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研究要旨 
本研究では、浄水中に混入し得る化学物質を適切に管理するための評価手法を検討す

ることを目的とし、①PFOA 及び PFOS を含む PFAS 化合物類の国際的な評価機関におけ

る評価状況を把握、②WHO ガイドラインの改定で国内の規準値や目標値と異なる評価がなさ

れた物質の毒性情報の収集整理を行った。 

まず、PFOA 及び PFOS を含む PFAS 化合物類の国際的な評価機関における評価状況を

把握として、今年度は、先行して規制が進んでいる欧州の飲料水指令で管理されることとなっ

ている 20種のPFAS化合物類のうち、国内で要検討項目として目標値が設定されているPFOS

と PFOA 以外の 18 化合物についての情報収集整理を行った。健康影響評価値の設定に必

要な体内動態、反復投与毒性、生殖発生毒性、遺伝毒性、発がん性に係る情報が得られたの

は 18 物質中 11 物質であった。スルホン酸化合物よりもカルボン酸化合物に関する情報の方

が多く得られた。そのうち NOAEL（LOAEL）等の毒性の用量相関性に関するデータが得られ
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A. 研究目的 

水道水の水質管理を定量的に行うために必要な

水質基準や要検討項目の目標値等について、

最新の知見を用い水質基準の逐次改正の検討

が行われているが、基準値の改訂や候補の選定

のためには、国内の曝露情報にくわえて国際的

に関心の高い水質汚染物質等の安全性評価情

報の収集を継続的に行っておく必要がある。昨

今国内でも関心の高い PFOS や PFOA などの、

ペルフルオロアルキル化合物及びポリフルオロア

ルキル化合物の総称である PFAS 化合物に関し

ては、欧米では PFOS や PFOA 以外の PFAS 類

の規制も進んでいる。欧州では 2021 年から飲料

水中の PFOA 及び PFOS を含む 20 種類の化合

物についてモニタリングを行い水質管理と規制を

開始している。我が国におけるPFOSや PFOA以

外の水源や飲料水中の検出実態は、未だ明らか

ではないが、欧米で検出の可能性や規制を検討

している PFAS 類の規制類についての毒性情報

を収集しておくことは、今後の水質リスク管理の

即応体制に対して必要樽と考えられる。一方、

WHO における飲料水の水質ガイドラインも最新

の安全性情報に基づいた逐次改正方式を採用

しており、最新版の WHO ガイドラインではいくつ

かの物質についての健康影響評価値のアップデ

ートが行われている。それに伴い、我が国で既に

運用している水質基準等の設定根拠となった毒

性情報とは異なった評価を WHO が採用すること

になる可能性があり、既にいくつかの物質につい

て健康影響評価値や水質基準値が国内の値と

異なっている物質があり、国内の水質基準等の

改正の必要性の有無を検討する必要がある。 

そこで、本研究では、以下の観点に関して情

報収集とリスク評価に資するための毒性情報の

整理を行うことを目標とする。 

 

たのは 9 物質であった。どの化合物も反復投与毒性も生殖発生毒性も同様のレベルで毒性が

発現しており、カルボン酸化合物については、炭素数が 8 未満の PFAS 化合物よりも 9 以上

（11 まで）の PFAS 化合物でより低用量で毒性が発現している傾向が認められた。 

一方、WHO ガイドラインの改定で国内の規準値や目標値と異なる評価がなされた物質の毒

性情報の収集整理としては、トリクロロエチレン（TCE）の毒性情報の整理と評価手法の情

報を整理した。TCE の複数の影響によって裏付けられた全体的な TDI は 0.0005 mg/kg 

bw/day (0.5 µg/kg bw/day) が適切であると考えられ、WHO は本 TDI に体重 60 kg 及び飲

水量 2L 及び寄与率 50%を適用して、水道水の基準値として 8 µg/L という値を定めた。

WHO（2020）の新しい TDI（0.5 µg/kg/day）を用いて、日本の現行の基準値算出に使用した曝

露量（5L）と寄与率（70%）を代入すると基準値は 0.004 mg/L（4 µg/L）と試算され、現行の基準

値(0.01 mg/L=10 µg/L)の半分以下の値と算出された。最近の水道水質データからは 99.9％

以上の地点で 0.005 μg/L を下回っており、現状の曝露がすぐに懸念のある状態であるとは考

えられないが、TCE は代表的な地下汚染物質であり、過去に地下水を原水としている地域等

において、特異的に高濃度で検出された事例もある。これらの曝露に関する情報とWHOの

新しい TDI の情報に鑑み、日本における基準値の再検討に向けた取り組みを行うことが

必要であると考えられた。 
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 PFOA 及び PFOS を含む PFAS 化合物類の

国際的な評価機関における評価状況を把

握 

 WHO ガイドラインの改定で国内の規準値や

目標値と異なる評価がなされた物質の毒性

情報の収集整理 

 

B. 研究方法 

1.PFOS/PFOA 以外の毒性情報について欧州で

規制されている毒性の情報収集整理 

 欧州の飲料水中の PFAS としてモニタリングす

ることが指定されている物質のうち、PFOS および

PFOAを除く以下の 18PFAS化合物について、体

内動態、反復投与による一般毒性、生殖発生毒

性、発がん性（遺伝毒性を含む）に関する毒性情

報を収集した。情報源としては、評価資料等があ

る物質は、政府向け GHS 分類ガイダンス（令和

元年度改訂版（Ver2.0））の健康有害性分類ガイ

ダンスに List1 として掲載された情報源を評価文

書等の調査を行い、評価資料等が無い物質につ

いては学術論文データベースによる検索を行っ

た。 

Perfluorobutanesulfonicacid PFBS 

Perfluoropentanesulfonicacid PFPeS 

Perfluorohexanesulfonicacid PFHxS 

Perfluoroheptanesulfonicacid PFHpS 

Perfluorononanesulfonicacid PFNS 

Perfluorodecanesulfonicacid PFDS 

Perfluoroundecanesulfonicacid PFUnDS 

Perfluorododecanesulfonicacid PFDoDS 

Perfluorotridecanesulfonicacid PFTrDS 

Perfluorobutanoicacid PFBA 

Perfluoropentanoicacid PFPeA 

Perfluorohexanoicacid PFHxA 

Perfluoroheptanoicacid PFHpA 

Perfluorononanoicacid PFNA 

Perfluorodecanoicacid PFDA 

Perfluoroundecanoicacid PFUnDA 

Perfluorododecanoicacid PFDoDA 

Perfluorotridecanoicacid PFTrDA 

 

2.WHO ガイドラインの改定で国内の規準値や目

標値と異なる評価がなされた物質の毒性情報の

収集整理 

近年の WHO ガイドライン改定の状況を調査

した結果、トリクロロエチレン（TCE）の基準

値が日本の現行の基準値より低い事が分かっ

たため、今年度は TCE の毒性情報の整理と

WHO の評価手法の整理を行った。 

 

C. 研究結果及び考察 

1.PFOS/PFOA 以外の毒性情報について欧州で

規制されている毒性の情報収集整理 

 調査の結果、18PFAS 化合物のうち 7 化合物

（ PFPeS 、 PFHpS 、 PFNS 、 PFDS 、 PFUnDS 、

PFDoDS、PFTrDS）についての健康影響評価値

の設定に必要な体内動態、反復投与毒性、生殖

発生毒性、遺伝毒性、発がん性に係る情報は得

られず、11 化合物についての毒性情報を整理し

た。 

 

① Perfluorobutanesulfonicacid （PFBS） 

体内動態 

カニクイザル（雌雄各 3 匹/群）に PFBS カリウ

ム塩 10 mg/kg を単回静脈内投与した。血清中濃

度には性差はなかった。投与後 2 時間の血清中

濃度は 19,628～61,740ng/mL で、投与 48 時間

後は 463ng/mL～8,172ng/mL であった。試験終

了時（31 日目）には血清中に PFBS は検出され

なかった。投与後 24 時間以内に尿中に PFBSが

約 34％から 87％回収された。（Southern Research 
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Institute,(2001)）。 

反復投与毒性 

SD ラットに PFBS 47、162、459ppm の蒸気を

6 時間/日、5 日/週、4 週間の全身吸入暴露試験

（OECDTG412）で、曝露直後に取扱い時の発声

及び興奮、つま先歩行及び活動亢進が観察され

たが一過性であった。血液学的又は血液化学的

パラメータ、気道の病理組織学的検査に投与に

関連した影響は認められなかった（Primedica 

Redfield,2001）。 

SD ラットを用いた 28 日間反復投与毒性試験

（OECD407）において、PFBS カリウム塩 0、100、

300、900 mg/kg/day（1%CMC 溶液）を強制経口

投与した。900 mg/kg/day 群で、雄の肝臓の絶対

重量と相対重量と雌の腎臓絶対及び相対重量の

有意な増加が観察された。病理組織学的所見は

認められていない。NOAEL は雌雄ともに 300 

mg/kg/day とした(Primedica Redfield(2001))。 

SD ラットを用いた 90 日間反復投与毒性試験

（OECDTG408）において PFBS カリウム塩を 0、

60、200、600 mg/kg/day で強制経口投与した。死

亡率、体重および神経学行動学的に影響は認

められていない。赤血球数、ヘモグロビン値およ

びヘマトクリット値は、200 および 600 mg/kg/day

投与群の雄で減少した。600 mg/kg/day 群の雌で

は、総タンパクおよびアルブミンが低かった。600 

mg/kg/day の雌雄で前胃の境界縁における扁平

上皮細胞の壊死発生率の増加が認められたが、

PFBSカリウム塩の経口投与に起因する直接刺激

によると考えられた。また、腎臓では髄質、乳頭

管、髄質の内層の管の上皮細胞の軽微から軽度

の過形成が観察されたが、腎重量および腎機能

に関連する血液化学的パラメータは変化しなか

った。腎過形成の発現率の増加に基づき

NOAEL は 200 mg/kgbw/day とした(Lieder et 

al.(2009a))。なお、IMAP の評価では同様の試験

において、雄ラットでの 200 および 600 mg/kg/day

で赤血球、ヘモグロビン濃度およびヘマトクリット

の減少から NOAEL を 60 mg/kg/day とし、雌ラッ

トの NOAEL は総蛋白質とアルブミン値の減少に

基づき 600 mg/kg/日としている(IMAP2019)。 

SDラットに PFBSのカリウム塩 0、30、100、300、

1000 mg/kg/day を強制経口投与した 2 世代生殖

試験（OECDTG416）を行った。F1 の児には離乳

時から同様の用量を投与、F2 の児には直接投与

しなかったが、胎盤移植および授乳を介した曝

露の可能性がある。親世代(P)及びF1のNOAEL

は 100 mg/kg/day であった。300 および 1000 

mg/kg/day のラットで肝重量の増加(絶対または

相対)および雄の肝細胞肥大の増加および腎臓

の髄質および乳頭における病理所見の増加(雌

雄)が認められた（Lieder et al.(2009b））。 

生殖発生毒性 

OECD ガイドライン 416 に準拠したラットを用

いた PFBS の 2 世代生殖試験が行われた。SD ラ

ットに、PFBS カリウム塩を 0、30、100、300、1,000 

mg/kg の用量で、交配前の 10 週間および交配

期間中に強制経口投与した。F2 世代への直接

の投与はなく、子宮内および授乳中の潜在的ば

く露のみであった。生殖毒性関連エンドポイント

に、投与に関連した所見は認められなかった。ま

た、投与に関連した発達上の影響はみられなか

った。生殖および発生への影響の NOAEL は、

試験の最高用量である 1,000 mg/kg/day であった

（Lieder et al. 2009b）。 

PFBS のラット 28 日間試験で、最高用量の

1,000 mg/kg まで、精子パラメータ、テストステロン

レベル、発情周期に影響はみられなかった（NTP, 

2019）。 

妊娠雌 ICR マウス（30 匹/群）に PFBS を 0、

50、200、500 mg/kg/day の用量で、GD1 から

GD20 まで経口投与した試験が行われた。PFBS
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ばく露により、200 mg/kg/day 以上で児動物の用

