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序論 

 生活環境下には、ヒトの健康に影響を及ぼす可能性のある様々な一般化学物

質が存在している。これらの一般化学物質は、工業用製品、生活用品、化粧品お

よび医薬品等の多様な原料として使用されており、一般化学物質はヒトの生活

に大きな恩恵を与えている。意図的に一般化学物質を体内へ取り込むことは少

ないが、ヒトは日々、一般化学物質に曝露され続けている。近年の高感度分析技

術の向上により、ヒトの血中および尿中等から予想外に種々の一般化学物質が

濃度情報として検出されている。しかしながら、これらの安全性が懸念される

一般化学物質のヒト経口曝露量の情報および経口曝露量と生体内濃度との関係

は十分に検討されていない。 

 揮発性有機化合物であるスチレンは、ポリスチレン等を原料としたプラスチ

ック製の食品容器や飲み物のカップおよび絨毯の繊維等に含まれている (Withey, 

1976; Alwis et al., 2012; Niaz et al., 2017)。アニリンや種々ジメチルアニリン誘導

体は、工業中間体、繊維染料、化粧品および医薬品等の原料として使用されてい

る(Stabbert et al., 2003; Pauluhn, 2004; Bugosen et al., 2020; Chinthakindi and Kannan, 

2021; Chinthakindi and Kannan, 2022a; Chinthakindi and Kannan, 2022b)。これらの

化学物質は発がん性リスクの可能性および血液毒性の可能性が懸念されている

(Lewalter and Korallus, 1985; Goncalves et al., 2001; Sexton et al., 2006; Chinthakindi 

and Kannan, 2022a)。工業用溶媒であるブロモベンゼン、1,2-ジブロモベンゼン、

1,4-ジブロモベンゼンおよび臭素系難燃剤であるテトラブロモビスフェノール

A（TBBPA）は、生活環境下や食品中等に存在している(Lau and Monks, 1988; 

Chakrabarti, 1991; Szymanska et al., 1998; Hakk and Letcher, 2003; Hays and Kirman, 

2019; Wang et al., 2019)。フタル酸ジエステル類である炭素鎖 4 のフタル酸ジブ
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チル（DBP）および炭素鎖 9 のフタル酸ジイソノニル（DINP）は、プラスチッ

ク製品や医療製品の包装等の汎用性可塑剤として世界的に生産されている

(Hellwig et al., 1997; Wine et al., 1997; Silva et al., 2003; Koch et al., 2006)。しかし

ながら、これらの化学物質は、肝毒性、生殖毒性等の潜在的な臓器毒性リスクが

懸念されている(Kluwe et al., 1983; Lau and Monks, 1988; Chakrabarti, 1991; Hellwig 

et al., 1997; Szymanska et al., 1998; Hakk and Letcher, 2003; Hays and Kirman, 2019; 

Wang et al., 2019)。 

一般化学物質の多様な潜在的リスクは、化学物質の審査及び製造等の規制に

関する法律 (化審法) に基づき、一般にラット等のげっ歯類に 28 日間反復経口

投与した際の生死や組織への影響等の結果から、体重当たりの化学物質投与量

を用いて評価される。しかしながら、これらをヒトに適用するために、画一的に

動物とヒトとの種差 10、個体差 10 の合計 1/100 の安全係数を掛けた基準値とし

て取り扱われ、それらの生体内動態の差異はほとんど考慮されていない。  

 ヒト型モデル動物である免疫不全マウスにヒト肝細胞を移植したマウス  (ヒ

ト肝キメラマウス) は、肝臓の種差を考慮することなくヒト型肝代謝を再現で

き、薬物動態研究等に広く利用され始めている(Hasegawa et al., 2011)。肝臓の種

差を考慮することなく、ヒト肝キメラマウス in vivo データを直接ヒトに外挿し、

化学物質のヒト体内動態および毒性を評価してきた実績がある (Adachi et al., 

2015; Miyaguchi et al., 2015)。 

生理学的薬物動態  (PBPK) モデルは、生体側の生理学的情報と物質側の物理

化学的情報を基に、化合物の薬物動態を解析する数理学的モデルである。薬物

血中モニタリング結果や毒性発現を正確に予測する複雑な PBPK モデルは、医
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薬領域や医薬品開発領域等で一般的に広く利用されている (Zhou, 2009; Huang 

and Rowland, 2012; Wambaugh et al., 2018; Sayre et al., 2020; Emoto et al., 2021)。し

かしながら、これら複雑な PBPK モデルは高精度に体内動態を予測することが

可能である一方、極めて煩雑なモデルであり習得や適用が困難である。Fig. 1 に

示すように、医薬領域で利用されている Full PBPK モデルに対比して、小腸、肝

臓、全身循環および /または末梢の最小コンパートメントで構成された簡易

PBPK モデルは、医薬品や化学物質の生体外からの経口曝露量と生体内の濃度を

双方向かつ迅速に計算することが可能であり、研究者誰もが比較的容易に取り

扱うことができる簡易モデルである (Adachi et al., 2015; Miyaguchi et al., 2015; 

Yamazaki et al., 2016; Miura et al., 2021)。 

以上の背景から、化学物質の生体外からの曝露量から生体内濃度を前向きに

予測する「Forward dosimetry」および生体内濃度から生体外の曝露量を後ろ向き

に予測する「Reverse dosimetry」の双方向を予測し、ヒト体内動態を考慮した複

合的な化学物質のリスク評価手法が重要である。ヒト型モデル動物および簡易

PBPK モデルを組合わせることは、化学物質の経口曝露量と生体内濃度を双方向

に予測し、ヒト体内動態を考慮した化学物質リスク評価の新汎用手法となる可

能性がある。そこで本研究では、ヒト型モデル動物および簡易 PBPK モデルを

活用し、ヒト由来の生体試料から検出され得る化学物質を取り上げ、物質量と

しての経口曝露量と生体内濃度を双方向に予測し、ヒト体内動態を加味する化

学物質のリスク評価手法の検討を目的とした。第 I 章では、文献報告のあった

血中薬物濃度もしくは最小限の動物実験を基に、簡易的にヒト型モデル動物の

血中、肝中および尿中濃度を前向きに予測し得る簡易 PBPK モデルを構築し、

化学物質の生体内動態および毒性の予測手法を検討した。第 II 章では、ヒト由
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来の生体試料から濃度として検出された化学物質を取り上げ、動物 PBPK モデ

ルから構築したヒト PBPK モデルを活用し、既報ヒトバイオモニタリング濃度

から経口曝露量を後ろ向きに予測し、生活環境下における化学物質のリスク評

価を検討した。本研究によって、ヒト型モデル動物および簡易 PBPK モデルを

組合わせ、ヒト体内動態を考慮した化学物質リスク評価の新手法を得たので、

以下に詳述する。 

Fig. 1. Full (A) and simplified (B) PBPK model structures. The schemes in panels A 

and B were taken from (Huang and Rowland, 2012) and (Miura et al., 2021), 

respectively. 
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第 I 章 動物の血中薬物濃度推移を再現する簡易生理学的薬物動態モデルによ

る肝中および尿中濃度の推定 

第 1 節 緒言 

揮発性有機化合物であるスチレンは、ポリスチレン等を原料としたプラスチ

ック製の食品容器や飲み物のカップおよび絨毯の繊維等に含まれており、発が

ん性のリスクが懸念されている(Withey, 1976; Sexton et al., 2006; Alwis et al., 2012; 

Niaz et al., 2017)。スチレンとヒトのがん形態の因果関係を示す疫学的根拠は明

らかではないが(Rueff et al., 2009)、特定の揮発性有機化合物の長期的曝露はがん

や先天性疾患へのリスクの可能性を増大させるため、国際がん研究機関ではス

チレンを含むヒト発がん物質グループ B の揮発性有機化合物の曝露量を推定す

ることに関心が高まっている(Sexton et al., 2006)。揮発性有機化合物の毒性予測

のために PBPK モデルが使用されてきた(Ramsey and Andersen, 1984; Kirman et 

al., 2003; Krishnan and Johanson, 2005)。スチレンの主要尿中排泄物は、工場等の

作業領域での曝露モニタリングより報告されている(Takeuchi et al., 2019)。米国

疾病管理予防センターの環境化学物質のヒトへの曝露に関する報告

（https://www.cdc. gov/exposurereport/data_tables.html）によると、ヒト血液試料中

のスチレン濃度は低値であったと報告されている。しかしながら現在まで、ス

チレンのヒトへの曝露量と生体内濃度の評価は実施されていない。  

 ブロモベンゼンは主に肝臓で毒性を誘発する工業用溶媒である (Lau and 

Monks, 1988; Chakrabarti, 1991; Szymanska et al., 1998)。ブロモベンゼン、1,2-ジ

ブロモベンゼンおよび 1,4-ジブロモベンゼンに関する代謝および毒性は、約 20

年以上前から知られてきた (Szymanska et al., 1998; Szymanska and Piotrowski, 
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2000; Szymanska et al., 2002; Dodd et al., 2013)。臭素系難燃剤である TBBPA は生

活環境下や食品中に存在しており、近年、ヒト生体内からも検出されたことか

ら、TBBPA の潜在的な健康リスクが懸念されている(Hakk and Letcher, 2003; Hays 

and Kirman, 2019; Wang et al., 2019)。TBBPA はその有用性の高さと毒性ハザード

の低さ故に、最も広く使用されている臭素系難燃剤の一つである (Hakk and 

Letcher, 2003; Borghoff et al., 2016; Hays and Kirman, 2019)。近年、化学物質のヒ

トへの曝露評価や健康モニタリングを確立するために、バイオモニタリング報

告データがますます注目され始めている。 

 フタル酸ジエステル類である炭素鎖 4 の DBP および炭素鎖 9 の DINP は、プ

ラスチック製品や医療製品の包装等の汎用性可塑剤として世界的に生産されて

いる(Hellwig et al., 1997; Wine et al., 1997; Silva et al., 2003; Koch et al., 2006)。近

年、炭素側鎖の短い DBP は、毒性の観点から炭素側鎖が長いフタル酸ビス（2-

エチルヘキシル）（DEHP）や DINP 等に代替されはじめている。 

アニリンおよびジメチルアニリン誘導体は、工業中間体、繊維染料、化粧品お

よび医薬品等の原料として使用されている (Stabbert et al., 2003; Pauluhn, 2004; 

Bugosen et al., 2020; Chinthakindi and Kannan, 2021; Chinthakindi and Kannan, 2022a; 

Chinthakindi and Kannan, 2022b)。2020 年には、840 万トンものアニリンが世界中

で生産されている一方で、アニリンおよびジメチルアニリン誘導体はヒトでの

発がん性の可能性が報告されている(Chinthakindi and Kannan, 2022a)。アニリン

およびジメチルアニリン誘導体は、血液毒性が報告されている N-水酸化体およ

び排泄可能なアミノ基のグルクロン酸抱合体へ代謝されることが報告されてい

る(Lewalter and Korallus, 1985; Goncalves et al., 2001)。特に、アニリンおよび 2,6-

ジメチルアニリンは、複数の国で収集された室内の空気、室内のほこりおよび
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たばこの煙等から検出されている (Palmiotto et al., 2001; Stabbert et al., 2003; 

Zhang et al., 2017; Chinthakindi and Kannan, 2021; Chinthakindi and Kannan, 2022b; 

Chinthakindi and Kannan, 2022a)。これらは一般的にペットとしてのイヌやネコの

尿糞中からも検出されている (Chinthakindi and Kannan, 2022b; Chinthakindi and 

Kannan, 2022a)。 

種々化学物質の動物とヒトの体内動態予測および毒性を評価し得る手法が求

められている。そこで、ヒト型モデル動物および最小コンパートメントに着目

した簡易 PBPK モデルを組合わせ、化学物質の物質量から動物血中、肝中およ

び尿中濃度を推定し得る前向き予測手法を考案し、新手法の基盤を構築した。

第 I 章では、生体への毒性が懸念されている比較的低分子の化学物質を取り上

げ、ヒト型モデル動物および簡易 PBPK モデルを活用し、化学物質の物質量か

ら動物の血中、肝中および尿中濃度を前向きに予測することを目的とした。 

 

第 2 節 実験材料および方法 

2-1 試薬、実験材料および実験動物 

 スチレン（CAS 番号 100-42-5）は富士フイルム和光純薬（大阪）から購入し

た。ブロモベンゼン（CAS 番号 108-86-1）、1,2-ジブロモベンゼン（CAS 番号 583-

53-9）、1,4-ジブロモベンゼン（CAS 番号 106-37-6）、TBBPA（CAS 番号 79-94-

7）、DBP （CAS 番号  84−74−2）、フタル酸モノブチル  （MBP）（CAS 番号 

131−70−4）、アニリン（CAS 番号 62-53-3）、2,3-ジメチルアニリン（CAS 番号 87-

59-2）、2,4-ジメチルアニリン（CAS 番号 95-68-1）、2,5-ジメチルアニリン（CAS

番号 95-78-3）、2,6-ジメチルアニリン（CAS 番号 87-62-7）、N,2-ジメチルアニリ
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ン（CAS 番号 611-21-2）、3,5-ジメチルアニリン（CAS 番号 108-69-0）は、東京

化成工業（東京）より購入した。DINP（CAS 番号 28553-12-0）は、ベンゼン環

部分に 14C を有する 14C-DINP として Curachem（Cheongju, Korea）で合成したも

のを用いた。ウリジン二リン酸グルクロン酸（UDPGA）およびβ-グルクロニダ

ーゼは、それぞれ Sigma-Aldrich（ST. Louis, MO, USA）および富士フイルム和光

純薬から購入した。その他の試薬は市販品の最高純度のものを使用した。 

Sprague−Dawley ラットの肝ミクロゾームは Yamashita ら(Yamashita et al., 2014)

が調製したものを使用した。CD-1 マウスおよびヒト（HL150）のプールされた

肝ミクロゾームは、Corning Life Sciences（Corning, NY, USA）から購入した。

Sprague−Dawleyラットおよびヒトのプールされた肝 9000×g supernatant fractions

（S9）、ならびに Sprague−Dawley ラット、CD-1 マウスおよびヒトのプールされ

た小腸ミクロゾームは、Xenotech（Kansas, KS, USA）から購入した。 

ラットは日本チャールス・リバー（東京）から 6 週齢雄性ラット（140-220 g 

BW）を購入した。ヒト肝キメラマウスおよび対照マウスは、それぞれ公益財団

法人実験動物中央研究所において作成された 17-18 週齢雄性もしくは雌性 TK-

NOG マウス（20-30 g BW）ならびにヒト肝キメラマウス（20-30 g BW）を使用

した(Uehara et al., 2021)。血漿中ヒトアルブミン濃度の測定により、90%以上の

マウス由来肝細胞がヒト肝細胞に置換しているヒト肝キメラマウスを実験に用

いた(Hasegawa et al., 2011; Yamazaki et al., 2016)。実験動物の使用は、昭和薬科大

学、新日本科学および実験動物中央研究所の各動物委員会において承認された

上で研究を実施した。 
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2-2 In vivo 化学物質代謝消失 

 ラット、対照マウスおよびヒト肝キメラマウス（各 3-5 匹）に第 2 節 2-1 項に

記載した化学物質を 25-1000 mg/kg 単回経口投与した。各投与量は、各化学物質

の血液、肝臓および腎臓毒性データベースに記載されている投与量を基に決定

した(Jenkins et al., 1972; Hakk and Letcher, 2003; Sakuratani et al., 2013; Borghoff et 

al., 2016; Hays and Kirman, 2019; Kamiya et al., 2019; Kamiya et al., 2020)。DINP は

