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国際化学物質簡潔評価文書(Concise International Chemical Assessment Document)  
 

No.52 Diethyl Phthalate  
(フタル酸ジエチル)  

 
序言    http://www.nihs.go.jp/hse/cicad/full/jogen.html を参照 
 
1. 要 約 

  
フタル酸ジエチルに関する本CICADは、おもにフタル酸ジエチルの毒性プロファイル

Toxicological Profile for Diethyl Phthalate(ATSDR, 1995)での評価に基づいて作成され

た。プロファイルには1994年末までに確認されたデータがレビューされている。フタル酸

ジエチルに関するドイツ化学会諮問委員会BUA(1994)の報告書も本文書の参考資料とし

て利用された。プロファイル作成後に公表された関連情報を確認するために、2001年10
月に追加文献の検索が行われた。原資料であるプロファイルの作成あるいはピアレビュー

に関する情報を添付資料1に示す。本CICADのピアレビューについての情報は添付資料2
に示す。本CICADは2001年10月29日～11月1日にカナダのオタワで開催された最終検討委

員会で国際評価として承認された。最終検討委員会の会議参加者を添付資料3に示す。環

境リスク判定に用いられた種感受性分布法(species sensitivity distribution method：
SSD)を添付資料4に示す。IPCSが作成したフタル酸ジエチルに関する国際化学物質安全性

カード(ICSC 0258) (IPCS, 2001)も本CICADに転載する。  
 
フタル酸ジエチル(CAS番号：84-66-2)は、低揮発性でかすかな芳香がある無色の液体で、

水に可溶(25°Cで1000 mg/L)である。プラスチック製包装フィルム、化粧品、トイレタリ

ーなどの多種多様な消費者製品、医療用チューブで可塑剤として使用されている。そのた

め、フタル酸ジエチルに対するヒトの暴露はかなりのものと推測されている。 
  
フタル酸ジエチルは環境中で生分解を受けるものと考えられる。他のフタル酸エステル

と比較して、フタル酸ジエチルは水生堆積物への結合能がはるかに弱く、70%～90%が水

柱に認められると推定されている。表層水で<1～10 µg/L、飲料水では0.01～1.0 µg/L検出

されている。米国の五大湖の魚類には、フタル酸ジエチルが最高1.7 mg/kg含まれていた。

フタル酸ジエチルは食物連鎖を介して生物濃縮することはないと考えられる。 
  
日本における最近の陰膳試験で、病院食でのフタル酸ジエチルの平均摂取量は1人当た

り0.35 µg/日と推定されたが、これはおそらくプラスチック製の包装材または手袋と食品

との接触の結果であった。米国における一般集団の暴露は、モノエステルの尿中濃度から
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推定して12 µg/kg体重/日(中央値)と推定された。医療で用いられるプラスチック製チュー

ブからのフタル酸ジエチルの溶出は、電解質水溶液による1時間の潅流で20mg/L1に達した

が、そのレベルは潅流時間が長くなると低下した。 
 
経皮的に適用したフタル酸ジエチルは皮膚を浸透して体内で広く分布されるが、組織に

蓄積はしない。フタル酸ジエチルは体内で加水分解されモノエステル誘導体になる。加水

分解による代謝はげっ歯類とヒトで質的に類似している。 
  
フタル酸ジエチルの50％致死量(LD50)は経口投与で8600 mg/kg体重以上であった。実験

動物で軽微～軽度の皮膚および眼の刺激作用を示した。ヒトでのパッチテストでは少数の

皮膚刺激例の記述がある。極めてまれであるが、ヒトでの皮膚感作が報告されている。げ

っ歯類への最長16週間の経口投与で、肝・腎重量のわずかな増加が観察された。しかしな

がら、ほとんどの試験において、肝臓、腎臓、あるいはその他の器官で有害な臨床化学的

または組織病理学的変化は検出されなかった。あるラットの試験では、1753 mg/kg体重/
日を3週間にわたって投与したところ、ペルオキシソーム増殖に関係すると思われる肝重

量の増加が観察された。  
 
ラットへの皮膚暴露後に発がん作用は認められず、マウスへの経皮暴露でははっきりし

ない反応が観察された。1年間のイニシエーション(誘発)/プロモーション(促進)試験で、マ

ウスでは、フタル酸ジエチルのイニシエーションまたはプロモーション活性は認められな

かった。in vitroの変異原性および染色体異常誘発性試験の結果ははっきりしなかった。 
  
ラットへの3215 mg/kg体重/日の経口投与、およびマウスへの5600 mg/kg体重/日の経皮

投与では、骨格(肋骨)数の変動以外の奇形は引き起こさなかった。これらの投与量レベル

は母動物でも毒性を誘発した。1600 mg/kg体重/日および1900 mg/kg体重/日の無毒性量

(NOAEL)がそれぞれマウスとラットで確認された。フタル酸ジエチル750 mg/kg体重/日の

強制経口投与による周産期の暴露は、母動物や出生仔で有害な影響を誘発せず、また、同

じ試験で他のフタル酸エステルへの暴露後に認められた雄の生殖器官の奇形や精巣重量の

減少を誘発しなかった。  
 
継続的繁殖試験において、3640 mg/kg体重/日の混餌投与でF0世代に有害作用は認めら

れなかったが、F1世代の精巣上体精子濃度の低下と一腹当たりの生存F2胎仔数の減少が引

                                                   
1  (訳注：原文には20 ng/Lとあるが原文§6.2.4および参考文献ATSDRのToxicological  

Profileより20mg/Lと考えられる) 
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き起こされ、体重増加率の軽度の抑制と中程度の肝･前立腺重量の増加を伴っていた。ラッ

トのライディッヒ細胞の超微細構造変化が2000mg/kg体重/日の経口投与(2日間)で観察さ

れた。 
  
免疫学的および神経学的影響は一般毒性試験で報告されていない。  
 
発生への影響に対する耐容摂取量は、1600mg/kg体重/日のNOAELに、不確実係数300

を適用し5mg/kg体重と推定された。日本での病院食試験で導かれた1人当たり0.35µgの平

均1日摂取量(50 kgのヒトで0.007µg/kg体重/日)は、耐容摂取量よりもおよそ6桁も低い。

米国の一般集団の暴露は、尿中のフタル酸モノエチルから12 µg/kg体重/日と推定され、こ

れは耐容摂取量の0.3％に相当している。同じ試験から導かれた95パーセンタイル値(110 
µg/kg体重/日)は耐容摂取量の2％に相当している。 

  
入手できるデータによれば、廃水および表層水中の測定濃度は予測無影響濃度(PNEC)

の0.9mg/Lよりも少なくとも1桁低いため、淡水の水生環境の生物はフタル酸ジエチルへの

暴露による重大な危険にさらされていないことが示唆される。海洋生物に対する危険を予

測するために入手し得るデータは不十分である。土壌生物に対する危険も低いと予測され

ているが、定量的に推定を行うにはデータが不十分である。 
 
 

2.  物質の特定および物理的・化学的性質 
 
 フタル酸ジエチル(C12H14O4、相対分子量 222.3、CAS No.84-66-2)は､無色の液体で、か

すかな芳香を有する。構造式を図 1 に示す。基本的な物理的・化学的性質を表 1 に示した

が、そのほかの性質は、本書に転載した国際化学物質安全性カード(ICSC 0258)参照のこ

と。 
 
 

 
図 1：フタル酸ジエチルの構造 

 



 7

 
 
 
 フタル酸ジエチルの工業生産は、無水フタル酸を濃硫酸触媒存在下でエタノールと反応

させて行う(HSDB, 1994)。工業生産されたフタル酸エステルの純度は 99.70％～99.97％
と報告されており、おもな不純物は、イソフタル酸、テレフタル酸、無水マレイン酸であ

る(Peakall, 1975)。 
 
 
3.  分析方法 
 
 フタル酸は、プラスチック中あるいは研究室環境でかなり広範囲に存在するため、試料

の汚染を防ぎバックグラウンド濃度を低く保つために、厳格な管理対策を必要とする。カ

ラムの予洗、装置には精製溶媒の使用、有機物除去のための高温焼成などの対策である。

研究室のガラス器具が汚染されていると、μg/L～ng/L の(超）微量を取り扱うフタル酸エ

ステルの正しい分析を妨げる(Lopez-Avila et al., 1990)。有機塩素系農薬およびポリクロ

ロビフェニル(PCB)は、電子捕獲型検出器(ECD)によるフタル酸ジエチル分析に干渉を生

じさせる恐れがあるため除去する必要がある。 
 
 フタル酸ジエチル(DEP)は、大気試料をエチレングリコールに通して(Thomas, 1973)、
あるいは直接活性化したフロリジルカラムを通して捕集する。ECD 付きガスクロマトグラ

フィー(GC)による検出限界は 10ng/インジェクション、回収率は 90％である(Giam & 
Chan,1976)。大気中濃度の測定は、木炭への受動的試料捕集でも可能で、コストも少なく
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てすむが、積極的な捕集より時間がかかり、検出限界は 200ng/m3 である。 
 
 逆相カラムを用いる固相抽出法は、汚染の可能性がある大量の溶媒が必要でなく、液体

試料の分析にとくに望ましい(Ritsema et al., 1989; Burkhard et al., 1991)。米国の環境保

護庁(EPA)は、フロリジルあるいはアルミナカラムと GC/ECD を用いて回収率 100％を達

成、感度は 0.13ng/インジェクションであったが、この方法はある種の廃水には高干渉の

ため不適切であることがわかった(US EPA, 1981a)。 
 
 汚泥・底質・土壌の試料の場合は、中程度の無極性溶媒によって抽出し、液体クロマト

グラフィーで精製し、GC/ECD で検出する(Russell & McDuffie, 1983; Ritsema et al., 
1989)。ソックスレー抽出、あるいは超音波処理による抽出も能率をあげるために使用さ

れる場合がある(Zurmuhl, 1990)。 
 
 生体試料中の DEP 測定のための調製には、石油エーテルによる抽出後フロリジルカラ

ムクロマトグラフィーを用いる。精液からの検出限界は 0.04mg/kg で、回収率も非常によ

い(95％)(Waliszewski & Szymczymski, 1990)。肝臓および筋肉からの検出限界は 30ng/
インジェクションである(Giam & Chan, 1976)。食品試料の場合は、アセトニトリルで抽

出し、フロリジルおよびボンダジルカラムで精製、検出限界は 0.1ng/g と低く、GC 質量

分析(MS)の回収率は 93～100％である(Tsumura et al., 2001)。 
 
 DEP は、もっとも一般的には GC/MS で測定する。MS は高速液体クロマトグラフ

(HPLC)より干渉されにくい。そのほかの検出方法としては、HPLC、あるいはと紫外可視

検出器付き液体クロマトグラフなどがある。 
 
 DEP のおもな代謝産物である尿中フタル酸モノエチルの分析には、β ｰグルクロニダー

ゼ加水分解および HPLC による分離後、イオン化して三連四重極質量分析を用いる

(Blount et al., 2000a)。 
 
 
4.  ヒトおよび環境の暴露源 
 
 フタル酸ジエチル(DEP)は、繊維素エステルプラスチックフィルムやシート(写真、ブリ

スター包装、テープ)、成型および射出成型製品(歯ブラシ、自動車部品、道具の取っ手、

玩具などの消費者製品)などの可塑剤に用いられている。DEP を含有する、あるいは DEP
を含有するプラスチックで包装された消費者製品多岐にわたる(Kamrin & Mayor, 1991)。
DEP は、入浴剤(オイル、錠剤、ソルト)、アイシャドー、化粧水、香水そのほかの芳香剤、
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ヘアスプレー、へアセット用品、マニキュア液、除光液、付け爪、浴用石鹸、中性洗剤、

