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第1章　序論

1．1研究の背景

　人類はこれまでに多数の化学物質を作り出し、その恩恵にあずかって、快適かつ便利な

生活を享受している。しかし、その一方で我々の生活空間である地球環境にはすでに多く

の化学物質が放出され、現在もその状況が続いているのは紛れもない事実である。これら

の化学物質の急性毒性および発ガン性、催奇形性、変異原性などの中・長期毒性について

は、細胞、動物を用いた研究や実験（連続投与毒性試験、発ガン性試験、催奇形性試験、

繁殖毒性試験など）が実施され、その安全性の確認を行ってきている。

　しかし、近年になって内分泌撹乱物質の存在が不透明な不安を我々に与えた。コルボー

ンらの「Our　Stolen　Future」【1】（邦訳「奪われし未来」【2】）が話題になり、内分泌撹乱物質

が一躍クローズアップされて一時期は社会問題とまでなった。

　内分泌撹乱物質の特徴は、ホルモン類似の作用を多様に発揮して複雑な生体機能を微量

で撹乱させ、生体に様々な障害を及ぼす可能性である。ホルモンとは、我々の体内に存在

する化学物質で、分泌器官（視床下部、脳下垂体、消化管、腎臓、精巣、卵巣など）から、

身体の恒常性を維持するために微量に分泌され、血液により運搬され標的器官、細胞に特

有のホルモン作用を発揮する化学物質の総称である。

　内分泌撹乱物質の多くはエストロゲン作用を含めた複雑なホルモン作用を発揮して、生

殖系、免疫系、神経系などに影響を与える可能性があると言われている。通常、ホルモン

が細胞膜あるいは核のホルモンレセプターに結合することで、核内DNAに影響を及ぼして、

mRNAを介したタンパク合成が始まる。これがホルモンとしての作用であるが、内分泌撹

乱物質はこの元来のホルモン作用を擬似したり、阻害したりすることで多様な生体影響を

発現すると考えられている。これは直接的な作用であるが、間接的にホルモン作用に影響

する物質もあると考えられている。そしてこれらの作用は、成体では可逆的に作用するが、

胎児及び新生児期では不可逆的に作用し、恒久的な影響を及ぼす恐れがあると指摘されて

いる。

　現在、環境省は内分泌撹乱作用が疑われる物質として67の化学物質をリストアップして

いる。様々な化学物質による野生動物を含む生態系への影響が報告されているが、これま

でに発表された多くの調査研究は生殖系に及ぼす影響であり、海産巻き貝（イボニシ）、は

虫類（ワニ）、鳥類などのメスのオス化、雌雄同体、ふ化率の低下などが報告されている。

ヒトに対しては膣ガンの誘導、精子数の減少・精子運動率の低下の他、免疫系や神経系へ

の影響、花粉症、アトピーやシックハウス症候群等にも関与しているのではないかとの疑

いがもたれている。しかしこれらの生態系あるいはヒトにっいて報告されている様々な異

変は、内分泌撹乱物質との因果関係を明確に示す状況には未だなく、因果関係を科学的・

定量的に把握するには引き続き研究が必要である。

　その一方、内分泌撹乱物質がヒトや生態系に及ぼすであろう悪影響に対する社会的関心

1



はやや落ち着きを呈してきている。しかしそれは、定量的リスク評価が行われた結果では

ない。内分泌撹乱物質にまつわる、従来の化学物質では問題にならない低濃度で生物の発

生過程に作用し、種の存続に致命的な悪影響をもたらすのではないかという重大な懸念は、

科学的根拠に基づいて払拭された訳ではない。

　従って、内分泌撹乱物質について今後解決すべき課題は多く残されており、その中で、

ヒトにおける健康影響の調査が求められている。

　ヒトについての疫学的調査は多く行われてはいるが、依然として特定の化学物質の内分

泌撹乱作用による健康影響の「用量・反応関係」は特定されておらず、動物実験でも個体レ

ベルでの明確な用量・反応関係は把握されていない。一方で、内分泌撹乱作用を持つと疑わ

れている物質の投与によって発現が促進あるいは抑制される遺伝子が特定されっっあり、

特定の酵素や蛋白の発現量と内分泌撹乱物質曝露量との関係が、実験動物等を使って、把

握されつつある。

　内分泌撹乱物質がヒトに及ぼす影響を定量的に評価するために解決すべき問題は多く残

されており、現時点において直ちにヒトの健康リスクを身体レベルで評価することは不可

能であるが、ヒトにおける健康リスクが顕在化する以前にそのリスクを評価し対策を立て

る必要がある。

1．2　研究の目的

　現在、内分泌撹乱物質がヒトに及ぼす悪影響として問題になりそうな事項を表1・1に整理

する。「精子数の減少」や「精子の運動能力減少」は極めてわかりやすい「変化」であるものの、

それを「悪影響」の指標に採用することはできない。これらの変化が大きくなり、「受精困難」

等の症状が無視できなくなって初めて「悪影響」が発生したことになり、例えば「精子数の減

少」と「受精困難（子孫の減少、種の存続の危機）」との間には解明すべき大きな問題が残さ

れている。

　すなわち現時点では、個体としてのヒトに現れる悪影響を評価のエンドポイント（評価

指標）に設定して健康リスクを評価することは困難であるといえる。ここでは、ヒトの臓

　　　表1・1環境ホルモンがヒトに及ぼすと考えられる悪影響・変化の例

アレルギー、免疫機能の低下、IQの低下、多動、

知能・精神発達の遅れ、神経・行動発達の異常、

生殖能力の減退・喪失、種の維持能の減退、等。

精子数の減少、精子運動能力の低下、

尿道下裂等の先天異常の増加、停留精巣、精巣癌、

乳癌等の癌の増加、子宮内膜症の増加、等。

突然変異の誘発、特定の遺伝子活性の変化、

特定の酵素・タンパクの誘導、等。
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器・組織や細胞、遺伝子等に現れる「変化」を評価指標にして、内分泌撹乱物質によるヒ

ト健康リスク評価の枠組みを構築することにする。

　またそのリスクに対処する方策をとるためには、リスクを引き起こしている物質の由来

やヒトへの曝露経路などを明らかにしておくことが必要である。このため、リスク評価の

枠組みには、原因となる内分泌撹乱物質の環境中動態やヒトへの曝露経路の評価も組み込

む。

　そしてその枠組みに従って、環境中に実在し内分泌撹乱作用が疑われるビスフェノールA

を題材とした定量的ヒト健康リスク評価を目指す。

　ビスフェノールAについては次節で詳述するが、環境省および国土交通省の調査【3，4］に

おいて日本国内の多くの水環境で検出されており、国内の広範な汚染が懸念される。また

内分泌撹乱作用が疑われている化学物質の中で、ヒトが直接曝露するような使用形態が多

く、かつ、真偽が未だ明らかではないものの内分泌撹乱作用が動物を用いて示された例【5］

がある物質である。さらに水中生物に対しても低濃度で内分泌撹乱作用があることが巻貝

を用いて確認されており［6］、この作用発現濃度と環境水中の濃度が他の物質に比較して乖

離度が小さいとされている13】。このような状況から、リスク評価の観点において優先度の

高い物質であると考えられる。

本研究の目的を簡単にまとめると、以下の様である。

（1）まず、化学物質によるヒト健康リスク評価の従来からの枠組みを振り返るとともに、内

　分泌撹乱物質によるヒト健康リスク評価の枠組みを明確にする。

（2）これに基づくビスフェノールAの定量的ヒト健康リスク評価のために用いる、一連の数

　学モデルの構築を試みる。具体的には、環境中動態モデルを構築し、それを用いて環境

　中ビスフェノールA濃度を予測するとともに、ビスフェノールA放出源を推測する。

　またヒトのビスフェノールA摂取量を見積もり、ヒト体内動態を予測する数学モデルを

　構築して内部曝露量を予測し、これに、ヒト内部曝露量と影響との用量・反応関係を表

　すモデルを組み合わせることにより、一連の数学的枠組みを作る。そしてこの数学的枠

　組みに依拠して、ビスフェノールAのヒトにおけるリスク評価を試みる。

1．3　評価対象物質ビスフェノールA（BPA）の用途と性質

　ビスフェノールA（以下BPAと略記する）は合成樹脂の原料として大量に生産され、日

常生活の種々の場において使用されている。その生産量は年々増加傾向にある。BPAは弱

いながらもエストロゲン作用を示すと言われており、日常的に接する機会の多い化学物質

である。
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1．3．1　BPAの生産量・用途

　BPAの日本国内での生産量は年々増加傾向にあり、特に1999～2000年にかけて大幅に

生産量が増加した（第3章3．1．1）。2001年度の国内生産量は399，415tOnであり、国内流

通量は432，128tonであった（経済産業省化学工業統計、財務省貿易統計）。

製造されたBPAは、その73％がポリカーポネート樹脂原料、22％がエポキシ樹脂等の原

料、1．5％が樹脂添加剤（塩化ビニル安定剤、難燃剤原料）となる。ポリカーポネート樹脂

は食器やほ乳びんなど、エポキシ樹脂は主に缶詰、缶飲料の内部コーティング（被覆）材

などに使用されている。

1．3．2　BPAの物理化学的性質

　BPA（Bisphenol　A、2，2・bis・（4・hydoxyphenyD’propane）は、分子量228．3のフェノー

ル系有機化合物である。BPAの物理化学的性質を表1・2に示す。沸点251℃（1．7　kPa）、

融点は152．5℃で、水に難溶性であり、オクタノール！水分配係数（Log　Kow）は3．3とされ

ている。

図1・1BPAの化学構造

表1・2BPAの物理化学的性質

　分子量

沸点［℃］

融点［℃］

蒸気圧［Pa］

　水溶解度

　Log　Kow

228．3

251

　　　152．5

5．3×10・6Pa（20℃）

　120mg1L（20℃）

　　　　3．3

1．3．3　BPAの毒性

1．3．3．1　発ガン性

　ラットやマウスを用いた慢性毒性・発ガン性試験では白血病の増加がみられ、発ガン性

が示唆されている。しかし、NTP（National　Toxicology　Program）のテクニカルレポート

では、発ガン性が認められないとの結果がでているため、IARC（lnternational　Agency　for

Research　on　Cancer）の評価では、ヒトに対する発ガン性の証拠が未だ明らかでないとす

る「第3グループ」に分類されている。
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1．3．3．2　生殖毒性

　生殖毒性に関しては、いくつかの研究報告がなされているので、それらを列挙する。こ

こでは従来の生殖毒性の範疇にある報告を挙げ、内分泌撹乱作用によると考えられている

ものは別項目に記載する。

1）SDラットおよびICRマウスの妊娠6・15日にそれぞれBPA　O、160、320、640mg！kg・

　day（ラット）およびBPA　O、500、750、1，000、1，250mg／kg・day（マウス）を経口投与し

　たところ、マウスの1250mg／kg投与で死胚頻度が有意に増加した。また胎児体重は減

　少したが奇形頻度変化なかった【7】。

2）ラットの妊娠1・15日にBPA　80mg，125　mg／kg・dayを腹腔内投与したところ、死胚数

　の減少，胎児体重減少がみられた。また125mg投与群において肛門閉鎖胎児の増加傾

　向および投与量に伴う化骨遅延の増加を認め、催奇形性が疑われるが例数が少なかった

　【8】。

3）swiss　cD・1マウスを用いた二世代試験において、　BPA　o．25、　o．5、1．o％添加飼料を摂

　取させたところ、FO世代の0．5，1．0％群で交尾数，平均胎児数，胎児体重が減少した

　［9］。

1．3．3．3　神経毒性

　妊娠ラットにBPAを0．1、1ppm経口投与したところ、0．1ppm投与群で探索行動に、1

ppmの投与群で運動量と探索行動に性差が消失したとの報告がある【10】。脳の構造、働き

には生物学的な性差があり、雄は雄特有の、雌は雌特有の脳をもっている。これにより胎

児の脳内における神経回路形成時に、胎児がBPA曝露されることにより行動に変化をきた

すことが示唆された。また別の報告では、母ラットにBPAを40μg／kg・BW投与（交尾前

から離乳期まで）した結果、生まれてきた仔に行動異常が見られた【11］。

1．3．3．4　内分泌撹乱作用

　ここでは内分泌撹乱作用を、エストロゲン様作用に限定し、研究報告例を記載する。

1）BPAは、ヒト乳ガン細胞MCF・7を用いた実験において、2～5ppbの曝露濃度で細胞増

　殖作用を示し、そのエストロゲン活性は1！5，000～1！17，000（対エストラジオール）と

　推定される【12】。

2）in　vitro試験において、　BPAは17β・エストラジオールと比較すると弱いもののエスト

　ロゲン活性を示し、エストロゲンレセプターと結合し、活性化することが明らかになっ

　た【13，14】。

3）BPAの2および20μg／kgをマウスの妊娠11～17日に投与したところ、生後6ヶ月齢

　の雄マウスの前立腺重量の増加を認めた。また投与量2μg！kgにおいて、包皮線重量の

　増加、精嚢および精巣上体重量の減少、精子生産効率の低下などの影響がでるとの報告

　がされた【5，15］。しかし、他の研究者による追調査においては、これらの結果は再現さ

5



　れなかった【16】。

4）マウスの妊娠11～17日にBPAを2および20μg！kgで皮下投与したところ、20μg！kg

　投与のF1雌において、膣開口が有意に早まり発情開始も早かった。また体重減少が見

　　られた。このF1雌を、　BPA投与無しの雄と交配させたが、その仔（F2）の数や性比に

　BPA投与の影響はなかった。［17］

1．3．3．5　BPAの健康リスク評価指標

　従来、化学物質の安全基準を設定するためには、生殖影響試験の他に、発ガン性試験、

催奇形性試験および慢性毒性試験等が行われてきた。BPAについても生殖影響試験、慢性

毒性試験および発ガン性試験などの各種試験が行われ、生殖影響試験では50mg！kg・day

で影響がみられず、慢性毒性試験では50mg！kg・dayでわずかに体重の減少があった他は影

響がなかったことから、ラットにおけるLOAEL（Lowest　Observed　Adverse　Effect　Level；

最小無毒性量）を50mg！kg・dayとし、安全係数1／1，000を乗じ50μglkg・dayがヒトの1

日耐用摂取量（TDI）とされている。日米欧とも同じ値を採用している。しかし、現在問題

視されている内分泌撹乱作用を考慮に入れるならば、TDIは大きく減らされる可能性があ

る。

1．3．4　BPAの実験動物における体内動態

1）Snyderらの研究［18］

　雌のF・344ラットおよびCDラットに14C標識化合物14C・BPA（100　mg！kg）を経口投

与し、その体内分布の比較、BPAのグルクロン酸包合体（以下BPA・glucと記す）の単離

とそのエストロゲン活性の分析および、授乳期における経授乳移行による母体から仔への

移行について評価した。F・344ラットは、　CDラットよりも尿中に標識化合物をより多量に

排泄した。尿中の主な代謝物は、BPA・glucであった。授乳期にBPAを投与されたCDラ

ットでは、母乳中に少量の標識化合物（投与lh後：0．95±0．66μgBPA　eq．／ml）が含まれ

ていた。生まれた仔の体内の標識化合物濃度は比較的高かった（44．6±24．4μgBPA

eq．！kg）。母乳、血漿中には、顕著にBPA・glucの存在が確認された。　BPA・glucはα、β

のエストロゲンレセプターの活性化試験において明らかな効果は示さなかったため、グル

クロン酸抱合は解毒反応であるとしている。

2）Pottengerらの研究【19］

　F・344ラットにおいて、10および100mg！kgの14C・BPAを単回で経ロ投与（po）、腹腔内

投与（ip）、皮下投与（sc）し、　BPAの薬物動態、代謝が投与経路に依存することを明らかにし

た。吸収率と血漿中の14c・BPAは、　ip、　scと比較してpoがかなり低かった。経口投与にお

いて血漿中14C・BPAは、主にBPA・glucによるものであった（68－100％）。腹腔内投与、

皮下投与において血漿中14C・BPAは、　BPA・glucによるものであった。　BPA・glucは、主に
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尿中に排泄され、未変化体BPAは、糞中に排泄された。これらの結果から、薬物動態、代

謝は投与経路に依存し、BPAのエストロゲン様効果には投与経路による相違があることを

指摘した。

3）Upmeierらの研究【20】

　メスのDA／Hanラットにおいて、　BPAの静脈注射または経口投与した後（10または

100mg！kg）の薬物動態について調査した。静脈注射後すぐに血漿中BPA濃度は15μg／ml

に達し、その後すばやく消失し、投与後24時間には検出限界以下となった。BPAは経口投

与後10分には血漿中に存在し、消化管からの吸収が早いことを示した。BPAの吸収率は、

10または100mg／kgの投与量においてそれぞれ、16．4％、5．6％であった。

4）Takahashiらの研究【21】

　懐胎期F・344ラットに、1g！kgのBPAを単回経口投与し、その経胎盤胎児移行について

調査した。BPAの血液、肝臓、腎臓、胎児中濃度は、投与20分後に最高濃度に達し、その

後次第に減少した。投与6時間後では、最高濃度の2－5％レベルであった。各臓器におけ

るBPA濃度の減少は、血液中濃度減少と同様の傾向を示した。これらの結果は、母体臓器、

胎児におけるBPAの吸収と分布は非常に早く進行し、胎盤はBPAに対してバリアーとし

ては機能していないことが明らかになった。

5）Knaakらの研究【22】

　BPAの代謝に関しては、ラットを用いた加ガ切試験研究成果が報告されており、i4C・BPA

を経口投与すると相当早く尿と糞に約2：1の比で放射能が排泄されてくる。投与後3日目

までに70・80％以上が排泄され、8日間で90％程度の14C・BPAが排泄される。排泄物は大

部分がBPA・glucとBPAの硫酸抱合体であり、糞中の代謝物の約半量がフェノールにさら

に1個の水酸基が導入されたものであることが、標準物質との比較から推定されている。

6）Yokotaらの研究【23】

　Wister系ラットの肝細胞を用いた実験により、体内に入ったBPAは、
UDP・glucronosyltransferaseによってグルクロン酸抱合されたことが確認された。グルク

ロン酸抱合は主に肝臓における酵素反応である。

　図1・2にBPAの生体内における代謝経路を示す。
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図1・2　BPAの生体内における代謝経路

7）Elsbyらの研究［24】

　BPAのラットとヒト肝ミクロソーム系代謝における比較研究がinガぴoで行われた。メ

スラット肝細胞を用いた代謝では、主にグルクロン酸抱合体が生成された。ラット肝細胞

とヒト肝細胞におけるBPA代謝速度Vm。、には大きな違いがあり、Vmaxはラット31．6±8．1、

ヒト5．2±0．3　nmoVmin・mg　ofproteinであった。また、　NADPH（Nicotinamide　Adenine

Dinucleotide　Phosphate）存在下でラットまたはヒト肝ミクロソームとBPAを反応させた

ところ、5・hydroxy　BPAが生成された。

1．4　本論文の構成

　本論文の構成と簡単な内容を以下に示す。

　第1章では、本研究の背景にある社会的・科学的状況を述べるとともに、本研究の目的

を明確にする。また、本研究においてリスク評価の対象物質とするビスフェノールAにつ

いて、本研究に関連すると考えられる既得の科学的知見について述べる。

　第2章では、化学物質によるヒト健康リスク評価の従来からの枠組みを振り返るととも

に、内分泌撹乱物質によるヒト健康リスク評価の枠組みを明確にする。

　第3章では、ビスフェノールAの環境中への放出経路および量と、環境中での動態を、

数学モデルを用いて予測する。

　第4章では、日常におけるヒトのBPA摂取量を、種々の曝露経路を想定して算定する。
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　第5章では、ヒトのモデル動物としてマウスを用い、摂取されたビスフェノールAの体

内での動態を明らかにする実験を行って、標的臓器での内部曝露レベルを把握する。

　第6章では、第5章で得たビスフェノールAの体内動態実験結果を基に、懐胎期マウス

における生理学的薬物動態（PBPK）モデルを構築し、これを懐胎期ヒトPBPKモデルに

発展させて、ヒト体内でのビスフェノールAの動態を予測する。

　第7章では、体内標的臓器におけるビスフェノールAの内分泌撹乱作用の用量・反応関係

を数式化し、第6章で予測したヒト内部曝露レベルでの内分泌撹乱作用を予測する。

　第8章では、本研究で得られた成果をまとめるとともに、今後の検討すべき課題につい

て述べる。

　第9章では、内分泌撹乱物質を含む化学物質によるリスクのうち、本研究で扱わなかっ

た生態系リスクについて、今後の展望を述べる。

参考文献

1．Colborn　T．　et　aL（1996）Our　Stolen　Future：Are　We　Threatening　Our　Own　Fertility，

　　Intelligence，　and　Survival？・A　Scientific　Detective　Story，　Penguin　USA

2．シーア・コルボーンら（1997）奪われし未来、翔泳社

3．環境省（2002）平成13年度内分泌撹乱化学物質における環境実態調査結果のまとめ

4．国土交通省（2002）平成13年度水環境における内分泌撹乱物質に関する実態調査結果

5．vom　Saal　ES．　et　al．（1998）A　physiologically　based　approach　to　the　study　of　bisphenol

　A　and　other　estrogenic　chemicals　on　the　size　of　reproductive　organs，　daily　sperm

　production，　and　behavior．7bxieo1　lnd　Health，14，239

6．Oehlmann　J．　et　al．（2000）Effects　of　endocrine　disruptors　on　prosobranch　snails

　　（Mollusca：Gastropoda）in　the　laboratory．　Part　I：Bisphenol　A　and　octylphenol　as

　xeno’est「09ens・Eeotoxicology，9，383・397

7．Morrissey　R．E．　et　a1．（1987）The　developmental　toxicity　of　bisphenol　A　in　rats　and

　mice．　Fundam／Appl　Toxico7，　8，571・582

8．Hardin　B．D．　et　al．（1981）Testing　of　selected　workplace　chemicals　fbr　teratogenic

　potential．　Sean　J　Work　En　vr’ron　Health，7（Suppl　4），66・75

9．No　author　name（1997）Eη亘∬oη仇81功毎写ρθcち105（Suppl　1），273・277

10．Kubo　K．　et　a1．（2001）Exposure　to　bispheno1　A　during　the　fetal　and　suckling　periods

　disrupts　sexual　differentiation　of　the　locus　coeruleus　and　of　behavior　in　the　rat．

　Ne　uroseゴ　Le　tt，304，73・76

11．Dessi・Fulgheri　F　et　aL（2002）Effects　of　perinatal　exposure　to　bisphenol　A　on　play

　behavior　of　female　and　male　juvenile　rats．　Environ　Health　Persρect，110　Suppl　3，

　403・407

9



12．Perez　P．　et　al．（1992）IZbxico1／1〃1　Pharmacol，112，245・256

13．Krishnan　A．V　et　al．（1993）Bisphenol・A：an　estrogenic　substance　is　released　from

　　　　polycarbonate　nasks　during　autoclaving．」endonゴhology，132，2279・2286

14．Gaido　K．W　et　al．（1997）Evaluation　of　chemicals　with　endocrine　modulating　activity

　　　　in　a　yeast・based　steroid　hormone　receptor　gene　transcription　assay．7bxico1．4〃1

　　　　Pharmaco］1，143，205・212

15．Nagel　S．C．　et　a1．（1997）Relative　binding　af6nity・serum　modified　access（RBA・SMA）

　　　　assay　predicts　the　relative　in　vivo　bioactivity　of　the　xenoestrogens・bispheno1　A　and

　　　　octylp　henoL、En　v71eon　Health　Pers　oeet，105，70・76

16．Cagen　S．Z．　et　al．（1999）Normal　reproductive　organ　development　in　CF・1　mice

．　　fbllowing　prenatal　exposure　to　bisphenol　A．7bxico1　Sei，50，36・44

17．Honma　S．　et　a1．（2002）Low　dose　e丘bct　of　in　utero　exposure　to　bisphenol　A　and

　　　　diethylstilbestrol　on　fbmale　mouse　reproduction．　Reμrod　Toxicol，16，117・122

18．Snyder　R．W　et　a1．（2000）Metabolism　and　disposition　of　bisphenol　A　in　fbmale　rats．

　　　　7bxieo1／lpP1」P力armaeol，168，225・234

19．Pottenger　LH．　et　al．（2000）The　relative　bioavailabihty　and　metabolism　of　bisphenol

　　　　Aill　rat8　is　dependent　upon　the　route　of　administration．7bxた01品；54，3・18

20．Upmeier　A．　et　a1．（2000）T（）xicokinetics　of　bisphenol　A　in　female　DA∫Han　rats　after　a

　　　　single　i．v．　and　oral　administration．ノlreh　7bxieol，　74，431・436

21．Takahashi　O．　et．al．　（2000）　Disposition　　of　orally　　administered

　　　　2，2・1）is（4・hydroxypheny1）propane（bisphenol　A）in　pregnant　rats　and　the　placental

　　　　transfbr　to　fetuses．　En　Vi（m刀」Uealt力Perspeet，108，931・935

22．Knaak　J．B．　et　al．（1966）Metabolism　of　bisphenol　A　in　the　rat、乃盟b｛U．4pρ1

　　　　」Pharmacol，8，175・184

23．Ybkota　H．　et　aL（1999）Glucuronidation　of　the　environmental　oestrogen　bisphenol　A

　　　　by　an　isofbrm　of　UDP・glucuronosyltransferase，　UGT2B　1，　in　the　rat　liver．　Biochem　」，

　　　　340，405・409

24．Elsby　R．　et　al．（2001）Comparison　of　the　modulatory　effects　of　human　and　rat　liver

　　　　microsomal　metabolism　on　the　estrogenicity　of　l）isphenol　A：implications　fbr

　　　　extrapolation　to　humans．　JPharmaco　Experj’1ηTherapert，　297，103・113

10



第2章　内分泌撹乱物質による健康リスク評価の枠組み

　内分泌撹乱物質と言えども、化学物質であることに変わりはない。従来から、広く化学

物質に対して、その健康リスクを評価する枠組みが提示されてきた。しかし内分泌撹乱物

質は、従来の毒性概念では安全とみなされていた極低用量で、種の存続に関わるような重

篤な悪影響を発揮するという新規な特性を持つ物質としてクローズアップされた。このよ

うな新たな毒性概念の真偽に関して明確な結論は未だ出ていないが、内分泌撹乱物質に従

来からのリスク評価の枠組みが適用可能であるのか、全く新たな特有の枠組みを作る必要

があるのかを再考することから始め、内分泌撹乱物質による健康リスク評価の枠組みを明

確にする。

2．1　化学物質による健康リスク評価の枠組み

　化学物質による健康リスクを評価する枠組み（図2・1：US．NRC，1983）1）を援用して、内分

泌撹乱物質がヒトに及ぼす悪影響を評価する枠組みを構築する。人に対する健康リスクを

リスクが現実の問題になるのに先だって評価し、有効な対策を講じるためには、人にっい

ての影響発現データ（疫学調査データ）を使うことはできない。また、動物実験の結果を

援用して人に対するリスクを評価するためには、高濃度の物質を与えて行われる実験の成

果を現実に問題になる低濃度域に外挿することによる誤差（濃度外挿誤差）や、動物実験

の成果を人に外挿する場合に生じる誤差（種差外挿誤差）を克服しなければならない。発

癌物質等による健康リスク評価と内分泌撹乱物質による健康リスク評価の相違点を表2・1

に整理する。

（基礎研究）→　（リスク・アセスメント）＿→レ（リスク・マネジメント）

価：観測、特定物
質への曝露

　濃度・短期曝

の実験結果を低濃

度・長期曝露に外
挿する方法

野外調査、曝露

の推定、被影響

団の特性の把握

健劇瓦襲鷲鱗

9（E卿s磯繊昼嚥璽

轟繊織

図2・1化学物質による健康リスク評価の枠組み
　　　　　　　（出典：US．NRC，1983）
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表2－1内分泌撹乱物質による健康リスク評価と発癌物質による健康リスク評価の比較

内分泌撹乱物質 発　癌　物　質

対象となる健康

潟Xク

生殖系の他、免疫系、脳への影響

凾ｪ示唆されている。

癌の誘発、臓器・組織の機能

瘧Q、等。

評価のエンドポ

Cント

特定バイオマーカの変化量。 発癌確率。機能障害の発症
煤A等。

用量・反応関係 疫学調査による把握は現時点で
ﾍ困難。

ヒト「用量・反応関係」を使

ｦる物質がある。

外部曝露評価

i環境内動態評
ｿ）

環境動態評価モデル、食習慣調査、モニタリングデータ等によ

髓ﾊ常の方法を適用。

内部曝露評価 PBPKモデル等により評価する。

W的臓器・組織は生殖系、免疫系

g織や脳、胎児等。

全ての臓器・組織。但し、物

ｿによって標的臓器・組織が

ﾁ定される。

2．2　内分泌撹乱物質による健康リスク評価枠組みの構成
2．2．1　評価の枠組み

　内分泌撹乱物質がヒトに及ぼすリスクを評価する枠組みを構成する上で考慮すべき基本

的な事項に、濃度外挿や種差外挿に伴う誤差を克服する必要があること等、内分泌撹乱物

質と発癌物質とで大きな概念上の違いはないといえる。最も大きな問題は、ヒトに対する

リスクを評価するといいながら、例えば「精子数の減少」のような、個体としてのヒトに内

分泌撹乱物質がもたらす影響（変化）が、現時点では明確でないことである。

　幸いにして、最近では分子・細胞生物学的な実験手法を使うことができ、個体レベルで

の変化を把握するための動物実験が可能である。これらの手法を組み合わせて、内分泌撹

乱物質がヒトに及ぼす健康リスクを評価する枠組みとして図2・2を用いることする。

（環境モニタリング・食習慣調査）⇒佛部曝露）⇒（内部曝露）・⇒（生体内変化の評価）⇒（ヒトリスクの評価D

（⊥

山）

【憂礎黙】

　　　　体内代謝・動態
　　　　の把握

実験動物の分子・細胞

レベルでの毒性評価

（バイオマーカー変化）

標的臓器・組織で

のバイオマーカー

変化の評価

ヒト用量一反応関係の把握

（パィオマーカー変化）

ヒトの分子・細胞レベ

ルでの毒性評価
（バイオマーカー変化）

実験棟物投与実験　　　実験動物の標的臓器・組織で

（個体レペル）　　　　のバイオマーカー変化の評価

r－一　‘一一一一一4－・一一，i－一一

‘実験動物用量一反応関係1

1（身体的影響）の把握

図2・2　環境ホルモンによるヒト・リスク評価のための枠組み
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健康リスク評価の最も基本的な手Jll頁は一般に次式で表現することができる。

　　　　　　　（リスク）ヒト
（リスク）ヒト＝…・・……・……・…・・x（外部曝露量）ヒト

　　　　　　（外部曝露量）ヒト

（1）

上式中の「（リスク）ヒト！（外部曝露量）ヒト」は、疫学調査によって得られる、ヒトに対する「用量

・反応関係」を意味しており、上式はヒトについての用量・反応関係が得られていることを前

提にしている。しかし、内分泌撹乱物質のヒトに対する「用量・反応関係」は現時点では事実

上入手不可能である。と言うより、これこそが評価すべき対象であり、リスクが顕在化す

る以前に（リスク）ヒトを評価しなければならない。従って、内分泌撹乱物質によるヒトへの影

響を評価するためには、現時点で把握可能な情報を明らかにして、式（1）が内包する評価構

造（図2・3参照）を拡張する必要がある。

　食品摂取等により経口的にヒトに（外部）曝露された内分泌撹乱物質は消化管において

吸収されて臓器組織に移行し、臓器組織において何らかの変化を誘発し、やがてこの「変化」

が身体症状に転化し、悪影響として診断されると考えることができる。すなわち、式（1）の

「（リスク）ヒトノ（外部曝露量）ヒト」の関係は「（リスク）ヒト！（バイオマーカの変化）ヒト」、「（バイオマ

ーカの変化）ヒト／（内部曝露量）ヒト」及び「（内部曝露量）ヒト！（外部曝露量）ヒト」の関係に分解可能で

ある。そこで、現時点で把握可能な関係を用いてヒトの健康リスクが評価できるように、

式（1）を下記のように書き改める。

　　　　　　　　（リスク）ヒト　　　　　　　　　　　　　　　　　　（バイオマーカの変化）ヒト
（リスク）ヒト＝……………・…・…・…・……x・・……・…………・・…・………

　　　　　　　（バイオマーカの変化）ヒト　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（内部曝露量）ヒト

　　　　　　（内部曝露量）ヒト
　　　　　x…・・…………・・……x（外部曝露量）ヒト
　　　　　　（外部曝露量）ヒト

ここで「バイオマーカー」とは、内分

泌撹乱物質の曝露により臓器組織、

細胞、遺伝子等に現れる変化の「指’

標」を意味する．例えばある種の遺己

伝子発現の変化（活性化や抑制）酷1 ~
定の酵素やタンパク質の血中濃度等　　K

　　　　　　　　　　　　　　　　　7
を用いることができる。　　　　　　迷

　身体的症状に比べるとバイオマー　響

カーの変化ははるかに鋭敏であり、

かつヒトと実験動物とで同じバイオ

マーカーを使える可能性がある。ま

た、「外部曝露量」は、食物や飲料水
　　　　　　　　　　　　　　　　　　図2・3
等と共に経口経路により、あるいは

（2）

ヒト用量一反応曲線

　　　　／

（外部曝露）ヒト

ヒト用量一反応曲線を用いるリスク評価
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呼吸（経気道）経路により体内に取り込まれる内分泌撹乱物質の量を、「内部曝露量」は経

口・経気道摂取された内分泌撹乱物質の内、臓器組織、細胞にまで到達し、直接にバイオ

マーカーを変化させる内分泌撹乱物質の量を意味する。多くの場合、「内部曝露量」は臓器

組織や血液中の物質濃度で与えられる。

　臓器組織そのものを用いる実験の困難さに比較すると、臓器組織の培養細胞を用いる実

験は比較的容易である。それ故、培養細胞を用いて行う実験結果をリスク評価に用いるた

めには、「外部曝露量」ではなく「内部曝露量」に注目する必要がある。

　「（リスク）ヒト！（バイオマーカの変化）ヒト」は、例えば特定の遺伝子発現量（バイオマーカ）

の変化が精子数をどの程度減少させるかを表す関係に相当する。この関係をヒトについて

確認することは現時点では不可能であるが、動物実験によりこの関係を把握することは可

能である。動物実験の結果を利用できるように、再び式（2）を書き改める。

（リスク）．，一熟2〕鰻㌘三二熱麹巳
　　　　　　（リスク）M9，1（バイオマーカの変化）me

　　　　　　（バイオマーカの変化）ヒト／（内部曝露量）ヒト

　　　　　x””””’”””””””’“”’・－－－－－－－ひ－－－－－－－－－・－－・－

　　　　　　（バイオマーカの変化）動物！（内部曝露量）動物

　　　　　　　　　（リスク）動物　　　　（バイオマーカの変化）鋤
　　　　　　x’””””’””””””’”’”””’”’x”””””””””’”’”””’””’””
　　　　　　　（バイオマーカの変化）鵬　　　（内部曝露量）Mth

　　　　　　（内部曝露量）ヒト
　　　　　x・…・……・…………x（外部曝露量）ヒト　　　　　　　　　　　（3）
　　　　　　（外部曝露量）ヒト

右辺第一項は、単位量のバイオマーカー変化が生体レベルにもたらすリスクの、ヒトと実

験動物との間の感度比であり、生体レベルでの「種差」を補正する関係である。右辺第二項

は、単位量の内分泌撹乱物質の内部曝露によって誘発されるバイオマーカー変化の、ヒト

と実験動物との間の感度比であり、「種差外挿誤差」を補正する関係である。

　現時点では「（リスク）ヒト／（バイオマーカの変化）ヒト」あるいは「（リスク）ヒト／（外部曝露量）ヒト」

の関係を把握することは不可能であり、それ故、内分泌撹乱物質がヒトに及ぼす悪影響は

「（リスク）ヒト」に代えて「（バイオマーカの変化）ヒト」を指標（エンドポイント）にして評価する

ことになる。

　式（3）の関連する項をそれぞれ消去すると、最終的に（リスク）ヒト＝（リスク）ヒトという恒等式

に帰結する。従って、式（3）の当否を吟味する必要はない。

2．2．2　外部曝露評価

　内分泌撹乱物質の大気中濃度や飲料水中濃度、各種の食物中濃度をモニタリング等によ

り把握し、これに食物等の摂取量を乗じて加算すれば、内分泌撹乱物質の外部曝露量を評

価することができる。経気道による外部曝露量を評価する場合には、大気中濃度と大気呼

吸量との積に肺における内分泌撹乱物質の沈着率を乗じることになる。
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　環境中に漏出した内分泌撹乱物質の環境中動態や、食物連鎖などを経ての食物への移

