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研究要旨 

本研究は、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、1.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、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、初年度は、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

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。次年度、

2022 年に欧州の水枠組み指令の改定案にリストされた PFAS24 物質のうち、初年度の調査（欧

州飲料水指令）で対象とならなかった 8 化合物と国内で検出例が知られている 2 化合物

（4:2FTS、6:2FTS）について、体内動態、反復投与毒性、生殖発生毒性、発がん性（遺伝毒性

を含む）に関する毒性情報収集を行った。健康影響評価値の設定に必要な体内動態、反復投
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与毒性、生殖発生毒性、遺伝毒性、発がん性に係る NOAEL などの定量的情報が得られたの

は 10 物質中 8 物質であった。ほとんどの化合物で共通して肝臓への影響が報告されており、

NOAEL の根拠となっていた。HFPO-DA(GEN-X)の NOAEL は最も低く 0.1 mg/kg/day であっ

たが、その他の物質の NOAEL は 1－45 mg/kg/day の範囲と考えられた。炭素数が 14 以上の

カルボン酸類は、炭素数が多くなるに従い毒性は弱くなる方向であった。 

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）およびテトラクロロエチレン（別名：パーク

ロルエチレン、 PCE）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 2 L 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（5 L）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。PCE の発がん性毒性の TDI

および非発がん性毒性の TDI の包括的な TDI は、神経毒性を根拠に設定した 0.016 

mg/kg/day であった。WHO は、本 TDI に体重 60 kg 及び飲水量 2 L 及び寄与率 20%を適用

して、水道水の基準値として 100 μg/L に定めた。一方、日本の基準値は 1992 年に設定され

た 0.01 mg/L 以下であり、より保守的な値が維持されている。WHO では、PCE の発がん性を

閾値のある毒性とし、また生理学的薬物速度論（Physiologically based pharmacokinetic：

PBPK）モデルを用いた曝露量のシミュレーション等の評価手法を基準値設定に取り入れてい

たことから、これら新しい毒性情報および評価手法を鑑みて、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と考えられた。 
 

 
 
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。 
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 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 
 
1.1 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 を除く化合物（18PFAS） 

 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 
 
1.2 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中（8 化合物）お

よび国内で検出された 2 化合物 

 2022 年に欧州の水枠組み指令の改定案にリ

ストされた PFAS 類の 24 物質のうち、PFOS、

PFOA、並びに昨年度の調査（飲料水指令）対

象を除く PFAS 類の 8 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。さらに、上記のリスト以外で Web 等

で国内の水環境等で検出が報告されている 2

物質（4:2FTS、6:2FTS（表 1 参照））についての

毒性情報の収集を行った。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

情報源について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。調査対象としたの

は以下に示した物質である。 

① Perfluorotetradecanoic acid（PFTeDA） 

② Perfluorohexadecanoicacid（PFHxDA） 

③ Perfluorooctadecanoic acid（PFODA） 

④ 4,8-Dioxa-3H-perfluorononanoic acid
（ADONA） 

⑤ Hexafluoropropylene oxide dimer acid
（HFPO-DA (GenX)） 

⑥ Difluoro{[2,2,4,5-tetrafluoro-5-
(trifluoromethoxy)-1,3-dioxolan-4-
yl]oxy}acetic acid（C6O4） 

⑦ 2-Perfluorohexyl ethanol（6:2-FTOH） 

⑧ 2-Perfluorooctyl ethanol（8:2-FTOH） 

⑨ 1H, 1H, 2H, 2H-Perfluorohexane sulfonic 
acid（4:2FTS） 

⑩ 1H, 1H, 2H, 2H-Perfluorooctane sulfonic 
acid（6:2FTS） 

 
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 
 
2-1. 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、

初年度は TCE の毒性情報の整理と WHO の評

価手法の整理を行った。 
 
2-2.テトラクロロエチレン（PCE）の毒性情報の収

集及び最新評価の概要 

WHO ガイドライン改定（2020）により、テトラク

ロロエチレン（PCE）のガイドライン値（GV）が
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0.04 mg/L から 100 mg/L へと変更された。今年

度は、PCE について WHO の評価の概要を整

理した。 
 
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 
 
1.1 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 を除く化合物（18PFAS） 

 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。 
 
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 19,628～61,740 ng/mL で、投与 48

時間後は 463～8,172 ng/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 Institute,(2001)）。 

反復投与毒性 

SD ラットに PFBS 47、162、459 ppm の蒸気

を 6 時間/日、5 日/週、4 週間の全身吸入曝露

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/kg/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/day としている(IMAP2019)。 

SD ラットに PFBS のカリウム塩 0、30、100、

300、1,000 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、胎盤経由および授乳

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 1,000 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/day 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

ドポイントに投与と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 
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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

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、眼瞼開裂の遅延、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/day 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

原性はみられなかった（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）。 
 
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)。 

ラットに PFHxS カリウム塩を 1、10、100 mg/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、1 mg/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、20 mg/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



146 
 

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、100 mg/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、10 

mg/kg 投与群で投与量の約 67%、100 mg/kg 投

与群で与量の 30%が尿中排泄された。糞中排

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 PFAS で汚染され

た飲料水に曝露された集団 106 名で半減期は

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 28 日間反復強制経口

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
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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）。 

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)。 
 
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時間後の平均肝臓中

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 444 mL/kg、雌では 1,718 mL/kg で
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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 254 mL/kg/day、雌

では 835 mL/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 1,700 mL/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 日間強制経口投与した試験（28 日

間：0、6、30、150 mg/kg/day、90 日間：0、1.2、6、

30 mg/kg/day）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

臓中濃度が測定された。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 52 μg/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 0.5 μg/mL に低下した。同じ用

量の雌では、投与期間終了時の平均血清

PFBA 濃度は 1.7 μg/mL（28 日）及び 5.2 μg/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 16.1 μg/g（90 日）であった

が、雌ではそれぞれ 0.4 及び 0.9 μg/g であった。

回復期間終了時の肝臓中濃度は LOQ（0.050 

μg/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  PFBA0 、 1.2 、 6 、 30 

mg/kg/day を 90 日間経口投与した反復投与

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、0、1.2、6、30 

mg/kg/day を 90 日間強制経口投与した反復

投与毒性試験において、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/day 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 
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）。 
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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)。 
 
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 10 mg/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 （2 mg/kg）を 14 日間反復強制経口投

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認められなか

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/day 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 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 に曝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
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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みられた。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/day 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/day 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
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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）。 
 

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（48.63 μmol/kg、約 25 

mg/kg 相当）した体内動態試験が行われた。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 3,070 

mL/kg/day であり、分布容積は雌雄ともに約 200 

mL/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。3.13 μmol/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、190 mL/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、50 mg/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 10 mg/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。50 mg/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。10 

mg/kg/day で、ALT の有意な増加が授乳中の雌

でみられた。雄と交配雌（哺育 21 日）でも肝細

胞壊死と肝細胞肥大が 0.5 mg/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

腺重量に曝露群でわずかな減少が認められた。

PND 42 までの曝露で陰茎亀頭包皮分離検査

に変化はなかったが、膣開口遅延がみられた。

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 で曝露した雌の児動物

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）。 
 
Perfluorononanoicacid （PFNA） 

体内動態 

Wistar ラットに PFNA（20 mg/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（25 mg/kg）を静脈内注射して胆汁排泄を

調べた試験では、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 45 μg/mL、90 μg/mL
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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 22.3 mg/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 6.9 mL/kg/日、

雌で 105.7 mL/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、10 

mg/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、10 

mg/kg 群の雄で 89.8 μg/mL、雌で 68.4 μg/mL

であった。3 mg/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、10 

mg/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、10 

mg/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。1.14 mg/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 3.9 mL/kg/day、雌で 5.1 

mL/kg/day であったが、強制経口投与群の場合

は、雄雌それぞれ 4.0、2.4 mL/kg/day であった。

分布容積は静脈注射群の雄で 220 mL/kg、雌

で 150 mL/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 50 μg/kg を雄ラットに単回強制経口投

与、又は 1、5、25 μg/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（25 μg/L）での濃

度は 2.4 mg/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 0.625～10 mg/kg/day、雌に

1.56～25 mg/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（3 mg/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 7.4 mL/kg/day 及び 16.6 mL/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、5 mg/kg/day

で 14 日 間 強 制 経 口 投 与 し た 試 験 で 、 5 

mg/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

空胞化がみられた(Fang et al., 2012a, 2012b）。 

雄 BALB/c マウスに PFNA を 0、1、3、5 

mg/kg/day で 14 日間強制経口投与した免疫毒

性試験で、3 mg/kg/day で胸腺及び脾臓重量の

減少、1 mg/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、2 mg/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 0.83 

mg/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、10 

mg/kg/day で妊娠 1～17 日に強制経口投与し

た発生毒性試験で、1 mg/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 10 
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mg/kg/day の用量で GD1〜17 に投与した試験

が行われた。10 mg/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 3 

mg/kg/day では約 90％であったが、5 mg/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 5 

mg/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 0.43/0.27 mg/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 0.24/0.19 

mg/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 5 

mg/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 2.5 mg/kg/day、雌:0、1.56、3.12、6.25 

mg/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病理組織学的所見（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、病理組織学的変化（変性、

精子細胞の停滞、間細胞の萎縮）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）。 

Parkes マウスに GD12 から分娩まで PFNA を

0、2、5 mg/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 0.5 

mg/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 5 

mg/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）。 
 

Perfluorodecanoicacid （PFDA） 

体内動態 
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雌雄 Wistar ラットに PFDA（20 mg/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 37 μg/mL

及び 130 μg/g であった（Kudo et al. 2001)。 

Wistar ラットに 22.3 mg/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 348 

mL/kg、雌で 441 mL/kg であり、総クリアランスは

雌雄とも約 5 mL/kg/day 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（1 mg/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 2.2 mL/kg/day 、 雌 で 2.8 

mL/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 2.2 mL/kg/day であった。静

脈内投与した場合の分布容積は、雄で 250 

mL/kg、雌で 200 mL/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、0.156～2.5 mg/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（1 mg/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 0.76 mL/kg/day 及び 0.81 

mL/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 日間強制経口投与し

た試験で、0.5 mg/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、0.625 mg/kg/week 以上で

肝腫大（26～89％）が、5.0 mg/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、0.312 mg/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 0.156 mg/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 、 1.0 

mg/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 2 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、
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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

巣に複数の病理組織学的所見もあった。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/day 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 か

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 0.25 mg/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、5.0 mg/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％）。1.25 mg/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) 
 
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（0.1 

mg/kg 相当）、又は強制経口（1 mg/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 1.7～3.1％）

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 2.8 mL/kg/day から PFTeDA の 10.4 

mL/kg/day の範囲であったが、強制経口投与の

場 合 は 、 PFUnDA の 3.1 mL/kg/day か ら

PFTeDA の 106.3 mL/kg/day 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 280～430 mL/kg、雌で 330～580 mL/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 1 

mg/kg/day で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

（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 1 mg/kg/day 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。1 mg/kg/day 投与群
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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。1 mg/kg/day 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。0.3 

mg/kg/day 投与群の雄及び 1 mg/kg/day 投与群

の雌雄で肝臓重量の高値が認められ、 0.3 

mg/kg/day 以上の投与群の雌雄で小葉中心性

肝細胞肥大がみられ、1 mg/kg/day 投与群の雌

雄では肝細胞の限局性壊死がみられた。1 

mg/kg/day 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、1 mg/kg/day 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 1 

mg/kg/day で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

（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、

1 mg/kg/day 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 1 mg/kg/day、児動物に対す

る無影響量は 0.3 mg/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。 
 
Perfluorododecanoicacid （PFDoDA） 

体内動態 

PFUnDA、PFDoDA、PFTrDA 又は PFTeDA

を、雌雄 FVB/NJcl マウスに静脈内注射（0.1 

mg/kg 相当）、又は強制経口（1 mg/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 、10 

mg/kg/dayを14日間強制経口投与した試験で、

5 mg/kg/day で体重の減少、10 mg/kg/day で血

清総コレステロールの増加（35％）がみられた

（Shi et al.2007）。 

雄 SD ラットに PFDoDA を 0、0.02、0.05、0.2、

0.5 mg/kg/day で 110 日間強制経口投与した試

験で、0.02 mg/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、

0.5 mg/kg/day で 110 日間強制経口投与した試

験で、0.2 mg/kg/day 又は 0.5 mg/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。0.5 mg/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 2.5 

mg/kg/day で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

（ OECDTG422 準 拠 ） を 行 っ た と こ ろ 、 2.5 

mg/kg/day 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みられた。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
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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。0.5 mg/kg/day 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、3 

mg/kg/day の用量で PND24 から PND52 まで経

口投与したところ、3 mg/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。3 mg/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、