アフターシェイブ、スキンケア用品など 67 品目の化粧品処方に使用される成分であると

報告されている(Anonymous,1985; Kamrin & Mayor, 1991)。より具体的には、DEP は、

マニキュア液ではニトロセルロースおよび酢酸セルロースの溶剤、香水では定着剤および

溶剤、化粧水ではアルコール変性剤、付け爪では可塑剤として、それぞれ使われている

(Verschueren, 1983; Anonymous, 1985; Hawley, 1987; US EPA, 1989)。さらに、DEP は、

農薬スプレーや防蚊剤の成分、樟脳の代替品、固体ロケット推進薬の可塑剤、湿潤剤、染

料適用剤、アスピリンのコーティング剤の成分、多硫化物の歯科用印象剤の希釈剤などと

して、さらに食品や薬品の包装に用いる接着剤、可塑剤、粘着防止剤などに用いられてい

る。ある限定的な研究では、透析用チューブを含む種々の医療用機器中のフタル酸ジエチ

ル濃度はおしなべて低く(総揮発物の<1％)、例外はフタル酸ジエチルの濃度が総揮発物の

ほぼ 20％に達した腸用チューブのみであった(Wahl et al., 1999)。ポリ塩化ビニル(PVC)
の管は透析患者に依然として使われている可能性がある(Verschueren, 1983; Anonymous, 
1985; Hawley, 1987; US EPA, 1989)。 
 
 米国の DEP 生産量は、1980 年の約 9500 トンから 1987 年の 8600 トンまで徐々に減少

した(USITC, 1981, 1988)。1988 年にはまた 11800 トンと増加した(Kamrin & Mayor, 
1991)。欧州連合の国々の生産量は 1999 年のデータによると約 10000 トンである。1999
年の日本の生産量は 700 トンである(Chemical Daily, 2001)。芳香物質研究機関(Research 
Institute for Fragrance Material)が 1995 年から 1996 年に行った香料製造業の調査では、

香料調製に年間約 4000 トン使用されると報告されている(Api, 2001)。 
 
 環境中への放出は、おもに DEP の製造や加工、および DEP 含有の製品の使用や廃棄に

よって生じる(US EPA, 1981b)。 
 
 繊維素エステルフィルムや射出成型製品の可塑剤および種々の消費者製品への使用によ

って、ヒトの DEP への暴露はかなりなものであると予想される。ごみ廃棄場からの浸出

によって、おもに水や土壌へ放出されると考えられる。大気中には、おもにプラスチック

の燃焼、あるいは少量ではあるが蒸発によって放出される。 
 
 有害化学物質排出登録(Toxic Release Inventory: TRI)のデータに基づいて、DEP は、製

造、使用あるいは排出によって年間大気中に 72 トン、水中に 341kg 放出され、土壌への

ごみ廃棄によって 364kg が環境中に放出されると環境保護庁(EPA)(1995)は推定している。

発生源外での総放出量は年間 1.26 トンである。 
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5.  環境中の移動･分布･変換 
 
  フタル酸ジエチル(DEP)は、環境中で生分解すると考えられる。加水分解、酸化、光分

解などの非生物分解が、DEP の環境中運命に重要な役割を果たすとは考えられない。食物

連鎖によって生物濃縮が生じる可能性もないと考えられる。 
 
5.1 大気 
 
 DEP は 20�で 4.59×10-2 Pa と蒸気圧が低いため、気化は緩慢であると考えられる

(Grayson & Fosbraey, 1982)。DEP は湿性あるいは乾性沈着によって大気から除去される

(US EPA, 1989)。 
 
 DEP は、大気中のヒドロキシラジカルと光化学的に反応し、推定半減期は 22.2 時間で

ある(HSDB, 1994)。DEP の紫外線吸収スペクトルからは、大気中で光化学分解が起きる

可能性が示唆されるが、これは除去プロセスとして重要ではない(US EPA, 1989)。DEP
は、大気中では蒸気として存在し、浮遊微粒子に吸着する。 
 
 DEP の大気中における気相と粒子相との分布については、Junge-Pankow モデルによ

って、粒子(エーロゾル)相の画分は 0.00039 と推定された(Staples et al., 1997a)。 
 
5.2 水圏 
 
 水あるいはそのほかの液体に直接接触しているプラスチック製品に含まれているフタル

酸エステルの約 1％が水生環境中に放出されると推定されている(Peakall, 1975)。 
 
 DEP は、好気的あるいは嫌気的に生分解される。非生物分解は重要ではない。DEP は、

有機物の含有量が低い土壌からその下部の地下水へ浸出すると考えられる (US EPA, 
1979)。ヘンリー定数の 4.3×10-8 に基づくと、水からの気化は、DEP の除去プロセスとし

て重要であるとは期待できない(US EPA, 1989)。 
 
 DEP 移動のコンピュータシミュレーションを、暴露分析モデルシステム (Exposure 
Analysis Modeling System, EXAM)を用いて 4 種の水系で行い、有機炭素分配係数

(Koc)4.5×102 に基づき、フタル酸の>90％が河川あるいは富栄養･貧栄養湖の水柱に存在し、

<10％が(水底の底質)に存在すると推定した。池では 70％が水柱に、残りの 30％が底質中

に存在する(US EPA, 1989)。 
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 英国の Mersey 川の底質表層試料のフタル酸エステル研究で、粗粒堆積物中の 1 試料で

は DEP が集積し脂質含有量も高かったが (乾燥重量 0.102µg/g、バックグラウンド

0.050µg/g)、細粒堆積物中の 1 試料ではさらに高度の集積がみられた(0.060µg/g、バック

グラウンド 0.013µg/g)(Preston & Al-Omran, 1989)。 
 
 DEP は、海水中の浮遊粒子に吸着するが、353～698µm のサイズの粒子にもっともよく

吸着する(Al-Omran & Preston,1987)。 
  
 DEP は、そのオクタノール/水分配係数(log Kow)2.47 に基づいて、中等度に脂溶性であ

ると考えられ、水生生物の脂質に取り込まれる可能性がある。DEP は、水生生物中から検

出されており、これらの生物に軽度であるが生物濃縮されることが判明している

(Camanzo et al., 1983; DeVault, 1985; McFall et al., 1985)。しかし、これらの生物が DEP
を分解することもあり、そのため水生生物を経て食物連鎖で生物濃縮されることは不可能

と考えられる(US EPA, 1979)。DEP の、ブルーギル(Lepomis macrochirus)における生物

濃縮係数は、21 日間の調査で 117(水中の平均 DEP 濃度は 9.42µg/L)、組織中の半減期は

1～2 日であった (Barrows et al., 1980; Veith et al., 1980)。シタビラメ (Parophrys 
vetulus)の鰓による DEP 取り込みの研究では、取り込み効率は重量特異的換気量と逆相関

関係にあり、魚体重量や DEP の暴露濃度と相関しなかった。平均取り込み率は 11.3％と

低かった(Boese, 1984)。 
 
 DEP は、水中に沈めた、あるいは浮遊させたマットなどに微生物を付着させた人工の水

界生態系の表面には吸着しなかった。光分解ではほとんど変換せず(<1％)、加水分解では、

初期濃度 191µg/L の DEP は pH 10 で 12 時間後、約 5％しか減少しなかった(Lewis et al., 
1984)。 
 
 細菌形質変換による分解(95～99％)は、表面部分への細菌定着によるものであり、溶解

した有機炭素、窒素、あるいはリンの作用は関係しなかった。実験室の微小生態系あるい

は野外で収集した微生物群を用いたさらなる研究では、DEP はすべての実験室微小生態系

で分解されたものの、野外収集の微生物群では 10 種中 2 種のみでしか分解されなかった

(Lewis et al., 1985)。 
 
 順化土壌および活性化下水汚泥微生物による DEP の好気的分解を、二酸化炭素発生を

用いて研究した。DEP の一次生分解(親化合物の消失)は 99％を超え、誘導期は 2.3 日、最

終的な生分解率(二酸化炭素発生)は 95％であった。これらの条件下のフタル酸ジエチルの

半減期は 2.21 日であった(Sugatt et al., 1984)。しかし、半連続的活性汚泥処理を行うと、

94％を超える DEP が 1.1 日以内に生分解された(O'Grady et al., 1985)。好気的生分解に



 12

関するそのほかの研究では、静置培養フラスコで、沈殿処理した生活排水を微生物接種材

料として用い、5 あるいは 10mg/L の DEP を暗所で培養すると、1 週間以内に完全に生分

解されることが示された(Tabak et al., 1981)。 
 
 DEP のさまざまな条件下における好気的および嫌気的生分解データのまとめから、初期

濃度が非常に低い場合を除いて、分解率はおおむね 76％を超えることが判明した(Staples 
et al., 1997a)。 
 
 嫌気的条件下では、DEP は、一次消化槽の汚泥 10％溶液では二酸化炭素とメタン(理論

的メタン産生率の 75％以上)に分解される。二次消化槽の汚泥 10％溶液では一部(理論的メ

タン産生率の 30～75％)が分解される(Shelton & Tiedje, 1984)。不希釈汚泥では、1 週間

以内に 90％以上が除去される(Shelton et al., 1984)。 
 
5.3  土壌 
 
 土壌中の DEP の分解は、初期濃度 1mg/kg の場合、24 時間で 4％、48 時間で 11％、72
時間で 40％、120 時間で 86％であった。埋め立てごみを土壌に加えると、分解速度が目

立って上昇し、72 時間以内にすべての DEP が分解された(Russell et al., 1985)。 
 
 DEP 含有の排水を用いた緩速浸透かんがい法の 2 年間研究では、DEP は、散布中比較

的揮発性が低かった。砂壌土やシルト質土へ DEP 56µg/L を散布すると、砂壌土の表層部

5cm に 1000～6700ng/g の濃度で蓄積し、シルト質土の表面では検出限界(1ng/g)以下～

2200ng/g 乾燥土壌の濃度で蓄積した。DEP は、双方の土質で深さ 150cm まで検出可能で

あったが、どちらの土壌浸出液からも特筆すべき量は検出されなかった(Parker & Jenkins, 
1986)。 
 
 DEP の土壌中の生分解は、すべてのフタル酸エステルに共通の逐次段階を経て起きるこ

とが示された。DEP からフタル酸への一次分解は、フタル酸エステルの二つのジエチル鎖

の加水分解が関わり、モノエステル、フタル酸モノエチル、さらにフタル酸を産生すると

報告されている(Cartwright et al., 2000a)。DEP(0.1～100mg/g)は土壌中で急速に分解さ

れ、その半減期は 20�で 0.75 日であり、環境中に長く存在し続けることはない(Cartwright 
et al., 2000b)。 
 
 
6.  環境中の濃度とヒトの暴露量 
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 環境中媒体のフタル酸ジエチル(DEP)濃度の分析データは、研究室のガラス機器が広範

囲に汚染されているため、解釈は慎重にしなければならない(Lopez-Avila et al., 1990)。 
 
6.1  環境中の濃度 
 
 DEP は、屋内空気、工業施設の廃水、表層水や底質、それに海水から検出されている。

汚染された水中に生息する魚類やそのほかの水生生物は、その組織中に DEP が存在する

ことが知られているが、それらの生物を汚染されていない水にいれると比較的急速に浄化

される。 
 
6.1.1 大気 
 
 ある電話交換所の屋内空気中、および米国ニュージャージー州ニューアークの屋外の大

気中の DEP を測定したところ、43 日間の試料採取期間中の気中濃度は、それぞれ 1.60～
2.03µg/m3、および 0.40～0.52µg/m3 であった(Shields & Weschler, 1987)。 
 
6.1.2  水圏 
 
 DEP は、さまざまな製造施設からの処理済み排水から検出されている。織物製造工場で

は 3.2µg/L(Walsh et al., 1980)、タイヤ製造工場では 60g/L(Jungclaus et al., 1976)、パル

プ・紙製造業では 50µg/L(Brownlee & Strachan, 1977; Voss, 1984)などである。DEP は、

工場廃液試料の 10％、および米国環境保護庁 (EPA)の情報の蓄積と検索システム

STORET(Storage and Retrieval)のデータベースの環境水質試料の 3.0％から濃度の中央

値<10µg/L が検出されている(Staples et al., 1985)。 
 
  米国のテネシー川下流の川水試料から DEP 濃度 11.2µg/L が検出されている(Goodley & 
Gordon, 1976)。北九州の水道水からは 2.1ng/L が検出され、家庭排水や工場廃水が原因

と考えられている(Akiyama et al., 1980)。英国マンチェスター近郊の Irwell 川 および

Etherow 川から 1984 年に採集された川水および放流下水試料は 0.4～0.6µg/L 含有してい

た(Fatoki & Vernon, 1990)。1982 年に行われた米国の全国都市流出水調査( Nationwide 
Urban Runoff Program)では、86 試料の 4％(3 地域)で 0.5.～11.0µg/L が検出された(Cole 
et al., 1984)。 
 