行・濃縮を評価するモデル（環境動態評価モデル）を開発することができれば、外部曝露

量のより効果的な評価が可能になる。わが国は、飼料用穀物を含めると穀物の70％近くを

輸入に頼っていることから、国内環境のみでなく地球環境中での内分泌撹乱物質の動態に

も留意する必要がある。

　環境動態評価等を健康リスク評価の枠組みに取り込む場合は、（外部曝露量）ヒトを次式のよ

うに拡大することになる。すなわち、

　　　　　　　　（外部曝露量）ヒト　（環境負荷量）　　（物質使用量）
（外部曝露量）ヒト＝・…・……・・・・・……X……・…………・・…X………・・…………・X（物質生産量）

　　　　　　　　（環境負荷量）　　　　　　　　　　　　　　　　（物質使用量）　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（物質生産量）

　「（物質使用量）！（物質生産量）」は、生産された内分泌撹乱物質がどの程度国内で使用・消

費されるかを、物質の輸出入を考慮して定めることになる。「（環境負荷量）／（物質使用量）」

は、PRTR法等に基づいて事業所毎に届け出られる数値として特定される。事業所内での

回収・再利用や処理などの効果が評価される。また「（外部曝露量）ヒト！（環境負荷量）」は、上

下水処理や環境中における分解・固定などの効果を考慮し、環境中に放出された内分泌撹

乱物質がどの程度ヒトに曝露されるかを評価する、いわゆる曝露評価（図2・2参照）のプ

ロセスに相当する。

2．2．3　内部曝露評価

　外部曝露量を内部曝露量に変換するためには、摂取された内分泌撹乱物質が体内臓器・

組織にどのように配分・蓄積され、体外に排泄されるかを把握する体内動態評価モデルが

必要になる。

　そこで、式（3）の「（内部曝露量）ヒト／（外部曝露量）ヒト」の関係を、次式（4）のように分解する。

　　（内部曝露量）ヒト　（内部曝露量）ヒト／（外部曝露量）ヒト　　（内部曝露量）動物
　　・……………・…・・＝………・…・…・・……・・…・・……・・……・x…………・……・…　　 （4）

　　（外部曝露量）ヒト　（内部曝露量）動物／（外部曝露量）動物　　（外部曝露量）動物

上式の右辺第一項は、ヒトおよび実験動物に投与された単位量の内分泌撹乱物質の臓器・

組織への配分量の比、すなわち内分泌撹乱物質体内動態の種差を意味する。この比の値を

特定するためには、動物実験データに加えて、ヒトに対する投与実験データが必要になる。

しかし、これは入手不可能であり、従って2．2．4に述べる体内動態評価モデルを用いてこの

比を関数的に解析する。下図における「外挿」の部分が、モデル上でのこの比を表す。

　式（4）の右辺第二項「（内部曝露量）動物／（外部曝露量）動物」の関係は、実験動物に内分泌撹乱物

質を投与して体内動態を把握することにより特定できる。
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　　　　　　　　　　　　　1（⑱
〈（内部麟量）…（外部囎量）・・〉｝生理学的斤ラメーターの変換

　　　　　　　　　　　　　lVit「°実験（醐ヒト）による1〈（内部囎量）・（外部囎量）、，〉

　　　　　　　　　　　　　　生化学的パラメ・一ター変換

図2・4　式（4）の概念図

2．2．4　体内動態評価モデル

　化学物質等の体内動態を評価するために、しばしば生理学的薬物動態モデル（PBPKモデ

ル、Physiologically・Based　Pharmacokinetic　ModeDが使われる。　PBPKモデルは体内の臓

器・組織を血流で繋ぐ構造を有し、内分泌撹乱物質の物質収支式を臓器・組織毎に書き下

すことにより得られる．従って、内分泌撹乱物質の体内動態は、PBPKモデルを適切な初

期・境界条件の下に解くことにより解析・評価される。

　PBPKモデルでは、個体の体重や臓器・組織の重量及び体積等の生理学的パラメータ、

及び消化管からの物質の吸収速度や代謝速度、排泄速度等の生化学的パラメータ、および

血液と臓器・組織との間の物質の分配率等の物理化学的パラメータが使われる。

　実験動物に物質を投与し、その臓器・組織内濃度の経時変化を追跡することにより上記

の関連パラメータ値を決定すれば「（外部曝露量）Mth」を「（内部曝露量）醐」に変換する実験動

物PBPKモデルが完成する。次いで、個体の体重や臓器・組織の重量および体積等の生理

学的パラメータ、血清タンパク結合や代謝等に関する生化学的パラメータなどをヒトの値

で置換することにより、第一近似のヒトPBPKモデルを得ることができる。

2．3ビスフェノールA（BPA）への健康リスク評価枠組みの適用

　内分泌撹乱物質によるヒトの健康リスクを評価する研究の課題は、ヒトに対するリスク

が顕在化する前にその大きさを予測する枠組みを準備し、必要な情報を整えて、リスク評

価の事例を提示することである。この課題に答えが提示されることは、環境中に実在する

内分泌撹乱物質とヒトの健康リスクとを関係づけるモデルが実際に完成することを意味し

ている。そこで、環境中に存在し内分泌撹乱作用が疑われるビスフェノールA（以下BPA

と略記する）に注目し、前節に述べた、内分泌撹乱物質によるヒトの健康リスクを評価す

る枠組み（図2・2参照）に従って、リスクを評価するためのモデルの作成とリスク評価を

試みた。BPAについてのリスク評価の流れを図2・5に示しておく。本研究においては、　BPA

を含む内分泌撹乱物質に関して最も懸念される、生物の発生過程における悪影響に注目す

るため、懐胎期のヒトを健康リスク評価の対象とする。第3章以降に、その内容を述べる。
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　　　　　埋立廃棄物

〈1）ヒトへの外部曝露量〉

「一一一一一一一一一一 u
　マウス体内動態（実験データ）

　　噺

　十

ヒト体内動態（計算データ）

毒性標的部位でのBPA濃度

1三扇㌫㌫二弄蒜㌫一一一「
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㊥i）　　　　　、
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　　パ付マー－h一変動（感受性）の種差，
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ヒト体内パ伺マーかのdo8e・response

〈2）ヒト体内作用部位の曝露量〉　　　〈3）ヒト体内作用部位ハ’付マーカー変動〉

図2・5BPAのヒトリスク評価の流れ
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第3章　ビスフェノールA（BPA）の環境中への放出と動態の予測

　第1章で述べたように、ビスフェノールA（以下BPAと略記する）は主として樹脂に含

まれる。そのためヒトはこの樹脂の直接使用によりBPAを摂取するというのが考え得る一

つの曝露経路である。しかし環境中で実際にBPAが検出されていることから、飲料水経路

でのヒトのBPA摂取も懸念されるところであり、また、樹脂に含まれていたはずのBPA

が如何にして環境中に存在することになっているのかを明らかにすることは、BPAによる

環境汚染に対策を講じる際に必要なことである。環境中のBPAは、飲料水等を介してヒト

に曝露されるだけでなく、環境中の生物に悪影響を与えることも懸念されるからである。

　この章では、BPAの環境中への放出量と経路を明らかにすることを試みるとともに、BPA

が環境媒体中でどのような動態を示すかを予測する。

3．1　環境中へのBPA放出量および経路の予測

3．1．1BPAの国内生産量および用途

　BPAの日本国内での生産量は年々増加傾向にあり、特に1999～2000年度にかけて大幅

に生産量が増加した。また、2001年度の生産量の伸びは大きくないが、輸出量が大きく減

ったため、国内流通量は大きく増加した計算になった。2001年度の国内生産量は

399，415tonであり、国内流通量は432，128tonであった。近年の国内生産量および国内流通

量の値を表3・1に示す。図3・1は、国内流通量を図示したものである。ただし、国内流通量

は、（国内流通量）＝＝（国内生産量）一（輸出通関統計）＋（輸入通関統計）として算出し

た。なお、BPAの生産量に関する統計は1995年度以前は取られておらず、1996年度以降

しかデータが得られなかった。

表3・1BPAの生産および流通に関する統計（単位：ton）

年度 国内生産量 輸出通関統計 輸入通関統計 国内流通量

1996 250143 34111 45535 261567

1997 267301 47441 42315 262175

1998 279710 62532 41131 258309

1999 355317 71935 48967 332349

2000 385933 73564 33874 346243

2001 399415 12124 44837 432128

出典　国内生産量；経済産業省化学工業統計

　　　輸出入通関統計；財務省貿易統計
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図3・1　BPAの国内流通量

　製造されたBPAは、その73％がポリカーボネート樹脂原料、22％がエポキシ樹脂等の

原料、1．5％が樹脂添加剤（塩化ビニル安定剤、難燃剤原料）となる。ポリカーボネート樹

脂は食器やほ乳びん、コンパクトディスク（CD）、　OA機器、自動車部品、シートなど、エ

ポキシ樹脂は主に缶詰、缶飲料の内部コーティング（被覆）材、積層板、接着剤、塗料な

どに使用されている。塩化ビニルは軟質塩ビと硬質塩ビに分けられるが、軟質塩ビは農業

用ビニール、電線被膜、床材、繊維、レザーなど、硬質塩ビはパイプ・継手、建材・窓枠、

フィルム・シート、波板・平板などに用いられている。軟質塩ビ製品は塩ビ用途の43．5％、

硬質塩ビ製品は56．5％を占める。

3．1．2　各樹脂からのBPA溶出

　種々の樹脂廃棄物を室温下で水に2週間浸漬してBPAの溶出を調べた実験【1］によれば、

ポリカーボネート製品廃棄物からのBPA溶出率は、1．1×10’3％（食器）、1．8×10’3％（シ

ート）、2．3×10’3％（CD）であり、軟質塩ビ製品からは、2．9％（電線被膜）、2．1％（合

成皮革）、11％（合成皮革）、硬質塩ビ製品からは9．7×10’3％であった。溶出率は、いず

れも各樹脂のBPA含有量のうち溶出した割合である。エポキシ樹脂製品からの溶出率は調

べられていなかったが、ポリカーポネート樹脂と同じくBPAをモノマーとする樹脂なので、

BPAの溶出率はポリカーポネートの場合と同等であると考えることにする。

　ここで、BPAの各樹脂への用途割合と、各樹脂からのBPA溶出率（上記溶出率の平均値

を用いた）から、BPAの総溶出量を樹脂間で比較してみると、全種類の樹脂が同じ条件下

に置かれたとした場合、軟質塩ビからの溶出量が95％を占めることが分かった。ただし、

BPA用途のうちの樹脂添加剤には、どのような樹脂にどのような目的で添加されているか

全体を明示した報告がないため使用比率1．5％の内訳が得られず、最悪のケースを想定して、

その全てが塩化ビニル安定剤として使われると仮定した。よって、0．65％が軟質塩ビ、0．85％

が硬質塩ビの安定剤として用いられているとして計算した。このような仮定の下ではある
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が、比率としては極めて低い用途である軟質塩化ビニルからの溶出が支配的であることは、

化学物質の樹脂からの溶出には、樹脂中の存在量だけでなく存在形態が大きく影響するこ

とを示している。

3．1．3　環境中へのBPA放出量および経路の予測

3．1．3．1　樹脂から環境中へのBPAの溶出経路

　前項で述べた、軟質塩化ビニルからの溶出量が95％という値は、全樹脂が同じ条件下に

置かれた場合の数値であった。樹脂によって使用される場所が異なれば、水との接触時間

も異なり、また環境中への放出経路も異なると考えられるため、実際に各樹脂から環境中

へ放出されるBPA量を見積もるためには、各樹脂の用途を考慮に入れる必要がある。

　樹脂からBPAが溶出し環境中へ放出される経路としては、①屋外で使用され溶出する、

②屋内で使用されて溶出し、下水経由で環境中に放出される、③屋内外で使用され、廃棄

後埋立てられ環境中に溶出する、の3つが考えられる。このうち、もっとも直接に環境中

へ放出される経路は①である。②は、家庭での水による洗浄等、使用時の溶出が想定され、

下水は処理される場合とされない場合が考えられる。いずれの用途にあった樹脂とも、い

ずれ廃棄され③の状態をとる。③は、埋立て時の溶出状態については①と同様であると考

えられるが、使用時点と溶出時点の間にタイムラグがあることと、溶出後環境中へ出る前

に処理されてBPAが減じられる点が①とは異なる。①、③とも、雨水によって溶出される

ことが想定される。

　軟質塩化ビニルのうち27％は農業用ビニール、25％は電線被膜として使用され、あわせ

て半分強が屋外で使用される（①）。残りのうち床材、繊維、レザーとして32％が使用され、

これらは屋内での使用時に溶出する機会はあまりないと思われるため、廃棄後の溶出が主

であると考えられる（③）。硬質塩化ビニルには軟質塩化ビニルとほぼ同じ量のBPAが使

用されるが、そのうち95％がパイプ・継手、建材・窓枠、フィルム・シート、波板・平板

などであり（①、③）、軟質塩ビに比べるとやや雨水に曝される使用機会は少ないと考えら

れ、しかも同様に雨水に曝された場合の溶出率は軟質塩ビの1！100以下なので、軟質塩ビ

からの放出量に比べて無視できると考えられる。ポリカーボネートの用途は食器や哺乳瓶、

コンパクトディスク（CD）、　OA機器、自動車部品、シートなどであり、屋内での使用が主

であると考えられる（②、③）。このうち食器や哺乳瓶としての使用に際しては水との接触

機会が多く、第4章に述べるようなヒトの直接曝露経路以外に、洗浄などにともなってBPA

が下水に入ることが予想される。エポキシ樹脂の用途は缶詰・缶飲料の内部コーティング

（被覆）材、積層板、接着剤、塗料などであり、ポリカーポネートと同様のことが考えら

れる（②、③）。

3．1．3．2　樹脂から環境中へのBPA溶出量の見積もり方法

　これらの考察を基に、各樹脂からのBPA溶出量を、使用形態を鑑みて見積もると、
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①（BPAの国内流通量）×（BPAの該当樹脂への用途割合）×（該当樹脂が屋外で使用さ

　れる比率）×（該当樹脂のBPA溶出率）×（水との接触時間）

②（BPAの国内流通量）×（BPAの該当樹脂への用途割合）×（該当樹脂が屋内で使用さ

　れる比率）×（該当樹脂のBPA溶出率）×（水との接触時間）×（下水処理における

　BPA未処理率）

③（BPAの国内流通量）×（BPAの該当樹脂への用途割合）×（該当樹脂のBPA溶出率）

　×（水との接触時間）×（埋立て浸出水の処理におけるBPA未処理率）

となる。

　現在国内流通量は年単位で示されている。廃棄されて③の状態になるまでには流通して

からタイムラグがあると考えられるが、多種樹脂製品の使用期間を全て見積もることはほ

ぼ不可能なので、流通の1年後に廃棄されるとして計算した。BPAの国内流通量は年々増

加してはいるがオーダーが変わるほどではないので、溶出量をオーダー単位で見積もるの

に問題はないと考えられる。ただし、溶出量の年変動は細かく見積もれない。

　樹脂の使用期間また埋立て期間は通常単年ではなく複数年にわたる。この計算では使用

期間は1年と仮定しているが、埋立てはその翌年以後も継続するので、溶出も継続して起

こると考えられる。よって、2年目以後も、樹脂中の残存BPAから同じ率で溶出するとし

て計算し、新たに流通したものからの溶出分に加算した。

　また、前項に示した溶出率の実験結果は、水に2週間浸漬したときのものであったため、

①②③ともに溶出率を水との接触時間で補正することが必要である。①および③に関

しては雨水による溶出を想定しているため、年間降水時間をこれに用いた。また②に関し

ては、屋内での使用中に水と接触する代表的なものとしてポリカーポネート食器を考え、

洗浄時を想定して、該当樹脂製品が1日1回使用され、各回の洗浄時間は10分として計算

した。

　下水に入ったBPAは、現在の下水処理工程で9割程度除去されることが分かっている［2］。

これを埋立て浸出水の処理効率にも当てはめ、従って②、③の水処理におけるBPA未処理

率を10％とした。また、②の場合、下水道の整備されていない地域もあるため、全国の下

水道普及率60％（1999年）を用い、40％相当量のBPAに対しては下水処理を考慮に入れ

なかった。

　屋内・外の使用比率については次のように見積もった。仮にどの樹脂でも屋内・外の使

用比率が同じだとすると、やはり軟質塩ビからの溶出の全溶出量への寄与は95％となる。

軟質塩ビの寄与が下がるのは、他の樹脂の方が①の比率が高いというときだけであるが、

各樹脂の用途から考えてそれは起こらない。従って軟質塩ビの寄与が95％を下回ることは

ない。そこで軟質塩ビの屋外使用の比率を、実際の軟質塩ビ用途に沿って考え50％とし、

他の樹脂の屋外使用比率に関してもより悪い方の状況を想定するとして同じく50％とした。
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3．1．3．3　樹脂から環境中へのBPA溶出量の見積もり結果と考察

　こうして樹脂からのBPA溶出量を見積もった結果、　BPAの年間流通量の0．08％程度に

当たる量が、初めの1年の使用期間（従って①および②の計）に環境中に放出されること

になる。前年までに流通し廃棄されたもの（③）を含めて、存在している全樹脂からの溶

出を加算して考えた場合には、1年間に環境中に放出されるBPAは、単年のBPA流通量

の0．1％程度に相当する量となることが分かった。ただし生産量（従って流通量）データが

1996年以降しか得られないため、2001年の流通量が使用期間にあり、1996年から2000

年までに流通した量が廃棄された状態にあるとして計算した値である。使用時の溶出に関

しては、屋内使用時は水との接触時間が屋外より短く、かつ処理を受けた後に環境中に放

出されるので、屋外使用時放出分の2％程度にしかならないことが分かった。廃棄後の溶出

についても環境中に出るまでに処理を受けるので、屋内使用時よりは環境への放出分が多

いものの、環境中に放出されるBPAの大部分はBPA含有樹脂の屋外使用時に溶出される

ものであることが分かった。屋外使用では溶出したBPAが直接環境中に流出するのが問題

である。この計算では使用は1年間としているが、実際はもっと長いことも考えられ、そ

の場合、樹脂の屋外使用により環境に与える影響はこの計算以上に大きくなる。今回の計

算結果である、単年のBPA流通量の0．1％程度が毎年環境中に放出されるという値は、比

率的には小さいが、この量がリスクとしてどの程度のものであるのか、次章以後で評価す

る。このとき、やはり軟質塩ビの寄与は前述の通り95％であり、環境中のBPAを削減する

ためには、軟質塩ビを始めとする樹脂への添加剤としての使用をまず第一に見直す必要が

あることを示している。計算からは、屋外にある軟質塩ビ中のBPAは、雨水による溶出に

より3年で半減、5年では1／3に減ることが示された。

　また、②の場合のBPA溶出量（下水処理前）と国民一人当たりの下水量（200L！人！日）

から流入下水中BPA濃度を見積もると1．8μ　gLとなり、実際に調査された流入下水中濃度

の範囲（0．04～9．6μgZL）【2］内ではあるが、家庭系排水中濃度（0．31～0．44μgZL）［2】より

は高い。ただしこの計算においては、軟質塩ビも50％は屋内で使用され、1日当たり10

分間水と接触すると仮定している。ここでも見積もった流入下水中濃度1．8μg1Lの95％は

軟質塩ビの寄与によるものであるため、実際には軟質塩ビの屋内使用による水との接触は

もっと少ないものと考えられる。

　下水中BPAの他の排出源として考えられるのはBPAやBPA含有樹脂の製造事業所であ

る。排水等は処理を経て排出されると考えられるが、扱う量が多いため環境中放出量を見

積もる際には本来考慮に入れるべきである。しかしこれら企業からの排水等による環境中

へのBPA排出量は不明である。ただし、流入下水中BPA濃度と事業所排水との関連を調

査した結果［2】によれば、事業所排水が流入下水中BPA濃度を特に高めていると見られる例

は多くはなかったことから、事業所を排出源として考慮しないことによる影響は大きくは

ないと考えられる。
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3．2　BPAの環境中動態

32．1BPAの環境中濃度

　BPAの日本国内水環境中濃度について、環境省および国土交通省が調査している。主と

して河川環境が対象であるが、環境省調査には湖沼、海域、地下水も含まれている。1998

年度から調査が開始された。これまでの調査結果から、環境省【3，4，5】および国土交通省［6］

による結果を合わせて、BPAの検出率（検出試料数／調査試料数）、検出濃度範囲、平均濃

度を表3・2に示す。また、水質および底質中濃度の推移を図3・2に示す。

表3・2環境省および国土交通省による環境実態調査結果

1998年度 1999年度 2000年度 2001年度

水質 検出率 0．55（5151941） 0．48（301／633） 　0．41

i124／302）

0．42（122／288）

検出濃度範囲 ND（＜0．01）－1．7 ND（＜0．01）－

@　1．81

ND（＜0．01）－

@　1．7

ND（＜0．01）－

@　0．56

平均濃度★ 0，045 0，035 0，034 0，031

底質 検出率 0．42（78／187） 0．74（78／106） 0．40（25／62） 0．56（34！61）

検出濃度範囲 ND（＜0．2・35）－

@　152

ND（＜0．2・5）－

@　270

ND（＜0．2・5）－

@　47

ND（＜0．2・5）－

@　120
平均濃度 8．9 9．9 5．6 12

水生生物 検出率 0．06（8／141）

検出濃度範囲 ND（＜5）－15

平均濃度 2．8

土壌 検出率 0．02（2／101）

検出濃度範囲 ND（＜5・15）－

@　2700

平均濃度 32

濃度の単位はμgMまたはμg／kg。

★平均濃度算出の際、ND（検出限界値未満）は検出限界値の1！2として計算したため、平

　均値が検出限界値を下回る場合がある。

　日本国内の水環境においては、かなり広範にBPAが存在していることが分かる。　BPA濃

度値の評価はさておき、水質および底質について半数近い調査地点で検出されるという検

出率は、内分泌撹乱作用が疑われる人工化学物質の中でPCBに次いで高率であった。この

検出率には、明らかな経年変化は見られなかった。水質中BPA濃度は、全国を平均すると

0．03μg！L程度であるが、調査地点によって、また同一地点でも調査時によってかなりの変

動がみられた。水質中濃度に比べ底質中BPA濃度は数100倍程度と高く、底質中に蓄積さ
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れている可能性が示唆された。底質中濃度についても、調査地点や時期によってかなりの

変動がみられた。水質・底質中のいずれの濃度にも、明らかな経年変化は見られなかった。

水質

1998　　　　　1999　　　　　2000　　　　　2001

　　　　鵠査年度

00

0

底質

1998　　　　　1999　　　　　2000　　　　　2001

　　　　鯛査年度

図3・2　日本国内の水質および底質中BPA濃度推移

　　　　（●：平均値、1：最大一最小値）

3．2．2　環境中動態モデル

　環境中に放出された化学物質は、その物理化学的性質と環境条件に基づいて、種々の機

構により環境構成要素に分配される。この結果として環境中に化学物質がどの程度存在し

ているかを調査するのが環境モニタリングであり、環境中の化学物質濃度を測定し、汚染

度合いの現況を知ることができる。

　しかしリスク管理という観点からすれば、環境汚染の現況だけでなく、現在の化学物質

使用状況が将来の環境に与える影響の予測が必要であり、これには環境中動態モデルの利

用が有効である。

　BPAの環境中濃度について言えば、3．2．1に述べたとおり水中および底質中濃度について

はある程度データが出されてきているが、その他の環境媒体中濃度についてはまだ十分に

調査されているとは言えない。従って、BPAについての環境中動態モデルを作成すれば、

現在から将来にわたる環境汚染の状態を予測することができ、ヒトや生態系へのリスクを

評価・管理することに役立つばかりか、未だ明確には把握されていないBPAの環境中放出

量と経路について3．1．3で述べた見積を、BPAによる現在の環境汚染状況と照らして評価

することができる。

　環境中動態モデルとしては、Mackayらが提唱したフガシティーモデル【7】がよく知られ

ている。フガシティーモデルの特徴は、モデルを構成するコンパートメントの外に出よう

とする傾向を表すフガシティーという状態変数を導入している点である。このモデルでは、

各コンパートメントにおける物質収支式を簡単な形式で記述できる。

　Morisawaらは、フガシティーモデルを利用して、日本国内におけるDDT　sの環境中挙

動を評価するモデルを構築した18】。このモデルでは、日本の環境に見合う環境条件が設定

され、DDT　sの環境中濃度値を用いてそれらパラメータが既に検証されている。従って、
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DDT　sの物理化学的パラメータをBPAの値に置き換えたモデルは、日本国内におけるBPA

の環境中挙動を評価するに妥当であると考えられる。ただし、BPAについてはその蒸気圧

から、海洋から大気経由で陸地に戻ってくる経路を考慮に入れる必要がないと考えられ、

また海産物からヒトがBPAを摂取することも想定しないため、水圏としては淡水表流水の

みを対象とした。また、DDT　sについては他国で使用されたものが風により流入してくる

可能性が考えられたため、系（日本国内）外の大気からの流入プロセスが考慮されていた

が、BPAについては蒸気圧からそのようなプロセスは考慮に入れる必要がないと判断され

たため、モデルから除いた。

　これにより、BPAの環境中動態モデルは次項のようになる。

32．3BPAの環境中動態モデル（フガシティーモデル）

フガシティーモデル

　ここではMackayらが提唱しているフガシティモデルを用いて国内環境中のBPA濃度を

評価するモデルを構築する。フガシティモデルの最大の特徴は化学物質の動きを表す指標

として、化学物質が環境を構成する各コンパートメントの外に出ようとする傾向をフガシ

ティーという変数を導入して表す点にある。フガシティをf、濃度をCとしたとき、fとC

は比例関係にあり、

　　　　Cニf・Z　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（3・1）

と書ける。ここでZは温度・圧力・物質の性質・そしてその物質が存在する環境条件によ

って決まる値で、zvalue（単位【moYm3・Pa】）と呼ばれている。

1！ltllYIEQI1llil

　本研究で使用するモデルでは、環境が大気、水、土壌、底質の4つのコンパートメント

（compartment）で構成されているとし、物質の挙動は移流、分解反応による損失とコンパー

トメント間の輸送によって支配されていると考える。以下モデルの説明では大気、水、土

壌、底質コンパートメントに関する値について、それぞれ1－4の添字によって表現する。

本研究で使用する4コンパートメントモデルの概略を図3・3に示す。

　各コンパートメントの構成要素を6つの相（phase）すなわち、大気相、水相、土壌相、底

質相、浮遊物質相、魚相、エアロゾル相によって区分し、それぞれ1－7の添字を付して識

別する。大気コンパートメントは大気相とエアロゾル相から、水コンパートメントは水相、

浮遊物質相と魚相から、土壌コンパートメントは大気相と水相、土壌相から、底質コンパ

ートメントは底質相と水相から成っている。各コンパートメントを構成している大気相、

水相、土壌相、底質相、浮遊物質相、魚相、エアロゾル相のZ　Valueはそれぞれ以下の式（Z・1

－Z・7）で与えられる。
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Dr2　Da2

↑

…1

12

3

゜．

……
蛛D

d“‥

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　l　l
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　l　l
E：系内への流入量を表す指標［mole／day】　　　　　▼▼

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　Dr4　Da4D：物質の輸送を表す指標［mole！Pa・day】

＊a，rの添字はそれぞれ移流（advection）、分解反応（reaction）

　を示す。

図3・3本研究で使用する4コンパートメントモデルの概略

　　大気相

　　水相

　　土壌相

　　底質相

　　浮遊物質相

　　魚相

　　エアロゾル相

ここで、

：Z1＝1／（R・T）

：Z2＝1／H＝C81P8

：Z3＝Z2・ρ3・φ3・Koc／1000

：Z4＝Z2・ρ4・φ4・Koc／1000

：Z5＝Z2・ρ5・φ5・Koc！1000

：Z6＝Z2・ρ6・七Kow／1000

：Z7ニZl・6×106∫PSL

（Z・1）

（Z・2）

（Z・3）

（Z・4）

（Z・5）

（Z・6）

（Z・7）

R：gas　constant（8．314【J！mol・K］）

T：absolute　temperature［K］

Cs：solubility　in　water［moVm3】
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　　　ps：vapor　pressure【Pa】

　　　H：Henry’s　law　constant｛Pa・m3／mol］

　　　psL：1iquid　vapor　pressure［Pa］

　　　Koc：Sorption　Partition　Coefficient［’］

　　　1（ow：octano1・water　partition　coeffieient【・】

　　　ρi：density　ofphase　i【kg／m3】

　　　φx：mass　fraction　organic・carbon　in　phase　i【9／9】

　　　L：lipid　content　of　fish【9！9】

　また、大気、水、土壌、底質の各コンパートメントにおける各相の存在比率はMackay

らの設定［7】に従った。各コンパートメントの各相の構成比率を表3・3に示す。それぞれコ

ンパートメントのZ　Value、　ZBは以下の式（ZB・1－ZB・4）で表される。

表3・3　各コンパートメントを構成する各相の体積比率

　　　　　phase

モ盾高垂≠窒狽高?獅

大気 水 土壌 底質 浮遊物質 魚 エアロゾル

Air 1．0 2×10’11

water 1．0 5×10’6 1×10唱

Soil 0．2 0．3 0．5

sediment 0．8 0．2

気　壌質大水土底

：ZB1ニZ1＋2×10’11Z7

：ZB2＝Z2＋5×10’6Z5＋1×10’6Z6

：ZB3＝0．2Z1＋0．3Z2＋0．5Z3

：ZB4＝0．8Z2＋0．2Z4

（ZB・1）

（ZB・2）

（ZB・3）

（ZB・4）

移流・　　反応による物質の消失

　ある時刻における移流、分解反応によるコンパートメントからの消失量は、消失速度を

示すD　Value【mo1／Pa・day】とフガシティf［Pa】の積で表現される。移流、分解反応によるD

Valueはそれぞれ次のようにして求められる。土壌そのものは基本的にその場から移動しな

いと考え、移流による損失は考えない。

　　DaiニVi・ZB1／τi

　Dri＝Vi・ZBi・ln（2）！Tr1

ここで、Vi：コンパートメントiの体積【m3】

　　　　τi：コンパートメントiの移流滞留時間lday］

（D・1）

（D・2）

Tri：コンパートメントiにおける分解反応による半減期［day】
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コンパートメント間の物質輸送

　ある時刻におけるコンパートメント間の物質輸送についても同様にDvalueとフガシテ

ィの積で表現される。各コンパートメント間の輸送の際に考慮するプロセスを表3・4に示す。

各D　Valueは以下の式（D・3－D・18）によって求められる。

表3・4　4コンパートメントモデルにおけるIntermedia　Transport　D　Values

Dvalue【mol1Pa・day］ 輸送プロセス

D12（air　to　water） 拡散、雨滴への溶解、乾燥・湿り沈着

D21（water　to　air） 蒸発

D13（air　to　soiD 拡散、雨滴への溶解、乾燥・湿り沈着

D31（80il　to　air） 蒸発

D24（water　to　sediment） 拡散、沈着

D42（sed㎞ent　to　water） 拡散、再浮遊

D32（soil　to　water） 降雨時の流出

1）Air・Water

　　D12＝Dw＋DRw＋DQw

　　Dw＝Aw！（1／U1・Z1＋1／U2・ZD

　　DRW＝U3・Aw・Z2

　　DQWニU4・Aw・Z7

2）Water’Air

　　D21ニDvw

3）Air・Soil

　　D13ニDvs＋DRs＋DQs

　　Dvs＝1！（IDs＋1／（Dsw＋DsA））

　　Ds＝U7・As・Zl

　　DSA＝U5・As・Zi

　　Dsw＝U6・As・Z2

　　DRSニU3・As・Z2

　　DQS＝U4・As・Z7

4）Soi1・Air

　　D31＝Dvs

5）Water・Sediment

　　D24＝U8・Aw・Z2＋Ug・Aw・Z5

6）Sediment・Water

　　D42＝U8・Aw・Z2＋Ulo・Aw・Z4

（D・3）

（D・4）

（D・5）

（D・6）

（D・7）

（D・8）

（D・9）

（D・10）

（D・11）

（D・12）

（D・13）

（D・14）

（D・15）

（D・16）

（D・17）
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7）Soi1・Water

　　D32＝U　11・As・Z2＋U12・As・Z3　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（D・18）

ここで、

　　Aw：水面積【m2】

　　As：陸地面積【m2］

　　Dij（i，j＝1～4）：コンパートメントiからjへの物質輸送に関するD　Value【mollPa・day】

　　Dw：air・water間の拡散（吸収）に関するD　Value【mol／Pa・day】

　　DRw：air・water間の雨滴への溶解に関するD　Value［mol／Pa・day】

　　DQw：air・water間の乾燥及び湿り沈着に関するD　Value【mol／Pa・dayl

　　Dvs：air・soil間の拡散（吸収）に関するD　Value【mol1Pa・day］

　　Ds：air’soil境界層における拡散に関するD　Value【mo1／Pa・day】

　　DsA：土壌内の細穴状気相の拡散に関するD　Value［mol／Pa・day］

　　Dsw：土壌水中の拡散に関するD　Value［mol／Pa・day】

　　DRs：air・soi1間の雨滴への溶解に関するD　Valuelmol／Pa・day】

　　DQs：air’soil間の乾燥及び湿り沈着に関するDValue【moUPa・day】

また、U1～U12［m／day］はコンパートメント間の輸送パラメ・一…タであり、それぞれ、

　　U1：Air　side，　air・water　Mass　’I　ransfer　Coeflicient【m／day】

　　U2：Water　side，　air・water　Mass　’I　ransfer　Coefificient【m／day］

　　U3：Rain　rate【m／day］

　　U4：Aerosol　deposition　rate［m／day］

　　U5：Soi1・air　phase　diffUsion　Mass　Transfer　Coefficient【m／day］

　　U6：Soi1・water　phase　difliision　Mass　Transfer　Coefficient【m！dayl

　　U7：Soi1・air　boundary　layer　Mass　Transfbr　Coe伍cient【m／day】

　　U8：Sediment・water　Mass　Transfer　Coefficient【m／day】

　　Ug：Sediment　deposition　rate［m／day】

　　Ulo：Sediment　resuspension　rate【m／day】

　　U11：Soi1・water　run・olf［m／day】

　　U12：Soil－solids　run・off［m／day】

物質収支

　ある時刻における各コンパートメント中BPA存在量の時間変化量が、コンパートメン

トへの流入量と流出量の差に等しいとする物質収支式をたてることにより、次の連立微分

方程式が得られる。

　　V1・ZB1・（df1（t）！dt）＝E1＋f2（t）・D21＋f3（t）・D31・f1（t）・（D12＋D13＋Dal＋Drl）　　　　　（F・1）

　　V2・ZB2・（df2（t）／dt）ニE2＋f1（t）・D12＋f3（t）・D32＋f4（t）・D42・f2（t）・（D21＋D24＋Da2＋Dr2）（F・2）

　　V3・ZB3・（df3（t）／dt）＝E3＋fi（t）・D13・f3（t）・（D31＋D32＋Dr3）　　　　　　　　　　　　　（F・3）
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　　V4・ZB4・（df4（t）／dt）＝f2（t）・D24・f4（t）・（D42＋Da4＋Dr4）　　　　　　　　　　　　　　　　（F・4）