量依存的な体重の減少、開瞼の遅延、膣開口の

遅延、初回発情期生起の遅延、発情休止期の延

長が生じた。これらは血清中のエストラジオール

プロゲステロンレベルの低下、及び LH レベルの

上昇と一致していた。また卵巣の絶対及び相対

重量、卵胞数、さらに子宮の絶対及び相対重量

が減少していた。また、児動物の T3 及び T4 レベ

ルの低下が観察されたが、TSHの増加は PND30

でのみみられた。GD20 の妊娠動物では、200 

mg/kg/day 以上で T3 と T4 レベルの低下及び

TSH レベルの上昇がみられたが、エストラジオー

ルとプロゲステロンの血清レベルに変化はなかっ

た。発生影響の NOAEL は 50 mg/kg/day であっ

た（Feng et al.2017）。 

妊娠 CDラットに PFBSを 0、100、300、1,000、

2,000 mg/kg/day の用量で、GD6～20 に強制経

口投与し、GD21 に検査を行った（York,2003b）。

投与期間中の死亡はなく、臨床所見は 2,000 

mg/kg/day 群の 4 匹における腹部の尿汚染のみ

であった。2,000 mg/kg/日群で、GD6～9 におけ

る体重減少、子宮重量の減少がみられた。胎児

の死亡や後期吸収はなく、また全胚吸収の母動

物もなかった。すべての胎盤の外観は正常であ

った。胎児の肉眼的変化は確認されなかった。

対照群と比較して、2,000 mg/kg/day 群では、雌

雄胎児体重が減少した。その他のパラメータに

PFBS 投 与 に 関 連 し た 影 響 は な か っ た

（York,RG.2003a） 

妊娠 CD(SD)ラットに PFBS を 0、100、300、

1,000 mg/kg/dayの用量で強制経口投与による出

生 前 発 生 毒 性 試 験 （ OECD414 及 び

OPPTS870.3700 準拠）が実施された。投与関連

と考えられる死亡例、臨床所見、剖検所見はなか

った。1,000 mg/kg/day 群で有意な体重の低値及

び体重増加抑制がみられた。胎児の体重が

1,000 mg/kg/day 投与群で有意に減少した（8～

9％）。投与関連と考えられる軟組織外観変化や

骨格の奇形又は変異はなかった。母動物の

NOAEL は、体重増加抑制と摂餌量低下に基づ

き、300 mg/kg/day であった。発生毒性について

は、1,000 mg/kg/day 群で胎児体重の低値がみら

れたが対照群に対して 10％未満であり、母動物

毒性に関連している可能性が極めて高いため、

NOAEL は ま た 1,000 mg/kg/day と さ れ た

（York,2002）。 

遺伝毒性 

In vitro 

サルモネラ菌を用いた復帰突然変異試験で、

TA98 で equivocal と判断されたが、TA100 では

陰性であった。また、E.coliWP2uvrA でも変異原

性は見られなかった（NTP,2019）。HepG2 細胞を

用いたコメットアッセイで一本鎖切断（SSB）の誘

導は認められなかった（Eriksen et al.2010) 

In vivo 

PFBS（62.6～500 mg/kg/day）を 28 日間投与し

た雌雄ラットの末梢血に小核の増加は認められ

なかった（NTP,2019）。 

 

 

② Perfluorohexanesulfonicacid（PFHxS） 

体内動態 

ラットに PFHxS 10 mg/kg を単回静脈内投与又

は単回経口投与したところ、PFHxS はほぼ完全

に吸収され、雌でより急速であった(Tmax は雄で

1.37 時間、雌で 3.11 日)。PFHxS 投与後の組織

中濃度は肝臓と腎臓で最も高かった (Kim et al., 

2016b)。Huangらによる報告では、ラットに PFHxS

を単回静脈内投与または単回経口投与した結果、

PFHxS 濃度は雌雄ともに肝臓で最も高く、腎臓

では肝臓の 3 分の 1 から同程度、脳では肝臓の

40 分の 1 であった(Huang et al., 2019)。 
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ラットに PFHxS カリウム塩を 1、10、100mg/kg

で単回経口投与し 96 時間後の血清及び肝臓中

の濃度は雄より雌で著しく低く、1mg/kg 投与群の

雄では投与量の約 18%(血清)、31%(肝臓)、雌で

は投与量の約 7%(血清)、2%(肝臓)であった

(Sundstrom et al.,2012)。この研究の追加試験とし

てマウスに PFHxS カリウム塩 1、20mg/kg を単回

経口投与し 23 週間観察した結果、PFHxS 濃度

は性別、投与量、サンプリング時期に関係なく血

清中で最も高く、次いで肝臓、腎臓の順で検出さ

れた(Sundstrom et al.,2012) 

トランスポーターとの結合について、ラット及び

ヒト肝細胞への PFBS、PFHxS、PFOS の取り込み

が、類洞に接する肝細胞膜で発現する胆汁酸塩

輸送体である Na+/タウロコール酸共輸送ポリペ

プチド(Ntcp)を介したナトリウム依存性メカニズム

によって媒介されることが示されている(Zhao et 

al.,2015)。さらに肝細胞及び腸細胞で発現する

有機アニオン輸送(OAT)ポリペプチド OATP1A1、

OATP1A5 、 OATP1B2 、 OATP2B1 が PFBS 、

PFHxS、PFOS を輸送できることが報告されている

(Zhao et al.,2017)。 

PFHxS をラットに 1、10、100mg/kg で単回経口

投与したところ 96 時間以内に、雌では投与量の

それぞれ 35%、28%、41%、雄では 1、10mg/kg

投与群で投与量の約 67%、100mg/kg 投与群で

与量の 30%が尿中排泄された。糞便排泄は用量

や性別に関係なく限定的(投与量の<1%)であっ

たと報告されている(Sundstrom et al., 2012)。 

ラット、マウス、サルにおいて血中半減期が報

告されている。ラットへの PFHxS カリウム塩 10 

mg/kg 単回静脈内投与では雄: 29.1 日、雌: 1.64

日（Sundstrom et al., 2012）PFHxS カリウム塩 4、

16、32 mg/kg の単回経口投与では雄: 15～18 日、

雌: 2 日（Huang et al., 2019）、マウスへの PFHxS

カリウム塩 1、20 mg/kg の単回経口投与では雄: 

28～31日、雌: 25～27日（Sundstrom et al., 2012）、

サルへの PFHxS カリウム塩 10 mg/kg の単回静

脈内投与では雄: 87 日、雌: 114 日（Sundstrom et 

al., 2012）であった。ヒトの知見としての退職したフ

ッ素化物製造工場の作業者 26 名の血中半減期

は平均 7.3 年（幾何平均 8.5 年）（Olsen et al., 

2017）、過去に量曝露された集団 106 名で 5.3 年

（Li et al., 2018）という報告がある。 

反復投与毒性 

SD ラットに PFHxS を 0.3、1、3、10 mg/kg/day

で投与した反復投与毒性試験と生殖発生毒性ス

クリーニング試験の併合試験 (OECD TG422 準

拠)が行われた。0.3 mg/kg/day 以上の雄でプロト

ロンビン時間の延長 (ただし 1 mg/kg/day では有

意差なし)、1 mg/kg/day 以上の雄でヘモグロビン

の減少、3 mg/kg/day 以上で赤血球数及びヘマト

クリット値の減少がみられた。10 mg/kg/day の雄

でアルブミン、A/G 比、ALP、BUN の増加がみら

れた。3 mg/kg/day 以上の雄で肝重量増加がみら

れ、病理組織学的検査では 3 mg/kg/day 以上の

雄で小葉中心性肝細胞肥大、甲状腺濾胞細胞

の肥大及び過形成がみられた。FOB または自発

運動量に影響はなく、精子パラメータにも影響は

みられなかった(Butenhoff et al., 2009)。 

CD-1 マウスに PFHxS を 0.3、1、3 mg/kg/day

で投与した反復投与毒性試験と生殖発生毒性ス

クリーニング試験の併合試験 (OECD TG422 を

ベースに一部改変)が行われた。PFHxS の血清

半減期に性差がなく、PFOSと同等の血清半減期

を示す動物種として CD-1 マウスが用いられてい

る。0.3 mg/kg/day 以上の雌雄で小葉中心性肝細

胞肥大、肝細胞質のすり硝子様変化が、 1 

mg/kg/day 以上の雌雄で肝重量増加が、 3 

mg/kg/day の雄で肝臓における脂肪滴、単細胞

壊死、血清コレステロール減少、総ビリルビン減

少、ALP 増加が、雌で肝細胞の空胞化がみられ
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た（Chang et al. 2018）。 

SD ラットに PFHxS カリウム塩を雄 0.625、1.25、

2.5、5、10 mg/kg/day、雌 3.12、6.25、12.5、25、50 

mg/kg/day の用量で強制経口投与 28 日間反復

投与毒性試験 が行われた。雌の投与量は雄の

5倍高いものの、血漿中濃度は雄の約半分であり、

μM/mmol/kg/day に補正すると雄の血漿中濃度

は雌より 9～10 倍高かった。雄 1.25 mg/kg/day 以

上、雌 3.12 mg/kg/day 以上で肝絶対及び相対重

量の増加がみられた。雄 1.25 mg/kg/day 以上の

投与群で赤血球数の減少が、雄 1.25 mg/kg/day

以上でコレステロールの減少、雄 2.5 mg/kg/day

以上でトリグリセリドの減少、雄 10 mg/kg/day でグ

ロブリンの減少及び A/G 比の増加がみられた。

甲 状 腺 ホ ル モ ン の 測 定 で は 、 雄 は 1.25 

mg/kg/day 以上で遊離 T4、T4、T3 の減少が、雌

は 6.25 mg/kg/day 以上で T4、12.5 mg/kg/day 以

上で遊離 T4 の減少がみられた。肝酵素の測定

では、雄は 2.5 mg/kg/day 以上で Cyp4a1、

Cyp2b1、Cyp2b2 発現の増加、5 mg/kg/day 以上

で Acyl-CoA オキシダーゼ活性及び Acox1 発現

の増加が、雌は 3.12 mg/kg/day 以上で Cyp2b1、

Cyp2b2 発現の増加がみられ、雄でみられた変化

は PPARα 及び CAR 活性の増加を示している。

雄 2.5 mg/kg/day 以上で肝細胞肥大、雌 50 

mg/kg/day で嗅上皮の変性及び過形成、嗅上皮

の化膿性炎症がみられた。なお、精子パラメータ、

テストステロンレベル、発情周期への影響はみら

れなかった (NTP, 2019) 

生殖発生毒性 

CD-1 マウスに PFHxS を 0.3、1、3 mg/kg/day

の用量で投与した反復投与毒性試験と生殖発生

毒性スクリーニング試験の併合試験  (OECD 

TG422 をベースに一部改変(生後 36 日まで観察

期間を延長))において、親動物 (F0) では生殖

発生毒性パラメータに関して投与に関連した影

響はみられなかった。出生児 (F1) では、雌雄で

肛門生殖突起間距離 (AGD) の変化がみられ

たが、体重補正値で比較すると用量依存性がみ

られなかった。この他に肝臓の重量増加や小葉

中心性肝細胞肥大等がみられた。出生後の生存、

発達、包皮分離または膣開口の時期に投与に関

連した影響はみられなかった (Chang et al., 2018)。 

SD ラットに PFHxS を 0.3、1、3、10 mg/kg/day

の用量で投与した反復投与毒性試験と生殖発生

毒性スクリーニング試験の併合試験  (OECD 

TG422 準拠) において、生殖発生毒性部分に関

して最高用量である 10 mg/kg/day までの用量で

投 与 に 関 連 し た 影 響 は み ら れ な か っ た 

(Butenhoff et al., 2009)。 

Wistarラットを用いて、PFHxS単独曝露及び内

分泌かく乱物質混合物との複合曝露による発生

毒性を調べた研究結果が報告されており、この

研究の中で PFHxS 単独曝露群としては、妊娠 7

日から出生 22 日の雌ラットに PFHxS 0.05、5、25 

mg/kg/day を強制経口投与した。母動物では、5 

mg/kg/day 以上で T4 レベルの減少がみられたが、

妊娠期間中の体重増加、着床後損失、出産、同

腹児数、性比への影響はみられなかった。出生

児では、5 mg/kg/day 以上の雌雄で T4 レベルの

減少、雌で肝重量増加が、25 mg/kg/day の雄で

肝重量増加がみられたが、肛門生殖器突起間距

離、乳頭保持への影響はみられなかった 

(Ramhøj et al., 2018)。 

遺伝毒性 

In vitro 

コメットアッセイ（HepG2）試験では、用量依存

的な DNA 鎖切断が認められた（Wielsøe et al., 

2015）。 

In vivo 

SD ラット末梢血の小核試験の結果は雄では

陰性の結果であった（NTP, 2019）。 



118 
 

神経毒性 

  PFOS とその代替物質への曝露が認知能力に

及ぼす影響を調べる目的で、ラットに脳室内注入

を行い Long-term potentiation (LTP) を測定した

研究では、PFHxS (100 μM) はラットの海馬 CA1

領域の LTP を PFOS と同程度減少させたと報告

されている (Zhang et al., 2016)。PFC の神経機能

への影響を調べる目的でラット海馬初代神経細

胞に PFHxS を曝露した in vitro 試験では、自発

的なミニチュアシナプス後電流 (mPSC) の増加

と電位依存性カルシウム流入の増加がみられた

と報告されている (Liao et al., 2009)。ドーパミン

作動性神経細胞株 (PC12) 及びグルタミン酸作

動性一次細胞 (小脳顆粒神経細胞) に PFHxS

を曝露した結果、PFHxS が神経細胞のアポトー

シスを誘発することが示された (Lee et al., 2014a; 