 オランダを流れるライン川の水の DEP 濃度は、12 日間の計測で<0.15～約 0.45µg/L で

あった。同川中の浮遊微粒子状物質の濃度は 7 日目から 11 日目まで比較的安定しており

0.1mg/kg であった。同じくオランダのイーゼル湖の水試料および浮遊微粒子状物質は、そ
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れぞれ 0.02～0.08µg/L および<0.1～0.8mg/kg の DEP を含んでいた(Ritsema et al., 1989)。
英国マンチェスター近郊の Irwell 川 および Etherow 川から 1984 年に採集された川水お

よび放流下水試料は 0.4～0.6µg/L 含有していた(Fatoki & Vernon, 1990)。 
 
 北米および西欧(米国、カナダ、英国、ドイツ、オランダ、スウェーデン)の表層水中の

DEP 濃度の 1984～1997 年のまとめによると、幾何平均濃度はほぼ 0.01～0.5µg/L であっ

た(Staples et al., 2000)。 
 
6.1.3  底質 
 
 米国チェサピーク湾の底質試料から検出された DEP 濃度は、11～42µg/kg であった。

チェサピーク湾に注ぐチェスター川の底質試料には 26µg/kg 含まれ、川近傍の可塑剤製造

工場に隣接する廃水溜池の堆積物底質試料の DEP 濃度は<100µg/kg であった(Peterson & 
Freeman, 1982a)。 
 
 チェサピーク湾のボルチモア港から採取した底質コア試料は、フタル酸エステルの工業

生産量の上昇による水中 DEP の増加を反映した濃度を示した。ボルチモアにもっとも近

い地点で採取された試料は、1923～1929 年に相当するコア深度で、19µg/kg であった。

この濃度レベルが比較的安定して続いていたが、1963～1968 年に 35µg/kg まで急激に上

昇した。1974～1979 年に相当する表層コアでは濃度 42µg/kg が検出された。チェサピー

ク湾のさらに深部から採取した 1884～1892 年(深度 110～120cm)に相当するコア試料で

は、濃度は 3.1µg/kg であった。この区域内の遠隔地域からの底質試料の濃度は、年ととも

に上昇し、1972～1979 年に最高濃度 22µg/kg に達している。製造量は、ボルチモア近接

地域(R=0.83)および遠隔地域(R=0.60)の底質濃度に相関していた(Peterson & Freeman, 
1982b)。 
 
 DEP は、底質試料の 10％から、および水生生物試料の 6.0％から検出され、濃度の中央

値はそれぞれ<500µg/kg 乾重量、および<2.5mg/kg 湿重量であった(Staples et al., 1985)。 
 
6.1.4  土壌 
 
 DEP は、全国優先浄化リスト(National Priorities List: NPL)の危険有害廃棄物処理場

からの土壌試料の 4.26％から検出され、その陽性試料の平均濃度は 39mg/kg であった

(CLPSD, 1989)。  
 
6.1.5  生物相 
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 米国ウィスコンシン州およびオハイオを流れる五大湖の支流で 1981 年に採取された魚

の全魚体均一化試料から、DEP 濃度が<0.02mg/kg～<0.30mg/kg（の範囲）で検出された

(DeVault, 1985)。ミシガン州ロイヤル島の近傍のスペリオール湖で捕獲したレイク・トラ

ウト(Salvelinus namaycush)およびコクチマス(Coregonus clupeaformis)の DEP の濃度

(それぞれ 0.5 および 2.2µg/g)が、スペリオール湖の別の場所で捕獲したレイク･トラウト

やコクチマスの濃度(定量化レベル 0.001µg/g 湿重量未満)に比較して高かった。ミシガン

州ロイヤル島の、人間の活動に影響されず原始の状態をとどめていると思われる Siskiwit
川で捕獲したレイク･トラウトおよびコクチマスの組織からも比較的高濃度の DEP が、そ

れぞれ 0.4mg/kg および 1.7mg/kg 検出された。  
  
6.2  ヒトの暴露量 
 
 DEP へのヒトの暴露は、DEP が包装材から滲みこんだ食品、汚染された魚介類や水な

どの摂取、汚染された空気、あるいは PVC チューブ使用の医学的処置(透析患者)などによ

って起きる。しかし、ヒトへのおもな暴露源であると考えられるのは、消費者製品への

DEP の使用および汚染された食品の摂取である。米国でヒト(子どもを含む)の脂肪組織試

料から DEP が検出されている。プラスチックや消費者製品の製造に DEP を使用する工業

施設では職業性暴露が生じていると考えられる。 
 
6.2.1  食品 
 
 Tsumura ら(2001)は、病院で提供される総食事サンプルを用いて、DEP およびアジピ

ン酸ジ(2-エチルヘキシル)をはじめとする 11 種のフタル酸エステルの推定 1 日摂取量を陰

膳方式で 1 週間調査した。1999 年 10 月あるいは 12 月の 7 日間に日本の 3 地域の 3 ヵ所

の病院から朝食、昼食、夕食一人分の提供を受けた。スパイクサンプルの回収および分析

の品質保証は 3 ヵ所の研究所が行った。DEP の 1 日摂取量は、0.07～1.41µg/ヒト(DEP
が検出されなかったサンプルは、検出限界[ブランク値を差し引いた 3 研究所の値は、それ

ぞれ 0.1、0.2、0.5ng/g]の 50％を含有していたと推定)の範囲であった。3 病院の平均 1 日

摂取量は、それぞれ 0.10、0.28、0.67µg(総平均 0.35µg)/日/ヒトであった。 
 
 酢酸セルロース(DEP 16～17％w/w 含有)フィルムの窓付き紙箱で包装した英国の焼き

菓子などの食品は、濃度 1.7～4.5mg/kg の DEP を含有していた。食品に直接接触しない

プラスチックの窓フィルムから DEP が気化したか、あるいは窓フィルムで凝縮・吸着さ

れ、それが食品に移ったと推定された(Castle et al., 1988)。DEP は、レトルト食品から 0
～0.51mg/kg の濃度で検出されている(Giam & Wong, 1987)。Kamrin と Mayor(1991)は、
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Castle ら(1988)が食品中に認めた DEP 量に基づき、DEP 4mg/kg を含有する酢酸セルロ

ースで包装された食品を 1 日 1kg 摂取するとして、食品からの 1 日総暴露量を 4mg と推

定した。これは、ほとんどの食品が DEP を含有する酢酸セルロースフィルムの窓付き紙

箱で包装されていると仮定しての最悪の事態の想定である。 
 
 Canadian Health Protection Branch Total Diet Programme では、1985～1989 年に、

一部の食品および包装材に含まれるフタル酸エステルおよびアジピン酸ジ(2-エチルヘキ

シル)を分析した(Page & Lacroix, 1995)。パイのカートンの窓フィルム、クラッカーの紙

箱、チョコレート･バーのアルミホイルからの移動で、パイ、クラッカー、チョコレート･

バーから DEP が、それぞれ 1.8µg/g(平均)、1.2µg/g、5.3µg/g 検出された。 
 
 米国ルイジアナ州の内港航行用運河から採集したカキ、およびルイジアナ州ポンチャー

トレイン湖に注ぐふたつの支流 Chef Menteur および Rigolets からの二枚貝は、DEP を

それぞれ 1100、450、340µg/kg 湿重量含んでいた(McFall et al., 1985)。 
 
6.2.2  消費者製品 
 
 DEP は、多種類の化粧品処方に使用される成分として<0.1%～28.6％(DEP 使用の 97.5
パーセンタイル値 )の濃度で含まれている (国際香料協会 [International Fragrance 
Association]のデータに基づく)が、大部分の製品の含有量は 1％未満である(April, 2001)。
2001 年に米国で行われた香料製造業者の調査では、香水中の最大含有量は 1～11％、体臭

防止剤その他のパーソナル･ケア製品では最高 1.0％であった。これらの製品は、肌、眼、

毛髪、ツメなどのケアに使用され、粘膜や気道と接触する可能性がある。接触頻度は高く(日
に数回)、その期間も長い(何年間にもわたる)。DEP は、食品製造機器や濃度が規制されな

い包装材(Anonymous, 1985)、あるいは医薬品の容器(Kamrin & Mayor, 1991)にも使用が

認可されている。 
 
6.2.3  大気および飲料水 
 
 方法論的予備研究によって、米国ニュージャージー州およびノースカロライナ州の住民

12 人で揮発性有機化合物 12 種への暴露が評価された(Wallace et al., 1984)。DEP は、8
大気試料中 1、12 呼気試料中 2、1 飲料水試料中 1 から検出された。 
 
 米国の水処理施設の飲料水試料から、0.01µg/L(10 都市中 6)～1.0µg/L(フロリダ州マイ

アミ)の DEP が検出された(Keith et al., 1976)。分析方法の詳細が記載されていないため、

飲料水中のフタル酸ジ(-2 エチルヘキシル)が、試料採取および分析中の汚染によるもので
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ないとは言い切れない。米国 EPA(1989)は、DEP が、ニューヨーク州の公共用水の水源

である 39 ヵ所の地下水の 33％から検出されたとする 1980～1982 に発表された種々の研

究をまとめたが、他のフタル酸エステルも検出されていた。これらのフタル酸エステルが、

水道設備からのものか、試料の汚染によるものかを確認するのは困難である。 
 
 カナダ、トロントの飲料水中の DEP の平均濃度 0.0107µg/L に基づいて、1978～1984
年の飲料水からの平均暴露は、1 日平均 1.5L の水を摂取するとし、約 6µg/年と推定され

た(Davies, 1990)。 
  
6.2.4 ヒト組織 
 
 米国のさまざまな地域の子どもおよび成人(死体および外科患者)から 1982 年に採取し

た脂肪組織試料の 42％から DEP が検出された。その濃度は検出限界(0.20µg/試料)以下か

ら最大で 0.65µg/g 組織湿重量の範囲であった(US EPA, 1986)。 
 
 ポリ塩化ビニル(PCV)チューブの使用がかかわる医療を受けている人々は、チューブか

ら浸出する DEP の暴露を受けるものと考えられる。DEP は、電解質溶液、ヒトの血液、

あるいはウシ血漿灌流液などを通すと PCV の透析用チューブからにじみ出ることがわか

っている。チューブに電解質溶液を 22～96 時間灌流させ、紫外分光法で測定すると、DEP
のレベルは 18～26mg/L であった。たった１時間の灌流でも、DEP レベルは 20mg/L に達

したが、灌流を続けると単位時間当たりの DEP 浸出量は減少した。PCV チューブでヒト

血液あるいはウシ血漿を 8 時間灌流すると、水を灌流させた場合に比較して、赤外分光分

析による DEP レベルは 2～4 倍になり、DEP は、無機溶液よりも脂質を含む液体に対し

てより高い溶解性があることを示している(Christensen et al., 1976)。 
 

米国の国民健康栄養調査 (National Health and Nutrition Examination Survey: 
NHANES)の一環として、1988～1994 年に、成人集団の尿試料をグルクロニダーゼ処理し、

フタル酸エステル７種のモノエステル代謝物(フタル酸モノエチル、フタル酸モノベンジル、

フタル酸モノブチル、フタル酸モノシクロヘキシル、フタル酸-2-モノエチルヘキシル、フ

タル酸モノイソノニル、フタル酸モノオクチル)を分析測定した(Blount et al., 2000b)。調

査した集団は、20～60 歳の 289 人(平均値±標準偏差[SD]：37.4±10.6 歳)で、性別分布(女
性 56％)は年齢別群間でおしなべて似通っていた。尿中に存在したフタル酸エステル代謝

物の中で、フタル酸モノエチルの濃度がもっとも高く、幾何平均値 345µg/L、95 パーセン

タイル値 3750µg/L であった。クレアチニン補正したフタル酸モノエチル濃度は、年齢が

1 年上がるごとに平均 1.7％上昇した。ヒトにおけるフタル酸モノエチルの単回経口摂取と

尿中濃度の関係のデータ(Anderson et al., 2001)を用いて、これらの尿中濃度は、12.3µg/kg
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体重/日(幾何平均値)、および 93µg/kg 体重/日(95 パーセンタイル値)に相当すると推定され