多くの異性体で構成されていることから、ベンゼン環部分に 14C を有する 14C-

DINP を選定した。各動物血液試料は、単回経口投与 0.083-24 時間後に採取し、

40-160 µL のアセトニトリルもしくはメタノールを添加し、20000g、4°C で 15

分遠心分離を行い、各動物血漿試料（～20 µL）として分取した。ヒト肝キメラ

マウスの肝臓試料は、単回経口投与 2 時間後の肝臓を摘出し試料として採取し

た。採取した肝臓試料（～1.5 g）をホモジネートした後、1.5 mL のアセトニト

リルを添加し、10 分間超音波処理し、20000g、4°C で 15 分遠心分離を行い分

析試料とした。各動物尿糞試料は、単回経口投与後 48 時間の蓄尿および蓄糞と

して採取した。採取した尿試料（10-20 µL）に 40-90 µL のアセトニトリルを添

加し、20000g、4°C で 15 分遠心分離を行い分析試料とした。採取した糞試料

（50 mg）に精製水（～500 µL）を添加し、ホモジネートを行い、2 倍量のアセ

トニトリル添加後 20000g、4°C で 15 分遠心分離を行い分析試料とした。 

2-3 In vitro 化学物質代謝消失 

 第 2 節 2-1 項に記載した各動物の肝ミクロゾーム、肝 S9 もしくは小腸ミクロ

ゾーム（0.10-0.50 mg protein/mL）に 100 mM リン酸カリウム緩衝液（pH 7.4）も

しくは 100 mM Tris-HCl（pH 6.5）、NADPH 産生系（0.25 mM NADP＋、2.5 mM G-
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6-P、0.25 unit/mL G-6-P DH）もしくは 20 mM UDPGA、1.0 mM アセチル CoA、

5 mg/mL アラメシチン、50 mM 塩化マグネシウムおよび第 2 節 2-1 項に記載し

た各基質（10-100 µM）を加え、全量を 100-200 µL とし、37°C で 20-30 分間イ

ンキュベーションした。反応後、氷上でアセトニトリル（100-200 µL）を添加し

反応を停止させた。撹拌後、20000g、4°C で 10 分間遠心分離し、得られた上清

（10-20 µL）を分析試料とした。各酵素源を用いた化学物質の in vitro 代謝消失

速度は、基質の消失率から算出した。 

2-4 生体由来試料中の薬物分析 

 各分析試料の測定は、液体クロマトグラフ（ Prominence-i LC-2030C, 

SHIMADZU, Kyoto, Japan）およびオクタデシルシラン（C18）カラム（Mightysil 

RP-18 GP Aqua, 5 um, 4.6 mm, 250 mm, KANTO CHEMICAL CO. INC., Tokyo, Japan）

を基本として使用し、注入量は 10 µL、カラム温度は 35-40°C、流速は 1.0 mL/min

を基本とした。例外として、ブロモベンゼン、1,2-ジブロモベンゼンおよび 1,4-

ジブロモベンゼンの測定時の流速は 0.3 mL/min とした。各測定物質に応じて、

移動相および測定波長を変更した。ブロモベンゼン、1,2-ジブロモベンゼンおよ

び 1,4-ジブロモベンゼン測定時の移動相は、メタノールおよび酢酸（55 : 45）を

使用した。TBBPA およびそのグルクロン酸抱合体測定時の移動相は、メタノー

ルおよび 0.1％酢酸（70 : 30）を使用し、保持時間はそれぞれ、TBBPA グルクロ

ン酸抱合体は 5.3 分、TBBPA は 16 分であった。MBP およびそのグルクロン酸

抱合体測定時の移動相は、アセトニトリルおよび 0.1％酢酸（60 : 40）とした。

保持時間はそれぞれ、MBP グルクロン酸抱合体が 4.8 分、MBP が 5.1 分であっ

た。In vitro 測定試料としてのアニリンもしくは 2,6-ジメチルアニリン測定時の

移動相は、20 %もしくは 30 %アセトニトリルを使用した。各測定物質の測定波



  

11 

長はそれぞれ、ブロモベンゼン誘導体測定時は UV 210 nm、TBBPA およびその

グルクロン酸抱合体測定時は UV214 nm、MBP およびそのグルクロン酸抱合体

測定時は UV240 nm、アニリンおよび 2,6-ジメチルアニリン測定時は UV254 nm

とした。上述以外の分析機器および条件にて測定した物質を、以下に記述する。 

スチレンは第一種指定化学物質であるため、新日本科学薬物代謝分析センタ

ーにて分析を行った。測定には液体クロマトグラフィーを採用し、分離カラム

にオクタデシルシラン（C18）カラム（YMC-Triart C18 plus 3 µm, 2.1 × 50 mm, 

YMC, Kyoto, Japan）および検出系としてタンデム質量分析計を使用した。移動

相は、 (A) 0.1% 酢酸と (B) メタノールを用いて分析した。測定条件は、(A) の

濃度を 30% から開始し、2 分から 10% に低下させ、その後  2 分から 4 分ま

で 0% を維持した。4 分から 30% とした後、6 分まで維持した。流速は 0.3 mL/

分、注入量は 5 µL、カラム温度は 40°C とした。スチレンのトランジションは 

m/z 104.2 →  103.1 を使用し、スチレン -d5 のトランジションは  m/z 109.2 → 

108.1 で測定した。キャピラリー温度は 600 ℃に設定した。 

 血漿試料中 DINP およびその複数の代謝物の測定は液体クロマトグラフィー

シンチレーションカウンターシステム（LC equipped with Tri-Carb 3100TR 

scintillation counter; PerkinElmer, Waltham, MA, USA）を使用し、尿糞試料中の測

定は液体クロマトグラフィーラジオアイソトープ検出器システム（LC equipped 

with Radiomatic 625TR detector; PerkinElmer, Waltham, MA, USA）を使用した。カ

ラムは UK-C8 カラム（3 mm, 4.6mm, 150 mm, Imtakt, Kyoto, Japan）を使用した。

移動相は、(A) アセトニトリルと (B) 0.1% 酢酸水溶液を用い、(A) と (B) のグ

ラジエントにより分析した。グラジエント条件は、(A) の濃度を 2 % から開始

し、45 分までに 90% まで上昇させ、50 分まで維持した。その後 60 分までに 2% 
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まで低下させた。流速は 1.0 mL/min、カラム温度は 40°C とした。DINP および

その複数の代謝物は、ラジオクロマトグラムより測定した観測ピーク面積から

定量化した。これらの構造は、エレクトロスプレーネガティブイオン化モード

でタンデム質量分析計と Accela/LTQ orbitrap XL (Thermo Fisher Scientific, 

Waltham, MA, USA) を用いて測定した。フタル酸モノイソノニル（MINP）は m/z 

291.15976→291.16031 、 carboxylated MINP は m/z 321.13397→321.13440 、

hydroxylated MINP は m/z 307.15469→307.15515、 carbonylated MINP は m/z 

305.13925→305.13953、MINP グルクロン酸抱合体は m/z 467.19177→467.19223、

carboxylated MINP グルクロン酸抱合体は m/z 497.16547→497.16641、hydroxylated 

MINP グルクロン酸抱合体は m/z 483.18646→483.18735、carbonylated MINP グル

クロン酸抱合体は m/z 481.17084→478.17178 とした。 

 In vivo 測定試料としてのアニリンおよびジメチルアニリン誘導体の基質およ

び代謝物の測定は、液体クロマトグラフィー、C18 カラム（YMC-Triart C18 plus 

3 µm, 2.1 × 50 mm, YMC）およびタンデム質量分析計を使用した。移動相は、(A) 

メタノールと (B) 10 mM 酢酸アンモニウムを用い、(A) と (B) のグラジエント

により分析した。グラジエント条件は、(A) の濃度を 5 % から開始し、6.5 分で

65% まで上昇させ、その後 100% として 8.5 分まで維持した。その後 5% まで

低下させ 10.5 分まで維持した。流速は 0.3 mL/min、注入量は 10 µL、カラム温

度は 40°C とした。アニリンおよびジメチルアニリン誘導体の各保持時間（tR）

およびトランジションは、Fig. I-1 に図示する。アニリンおよびジメチルアニリ

ン誘導体の代謝物は、液体クロマトグラフィーより測定した観測ピーク面積値

を用いて半定量した。 
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Fig. I-1. Predominant and minor (arrows) metabolic pathways of aniline (A); 2,3-

dimethylaniline (B); 2,4-dimethylaniline (C); 2,5-dimethylaniline (D); 2,6-

dimethylaniline (E); N,2-dimethylaniline (F); and 3,5-dimethylaniline (G) to their 

oxidative or acetylated metabolites in rats as determined using liquid 

chromatography–tandem mass spectrometry. 

 

2-5 血液中への漏出ヒトアルブミン mRNA 検出 

 RNA は、ヒト肝キメラマウスから採取した血漿試料（15 µL）から miRNeasy 

Serum/Plasma Kit (QIAGEN, Venlo, NLD) を用いて、推奨されているプロトコー

ルに従って調製した。RNA（9.0 µg）を High-Capacity RNA-to-cDNA Kit (Thermo 

Fisher Scientific) を用いて逆転写し、Murayama ら(Murayama et al., 2018)の方法

に従い、ヒトアルブミン用プライマー、TaKaRa LA Taq DNA ポリメラーゼ（タ

カラバイオ、滋賀）および Applied Biosystems 2720 thermocycler (Thermo Fisher 

Scientific) を用いて、33 サイクルの伸長反応を行った。その後、4% アガロース

ゲルを用いて電気泳動し、検出されるバンドの強度にて判定を行った。  

(B)

(C)

(D)

2,3-Dimethylaminophenol

(2,3-Dimethylaminophenol sulfate)

tR 1.1, m/z 218→138

2,3-Dimethylaniline

tR 3.0, m/z 122→105

2,3-Dimethylacetanilide

tR 7.1, m/z 164→122

2,4-Dimethylaminophenol

(Aminotoluic acid)

tR 5.6, m/z 152→134

2,4-Dimethylaniline

tR 3.0, m/z 122→106

2,4-Dimethylacetanilide

tR 7.1, m/z 164→107

2,5-Dimethylaminophenol

(2,5-Dimethylaminophenol sulfate)

tR 2.1, m/z 218→138

2,5-Dimethylaniline

tR 5.7, m/z 122→105

2,5-Dimethylacetanilide

tR 8.8, m/z 164→122

Aminophenol

tR 2.6, m/z 110→65

Aniline

tR 3.4, m/z 94→77

Acetanilide

tR 4.8, m/z 136→77

(A)

N,2-Dimethylaminophenol

(N,2-Dimethylaminophenol sulfate)

tR 2.2, m/z 218→138

2,6-Dimethylaminophenol

(2,6-Dimethylaminophenol sulfate)

tR 2.2, m/z 218→138

2,6-Dimethylaniline

tR 6.6, m/z 122→105

2,6-Dimethylacetanilide

tR 8.9, m/z 164→122

(E)

(F)

(G)

N,2-Dimethylaniline

tR 6.7, m/z 122→107

2-Methylacetanilide

tR 4.0, m/z 150→91

3,5-Dimethylaminophenol

(3,5-Dimethylaminophenol sulfate)

tR 1.1, m/z 218→138

3,5-Dimethylaniline

tR 3.5, m/z 122→79

3,5-Dimethylacetanilide

tR 8.8, m/z 164→79
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2-6 簡易 PBPK モデルを用いた化学物質の動物体内動態の前向き予測  

 PBPK モデルを化学物質のリスク評価に活用し得るようにするために、序論で

述べたように（Fig. 1B）、消化管 Xg、肝 Vh、全身循環分布容積 V1 および/または

末梢 Xperipheral の限定されたコンパートメント  (Adachi et al., 2015; Shimizu and 

Yamazaki, 2017; Kamiya et al., 2021; Miura et al., 2021; Kamiya et al., 2022) に焦点

を絞り、化合物濃度の時間推移を記述した。本研究の進捗に応じ、一部の化合物

の血中薬物濃度の再現には、代謝物の末梢コンパートメントの追加、および V1

より腎 Vr の独立、あるいは未変化体に限定した。生体外からの曝露量から生体

内濃度を前向きに予測する「Forward dosimetry」および生体内濃度から生体外の

曝露量を後ろ向きに予測する「Reverse dosimetry」の双方向予測を可能とした簡

易 PBPK モデルを利用した。 

ラットおよびマウスの生体側の定数は、文献情報 (Ramsey and Andersen, 1984; 

Davies and Morris, 1993; Brown et al., 1997; Eriksson et al., 1998; Hurst et al., 1999; 

Clewell et al., 2000; Kato et al., 2008; Sweeney et al., 2008)より以下のように設定し

た（Table I-1）。ヒト肝キメラマウスの生体側の定数は対照マウスと同値とした。

腎血流量（Qr）の値は肝血流量（Qh）と同様の値とした。Vb および Vu はそれぞ

れ血液量および一日当たりの尿量を示す。 

Table I-1. Physiological parameters in rat and mouse 

Physiological parameters Rat Mouse 

Body weight (kg) 0.25 0.025 

Liver weight (g) 10.0 1.50 

Qh (L/h) 0.853 0.160 

Qr (L/h) 0.853 0.160 

Vh (L) 0.00850 0.000850 

Vr (L) 0.00370 0.000340 

Vb (L) 0.0160 0.00160 

Vu (mL/day) 10.0 1.0 



  

15 

本研究にて注目した化学物質およびそれらの代謝物の構造に着目し、Simcyp

（Certara, Princeton, NJ）、ChemBioDraw（HULINKS Inc., Tokyo, Japan）および

Percepta（Advanced Chemistry Development, Toronto, ON, Canada）ソフトウェアを

用いて物質固有記述子を決定した。物質固有の分子量とソフトウェアで算出し

た酸解離定数と血漿タンパク非結合率（fu,p）を用い、既報 (Uchimura et al., 2008; 

Emoto et al., 2009; Tsukada et al., 2013) に基づき算出した血液中-血漿中薬物濃度

比（Rb）および肝または腎血液分配係数（Kp,h または Kp,r）(Poulin and Theil, 2002)

を Table I-2 に示す。Kb は血液分配係数を示す。 

𝐾p,h =
72621.0P02289.0 +

960581.0P00396.0 +
∙

1p,uf +

2
   式（1）  

𝐾b = 10log 𝐾b     式（2） 

log 𝐾b = 0.617 ∙ log (
p,uf1−

p,uf
) + 0.208   式（3） 

𝑅b = 0.45 ∙ (𝐾b ∙ 𝑓u,p − 1) + 1    式（4） 

後述するように、DBP 経口投与後の動物血漿中および尿中からは DBP は検出

されず、複数の代謝物が検出されたことより、検出された MBP を見かけの親化

合物、MBP グルクロン酸抱合体を見かけの代謝物と見なして、PBPK モデル用

入力パラメータ値を決定した。同様に、DINP 経口投与後の動物血漿中および尿

中からは DINP は検出されず、複数の代謝物が検出されたことより、検出された

MINP およびそのグルクロン酸抱合体を合計して見かけの親化合物とし、

carboxylated MINP、hydroxylated MINP、carbonylated MINP、およびそれらのグル

クロン酸抱合体等の酸化的代謝物を合計して MINP 側鎖の水酸化体と見なして、

PBPK モデル用入力パラメータ値を決定した。
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Table I-2. Physiological parameters for chemicals  