0.5 mg/kg/day の用量で 110 日間経口投与し他

ところ、体重減少が 0.5 mg/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 。 0.5 

mg/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 0.02 

mg/kg/day 、 た ん ぱ く 質 レ ベ ル で は 0.05 

mg/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、10 mg/kg/day

の用量で 14 日間経口投与したところ、10 

mg/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 5 mg/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 2.5 

mg/kg で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（OECDTG422 準

拠）を行ったところ、2.5 mg/kg/day 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、2.5 mg/kg/day 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 0.5 

mg/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。投与後 

5～6 日で実施された新奇物体認識テストでは、

PFDoDA 投与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 投与ラット

では有意な変化はなかった。PFDoDA 投与の

影響について、さらに、高架式十字迷路テスト、
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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)。 
 
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（0.1 

mg/kg 相当）、又は強制経口（1 mg/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）。（PFUnDA の記載参照） 
 
表 2．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

Loveless et al. 
(2009） 

ラット一世代試験 

NOAEL: 50 
mg/kg/day 

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 

PFUnD
A 

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 

PFDoD
A 

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 - - 
 
 
1.2 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中（8 化合物）お

よび国内で検出された 2 化合物 

 調査の結果、今年度の対象とした 10PFAS 化

合物のうち 2 化合物（⑥ C6O4 と ⑨ 4:2FTS）

についての毒性関連情報は得られず、8 化合物

についての毒性情報を整理した。 
 
① Perfluorotetradecanoic acid (PFTeDA) 

CAS：376-06-7 

体内動態 

PFUnDA、PFDoDA、PFTrDA 又はPFTeDA 

を、マウスに静脈内注射（0.31 μmol/kg、0.1 

mg/kg 相当）、又は強制経口（3.13 μmol/kg、1 

mg/kg 相当）により単回投与した。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
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の分析では、雌雄ともにC11～C14 PFCA 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％）していた。投与後24 時間

の尿中排泄は、C11～C14 PFCA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及びPFTeDA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 で は 、 PFUnDA の 2.8 mL/kg/day か ら

PFTeDA の10.4 mL/kg/dayの範囲であったが、

強 制 経 口 投 与 の 場 合 は 、 PFUnDA の 3.1 

mL/kg/dayからPFTeDA の106.3 mL/kg/dayにま

で変化した。C13 及びC14 PFCA の総クリアラ

ンスは、強制経口投与と静脈内投与の場合とで

大きく異なり、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～C14 PFCA の静脈

内投与の分布容積は、雄で280～430 mL/kg、

雌で330～580 mL/kg であった。（Fujii et al, 

2015 cited in EFSA 2020） 

反復毒性、生殖毒性 

PFTeDA（純度96.5%）をSDラットに、0、1、3お

よび10 mg/kg/dayの用量で、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）が行われた。10 mg/kg/day群で

は、機能検査で、投与6週に雄の後肢の握力に

低値がみられた。体重および摂餌量について

は、雄では回復期間中の体重に低値がみられ

た。雌では、哺育期間の体重、体重増加量およ

び体重増加率ならびに妊娠5日、10日および哺

育4日の摂餌量に低値がみられた。血液学的検

査では、雌の回復群の回復期間終了時にヘモ

グロビン濃度およびヘマトクリット値に低値がみ

られた。血液化学的検査では、投与期間終了

時に雄で総蛋白およびβ-グロブリン分画比に低

値、アルカリホスファターゼおよび尿素窒素に高

値、雌でβ-グロブリン分画比に低値、クロールに

高値がみられた。回復期間終了時には、雄のア

ルカリホスファターゼには回復性は認められな

かった。投与期間終了時の剖検では雄で肝臓

の淡褐色化がみられ、器官重量では雌雄で肝

臓の絶対または相対重量に高値がみられた。

肝臓の病理組織学的検査では、小葉中心性肝

細胞肥大が雌雄でみられた。その他に、雄で甲

状腺の濾胞細胞の肥大ならびに雌で脾臓に髄

外造血の低下および胸腺に皮質の萎縮がみら

れた。回復期間終了時には、雄で肝臓の淡褐

色化がみられ、雌雄で肝臓の絶対または相対

重量に高値がみられた。肝臓の病理組織学的

検査では、小葉中心性肝細胞肥大が雌雄でみ

られ、雄ではびまん性脂肪化、雌ではびまん性

肝細胞肥大もみられ、肝臓の障害についての

回復性は認められなかった。3 mg/kg/day群で

は、雌の哺育4日の体重に低値がみられた。機

能検査で投与6週に雄の後肢の握力に低値が

みられた。器官重量では雄で肝臓の絶対およ

び相対重量に高値がみられた。病理組織学的

検査では、雄で肝臓の小葉中心性肝細胞肥大

および甲状腺の濾胞細胞の肥大がみられた。1 

mg/kg群では、被験物質投与に関連すると考え

られる変化は認められなかった。以上の結果か

ら、本試験の反復投与毒性の無影響量(NOEL)

は1 mg/kg/dayと考えられた。 

生殖毒性のパラメータでは、いずれの項目に

も変化はみられなかった。10 mg/kg/day群にお

いて生後1および4日の雌雄で新生児体重の低

値が認められた。児動物の一般状態および剖

検では変化はみられなかった。以上の結果から、

本試験の発生に対する無影響量(NOEL)は3 

mg/kg/dayと考えられた。（Hirata-Koizumi M, 

et.al., (2015); JECDB: 376-06-7）。 

遺伝毒性 

In vitro 試験としては、細菌を用いる復帰突然

変異試験(TA100、TA1535、TA98、TA1537、大

腸菌 WP2 uvrA)、およびチャイニーズハムスタ

ー肺由来細胞 (CHL/IU)を用いる染色体異常

試験において陰性の結果が報告されている。

（JECDB: 376-06-7） 
 
② Perfluorohexadecanoic acid (PFHxDA) 

CAS：67905-19-5 

反復毒性 

PFHxDA（純度 95.3%）を SD ラットに 0、4、20

および 100 mg/kg/day の用量で反復投与毒性

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）が行われた。一般状態観

察、詳細な一般状態観察、尿検査および血液

学的検査では、雌雄とも被験物質投与に関連

する変化はみられなかった。機能検査では、回

復 2 週に 100 mg/kg/day 群の雌雄とも後肢の握

力に低値がみられた。体重については、100 

mg/kg/day 群の雄で、投与 35 および 42 日の体

重、投与 1-42 日の体重増加量および体重増加
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率に低値がみられた。ホルモン測定では、投与

期間終了時に雌のすべての用量群で T3 に低

値がみられた。血液化学的検査では、投与期

間終了時に雌雄の 100 mg/kg/day 群および雌

の 20 mg/kg/day 群でクロールに高値がみられ、

雌の 100 mg/kg/day 群でナトリウムおよび尿素窒

素 が 高 値 で あ っ た 。 臓 器 重 量 で は 100 

mg/kg/day 群で雄の肝臓の絶対および相対重

量に高値がみられ、病理組織学的検査では、

小葉中心性肝細胞肥大および小葉中心性脂肪

化が 20 mg/kg/day 以上の投与群で認められた。

雌 で は 、 小 葉 中 心 性 肝 細 胞 肥 大 が 100 

mg/kg/day 群でみられた。以上の結果から、本

試験の反復投与毒性の無影響量（NOEL）は 4 

mg/kg/day 未満と考えられた。一方、生殖能及

び性周期検査では、100 mg/kg/day 群まで被験

物質投与に関連する変化は認められなかった。

新生児の生後 4 日の体重に 100 mg/kg /day 群

で低値傾向がみられた。以上の結果から生殖

毒性に関する NOAEL は 20 mg/kg/day とした

（ （ Hirata-Koizumi M, et.al., (2015); JECDB ：

67905-19-5)  
遺伝毒性 

In vitro 試験としては、細菌を用いる復帰突然

変異試験(TA100、TA1535、TA98、TA1537、大

腸菌 WP2 uvrA)、およびチャイニーズハムスタ

ー肺由来細胞 (CHL/IU)を用いる染色体異常

試験において陰性の結果が報告されている。

（JECDB: 67905-19-5） 
 
③Perfluorooctadecanoic acid (PFODA) CAS：

16517-11-6 
反復毒性・生殖毒性 

PFODA（純度 98.9%）雌雄ラットに 0、40、200

および 1,000 mg/kg/day の用量で反復投与毒性

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 ） が 行 わ れ た 。 1,000 

mg/kg/day を投与された雌 1 例は、妊娠 18 日

目に瀕死の状態で安楽死された。しかし、他の

投与に関連した毒性の臨床徴候は認められな

かった。雄の 1,000 mg/kg/day 群で、体重が投

与 28 日目から投与期間まで、雌では妊娠中か

ら授乳中まで減少した。赤血球数,ヘモグロビン

レベルおよびヘマトクリットは雄で 200 および

1,000 mg/kg/day で減少し、活性化部分トロンボ

プラスチン時間は雌で 1,000 mg/kg/day で延長

した。病理組織学的検査では, 200 および 1,000 

mg/kg/day 群の雄および 1,000 mg/kg/day 群の

雌で小葉中心性肥大および壊死など肝臓の変

化が認められた。膵臓チモーゲン顆粒の減少

が 1,000 mg/kg/day 群の雌雄で認められた。生

殖および発生毒性に関しては、1,000 mg/kg/day

群で、生後 0 および 4 日目の黄体数、着床数、

出生児総数および生存児数の減少が認められ

た。この用量で、児の出生時体重は減少し,出

生後体重増加も抑制された。以上より、PFODA

の無毒性量は反復投与毒性で 40 mg/kg/day、

生殖/発生毒性で200 mg/kg/dayとした。（Hirata-

Koizumi, et.al., (2012); JECDB：16517-11-6)。 

遺伝毒性 

In vitro 試験としては、細菌を用いる復帰突然

変異試験(TA100、TA1535、TA98、TA1537、大

腸菌 WP2 uvrA) において、陰性の結果が報

告されている。チャイニーズハムスター肺由来

細胞 (CHL/IU)を用いる染色体異常試験では、

軽度ながら数的異常誘発性を有すると報告され

ている（JECDB: 16517-11-6） 
 
④4,8-Dioxa-3H-perfluorononanoic acid 

(ADONA) CAS：919005-14-4、Ammonium salt 

CAS：958445-44-8  

反復毒性 

ADONA（98.5%超）を SD ラットに 0、10、30、

100 mg/kg/day の用量で 28 日間強制経口投与

試験（OECD TG407）を行った。ADONA 投与群

において投与に関連した死亡および異常な臨

床所見は認められなかった。体重、摂餌量、機

能観察パラメータに有意な影響は認められなか

った。絶対肝重量は 30 および 100 mg/kg/day 群

の雄で有意に増加し、相対肝重量は全群の雄

で有意に増加した。唯一の有意な病理組織学

的変化は、すべての ADONA 投与群のすべて

の雄の肝臓において、軽度から中等度 の用量

依存的びまん性中間帯/小葉中心性肝細胞肥

大であった。高用量群の雌では、肝細胞肥大や

その他の肝変化の所見は認められなかった。著

者は、雄ラットの 10 mg/kg/day 群の軽微な肝臓

の 変 化 は 毒 性 学 的 に 有 意 で は な い と し て

NOAEL を 100 mg/kg/day としている。（Gordon 

(2011)） 

 ADONA（98.5%超）を SD ラットに 0、10、30、

100 mg/kg/day の用量で 90 日間強制経口投与

試験（OECD TG408）が行われた。肝臓の絶対

および相対重量は、高用量群の雌雄でわずか

に増加したが、統計学的に有意ではなかった。

10 mg/kg/day 群の雄 10 匹中 9 匹に小葉中心
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性肝細胞肥大が認められた。いずれの群にお