た(David, 2000)。ラットのデータによる動態モデルを用い、DEP とフタル酸ジ-n-ブチル

が同様の代謝速度および動態であると推定すると、Blount ら(2000b)の同データによる米

国の成人の暴露の中央値は 12µg/kg 体重/日で、95 パーセンタイルは 110µg/kg 体重/日と

推定された(Kohn et al., 2000)。この研究では、フタル酸エステルの生殖･発生への影響の

可能性を確認するために、さらに 20～40 歳の 97 人の女性の暴露量を推定した。これらの

女性の DEP 暴露の中央値は 13µg/kg 体重/日、95 パーセンタイル値は 90µg/kg 体重/日 (最
大 170µg/kg 体重/日) と推定された。 
 
米国の疾病対策センター(CDC)は、Blount ら(2000b)の研究を展開して、米国人の代表集

団として 6 歳以上の 1024 人の尿を分析し、尿中フタル酸モノエチル濃度の 50 および 90
パーセンタイル値が、それぞれ 171 および 1160µg/L であることを報告している(CDC, 
2001)。 
 
 

7.  実験動物およびヒトでの体内動態･代謝の比較 
 
7.1  ヒトでの研究 
 
 フタル酸ジエチル(DEP)の吸入、経口、経皮、あるいはそのほかの経路による暴露後の、

ヒトの体内分布あるいは排出についての研究は見当たらない。しかし、DEP のおもな代謝

物であるフタル酸モノエチルが一般住民の尿中から検出されており、DEP が吸収および代

謝されていることが示唆される(Blount et al., 2000b)。 
 
 ヒトの排泄物 (0.2g/L、詳細不明)は、in vitro で 37�、16 時間以内では、DEP (1mg/mL)
を 3.0％しか加水分解しない(Rowland et al., 1977)。 
 
 手術時に入手し冷凍保存したヒト小腸プレパラートを用いてエステラーゼ活性を調べた。

DEP ヒドロラーゼ活性は、十二指腸では、31.2～153nmol/時/mg タンパク、空腸では、

129nmol/時/mg タンパクであった(Lake et al., 1977)。 
 
 DEP およびほかのフタル酸エステル 3 種(フタル酸ジメチル、フタル酸ジブチル、フタ

ル酸ジ[2-エチルヘキシル])の吸収を、死体(おもに 55 歳以上の女性)11 体の腹部の皮膚か

ら得たヒト表皮および摘出した皮下脂肪を用いて in vitro で測定した(Scott et al., 1987, 
1989)。皮膚の完全性を立証するため、表皮粘膜をガラスの拡散セルにセットし、トリチ

ウム水透過性を測定した。DEP 吸収の遅延時間は 6 時間で、定常状態吸収速度は
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12.8µg/cm2/時であった。吸収速度とフタル酸エステルの水溶解度との間には逆の相関関係

が観察された。 
 
 DEP のヒト胸部皮膚 in vitro 経皮吸収評価を、フロースルー型拡散セルを用いて行った

(Mint et al., 1994)。表皮の表面に DEP 原液を塗布(16～21mg/cm2)し、開放あるいは密閉

し 72 時間おいた。DEP の経皮吸収は、塗布用量のそれぞれ 3.9％および 4.8％であった。

検査皮膚のドナー間では数値に 4 倍の開きがあり、1.6％(SD 1.2、n=3)～8.7%(SD 3.9、
n=6)であった。 
 
 経口摂取したフタル酸ジ(2-エチルヘキシル)は、腸内で急速に加水分解され、モノエス

テルとして消化管から吸収される(NTP-CERHR, 2001)。しかしながら、ヒトの in vivo 条

件下での DEP 加水分解の程度は立証されていない。 
 
7.2  動物での研究 
 
 DEP(10 あるいは 100mg)を 3 匹の Wistar ラットに胃管投与した。10 日間毎日採尿し

GC-MS で分析した(Kawano, 1980)。両用量とも、投与量の 77～78％が 24 時間以内に、

モノエステル誘導体(投与量の 67～70％)、フタル酸(8～9％)、あるいは親化合物(0.1～
0.4％)として尿中に排泄され、ほぼ 85～93％が投与後 1 週間以内に排泄された。 
 
 [14C]DEP(5～8mg/cm2)を単回皮膚塗布した雄ラットは、24 時間以内に投与量の 24％を

尿中に、1％を糞便中に排泄した(Elsisi et al., 1989)。放射性標識物質は広範囲に分布して

いたが、暴露後 1 週間では[14C]放射性物質はほとんど組織内に認められず、DEP あるい

はその代謝物が組織に多く蓄積する可能性は低い。脳、肺、肝臓、脾臓、小腸、腎臓、精

巣、脊髄、および血液中の放射性標識物質の量はそれぞれ投与量の 0.5％未満であった。

脂肪組織、筋肉、および皮膚は、投与された[14C]物質のそれぞれ 0.03％、0.14％、0.06％
であった。34％が投与部位にとどまり、4.8％が投与部位を保護したプラスチックの覆い

に残っていた。尿、糞便、組織、およびプラスチックの覆いからの 7 日後の放射性標識の

総回収量は 74±21％であった。呼気による排出量は測定できなかった。尿中の代謝物の特

性は明らかにされなかった。 
 
 [14C]カルボキシ標識 DEP(2850mg/kg 体重)を妊娠 5 日目あるいは 10 日目のラット 13
匹の腹腔内に注入投与した(Singh et al., 1975)。母ラットの血中放射能は最初の 24 時間に

最高になり、その後急速に低下した。羊水および胎仔組織でも同様のパターンが観察され

た。これらの組織からの 14C 濃度の低下は、時間の関数として一次排出曲線に適合した。

このモデル曲線から、DEP の半減期は 2.22 日と算定された。[14C]標識 DEP は、注入か
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ら少なくとも 15 日間、母親から胎盤を通して胎児に伝わる。[14C]標識物質は、広く分布

して、検査した全妊娠期間中に母親の血液、胎盤、羊水、および生存胎児から検出(<1％)
された。標識物質の正確な化学種は究明されていないが、研究者らは、その一部は、親物

質、モノエステル、およびフタル酸の混合物であろうとみている。 
 
 代謝の第一段階には、モノエステルへの加水分解が関わっている。これは、げっ歯類(ラ
ット)、非げっ歯類(フェレット)、および人類以外の霊長類(バブーン)の肝および小腸プレ

パラートによる[14C]標識 DEP の in vitro 代謝で観察された(Lake et al., 1977)。ラット、

バブーン、フェレットの肝ポストミトコンドリア上清および小腸プレパラートは、DEP か

らモノエステル誘導体への加水分解を触媒することができた。肝および小腸の研究で、種

間の量的な相違が観察された。肝の研究では、DEP ヒドロラーゼ活性は下記の順序で低下

した。バブーン(516µmol/時/g 肝湿重量)＞ラット(231)＞フェレット(45.9)。小腸プレパラ

ートでも、DEP ヒドロラーゼ活性は同じ順序で低下し、バブーン(4.33µmol/時/mg タンパ

ク)＞ラット(0.648)＞フェレット(0.053)であった。これらの結果は、ヒト、げっ歯類、非

げっ歯類、および非人類の霊長類における DEP の加水分解性代謝には、種内に質的類似

性があることを示している。 
 
 成長した雄ラットの 3 組織の内容物(0.2g/ml)を用いた研究では 37�、16 時間で、

DEP(1mg/mL)をもっとも大量(36.4％)に加水分解したのは小腸の内容物で、盲腸(11.5％)、
胃(2.5％)であった(Rowland et al., 1977)。 
 
   モノエステル誘導体が生成されると、さらに in vivo でフタル酸エステルに加水分解さ

れて排泄されるか、抱合されてグルクロン酸として排泄される。モノエステルの炭素鎖末

端あるいは一つ手前の炭素原子は酸化されアルコールとして排泄、あるいはアルコールが

さらに酸化されアルデヒド、ケトン、あるいはカルボン酸として排泄される(Albro et al., 
1973; Albro & Moore, 1974; Kluwe, 1982; US EPA, 1989)。 
 
 DEP とそのほかの 3 種のフタル酸エステルの吸収を、ラットの背部表皮を用いて in 
vitro で測定した (Scott et al., 1987)。吸収遅延時間は 1.1 時間、定常状態吸収率は

414µg/cm2/時であった。ヒトとラットの経皮吸収率の違いは、経皮暴露後の生物学的利用

性の相違と、その結果生じる毒性作用の相違を示唆している。 
 
 DEP の in vitro 経皮吸収を、雄ラットの全層皮膚を用いてフロースルー拡散セルで評価

した。DEP はラットの皮膚を通してレセプター液へ比較的大量に吸収され、72 時間密閉

状態で 35.9％、開放状態で 38.4％に達した。ラットの in vitro の経皮吸収は、文献に記録

されている in vivo のデータとよく似通っていた。 
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7.3  生物学的モニタリング 
 
 Blount ら(2000b)は、DEP への暴露を調べるため、尿中のフタル酸モノエチル濃度を測

定した。しかし、尿中フタル酸モノエチル濃度と DEP 暴露との関係を定量的に解明する

ためのヒトのデータが入手できなかった。しかし、ほかのフタル酸についてのこれらの情

報は入手できる(Anderson et al., 2001)。たとえば、フタル酸ジブチルでは、尿中モノエ

ステルが経口暴露量の 69％を示す。単回経口暴露量のほとんど全量が 4 時間以内に排泄さ

れる。 
 
 
8.  実験哺乳類および in vitro 試験系への影響 
 
8.1  単回暴露 
  
 50％致死量(LD50)の値を表 2 に示す。フタル酸ジエチル(DEP)の急性毒性は低い。 
 
 ラット、ウサギ、イヌ、レグホーンへの DEP 経口および静脈内投与後、呼吸への刺激(初
期)、不活発、平衡失調、けいれん、呼吸停止などが観察された(Blickensdorfer & Templeton, 
1930)。 
 
8.2 刺激と感作 
 
 ラットに DEP(純度 99％、100 あるいは 300µL)を長期間経皮投与すると、軽度の有棘層

肥厚が生じる(NTP, 1995)。ある研究で、剃毛したウサギの背部に DEP(100mg/mL エマル

ジョンを 0.2mL)を皮内注入すると、10～26 分後に目立った炎症反応があったことが 1％
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トリパンブルー染色によって判明したと報告されている(Calley et al., 1966)。 
 
 DEP を使用した標準刺激試験は確認されていない。ウサギの結膜嚢に DEP(原液 0.1mL)
を投与した眼刺激試験では、眼刺激性がなかった(Lawrence et al., 1975)。DEP を点眼後、

非洗浄では最低限の刺激があったが、洗浄すれば刺激性は認められなかった (Dean & 
Jassup, 1978)。局所リンパ節試験では、DEP(アセトン／オリーブ油にいれた 25～100％
DEP、25µL)によるリンパ節細胞へのチミジン取り込みの誘発は有意ではなかった(Ryan 
et al., 2000)。  
 
8.3 短期～中期暴露 
 
 DEP への 1～16 週の暴露で動物の絶対および相対肝重量が増大することがいくつかの

研究で報告されている(Brown et al., 1978; Moody & Reddy, 1978; Oishi & Hiraga, 1980)。 
 
 Fischer 344 ラットの雄 4 匹(150～180g)に 2％DEP(1753mg/kg 体重/日に相当)を混餌し

て 3 週間与えた(Moody & Reddy, 1978)。13 匹を対照とした。DEP 投与群では、血清トリ

グリセリド値が対照群の 114.8±17.8mg/100mL と比較して 69.2±2.6mg/100mL と有意に

低下したが、血清コレステロール値には有意差がなかった。DEP 投与ラットでは、肝重量

のみに軽度の、しかし有意な(P<0.01)増加(体重の 4.4％、対照群は 3.8％)がみられ、カタ

ラーゼ(52±5.5U/mg タンパク、対照群は 44±2.7U/mg タンパク)およびカルニチンアセチ

ルトランスフェラーゼ(8.0±0.65U/mg タンパク、対照群は 2.7±0.5U/mg タンパク)などの

ペルオキシソーム酵素活性が上昇した。さらに、ミトコンドリア／ペルオキシソームの比

率に、対照群の 5:1 から投与群の 5:2 へと軽度の変化がみられた。同様の試験条件下で、

よく知られたペルオキシソーム増殖剤であるフタル酸ジ(2-エチルヘキシル)では、ミトコ

ンドリア／ペルオキシソーム比率は 5:4 であった。これらの結果は、DEP がペルオキシソ

ーム増殖剤として弱いことを示唆している。DEP について、組織病理学的検査あるいはそ

のほかの試験は行われなかった。 
 
 Wistar ラットの雄 10 匹に DEP 2％(約 2000mg/kg 体重/日に相当)を混餌して 1 週間与

えた(Oishi & Hiraga, 1980)。相対肝重量に有意な増加(12％)がみられたが、腎および精巣

重量に変化はなかった。血液学的あるいは組織病理学的所見、あるいはそのほかの内臓重

量測定についての報告はない。 
 

ラットおよびマウスに DEP を経皮投与して 4 週間観察した。ラットの雌雄各 10 匹づつ

に 0、37.5、75、150、300µL(雄では 0、200、400、800、1600mg/kg 体重/日、雌では 0、
300、600、1200、2500mg/kg 体重/日に相当)、マウスの各群雌または雄各 10 匹に 0、12.5、
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25、50、100µL(雄では 0、560、1090、2100、4300mg/kg 体重/日、雌では 0、630、1250、
2500、5000mg/kg 体重/日に相当)経皮投与した。肩甲間の毛を刈った皮膚に 1 週間に 5 回