2014b; 2016))。 

 発達神経毒性について、生後 10日のNMRIマ

ウスに PFHxS 0.61、6.1、9.2 mg/kg を単回強制経

口投与した結果、9.2 mg/kg/day 投与群のマウス

において、成長後に自発的行動と順応性への影

響がみられた (Viberg et al., 2013)。また、同じく

生後 10 日の NMRI マウスに PFHxS 6.1、9.2 

mg/kg を単回経口投与し、神経タンパク質レベル

を測定した試験で、PFHxS が正常な脳の発達に

不可欠な神経タンパク質レベルに影響を及ぼし、

発達神経毒性物質として作用する可能性が示唆

されている (Lee and Viberg, 2013)。 

内分泌かく乱作用 

 4 種のペルフルオロアルキル化合物 (PFAS) 

について、コルチコステロイドホルモン代謝に関

与する11β-ヒドロキシステロイドデヒドロゲナーゼ2 

(11β-HSD2) 阻害を調べた研究で、PFHxS はヒト

及びラットの腎臓ミクロソームにおける 11β-HSD2

活性を阻害し、ヒト及びラットの 11b-HSD2 活性の

IC50 はそれぞれ 18.97、62.87 μM であった 

(Zhao et al., 2011)。7 種の PFC を対象にステロイ

ドホルモン受容体機能への影響を調べた研究で、

エストロゲン受容体 (ER) 及びアンドロゲン受容

体 (AR) のトランス活性、アロマターゼ酵素活性

を測定した結果、PFHxS は抗アンドロゲン活性と

弱いエストロゲン作用を有することが示された 

(Kjeldsen and Bonefeld-Jørgensen, 2013)。ヒト胎

盤絨毛癌細胞株 (JEG-3) を用いた試験の結果

では、PFHxS は弱いアロマターゼ活性阻害作用

を示した (Gorrochategui et al., 2014)。 

 

 

③ Perfluorobutanoicacid （PFBA） 

体内動態 

雌雄 SD ラットに、PFBA アンモニウム塩を単

回強制経口投与（3～300 mg/kg）、又は単回静

脈内投与（30 mg/kg）して体内動態試験が行われ

た。消化管吸収は速やかで、平均 Tmax は 30 

mg/kg群の雌で0.63時間、雄で1.25時間、Cmax

値は、経口投与と静脈内投与で同等だった。雄

ラットの経口投与 24 時間後の平均肝臓濃度は、

平均血清レベルの 22～27％の範囲であった。経

口投与 30 mg/kg 群でのクリアランスは、雄では

444mL/kg、雌では 1,718mL/kg であり、平均血清

消失半減期は雄で 9.2 時間、雌で 1.8 時間であ

った。PFBA は主に尿中に排泄され、24 時間後

の排泄量は、雄では投与量の 51～64％、雌では

投与量の 100％相当であった。24 時間後の雄の

糞中排泄は 0.1～3％であった。PFBA がラット体

内で代謝されたことを示す証拠はなかった

（Chang et al.2008）。 

CD-1マウスに、PFBAアンモニウム塩（3～300 

mg/kg）を単回強制経口投与した。30 mg/kg での

クリアランスは、雄では 254mL/kg/day、雌では

835mL/kg/day であり、血清消失半減期はそれぞ

れ 16.3時間及び 3.1時間であった。投与後 24時
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間での尿からの回収率は、雌で 65～68％であり、

これは雄の約 2 倍であった。摂取した PFBA のご

く一部（4～11％）が、24 時間後に糞中に検出さ

れた。（Chang et al.2008）。 

カニクイザルに PFBA を単回静脈内投与（10 

mg/kg）した体内動態試験も行われた。雌雄とも

に、クリアランスは約 1,700mL/kg/day であり、24

時間での尿中排泄はそれぞれ投与量の 42％と

36％であった。血清消失半減期は、雌雄共に約

40 時間であった（Chang et al.2008）。 

雌雄 SD ラットに PFBA アンモニウム塩を 28

日間及び 90 日間の用量で強制経口投与した試

験が行われ、両試験とも投与終了後 3 週間の回

復群が設定された。投与終了時及び回復期間の

終了時に PFBA の血清及び肝臓濃度が測定さ

れた。30 mg/kg/day 群の雄の血清中濃度は、28

日間及び 90日間の投与終了時にそれぞれ約 38

及び 52μg/mL であった。これらの値は、3 週間の

回復期間終了時にそれぞれ約 0.2 及び

0.5μg/mL に低下した。同じ用量の雌では、ばく

露期間終了時の平均血清 PFBA 濃度は

1.7μg/mL（28 日）及び 5.2μg/mL（90 日）であり、

回復期間終了時の濃度は、投与終了時濃度の

約 2～4％であった。肝臓中の PFBA 濃度は、30 

mg/kg/day の雄では、それぞれ 17.4（28 日）及び

16.1μg/g（90 日）であったが、雌ではそれぞれ 0.4

及び 0.9μg/g であった。回復期間終了時の肝臓

中濃度は LOQ（0.050μg/g）近傍又はそれ以下で

あった（Butenhoff et al.2012） 

 

反復投与毒性 

ラットに PFBA を 184 mg/kg/day までの用量

で 5 日間、又は 150 mg/kg/day までの用量で 

28 日間強制経口投与したが、気道、消化管、骨

格筋に病理組織学的変化は生じなかった。脾臓、

胸腺、腸間膜リンパ節、又は血液学的パラメータ

に、肉眼的にも病理組織学的にも有意な変化は

観察されなかった（Butenhoff et al.2012）。 

Crl:CD ラットに PFBA 6、30 mg/kg/day を 90 

日 間 経 口 投 与 し た 反 復 毒 性 試 験 で 、 30  

mg/kg/day で、肝臓の絶対重量の増加（23％）、

血清 ALP 活性の増加及び血清総蛋白質の減

少が認められた。びまん性肝細胞肥大も認めら

れ た 。 NOAEL は  6 mg/kg/day で あ っ た

（Butenhoff et al.2012）。 

CD ラットに PFBA のアンモニウム塩 0、6、30、

150 mg/kg/day を 28 日間、1.2、6、30 mg/kg/day 

を 90 日間強制経口投与した反復投与試験に

おいて、雌のラットでは、血清サイロキシンの減少

が報告されたが、血清 TSH には変化がなかっ

た。雄では、軽微～軽度の肝細胞肥大を伴う肝

肥大、甲状腺濾胞の反応を伴わない低チロキシ

ン血症が認められた。血清総コレステロールの減

少、赤血球パラメータの軽度低下、両側瞳孔対

光反射の遅延が認められた （ Butenhoff et 

al.2012) 

生殖発生毒性 

マウスの妊娠 1〜17 日に PFBA を、0、35、

175、350 mg/kg/day の用量で強制経口投与した

ところ母動物では、175 及び 350  mg/kg 群で

肝臓の絶対及び相対重量のわずかな増加がみ

られた。最高用量では同腹児全吸収の母動物が

増加した。175 及び 350  mg/kg/day の新生児

で、PND1 での肝臓重量が増加したが、PND10 

では増加はなかった。すべての用量群で児動物

の 1～1.5 日の眼瞼開裂遅延がみられた。膣開

口の 2～3 日の遅延が 175  mg/kg/day 群で有

意であり、包皮分離の遅延が 350 mg/kg/day 群

でみられた。LOAEL は 35 mg/kg/day であった

（Das et al. 2008）。 

遺伝毒性 

In vitro 
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復帰突然変異試験（OECD TG471）の結果は

陰性（Buhrke et al. 2013）、V79 細胞の小核試験

（OECD TG487）の結果も陰性であった（Buhrke 

et al., 2013） 

In vivo 

DNA 損傷試験（雄 F344 ラット、肝臓、腎臓 

PFBA 腹腔内投与）の結果は陰性だった（Takagi 

et al, 1991）。 

 

 

④ Perfluoropentanoicacid （PFPeA） 

体内動態 

SD ラットに PFPeA を 0.5, 3, 10 mg/kg 経口

投与又は 10 mg/kg 静脈内投与した薬物動態

試験が行われた。血漿、尿、糞及び 9 組織を分

析した。その結果、クリアランス及びコンパートメ

ント間クリアランスが雄ラットよりも雌ラットでそれぞ

れ 1.75 倍及び 3.12 倍高いことが判明した。こ

の結果から、PFPeA は雌ラットの方が雄ラットより

も速やかに排泄されることが示唆された。また、組

織分布試験により、分布特性に性差があることが

確認された（Choi et al. 2020)。 

 

⑤ Perfluorohexanoicacid （PFHxA） 

体内動態 

雌雄 SD ラットに 10 mg/kg の PFHxA を単

回静脈内投与した。血清中 PFHxA の平均半減

期は、雄での 1.0 時間に対し雌では 0.4 時間

であった。雌雄 SD ラットに、PFHxA を 50、150、

又は 300 mg/kg/day の用量で 26 日間強制経

口投与した。PFHxA の平均血清濃度は、初回

投与の 24 時間後と最終投与の 24 時間後とで

有意差は観察されなかった。血清中 PFHxA の

半減期は、用量、性別、投与回数にかかわらず、

約 2～3 時間であった。雄では 1 日投与量の

約 90％ が投与後 24 時間の尿中に回収され

たが、雌では投与量の約 80％であった。カニク

イザルに 10mg/kg の PFHxA を単回静脈内投

与した試験では、雌雄間で体内動態に有意な性

差はなかった。血清中の平均半減期は 2.4～5.3 

時間であった（Chengelis et al. 2009a）。 

14C-PFHxA ナトリウム塩（2、100 mg/kg）を、ラッ

ト及びマウスに単回強制投与、又は非標識 

PFHxA を 14 日回連続投与（2 mg/kg）強制経

口投与した。吸収は迅速であり（両種とも Tmax 

は投与後 15～30 分）、バイオアベイラビリティは

両種とも両用量でほぼ 100％であった。ラットの

血漿消失半減期は雌（0.5～0.7 時間）よりも雄

（1.5～1.7 時間）でわずかに長かった。投与の 

24 時間後に、両種の雌雄とも皮膚を除くすべて

の組織で、PFHxA は低濃度であり定量できなか

った。排泄は投与量にかかわらず、雌雄のラット、

マウスともに尿中（投与量の約 99％）が主経路で

あった。排泄の経路と程度は、14 日間の連続の

投与後でも変化はなかった。血漿、尿、又は糞の

サンプルに代謝物は観察されなかった。in vitro 

試験（14C-PFHxA をラット及びマウスの肝細胞と

培養）で生体内変換は起こっていないことが確認

された（Gannon et al. (2011）。 

 Gannon et al.（2011）のデータから、PFHxA 

の血漿クリアランスは、雄ラットと雌ラットでそれぞ

れ 1,957、6,654 mL/kg/日と推定された（Russell 

et al. 2013）。 

PFHxA は、げっ歯類において迅速かつ相当

程度に吸収され、尿中に効率的に排泄されること

が、雌雄ラット及びマウスに 14C-PFHxA アンモ

ニウム塩（50 mg/kg）を単回又は反復経口投与し

た試験で確認された（Iwai (2011）。 

 サルにおける PFHxA の半減期は雄で 1.5 日、

雌で 0.8 日である（Sundström et al. 2012）。 

PFHxA を雄ラットに単回強制経口投与（100  

μg/kg）、又は飲水投与（1、5 又は 25 μg/L）で 1 
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又は 3 か月間投与した。 PFHxA は非常に迅

速全に吸収、排出され、半減期は 2～4 時間で

あった。慢性試験では組織への蓄積は認められ

ず、1 日以内に定常状態に達した（Iwabuchi et al. 