いても、投与に関連した他の病理組織学的変

化は認められなかった。10 mg/kg/day 群の雄及

び 100 mg/kg/day 群の雌における軽微な所見は

毒性学的に有意ではないと判断され、本試験に

おける NOAEL は 10 mg/kg/day としている

（Gordon (2011)） 

 以上ラットにおける 28 日及び 90 日間経口試

験で著者は NOAEL を 10 mg/kg/day としている

が、他の PFAS 化合物の評価と比較すると、

LOAEL：10 mg/kg/day とした方が適切であると

考えられた。 

生殖発生毒性 

 ADONA を妊娠 SD ラットに、10、30、90、270、

500 mg/kg/day の用量で発生毒性スクリーニン

グ試験が行われた。500 mg/kg/day 群は GD 2 

で全例が死亡又は瀕死状態にあり、この時点で

試験を中止した。270 mg/kg/day 群では、死亡、

有意な体重減少、摂餌量減少、及び活動性の

低下、脱水症等の一般状態の変化がみられた。

90 mg/kg/day 群で、体重増加抑制がみられた

が、統計学的に有意ではなかった。10、30 

mg/kg/day では、投与に関連した一般状態、体

重、剖検に異常所見はなかった。各用量群の生

存母動物はいずれも正常に出産し、妊娠期間と

分娩時間も対照群と有意差はなかった。同腹児

あたりの平均産児数、同腹児当たりの出生児の

割合、及び同腹児当たりの死産児の割合は、い

ずれの用量群も対照群と有意差はなかった。生

後 1、4、及び 6 日目の新生児の生存率および

同腹出生児の平均体重は、270 mg/kg/day 群

で有意に減少した。いずれの用量群の児動物

にも、剖検時に肉眼的奇形は認められなかった。

本試験における ADONA の母動物毒性及び発

生毒性の NOAEL は 30 mg/kg/day であった。

（Gordon (2011)） 

遺伝毒性 

In vitro 試験としては、OECD TG471（Gordon, 

2011）、OECD TG 476（V79 細胞）（Cordon, 2011）

で陰性、OECD TG 473（ヒトリンパ球細胞）で陽

性の結果（Gordon, 2011）が報告されている。 

In vivo 試験としては、マウス骨髄細胞の小核

試 験 （ OECD TG 474 ） と 染 色 体 異 常 試 験

（OECD TG475）（Gordon, 2011）で陰性の結果

が報告されている。 
 
⑤ Hexafluoropropylene oxide dimer acid 

(HFPO-DA)  CAS：13252-13-6、HFPO-

DA ammonium salt (GenX)         
(CAS：62037-80-3） 

体内動態 

ⅰ）吸収（経口） 

30 mg/kg のHFPO-DA アンモニウム塩（純度

84％）水溶液をSDラットに単回強制経口投与し

た（EPA TG OPPTS 870.7485）。HFPO-DA は、

投与後12 時間までの尿に、雄では投与量の

95％、雌では97％が排泄された（DuPont18405-

1017 RV1, 2011 cited in US EPA 2021）。 

3 mg/kg のHFPO-DA アンモニウム塩（純度

84％）水溶液をICRマウス（雌雄各5 匹/群）に単

回 強 制 経 口 投 与 し た （ EPA TG OPPTS 

870.7485）。HFPO-DA は、投与後12 時間まで

の尿に、雄では投与量の31％、雌では39％が

排泄され、168 時間後までに、雄及び雌でそれ

ぞれ投与量の90％と92％が尿中に回収された

（ DuPont-18647-1017 RV1, 2011 cited in US 

EPA 2021）。 

HFPO-DA をC57BL/6マウスに、1、10、100 

mg/kg/day の用量で28 日間投与した。血清中

ピーク濃度到達時点は、高用量群の雄では14 

日、その他はすべて5日目であった。1 及び10 

mg/kg/day 群の血清濃度は、5 日目よりも14 

及び28 日目のほうが低かった。10 及び100 

mg/kg/day 群の雄は、雌よりも血清及び尿中濃

度が高かった。血清及び尿濃度は雄のほうが高

いことから、雄のほうが雌よりも吸収率が高いよう

に思われた（Rushing et al (2017) cited in US 

EPA 2021）。 

 HFPO-DAアンモニウム塩（純度84％）を ICR

マウスに0、0.1、0.5、5 mg/kg/day の用量で、雄

には95 日間、雌には96 日間連続して強制経

口投与した（OECD TG 408 準拠）。全体として、

血漿濃度は用量の増加とともに上昇し、吸収は

飽和していないことが示され、また濃度の標準

偏差が大きいことから個体間で吸収がかなり変

動していることが示された。Rushing et al.（2017）

にみられた雌雄差は、この試験の投与後2 時

間ではそれほど明白ではなかった（DuPont-

18405-1307, 2010 cited in US EPA 2021）。 

ⅱ）分布 

HFPO-DA アンモニウム塩（純度 84.5%）また

は HFPO-DA（純度 98%）それぞれ 10 または 30 

mg/kg を、水溶液として SD ラットに単回強制経

口投与した。投与後 168 時間の血漿中平均濃

度は、HFPO-DA アンモニウム塩投与の雄ラット

では、低用量群で 36±11 ng/mL、高用量群で
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57±36 ng/mL であり、HFPO-DA 投与の雄では、

低用量群、高用量群それぞれ 41±10 ng/mL、

128±23 ng/mL であった。一方、雌ラットでは、い

ずれの投与群も定量限界（LOQ; 20 ng/mL）以

下であった。投与 168 時間後の肝臓中平均濃

度は、HFPO-DA アンモニウム塩投与の雄ラット

では、低用量群で 73±25 ng/g、高用量群で

38±15 ng/g であり、HFPO-DA 投与の雄では、低

用量群、高用量群それぞれ 24±6 ng/g、89±4 

ng/g であった。肝臓組織と血漿の平均濃度比は、

低用量では遊離酸よりもアンモニウム塩の方が

大きかったが、高用量では、アンモニウム塩と酸

でほぼ同一であった。しかし、雌では、高低両

用量とも雄に比べ肝臓での HFPO-DA とそのア

ンモニウム塩の蓄積は少なく 12 匹中 10 匹で、

肝臓中 HFPO-DA 濃度は定量限界（20 ng/g）未

満であった。脂肪組織中の HFPO-DA アニオン

濃度はすべての雌雄ラットで LOQ（20 ng/g）未

満であった（DuPont-24281, 2008 and DuPont-

24286, 2008 cited in US EPA 2021）。 

HFPO-DA アンモニウム塩（純度 86％）を 10

または 30 mg/kg 群の用量で水溶液として ICR

マウスに単回強制経口投与した。経時的に 168

時間後迄の血漿のサンプリングを行い、その後、

肝臓と脂肪でサンプリングした。HFPO-DA アニ

オンの肝臓中平均濃度は、雄マウスでは、10 

mg/kg 群で 384±472 ng/g、で 457±337 ng/g であ

った。脂肪組織中では、30 mg/kg 群の雄で 31.6 

ng/g であり、10 mg/kg 群の雄および両用量群の

雌では定量限界（20 ng/g）未満であった。投与

後168 時間の血漿中平均濃度は、雄マウスでは、

10 または 30 mg/kg 群それぞれ 759±946 ng/mL、

830±618 ng/mL であった。雌マウスでは、各用

量群の 3 匹中 1 匹のみが LOQ を超える血漿濃

度であった。（DuPont-25300, 2008 cited in US 

EPA 2021）。 

OECD TG 421 に準拠した生殖/発生毒性試

験の一環として、HFPO-DA アンモニウム塩を 0、

0.1、 0.5、5 mg/kg/day の用量で妊娠 ICR マウ

スに、交配 14 日前から授乳（LD）20/21 日まで

強制経口投与したトキシコキネティクス試験が行

われた。PND 4 および PND 21 の児動物の血漿

中に、HFPO-DA が LD 21 の母動物の濃度のそ

れぞれ約 1/2~1/4、1/40~1/60 の濃度で検出され

た。これは母体血清から児動物に HFPO-DA ア

ニオンが移行していること、また児動物への移

行は大部分が妊娠中に起こったことを示してい

る。児動物の PND 40 の HFPO-DA 血漿濃度は、

0.1 mg/kg/day 群では雄および雌それぞれ 1,352、

946 ng/mL、0.5 mg/kg/day 群では、6,282、4,074 

ng/mL、5 mg/kg/day 群では、51,340、43,340 

ng/mL であり、雄のほうが雌よりもわずかに高い

傾向があったが、本試験では概して全用量群と

もに標準偏差が大きかった（DuPont18405-1037, 

2010 cited in US EPA 2021）。 

 妊娠中の CD-1 マウスに、胎生（E）1.5 日から

E 11.5 またはE17.5 に2、10 mg/kg/dayのHFPO-

DA を投与した。母動物の血清および肝臓を E 

11.5 または E 17.5 の最終投与に採取し。また E 

11.5 に羊水、E11.5 および E17.5 に全胚を採取

した。HFPO-DA は高低両投与群とも採取した

すべての時点の羊水および全胚に検出され、

妊娠母動物から胎児への HFPO-DA の移行が

示された。HFPO-DA 濃度は用量の増加とともに

上昇した。全胚の HFPO-DA 濃度は両用量群と

も E 11.5 よりも E 17.5 でより高く、妊娠期間中の

胚における生体内蓄積を示している。一方、母

動物血清中の HFPO-DA 濃度は、両用量群とも

E 11.5 よりも E17.5 で低下した。（Blake et al. 

(2020) cited in US EPA 2021）。 

HFPO-DA アニオンの胎児への移行は、妊娠

日（GD）6 から GD 20 に、5~1,000 mg/kg/day の

HFPO-DA をばく露した SD ラットの実験も実証

された。GD 20 の投与 2 時間後の母動物の血漿

中濃度は、その胎児の血漿中濃度よりも 3 倍高

かった。（Dupont-18405-849 RV1, 2011 cited in 

US EPA 2021）。HFPO-DA アンモニウム塩を SD

ラットに 1~500 mg/kg/day の用量で GD14 から

GD18 までばく露した実験でも HFPO-DA アニオ

ンの胎児への移行が示された（Conley et al. 

(2019) cited in US EPA 2021）。 

 SDラットに、HFPO-DAアンモニウム塩を0、1、

3、10、30、62.5、125 mg/kg/day の用量で GD 

16~GD 20 まで、または 0、10、30、62.5、125、

250 mg/kg/day の用量で GD 8~PND 2 までばく

露し、血清濃度を測定した。母動物の血清中お

よび肝臓中 HFPO-DA アニオン濃度は、二つの

試験とも用量の関数として上昇した。著者らは、

二つの試験の同用量群間で血清または肝臓濃

度に統計学的に有意な差はなく、長期曝露でも

生体内蓄積は生起していないことを示している

と述べている。HFPO-DA アニオンは、全用量群

の胎児血清で検出され、回帰分析の結果、母

動物血清濃度は胎児の血清濃度の約 2~3 倍で

あることが示された。GD 20 の胎児および母動

物の肝臓中濃度は、30~125 mg/kg/day 群間で
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ほぼ同一であった。PND における雄新生児の

肝臓濃度は雌よりも有意に高かった。雌雄の

PND 2 の肝臓濃度は、GD 20 の胎児の肝臓濃

度の約 10 分の 1 であった（Conley et al. (2019) 

cited in US EPA 2021）。 

ⅲ)代謝 

SD ラットから調製した肝細胞を HFPO-DA ア

ンモニウム塩の 2 µM（クリアランス検討）または

200 µM（生体内変換検討）溶液とともに合計

120 分間培養した。クリアランス検討培養では、

生存肝細胞と熱不活化肝細胞のクリアランスに

は差がなかった。さらに、生体内変換検討培養

では、代謝物は検出されなかった。（Gannon et 

al, 2016 cited in US EPA 2021）。 

 ラットの単回経口試験で、投与の 168 時間まで

に収集した尿中の HFPO-DA アンモニウム塩の

回収総量は雄で投与量の 103±2.73%、雌で

99.8±6.41%であり、代謝物は検出されなかった。

また、マウスの単回経口試験では、尿中の

HFPO-DA アンモニウム塩の回収総量は雄で投

与量の 89.5±6.91%、雌で 91.5±6.04%であり、代

謝物は検出されなかった（DuPont-18647-1017 

RV1, 2011 cited in US EPA 2021）。 

ⅳ)排泄 

 雌雄 SD ラットに HFPO-DA アンモニウム塩 30 

mg/kg を単回経口投与したところ、12 時間以内

に 95%（雌）から 97%（雄）が尿中に排泄された。

尿には、HFPO-DA が代謝を受けたことを示す

証拠はみられなかった。尿中排泄の T1/2 は、雄

ラットで 3 時間、雌で 8 時間と算出された。ICR

マウスに HFPO-DA アンモニウム塩（純度 84%）

3 mg/kg を単回経口投与した試験では、12 時間

での尿中への排泄は、雄マウスで 31％、雌で

39％のみであり、マウスの尿中排泄はラットによ

りも効率的でないように思われた。投与後 168 

時間の尿中の回収率は、雄および雌でそれぞ

れ  90% および  92%であった。尿中排泄の

T1/2 は雄マウスで 21 時間、雌で 18 時間と算

出された。（DuPont-18647-1017 RV1, 2011 and 
DuPont-18405-1017 RV1, 2011 cited in US EPA 
2021）。 

 マウスに HFPO-DA（1~100 mg/kg/day）を 28 日

間反復経口投与した試験で、尿中濃度のモニ

タリングが行われた。1-および 10-mg/kg/day 群

では、尿中濃度は 3 日目にピークに達し、その

後は単調に減少した。雄では，各時点で雌より

も尿中濃度が高く、血清中濃度が高いことと一

致していた。100 mg/kg/day 群の尿中濃度は、

雄では 2 日目にピークを示し、14 日目にもピー

クを示したが、雌では 5 日目にピークを示し、10

日目および 14 日目には減少した（Rushing et al. 