Parameter 
Molecular 

weight 

Octanol–water 

partition 

coefficient, logP 

Plasma unbound 

fraction, fu,p 

Blood–plasma 

concentration ratio, Rb 

Liver (kidney)–plasma 

concentration ratio, Kp.h and Kp,r 

Styrene 104 2.86 0.136 0.859 0.859 

Bromobenzene 157 3.01 0.118 0.847 2.69 

1,2-Dibromobenzene 236 3.67 0.0636 0.793 2.94 

1,4-Dibromobenzene 236 3.87 0.0524 0.777 2.96 

Tetrabromobisphenol A 554 6.81 0.00126 0.602 2.89 

Tetrabromobisphenol A 

glucuronide 
706 5.20 0.00582 0.651 2.90 

Diisononyl phthalate 419 9.76 0.000126 0.573 2.89 

Monoisononyl phthalate 292 5.23 0.005 0.645 2.90 

Hydroxylated  

monoisononyl phthalate 
308 3.25 0.0244 0.723 3.29 

Dibutyl phthalate 278 4.73 0.0222 0.717 2.94 

Monobutyl phthalate 222 2.72 0.0376 0.752 2.17 

Monobutyl phthalate 

glucuronide 
398 0.563 0.193 0.889 0.495 

Aniline 93 0.915 0.539 0.906 0.709 

2,3-Dimethylaniline 121 1.81 0.317 0.920 1.20 

2,4-Dimethylaniline 121 1.86 0.306 0.918 1.25 

2,5-Dimethylaniline 121 1.86 0.306 0.918 1.25 

2,6-Dimethylaniline 121 1.81 0.317 0.920 1.20 

N,2-Dimethylaniline 121 2.14 0.249 0.907 1.61 

3,5-Dimethylaniline 121 1.91 0.296 0.917 1.31 
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 各化学物質の実測血漿中濃度推移を基に、残渣法に基づきコンパートメント

モデルの初期値を設定した。吸収率×腸管有効率（Fa-Fg）の初期値は、以下の

式を用いて算出した。一般比率として CLh と CLr は 9:1 となるように設定した

(Kamiya et al., 2019; Kamiya et al., 2020)。 

𝐹a ∙ 𝐹g = 1     式（5） 

𝐶𝐿h =
CLrAUCQDoseQ hh −

AUCQDose h +
   式（6） 

𝐹 = 𝐹h = 1 −
hCL

hQ
    式（7） 

初期値から、非線形最小二乗法プログラム MULTI (Yamaoka et al., 1981) を用

い、コンパートメントモデルによる薬物動態学的解析を行い、Vd、ka および kel

を算出した  (Suemizu et al., 2014; Adachi et al., 2015; Miyaguchi et al., 2015; 

Yamazaki et al., 2016)。算出した各パラメータ値と以下に示す薬物動態公式から、

CLtot、CLr、CLh、CLh,int および V1 を算出し、初期値として設定した。 

𝐶𝐿tot = 𝑉d ∙ 𝑘el     式（8） 

𝐶𝐿h = 𝐶𝐿tot − 𝐶𝐿r    式（9） 

𝐶𝐿h,int =
bR

p,uf
∙

hh CLQ 

hh CLQ −
    式（10） 

𝑉1 = 𝑉d     式（11） 

𝑉1 = (𝑉𝑠𝑠 − 𝑉𝑏 − 𝑉ℎ ∙
𝐾𝑝,ℎ×𝐹ℎ

𝑅𝑏
)/

1+𝑓𝑢,𝑝

2
    式（12） 

後述する DBP を動物に単回経口投与した際の MBP および MBP グルクロン酸

抱合体の実測血漿中濃度に基づき、新たに代謝物の末梢コンパートメントを追

加し、Fig. I-2A に模式的に示す基質 MBP と代謝物 MBP グルクロン酸抱合体（添

字ｍ）モデルを採択し、以下の微分方程式（13）から（21）を採択して解析した。 
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Fig. I-2. Six systems for differential equations solved to model the concentrations 

of the substrate and/or its primary metabolite (indicated with subscript m) in this 

study. Xg and Xperiferal are substance amounts in gut and peripheral components. Cb, Ch, 

and Cr are blood, hepatic, and renal substance concentrations . In vivo concentrations of 

DBP and its metabolites, DINP and its metabolites, and TBBPA and its metabolites were 

modeled with the differential equations A, B, and C, respectively . In vivo concentrations 

of styrene, bromobenzene, and aniline derivatives were modeled with the differential 

equations D, E, and F, respectively.  

 

𝑑𝑋𝑔

𝑑𝑡
= −𝑘𝑎 ⋅ 𝑋𝑔 when at 𝑡 = 0, 𝑋𝑔(0) = 𝐹a · 𝐹g · 𝑑𝑜𝑠𝑒  式（13）  

𝑉ℎ
𝑑𝐶ℎ

𝑑𝑡
= 𝑄ℎ ⋅ 𝐶𝑏 −

𝑄ℎ⋅𝐶ℎ⋅𝑅𝑏

𝐾𝑝,ℎ
+ 𝑘𝑎 ⋅ 𝑋𝑔 − 𝐶𝐿ℎ,𝑖𝑛𝑡 ⋅

𝐶ℎ

𝐾𝑝,ℎ
⋅ 𝑓𝑢,𝑝   

式（14）
 

𝑉1
𝑑𝐶𝑏

𝑑𝑡
= −𝑄ℎ ⋅ 𝐶𝑏 +

𝑄ℎ⋅𝐶ℎ⋅𝑅𝑏

𝐾𝑝,ℎ
− 𝑘12 ⋅ 𝑉1 ⋅ 𝐶𝑏 + 𝑘21 ⋅ 𝑋𝑝𝑒𝑟𝑖𝑝ℎ𝑒𝑟𝑎𝑙 − 𝐶𝐿𝑟 ⋅ 𝐶𝑏 式（15）  

𝑉𝑢
𝑑𝐶𝑢

𝑑𝑡
= 𝐶𝐿𝑟 ⋅ 𝐶𝑏    式（16）  

𝑑𝑋𝑝𝑒𝑟𝑖𝑝ℎ𝑒𝑟𝑎𝑙

𝑑𝑡
= 𝑘12 ⋅ 𝑉1 ⋅ 𝐶𝑏 + 𝑘21 ⋅ 𝑋𝑝𝑒𝑟𝑖𝑝ℎ𝑒𝑟𝑎𝑙   式（17）  

𝑉ℎ,𝑚
𝑑𝐶ℎ.𝑚

𝑑𝑡
= 𝑄ℎ ⋅ 𝐶𝑏,𝑚 −

𝑄ℎ⋅𝐶ℎ,𝑚⋅𝑅𝑏,𝑚

𝐾𝑝,ℎ,𝑚
+ 𝐶𝐿ℎ,𝑖𝑛𝑡 ⋅

𝐶ℎ

𝐾𝑝,ℎ
⋅ 𝑓𝑢,𝑝

 
− 𝐶𝐿ℎ,𝑖𝑛𝑡,𝑚 ⋅

𝐶ℎ,𝑚

𝐾𝑝,ℎ,𝑚
⋅ 𝑓𝑢,𝑝,𝑚  式（18）  

𝑉1,𝑚
𝑑𝐶𝑏,𝑚

𝑑𝑡
= −𝑄ℎ ⋅ 𝐶𝑏,𝑚 +

𝑄ℎ⋅𝐶ℎ,𝑚⋅𝑅𝑏,𝑚

𝐾𝑝,ℎ,𝑚
− 𝑘12,𝑚 ⋅ 𝑉1,𝑚 ⋅ 𝐶𝑏,𝑚 + 𝑘21,𝑚 ⋅ 𝑋𝑝𝑒𝑟𝑖𝑝ℎ𝑒𝑟𝑎𝑙,𝑚 − 𝐶𝐿𝑟,𝑚 ⋅ 𝐶𝑏,𝑚 式（19）  

𝑉𝑢,𝑚
𝑑𝐶𝑢,𝑚

𝑑𝑡
= 𝐶𝐿𝑟,𝑚 ⋅ 𝐶𝑏,𝑚    式（20）  

𝑑𝑋𝑝𝑒𝑟𝑖𝑝ℎ𝑒𝑟𝑎𝑙,𝑚

𝑑𝑡
= 𝑘12,𝑚 ⋅ 𝑉1,𝑚 ⋅ 𝐶𝑏,𝑚 + 𝑘21,𝑚 ⋅ 𝑋𝑝𝑒𝑟𝑖𝑝ℎ𝑒𝑟𝑎𝑙,𝑚  式（21） 

A B C

D FE

Xperipheral Xperipheral, m

Cb

Ch

Xg

Cb, m

Ch, m

Cb

Ch

Xg

Cb, m

Ch, m

Cr

Ch

Xg

Cr, m

Ch, m

Cb Cb, m

Xperipheral

Cb

Ch

Xg

Cb

Ch

Xg

Cr

Ch

Xg

Cb
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Xg および Xperipheral は消化管および末梢における基質量、Ch、Cr および Cb は

それぞれ肝、腎および血中の時間依存的に変動する基質濃度を表す。 

実験動物での血中濃度―時間推移曲線を再現する際、末梢コンパートメント

を必要としない事例も存在する。本事例に該当する DINP を単回経口投与した

際の MINP および MINP 酸化的代謝物の実測血漿中濃度推移に基づき、Fig. I-2B

に模式的に示すように、上記の式（15）および式（19）をそれぞれ末梢への物質

移行を考慮しない下記の式（22）および式（23）に変更し、式（13）、（14）、（16）、

（18）、（20）、（22）および（23）を採択して解析した。 

未変化体スチレンの実測血中濃度推移に基づき、Fig. I-2D に模式的に示す上

記の式（13）から式（17）を PBPK モデルに採用した。同様に、未変化体ブロモ

ベンゼン、1,2-ジブロモベンゼンおよび 1,4-ジブロモベンゼンの実測血中濃度推

移に基づき、Fig. I-2E に模式的に示す簡易的な PBPK モデルを、物質毎に個別

に設定し、上記の式（13）、（14）、（16）および（22）を採択した。 

𝑉1
dCb

dt
= −Qh ∙ Cb +

Qh∙Ch∙Rb

Kp,h
− CLr ∙ Cb   式（22）

 

𝑉1,𝑚
𝑑𝐶𝑏,𝑚

𝑑𝑡
= −𝑄ℎ ⋅ 𝐶𝑏,𝑚 +

𝑄ℎ⋅𝐶ℎ,𝑚⋅𝑅𝑏,𝑚

𝐾𝑝,ℎ,𝑚
− 𝐶𝐿𝑟,𝑚 ⋅ 𝐶𝑏,𝑚   式（23） 

 TBBPA を単回経口投与した際の TBBPA および TBBPA グルクロン酸抱合体の

実測血漿中濃度推移に基づき、Fig. I-2C に模式的に示す腎を独立させた基質と

代謝物からなる PBPK モデル採択した。すなわち、式（15）および（19）をそれ

ぞれ下記の式（24）および（26）に変更し、新たに式（25）および（27）を追加

し、式（13）、（14）、（16）、（18）、（20）、（24）、（25）、（26）および（27）を採択

した。 
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𝑉1
𝑑𝐶𝑏

𝑑𝑡
= −(𝑄ℎ+𝑄𝑟) ⋅ 𝐶𝑏 +

𝑄ℎ⋅𝐶ℎ⋅𝑅𝑏

𝐾𝑝,ℎ
+

𝑄𝑟⋅𝐶𝑟⋅𝑅𝑏

𝐾𝑝,𝑟
   式（24）  

𝑉𝑟
𝑑𝐶𝑟

𝑑𝑡
= 𝑄𝑟 ⋅ 𝐶𝑏 −

𝑄𝑟⋅𝐶𝑟⋅𝑅𝑏

𝐾𝑝,𝑟
− 𝐶𝐿𝑟 ⋅

𝐶𝑟

𝐾𝑝,𝑟
⋅ 𝑓𝑢,𝑝   式（25） 

𝑉1,𝑚
𝑑𝐶𝑏,𝑚

𝑑𝑡
= −(𝑄ℎ+𝑄𝑟) ⋅ 𝐶𝑏,𝑚 +

𝑄ℎ⋅𝐶ℎ,𝑚⋅𝑅𝑏,𝑚

𝐾𝑝,ℎ,𝑚
+

𝑄𝑟⋅𝐶𝑟,𝑚⋅𝑅𝑏,𝑚

𝐾𝑝,𝑟,𝑚
  式（26）  

𝑉𝑟,𝑚
𝑑𝐶𝑟,𝑚

𝑑𝑡
= 𝑄𝑟 ⋅ 𝐶𝑏,𝑚 −

𝑄𝑟⋅𝐶𝑟,𝑚⋅𝑅𝑏,𝑚

𝐾𝑝,𝑟,𝑚
− 𝐶𝐿𝑟,𝑚 ⋅

𝐶𝑟,𝑚

𝐾𝑝,𝑟,𝑚
⋅ 𝑓𝑢,𝑝,𝑚  式（27） 

未変化体アニリンおよびジメチルアニリン誘導体の実測血漿中濃度推移に基

づき、Fig. I-2F に模式的に示す腎を独立させた PBPK モデルを化合物毎に設定

し、式（13）、（14）、（16）、（24）および（25）を採択して解析した。 

続いて、第 2 節 2-5 項で測定したラット、対照マウスおよびヒト肝キメラマ

ウスの実測血中濃度推移を基に、非線形モデル解析ソフトウェアを用いて最適

化計算を行い、最小コンパートメントからなる簡易 PBPK モデル用入力パラメ

ータ値を設定した。これらの過程を経て算出した、予測血中濃度を PBPK モデ

ルにて再現するラット、対照マウスおよびヒト肝キメラマウスの PBPK モデル

用入力パラメータ値をそれぞれ、Table I-3、I-4 および I-5 に示す。以上のよう

な PBPK モデル用入力パラメータ値を用いて、構築した簡易 PBPK モデルより

化学物質の動物血中、肝中および尿中仮想投与曲線を出力し、PBPK モデル用出

力パラメータ値である最大濃度値（Cmax）および血中濃度時間曲線下面積（AUC）

を算出した。 

2-7 統計学的解析 

 プールしたラット、マウスおよびヒト肝および小腸ミクロゾームならびに肝

S9 を酵素源とした化学物質の in vitro 代謝消失速度の統計解析は、GraphPad 

Prism (GraphPad Prism Software, La Jolla, CA, USA) を用い、統計的検定は、有意

水準を p < 0.05 に設定した。 
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Table I-3. Experimental and calculated parameters for rat PBPK models established in this study 

na ; not available.  

Parameter 

Fraction absorbed 

× intestinal 

availability 

Absorption 

rate constant 

Transfer rate 

constant 

Transfer rate 

constant 

Volume of 

systemic 

circulation 

Hepatic 

intrinsic 

clearance 

Hepatic 

clearance 

Renal 

clearance 

Symbol (unit) Fa·Fg ka (1/h) k12 (1/h) k21 (1/h) V1 (L) CLh,int (L/h) CLh (L/h) CLr (L/h) 

Styrene 0.910 24.0 ± 0.5 2.56 ± 0.30 1.69 ± 0.31 0.062 ± 0.001 14.5 ± 0.3 0.595 0.001 

Bromobenzene 1 1.63 ± 0.57 na na 0.434 ± 0.155 18.7 ± 0.6 0.616 0.0616 

1,2-Dibromobenzene 0.7 3.81 ± 0.82 na na 1.60 ± 0.20 17.1 ± 1.1 0.479 0.0479 

1,4-Dibromobenzene 1 1.30 ± 0.45 na na 1.41 ± 0.23 0.390 ± 0.253 0.0200 0.0020 

Tetrabromobisphenol A 0.0145 1.79 ± 0.11 na na 0.276 ± 0.001 20.3 ± 0.1 0.022 0.0020 

Tetrabromobisphenol A 

glucuronide 

na na na na 0.758 ± 0.078 20.6 ± 0.1 0.105 0.095 

Diisononyl phthalate na na na na na na na na 

Monoisononyl phthalate na na na na na na na na 

Oxidized 

monoisononyl phthalate 

na na na na na na na na 

Dibutyl phthalate na na na na na na na na 

Monobutyl phthalate 1 2.52 ± 0.98 na na 0.304 ± 0.067 2.23 ± 0.49 0.0763 0.0092 

Monobutyl phthalate 

glucuronide 

na na na na na na na na 

Aniline 0.824 18.8 ± 1.3 na na 0.402 ± 0.061 3.43 ± 0.47 0.584 0.063 

2,3-Dimethylaniline 0.279 11.3 ± 1.3 na na 0.579 ± 0.053 0.299 ± 0.045 0.0852 0.0089 

2,4-Dimethylaniline 0.496 11.5 ± 0.6 na na 0.503 ± 0.044 2.70 ± 0.28 0.420 0.045 

2,5-Dimethylaniline 0.260 10.8 ± 1.2 na na 0.314 ± 0.020 0.110 ± 0.017 0.0323 0.0033 

2,6-Dimethylaniline 0.292 7.02 ± 0.20 na na 0.367 ± 0.006 0.454 ± 0.008 0.123 0.013 

N,2-Dimethylaniline 0.321 2.40 ± 032 na na 0.480 ± 0.062 0.952 ± 0.119 0.185 0.019 

3,5-Dimethylaniline 0.416 14.3 ± 0.2 na na 0.548 ± 0.023 1.88 ± 0.10 0.336 0.036 
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Table I-4. Experimental and calculated parameters for mouse PBPK models established in this study 

na ; not available. 

