  
PFHpA (C7) 58(14) 84(19) 76(4) 80(27)  
PFOA  (C8) 65(14) 97(10) 72(3) 80(22)  
PFNA (C9) 73(13) 97(6) 68(2) 90(23)  
PFDA (C10) 71(10) 80(7) 71(3) 90(25)  
PFUnDA (C11) 67(11) 69(5) 77(1) 74(22)  
PFDoDA (C12) 68(7) 56(10) 82(6) 58(14)  
PFTrDA (C13) 57(8) 54(3) 70(5) 61(16)  
PFTeDA (C14) 62(7) 64(7) 63(4) 79(16)   
 
a  All native PFCAs were spiked into samples before extraction 
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表５.  Elimination of PFCAs determined by the two-compartment model in mice after IV or gavage 
administration 
 
a. Intravenous injection with a target dose of 0.313  µmol/kg      

 PFHpA PFOA PFNA PFDA PFUnDA PFDoDA PFTrDA PFTeDA 
 (C7) (C8) (C9) (C10) (C11) (C12) (C13) (C14) 

Male                 

C1( µmol/L) 0.8（0.3） 0.2（0.1） 0.2（0.1） 0.4（0.2） 0.3（0.1） 0.2（0.1） 0.2（0.1） 0.3（0.1） 

λ1(hr-1) 
1.59
（0.50） 

0.03
（0.02） 

0.18
（0.11） 1.20（0.37） 

0.82
（0.25） 

0.75
（0.33） 0.62（0.32） 

0.38
（0.22） 

C2( µmol/L) 3.8（0.9） 1.6（0.4） 1.3（0.4） 1.0（0.2） 0.7（0.2） 0.4（0.1） 0.4（0.1） 0.4（0.1） 

λ2(hr-1) 0.20（0.1） 
0.00014
（0.0001） 

0.00004
6
（ 0.0000
4） 

0.00013
（0.0001） 

0.000052
（ 0.00004
） 

0.00035
（0.0002） 

0.00058
（0.0003） 

0.0043
（0.002） 

AUC of 24 hours 
( µmol/L hr (0 to 24hr))22.2（8.4） 42.2（9.9） 

33.2
（10.3） 24.2（6.0） 17.6（3.7） 9.5（3.1） 9.2（3.1） 9.0（3.2） 

Volume distribution 
(L/kg)a 

0.07
（0.01） 

0.18
（0.04） 

0.22
（0.06） 0.25（0.06） 

0.33
（0.06） 

0.57
（0.21） 0.58（0.20） 

0.55
（0.18） 

         
Female                  

C1( µmol/L) 0.9（0.2） 0.5（0.3） 0.6（0.3） 0.4（0.2） 0.3（0.2） 0.5（0.2） 0.4（0.2） 0.5（0.2） 

λ1(hr-1) 
1.40
（0.63） 

0.03
（0.02） 

0.03
（0.02） 0.11（0.07） 

0.61
（0.16） 

1.50
（0.70） 0.98（0.51） 

1.24
（0.62） 

C2( µmol/L) 3.5（1.1） 1.7（0.5） 1.6（0.4） 1.3（0.3） 0.9（0.3） 0.5（0.1） 0.4（0.1） 0.3（0.1） 

λ2(hr-1) 
0.18
（0.08） 

0.00021
（0.0001） 

0.00042
（ 0.0003
） 

0.00046
（0.0003） 

0.00043
（0.0003） 

0.00023
（0.0002） 

0.00027
（0.0002） 

0.00079
（0.0005） 

AUC of 24 hours 
( µmol/L hr (0 to 24hr))

23.6
（14.2） 

49.5
（11.9） 

47.4
（11.0） 33.4（8.4） 22.2（6.9） 11.9（3.3） 9.3（2.6） 7.5（1.7） 

Volume distribution 
(L/kg)a 

0.08
（0.02） 

0.15
（0.04） 

0.15
（0.04） 0.20（0.05） 

0.28
（0.08） 

0.35
（0.10） 0.43（0.14） 

0.43
（0.13） 
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表５.  （続き） 
         

b. Gavage administration with a target dose of 3.13  µmol/kg    

 PFHpA PFOA PFNA PFDA PFUnDA PFDoDA PFTrDA PFTeDA 
 (C7) (C8) (C9) (C10) (C11) (C12) (C13) (C14) 

Male                 

C1( µmol/L) -19（2） -20（2） -19（3） -18（4） -15（4） -11（4） -9（3） -6（3） 

λ1(hr-1) 0.8（0.3） 0.3（0.1） 0.3（0.1） 0.2（0.1） 0.2（0.1） 0.2（0.1） 0.2（0.1） 0.2（0.1） 

C2( µmol/L) 29（6） 23（4） 20（4） 19（4） 16（4） 11（4） 9（3） 6（2） 

λ2(hr-1) 
0.18
（0.06） 

0.025
（0.004） 

0.014
（0.004） 0.021（0.01） 

0.033
（0.01） 

0.041
（0.01） 

0.042
（0.01） 

0.040
（0.01） 

AUC of 24 hours 
( µmol/L hr (0 to 24hr))141（51） 348（76） 335（63） 277（44） 170（30） 90（21） 69（21） 44（17） 