(2017) cited in US EPA 2021）。 

ⅴ)クリアランス 

 HFPO-DA アンモニウム塩（純度 84.5%）を SD

ラットに 10、30 mg/kg の用量で単回経口投与し

た。雄では、血漿中濃度のピーク到達は低用量

群では投与後 1~2 時間以内、高用量では投与

後 30 分~1 時間以内であった。血漿中濃度は、

4~5 日目までにピーク時の 1%未満に低下して

いたが、まだ LOQ（20 ng/mL）以上であった。雌

では、血漿中濃度は低用量群では 1 時間後に

ピークに達し、通常 24 時間までに LOQ レベル

に低下した。高用量群では、雌ラットの血漿中

濃度は投与後 30 分~1 時間でピークに達し、24

時間または 48 時間までに LOQ レベルまで低下

していた。クリアランス時間は、雄ラットでは低用

量で 12 時間、高用量で 22 時間、雌では低用

量で 4 時間、高用量で 8 時間であった（Dupont-

24281, 2008 cited in US EPA 2021）。 

遊離 HFPO-DA（純度 98%）を用いた同様の

プロトコルのラットでの試験では、低用量では、

血漿中濃度は雌雄ともに 1 時間以内にピークに

到達したが、高用量では、雄で 1 時間または 2

時間、雌で 15 分に血漿中濃度のピークに到達

した。また、クリアランス時間は、雄では、低用量

で 28 時間、高用量で 22 時間、雌では低用量で

8 時間、高用量で 4 時間であった（Dupont-

24286, 2008 cited in US EPA 2021）。 

ラットとサルの種間薬物動態試験において、

雌雄 SD ラットに HFPO-DA アンモニウム塩（10、

50 mg/kg）を、雌雄 Cynomolgus サルに HFPO-

DA アンモニウム塩（10 mg/kg）を単回静脈内ボ

ーラス投与した。ラットでは、血漿中濃度は、雌

よりも雄のほうが常に約 1~2 桁高く、雌の排泄は

雄よりも速いという知見と一貫性があった。雄ラ

ットのクリアランス時間は、10 mg/kg 投与群で 22

時間，50 mg/kg 群で 17 時間であった。雌ラット

のクリアランス時間は、10-、50-mg/kg 投与群で

それぞれ 3 時間、4 時間であった。なお、雄ラッ

トのクリアランス時間は、Dupont-24281（2008）で

算出された同用量群のクリアランス時間が 12 時

間であったのに対し、この試験では 22 時間と長

い値が算出されている。雌ラットについては同程

度であった。また、50 mg/kg 投与群のラットでは、

血清濃度値の標準偏差が大きかった。サルで

は、血清濃度値の標準偏差が大きく、評価した
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雄雌の間に大きな差があることが示唆された。

雌雄の血漿中濃度を比較すると、最初の 2 時間

は雌で概ね高く、4 時間ではほぼ同じであり、4

時間から 336 時間までは雄でわずかに高かった。

168 時間後の HFPO-DA アンモニウム塩由来の

アニオンレベルは雌雄ともに非常に低く、雄で 4 

ng/mL、雌で 1 ng/mL であった。408 時間以降

の濃度は，LOQ（1 ng/mL）以下であった。サル

のクリアランス時間は雄、雌それぞれ 11 時間、

10 時間と算出された（DuPont-17751-1579 RV1, 

2009 cited in US EPA 2021）。 

反復毒性 

 HFPO-DA アンモニウム塩（純度 88%）を

Crl:CD(SD)ラットに 0、0.3、3、30 mg/kg/day（雄）、

3、30、300 mg/kg/day（雌）に 28 日間強制経口

投 与 （ OECD TG407 準 拠 ） し た と こ ろ 、 3 

mg/kg/day 以上の雄で、赤血球数、ヘモグロビ

ン、ヘマトクリットの減少が認められた。雌では血

液学的影響は認められなかった。血清検査で

は 3 および 30 mg/kg/day の雄および 300 

mg/kg/day の雌で、総グロブリンの減少および

A/G 比の増加が認められた。さらに、雄ではす

べての用量でコレステロールおよびトリグリセリド

の減少が認められた。30 mg/kg/day 投与の雄

では、腎臓の相対重量が 15%増加し、1/10 例

の雄で腎臓のわずかな石灰化が報告された。

雌では腎臓重量の変化は確認されなかった。

雄の3 および30 mg/kg/day、雌の300 mg/kg/day

で相対肝重量増加が報告された。多巣性小葉

中心性肥大が、3 および 30 mg/kg/day の雄およ

び 300 mg/kg/day の雌の肝臓で認められた。3 

mg/kg/day の雄ラットで確認された血液パラメー

タの変化ならびに肝肥大の発生に基づいて、こ

の試験の NOAEL を 0.3 mg/kg/day とした（Haas 

(2008a) cited in SVHC 2019）。 

HFPO-DA ア ン モ ニ ウ ム 塩 （ 純 度 88% ） を

Crl:CD-1(ICR)マウスに 0、0.1、3、30 mg/kg/day

で 28 日間強制経口投与（OECD TG407 準拠）

した。雄マウスでは 3 および 30 mg/kg/day でヘ

モグロビンおよびヘマトクリットの減少が認めら

れ、30 mg/kg/day では赤血球数の減少を伴った。

血 清 検 査 臨 で は 雌 雄 と も に A/G 比 が 3 

mg/kg/day 以上で増加した。さらに、AST、ALT、

ALP、SDH は、雄で 3 および 30 mg/kg/day、雌

で 30 mg/kg/day で増加した 。雌雄とも 3 および

30 mg/kg/day で相対肝重量の増加がみられた。

多 巣 性 小 葉 中 心 性 肥 大 が 、 3 お よ び 30 

mg/kg/day の雄および 300 mg/kg/day の雌の肝

臓で認められた。3 および 30 mg/kg/day の雄で

副腎重量の増加が認められた。雌の 0.1 および 

30 mg/kg/day 投与群で腎臓の絶対重量および

相対重量が増加していた。雄の 30 mg/kg/day で

副腎皮質肥大がみられた。30 mg/kg/day 群の雌

で子宮重量の減少を認めたが子宮の病理組織

学的変化はみられなかった。雄マウスはすべて

の用量で、雌マウスは中・高用量で β 酸化活性

が認められた。雄マウスの 3 mg/kg/day 投与時

の A/G 比増加、ヘモグロビン減少、ヘマトクリッ

ト減少、肝障害マーカーの増加，肝細胞壊死か

ら、本試験の NOAEL は 0.1 mg/kg/day とした

（Haas (2008b) cited in SVHC 2019）。 

 HFPO-DA 0 、 1 、 10 、 100 mg/kg/day を

C57BL/6 マウスに 28 日間強制経口投与して、

免疫効果を検討した。この試験は、8 週間間隔

で 2 回繰り返し行われた。100 mg/kg /day で確

認された影響には、雌における TDAR の抑制 

(7.3%) および相対脾臓重量の減少 (11%) が

含まれるが、雄ではこれらの影響は確認されな

かった。さらに、T リンパ球数の増加が雄で認め

られた（平均 74%）。B リンパ球数は雌雄で不変

であった。肝臓の相対重量が 10 mg/kg/day 以

上  で増加し、肝臓のペルオキシソーム増殖 

(肝臓アシル CoA オキシダーゼの測定) が 10

および 100 mg/kg /day (雄) または 100 mg/kg 

/day (雌 ) でのみ認められた。Rushing et al. 
(2017) 

HFPO-DA アンモニウム塩（純度 84%）を

Crl:CD(SD)ラットに 0、0.1、10、100 mg/kg/day

（雄）、0、10、100、1,000 mg/kg/day（雌）の用量

で 90 日間強制経口投与（OECD TG408 準拠）

した。ヘモグロビン、ヘマトクリット、赤血球数の

減少が雄の 10 mg/kg/day と 100 mg/kg/day で、

雌の 1,000 mg/kg/day で認められた。また、100 

mg/kg/kg の雄で網状赤血球数および血小板数

の増加が認められた。1,000 mg/kg/day の雌で、

平均赤血球容積 (MCV) 、平均赤血球ヘモグ

ロビン (MCH) 、血小板数、網状赤血球の増加、

平均赤血球ヘモグロビン濃度 (MCHC) および

好塩基球の減少が認められた。血清検査では

雄の 10 および 100 mg/kg/day で、アルブミンお

よび A/G 比の増加、グロブリンの減少が認めら

れた。雌の 1,000 mg/kg/day で A/G 比の増加と

グロブリンの減少が認められた。さらに、血清コ

レステロールは 100 mg/kg/day の雄および 100 

mg/kg/day の雌および 1,000 mg/kg/day の雌で

減少した。腎臓の相対重量の増加が、10 および
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100 mg/kg/day の雄雌で認められた。肝臓の絶

対重量と相対肝重量の増加が、10 および 100 

mg/kg/day の雄および 1,000 mg/kg/day の雌で

認められた。10 および 100 mg/kg/day の雄なら

びに 1,000 mg/kg/day の雌に肝細胞肥大が認め

られた。10 mg/kg/day の雌雄における相対腎重

量の増加、血液パラメータの変化、アルブミンお

よび A/G 比の増加、グロブリンおよびコレステロ

ールの減少、10 mg/kg/day の雄ラットにおける

肝 臓 重 量 の 増 加 に 基 づ い て 、 こ の 試 験 の

NOAEL は 0.1 mg/kg/day とした（Haas (2009) 

