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１．はじめに

ダイオキシンの耐容一日摂取量（ＴＤＩ: Tolerable Daily Intake）は、ダイ

オキシンによるヒトの健康影響を未然に防止する観点から的確な対策を講じる上

で重要な指標となるものであり、世界保健機関（ＷＨＯ）や各国において科学的

知見に基づき設定されている。

我が国においても、これまで環境庁及び厚生省において、ダイオキシンの

ＴＤＩあるいは健康リスク評価指針値を設定し、現在の汚染状況がヒトの健康に

及ぼす影響の評価の指標、ダイオキシン対策の指標等として活用してきた。

このような状況の中、１９９８年（平成１０年）５月、ＷＨＯの欧州地域事務

局及び国際化学物質安全性計画（ＩＰＣＳ）により、専門家会合（以下「ＷＨＯ

専門家会合」）が開催され、ダイオキシンのＴＤＩの見直しが行われた。

我が国でも、環境庁及び厚生省が専門家会合を組織し、その合同会合（中央環

境審議会環境保健部会ダイオキシンリスク評価小委員会及び生活環境審議会・食

品衛生調査会ダイオキシン類健康影響評価特別部会）において、ＴＤＩの見直し

を行うこととした。さらに、本年３月３０日、ダイオキシン対策関係閣僚会議に

おいて「ダイオキシン対策推進基本指針」が策定され、その中でこのＴＤＩの見

直しを３ヶ月以内に行うこととされた。

本報告書は、１９９８年（平成１０年）のＷＨＯ専門家会合での議論を可能な

限り詳細に分析・評価した上で、新たな知見を加えてダイオキシンのＴＤＩにつ

いて検討したものである。

（注）本報告書における用語法

・「ダイオキシン類」とは、ポリ塩化ジベンゾ-パラ-ジオキシン（ＰＣＤＤ）及

びポリ塩化ジベンゾフラン（ＰＣＤＦ）を言う。

・「ダイオキシン」とは、ダイオキシン類に加え、コプラナーポリ塩化ビフェニ

ル（コプラナーＰＣＢ）を含めたものを言う。
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２．ＴＤＩを巡るこれまでの経緯の概要