 

 

 

 

Parameter 

Fraction absorbed 

× intestinal 

availability 

Absorption 

rate constant 

Transfer rate 

constant 

Transfer rate 

constant 

Volume of 

systemic 

circulation 

Hepatic 

intrinsic 

clearance 

Hepatic 

clearance 

Renal 

clearance 

Symbol (unit) Fa·Fg ka (1/h) k12 (1/h) k21 (1/h) V1 (L) CLh,int (L/h) CLh (L/h) CLr (L/h) 

Bromobenzene 1 1.40 ± 0.28 na na 0.138 ± 0.020 1.53 ± 0.08 0.0848 0.0085 

1,2-Dibromobenzene 0.9 2.92 ± 0.25 na na 0.214 ± 0.014 1.60 ± 0.11 0.0623 0.0062 

1,4-Dibromobenzene 1 2.01 ± 0.71 na na 0.276 ± 0.045 0.537 ± 0.131 0.0239 0.0024 

Tetrabromobisphenol A 0.0107 3.63 ± 0.72 na na 0.0997 ± 0.0114 5.01 ± 0.88 0.00609 0.0004 

Tetrabromobisphenol A 

glucuronide 

na na na na 0.00679 ± 0.00276 0.390 ± 0.081 0.00224 0.00205 

Monoisononyl phthalate 
1 0.767 ± 

0.046 

na na 0.0270 ± 0.0030 3.18 ± 0.05 0.0145 0.0015 

Hydroxylated 

monoisononyl phthalate 

na na na na 0.0227 ± 0.0021 0.289 ± 0.009 0.00675 0.00675 

Monobutyl phthalate 
1 3.15 ± 1.27 0.549 ± 0.320 0.0238 ± 

0.0342 

0.222 ± 0.085 3.33 ± 1.44 0.0702 0.0050 

Monobutyl phthalate 

glucuronide 

na na 1.27 ± 3.41 0.0858 ± 0.108 0.0266 ± 0.0678 0.0275 ± 

0.0888 

0.0051 0.0060 



  

 

2
3
 

Table I-5. Experimental and calculated parameters for PBPK models in humanized-liver mice established in this study 

na ; not available.

Parameter 

Fraction absorbed 

× intestinal 

availability 

Absorption 

rate constant 

Transfer rate 

constant 

Transfer rate 

constant 

Volume of 

systemic 

circulation 

Hepatic 

intrinsic 

clearance 

Hepatic 

clearance 

Renal 

clearance 

Symbol (unit) Fa·Fg ka (1/h) k12 (1/h) k21 (1/h) V1 (L) CLh,int (L/h) CLh (L/h) CLr (L/h) 

Bromobenzene 1 1.19 ± 0.64 na na 0.152 ± 0.073 1.26 ± 0.17 0.0771 0.0077 

1,2-Dibromobenzene 0.9 3.64 ± 0.29 na na 0.135 ± 0.009 1.58 ± 0.09 0.0617 0.0062 

1,4-Dibromobenzene 1 1.41 ± 0.15 na na 0.290 ± 0.011 0.197 ± 0.014 0.00972 0.00097 

Tetrabromobisphenol A 0.0142 1.53 ± 0.62 na na 0.106 ± 0.030 32.0 ± 0.9 0.0322 0.0004 

Tetrabromobisphenol A 

glucuronide 

na na na na 0.00422 ± 0.00140 0.145 ± 0.041 0.000837 0.000761 

Monoisononyl phthalate 1 1.50 ± 0.06 na na 0.0182 ± 0.0023 4.56 ± 0.06 0.0200 0.0020 

Hydroxylated 

monoisononyl phthalate 

na na na na 0.0195 ± 0.0030 0.576 ± 0.051 0.0129 0.0129 

Monobutyl phthalate 1 3.16 ± 2.01 0.266 ± 0.317 0.129 ± 0.185 0.162 ± 0.066 3.07 ± 0.87 0.0670 0.0050 

Monobutyl phthalate 

glucuronide 

na na 0.773 ± 2.210 0.0991 ± 0.117 0.0293 ± 0.0775 0.0780 ± 

0.0629 

0.0138 0.0085 

Aniline 
1 3.62 ± 2.62 na na 0.0407 ± 0.0199 0.0922 ± 

0.0221 

0.0379 0.0040 

2,6-Dimethylaniline 
0.442 4.09 ± 1.47 na na 0.469 ± 0.061 0.0509 ± 

0.0222 

0.0147 0.0015 
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第 3 節 結果 

3-1 化学物質の動物生体内動態予測 

 ラットにスチレン（25 mg/kg）を単回経口投与した際のラット血漿中濃度を測

定し、Fig. I-3 に示す。Withey ら(Withey, 1976)が 1976 年に文献報告した、スチ

レン（10 mg/kg）を単回経口投与後のラット血漿中濃度と各投与量を標準化して

比較したところ、スチレンの血漿中の消失相が概ね一致した（Fig. I-3A）。対照

マウスおよびヒト肝キメラマウスにラットよりも一桁高用量のスチレン（200 

mg/kg）を単回経口投与した際の血漿中濃度を測定したところ、経口投与 15 分

後には検出限界以下（< 0.10 µg/mL）であった一方で、スチレン単回経口投与 24

時間後の対照およびヒト肝キメラマウスの肝中濃度を測定したところ、平均肝

中濃度はそれぞれ 16.3 ng/g および 53.0 ng/g であった（Fig. I-3B）。 

Fig. I-3. Reported, measured, and estimated styrene concentrations in plasma or 

liver from rats (A) and control and humanized-liver mice (B) after oral 

administrations and PBPK model analysis.  (A) Reported plasma concentrations after 

10 mg/kg styrene administration to rats (open circles) (Withey, 1976), measured dose-

normalized plasma concentrations data from the current study after 25 mg/kg oral doses 

of styrene to rats (closed circles), and PBPK estimated plasma (solid line) and liver 

(dashed gray line) concentrations after virtual administration of 10 mg/kg styrene to rats. 

(B) Individual concentrations (plots) and means (lines) of styrene in liver from mice 24 

hour after 200 mg/kg oral doses of styrene. 
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第 2 節 2-6 項で算出したラット PBPK モデル用入力パラメータ値（Table I-3）

を基に出力したスチレンの血中および肝中仮想投与曲線を Fig. I-3 に図示する。

出力したスチレンの血中仮想投与曲線は、Withey (Withey, 1976)が 1976 年に文献

報告したスチレンのラット血中濃度と一致した（Fig. I-3A）。スチレンの肝中仮

想投与曲線は、血中仮想投与曲線よりも高い濃度推移を示した（Fig. I-3A）。 

 ラット、対照マウスおよびヒト肝キメラマウスにブロモベンゼン誘導体であ

るブロモベンゼン（100-150 mg/kg）、1,2-ジブロモベンゼン（100 mg/kg）、1,4-ジ

ブロモベンゼン（100-250 mg/kg）および TBBPA（25-1000 mg/kg）を単回経口投

与した際の未変化体および TBBPA グルクロン酸抱合体の血漿中濃度を測定し、

Fig. I-4 および Fig. I-5 に図示する。ブロモベンゼンは、ラット、対照マウスお

よびヒト肝キメラマウス血漿中の代謝消失が速やかであった一方で、1,4-ジブロ

モベンゼンは血漿中代謝消失が緩やかであることが認められた（Fig. I-4）。1,2-

ジブロモベンゼンは、ヒト肝キメラマウス血漿中の代謝消失がブロモベンゼン

と同程度であった一方で、ラットおよび対照マウス血漿中の代謝消失がブロモ

ベンゼンと比較して緩やかであることが認められた（Fig. I-4）。別途、ヒト肝キ

メラマウスにブロモベンゼンおよび 1,4-ジブロモベンゼンをそれぞれ単回経口

投与 2 時間後の肝臓を摘出し、肝中濃度を測定したところ、それぞれ 93 および

87 ng/g であり、同血漿中濃度と比較して高値であることが認められた。  

ラット、対照マウスおよびヒト肝キメラマウス体内での TBBPA 未変化体の血

中濃度は投与量と比較してわずかであり、大部分はそのグルクロン酸抱合体へ

変換された（Fig. I-5）。単回経口投与量を 1.0 mg/kg に標準化換算した際の TBBPA

のラット、対照マウスおよびヒト肝キメラマウス血中 Cmax 値は、それぞれ 14.6、

4.1 および 1.6 ng/mL であり、AUC 値はそれぞれ 194、40 および 10 ng· h/mL で
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あった。同様に、TBBPA グルクロン酸抱合体のラット、対照マウスおよびヒト

肝キメラマウス血中 Cmax 値は、それぞれ 1.1、18 および 36 ng/mL であり、血中

AUC 値は、それぞれ 7.1、97 および 310 ng· h/mL であった。TBBPA およびその

グルクロン酸抱合体を合計した総 TBBPA とした際、対照マウスに TBBPA を単

回経口投与 24 時間後の蓄尿および畜糞試料中の総 TBBPA 量は、それぞれ投与

量に対して 3% 以下および 13% であり、ヒト肝キメラマウスの蓄尿および畜糞

試料中の総 TBBPA 量は、それぞれ投与量に対して 1% 以下および 11% であっ

た。第 2 節 2-6 項で算出したラット、対照マウスおよびヒト肝キメラマウスの

PBPK モデル用入力パラメータ値（Table I-3, 4, 5）を基に出力したブロモベンゼ

ン誘導体およびそれら代謝物の血中および肝中仮想投与曲線を Fig. I-4, 5 に図

示する。これら出力した血中仮想投与曲線はおおむね実測血中濃度と一致した

（Fig. I-4, 5）。第 2 節 2-6 項で算出したラット、対照マウスおよびヒト肝キメラ

マウスの PBPK モデル用入力パラメータ値より、ラット、対照マウスおよびヒ

ト肝キメラマウスの 1,4-ジブロモベンゼンの CLh, int 値は、ブロモベンゼンおよ

び 1,2-ジブロモベンゼンのそれらと比較して、それぞれ低値を示した（Table I-

3, 4, 5）。対照マウスおよびヒト肝キメラマウス PBPK モデルより出力したブロ

モベンゼンおよび 1,4-ジブロモベンゼンの肝中仮想投与曲線は、出力した血中

仮想投与曲線と比較して高い推移を示し、実測した肝中濃度と概ね一致した

（Fig. I-4）。 
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Fig. I-4. Plasma and hepatic concentrations of bromobenzene, 1,2-dibromobenzene, 

and 1,4-dibromobenzene in rats (A), control mice (B), and humanized-liver mice 

(C) after single oral doses. Dose-normalized plasma concentrations of bromobenzene 

(circles), 1,2-dibromobenzene (triangles), and 1,4-dibromobenzene (squares) are shown 

with SD values (bars) for between three and five animals. Estimated plasma (black) and 

hepatic (gray) concentrations of bromobenzene (solid line), 1,2-dibromobenzene 

(dashed line), and 1,4-dibromobenzene (dotted line) are shown after virtual oral doses 

using PBPK models with the input parameters. Rats were treated with the same doses 

(100 mg/kg body weight) of bromobenzene, 1,2-dibromobenzene, and 1,4-

dibromobenzene. Control and humanized-liver mice were treated with 150 mg 

bromobenzene/kg body weight, 100 mg 1,2-dibromobenzene/kg, or 250 mg 1,4-

dibromobenzene/kg for their potential toxicity.  

Fig. I-5. Plasma concentrations of tetrabromobisphenol A (circles) and its 

glucuronide (triangles) in (A) rats, (B) control mice, and (C) humanized-liver mice 

for a normalized dose of 1.0 mg/kg after single oral doses of 25 and 1000 mg/kg.  

Solid and dotted line show the PBPK model results for tetrabromobisphenol A and its 

glucuronide in plasma (black) and liver (gray), respectively, after a single virtual oral 

dose of 1.0 mg/kg. Data plots show the means and SDs of normalized concentrations 

for single oral doses of 25 and 1000 mg/kg for experiments in three rats and four mice.  
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 対照およびヒト肝キメラマウスにフタル酸エステル類である DINP（50 mg/kg）

および DBP（100 mg/kg）を単回経口投与した際の未変化体および代謝物の血漿

中および尿中濃度を測定した。DINP および DBP は対照およびヒト肝キメラマ

ウス血漿中および尿中から検出されず、速やかに DINP の一次代謝物である

MINP およびそのグルクロン酸抱合体、DBP の一次代謝物である MBP へと変換

され、さらに DINP の二次代謝物である MINP 酸化的代謝物およびそのグルク

ロン酸抱合体、DBP の二次代謝物である MBP グルクロン酸抱合体へと変換され

た。これらの in vivo 実験結果を基に、DINP の代謝物の中、MINP グルクロン酸

抱合体を含めた MINP を親化合物（substrate）、酸化的代謝物のグルクロン酸抱

合体を含めたものを MINP 酸化的代謝物（Primary metabolite）とし、Fig. I-6, 7

図示する。対照マウスの血漿中 MINP 酸化的代謝物の濃度は MINP の濃度と比

較して低値を示した一方で、ヒト肝キメラマウスの血漿中 MINP 酸化的代謝物

の濃度は MINP の濃度と同程度であった（Fig. I-6）。ヒト肝キメラマウス血漿中

の MBP 濃度は対照マウスの血漿中濃度と比較して高値を示した一方で、ヒト肝

キメラマウス血漿中の MBP グルクロン酸抱合体濃度は対照マウス血漿中濃度

と同程度であった（Fig. I-7）。 

同様に、対照およびヒト肝キメラマウスに DINP および DBP を単回経口投与

した際のそれらの代謝物の尿中濃度を測定し、Fig. I-8, 9 に図示する。ヒト肝キ

メラマウス尿中の MINP 濃度は対照マウス尿中濃度と同程度であった一方で、

ヒト肝キメラマウス尿中の MINP 酸化的代謝物濃度は対照マウスの尿中濃度と

比較して高値を示した（Fig. I-8）。ヒト肝キメラマウス尿中の MBP および MBP

グルクロン酸抱合体濃度は、対照マウスと比較して同程度であった（Fig. I-9）。 

第 2 節 2-6 項で算出した対照マウスおよびヒト肝キメラマウスの PBPK モデ
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ル用入力パラメータ値（Table I-4, 5）を基に、MINP を親化合物、MINP 酸化的

代謝物を見かけの代謝物とした血中および尿中仮想投与曲線を出力し、Fig. I-6, 

8 に図示する。同様に、MBP を親化合物、MBP グルクロン酸抱合体を見かけの

代謝物とした血中および尿中仮想投与曲線を出力し、Fig. I-7, 9 に図示する。こ

れら出力した MINP、MINP 酸化的代謝物、MBP および MBP グルクロン酸抱合

体の対照およびヒト肝キメラマウス血中仮想投与曲線は、おおむね実測血中濃

度と一致した。対照マウスおよびヒト肝キメラマウス PBPK モデルより出力し

た MBP および MBP グルクロン酸抱合体の予測尿中濃度は実測尿中濃度と一致

しなかった一方で、出力した MINP および MINP 酸化的代謝物の予測尿中濃度

は、おおむね実測尿中濃度と一致した（Fig. I-8）。 

Fig. I-6. Plasma concentrations of MINP (circles) and oxidized MINP (triangles) in 

control mice (A) and humanized-liver mice (B) after single oral doses of DINP.  Solid 

and dashed lines show the PBPK model results for MINP and oxidized MINP, 

respectively. 