cited in SVHC 2019）。 

 HFPO-DA アンモニウム塩（純度 84%）Crl:CD-

1(ICR)マウスに 0、0.1、0.5、5 mg/kg/day を 90 日

間強制経口投与（OECD TG408 準拠）した。雄

の 0.5 および 5 mg/kg/day 群で血小板数の増加

が認められ、雄の 5 mg/kg/day 群で赤血球ヘモ

グロビン濃度のわずかな減少が認められた。ま

た、血清臨床化学的変化は雌に比べ雄でより

顕著であった。雄の 5 mg/kg/day でコレステロー

ルは減少した。血清肝酵素は雄（AST、ALT、

ALP）および雌（ALT、ALP）の 5 mg/kg/day 増

加 し た 。 雄 の 0.5 mg/kg/day 及 び  雌 の 5 

mg/kg/day（雌）で肝重量パラメータの増加が確

認され肝臓の肥大および顕微鏡的な肝変化と

相関していた。肝臓の病理組織学的所見は、雄

の 5 mg/kg/day で単細胞壊死の増加、肥大（軽

微）、クッパー細胞色素、分裂像、雌では肥大

（軽度）、局所壊死（軽微）および単細胞壊死が

認められた。雄では 0.5 mg/kg/day でも肥大が

確認された。さらに、雄の 5 mg/kg/day でわずか

な胆管過形成が認められた。5 mg/kg/day の雄

における肝血清酵素の変化を伴う肝重量の増

加および肝肥大、単細胞壊死により本試験の 

NOAEL は 0.5 mg/kg/day とした（MacKenzie, 

2010 cited in SVHC 2019）。 

HFPO-DA アンモニウム塩（純度 84%）を

Crl:CD(SD)ラット 0、0.1、1、50 mg/kg/day（雄）、

0、1、50、500 mg/kg/day（雌）の用量で 2 年間強

制経口投与（OECD TG453 準拠）した。500 

mg/kg/day の雌 7 例に試験物質に関連した死亡

があり、原因として腎臓の炎症/壊死（乳頭壊死

5 例を特徴とした。雌ではすべての雌の投与群

で生存率が低かったため 101 週目に終了させ

たが、群間で統計的に有意差は無かった。中用

量群および高用量群の雌雄におけるアルブミン

およびグロブリンの変化は、6 ヵ月時点での 1 

mg/kg/day 投与群を除いて、すべての投与間隔

で A/G 比の統計的に有意な増加をもたらした。

ビリルビン値は、ほぼすべての間隔で中用量群

および高用量群の雌で統計学的に有意に低下

した。さらに、血清肝酵素(ALP、ALT、SDH)が

50 mg/kg/day の 雄 で 増 加 し た 。 雌 500 

mg/kg/day では、腎重量の増加、尿細管拡張、

腎乳頭水腫、移行細胞過形成などの腎臓への

影響が認められた。高用量群の雌雄で、中間屠

殺時に相対肝重量の増加が認められた。雌雄

の 50 および 500 mg/kg/day に小葉中心性肝細

胞肥大が認められた。さらに、中間屠殺時に雌

の 500 mg/kg/day で脾臓の絶対および相対重

量の減少が認められたが肉眼的変化は確認さ

れなかった。本試験における NOAEL は、雄の

1 mg/kg /day で の A/G 比 の 増 加 か ら 0.1 

mg/kg/day とした（Caverly Rae et al. (2015) cited 

in SVHC 2019）。 

 HFPO-DA アンモニウム塩（純度 84%）を

Crl:CD1(ICR)マウスに 0、0.1、0.5、5 mg/kg/day

の用量で強制経口投与した生殖／発生毒性ス

クリーニング試験（OECD TG421)）が行われた。

5 mg/kg/day の雌では、腎重量の増加が認めら

れた。0.5 および 5 mg/kg/day の雄で、腎尿細管

細胞肥大の増加が認められた。また、肝重量の

増加と肝肥大が雌雄に認められた。さらに、単

細胞壊死の発生率が全用量群の雌雄で確認さ

れ、最高用量（雌雄）では軽微から中程度、中

間用量（雄）では軽微にグレード分けされた。0.5 

mg/kg/day の雌雄で、肥大および壊死が認めら

れた。雄では、腎臓重量が 5 mg/kg/day で増加

し、これは 0.5 mg/kg/day から認められる腎尿細

管細胞肥大の増加と相関していた。雌でも、腎

臓の絶対および相対重量の増加が認められた。

0.5 mg/kg/day で雄の肝臓に認められた単細胞

壊死を基に親動物の NOAEL は 0.1 mg/kg/day

とした（Edwards (2010a) cited in SVHC 2019）。 

HFPO-DA アンモニウム塩（純度 84%）を

Crl:CD(SD) rats ラ ッ ト に 0 、 10 、 100 、 1,000 

mg/kg/day の用量で妊娠 6～20 日に強制経口

投与する発生毒性試験（OECD TG414）が行わ

れた。最高用量群の雌 1 例が、妊娠 20 日に肝

臓 お よ び 腎 臓 の 障 害 で 死 亡 し た 。 1,000 

mg/kg/day では、試験物質に関連した臨床所見、

平均腎重量の高値、および母動物の体重増加

抑制が認められた。100 mg/kg/day 以上では妊

娠子宮重量の減少が認められた。また 100 

mg/kg/day 以上で肝重量増加が認められた。母

体 毒 性 の NOAEL は 100 お よ び 1,000 
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mg/kg/day での早期分娩、肝臓の病理所見に

基 づ い て 、 10 mg/kg/day と し た （ Edwards 

(2010b) cited in SVHC 2019）。 

生殖発生毒性 

 HFPO-DA アンモニウム塩（純度 84%）を妊娠

Crl:CD(SD)ラットに 0、10、100、1,000 mg/kg/day

の用量で妊娠 6~20 日に経口投与（発生毒性試

験（OECD TG414））した。100 mg/k/day 群では 

4 匹、1,000 mg/kg/day 群では 9 匹が妊娠 21 

日目に早産した。100 mg/kg/day および 1000 

mg/kg/day で妊娠期子宮重量の減少が認めら

れた。100 mg/kg/day および 1,000 mg/kg/day で

の妊娠期子宮重量の減少は、被験物質投与に

よる平均胎児体重の減少に起因するものであっ

た。1,000 mg/kg/day で第 14 痕跡状過剰肋骨

の発生頻度が高く、性比が対照群に比べ大きく

変化していたが、胎児の生存率、奇形、変異に

対する影響は認められなかった。妊娠 21 日目

の早産検証のるために、第 2 の試験が行われた。

試験プロトコルは同一で 100 と 1,000 mg/kg/day

の 2 用量で行われた。投与群で早産の増加が

確認され、胎児の体重も減少していた。100 お

よび 1,000 mg/kg/day での早産、妊娠期子宮重

量の減少および平均胎児体重の減少に基づい

て 発 生 毒 性 に 関 す る  NOAEL は  10 

mg/kg/day と し て （ Edwards (2010b) cited in 

SVHC 2019）。 

 HFPO-DA アンモニウム塩(純度 84%)を ICR マ

ウスに 0、0.1、0.5、5 mg/kg/day の用量で経口投

与 し た 生 殖 / 発 生 毒 性 ス ク リ ー ニ ン グ 試 験

（OECD TG 421 の修正版）が行われた。生殖パ

ラメータ(交配・繁殖・交尾指数;つがい形成から

性交までの平均日数)には投与に関連した影響

は認められなかったが、最終体重に対する雄の

親動物の精巣上体重量が 5 mg/kg/day 群の精

巣で統計学的に減少した。平均妊娠期間、平

均着床部位数、平均出生児数、生存同腹児数、

出生時の雄の割合、出生後の生存率、児動物

の全身状態には投与に関連した影響は認めら

れなかったが、児動物の 5 mg/kg/day 群の雌雄

では、生後 4 日、7 日、14 日、21 日および 28 日

に平均体重低下を示した。雄の児動物は、生後

35 日および 40 日にも引き続き平均体重の低下

を示した。児動物の 5 mg/kg/day 群では、亀頭

包皮分離および膣開口の達成 (思春期発症の

指標) の値が対照群の背景値の範囲内であっ

たが、統計学的に有意な遅延が認められた。膣

開口日は用量反応性を示さなかった。以上の結

果 か ら 発 生 毒 性 に 関 す る NOAEL は 0.5 

mg/kg/day とした。（DuPont-18405-1037 cited in 

EPA(2021）） 

 エストロゲン、アンドロゲンおよびグルココルチ

コイド受容体活性を、一連の in vitro トランス活

性化活性アッセイ（transactivation assay）により

調べた。さらに，妊娠 Crl:CD(SD)ラット（3～9 匹

/群）に、HFPO-DA を 0、1、3、10、30、62.5、125、

250、500 mg/kg/day の用量で GD14～18 に経

口投与し、母動物について生殖成績、肝臓に

おける PPAR（α、β/δ、γ）遺伝子の発現、肝臓重

量、血清中脂質と甲状腺ホルモンについて検

討された。胎児につて精巣のテストステロン産生

量、精巣の遺伝子発現、肝臓における PPAR 遺

伝子発現を調べた。さらに、生後発達の予備的

評価として、妊娠ラットに 0 または 125 mg/kg/day

の HFPO-DA アンモニウム塩を妊娠 14~18 日に

投与し、F１の生後 128 日（雌）および生後 146

日（雄）の体重、生殖管の奇形の検査を行った。

母動物の血清甲状腺ホルモン濃度の低下が、

30 mg/kg/day（総 T3）または 125 mg/kg/day（総

T4）以上の群で認められた。125 mg/kg/day 以

上では血清脂質濃度の低下、62.5 mg/kg/day

以上で肝臓重量の増加が認められた。生存出

生児数、胚吸収、胎児体重に有意な影響は見

られなかった。In vitro で HFPO-DA は、エストロ

ゲン受容体活性を示さず、細胞毒性に近い高

濃度でわずかなグルココルチコイド受容体アン

タゴニスト作用、および中程度のアンドロゲン受

容体アゴニスト作用を示すのみであった。胎児

の精巣でのテストステロン産生には影響を与え

ず、雄の発生に重要な遺伝子の発現にも影響

はなかった。母動物および胎児の肝臓で、とも

に 1 mg/kg/day 以上から PPAR シグナル経路に

関連する多くの遺伝子の発現が増加した。特筆

すべきは、胎児の肝臓は、影響を受ける遺伝子

の数とアップレギュレーションの程度に関してよ

り感受性が高いことが示唆された。出生後発生

の予備試験では、F1 動物において雌の体重減

少および雄の生殖器組織の重量減少が観察さ

れた。また、F1 の雌は発育中のいくつかの時点

で体重の減少を示し、F1 雌成体は個体単位で

肛門性器間距離の減少、肝臓重量の減少を示

した。（Conley et al, 2019 cited in SVHC 2019）。 

遺伝毒性 

In vitro 試験としては、OECD TG471（Donner, 

2008 ； Myhre, 2008 ） 、 OECD TG 476

（L5178Y/TK+）（Myhre, 2008）で陰性、OECD 
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TG 473（CHO 細胞）の＋S9 で陽性の結果

（Clarke, 2008）が報告されている。In vivo 試験と

しては、マウス骨髄細胞の小核試験（OECD TG 

474）と染色体異常試験（OECD TG475）（Gudi 

and Krsmanovic, 2007）および、ラットの不定期

DNA 合成試験（Pant and Sly, 2007）で陰性の結

果が報告されている。 

発がん性 

 HFPO-DA アンモニウム塩（純度 84％）をラット

に 0、0.1、1、50 mg/kg/day（雄）、0、1、50、500 

mg/kg/day（雌）の用量で経口投与した慢性毒

性/発がん性複合試験（OECD TG453 準拠）が

行われた。50 mg/kg/day 群の雄に膵臓の腺腫と

がんの合計発生頻度、及び 500 mg/kg/day 群の

雌に肝細胞腺腫およびがんの発生頻度が統計

学的に有意に上昇した。また 50 mg/kg/day 群の

雄で精巣のライディッヒ細胞腫瘍の発生頻度が

上昇したが、統計学的に有意ではなかった。し

かし、50 mg/kg/day 群で上昇した間細胞の過形

成および腺腫の発生頻度が背景データを越え

ておりライディッヒ細胞腫瘍の発生頻度上昇が

投与に関連していることが示唆された。一方、子

宮間質性ポリープの発生頻度も統計学的に有

意な増加であったが、背景データの範囲内であ

り投与との関連は不明である。膵臓の腺腫とが

んの合計の発生頻度の増加をもとに発がん性と

しての NOAEL は 1 mg/kg/day である（Caverly 

Rae et al. (2015) cited in SVHC 2019）。 
 
⑦2-Perfluorohexyl ethanol (6:2-FTOH) CAS：

647-42-7 
体内動態 

 ラットに経口投与した場合の消失半減期は、

肝臓で 17 時間、脂肪組織で 16 時間であった。

血液及び組織（肝臓及び脂肪組織）で検出され

た代謝物は、PFBA、PFPeA、PFHxA、PFHpA 

及び 5:3 FTCA であった。血漿中では検出され

なかった（ECHA Dossier cited in IMAP2019）。 

反復毒性 

6:2-FTOH を SD ラ ッ ト に 25 、 75 、 225 

mg/kg/day の用量で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）が行われた。体重及び体重増