2017）。 

雌雄 SD ラットに PFHxA を、62.6、125、250、

500、1,000 mg/kg/day の用量で 28 日間強制経

口投与した試験で、試験終了時の雄の血漿濃度

は、概ね雌と比較してより高かった（1.6～3 倍）。

肝臓 /血漿の濃度比（雄のみで算出）は、250 

mg/kg/day 以上の群では 1 未満（0.5 以下）で

あった（NTP 2019） 

高濃度の PFHxA に暴露されたヒトの労働者

では、見かけの消失半減期は 14～49 日の範囲

にあり、幾何平均は 32 日であった（Russell et al., 

2013）。 

C6～C14 の 8 種の PFCA を、それぞれ単独

で雌雄 FVB/NJcl マウスに静脈注射、又は強制

経口により単回投与した体内動態試験が行われ

た。強制経口投与又は静脈内注射後、いずれの

サンプリング時間でも PFHxA は血清中に検出

されなかった（LOD = 0.2 nmol/g）（Fujii et al, 

2015）。 

反復投与毒性 

CD（SD）ラットに NaPFHx を 0、20、100、500 

mg/kg/day の  90 日間経口投与試験（OECD 

TG408）において、投与に関連した一般状態変

化は観察されなかった。軽度であるが有意な赤

血球パラメータの減少があった（赤血球数、ヘモ

グロビン、ヘマトクリット）。アスパラギン酸トランス

アミナーゼ（AST）、アラニントランスアミナーゼ

（ALT）及びアルカリホスファターゼ（ALP）活性の

軽 度 で 可 逆 的 な 上 昇 が  100 及 び  500 

mg/kg/day で認められた。肝臓の相対重量は、

500 mg/kg/day で有意に増加した。雌ラットの甲

状腺重量は 500 mg/kg /day で有意に増加した。

100 及び 500 mg/kg/day 群では、嗅上皮の軽

度の可逆的変性及び萎縮が認められ、軽微な可

逆的肝細胞肥大も見られた。500 mg/kg/day で

甲状腺濾胞上皮の軽微な肥大が認められた。

500 mg/kg/day 群では、脾臓の軽微～軽度の髄

外造血及び骨髄の赤芽球過形成が認められた。

100 mg/kg/day 群で観察された鼻組織の組織病

変に基づき、NOAEL は 20 mg/kg/day であった。

（Loveless et al. 2009）。 

CD（SD）ラットに PFHxA を 0、10、50、200 

mg/kg/day の 90 日間強制経口投与試験にお

いて、投与に関連した臨床所見は観察されなか

った。200 mg/kg/day で、平均赤血球パラメータ

（赤血球数、ヘモグロビン、ヘマトクリット）のわず

かではあるが有意な減少が認められた。200 

mg/kg/day 群では ALT 及び ALP の有意な上

昇が、50 及び 200 mg/kg/kg 群ではコレステロ

ール値の低下も認められた。200 mg/kg/day 群

で肝臓の相対重量の増加が、すべての投与群で

腎臓重量の増加が報告された。小葉中心性肝細

胞肥大は 200 mg/kg/day 群の雄の 7/10 例に

認められた。200 mg/kg/day での体重、血清化学

パラメータ及び相対的腎臓重量への影響に基づ

いて NOAEL 50 mg/kg/day とされた（Chengelis et 

al. 2009b）。 

生殖発生毒性 

CD-1 マウスを用いた PFHxA（アンモニウム塩）

の発生及び周産期/出生後生殖毒性試験が行わ

れた。試験は 2 回行われ、1 回目はマウス（一

群  20 匹）に  PFHxA を  0、 100、 350、 500 

mg/kg の用量で GD 6～18 に強制経口投与し

た。2 回目はより低用量域の  0、7、35、及び 

175 mg/kg/day で行われた。児動物の観察は生

後 41 日まで行った。1 回目試験では、350 

mg/kg/day 以上の用量群で、母動物に死亡、流

涎、体重増加抑制がみられ、児動物に新生児死



122 
 

亡率の上昇、生存率の低下、授乳期の体重増加

抑制、及び肝臓重量/体重比の上昇が認められ

た。2 回目試験では、母動物については、投与に

関連した死亡や臨床所見、剖検所見はなかった。

児動物では、175 mg/kg/day 群に、死産児数と 

PND 1 で死亡した新生児数が増加し、PND 1 

での新生児の体重減少がみられた。発生影響は

報告されていない。Iwai and Hoberman (2014)の

報告では NOAEL は、100 mg/kg 体重/日とされ

た。Iwai ら（2019）は、2 試験を再評価し、両試

験を組み合わせ施設の背景データを考慮した統

計学的分析で、175 mg/kg/day 群の死産児数の

増加と生存率の低下は有意ではなく、発生毒性

の NOAEL の最低値は 175 mg/kg/dayと結論し

た（Iwai and Hoberman 2014, Iwai, et.al. 2019）。 

CD(SD) ラッ トに一世代生殖試験（ OECD 

TG415 準拠）が行われ、NaPFHxA を  0、20、

100、500 mg/kg/day の用量で強制経口投与した。

生殖毒性の NOAEL は、F 1 児の体重減少に

限られた影響に基づいて 100 mg/kg/day とした

（Loveless et al. 2009）。 

CD（SD）ラットに発生試験（OECD TG414 準

拠）が行われ、PFHxA（Na 塩）0、20、100、500 

mg/kg/day を GD 6～20 に強制経口投与したが、

発生に関連する影響は観察されなかった

（Loveless et al. 2009）。500 mg/kg/day 群での母

動物の体重抑制及び胎児の低体重に基づいて

NOAEL は 100 mg/kg とされた。 

雄ラットに PFHxA を 62.6～1,000 mg/kg/day

の用量で経口投与した 28 日間試験で、精巣上

体の精子数、血清テストステロンへの有意な影響

はみられなかったが、最高用量で精巣上体重量

のわずかな（5％）減少が報告されている（NTP 

2019）。 

遺伝毒性 

In vitro 

細菌を用いた復帰突然変異試験では陰性の

結果（CEBS、Loveless et al. 2009、Buhrke et al., 

2013）が、ヒト末梢血リンパ球を用いた染色体異

常試験（Loveless et al. 2009）、コメットアッセイ

（HepG2）（Eriksen et al., 2010）、小核試験（V79

細胞）（Buhrke et al., 2013）でも陰性の結果であっ

た。 

In vivo 

SD ラット末梢血の小核試験の結果は雄で

Equivocal、雌で陰性の結果であった（CEBS）。 

発がん性 

SD ラットにPFHxA を、雄には 0、2.5、15、100 

mg/kg/day、雌には 0、5、30、200 mg/kg/day の

用量で、104 週間強制経口投与した。体重、摂餌

量、血液学、ホルモンパラメーター、機能観察エ

ンドポイント、自発運動への影響はなかった。雌

では、用量依存的な生存率の低下と腎臓の組織

学的変化（乳頭壊死）（200 mg/kg/day）がみられ

た。その他に雌の 200 mg/kg/day 群に血清 

LDL/VLDL の低下、及び尿量の増加が認められ

た。PFHxA 投与によるの発がん兆候は認められ

なかった（Klaunig et al. 2015）。 

 

 

⑥ Perfluoroheptanoicacid （PFHpA） 

体内動態 

雌雄 Wistar ラットに PFHpA を 20 mg/kg/day 腹

腔内投与した試験で、PFHpA は尿中に急速に

排出（雌雄とも 120分以内に投与量の 90％以上）

された。糞への排出は雌雄ともに 2％未満であっ

た。糞中排泄の一部は、PFHpA の胆汁中排泄に

よるものであり、雄と比較して雌の胆汁中排泄速

度は著しく速かった（Kudo et al. 2001）。 

PFHpA を含む数種の PFCA を雌雄 Wistar ラ

ッ ト に 単 回静 脈 内 投与 （ 48.63μmol/kg 、 約

25mg/kg 相当）した体内動態試験が行われた。
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半減期は、雄で 0.10 日、雌で 0.05 日と計算され

た。総クリアランスはそれぞれ 1,604 及び

3,070mL/kg/dayであり、分布容積は雌雄ともに約

200mL/kg であった（Ohmori et al. 2003）。 

雌雄マウスを用いた PFHpA の体内動態試験

を行った。3.13μmol/kg、1.14mg/kg 相当を強制

経口投与した場合の消化管からの吸収は、雌雄

ともに投与量の 94％以上と推定された。投与の

24 時間後の雄では、PFHpA は各組織（血清、肝

臓、腎臓、脳、脂肪組織）で定量限界未満であっ

たが、雌では肝臓及び腎臓にそれぞれ投与量の

1.8％、0.2％が検出された。排泄の主経路は尿

中であり、24 時間で投与量の約 46％が排泄され

たが、糞中排泄は雌雄ともに 24 時間で投与量の

8％未満であった。総クリアランスは雄と雌でそれ

ぞれ 293、190mL/kg/day であった（Fujii et al., 

2015）。 

反復投与毒性 

生殖/発生毒性スクリーニングも併用した 90 日

間反復投与毒性試験において、CD-1 マウスに

NaPFHp 0,0.5,10,50mg/kg/day を強制経口投与し

た。F0 世代には、雄は交配前 90 日と交配期間

中（合計 109～113 日）、雌は交配前 90 日と授乳

期 20 日まで（合計 130～142 日）投与した。50 及

び10mg/kg/day群では、F0雄雌及びF1世代で、

肝臓の相対重量及び絶対重量の有意な増加が

認められた。50mg/kg/day群の雄でALP、ALT及

びトリグリセライドの有意な増加が、非交配雌で

ALP 及びトリグリセライドの有意な増加が血液化

学検査で認められた。10mg/kg/day で、ALT の有

意な増加が授乳中の雌で見られた。雄と交配雌

（哺育 21 日）でも肝細胞壊死と肝細胞肥大が

0.5mg/kg/day 以上で用量依存的に認められてい

た（Anonymous (2017) cited in CLH report 2019）。 

生殖発生毒性 

生殖/発生毒性スクリーニングを併用した 90 

日間反復投与毒性試験において、生殖に関する

パラメータに有意な変化は観察されなかった。ま

た、着床数、妊娠期間も影響は認められなかった。

F1 に口蓋裂が低用量で 6 例（1 同腹児）、高用

量で 3 例（2 同腹児）に認められた。児動物の

剖検では、高用量群の雄 1 例に、副甲状腺肥

大が認められた。甲状腺及び副甲状腺重量に暴

露群でわずかな減少が認められた。PND 42 ま

での暴露で陰茎亀頭包皮分離検査に変化はな

かったが、膣開口遅延が見られた。曝露期間中

の児体重については、 50 mg/kg/day 雄の

PND28 と PND35 に 、 雌 の  PND22 か ら 

PND43 に有意な減少が観察された。また、10 

mg/kg/day で暴露した雌の児動物体重は、

PND43 において対照群より有意に減少した。副

腎及び脳重量は、最高用量群の雌で有意に影

響を受け、肝臓重量は中用量群の雄及び最高

用量群の雌雄で有意に増加した。F 0 と同様に F 

1全用量レベルで肝細胞の小葉中心性肥大の発

生率が増加した。さらに、中用量及び高用量で

肝細胞壊死が認められた。肝臓におけるこれら

の影響は用量依存的であった（CLH report 2019）。 

遺伝毒性 

In vitro 

細菌を用いた復帰突然変異試験では陰性で、

小核試験（V79 細胞）でも陰性の結果であった

（Buhrke et al., 2013）。 

 

⑦ Perfluorononanoicacid （PFNA） 

体内動態 

Wistar ラットに PFNA（20mg/kg）を腹腔内注射

した試験で、投与後 5 日間の尿中排泄は、雄で

投与量の 2.0％であったが、雌では 52％に達した。

同期間の糞中排泄は雄で投与量の 5％未満、雌

では 2％未満であった。雌雄ラットに PFNA

（25mg/kg）を静脈内注射して胆汁排泄を調べた
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試験では、雄と比較して雌の方がより大きく（注射