ここで、Ei：コンパートメントiへのBPA放出量【moVday】

　本研究では、これらの連立方程式群を前進差分により数値近似し、計算機を用いて数値

解析する。すなわち、fの関数氏t）に関して、

　　　　　　　　Kt＋s）＝f（t）＋（dfft）！dt）・s　　　　　　　　　　　（3・2）

の式により数値解析する。ここに、sは時間の増分である。

3．2．4　前提条件およびパラメータの設定

　3．2．3に記述した環境中動態モデルを用いてBPAの数値シミュレーションをするには、

環境条件などの前提条件を決めておく必要がある。ここでは具体的には以下のような前提

条件を設定する。

（1）評価対象の陸地面積は、日本の国土面積3．78×1011m2とした。水面積は、日本の主な

　湖沼の合計面積（2．21×109m2、理科年表）と一級河川水系の流路面積の合計（8．75×

　　108m2、推計）の和とした。一級河川水系の流路面積については、一級河川水系延長の

　合計（国土交通省河川局データ）に、仮定した河川幅平均10mを掛けて推計値を求め

　　た。

（2）温度条件は、日本における年間平均気温として15℃を設定した。コンパートメントの

　高さ、密度、有機炭素含有率については基本的にMorisawaら［8】に従った。水圏の高さ

　　（深さ）に関しては、海洋を対象外としたことから、日本の主な湖沼各々の面積と最大

　水深（理科年表）の値を用い湖沼を錘形とみなして求めた体積、および一級河川水系の

　体積（深さを1mとした）の合計と、水コンパートメントの体積が一致するように水圏

　　の高さを導き、20mとした。環境を規定する条件設定値は表3・5のようである。

（3）BPAの物理化学的性質は第1章の表1・2に示した。

表3・5　本研究における環境条件設定値

大気 水 土壌 底質 浮遊物質 魚

面積：A［m2］ 3．81×1011 3．09×109 3．78×1011 3．09×109 一 一

高さ：h【m］ 1000 20 0．1 0．01 一 一

密度：ρ【kg／m3】 1．2 1000 2400 2400 1500 1000

有機炭素含有率：φ日 一 一 0．02 0．04 0．2 一

脂質含有率：L卜1 一 一 一 一 一 0．05

パラメータ

　環境中におけるBPAの挙動は、それぞれのコンパートメントにおける分解反応半減期、

大気、水、底質コンパートメントにおける滞留時間、そしてコンパートメント間の物質輸
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送パラメータによって決定される。本研究で用いる環境中挙動パラメータを表3・6、表3・7

に示す。これらのパラメータは基本的にMorisawaら【8］に従った。ただし、水圏に関して

海洋を対象外としたことから、水コンパートメントの滞留時間について、表3・5の面積およ

び高さから求めた体積値と一級水系の年平均流量17×106m31h（流量年報）から3700時

間と算定し、この値を用いた。また大気および底質コンパートメントの滞留時間について

は、Morisawaらの滞留時間を基準に、各コンパートメントの面積の変化に応じて変えた。

すなわち各コンパートメントの面積が変化する（X倍）と、系外との境界面の面積は、コン

パートメントの高さが変わらない場合Xlt2倍となる。これはこのコンパートメントから系

外への移流がX1／2倍となることを意味する。各コンパートメントの体積は、高さが変わら

ない場合X倍となっているから、滞留時間はX1∫2倍となる。この考え方により、大気、底

質の滞留時間をそれぞれ580時間、31916時間と算出した。また、分解反応半減期はBPA

の値に置き換え、大気中ではHowardらの報告【9】に見られる光分解の半減期（0．74・7．4　hr）

から、より分解しにくい側の値となる7．4hrを採用した。水中半減期としてはDornらの

報告［10］から3．O　daysを採用した。土と底質中のBPA半減期データは得られなかったため、

Mackayらが適用している各コンパートメントにおけるフェナントレンの半減期からコン

表3・6　本研究で用いる滞留時間および分解反応半減期【hr】

大気 水 土壌 底質

移流滞留時間：τ 580 3700 一 31916

分解反応半減期：Tr 7．4 72 720 2200

表3・7　本研究で用いる相間輸送パラメータ【m／day］

U1：気相側物質移動係数　　　　　　　　　　　　120．0

U2：液相側物質移動係数　　　　　　　　　　　　1．2

U3：降水割合　　　　　　　　　　　　　　　　0．00466

U4：エアロゾル沈着速度　　　　　　　　　　　　1．44×10’8

U5：土壌中気相の拡散による物質移動係数　　　　　0．48

U6：土壌中液相の拡散による物質移動係数　　　　　2．4×10’4

U7：土壌中気相境界面の物質移動係数　　　　　　　120．0

U8：底質・水間の物質移動係数　　　　　　　　　　1．44×10’8

U9：底質への堆積速度　　　　　　　　　　　　　　1．2×10’5

U10：底質からの再浮遊速度　　　　　　　　　　　1．2×10⑳4

U11：土壌間隙水流出速度　　　　　　　　　　　　　0．00349

Ul2：土壌固相流出速度　　　　　　　　　　　　　1．40×10’5
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パートメント間の比を求め、それと同様の比になるように、BPAの大気および水中半減期

から土および底質中半減期を決めた。

3．2．5　環境中へのBPA放出量および経路の確認

　3．2．3に記述した環境中動態モデルを用いて、3．1．3で見積もった、BPAの環境中への放

出量および経路を確認した。すなわち、3．1．3に記載のように、1年間に環境中に放出され

るBPAはその年以前に流通したものからの寄与を含めて考えた場合、単年のBPA流通量

の0．1％程度に相当するという見積から、それに当たるBPA量をモデルにおける環境への

負荷量として入力した。BPAの環境への放出先は水圏であるとした。その結果得られる環

境各媒体中BPA濃度のうち、実測値の豊富な水中濃度にっいて、モデルによる計算結果と

実測値を比較した。その結果、計算値は0．09μgA、実測値は3．2．1より0．03μg／1程度（全

国水質中平均濃度）と両者はオーダーで一致し、従って、環境中への放出量はほぼ見積も

りの程度であると言える。これはすなわち、その放出のほとんどが、BPAを添加剤として

含む軟質塩ビの屋外での使用時にBPAが雨水により溶出されることに起因する、という見

積もりもほぼ妥当であるということを意味すると考えられる。

　塩ビから溶出するBPAの環境への影響にっいてはYamamotoらが樹脂からのBPA溶出

実験の報告【1］中で懸念を述べていることであるが、本研究において、BPAの用途と各樹脂

の使用状況を見積もり環境中動態モデルと環境中のBPA実測値を用いて、それを定量的に

確認することができた。しかしその経路について『Yamamotoらは、廃棄物埋立地からの浸

出水が重要なBPA汚染源である可能性を述べている【11】が、その中で彼ら自身述べている

ように、廃棄物埋立地からの浸出水は環境へ放出される前に処理されBPAは大部分除去さ

れる［1］ので、塩ビ、とりわけ軟質塩ビから溶出したBPAが環境に負荷を与えるのは、本研

究において見積もったように、農業用ビニールや電線被膜として屋外で使用されることに

よると考えられる。

　これが実際に起こっているとすると、それら使用場所周辺で局所的にBPA濃度が高い可

能性が考えられ、通常の環境モニタリングで得られる一般環境水中のBPA濃度から予想さ

れるよりも大きな影響を、その局所の生物に対して与えていることも懸念される。また、

農業用ビニールからの溶出を考えた場合にはその周辺は農地であり、農作物への吸収とそ

こからのヒトへの取り込みも懸念される。この点にっいて今後、まず軟質塩ビの屋外使用

場所周辺における環境中BPA濃度の調査などから始める必要があると考えられる。

3．2．6　環境中BPA濃度予測

　BPAの環境中濃度は、水質および底質中についてはある程度データが出されてきている

ものの、大気、土壌等他の媒体中の濃度は、定量下限の問題もあって未だ明らかにはなっ

ていないという状況である。また、環境中濃度の経年変化も調査地点毎の濃度の変動が大

きいためか明確には分からない状況であり、国内流通量などと何らかの関係性を持つもの
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かどうかの検討も未だなされていない。BPAの現在の使用状況が将来の環境に与える影響

を予測するためには、過去から現在に至るBPAの使用状況と環境中濃度との関係性に検討

を加えておく必要がある。

3．2．6．1　環境中BPA濃度経年変化予測

　そこで、BPAの国内流通量の経年変化データを基に、3．2．3の環境中動態モデルを用いて

各環境媒体中濃度の経年変化をシミュレーションする。環境中へのBPA放出は、3．1．3で

考察した通り、BPA含有樹脂から、使用および廃棄状況に応じて複数年にわたり溶出され

ることによると考えられるが、BPAの国内生産量（従って流通量）のデータが過去6年間

分しか得られないため、過去に流通した分からの溶出を考慮した溶出量データは数多く得

られず、3．1．3に示したような方法で放出量の経年変化を算出することはできない。しかし

3．1．3に示したように、2001年について、過去6年にわたる流通分からの溶出を加算した

結果、2001年のBPA流通量の0．1％に当たること、またその8割はその年に新たに流通し

たBPAに由来することが分かった。そこでBPAの環境中放出量の経年変化に、過去に流

通した樹脂からの溶出分の変動の寄与は小さいと考えて、各年の流通量の0．1％相当量を、

その年のBPA環境中放出量と仮定した。

　このBPA環境中放出量を用いて、水質および底質中BPA濃度の経年変化を計算した結

果を、3．2．1の表3・2に示した実測濃度とともに、図3・4に示す。なお、実測濃度の平均値

算出においてND（検出限界値未満）は検出限界値の1／2として計算したため、平均値が検

出限界値を下回る場合がある。まず、計算された濃度値のレベルについては、実測値の平

均と比較して水中でやや高め、底質中でやや低めの値ながら、ほぼ一致していると言える。

従ってこの環境中動態モデルは日本の平均的な環境中BPA濃度を再現・予測するに足ると

考えられる。実測濃度が1998年度分しか得られていない土壌および水生生物中BPA濃度

についても経年変化を算出してみたところ、図3・4のようになった。土壌中濃度の予測値は

実測平均値に比べて極めて低い値となった。しかしこの唯一の実測平均値は、101試料中で

BPAが検出されたわずか2試料の値から求められており、かつそのうち1試料が極めて高

濃度であることに起因していると考えられるため、この1試料を特例として除いた他の土

壌環境中のBPA濃度はほぼ全てが検出下限（5～15μg／kg）以下であって、計算された10’8

μg／kg程度であると予測される。水生生物については1998年度の実測平均濃度がよく再現

されていた。

　いずれの環境媒体中濃度も、計算結果からは国内流通量の変動に同調して変化し、過去

数年間増加していると予測された。これに対して実測値は、3．2．1にも記した通り明らかな

経年変化は示さない。これは、調査地点間での濃度差が大きいこと、つまりBPAの放出お

よび環境中動態に地域差が大きく国内で一様な動態を示すわけではないことの現れである

と考えられ、国全体を対象にした環境中動態モデルの限界である。しかしこの計算結果か

ら、環境中濃度は放出量の変動を比較的速やかに反映すると考えられるので、仮にBPAの
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放出がなくなったとすると、以後環境中への残留はあまりないと予想される。

3．2．6．2　環境中でのBPAの分布

　計算の結果より、各環境媒体中のBPA存在比率を求めた。日本国内において環境中に放

出されたBPAは、その97．7％が水中に、2．3％は底質に存在し、大気および土壌中にはほ

とんど存在しないと予測された。実測濃度のあまり得られていない土壌・大気を含めてBPA

の分布を考えても、BPAはやはりほとんど水・底質中にあることが示され、現在のところ

実測値の平均と比較して水中でやや高め、底質中でやや低めの値となっているものの、い

ずれににせよBPAは大部分が水環境中に存在すると考えられる。このことは、環境中BPA

によるヒトへのリスクを考える場合には飲料水または水産物を介した経路を、また生態系

リスクにおいては水生生物を、重点的に考える必要があることを示している。

3．2．6．3　モデルの精度

　現在のところ、環境中動態モデルによるBPA濃度計算値は、実測値の平均と比較して水

中でやや高め、底質中でやや低めの値となっている。より精度の高い環境中濃度予測のた

めには、BPAに関するパラメータのうちまだ詳細な検討を加えられていない土壌・底質中

反応半減期を正確に求める等の改良を加える必要がある。
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第4章　ヒトのビスフェノールA（BPA）摂取量

　第3章で述べたように環境中に放出されて主として水中に存在するビスフェノールA（以

下BPAと略記する）は、飲料水を介してヒトに摂取されると考えられる。また水産物を介

した摂取も懸念される。さらに、BPAは主として樹脂に使用されるため、社会的に問題に

なってもいたように、日常的に使用する樹脂製品からBPAが溶出してヒトに曝露されるこ

とも考えられる。樹脂製品に関しては、BPAが溶出しないよう、代替材料や製品の開発努

力が続けられているが、このような状況を踏まえ、本研究では現時点で考えられる曝露経

路毎に、BPAへの曝露レペルを把握することを試みた。

4．1　水道水からのBPA摂取量

　浄水処理前後のBPA濃度変化が表4・1の様に報告されている［1】。同表の数値を用いて算

定したBPA処理効率を図4・1に示す。ただし、　NDを検出下限値の1／2（1．5　ng／L）として

いる。

表4・1　浄水場毎原水および給水栓水中BPA濃度

浄水場 A B C D E F G H 1 J K L M
原水 ND 0，008 0，008 0，003 0，007 0，010 0，060 0，003 0，020 0，020 0，008 0，150 0，160

給水栓水 ND ND 0，007 ND ND 0，004 ND 0，003 ND ND 0，005 ND 0，007

浄水場 N 0 P Q R S T u V W X Y
原水 ND ND 0，010 0，004 0，007 0，070 0，010 0，009 0，120 0，010 ND ND

給水栓水 ND ND ND ND 0，003 0，004 0，006 0，008 0，007 ND ND ND
BPA濃度の単位はμg／L、　NDは検出下限値0．003（μg几）以下を意味する。

1．0

　0．8
処

理O．6

効
　O．4
率

　O．2

　　00　005　0．10　α15　020

　　　　原水中BPA濃度（μg！L）

図4・1　浄水処理によるBPAの処理効率

図より、浄水処理によって処理水中のBPA濃度はほぼ検出下限濃度以下にまで処理される

が、低濃度では処理効率が減少しているのが分かる。浄水処理によって給水栓水中BPAが
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検出限界濃度（0．003μg／L）以下にまで除去されるとすると、水道水からのBPA曝露量は、

一人当たりの飲用量を2L！dayと仮定すると、最大で0．006μg／dayとなる。

　水道用資器材からのBPA溶出については、通水1ヶ月および6ヵ月経過後にBPA溶出

が認められた器材があるものの、溶出量は経時的に減少しており、通水1年後には溶出が

認められなかったという報告【2］があることから、水道水からの曝露量には算定しないこと

とする。

4．2　水産物からのBPA摂取量

　第3章における水生生物中BPA濃度の実測平均値（2．8μg！kg、1998年度）を用い、日

本人一人当たりの魚介類摂取量0．0969kg／day（1995年国民栄養調査）を元に水産物からの

BPA摂取量を算出すると、0．271μg！dayとなった。ただし、摂取する魚介類は全て淡水産

であるとし、生物個体全体が可食と仮定した。

4．3　エポキシ樹脂由来の曝露

　エポキシ樹脂は末端に反応性のエポキシ基を2個以上持つ熱硬化性の合成樹脂で、代表

的なタイプとしてはBPAとエピクロルヒドリンとの縮合反応により製造される、いわゆる

BPA型エポキシ樹脂がある。エポキシ樹脂は塗料、構造用接着剤、プリント基板、コンポ

ジット、その他幅広い用途に硬化剤と組み合わせて供される。

4．3．1缶飲料の摂取による曝露

　缶飲料・缶詰の内部被覆塗料として使用された場合、エポキシ樹脂から内容物へBPAが

溶出する可能性がある。河村［31の報告に基づき、缶飲料1缶当たりに含まれるBPA量を推

定した結果を表4・2に示す。缶飲料からのBPA摂取量はコーヒー缶、紅茶缶、茶缶、アル

コール缶の順で多い。一日あたりの摂取量は缶飲料を飲む量に依存するが、仮に毎日コー

ヒー缶（250g）を一缶消費する場合、曝露量は最大で53．3μg／dayとなる。

表4・2缶飲料に含まれるBPA量の推定値

缶飲料の種類 経　　　路 媒体
BPA濃度（ng！mL） BPA摂取量（μg／缶）

最小値 最大値 平均値

摂取量
@（9） 最大値 平均値

コーヒー缶 被覆材から溶出 液体 ND 213 41 170・250 36．2・53．3 8．7・10．3

紅　茶　缶 被覆材から溶出 液体 ND 90 20 280・340 25．2・30．6 5，6・6．8

茶　　　缶 被覆材から溶出 液体 ND 22 7 340 7．48 2．4

アルコール缶 被覆材から溶出 液体 ND 13 1 350・500 4．55・6．5 0．35・0．50

清涼飲料缶 被覆材から溶出 液体 ND ND ・ 190・350 ・ ．

NDは2ng！mL以下であることを示す。
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　缶からの溶出量が多いコーヒー、紅茶、茶缶については、それぞれの生産量から国民一

人あたり一日に消費する缶飲料の量を求め、平均一日あたりのBPA曝露量を算出する。ア

ルコール缶はBPAが検出された検体数の割合がコーヒー、紅茶、茶缶と比較して少なく、

検出数も一つのみであるので、国民一人あたり一日に摂取する曝露量は求めないこととす

る。日本国内の人口は一億2500万人とする。缶飲料の生産量［4】は1999年のものを使用し、

結果を表4・3に示す。

表4・3日本人一人当たりBPA摂取量の推計結果

種　類
年間生産量

@（kL）

缶飲料摂取量
imL／人・日）

BPA最大溶出
Z度（ng！mL）

BPA摂取量
iμ9！人・日）

コーヒー缶

g　茶缶
ﾎ　茶　缶

2，600，000

@901，000

@661，000

59．4

Q0．6

P5．1

213

X0

Q2

12，652

P，854

O，332

　表4・3から、コーヒー缶内面被覆材から溶出するBPAの摂取量は最大で12．652μg！day

と評価され、他の飲料による曝露と比較するとコーヒー缶飲料を飲むことによる曝露がい

かに大きいかがわかる。コーヒー缶飲料は日本国民の主要な曝露経路の1つであると考え

られる。

　製缶業界ではエポキシ樹脂から溶出するBPA問題に対処するために、BPA含有量の低い

エポキシ樹脂を使用したり、缶内面にエポキシ樹脂の代わりにポリエステルフィルムを蒸

着させたタルク缶を開発し、徐々にタルク缶へ移行が進んでいる。ただし、タルク缶であ

っても蓋の部分に塩ビ塗装が用いられている場合は蓋部分からBPAが溶出することがあり、

タルク缶だからBPAは全く溶出しないというわけではない。炭酸飲料については、缶の性

質上、タルク缶にはできないため、内面塗料をBPAの溶出が少ない水性塗料に変えること

で対処されている。

4．3．2　食品缶詰の摂取による曝露

　中澤【5］の報告によると食品缶詰中のBPA量は表4・4のようになる。缶詰の種類によって

BPAの検出数に明らかな差が認められる。検出数が果実缶と比較して多い野菜缶、および

肉・魚介缶詰は製造工程において厳しい加熱処理工程を必要とし、果実缶と比較して相対的

に長時間におよぶ殺菌のための加熱を行なう。この処理工程の際に、缶内面のエポキシ塗

装からBPAが溶出すると考えられている。

　食品缶詰の特色の一つに、食品の種類ごとに固形分・液相分・油相分の割合が異なるこ

とが挙げられる。野菜缶からのBPAの溶出は、そのほとんどが固形分から検出され、肉・

魚介缶詰では、油相部分から固形分以上のBPAが検出される。そのため、食品の種類によ

ってBPAの溶出量が異なる。食品缶詰からのBPAの曝露量は缶飲料と比較してほぼ同程

度であり、食品缶詰もまた日本国民の主要なBPA曝露経路であると考えられる。缶詰食品
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生産量から国民一人あたり一日に消費する食品缶詰量を算定し、日本人の平均BPA曝露量

を推定し、結果を表4・5に示す。一缶当たりの内容量を250gと仮定、缶詰食品生産量は2000

年のデータ14】を使用した。

表4・4食品缶詰中BPA含有量

缶詰の種類 検体数 検出数
BPA量（μ9！缶）

最小値 最大値

果　実缶 17 1 L5 1．5

野　菜　缶 34 28 1．0 14．2

肉・魚介缶詰 21 18 2．4 22．6

表4・5　日本人一人一日当たりのBPA摂取量推定値

食　品　名
年間生産量
@（トン）

食品缶詰摂取量
@（9／人・日）

BPA含有量
@（μ9／缶）

BPA摂取量
iμ／人・日）

スイートコーン 29149 0，666 6．3 0，017

ト　　マ　　ト 14443 0，330 7．1 0，009

グリーンピース 786 0，018 6．9 0，000

パ　　イ　　ン 3605 0，082 1．8 0，001

イ　　ワ　　シ 15416 0，352 22．6 0，032

サ　　ン　　マ 9886 0，226 1．2 0，001

ツ　　　　　ナ 69470 1，586 5．0 0，032

サ　ー　モ　ン 6104 0，139 1．7 0，001

カ　　　　　ニ 4709 0，108 5．8 0，002

赤　　　　　貝 3414 0，078 10．6 0，003

ヤ　キ　ト　リ 2056 0，047 6．4 0，001

ミートソース 22742 0，519 102 0，021

コーンビーフ 2463 0，056 151 0，034

アスパラガス 307 0，007 0．85 0，000

マッシュルーム 4971 0，113 0．95 0，000

（注）一缶当たり内容量を250gとし、一缶あたりBPA含有量は報告された最大値を使用

　表4－5から、缶詰食品によるBPAの日本人一人当たり平均の最大曝露量はコーンビーフ

缶詰、イワシ缶詰、ツナ缶詰で高く、それぞれ0．034μg／day、0．032μg／day、0．032μg／day

となった。缶詰食品単位重量当たりのBPA含有量は缶飲料の場合に匹敵するが、缶詰食品

摂取量が缶飲料摂取量に比べて少ないため、缶詰食品からのBPA摂取量は缶飲料よりも少

なくなることが分かった。

4．4　ポリカーポネート樹脂由来の曝露

　ポリカーボネートは、主鎖中に炭酸エステル結合0・R・OCO・を持つ線状高分子で、グリ
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コールまたは2価のフェノールにホスゲンまたは炭酸エステルを反応させて作られ、通常

ポリカーボネートといえば、2価のフェノールとしてBPAを用いたものを指す。ポリカー

ポネートは耐熱性，寸法安定性，耐衝撃性に優れているほか透明性があることから、エン

ジニアプラスチックとして多用されている。身近なところでは、音楽用のCDやパソコン

のCD・ROMの基盤、ほ乳びん、業務用食器などにも使われている。原料にBPAを使用す

ることから、食器等使用時にBPAが食品、スープ等へと溶出する可能性がある。

4．4．1　ポリカーボネート製食器からの曝露

　文部科学省【6］によると、1999年10月～2000年12月の調査でポリカーボネート製食器

からのBPA溶出量は試験項目：水、溶出温度：95℃、溶出時間：30分の条件下で平均1．5

ppbであった（表4・6）。渡辺【7］によると、水を用いた試験では温度が高いほど溶出量が多

くなる。よって、給食器から溶出するBPA量は95℃、30分の条件時が最も多い。また、

溶出溶媒の種類による溶出量の差は微小である。

　児童一人当たり一回の給食で曝露されるBPA量は、給食器からの平均BPA溶出量を

1．55ng／mL、給食1回で使用される給食器の合計容積量1．IL（深皿700mL、汁椀400mL、

小皿210mL，容積合計1．31Lのうち85％使用）とすると、　L65μg／回である。

　一般食器類におけるBPAの溶出は、渡辺【7】によると、水95℃、30分間保持の条件で40！54

品目から検出され、BPA溶出量は白色系食器で0．3～68．1（平均10．7）ng／mLであり、その他

の食器ではND～0．8（平均0．3）ng！mLである。白色系の製品にはチタンが含まれているが、

表4・6　ポリカーポネート製給食器からのBPA溶出濃度

溶出溶媒 総検体数
溶出濃度（ppb）

平均値 最大値

水 610 1．55 28．69

4％酢酸水 609 1．03 20．37

n・ヘプタン 610 0．84 33．21

20％エタノール 610 1．70 30．68

酸化亜鉛、酸化チタンおよび酸化鉄（皿）等の金属酸化物は樹脂を劣化させ、BPA溶出量を増

加させるという報告がある。一般食器類から溶出するBPAの曝露量は、食器中溶媒の量を

400mLと仮定すると、白色系食器（平均溶出量10．7ng／mL）で4．28μg／回、その他の食器

（平均0．3ng！mL）で0．12μg／回となる。

　ポリカーボネート製食器から溶出するBPAへの曝露量を要約すると表4・7のようになる。

ポリカーボネート製食器を給食に使用している学校は減少傾向にある。現在ではポリカー

ボネート製給食器から溶出するBPAに曝露される可能性は低いと考えられる。
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表4・7ポリカーボネート製食器から溶出するBPAへの曝露量

ポリカーボネート製食器 経　路 媒　　　体 溶出濃度 媒体量 BPA量

給　　食　　器 媒体へ溶出 食品（固体・液体） 1．55ng！mL 1100mL 1．705μg

一般食器類（白色系） 媒体へ溶出 食品（固体・液体） 10．7ng！mL 400mL 4280μg

一般食器類（その他） 媒体へ溶出 食品（固体・液体） 0．3ng／mL 400mL 0．120μg

4．4．2　ポリカーポネート製ほ乳瓶からの曝露

　ポリカーポネート製ほ乳瓶から溶出するBPA量は、渡辺［7］によると水温95℃、室温で

30分放置の条件下では0．3～0．5ng／mLの範囲で継続的にBPAの溶出が認められ、乳幼児

の一日ほ乳量を800g、ほ乳瓶からのBPA溶出量を0．3ng！mLとすると、乳幼児によるBPA

摂取量0240μg／dayと推測されている。既にポリカーボネート代替素材によるほ乳瓶が開

発されており、ほ乳瓶からBPAを摂取する機会は減少していくと考えられる。

4．4．3歯科用ポリカーボネートシーラントからの曝露

　虫歯予防のために用いられる治療の一つにシーラント（予防填塞）がある。歯の表面に

は無数に溝があるが、この溝には食べ物の残りや歯垢が溜まりやすく、虫歯が生じやすい。

歯ブラシでは溝の内部まで磨くのに困難を伴うことが多いので、虫歯になりそうな溝はあ

らかじめ埋めてしまい、虫歯を予防しようとするのがシーラントである。コンポジット充

填材やシーラント充填材は、基材モノマーにBis・GMAが使用される。　Bis・GMAはBPAと

グリシジルメタクリレートを1：2で付加反応させて作られる。Bis・GMA中にBPAが未反応

の状態で混ざっている場合、充填材表面が磨耗することによりBPAが摂取される。

　歯科用ポリカーポネート中から唾液へのBPA溶出量は、本郷【8】によると37℃において

一週間に人ロ唾液へ溶出したBPA量は6．8～129．1ng／g、6週間の累積BPA溶出量は27．5

～529．4ng／gである。歯科材料からのBPA溶出量は時間が経過するにつれて減少すること

が確認されており、12週間の総溶出量が11．6μg！gと最も多かったブラケットについて一

日あたりのBPA摂取量を算定すると、12個のブラケットを矯正用に装着したとしてブラケ

ット重量216mg、12週間でのBPA総溶出量は2．5μg、12週間均等に溶出しているとする

と0．030μg／dayとなる。

4．5塩化ビニル由来の曝露

　BPAは塩ビの安定剤として使用されており、塩ビは空気遮断性が高いことから医療用の

チューブ、点滴などに使用されている。医療用機器として腎機能患者の治療に使用されて

いる血液透析器から曝露されるBPA量は、関澤［9】らによると透析回当たり0．860μg／回（3

回／週）と推定されている。
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4．6　ヒトのBPA摂取量

　以上、検討した各経路からのBPA曝露量を表4・8に整理する。第1章に紹介したように、

現時点でのヒトに対する一日あたりBPA許容摂取量は50μg／kg・dayとされている。表4・8

は、いずれの曝露経路であっても、単一経路ではBPAの経口摂取量は50μg！kg・dayを超

えそうにないことを示唆している。しかし、内分泌撹乱物質による生体影響の機構はなお

未解明であり、動物実験等ではより低濃度でも影響が出現することが確認されている。い

くつかの曝露経路が重なれば、ヒトにおいてもBPA曝露量が累積することを想定すると、

現時点でのBPA曝露量評価結果は、曝露レベルが無条件に安心できる程度には低くはない

と解釈するべきであると思われる。

表4・8　各種曝露経路からのBPA曝露量評価値の一覧

曝　　露　　源 曝露経路 媒　体
一日媒体

ﾛ取量
BPA濃度

BPA摂取量
iμ9／day）

水　　道　　水 水　　道　　水 飲料水 2L 3nIL 0，006
環境

水　生　生　物 水　　産　　物 水産物 96．9 2．8μ9／k 0，271

コーヒー缶 被覆材から溶出 缶飲料 59．4mL 213n！mL 12，652
缶飲料

紅　　茶　　缶 被覆材から溶出 缶飲料 20．6mL 90n！mL 1，854

緑　　　　　茶 被覆材から溶出 缶飲料 15．1mL 22n／mL 0，332

スイートコーン 被覆材から溶出 食　品 0．666缶 6．3μ9／缶 0，017
食品缶詰

ト　　マ　　ト 被覆材から溶出 食　品 0．330缶 7．1μ9／缶 0，009

グリーンピース 被覆材から溶出 食　品 0．018缶 6．9μ9／缶 0，000

パ　　イ　　ン 被覆材から溶出 食　品 0．082缶 1．8μ9／缶 0，001

イ　　ワ　　シ 被覆材から溶出 食　品 0．352缶 22．6μ9／缶 0，032

サ　　ン　　マ 被覆材から溶出 食　品 0．226缶 1．2μ9／缶 0，001

ツ　　　　　ナ 被覆材から溶出 食　品 1．586缶 5μ9／缶 0，032

サ　ー　モ　ン 被覆材から溶出 食　品 0．139缶 L7μ9！缶 0，001

カ　　　　　ニ 被覆材から溶出 食　品 0．108缶 5．8μ9／缶 0，002

赤　　　　　貝 被覆材から溶出 食　品 0．078缶 10．6μ9！缶 0，003

ヤ　キ　ト　リ 被覆材から溶出 食　品 0．047缶 6．4μ9！缶 0，001

ミートソース 被覆材から溶出 食　品 0．519缶 10．2μ9！缶 0，021

コーンビーフ 被覆材から溶出 食　品 0．056缶 151μ9／缶 0，034

アスパラガス 被覆材から溶出 食　品 0．007缶 0．85μ9／缶 0，000

マッシュルーム 被覆材から溶出 食　品 0．113缶 0．95μ9！缶 0，000

PC製給食器 食品へ溶出 食　品 1100mL 1．55n！mL 1，705
食器等

PC製食器（白色系） 食品へ溶出 食　品 400mL 10．70n／mL 4，280

PC製食器（その他） 食品へ溶出 食　品 400mL 0．30n／mL 0，120

PC製哺乳瓶 飲料へ溶出 飲　料 800mL 0．3n／mL 0，240
医療 歯科用PC

iブラケット）
唾液へ溶出 唾　液 ・ ・ 0，030

血液透析器 血液へ溶出 血　液 ． ・ 0．860μ9／回

多くの日本人が日常的にBPAに曝露されると思われる水道水飲用による平均曝露量は
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0．006μ9／dayを超えないと推定された。これは、他の経路による曝露量に比較すると小さ

いと言える。同じ水環境由来である水産物からのBPA曝露量は、0．271μg／dayであり、水

道水飲用によるBPA曝露に比べるとかなり高く、また樹脂からの溶出による他の曝露経路

と比較しても高いレベルにあると言える。BPA摂取量の合計値に占める比率は高くはない

が、内臓等も含め生物個体全てを食す仮定の下での計算値であるものの、日常的に淡水産

物を摂取することによるBPA曝露にも注意を払う必要があると考えられる。

　個人の食習慣により大きく変動すると思われる、水道水飲用以外の経路によるBPA曝露

量をエポキシ樹脂、ポリカーポネート樹脂および塩化ビニル樹脂の用途に注目して推定し

た。最も曝露量が多かったのは缶コーヒー（エポキシ樹脂を内部被覆材として使用）飲用

による12．6μg／dayであった。

　ポリカーポネート樹脂、エポキシ樹脂ともに、代替素材の開発等によりBPA曝露量の低

減化が図られており、曝露量は表4・8に示したよりも徐々に低くなってきていると考えられ

る。ただし、直近の変化に対応した曝露量を確定することは困難であり、従って本研究で

は表4・8の時点での曝露を元にヒト健康リスクを算定する。表4・8の値は、近年日本人が長

年に亘って曝露してきた値であると考えられる。

　本研究で評価するヒトの健康リスクでは懐胎期女性を対象とするため、表4・8からPC製

給食器と哺乳瓶を除いたBPA摂取量の合計（20．129μg／day）を用いた。より危険性の高

いヒトという観点から血液透析の対象者を考え、週3回すなわち1日当たり0．5回透析を受

けるとして計算した。

　この試算による1日当たりのBPA摂取量は、現時点でのヒトに対する許容摂取量50μ

g／kg・day（体重を60kgとすると、3mg！day）の150分の1程度であるが、特殊な食習慣を

有する場合などには、BPA曝露経路の累積効果により曝露量が大きくなり、許容摂取量に

より近付くと考えられる。また、現在の許容摂取量も、ラットによる毒性試験の結果（50

mg／kgで体重減少）から動物種差、個体差などの不確実性を考慮して導き出されたもので

はあるが、従来の毒性概念にはなかった極低容量での内分泌撹乱作用が疑われている現状、

また内分泌撹乱作用における種差・個体差がどの程度かの知見が不十分である現状からす

ると、150分の1という数字は決して小さくはないと考えられ、BPAの優先的なリスク評

価が求められる。また、ここで検討した以外の曝露経路をも含めた調査研究、および最近

の産業界におけるBPA曝露量低減措置がヒト健康リスク軽減に与えた効果の検討も必要で

あると考えられる。
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第5章　マウスを用いたビスフェノールA（BPA）の体内動態実験

　これまでに述べたように、ビスフェノールA（以下BPAと略記する）は生物への影響が

世代を越えて波及することが懸念されている内分泌撹乱物質であるから、懐胎期や授乳期

における経胎盤、経授乳よる母体から子への化学物質の移行に注目しなければならない。

　第1章に述べたように、これまでに実験動物におけるBPAの薬物動態に関するいくつか

の報告はあるものの、長期間にわたるBPA曝露による母体から胎児への経胎盤、経授乳移

行については明らかになっておらず、その母体における体内動態にも未解明な部分が多々

あり、さらなる研究が求められている。

　よって本章では、懐胎期におけるBPAの母体からの経胎盤胎児移行に注目し、まずは実

験動物を用いて、懐胎期マウスにおけるBPAの体内動態を把握することを試みる。これま

で明らかにされていない胎児体内におけるBPA分布の詳細な検討も試みる。さらに、母体

内における動態データも詳細に把握して、それらの実験データを、次章で述べる懐胎期マ

ウスにおける生理学的薬物動態モデル（PBPKモデル）構築の基とした。

5．1体内動態実験の方法（全実験共通部分）

5．L1　供試化合物

　14C標識化合物〔Ring・14C〕・BPA（以下14C・BPAと記す）は、Perkin　Elmer　Life　Seience，　Inc．

で合成されたものを使用した。14C・BPAの比放射能は44．15　mCVmmolであり、放射化学

的純度は99％以上、性状は、0．99m1・BPA／mlのエタノール溶液である。非標識BPAはナ

カライテスク株式会社製を使用した。30％過酸化水素水は三徳化学工業株式会社の製品を

使用した。シンチレータであるハイオニックフローTMそしてウルチマゴールドiTMLLT、組

織溶解剤であるソルエン・350Rは、いずれもパッカードジャパン株式会社製の試薬を使用し

た。その他の化学薬品については、ナカライテスク株式会社または和光純薬工業株式会社

の特級以上のグレードのものを使用した。β・グルクロニダーゼは大腸菌由来であり（比活

性1，000，000－5，000，000U／g・protein；性状は凍結乾燥粉末）、ナカライテスク株式会社製

のものを使用した。

　薄層クロマトグラフ用のプレートには、和光純薬工業株式会社のSilicage170　F254

Plate・wakoを使用した。

5．1．2　供試動物

　供試動物として妊娠11．5または15．5dpc（交配を行い、プラグ確認した日を0．5　dpcとし

て妊娠日数を換算）のICR（Institute　of　Cancer　Research）系マウス（日本クレア株式会社、

8週齢、体重：実験開始時48－58　g）を用いた。購入後のマウスは、水および固形飼料（オ

リエンタル酵母工業株式会社）を自由に摂取させ、恒温恒湿（温度23℃、湿度55％）、明

暗周期12時間の条件下で1週間予備飼育した後実験に用いた。
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5．1．3　BPA投与量および投与方法