加に対する影響が 75 mg/kg/day で確認された

一方で、高用量 (225 mg/kg/day)での死亡、血

清化学的変化（アルブミン、総蛋白、グロブリン、

尿素窒素、クレアチニン、ビリルビン、ALT、及

び AST の高値)、肝臓及び腎臓重量の増加並

びに顕微鏡的変化(腎臓、膵臓、胸骨骨髄、リン

パ組織、肝臓、副腎皮質)が確認された。本試

験の NOAEL を 25 mg/kg/day とした。（ECHA 

Dossier cited in IMAP 2019） 

 6:2-FTOH （純度 99.7%）を SD ラットに 0、5、

25、125、250 mg/kg/day の用量で 90 日間強制

経口投与試験（US EPA OPPTS 870.3100 準拠）

が行われた。125 および 250 mg/kg/day では、

死亡が認められ、その大部分は腎臓の変性と壊

死に起因していた。25 mg/kg/day 以上の雌の群

で血液学、臨床化学および尿検査のパラメータ

に変化が認められた。肝臓、腎臓および精巣上

体の絶対重量および相対重量は有意に増加し

た。肝臓では 25 mg/kg/day で卵形細胞過形成

などの病理組織学的影響が認められた。摂餌

量と体重は有意に低く、歯牙障害、唾液過多、

尿で汚れた腹部被毛、立毛、少量の糞便およ

び自発運動量の低下がこれらの群で観察され

た。影響は雌ラットでより重度であった。また，単

細胞肝細胞空胞化、肝細胞肥大、単細胞壊死、

胆道過形成、大動脈周囲炎症および肝細胞空

胞化が確認された。肝臓の影響、血液学的およ

び臨床化学的パラメータに基づき、NOAEL を 5 

mg/kg/day とした（Serex et al. (2014) cited in 

IMAP 2019）。 

6:2-FTOH を CD-1 マウスに 1、5、25、100 

mg/kg/day の用量で強制経口投与した１世代試

験（OECD TG 415 準拠）が行われた。体重の減

少、肝細胞障害の指標となる赤血球および白血

球のパラメータと臨床化学パラメータの変化が

認 め ら れ た 。 肝 細 胞 肥 大 は 、 雌 雄 と も 5 

mg/kg/day 以上の用量で認められたが、組織学

的な影響は認められなかった。死亡率、臨床観

察、体重、血液学、臨床化学（肝臓関連）、肝臓

重量に対する高用量での影響から、反復投与

毒性のNOAELは5 mg/kg/dayとした。（Mukerji, 

et al. (2015) cited in IMAP 2019） 

生殖発生毒性 

上記の SD ラットへの反復投与毒性試験と生殖

発生毒性併合試験において、親世代では、生

殖能力、性交前間隔および妊娠期間は、すべ

ての用量で被験物質投与による影響を受けな

かった。児動物では、225 mg/kg/day で生存同

腹児の死亡率の増加と雌雄児動物の平均体重

の低下により、NOQAEL は 75 mg/kg/day とした。

（ECHA Dossier） 

上記の CD-１マウスを用いた１世代試験試験に

おいて、100 mg/kg/day まで生殖毒性に関する
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パラメータに影響は認められなかった。100 

mg/kg/day 群で認められた児動物の成熟遅延

の臨床徴候および授乳期における児動物の生

存率および体重の減少に基づいて、発生毒性

の NOAEL は 25 mg/kg/day とした。（Mukerji, et 

al. (2015)） 

遺伝毒性 

In vitro 試験としては、3 つの細菌を用いる遺

伝子復帰突然変異試験として TA100、TA1535、

TA98、TA1537、WP2 uvrA を使った試験(2 つは

OECT TG471 準拠の明記あり)で陰性の結果が

報告されている(ECHA REACH Dossier)。2 つの

染色体異常試験（CHO 細胞とヒト末梢血リンパ

球を使ったもの）で陰性の結果が報告されてい

るが、CHL/lU 細胞を使った染色体異常試験で

は+S9 の条件で陽性の結果が報告されている

(ECHA REACH Dossier)。マウスリンフォーマ試

験（L5178Y 細胞）（OECD TG 476）で陰性の結

果が報告されている（ECHA REACH Dossier）。 

In vivo 試験としては、不定期 DNA 合成試験

（ラット、750、1,500 mg/kg 単回強制経口投与）

で陰性の結果が報告されている ECHA REACH 

Dossier）。 
 
⑧2-Perfluorooctyl ethanol (8:2-FTOH) CAS：

678-39-7 
体内動態 

ⅰ）吸収 

8:2-FTOH はラットで急速に吸収され（27～

57％）、親化合物と代謝物は血液と組織に速や

かに分布する（Hagen et al., 1981; Martin et al., 

2005; Fasano et al., 2006 cited in EFSA 2020）。 

ⅱ）分布 

 放射標識した 8:2 FTOH を経口投与 7 日後

で、投与量の 4～7％が親化合物及び関連代謝

物として組織に存在した。特に脂肪組織、肝臓、

甲状腺、副腎での濃度が高かった。多くの組織

濃度は全血中濃度よりも高かった（Fasano et al., 

2006 cited in EFSA 2020）。 

ⅲ）排泄 

 排泄は主に糞中（70％超）であり、胆汁中排泄

は 20～45％で、尿中排泄は 4％未満であった。

雌のほうが雄よりも多かった（Fasano et al., 2006 

cited in EFSA 2020）。 

ⅳ）代謝 

血漿、尿、糞で同定された代謝物は、主に親

化合物のグルクロン酸抱合体とグルタチオン抱

合 体 、 酸 化 及 び 還 元 体 、 PFOA 、 PFNA 、

PFHpA、PFHxA であった。親化合物及び大部

分の代謝物は、PFOA を除いて、速やかに組織

から除去された（8:2 FTOH の消失半減期は約

5 時間）。総放射能で算出した消失半減期は、

雄で約 9 日、雌で 7 日であった（Fasano et al., 

2006 cited in EFSA 2020）。 

単回投与試験では代謝プロファイルに雌雄

差はみられなかったが、反復投与試験では

PFCA（PFNA、PFOA 、PFHpA）の肝臓中濃度

は、雄のほうが雌よりも高かった（Fasano et al., 

200 6cited in EFSA 2020）。 

 8:2-FTOH を SD ラットに 5 又は 50 mg/kg で

単回強制経口投与して血液、尿、糞を分析した。

50 mg/kg 群では、血清中の代謝物の最高濃度

は PFOA の 1,995 ng/mL であったが、PFNA 

（25.66 ng/mL）も検出された。 尿中代謝物は主

に PFOA（303.6 ng/mL）であり、PFNA も低濃度

（0.84 ng/mL）で検出された。PFOA 及び PFNA 

以 外 の PFCA の 測 定 は 行 わ れ て い な い

（Dagnino et al., 2016 cited in EFSA 2020）。 

 8:2-FTOH を SD ラットに単回強制経口投与又

は単回静脈内投与して血漿、肝臓、腎臓、及び

脳中の親物質及び 2 つの代謝物（PFOA、7：3-

フルオロテロマー酸[7:3-FTA]）を測定した。強

制経口投与後、8:2-FTOH は速やかに吸収、

分布され、血漿消失半減期は 1.1～1.7 時間で

あった。8:2-FTOH のバイオアベイラビリティは

雌雄ともに 22〜41％であり、用量依存性はなか

った。PFOA の血漿消失半減期は、雄のほうが

雌よりも長かった（それぞれ 198～353 時間及

び 4.47～6.9 時間）。7:3 FTA の血漿中半減期

は、雌雄ともに約 2～3 日であった。8:2-FTOH 

及び 7:3 FTA はすべての組織で検出された。

PFOA は肝臓と腎臓で検出されたが、脳では検

出されなかった。組織分布と PFOA の消失には

雌雄差がみられたが、8:2-FTOH と 7:3-FTA で

はみられなかった（Huang et al, 2019 cited in 

EFSA 2020）。 

8:2-FTOH（30 mg/kg）を妊娠マウスに単回強

制経口投与した。妊娠中（GD 9～GD 18）に、母

体血清及び肝臓中の PFOA 濃度は、血清中で

は 789±41 ng/mL から 668±23 ng/mL に、肝臓

中では 673±23 ng/mL から 587±55 ng/g に減少

した。PFOA は投与後 24 時間で胎児に移行し、

濃度は 45±9 ng/g（GD10）から 140±32 ng/g

（GD18）に増加したが、PFNA は GD 18（31±4 

ng/g）でのみ定量可能であった。出産後、母体

血清 PFOA 濃度は、出生後（PND）1 日の
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451±21 ng/mL から PND15 の 52±19 ng/mL に

減少し、PFNA 濃度も、PFOA の 5 分の 1 で

はあったが、同様の傾向を示した。投与した母

動物とその出産児を交差（乳母）哺育させ、授

乳によるばく露を調査した。PND 3 と PND 15 

の両日とも、PFOA と PNDA が出生前及び/又

は出生後にばく露された新生児の血清と肝臓で

検出され、母動物の 8:2 FTOH へのばく露によ

り、児動物は子宮内及び乳汁経由で PFOA と

PNDA に ば く 露 さ れ る こ と が 示 さ れ た

（Henderson and Smith, 2007cited in EFSA 2020）。 

 ラット、マウス、及びヒトの肝細胞を用いた in 

vitro 試験で、8:2 FTOH はいくつかの PFCA 

に生体内変換されることが示唆された。ヒト肝細

胞の PFOA 生成量は、マウス及びラット肝細胞

よりも少なく、それぞれの約 1/20 及び 1/12 で

あった（Nabb et al, 2007 cited in EFSA 2020）。 

反復毒性 

 8:2-FTOH を SD ラ ッ ト に 0 、 5 、 25 、 125 

mg/kg/day の用量で 84 日間強制経口投与し、

75 日間回復期間を設けた試験が行われた。試

験 関 連 死 亡 は 報 告 さ れ な か っ た 。 125 

mg/kg/day 群の雌雄で、斑状歯に被験物質に

関連した統計学的に有意な増加が認められた。

125 mg/kg/day 群の雄で、81 日目に体重および

体 重 増 加 量 の 減 少 が 認 め ら れ た 。 125 

mg/kg/day 群の雄で相対肝重量の統計学的に

有意な増加が認められた。75 日間の回復後に

雄の肝臓重量は回復したが、相対腎臓重量は

用量依存的に有ではないが増加した。125 

mg/kg/day 投与群の雌の 75 日間の回復後じて

んでも肝臓および腎臓重量の統計学的に有意

な増加が認められた。病理組織学的検査は行

われていない（Ladics, 2001 cited in CLH report 

2012）。 

8:2-FTOH を SD ラットに 0、1、5、25、125 

mg/kg/day の用量で 90 日間強制経口投与し、3

ヶ月間の回復期間を設けた試験が行われた。

試 験 物 質 に 関 連 し た 死 亡 例 は な い 。 125 

mg/kg/day 群の雌雄で、斑状歯に被験物質に

関連した統計学的に有意な増加が認められた。

雌雄ともに、いずれの用量群においても、被験

物質に関連した体重または体重増加量、摂餌

量および摂餌効率の変化は報告されていない。

高用量群でβ酸化の増加が雌雄で認められた。

また、25 mg/kg/day の雌では、90 日時点におい

て統計的に有意な肝 β 酸化の増加が認められ

た。125 mg/kg/day では、雄のみ肝重量の増加

が顕微鏡的な肝細胞肥大と関連していた。90

日間の曝露後、雄の 25 および 125 mg/kg/day

群で局所肝壊死の発生率の増加が報告された。

3 ヶ月の回復後でも雄ラットにおける肝細胞壊死

の発生率は対照群よりも高かった。腎臓重量の

統計的に有意な増加が、25 mg/kg/day 群の雌

雄で認められた。雄の 25 mg/kg/day では腎臓の

尿細管肥大が観察された。慢性進行性腎症の

発 症 率 及 び 重 症 度 の 有 害 な 上 昇 が 、 125 

mg/kg/day 群の雌で認められ、3 ヶ月の回復期

では発症率及び重症度が増加した。すべての

投与群の雄で甲状腺病変（変質コロイド）の発

生率および／または程度が増加した。血漿中フ

ッ素濃度は最高用量群で投与期間中に増加し

たが、投与 3 ヵ月後の血漿中フッ素濃度は対照

群と同様であった。尿中フッ素は用量依存的に

増加し、3 ヵ月の回復後でも、尿中総フッ素は高

用量群の雄で対照群の約 3 倍、雌でわずかに

増加し、被験物質の代謝が継続していることが

示唆された。高用量群のラットでは、エナメル器

官のアメロブラスト細胞が変性し、無秩序な状態

になっていた。これらの病変は回復群の一部の

動物に残存しており、フッ化物中毒による有害

作用と考えられた。本試験では、肝壊死の発生

率増加に基づいて NOAEL は 5 mg/kg/day と

した。（Ladics et al., 2008 cited in CLH report 

2012）。 

生殖発生毒性 

 8:2 FTOHを妊娠SDラットにGD 6 からGD 20 

まで、0、50、200、500 mg/kg/day の用量で強制

経口投与発生毒性試験が行われた。母動物で

は、500 mg/kg/day 群で死亡、低体重及び体重

増加抑制がみられた。児動物では、奇形はみら

れなかったが、頭蓋骨骨化遅延の発生頻度の

上昇が200 mg/kg/day以上の群でみられ、500 

mg/kg/day 群では骨盤の骨化遅延と波状肋骨

の発生頻度の上昇もみられた。500 mg/kg/day 

では骨化遅延による骨格変異の発生頻度が明

らかに上昇していた。なお、CLH report 2012 で

はこの骨化遅延は胎児体重の減少を伴ってい

ないことに着目し、胎児への影響を伴わずまた

母動物毒性がみられない用量で発生した骨格

変異は、注意を要する知見である指摘している。

発 生 毒 性 の NOAEL は 、 EFSA で は 200 

mg/kg/day と し て い る が CLH report は 50 

mg/kg/day とした。(Mylchreest et al., 2005 cited 

in CLH report 2012） 

遺伝毒性 
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In vitro試験として、細菌を用いる復帰突然変