 

 

 

 

0 4 8
101

102

103

104

105

[M
IN

P
 a

n
d

 o
xi

d
iz

e
d

 M
IN

P
]

 in
 p

la
s
m

a
, 
n
g

/m
L

Time after oral administration, h

(A) control mice

0 4 8
101

102

103

104

105

Time after oral administration, h

(B) Humanized-liver mice



  

30 

Fig. I-7. Plasma concentrations of MBP (circles) and MBP glucuronide (triangles) 

in control mice (A) and humanized-liver mice (B) after single oral doses of DBP. 

Solid and dashed lines show the PBPK model results for MBP and MBP glucuronide, 

respectively.  

Fig. I-8. Urinary concentrations of MINP and oxidized MINP in control mice (A) 

and humanized-liver mice (B) after single oral doses of DINP (open columns). 

Closed columns show the PBPK model results for MINP and oxidized MINP, 

respectively. 
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Fig. I-9. Urinary concentrations of MBP and MBP glucuronide in control mice (A) 

and humanized-liver mice (B) after single oral doses of DBP (open columns).  Closed 

columns show the PBPK model results for MBP and MBP glucuronide, respectively.  

 

ラットにアニリン、2,3-、2,4-、2,5-、2,6-、N,2-および 3,4-ジメチルアニリンを

単回経口投与（25 mg/kg）した際のラット血漿中濃度を測定し、Fig. I-10 に図示

する。同時にアニリンおよびジメチルアニリン誘導体の定量可能な活性化体と

見なされる一次代謝物として、これらのアセチル抱合体および酸化的代謝物の
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およびジメチルアニリン誘導体のラット血中仮想投与曲線は、概ね実測血中濃

度と一致した。ラット血中のアニリン、2,4-ジメチルアニリンおよび 3,5-ジメチ

ルアニリンのアセチル抱合体量はそれらの基質よりも多い一方で、2,3- および

2,5-ジメチルアニリンのアセチル抱合体量はそれらの基質と同程度であった

（Fig. I-11）。それらに対して、2,6-および N,2-ジメチルアニリンのアセチル抱合

体量は、それら以外のアニリン誘導体と比較して最も少ないことが認められた

（Fig. I-11）。 

ラット血中代謝消失が速やかなアニリン（100 mg/kg）および代謝消失が遅い

2,6-ジメチルアニリン（116 mg/kg）をヒト肝キメラマウスに単回経口投与した際

の血漿中濃度を測定し、Fig. I-12 に図示する。アニリンはヒト肝キメラマウス

血漿中の消失が速やかであった一方で、2,6-ジメチルアニリンは血漿中の消失が

遅いことが認められた（Fig. I-12）。アニリンおよび 2,6-ジメチルアニリンのヒ

ト肝キメラマウス血中の Cmax 値は、それぞれ 26 および 2.4 µg/mL であり、経口

投与 4 時間後もしくは 7 時間後までの AUC 値は、それぞれ 45 もしくは 12 µg· 

h/mL であった。第 2 節 2-6 項で算出したヒト肝キメラマウスの PBPK モデル用

入力パラメータ値（Table I-5）を基に出力したアニリンおよび 2,6-ジメチルアニ

リンの血中仮想投与曲線を Fig. I-12 に図示する。出力したアニリンおよび 2,6-

ジメチルアニリンのヒト肝キメラマウス血中仮想投与曲線は、概ね実測血中濃

度と一致した（Fig. I-12）。 

 アニリンのヒト肝キメラマウス血中の Cmax 値は、ラット血中の Cmax 値と比較

して、一桁程度高値であることが認められた。これらの差異を調査するために

プールしたラット、マウスおよびヒトの肝および小腸ミクロゾームおよび肝 S9

を酵素源としたアニリンおよび 2,6-ジメチルアニリンの in vitro 代謝消失速度を
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算出した（Table I-6）。ラット、マウスおよびヒトの肝および小腸ミクロゾーム

を酵素源とした代謝消失速度には差異は認められなかった一方で、ラット S9 を

酵素源としたアニリンの代謝消失速度は、ヒト肝 S9 を酵素源としたものと比較

して有意に高値を示した（p < 0.05）。 

Fig. I-10. Plasma concentrations of aniline (A); 2,3-dimethylaniline (B); 2,4-

dimethylaniline (C); 2,5-dimethylaniline (D); 2,6-dimethylaniline (E); N,2-

dimethylaniline (F); and 3,5-dimethylaniline (G) in rats after single oral doses of 

25 mg/kg. Mean observed plasma concentrations of aniline and its derivatives (circles) 

are shown with standard deviation values (bars) for three rats. Rat plasma concentrations 

of substrates (solid lines) estimated using PBPK models with the input parameters are 

shown after virtual oral doses of 25 mg/kg. 
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Fig. I-11. Peak areas obtained from LC-MS/MS analyses of substrates and their 

metabolites in rat plasma after single oral doses of aniline (A); 2,3 -dimethylaniline 

(B); 2,4-dimethylaniline (C); 2,5-dimethylaniline (D); 2,6-dimethylaniline (E); N,2-

dimethylaniline (F); and 3,5-dimethylaniline (G). Mean peak areas of aniline and its 

derivatives (circles), their acetylated metabolites (triangles), and their oxidative 

metabolites (squares) in rat plasma were detected using LC–MS/MS analyses and are 

shown with standard deviation values (bars) for three rats. 

Fig. I-12. Plasma concentrations of aniline (triangles) and 2,6-dimethylaniline 

(circles) in humanized-liver mice after single oral doses. Mean observed plasma 

concentrations of aniline and 2,6-dimethylaniline are shown with standard deviation 

values (bars) for four or five mice. Aniline pharmacokinetic data are taken from own 

previous study.21) Solid and dotted lines show the PBPK model results for aniline and 

2,6-dimethylaniline, respectively, after a single virtual oral dose of 100 and 116 mg/kg. 
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Table I-6. In vitro aniline and 2,6-dimethylaniline elimination rates by liver and intestinal microsomes or S9 fractions from mice, 

rats, and/or humans 

Aniline and 2,6-dimethylaniline (10 µM) were incubated with liver or intestine microsomes or S9 fractions (0.50 mg/mL) at 37°C for 

30 min in triplicate determinations. Data are means and standard deviations. * Significantly different from those in human li ver S9 

fractions (p <0.05).

Species Chemicals 

Metabolic disappearances, nmol/min/mg microsomal or S9 protein  

Intestine   Liver 

Microsomal fractions  Microsomal fractions S9 fractions 

Mouse Aniline 

 

0.082 ± 0.039  0.36 ± 0.01 Not determined 

2,6-Dimethylaniline 0.059 ± 0.010  0.20 ± 0.01 Not determined 

Rat 

 

Aniline 

 

0.15 ± 0.12  0.29 ± 0.03 0.45 ± 0.02 * 

2,6-Dimethylaniline 0.069 ± 0.038  0.26 ± 0.02 0.066 ± 0.012 

Human  Aniline 

 

0.17 ± 0.04  0.33 ± 0.01 0.097 ± 0.028 

2,6-Dimethylaniline 

 

0.076 ± 0.015  0.14 ± 0.01 0.072 ± 0.008 
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3-2 化学物質の動物に対する毒性評価 

ヒト肝臓傷害指標として用いられるヒトアルブミン mRNA のヒト肝キメラマ

ウス血液中への漏出を調査するために、ヒト肝キメラマウスにブロモベンゼン

誘導体を単回経口投与後の血漿試料中のヒトアルブミン mRNA 濃度を測定し、

Fig. I-13A に図示する。血漿中代謝消失の速やかなブロモベンゼンおよび 1,2-ジ

ブロモベンゼン投与後のヒト肝キメラマウス血漿中ヒトアルブミン mRNA 濃度

は高値を示し、投与 24 時間後も検出可能であった一方で、血漿中代謝消失の遅

い 1,4-ジブロモベンゼン投与後の血漿中ヒトアルブミン mRNA 濃度は低値を示

し、投与 24 時間後は検出限界以下であった（Fig. I-13A）。ブロモベンゼン誘導

体の CLh 値とヒト肝キメラマウス血漿中へ漏出したヒトアルブミン mRNA 濃度

との関係を調査したところ、ブロモベンゼン誘導体投与後のヒト肝キメラマウ

ス血漿中へ漏出したヒトアルブミン mRNA 最大濃度とブロモベンゼン誘導体の

CLh 値との間に正の相関関係が認められた（Fig. I-13B）。 

簡易 PBPK モデルを用いて化学物質の動物に対する血液毒性を評価するため

に、第 3 節 3-1 項にて構築したラット PBPK モデルより出力した 5 種のジメチ

ルアニリン誘導体未変化体の予測血中 AUC 値および報告されている血液の最

小作用量（LOEL）との関係を調査したところ、見かけ上の正の相関関係が認め

られた（r = 0.83）（Fig. I-14）。 
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 Fig. I-13. Plasma concentrations of human albumin mRNA (A) and relationship 

between human albumin mRNA leaked into plasma and hepatic clearance (B) of 

bromobenzene, 1,2-dibromobenzene, 1,4-dibromobenzene, and 

tetrabromobisphenol A in humanized-liver mice. Humanized-liver mice were treated 

with single oral doses of bromobenzene (circles), 1,2-dibromobenzene (triangles), 1,4-

dibromobenzene (squares), and tetrabromobisphenol A (rhombus). Four humanized -

liver mice were treated with 150 mg bromobenzene/kg body weight, 100 mg 1,2-

dibromobenzene/kg, 250 mg 1,4-dibromobenzene/kg, or 1000 mg tetrabromobisphenol 

A/kg. Data represent mean concentrations with standard deviations.  

Fig. I-14. Relationships between reported lowest-observed-effect levels (LOEL) for 

haematotoxicity and AUC0-4 values of aniline and its dimethyl derivatives.  2,3-, 2,3-

Dimethylaniline; 2,4-, 2,4-dimethylaniline; 2,5-, 2,5-dimethylaniline; 2,6-, 2,6-

dimethylaniline; and 3,5-, 3,5-dimethylaniline.  
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第 4 節 考察 

本章では、ヒト型モデル動物および最小コンパートメントに着目した簡易

PBPK モデルを組合わせ、化学物質の物質量から動物血中、肝中および尿中濃度

を推定し得る前向き予測する手法を検討した。この簡易 PBPK モデルの前向き

予測手法を用いて、着目した化学物質の動物種差が及ぼす生体内動態の影響お

よび一部の化学物質の動物に対する毒性を評価した。 

本研究では、スチレンを単回経口投与後のラット血漿中からスチレンが検出

された一方で、ヒト肝キメラマウスへの経口投与 15 分後のヒト肝キメラマウス

血漿中からスチレンは検出限界以下であったことから（Fig. I-3A）、スチレンの

ラットおよびヒト肝キメラマウス血漿中からのスチレン代謝消失に種差が存在

することが推察された。マウス体内において、スチレンの投与量依存的に皮下

脂肪組織および肝臓へのスチレン未変化体濃度の増加が報告されている(Lof et 

al., 1983)。マウスの肺はスチレンによる発がん性関連の標的臓器と考えられて

おり、生理学的な毒性モデルではスチレンによる肺への負荷が考慮されてきた

(Csanady et al., 2003)。スチレンはチトクロム P450（P450）2E1 によるエポキシ

化反応により、主要代謝物であるスチレン 7,8-エポキシ体に代謝されることが

報告されている(Lof et al., 1984; Hartman et al., 2012; Hartman et al., 2013; Hartman 

et al., 2015)。ヒトの気道に多く存在する P450 2A13 はスチレンの 7,8-エポキシ

化反応を効率よく触媒することが報告されている(Fukami et al., 2008)。スチレン

のマウスへの慢性的な曝露による腫瘍の形成に関して、スチレンの DNA への結

合は重要ではないことが報告されている(Boogaard et al., 2000)。マウスに投与さ

れたスチレンは、肝臓および肺中のグルタチオン濃度を急速に低下させたこと

が報告されている(Turner et al., 2005)。さらに、単回経口投与 24 時間後のヒト肝



  

39 

キメラマウス肝中からスチレンが検出された（Fig. I-3B）。これらの背景および

研究結果より、ラットと比較してヒト肝キメラマウス体内では、スチレンの血

液中から肝中への移行性が高く、スチレンの肝臓への蓄積の可能性が高いこと

が推察された。 

 ブロモベンゼンは化学物質による毒性の研究をするための貴重な化学物質で

ある(Heijne et al., 2004; Koen et al., 2007)。ブロモベンゼン等の生体異物を介した

細胞毒性における生物学的要因に関する研究が報告されてきた (Heijne et al., 

2003; Tanaka et al., 2007)。ブロモベンゼンの代謝活性化および毒性に関して、

P450 および還元型グルタチオンによる解毒反応が重要であることが報告されて

いる(Lau and Monks, 1988)。本研究より、ブロモベンゼンおよび 1,2-ジブロモベ

ンゼンのラット、対照マウスおよびヒト肝キメラマウス血漿中の代謝消失は、

1,4-ジブロモベンゼンと比較して速やかであったことから（Fig. I-4）、ベンゼン

環パラ位のブロモ置換基の有無が血中代謝消失に影響を及ぼす可能性が示唆さ

れた。1,4-ジブロモベンゼンはパラ位置換基の影響により代謝物生成反応が遅い

一方、ブロモベンゼンはパラ位置換基が存在しないため代謝物生成反応が速く、

エポキシ体生成による肝臓毒性の可能性が高いことが推察された。さらに、簡

易 PBPK モデルより出力したブロモベンゼンおよび 1,4-ジブロモベンゼンの予

測肝中濃度は、両化学物質投与 2 時間後の実測肝中濃度と概ね一致した（Fig. I-

4）。これらのことより、簡易 PBPK モデルを用いて物質量から生体内濃度を求

める前向き予測手法は、ブロモベンゼン誘導体の血中濃度の再現に加えて、肝

中濃度の予測を可能とすることを示唆した。 

微生物を用いた研究より、潜在的な毒物と考えられているビスフェノール A

への TBBPA 脱臭素化反応は、嫌気的条件下において発生することが報告されて
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いる(Hakk and Letcher, 2003)。TBBPA は経口投与後、消化管より速やかに吸収さ

れ、効率よく肝臓でグルクロン酸抱合され、胆汁中排泄を介して主に糞中に排

泄されると報告されており、結果としてバイオアベイラビリティが低い物質と

されている(Schauer et al., 2006; Borghoff et al., 2016; Hays and Kirman, 2019)。本

研究より、TBBPA を対照マウスおよびヒト肝キメラマウスに経口投与した際の

実測血漿中濃度を基に PBPK モデル用入力パラメータ値を算出したところ、対

照マウスおよびヒト肝キメラマウスの Fa-Fg 値はそれぞれ、0.0107 および 0.0142

であり、TBBPA の糞中排泄量は尿中排泄量よりも高値であった。これらのこと

より、TBBPA は対照マウスおよびヒト肝キメラマウス体内において、バイオア

ベイラビリティの低い化学物質であることが推察された。 

げっ歯類への高用量の DEHP および DINP を経口投与した際の生殖毒性が報

告されている(Kluwe et al., 1983; Hellwig et al., 1997)。しかしながら、DBP、DEHP

および DINP のヒト生殖毒性に関する情報は明らかとなっていない。DBP の経

口的な曝露は、ラットおよびマウスの生殖機能に影響を及ぼす一方で、ハムス

ターには影響を及ぼさないことが報告されている(Oishi and Hiraga, 1980; Gray et 

al., 1982; Wine et al., 1997)。これら実験動物に限定される生殖毒性の知見から、

日本では DBP および DEHP の玩具および油脂性の製品等を含む食品に接触する

容器や包装等への使用が、DINP の口にすることを本質とした育児用品への使用

が禁止されている(Dekant and Bridges, 2016)。 

DBP の一次代謝物である MBP および二次代謝物であるそのグルクロン酸抱

合体は、ヒトの乳汁および尿中から検出されている(Marsee et al., 2006; Koch et 

al., 2007; Latini et al., 2009)。DINP や DBP のフタル酸ジアルキル体は、消化管内

のリパーゼ等の各種加水分解酵素により MINP や MBP のフタル酸モノアルキル
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体に速やかに変換され、消化管から吸収後、肝臓にてグルクロン酸抱合および