塗布した。相対肝重量の増加が、ラットの 300µL 群の雄(9％)および雌(7％)、ラットの雌

150µgL 群(10％)、マウスの雌 100µL 群(10％)にみられた。しかしながら、肝臓や腎臓の

機能の臨床的指標への有害な影響は観察されなかった(NTP, 1995)。ラットおよびマウスの

心臓、肺、肝臓、腎臓、食道、胆嚢(マウスのみ)、大腸、小腸、胃、あるいは膀胱に組織

学的に有害な影響は観察されなかった。 
 
 ラットの各群雌雄各 15 匹に、0、0.2、1.0、5.0％ DEP(雄 0、150、770、3160mg/kg
体重/日に相当、雌 0、150、750、3710mg/kg 体重/日に相当)を 16 週間混餌投与した。さ

らに別の雌雄各 5 匹のラットには同様に混餌して 2～6 週間与えた(Brown et al., 1978)。
血液所見、血清酵素レベル、あるいは尿検査結果に有意な影響は検出されなかった。体重

増加率の低下が 5.0％群では 2、6、あるいは 16 週間後(雄は 23～32％、雌は 15～20％)、
1.0％群では雌に 16 週間後(8％)にみられた。同時に行った paired feeding 試験では、体重

増加率の低下は、DEP による直接の毒性作用というよりもむしろ摂餌量の低下や餌利用効

率の悪化に起因することが示唆された。すべての投与期間(2、6、16 週間)において、最高

用量群の雌雄に相対肝重量に 30％を超える増加が認められた。16 週間の投与では、雌の

すべての用量群において、相対肝重量が有意に増加し、かつ用量依存性が認められた。胃

および小腸の相対重量に同様の影響がみられた。相対腎重量は、最高用量の 16 週間での

み有意(雄で 18％、雌で 11％)に増加した。しかし、肝臓、腎臓、消化器、そのほかの器官

の所見に組織病理学的異常は認められなかった。著者らは、体重の低下に基づいて最小有

害作用量(LOAEL)を 1.0％としたが、1.0％投与群の体重低下の規模は、5.0％群に比べる

と格段に小さく、また既述したとおりその低下はおもに摂餌量の低下によるものであった。

したがって、混餌投与 1.0％ (750mg/kg 体重/日)は無有害作用量(NOAEL)と考えられる。 
 
 Sprague-Dawley ラット(各群 6 匹)に DEP 50mg/L、5％エチルアルコール、あるいは両

物質の混合物を飲水に混ぜ 120 日間与えた (Sonde et al., 2000)。体重、肝重量、あるい

は摂水量に対照群と投与群に有意差はなかった。しかし、血清中のアスパラギン酸値およ

びアラニンアミノトランスフェラーゼ値は有意に上昇し、肝臓での値は DEP 群および混

合物投与群で低下した。肝臓のグリコーゲンおよびコレステロールのレベルはこれらの 2
投与群で有意に上昇した。これらの所見は、肝臓への毒性による傷害と、グリコーゲンお

よびコレステロールの貯蔵および取り込みの増進を示している。さらに、ジエン抱合によ

って測定された脂質過酸化は DEP 投与群の肝臓で増強されていた。脂質過酸化の増強に

よる膜特性の変化が、DEP 投与群のグリコーゲン、トリグリセリド、コレステロール貯蔵

の増加の理由と考えられる。 
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8.4  長期暴露と発がん性 
 

米国 EPA は、各群雌雄各 15 匹のラットに 0、0.5、2.5、5.0％の DEP(0、250、1250、
2500mg/kg 体重/日にほぼ相当)を混餌して 2 年間与えた未公表の研究をレビューした(US 
EPA, 1993)。高用量群では雌雄とも摂餌量の低下なしに体重増加率が実験中にのみ減少し

た。そのほかの、血液所見、血糖値、血中窒素、尿検査、肉眼的病理所見などに DEP 暴

露に関係する影響は観察されていない。研究が小規模であることから発がん性の評価とし

ては不十分である。 
 
 F344/N ラット(各群雌雄各 60 匹)に DEP 100 あるいは 300µL/日(雄で 320 あるいは

1010mg/kg 体重/日、雌で 510 あるいは 1560mg/kg 体重/日にほぼ相当)を、5 日/週で 2 年

間経皮投与したところ、体重増加率の軽度の低下が観察された(NTP, 1995)。NTP(1995)
は、発がん活性の証拠はないと考えている。全投与群の生存率は対照群とほとんど変わら

なかった。雄の 300µL群の平均体重は、試験期間を通して対照群より少し低かった(4～9％)。
血液所見および血液の臨床化学パラメータへの影響は認められなかった。皮膚あるいは全

身毒性の形態学的証拠(腫瘍および非腫瘍性病変を含む)は雌雄のラットともに観察されな

かったが、雌雄とも投与部位に、局部的刺激へのわずかな適応反応と考えられる極微から

軽度の有棘層肥厚が用量依存性に増加した。 
 
 B6C3F1 マウス(各群雌雄各 60 匹)に、DEP 0、7.5、15、30µL(雄で 0、280、520、1020mg/kg
体重/日、雌で 0、280、550、1140mg/kg 体重/日に相当)をアセトン 100µL に混合し、5
日/週、103 週間経皮投与した(NTP, 1995)。試験期間を通して、投与群の生存率および平

均体重は対照群と同様であった。雌雄とも、血液所見および血液の臨床化学的パラメータ

に影響はなく、皮膚毒性性の病変(腫瘍および非腫瘍性病変を含む)は観察されなかった。

15µL 群の雄で、肝臓の非腫瘍性の増殖性病変(好塩基性病巣)の発症率が統計的に有意に上

昇したが、雌では認められなかった。発症率(低用量群から順に、雄で 0/50、1/50、9/50、
3/50、雌で 2/50、3/50、6/50、2/50)に用量依存的傾向は明らかではなかった。肝細胞腺腫

および肝細胞がんをまとめた発症率は、0、7.5、15、30µL/日投与の雄マウスでは、それ

ぞれ 9/50、14/50、14/50、18/50 で、雌マウスで 7/50、16/51、19/50、12/50 であった。

総合腫瘍発症率は、雄でのみ用量依存性であった(用量依存性の傾向を分析したロジスティ

ック回帰検定による P 値は、雄で 0.040、雌で 0.231 であった）。著者らは、雌の反応に用

量依存性がなかったこと、および過去のデータに比較して対照群の発症率が異常に低かっ

たことから、雌雄のマウスへの発がん性についてあいまいな証拠しかないと考えている。

しかし、フタル酸ジ(2-エチルヘキシル)の経口投与によってマウスの肝細胞がんおよび腺

腫の発症が誘発され(NTP, 1982)、DEP が弱いペルオキシソーム増殖能を示したことから

(Moody & Reddy, 1978)、雄マウスの DEP による肝細胞腺腫・がん総合発症率上昇の傾向
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はペルオキシソーム増殖に関係している可能性がある。 
 
 Swiss CD-1 マウスの雄(各群 50 匹)に、DEP 試験の第 1 週にイニシエーターとしてトウ

クリップ(指先貼付)で原液 0.1mL を 1 回経皮投与し、プロモーターとして第 2 週から 12-O-
テトラデカノイルホルボール-13-アセタート(TPA)を 0.1mL(0.05mg/mL 溶液を 8 週間、そ

の後 0.025mg/mL)1 年間投与した。DEP のプロモーターとしての能力も、7,12-ジメチル-
ベンズ(a)アントラセン( DMBA)をイニシエーターに用いて同様の方法で検査した。DMBA
および TPA をイニシエーターおよびプロモーターとして陽性対照に使用した。この試験で

は､DEP に腫瘍イニシエーションあるいはプロモーション作用は認められなかった(NTP, 
1995)。 
 
8.5  遺伝毒性および関連エンドポイント 
 
 さまざまな Salmonella typhimurium 株を使用した複数の DEP in vitro 変異原性試験で

は矛盾する結果がでている。DEP は S. typhimurium 株 TA100 および TA1535 に対し、

代謝活性化のない場合にのみ変異原性を示すことが報告されている (Kozumbo et al., 
1982; Agarwal et al., 1985)。誘発された復帰突然変異の対照に対する最高比率は、TA100
で約 2～3(Kozumbo et al., 1982; Agarwal et al., 1985)、TA1535 で約 2(Agarwal et al., 
1985)であった。TA98 および TA1537 では、代謝活性化の有無にかかわらず復帰突然変異

の誘発は観察されなかった(Rubin et al., 1979; Agarwal et al., 1985)。 
 
 上記の陽性所見に反して、S. typhimurium 株 TA98、TA100、TA1535、TA1537 は代謝

活性化の有無にかかわらず変異原性がないとされた(Zeiger et al., 1982, 1985; NTP, 1995)。 
 
 チャイニーズハムスターの線維芽細胞および卵巣を用いた 2 件の染色体異常試験では、

DEP は濃度 0.324mg/mL まで陰性を示した(Ishidate & Odashima, 1977; NTP, 1995)。し

かし、培養濃度 0.05、0.167、0.5µg/L では、DEP は染色体あたりの相対姉妹分体交換数

を濃度依存的に増加させた。この作用は、ラットの肝ホモジネートの S9 画分の存在下で

のみ生じた(NTP, 1995)。 
 
 要約すれば、微生物学的検定による in vitro 変異原性試験では、はっきりした結果はで

ていないということである。in vivo 試験は入手できなかった。 
 
8.6  生殖毒性 
 
8.6.1  生殖能への影響 
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 ほかのフタル酸エステルが雄の生殖系へ有害性を示すことがわかっているため、複数の

研究グループが DEP の雄ラットの生殖能への影響を調査した(Foster et al., 1980, 1983; 
Gray & Butterworth, 1980; Oishi & Hiraga, 1980; ATSDR, 1989)。雄ラットに DEP 
1600mg/kg 体重/日まで投与しても、精巣および付属腺の重量、および組織病理学的所見

に影響はなかった(Foster et al., 1980; Gray & Butterworth, 1980; Oishi & Hiraga, 1980)。
さらに、精巣毒性があることが分かっているほかのフタル酸エステルは、精巣ミクロソー

ムへのプロゲステロンの結合、精巣チトクロム P-450 値、精巣ステロイド合成酵素活性な

どに変化を誘発するが、DEP にはこれらのパラメータを変化させる作用はなかった

(Foster et al., 1983)。雄 Wistar ラット(5 週齢)に 2％DEP(約 2000mg/kg 体重に相当)を混

餌して 1 週間与えたところ、精巣および血清中のテストステロン濃度が低下(それぞれ約

40％)したが、ほかのフタル酸エステル(フタル酸ジ-n-ブチル、フタル酸ジイソブチル、フ

タル酸ジ[2-エチルヘキシル])ではテストステロン濃度が上昇した(Oishi & Hiraga, 1980)。
精巣内テストステロン濃度の低下の毒性学的意味はわかっていない。 
 
 フタル酸エステル 4 種(フタル酸ジ[2-エチルヘキシル]、フタル酸ジ-n-ペンチル、フタル

酸ジ-n-オクチル、フタル酸ジエチル)によるライディッヒ細胞の超微細構造変化の研究で、

雄 Wistar ラットに 2 日間、2000mg/kg 体重/日を強制経口投与した(Jones et al., 1993)。
フタル酸ジエチル(DEP)は、ラットのライディッヒ細胞の表面に関与するミトコンドリア