異試験で TA100、TA1535、TA98、TA1537、

WP2 uvrAを使った試験（CLH report 2012）とTA 

98、TA 100、WP2 uvrAを使った試験（CEBES）

で陰性の結果が報告されている。 

In vivo試験としては、 小核試験（ラット、骨髄）

（CLH report 2012）で陰性の結果が報告されて

いる。 
 
⑩ 1H, 1H, 2H, 2H-Perfluorooctane sulfonic 

acid（6:2FTS）CAS：27619-97-2 

体内動態 

 In vitro での代謝スクリーニング試験、雄ラット

の肝臓を用いて、被験物質を 2 時間インキュベ

ーションした後に残留する親化合物の量を測定

し た が 、 代 謝 は 予 想 さ れ な か っ た 。 (ECHA 
REACH Dossier) 
 In vivo トキシコキネティクス-排泄試験が行わ

れ、単回強制経口投与 96 時間後に、被験物

質の 65～68％が尿中に回収された。尿中排泄

の消失半減期は NMR 及び LC/MS による測

定で 20.9 及び 23.75 時間であった。(ECHA 
REACH Dossier) 
反復毒性・生殖毒性 

6:2-FTSカリウム塩をWistar Han IGS ラットに

5、15、45 mg/kg/dayの用量で反復投与毒性試

験と生殖発生毒性スクリーニング試験の併合試

験（OECD TG422）が行われた。雄動物の曝露

期間は90日間であった。死亡例はなく、一般状

態、神経行動学的所見、成長、摂餌量、赤血球

変数、凝固能及び剖検結果に変化はなかった。

高用量群の雄でＢＵＮ濃度が高く投与に関連し

ていると考えられた。雄では、ホルモン濃度（T 4）

に対する影響は認められなかった。病理組織学

的検査で高用量群の雄と雌において軽度から

中等度（多発性）の限局性尿細管拡張が認めら

れた。雄における腎臓の病理組織学的変化に

基 づ い て 、 反 復 投 与 毒 性 の NOAEL は 15 

mg/kg/day とした。雌雄の受胎能及び生殖能に

対する影響は認められなかった。児の数、児の

生存率、成長、性比、及び発生パラメータにつ

いて、同腹児のデータに影響はなかった。生殖

能及び発生毒性のNOAEL は45 mg/kg/dayとし

た。(ECHA REACH Dossier) 

遺伝毒性 

In vivo試験として、 コメット試験（ラット肝臓お

よび胃）（OECD TG 489）の陰性の結果が報告

されている。(ECHA REACH Dossier) 

 
 

表3．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 

PFTeDA Hirata-Koizumi M, 
et.al., (2015) 

反復生殖併合試験 
NOEL:1 mg/kg/day 

Hirata-Koizumi M, 
et.al., (2015) 

反復生殖併合試験 
NOEL:3 mg/kg/day 

PFHxD
A 

Hirata-Koizumi M, 
et.al., (2015) 

反復生殖併合試験 
LOEL:4 mg/kg/day 

Hirata-Koizumi M, 
et.al., (2015) 

反復生殖併合試験 
NOEL:20 mg/kg/day 

PFODA Hirata-Koizumi M, 
et.al., (2012) 

反復生殖併合試験 
NOEL:40 
mg/kg/day 

Hirata-Koizumi M, 
et.al., (2015) 

反復生殖併合試験 
NOEL:200 
mg/kg/day 

ADONA Gordon (2011) 
ラット90日間試験 

LOAEL:10 
mg/kg/day 

Gordon (2011) 
発生毒性試験 

NOAEL:30 
mg/kg/day 

HFPO-
DA 

(GenX) 

Caverly Rae et al. 
(2015) 

ラット2年間慢性毒

性/発がん性複合

試験 
NOAEL:0.1 
mg/kg/day 

DuPont-18405-1037 
マウス生殖／発生毒

性スクリーニング試

験 
NOAEL:0.5 
mg/kg/day 

C6O4 - - 
6:2-
FTOH 

Serex et al. (2014) 
ラット90日間試験 

NOAEL:5 
mg/kg/day 

Mukerji, et al. (2015) 
マウス１世代試験試

験 
NOAEL: 25 
mg/kg/day 

8:2-
FTOH 

Ladics et al., (2008) 
ラット90日間試験 

NOAEL:5 
mg/kg/day 

Mylchreest et al., 
2005 

発生毒性試験 
NOAEL: 50 
mg/kg/day 

4:2FTS - - 
6:2FTS 
 

ECHA REACH 
Dossier 

反復生殖併合試験 
NOAEL:15 
mg/kg/day 

ECHA REACH 
Dossier 

反復生殖併合試験 
NOAEL:45 
mg/kg/day 
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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 
 
2-1. TCE の毒性情報の整理と評価手法の情報

を整理 

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、生涯連続曝露の 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) 
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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

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。 
 

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
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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。 
 
2-2. PCE の毒性情報の収集及び最新評価の概

要 

PCE（CASRN:127-18-4）は、エーテル臭のある、

無色、揮発性の液体で、常温では気体として存

在する。主に代替フロンの原料として用いられ、

それ以外ではドライクリーニングの溶剤、金属機

械部品等の脱脂洗浄剤、香料、溶剤（医薬品、

香 料 、 ゴ ム 等 ） と し て 用 い ら れ て い る 

（ATSDR,2019）（NITE,2006）（FSC,2008）。 

経済産業省および環境省の2022 年度PRTR 

デ ー タ

（ https://www.meti.go.jp/policy/chemical_manag

ement/law/prtr/6.html）によると、PCEの年間排

出量は、全国合計で届出事業者から大気へ 

484 トン、公共用水域へ1 トン、廃棄物として

360 トン、下水道に1 kg移動している。土壌への

排出はない。PCEの地下水の汚染の原因は、使

用や処理の過程での不適切取り扱いや不法な

廃 棄 よ る 土 壌 へ の 汚 染 と 考 え ら れ て い る

（NITE,2006）。 
 
1996および2004年のWHOによる水道水中の旧

GV 0.04 mg/Lの基になったTDIは、雄マウスを

用 い た 6 週 間 経 口 投 与 試 験  （ Buben and 

O'Flaherty,1985） および雌雄ラットを用いた90

日間飲水投与試験（Hayes et.al,1986） におけ

る肝臓への毒性影響のNOAEL；14 mg/kg/day 

を不確実係数1000（種差10、個体差10、肝臓に

おける発がんポテンシャル10）で除して導出した

14 µg/kg bw/dayであった。WHOの水道水の旧

GV値は、TDI：14 µg/kg/dayに成人体重60 kg、

一日飲水量2 Lおよび飲料水への寄与率10% 

を適用して設定された （WHO,2003）。 
 

旧 GV = TDI × 体重 ÷ 曝露量 × 寄与率 
 = 14 µg/kg/day × 60 kg ÷ 2 L × 0.1
  
 = 42 µg/L （40 µg/L = 0.04 mg/L） 

（WHO,2003） 
 
WHO による最新の評価では、水道水中の PCE

の GV は、旧 GV の 0.04 mg/L から 100 mg/L へ

と変更された（WHO,2020）。最新の評価で新た

に追加されたデータはなかった。PCE の毒性情

報は、吸入曝露によるヒトの疫学研究や実験動

物の試験結果が中心であり、経口曝露による毒

性情報は少ない。高用量曝露のげっ歯類の試

験結果から低用量曝露のヒトへの影響へ線形

外挿は、代謝の種差、酸化的代謝の飽和による

代謝物の非線形的生成等の理由から適切でな

いが、PBPK モデリングによって、投与経路によ

る初回通過効果の差、吸入から経口への外挿、

内部曝露量の算出に適用しうると考えられた。

2000 年以前に開発された PCE の PBPK モデル

は、代謝シミュレーションが十分ではなかったが、

近年開発された PBPK モデルは肝臓での酸化

的代謝、グルタチオン S-トランスフェラーゼ

（GST） を介する代謝を考慮し、げっ歯類からヒ

ト、吸入から経口への外挿に有用と考えられた。

以下に、WHO が発がん性の評価および発が

ん性以外の毒性評価に用いた試験の概要を整

理した。 
 
発がん性の評価および POD 算出 

発がん性毒性のキースタディは、JISA （1993）

およびNTP （1986） によるマウスおよびラットを

用いたPCE吸入投与による2年間発がん性試験

であった。以下に概要を述べる。 

F344/DuCrj ラット（一群雌雄各 50 匹）および

BDF1 マウス（一群雌雄各 50 匹）を用いた PCE
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（純度：99.9％） 吸入（ラット：0、50、200 および