         

Female                  

C1( µmol/L) -15（1） -17（5） -16（5） -14（4） -8（3） -4（1） -4（0） -3（1） 

λ1(hr-1) 0.2（0.1） 0.2（0.1） 0.2（0.1） 0.2（0.1） 0.2（0.1） 0.2（0.1） 0.3（0.1） 0.2（0.1） 

C2( µmol/L) 38（6） 30（3） 27（3） 22（3） 14（4） 6（1） 4（1） 3（1） 

λ2(hr-1) 
0.14
（0.05） 

0.021
（0.0004） 

0.0022
（0.001） 0.0070（0.002） 

0.0081
（0.003） 

0.0058
（0.002） 

0.0021
（0.0002） 

0.0048
（0.001） 

AUC of 24 hours 
( µmol/L hr (0 to 24hr))215（156） 495（64） 535（63） 414（61） 248（78） 117（27） 84（23） 51（12） 

         

c. Ratio of dose adjusted AUC (gavage avergae AUC / IV average 
AUC ratio, both are adjusted with administrated dose )         

 PFHpA PFOA PFNA PFDA PFUnDA PFDoDA PFTrDA PFTeDA 

 (C7) (C8) (C9) (C10) (C11) (C12) (C13) (C14) 

 Male               

 0.6  0.8  1.0  1.1  1.0  0.9  0.7  0.5  

 Female               

 0.9  1.0  1.1  1.2  1.1  1.0  0.9  0.7  

                  
Values are mean (SD).         
a. See text (Section 2.4) 
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表６.  Distribution and excretion of PFCAs 24 hr after IV administration (0.313  µmol/kg) 
 
  PFHxA PFHpA PFOA PFNA PFDA PFUnDA PFDoDA PFTrDA PFTeDA 
  (C6) (C7) (C8) (C9) (C10) (C11) (C12) (C13) (C14) 
Male (N=9), Average body weight of mice (g) 25.9 (1.5), Average of administrated dose (nmol) 8.2 (0.5) 

Seruma  nmol <0.03 <0.03 2.65(0.5) 2.23(0.4) 1.61(0.3) 1.13(0.2) 0.62(0.1) 0.50(0.1) 0.47(0.2
) 

 %b - - 32.3%(4.5%) 27.2%(6.0
%) 

19.6%(4.1%
) 

13.7%(2.
4%) 7.5%(1.5%) 6.1%(1.2%) 5.7%(0.

9%) 

Liver nmol <0.03 0.10(0.2) 3.88(0.4) 5.62(0.9) 6.55(1.3) 6.43(1.4) 5.46(1.3) 5.97(1.4) 5.26(1.5
) 

 %b - 1.3%(2.6%
) 47.4%(4.8%) 68.5%(12.3

%) 
79.9%(17.5
%) 

78.4%(1
9.2%) 

66.6%(18.3
%) 

72.8%(18.7
%) 

64.2%(1
8.9%) 

Kidney nmol <0.01 0.02(0.04) 0.11(0.02) 0.09(0.02) 0.09(0.01) 0.10(0.02
) 0.09(0.02) 0.16(0.03) 0.21(0.0

3) 

 %b - 0.2%(0.5%
) 1.3%(0.2%) 1.1%(0.1%

) 1.1%(0.2%) 1.2%(0.2
%) 1.2%(0.2%) 1.9%(0.4%) 2.6%(0.

5%) 

Brain nmol <0.01 <0.01 0.01(0.003) 0.01(0.01) 0.02(0.01) 0.03(0.01
) 0.02(0.01) 0.03(0.01) 0.03(0.0

1) 

 %b - - 0.1%(0.0%) 0.1%(0.1%
) 0.2%(0.1%) 0.3%(0.1

%) 0.3%(0.1%) 0.4%(0.1%) 0.4%(0.
1%) 

Adipose 
tissuec nmol <0.01 0.01(0.01) 0.13(0.20) 0.05(0.03) 0.04(0.03) 0.05(0.04

) 0.05(0.04) 0.09(0.06) 0.12(0.0
8) 

 %b - 0.1%(0.1%
) 1.5%(2.3%) 0.6%(0.4%

) 0.5%(0.4%) 0.7%(0.4
%) 0.6%(0.4%) 1.1%(0.7%) 1.5%(0.

9%) 

Urine nmol 8.31(5.1) 8.11(4.2) 0.61(0.4) 0.11(0.1) 0.021(0.027) 0.008(0.0
07) 

0.004(0.004
) 

0.004(0.004
) 

0.003(0.
003) 

 %b 101.3%(27.5
%) 

99.0%(27.
3%) 7.4%(4.5%) 1.3%(0.7%

) 0.3%(0.1%) 0.1%(0.0
3%) 

0.0%(0.02%
) 

0.1%(0.03%
) 

0.04%(0
.01%) 

Feces nmol 0.38(0.4) 0.26(0.4) 0.05(0.04) 0.04(0.02) 0.04(0.02) 0.05(0.02
) 0.04(0.02) 0.06(0.03) 0.09(0.0

5) 

 %b 4.7%(5.4%) 3.2%(5.3%
) 0.6%(0.5%) 0.5%(0.2%

) 0.5%(0.2%) 0.6%(0.2
%) 0.5%(0.2%) 0.8%(0.3%) 1.1%(0.