　14C・BPA（エタノール溶液）をオリーブオイルに乳濁させ、1または10　mg／5ml／kgで経

ロゾンデ針を用いて、強制的にマウスに経口投与した。100mg／5ml／kgの投与液は、14C・BPA

（エタノール溶液）と9倍量の非標識BPAを混合して比放射能約4．4　mCilmmolの14C・BPA

とした後、エタノール溶液をオリーブオイルに乳濁させた投与液を用いた。

5．1．4　放射能の測定

　試料をシンチレータであるハイオニックフローmまたはウルチマゴールドTMLLTに溶

解し、液体シンチレーション計数装置（Wallac、　system1000（PC））により、試料中14Cを

測定した。得られた放射能値は「BPA換算値（mg　BPA　eq．）」として表した。ここにBPA

換算値とは、得られた放射能値と比放射能、BPA分子量から算出したBPA当量である。

5．1．5　代謝生成物の測定

　14C・BPAを10　mg！kg投与した懐胎期ICRマウスの血清、肝臓、胎児、排泄実験で採集

した尿、糞を対象に、サンプル中の14C・BPAを薄層クロマトグラフィ（以下TLCと記す）に

て成分分画した。代謝生成物は、主にグルクロン酸抱合体であると考えられたので、各サ

ンプルを、β・グルクロニターゼを加えて処理し、すなわちグルクロン酸抱合体からグルク

ロン酸基を外し、未処理の場合との比較を行い、グルクロン酸抱合体の存在量を測定した。

各サンプル100μ1（血清は20μ1、組織の場合はPBSを用いた20％ホモジネート）に対し

て、その容積と等量の0．5Mリン酸緩衝液（pH＝6．8）およびβ・グルクロニターゼ1mgを添

加し、37℃で24時間振とうし、その総容積の2倍量のメタノールを用いて3回抽出作業を

行い、抽出物を乾燥した後、TLCにて分画を行った。すなわち、各分析試料をTLCプレー

ト（ガラスプレート、20×20cm）に湿布し、展開溶媒として酢酸エチル：メタノール：水

＝95：4：1（体積比）を用いて展開（16cm）した。展開後のTLCプレートを保護膜で多い、

イメージングプレート（BASMS2040、富士写真フイルム）にコンタクトし、バイオイメー

ジングアナライザ（FUJIX　Bas2000、富士写真フイルム）を用いて、各サンプル中の未変

化体および代謝生成物の放射能比を計数し、存在比率を算出した。

5．2　懐胎期マウスにおけるBPA単回投与後の吸収および体内分布

　懐胎期ICRマウスにBPAを単回経口投与し、各臓器・組織、血液中濃度の経時変化を追

跡し、懐胎期マウスにおけるBPAの体内動態、胎児への移行量を調査した。また、胎児の

雄雌別の臓器中濃度の差や、子宮内位置による胎盤、羊水、胎児BPA濃度の差異について

も検討を行った。
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5．2．1　動物実験方法

　妊娠15．5dpcのマウスに、それぞれ3種類の投与量、1、10および100　mglkgの14C・BPA

を経口投与した後、飼育ケージに収め、自由に水と餌を与えた。その後、所定時間毎にマ

ウス（1匹または2匹）を解剖し、体内臓器・組織、血液中のBPAの濃度を測定した。

　母体血液は投与のそれぞれ5、10、15、20、30分、1、3、6、9および24時間後に眼窩

静脈叢にガラスキャピラリーを刺入して、約0．4－0．6mlを採取し、ソルエン・350RIIPA（1：1、

体積比）溶液0．5m1、30％過酸化水素水0．2　ml、ハイオニックフローmsi　s　mlを加え放射能

の測定を行った。投与20分、1、3、6および24時間後にそれぞれジエチルエーテル麻酔

下、頸静脈より採血致死させ、母体については肝臓、胆のう、膵臓、顎下線、消化管（胃・

小腸・盲腸・大腸）、卵巣、子宮、腎臓、脾臓、大腿骨（骨髄）、リンパ腺、心臓、肺、脳

（大脳・小脳・脳幹）、皮膚、筋肉、腎脂肪、腸間膜脂肪、乳腺、胎盤を摘出した。胎児に

ついては右側子宮角から雄と雌を1匹ずつ取りだし羊水、消化管、生殖器、腎臓、肝臓、

脳を摘出した。また、左側子宮角の胎児は、そのすべてを取りだし、各胎児ごとにその重

量の2倍量のPBSを加え、テフロンホモジナイザーを用いて、ホモジナイズした。右側子

宮角からの雄雌胎児の選別基準は、子宮角の中央部を優先した。ただし、中央部に同一性

が集中していた場合は、卵管側または子宮角側へ交互に移動して、異なる性の胎児があっ

た時点でその胎児を選択した。また、変性（死亡）している胎児は選択外とした。

　母体または胎児から摘出した各臓器・組織と、ホモジナイズした胎児組織に組織溶解剤

ソルエン・350　R　O．5mlを加え、50℃で一晩加熱した後、ハイオニックフローTM　5mlを加え、

組織内放射能濃度を測定した。放射能濃度は「BPA換算値／臓器体積」で算出した。臓器体

積は、その密度を1g／m1とし臓器重量から体積を算出した。

5．2．2　実験結果

5．2．2．1　懐胎期マウスにおけるBPA　10　mg！kg単回投与時の吸収および体内分布

1）母体の血液および各臓器・組織中放射能濃度の変化

　図5・1に血液・血清中放射能濃度の結果を示す。BPAは、投与5分後にはすでに血液中

に存在し、投与15分後には最高濃度（3．36mg　BPA　eq．几）に達した。その後、急激に減

少し、投与後1時間には最高濃度の4％の濃度（0．15mg　BPA　eq几）となった。その後、

再び上昇し、投与6時間後には2度目のピークとなった（0．48mg　BPA　eq．ZL）。この濃度

の上昇は、腸肝循環に起因すると考えられる。腸肝循環とは、肝臓から胆汁を介して消化

管へと排泄された薬物が消化管で再度吸収され肝臓に入るというサイクルのことを言う。

BPA肝潅流実験で胆汁排泄されるのはBPA・glucがほとんどで未変化体BPAは極めて少な

いことが報告【1］されており、本実験においても胆汁を介して消化管にはいるのはBPA・gluc

であると考えられる。一般にグルクロン酸抱合体は水溶性が高いためそのままの形では消

化管から吸収されにくい。しかし、大腸内β・グルクロニターゼの働きにより脱抱合される

と脂溶性となり消化管から吸収されて肝臓に戻ると考えられており、6時間後のピークは、
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脱抱合された未変化体BPAによる濃度の上昇であると考えられる。

　母体血液を遠心分離（3，000rpm×10分、4℃）して血清を分離し、その血清中放射能濃

度も測定した。血清中放射能濃度推移の経時変化の傾向は、血液中濃度の推移と同様であ

った。体内におけるBPAの輸送は血液を介して行われ、各臓器・組織へのBPAの移行は

血液中に存在するBPA成分が支配的であると考えられる。そこで本研究では血清中の

14C・BPA成分の分画をTLC分析にて行った。図5・2に血清おける薄層クロマトグラフを示

す。未変化体BPAと代謝生成物の存在割合および存在濃度を表5・1および5・2に示す。図

5・2において、RFO．82は未変化体BPA、　RFO．75は未同定代謝生成物でありここでM1と

する。Rf＝O．21はM2とする。原点付近に存在する代謝生成物は複数であり、　BPA・glucと

M1・glucはここに存在するが、他にも代謝生成物は存在し、　Othersとする。血清中の主要

成分はBPA・glucであり投与20分後では70％程度を占めていた。また、未変化体BPAは

数％の存在比率であった。BPAの消化管からの吸収は速やかで、吸収されたBPAのほとん

どが肝臓において代謝を受けると考えられる。また、投与3時間後から投与6時間後にか

けて未変化体BPAの濃度が増加しており、腸肝循環に伴う未変化体BPAの再吸収を裏付

ける結果となった。

［」

_．

10

1

母体血液

0．1

　0510152025　　　　投与後経過時間［hr］

10

O．1

　0

母体血清

5　　　　　　10　　　　　15　　　　　20　　　　　25

投与後経過時間［hr］

図5－1　BPA　10　mg／kg単回投与時の母体血液および血清中放射能濃度
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表5・1BPA　10mg／kg単回投与時の母体血清中の未変化体BPAおよび代謝生成物の

　　　　存在割合

時間（hr） 0．333 1 3 6 24

未変化体BPA

　　Ml

　　M2
　BPA・gluc

　M1・gluc

　その他

0．57

NDa）

ND
71．92

3．74

23．03

1．15

　ND

　ND
29．04

7．83

61．98

3．55

　ND

　ND

64．44

3．48

28．53

4．08

0．71

1．87

68．42

3．52

20．83

1．68

0．74

2．35

32．52

13．94

49．22

　放射能濃度

　　（100％）

（mg　BPA　eq．／L）

0．91 0．22 0．37 0．74 0．22

a）ND：検出限界以下　　　　　　　　　　　　・

表5・2　BPA　10mglkg単回投与時の母体血清中未変化体BPAおよび代謝生成物の濃度

　　　　（mg　BPA　eq．／L）

時間（hr） 0．333 1 3 6 24

未変化体BPA

　　Ml

　　M2
　BPA・gluc

　M1・gluc

　その他

0．01

NDa）

ND
O．65

0．03

0．21

0．00

ND
ND

O．06

0．02

0．14

0．01

ND
ND
O24

0．01

0．10

0．03

0．01

0．01

0．50

0．03

0．15

0．00

0．00

0．01

0．07

0．03

0．11

a）ND：検出限界以下
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Rf値

0，82→
0．75－－1レ

0．21→

O－O．1＿＿レ

0．333hlh　3h 6h 24h

・・e－一一一未変化体BPA

←　　　Ml

＜←－　　　M2

　　　BPA　－91uc

←　MITIuc
　　　Others

図5・2懐胎期ICRマウスへのBPA　10　mg！kg単回投与後の

　　　　母体血清における薄層クロマトグラフ

　次に母体の各臓器・組織中放射能濃度を図5・3、表5・3に示す。母体の各臓器中濃度は、

血液中濃度と同様の推移を示し、投与20分後と、6時間後とに計二つのピークを示した。

肝臓、腎臓、胃、小腸、膵臓、皮膚、脂肪中濃度は、投与20分後に最高となり、その他の

臓器、組織については6時間後に最高値を示した。2度目のピーク以降、濃度は緩やかに

減少した。全体的に消化管、肝臓、腎臓で濃度が高く、続いて脂肪、膵臓および子宮で高

かった。胎盤、羊水に関しては、血中濃度より低い値ではあるが、移行がみられた。投与

20分後と投与6時間後におけるBPAの成分は違いがあると考えられるが、血清中14C・BPA

の成分分画の結果、投与6時間後に未変化体BPAの濃度が最高値を示したため、各臓器に

関しても、投与6時間後において未変化体BPAの濃度は増加していると考えられる。

100

10

1

田

㎝

［」

_．

0001

　　0

母体臓器
一●一肝臓
ｨ小腸一●脳・・▲腎臓一亭子宮一●一卵巣

　　　　一　　一
@　　　　　　、　　、
@　　　　　　　　　、q◆
Cr▲…・・…・…………　…’・…．

　　　゜°、　　　　s

@　　、“駅ざ・、．ダ　・～一一・一▼

“×．　㊥

510152025
投与後経過時間［hr］

［」

_．

100

10

1

雄胎児
一●一羊水

一●生殖器
一ロー腎■

゜1 @≒Fep＝・，，．・…一‘i－”－a

001

0．001

0　　　　　　5　　　　　　10　　　　　　15　　　　　20　　　　　　25

　　　投与後経過時間［hr］

図5・3　BPA　10mg／kg単回投与時の母体および胎児の臓器・組織中放射能濃度
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表5・3BPA　10mglkg単回投与後の母体組織中放射能濃度

濃度（mg　BPA　eq．／L）

組織
0．33hr lhr 3hr 6hr 24hr

液清血血

肝臓

胆嚢

胃

小腸

盲腸

大腸

膵臓

顎下腺

巣宮臓卵子腎

脾臓

大腿骨（骨髄）

リンパ腺

臓心肺

脳脳幹大小脳

皮膚

筋肉

乳腺

腎脂肪

腸間膜脂肪

胎盤a｝

羊水

0．834

0．907

28．705

19．196

54．666

17．589

1．494

Ll30

5．898

0．250

O．　216

0．331

1．736

0．148

0．121

0．265

0344り0400

0．109

0．066

0．065

0．228

0．Ol4　±0．Ol5

0．717

0．135

0．276

0．399

4．448

　±O．149

CUり61200

　3．474

123．657

25．484

20．038

　1．401

　5．150

　L183

　0．224

0．087

0．155

L593

0．054

0．384

0．143

0．145

0．188

0．027

0．048

0．023

　0．182

　0．072

　0．114

　0．071

　10．764

0．084　±0．006

0．030±0．lIO

9CU1300

　6．494

230．713

20，664

11．020

　1．424

　1．294

　0．379

　0．201

0．124

0．210

0．902

0．198

0，067

0．106

777‘100

0．033

0．016

0．370

　　0．340

　　0．063

　　0．210

　　0．058

　　0．800

0．ll6　±0．027

0．012　±O．005

0．483

0．738

12．350

322．599

　4．842

11．126

20．755

13．760

　0．526

　0．421

O．978

0．566

1．423

0．200

0．298

0．258

4り‘ワ‘32【000

0．ll4

0．156

0．120

0．142

0．217

4．955

67．238

0．495

2．903

7．454

2．716

0．234

0．063

0．036

0．155

L298

0．055

0．054

0．093

0．050

0．125

0．Ol6

0．Oll

O．Ol2

　　0．504　　　　　　　　　　0．148

　　0．314　　　　　　　　　0．043

　　0．279　　　　　　　　　　0．065

　　0．246　　　　　　　　　　0．052

　　0．952　　　　　　　　　　 2．522

0．302　±0．277　　　　0．109　±0．031

0．106　±0．136　　　0．049　±0．009

a）胎盤および羊水は、母体1匹から複数（10前後）得られるため全数を測定に供し、放射

　能濃度は「平均値±標準偏差（以下SDと記す）」で表記した。
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　肝臓中14C・BPAの成分分画をTLC分析にて行った。図5・4に肝臓における薄層クロマト

グラフを示す。表5・4および5・5に肝臓における未変化体BPAおよび代謝生成物の存在割

合と存在濃度を示す。肝臓における代謝物と未変化体BPAの存在比率はおよそ1：1であ

った。図5・4において、代謝物は、少なくとも7つ確認され、Rf＝0．54は代謝生成物であり

ここでM3とし、　Rf』0．41をM4とする。肝臓中の主な代謝生成物はBPA・glucであった。

未変化体BPAの濃度は投与20分において最も高かった。　BPAの消化管からの吸収は速や

かであると考えられる。また、投与6時間後にかけて未変化体BPA濃度は増加しており、

腸肝循環により消化管に戻され、さらに脱抱合された、未変化体BPAの再吸収を示してい

ると考えられる。

Rf値

O．82　→

0．75　→

0．54　→

0．41　－一●〉

021　－一●レ

O．OD．1→

0．333h　　lh　　3h 6h 24h
司卜一一　未変化体BPA

　　　Ml

←

←　　M3

←　　M4

＜θ・一一　M2

　　　BPA－ghhc
＜ケー－　　M1－gh」c

　　　Others

図5・4懐胎期ICRマウスへのBPA　10　mg！kg単回投与後の

　　　　母体肝臓における薄層クロマトグラフ
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表5・4BPAIOmg！kg単回投与時の母体肝臓中の未変化体BPAおよび代謝生成物の

　　　　存在割合（％）

時間（hr） 0．333 1 3 6 24

未変化体BPA

　　Ml

　　M2

　　M3

　　M4
　BPA・91uc

　M1・gluc

　Others

60．51

3．17

5．33

0．05

0．89

24．38

0．10

2．57

55．13

2．95

3．17

NDa）

　ND
ll．34

　ND
27．04

59．36

2．18

2．01

　ND

ND
7．00

0．36

29．09

58．39

3．86

1．87

　ND

　ND
9．72

0．38

25．54

29．77

7．32

2．35

　ND

　ND
9．53

0．23

47．32

　放射能濃度

　　（100％）

（mg　BPA　eq．！L）

28．71 3．47 6．49 12．35 4．96

a）ND：検出限界以下

表5－5　BPA10mg／kg単回投与時の母体肝臓中の未変化体BPAおよび代謝生成物の濃度

　　　（mg　BPA　eq．／L）

時間（hr） 0．333 1 3 6 24

未変化体BPA

　　Ml

　　M2

　　M3

　　M4
　BPA・gluc

　M1・gluc

　その他

17．37

0．91

1．53

0．01

0．26

7．00

0．03

0．74

㎜㎜㎝脳m㎝⑮脳

3．85

0．14

0．13

ND
ND
O．45

0．02

1．89

7．21

0．48

0．23

ND
ND
1．20

0．05

3．15

1．48

0．36

0．12

ND
ND
O．47

0．Ol

2．34

a）ND：検出限界以下

2）胎児組織中放射能濃度の変化

　胎児組織中放射能濃度を、図5・3、表5・6に示す。BPAは、投与20分後にはすでに胎児

体内に存在していた。胎児全身濃度は投与後徐々に上昇し、投与24時間後には最高濃度

（0．066mg　BPA　eq．几）に達した。母体血液中濃度と比較すると、0．45倍低い値であった。

さらに母体臓器・組織中放射能濃度の推移と比べると、胎児全身濃度、胎児臓器中濃度の

ピークは母体よりも遅れて現れ、投与24時間後においてもなお増加傾向にある臓器もみら

54



れた。このことから、胎児におけるBPAのクリアランスは母体よりも遅いことが考えられ

る。24時間後の時点での胎児各臓器中の濃度を同時点での母体各臓器中濃度と比較すると、

肝臓、消化器、腎臓では1オーダー程度低かったが、生殖器、脳では母体と同程度での分

布が見られた。このことから、胎児では母体に比べて、生殖器系と脳への移行が大きいと

言える。胎児臓器中放射能濃度に雌雄差がみられるか否かの検討を行ったが、明らかな性

差はみられなかった。

表5・6　BPA　10　mg！kg単回投与後の胎児臓器・組織中放射能濃度

濃度（mg　BPA　eq．／L）

組織
0．33hr lhr 3hr 6hr 24hr

胎児全身　　0．Ol6±0．002　　0．035±0．002　0．043土0．003　　0．050土0．006

胎児♂

羊水

胎盤

肝臓

消化器系

生殖器系

腎臓

脳

胎児♀

羊水

胎盤

肝臓

消化器系

生殖器系

腎臓

脳

O．020

0．141

0．039

0，020

0．006

0．009

0．012

0．006

0．127

0．043

0．Ol6

0．009

0．006

0．Oll

0．016

0．088

0．071

0．042

0．036

0．028

0．Ol7

0．014

0．107

0．068

0．045

0．014

0．029

0．Ol7

0．020

0．127

0．093

0．045

0．166

0．087

0．020

O．015

0．131

0．102

0．057

　－a）

0．llO

O．021

0．026

0．139

0．093

0．061

0．022

0．067

0．020

0．Ol7

0．169

0．109

0．075

　－a）

0．103

0．022

O．066　±0．005

0．038

0．108

0．108

0．052

0，200

0．ll3

0．Ol5

0．048

0．ll5

0．ll5

0．121

0．063

0．107

0．Ol7

a）臓器重量が測定できず欠損値となった箇所

b）胎児は、母体1匹から複数（10前後）得られるため全数を測定に供し、放射能濃度は

　「平均値±SD」で表記した。

　胎児全身組織における薄層クロマトグラフを図5・5に、胎児全身組織における未変化体

BPAおよび代謝生成物の存在割合および存在濃度を表5・7および5・8に示す。図5・5にお

いてRFO．61は代謝生成物でありM5とする。未変化体BPAは投与0．33時間後において

60％を占めており、母体血清中の代謝生成物存在割合と比べると、未変化体BPAとしての

胎児への移行率が高いことが示された。また、投与24時間後には未変化体BPAの存在割

合および濃度が増えており、未変化体BPAの濃度は投与24時間後において最も高かった。
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腸肝循環に伴う未変化体BPAの再吸収による影響を受けていると考えられる。

　　　　　表5・7　胎児全身中未変化体BPAおよび代謝生成物の存在割合（％）

時間（hr） 0．333 1 3 6 24

未変化体BPA

Ml
M2
M3
M4
M5
BPA・gluc

M1・gluc

その他

62．75

NDa）

　ND

　ND

　ND

　ND
19．29

3．53

2．56

13．34

　ND

　ND

　ND

　ND

　ND
47．32

　ND
39．34

10．53

　ND

　ND

　ND

　ND

　ND
50．60

10．76

28．ll

7．15

　ND

　ND

　ND

　ND

ND
50．20

6．98

27．31

18．80

5．49

　ND
1．88

　ND
4．84

4．32

31．38

28．32

放射能濃度（100％）

（mg　BPA　eq．／L）
0．016 0．035 0．043 0．050 0．066

a）ND：検出限界以下

表5・8胎児全身中の未変化体BPAおよび代謝生成物の濃度（×10’3　mg　BPA　eq．几）

時間（hr） 0．333 1 3 6 24

未変化体BPA

　　Ml

　　M2

　　M3

　　M4

　　M5
　BPA・gluc

　M1・gluc

　　その他

10．04

NDa）

　ND

　ND

ND

　ND

3．09

0．56

0．41

4．67

　ND

　ND

　ND

　ND

　ND

16．56

ND
13．77

4．53

　ND

　ND

　ND

　ND

　ND
21．76

4．63

12．09

3．58

　ND

　ND

　ND

　ND

　ND
25．10

3．49

13．66

12．41

3．62

　ND
1．24

　ND
3．19

2．85

20．71

18．69

a）ND：検出限界以下
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R声

O．82　－一レ

0．75－一レ

0．61－i＞

0．54　→

0－0．1

　　→

0．333h　 lh　 3h 6h 24h

←未変化体BPA

←　　　Ml

ぐ一一一　　M5

＜卜一一一　　M3

　　　BP　A　－9　bc

司1－一一　Ml－gbc

　　　Others

図5・5懐胎期ICRマウスへのBPA　10mg／kg投与後の

　　　　胎児全身組織における薄層クロマトグラフ

　羊水、胎児全身および胎盤中放射能濃度が、子宮内位置により異なるか否かを検討した。

結果を表5・9に示す。いずれも、ほとんど同じ濃度を示し、子宮内位置の違いによる明らか

な濃度差はみられなかった。
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表5・9　BPA10　mg！kg投与後の子宮内位置別の羊水、胎児全身および胎盤中放射能濃度

濃度（mg　BPA　eq．／L）

組織
　　　子宮角からの位置a）　lst 2nd 3rd 4th 5th

羊水

0．333h　（n＝2）

hUh

6h

24h（nニ2）

胎児全身

0．333h　（n＝2）

LUbU13

6h

24h　（nニ2）

胎盤

0．333h　（nニ2）

トUトU13

6h

24h　（n＝2，

0．004

0．027

0．013

0．008

　　×b）

0．064

0．039

0．016

0．016

0．036

0．044

0．059

0．063

0．068

0．476

0．124

0．088

0．096

0．135

0．105

0．135

0．020

0．011

0．026

　　×

0．035

0．065

0．053

0，015

0．018

0．034

0．046

0．049

0．069

0．070

O．566

0．161

0．076

0．105

0．148

0．083

0．169

0．059

0．005

0．Ol5

　　×

0．035

0．051

0．037

0．015

0．017

0．031

0．　041

0．053

0．057

0．069

0．366

0．112

0．081

0．095

0．164

0．074

0．128

0，029

　×
0．031

0．019

0，020

0．053

0．047

0．015

0．018

0，037

0．039

0．053

0．　070

0．068

0．445

0．111

0．087

0．ll2

0．161

0．096

0．122

0．Ol3

　×
0．015

0．015

0．021

0．045

O．　024

0．019

0．036

0．046

0．052

0．058

O．355

0．115

0．090

0．101

0．148

0．069

a）子宮角から5番目までの羊水・胎児・胎盤について記した。

b）羊水が採取できなかった。

3）薬物速度論パラメータ

　母体血中放射能濃度と、胎児全身放射能濃度から薬物濃度・時間曲線下面積（AUC）と平

均滞留時間（MRT）を算出した。結果を表5・10に示す。
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表5－10BPA10mg！kg単回投与における母体血液と胎児の薬物速度論パラメータ

AUC（mg・hrlL） MRT（hr）

母体血液

胎児

6．70

1．28

7．98

20．35

ここでAUCとは、薬物濃度・時間曲線下面積（The　area　under　the　tissue　concentration

time　curve）のことであり、血中薬物濃度・時間曲線を時間0から∞まで積分したものであ

り、血中薬物濃度曲線と横軸との間で囲まれる面積を表している。今回、血中、胎児中濃

度およびその測定時間tを用いて台形公式により算出した。AUCは、摂取した薬物量の

mass指標であり、　MRTは摂取した薬物の保有時間指標となる。　MRTは平均滞留時間

（Mean　resident　time）であり、摂取した薬物が存在する平均時間を表す。　MRTは、　AUMC

（血中薬物濃度とその測定時間との積・時間曲線を時間0から◎oまで積分したもの）をAUC

で除し、算出される。

　AUCを比較すると、母体の方が大きい値を示しており曝露される量は母体の方が多いこ

とが分かる。しかし、胎児のMRTが母体よりも大きくなっており、胎児がBPAにより長

い時間、曝露されやすい状況にあることを示している。
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5．2．2．2　懐胎期マウスにおけるBPA　l　mg／kgの単回投与時の吸収および体内分布

1）母体における臓器、組織中放射能濃度の変化

　図5・6に血液・血清中放射能濃度の結果を示す。BPAは、投与5分後にはすでに血液中

に存在し、投与15分後にはピーク濃度（0．17mg　BPAeq．！L）に達した。その後、急激に

減少したが、投与1時間後には再び上昇し最高濃度（0．19mg　BPA　eq．几）となった。その

後、血中濃度は緩やかに減少した。

田

【』
_．Oo＜』白o

　01　0b。

U

0．001

血液

　　10　　　　　15　　　　 20　　　　　25

投与後経過時間［hr］

　　　田コ＼．9

＜《自。

　…曽］

0，001

血清

　　　　　15　　　20　　　25

投与後経過時間［hr］

図5・6　BPAImg！kgの単回投与後の母体血液・血清中放射能濃度

　次に母体の各臓器・組織中放射能濃度を表5・11および図5・7に示す。母体の各臓器中濃

度においても血液中濃度と同様の推移を示した。ほとんどの臓器において、投与1時間後

に最高濃度となった後、次第に減少した。濃度測定結果は、10mg／kg投与時と比較すると

1オーダー程度低い値を示した。全体的な傾向として消化管、肝臓、腎臓で濃度が高く、続

いて脂肪、肺および子宮で高かった。胎盤、羊水に関しては、血中濃度より低い値ではあ

るが、移行していた。他の臓器は、投与24時間後には減少傾向にあるのに対して、腎臓、

子宮、羊水に関しては一定か、または増加傾向を示した。
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表5・11　BPAlmg！kg単回投与後の各母体臓器・組織中放射能濃度

濃度（mg　BPA　eq．／L）

組織
0．33hr lhr 3hr 6hr 24hr

液清血血

肝臓

胆嚢

胃

小腸

盲腸

大腸

膵臓

顎下腺

巣宮臓卵子腎

脾臓

大腿骨（骨髄）

リンパ腺

臓心肺

脳脳幹大小脳

皮膚

筋肉

乳腺

腎脂肪

腸間膜脂肪

0．0730

0．1270

2．2924

83．9426

2．3535

1．5530

0．0268

0．0250

0．0422

0．0270

O．　0388

0．1303

0．0426

000000

0．0280

0．0479

0．0058

0．0078

0．0074

0．0443

0．0127

0．0255

0．Ol36

0．0606

0．1896

0．3228

3．6043

99．6463

2．7158

6．1818

0．0682

0．0448

0．1029

0．1078

0．0244

0．5548

0．ll48

O．0361

0．0327

0．5215

0．0703

0．0986

0．Ol21

0．0177

0．0200

0．0615

0．0308

0．0786

0．0687

0．1556

0．llOO

O．1649

　2．4345

172．8480

　0．7246

　3．4078

　0．8579

　0．5419

　0．7882

　0．0417

O．0402

0．1970

0．0615

0．0386

0．Ol42

0．0272

0．0296

0．0594

0．0055

0．0088

0．0074

0．0748

0．0237

0．0457

0．0462

0．5577

0．0160

0．　0263

0．8302

52．2425

0．5459

1．6051

3．8840

0．7367

0．0164

0．OllO

0．　0082

0．0698

0．Ol31

0．0097

0．0083

0．0079

0．0098

0．Ol37

0．0008

0．0020

0．0008

0．0146

0．0089

0．Ol96

0．0053

0．5335

胎盤a）　O・　0188±0・0007　0・0579±0．OO14　0・0392±0・0037　0・Oll3±0・0019

羊水　　　0．Ol90±0．0372　0．0002±0．0004　0．0040±0．0027　0．0008±0．0010

0．0060

0．0092

0．2570

4．3807

0．1378

0．2301

0．6941

0．1337

0．0064

0．0059

0．0026

0．1050

0．Ol33

0．0062

0．0014

0．0008

0．0018

0．0054

O．0002

0．0003

0．0004

0．0074

0．0012

0．0053

0．0048

0．0301

0．0057　±0．0011

0．0020　土0．0009

a）胎盤および羊水は、母体1匹から複数（10前後）得られるため全数を測定に供し、放射

　能濃度は「平均値±SD」で表記した。
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図5・7　BPAI　mg！kg単回投与後の母体および胎児の臓器・組織中放射能濃度

2）胎児における放射能濃度変化

　表5・12、図5・7に胎児組織中放射能濃度の測定結果を示す。14C・BPAは低濃度ではある

が投与20分後には胎児中に存在していた。胎児全身濃度は、その後徐々に増加し、3時間

後には最高濃度に達した（0．0094mg　BPAeq．！L）。その後緩やかに減少したが、投与24時

間後には再び増加傾向を示した。

　胎児臓器間について比較すると、肝臓、消化器系器官中の濃度が高かった。生殖器、腎

臓中濃度は検出限界以下の値を示すことが多かった。
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表5・12　BPAlmg／kg単回投与後の胎児組織中放射能濃度

濃度（皿gBPAeq／L）

組織
0．33hr 1hr 3hr 6hr 24hr

胎児全身b）0．OO15士0．0002　0．0073±0．0002

胎児♂

羊水

胎盤

肝臓

消化器系

生殖器系

腎臓

脳

胎児♀

羊水

胎盤

肝臓

消化器系

生殖器系

腎臓

脳

　NDa）

0．0521

0．0191

0．Ol49

　ND
O．0068

0．0047

　ND
O．0219

0．0026

　ND
O．0428

　ND
O．0000

0．0045

0．Ol90

0．0023

　ND
　ND
　ND
　ND

0．0003

0．0565

0．OlO5

0．0052

　ND
　ND
O．0026

0．0094　±0．0008　　　0．0023　　±0．0016　　　0．0037　　±0．0005

0．0042

0，0487

0．Ol28

0．0089

　ND
　ND
O．0025

0．0040

0．0360

0．0167

0．0099

　ND
O．0257

0．0043

　ND
O．0083

0．0034

　ND
　ND
　ND
　ND

O．0003

0．0094

0．0045

0．0022

　ND
　ND
O．0008

0．0021

0．0053

0．0090

0．0050

　ND
O．0036

0．0003

0．OO13

0．0067

0．0086

0．0064

　ND
　ND
O．0003

a）ND：検出限界以下

b）胎児は、母体1匹から複数（10前後）得られるため全数を測定に供し、放射能濃度は「平

　均値土SD」で表記した。

　また、胎盤、胎児、羊水中の放射能濃度が、子宮内位置により異なるか否かを検討した。

測定結果を表5・13に示す。いずれの位置においても、ほぼ同じ濃度を示し、子宮内位置の

違いによる明らかな濃度差はみられなかった。
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表5・13 BPAI　mg！kg単回投与後の子宮内位置別の羊水、胎児全身および胎盤中

放射能濃度

組織
濃度（mg　BPA　eq．／L）

子宮角からの位置al lst 2nd 3rd 4th 5th

　h　　　カ

ニ

水33　　㎞羊o賄翫舳

引㎞仙2

　h　　　幻

ニ

児33　　伽胎o血額飽

劫㎞仙2

　h　　　カ盤33　　伽胎α匝翫舳

謝㎞肋2

脳・㎜⑮㎝㎝㎝

17

~9613404243

00

O0

O0

O0

O0

O0

0　0α00α

98

~5328008555

1　0　

00000

0　00000

Oαα00α0

0000000

00aα000

02

~35×193114

0　

0　

000

0　

0　

000

0　

0　

000

14×09×00

O

0　

0

008CJ43000000OnUO

94

~95×855260

0030000000　

0　

000

000α000

⑮㎝鵬⑮㎜ぴ㎝　nUO　

OOO

　OO　OOO

OOOOOαα

000000吐

a）子宮角から5番目までの胎児について記した。

b）胎児死亡

c）ND：検出限界以下
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3）薬物速度論パラメータ

　母体血中濃度と、胎児全身濃度から薬物濃度・時間曲線下面積（AUC）および平均滞留時

間（MRT）を算出した。結果を表5・14に示す。

表5・14　BPAI　mg／kg単回投与後の母体血液と胎児の薬物動態速度論的パラメータ

AUC（mg　BPA　eq．・hrL） MRT（hr）

母体血液

　胎児

0．91

0．09

5．98

15．8

　AUCは母体の方が大きい値を示した。1mglkg投与の場合でも、胎児のMRTが母体よ

りも大きくなっており、胎児におけるBPA消失速度は遅く、胎児がより長時間BPAに曝

露されやすい状況にあることを示している。

5．2．2．3懐胎期マウスにおけるBPA　100　mg！kgの単回投与時の吸収および体内分布

1）母体の各臓器・組織中放射能濃度の変化

　図5・8に血液・血清中放射能濃度の測定結果を示す。BPAは、投与5分後にはすでに血

液中に存在し、投与10分後にはピーク濃度（10．29mg　BPA　eq．1L）に達した。その後、急

激に減少し、投与後30分には最高濃度（11．5mg　BPA　eq．L）となった。その後、急激に

減少し、1時間後には最高濃度の4％（0．45mg　BPA　eq．／L）にまで減少した。しかし、再

び緩やかに増加し、9時間後には2度目のピークを示した。この場合も腸肝循環の影響を受

けたものと考えられる。

100

　　10［ぺ

_．9

＜雷b。目］

血液

o．

　0510152025　　　　投与後経過時間［hr］

100

0｜

血清

01
　0　　　　　　　5　　　　　　10　　　　　　15　　　　　　20　　　　　　25

　　　　投与後経過時間［hr］

図5・8　BPA　100　mg！kg単回投与後の血液、血清中放射能濃度

　次に母体の各臓器・組織中放射能濃度を表5・15、図5・9に示す。母体各組織中濃度は、

投与20分後に最高となり、その後減少するが、再び6時間後にピークを示した。6時間以
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降の減少は非常に緩やかであり、濃度があまり減少しない臓器が多く見られた。

　全体的に消化管、肝臓、腎臓で濃度が高く、続いて脂肪、肺、子宮および膵臓で高かっ

た。胎盤、羊水に関しては、母体血中濃度より低い値となったが、羊水は投与24時間後に

おいても緩やかな増加傾向を示していた。
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図5・9　BPA100　mg！kgの単回投与後の母体および胎児臓器・組織中放射能濃度
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表5・15　BPA　100　mg！kgの単回投与後の母体組織中放射能濃度