（１）１９９０年（平成２年）のＷＨＯ欧州地域事務局専門家会合

世界保健機関（ＷＨＯ）欧州地域事務局が開催した１９９０年（平成２年）

の専門家会合は、当時得られていた知見を評価した結果、ダイオキシン類の一

種である2,3,7,8-テトラクロロジベンゾ－パラ－ジオキシン（2,3,7,8-TCDD）

を用いて実施されたラットの２年間投与試験（Kocibaら，1978）の低用量で認

められた体重増加抑制、肝障害などを指標とし、ラットに毒性を示さなかった

投与量１ng/kg/日（無毒性量；ＮＯＡＥＬ）に不確実係数（１００）を適用し、

2,3,7,8-TCDDの耐容一日摂取量（ＴＤＩ）として、１０pg/kg/日の値を提案し

た 。１）

ＷＨＯがＴＤＩの設定に用いたこの方法は、根拠とするデータの選択等につ

いて部分的な変更が加えられている場合もあるが、米国以外の各国の関係行政

機関による規制値等の設定に際し、基本的な方式として取り入れられてきた。

なお、米国環境保護庁（ＥＰＡ）では、ダイオキシン類の健康影響に関して、

ＷＨＯと異なる概念である実質安全量（ＶＳＤ）を用いた評価を行っている 。２）

（２）我が国におけるＴＤＩ等の設定

我が国においても、１９９６年（平成８年）、厚生省の「ダイオキシンのリ

スクアセスメントに関する研究班」は、ＷＨＯの算定方式に基づき、ダイオキ

シンの科学的知見を検討した結果、上記のラット２年間投与試験に加え、ラッ

ト三世代生殖試験において認められた子宮内死亡、同腹児数の減少、生後の体

重増加抑制などから、無毒性量を 1 ng/kg/日と判断し、不確実係数（１００）

を適用することにより、当面のＴＤＩを、2,3,7,8-TCDDとして、１０pg/kg/日

と提案した 。３）

また、１９９７年（平成９年）、環境庁の「ダイオキシンリスク評価検討

会」は、Kocibaらのデータを根拠とするＷＨＯの算定方式を採用しながらも、

算定に当たってアカゲザルの試験データを勘案し、ダイオキシン類の健康リス

ク評価指針値（ダイオキシン類に係る環境保全対策を講ずるに当たっての目安

となる値であり、ヒトの健康を維持するための許容限度としてではなく、より

積極的に維持されることが望ましい水準としてヒトの暴露量を評価するために

用いる値）を、５ pg/kg/日とした 。４）
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（３）１９９８年（平成１０年）のＷＨＯ専門家会合における見直し

ダイオキシンの健康影響については、１９９０年（平成２年）以降において

も、国際的に様々な調査研究が実施・継続されてきた。このため、ＷＨＯ欧州

地域事務局及び国際化学物質安全性計画（ＩＰＣＳ）は、１９９０年以降集積

された新しい科学的知見に基づきＴＤＩを見直すため、１９９８年（平成１０

年）５月、専門家会合をジュネーブ（スイス）にて開催した。本会合では、ダ

イオキシンに関する発がん性及び非発がん性の影響、小児への影響、体内動態、

作用メカニズム、ダイオキシンによる暴露状況など広範な分野について、新し

い科学的知見をもとに議論が行われた。

その結果、毒性試験の結果をヒトにあてはめるに当たって、投与量を直接用

いるのではなく、体内負荷量（body burden ）に換算してあてはめる考え方を

導入した。その上で、最も低い体内負荷量で毒性がみられた毒性試験の結果に

基づいて算定した数値をヒトの最小毒性量とみなし、この値に不確実係数

（１０）を適用し、ＴＤＩを１～４pgTEQ/kg/日とした。

ＷＨＯの最終報告書概要によれば、現在の先進国における暴露状況が、２～

６pgTEQ/kg/日のレベルであると述べた上で、この暴露レベルにおいても微細な

影響は生じているかもしれないが、現時点では明確な毒性影響の発現は報告さ

れておらず、また、観察されている影響についても他の化学物質の影響が否定

できないことから、１～４ pgTEQ/kg/日が当面の耐容できる値であると考察し

ている。その上で、結論として、４ pgTEQ/kg/日を当面の最大耐容摂取量

（ maximal tolerable intake on a provisional basis ）とし、究極的には摂

取量が１ pgTEQ/kg/日未満となるよう努めるべき、と記されている。
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３．暴露の状況