6%) 

Totald  nmol 8.72(1.9) 8.51(2.1) 7.44(0.8) 8.14(1.1) 8.37(1.4) 7.80(1.5) 6.30(1.4) 6.81(1.4) 6.19(1.5
) 

Total 
recovery d %b 106.3%(48.2

%) 
103.7%(42
.9%) 90.7%(9.8%) 99.2%(11.9

%) 
102.1%(17.3
%) 

95.1%(1
9.2%) 

76.8%(18.3
%) 

83.1%(18.4
%) 

75.5%(1
8.6%) 
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表６.  （続き） 

  PFHxA PFHpA PFOA PFNA PFDA PFUnDA PFDoDA PFTrDA PFTeDA 
  (C6) (C7) (C8) (C9) (C10) (C11) (C12) (C13) (C14) 
Female (N=9), Average body weight of mice (g) 20.1 (1.2), Average of administrated dose (nmol) 6.4 (0.4) 

Seruma nmol <0.02 <0.02 2.01(0.8) 2.06(0.8) 1.45(0.5) 0.93(0.3) 0.48(0.2) 0.36(0.2) 0.27(0.3) 

 %b - - 31.5%(7.1%) 32.2%(9.7
%) 

22.7%(5.9%
) 

14.6%(3.
5%) 7.5%(1.6%) 5.7%(1.6%) 4.2%(1.8

%) 
Liver nmol <0.03 0.03(0.1) 1.93(0.3) 2.93(0.4) 3.41(0.5) 3.41(0.5) 3.00(0.5) 3.49(0.5) 3.01(0.4) 

 %b - 0.5%(1.0%
) 30.2%(4.1%) 45.8%(7.2

%) 
53.3%(8.9%
) 

53.3%(8.
2%) 

46.9%(6.7%
) 

54.6%(7.5%
) 

47.1%(6.
4%) 

Kidney nmol <0.01 <0.01 0.09(0.01) 0.10(0.01) 0.10(0.02) 0.11(0.02
) 0.10(0.02) 0.14(0.03) 0.16(0.0

3) 

 %b - - 1.4%(0.2%) 1.6%(0.2%
) 1.6%(0.4%) 1.7%(0.4

%) 1.6%(0.4%) 2.2%(0.5%) 2.5%(0.6
%) 

Brain nmol <0.01 <0.01 0.01(0.002) 0.01(0.003) 0.02(0.01) 0.03(0.01
) 0.03(0.01) 0.03(0.01) 0.03(0.0

1) 

 %b - - 0.1%(0.03%) 0.2%(0.06
%) 0.4%(0.1%) 0.5%(0.1

%) 0.4%(0.1%) 0.5%(0.2%) 0.5%(0.2
%) 

Adipose 
tissuec  nmol <0.01 0.01(0.01) 0.06(0.02) 0.07(0.05) 0.08(0.07) 0.09(0.08

) 0.09(0.07) 0.15(0.09) 0.19(0.1
0) 

 %b - 0.1%(0.2%
) 0.9%(0.3%) 1.1%(0.7%

) 1.3%(1.0%) 1.5%(1.2
%) 1.4%(1.0%) 2.3%(1.2%) 2.9%(1.4

%) 

Urine nmol 5.05(1.7) 4.23(2.3) 0.41(0.3) 0.14(0.1) 0.03(0.01) 0.01(0.00
2) 

0.004(0.003
) 

0.004(0.002
) 

0.003(0.
003) 

 %b 79.0%(29.1
%) 

66.1%(37.
6%) 6.4%(3.8%) 2.2%(1.2%

) 0.4%(0.2%) 0.1%(0.0
4%) 

0.1%(0.05%
) 

0.1%(0.03%
) 

0.1%(0.0
4%) 

Feces nmol 1.00(0.85) 0.84(0.85) 0.08(0.06) 0.06(0.03) 0.05(0.03) 0.06(0.03
) 0.04(0.02) 0.05(0.02) 0.06(0.0

4) 

 %b 15.6%(13.5
%) 

13.1%(13.
5%) 1.3%(1.0%) 0.9%(0.4%

) 0.8%(0.4%) 0.9%(0.4
%) 0.7%(0.3%) 0.8%(0.4%) 1.0%(0.6

%) 
Totald  nmol 6.13(1.8) 5.32(2.4) 4.09(0.5) 4.43(0.5) 4.61(0.6) 4.35(0.5) 3.68(0.5) 4.26(0.5) 3.83(0.5) 

Total 
recovery d %b 94.9%(43.4

%) 
79.9%(48.
9%) 71.7%(8.2%) 84.1%(11.2

%) 
80.5%(10.3
%) 

72.5%(8.
6%) 

58.6%(6.6%
) 

66.2%(7.9%
) 

58.3%(7.
2%) 