濃度（mg　BPA　eq．几）

組織
0．33hr 1hr 3hr 6hr 24hr

液清血血

肝臓

胆嚢

胃

小腸

盲腸

大腸

膵臓

顎下腺

巣宮臓卵子腎

脾臓

大腿骨（骨髄｝

リンパ腺

臓心肺

脳脳幹大小脳

皮膚

筋肉

乳腺

腎脂肪

腸間膜脂肪

胎盤a）

羊水

9．99

23．24

232．88

1017．10

387．46

　50．20

　26．15

　16．42

　42．84

　32．70

31．41

13．24

14．46

13．14

6．88

19．99

亡0204

15．44

17．85

16．07

7．71

10．87

14．46

10．95

51．15

ll．02　土3．ll

O．49　：ヒ0．58

FO54007

158．63

3058．51

266．37

150．42

　17．96

　13．07

　11．89

　17．　46

0．97

6．　46

15．86

3．23

1．51

3．58

CU83335

2．61

2．58

2．80

4．57

2．80

4．48

3．26

26．14

6．94　　±0．44

0．63　±0．16

747CU

　38．14

2375．75

198．ll

　56．81

　88．24

　58．23

　0．83

　0．65

0．43

0．75

3．73

0．75

1．29

0．35

CU【058OnU

0．09

0．ll

O．20

　0．99

　4．68

　7．35

　0．30

145．04

1．01±0．51

0．21±0．16

71りα4

　84．09

3869．34

14L65

　82．22

297．59

152．56

　　1．88

　　L45

1．52

2．31

9．78

0．86

0．85

1．27

4FOCUり61り0

0．35

0．50

0．40

1．87

0．53

L27

0．75

14．07

1．65　±0．24

0．41　±0．26

1．75

2．77

　52．14

1329．65

　10．61

　32．02

　69．27

　30．08

　0．85

　0．60

O．79

2．09

9．80

0．50

0．58

0．82

0り6CU3Ol

0．13

0．17

0．34

2．41

0，47

L36

0．55

4，20

1．13　：ヒ0．61

0．46　±0．14

a）胎盤および羊水は、母体1匹から複数（10前後）得られるため全数を測定に供し、放射

　能濃度は「平均値±SD」で表記した。
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2）胎児における放射能濃度変化

　胎児全身および臓器・組織中放射能濃度の測定結果を、図5・9および表5・16に示す。胎

児全身中のBPAは、母体への投与20分後には最高濃度（7．25mg　BPA　eq．几）に達し、そ

の後緩やかに減少する。そして、6時間後に再びピーク濃度（0．88mg　BPAeq．几）を示した。

その後、濃度は一定の値を示している。胎児臓器中濃度に関しては、肝臓、消化管、腎臓

の濃度が高かった。生殖器、脳中脳度は、胎児臓器中では低かったものの母体の脳と同程

度の濃度であった。

　また、雄雌の差による明らかな濃度差はみられなかった。

表5・16BPA　100　m／kの単回投与後の胎児組織中放射能濃度

濃度（皿gBPAeq．／D
組織

0．33hr 1hr 3hr 6hr 24hr

胎児全身a）

胎児♂

羊水

胎盤

肝臓

消化器系

生殖器系

腎臓

脳

7．25　土1．54

0．31

10．34

11．01

4．62

6．85

10．32

5．98

3．93　士0．33　　　　　0．48士0．06

0，80

6．29

9．82

5．58

6．00

5．52

2．61

1．05

0．82

0．98

0．66

0．49

0．51

0．23

0．88±0．08

0．71

1．63

1．78

1．19

L29

1．70

0．41

0．60　ヨヒ0．12

0．58

Ll8

L42

L24

0．59

1．31

0．17

胎児♀

羊水

胎盤

肝臓

消化器系

生殖器系

腎臓

脳

O．35

10．04

10．69

6．82

19．48

7．98

6．30

α000000

0．33

1．84

1．88

L35

0．84

1．66

0．39

0．52

1．30

1．42

L74

0．40

0．74

0．16

a）胎児は、母体1匹から複数（10前後）得られるため全数を測定に供し、放射能濃度は「平

　均値±SD」で表記した。

　さらに、胎盤、胎児、羊水中のBPA濃度が、子宮内位置により異なるか否かを検討した。

測定結果を表5・17に示す。いずれも、ほとんど同じ濃度を示し、子宮内位置の違いによる

明らかな濃度差はみられなかった。
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表5・17　BPA100　mg！kg単回投与後の子宮内位置別羊水、胎児全身および胎盤中

　　　　　放射能濃度

濃度（皿gBPAeq．／L）

組織
　　　子宮角からの位置a）　lth 2th 3th 4th 5th

羊水

0．333h（nニ2）

lh

3h

6h（nニ2）

24h（nニ2）

胎児

0．333h（n＝2）

lh

3h

6h（n＝2）

24h（n＝2）

胎盤

0．333h（nニ2）

lh

3h

6h（n＝2）

24h（n＝2）

0．55

0．25

0．47

0．14

0．27

0．42

0．44

　×

7．13

7．07

3．85

0．54

0．96

LO2

0．61

　×

12．96

9．80

7．21

0．81

1．91

1．68

1．41

　×

0．44

0．46

0．51

0．11

0．41

0．34

0．45

0．49

6．81

4．52

3．78

0．55

0．95

0．90

0，79

0．53

14．95

8．41

6．97

0．96

1．37

1．67

1．37

1．05

　×b）

0．30

0．84

0．70

0．34

0．64

0．44

0．91

　×
4，63

3．79

0．53

0．81

0．89

0．81

0．48

　×
9．18

6，71

0．65

2．03

1．54

1．32

0．79

0．46

0．71

0．56

0，24

0，25

0．36

0．41

0．56

7．30

4．26

4，04

0．39

0．69

0．78

0．65

0．59

12，73

8，44

7．70

2．28

1．74

1．50

1，14

1，39

2．69

0．43

0．67

0．15

1．03

0．29

0．43

0．27

7．43

4．34

3．68

0．60

0．81

0．88

0．68

0．64

13．70

9．37

6．72

0．70

L46

1．42

3．30

0．87

a）子宮角から5番目までの胎児について記した。

b）胎児死亡
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3）薬物速度論パラメータ

　母体血中濃度と、胎児全身濃度から薬物濃度・時間曲線下面積（AUC）と平均滞留時間

（MRT）を算出した。結果を表5・18に示す。

表5・18　BPA100　mg！kgの単回投与後の母体血液と胎児の薬物動態速度論的パラメータ

AUC（mg　BPA　eq．・hr／L） MRT（hr）

母体血液

胎児

79．65

24．69

17．67

14．12

　100mg！kg投与の場合においては、　AUC、　MRTともに母体血液の方が大きい値を示して

いる。母体のMRTは、100　mglkg投与の場合が最も大きく、投与量が増加するとBPAの

体内保持時間が長くなると考えられる。また、母体MRTは投与量が増加するとともにMRT

は増加したが、胎児においては投与量に依存したMRTの変動はみられなかった。胎児MRT

は10mg／kgの際に最も長く、1mg！kgおよび100　mg！kgの両投与量には大きな違いはなか

った。

　図5・10は1、10および100mglkgにおける母体血液および胎児全身のAUCを投与量の

関数として、プロットした結果である。この投与量範囲では、AUCはほぼ線形増加を示し

ている。

80

70

0

0

母体血液

y ＝ 一〇 56944 十 0．80152x R＝ 0 99987

20　　　　　　40　　　　　　60　　　　　　80　　　　　100　　　　　120

　　投与量【mg／kg］

25
胎児全身

20｛』

5
呂く

　　y　＝　－O．68167　÷　O．2532x
●

0

0　　　20

R＝　0　99922

40　　　　　60　　　　　80　　　　　100　　　　120

投与量［mg／kg〕

図5・10　BPAの単回経口投与における投与量と母体血液および胎児AUCとの関係
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5．3　マウスにおけるBPA単回投与時の排泄

　懐胎期ICRマウスの個体を対象にしてBPAの物質収支関係の把握を試みる。さらに、尿

および糞中へのBPAの排泄率および排泄速度を求め、　PBPKモデルに必要とされるパラメ

ータを決定するためのデータを得る。

　なお、Snyderl2】やPottenger【3］らの研究において、非妊娠ラットを用いた7日間におよ

ぶ排泄実験の結果から、93％以上が尿・糞中に排泄され、呼気中にはほとんど排泄されな

いことが確認されているため、本研究では呼気中排泄率は測定しなかった。

5．3．1　動物実験方法

　10mg／kgの14C・BPAを単回経口投与後、妊娠11．5dpcのマウスは1週間、15．5dpcのマ

ウスは3日間、温度23℃、湿度55％の条件下で1匹ずつに尿糞分離ケージに入れ、飼育を

行った。各実験に用いた動物の数は3匹とした。

　尿・糞は投与後24時間毎に分別採集した。各採取区間におけるケージ洗浄水は尿試料に

含めた。尿試料からは1ml分取し、ウルチマゴールドTMLLT　5mlを加え、放射能を測定し

た。また、糞はその重量の5倍量の水を加え、撹枠機を用いて十分に混合した後100mg分

取し、ソルエン・350を0．5ml、イソプロピルアルコール（以下IPAと記す）025ml、30％

過酸化水素水を0．1ml、ハイオニックフローm　5mlを加え、放射能を測定した。さらに、

測定終了後にICRマウスに致死量のジエチルエーテルを与え死亡させたあと、母体全身を

破砕機を用いてホモジナイズした。ホモジナイズした組織10mgに、ソルエン・350Rlmlを

加え、50℃で一晩加熱させた後、ハイオニックフロー7M　5　m1を加え、放射能を測定した。

尿および糞中の排泄率は、それぞれに含まれる放射能値の投与量に対する比で示した。

5．3．2　実験結果

5．3．2．1妊娠11．5dpcのマウスを用いた7日間の排泄実験

　妊娠11．5dpcのマウスに10　mg！kgの14C・BPAを単回経口投与後、1週間に渡り飼育を

行い、経時的に尿糞中排泄率を測定した結果を、表5・19、図5・11に示す。

　投与した放射能の45・66％が、尿・糞中で確認され、1週間後には体内にほとんど残って

いなかった（＜1％）。しかし、回収率は77％程度と低かった。ケージの洗浄が不十分であ

ったか、試料を採取するときにサンプル中の濃度が均一になっておらず偏っていた等の原

因が考えられる。本研究において呼気中排泄率を測定していないが、呼気中に排泄された

可能性もあるので、今後の研究において呼気中排泄率を測定する必要がある。
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表5・19　妊娠11．5dpcのICRマウスへのBPA　10　mglkg単回投与7日後の

　　　　尿・糞中における放射能排泄率と体内残存率

サンプル ％dose
尿糞鰍計

29．34士17．78

50．35±19．57

0．25±0．12

77．08±9．27

　図5・11は尿中および糞中排泄率を全ての時間において累加した結果である。尿中には4

日目までで30％doseが排泄され、その後の排泄は少量である。また、糞中には3日目まで

で30％が排泄され、その後の排泄は少量であった。BPAは4日目まででその大部分が体外

に排泄され、7日目にはほとんど体内に残っていないと考えられる。

｛ω

100

80

60

40

20

投与後経過時間［日］

図5・11妊娠11．5dpcのICRマウスへの14C・BPA10　mg！kg投与後の尿・糞中への

　　　　累加排泄率（％dose）

　表5・20および5・21にTLC分析にて測定した尿・糞中の未変化体BPAおよび代謝生成

物の存在割合および排泄率を、図5・12および5・13に尿および糞における薄層クロマトグ

ラフを示す。TLC分析によると尿中14C成分は、その大成分が代謝生成物であり、90％を

占めていた（表5・20）。未変化体BPAは尿中にはほとんど排泄されていなかった（＜2％

dose）。代謝生成物ではM1・glucが最も多く代謝生成物のうち20・44％を占めていた。

　糞中14Cの主要成分は未変化体BPAであり30・50％を占めていた。投与後の時間が経過

する共に、糞中の未変化体BPAの存在比率は少なくなり、7日目には代謝物が80％を占め

ていた。投与初期には吸収されなかった未変化体BPAが糞中に排泄され、また7日目まで

には体内に残存しているBPAはそのほとんどが代謝物に変換されたためと考えられる。糞
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中の代謝生成物ではBPA・glucが最も多かった。

叫値

O・82　→
0．73

　　　→

0．21　－一●レ

0－0．1

　　　→

1day　　2day　　3day 4d8y　 5day　　6day　 7day

　　　未変化体BPA

←　　　　　Ml

←

←
M2

　　　　BPA－gluc

←　　M1－gluc
　　　　Others

図5・12　尿における薄層クロマトグラフ

Rf値

0．82　→

0．73一レ

0－0．1　　→

1day　　2day　　3day　4d8y 5d8y　　6day

●●
禰瞬　・ゼ’

　ぷ
遵

7d8y

　　←未変化体BPAご“一

　　←　　　　M1

　　　　　　　　　　帯o⇒

図5・13　糞における薄層クロマトグラフ

　　　　BPA－gbc

←　　M1－gbc
　　　　Others
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表5・20妊娠11．5dpcのICRマウスへのBPA　10　mg／kg単回投与後の尿および糞中の

　　　　　未変化体BPAおよび代謝生成物の存在割合

未変化体BPAおよび代謝生成物の存在割合（％・））

時間（日） 1 2 3 4 5 6 7

尿未変化体BPA

　　M1
M2

BPA・gluc

M1・gluc

その他

1．65

1．45

10．42

0．22

4DON

18．05　　　12．16

NDb） ND
9．44　　　13．48

ND　　　ND

7．97 7．94

1．68

3．86

ND
3．5

ND
DDNN

8．84

ND
ND
ND
6．51

28．87　　　29．92　　　34．23　　　19．18　　　39．07　　　44．34　　　34．49

39．56　　　57．30　　　48．36　　　59．40　　　5L89　　　46．82　　　59．00

糞　　未変化体BPA

　　Ml

　　M2

　　BPA・gluc

　　M1・gluc

　　その他

59．96　　　69．75

1．95

ND
11．24

1．42

1．41

ND
10．48

0．57

4524

　ND

　ND
21．24

1．36

28．05　　　26．31　　　35．01

13．57

　ND

36．21

ND

5．45　　　12．61

ND　　　ND
37．63

0．89

10．63

　ND

ND
21．24　　　12．09

　ND　　13．01

25．7　　　17．79　　　32．15　　　22．17　　　29．72　　　31．14　　　64．27

a）尿・糞各々の放射能を100％とした。　b）ND：検出限界以下

表5’21妊娠11．5dpcのICRマウスへのBPA　10　mglkg単回投与後の尿および糞中の

　　　　　未変化体BPAおよび代謝生成物の排泄率（％dose）

未変化体BPAおよび代謝生成物の排泄率（％dose）

時間（日） 1 2 3 4 5 6 7

尿未変化体BPA
　　　　　Ml

　　　　　M2

　　　　BPA・gluc

　　　　M1・gluc

　　　　　その他

0．03

0．03

0．21

0．37

0．59

0．81

0．02

0．03

ND
0．93

2．28

4．37

NDa）

0．27

ND
0．23

0．99

1．4

ND
0．24

ND
0．14

O．34

1．06

0．02

0．05

ND
0．04

0．49

0．65

DDNN

ND
0．03

0．16

0．17

DDNN

ND
0．01

0．07

0．11

糞 未変化体BPA

　　Ml

　　M2
　BPA・gluc

　M1・gluc

　その他

13．15

0．43

ND
2．48

0．31

5．66

8．12

0．16

ND
1．22

0．07

1．29

ND
ND
0．60

0．04

2．07　　　0．911

0．82

O．40

ND
1．06

ND
0．65

0．95

0．20

ND
1．36

0．03

1．07

0．18

0，07

ND
0．11

ND
O．16

0．02

ND
ND

0．03

0．03

0．13

十言ロ

0．06

0．62

0．21

1．76

4．92

8．57

24．54

1．25

ND
6．85

0．42

10．66

a）ND：検出限界以下
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5．3．2．2妊娠15．5dpcのマウスを用いた3日間の排泄実験

　妊娠15．5dpcのマウスに10　mg！kgの14C・BPAを単回経口投与後、3日間に渡り飼育を行

い、経時的に尿・糞中排泄率を測定した結果を表5・22、図5・14に示す。

　14C・BPA全投与量のうち26％が尿中に、55％が糞中に排泄され、3日後には体内にほと

んど残ってはいなかった。投与後3日目までで、投与量の81％が排泄されていた。また、

体内残存量も1％未満と、ほとんど残っていなかったことから、妊娠後期において摂取され

たBPAは3日間でそのほとんどが体外排泄されると考えられる。

表5・22妊娠15．5dpcのICRマウスへのBPA　10　mg！kg単回投与3日後の

　　　　尿・糞中放射能排泄率と体内残存率

サンプル ％dose
尿糞騨計

26．17

55．12

0．36

81．65

｛①

100

80

60

40

20

0

一●P尿　糞中排泄率
．δ　1．廿筆

　〆●’”
m’

，，唱

♂●’

　　　　　　←@4●・・’’’’”

C〆

0．5 1　　L5　2 2．5　　3 3．

投与後経過時間［副

図5・14　妊娠15．5dpcのICRマウスへのBPA　10　mg！kg単回投与後の

　　　　尿・糞への排泄率（％dose）

　表5・23および5・24に、TLC分析にて測定した尿および糞における未変化体BPAおよび

代謝生成物の存在割合および排泄率を示す。尿および糞についての薄層クロマトグラフを

図5・15に示す。TLC分析によると尿中14C成分は、98％がBPA代謝生成物であり、未変

化体BPAはほとんど存在していなかった（＜2％）。代謝生成物としては、　M　1・glucが30％
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近くを占めており、BPA・glucは、10・27％であった。糞中14C成分は、65％が未変化体BPA

であり、代謝物は35％程度であった。

Rf値

0．82－一●レ

0．73→

O　．21→

0－0．1→

1day　　　　2day　　3day　　　　lday　　2day　　　3dey

←　　未変化体BPA

←　　M1

←　　M2

　　　BPA－gbc
←　　Ml－gbc
　　　Others

尿　　　　　　　　　糞

図5・15尿および糞TLCの結果

表5・23妊娠15．5dpcのICRマウスへのBPA　lO　mg！kg単回投与後の尿および糞中の

　　　　未変化体BPAおよび代謝生成物の存在割合

尿および糞中の未変化体BPAおよび代謝生成物の存在割合（％・））

時間（日） 1 2 3

尿 未変化体BPA

　　Ml

　　M2
　BPA・gluc

　M1・gluc

　その他

022

0．24

NDb）

27．14

31．64

40．76

0．41

0．74

ND
10．55

29．67

58．63

1．05

1．15

ND
11．90

27．90

58．00

糞 未変化体BPA

　　Ml

　　M2
　BPA・gluc

　M1・gluc

　その他

66．52

9．42

ND
6．91

ND
17．15

52．37

5．39

ND
22．34

　ND
19．9

65．63

1128

ND
19．04

　ND

4．05

a）尿・糞各々の放射能を100％とした。　b）ND：検出限界以下
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表5・24　妊娠15．5　dpcのICRマウスへのBPA　10　mg！kg単回投与後尿および糞中の

　　　　未変化体BPAおよび代謝生成物の排泄率

尿および糞中の未変化体BPAおよび代謝生成物の排泄率（％dose）

時間（日） 1 2 3 計

尿 未変化体BPA

　　Ml

　　M2
　BPA・gluc

　M1・gluc

　その他

0．02

0．02

NDa）

2．78

3．24

4．18

0．01

0．02

ND
026

0．74

1．47

0．10

0．11

ND
1．10

2．59

5．38

0．13

0．15

ND
2．08

6．88

11．03

糞 未変化体BPA

　　Ml

　　M2
　BPA・gluc

　M1・gluc

　その他

15．00

2．12

ND
1．56

ND
3．87

23．29

2．40

ND
9．94

ND
8．85

1．05

0．18

ND
0．30

ND
0．06

28．34

2．70

ND
14．92

　ND
12．78

a）ND：検出限界以下

　非妊娠F344ラットを用いたBPA単回投与後の尿中主要代謝生成物はBPA・glucである

との報告【2】があるが、本実験におけるBPAの主要代謝生成物は、　BPA・glucではなく

M1・glucであった。このことから、動物種、妊娠の有無などにより代謝活性が異なることが

考えられる。
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5．4　マウスにおけるBPA連続投与後の吸収および体内分布

　懐胎期マウスにおいて、BPAを繰り返し投与したときの各組織・臓器、血液中のBPA濃

度を把握する。このデータに照らし構築したPBPKモデルの妥当性を検証するためのデー

タを得る。

5．4．1　動物実験方法

　10mglkgの14C・BPAを妊娠15．5dpcのICRマウスに1日1回3日間経口投与した。投

与後は、飼育ケージに収め、温度23℃、湿度55％の条件下で飼育を行った。水と餌は自由

に与えた。

　血液は初回投与0．33、24、24．33、48、48．333、54時間後にそれぞれ採血し、臓器・組

織については、54時間後に単回投与時と同様の臓器、組織を摘出した（5．2．1節参照）。サン

プル調整は、単回投与時と同様に行った（5．2．1節参照）。

5．4．2　実験結果

　懐胎期ICRマウスに10　mg／kgの14C・BPAを3日間連続投与したときの、各臓器、組織、

血液中14C・BPA濃度推移を経時的に測定した結果を以下に示す。また、10　mg！kg単回投与

時の濃度との比較も行った。

1）母体組織における放射能濃度変化

　母体血液中放射能濃度測定結果を図5・16に示す。血液中濃度は、初日投与と二日目投与

の20分後の濃度はあまり変わらないが、3日目投与後は前者と比較すると1．5倍高い濃度

を示していた。

20　　　　　　30　　　　　　40　　　　　　50　　　　　　●0

投与後経過時間［hr］

図5・16　懐胎期ICRマウスへのBPA　10　mg！kg　3日間連続投与後の母体血液中放射能濃度

　　　　変化
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　3回目の投与6時間後の各臓器中濃度の測定結果を表5・25に示す。胆のう、腎臓、乳腺、

に関しては連続投与時の方が1．7・2．4倍程度濃度は高かった。その他の臓器については単回

投与時の濃度と変わらなかった。

表5・25BPA連続投与後の母体臓器・組織および血液中放射能濃度

濃度（m　BPA　e．／L）

組織 3回目投与の6hr後（初回投与54hr後）

　　　　（平均値±SD、　n＝3）

単回投与の6hr後

血液

血清

肝臓

胆嚢

胃

小腸

盲腸

大腸

膵臓

顎下腺

卵巣

子宮

腎臓

脾臓

大腿骨（骨髄）

リンパ腺

心臓

肺

大脳

小脳

脳幹

皮膚

筋肉

乳腺

腎脂肪

腸管膜脂肪

胎盤a）

羊水

0．479　±　O．206

0．663　±　 0．255

　15．358　±　 3．823

562．110　士　 638．017

　10．　131　土　　9．212

】2．988　土　 10．883

56．572　±　　60．178

　5．　176　dヒ　0．520

　0．626　土　2．050

　0．191　±　 O．184

　0．204　±　 0．098

　0．389　±　0．192

　2．723土　0．713

　0．252　±　0．453

　0．176　±　0．142

　0．013　±　 O．090

0．188　土　0．091

0．300　」：　0．165

0，052　±　 0．070

0．058　±　 0．048

0．043　±　 0．017

O．554　土　0．230

0．139　±　0．137

0．677　±　 1．069

0．156　土　O．181

2．202　±　 4．756

O．370　±　O．432

0．035　±　0．155

0．483

0．738

12．350

322．599

4．842

11．126

20．755

13．760

0．526

0．421

0．978

0．566

1．423

0．200

0．　298

0．258

0．274

0．532

0．114

0．156

0．120

0．504

0．314

0．279

0．246

0，952

OO3100

a）胎盤および羊水は、各母体から複数（10前後）得られるが全数を測定に供し、

　　放射能濃度は「平均値±SD」で表記した。
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2）胎児組織中の放射能濃度変化

　胎児組織中放射能濃度測定結果を表5・26に示す。母体と異なり、胎児中濃度は単回投与

時に比べると、全体的に濃度が高くなっていることがわかる。一般に妊娠後期になると母

体から胎児への薬物の胎盤通過性が高まると言われている。さらに単回投与時の胎児組織

中放射能の消失は母体に比べて遅く、MRTも母体と比べて大きかったことから、胎児にお

けるBPAのクリアランスは小さいことが考えられる。これらの要因から、連続投与したこ

とによって胎児体内にBPAが蓄積し、濃度が高くなっていたと考えられる。

表5・26　連続投与時の胎児組織中放射能濃度

濃度（mg　BPA　eq．／L、平均値±SD、　n＝3）

組織

3回目投与の6hr後（初回投与から54hr後） 単回投与の6hr後

胎児

胎児♂

羊水

胎盤

肝臓

消化器系

生殖器系

腎臓

脳

0．226　±0．099

0．185　±0．099

0．233　 ±0．086

0．200　 土0．371

1，751　±1．054

0．283　 ±0．085

0．234　　：ヒ0．034

0．027　±0．014

0．050

0．026

0．139

0．093

0．061

0．022

0．067

0．020

胎児♀

羊水

胎盤

肝臓

消化器系

生殖器系

腎臓

脳

0，288　±0．069

0．241　：ヒ0．114

0．478　 土O．168

3．879　　±17．539

　52．163

0．265　±0．113

0．028　土0．004

0．Ol7

0．169

0，109

0．075

＿a）

0．103

0．022

a）臓器重量が測定できず濃度測定を行えなかった。

　次に、胎盤、胎児、羊水中のBPA濃度が、子宮内位置により異なるか否かを検討した。

結果を表5・27に示すいずれも、ほとんど同じ濃度を示し、子宮内位置の違いによる明らか

な濃度差はみられなかった。
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表5・27　懐胎期ICRマウスへのBPA10　mg／kg連続投与後の子宮内位置別羊水、胎児

　　　　全身および胎盤中放射能濃度

濃度（mg　BPA　eq．／D

組織
　　　子宮角からの位Ma）　　1th 2th 3th 4th 5th

羊水

6h（n＝3） 0．039

＿b）

0．033

0．011

0．006

0．Ol3

0．001

×c｝

0．012

0．028

0．Ol9

0．032

0．004

1．232

胎児

6h（n＝3） 0．229

0．144

0．296

0．258

0．128

0．347

0．276

×

0．331

O．264

0．124

0．327

0．286

0，140

0．350

胎盤

6h（n＝3） 0，362

0．164

0．488

0．329

0．148

0．412

0．288

×

O．315

0．270

0．161

0，　404

O，309

0．225

0．355

N　　ヲde　h　　t．　．b　　　ロ　　stl　　　　　．；－vrt　ノハ　nぬ　1ロ　）”＿　ト　　vr－a－　ぎ　　　ふ

aノ丁6月〃りO合目謀cvノ胴冗にノい人日0レ／C。

b）羊水が採取できなかった。

c）胎児死亡

5．5考察

　5．2節では、懐胎期ICRマウスにBPAの単回投与を行い、母体および胎児体内における

BPAの吸収および体内分布について検討した。本実験における結果から、母体臓器・組織、

および胎児の臓器・組織におけるBPAの吸収と体内分布は非常に速やかであることが確認

された。

　母体臓器において、最も濃度が高かったのは肝臓、胆のう、消化管であった。BPA10　mg／kg

単回投与において、母体臓器中放射能濃度のピークは二つ存在し、投与20分後および6時

間後であった。6時間後のピークは腸肝循環に起因すると考えられる。この腸肝循環のサイ

クルにBPAが流入すると、胆汁を介して消化管へ運ばれる。運ばれたBPAには、消化管

にて再吸収され体内に戻されるものもあり、体外への排出が遅くなる。投与6時間後にみ

られた濃度上昇は消化管で脱抱合された未変化体BPAの再吸収であると考えられる。母体

にBPAを3日間に渡って連続投与を行ったが、単回投与群と比較して、各臓器中放射能濃

度は大きな差はなく、母体臓器において蓄積性はないものと考えられる。
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　BPAは、投与20分後には胎児中に存在しており、　BPAは容易に胎盤を通過することが

明らかになった。胎盤は未変化体BPAおよび代謝生成物に対してバリアーとはなっていな

いことが確認された。これらの速やかな吸収・分布は他の実験結果【4］と一致した。胎児全

身濃度は母体血液よりも低い濃度であった。しかし、ピークは母体より遅れて現れ、体内

からのBPAの消失は遅く、投与24時間後においてもなお増加傾向にあったことから、移

行量は小さいものの、胎児へ移行したBPAは胎児体内から排泄されにくく、蓄積する可能

性がある。また、投与後初期における14C主要成分は母体血清中ではBPA・glucであったが、

胎児体内においては未変化体BPAであることも明らかになった。胎盤中にはβ・グルクロニ

ダーゼが存在して脱抱合を行うことが報告されており【5，6，7】、本実験においても胎盤中でこ

の酵素がBPA・glucをBPAへと戻す働きをすることにより胎児中の未変化体比率を高めて

いる可能性が考えられる。投与24時間後において、母体臓器中放射能濃度と胎児臓器中濃

度を比較すると、肝臓、腎臓および消化管に関しては、母体に比べて胎児臓器中濃度は、1

オーダー程度低かったが、生殖器や脳は母体と同程度に移行がみられ、胎児は母体に比べ

てこれらの臓器へのBPA移行割合が高いといえた。生殖器および脳は、胎児における毒性

作用部位と考えられ、それら器官への高い移行率はBPAの毒性を発現させてしまうことが

懸念される。

　さらに、5．4節におけるBPA10　mg！kgの3日間の連続投与実験において、母体臓器中放

射能濃度は単回投与後の濃度との大きな差は見られなかったが、胎児組織中濃度は単回投

与後の放射能濃度と比較すると、胎児全身濃度は1．5倍、臓器中濃度は、消化器系器官、生

殖器系器官濃度は10倍上昇しており、胎児への高い移行率と蓄積性が示す結果となった。

MRT（平均滞留時間）は、投与された化学物質の臓器・組織における保持時間を示す。小さ

いMRTは、化学物質の消失が速いことを示すが、　BPA　10　mg／kg投与群において、算出さ

れた母体血液MRTは、7．98【hr］であったにも関わらず胎児全身MRTは20．93［hr】と2．5倍

ほど大きく、胎児のBPAクリアランスは小さく、胎児はより長い時間曝露されやすい状況

にあると言える。

　生物にとってBPAに対して最もリスクが高いと考えられているのは妊娠中母胎内の胎児

に対してである。経胎盤移行による胎児のBPA曝露は、新生児に対して何らかの影響を与

えることが懸念されている。本研究では、ICRマウスにおいて母体から胎盤を介した速や

かな胎児への移行および蓄積性が認められ、また、投与後初期における14C主要成分は母体

血清中ではBPA・glucである一方、胎児体内においては未変化体BPAであることも明らか

になった。従来毒性は示さないと考えられてきた低用量曝露によるBPAのエストロゲン活

性メカニズムは明らかになってはいないが、本研究において確認されたBPAの胎児への速

やかな移行および蓄積性は、この種のリスクにとって重要な情報である。胎児のウィンド

ウ期、すなわち内分泌撹乱物質に対して感受性が高いと考えられている時期に、母体がBPA

を摂取し、母体から胎児へBPAが移行することにより、毒性が発現してしまう恐れもある

と考えられる。
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　5．3節では、懐胎期ICRマウスにBPA10　mg！kg単回投与を行い、排泄率などを測定した。

妊娠11．5dpcのICRマウスにおいて、BPAは投与1週間後には体内にほとんど残っておら

ず、大部分が体外へ排泄された。投与量の30％が尿中に排泄された。尿中の主な14C成分

は、代謝生成物であり、未変化体BPAの存在割合はそれに比べて非常に低く、投与量の1％

程度であった。尿中14Cの主成分は未同定代謝生成物であり、　BPA・glucは2番目に多く生

成されていた。糞中には投与量の40％が排泄されており、その主な14C成分は未変化体BPA

であり、投与量の24％であった。未変化体BPAが糞中の主な成分であるのは、一つには小

腸にて吸収されなかった14C・BPAがそのまま消化管を移動して糞中に排泄されたことが考

えられる。糞中未変化体BPAの全てが吸収されなかった14C・BPAであると仮定すると、

BPAの体内への吸収率は70％であると考えられる。もう一つの可能性は、一度吸収された

BPAが肝臓に達し、代謝された後胆汁を介して消化管へと排出され、消化管内のβグルク

ロニターゼによって未変化体BPAに戻され、小腸では吸収されずに結果として糞中に排泄

されたという可能性である。

　BPAの実験動物における排泄に関して、尿中14Cの主成分はBPA・glucであるとの報告

【2，3】があったが、本研究における結果はそれらの結果とは異なった。これは、使用した実

験動物種差や妊娠の有無による代謝活性の相違に起因していると考えられる。
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第6章生理学的薬物動態（PBPK）モデルを用いた、ビスフェノールA（BPA）

　　　　のヒト体内動態予測

　第5章に述べた実験データを基に、懐胎期のマウスにおける生理学的薬物動態（PBPK）

モデルを新たに構築した。それを基に、懐胎期のヒトに対するPBPKモデルを構築し、胎

児をはじめとする各臓器、組織へのピスフェノールA（以下BPAと略記する）の移行、蓄

積量を予測した。

6．l　BPAのマウスにおけるPBPKモデルの構築

6．1．1PBPKモデル

　PBPI（モデルは生理学的薬物動態モデルと呼ばれ、化学物質の体内動態を評価する数理

モデルの一つとして用いられている。このモデルでは、対象動物の生理学的パラメータ（組

織体積、組織血流量など）および対象物質の物理化学的パラメータ（組織／血液分配率など）

を用いて生体内での動態を解析することができる。このモデルでは生体がいくつかのコン

パートメントから成り立つとみなし、これらが血流によって連結されていると考える。そ

れぞれのコンパートメントにおける対象物質に質量保存則を適用して連立微分方程式を導

く。これを解くことによって標的臓器における対象物質の蓄積量や濃度を算出することが

できる。

6．1．2懐胎期マウスにおけるBPAのPBPKモデルの構造

　本研究では、0’Flahertyらが提案した懐胎期マウスにおけるPBPKモデル【1】を改良し、

BPAの体内動態を評価するPBPKモデルを構築する。このモデルは、肝臓、胆嚢、小腸、

大腸、腎臓、脂肪、脳、子宮、乳腺胎盤、胎児、その他の血流の良い組織、血流の少な

い組織血液の14のコンパートメントから成り立っており、小腸、大腸、胆嚢、胎児以外

の母体臓器は血流で結ばれている。小腸、大腸と胆嚢には臓器組織の存在は考えず、BPA

を内包する容器として扱った。第6章の実験結果から推定される腸肝循環のメカニズムを

表現するため、腸管は小腸と大腸の2つのコンパートメントに区分し、BPA代謝物は大腸

にて脱抱合を受けてBPAに戻され、再吸収されるとした。母体と胎児の間に血流はなく、

胎児は胎盤の胎児側組織である絨毛を介して母体血液と物質の交換をする。胎児血液と母

体血液は、絨毛上皮細胞層と血管壁によって隔てられている。従ってこの母体胎盤一胎児

間の物質移行を拡散機構により表した。それぞれのコンパートメントにおいてBPAおよび

その代謝物について質量保存則を適用することにより以下の連立微分方程式を得た。

　BPAの連立微分方程式は以下の通りである。ここではBPAは肝臓のみで代謝されるとし

ている。前節の実験結果にあるように、マウスにおける代謝物は複数存在するが、主要代

謝物はBPAのグルクロン酸抱合体（BPA・gluc）である。モデルにおいては代謝物をまとめ

てBPA・glucと表す。　BPA・glucに関するパラメータは排泄速度定数以外全てフィッティン
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グにより定めるので、複数の代謝物に対する複合的なパラメータであると考えることに問

題はない。排泄速度定数は、尿糞中の代謝物濃度の合計から求めるので、これに関しても

モデル構成上の矛盾はない。またBPAの物理化学的性質から経気道排泄される可能性は無

視できるので、体外排泄は尿・糞排泄経路のみによりなされるとする。

Kidney 喋＝・皿卜計…た

Well　perfUsed　tissues 吻4x＝・肝〔Ca一蒜〕

Poorly　perfused　tis8ues

Uterus

Brain

Fat

v・・9！’il21P＝鋤卜篇〕

畷＝eu〔Ca一篇〕

撫4x＝伽〔Ca一驚〕

畷＝ぴト曇〕

Mammary　tissues

v…E1！’撃撃P111T＝eMT〔Ca一器〕

1．iver

畷＝鋤〔Ca一筈悟τ一＋・・IKhA・G－K・C・・Vu

Small　intestine

ctt4　sG

　　　＝DOSE－KraAsG＋Kb　2ABI－KE∫α4∫G
dt
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Large　intestine

d4LG
　　　＝KESG／1　SG－0．1KldA　LG一κELG4　LG＋Kd，49LG
dt

Gall・bladder

Placenta

d，4Bl

－＝
jb　CL〃μ一Kb　2　A　B∬

dt

レ句L
t一2P，〔Ca－ft／）＋PA1麗…－PA　2警

Embryo／Fetus

Arterial　blood

VEF
　　　dt

dCEF 　　　　CPL　　　　　　　　　　CEF
＝PA　2－－P！11－
　　　　PPL　　　　　　　　　　PEF

吟＝Σぴ〔詞

ただし、

MET＝V－xfs×SB×Vu×α・／Pα・

κη1＋プ8xSBxC〃／PCL∫

ここで、

Vti：臓器tiの容積（L）

　Q，i：臓器tiへ流入する血液流量（L／hr）

　Cti：臓器ti中のBPA濃度（mg1L）

Pti：BPAの臓器組織！血液分配率（・）

C。：母体血液中のBPA濃度（mg／L）

Ati：臓器ti中のBPA量（mg）

KE　ti母体の組織tiからのBPAの排泄速度定数（1／hr）

K。：腸管におけるBPAの吸収速度定数（1／hr）

PA　1，PA2：胎盤・胎児間のBPAの拡散係数（L／hr）

DOSE：BPAの経口投与量（mg／hr）

MET：BPA代謝反応速度（mg／hr）

　Vmax：最高反応速度（mg！hr／L）

　fs：BPAの血清タンパク非結合率（一）

　SB：BPAの血清／血液濃度比（一）
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　また、BPA・glucに対する連立微分方程式は以下の通りである。