酸化的代謝反応等を受け尿中に排泄されることが報告されている (Albro et al., 

1982; Silva et al., 2003; Ito et al., 2005; Herr et al., 2009; Choi et al., 2012; Zeman et 

al., 2013; Hsu et al., 2016; Koch et al., 2017)。DBP および MBP をラットおよびハ

ムスターに投与した実験では、ラット尿中の MBP 濃度がハムスター尿中と比較

して 3-4 倍高値を示すことが報告されている(Foster et al., 1983)。これらの遊離

型 MBP の尿中濃度の種差は、ハムスターの生殖機能へ影響を及ぼさない要因と

なる可能性がある(Foster et al., 1983)。 

本研究で、ヒト肝キメラマウスに経口投与された  DINP は、MINP およびそ

の酸化的代謝物に変換され、速やかに尿中に排泄された。その一方で、対照マウ

ス尿中の MINP およびその酸化的代謝物の排泄量は、ヒト肝キメラマウスと比

較して少なかったことより（Fig. I-6, 8）、ヒト肝キメラマウスと対照マウスでは

DINP の体内動態に種差があることが示唆された。このことより、対照マウス体

内では、MINP およびそのグルクロン酸抱合体は胆汁排泄を介した腸肝循環によ

り体内滞留時間が延長することが推察された。 

ヒト肝キメラマウスおよび対照マウスに経口投与された DBP は、MBP および

そのグルクロン酸抱合体に変換されたが、DINP の場合と比較して尿中へ排泄さ

れた量は低値であった（Fig. I-7, 9）。このことから、フタル酸ジエステル類側鎖

炭素鎖の長短鎖の差異は、血中代謝消失に加えて胆汁中排泄および尿中排泄に

影響を及ぼす可能性が推察された。簡易 PBPK モデルより出力した MINP およ

びその酸化的代謝物のヒト肝キメラマウスおよび対照マウスの予測血中および

尿中濃度は、実測血中および尿中濃度を概ね再現することが可能であった。こ

のことより、簡易 PBPK モデルを用いて物質量から生体内濃度を求める前向き
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予測手法は、フタル酸ジエステル類の基質および代謝物を含めた血中濃度の再

現に加えて、尿中濃度の予測を可能とした。 

 アニリンおよびジメチルアニリン誘導体はアミノ基の N-水酸化反応による血

液毒性が報告されている(Lewalter and Korallus, 1985)。アニリンおよびジメチル

アニリン誘導体それぞれの N-水酸化体は反応性が高いため検出が困難であり、

本研究では未変化体に加えて N-水酸化体の代替代謝物として N-アセチル体およ

び芳香環の水酸化体を主として検出した。アニリン、2,4-ジメチルアニリンおよ

び 3,5-ジメチルアニリンそれぞれの未変化体のラット血漿中残存濃度は、2,5-ジ

メチルアニリンおよび 2,6-ジメチルアニリンと比較して低値であり（Fig. I-10）、

2,4-ジメチルアニリンおよび 3,5-ジメチルアニリンの半定量したアセチル抱合

体量が 2,3-ジメチルアニリン、2,5-ジメチルアニリンおよび 2,6-ジメチルアニリ

ンのアセチル抱合体と比較して高値であった（Fig. I-11）。このことより、ベン

ゼン環のアミノ基の周辺の置換基の有無が血中の代謝消失に影響することが推

察された。2,4-ジメチルアニリンは例外的に主として aminotoluic acid を含む 2,4-

ジメチルアミノフェノールに変換された。そこで、アニリンおよびジメチルア

ニリン誘導体のヒト体内動態を詳細に調査することを目的とし、ラット血中の

代謝消失の速やかなアニリンおよび代謝消失の緩やかな 2,6-ジメチルアニリン

を代表とし、ヒト肝キメラマウスを用いた in vivo 代謝消失実験および各動物の

酵素源を用いた in vitro 代謝消失実験を実施した。ヒト肝キメラマウス血中のア

ニリンおよび 2,6-ジメチルアニリンの代謝消失推移はラットの場合と同様であ

ったが、アニリンのヒト肝キメラマウス血中の Cmax 値は、ラット血中の Cmax 値

と比較して、一桁程度高値であった（Fig. I-10, 12）。さらに、ラット肝 S9 を酵

素源としたアニリンの代謝消失速度は、ヒト S9 を酵素源としたものと比較して
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有意に高値を示した（Table I-6）。これらのことより、アニリンはラット生体内

の肝 S9 画分における代謝消失が速やかに行われる可能性が示唆され、ヒト肝キ

メラマウス血中に一桁程度多く濃度として残存することが推察された。  

 ラット PBPK モデルより出力したジメチルアニリン誘導体未変化体の血中残

存の AUC 値および血液 LOEL 値との関係を調査したところ、見かけ上の正の相

関関係が認められた（Fig. I-14）。このことからジメチルアニリン誘導体の代謝

過程においてベンゼン環 2 位のオルト位の置換基の有無が及ぼす、血液毒性が

報告されている  N-水酸化体の代替として補足可能な代謝物と判断されるアセ

チル抱合体生成速度への影響が推察された。 

ブロモベンゼンおよび 1,2-ジブロモベンゼン投与後のヒト肝キメラマウス血

漿中のヒトアルブミン mRNA 濃度が 1,4-ジブロモベンゼン投与後と比較して高

値であったことから（Fig. I-13A）、ブロモベンゼンおよび 1,2-ジブロモベンゼン

が及ぼすヒト肝臓の傷害の可能性が高いことが推察された。TBBPA を含むブロ

モベンゼン誘導体経口投与後のヒト肝キメラマウス血漿中に漏出したヒトアル

ブミン mRNA 濃度と各化学物質の CLh 値との間に正の相関関係が認められたこ

とより（Fig. I-13B）、肝代謝消失が遅いことが血液中へのヒトアルブミンの漏出

を抑える可能性が示唆され、ブロモベンゼン誘導体の活性代謝物生成が及ぼす

ヒト肝臓への傷害の可能性が推察された。このことより、簡易 PBPK モデルを

用いて物質量から生体内濃度を求める前向き予測手法は、ベンゼン環置換基の

位置や数の変化が及ぼす生体内動態および毒性の影響を予測し得ることが推察

された。 

 以上のことより、本研究で注目した低分子の化学物質を動物に単回経口投与
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後の実測血漿中濃度を基に、簡易 PBPK モデルを用いて物質量から生体内濃度

を求める前向き予測手法は、化学物質の血中濃度の再現に加えて、肝中および

尿中濃度の予測を可能とした。このような簡易 PBPK モデルを用いた前向き予

測手法は、置換基の位置や数の変化および動物種差が及ぼす生体内動態および

毒性の影響を予測し得ることが推察された。  
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第 II 章 ヒト由来の生体試料から検出され得る化学物質のリスク評価  

第 1 節 緒言 

 第 I 章では、ヒト型モデル動物および簡易 PBPK モデルを活用し、注目した

化学物質の物質量から血中、肝中および尿中濃度を前向きに予測する手法を検

証した。その結果、化学物質をラット、対照マウスおよびヒト肝キメラマウスに

単回経口投与後の実測血漿中濃度を基に、簡易 PBPK モデルを用いて物質量か

ら生体内濃度を求める前向き予測手法は、化学物質の血中濃度の再現に加えて、

肝中および尿中濃度の予測を可能とした。さらに、このような前向き予測手法

は、置換基の位置や数の変化および動物種差が及ぼす生体内動態の影響および

一部の化学物質の動物への毒性を評価し得ることが推察された。 

 スチレンとヒトのがん形態の因果関係を示す疫学的根拠は明らかではないが

(Rueff et al., 2009)、国際がん研究機関はスチレンを発がん物質グループ B の揮

発性有機化合物に指定している(Sexton et al., 2006)。2009-2010 年の米国疾病管

理予防センター（CDC）から報告された 1320 名のヒト血液試料によるバイオモ

ニタリング（https://www.cdc.gov/exposurereport/data_tables.html）より、スチレン

はヒト血中から検出されており、血中濃度として最大 0.183 ng/mL のスチレンが

検出されている。TBBPA は、ヒトでの潜在的な健康リスクが懸念されているが

(Hakk and Letcher, 2003; Hays and Kirman, 2019; Wang et al., 2019)、近年、TBBPA

およびその代謝物は、ヒト血中から濃度として検出されている(Hays and Kirman, 

2019)。TBBPA は無毒性量（NOAEL）および最小毒性量（LOAEL）がそれぞれ

40 および 140 mg/kg/day と設定されており、これらの値に基づいて耐容一日摂

取量（TDI）が設定されている(Hays and Kirman, 2019)。フタル酸ジエステル類の
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代謝物は、実験動物に限定した生殖毒性が報告されているが、1988 年から継続

的にヒト生体内から検出され続けている(Herr et al., 2009; Zeman et al., 2013; Koch 

et al., 2017)。アニリンおよびジメチルアニリン誘導体は、ヒトでの発がん性の可

能性が報告されている(Chinthakindi and Kannan, 2022a)。アニリンおよびジメチ

ルアニリン誘導体は一般的にペットとしてのイヌおよびネコの尿糞中から検出

されていることに加えて、ヒトの尿中からも検出されている (Chinthakindi and 

Kannan, 2022b; Chinthakindi and Kannan, 2022a)。 

 このようにヒトの健康に影響を及ぼす可能性のある一般化学物質は、生活環

境下に存在しており、ヒトは日々、それらに曝露され続けている。これら一般化

学物質を意図的に体内へ取り込むことは少ないものの、近年高感度分析により、

ヒトの血中および尿中等から種々の一般化学物質が濃度情報として予想外に検

出されている。しかしながら、安全性が懸念される化学物質の経口曝露量の情

報は十分ではない。以上の背景から、ヒト由来の生体試料から濃度として検出

された上記化学物質に注目した。簡易 PBPK モデルによる後ろ向き予測手法を

活用することで、ヒト生体試料中の化学物質の濃度から生活環境下でのヒト経

口曝露量を推定し、各化学物質の TDI 値との比較からヒトへのリスクを評価す

ることができると考えられる。本章では、ヒト血中および尿中由来の生体試料

中から検出されたスチレン、TBBPA、DBP、DINP、アニリンおよび 2,6-ジメチ

ルアニリンの基質および代謝物に着目した。そこで、第 I 章で構築した各化学

物質の動物 PBPK モデルからヒト PBPK モデルを構築した。次に、構築したヒ

ト PBPK モデルを活用し、ヒト血中あるいは尿中より検出される化学物質の既

報バイオモニタリング濃度から経口曝露量を予測し、ヒト体内動態を加味する

化学物質のリスク評価を行うことを目的とした。 
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第 2 節 実験方法 

2-1 簡易 PBPK モデルを用いた化学物質のヒト体内動態の前向き予測  

ヒトの生体側の定数は、文献情報  (Ramsey and Andersen, 1984; Davies and 

Morris, 1993; Brown et al., 1997; Eriksson et al., 1998; Hurst et al., 1999; Clewell et 

al., 2000; Kato et al., 2008; Sweeney et al., 2008) より設定した（Table II-1）。腎血

流量（Qr）の値は肝血流量（Qh）と同様の値とした。 

Table II-1. Physiological parameters in human  

Physiological parameters Human 

Body weight (kg) 70.0 

Liver weight (g) 1500 

Qh (L/h) 96.6 

Qr (L/h) 96.6 

Vh (L) 1.5 

Vr (L) 0.280 

Vb (L) 4.90 

Vu (mL/day) 1500 

 

ラットからヒトの PBPK モデル用入力パラメータ値を外挿する際、ラットと

ヒトの肝重量、肝血流量および体重の種差を考慮することに加えて、肝固有ク

リアランスの種差を考慮する必要がある。その際、1 g の臓器当たり 40 mg のミ

クロゾームタンパク質、ラットの体重（0.25 kg）当たり 10 g の肝重量、ヒトの

体重（70 kg）当たり 1.5 kg の肝重量として、ラットおよびヒトのスチレン in vitro

肝代謝消失速度をそれぞれ算出した(Takano et al., 2010)。以下の式（28）から式

（33）に示す単種アロメトリックスケーリング法を活用し、スチレンのラット

PBPK モデル用入力パラメータ値からヒト PBPK モデル用入力パラメータ値を

外挿した。 
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𝑘a,human = 0.744 ∙ 𝑘a,rodent    式（28） 

𝑘12,human = 0.744 ∙ 𝑘12,rodent 式（29）  

𝑘21,human = 0.744 ∙ 𝑘21,rodent    式（30）  

𝑉𝑠𝑠,ℎ𝑢𝑚𝑎𝑛(L) = 𝑉𝑠𝑠,𝑟𝑜𝑑𝑒𝑛𝑡(L) ∙
Body weighthuman

Body weightrodent
    式（31）  

𝐶𝐿r,human =
CLr,rodent

Body weightrodent
(

2
3)

∙ Body weighthuman
(

2

3
)
  式（32） 

CLh,int,human = 𝐶𝐿ℎ,𝑖𝑛𝑡,𝑟𝑜𝑑𝑒𝑛𝑡 ×
𝐶𝐿ℎ,𝑖𝑛𝑡,ℎ𝑢𝑚𝑎𝑛,𝑖𝑛 𝑣𝑖𝑡𝑟𝑜

𝐶𝐿ℎ,𝑖𝑛𝑡,𝑟𝑜𝑑𝑒𝑛𝑡,𝑖𝑛 𝑣𝑖𝑡𝑟𝑜
 式（33） 

ラットの場合とは異なり、ヒト肝キメラマウスからヒトに外挿する際、肝固

有クリアランスの種差を考慮する必要がない。そのため、TBBPA、TBBPA グル

クロン酸抱合体、MINP、MINP 酸化的代謝物、MBP、MBP グルクロン酸抱合体、

アニリンおよび 2,6-ジメチルアニリンのヒト PBPK モデル用入力パラメータ値

は、肝重量、肝血流量および体重の種差のみを考慮して外挿した (Emoto et al., 

2009; Takano et al., 2010; Adachi et al., 2015; Miyaguchi et al., 2015; Nishiyama et al., 

2015; Utoh et al., 2016; Shimizu and Yamazaki, 2017)。算出したヒト PBPK モデル

用パラメータ値を Table II-2 に示す。 

各化学物質の物質固有記述子は、第 I 章第 2 節 2-6 項に示したものと同様の

値を使用した。化学物質のヒトでの fu,p 値は動物と同様と仮定し、同じ値を使用

した（Table I-2）。 

DBP をヒトに仮想単回経口投与した際の MBP および MBP グルクロン酸抱合

体の PBPK モデルは、Fig. I-2A に模式的に示すように第 I 章第 2 節 2-6 項に示

した式（13）から式（21）の微分方程式に準じて設定した。DINP をヒトに仮想

単回経口投与した際の MINP および MINP 酸化的代謝物の PBPK モデルは、Fig. 