           
Values are mean (SD). Lower values in parentheses are the mean percentages. 
a. calculated by assuming 56 mL/kg-mice body weight for male-mice blood volume and 65 for female-mice (Richers et al., 
1972) 
b.% of administrated dose 
c. calculated by assuming 2.3 %  for mice body-fat percentage (Richers et al., 1972) 
d. Total of Blood, Liver, Kidney, Brain, Adipose tissue, Urine and Feces. 
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表７.  Distribution and excretion of PFCAs 24 hr after gavage administration (3.13  µmol/kg)  
 
  PFHxA PFHpA PFOA PFNA PFDA PFUnDA PFDoDA PFTrDA PFTeDA 
  (C6) (C7) (C8) (C9) (C10) (C11) (C12) (C13) (C14) 
Male (N=9), Average body weight of mice (g) 24.3 (1.6), Average of administrated dose (nmol) 77.1 (5.0) 

Seruma  nmol <0.32 <0.32 20.85(5.9) 23.74(3.8) 19.05(3.0) 10.96(2.0) 5.48(1.4) 3.88(1.3) 2.57(1.1
) 

 %b - - 27.0%(6.4
%) 

30.8%(3.9
%) 

24.7%(3.1
%) 

14.2%(2.3
%) 

7.1%(1.7%
) 

5.0%(1.7%
) 

3.3%(1.
5%) 

Liver nmol <0.36 <0.36 30.30(2.9) 54.11(7.1) 63.08(11.8
) 69.48(10.0) 54.81(10.4

) 51.24(9.7) 34.53(7.
6) 

 %b - - 39.3%(3.1
%) 

70.2%(7.0
%) 

81.8%(12.
3%) 

90.1%(11.9
%) 

71.1%(10.
9%) 

66.5%(10.
5%) 

44.8%(8
.8%) 

Kidney nmol <0.07 <0.07 1.02(0.3) 0.74(0.2) 0.73(0.2) 0.76(0.2) 0.74(0.2) 0.99(0.3) 1.12(0.3
) 

 %b - - 1.3%(0.1%
) 

1.0%(0.1%
) 

0.9%(0.05
%) 1.0%(0.1%) 1.0%(0.05

%) 
1.3%(0.1%
) 

1.5%(0.
1%) 

Brain nmol <0.07 <0.07 0.10(0.1) 0.11(0.1) 0.18(0.1) 0.29(0.2) 0.21(0.1) 0.22(0.1) 0.16(0.1
) 

 %b - - 0.1%(0.0%
) 

0.1%(0.1%
) 

0.2%(0.1
%) 0.4%(0.1%) 0.3%(0.05

%) 
0.3%(0.04
%) 

0.2%(0.
03%) 

Adipose 
tissuec nmol <0.11 <0.11 0.07(0.07) 0.06(0.06) 0.04(0.03) 0.03(0.02) 0.02(0.01) 0.02(0.01) 0.02(0.0

1) 

 %b - - 0.1%(0.1%
) 

0.1%(0.1%
) 

0.05%(0.0
4%) 

0.04%(0.03
%) 

0.03%(0.0
2%) 

0.03%(0.0
2%) 

0.02%(0
.01%) 

Urine nmol 47.01(9.5) 36.42(26.2
) 3.26(2.3) 0.32(0.2) 0.08(0.05) 0.03(0.02) 0.02(0.01) 0.02(0.01) 0.01(0.0

1) 

 %b 61.0%(10.
3%) 47%(31%) 4%(3%) 0.4%(0.2%

) 
0.1%(0.1
%) 

0.04%(0.02
%) 

0.02%(0.0
1%) 

0.03%(0.0
1%) 

0.02%(0
.01%) 

Feces nmol 5.90(5.6) 6.06(5.5) 1.38(0.9) 1.05(0.6) 0.99(0.5) 0.94(0.4) 0.83(0.4) 2.36(1.2) 4.73(2.0
) 

 %b 7.7%(7.6
%) 

7.9%(7.5%
) 

1.8%(1.2%
) 

1.4%(0.8%
) 

1.3%(0.7
%) 1.2%(0.6%) 1.1%(0.5%

) 
3.1%(1.6%
) 

6.1%(2.
7%) 

Totald  nmol 52.92(8.6) 43.25(23.9
) 54.31(5.6) 67.74(8.3) 73.95(12.

1) 78.06(10.0) 61.01(10.2
) 59.16(9.4) 44.45(7.

2) 
Total 

recovery d %b 68.6%(10.
0%) 

55.5%(28.
5%) 

73.9%(7.1
%) 

103.9%(8.6
%) 

109.1%(1
2.3%) 

107.0%(11.
3%) 

80.6%(10.
4%) 

76.2%(9.7
%) 

56.0%(7
.6%) 
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表７.  （続き）  
 
Female (N=9), Average body weight of mice (g) 20.6 (2.2), Average of administrated dose (nmol) 65.3 (7.1) 

Seruma nmol <0.22 <0.22 24.56(4.4) 20.08(4.5) 16.70(4.2) 10.20(2.9) 5.41(1.5) 4.05(1.1) 2.79(0.7
) 

 %b - - 37.6%(4.8
%) 

30.8%(4.8
%) 

25.6%(4.9
%) 

15.6%(3.5
%) 

8.3%(1.9%
) 

6.2%(1.4%
) 

4.3%(0.
8%) 