Kid・・y

一取一一蹄＝2pp〔cga－∋

u…us
@　仇4…；＝鋤卜劃

B・ain

F・t
@　陸4…iF＝ぴ〔cga－∋

M・mm・ry・tissues

Liver

　　　曙μ＝鋤卜笥4晋丁＋K・GAgSG＋・・IK・・A・LG一疏ぴ晒

Small　intestine

　　　　　　　　　ctt・1　9　SG

　　　　　　　　　　　　　＝－KaGA　g　SG十」Kb　2GA　9　BI－KESGG／19SG

　　　　　　　　　　dt

Large　intestine

　　　cl，4　9　LG

　　　　　　　＝」KE∫GG／18∫G－0．1κoG】48LG－」KELGG／18LG－K〃18LG
　　　　dt
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GaU・bladder

d，tl　g　BI

　　　＝KbGcg〃佐∬一κわ2GAgBl
　dt

Placenta

喋＝・尻卜笥一1憲　G2芸差

Embryo！Fetus

Arterial　blood

VEF
　　　dt

dcg　EF 　　　　C8PL　　　　　　　　　　　　CgEF
＝PA　G2　　　　　　　　－PA　GI

　　　　PGPL　　　　　　　　　　　　PGEF

罐＝Σぴ〔蒜一cga〕

ここで、

Vti：臓器tiの容積（L）

　Q・i：臓器tiへ流入する血液流量（Llhr）

Cgti：臓器ti中のBPA・gluc濃度（mg／L）

　PGti：BPA・glucの臓器組織！血液分配率（・）

　C9、：母体血液中のBPA・gluc濃度（mg！L）

Agti：臓器ti中のBPA・gluc量（mg）

　KE　tiG母体の組織tiからのBPA・glucの排泄速度定数（1／hr）

　K。G：腸管におけるBPA・glucの吸収速度定数（1／hr）

PAG　1，PAG2：胎盤・胎児間のBPA・glucの拡散係数（Uhr）
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　　ma
奄獅狽盾唐狽奄獅

BPA　oral　dose

@　　　　　　　　　　　　Back

　Small
奄獅狽?唐狽奄獅

　　arge
奄獅狽?唐狽奄獅Large

奄獅狽?唐狽奄獅 feces feces

Liver Metabolism Liver Bile

Kidney Kidney
urine

　Well
垂?窒?浮唐??

ssues�

　WelIp

?窒eused匂

唐唐浮?�

ooHyp
?窒窒浮唐??�

sues��

odype
窒?浮唐?рUs

唐浮?��

ain�� ain��

t�� t��

�� ��acenta�� acenta�

erUS�� erUS��

bryo／Fe

狽浮��

bryo／Fe

狽浮�

mmary　t
奄唐唐浮��

mmary　t
奄唐唐浮��

ng�� ng��

・1 期におけるBPAのPBPKモデルの構造



6．1．3　パラメータの決定

6．1．3．1生理学的パラメータ

1）臓器容積

　各臓器組織容積が全身容積中に占める割合（臓器マスバランス）はBrownらの文献値【2］

を参照し、下式により各臓器組織の容積を算出した。

v，・・一｛P昭ODy－N（VPL＋VE・）｝MB，i

ここで、Vti：臓器tiの容積（L）

　　　PWBODY：懐胎期マウスの体重（kg≒L）

　　　N：胎児数（第5章の実測データの平均よりN＝16）

　　　VPL：胎盤の容積（L）

　　　　AGE＜6　　　　VPL＝0

　　　　6≦AGE＜9　　　VpL＝8（AGE・6）！106

　　　　9≦AGE　　　　　VpL＝｛24exp（・O．23（AGE・9））＋1650（exp（0．01（AGE・9））・1）｝／106

　　　VEF：胎児の容積（L）

AGE＜6
6≦AGE＜9

9≦AGE＜15

15≦AGE

VEFニO

VEF＝（0．1206×AGE）4・53／106

VEF＝（0．1206×AGE）4・53＋（1．5（AGE・9））2・8！106

VEF＝（0．254×AGE・3．326）／103

　　　　　（AGE：妊娠日数、着床は6日）

　　　　MB，i：臓器tiの組織容積が全身容積に占める割合（一）

胎盤と胎児の妊娠日数による容積変化は0’Flahertyらのラットを対象とする式［1】を参考に、

マウスとラットの妊娠日数の違いを考慮して定めた。

MB，iは、非妊娠時の臓器マスバランスM，i［2】を基に、妊娠による容積変化を組み込んで、

以下の様に算出した【1】。

　妊娠時臓゜マスバランス

Mlq＝0．Ol7

Mwp＝0．012

Mpp＝0．768

Mu＝0．002

MBR＝0．017

MF＝0．07

MMT＝0．Ol

90



MLIニ0．055

MBL＝0．049

妊娠時臓゜マスバランス

MBκ1＝
MKI

MB，VP　＝

MBPP　＝

Mu　x　O．077x（AGE－3）1’6＋ルfFxO．Ol65x15＋ルfMrxO．27x15＋．MGI　xO．0255x（AGE－6）

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　Mwn

Mu　x　O．077x（、4GE－3）1’6＋、MFxO．0165x15＋1協rxO．27xl5＋MGI　xO．0255x（AGE－6）

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　MPP

MBu＝

Mu　x　O．077x（AGE－3）L6＋ルIF　x　O．Ol65x15＋ルt〃TxO．27　x　15＋ハ4Gl　x　O．0255　x（AGE－6）

　　　　　　　　　　　　　　　Mu・ト・．・77・（AGE－3）1・6　］

MBBR　＝

MBF＝

Mu　xO．077x（AGE－3）1’6＋MFxO．0165x15＋MMrxO．27x15＋MGIxO．0255x（AGE－6）

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　MBR

ハイびxO．077x（AGE－3）1’6＋MFxO．Ol65xl5＋Mm　xO．27xl5＋ルfαxO．0255x（AGE－6）

　　　　　　　　　　　　　　　　MF　X（1＋0．0165　x∠4　GE）

MBMT＝

MBu＝

Mu　xO．077　x（AGE－3）1’6＋MF　x　O．0165x15＋MmxO．27　x　15＋MGI　xO．0255x（AGE－6）

　　　　　　　　　　　　　　　　　　MMτx（1＋0．27xAGE）

Mu　x　O．077　x（AGE－3）1’6＋MF　x　O．0165x15＋ハfMτ　x　O．27　x　l5＋MGI　x　O．0255　x（AGE－6）

　　　　　　　　　　　　　　　ルtux｛1＋0．0255x（AGE－6）｝

　ルIBBL　＝
　　　　　Mu　x　O．077　x（AGE－3）1’6＋MF　x　O．0165　x　15＋Mm　x　O．27　x　l5＋MGI　x　O．0255　x（AGE－6）

2）血流量

　血流量は、非妊娠時における各臓器への血流量の全血流量に占める割合（血流バランス）

の文献値【2］を基に、妊娠による血流量変化【1］を組み込んで、以下の式で表現する。

MuxO．077x（AGE－3）1・6＋ルIFxO．0165xl5＋ルIMTxO．27x15＋MGI×0．0255x（AGE－6）

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　ルtBL
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　　　　　　　　　e，i＝PρxρB’輌

ここで、Q，i：臓器tiへの血流量（L／hr）

　　　　QBti：臓器tiへの血流量の全血流量に占める割合（一）

　　　　PQ：母体臓器への全血流量（Uhr）

　　　　　AGE＜6　　　　　PQ＝Q

　　　　　6≦AGE＜9　　　pQ＝Q＋o．75N×o．55（AGE・6）／24

　　　　　9≦AGE　　　　　PQ＝Q＋o．75N×1．65exp（・o．23（AGE・9））！24

　　　　　ただし、

　　　　　　　　　Q＝16．5（PWBODY－N（VpL＋VEF））o．75

胎盤への血流量QPLは別途、

　　AGE＜6　　　　　QPL　＝　0

　　6≦AGE＜9　　　QpL＝o．25N×o．55（AGE・6）／24

　　9≦AGE＜11　　QpL＝o．25N×1．65exp（・023（AGE・9））／24

　　11≦AGE　　　　QpL＝o．25N×1．65exp（・0．23（AGE・9））／24＋N（o．1207（AGE・11））4・36！24

と表した。

QB・iは、非妊娠時の血流バランスQQB，i［2】を基に、妊娠による変化を組み込んで、以下の

様に算出した。

非妊娠時血流バランス

QQBKI＝o．017

QQBWP＝o．061

QQBppニo．66g

QQBu＝o．oo2

QQBBRニo．017

QQBF＝o．07

QQBMT＝o・01

QQBu＝o．055

妊娠時血流バランス

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　eeBκiQBκ∫　＝

　　　（～（～Bu　x　O．（）77　x（AGE－3）1’6＋eeBF　x　O．0165　x　15＋eeBMr　x　O．27　x　15＋eCBGi　x　O．0255×（AGE－6）
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　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　eeBwn
eB■，＝
　　　（2（～β〃xO．077x（ノ1GE－3）1・6＋e2BFxO．Ol65xl5＋（2⊆～B〃TxO．27x15＋0（～BαxO．0255x（AGE－6）

OBPP　＝
e（｝BPP

OBび＝
　　　e（～Bu　x　O．077　x（AGE－3）1’6＋e（～BF　x　O．0165　x　15＋ρ（］B〃τxO．27　x　15＋（］（｝BGI　x　O．0255　x（、4GE－6）

（2（～βびxO．077×（AGE－3）1’6＋（］ρBFxO．0165x15＋（～（2Bハイ7xO．27x15＋（2（2BαxO．0255x（ノIGE－6）

　　　　　　　　　　　　　eeBu・ト・．077・（AGE－3）1・6｝

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　eeBBR
eBBR　＝
　　　ρ（］Bu　x　O．077　x（AGE－3）L6＋（～eBF　x　O．0165　x　15＋（～eBm　x　o．27　x　15＋OeBGi　x　O．025S　x（AGE－6）

　　　　　　　　　　　　　　　　　　（～OBF　X（1＋O．0165　x／IGE）
OBF＝
　　　0（2BvxO．077x（AGE－3）1・6＋（2（2BFxO．0165x15＋（～（～β〃アxO．27x15＋（～（～BαxO．0255x（AGE－6）

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　Q（～BMr　X（1＋0．27　x／1　GE）
eB〃T　＝
　　　00Bu　xo．077x（AGE－3）1’6＋（｝（｝BFxO．0165x15＋C（～BMTxO．27x15＋Q（～BGIxO．0255x（AGE－6）

　　　　　　　　　　　　　　　　　（2（～Bu　x｛1＋0．0255　x（ノIGE－6）｝
eBu　＝
　　　C（2Bu　x　O．077　x（AGE－3）1’6＋（～（2BF　x　O．0165　x　15＋（～QBilfT　x　O．27　x　15＋Q（～BGI　x　O．0255x（AGE－6）

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　ρ（～BGi
QBGI　＝
　　　（～（2Bu　x　O．077×（AGE－3）1’6＋0（～BF　x　O．0165　x　15＋（～QBm　x　O．27　x　15＋CeBGi×0．0255x（AGE－6）

3）消化管内移動速度

　小腸および大腸中を内容物が移動する速度を、消化管内滞留時間の文献値［3】を基に設定

した。大腸内移動速度定数はすなわち糞中排泄速度定数と同等と見なせる。

4）胆汁分泌

　胆嚢から小腸への胆汁分泌は摂食時に起こると考えられているが、マウスの摂食はヒト

ほど規則的ではなく時期を確定できない。マウスにBPAを単回投与後、短時間間隔で血中

濃度を調べた予備的検討において、約3時間周期での血中濃度の変動が見られたため、BPA

投与時を含め投与後3時間毎に、胆嚢内の胆汁全量が小腸へ分泌されるとした。

6．1．3．2　物理化学的パラメータ

　BPAの組織！血液分配率については現在報告例がないので、懐胎期ICRマウス臓器を用い
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て実験的に測定し、各臓器・組織におけるBPAの組織！血液分配率を決定した。

1）方法

　BPAの組織／血液分配率は、　Jepsonらが行った手順｛4】に従って測定した。懐胎期マウス

（8週齢、妊娠15．5dpc）から血液、肝臓、膵臓、皮膚、小腸、脾臓、心臓、脳、乳腺、脂

肪、腎臓、肺、卵巣、子宮、羊水、胎盤、胎児を摘出した。各臓器は細かく刻み、その250

mg（脂肪は200　mg、卵巣は30　mg）をバイアル瓶に入れ、14C・BPA溶液（0．1mg！mL・リ

ン酸生理食塩水（以下PBSと記す））を添加し、37℃で18時間振とうした。肝臓について

は24時間振とうの分析も行った結果、BPAの組織への移行は18時間までに平衡に達して

いると判断し、振とう時間を18時間に設定した。リファレンスとして、臓器は添加せず化

合物溶液のみを入れたバイアル瓶も用意し、同様の操作を行った。

　振とう後、遠心分離（3，000rpm×10分、20℃）し、上清を分離した。その上清を遠心限

外ろ過（3，000rpm×3分、20℃）した。限外ろ過にはセントリフリーおよびMPSろ過ユ

ニットを用いた。分画分子量は30，000であった。そのろ液1m1にウルチマゴールドTMLLT

5m1を加え、　PBS中のBPA濃度を測定し、　BPAの組織中及びPBS中の濃度を求めた。こ

こで、組織！PBS分配率は以下の式を用いて算出した。

PTIs一
?曹q雫γの／VT

　　　　　　　　　　　　　　　　Cs・Cs曙

ここで

PT／s：組織／PBS分配率

CT：組織中のBPA濃度（pg／mL）

　Cs：PBS中のBPA濃度（μg！mL）

CR；リファレンス溶液のBPA濃度（μg！mL）

VR：リファレンス溶液の体積（mL）

Vs；サンプル溶液の体積（mL）

VT；組織の体積（mL、）

CsF：ろ過したPBS中のBPA濃度（μg／mL）

CRu：ろ過していないリファレンス溶液のPBS中のBPA濃度（μg／mL）

CRF：ろ過したリファレンス溶液のPBS中のBPA濃度（μglmL）

　上記の式で算定した組織！PBS分配率を血液！PBS分配率で割ることによって、組織／血液

分配率を決定した。
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2）結果

　各臓器・組織におけるBPAの組織／血液分配率を算出した結果を表6・1に示す。　BPAの

組織！血液分配率は、卵巣が最大で心臓、肺、肝臓、脳の順に大きかった。最も低い値を示

したのは小腸であった。それぞれの値をみてみると、1前後を示すものが多かった。BPA

のオクタノール／水分配係数は3．32であり、親油性の性質を示すにも関わらず、組織／血液

分配率は小さく、生体組織への移行・蓄積性はあまり高くないと考えられる。

表6・1in　vitro実験により決定したBPAの組織／血液分配率

臓器 分配率 臓器 分配率

肝臓 1．29 胎盤 0．75

羊水 0．07 胎児 0．28

膵臓 0．41 乳腺 0．84

皮膚 0．55 子宮 0．53

小腸 0．17 卵巣 2．05

脾臓 0．97 脂肪 1．06

心臓 1．64 腎臓 0．72

脳 L28 肺 1．39

　肝臓でのBPA分配率については、　in　vitro実験から得た上表の分配率を用いたシミュレ

ーションでは肝臓中濃度のin　vivo実験値を再現できなかったため、フィッティングにより

約310倍の値である384とした。肝細胞には能動的に薬物を取り込む各種トランスポータ

ーの存在が考えられているが、BPAと各臓器組織の物理化学的相互作用のみを考慮する上

記in　vitro実験ではその機構が反映されない。従ってこのin　vitro実験値よりも高率でBPA

が組織に分配されることは科学的に妥当と考えられる。

　本研究のPBPKモデルでは、　BPA・glucは複数の代謝物をまとめて総括的に代表している

が、その主要構成物質はBPA・gluc（BPAのグルクロン酸抱合体）そのものである。以下で

述べる方法により決定したBPA・glucそのものの組織！血液分配率を基にして、モデル上の

総括的BPA・glucの組織！血液分配率パラメータを、フィッティングにより決定した。

　BPA・glucそのものの組織！血液分配率は、化学物質の構造（炭素数や官能基の種類・数）

によりその物性を推定する「有機概念図」という手法【5】を採用し、まず水／オクタノール分

配係数を推定した。次いで、オクタノール！水分配係数から組織／血液分配率を推定する

Poulinらが開発した手法16］を用いて組織／血液分配率を推定した。　Poulinらの手法とは、

化学物質の組織への分配量を赤血球と血漿への分配量の合計で除し、組織／血液分配率を予

測するものである。組織、赤血球および血漿への移行は、それぞれの組織に含まれる中性
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脂肪、リン脂質および水への移行（溶解度）の加算関数として表せる。各組織中の中性脂

肪と水へは、Kow（オクタノール／水分配係数）と1の比で化学物質が移行すると考える。

リン脂質は、0．3の率で中性脂肪、0．7の率で水の性質を持つとして化学物質が移行すると

考える。これを式で表すと以下のようになる。化学物質の組織への分配量（Pt）は、

　Ptニ（Kow×Fnt）＋（1×Fwt）＋（Kow×0．3×Fpt）＋（1×0．7×Fpt）

で与えられる。

ここでFは、組織重量中に中性脂肪（nt）、水（wt）、リン脂質（pt）が占める率を表す。

同様に、赤血球および血漿への化学物質の分配量（PeおよびPp）は、

　Pe＝（Kow×Fne）＋（1×Fwe）＋（Kow×0．3×Fpe）＋（1×0．7×Fpe）

　Pp＝（Kow×Fnp）＋（1×Fwp）＋（Kow×0．3×Fpp）＋（1×0．7×Fpp）

で与えられる。

血液中の赤血球および血漿画分の構成比は、赤血球が0．37、血漿が0．63であるから、組織

／血液分配率（Ptb）は、

　Ptb＝Pt／（0．37　×　Pe＋0．63　×　Pp）

となる。

　この手法を用いて推定した分配率を基に、シミュレーションで用いるBPA・glucの組織／

血液分配率はin　vivO実験結果を良好に説明できるようにフィッティングにより選定した。

　その他、BPAの物理化学的性質に基づくパラメータにっいては、第1章の表1・2に掲げ

る値を用いた。

6．1．3．3　生化学的パラメータ

1）血清タンパク結合に関するパラメータ

遊
　マウス（Bala　ClCM　XX）血清、ラット（Wistar）血清、ヒト血清（いずれもコスモバイ

オ株式会社より購入）各種につき、14C・BPAを0．1、1、10μg／mlとなるように添加した

（各濃度n＝3）。濃度は、第一節のマウス体内動態実験における血清中14C濃度の範囲に合

わせて設定した。14C・BPAはあらかじめ設定濃度の100倍濃度のエタノール溶液として調

製しておき、これを血清の1％量添加した。この14C・BPA血清溶液をセントリフリーTM（ア

ミコン）に各0．9m1入れ、遠心限外ろ過（3000　rpm×3分）により約10％相当のろ液を

得た。このうち50μ1にウルチマゴールドTivaLLT　5mlを加え、放射能測定によりろ液中の

BPA濃度（CDを求めた。一方、ろ過前の14C・BPA血清溶液についても、体内動態実験の

血清試料と同様に放射能を測定して、血清中BPA濃度（Ct）を求めた。血清タンパク非結

合率は、この両者の比（CffCt）として算定した。

鑓
　上記方法により算定した、BPAと血清タンパクとの非結合率を表6・2に示す。
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表6・2BPAと血清タンパクとの非結合率（％、平均±S．D．）

BPA設定濃度（μg／m1） 0．1 1 10

マウス

ラット

ヒト

　3．48★

5．01±0．39

2．97±0．44

3．20±0．16

4．53±0．13

2．71±0ユ8

2．83±0．30

4．38±0．85

2．37±0．13

★欠落値が1つあり、2つのデータの平均。

　全動物種につき、設定濃度が高いほど非結合率が低い傾向が見られたが、t検定の結果、

これは統計的に有意な差ではなかった。よって、この濃度範囲においてBPAと各種血清タ

ンパクとの結合に濃度依存性はないと判断し、マウスPBPKモデルのパラメータとして3

濃度についての非結合率を平均した値（3．17％）を用いた。また、この濃度範囲において濃

度依存性がないことから、ヒトの血中で予想されるようなより低濃度の領域においても同

じ値を適用しても問題ないと考え、ヒトについてもこの3濃度での非結合率の平均値

（2．68％）を用いることにした。

　血清タンパクとの結合が体内動態に大きく影響するのは代謝の段階においてであるが、

本研究のモデルではBPA・glucの更なる代謝を考慮しないため、　BPA・glucのタンパク結合

に関するパラメータは必要とされない。

2）代謝に関するパラメータ

　本研究では、BPAは肝臓のみで代謝されるとしている。前節の実験結果にあるように、

マウスにおける代謝物は複数存在するが、主要代謝物はBPA・glucである。しかし本研究の

モデルにおいては代謝物をまとめてBPA・glucと表す。ただしこの濃度は、全代謝物濃度の

合計とする。BPA・glucに関するパラメータは排泄速度定数以外全てフィッティングにより

定めるので、複数代謝物による複合的なパラメータであると考えることに問題はない。排

泄速度定数は、尿糞中の代謝物濃度の合計から定めるので、これに関しても矛盾はない。

　よって、BPAの代謝に関するパラメータを実験から求める場合も、　BPAの減少のみを測

定し、代謝物の区別は問題としなかった。

遊
　マウス（CD・1、雌）およびラット（SD、雌）の肝臓S9画分はCED社より購入した。

ヒト女性のS9はIn　Vitro　Technologies社より購入した。実験方法は、　ln　Vitro　Technologies

社の標準操作法に従った。すなわち、氷浴上で試験管にS9をタンパク量にして250μg、

50mMリン酸緩衝液（pH　7．4）を357．5μ1、最終濃度の100倍濃度の14C・BPAアセトニ

トリル溶液を5μ1添加し、これを37℃水浴に移した。同時にNRS（NADPH　Regenerating

System）液も37℃水浴で温め始め、5分後、　NRS液を125μ1ずつ各試験管に入れて反応
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を開始した。4℃に冷却したメタノール0．5mlを添加することにより反応を終結し、試験管

を氷浴上に30分以上置いた後遠心分離（10009×5分）して、上清を分離した。NRS液は、

2％NaHCO3、1．7　mg！ml　NADP、7．8　mg／mlグルコース・6・リン酸、1．5　units／mlグルコ

ース・6・リン酸デヒドロゲナーゼ、1．9mg／ml　UDPGA（Uridine　5’・diphosphoglucuronic

acid）、100μg！ml　PAPS（3’・Phosphoadenosine　5’・phosphosulfate）から成る。分離した

上清のうち300μ1、および沈殿にメタノールを200μ1加えて撹拝と遠心分離をすることに

より得た上清2回分を合わせて窒素気流下乾固し、第5章で述べたマウス体内動態実験の

血清サンプルと同様にTLCにて代謝物を分画し、14C・BPA濃度を測定した。

　まず、マウスおよびラットS9については25μM、ヒトS9では75μMとなるように

14C・BPAを添加し（各反応時間につきn＝1）、反応開始から5、10、15、20、30分、およ

び1、2、4時間後に反応を終結して14C・BPA濃度を測定した。これにより反応が直線的に

進行し初速度が測定できる反応時間を設定した。

　次に、各動物種につき濃度5、10、20、50、100、200、500μMとなるように14C・BPA

を添加し（各濃度n＝3）、上述の通り設定した反応時間の後に14C・BPA濃度を測定した。

縫
　反応時間設定の実験における、各動物種S9の反応のタイムコースは図6・2のようであっ

た。BPAの代謝率は、　BPAの初期濃度と各時点での濃度の差分から求めている。この図よ

り、いずれの動物種S9においても反応開始後少なくとも10分までは反応が直線的に進行

していると見なせると判断し、初速度を測定するための反応時間を10分に設定した。

100

0

　0 60　　　　　　　　120　　　　　　　　180

　　　時間（min）

240

図6・2　各動物種S9によるBPA代謝反応のタイムコース

　　　　（●：マウス、▲：ラット、■：ヒト）

　種々濃度におけるBPA代謝の初速度は図6・3のようになった。高濃度域では初速度が低

下しており、基質阻害によるものと考えられたが、200μMまでにおいてはミカエリス・メ

ンテン型の反応であると見ることができる。そこで200μMまでのデータを用い、初速度
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とBPA濃度それぞれの逆数をプロットするLineweaver・Burk　Plot（図6・4）により、ミカ

エリス定数Km（μM）と最高反応速度Vmax（nmole／min／mg　protein）を求めた。

Lineweaver・Burk　Plotにおける傾きがKmバxmax、　y切片が1バ7maxである。各動物種に

っいてのこれらの値をまとめたものが表6・3である。ただし本実験においては、これらは

種々の酵素反応を複合した包括的な値である。

2．5

一〇．5

BPA濃度（μM）

図6・3　各動物種S9によるBPA代謝反応の、種々BPA濃度における初速度

　　　　　　　　　（●：マウス、▲：ラット、■：ヒト）

0

0 0．05　　　　　　0．1　　　　　　0．15　　　　　　0．2

　　1／BPA濃度（1／μM）

ヒトy；33．042x◆1216S

　R2＝0．9901

マウスy＝8．4963x　＋　O．5128

　　R2＝09759

0．25

図6・4　各動物種S9でのLineweaver・Burk　Plot

　　　　　（●：マウス、▲：ラット、■：ヒト）

表6・3各動物種S9によるBPA代謝反応のKmおよびVmax

Km（μM） Vmax（nmole／min／mg　protein）

マウス

ラット

ヒト

16．57

8．97

27．15

1．95

1．31

0．82
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　これらの結果から、ヒトではマウスに比べてBPAの代謝が遅いと考えられる。　PBPKモ

デルのパラメータとしては、単位を変換し、マウスではK血：3．78mg／L、　Vmax：1．97×

103mg／hrZL、ヒトではKm：6．20　mg／L　Vmax：8．29×102　mglhr！Lの値を用いた。

　代謝反応に関与するBPAは、血清中のタンパクに結合していないBPAであると通常考

えられることから、前述のように反応式を以下のように記した。

MET＝Vm・xfs×SB×VLI　x　Cu／PC〃

Km＋fs×∫B　x　C〃／PCL∫

ここで、MET：代謝反応速度（mg！hr）

　　　　Vmax：最高反応速度（mg／hr几）

　　　　fs：血清タンパク非結合率（一）

　　　　SB：血清／血液濃度比（一）

　　　　VLI：肝臓容積（L）

　　　　Cu：肝臓中BPA濃度（mg／L）

　　　　PCLI：肝臓組織／血液分配比（一）

3）尿中排泄速度定数　KEki

　化学物質の排出速度（dX／dt）は体内コンパートメントに残存する化学物質量に比例する

との基本仮定を設定すると、

　　　　　　　　　一警・殴

と表現できる。

ここで、

　　K：組織からの排出速度定数（1！hr）

　　X：組織中の化学物質量（mg）

　　D：当該組織への化学物質の投与量（mg）

　また、（6・1）式の一般解を

　　X＝Dexp（－Kt）　　　（6・2）

とし、（6・2）式を（6・1）式に代入すると

一警・KD　exp（－K　t）（6．3）

を得る。対数表示すると

1・9（誓）・諭3噸∋（6．4）

となる。ゆえに、化学物質の排出速度（dXldt）

を化学物質投与後の経過時間tに対して片対数
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（6・1）

　○　⊥　・→

、O
D

投与部位　　　　　　　　体内　　　　　　　　　　体外

コンパートメント　　　　　　コンパートメント　　　　　　コンパートメント

　　　D：投与量［md
　　　X・：投与部位における化学物質量［m司

　　　X：体内に残存する化学物質量【m己

　　　Xu：体外に緋泄された化学物質量［md

　　　Vd分布容積［L］
　　　C：化学物質の濃度［mg／L］

　　　ke　：吸収速度定数【1／hr］

　　　K：緋泄速度定数［1／hr］

図・6・5　化学物質の体内への吸収および排泄の概念図



プロットすると、直線が得られ、その直線の勾配から排泄速度定数Kの値を求めることが

できる。

　以上の操作を、第5章の排泄実験で得られた尿中排泄データに対して行い（マウスの個

体を全体として1つのコンパートメントとみなすこととなる）、BPA・glucの尿中排泄速度

定数を32（1／hr）と算出した。実際のモデルで採用するパラメータの値はこの値を基にフ

ィッティングにより定めた。

　未変化体BPAは、排泄実験の尿中にほとんど存在しなかったことから、モデルにおいて

も未変化体BPAは尿中には排泄されないとした。

4）胆汁排泄速度定数　Kb

　SDラットを用いたInoueらの研究17】によると、肝臓に吸収されたBPAの65％が1時間

以内にグルクロン酸抱合されてBPA・glucとなり、そのBPA・glucは主に胆汁中に排泄され、

未変化体BPAは肝静脈中に排泄され、胆汁中には未変化体BPAはほとんど排泄されない

ことが報告されている。

　以上より、未変化体BPAの胆汁排泄はないと仮定する。　BPA・glucの胆汁排泄速度定数

は、in　vivO実験値を説明できるようにフィッティングにより定めた。

5）吸収速度定数　Ka

　化学物質の投与部位からの体内コンパートメントへの吸収速度（dXa！dt）は、投与部位

に存在する化学物質量に比例し、化学物質の排泄速度は体内コンパートメントに残存する

化学物質量に比例するとの基本仮定を設定すると、体内コンパートメント中の化学物質量

の経時変化は次式で表現することができる。

警・－K。X。
（6・5）

dX
㌃・K・x・一κx

（6・6）

ここで

　　Xa：投与部位における化学物質量（mg）

　　X：投与部位につながるコンパートメント中の化学物質量（mg）

　　Ka：吸収速度定数（1／hr）

（6・5）式の一般解を

　　　　　　　X・　・　X2・xp（－Kat）　　　　（6．7）

とし、投与量をD［mg】、投与部位からの化学物質の吸収率をF【・］とするとX。0＝FDとなる
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から

　　　　　　　Xa＝FD　exp（－Klz　D
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（6・8）

となる。（6・6）式を変形し、（6・8）式を代入すると

　　　　　　dX
　　　　　　㌃・K・X・一κX・KbFD　exp（－Kb　t）一κX
　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（6・9）

一般解を

　　　　　　x・一叫巻）〈・ip（－Kt　）一・exp（－Ki，1　・）〉

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（6・10）

とする。

　化学物質の体内での分布容積をVd（L）、血中化学物質濃度をC（mg！L）とすると、化

学物質量はX＝VdCで与えられる。（6・10）式を用いて血中化学物質濃度Cを表すと

　　　　　　c・論トぽ一exp（－K・　・）〉

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　（6・11）

となる。

　‘一一一般に体内への移行・蓄積が問題となる化学物質の吸収速度は体内からの消失速度より

早いので、Ka＞Kという関係式が成り立ち、（6・11）式は次のように近似できる。

　　　　　　C（＜1｝誌駆P（－K・・）

対数表示すると

　　　　　㊥・吉・メ論）

次に、（6・12）式から（6・11）式を辺々相引くと

C1－C（司・論但唄（一緬

（6・12）

（6・13）

（6・14）

対数表示すると

1・g　（c　1－c）　・1・gc2一疏・メ麟）

（6・15）
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となる。（6・14）式よりC＝C1・C2という関係式が導かれる。すなわち（6・11）式で表され

る直線Cとは、実は、C1からC2を差し引くことで得られる直線である。化学物質の経

口投与後に得られるlog（血中化学物質濃度）・時間曲線の終末部分における直線部分を縦軸方

向に向かって外挿して得られる直線（（6・12）式で示される直線）から実際の血中濃度の測

定値を引くことにより第2の直線（（6・15）式で示される直線）が得られる。この第2の直

線の勾配から、吸収速度定数Kaを算出することができる。

　以上の操作を、第5章のBPAの10mg！kg・BW単回投与実験データに対して行い（マウ

スの個体を全体として1つのコンパートメントとみなす）、小腸における吸収速度定数Ka

を3．24（1！hr）と算出した。実際のモデルシミュレーションで用いる値は、これを基に、　in

vivO実験値を説明できるようフィッティングにより修正して用いた。なお、以上の手順の

設定には「薬物動態学」【8】を参照した。

　小腸におけるBPA・gluc吸収速度定数はパラメータフィッティングにより求めた。

　また、大腸における吸収は一般に小腸より低いと考えられており、その吸収速度定数を

小腸の10分の1に設定した。

6．1．3．4　パラメータフィッティング

　前節までに確定していないパラメータについては、モデルによる計算値を、第5章で行

った妊娠15．5dpcマウスへのBPA10　mg！kg単回投与実験のデータと比較しながらパラメー

タを変動させ、実験値を良好に表現できる数値に決定した。BPAの設定パラメータ値を表

6・6に、BPA・glucの設定パラメータ値を表6・7に示す。
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表6・6本研究で設定した懐胎期（15．5dpc）ICRマウスのBPAに対するパラメータ値

Body　weight（kg） PWBODY　O．056
Cardiac　output（1／hr） PQ 本文（6．1．3．1）参照

Percent　of　cardiac　output（・）

Kidney

Well　perfUsed　tissues

Poorly　perfUsed　tissues

UterUS

Brain

Fat

Mammary　tissue
Liver

Placenta

QBKI

QBWP
QBPP

QBu
QBBR

QBF

QBMT

QBu
QBPL

本文（6．1．3．1）参照

Pa】鷺ition　coefficient（・）

Kidney

Well　pe㎡已8ed　tissues

Poorly　perfUsed　tis8ues

UterUS

Brain

Fat

Mammary　tissue
Liver

Placenta

Embryo／Fetus

PKI

PWP

PPP

Pu

PBR

PF

PMT

PLI

PPL

PEF

0．858

1．43

0．682

0．693

L34

1．16

0．957

384

0．880

0．308

Pharmacokinetic　constants

Ab80rption　rate　constant（1！hr）

Excretion　rate　constant　from　Kidney（1／hr）

Gastric　emptying　rate　fbr　small　intestine（1／hr）

Gastric　emptying　rate　fbr　large　intestine（1！hr）

Biliary　excretion　rate　from　liver（1！hr）

Biliary　excretion　rate丘℃m　gall・bladder（1！hr）

Metabolic　max　reaction　rate（mg！hr）

Michaeh8　constant（mg／L）

Unbound　fξaction　in　serum（・）

Deconjugate　rate　in　large　intestine（1／hr）

Embryo／Fetus　to　Placenta　diffUsion　coefficient（L！hr）

Placenta　to　Embryo／Fetus　dif允sion　coef丘cient（Llhr）

Ka

KEm
KEsG

KELG

Kb

Kb2

Vmax

Km
Fs

Kd

PAl

PA2

10．0

0．0

0．40

0．08

0．0

0．O

l970

3．78

0．0317

2．0×10’5

5．2×10’s
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表6・7本研究で設定した懐胎期（15．5dpc）ICRマウスのBPA・glucに対するパラメータ値