I-2B に模式的に示すように第 I 章第 2 節 2-6 項に示した式（13）、（14）、（16）、
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（18）、（20）、（22）および（23）の微分方程式に準じて設定した。スチレンをヒ

トに仮想単回経口投与した際のスチレンの PBPK モデルは、Fig. I-2E に模式的

に示すように第 I 章第 2 節 2-6 項に示した式（13）から式（17）の微分方程式

に準じて設定した。TBBPA をヒトに仮想単回経口投与した際の TBBPA および

TBBPA グルクロン酸抱合体の PBPK モデルは、Fig. I-2C に模式的に示すように

第 I 章第 2 節 2-6 項に示した式（13）、（14）、（16）、（18）、（20）、（24）、（25）、

（26）および（27）の微分方程式に準じて設定した。アニリンおよび 2,6-ジメチ

ルアニリンをヒトに仮想単回経口投与した際のアニリンおよび 2,6-ジメチルア

ニリンの PBPK モデルは、Fig. I-2F に模式的に示すように第 I 章第 2 節 2-6 項

に示した式（13）、（14）、（16）、（24）および（25）の微分方程式に準じて設定し

た。 

2-2 簡易 PBPK モデルを用いた化学物質のヒト体内動態の後ろ向き予測  

 生活環境下での一般化学物質のヒトへの経口曝露は継続的であるが、一日一

回の経口曝露であると仮定し、化学物質の経口曝露量を後ろ向きに予測した。

第 II 章第 3 節で示す注目した化学物質の血中および尿中の既報ヒトバイオモニ

タリング濃度 (Silva et al., 2003; Seckin et al., 2009; Koch et al., 2017; Hays and 

Kirman, 2019; Chinthakindi and Kannan, 2022b) を定常状態の濃度であると仮定し、

これらの報告濃度が各 PBPK モデルより出力した化学物質の一日当たりの血中

および尿中 AUC 値を 24 時間で除した平均濃度と一致するような経口曝露量を

後ろ向きに推定した。統計学的解析は第 I 章第 2 節 2-7 項に準じた。 
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Table II-2. Experimental and calculated parameters for human PBPK models from rat or humanized-liver mouse models by a 

scale-up strategy established in this study 

na ; not available.  

Parameter 

Fraction absorbed 

× intestinal 

availability 

Absorption 

rate constant 

Transfer rate 

constant 

Transfer rate 

constant 

Volume of 

systemic 

circulation 

Hepatic 

intrinsic 

clearance 

Hepatic 

clearance 

Renal 

clearance 

Symbol (unit) Fa·Fg ka (1/h) k12 (1/h) k21 (1/h) V1 (L) CLh,int (L/h) CLh (L/h) CLr (L/h) 

Styrene 1 17.8 1.91 1.26 6.90 466 38.3 0.0428 

Tetrabromobisphenol A 0.0142 1.14 na na 311 31200 28.0 0.088 

Tetrabromobisphenol A 

glucuronide 

na na na na 25.9 145 0.834 0.151 

Monoisononyl phthalate 1 1.12 na na 270 457 2.23 0.397 

Hydroxylated 

monoisononyl phthalate 

na na na na 54.8 57.7 1.39 2.57 

Monobutyl phthalate 1 2.35 na na 0.401 308 10.3 0.993 

Monobutyl phthalate 

glucuronide 

na na na na 1.29 7.82 1.48 1.69 

Aniline 1 2.69 na na 116 92.2 32.8 0.811 

2,6-Dimethylaniline 0.442 3.04 na na 1320 50.9 13.8 0.303 
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第 3 節 結果 

3-1 ヒト血中バイオモニタリング濃度を用いた化学物質の曝露量評価  

 ラットおよびヒト肝ミクロゾームを酵素源としたスチレンの in vitro 肝代謝消

失速度を算出したところ、それぞれ 711 および 814 pmol/min/mg protein であり、

ラットとヒトの代謝消失の種差は認められなかった。この結果より、スチレン

のラット PBPK モデル用入力パラメータ値からヒト PBPK モデル用入力パラメ

ータ値を算出し、スチレンのヒト PBPK モデルを構築した。2009-2010 年に CDC

から報告された 1320 名の血液試料によるバイオモニタリング（https://www.cdc. 

gov/exposurereport/data_tables.html）より得られた、スチレンのヒト血中バイオモ

ニタリング報告濃度の 50 および 95 パーセンタイル値は、それぞれ 0.03 以下お

よび 0.132 ng/mL であった。構築したヒト PBPK モデルを用いて、これらの報告

値を平均の血中濃度とした際のスチレン反復経口曝露量を後ろ向きに予測

（Reverse dosimetry）したところ、0.66 および 2.9 µg/kg/day と推定された（Table 

II-3）。推定した経口曝露量を用いてスチレンをヒトに 28 日間反復経口投与した

際の血中および肝中仮想投与曲線を出力し、Fig. II-1 に図示する。出力したスチ

レンの肝中仮想投与曲線は血中仮想投与曲線と比較して高値を示し、ヒト体内

においてスチレンの肝臓移行の可能性が示唆された（Fig. II-1）。 

ヒト肝キメラマウス PBPKモデル用入力パラメータ値から算出したヒト PBPK

モデル用入力パラメータ値を基に、TBBPA およびそのグルクロン酸抱合体のヒ

ト PBPK モデルを構築した。Heys ら (Hays and Kirman, 2019)より報告された

TBBPA およびそのグルクロン酸抱合体を合計した総 TBBPA のヒト血中バイオ

モニタリング報告濃度の中央値および最大値は、それぞれ 0.1 および 0.8 ng/mL
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であった。構築したヒト PBPK モデルを用いて、これらの報告値を平均のヒト

血中濃度とした際の TBBPA 反復経口曝露量を後ろ向きに予測したところ、2 お

よび 17 µg/kg/day と推定された（Table II-3）。推定した経口曝露量を用いて

TBBPA をヒトに 28 日間反復経口投与した際の TBBPA およびそのグルクロン酸

抱合体の血中および肝中仮想投与曲線を出力し、Fig. II-2 に図示する。 

Fig. II-1. Plasma (black line) and liver (gray line) concentrations of styrene in 

humans after repeated virtual oral doses of styrene (2.89 µg/kg/day) for 28 days as 

estimated using the PBPK model. The dose of styrene was calculated using reverse 

dosimetry based on the 95th percentile values of reported blood styrene concentrations 

from human biomonitoring data in 2009-2010 published by the US Centers for Disease 

Control and Prevention. No accumulation of styrene in blood or plasma was evident.  

ヒト肝キメラマウス PBPKモデル用入力パラメータ値から算出したヒト PBPK

モデル用入力パラメータ値を基に、DBP の見かけの親化合物および代謝物であ

る MBP および MBP グルクロン酸抱合体のヒト PBPK モデルを構築した。Silva

ら(Silva et al., 2003)より報告された MBP およびそのグルクロン酸抱合体を合計

した総 MBP のヒト血中バイオモニタリング報告濃度の 50 および 95 パーセンタ

イル値は、それぞれ 14.4 および 38.2 ng/mL であった。構築したヒト PBPK モデ

ルを用いて、これらの報告値を平均のヒト血中濃度とした際の DBP 反復経口曝
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露量を後ろ向きに予測したところ、13 および 34 µg/kg/day と推定された（Table 

II-3）。推定した経口曝露量を用いて DBP をヒトに 28 日間反復経口投与した際

の MBP およびそのグルクロン酸抱合体の血中仮想投与曲線を出力し、Fig. II-3

に図示する。 

Fig. II-2. Plasma (black) and liver (gray) concentrations of free 

tetrabromobisphenol A and its glucuronide (dashed and solid lines, respectively) in 

humans after repeated virtual oral doses of tetrabromobisphenol A (2 μg/kg/day) 

for 28 days. The dose of tetrabromobisphenol A was calculated by reverse dosimetry to 

obtain the daily intake that corresponded to the reported central tendencies of total 

tetrabromobisphenol A in plasma from human biomonitoring data.  

Fig. II-3. Plasma concentrations of total MBP (combined free and glucuronidated, 

solid lines) in humans after repeated virtual oral dose of DBP (34 μg/kg/day) for 14 

days. The dose of DBP was calculated by reverse dosimetry using the reported human 

biomonitoring data.
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Table II-3. Reverse dosimetry analyses using human PBPK models for chemicals daily intake after repeated virtual oral 

administrations for 14 or 28 days based on the reported human plasma mean/median and (95th/100th) concentrations of analyte 

in biomonitoring data 

The reported plasma concentrations of analyte from biomonitoring in human and TDI values were taken from the literature  (a, Human 

biomonitoring data in 2009-2010 published by the US CDC; b, WHO, 1996; c, Hays and Kirman, 2019; d, Silva et al., 2003; e, Seckin 

et al., 2009). 

Analyte in plasma 

Reported biomonitoring, 

mean/median(95th/100th) 

concentrations in plasma, 

ng/mL 

Chemical 

Estimated daily doses by 

reverse dosimetry, 

mean/median (95th/100th) 

doses, µg/kg/day 

TDI, µg/kg/day 

Styrene < 0.01 (0.13) a) Styrene < 0.1 (2.9) 7.7 b) 

Total 

tetrabromobisphenol A 
0.6 (0.80) c) 

Tetrabromo-

bisphenol A 
2 (17) 73000 c) 

Total monobutyl 

phthalate and its 

glucuronide 

14 (38) d) Dibutyl phthalate 13 (34) 10 e) 
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3-2 ヒト尿中バイオモニタリング濃度を用いた化学物質の曝露量評価  

 ヒト肝キメラマウス PBPKモデル用入力パラメータ値から算出したヒト PBPK

モデル用入力パラメータ値を基に、DINP の見かけの親化合物および代謝物であ

る MINP および MINP 酸化的代謝物のヒト PBPK モデルを構築した。Koch ら

(Koch et al., 2017)より報告された MINP 酸化的代謝物合計のヒト尿中バイオモ

ニタリング報告濃度の 50 および 95 パーセンタイル値は、それぞれ 5.3 および

33 ng/mL であった。構築したヒト PBPK モデルを用いて、これらの報告値を平

均のヒト尿中濃度とした際の DINP 反復経口曝露量を後ろ向きに予測したとこ

ろ、それぞれ 0.23 および 1.4 µg/kg/day と推定された（Table II-4）。推定した経

口曝露量を用いて DINP をヒトに 28 日間反復経口投与した際の MINP およびそ

の酸化的代謝物の尿中仮想投与曲線を出力し、Fig. II-4に図示する。Silvaら(Silva 

et al., 2003)より報告された MBP およびそのグルクロン酸抱合体を合計した総

MBP のヒト尿中バイオモニタリング報告濃度の 50 および 95 パーセンタイル値

は、それぞれ 30 および 149 ng/mL であった。第 II 章第 3 節 3-1 項で述べた MBP

および MBP グルクロン酸抱合体のヒト PBPK モデルを用いて、これらの報告値

を平均のヒト尿中濃度とした際の DBP 反復経口曝露量を後ろ向きに予測したと

ころ、それぞれ 1.2 および 6.1 µg/kg/day と推定された（Table II-4）。推定した経

口曝露量を用いて DBP をヒトに 28 日間反復経口投与した際の MBP およびその

グルクロン酸抱合体の尿中仮想投与曲線を出力し、Fig. II-5 に図示する。 

ヒト肝キメラマウス PBPKモデル用入力パラメータ値から算出したヒト PBPK

モデル用入力パラメータ値を基に、アニリンおよび 2,6-ジメチルアニリンのヒ

ト PBPK モデルを構築した。Sridhar ら(Chinthakindi and Kannan, 2022b)より報告

されたアニリンならびに 2,6-ジメチルアニリンのヒト尿中バイオモニタリング
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報告濃度の 50 および 95 パーセンタイル値は、それぞれ 6.0 および 13.7 ng/mL、

ならびに 3.8 および 13.3 ng/mL であった。構築したヒト PBPK モデルを用いて、

これらの報告値を平均のヒト尿中濃度とした際のアニリンおよび 2,6-ジメチル

アニリン反復経口曝露量を後ろ向きに予測したところ、それぞれ 11 および 26 

µg/kg/day、ならびに 8.3 および 29 µg/kg/day と推定された（Table II-4）。推定し

た経口曝露量を用いてアニリンおよび 2,6-ジメチルアニリンをヒトに 28 日間反

復経口投与した際のアニリンおよび 2,6-ジメチルアニリンの尿中仮想投与曲線

を出力し、Fig. II-6 に図示する。 

Fig. II-4. Human urinary concentrations of MINP and oxidized MINP after virtual 

administration of multiple doses of 1.4 mg/kg/day DINP for four weeks. Solid and 

dashed lines show the PBPK model results for MINP and oxidized MINP, respectively.  

Fig. II-5. Urinary concentrations of total MBP (combined free and glucuronidated, 

solid lines) in humans after repeated virtual oral dose of DBP (13 μg/kg/day) for 28 

days. The dose of DBP was calculated by reverse dosimetry using the reported human 

biomonitoring data. 
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Fig. II-6. Human urinary concentrations (solid lines) of aniline (A and B) and 2,6-dimethylaniline (C and D) after repeated 

virtual oral doses for 28 days. The doses of aniline and 2,6-dimethylaniline were calculated by reverse dosimetry to obtain the daily 

intake [A, 11; B, 26; C, 8.3; and D, 29 µg/kg/day, respectively] that corresponded to the reported 50th (A and C) and 95th (B and D) 

percentiles of human urinary biomonitoring data (dashed lines) [A, 6.0; B, 13.7; C, 3.8; D, 13.3 ng/mL, respectively].  
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Table II-4. Reverse dosimetry analyses using human PBPK models for chemicals daily intake after repeated virtual oral 

administrations for 14 or 28 days based on the reported human urinary mean/median and (95th/100th) concentrations of analyte 

in biomonitoring data 

Analyte in urine 

Reported biomonitoring, 

mean/median (95th) 

concentrations in urine, ng/mL 

Chemical 

Estimated daily doses by 

reverse dosimetry, 

mean/median (95th) doses, 

µg/kg/day 

TDI, 

µg/kg/day 

Sum of oxidized 

monoisononyl 

phthalate 

5.3 (33) a) Diisononyl phthalate 0.23 (1.4) 150 b) 

Total monobutyl 

phthalate and its 

glucuronide 

30 (149) c) Dibutyl phthalate 1.2 (6.1) 5-10 d) 

Aniline 6.0 (13.7) e) Aniline 11 (26) 7 e) 

2,6-Dimethylaniline 3.8 (13.3) e) 2,6-Dimethylaniline 8.3 (29) Not available 

The reported plasma concentrations of analyte from biomonitoring in human and TDI values were taken from the literature  (a, Koch et 

al., 2017; b, European Food Safety Authority, EFSA J., 2005; c, Silva et al., 2003; d, Seckin et al., 2009; e, Chinthakindi and Kannan, 

2022b). 
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3-3 PBPK モデル用入力パラメータ値と既報バイオモニタリング濃度の関係 

 スチレン、TBBPA および DBP の推定した単位経口曝露量当たりの各検出物

質の血中バイオモニタリング報告濃度値と、各検出物質の肝クリアランス値の

関係を調査したところ、見かけの負の相関関係（r = -0.93）が認められた（Fig. 