Liver nmol <0.30 1.18(1.7) 17.68(3.2) 33.10(6.3) 41.48(8.0) 45.17(9.4) 37.32(8.4) 35.02(8.6) 23.24(7.
4) 

 %b - 1.8%(2.7%
) 

27.1%(5.0
%) 

50.7%(10.6
%) 

63.5%(13.
8%) 

69.2%(16.4
%) 

57.1%(14.
8%) 

53.6%(15.
1%) 

35.6%(1
2.6%) 

Kidney nmol <0.05 0.10(0.2) 0.90(0.3) 0.83(0.2) 0.81(0.2) 0.86(0.2) 0.81(0.1) 1.07(0.2) 1.16(0.2
) 

 %b - 0.2%(0.1%
) 

1.4%(0.1%
) 

1.3%(0.1%
) 

1.2%(0.05
%) 

1.3%(0.04
%) 

1.2%(0.04
%) 

1.6%(0.04
%) 

1.8%(0.
04%) 

Brain nmol <0.06 <0.06 0.07(0.02) 0.08(0.02) 0.15(0.04) 0.21(0.06) 0.17(0.05) 0.18(0.05) 0.13(0.0
4) 

 %b - - 0.1%(0.01
%) 

0.1%(0.01
%) 

0.2%(0.02
%) 

0.3%(0.04
%) 

0.3%(0.04
%) 

0.3%(0.04
%) 

0.2%(0.
03%) 

Adipose 
tissuec  nmol <0.11 <0.11 0.04(0.01) 0.03(0.01) 0.04(0.01) 0.03(0.01) 0.03(0.02) 0.03(0.02) 0.02(0.0

2) 

 %b - - 0.1%(0.03
%) 

0.1%(0.02
%) 

0.1%(0.03
%) 

0.05%(0.03
%) 

0.05%(0.0
5%) 

0.05%(0.0
4%) 

0.04%(0
.03%) 

Urine nmol 43.10(13.
3) 

29.95(15.6
) 2.62(1.5) 0.38(0.2) 0.10(0.1) 0.03(0.01) 0.01(0.005

) 
0.01(0.007
) 

0.01(0.0
04) 

 %b 66.0%(17.
3%) 

45.9%(21.
5%) 

4.0%(2.5%
) 

0.6%(0.3%
) 

0.1%(0.1
%) 

0.04%(0.02
%) 

0.02%(0.0
1%) 

0.02%(0.0
1%) 

0.01%(0
.01%) 

Feces nmol 3.68(4.3) 3.98(3.5) 0.93(0.6) 0.65(0.5) 0.62(0.4) 0.58(0.3) 0.47(0.3) 1.10(0.7) 1.95(1.5
) 

 %b 5.6%(7.9
%) 

6.1%(6.1%
) 

1.4%(1.0%
) 

1.0%(0.7%
) 

1.0%(0.6
%) 0.9%(0.6%) 0.7%(0.5%

) 
1.7%(1.3%
) 

3.0%(2.
6%) 

Totald  nmol 46.78(13.
4) 

38.05(14.0
) 39.06(6.5) 47.85(7.5) 52.54(8.2) 53.53(9.4) 43.14(8.2) 41.41(8.4) 30.04(7.

1) 
Total 

recovery d %b 71.6%(17.
0%) 

53.9%(21.
1%) 

71.7%(7.7
%) 

84.5%(12.6
%) 

91.7%(13.
9%) 

87.4%(15.6
%) 

67.7%(14.
3%) 

63.5%(14.
8%) 

44.9%(1
2.4%) 

           
Values are mean (SD). Lower values in parentheses are the mean percentages. 
a. calculated by assuming 56 mL/kg-mice body weight for male-mice blood volume and 65 for female-mice (Richers et 
al., 1972) 
b.% of administrated dose 
c. calculated by assuming 2.3 %  for mice body-fat percentage (Richers et al., 1972) 
d. Total of Blood, Liver, Kidney, Brain, Adipose tissue, Urine and Feces. 
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表８.  Urinary and fecal clearance of perfluoroalkyl carboxylates in mice 
 

 

a. IV administrationc Compound  (carbon atoms)           
Agerage 
(mL/day/kg) PFHpA PFOA PFNA PFDA PFUnDA PFDoDA PFTrDA PFTeDA 

 (C7) (C8) (C9) (C10) (C11) (C12) (C13) (C14) 
Male (N=9)                 
Urinary clearance 336.7(93.5) 13.1(8.1) 2.9(1.6) 0.8(0.4) 0.4(0.1) 0.4(0.2) 0.4(0.3) 0.4(0.1) 
Fecal clearance 10.7(18.1) 1.1(0.8) 1.0(0.4) 1.4(0.6) 2.4(0.9) 4.0(1.6) 6.3(2.5) 9.7(4.7) 
Total clearance b 347.4(86.1) 14.2(8.4) 3.9(1.9) 2.2(0.9) 2.8(1.0) 4.4(1.6) 6.8(2.5) 10.0(4.6) 
Female (N=9)                 
Urinary clearance 216.3(120.9) 9.8(5.9) 3.6(1.9) 1.0(0.4) 0.4(0.1) 0.4(0.3) 0.5(0.3) 0.5(0.4) 
Fecal clearance 40.4(43.6) 2.0(1.6) 1.5(0.7) 1.8(0.9) 3.0(1.4) 4.4(2.2) 6.7(3.1) 9.9(5.8) 
Total clearance b 256.7(124.4) 11.8(6.1) 5.1(2.3) 2.8(1.2) 3.4(1.5) 4.8(2.4) 7.2(3.2) 10.4(6.0) 
Total (Male; N=9, 
Female; N=9)                 