600 ppm、マウス：0、10、50 および 250 ppm） 曝

露（6 時間/日、5 日/週）による 104 週間発がん

性試験が実施された。腫瘍性病変は、ラットで

は脾臓において単核球性白血病が 600 ppm 投

与群の雄で有意に増加し、雌では増加傾向が

認められた。また、ラットの雌雄で、腎尿細管の

巨大核が最高用量で認められた。マウスでは

250 ppm 投与群の雌雄で肝細胞癌、肝細胞腺

腫、肝細胞癌及び肝細胞腺腫（合計）の有意な

増加が認められた。また、最高用量の雄で脾臓

の血管内皮腫が増加傾向を示した（JISA,1993）。 

F344/N ラット（一群雌雄各 50 匹）および

B6C3F1 マウス（一群雌雄各 49/50 匹）を用いた

PCE（純度：99.9％）吸入（ラット：0、200 および

400 ppm、マウス：0、100 および 200 ppm）曝露

（6 時間/日、5 日/週）による 103 週間発がん性

試験が実施された。腫瘍性病変は、ラットでは、

雌雄で統計学的有意差はなかったが、背景デ

ータを超えた単核球性白血病の発生率の増加、

雄で統計学的有意差はなかったが、背景デー

タを超えた腎尿細管腺腫および癌（合計）の増

加が認められた。また、ラットの雌雄で、腎尿細

管細胞の核肥大が認められた。マウスでは、雌

雄で肝細胞癌、肝細胞癌および腺腫の増加

（合計）、雄で肝細胞腺腫の有意な増加が認め

られた。（NTP,1986）。 

PCE のマウスにおける肝臓毒性および発がん

性には、代謝物であるトリクロロ酢酸（TCA）およ

びジクロロ酢酸（DCA）に由来し、マウス＞ラット

＞ヒトの順番で生成量が高く、代謝には種差が

認められている。肝発がんのメカニズムには、遺

伝毒性機序によるものではなく、DNA 低メチル

化、細胞毒性、アポトーシス、酸化ストレス、ギャ

ップ結合を介した細胞間コミュニケーションの機

能不全、のようなエピジェネティックな影響を含

む、いくつかの同時メカニズムからの重要なイベ

ントが作用する可能性がある。これらのメカニズ

ムには、ペルオキシソーム増殖因子活性化受容

体α（PPARα）の活性化が関与する可能性があ

る 。 PCE の 発 が ん 性 は 、 証 拠 の 重 み 付 け

（weight of evidence）により、閾値のある毒性とし

て、ベンチマークドース（BMD）法を用い TDI が

導出された。なお、BMD 解析には米国 EPA が

開発した Benchmark Dose Software （BMDS 

Version 2.2 R67） が使用された （WHO,2020） 。 

発がん性毒性の用量反応評価においては、

雌雄のマウスで統計学的に有意に増加した肝

細胞腺腫および肝細胞癌が最も適切なエンド

ポイントとされた。また上記 2 試験のキースタデ

ィの両方で観察されていることから、肝でにおけ

る発がん性の再現性も確認された。マウスの雄

で認められた脾臓の血管内皮腫（JISA,1993）、

ラットの雄で認められた腎臓の尿細管腺腫およ

び腺癌（NTP,1986） は、1 試験の片性のみで観

察された腫瘍であり、背景データをわずかに上

回る程度で発生率は低く、統計学的有意差もな

かったため、用量反応評価のエンドポイントとし

ては選択されなかった。上記 2 試験の両方で、

ラットの雌雄において、単核球性白血病の増加

が認められた。F344 ラットは単核球性白血病の

自然発生率が高い系統であるが、PCE 投与群

では、単核球性白血病発生率は対照群および

背景データを明らかに上回っていた。曝露から

腫瘍形成が短期間であったこと、発生率および

悪性度には用量相関性があったことから、単核

球性白血病と PCE 曝露の関連性が強く示唆さ

れた。一方、ヒトにおける PCE 曝露と単核球性

白血病の関連は不明であったことから、発がん

性のエンドポイントとしては肝細胞腺腫および肝

細胞癌がより適切であると考えられた（Health 

Canada,2015）。発がん性の point of departure 

（POD） は、benchmark response （BMR） 10%

の 95% 信頼限界の用量下限値 BMDL10 とし、

1.7 mg/kg/day が算出された。発がん性の許容

一日摂取量（TDI）は、BMDL10：1.7 mg/kg/day

を 不 確 実 係 数 （ UF ） ： 75 で 除 し た 0.023 

mg/kg/day が設定された。 
 
TDI （発がん性毒性）  
= 1.7 mg/kg/day = 0.023 mg/kg/day 

     75                      
なお、UF は、以下を考慮したものである。 

・マウス/ヒトのトキシコダイナミクス違いを2.5と

した。マウス/ヒトのトキシコキネティクスの違い

はPBPKモデルにより考慮される。 

・個体差を10とした。ヒトにおけるPCE代謝を

考えると、Vmax およびKm値の個体差が大き

く、遺伝的多型が起因すると考えられた。「 

・発がんポテンシャルを考慮した 3。これは保

守的な考え方に基づくものである。 
 
非発がん性の評価および POD 算出 

非発がん性毒性の TDI は、全ての試験を精

査し、最も低い用量で表れる毒性影響をエンド

ポイント、すなわち POD とした。PCE 曝露による
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非発がん性毒性の評価は、神経毒性症状に基

づき実施された。神経毒性症状は、職業曝露を

対象とした疫学研究、さらに管理された条件下

での急性レベルの曝露条件下のヒトでの試験に

おいて認められ、肝臓、腎臓、生殖への影響に

比べて、より保守的にリスクが評価された。PCE

による神経毒性症状は、実験動物においても認

められたが、ヒトを対象とした疫学研究では、より

低用量で毒性症状が認められたことから、疫学

研究からキースタディが選択された。しかしなが

ら、多くの疫学研究は、対照群の設定が適切で

ない、対照群が欠落している、曝露群が 1 群の

みで用量反応が不明、曝露濃度が不明、曝露

濃度が急性毒性レベルで他の調査よりも高い、

毒性症状が認められない／限定的／用量相関

性に欠ける等の理由で除外された。その結果、

Cavalleri A et al. （1994）の疫学研究をキースタ

ディ、キースタディの質的にサポートする位置づ

けで、曝露評価の堅牢性は低いが、Echeverria 

D et al. （ 1995 ） の 疫 学 研 究 が 用 い ら れ た

（WHO,2020） （Health Canada,2015）。 以下に

概要を述べる。 

Cavalleri A et al. （1994）による PCE の職業曝

露と色覚障害についての疫学研究である。調査

対象は、ドライクリーニングの 12 の事業所から集

めた 35 名の労働者（男性 2 名、女性 33 名）で、

高 濃 度 曝 露 群 ； 7.27 ppm （ 8-hour time-

weighted average exposure：TWA）、低濃度曝露

群；4.8 ppm に分け、調査時点における労働者

の平均曝露期間は 8.8 年、性別、年齢、飲酒/喫

煙習慣を曝露群と合わせ、眼に健康影響がある

溶剤等の職業的な曝露のない労働者を集めて

対照群とした。高濃度曝露群（7.27 ppm）の労働

者の colour confusion index （CCI）値は、対照

群と比較して有意に高く、色覚異常（主に青から

黄色の領域）が認められたが、低濃度曝露群

（4.8 ppm）は認められなかったことから、本調査

の労働者の色覚への影響についての NOAEL

は、4.8 ppm と考えられた。Echeverria D et al. 

（1995）による疫学研究では、標準化された神経

毒性バッテリー試験で診断を実施し、認識能力

および空間視覚能の変化を認めた。Cavalleri A 

et al. （1994）による疫学研究を TDI の設定根拠

とし、CCI 値の BMD アプローチにより、BMD10：

7.2 ppm の 95%信頼限界の下限値 BMDL10：6.6 

ppm が算出された。次に Health Canada で確立

された PBPK モデル（Nong A,2013）によって、

吸入曝露量から経口曝露量へのシミュレーショ

ンが行われ、経口投与量：4.7 mg/kg/day へ変換

された。非発がん性毒性の TDI は、非発がん性

のPOD：4.7 mg/kg/dayをUF：300で除した0.016 

mg/kg/day が設定された。 
 
TDI （非発がん性毒性） 
 = 4.7 mg/kg/day = 0.016 mg/kg/day 

      300 
なお、UF は、以下を考慮したものである。 

・データ不足による10。利用可能な試験が比

較的古く、得られるデータに限界があること、

また発がん性のMOAが解明されていないこ

とを考慮。 

・個人差10 

・職業曝露の平均曝露年数8.8年から外挿し

た生涯曝露であることによる3 
 

GVの設定 

  PCE の GV を設定するにあたり、発がん性毒

性および非発がん性毒性のエンドポイントが精

査された。遺伝毒性メカニズムでない閾値のあ

る毒性として導出した発がん性毒性の TDI：

0.023 mg/kg/day は、非発がん性の TDI：0.016 

mg/kg/day よりも高値であったことから、GV 値は

非発がん性毒性の TDI から設定された。非発が

ん性の TDI：0.016 mg/kg/day に成人体重 60 kg、

一日飲水量 2 L および飲料水への寄与率 20%

を適用した（WHO,2020） 。 
 
GV =TDI×体重÷曝露量×寄与率 

 ＝ 0.016 mg/kg/day×60 kg÷2 L×0.2
  
 ＝96 μg/L （96 µg/L≒100 μg/L） 

 
WHO で採用された PBPK モデルは、Health 

Canada で確立されたモデルであるが、Health 

Canada における水道水中の PCE の評価では、

発がん性毒性および非発がん性毒性のキース

タディの選定、BMD アプローチによる POD の

設定、PBPK モデリングによる吸入曝露量からの

経口曝露量のシミュレーションは、WHO と同様

であるが、UF の考え方が WHO と異なっており、

TDI が よ り 保 守 的 に 設 定 さ れ た （ Health 

Canada,2015）。以下に概要を整理する。 

発 が ん 毒 性 の TDI は 、 BMDL10 ： 1.7 

mg/kg/dayをUF：250で除した0.0068 mg/kg/day

とした。UFは、以下を考慮したものである。 

・種差10 

・動物種間のトキシコダイナミクス違いによる
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2.5 
・発がんポテンシャルを考慮した10 

 
TDI （発がん性毒性、Health Canada））  

= 1.7 mg/kg/day  
250  

= 0.0068 mg/kg/day 
         

 
非 発 が ん 毒 性 の TDI は 、 BMDL10 ： 4.7 

mg/kg/dayを不確実係数；1000で除した0.0047 

mg/kg/dayとした。UFは、以下を考慮したもので

ある。 

・個人差10 

・データ不足による10 

・職業曝露の平均曝露年数8.8年から生涯曝

露の外挿であることによる10 
 

TDI （非発がん性毒性、Health Canada）  
= 4.7 mg/kg/day  

         1000 
        = 0.0047 mg/kg /day 

 
 非発がん毒性の TDI に成人体重 70 kg およ

び複数経路の曝露を考慮した一日あたりの

水消費量 6.2L および寄与率 20%を適用し

て、次式の通り水道水の HBV を導いた。 

HBV（Health Canada）  

=TDI×体重÷曝露量×寄与率 

  ＝0.0047 mg/kg/day×70 kg÷6.2 L×0.2

 ＝0.0106 mg /L （10.6 µg/L≒10 μg/L） 

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。初

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。今年度は、2022 年に欧

州の水枠組み指令の改定案にリストされた

PFAS24 物質のうち、昨年度の調査（欧州飲料

水指令）で対象とならなかった 8 化合物と国内

で検出例が知られている 2 化合物（4:2FTS、

6:2FTS）について、体内動態、反復投与毒性、

生殖発生毒性、発がん性（遺伝毒性を含む）に

関する毒性情報収集を行った。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

NOAEL などの定量的情報が得られたのは 10

物質中 8 物質であった。ほとんどの化合物で共

通して肝臓への影響が報告されており、

NOAEL の根拠となっていた。HFPO-DA（GEN-

X）の NOAEL は最も低く 0.1 mg/kg/day であっ

たが、その他の物質の NOAEL は 1－45 

mg/kg/day の範囲と考えられた。炭素数が 14

以上のカルボン酸類は、炭素数が多くなるに従

い毒性は弱くなる方向であった。  

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 および PCE

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 2 L 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（5 L）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
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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。WHO の改訂にお

いて、PCE の GV が 40 µg/L から 100 µg/L に改

訂された。本改訂で新たに追加されたデータは

なかったが、疫学研究の吸入曝露量を PBPK モ

デルへあてはめて経口曝露量へ変換する手法

が適用された。WHO で採用された PBPK モデ

ルは、Health Canada で確立されたモデルである。

Health Canada における水道水中の PCE の評価

では、発がん性毒性および非発がん性毒性の

キースタディの選定、BMD アプローチによる

POD の設定、PBPK モデリングによる吸入曝露

量からの経口曝露量のシミュレーションは、

WHO と同様であるが、UF の考え方が WHO と

異なっており、TDI がより保守的に設定された

（Health Canada,2015）。一方、日本では 1992 年、

水道法第 4 条に基づき、PCE の水質基準値は

0.01 mg/L 以下と設定され、現在もこの基準値が

維持されている。基準値の根拠の概要は、

『WHO 飲料水水質ガイドライン（1984）および

USEPA-HA の根拠データ（NCI ,1977） をもとに、

リスク外挿法線形多段階モデルによるライフタイ

ム 70 年に対する発がんリスク 10-5 の評価より、

水質評価値 0.01 mg/L （水道水質基準での採

用算定方法）。』とされている（国立環境研究所

https://www.nies.go.jp/eqsbasis/water.html ） 。 こ

の値は Health Canada（2015）の GV と同値であ

る。 

PCE の発がん性毒性の MOA、PBPK 等の評

価手法等の新たな情報を鑑み、基準値の再検

討に役立てることが必要であると考えられた。 
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の現状と課題、第 50 回日本毒性学会学

術年会、横浜、（2023.06.21） 

広瀬明彦、PFAS の健康影響評価における現

状と課題、廃棄物資源循環学会セミナー、

東京、（2023.10.23） 

松本真理子, 広瀬望, 磯貴子, 村田康允, 重

田善之, 長谷川彩由香, 馬野高昭, 広瀬

明彦. Derivation of a target value of 
perfluorooctanesulfonic acid in drinking 
water (第 50 回日本毒性学会学術年会、6

月） 
M. Matsumoto, Y. Murata, N. Hirose, T. Iso, Y. 

Shigeta, S. Hasegawa, T. Umano, A. Hirose. 
Derivation of a target value of acrylic acid 
in drinking water. （EUROTOX2023、９月、

スロベニア） 
 
G. 知的財産権の出願・登録状況 (予定も含

む) 

1. 特許取得: 該当なし 

2. 実用新案登録: 該当なし 

3. その他: 該当 
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