II-7A）。同様に、DINP、DBP、アニリンおよび 2,6-ジメチルアニリンの推定した

単位経口曝露量当たりの各検出物質の尿中バイオモニタリング報告濃度値と、

各検出物質の肝クリアランス値の関係を調査したところ、同様に見かけの負の

相関関係（r = -0.75）が認められた（Fig. II-7B）。ともに例数が限られており、

算出された相関係数は有意ではなかったものの、見かけ上の負の相関関係が示

唆された。 

Fig. II-7. Relationship between biomonitoring concentrations in plasma (A) or 

urine (B) of estimated reverse doses and the hepatic clearance of analytes.   
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第 4 節 考察 

 本章では、スチレンはラット PBPK モデルより、TBBPA とその代謝物、DBP

とその代謝物、DINP とその代謝物、アニリンおよび 2,6-ジメチルアニリンはヒ

ト肝キメラマウス PBPK モデルより、単種アロメトリックスケーリング法を用

いてヒト PBPK モデルを構築した。これらヒト PBPK モデルを用いて、報告さ

れた各化学物質の血中もしくは尿中バイオモニタリング報告濃度から、反復仮

想投与時の経口曝露量を後ろ向きに推定し、各化学物質の現行 TDI 値と比較す

ることで、生活環境下でのヒトでの安全性リスクを評価した。  

2009-2010 年、米国 CDC の報告（ https://www.cdc.gov/exposurereport/data_ 

tables.html）より、スチレンはヒト血中から最大で 0.183 ng/mL もの濃度として

検出されている。このスチレンのヒト血中バイオモニタリング報告濃度から推

定したスチレン経口曝露量は 2.9 µg/kg/dayであった。現行スチレンの TDI値は、

1996 年に世界保健機関（WHO）より 7.7 µg/kg/day と設定されている(WHO., 1996)。

推定したスチレンの経口曝露量は、現行 TDI 値と比較して同程度の桁数である

ことが認められた（Table II-3）。このことより、生活環境下でのスチレンの曝露

により、ヒトに悪影響を及ぼす可能性が推察された。 

TBBPA は、ヒトでの潜在的な健康リスクが懸念されており(Hakk and Letcher, 

2003; Hays and Kirman, 2019; Wang et al., 2019)、代謝物を含む TBBPA はヒト血中

から最大で 0.8 ng/mL もの濃度として検出されている(Hays and Kirman, 2019)。

この TBBPA のヒト血中バイオモニタリング報告濃度から推定した TBBPA 経口

曝露量は 17 µg/kg/day であった。現行 TBBPA の TDI 値は 73000 µg/kg/day と設

定されている(Hays and Kirman, 2019)。推定した TBBPA の経口曝露量は、現行
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TDI 値と比較して 3 桁程度低値であることが認められた（Table II-3）。このこと

より、生活環境下での TBBPA の曝露は認められるものの、日常摂取量に換算し

た場合、ヒトに悪影響を及ぼす可能性は低いことが推察された。 

フタル酸ジエステル類 DBP および DINP は、実験動物に限定した生殖毒性が

報告されている(Oishi and Hiraga, 1980; Gray et al., 1982; Kluwe et al., 1983; Hellwig 

et al., 1997; Wine et al., 1997; Silva et al., 2003; Koch et al., 2006)。一般集団の成人

被験者の生体試料中の DBP 代謝物濃度から推定された DBP の推定一日摂取量

は 1996 年以降減少傾向を示し、2003 年は 1.9 µg/kg/day と推定された(Wittassek 

et al., 2007)。DBP の TDI 値は、2005 年に欧州食品安全委員会により 10 µg/kg/day

と設定された(Seckin et al., 2009)。2005 年の米国の研究では、モデリング計算を

用いた一般集団の DBP の推定一日曝露量の 95 パーセンタイル値は 2.68 

µg/kg/day であることが報告された(Marsee et al., 2006)。カプセル剤の腸溶性コ

ーティングに使用される DBP（3.6 mg）は、欧州での DBP の TDI 値である 10 

µg/kg/day よりも高い曝露を引き起こす可能性があると示唆されたことから、現

行 DBP の TDI 値は、日本食品安全委員会より 5 µg/kg/day と設定されている

(Seckin et al., 2009)。DBP 代謝物はヒト血中から最大で 38 ng/mL もの濃度とし

て検出されており(Silva et al., 2003)、この DBP 代謝物のヒト血中バイオモニタ

リング報告濃度から推定した DBP 経口曝露量は 34 µg/kg/day であった。この推

定した経口曝露量は、現行 DBP の TDI 値である 5-10 µg/kg/day と比較して超過

することが認められた（Table II-3）。このことより、DBP の新規製品への使用規

制がされているものの、報告されている化学物質の使用状況が継続するならば、

DBP がヒトに悪影響を及ぼす可能性は高いことが推察された。 

 DBP 代謝物はヒト血中と同様に尿中から 149 ng/mL もの濃度として検出され
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ている(Silva et al., 2003)。この DBP 代謝物のヒト尿中バイオモニタリング報告

濃度から推定した DBP 経口曝露量は 6.1 µg/kg/day であった。この推定した経口

曝露量は、上述した現行 DBP の TDI 値と比較して、同程度もしくは一部超過す

る可能性が認められた（Table II-4）。このことより、生活環境下での DBP の曝

露により、ヒトに悪影響を及ぼす可能性は高いことが推察された。 

ドイツ人尿中バイオモニタリングより、DINP 代謝物は 1988 年から継続的に

検出されていることから(Herr et al., 2009; Zeman et al., 2013; Koch et al., 2017)、

現行 DINP の TDI 値は、欧州食品安全委員会により 150 µg/kg/day と設定されて

いる。ヒト尿中バイオモニタリング報告濃度から推定した DINP 経口曝露量は

1.4 µg/kg/day であり、現行 DINP の TDI 値と比較して 100 倍程度低値であるこ

とが認められた（Table II-4）。このことより、生活環境下での DINP の曝露によ

り、ヒトに悪影響を及ぼす可能性は低いことが推察された。 

アニリンおよび 2,6-ジメチルアニリンは一般的にペットとしてのイヌおよび

ネコの尿糞中から検出されていることに加えて、ヒト尿中から 13.7 および 13.3 

ng/mL もの濃度として検出されている (Chinthakindi and Kannan, 2022b; 

Chinthakindi and Kannan, 2022a)。これらのヒト尿中バイオモニタリング報告濃度

から推定したアニリンおよび 2,6-ジメチルアニリン経口曝露量はそれぞれ、26

および 29 µg/kg/day であった。現行アニリンの TDI 値は、米国環境保護庁より

7.0 µg/kg/day と設定されている(Chinthakindi and Kannan, 2022b)。推定したアニ

リンの経口曝露量は、現行アニリンの TDI 値と比較して超過することが認めら

れた（Table II-4）。2,6-ジメチルアニリンの TDI 値は設定されていないが、現行

アニリンの TDI 値と比較した場合、推定した 2,6-ジメチルアニリンの経口曝露

量は、TDI 値を超過することが認められた（Table II-4）。これらのことより、生
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活環境下でのアニリンおよび 2,6-ジメチルアニリンの曝露により、ヒトに悪影

響を及ぼす可能性は高いことが推察された。 

本研究にて、特に注目したフタル酸ジエステル類、アニリンおよび 2,6-ジメチ

ルアニリンに関して、以下に記述する。DBP 代謝物は本研究にて唯一、血中お

よび尿中の両バイオモニタリング報告濃度を収集できた化学物質である。血中

および尿中バイオモニタリング報告濃度から推定した経口曝露量は、どちらも

現行 DBP の TDI 値と同程度もしくは超過することが認められた。実験動物に限

定した生殖毒性の観点から、炭素側鎖の短い DBP は炭素側鎖の長い DINP およ

び DEHP 等に代替され始めており、DBP の使用は一部規制がなされている(Oishi 

and Hiraga, 1980; Gray et al., 1982; Kluwe et al., 1983; Hellwig et al., 1997; Wine et 

al., 1997; Silva et al., 2003; Koch et al., 2006)。しかしながら、2017 年度に我が国

の環境省環境保健部環境リスク評価室より発表された化学物質のヒトへの曝露

量モニタリング調査（https://www.env.go.jp/chemi/kenkou/monitoring. html）より、

ヒト尿中から DBP 代謝物が平均で 48.1 ng/mL 検出されたと報告されており、最

大でその約 100 倍もの DBP 代謝物の検出が報告されている。これらのことより、

DBP が一部の日本人にも悪影響を及ぼす可能性は高いと推察された。DBP の代

替として使用されている DINPの安全性調査を目的として、2007年 Kochら(Koch 

and Angerer, 2007)により、1.27 mg/kg の標識化した DINP を一般集団に経口投与

した研究が行われ、ヒト尿中へ排泄される DINP 代謝物の挙動が調査された。本

研究にて推定した DINP 経口曝露量は、現行 TDI 値と比較して低値であったこ

とから、生活環境下において DINP がヒトに悪影響を及ぼす可能性は低いこと

が推察された。 

以上のことから、化学物質の既報バイオモニタリング濃度から経口曝露量を
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後ろ向きに推定する本手法は、フタル酸ジエステル類、アニリンおよびジメチ

ルアニリン誘導体等のリスク評価を可能としたことに加えて、化学物質の工業

使用規制に関する科学的根拠の情報になり得ることが示唆された。これら推定

経口曝露量および既報バイオモニタリング濃度に影響を及ぼすと思われる薬物

動態パラメータ値を明らかにするために、各化学物質の推定した単位経口曝露

量当たりの各検出物質の血中および尿中バイオモニタリング報告濃度値と、各

検出物質の肝クリアランス値の関係を調査したところ、見かけの負の相関関係

が認められた（Fig. II-7A, B）。このことより、生活環境下におけるヒトへの化学

物質の曝露量は様々であるが、ヒト血中および尿中に化学物質が濃度として検

出される要因の一つに、個別化学物質の遅い肝代謝消失が関与する可能性が推

察された。 

次に本研究で算出したヒト PBPK モデル用入力パラメータ値より、2,6-ジメチ

ルアニリンの CLh 値はアニリンの CLh 値と比較して約 3 倍低値であり、推定し

た経口曝露量を用いて 28 日間反復投与時の 2,6-ジメチルアニリン尿中仮想投与

曲線には蓄積性が認められたことから、2,6-ジメチルアニリンはヒト生体内に蓄

積する可能性が示唆され、リスクの可能性も高くなることが推察された。  

 以上の知見より、本章をまとめると、ヒト PBPK モデルを用いてヒト血中あ

るいは尿中より検出される化学物質の既報バイオモニタリング濃度から経口曝

露量を求める後ろ向き予測手法は、注目した化学物質の生活環境下でのヒト経

口曝露量の予測を可能とした。ヒト型モデル動物および簡易 PBPK モデルを用

いた後ろ向き予測手法は、アニリン等をはじめとするベンゼン環構造を母核と

した一般化学物質の肝代謝消失を加味したヒト体内動態を考慮するリスク評価

を可能とし得ることを示唆した。  
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総括 

 生活環境下では、ヒトの健康に影響を及ぼすおそれのある様々な一般化学物

質が存在し、日々ヒトは一般化学物質に曝露され続けている。近年高感度分析

により、ヒトの血中および尿中等から種々の一般化学物質が濃度情報として検

出されるが、安全性が懸念される化学物質の経口曝露量の情報は十分ではない。

このような化学物質の多様なリスクは、化学物質の審査及び製造等の規制に関

する法律 (化審法) に基づき、一般にげっ歯類に経口投与した際の生死や組織へ

の影響等の結果から、体重当たりの投与量を用いて評価される。しかし、これら

の評価には、動物とヒトとの間の種差が画一的に取り扱われ、それらの生体内

動態の差異はほとんど考慮されていない。 

以上の背景から、化学物質の経口曝露量および生体内濃度を双方向に繋ぎ、

ヒト体内動態を考慮した複合的な化学物質のリスク評価手法が重要である。ヒ

ト型モデル動物である免疫不全マウスにヒト肝細胞を移植したヒト肝キメラマ

ウスは、肝臓の種差を考慮することなくヒト型肝代謝を再現でき、薬物動態研

究等に広く利用され始めている。複雑な PBPK モデルは、極めて煩雑ながらも

医薬領域での活用が始められている。ヒト肝キメラマウスと消化管吸収 (ka)、全

身循環分布容積 (V1) および肝代謝消失 (CLh, int) に着目した簡易 PBPK モデル

を組合わせることは、化学物質の経口曝露量と生体内濃度を双方向に予測し、

体内動態を考慮したリスク評価の新汎用手法となる可能性がある。そこで本研

究では、ヒト型モデル動物および簡易 PBPK モデルを活用し、ヒト由来生体試

料から検出され得る化学物質を取り上げ、血中、肝中および尿中濃度を予測し、

ヒト体内動態を加味する化学物質のリスク評価手法の検討を目的とした。  
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 第 I 章では、合成樹脂原料スチレン、工業用溶媒ブロモベンゼン誘導体、可

塑剤フタル酸エステル類および合成中間体アニリン誘導体等に注目し、酸解離

定数および油水分配係数等の物質固有記述子を算出した。化合物の血中タンパ

ク質非結合率および血球血漿分配率等を既報計算式より求め、PBPK モデル用入

力パラメータ値に利用した。注目した化学物質をラットおよびヒト肝キメラマ

ウスに経口投与した際の血漿中濃度を分離分析により実測した。得られた実測

血漿中濃度を基に、PBPK モデル用入力パラメータ値 (ka, V1, および CLh, int) を

フィッティング計算により算出し、動物 PBPK モデルを構築した。これら動物

モデルより出力した化学物質の血中仮想投与曲線は実測血中濃度を再現した。

血中濃度と同時に出力できる化学物質の肝中濃度を検証するため、ブロモベン

ゼン誘導体経口投与 2 時間後のヒト肝キメラマウスの肝臓を摘出し、１時点に

て実測したところ、PBPK モデルが出力する肝中仮想投与曲線と概ね一致した。

併せて出力される尿中濃度を実証するため、ヒト肝キメラマウスにフタル酸ジ

イソノニル経口投与後の尿試料を実測したところ、一次代謝物であるフタル酸

モノエステル体および側鎖の酸化的代謝物が分離定量され、実測尿中濃度は動

物 PBPK モデルより出力した予測尿中濃度結果と概ね同様であった。以上より、

注目化学物質の動物血中濃度を基に、簡易 PBPK モデルを用いて物質量から生

体内濃度を求める前向き予測手法は、化学物質の血中濃度の再現に加え、肝中

および尿中濃度の予測を可能とした。 

 第 II 章では、注目した化学物質におけるヒト肝キメラマウスの PBPK モデル

用入力パラメータ値を外挿し、ヒト PBPK モデルを構築した。フタル酸ジイソ

ノニルエステル、フタル酸ジブチルエステル、アニリンおよび 2,6-ジメチルアニ

リンの既報ヒト尿中バイオモニタリング濃度から、ヒト PBPK モデルを用いて
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経口曝露量を後ろ向きに予測し、TDI 値と比較した。フタル酸ジイソノニルの予

測経口曝露量は TDI 値を下回っていた一方、フタル酸ジブチルエステル、アニ

リンおよび 2,6-ジメチルアニリンの予測経口曝露量は TDI 値と同程度もしくは

超過することが示唆された。別途各化学物質の単位経口曝露量当たりの既報血

中もしくは尿中バイオモニタリング濃度および肝クリアランス値との関係を調

査したところ、それぞれ見かけの逆相関の関係が認められた。これらのことよ

り、生活環境下におけるヒトへの化学物質曝露量は様々であるが、ヒト血中も

しくは尿中に化学物質が濃度として検出される要因の一つに、個別物質の遅い

肝代謝消失があると推察された。以上より、ヒト血中あるいは尿中より検出さ

れる化学物質の既報バイオモニタリング濃度からヒト PBPK モデルを用いて経

口曝露量を求める後ろ向き予測手法は、化学物質の肝代謝消失を加味したヒト

体内動態を考慮するリスク評価を可能としうることを示唆した。  

 以上のことより、ヒト型モデル動物および簡易 PBPK モデルを組合わせた本

研究は、化学物質の動物血中濃度推移を基に、血中濃度の再現に加えて肝中お

よび尿中濃度を予測することを可能とし、化学物質の動物への経口曝露量から

生体試料中濃度を前向きに予測する手法となることを明らかにした。さらに本

研究は、生活環境下における化学物質のヒト生体試料中濃度からヒト PBPK モ

デルを用いて経口曝露量を後ろ向きに予測することを可能とし、肝代謝消失を

加味したヒト体内動態を考慮するリスク評価手法となり得ることを示唆した。

以上、ヒト型モデル動物および小腸、肝臓、全身循環および/または腎からなる

簡易 PBPK モデルを活用し、化学物質のヒト経口曝露量および生体内濃度を双

方向に予測する本研究成果は、着目したアニリン等をはじめとするベンゼン環

構造を母核とした類縁化学物質等のヒト肝代謝消失を考慮するリスク評価の新
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手法となることが期待される。 
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