Urinary clearance 276.5(121.8) 11.4(7.0) 3.3(1.7) 0.9(0.4) 0.4(0.1) 0.4(0.2) 0.4(0.3) 0.4(0.3) 
Fecal clearance 25.5(36.3) 1.5(1.3) 1.2(0.6) 1.6(0.7) 2.7(1.2) 4.2(1.9) 6.5(2.8) 9.8(5.1) 
Total clearance b 302.1(113.4) 13.0(7.2) 4.5(2.1) 2.5(1.0) 3.1(1.3) 4.6(2.0) 7.0(2.8) 10.2(5.2) 
                  
b. Gavage administrationa 
Male (N=9)                 
Urinary clearance 248.8(169.0) 9.2(6.2) 0.9(0.5) 0.3(0.2) 0.2(0.1) 0.2(0.1) 0.3(0.1) 0.3(0.1) 
Fecal clearance 43.6(40.3) 4.0(2.5) 3.1(1.7) 3.6(1.8) 5.5(2.6) 9.2(4.1) 33.9(17.6) 106.0(46.6) 
Total clearance b 292.5(153.8) 13.1(7.4) 4.0(1.7) 3.9(1.8) 5.7(2.6) 9.4(4.1) 34.2(17.6) 106.3(46.6) 
Female (N=9)                 
Urinary clearance 166.7(76.0) 6.6(3.8) 0.9(0.5) 0.3(0.2) 0.1(0.1) 0.1(0.1) 0.2(0.1) 0.2(0.1) 
Fecal clearance 23.5(21.7) 2.4(1.5) 1.5(1.0) 1.9(1.1) 2.9(1.7) 5.1(3.2) 16.9(12.0) 48.5(38.1) 
Total clearance b 190.2(21.7) 9.0(1.5) 2.4(1.0) 2.2(1.1) 3.1(1.7) 5.2(3.2) 17.1(12.0) 48.7(38.1) 
Total (Male; N=9, 
Female; N=9)                 

Urinary clearance 207.8(133.9) 7.9(5.1) 0.9(0.4) 0.3(0.1) 0.2(0.1) 0.2(0.1) 0.2(0.1) 0.3(0.1) 
Fecal clearance 33.6(33.1) 3.2(2.2) 2.3(1.6) 2.7(1.7) 4.2(2.5) 7.1(4.1) 25.4(17.1) 77.3(50.8) 
Total clearance b 241.4(128.6) 11.1(6.3) 3.2(1.7) 3.0(1.7) 4.4(2.5) 7.3(4.2) 25.6(17.1) 77.5(50.8) 
                  
c. Theoretical absorbed portions from the gutd (% of administrated dose) 
Male 94.1 98.7 99.1 99.2 99.3 99.4 97.5 94.4 
Female 104.4 99.8 100.0 100.0 100.0 99.9 99.0 97.6 
Total 98.3 99.2 99.5 99.6 99.6 99.6 98.2 96.0 
Values are mean (SD).  
a) PFCAs which eliminated between 0 to 24hr after gavage administration (gavage dose: 3.13  
µmol/kg) 
b) Sum of urinary clearance and fecal clearance 
c) PFCAs which eliminated between 0 to 24hr after IV administration. (IV dose: 0.313  µmol/ｋg) 
d) See text (Section 3.3) 
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表９. Urinary, biliary and fecal clearances of PFCAs in humans   
      

 PFHpA PFOA PFNA PFDA PFUnDA PFDoDA PFTrDA PFTeDA 
(mL/day/kg)b (C7) (C8) (C9) (C10) (C11) (C12) (C13) (C14) 

Urinary clearance 0.674(0.37
4) 0.044(0.01) 0.038(0.01) 0.015(0.01

) 
0.005(0.0

0) 0.005(0.00) 0.006(0.0
1) ＜MDLd 

(Male=5, Female=5)         
Biliary clearance  <MDLc 2.62(3.6) 1.20(1.2) 2.51(2.1) 3.02(3.0) 3.27(3.2) 3.57(3.3) 11.22(4.4) 
(Male=3, Female=2)         
Estimated fecal 
clearancea - 0.052(0.05) 0.024(0.02) 0.050(0.04

) 
0.060(0.0

4) 0.065(0.04) 0.071(0.0
5) 

0.224(0.20
) 

Total Clearance  0.674 0.096 0.062 0.066 0.065 0.070  0.077 0.224 
(Urinary clearance + Estimated fecal clearance)             
Values are mean (SD).  
a) See text (section 3.5) 
b) calculated by assuming human body weight as 50kg,  
c) PFHpA concentration in bile are less than method detection limits. 
d) PFTeDA concentration in human urine are less than method detection limits. 