Body　weight（kg） PWBODY　O．056
Cardiac　output（1／hr） PQ 本文（6．1．3．1）参照

Percent　of　cardiac　output（・）

Kidney

Well　perfUsed　tissues

Poorly　perfused　tissues

UterUS

Brain

Fat

Mammary　tis8ue

Liver

Placenta

QBKI

QBWP

QBPP

QBu
QBBR

QBF

QBMT
QBLl

QBPL

本文（6．1．3．1）参照

Partition　coef丘cient（・）

Kidney

Well　perfUsed　tissues

Poorly　pe】rfhsed　tissues

UterUS

Brain

Fat

Mammary　tissue
Liver

Placenta

Embryo／Fetus

PGKl

PGWP

PGPP

PGu
PGBR

PGF

PGMT
PGLI

PGPL

PGEF

3．18

0．271

0．387

0．581

0．125

0．220

0．270

6．76

0．680

0．0580

Pharmacokinetic　constants

Absorption　rate　constant（1！hr）

Excretion　rate　constant丘om　Kidney（1／hr）

Gastric　emptying　rate　fbr　small　intestine（1！hr）

Gastric　emptying　rate　fbr　large　intestine（1／hr）

Biliary　excretion　rate　from　liver（1／hr）

Biliary　excretion　rate　from　gall・bladder（1！hr）

Metabolic　max　reaction　rate（mg！hr）

Michaelis　constant（mg／L）

Unbound　fraction　in　serum（・）

Deconjugate　rate　in　large　intestine（1／hr）

Embryo！Fetus　to　Placenta　diffusion　coefficient（L！hr）

Placenta　to　Embryo！Fetus　diffusion　coefficient（L／hr）

KaG

K：EKIG

K：ESGG

KEI．GG

KbG

KbG2

Vmax

Km
Fs

Kd

PAGl

PAG2

0．1

7．5

0．40

0．08

8．59

10000（毎3時間）

2．4

6．6×10’14

3．3×10ウ6
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　構築したPBPKモデルによる計算結果と、第5章の10mg／kg単回投与実験で得られた各

臓器中濃度を図6・6に比較する。点で示すものが実験値で、実線で示すものがシミュレーシ

ョン結果である。濃度は放射能から換算したBPA換算濃度（mg　BPA　eq．L）であり、総濃

度とは、BPA濃度とBPA・gluc濃度との総和である。

　血液中総濃度の推移から見て、シミュレーション結果は実験値に比べ投与直後の吸収が

やや遅いと見られる結果となっている。最初のピーク出現時点が実測ピーク位置から少し

遅れているが、ピーク濃度レベルは適切に再現されている。初ピーク以降の濃度推移に関

しては、経時変化パターンを含め濃度レベルも良好に再現できている。腸肝循環によると

考えられる投与後6時間付近の2回目の濃度上昇およびその後の緩やかな濃度減少も良好

に再現することができた。

　胎児以外の臓器における実験結果については、解剖時点設定の制約から、血液中濃度の

初ピークに対応するピークを捉えることができていないと考えられる。シミュレーション

結果では実験値には見られない高ピークを示しているが、血液中濃度推移から考えてこれ

は適切であると考えられる。投与後6時間付近の2回目の濃度上昇およびその後の緩やか

な濃度減少も、血液中濃度推移と同様、良好に表せた。

　また代謝物成分分析まで行った血液、肝臓、胎児において、総濃度のみならずBPAおよ

び代謝物の濃度まで良好に表現できており、代謝に関するパラメータや成分毎のパラメー

タ設定も良好であると考えられる。ただし胎児においては、他臓器に比べ、特にBPA－gluc

濃度の推移でシミュレーション結果と実験値にやや乖離が見られ、これはモデル上各種代

謝物をBPA・glucに代表させた1種類のパラメータで表していることによる限界かもしれ

ない。しかし、他臓器と全く異なる動きを示した胎児中濃度推移の実験結果を、母体・胎児

間に拡散機構を仮定することにより、比較的適切に再現できた。

　図には示さなかった他の臓器中総濃度や、尿糞中のBPAおよび代謝物排泄についても、

構築したモデルは実験値を良好に再現した。

　血液を始め各種臓器における投与後6時間付近に出現する2回目の濃度上昇、およびそ

の後の緩やかな濃度減少に腸肝循環の機構を仮定し、腸管に小腸と大腸の2つのコンパー

トメントを設定して、代謝物は大腸で脱抱合を受けBPAに戻され再吸収されるとするモデ

ルを構築した。仮定したこれらの機構が体内濃度推移にどの程度寄与しているかを見るた

め、胆汁中へのBPA・glucの排泄はそのままに、大腸における脱抱合の機構がないと仮定し

た場合（腸肝循環なし）のシミュレーション結果を、腸肝循環があるとした元のモデルの

シミュレーション結果および実験値と併せて図6・7に示す。
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（一：シミュレーション結果、●▲■：実験値）
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　腸肝循環がないと仮定すると、血液中総濃度において実験で見られた2回目の濃度上昇

は再現することはできず、特に血液中BPA濃度では初ピーク後の濃度再上昇は全く表現で

きなくなった。また胎児中濃度においても、実験で得られた持続的な濃度上昇および緩慢

な濃度減少は腸肝循環がないと仮定すると再現できなくなった。これらより、腸肝循環は

体内からのBPAの消失の遅れ、すなわち体内曝露量の増加に寄与していると考えられ、こ

の機構をモデルに組み込むことは重要であると考えられた。
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図6・7腸肝循環がある場合とない場合のシミュレーション比較

　　　　一懐胎期マウスへのBPA10mg！kg単回投与

　　　　　　　（一：腸肝循環なし、一：腸肝循環あり、●：実験値）

6．1．4数値シミュレーションによるモデルの検証

6．1．4．1検証に用いる実験

　第5章で行った妊娠15．5dpcマウスへのBPA100mg！kg単回投与実験のデータ、および

妊娠15．5dpcから17．5dpcまで3日間10mg！kg！dayの投与量で繰り返し投与した実験結果

を、モデルによる計算値と比較することによりモデルを検証した。表6・5に検証実験の実験

条件を整理して示す。
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表6・5マウスのBPA投与実験条件

投与量（mglkg） 投与経路 投与期間

AB 100

10

経口投与

経口投与

日日－占3

6．1．4．2　実験A（100mglkg単回投与）による検証

　投与量を100mglkgに設定し、6．1．3節までに構築したPBPKモデルを用いてシミュレー

ションを行った。シミュレーション結果と実験結果とを、図6・8に比較する。

25

0

0 510152025　　投与後時間（hr｝

0

0

　　投与後時間（hr）

0

oo16

0

5 10　　　　15　　　　20

投与後時間（hr）

25

図6・8　懐胎期マウスへのBPA100mg／kg単回投与後各臓器中濃度シミュレーション

　　　　　　　　　　　　　　　　　（一：シミュレーション結果、●：実験値）

　血液および肝臓中総濃度について、10mg！kg単回投与に対するシミュレーションと同様、

初ピークの出現時点がやや遅いものの、濃度レベルでは実験値をほぼ良好に再現した。胎

児中総濃度については、投与直後の実験値が10mg！kg投与後とは異なる推移を示している。

シミュレーション結果は10mg／kg投与時と同様の推移を示したため投与直後の濃度推移を

適切に表すことはできなかったが、投与後時間が経過してからの濃度レベルは良好に再現

できた。

　より低い用量である1mg！kgを単回投与した場合のシミュレーション（図6・9）において

も、投与直後の胎児中総濃度推移において実験値との間にやや乖離が見られた。この投与
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量においても、実験値が投与直後には10mg！kg投与後とは異なる推移を示しており、母体

血液・胎児間には単純な拡散機構を超えたより複雑な機構が働いており、その機構が濃度に

対して非線形に応答する可能性が考えられる。またモデル上各種代謝物をBPA・glucに代表

させた1種類のパラメータで表しているが、母体血液・胎児間の機構が代謝物毎に異なる濃

度依存性を示す可能性も考えられる。より精密なモデルを構築するためには、この機構の

実験的解明とモデルへの導入が必要となると考えられるが、本研究で構築したモデルに用

いた単純な拡散機構によっても投与後時間が経過してからの胎児中曝露量レベルは良好に

予測できると考えられる。

　構築したモデルは、フィッティングに用いた実験条件の10倍から1！10倍の曝露量に対

しても、体内曝露レベルを比較的良好に予測できるモデルであると言える。
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図6・9　懐胎期マウスへのBPAlmg！kg単回投与後各臓器中濃度シミュレーション

　　　　　　　　　　　　　　　（一：シミュレーション結果、●：実験値）

6．1．4．3　実験B（10mg！kg連続投与）による検証

　妊娠15．5dpcから17．5dpcまでの3日間に10mg！kg／dayを繰り返し投与した場合の体内

濃度を、構築したPBPKモデルを用いてシミュレーションした。シミュレーション結果と

実験結果とを図6・10に示す。

　血液、肝臓、胎児中総濃度のいずれについても、3回連続投与後の濃度レベルがシミュ

レーションによりほぼ良好に再現された。胎児におけるBPAおよびその代謝物の蓄積傾向
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が母体に比べて高いことを実験により示したが、構築したモデルはこの現象を良好に再現

した。

以上の検証により、構築したモデルは懐胎期マウスにおけるBPA連続曝露後の体内曝露

レベル予測に用いるに足ると判断できる。
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図6・10懐胎期マウスへのBPA10mg／kg／day　3回連続投与後臓器中濃度シミュレーション

　　　　　　　　　　　　　　　　　　（一：シミュレーション結果、●：実験値）

6．1．5パラメータ感度解析

　構築した懐胎期マウスPBPKモデルのパラメータのうち、フィッティングにより定めた

主要パラメータの感度を解析する。各パラメータを同率変化させた場合にシミュレーショ

ン結果に与える影響の大きさを解析する。ここではパラメータを一律に10倍もしくは1／10

倍の値に変え、マウスにBPAを10　mg！kg単回投与後の血液中BPA濃度、血液中BPA・gluc

濃度、胎児中BPA濃度、胎児中BPA・gluc濃度のシミュレーション結果における変化の程

度を解析した。結果を図6・11に示す。

　血液中BPA濃度の初ピーク出現後の推移には、　BPAに関するパラメータのみならず
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BPA・glucに対するパラメータも影響を及ぼしており、シミュレーションにおける血液中濃

度推移にはモデルに組み込んだ腸肝循環機構が影響を及ぼしていることが示唆される。

BPA・gluc胆汁排泄速度の低下は、通常であれば尿排泄速度の低下と同様に、体内からの

BPA消失の遅延に寄与し、血液中BPA濃度は上昇すると考えられる。しかし、　BPA・gluc

胆汁排泄速度定数を1／10にすることにより血液中BPA濃度は逆に低下した。これは排泄さ

れた胆汁中BPA・glucが血液中BPA濃度を高めていることを意味し、モデルにおける腸肝

循環が作用し実験結果の再現に寄与していることが分かる。初ピークの変動要因は、ほぼ

BPA吸収速度定数のみであると考えられた。母体・胎児間の拡散係数の変動は、想定した変

動範囲においては、母体血液中濃度には全く影響しなかった。

　胎児中BPAおよびBPA・gluc濃度には、各々の母体・胎児間拡散係数のみならず、母体内

の動態に大きな感度を有するパラメータが高い感度で影響を与えることが分かった。

　各種パラメータの10倍もしくは1／10倍の変動は、血液中BPA濃度、血液中BPA・gluc

濃度、胎児中BPA濃度、胎児中BPA・gluc濃度に相反する影響を与える場合もあったが、

この中から実験値を良好に再現するパラメータをフィッティングにより設定することがで

きた。
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6．1．6　構築モデルによるマウス全妊娠期間BPA曝露シミュレーション

　構築したPBPKモデルを用い、妊娠全期間（20日間とする）を通じてマウスにBPA

10mg！kg！dayを繰り返し投与した場合の体内濃度をシミュレーションした。シミュレーシ

ョン結果を図6・12に示す。
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図6・12懐胎期マウスへの全妊娠期間にわたるBPA　10mglkg！day連続投与後

　　　　臓器中濃度シミュレーション

　血液および肝臓においては総濃度、BPA濃度ともに、妊娠日数の経過に伴い同様の変化

パターンを示した。この変化パターンは、異なる妊娠日数における10mg！kg単回投与シミ

ュレーション（データ示さず）でも見られ、妊娠日数の経過に伴う血流量、胎盤・胎児の
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成長等の生理的変動に伴う各回投与後の濃度レベルの変動がその主たる要因である。先行

する投与により臓器組織中に残存したBPA等が、新たに投与されたBPA等の動態に影響

を及ぼす等の、連続投与による影響は小さいと考えられる。

　胎児においては、各回投与後のBPA濃度推移が妊娠日数により著しく異なった。妊娠終

盤（15日以降）においてはフィッティングや検証に用いた実験結果を良好に再現している

が、着床（6日）後初期においては、投与直後に高ピークを示した。このシミュレーショ

ン結果が示す妊娠経過に伴う変化は、投与を重ねた妊娠終盤において、同時期における単

回投与の実験結果と一致していることから、連続投与によるものではなく、妊娠による生

理的変動に伴うものであると推測される。胎児中総濃度のシミュレーション結果は、着床

後に投与を重ねるに伴ってBPAおよび代謝物が著しく蓄積する様を示した。胎児中BPA

濃度のシミュレーション結果と胎児中総濃度を比較することにより、著しい蓄積はBPA代

謝物によるものと考えられる。これは妊娠15日目から17日目までの3回連続投与実験お

よびシミュレーションの結果から予想されるよりはるかに高濃度の蓄積であった。BPAに

関しては代謝物によるリスクはBPAに比べ低いとされるが、妊娠初期における胎児への物

質移行性が妊娠終盤とは著しく異なり、妊娠初期には胎児の化学物質曝露の危険性が高い

可能性が示された。本研究においては妊娠経過による生理的変動として注目すべき胎盤機

能の変化、すなわちモデルにおける母体・胎児拡散係数の妊娠経過に伴う変化についても、

今後検討するべきであると考える。

6．2　BPAのヒトにおけるPBPKモデルへの展開

6．2．1懐胎期ヒトにおけるBPAのPBPKモデルの構造

　懐胎期ヒトのPBPKモデルの構造は、6．1．2に述べた懐胎期マウスのPBPKモデルの構

造と同じとした。モデルを表す連立微分方程式もマウスのPBPKモデルと同じものを使用

した。動物種差が考えられるパラメータをヒトのものへ変換することにより種差外挿を図

った。用いる記号および単位もマウスに対するPBPKモデルと同じである。

6．2．2　パラメータの決定

6．2．2．1生理学的パラメータ

1）臓器容積

　臓器容積にはBrownら［2】による報告値を用い、妊娠に伴う容積変化についてはHaddad

ら【9】のデータから変化式を以下のように導出して適用した。

胎盤

　MBpLニ0．858／280×AGE
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胎児

　AGE＜98　　MBEF＝0．0311×PWBODY・1．710

　98≦AGE　　MBEF＝0．6716×PWBODY・38．954

乳腺

　MBMT＝（9．6・4．4）／280×AGE＋4．4

AGE：妊娠日数（日）

PWBODY：懐胎期ヒトの体重（kg≒L）

2）血流量

　血流量にはBrownら【2】による報告値を用い、また胎盤への血流量変化を表す文献データ

は得られなかったため、胎盤の容積変化に比例して変化するものとした。

胎盤への血流量（L／hr）

　QBpL＝o．5！280×AGE

乳腺への血流量（1／hr）

　QBMTニ（4．7・2．8）／280×AGE＋2．8

3）消化管内移動速度

　マウスの場合と同様に、 ヒトにおける消化管内滞留時間の文献値【3］を基に設定した。

4）胆汁分泌

　胆嚢から小腸への胆汁分泌は、 1日3回の食事時に胆嚢内全量が分泌されるとした。

6．2．2．2　物理化学的パラメータ

　BPAの物理化学的性質に基づくパラメータは化学物質に固有なので、ヒトのPBPKモデ

ルにもマウスのPBPI（モデルと同じ値を用いた。組織／血液分配率についても、ヒトとマウ

スとでは動物種差が比較的小さいと考えられているため、第1近似としてマウスと同じ値

を用いた。

62．2．3　生化学的パラメータ

　血清タンパク結合に関するパラメータおよびBPA代謝に関するパラメータは、6．1．3．3に

記載のとおり、ヒトのタンパクを用いた実験によって定めた。脱抱合反応速度定数につい

ては、文献［3】によるβグルクロニダーゼ活性の種差に、腸内容物量の違い（体重比例とす

る）を考慮して、マウスの0．45倍の値を適用した。BPAの尿中および胆汁排泄速度定数に

は、尿および胆汁の排泄速度文献値［3】の種差に、腎臓および肝臓の臓器容積の違いを考慮

119



して、各々マウスの1．7倍および0．038倍の値を適用した。吸収速度定数にはマウスで定め

た値を用いた。

　以上のようにして設定したパラメータ値を、表6・8および6・9に示す。

6．2．3　数値シミュレーション

　第4章に述べたとおり、ヒト成人が日常的に曝露されるBPA量は、約20μg／dayと見

積もられ、またその大部分が食品および食器を介して経口的に摂取されると考えられた。

従ってヒトのBPA曝露は一日3回の食事時（7：00、12：00、19：00）に起こるとし、各回均

等量摂取されるとした。本研究で構築したBPAの懐胎期ヒトにおけるPBPKモデルを用い、

全妊娠期間を通じてこの摂取量でBPAに曝露され続けた場合の体内動態をシミュレーショ

ンする。
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表6・8本研究で設定した懐胎期ヒトのBPAに対するパラメータ値

Body　weight（kg） PWBODY　55→65
Percent　body　weight（・）

Kidney

Well　perfused　tissues

Poorly　perfused　tissues

UterUS

BraiIl

Fat

Mammary　tissue

Liver

Placenta

Embryo1Fetus

MBKI

MBWP
MBPP

MBu
MBBR

MBF
MBMT
MBLI

MBPL

MBEF

0．4

16．6・MBMT・MBpvMBEF

36．9

0．9

2．0

32．7

4．4→9．6

2．6

0→0．858

本文（62．2．1）参照

Cardiac　output（】Vhr） PQ 15．0（PWBODY）o・74

Percent　of　cardiac　output（・）

Kidney

Well　perf㎞sed　tissues

Poorly　perfUsed　tissues

UterUS

Brain

Fat

Mammary　tissue
Liver

Placenta

QBKI

QBWP
QBPP

QBu
QBBR

QBF
QBMT

QBu
QBPL

17．0

12．5・QBMT

22．0

0．5

12．0

8．5

2．8→4．7

27．0

0→0．5

Partition　coethcient（・）

Kidney

Well　perfUsed　tissues

Poorly　perfhsed　tissues

UterUS

Brain

Fat

Mammary　tissue

Liver

Placenta

Embryo∫Fetus

PKI

PWP

PPP

Pu

PBR

PF

PMT

Pu

P肌

PEF

0．858

1．43

0．682

0．693

1．34

1．16

0．957

384

0．880

0．308
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（contillued）

Pharmacokinetic　con8tants

Absorption　rate　constant（1！hr）

Exeretion　rate　constant　from　Kidney（1／hr）

Gastric　emptying　rate　fbr　8mall　intestine（1／hr）

Gastric　emptying　rate　fbr　large　intestine（1！hr）

Biliary　excretion　rate　from　liver（1！hr）

Biliary　excretion　rate」［輪om　ga11・bladder（1thr）

Metabolic　max　reaction　rate（mg／hr）

Michaelis　constant（mg／L）

Unbound　f士action　in　serum（・）

Deconjugate　rate　in　large　intestine（1／hr）

Embryo1Fetu8　to　Placenta　diffusion　coefficient（L／hr）

Placenta　to　Embryo！Fetu8　cliiEfu8ion　coeiificient（1／hr）

㌫霊監監え麗

10．0

0．0

0．25

0．03

0．0

0．0

829

6．20

0．0268

2◆0×10’5

5．2×10’5

（→は、妊娠1日から280日（最終日）までの変動幅を示す。）
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表6・9　本研究で設定した懐胎期ヒトのBPA・glucに対するパラメータ値

Body　weight（kg） PWBODY　55→65
Percent　body　weight（・）

Kidney

Well　perfUsed　tissues

Poorly　perfUsed　tissues

UterUS

Brain

Fat

Mammary　tissue

Liver

Placenta

Embryo1Fetus

MBKI

MBWP
MBPP

MBu
MBBR

MBF
MBMT

MBu
MBPL
MBEF

0．4

16．6・MBMT・MBpL・MBEF

36．9

0．9

2．0

32．7

4．4→9．6

2．6

0→0．858

本文（622．1）参照

Cardiac　output（1／hr） PQ 15．0（PWBODY）o・74

Percent　of　cardiac　output（・）

Kidney

Well　perfUsed　tissues

Poorly　perfused　tissues

UterUS

Brain

Fat

Mammary　tissue
Liver

Placenta

QBKI

QBWP
QBPP

QBu
QBBR

QBF

QBMT
QBLI

QBPL

17．0

12．5・QBMT

22．0

0．5

12．0

8．5

2．8→4．7

27．0

0→0．5

Partition　coethcient（・）

Kidney

Well　perfused　tissues

Poorly　perfused　tissues

UterUS

Brain

Fat

Mammary　tissue

Liver

Placenta

Embryo／Fetus

PKI

PWP

PPP

Pu

PBR

PF

PMT

PLI

PPL

PEF

3．18

0．271

0．387

0．581

0．125

0．220

0．270

6．76

0．680

0．0580
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（continued）

Pharmacokinetie　constants

Absorption　rate　constant（1！hr）

Excretion　rate　constant　from　Kidney（1／hr）

Gastric　emptying　rate　fbr　small　intestine（1！hr）

Gastric　emptying　rate　fbr　large　intestine（1！hr）

Biliary　excretion　rate　from　liver（1！hr）

Biliary　excretion　rate　from　gall・bladder（1！11r）

Metabolic　max　reaction　rate（mg／hr）

Michaelis　constant（mg／L）

Unbound丘action　in　serum（・）

Deconjugate　rate　in　large　intestine（1／hr）

Embryo／Fetu8　tO　Placenta　diffusion　coefficient（L／hr）

Placenta　to　Embry《ガF●tu8　diffu⑧i㎝coe飽ient（1／hr）

Ka

KEm
KEsG

KELG

KBG

KBG2

Vmax

Kin

Fs

KD

PAGl

PAG2

0．1

12．75

0．25

0．03

0．324

10000（毎食事時）

1．09

6．6×10’14

3．3×10’6

（→は、妊娠1日から280日（最終日）までの変動幅を示す。）
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6．2．4　シミュレーション結果

　日常的にBPAを経口摂取している懐胎期ヒトの、任意の1日および全妊娠期間の臓器中

BPAおよびBPA・gluc濃度のシミュレーション結果を図6・13および6・14に示す。

0

　、　、、’
　　＼　、

（
　”　　　　へ

6 　12　　　　　18
時刻（hr）

24

0

0025

6 　12　　　　　　18

時刻（hr）

24

図6・13　懐胎期ヒトの日常的BPA曝露による臓器中濃度の日内シミュレーション

　　　　　　　　　　　　　（一：BPA、　一一：BPA・gluc）

　図6・13より、設定した一日3回の食事時（7：00、12：00、19：00）のBPA摂取毎に血液中

BPAおよび代謝物濃度は上昇し、摂取後1・2時間でピークに達した後、次のBPA摂取前

まで減少を続けると予測された。シミュレーション結果からは、血液中BPA濃度は総濃度

（代謝物を含むBPA関連物質の総濃度）の数％程度であり、これはマウスにおける実験値

と同程度であった。

　同様のBPA曝露を全妊娠期間にわたって繰り返した懐胎期ヒトの体内曝露レベルシミュ

レーション結果（図6・14）から、血液、肝臓、胎盤中BPA濃度には、　BPAの繰り返し摂

取による体内動態の変化も、妊娠による生理的変化の影響も大きくは見られず、全妊娠期

間を通して同様の幅での濃度変化を繰り返すと予測された。胎児中BPA濃度は妊娠初期に

BPA摂取の繰り返しにより急速に蓄積を重ね、数日の経過後に定常値に到達すると予測さ

れた。

　体内曝露のシミュレーション結果をヒトの臨床データと比較する。過去に報告された日

本人の血清中BPA濃度は0．21・2．4　nglmL【10，11，12］であり、ヘマトクリット値を0．4とし

てこの血清中濃度を血液中濃度に換算すると0．13・1．4ng！mLである。シミュレーション結
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図6－14　懐胎期ヒトの全妊娠期間にわたる日常的BPA曝露による

　　　　臓器中濃度シミュレーション
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果からは、母体血液中BPA濃度は最大5　ngM（5　pg！mL）程度までの幅を変動するが、こ

れは実測値に比べ2・3オーダー程度小さい。胎児血液中BPA濃度としては9．2　ng／mLの

報告113】があるが、シミュレーションによる胎児中BPA濃度もこれより3オーダー程度低

い値となった。ヒトの日常的BPA摂取量0．11μg！kg！一食（20．129μg／dayの1！3量、ヒ

ト体重60kgとする）をマウスに単回投与したとして、10mg！kg投与の場合のマウス血液

中BPA濃度から単純計算により血液中濃度を見積もると、最大2ng∠L程度までを変動する

こととなり、ヒト血液中BPA濃度のシミュレーション結果と同程度の値となる。マウス

PBPKモデルは投与量が10mg！kgの1110と低い場合でも実験値を良好に再現しており、こ

れから推定して、同構造のモデルを低濃度側に適用することによる誤差の可能性は高くは

ないと考えられる。それよりも、マウスとヒトとの種差が大きいパラメータが、本モデル

において考慮したもの以外にある可能性が高いと考えられる。

　例えば代謝に関するパラメータとして、肝臓S9画分タンパク量当たりのBPA代謝活性

を各動物種に対し実験的に求めて適用したが、肝臓中のS9画分タンパク含有量が動物種毎

に得られなかったため、両種にラットの値を適用した。ヒトのS9画分タンパク量がマウス

に比べ著しく少ないとすると、本ヒトモデルはBPA代謝を過大に見積もっていることにな

り、血液中BPA濃度を現実より低く予測することになる。仮にヒトの肝臓中S9画分タン

パク量をマウスの2オーダー低い値に設定してシミュレーションすると、血液中BPA濃度

は線形には増加しないものの2オーダー高い値で定常値となり、臨床データの最低値レベ

ルとなった。しかし、ヒトの肝臓中S9画分タンパク量がマウスより3オーダー低いと仮定

してシミュレーションすると、BPAの代謝は実質的には起こらなくなり、血液中BPA濃度

はBPA摂取を重ねるに従い単調に増加し続け、妊娠期間の最期（280日間BPA摂取後）に

は8ng！mLとなった。さらに長期の曝露では曝露期間に応じて単調に血液中BPA濃度が高

まることになり、臨床データがある程度の範囲内に収まっていることを考えると、S9画分

タンパク量が3オーダー低いという仮定は適切でないと考えられる。従って、肝臓中S9画

分タンパク量の種差を最大に見積もったとしても、臨床データの最低値レベルまでしか到

達し得ない。

　そこで、種差を考慮すべきパラメータの一つが仮に肝臓中S9画分タンパク量だとしても、

さらに別のパラメータにも種差を見積もるべきであると考えられる。マウスにおけるBPA

の肝臓移行にトランスポーターの介在を仮定し、BPAの物理化学的肝臓／血液分配率より高

率に肝臓に分配されるモデルを構築したが、このトランスポーターにも種差がある可能性

が考えられ、機構の実験的解明を含め、種差の詳細な推定が必要であると考えられる。仮

にヒトにおいてはトランスポーターが介在せず、BPAの物理化学的肝臓／血液分配率に従っ

て肝臓に分配されるとすると、BPAの肝臓！血液分配がマウスより2オーダー程度低いこと

になるが、この仮定の元ではヒト血液中BPA濃度は臨床デー一・夕の最低値レベルとなった。

　よって、肝臓中S9画分タンパク量とBPAの肝臓／血液分配率という2つのパラメータに

種差を設定することにより、本モデルによる血液中BPA濃度予測値が臨床データ範囲を満
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たすことは可能であると考えられる。パラメータの実験的推定が必要であるとともに、こ

れらのパラメータの変動によって大きく影響を受ける肝臓中BPA濃度についても、検証す

べきヒト臨床データがあればモデルの確実性の向上につなげることができる。

　ラットとサルにおけるBPAの体内動態の種差を実験的に検討した研究［14］においても、

同用量のBPAを経口投与後の血液中BPA濃度はサルの方が2・3オーダー高いと報告され

ており、BPA体内動態の動物種差はin　vivo実験でも証明されている。よって本研究で構築

したマウスに対するPBPKモデルをヒトに対して展開するためには、上述の2つのパラメ

ータ以外にも、体内曝露総量の決定因子である吸収速度定数等も含め、種々パラメータの

種差をより詳細に検討する必要があると考えられる。重要な課題を残すこととなったが、

BPAの体内動態に種差が極めて大きく、ヒトのBPA体内曝露レベルはマウスから予測され

るよりかなり高いことが本研究におけるシミュレーション結果から示唆され、ヒトにおけ

るBPAの体内動態予測にはより慎重さが必要であることが分かった。

　一方、臨床データがどのような曝露状態に置かれた個人について得られたのかは明らか

ではない。ヒトに対する個別の曝露状況を踏まえた臨床データ、疫学調査の進展が望まれ

る。

6．3考察

　本章では、まず、懐胎期マウスの体内におけるBPAの動態を評価するPBPKモデルを構

築した。文献値、実験的方法およびフィッティングにより各種パラメータを決定し、フィ

ッティングに用いた10mg！kg単回投与実験を始め、その10倍および1／10倍量単回投与実

験、10mg／kg投与量での3日間連続投与実験の結果を良好に再現するモデルが構築できた。

実験結果から関与が推察された腸肝循環機構をモデルに組み込んだことにより、実験によ

り確認した血液中濃度の2回目のピークおよび濃度減少の遅延、胎児中濃度における持続

的な濃度上昇および減少の遅延を再現することができ、この機構をモデルに組み込むこと

は重要であると考えられた。代謝物成分分析を行った血液、肝臓、胎児において、総濃度

のみならずBPAおよび代謝物の濃度までを良好に表現できており、代謝に関するパラメー

タや成分毎のパラメータ設定もマウスにおいては良好であると考えられた。ただし胎児で

は、他臓器に比べ、特にBPA・gluc濃度の推移でシミュレーション結果と実験値にやや乖離

が見られ、これはモデル上各種代謝物をBPA・glucに代表させた1種類のパラメータで表し

ていることによる限界かもしれない。しかし、実験において他臓器と全く異なる推移を示

した胎児中濃度を、モデルにおいて母体・胎児間に拡散機構を仮定することにより、比較的

適切に再現できた。投与量を変えた場合のシミュレーション結果と実験値とを比較するこ

とにより、BPA投与直後の濃度推移予測には、母体血液・胎児間により複雑な機構を考える

必要性等が考えられたが、投与後に到達する胎児中曝露量レベルは、本研究で構築したモ

デルにより良好に予測できた。
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　このようにして構築し検証したマウスPBPKモデルを用い、全妊娠期間を通じてBPAに

曝露された懐胎期マウスの体内濃度の変化をシミュレーションした。血液、肝臓を始めと

する母体各臓器、胎児のいずれにおいても、妊娠日数の経過による生理的変化に伴うと考

えられるBPA投与後濃度推移の変化パターンの推定結果を示した。　BPAの体内動態に、妊

娠による生理的変化は少なからず影響を与えると予測された。また、胎児中BPA代謝物は

妊娠終盤に比べ初期において急速に蓄積すると予測され、BPA代謝物によるリスクは一般

的にBPA自体に比べ低いとされるものの、妊娠初期における胎児への物質移行性が妊娠終

盤とは著しく異なり、妊娠初期には胎児の化学物質曝露の危険性が高い可能性が示された。

ただし、妊娠経過による生理的変化として本研究においては未検討である胎盤機能の変化、

すなわち母体・胎児間拡散係数の妊娠経過に伴う変化にっいても、今後検討すべきであると

考える。

　本研究の最終目的は、BPAのヒト健康リスク評価であり、そのためにBPAのヒト内部曝

露量評価が必要である。ヒトに関してBPA投与実験を行うことは無論できず、　PBPKモデ

ルによりヒト体内動態を予測する必要がある。幸いにしてBPAを日常的に摂取しているヒ

トの血液等限られた臓器に関しては実測値があるため、PBPKモデルにより予測した血液

中BPA濃度等を実測値と比較することにより、このモデルによる他の臓器中BPA濃度予

測の妥当性をある程度検証することができる。

　ヒトPBPKモデルの構造はマウスと同構造とし、動物種差の考えられるパラメータを文

献値および実験的方法によりヒトのものへ変換することによりヒトPBPKモデルを構築し

た。生化学的パラメータである、BPAの血清タンパク結合率と肝酵素による代謝に関する

パラメータの決定に当たっては、in・Vitro実験を行い、マウスおよびヒトについて各パラメ

ータを定めた。血清タンパク結合率には大きな動物種差は見られなかったが、肝臓S9画分

タンパクによる代謝についてはヒトではマウスより代謝速度が小さいと判断される結果で

あった。従って、この実験によって各動物種について定めたパラメータを用いることは、

PBPKモデルを用いた動物種差間外挿のために重要であると考えられた。

　BPA摂取量は、第4章で見積もった1日当たりの摂取量を、1日3回の食事時に各回等

分に摂取するとして計算した。この摂取量で懐胎期ヒトが全妊娠期間にわたってBPAに曝

露され続けた場合の臓器中BPAおよびBPA－gluc濃度をシミュレーションした。

　シミュレーション結果より、血液中BPAおよび代謝物濃度は各食事時のBPA摂取毎に

上昇し、摂取後1－2時間でピークに達した後、次のBPA摂取前まで減少を続けると予測

された。血液中BPA濃度は総濃度の数％程度であり、これはマウスにおける実験値と同程

度であった。血液、肝臓、胎盤中BPA濃度には、　BPAの繰り返し摂取による体内動態の変

化も、妊娠による生理的変化の影響も大きくは見られず、全妊娠期間を通して同様の幅で

の濃度変化を繰り返すと予測された。胎児中BPA濃度は妊娠初期にBPAの連続摂取によ

り急速に蓄積を重ね、数日の後に定常値に到達すると予測された。

　ヒト体内曝露レベルのシミュレーション結果は、母体血液中BPA濃度の臨床データより
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2－3オーダー程度小さく、胎児中BPA濃度でも報告値より3オーダー程度小さい値であ

った。この乖離の原因として、マウスとヒトとの種差が大きいパラメータが、本モデルに

おいて考慮したもの以外にある可能性が高いと考えられる。

　例えば代謝に関するパラメータとして、肝臓S9画分タンパク量当たりのBPA代謝活性

を各動物種に対し実験的に求めて適用したが、肝臓中のS9画分タンパク含有量が動物種毎

に得られなかったため、両種にラットの値を適用した。ヒトのS9画分タンパク量がマウス

に比べ著しく少ないとすると、本ヒトモデルはBPA代謝を過大に見積もっていることにな

り、血液中BPA濃度を現実より低く予測することになる。

　またマウスにおけるBPAの肝臓移行にトランスポーターの介在を仮定し、BPAの物理化

学的肝臓／血液分配率より高率に肝臓に分配されるモデルを構築したが、このトランスポー

ターに種差がある可能性が考えられ、機構の実験的解明を含め、種差の詳細な推定が必要

であると考えられる。その他に体内曝露総量の決定因子である吸収速度定数等も含め、種々

パラメータの種差をより詳細に検討する必要がある。重要な課題を残すこととなったが、

BPAの体内動態に種差が極めて大きいことが本研究におけるシミュレー・一一・ション結果から示

唆され、ヒトにおけるBPAの体内動態予測にはより慎重さが必要であることが分かった。

　一方、臨床データがどのような曝露状態に置かれた個人について得られたのかは明らか

ではない。ヒトに対する個別の曝露状況を踏まえた臨床データ、疫学調査の進展が望まれ

る。
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第7章　ビスフェノールA（BPA）標的部位における作用