後 5 時間での排泄量は雌で投与量の約 0.4％、

雄では 0.1％未満）、雌では胆汁排泄された

PFNA がより多く再吸収されていることを示唆して

いる。試験終了時の血清及び肝臓中濃度は、雄

でそれぞれ約45μg/mL、90μg/mLであったが、雌

では雄よりも低濃度でありそれぞれ雄の約 1/18、

1/8 であった（Kudo et al. 2001）。 

Wistar ラットに 22.3mg/kg 相当の用量で静脈

内注射した PFNA の体内動態パラメータが報告

された。半減期は、雄で 29.5 日、雌で 2.44 日と

算出された。総クリアランスは雄で 6.9mL/kg/日、

雌で 105.7mL/kg/日であり性差が認められた。こ

の性差は主に雄の腎クリアランスが著しく低いこと

に起因していた（Ohmori et al. 2003）。 

SD ラットと CD-1 マウスを用いた PFNA の体内

動態試験を行った。雌雄ラットに 1、3、10mg/kg

の PFNA を単回強制経口投与し、投与後 50 日

までの血液と試験終了時の肝臓と腎臓中の

PFNA 濃度を測定した。Cmax は、10mg/kg 群の

雄で 89.8μg/mL、雌で 68.4μg/mL であった。

3mg/kg 群の平均半減期は雄で 23.6 日、雌で

32.0日と推定された。PFNAは肝臓に主に分布し

ていた。雌雄 CD-1 マウスには 1、10mg/kg の

PFNA を単回経口投与した。マウスでは、PFNA

の血清消失速度は雄よりも雌の方がわずかに速

く、推定血清半減期は用量 1、10mg/kg でそれぞ

れ雌 25.7、68.8 日、雄 34.4、228 日であった。

PFNA は主に肝臓に分布していた。PFNA の肝

臓での残留性は、雌よりも雄の方が著しく高かっ

た。肝臓/血清濃度比は 5～15 であったが、腎臓/

血清比は通常 0.2～0.4 であった（Tatum-Gibbs et 

al. 2011）。 

FVB/NJcl マウスに PFNA を単回強制経口投

与又は単回静脈内投与した。1.14mg/kg 相当を

強制経口投与した場合の消化管からの吸収は、

雌雄ともに 100％であった。総クリアランスは、静

脈内注射群では、雄で 3.9mL/kg/日、雌で

5.1mL/kg/日であったが、強制経口投与群の場

合は、雄雌それぞれ 4.0、2.4mL/kg/日であった。

分布容積は静脈注射群の雄で 220mL/kg、雌で

150mL/kg であった。静脈内注射後の 24 時間で

の尿中排泄量は僅かであり、雄で投与量の 1.3％、

雌では 2.2％であった。また糞中排泄量は雌雄と

もに 1％未満であった。投与量の大部分は、血清

（雄で投与量の 27％、雌で 32％）と肝臓（雄で

69％、雌で 46％）に分布していた。強制経口投

与群の雌雄では、尿中排泄と糞中排泄は投与量

の 1％程度又はそれ以下であり、分布パターンは

静脈内注射の場合と同様であった（Fujii et al. 

2015）。 

PFNA 50μg/kg を雄ラットに単回強制経口投与、

又は 1、5、25μg/L で 1 又は 3 か月間飲水投与し

た。3 か月間のばく露後、PFNA は主に肝臓に蓄

積しており、最高用量（ 25μg/L）での濃度は

2.4mg/kgであった。血漿中半減期の推定値は 18

～64 日であったが、肝臓では 160 日であった

（Iwabuchi et al. 2017）。 

SD ラットに、雄に 0.625～10mg/kg/day、雌に

1.56～25mg/kg/day の PFNA を 28 日間強制経

口投与した試験で、血漿濃度は、同用量の雌雄

を比較すると概ね雄のほうが 5～9 倍高かった。

肝臓/血漿比（雄のみ算出）は 0.9～2.6 であった

（NTP  2019)。 

ラットに PFNA を静脈内投与（3mg/kg）して組

織分布と排泄の検討を行った。PFNA は主に肝

臓と腎臓に分布していた。肝臓への分布量を雌

雄で比較すると、雄は雌の約 2.5 倍であった。尿

又は糞への累積排泄量は、雄の場合はそれぞ

れ投与量の 14.33±9.30％、1.28±0.45％であった

が、雌ではそれぞれ 34.56±2.21％と 3.13±2.18％

であった。これらはラットにおける PFNAの主要排
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泄経路は尿中であり、その程度は雌のほうが雄よ

りも高いことを示している。静脈内投与のデータ

を 1 コンパートメントモデルで解析すると、雄及び

雌ラットの血清消失半減期はそれぞれ 40.2 日及

び 4.4 日、クリアランスはそれぞれ 7.4mL/kg/day

及び 16.6mL/kg/day と推定された（Kim et al. 

2019）。 

反復投与毒性 

雄 SD ラットに PFNA を 0、0.2、1、5mg/kg/day

で 14日間強制経口投与した試験で、5mg/kg/day

で血清グルコースレベルの上昇と HDL-コレステ

ロール値の低下が生じ、肝細胞空胞化が見られ

た(Fang et al., 2012a, 2012b）。 

雄 BALB/c マウスに PFNA を 0、 1、 3、

5mg/kg/day で 14 日間連続強制経口投与した免

疫毒性試験で、3mg/kg/day で胸腺及び脾臓重

量の減少、1mg/kg/day で脾臓リンパ球の表現型

が変化した（(Fang et al., 2008）。 

雌雄 129S1/Svlmj マウスに PFNA を 0、0.83、

1.1、1.5、2mg/kg/day で妊娠１～18 日に強制経

口投与した発生毒性試験で、最低用量の

0.83mg/kg/day で出生後 21 日に母動物及び児

に肝重量の増加が認められた(Wolf et al., 2010）。 

雌 CD-1 マウスに PFNA を 0、1、3、5、

10mg/kg/day で妊娠 1～17 日に強制経口投与し

た発生毒性試験で、1mg/kg/day で母動物及び

児動物で肝重量増加が認められ、成熟期まで持

続した（Das et al., 2015）。 

生殖発生毒性 

雌 CD-1 マウスに PFNA を 1、3、5、又は

10mg/kg/dayの用量で GD1〜17 に投与した試験

が行われた。10mg/kg/day 群の母動物は妊娠を

継続することができず、その後の追跡は中止され

た。新生児の生存率は、0、1、及び 3mg/kg/day

では約 90％であったが、5mg/kg/day 群では出生

後の 10 日間で低下し、離乳時はわずか 20％で

あった。生存児動物の出生後の体重増加量は用

量依存的に抑制され、3 及び 5mg/kg/day 群では

統計学的に有意であった。生存児動物の出生後

の成長遅延とともに、発達の指標（眼瞼開裂、包

皮分離、膣開口）の用量依存的な遅延もみられ

た。BMD5/BMDL5 の最小値は、母動物では相

対肝臓重量の増加に基づく 0.43/0.27mg/kg/day、

児動物ではPND1における肝臓相対重量の増加

に基づく 0.24/0.19mg/kg/day であった（Das et 

al.,2015）。 

妊娠 SD ラットに PFNA を GD1 から 20 まで

5mg/kg/day の PFNA を強制経口投与し心血管

機能を検査した。パラメータとして、血圧、腎ネフ

ロン数、腎グルココルチコイド受容体遺伝子発現、

及び血清アルドステロンの測定が行われた。児

動物については、雌で有意な出生時低体重がみ

られた。血圧は、雌雄の 10 週齢で上昇していた

が、26、56週齢では対照群と有意差はなかった。

腎臓あたりのネフロン数は、22 日齢の雄で有意

な減少がみられた（Rogers et al.,2014）。 

ラット 28 日間試験で、PFNA（雄:0、0.625、1.25

及 び 2.5mg/kg/day 、 雌 :0 、 1.56 、 3.12 、

6.25mg/kg/day）は、生殖パラメータに影響を及ぼ

すことが示された。精巣上体重量は、最低用量か

ら有意に減少し、最高用量で 33％減少した。精

巣上体尾部の精子数は有意に減少したが、組織

重量あたりでは対照群と同等であった。最高用量

群では精巣上体に組織病理学的所見（精液過

少、生殖細胞の剥離、上皮細胞のアポトーシス、

精子肉芽腫）もみられた。精巣重量は中・高用量

群で減少し、組織病理学的変化（変性、精子細

胞の停滞、間質細胞の萎縮）を伴っていた。この

2 用量群ではテストステロンも有意に減少してい

た。雌では、テストステロンが用量依存的かつ有

意に増加したが、発情周期は対照群と同様であ

った（NTP 2019）。 
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Parkes マウスに GD12 から分娩まで PFNA を

0、2、5mg/kg/day で経口投与し、各母動物につ

き 2 匹の雄児動物の精巣を PND3 の検査を行っ

た。母動物には、体重への影響はなく、出生率、

一腹あたりの児動物数、雄児動物の体重に変化

はなかった。最高用量群では精巣テストステロン

が減少し、またテストステロン合成に関与するた

んぱく質（StAR、CYP11A1、3b 及び 17b-HSD）、

性腺発達に関与するたんぱく質（WT1 及び SF1）

及び細胞増殖に関与するたんぱく質（PCNA）の

レベルが低下していた。しかし、精巣重量には影

響はなく、精巣の組織学的変化もなかった

（Singh and Singh 2019a）。 

Parkes マウスに、 PFNA を 0 、 0.2 、及び

0.5mg/kg/day で PND25 から PND114 までの 90

日間強制経口投与した。また、最終投与 24 時間

後の雄マウスに対して交配による生殖能が測定

された。最終投与の 1 時間後、用量依存的な精

巣上体尾部の精子数減少（高用量群で有意、対

照群の 74％）、精子運動性及び生存率低下が認

められた。生殖試験では、雄マウスへのばく露に

より同腹児数が用量依存的に減少した（高用量

群で有意、対照群の 50％）。また、用量依存的な

総血清コレステロールの減少（対照群の 67％）及

びテストステロンの減少（対照の 69％）もみられ、

これらも高用量群では有意であった（Singh and 

Singh(2019b)EFSA2020）。 

Parkes マ ウ ス に 、 PFNA を 0 、 2 、 及 び

5mg/kg/day で PND25～38 の 14 日間、経口投与

し、雄の生殖及びステロイド産生への影響を調べ

た。最終投与 24 時間後の血清中及び精巣中テ

ストステロンレベルは両用量群とも減少し、退行

性変化を示す精細管の割合の上昇がみられた。

精巣における脂質過酸化が増加する一方で、精

巣の SOD、カタラーゼ、グルタチオン S-トランスフ

ェラーゼは減少しており、酸化ストレスが引き起こ

されていることが示された（SinghandSingh,2019c）。 

遺伝毒性 

In vitro 

細菌を用いた復帰突然変異試験と（CEBS、

Buhrke et al., 2013）、小核試験（V79 細胞）

（Buhrke et al., 2013）では陰性の結果であった。

コメットアッセイ（HepG2）では陽性（Eriksen et al., 

2010、Wielsøe et al., 2015）、DNA 鎖切断試験

（TK6 細胞）でも陽性（Yahia et al, 2014）の結果で

あった。 

In vivo 

SD ラット末梢血の小核試験の結果は雌雄共

に陰性の結果であった（CEBS）。 

 

 

⑧ Perfluorodecanoicacid （PFDA） 

体内動態 

雌雄 Wistar ラットに PFDA（20mg/kg）を腹腔内

注射した試験で、投与５日後の雌雄の血清及び

肝臓の PFDA 濃度は、それぞれ約 37μg/mL 及

び 130μg/g であった（Kudo et al. 2001)。 

Wistar ラットに 22.3mg/kg 相当の用量で静脈

内注射された PFDA の半減期は、雄で 40 日、雌

で 59 日であった。分布容積は雄で 348mL/kg、

雌で 441mL/kg であり、総クリアランスは雌雄とも

約 5mL/kg/日であった（Ohmori et al, 2003）。 

雌雄 FVB/NJcl マウスに PFDA を静脈注射

（0.1mg/kg 相当）、又は強制経口（1mg/kg 相当）

により単回投与したところ、消化管吸収は雌雄と

もにほぼ 100％であった。静脈内注射後の総クリ

ア ラ ン ス は 、 雄 で 2.2mL/kg/day 、 雌 で

2.8mL/kg/day であったが、強制経口投与後の値

は、それぞれ 3.9 及び 2.2mL/kg/day であった。

静脈内投与した場合の分布容積は、雄で

250mL/kg、雌で 200mL/kg であった。投与経路

及び性別にかかわらず、投与後 24 時間の尿中
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及び糞中排泄は投与量の 1％程度又はそれ以

下であり、投与した PFDA の大部分は肝臓に分

布していた（Fujii et al, 2015EFSA 2020）。 

雌雄 SD ラットに、0.156～2.5mg/kg/day の

PFDA を 28 日間強制経口投与した反復投与試

験で、PFDA の血漿中濃度は、雌のほうが雄より

もわずかに高かった（30％以下）。雄の肝臓/血漿

比は、用量増加に伴い、5.3 から 1.6 に減少した

（NTP 2019EFSA 2020）。 

ラットに PFDA を静脈内投与（1mg/kg）して、組

織分布と排泄の検討が行われた。PFDA は主に

肝臓、次いで腎臓に分布し、雄のほうが雌よりも

わずかに高かった。尿又は糞への累積排泄量は、

雄の場合はそれぞれ用量の 11.22±2.96％及び

18.25±2.72 ％ で あ り 、 雌 で は そ れ ぞ れ

22.17±5.28％及び 16.44±0.70％であった。静脈

内投与のデータを 1 コンパートメントモデルで解

析すると、雄及び雌ラットの血清消失半減期はそ

れぞれ 109 日及び 50 日、クリアランスはそれぞ

れ 0.76mL/kg/day 及び 0.81mL/kg/day と推定さ

れた（Kim et al, 2019）。 

反復投与毒性 

雌 HarlanSD ラットに PFDA を 0、0.125、0.25、

0.5、1、2 mg/kg/day で 28 日間毎日強制経口投

与した試験で、0.5mg/kg/day で投与に関連した

肝細胞壊死と肝腫大が認められた（Frawley et al. 