表１０.  Concentration gradients of PFCAs between the serum and brain in mice and the serum and 
CSF in humans 
 

  

Compound PFHpA  PFOA  PFNA  PFDA  PFUnDA  PFDoDA  PFTrDA  PFTeDA  

(carbon atoms) (C7)   (C8)   (C9)   (C10)   (C11)  (C12)   (C13)  (C14)   
a. Whole Brain tissue in mice (Male N=9, Female N=9)b      
Brain tissue 
concentration (pmol/g)b 4(3)  25(7)  66(23)  66(23)  93(29)  82(23)  104(28)  97(27)  

Brain /Serum ratio <MDL(S
erum)  0.015(0.0

1)  0.059(0.0
2)  0.059(

0.02)  0.125(0.0
3)  0.211(0.0

6)  0.360(0.1
2)  0.413(0.1

5)  

                 
b. Cerebral spinal fluids in Human (Male N=6, Female N=1)            
Total                  
CSF concentration 
(pg/mL) <5.6  50.8(19.1

)  18.2(8.1)  9.1(6.7
)  19.4(25.7

)  2.2(2.3)  3.3(3.9)  0.8(0.7)  

CSF/Serum ratio n.d.(n.d.
)  0.021(0.0

13)  0.015(0.0
12)  0.015(

0.016)  0.010(0.0
12)  0.016(0.0

22)  0.011(0.0
11)  0.025(0.0

24)  

 hydrocephalus (Male N=4) 
CSF concentration 
(pg/mL) <5.6  36.7(8.8)  13.8(7.4)  5.6(3.9

)  5.8(2.7)  0.5(0.0)  1.0(1.0)  0.4(0.2)  

CSF/Serum ratio n.d.(n.d.
) n.s. 0.013(0.0

05) n.s. 0.007(0.0
03) n.s. 0.005(

0.002) n.s. 0.003(0.0
03) * 0.003(0.0

01) n.s. 0.003(0.0
03) * 0.011(0.0

05) n.s. 

cerebral hemorrhage and liquorrhoea (Male N=2, Female N=1 ) 
CSF concentration 
(pg/mL) <5.6  69.6(7.0)  24.1(5.0)  13.8(7.

4)  37.4(33.5
)  4.4(1.6)  6.5(4.1)  1.3(0.7)  

CSF/Serum ratio n.d.(n.d.
) n.s. 0.031(0.0

15) n.s. 0.025(0.0
12) n.s. 0.029(

0.015) n.s. 0.020(0.0
12) * 0.035(0.0

24) n.s. 0.021(0.0
08) * 0.045(0.0

25) n.s. 

                                
Values are mean (SD).  
a.  Brain tissues are collected after 24hr IV injection. (IV dose: 0.313  µmol/kg) 
b.  * indicates values are significantly different between the CSF/Serum ratios (p<0.05 by Student's t test) 
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表１１.  Levels of PFCAs in human urine and bile 
   
a. Urine-Serum pair        
  Compound  (carbon atoms)     
(Male=5, 
Female=5)  PFHpA PFOA PFNA PFDA PFUnDA PFDoDA PFTrDA PFTeDA 

  (C7) (C8) (C9) (C10) (C11) (C12) (C13) (C14) 
Urine ng/day 2.72(1.27) 13.15(5.46) 1.80(0.60) 0.26(0.20) 0.25(0.21) 0.02(0.02) 0.04(0.07) <0.01 

Serum ng/mL 0.07(0.05) 5.96(2.82) 0.95(0.34) 0.33(0.11) 0.96(0.37) 0.07(0.03) 0.15(0.05) 0.01(0.01
) 

 
b. Bile-Serum pair      

  Compound  (carbon atoms)     
(Male=3, 
Female=2)  PFHpA PFOA PFNA PFDA PFUnDA PFDoDA PFTrDA PFTeDA 

  (C7) (C8) (C9) (C10) (C11) (C12) (C13) (C14) 
          
Bile ng/day <332 562(300) 125(105) 134(156) 385(441) 54(64) 90(112) 37(38) 

Serum ng/mL 0.21(0.11) 8.17(7.78) 2.35(1.78) 1.23(1.39) 2.79(2.81) 0.31(0.29) 0.44(0.44) 0.06(0.02
) 

                    
Values are mean (SD).     
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図１.  Simulated serum concentrations in mice after IV administration (0 to 
24 hr). 
Values derived from 表１. 
Dots indicate the observed values with IV administration. 
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図２. Volume distribution of IV administered PFCAs in male and female 
mice 
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図３. Simulated serum concentrations in mice after gavage administration 
(0 to 24 hr). 
Values derived from 表１. 
Dots indicate the observed values with gavage administration. 
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図４. Simulated serum PFOA levels with repeated daily dosing 
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図５. PFCA clearances in mice and humans 



- 182 - 

厚生労働科学研究費補助金（食品の安全確保推進研究事業） 
総合研究報告書 資料１３ 

 
マウスを用いた母乳中PFCAs分泌割合の検討 

 
 

研究代表者  小泉 昭夫  京都大学大学院医学研究科・教授 
研究分担者  原田 浩二  京都大学大学院医学研究科・准教授 
研究協力者  藤井 由希子 京都大学大学院医学研究科・大学院生 