の膨張、滑面小胞体の巣状拡張および小水疱形成、間質マクロファージ活性の上昇を誘発

した。同用量のフタル酸ジ(2-エチルヘキシル)もこれらの超微細構造変化を誘発したが、

この 2 物質の作用力の比較はなされなかった(Jones et al., 1993)。 
 
 継続繁殖試験で、Swiss CD-1 マウス(10～12 週齢)に給餌中濃度 0、0.25、1.25、2.5％
の DEP(純度>99％)(0、340、1770、3640mg/kg 体重/日に相当)を雌雄同一ケージに入れる

1 週間前に開始し 14 週間投与した(NTP, 1984; Lamb et al., 1987; Chapin & Sloane, 
1997)。F0 世代では、生理機能、受胎率、繁殖成績(1 番[つがい]あたりの平均同腹仔数、

同腹仔あたりの生存仔数、産仔の生存能力、同腹仔数で調整した産仔の体重)への有害作用

は観察されなかった。第二世代は、対照および高用量群の F１マウスのみで試験された。

両群の 20 番はすべて交尾し、受胎率は両群で同じであった(95％)。DEP 投与された F1 群

の同腹仔数は 14％少なかった(対照群では 11.53±0.67、F1 群では 9.95±0.67)。同腹仔数で

調整した産仔の生存能力および体重に変化はなかった。投与 F1 群の雄は対象群より体重が

12％低く、一方体重で調整した肝臓および前立腺重量は統計的に有意にそれぞれ 18％およ

び 32％上昇した。2.5％投与の F1 雄の精巣上体精子濃度は、30％低下したが、運動精子の

割合や異常形の比率には DEP による影響がなかった。結論として、DEP は F0 の繁殖成績

には影響がないが、第二世代の繁殖に中等度の影響があり、3640mg/kg 体重/日では体重
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増加率を軽度に抑え、肝臓や前立腺重量を中等度に上昇させた。第二世代では 1 用量のみ

の試験であったため、NOAEL は確立できなかった。本試験の LOAEL は 3640mg/kg 体重

/日と推定される。 
 
8.6.2 発生への影響 
 
 全米毒性計画(NTP)の枠組みの中で現在の標準に従って行われた催奇形性試験(Price et 
al., 1988, 1989; Field et al., 1993)において、CD ラット(各用量群 27～32 匹)に、妊娠 6
～15 日に DEP 濃度 0.25、2.5、5％を混餌(200、1900、3200mg/kg 体重/日に相当)して与

え、妊娠 20 日目に開腹した。胎仔の半数は骨格奇形、後の半数は内臓奇形について検査

した。母ラットの体重は 2.5％群で 9 日目に、5％群では 9～18 日に有意に低かったが

(P<0.05)、解剖時には対照群の数値の範囲内であった。0.25％群では有意に体重が重かっ

た(P<0.05)。子宮重量および絶対･相対肝および腎重量は影響を受けていなかった。そのほ

かにもなんら影響は観察されなかった。対照群および 3 段階(0.25～5.0％)の投与群の受胎

率は、それぞれ 87.1、93.5、93.8、100％であった。各母ラットの黄体数、一腹あたりの

着床数および吸収数、一腹あたりの死亡および生存仔数、胎仔の体重、胎仔の雌雄比には

影響がなかった。外部から観察できる内臓や骨格の奇形も存在しなかった。胎仔の過剰肋

骨(変異)の発生率は高用量群で有意に高かった(21％) (P <0.05；対照群は 8.8％)。高用量

群でみられた胎仔の腰肋の発生率上昇の所見は、対照群の骨格変異の高発生率および高用

量群の母ラットの摂食および飲水量減少といった妊娠初期の毒作用によってその意味合い

が不透明になった。2.5％群の体重が 9 日目のみに減少していたが、摂食量が一時的に減少

したための変化と考えられる。そのほかの有害作用は、最高用量群でのみ観察された。

1900mg/kg 体重/日(2.5％混餌)が母ラットおよび出生仔の NOAEL と確認された。 
 
 IＣＲマウス(各用量群 18～20 匹)に、DEP を 500、1600、5600mg/kg 体重/日を妊娠 0
～17 日目まで経皮投与したところ、CD ラットと同様の骨格奇形が観察された(Tanaka et 
al., 1987)。各用量群の母マウスの体重の範囲は、対照群の数値の範囲内であった。対照群

に比較し、全投与群で胸腺重量の有意な減少、および脾臓重量の有意ではない 7％の減少

が観察された。さらに、最高用量群では、副腎および腎臓の重量が増加した。脳、肺、お

よび肝臓の重量には影響がなかった。胎仔の体重は高用量群で有意に低かった(P <0.01)。
受胎率、黄体数、着床数、生存胎仔数、雌雄の比率は、対照群の数値の範囲内であった。

投与群の奇形発生数には、対照群との相違はなかった。頚肋および腰肋部の変異・遅滞数

は、高用量群で有意に高かったが(P<0.05)、高用量を投与された母マウスへの毒性がおそ

らく関与していると考えられる。1600mg/kg 体重/日が、母親および出生仔の NOAEL と

確認された。 
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 予備的発生毒性試験で、CD-1 マウス 50 匹に妊娠 6～13 日に 4500mg/kg 体重の DEP
を 1 日 1 回、強制経口投与し、普通に出産させた。母マウスの体重、生存同腹仔数、新生

仔の生存率、あるいは新生仔の体重に影響はなかった(Hardin et al., 1987)。 
 
 妊娠した SD ラット(各群 3～16 匹)に妊娠 14 日目から出産後 3 日目まで、750mg/kg 体

重/日のフタル酸エステル(フタル酸ジ[2-エチルヘキシル]、フタル酸ベンジルブチル、フタ

ル酸ジイソノニル、テレフタル酸ジオクチル、フタル酸ジメチル、フタル酸ジエチル)を、

強制経口投与した(Gray et al., 2000)。DEP には 3 匹のラットを用いた(ほかの 2 匹は理由

不明で死んだ)。雄の出生仔 12 匹について、奇形発生率、母マウスあるいは仔の体重変化、

生殖器(精巣、小嚢、前立腺あるいは精巣上体、陰茎)、肝臓、下垂体あるいは副腎重量、

思春期発育)への影響を調べた。DEP 投与後には上記への影響は観察されなかったが、フ

タル酸ジ(2-エチルヘキシル)およびフタル酸ベンジルブチルでは雄の出生仔に肛門性器間

距離の短縮、精巣の低重量、あるいはそのほかの生殖器の低重量がみられた。本試験では、

750mg/kg 体重/日が DEP の NOAEL と確認された(が 1 用量群しかない試験デザインであ

り、限定的である)。 
 
8.7  免疫系および神経系への影響 
 
 ラットに DEP 濃度 3710mg/kg 体重/日までを 2～16 週投与しても、リンパ節や胸腺の

肉眼的所見および顕微鏡的病理所見に影響はなかった(Brown et al., 1978)。 
 
 ラットおよびマウスに、DEP をそれぞれ 855mg/kg 体重および 722mg/kg 体重まで 2 年

間反復経皮投与しても、脾臓、胸腺、あるいはリンパ節の組織病理学的所見、あるいは甲

状腺･脳重量に有害な影響は観察されなかった(NTP, 1995)。 
 

ラットに DEP 濃度 3710mg/kg 体重/日までを 2～16 週投与しても、脳や坐骨神経の肉

眼的所見および顕微鏡的病理所見に影響はなかった(Brown et al., 1978)。3160mg/kg 体重

/日(雄)あるいは 3710mg/kg 体重/日(雌)を投与すると相対脳重量が増加した(Brown et al., 
1978)。 

 
8.8  毒性発現機序 
 
 モノフタル酸エステル 4 種(フタル酸-2-モノエチルヘキシル、フタル酸-n-モノペンチル、

フタル酸-n-モノオクチル、フタル酸モノエチル)を用いて、in vitro でライディッヒ細胞を

インキュベートして超微細構造および機能への影響を調べた(Jones et al., 1993)。フタル

酸モノエチルヘキシル 1000µmol/L を用いて in vitro インキュベートしたところ、同レポ
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ートでフタル酸ジ(2-エチルヘキシル)あるいはフタル酸ジエチルの in vivo 投与で生じたと

報告されたと同じ影響(ミトコンドリアの膨張、滑面小胞体の巣状拡張あるいは小水疱形

成)が観察された。しかしフタル酸モノエチル 1000µmol/L では観察されなかった。フタル

酸モノエチルヘキシルと in vitro インキュベートしたライディッヒ細胞の黄体形成ホルモ

ン刺激によるテストステロン分泌は有意に抑制されたが(対照の 25％レベル)、フタル酸モ

ノエチルでは影響がなかった。 
 
 
9.  ヒトへの影響 
 
 粒状ポリ塩化ビニル(PCV)を使って靴を製造している工場で、皮膚炎を患っている作業

員 30 人と皮膚炎のない作業員 30 人に DEP のパッチテスト(濃度や純度の特定なし)を行

い、PCV あるいはフタル酸に暴露していないと考えられる対照 30 人と比較した。皮膚炎

群の 1 人と非皮膚炎群の 1 人がアレルギー性接触反応に陽性であった。対照群では陽性反

応はなかった。DEP でも同様の結果であったが、暴露している作業員に陽性反応が多かっ

た。陽性反応の判定基準や重症度についての記述はない。フタル酸ジオクチル暴露があり

感受性を有する作業員の一部が、DEP にも感受性があるため、交差感作の可能性が示唆さ

れる(Vidovic & Kansky, 1985)。 
 
 健康な成人の自発的被験者 25 人の皮膚パッチテストでは、10%DEP(純度、詳細な方法、

結果について明記されていない)に陽性反応を示した者はいなかった(Grief, 1967)。フィン

ランドの労働衛生研究所(Finnish Institute of Occupational Health)で、皮膚科患者に対

して、修正ヨーロッパ標準シリーズを用いてプラスチックおよび接着剤含有物へのアレル

ギーおよび刺激反応を試験するパッチテストを行った。143 人の患者は DEP(5%)へのアレ

ルギー反応を示さなかったが、2 人が刺激を感じた。刺激のレベルあるいは反応の強さに

ついての記述はなされていない(Kanerva et al., 1997)。 
 

フタル酸エステルを含有することが知られているパソコンのマウスで、女性が接触皮膚

炎をおこした可能性が 2 症例報告されている(Capon et al., 1996)。1 人は 5％DEP のパッ

チテストに陽性反応を示し、他の 1 人は 5％フタル酸ジメチルへの感作を示した。女性た

ちが DEP を含んでいないカバーをマウスにつけたところ、皮膚病巣は消滅した。 
 
 健康なドナー、あるいは不妊カップルの男性パートナーの精子懸濁液を DEP(33、330、
3300µmol/L)とインキュベートしたところ、330µmol/L 以上では精子の平均運動能力が用

量依存的に低下した(3300µmol/L では約 10％抑制)(Fredricsson et al., 1993)。 
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10.  実験室および自然界の生物への影響 
 
10.1  水生生物 
 
 フタル酸ジエチル(DEP)をはじめとするフタル酸エステルの水生毒性が Staples らによ

ってレビューされた(1997b)。表 3 にフタル酸ジエチルの水生生物に対する毒性をまとめ

た。50％致死濃度／50％有効濃度(LC50／/EC50)の値は 3mg/L(海藻 Gymnodinium breve)
～132mg/L(原生動物 Tetrahymena pyriformis)の範囲で、藻類、無脊椎動物、魚類の無影

響濃度(NOEC)は、1.7～4mg/L の範囲であった。 
 
10.2 陸生生物 
 

DEP を非工業地帯の環境中の濃度と同じ濃度(0.1mg/g)になるように土壌に加えても、

微生物群の構造多様性(バクテリア数、脂肪酸メチルエステル分析)あるいは機能的多様性

に影響を及ぼさない。典型的なフタル酸の漏出時の濃度では、DEP(>1mg/g)は培養可能な

バクテリア総数およびシュードモナス数を 1 日以内に減少(47％および 62％)させた。著者

らは、フタル酸の脂肪親和性によって膜流動性が崩壊したためとしたが、この機序がフタ

ル酸エステルに帰せられたことはこれまでなかった(Cartwright et al., 2000b)。 
 

 Hulzebos ら(1993)は、DEP 含有の土壌でレタス(Lactuca sativa)を栽培し、その成長に

基づき、7 日間および 14 日間 EC50 がそれぞれ 106 および 134mg/kg であることを確認し

た。 水耕試験では、16 日間 EC50 は 25mg/L であった。 
 
 接触毒性試験では、シマミミズ(Eisenia foetida)をバイアル瓶中でフィルター紙をとお

して DEP に暴露させた。著者らは、48 時間 LC50 が 550µg/cm2 であることに基づき DEP
はミミズにとって“中等度の毒性”がある物質であると分類した(Neuhauser et al., 1985)。 
 