2018）。 

雌 B6C3F1/N マウスに PFDA を 0、0.3125、

0.625、1.25、2.5、5 mg/kg で週 1 回で 4 回強制

経口投与した試験で、0.625mg/kg/week 以上で

肝腫大（26～89％）が、5.0mg/kg/week で脾臓萎

縮（20％）が認められた（Frawley et al. 2018）。 

CD（SD）ラットに PFDA を 0、0.156、0.312、

0.625、1.25、or 2.5 mg/kg/day で 28 日間強制経

口投与した試験で、最低用量から絶対及び相対

肝重量が増加した。甲状腺の相対及び絶対重量

は、0.312mg/kg/day 以上の群の雌のみで増加し

たが、雄では全用量群で副腎絶対重量の減少が

認められた。アルブミン/グロブリン比は両性で

0.156mg/kg/day 以上で有意に増加した。血中コ

レステロール値の低下は高用量群の雌のみに認

められた。ALT、AST、ALP は雌雄とも低用量で

有意に上昇した。遊離 T4 及び総 T4 濃度は、高

用量群の雄で低下したが、最高用量群の雌では、

遊離 T4 濃度の低下のみが認められた。病理組

織学的評価では、肝細胞の細胞質の変化及び

肥大が最も感度の高いエンドポイントであり、雌

雄とも最低用量から発現していた（NTP 2019）。 

C57BL/6NマウスにPFDAを0、0.25、0.5、1.0、

2.0、4.0、8.0、16.0、32.0 mg/kg/day で妊娠 10～

13 日、PFDA を 0、0.03、0.3、1.0、3.0、6.4、12.8 

mg/kg/day で妊娠 6～15 日にそれぞれ強制経口

投与した発生毒性試験において、1.0mg/kg/day

で母動物に肝重量増加が認められた（Harris and 

Birnbaum 1989）。 

生殖発生毒性 

C57BL/6N マウスに  PFDA を、GD 10～13 

に  0、0.25、0.5、1.0、2.0、4.0、8.0、16.0、32.0 

mg/kg/day、又は GD 5～15 に 0、0.03、0.1、0.3、

1.0、3.0、6.4、12.8 mg/kg/day を投与した試験で

母動物の体重増加抑制と胎児の生存率の低下

が、両試験とも最高用量と次に高い用量の二用

量群で認められた。生存胎児体重の用量依存的

な減少がみとめられ、0.1 mg/kg/day でも統計学

的に有意となっていた。（Harris and Birnbaum 

1989）。 

CD（SD）ラットに PFDA を 0、0.156、0.312、

0.625、1.25 or 2.5 mg/kg/day で 28 日間強制経

口投与した試験で生殖器官に関するパラメータ

が、3 つの高用量群と対照群について報告され

ているが、最高用量側の 2 つの高用量群で精巣

上体尾部の精子数の減少がみられた（最高用量
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群で有意、30％減少）。また、これらの用量群で

は体重も有意に減少しており、精巣上体重量も

有意に減少していた（10％及び 23％）が、精巣

上体 1g あたりの精子数に変化はなかった。血

清テストステロンは用量とともに減少し、最高用量

では統計学的に有意になり（75％減少）、また精

巣重量も減少していた（11％）が、精細胞数に変

化はなかった。さらにこの用量群では精巣に複数

の組織病理学的所見もあった。雌では、最高用

量で発情周期が乱れ、発情間期が延長した。雌

の血清テストステロンは用量とともに増加し（41～

141％）、0.312 mg/kg 以上の群で有意であった

（NTP 2019） 

遺伝毒性 

In vitro 

細菌を用いた復帰突然変異試験では陰性の

結果（CEBS、Buhrke et al., 2013）が、小核試験

（V79 細胞）（Buhrke et al., 2013）でも陰性の結果

であった。 

In vivo 

SD ラット末梢血の小核試験の結果は雌雄共

に陰性の結果であった（CEBS）。 

神経毒性 

NMRI マウスに PFDA、PFOS 又は PFOA を

0.72 又は 10.8 mg/kg の用量で、PND10 に強制

経口投与した。行動への影響を評価するために、

2 及び 4 か月齢時にオープンフィールドでの自発

運動を観察し、また不安様行動を評価するため

に高架式十字迷路での活動を記録した。2 ヶ月

齢の低用量群で試験開始後の 20 分間に自発運

動の低下がみられたが、これ以外にPFDAばく露

群と対照群との間に有意な差はみられなかった

(Johansson et al 2008)。 

免疫毒性 

雌 SD ラットに PFDA を 0、0.125、0.25、0.5、1、

2 mg/kg/day で 28 日間毎日強制経口投与した。

脾臓及び胸腺重量、白血球亜集団に変化はみ

られなかった。肝臓の固定組織マクロファージに

よる貪食作用は、ラットの 0.25mg/kg/day 以上で

低下した（比活性、24～39％）。体液性及び細胞

性免疫、宿主抵抗性、及び骨髄前駆細胞に対す

る PFDA の影響は限定的であった（Frawley et al. 

2018) 

雌 B6C3F1/N マウスに PFDA を 0、0.3125、

0.625、1.25、2.5、5 mg/kg を週 1 回で 4 回強制経

口投与した試験で、5.0mg/kg/week 群では、総脾

臓細胞数、Ig+及び NK+細胞が減少した（17.6～

27％）。1.25mg/kg/week 以上では、脾臓 CD3+、

CD4+、CD8+、及び Mac3+細胞数が減少した

（10.5～39％）。マウスのリンパ組織の免疫細胞集

団のバランスを変化させる可能性があることを示

唆した(Frawley et al. 2018) 

 

 

⑨ Perfluoroundecanoicacid  （PFUnDA） 

体内動態 

PFUnDA、PFDoDA、PFTrDA 又は PFTeDA を、

雌雄FVB/NJclマウスに静脈内注射（0.1mg/kg相

当）、又は強制経口（1mg/kg 相当）により単回投

与した体内動態試験を行った。これら C11～C14

ペルフルオロカルボン酸（PFCA）は、雌雄とも消

化管から 100％（又はほぼ 100％）吸収された。静

脈内投与の 24 時間後の組織及び臓器の分析で

は、雌雄ともに C11～C14PFCA の大部分は肝臓

に分布（雄で投与量の 64～78％、雌で 47～53％）

し、少量が血清に分布（雄で 6～14％、雌で 4～

15％）した。投与後24時間の尿中排泄は、C11～

C14PFCA のいずれも、投与経路や性別にかか

わらず、投与量の 0.1％以下であった。投与後 24

時間の糞中排泄は、いずれの PFCA も静脈内注

射の場合は投与量の約 1％であったが、強制経

口投与の場合、PFTrDA（性別により投与量の 1.7
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～3.1％）及び PFTeDA（性別により投与量の 3.0

～6.1％）については静脈内投与よりわずかに高

かった。総クリアランスは、静脈内投与後注射で

は、PFUnDA の 2.8mL/kg/日から PFTeDA の

10.4mL/kg/日の範囲であったが、強制経口投与

の場合は、PFUnDAの 3.1mL/kg/日から PFTeDA

の 106.3mL/kg/ 日まで変化した。 C13 及び

C14PFCAの総クリアランスは、強制経口投与と静

脈内投与とで大きな差異があり、これらの化合物

では胆汁排泄が重要な排泄経路であることを示

唆している。顕著な性差はなかった。C11～

C14PFCA の静脈注射後の分布容積は、雄で

280～430mL/kg、雌で 330～580mL/kg であった

（Fujii et al, 2015）。 

反復投与毒性 

SDラットにPFUnDAを 0、0.1、0.3及び 1mg/kg

で反復毒性生殖毒性併合試験（OECDTG422 準

拠）を行ったところ、いずれの群においても死亡

動物は認められず、一般状態、詳細な一般状態

の観察、機能検査、自発運動量の測定、握力測

定、尿検査及び剖検所見においても、被験物質

投与による影響は観察されなかった。投与期間

中 1mg/kg 投与群の雌雄で体重増加抑制、雌で

授乳 4 日の摂餌量に低値、回復期間中において

も体重減少及び増加抑制が認められた。1mg/kg

投与群の雌雄でフィブリノーゲン量の低値、雄で

は活性化部分トロンボプラスチン時間の短縮が

認められた。1mg/kg投与群の雌雄で尿素窒素の

高値及び総たん白質の低値、雄で ALP の高値

及びアルブミンの低値が認められた。0.3mg/kg

投与群の雄及び 1mg/kg 投与群の雌雄で肝臓重

量の高値が認められ、0.3mg/kg 以上の投与群の

雌雄で小葉中心性肝細胞肥大がみられ、

1mg/kg 投与群の雌雄では肝細胞の限局性壊死

がみられた。1mg/kg投与群の雄では腺胃の暗赤

色巣が 3 例にみられ、組織学的には腺胃の糜爛

であった。また、1mg/kg 投与群の雄では牌臓重

量の低値が認められた。2 週間の休薬により上述

の病理学検査でみられた変化は消失するか、頻

度及び程度が軽減した。また、回復群特有の影

響として雌雄に小葉中心性肝細胞変性が、雌で

は微小肉芽腫の程度の増強、グリソン鞘周囲の

細胞浸潤がみられた。反復投与毒性に対する無

影響量は雌雄ともに 0.1 mg/kg/day とされた

（Takahashi et. al., 2014, JECDB）。 

生殖発生毒性 

SDラットにPFUnDAを 0、0.1、0.3及び 1mg/kg

で反復毒性生殖毒性併合試験（OECDTG422 準

拠）を行ったところ、性周期、交尾までに要した日

数、交尾率、授精率及び受胎率には被験物質投

与の影響は観察されなかった。出産率、妊娠期

間、黄体数、着床痕数、着床率、死産児率、出

生児数、出生率及び性比並びに授乳期間中の

授乳状態に被験物質投与の影響は観察されな

かった。出生児では、1mg/kg 投与群の雌雄で出

生時及び生後 4日の体重に増加抑制がみられた。

外表観察、生後 4 日剖検所見及び生存率に被

験物質投与による変化は観察されなかった。雌

雄親動物に対する無影響量は 1mg/kg/day、児動

物に対する無影響量は 0.3mg/kg/day とされた

（Takahashi et. al., 2014, JECDB）。 

遺伝毒性 

In vitro 

細菌を用いた復帰突然変異試験では陰性、

CHL 細胞を用いた染色体異常試験の結果は陽

性の結果であった（JECDB）。コメットアッセイ

（HepG2）の結果は陰性（Wielsøe et al., 2015）で

あった。 

 

⑩ Perfluorododecanoicacid （PFDoDA） 

体内動態 

PFUnDA、PFDoDA、PFTrDA 又は PFTeDA を、
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雌雄FVB/NJclマウスに静脈内注射（0.1mg/kg相