 
研究要旨  
有機フッ素カルボン酸(PFCAs)は環境中に検出される汚染物質である。ヒトに

おいても血清を始め母乳中からも炭素鎖が異なる PFCA 類の検出が確認されて
いるが、血清から母乳への移行係数についての検討はされていない。本研究で
は PFOA(C8)を含む炭素鎖 5 から 13（C5-C13)の PFCA 類に注目しマウスを用
いて母乳中への分泌を評価した。投与 24 時間後のマウスの血清中と母乳中の
PFCAs の移行係数（母乳中 PFCAs/血清中 PFCAs）は C7 が 1.56 最も高く、
C8からC13までは 0.22から 0.54の幅に収まった。(C8:0.36, C9:0.34, C10:0.22, 
C11:0.23, C12:0.35 C13:0.54) 。このように炭素鎖長で大きく異なり、短鎖
PFCAs (C7)と中長鎖PFCAs(C8 –C13)の間には血中からの分泌において大きな
差があることが確認された。 
 

 
Ａ．研究目的  
 
有機フッ素カルボン酸(PFCA 類)は

環境中に検出される汚染物質である。
近年、主たる汚染物質であるPFOA(炭
素鎖8, C8)以外の炭素鎖長の異なる類
縁物質（炭素鎖 9～14, C9~C14)の血
清中増加が東アジア地域において見
られている(Harada et al., 2011)。 

PFOA 曝露が乳児の発達に与える
影響について近年多くの研究がなさ
れてきた。その中で、乳児の曝露経路
として母乳を介する経路が注目され
ている。しかし、母体血中から母乳へ
の移行の動態について十分な知見が
ない。我々の報告では、母乳中からも
炭素鎖が異なる PFCA 類(C8-C13)を
検出しており(Fujii et al., 2012)、異な
る炭素長の有機フッ素カルボン酸の

母体から母乳への移行を評価する必
要がある。 しかしながら、比較的先
行研究が豊富な PFOA(C8)を除き、
PFCAs の母乳中への移行割合は現在
まで明らかにされていない。 
本研究の目的は、マウスを用いて、

化学物質の母乳中への移行動態を評
価する手法を開発することである。 
 
Ｂ．研究方法  
 本研究計画は京都大学動物実験委
員会で承認されている。 
出産14-9日後の野生型FBV/Nマウ

ス の 雌 (n=4) に PFCAs(C5-C14) 各
3.17nmol/gを尾静脈注射投与した。マ
ウス用搾乳機の詳細は写真１に示す。
24時間後に麻酔下で搾乳を行った。一
匹のマウスから約10分の作業で約
1-2mlの母乳を採取し（写真２）、直
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後に血清を回収した。検体に対してイ
オンペア抽出、誘導体化後ガスクロマ
トグラフィー・質量分析法により各
PFCAs濃度を測定した。 
 
Ｃ．研究結果 
 
結果は Table1 に示す。マウス血清

中 PFCAs は C8 をピークに短鎖(C7)
もしくは長鎖(C9-C13)ほど低い濃度
になった(nmolg/ml-serum; C7:1.43, 
C8:15.56, C9:13.71, C10:3.82, 
C11:3.47, C12:1.22, C13:0.68)。母乳
中 PFCAs も同様の傾向を示した
(nmolg/ml-milk; C7:2.16, C8:5.58, 
C9:4.73, C10:0.79, C11:0.66, 
C12:0.39 C13:0.30) 。 母 乳 中 へ の
PFCAs 分泌割合（母乳/血清）は C7
が 1.56 最も高く、C8 から C13 までは
0.22 から 0.54 の幅に収まった。
(C8:0.36, C9:0.34, C10:0.22, 
C11:0.23, C12:0.35 C13:0.54) 。 
 
Ｄ．考察  
 
投与 24 時間後のマウスの血清中と

母乳中の PFCAs の関係（母乳中
PFCAs/血清中 PFCAs）は C7（1.56）
と C8-C13(C8:0.36, C9:0.34, 
C10:0.22, C11:0.23, C12:0.35 
C13:0.54)と両者の間で大きく異なり、
短鎖 PFCAs (C7)と中長鎖 PFCAs(C8 
–C13)の間には血中からの分泌におい
て大きな差があることが確認された。 
また PFOA(C8)のみについて母乳

中分泌の検討を行った先行研究
(Fenton te al., 2009)では、分泌割合は
37%であり、今回の 36％に近い数値と
なっており、本研究の妥当性が検証さ
れた。 
 
Ｅ．結論  
 

 本研究ではマウスの搾乳に成功し、
母乳中PFCAs分泌割合の検討を行っ
た。結果として投与24時間後の母乳中
PFCAs/ 血清中 PFCAs は短鎖 PFCAs 
(C7: 156% ） と 中 長 鎖 PFCAs 
C8-C13(54-22%)と両者の間で大きく
ことなることが確認された。今後は投
与されたPFCAsの他の臓器への分配
を含めた評価が必要とされる。 
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写真 1. マウス搾乳機 
 

 
写真 2. 採取されたマウス母乳 
 