 
11.  影響評価 
 
11.1  健康への影響評価 
 
11.1.1 危険有害性の特定と用量反応の評価 
 
 フタル酸ジエチル(DEP)は、ウサギの眼および皮膚にとってほとんど、あるいはまった

く刺激性がない。ヒトのパッチテストでは、少しの例外を除いて陰性の結果が報告されて
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いる。ヒトの総暴露に占める経皮および経口暴露の割合は不明確であるが、ヒトでの経皮

吸収率は低いと考えられる。DEP は、一旦吸収されると全身に広く分布する。 
 
 きわめて高用量の場合にのみ肝臓へのごく軽度の影響がみられる。動物における短期お

よび中期の経口暴露の影響は、体重増加率の低下および内臓重量の変化で、内臓の損傷を

示す生化学的、機能的、あるいは組織病理学的証拠は認められない。 
 
 ラットおよびマウスの経皮投与による長期試験では、DEP は発がん活性を示さず、遺伝

毒性の in vitro 試験では、確定的な結果は得られていない。 
 
 ラットによる NTP の標準催奇形性試験では、奇形はみられなかったが、肋骨数の変動

および胎仔重量の低下が 3200mg/kg 体重/日の経口投与で観察され、このレベルでは同時

に母体毒性も観察された。この試験での母体毒性および胎仔毒性の NOAEL は 1900mg/kg
体重/日であった。マウスの経皮暴露試験では、試験の最高用量 5600mg/kg 体重/日で肋骨

数の変化が認められ、母体毒性もあったが、胎仔毒性や催奇形性の所見はなかった。この

試験での母体毒性および出生仔への影響の NOAEL は 1600mg/kg 体重/日であった。この

1600mg/kg 体重/日の値は、生殖毒性の NOAEL と考えられている。NOAEL 値 750mg/kg
体重/日は、ラットの DEP1 用量(750mg/kg 体重/日)のみによる周産期暴露試験で母ラット

および出生仔に有害影響(とくにほかのフタル酸エステルへの暴露では観察された雄ラッ

トの生殖器の奇形)がみられなかったことによるものである。 
 

NTP のマウスへの給餌による二世代継続繁殖試験で、体重増加率の低下のほかに観察さ

れた影響には、F1 から生まれた生存仔数の減少、F1 における肝臓および前立腺重量の増大、

および精巣上体精子濃度の低下などがあった。これらの影響はきわめて軽度であり、高用

量(3640mg/kg 体重/日)でのみみられたものであるが、この化学物質への暴露の重要影響と

みなすことができ、3640mg/kg 体重/日は LOAEL と考えられる。 
 
11.1.2  耐容摂取量の設定基準 
 
 NOAEL の値 1600mg/kg 体重/日に、データベースの不完全性による不確実係数 3、種

内および種間の変動にそれぞれ 10 を適用して 5mg/kg 体重/日の耐容摂取量を得た。この

数値は、LOAEL の値 3640mg/kg 体重/日に不確実係数 1000(LOAEL に 10、種内および種

間にそれぞれ 10)を適用した値(3.6mg/kg 体重/日)に近い。 
 
11.1.3  リスクの総合判定例 
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 日本における病院食からの推定 1 日摂取量の平均値 0.35µg は、耐容摂取量 5mg/kg 体重

/日(50kg のヒトで 250mg に相当)より 6 桁低い。 
 
  米国の一般住民の尿中フタル酸モノエチル量のデータは、著しく高い DEP 摂取量を示

している(日本における食品包装用フィルムへの DEP 使用中止がその差の理由の一端であ

ろう)。20～40 歳の女性の推定 1 日摂取量の中央値は 13µg/kg 体重/日で、95 パーセンタ

イル値は 90µg/kg 体重/日(最大 170µg/kg 体重/日)である。これらの推定摂取量の耐容摂取

量に対する比率は、中央値では 3×10-3、95 パーセンタイル値では 2×10-2 である。 
 
 化粧品あるいは医療品の使用による DEP 暴露の推定値は入手できない。 
 
 飲料水からの暴露量は、暴露総量のほんの一部にすぎない。飲料水中の DEP 平均濃度

0.01µg/L(Davis, 1990)は、体重 60kg のヒトが 1 日 2 リットルの水を飲むと推定すると

0.33µg/kg 体重/日に相当(耐容摂取量の 0.007％に相当)する(WHO, 1996)。 
 
11.1.4  ヒトの健康リスク分析における不確実係数 
 
 米国における暴露推定は、尿中モノエステル濃度からの外挿に基づいているが、ヒトの

体内動態データはきわめて限られている。実験動物の動態データですら、おもに他のフタ

ル酸エステルのデータから外挿したものである。 
 
 一般住民にはあまり関係がない医療器具からの DEP 暴露は、入院患者にとっては重要

な問題と考えられるが、非常に限られたデータしかない。 
 
 経口摂取した DEP は、消化管からモノエステルとして吸収される。フタル酸ジ(2-エチ

ルヘキシル)の生殖および発生への影響は、元のジエステルではなく、モノエステルによる

ものと考えられる。しかしながら、ヒトの in vivo 条件下での DEP の加水分解の程度は確

認されていない。 
 
11.2  環境への影響評価 
 
DEP は、水への溶解度：1g/L、低い揮発性：蒸気圧 4.6×10-2Pa[20�]、低いヘンリー定数：

4.3×10-8、log オクタノール／水分配係数：約 2.5 を示す。水中へ放出しても大気へ揮発す

ることはないと考えられる。水系媒体中の分配の程度についてはすべてが明らかになって

いるわけではない。 総 DEP の低度から中程度の割合(10～30％)が底質に分配されること

がモデルで示されており、測定値からは、底質への DEP のある程度の集積が示唆される。
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全体的な結論として、粒子状物質への中程度の分配はあるが、大部分の DEP は水柱に留

まる。 
 
 非生物分解は、DEP の環境中での分解の重要な要素ではない。生物分解は、土壌、表層

水、下水処理施設などで起きる。野外における分解は、実験室の研究から予想されている

よりも少ないことが野外での証拠から示唆されている。生物分解は、有酸素あるいは無酸

素状態の双方で生じる。生物分解の程度に関する不確実性を考慮すると、DEP は、数日か

ら数週間環境中に留まると考えてよいであろう。生物蓄積は、実験からは中程度とされ、
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報告されている logKow と矛盾しない。 
 
 表層水(河川、湖沼、処理排水)中の DEP 濃度の測定値に関する限られたデータはあるが、

野外の土壌中濃度のデータはない。 
 
 環境における生物の暴露は、製品から(表層水への放出)、あるいは廃棄物処理場からの

浸出で生じる。そのため、もっとも暴露を受けやすい生物は、水中生物や土壌中生物であ

る。水生生物にとって放流下水は、重要な暴露源である。 
 

さまざまな生物群および生物に関する毒性データが入手できる。ほとんどすべての情報

は、淡水生物に関するものである。海洋生物についての 3 件の実験結果が入手できるが、

この中では海洋無脊椎動物の感受性がもっとも高い。全体として変動幅は限られており、

すべての分類群での数値の相違は 2 桁の範囲(1～100mg/L)に収まる。ひとつの生物群が突

出して感受性がきわめて高いということはない。図 2 で海洋生物の毒性データをグラフに

プロットした。 
 
  表 3 の短期 NOEC の 8 件の数値を 2(枝角類の短期および長期データから推定)で割って

推定長期 NOEC を求め、1 件の長期 NOEC(海藻 Selenastrum)と組み合わせ、対数ロジス

ティック分布にフィットさせた(詳細は添付資料 4 参照)。この種の長期感受性分布曲線か

ら、淡水水生生物の 95％を 50％の信頼度で保護する濃度 0.9mg/L が得られ、この値が予

測無影響濃度(PNEC)と考えられる。水生生物の PNEC を求めるにはデータが不十分であ

るが、海洋生物の DEP 毒性データがさらに入手できるようになるまで淡水での値を用い

てもよいであろう。 
 
 排水中および河川や湖の水中の DEP 実測値に比較すると、リスク係数は 1 よりかなり

低く、野外の報告された最高濃度と PNEC には約 2 桁の相違がある。したがって、おもに

致死エンドポイントに基づくと、水生生物へのリスクは低いと考えられる。 
 
 土壌への暴露データは、米国の全国優先浄化リスト(National Priorities List)に挙げら

れた汚染地域のデータしかない。それによると、サンプルの 4％が DEP の平均濃度

0.039mg/kg 土壌であった。この値は、植物の生長に対する毒性値(>100mg/kg)と比較する

と、リスクが非常に低いことを示唆する。土壌中の微生物では、1000mg/kg 土壌を超える

と影響がみられるので、漏出後を除きリスクがやはり低いことを示している。ミミズの毒

性値(550mg/cm2)は、フィルター紙上の暴露に基づくものであり、リスク推定には用いら

れない。土壌中微生物へのリスクは相対的に低いと考えられる。 
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12. 国際機関によるこれまでの評価 
 
 国際機関によるフタル酸ジエチルの評価は確認できなかった。 
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添付資料1 原資料 

ATSDR (1995): Toxicological profile for diethylphthalate 

米国の毒性物質疾病登録局(The Agency for Toxic Substances and Disease Registry：
ATSDR)の毒性プロファイルは、ATSDR および環境保護庁(EPA)が設定したガイドライン

に従い、国防総省の情報ニーズに答えて準備された。最初のガイドラインは、1987 年 4
月 17 日の連邦公法で発表された。 ATSDR の毒性プロファイルは、危険有害性を有する

フタル酸ジエチルの毒性および健康への危険有害性の特性を簡潔に述べている。ATSDR、

疾病対策センター(CDC)およびそのほかの連邦機関の専門家のピアレビューを受けた。さ

らに、政府機関以外の委員会(下記参照)からもピアレビューを受けた後、一般からのレビ

ューを可能にするため公表された。フタル酸ジエチルの毒性プロファイルには、Malcolm 
Williams, PhD, Division of Toxicology, ATSDR, Atlanta, GA、および Charles Shore, 
PhD, Sciences International, Inc., Alexandria, VA.が、化学物質に関する責任者あるいは

著者としてかかわった。 

プロファイルは下記の ATSDR 内部レビューを受けた。 

Green Border レビュー： Green Border レビュー は ATSDR の方針と整合性があるこ

とを保証する。 

健康への影響レビュー：健康影響レビュー委員会は、健康への影響の解釈およびエンドポ

イントの分類が論理的な一貫性を有し、かつ正確であるかどうかについて各プロファイル

の健康への影響の章を調べる。 

最小リスクレベルレビュー：最小リスクレベル作業グループは、当該化学物質に特異的に

関係する最小リスクレベル(MRL)を考察し、各プロファイルの健康影響データベースをレ

ビューし、MRL 導出に提言を行う。 

品質保証レビュー：品質保証部門は、各プロファイル間の一貫性が保たれることを保証し、

フォーマットあるいは内容における問題点を確認し、ガイダンスに沿っていることを立証

する。 

フタル酸ジエチルのピアレビュー委員会には下記のメンバーが招集された。 

Dr Martin Alexander, Cornell University, Department of Agronomy, Ithaca, NY 
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Dr John Lech, Medical College of Wisconsin, Department of Pharmacology and 
Toxicology, Milwaukee, WI 

Dr Fumio Matsumura, University of California, Davis, CA 

これらの専門家は、フタル酸ジエチルの物理的・化学的性質、毒物動態、主要な健康エ

ンドポイント、作用機序、ヒトおよび動物への暴露、ヒトへのリスクの定量化に関する総

合的な知識を有する。すべてのレビューアは包括的環境対策・補償・責任法(Comprehensive 
Environmental Response, Compensation, and Liability Act, CERCLA)の修正条項 104 
(i) (13)に規定されたピアレビューの条件に準拠して選任された。 
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添付資料 2 CICAD ピアレビュー 