当）、又は強制経口（1mg/kg 相当）により単回投

与した体内動態試験の結果がある（Fujii et al, 

2015）。（⑨ PFUnDA の記載参照） 

反復投与毒性 

雄 SD ラットに PFDoDA を 0,1,5,10mg/kg/day

を 14 日間強制経口投与した試験で、5mg/kg/day

で体重の減少、10mg/kg/day で血清総コレステロ

ールの増加（35％）が見られた（Shi et al.2007）。 

雄 SD ラットに PFDoDA を 0、0.02、0.05、0.2、

0.5mg/kg/day で 110 日間強制経口投与した試験

で、0.02mg/kg/day で脂肪肝が認められ、高用量

でより顕著になった（Ding et al. 2009）。 

雄 SD ラットに PFDoDA を 0、0.02、0.05、0.2、

0.5mg/kg/day で 110 日間強制経口投与した試験

で、0.2mg/kg/day 又は 0.5mg/kg/da 投与群の血

清テストステロン値は、対照レベルのそれぞれ

56％及び 40％に減少した。0.5mg/kg/day で体重

の有意な低下が認められた（Shi et al. 2009a）。 

SD ラットに PFDoDA を 0、0.1、0.5 及び

2.5mg/kg で反復毒性生殖毒性併合試験

（OECDTG422準拠）を行ったところ、2.5mg/kg群

で以下の所見が認められた。雄で軟便又は肛門

周囲被毛の汚れがみられ、雌では妊娠期間後期

に膣口出血、体温低下、呼吸緩徐等が観察され、

4 例は死亡し、3 例は瀕死のため安楽死させた。

雄で投与 21 日以降剖検日まで体重ならびに投

与 28 日以降の摂餌量に低値がみられた。雌で

は、交配前の体重増加量、妊娠期間の体重、体

重増加量及び体重増加率、ならびに妊娠 3 日以

降 20 日までの摂餌量に低値がみられた。雌雄で

MCV 及び網赤血球数の低値、MCHC の高値、

加えて雌の生存例ではヘモグロビン濃度、ヘマト

クリット値の低値がみられた。雌雄で、総蛋白、ア

ルブミン量、グルコース、クレアチニン、カルシウ

ムの低値あるいは尿素窒素、ALP の高値がみら

れた。雌雄とも肝臓の絶対及び相対重量に高値

がみられ、びまん性肝細胞肥大、ビリルビン沈着、

限局性壊死、肝細胞の単細胞壊死が見られた。

膵臓のチモーゲン顆粒の減少、雄で胆管周囲の

炎症性細胞浸潤、肝臓の脂肪化、大腿骨骨髄造

血低下、雌で胆管増殖、肝細胞の単細胞壊死、

肝細胞の核分裂像増加、膵臓の間質の水腫、子

宮着床部の出血がみられた。雌の死亡/安楽死

例では、膵臓のチモーゲン顆粒の減少、間質の

水腫、びまん性肝細胞肥大、胆管増殖、肝細胞

の単細胞壊死、限局性壊死、小葉中心性肝細胞

壊死、子宮着床部の出血、内膜のうっ血、大腿

骨骨髄造血低下がみられた。回復期間終了時に

は、体重、血液学的検査の項目に回復傾向が認

められたが、血液化学的検査の項目には回復性

は観察されず、肝臓の変化も残存しており、肝胆

系に対する影響は回復していないと考えられた。

0.5mg/kg 群では以下の所見が認められた。雌で

哺育 0～4 日の体重増加量及び体重増加率に低

値がみられた。雄で α2-グロブリン分画比の低値、

ALP の高値、雌で総コレステロールの低値傾向

がみられた。雌雄とも肝臓の絶対及び相対重量

に高値がみられ、雌で肝臓の限局性壊死がみら

れた。以上の結果から、無影響量（NOEL）は 0.1 

mg/kg/day と考えられた（ Kato et.al., 2015 、

JECDB）。 

生殖発生毒性 

雌 SD ラットに PFDoDA を 0、0.5、1.5、

3mg/kg/day の用量で PND24 から PND52 まで経

口投与したところ、3mg/kg/day 群で体重減少が

みられたが、子宮及び卵巣の絶対重量と相対重

量、膣開口の日齢と体重、及び発情周期に対す

る影響は観察されなかった。3mg/kg/day 群でコレ

ステロールレベルは上昇し、エストラジオールレ

ベルは低下したが、LH 及び FSH レベルに変化

はなかった。さらに、ステロイド代謝及びステロイ
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ド代謝の調節に関与する分子の網羅的な遺伝子

発現解析において最も感度の高い応答は 17b-

HSDmRNA 発現であり、最低用量でアップレギュ

レーションされることが判明した(Shi et al. 2009b) 

雄 SD ラットに PFDoDA を 0、0.02、0.05、0.2、

0.5mg/kg/day の用量で 110 日間経口投与し他と

ころ、体重減少が 0.5mg/kg/day群でみられたが、

精巣、前立腺、精嚢、精管の絶対重量と相対重

量には影響はみられなかった。0.5mg/kg/day 群

で、テストステロンレベルは低下したが、LH と

FSH 及び総コレステロールレベルへの影響はな

かった。さらに、ステロイド代謝及びステロイド代

謝の調節に関与する分子の網羅的な遺伝子発

現解析が行われ、最も感度の高い応答は StAR

であり、mRNA レベルでは 0.02mg/kg/day、たん

ぱく質レベルでは 0.05mg/kg/day でダウンレギュ

レーションされた（Shi et al. 2009a）。 

雄 SD ラットに PFDoDA を 0、5、10mg/kg/day

の用量で 14 日間経口投与したと ころ 、

10mg/kg/day 群で体重と精巣絶対重量が減少し

たがライディッヒ細胞数とセルトリ細胞数に影響は

みられなかった。血清テストステロン、LH 及び

FSH レベルが 5mg/kg/day 以上の群で低下した。

これらのホルモンレベルの変化に、ライディッヒ細

胞関連たんぱく質レベルがダウンレギュレーショ

ンされていた（Chen et al. 2019)。 

SD ラットに PFDoDA を 0、0.1、0.5 及び

2.5mg/kg で反復毒性生殖毒性併合試験

（OECDTG422準拠）を行ったところ、2.5mg/kg群

において、体重及び摂餌量の減少や一般状態

の悪化のため妊娠後期の死亡が増加し、出産率、

分娩率、出産児数が著しく低下した。回復群の

雌では、投与期間後半に発情休止期が連続し、

ほぼ全例が性周期の異常を示した。新生児の一

般状態では、2.5mg/kg群において死亡児数の増

加がみられた。以上の結果から、本試験条件下

に お け る 生 殖 発 生 毒 性 の 無 影 響 量 は

0.5mg/kg/day と考えられた（Katao et.al., 2015、

JECDB）。 

遺伝毒性 

In vitro  

細菌を用いた復帰突然変異試験では陰性

（Buhrke et al. 2013、CEBS、JECDB）、小核試験

（V79 細胞）は陰性（Buhrke et al. 2013）、コメット

アッセイ（HepG2）の結果は陰性（Wielsøe et al., 

2015）であった。CHL 細胞を用いた染色体異常

試験の結果は陽性の結果であった（JECDB） 

神経毒性 

単回経口投与（50 mg/kg）の 9 日後のラットに

おける  PFDoDA のレベルを、 PFOA 及び 

PFDA のレベルと比較した。脳内の  PFDoDA 

レベルは  44.4± 2.0 μg/g であり、血清中の 

PFDoDA レベル（24.4±1.0 μg/mL）よりも高かっ

た。逆に、PFOA と  PFDA の脳内濃度は低く

（<0.8 及び 4.7±0.4  μg/g）、血清中濃度の 10 

分の 1 であった。PFOA、PFDA 及び PFDoDA 

により誘発された認知機能の変化を評価するた

めに、行動試験が行われた。ばく露後 5～6 日

で実施された新奇物体認識テストでは、PFDoDA 

ばく露ラットでは識別指数の有意な低下がみられ

たが、PFDA 及び PFOA ばく露ラットでは有意

な変化はなかった。PFDoDA ばく露の影響につ

いて、さらに、高架式十字迷路テスト、Y 字型迷

路テスト、オープンフィールドテスト、及び強制水

泳テストによる評価も行った。PFDoDA により、高

架式十字迷路試験で変化が誘発されたが、Y 

字型迷路テスト、オープンフィールドテスト、強制

水泳テストでは変化は誘発されなかった。これら

の結果は、PFDoDA は脳内に容易に分布し、認

知機能や行動の変化を引き起こすことを示してい

る(Kawabata et al. 2017)。 
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⑪ Perfluorotridecanoicacid （PFTrDA） 

体内動態 

PFUnDA、PFDoDA、PFTrDA 又は PFTeDA を、

雌雄FVB/NJclマウスに静脈内注射（0.1mg/kg相

当）、又は強制経口（1mg/kg 相当）により単回投

与した体内動態試験の結果がある（Fujii et al, 

2015）。（⑨ PFUnDA の記載参照） 

 

表 1．PFAS 類物質の NOAEL（LOAEL）の一覧表 
化合物名

(略称) 
反復投与毒性 生殖発生毒性 

PFBS 
Lieder et al. (2009a）  
ラット90日試験 
NOAEL:60 mg/kg/day 

Feng et al .(2017)  
マウス発生毒性試験 
NOAEL:50 mg/kg/day 

PFPeS - - 

PFHxS 
Butenhoff et al. (2009) 
反復生殖併合試験 

NOAEL:1 mg/kg/day 

Ramhøj et al., 2018 
発生毒性試験 

NOAEL: 0.05mg/kg/day 
(LOAEL:5 mg/kg/day) 

PFHpS - - 
PFNS - - 
PFDS - - 
PFUnDS - - 
PFDoDS - - 
PFTrDS - - 

PFBA 
Butenhoff et al. (2012) 
ラット90日間試験  
NOAEL: 6 mg/kg/day 

Das et al. (2008) 
マウス発達毒性試験 
LOAEL: 35 mg/kg/day 

PFPeA - - 

PFHxA 
Chengelis et al.(2009b） 
ラット90日間試験

NOAEL: 50 mg/kg/day 

Loveless et al. (2009） 
ラット一世代試験 
NOAEL: 100 mg/kg/day 

PFHpA 

CLH report (2019) 
生殖/発生毒性スクリー

ニング併用90 日間試験 
LOAEL: 0.5mg/kg/day 

CLH report (2019) 
生殖/発生毒性スクリーニ

ング併用90 日間試験 
LOAEL: 0.5mg/kg/day 

PFNA - 
Singh and Singh (2019b) 
マウス発生毒性試験 
NOAEL=0.2 mg/kg/day 

PFDA 
NTP (2019) 
ラット28日間試験 
LOAEL: 0.156 mg/kg/day 

NTP (2019) 
ラット28日間試験 

NOAEL: 0.156 mg/kg/da 

PFUnDA 

Takahashi et. al., (2014) 
ラット反復毒性生殖毒

性併合試験 
NOEL: 0.1 mg/kg/day 

Takahashi et. al., (2014) 
ラット反復毒性生殖毒性

併合試験 
NOEL=0.3 mg/kg/day 

PFDoDA 

Kato et.al., (2015） 
ラット反復毒性生殖毒

性併合試験 
NOEL: 0.1 mg/kg/day 

Kato et.al., (2015） 
ラット反復毒性生殖毒性

併合試験 
NOEL: 0.5 mg/kg/day 

PFTrDA - - 
 

 

2.WHO ガイドラインの改定で国内の規準値や目

標値と異なる評価がなされた物質の毒性情報の

収集整理 

 

TCE は代表的な地下汚染物質であり、地下水

を原水としている地域等において、特異的に

高濃度で水道水中に含まれる場合があり、高

濃度で水道水から摂取する集団があると考え

られている。 

TCE の WHO（2020）の評価では、用量反応

関係の評価に適していると考えられるヒト及

び動物のデータについて、LOAEL/NOAEL ア

プローチ、ベンチマークドース (BMD) 解析

及び PBPK モデリングを用い、単一の主要研

究ではなく、様々な研究から得られた TDI 候

補のPODを考慮することがより適切であると

考え、複数候補の POD が TDI の導出に含まれ

た。エンドポイントには、ヒトおよび動物にお

ける神経作用；動物の腎臓、肝臓、体重への影

響；動物における免疫学的効果；ヒトと動物の

生殖への影響；動物における発生への影響が

報告されている。前回の評価(WHO, 2005 年)以

降、新たな発がん性データは確認されておら

ず、主要な研究は、非がん効果を特定するもの

の中から選択されており、POD は前回の評価

で使用されたものよりも低くなっている。 

PBPK モデリングは、異なる代謝物が果たす

役割に関する現在の理解に基づいて、内部用

量を計算するために使用された。種間および

種内の薬物動態変動を推定し、重要な影響の
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候補として、ヒト等価用量の 99 パーセンタイ