　第1章で述べたようにビスフェノールA（以下BPAと略記する）には内分泌撹乱作用が

疑われている。ヒトについての疫学的調査が行われてはいるが、依然として特定の化学物

質の内分泌撹乱作用による健康影響の「用量・反応関係」は特定されていない。BPAについ

ても、尿道先天異常男児の母親の血中BPA濃度が正常児の母親に比べて2倍高い値を示す

という興味深い報告【1】があるものの、この因果関係さえ未だ明確ではない。一方で、内分

泌撹乱作用を持つと疑われている物質の投与によって発現が促進あるいは抑制される遺伝

子が特定されつつあり、特定の酵素や蛋白の発現量を始めとする細胞応答（バイオマーカ

ー）と内分泌撹乱物質曝露量との関係が、実験動物等を使って把握されつつある。その変

化が個体としての生物にどの程度の悪影響をおよぼすかについて現時点では未だ明らかで

はないため、第2章で述べたように、現時点では生物個体に現れる悪影響ではなく、バイ

オマーカーの変化を指標としてリスクを評価する。

　バイオマーカー変化の用量・反応関係における「用量」は、第6章にて予測したヒトの標

的部位における内部曝露量である。

7．l　BPAによるバイオマーカー変化

　現在までに、BPA曝露により変化するバイオマーカーとして報告があるものから、いく

つかを以下に紹介する。

1）雄マウス膵臓由来のランゲルハンス細胞をBPA存在下で培養すると、転写因子である

　cAMP・responsive　element　binding　proteinが活性化された。【2】

2）幼若雄ラット精巣由来のセルトリ細胞をBPA存在下で培養すると、　lactateとインヒビ

　　ンBの産生が増加した。【3】

3）卵巣除去マウスにBPAを投与すると、子宮においてInsulin・Like　Growth　Factor　I

　　（IGF・1）のmRNAレベルが上昇し、　IGF・1レセプターを介したシグナル伝達が活性化

　　された。ただし作用は弱い。【4】

4）妊娠および授乳期にBPAを投与されたマウスの仔の脳内の神経伝達物質（ドーパミン、

　　ノルエピネフリン、セロトニン）は、雌で減少した。また、神経成長因子に応答してド

　ーパミン等を産生することが知られている、ラット好クロム細胞腫由来細胞PC12でも、

　BPA濃度に依存したドーパミン産生の減少が見られた。【5】

5）妊娠および授乳期にBPAを投与されたラットの雄仔の脳において、　neuro丘1ament

　protein・L（NF・L）とNF・Mの発現量が減少した。【6］

6）妊娠期にBPAを投与されたラットの雌胎仔の子宮および卵巣中遺伝子の発現量をマイ

　　クロアレイにより調べたところ、7000中398の遺伝子で変動があった。【7】

7）妊娠期にBPAを投与されたラットの生後7日目の雄仔の小脳重量は減少した。また、
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　初代小脳培養細胞は、BPA曝露によって生存率が低下した。【8］

8）マウスセルトリ細胞系TTE　3細胞はBPAにより生存率が低下した。その際、ストレス

　応答遺伝子Chop・10の転写が最も高く活性化された。　Chop・10は、小胞体のカルシウ

　ムイオン濃度変化に伴う細胞死に関与していると言われている。BPAは、エストロゲ

　　ンレセプターを介さず、セルトリ細胞小胞体のカルシウムイオン濃度を変化させること

　　により雄生殖機能を撹乱する可能性がある。【9］

　これらの報告には、既知のエストロゲンレセプターを介すると推測される変化、もしく

は実験的にエストロゲンレセプターの関与が示されているものもあるが、他の機構による

と考えられているもの、また機構の明らかでないものもある。このことは、生体がBPAに

応答する現象やその機構がミクロな視点では明らかになりつつあるものの、それが生物個

体への「内分泌撹乱」作用につながるか否かという点、またそのメカニズムが未だ明確で

ないことを示している。

　また、報告されている研究成果の大多数が、未だBPAとの用量・反応関係を定量的に示す

段階には至っていない。ヒトにおけるリスクを評価するには第2章に述べたような方法を

とることが必要であり、そのためにはヒトの内部曝露量に対するバイオマーカー変化を定

量的に把握しなければならない。それを実験的に行うことは、必然的にin　vitroの系におい

てヒト細胞または組織を用いてBPAに対するバイオマーカー変化を定量的に捉えるという

ことになるが、そのような報告はまだない。

7．2　BPAによるバイオマーカー変化を記述する用量・反応モデルの構築

　7．1に述べた通り、ヒト細胞または組織を用いてBPA曝露に対するバイオマーカー変化

を定量的に捉えた報告はまだない。そこで、実験動物の細胞または組織を用いてBPA曝露

に対するバイオマーカー変化を量的に把握した用量・反応関係に、ヒト・実験動物間の感受性

の比を掛けて、ヒトにおける用量・反応関係とする方法を提案した（第2章）。しかし、実験

動物におけるバイオマーカー変化にも未だ用量・反応関係を示せるほど定量的といえる報告

は数少なく、本研究では、7．1に紹介した現時点までの報告例の中から、細胞への曝露量（内

部曝露量）とバイオマーカー変化との関係が定量的に示されているという観点、およびバ

イオマーカー変化と生物個体への影響との因果関係がより明確であるという観点から、7）

および8）に報告されているBPA作用を例としてヒトに対するリスクを評価することとした。

　ヒト・実験動物間の感受性の比は、7）および8）の実験動物と同種の細胞およびバイオマー

カーを用いたヒトでのデータが得られないことが前提である以上、感受性の差の原因と考

えられる機構に基づいて推定するしか方法がない。ところがあいにく、8．1にも述べた通り

機構まで明確になっているものは未だ少なく、7）のBPAに対する小脳細胞の反応も、介す

るレセプター等が未知である。8）のchop・10遺伝子も、　BPAによる活性化の機構までは分
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かっていない。

　ここでは、内分泌撹乱作用をもたらす代表例であるエストロゲンレセプターの感受性に

ついては種差があまりないという報告【10］があるため、7）、8）の事象においても種差がない

と仮定し、ヒト・実験動物間の感受性の比として「1」を設定した。

　また、これらの実験で用いられている細胞は胎児由来ではないが、現時点では、胎児の

細胞も同等の感受性を持つと仮定する。一般に胎児では成人に比較して感受性が高いと言

われている。また本研究における評価の対象が、重要な発生段階にある胎児への内分泌撹

乱リスクであることから、この、胎児と成人との感受性の違いというものは本来考慮に入

れられるべきものである。しかし現在までのところこれに関する研究例はなく、今後明ら

かにしていかなければならない課題であると考える。感受性と一般に言われるものが、こ

の内分泌撹乱作用において実際に意味することは何であるかを明らかにすることから始め

なければならないが、それにはまず、内分泌撹乱作用の機構が解明されることが必要であ

る。

　結局、7）の報告において、BPA曝露によるラット小脳細胞の生存率低下の用量・反応関係

は図7・1（報告データを再プロット）のように示すことができることから、ヒトにおいても
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0　　　　　　2
10g（BPA濃度（nM））

5

図7・1BPAによるラット初代小脳培養細胞の生存率低下

この用量・反応関係を適用することにする。ロジスティック曲線で近似した結果、この関係

は、

Y＝51．011！｛1＋1072．4exp（－3．4075　X）｝ （Rニ0．998） （7・1）
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の式で示される。

　8）の報告においては、BPAによるマウスセルトリ細胞系ITE3細胞生存率低下の用量・反

応関係は図7・2のように示すことができるから、ヒトにおいてもこの用量・反応関係を適用

する。BPA濃度25μMで曝露された場合生存率は低下しなかったと報告されていたため、

この濃度を閾値と考え、これ以上の濃度範囲で線形に近似した。その結果、用量・反応関係

は、

　　X＜25　　　　　Y＝0

　　25≦X＜400　　Yニ0．2428X－4．8333　　（R2＝0．970）　　　　　　（7・2）

の式で示される。
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図7・2　BPAによるマウスセルトリ細胞の生存率低下

7．3BPAによるヒトへのリスクの評価

　ヒトを始めとする生物においてBPAの悪影響が最も懸念されるのは胎児である。本研究

において、胎児移行も含めたBPAの懐胎期ヒト体内動態予測を目的としてPBPKモデルを

構築した。しかし第6章に述べたシミュレーション結果から明らかになったように、BPA

の体内動態には動物種差が極めて大きく、本研究において構築したヒトPBPKモデルは、

残念ながら現時点ではヒト成人の血液中BPA濃度実測値を再現できておらず、本モデルを

胎児や母体内他臓器のBPA曝露レベル予測に用いるには、今後の詳細なパラメータ種差外

挿を待たなければならない。

　本研究の目的の一つは、BPAのヒト健康リスク評価のための実用的な数学的枠組みを構

築することである。ここでは、ヒト胎児のBPA曝露量としては唯一得られている胎児血液
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中BPA濃度実測値である9．2ng／ml．（＝40　nM）［11］の値を用いて、前節で構築した用量一

反応モデルを用いたBPAの胎児へのリスク評価の実例を示すことにする。第5章の実験結

果で、胎児の脳および生殖器系臓器中BPA濃度は、全身中濃度の数倍から数分の一倍程度

の幅で推移していたため、胎児の脳および生殖器中濃度は胎児全身中濃度と同じであると

見なすことにする。

　このようにして、（7・1）式を用いると、ヒト胎児小脳の細胞は9％傷害される、という予

測結果となる。またセルトリ細胞への影響では、閾値（25μM）未満に相当するので、ヒ

ト男性胎児の生殖器中セルトリ細胞は傷害されない、と予測される。すなわち、懐胎期に

ある女性は、一般的な生活を送る中でBPAに日常的に曝露されており、その胎児に蓄積す

るBPAによって、胎児小脳の細胞は9％傷害されるリスクがあるということである。一方、

男性胎児生殖器中セルトリ細胞が傷害されるリスクはないという予測結果である。

　細胞の傷害をエンドポイントとした場合、胎児生殖器より小脳でリスクが高い。この予

測された細胞傷害という影響が、ヒト胎児・新生児個体にどのようなリスクを及ぼすかに

ついて現時点で明確に言及することはできないが、胎児期にBPAに曝露されたマウス新生

仔においては生後1週間で小脳の重量が減少していること、また離乳期まで曝露されたラ

ットにおいては行動や運動量に見られる性差が消失することが報告されており【8］、ヒト胎

児における小脳細胞の傷害が、発育・発達途上にある脳神経系に機能上何らかの影響を与

える可能性は充分考えられる。傷害が起こる細胞が9％という値については、細胞応答の

動物種差および成人と胎児との差を詳細に検討し、今後精度を高める必要があるが、一般

的な生活を送る女性胎内の胎児に起こる傷害としては看過できない程度であると思われる。
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第8章　結論

　本研究では、内分泌撹乱物質によるヒト健康リスク評価の枠組み、およびビスフェノー

ルA（以下BPAと略記する）を題材とした定量的ヒト健康リスク評価の実例を構築するこ

とを目指した。

　まず、化学物質によるヒト健康リスク評価の従来からの枠組みを振り返るとともに、内

分泌撹乱物質によるヒト健康リスク評価の枠組みを明確にした。

　ヒトへのリスク評価指標として、現時点では、個体レベルに現れる変化ではなく、臓器・

組織や細胞、遺伝子等に現れる変化を用いた。また、リスクを引き起こしている物質の由

来やヒトへの曝露経路などを明らかにしておくことは、ヒトのBPA曝露量算定の目的のみ

ならず、リスクに対処する方策をとるためにも必要であるため、リスク評価の枠組みには、

原因となる内分泌撹乱物質の環境中動態やヒトへの曝露経路の評価も組み込んだ。

　この枠組みに従って、環境中に実在し内分泌撹乱作用が疑われるBPAを題材とした定量

的ヒト健康リスク評価の実例を構築することを試みた。

　BPAの定量的ヒト健康リスクの評価は、まだ完了に至ったとは言えないが、　BPAのヒト

健康リスク評価のための一連の数学モデルを提示することができた。具体的には、環境中

動態モデルを構築し、それを用いて環境中BPA濃度を予測するとともに、　BPA放出源を推

測した。またヒトのBPA摂取量を見積もり、ヒト体内動態を予測する数学モデルを構築し

て内部曝露量を予測し、これに、ヒト内部曝露量と影響との用量・反応関係を表すモデルを

組み合わせて、一連の数学的枠組みを作り、BPAのヒトにおけるリスク評価を実践した。

　本研究の遂行を通して、より正確なヒトへのリスク評価のためにはまだまだ未解明の科

学的事実が多く、種々の実験的研究成果を待たなければならないところが大きい、という

ことが分かった。しかし、未解明の事象には仮定を導入し数学的に結果を導くことができ

るのが、数学モデルを用いる利点であり、この点を利用してひとまずヒトへのリスク算定

を試みた。ヒト健康リスクを個体レベルで定量的に予測するところまでは未到達であるが、

個別分野において現時点で明らかになっている科学的成果を数学的に統合し、ヒト臓器に

おける細胞レベルで、内分泌撹乱作用が懸念されるBPAによるリスクを予測する実例を作

ることに成功した。

　また、ヒト体内動態モデル構築に当たって実施した、懐胎期マウスを用いたBPA体内動

態実験により、BPAの母体から胎児への移行が速やかであるのみならず、胎児体内におけ

る分布も非常に速いこと、母体血液中主要BPA成分は代謝物であるBPAグルクロン酸抱

合体であるが、胎児ではBPA未変化体が主であること、胎児中濃度のピークは母体より遅

く現れ消失は遅いこと、BPAを3日間繰り返し投与すると母体での濃度変化はあまりない

が胎児では増加が見られ、胎児での蓄積の可能性が示唆されたこと、などの新たな事実を

明らかにした。
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　以下に、各章における成果をまとめる。

第1章

　本研究の背景となる社会的・科学的情勢を確認し、本研究の目的を設定した。

第2章

　化学物質によるヒト健康リスク評価の従来からの枠組みを振り返るとともに、内分泌撹

乱物質によるヒト健康リスク評価の枠組みを明確にした。

第3章

　BPAの環境中への放出経路および量と、環境中での動態を、数学的モデルを用いて予測

することを試みた。以下の成果を得た。

1）BPAの生産量、使用樹脂、樹脂用途、樹脂からのBPA溶出特性などから、環境中への

　BPA放出量および経路を見積もった結果、添加剤としてBPAを含む軟質塩ビの屋外使

　用時に、雨水によりBPAが溶出されて環境中に放出されるのが主たる経路であると考

　えられた。

2）日本国内におけるBPAの環境中動態モデルを、フガシティーモデルを用いて構築した。

3）構築した環境中動態モデルを用いて環境中BPA濃度を予測した。

4）環境中BPA濃度の予測値は実測値とおおよそ一致し、1）の見積もりが妥当であること

　が示唆された。

第4章

　日常におけるヒトのBPA摂取量を、種々曝露経路を想定して算定した。以下の成果を得

た。

1）日常におけるヒトのBPA摂取量は、成人で約20μg／dayと算定された。

2）種々曝露経路の中で、缶飲料（特に缶コーヒー）や缶詰の内部被膜エポキシ樹脂からの

　BPA摂取量が多かった。環境水に由来する水道水中のBPAは浄水処理によって減少し

　ており、水道水を介した摂取は極めて少ないことが示された。

第5章

　懐胎期ヒトのモデル動物として懐胎期マウスを用い、摂取されたBPAの体内での動態を

明らかにする実験を行って、標的臓器での内部曝露レベルを把握することを試みた。以下

の成果を得た。

1）懐胎期マウスへの14C・BPA単回投与実験の結果、母体におけるBPAの吸収・分布・排

　泄、および胎児への移行と胎児における分布は非常に速やかであった。

2）母体臓器中濃度は、肝臓、腎臓、消化管で高かった。

3）母体血液中および多くの臓器において、14C濃度は投与20分後の他6時間後にもピー
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　　クを示した。投与6時間後のピークは腸肝循環に起因すると考えられた。

4）胎児中14C濃度のレベルは母体の1／10程度であったが、母体から胎児への移行は速や

　　かで、投与20分後には移行が確認された。胎児中濃度のピークは母体より遅く現れ、

　　投与24時間後でもなお増加傾向にあった。胎児への移行量は小さいものの消失は遅く、

　　胎児体内に蓄積する可能性が示唆された。

5）14C・BPAの3日間連続投与により、母体では単回投与時と比べて14C濃度はあまり変化

　　しなかったが、胎児では増加が見られ、胎児での蓄積性がさらに示唆された。

6）胎児中の14C主要成分は未変化体BPAであり、母体血液中ではBPA・glucであるのと相

　違があった。胎盤中でBPA・glucが脱抱合され、胎児中で未変化体比率が高まる可能性

　が考えられた。また同時に、胎児におけるBPA代謝能が低いことを示唆した。

7）母体に摂取されたBPAは主に糞中に排泄され（34％）、投与後1週間でそのほとんどが

　体外に排出された（1週間後の体内残存量1％未満）。

第6章

　第5章で得たBPAの体内動態実験結果を基に、懐胎期マウスにおけるPBPK（生理学的

薬物動態）モデルを構築し、これを懐胎期ヒトPBPKモデルに発展させて、ヒト体内での

BPAの動態を予測することを試みた。以下の成果を得た。

1）PBPKモデルにおける生化学的パラメータである、　BPAの血清タンパク結合率と肝酵

　　素による代謝に関するパラメータの決定のため、in　vitro実験を行い、マウスおよびヒ

　　トについて各パラメータを定めた。血清タンパク結合率には大きな動物種差は見られな

　　かったが、代謝についてはヒトではマウスより遅いと判断される結果であった。従って、

　　この実験によって各動物種について定められたパラメータを用いることは、PBPKモデ

　　ルを用いた動物種差間外挿のために重要であると考えられた。

2）第5章で得た実験結果を基に、懐胎期マウスにおけるBPAのPBPKモデルを構築した。

　　フィッティングに用いた10mglkg単回投与実験を始め、その10倍および1／10倍量単

　　回投与実験、10mg！kg投与量での3日間連続投与実験の結果を良好に再現するモデル

　　が構築できた。腸肝循環機構をモデルに組み込んだことにより、血液中濃度の2回目の

　　ピークおよび濃度減少の遅延、胎児中濃度における持続的な濃度上昇あるいは減少の遅

　延が再現でき、この機構をモデルに組み込むことは重要であると考えられた。モデルに

　　おける母体・胎児間に拡散機構を仮定することにより、実験において他臓器と全く異な

　　る推移を示した胎児中濃度を比較的適切に再現でき、投与後に収束する胎児中曝露量レ

　　ベルは良好に予測できると考えられた。

3）構築した懐胎期マウスのPBPKモデルを基に、生理学的パラメータおよび生化学的パ

　　ラメータをヒトの値に外挿し置換することにより、懐胎期ヒトにおけるPBPKモデル

　　を構築した。

4）構築した懐胎期ヒトPBPKモデルを用いて、第4章で見積もったヒトの日常的BPA摂
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取量を、1日3回の食事時に各回等分に摂取し続けた場合のBPA内部曝露量を予測し

た。血液中BPAおよび代謝物濃度は各食事時のBPA摂取毎に上昇し、摂取後1・2時

間でピークに達した後、次のBPA摂取前まで減少を続けると予測された。血液、肝臓、

胎盤中BPA濃度には、　BPAの繰り返し摂取による体内動態の変化も、妊娠による生理

的変化の影響も大きくは現われず、全妊娠期間を通して同様の濃度変化を繰り返すと予

測された。胎児中BPA濃度は妊娠初期にBPA摂取の繰り返しにより急速に蓄積を重ね、

一定値に収束すると予測された。シミュレーション結果をヒトの臨床データと比較する

と、母体血液中BPA濃度で実測値より2・3オーダー程度低く、胎児中BPA濃度でも

実測値より3オーダー程度低い値であった。この乖離の原因として、マウスとヒトとの

種差が大きいパラメータが、本モデルにおいて考慮したもの以外にある可能性が高いと

考えられる。例えば、肝臓中代謝酵素含有量、BPAの能動的肝臓移行機構、吸収速度

等であり、機構の実験的解明を含め、種差の詳細な見積もりが必要であると考えられる。

重要な課題を残すこととなったが、BPAの体内動態に種差が極めて大きく、ヒトのBPA

体内曝露レベルはマウスから予測されるよりかなり高いことが本研究におけるシミュ

レーション結果から明らかとなり、ヒトにおけるBPAの体内動態予測にはより慎重さ

が必要であることが分かった。

第7章

　体内標的臓器におけるBPAの内分泌撹乱作用の用量・反応関係を数式化し、第6章で予測

したヒト内部曝露レベルでの内分泌撹乱作用を予測することを試みた。以下の成果を得た。

1）BPAの生物内部曝露量とその内分泌撹乱作用の関係が定量的に把握されている研究報

　告を求めて調査した。その結果、胎児期にBPAに曝露されたラット新生仔の小脳重量

　減少、およびBPAによる小脳培養細胞の生存率低下についての報告、また、マウスセ

　ルトリ細胞のBPAによる生存率低下の報告が、現時点でのヒトリスク評価事例への利

　用に適当であると考えられた。

2）選択した報告中のデータから、用量・反応関係を表す数式を導出した。

3）構築したヒトPBPKモデルをヒト内部曝露レベル予測に用いるには、今後のより詳細

　なパラメータ種差外挿が必要であることが第6章で明らかになった。ここではヒト胎児

　　におけるリスク評価の枠組みに従った実例を作ることに主眼を置き、ヒト胎児血液中

　BPA濃度実測値として得られている値を用いてリスク算定を試みた。その結果、一般

　的な生活で懐胎期女性に曝露されているBPAは、胎児小脳の細胞を9％傷害するとい

　　う結果となった。この予測された細胞傷害という影響が、ヒト胎児・新生児個体にどの

　　ようなリスクを及ぼすかについて明確に言及することはできないが、胎児期にBPAに

　曝露されたマウス新生仔においては生後1週間で小脳の重量が減少していること、また

　離乳期まで曝露されたラットにおいては行動や運動量に見られる性差が消失すること

　が報告されており、ヒト胎児における小脳細胞の生存率低下が、発育・発達途上にある
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　脳神経系に機能上何らかの影響を与える可能性は充分考えられる。傷害が起こる細胞が

　9％という値については、細胞応答の動物種差および成人と胎児との差を詳細に検討し、

　今後精度を高める必要があるが、一般的な生活を送る女性胎内の胎児に起こる傷害とし

　　ては看過できない程度であると思われる。

4）BPAの発生源からヒト胎児におけるリスクまでの一連の定量的評価を目指した枠組み

　　に従って、定量的リスク評価の実例を示すことに成功した。

　今後、より正確なBPAの定量的ヒト健康リスク評価のためには、以下の課題に取り組む

必要がある。

1）環境中動態モデルによるBPA濃度計算値は、実測値の平均と比較して水中でやや高め、

　　底質中でやや低めであった。モデル精度向上のため、BPAに関するパラメータのうち

　　まだ詳細な検討を加えられていない土壌・底質中反応半減期を正確に求める等の改良を

　　加える必要がある。

2）環境中へのBPA放出の起源として、軟質塩ビの屋外使用時におけるBPA溶出が主たる

　　ものと見積もられた。よって農業用ビニール、電線被膜など軟質塩ビの屋外使用場所周

　　辺はBPA汚染が懸念され、このような場所での環境中BPA濃度の実態調査が必要と考

　　えられた。この実測は、BPA放出起源の見積もりおよび環境中動態モデルの妥当性を

　実験から確認することにもなる。

3）構築した懐胎期マウスのPBPKモデルは、実験結果を比較的良好に再現した。しかし、

　母体・胎児間の物質移行には、本研究で設定した単純な拡散機構より複雑な機構を考え、

　　さらにその機構の妊娠経過に伴う変化を考慮することにより、胎児のBPA曝露レベル

　　をさらに精度高く予測することが可能になると考えられる。

4）構築した懐胎期ヒトPBPKモデルによる血液および胎児中BPA濃度予測値は、臨床デ

　　ータに比べ2・3オーダー程度低く、本研究においてマウスとヒトとの動物種差を見積

　　もったパラメータ以外にも、種差を考慮する必要があると考えられた。本研究における

　　シミュレーション結果から、BPAの体内動態にはマウスとヒトとの動物種差が極めて

　　大きいことが明らかとなり、より慎重な動物種差外挿が必要である。

5）3）で述べた母体・胎児間の物質移行機構、4）で述べた体内動態における動物種差ともに、

　　モデルに改良を加えるのに先立ちその機構を実験的に解明する必要がある。

6）BPAのリスク発現機構を、実験動物においてさらに詳細かつ定量的に解明するととも

　　に、ヒトとの種差を明らかにする必要がある。

　以上のように、本研究では、内分泌撹乱物質によるヒト健康リスク評価の枠組みを明確

にし、BPAのヒト健康リスク評価のための一連の数学モデルを提示することができた。ヒ

ト健康リスクを個体レベルで定量的に予測するところまでは未到達であるが、個別分野に

おいて現時点で明らかになっている科学的成果を数学的に統合し、ヒト臓器における細胞
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レベルで、内分泌撹乱作用が懸念されるBPAによるリスクを予測する実例を作ることに成

功した。このことは、本研究で提示したヒト健康リスク評価の枠組みを活用することによ

り、今後の各分野における実験的研究の進展と相まって、より個体レベルに近く、より正

確なヒト健康リスク評価が可能になることを示している。ここまでの数学的枠組みを準備

できたことは、各分野における研究の日々の進展に伴いヒト健康リスク評価の精度が即時

に向上することを意味し、現実にヒト個体レベルでの悪影響が顕在化する前にそれを予測

することに貢献できると考える。
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第9章　将来の展望一生態系リスク評価への道

9．1　生態系リスク評価への道

　本研究では、内分泌撹乱物質によるヒトへのリスク評価を扱った。しかし化学物質によ

る悪影響は全ての生物に現れることが懸念され、事実、内分泌撹乱物質についても、第1

章に述べたように、野生生物の生殖系に悪影響を与えている可能性が高いことが報告され

ている。ヒトは食物連鎖の高位に位置し、生物濃縮された化学物質の摂取が懸念される一

方、環境中の化学物質に曝される危険性は、種々の衛生設備や科学的知識に護られている

ヒトよりも環境中に生息する野生生物の方が高いと考えられる。

　ヒトは、他の生物を摂取することで生命を維持しているという意味において、他の生物

がいなければ生存できない。しかし栽培・養殖技術が発達している現在、その意味だけに

おいては野生生物がいなくても生きていけると言える。だがそもそも地球はヒトだけのた

めにあるわけではなく、ヒトは地球という大きな自然の中の一生物種として生かしてもら

っている存在であるし、また野生生物の棲む自然があることでヒトは精神的安らぎという

恩恵も受けている。このようなことから、ヒトへのリスク評価の観点から食餌としての他

生物への化学物質移行を考慮するだけでなく、ヒト以外の生物それ自身のためのリスク評

価もなすべき課題である。野生生物の棲家を汚してきたのはヒトであり、自分たちだけを

それらから衛生的に安全に護っていれば良いというものではあるまい。自分たちを護るた

めの科学的知識や知恵を、野生生物を護るためにも使わなければならない。

　これに対し現状はと言えば、日本では新規化学物質の製造・輸入に対して化学物質審査

規制法で審査・規制がなされているが、これはヒトの健康にのみ着目したものであり、生

態毒性は考慮されておらず製造者に生態毒性データの取得も求められていない。農薬に関

しては別の法律（農薬取締法）で規制されているが、ここでも中心はヒトの健康であり、

ヒトが摂取するという観点から他生物に対する基準が設けられているに過ぎない。すなわ

ち水産動植物や家畜への被害防止のための基準はあるが、野生生物や生態系に対する影響

を評価するシステムは築かれていない。こういった生態系に対する日本の法体制の不備に

関しては近年改善を目指す動きがある。化審法については特に2002年になってOECD環

境保全成果レビューにおいて、化学物質管理政策の目的に生態系保全を含むよう規制を拡

大する等の勧告がなされたこともあり、国際的な動向に配慮しつつ、国内においても、新

規化学物質の事前審査制度のあり方や環境生物への化学物質の有害性を考慮した新たな制

度のあり方に関して、検討が進められている。

　OECD加盟の他国においては生態影響が考慮されているようである。その中心は、藻類

（生産者）、ミジンコ類（一次消費者）、魚類（二次消費者）を対象とした急性毒性である

が、製造・輸入量が増すとミミズ、陸生植物、鳥類といった陸棲生物など他生物の試験や

長期毒性試験の追加を要求することのできる国もある（EU等）。

　これらの国、特にEUでは日本に比べかなり生態影響に配慮されていると言えるが、し
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かしいずれも個別の生物種に対する影響にとどまっている。個々の生物種に有害であると

いうことはそれ自体悪影響であるし、複雑に絡み合った生態系において他の生物種に何ら

かの影響を伝播し得ることが推測はできる。しかしどのような因果関係でどの程度にかと

いうことまでは現在の法規制の下では求められていないし明らかにもできない。これは研

究レベルでも同じであり、生態影響に関する文献を探しても、その大部分は個別の生物種

への影響に関するものである。様々な生物種が持ちつ持たれつ程良いバランスを保ってい

る生態系において、個別生物種への影響がどれぐらいであれば互いにカバーし合えるのだ

ろうか。どのぐらいになると生態‘系’全体が現在の状態に維持されなくなるのだろうか。

　これはヒトへの影響と対比させて考えることができる（図9・1）。ヒトでも体内の個々の

器官に悪影響があればそれ自体悪である。ヒトでのリスク評価においても、組織や細胞に

代表させて個々の器官への影響を独立に見るというルートがあり（in　vitro実験）、これは

個別の生物種を用いて影響を見ることに対比できる。しかしヒトの場合には、実験動物を

代替としてであるが、様々な器官が影響し合う生体という複雑な‘系’において、体内の

バランスを保とうとするホメオスタジスが働く中においての化学物質の影響を見るルート

を持っている。ヒトのリスク評価にはあって生態系リスク評価にないのは、この後者のル

ートである。無論、マイクロコズムは、実際の生態系ほど複雑ではないにしても模擬生態

‘系’における影響評価の実験方法として存在しており、未だ一般的には用いられていな

いこの方法を生態系リスク評価に取り入れていくのも一法である。しかし環境媒体も含め

て生態系を模したマイクロコズム実験は規模も大きく、多数の物質について気軽に利用で

きるものでもない。

　ここに数理モデルが有効であると考える。Exposure　model（Bioconcentration　model，

Bioaccumulation　modelなど）と言われるモデルがある。これは、化学物質が環境中と生

物間、また食物連鎖を通じて生物種間を移動し、各生物種体内に蓄積する様を記述するモ

デルであり、ヒトの体内動態モデルに匹敵する、いわば生態系内動態モデルと言える。ヒ

ト体内動態モデルにおいて各臓器中の化学物質濃度が予測できたように、このExposure

model（生態系内動態モデル）を用いれば、各生物種における化学物質濃度が予測できる。

例としてはCATSI1】、BIOMAG［2】、BKH　mode1【3，4】、またGobasのモデル15］などがあり、

オランダでは規制に用いられてもいる。（ただしオランダでは、注目する生物種の曝露濃度

をこれにより計算し、それと毒性発現濃度を比較することでリスクを見積もっており、生

物種毎のリスクを評価している。また他研究でもこのように、ある生物種のリスクを評価

していることが多い。）

　一方、ecological　modelは文字通り生物や生態系を生物学的・生態学的に記述したモデル

であり、個体に着目したものと個体群を単位として扱うもの、そして多くの生物種からな

る生態系を対象とするものがあるが、生態‘系’リスクを評価するためには、この生態系

のecological　modelを用いなければならない。モデルの性質としては、　Leslieの行列モデル

のような生息数統計モデル16】と生物エネルギー論モデルがあるが、生息数統計モデルは一
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生物種に着目するため、生態系を対象としたecological　modelは生物エネルギー論で記述

　　　ハ＼ 　　　ハ＼

〔個々の組織・細胞〈in　Vitro実験〉〕　　〔個々の組織・細胞〈in　Vitro実験〉〕

　生態系リスク

A　　動
撃堅m嚢1ン　　ン

…5村

マイクロコズム・メソコズム

〔個々の生物（例：水圏生態系）〕

図9・1　ヒトリスク評価と生態系リスク評価の対比

されたモデルであり、光合成、食物摂取、呼吸、排泄、成長、繁殖などの生理学的プロセ

スを、それらを速度論的に表すパラメーターを用いて表現する［7】。このパラメーターに化

学物質への曝露量とその影響とのexposure’responseの関係（ecotoxicological　model）を

組み込み、環境中動態モデルおよびeXposure　modelと統合すれば、図9・2のように、第2

章の図2・5に記したヒト健康リスク評価モデルと同様に生態‘系’リスクを評価し得るモデ

ルが構築できる。化学物質が生態系を汚染して、一あるいは複数生物種の生理学的プロセ

スに与えた影響の、生態系内での波及を予測し得ることになる。私は、例えば内分泌撹乱

物質の生殖への影響に注目する場合、繁殖のパラメーターの変化をモデルに組み込むこと

が有用なのではないかと考えている。

　現在までのところ、このexposure　mode1とecological　modelはそれぞれ別個に生態リス

ク評価研究に用いられていることが多い。前者では、食物連鎖を介したbioaccumulation

を考慮して生物種中の濃度を算出した後、値をその生物種の毒性参照値（toxicity　reference

value）などと比較することにより、生物種毎のリスクを評価している｛8】。後者では、化学

物質が個々の生物種に与える影響が食物連鎖を通して生態系内を伝播する様を表したモデ

ルにより生態系のリスクを評価しているものの、生物種への影響は水中濃度等の体外（外

部曝露）濃度との関係だけで考えられており、bioaccumulationが考慮に入れられていない
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【7】。

体外濃度に対して個別生物種に
現れる影響（実験データ）

♪

生物種体外濃度と毒性影響との

dose°response

’一一一一一一一一、
P生物濃縮率で補正1」＿＿＿＿＿＿一＿ノ

環境中動態モデル bioaccumulationモデル
生物種体内濃度と毒性影響との

р盾唐?sesponse ecologicalモデル

十環境媒体中濃度

@　（計算データ）

↓個別生物種中の濃度

@　　（計算データ）
個別生物種に現れる影響

@　　　（計算データ）

↓生態系リス

図9・2　生態系リスク評価モデルの概念図

　そこでこれらを統合することにより、より実際の生態系の仕組を反映した生態‘系’リ

スク評価モデルが構築できると考える。しかし化学物質の影響が実験により求められる際、

実際には外部曝露濃度しか知られない場合が多いと考えられるため、このような場合、統

合モデルにおいて必要な生物種体内濃度と影響との関係は、実験により得られる外部曝露

量と影響との関係を生物濃縮率で補正することにより導くことになると考えている。また

もちろん、様々なパラメーターを決定するためには、多くの測定データや単一生物種を用

いた毒性影響を調べる実験が必要であり、数学モデルによる生態系リスク評価はその上に

こそ成り立つものであることは言うまでもない。

　このようにして生態系リスク評価モデルを構築する一方、生態系リスク評価のエンドポ

イントとして個々の生物種への影響を捉えるだけでなく、ヒトの全身状態に当たるような

生態系全体の健全性を示す尺度を開発し、これを数理モデルと組み合わせて生態‘系’リ

スクを評価する手法を編み出すことができればと考えている。生態系の健全性は、ヒトの

全身状態のようには実際に測定したり目で見て判断したりすることができないため、モデ

ルの利用に依ることしかできないと考える。

　ここで、ヒトリスク評価に翻って、ecological　modelに対応する部分は、実は本研究では、

未だ臓器に起こるバイオマーカー変動と現れる症状との関係が明らかでないためモデルが

未構築であり、また他に報告例もないが、ガンに関しては、発ガンモデルとして細胞に起

こった変異がガンに結びつく様がモデル化されており、また神経系の発達への影響が神経

細胞の増殖・分化をモデル化することにより示されている例がある［9】。これら二つは、細

胞の増殖・分化に着目したモデルであるという点で共通する。ヒトへの内分泌撹乱作用に

関しても、その詳細なメカニズム、例えばシグナル伝達機構などが今後より明らかになっ

てくればタンパクの結合を量論的に表す等によりモデル化が可能になるものと考えられる。
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9．2　生態系リスク管理

　生態系リスクがあると考えられた場合には、それら生物への影響濃度を視野に入れて事

業所等からの排出規制をすることがまず第一に考えられるが、他に第3章に述べたように、

最終製品からの溶出により環境を汚染する可能性も考えて、製品からの溶出データの取

得・届出、および用途の届出をも行ってはどうかと考える。届出により汚染がなくなるわ

けではないが、PRTRにより事業所での物質の出入りを把握するだけでなく、特に屋外使

用時における最終用途での溶出という環境への出口まで化学物質を追跡しておくことは、

化学物質の管理に重要であると考える。ヒトへのリスクという観点からは、医農薬以外の

化学物質についても、ヒトが曝露しそうなものについては、食品衛生法、有害家庭用品規

制法などにより曝露経路が管理されているが、生態系に対しての同様な管理がない。つま

り野生生物の曝露経路は管理されていないと思われるからである。
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