フタル酸ジエチルの CICAD 文書草案は、検討のため、各国の IPCS 窓口機関や参加機

関と連絡を取った上で IPCS が認定した機関・組織、および専門家に送られた。下記の関

係諸氏からコメントが寄せられた。  

M. Baril, International Programme on Chemical Safety/Institut de Recherche en Santé 
et en Sécurité du Travail du Québec, Canada  

R.P. Beliles, National Center for Environmental Assessment, US Environmental 
Protection Agency, USA 

R. Benson, Drinking Water Program, US Environmental Protection Agency, USA 

R. Cary, Health and Safety Executive, United Kingdom 

R. Chhabra, National Institute of Environmental Health Sciences, National Institutes 
of Health, USA 

H. Conacher, Bureau of Chemical Safety, Health Canada, Canada 

A. Cummings, Office of Research and Development, US Environmental Protection 
Agency, USA 

S. Dobson, Centre for Ecology and Hydrology, United Kingdom 

A. Filipsson, Institute of Environmental Medicine, Karolinska Institute, Sweden 

H. Gibb, National Center for Environmental Assessment, US Environmental 
Protection Agency, USA 

R. Hertel, Federal Institute for Health Protection of Consumers and Veterinary 
Medicine, Germany 

C. Hiremath, National Center for Environmental Assessment, US Environmental 
Protection Agency, USA 

K. Igarashi, Japanese Chemical Industry Association, Japan 
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J. Kielhorn, Fraunhofer Institute of Toxicology and Aerosol Research, Germany 

J. Reid, National Center for Environmental Assessment, US Environmental Protection 
Agency, USA 

M.K. Stanley, Phthalate Expert Panel of the American Chemistry Council, USA 

J. Stauber, CSIRO Energy Technology, Australia 

K. Svensson, Toxicology Division, Research and Development Department, National 
Food Administration, Sweden 

S.H. Tao, Center for Food Safety and Applied Nutrition, Food and Drug 
Administration, USA 

J. Temmink, Wageningen University, The Netherlands 

K. Ziegler-Skylakakis, European Commission, DG Employment and Social Affairs, 
Luxembour 
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添付資料 3 CICAD 最終検討委員会  

カナダ、オタワ  2001 年 10 月 29 日～11 月 1 日  

メンバー 

Mr R. Cary, Health and Safety Executive, Merseyside, United Kingdom  

Dr T. Chakrabarti, National Environmental Engineering Research Institute, Nehru 
Marg, India 

Dr B.-H. Chen, School of Public Health, Fudan University (formerly Shanghai Medical 
University), Shanghai, China  

Dr R. Chhabra, National Institute of Environmental Health Sciences, National 
Institutes of Health, Research Triangle Park, NC, USA (teleconference participant) 

Dr C. De Rosa, Agency for Toxic Substances and Disease Registry, Department of 
Health and Human Services, Atlanta, GA, USA (座長) 

Dr S. Dobson, Centre for Ecology and Hydrology, Huntingdon, Cambridgeshire, United 
Kingdom (副座長) 

Dr O. Faroon, Agency for Toxic Substances and Disease Registry, Department of 
Health and Human Services, Atlanta, GA, USA  

Dr H. Gibb, National Center for Environmental Assessment, US Environmental 
Protection Agency, Washington, DC, USA  

Ms R. Gomes, Healthy Environments and Consumer Safety Branch, Health Canada, 
Ottawa, Ontario, Canada 

Dr M. Gulumian, National Centre for Occupational Health, Johannesburg, South 
Africa  

Dr R.F. Hertel, Federal Institute for Health Protection of Consumers and Veterinary 
Medicine, Berlin, Germany 
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Dr A. Hirose, National Institute of Health Sciences, Tokyo, Japan 

Mr P. Howe, Centre for Ecology and Hydrology, Huntingdon, Cambridgeshire, United 
Kingdom (報告者) 

Dr J. Kielhorn, Fraunhofer Institute of Toxicology and Aerosol Research, Hanover, 
Germany (報告者) 

Dr S.-H. Lee, College of Medicine, The Catholic University of Korea, Seoul, Korea  

Ms B. Meek, Healthy Environments and Consumer Safety Branch, Health Canada, 
Ottawa, Ontario, Canada  

Dr J.A. Menezes Filho, Faculty of Pharmacy, Federal University of Bahia, Salvador, 
Bahia, Brazil  

Dr R. Rolecki, Nofer Institute of Occupational Medicine, Lodz, Poland  

Dr J. Sekizawa, Division of Chem-Bio Informatics, National Institute of Health 
Sciences, Tokyo, Japan 

Dr S.A. Soliman, Faculty of Agriculture, Alexandria University, Alexandria, Egypt  

Dr M.H. Sweeney, Document Development Branch, Education and Information 
Division, National Institute for Occupational Safety and Health, Cincinnati, OH, USA  

Dr J. Temmink, Department of Agrotechnology & Food Sciences, Wageningen 
University, Wageningen, The Netherlands 

Ms D. Willcocks, National Industrial Chemicals Notification and Assessment Scheme 
(NICNAS), Sydney, Australia  

欧州連合代表 

Dr K. Ziegler-Skylakakis, European Commission, DG Employment and Social Affairs, 
Luxembourg  

オブザーバー 



 60

Dr R.M. David, Eastman Kodak Company, Rochester, NY, USA 

Dr R.J. Golden, ToxLogic LC, Potomac, MD, USA 

Mr J.W. Gorsuch, Eastman Kodak Company, Rochester, NY, USA 

Mr W. Gulledge, American Chemistry Council, Arlington, VA, USA 

Mr S.B. Hamilton, General Electric Company, Fairfield, CN, USA 

Dr J.B. Silkworth, GE Corporate Research and Development, Schenectady, NY, USA 

Dr W.M. Snellings, Union Carbide Corporation, Danbury, CN, USA 

Dr E. Watson, American Chemistry Council, Arlington, VA, USA 

事務局 

Dr A. Aitio, International Programme on Chemical Safety, World Health Organization, 
Geneva, Switzerland  

Mr T. Ehara, International Programme on Chemical Safety, World Health 
Organization, Geneva, Switzerland 

Dr P. Jenkins, International Programme on Chemical Safety, World Health 
Organization, Geneva, Switzerland 
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添付資料 4 水生生物保護のためのフタル酸ジエチル(DEP)ガイドライン導出に用いた種

感受性分布法のアウトライン2 

はじめに 

自然界の生態系を保護するために単一種の毒性データを用いる場合の従来のアプローチ

には、当該化学物質の最低毒性値に任意の評価係数 － 安全係数あるいは適用係数 － を
適用した。安全係数の数値は、 入手可能なデータが急性毒性の値あるいは慢性毒性の値か、

あるいはその数値が自然界の状況を反映したものとしてどの程度信頼がおけるかなどによ

って決められる。ほとんどの係数が 10 の倍数であり、データの信頼度が低いほど大きい

係数が用いられる。たとえば、係数 1000 は、一般的に急性データの場合に用いられ、例

外として必須元素には係数 200 が適用される。この係数 200 には、実験室から自然界への

外挿に 10、限られたデータセットに 10、さらに短期エンドポイントから長期エンドポイ

ントへの変換に 2(たとえば必須金属の場合)が適用されている。 

評価係数の任意性(Chapman et al., 1998)、およびそれがリスク評価の原則に沿ってい

ないことからしばしば懸念が示されている。OECD (1992)は統計的外挿に用いるには不適

切なデータしかないときのみ評価係数を用いることを勧めている。 

以下のセクションで、水生生物保護のためのフタル酸ジエチルのガイドライン値を導出

するために用いた統計的外挿法の簡単な概要を述べる。テキストの大半は、淡水および海

水の質のためのオーストラリアおよびニュージーランドのガイドライン(Australian and 
New Zealand Guidelines for Fresh and Marine Water Quality ：ANZECC/ARMCANZ, 
2000)から直接引用した。 

 

統計的外挿法の使用 

過去 10 年間に、統計的リスクに基づいたガイドライン(トリガー)値を導出する新しい方

法が開発された。これらの方法は、実験室の生態毒性試験データの統計的分布の算定に基

づきあらかじめ定めた保護レベル (通常は 95％)を提供することを試みたものである。

Aldenberg と Slob (1993)によるアプローチは、オランダ、オーストラリア、ニュージー

ランドでガイドライン導出に採用され、OECD によって使用が勧告されている。このアプ

ローチが選ばれたのは、その統計的基盤、使用の簡便さ、およびこの方法がすでに幅広く

                                                   
2  テキスト提供：Dr Jenny Stauber, CSIRO 
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評価されていることによる。Warne (1998)は、多くの国々で用いられているリスクに基づ

いた評価係数による種々のアプローチを詳細に比較検討している。  

Aldenberg と Slob (1993)の方法は、十分なデータセットがある場合、あらかじめ定め

たレベルの信頼度で生物種の 95％を保護するための統計的手法である。この手法は、もっ

とも感受性の高い種だけでなく、試験した全種について入手可能なデータを使い、これら

のデータを環境中のすべての種に影響が生じる濃度範囲の副試料と考える。この手法は、

通常は長期 NOEC 値である毒性データが少なくとも異なる 4 分類群の少なくとも異なる 5
種 か ら 入 手 可 能 な 場 合 に 適 用 さ れ る 。 デ ー タ を コ ン ピ ュ ー タ プ ロ グ ラ ム

EcoToX(ETX)(Aldenberg, 1993)に入力し、対数ロジスティック分布にフィットさせる。種

の P ％に対する有害濃度(HCp)が導出される。(HCp)値は、HCp より低い NOEC をもつ種

を群落から選択する確率が P (たとえば 5％：HC5)と等しい値である。HC5 は種の 95％を

保護すると推測される濃度である。この導出値にはあるレベルの不確実性があるため、あ

る信頼レベル(たとえば 50％あるいは 95％)を有する値は、誤差分布を裾につけて ETX プ

ログラムで計算する(図 A-1)。ANZECC/ARMCANZ(2000)ガイドラインは 50％信頼度の中

央値を用いる。 

HC5 ( 95%保護レベル)は、ETX アプローチを用いて m 種の NOEC の幾何平均値を外挿

係数 K で割って推算する。 (OECD, 1995): 

K = exp (sm x k) 

Sm=m 種の NOEC 値の自然対数の標本標準偏差 

K=対数あるいは正規分布の片側耐容限界(コンピュータシミュレーションによる) 

トリガー値を短期 LC50 データを用いて導出する場合、統計的分布モデルを使用して算

出した数字は、短期－長期(LC50－NOEC)変換法(ACR)で変換する。短期および長期のデ

ータが揃っている場合は、まず個々の種の短期データを ACR で変換し、統計的分布を行

う前にそれを長期データと組み合わせる。  
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Aldenberg と Slob (1993)の外挿法は、下記にまとめた重要な前提に基づいている。これら

の多くは他の統計的分布法と共通している。 

・生態系で種の 95％が理論的に完全に保護されると生態系が十分に保護される。 

・NOEC の分布が対称的である。 

・入手可能なデータは、生態系の感受性総分布の独立したランダムな試験から導出された

ものである。 

・毒性データは対数ロジスティック分布である、すなわちロジスティック分布の使用が最

適である。 

・生態系において種間の相互作用がない。 

・NOEC データが、周囲の環境中ガイドラインの設定に最適である。 

図 A-1: トリガー値導出のためのオランダの統計的アプローチ 

ロジスティック密度関数

密度 

(Aldenberg & Slob, 1993) 
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・5 種の NOEC データはデータセットとして十分である。 

Aldenberg と Slob のアプローチの修正 

Aldenberg と Slob (1993)のアプローチは、データは対数ロジスティック分布にもっとも

よく当てはまると推定している。しかし、データセットによってはほかのモデルによるほ

うがよりよくフィットする場合がある。CSIRO Biometrics が開発したプログラムを用い

ると、Burr 分布システムと呼ばれるさまざまな統計的分布、そのひとつが対数ロジステ

ィック分布であるが、でデータが比較される。プログラムは、入手可能な毒性データにも

っともよく当てはまる分布を決定し、 50 ％の信頼度で 95 ％の保護を計算する

(ANZECC/ARMCANZ, 2000)。フタル酸ジエチルの HC5 を計算するためにこの方法が用

いられた。
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訳注：掲載の ICSC 日本語版は本 CICAD 日本語版作成時のものです。ICSC は更新されることがあり

ます。http://www.nihs.go.jp/ICSC/ を参照してください。 