ル (HED 99)値を得た。PBPK モデルでは 100

週間のヒト曝露をシミュレーションしたが、

それ以上の長時間のシミュレーションにおけ

るHEDの変化は少なく連続的な生涯曝露の代

表と考えられた。 

 

利用可能な研究のうち、以下の 3 試験が TDI

を導出する上で重要であると考えられた。 

 

Keil et al.,  (2009)  

TCE を 30 週間飲水曝露した結果、雌マウスの

胸腺重量が減少し、LOAEL が 0.35 mg/kg 

bw/day であることを確認した。PBPK モデル

を使用して、生涯連続暴露の HED 0.048 mg/kg 

bw/day を算出し、これを POD として使用し

た。 

 

Peden-Adams et al. (2006)  

マウスの妊娠期間（妊娠 0 日）から 3 または

8 週齢まで飲料水(胎盤および授乳期の移行、

および児の摂取)を介して曝露された児のプ

ラーク形成細胞反応の減少 (3 および 8 週齢) 

および遅延型過敏症の増加 (8週齢) が認めら

れた免疫毒性作用に基づいて、0.37 mg/kg 

bw/dayのLOAELが特定され、PODとされた。

モデルの適合性が不十分であるために BMD

を計算できず、また、胎児および児の曝露パタ

ーンを説明する適切なモデルおよびパラメー

タがないため、PBPK モデリングは適用されな

かった。 

 

Johnson et al., (2003) 

Sprague-Dawley ラットに 0.0025 ppm を超える

濃度の TCE を妊娠 1~22 日に飲料投与し、0.25 

ppm を超える母体曝露レベル (推定母体用量

>0.048 mg/kg bw/day) での胎児心奇形発生率

の増加が重大な影響と特定された。ラット

BMDL 01 の外部投与量 0.0207 mg/kg bw/day に

PBPK モデルを適用し、ラットの内部投与量を

算出した。これは HED 99 の 0.0051 mg/kg 

bw/day に換算された。 

 

WHO は、個々の研究については評価上の限界

があるが、POD として単一の最も低い NOAEL

または BMDL を選択するのではなく、複数の

重要な効果を選択することによって、その限

界が克服されるとし、TDI の導出を次の通り 3

試験を総合的に評価に用いている。 

 

Keil et al., (2009) 

HED 99=0.048 mg/kg bw/day 

・LOAEL の使用を考慮 

UF=10 

・PBPK モデルは、種間のトキシコキネティク

スの違いを特徴づけるために使用されたため、

種間のトキシコダイナミクスの違いに関連す

る残りの不確実性を考慮 

UF=2.5 

・PBPK モデルがヒトのトキシコキネティク

スの変動性を特徴づけるために使用されたた

め、トキシコダイナミクスにおけるヒトの変

動性に関連する残りの不確実性を考慮 

 UF=3.2 

TDI=0.048/80 （ 10*2.5*3.2 ） =0.0006 mg/kg 

bw/day 

 

Peden-Adams et al., (2006) 

LOAEL=0.37 mg/kg bw/day 

・LOAEL の使用を考慮 

UF=10 

・種差 (PBPK モデルを開発するための十分な
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トキシコキネティクスのデータがないた

め、デフォルト値が使用された)  

UF=10 

・個人差(PBPK モデルを適用するための十分

なトキシコキネティクスのデータがない

ため、デフォルト値が使用された)  

UF=10  

TDI=0.37/1000 （ 10*10*10 ） =0.00037 mg/kg 

bw/day 

 

Johnson et al., (2003) 

HED 99=0.0051 mg/kg bw/day (BMDL 01 に由

来) 

・PBPK モデルは、種間のトキシコキネティク

スの違いを特徴づけるために使用されたため、

種間のトキシコダイナミクスの違いに関連す

る残りの不確実性を考慮 

UF=2.5 

・PBPK モデルがヒトのトキシコキネティク

スの変動性を特徴づけるために使用されたた

め、トキシコダイナミクスにおけるヒトの変

動性に関連する残りの不確実性を考慮 

UF=3.2 

TDI=0.0051/8（2.5*3.2）=0.00064 mg/kg bw/day 

 

算出された TDI 値は 0.0003~0.0006 mg/kg 

bw/day の狭い範囲に収まった。PBPK モデル

に基づく TDI 値は、ラットの心臓奇形(Johnson 

et al., 2003)とマウスの胸腺重量の減少(Keil et 

al.,、2009)の両方に対して 0.0006 mg/kg bw/day

である。最も低い TDI は Peden-Adams et al. 

(2006)によるものであり、発生免疫毒性の適用

用量 LOAEL に基づいて 0.00037 mg/kg bw/day

の TDI 値を導き出した。データベースのさら

なる裏付けデータとして、ラットの中毒性腎

症 (0.0003 mg/kg bw/day) とラットの腎臓重量

の増加(0.0008 mg/kg bw/day)もある。全体的な

TDI は 0.0005 mg/kg bw/day が適切であると考

えられ、個別の値ではなく複数の影響によっ

て裏付けられた。WHO は本 TDI に体重 60 ㎏

及び飲水量 2L 及び寄与率 50%を適用して、次

式の通り水道水の基準値として 8 µg/L という

値を定めた。 

 

TDI*体重÷曝露量*寄与率 

  ＝0.5 µg/kg/day*60 kg÷2 L*0.5  

  ＝7.5 µg/L (8 µg/L ＝0.008 mg/L) 

 

日本の TCE の水道水基準値は、平成 23 年に

0.03 mg/L（発がん影響で導出）から 0.01 mg/L

に強化された。強化された背景には WHO の

ガイドライン（第３版第１次追補）が、非発が

ん影響について発がん性影響よりも低い評価

値を導出し基準値の見直しを行った事がある。

日本の現行の水道水基準値のキースタディは

Dawson ら（1993）のラット交配前から妊娠期

間の飲水投与試験であり、これは当時の WHO

のキースタディと同一である。なお、Dawson

ら（1993）の試験は、統計処理を腹毎に行って

おらず心臓奇形数の全胎児数の割合としての

み表現しており、発生毒性の評価として限定

的である。今回の評価では同じく心臓に対す

る影響を認めた Johnson ら (2003)の試験を評

価に用いている。 

日本の水道水の現行の基準値の導出では、胎

児の心臓異常の BMDL10（0.146 mg/kg/day)に

不確実係数 100 を適用し TDI を 1.46 µg/kg/day

と設定し、経口飲水分と入浴時の吸入・経皮曝

露分の合計として 70%の寄与率、曝露量 5L、

体重 50 kg を適用し次式の通り日本の水道水

の基準値を 0.01 mg/L と定めている。 
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TDI*体重÷曝露量*寄与率 

 ＝1.46 µg/kg/day*50 kg÷5 L*0.7 

 ＝10.22 µg/L (0.01 mg/L) 

 

WHO（2020）の新しい TDI（0.5 µg/kg/day）を

用いて、日本の現行の基準値算出に使用した

曝露量（5L）と寄与率（70%）を代入すると基

準値は次式の通り 0.004 mg/L と試算された。 

 

TDI*体重÷曝露量*寄与率 

 ＝0.5 µg/kg/day*50 kg÷5 L*0.7  

  ＝3.5 µg/L (4 µg/L ＝0.004 mg/L) 

 

試算結果は現行の基準値(0.01 mg/L=10µg/L)の

半分以下の値であった。化学物質の水道水質

基準値の多くは、水道水からの直接飲水によ

る経口曝露を想定しているが、入浴時などに

揮発性物質の吸入や経皮経由の間接曝露が発

生することがある。令和元年及び 2 年度の研

究班において、経口経路以外の間接曝露を考

慮したベンゼン、ジクロロメタン、四塩化炭素

の水道水質基準値の評価をおこなっているが、

入浴時などの揮発性物質の吸入や経皮経由の

間接曝露を考慮すると寄与率は 50%程度が見

込まれ、TCE などの揮発性の高い物質につい

ては寄与率の精査の必要性が示唆されている。

令和 4 年の水質基準逐次改正検討会の資料に

おける過去 5 年間の水道水質データから 95－

97％の地点（全 5000～8000 地点）で現基準の

10％（0.0001 μg/L）未満であるとなっているが、

現行基準の 50％を越える地点が毎年、数地点

報告されている。一方で平成 23 年の基準値見

直しの際に報告された情報ではあるが、TCE

の浄水における実測最大濃度は、24 μg/L (H16)、

15 μg/L (H17)、12 μg/L(H18)、12 μg/L（H19）

との報告もある。このような高い濃度が検出

される地点のほとんどは地下水を水源として

いることであり、地域的な対策が可能である

ことや、最近の検出状況では 99.9％以上の地

点で 0.005 μg/L を下回っていることから現状

に懸念があるという状況ではないと考えられ

る。しかし、これらの曝露に関する情報と

WHO の新しい TDI の情報に鑑み、我が国に

おける基準値の再検討を見据えた寄与率の精

緻化に関する曝露評価研究や、我が国の水質

基準の根拠となっている TDI 値の再評価に向

けた取り組みを行うことも必要であると考え

られた。 

 

D. 結論 

水道水の水質管理に必要な水質基準値や要検

討項目の目標値等の逐次改訂にあたり、対象と

なる化学物質の最新の毒性知見を収集し、健康

影響評価値の設定、改正等に資する毒性情報の

収集を目的としており、本研究では、近年国際的

に関心の高い PFAS 化合物についての毒性情報

の収集と、WHO ガイドラインの改定で国内の規

準値や目標値と異なる評価がなされた物質の毒

性情報の収集整理を行った。今年度は、先行し

て規制進んでいる欧州の飲料水指令で管理され

ることとなっている20種のPFAS化合物類のうち、

国内で要検討項目として目標値が設定されてい

る PFOS と PFOA 以外の 18 化合物についての

情報収集整理を行った。健康影響評価値の設定

に必要な体内動態、反復投与毒性、生殖発生毒

性、遺伝毒性、発がん性に係る情報が得られた

のは 18 物質中 11 物質であった。スルホン酸化

合物よりもカルボン酸化合物に関する情報の方

が多く得られた。そのうち NOAEL（LOAEL）等の

毒性の用量相関性に関するデータが得られたの

は 9 物質であった。どの化合物も反復投与毒性

も生殖発生毒性も同様のレベルで毒性が発現し
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ており、カルボン酸化合物については、炭素数が

8 未満の PFAS 化合物よりも 9 以上（11 まで）の

PFAS 化合物でより低用量で毒性が発現している

傾向が認められた。 

一方、WHO ガイドラインの改定で国内の規準値

や目標値と異なる評価がなされた物質の毒性情

報の収集整理としては、TCE の毒性情報の整理

と評価手法の情報を整理した。TCE の複数の影

響によって裏付けられた全体的な TDI は

0.0005 mg/kg bw/day (0.5 µg/kg bw/day) が適切

であると考えられ、WHO は本 TDI に体重 60

㎏及び飲水量 2L 及び寄与率 50%を適用して、

水道水の基準値として 8 µg/L という値を定め

た。WHO（2020）の新しい TDI（0.5 µg/kg/day）を

用いて、日本の現行の基準値算出に使用した曝

露量（5L）と寄与率（70%）を代入すると基準値は

0.004 mg/L（4 µg/L）と試算され、現行の基準値

(0.01 mg/L=10 µg/L)の半分以下の値と算出さ

れた。最近の水道水質データからは 99.9％以上

の地点で 0.005 μg/L を下回っており、現状の曝

露がすぐに懸念のある状態であるとは考えられな

いが、TCE は代表的な地下汚染物質であり、過

去に地下水を原水としている地域等において、

特異的に高濃度で検出された事例もある。これ

らの曝露に関する情報と WHO の新しい TDI

の情報に鑑み、日本における基準値の再検討

に向けた取り組みを行うことが必要であると

考えられた。 
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