（１）通常レベルの暴露

① 欧米諸国

通常生活における暴露のほぼ９０％以上は食事を通じて生じ、なかでも肉や

乳製品等の動物性食品が主要な摂取源である。主要な工業国での調査によれば、

一般にダイオキシン類と呼ばれているポリ塩化ジベンゾ－パラ－ジオキシン

（ＰＣＤＤ）とポリ塩化ジベンゾフラン（ＰＣＤＦ）の暴露量は、１～３ pg

TEQ/kg/日とされる。なお、ダイオキシン類と同様な性質を有するコプラナーポ

リ塩化ビフェニル（コプラナーＰＣＢ）を加えると、２～６ pgTEQ/kg/日とさ

れている 。５）

② 日本

我が国での平均的な暴露量は、欧米諸国のレベルとほぼ同程度ないし低いレ

ベルにある。

厚生省の食品調査（１９９７年度（平成９年度）、マーケットバスケット方

式）では、ダイオキシン類への暴露は０.９６pgTEQ/kg/日となっており、また、

３種類のコプラナーＰＣＢを含めると２.４１pgTEQ/kg/日である 。なお、飲６）

料水からの暴露はほとんど無視できるほど小さい。

大気からのダイオキシン類の暴露量は、１９９７年度に環境庁及び地方公共

団体が実施したモニタリング調査結果 の平均値０．５５pgTEQ/m をもとに、７） ３

１９９７年度ダイオキシンリスク評価検討会報告書 等の試算方法に準じて計４）

算すると、０.１７pgTEQ/kg/日である。また、コプラナーＰＣＢについては、

現状ではデータが少ないが、１９９７年度の環境庁の調査結果 における濃度８）

範囲は０.０４４～０.０２６pgTEQ/m であり、ダイオキシン類の濃度に比べて３

低いため、１２種類のコプラナーＰＣＢを加えても、暴露量は０.１７pgTEQ/

kg/日と変わらない。

土壌からの暴露量は、全国的な土壌中濃度の現状、土壌の摂取量や土壌中ダ

イオキシン類の吸収率等必要な情報が必ずしも十分でなく、正確な推定が困難

であるが、環境庁調査（１９９７年度） をもとに、土壌中のダイオキシン類９）

の濃度を２０pgTEQ/g、コプラナーＰＣＢの濃度を２.２ pgTEQ/gとすると、ダ

イオキシン類の暴露量は０.００２２～０.０１９ pgTEQ/kg/日程度、１２種類

のコプラナーＰＣＢを加えた暴露量は０.００２４～０.０２１ pgTEQ/kg/日程

度が見込まれる。

これらの各経路からの暴露量を合計すると、ダイオキシン類で１.１５pgTEQ

/kg/日程度、コプラナーＰＣＢを加えると２.６０pgTEQ/kg/日程度が日本人の

平均的な暴露量と考えられる。（図１）

このような暴露の結果として、人体の残留レベルは体脂肪中に１０～３０pg
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TEQ/g脂肪（体重では２～６ ngTEQ/kgに相当）になっていると考えられる 。５）

このレベルも主要工業国と同程度である。

③ 母乳中のダイオキシン

母乳を飲む乳児の一日摂取量は、諸外国のデータによれば体重当たりにする

と成人と比較して大きく、我が国での最近の調査によれば、平均的にはダイオ

キシン類で概ね６０pgTEQ/kg/日程度である 。１０）

一方、母乳中のダイオキシン濃度は過去２０年間で低下しているという報告

がいくつかの国でなされており、我が国においても、厚生科学研究による大阪

府の保存母乳サンプルの調査結果では、１９７３年から１９９６年の間にダイ

オキシン類及び３種類のコプラナーＰＣＢで半分以下に低減している。(図２)

（２）事故による暴露及び職業暴露

事故による暴露や職業暴露により、通常レベルよりはるかに高い暴露を受け

ることがある。

① 事故による暴露

地域的な事故汚染例として、米国・タイムズビーチの汚染やイタリア・セベ

ソにおける化学品工場爆発事故等が知られている。セベソにおいては、2,3,7,

8-TCDDの血清レベルは最大５６,０００pgTEQ/g脂肪であり、Ａゾーン（高汚染

地域）及びＢゾーン（中汚染地域）でのそれぞれの中央値は４５０pgTEQ/g 脂

肪及び１２６pgTEQ/g脂肪である 。１２）

食品のＰＣＢ汚染による中毒が、日本（１９６８年）及び台湾（１９７８

年）において発生している。いずれも熱媒体として用いられたＰＣＢとともに、

極少量のダイオキシン類が食用油に混入したことによると言われている 。１３,１４）

② 職業暴露

職業暴露の事例としては、2,4,5-トリクロロフェノール（2,4,5-TP）及びそ

の誘導体の合成と使用にかかわる化学工場内での2,3,7,8-TCDDの暴露による中

毒例が知られている。これらの事例の疫学調査において高濃度暴露労働者の血

中2,3,7,8-TCDD濃度のレベルを推定すると、１４０～２,０００pgTEQ/g脂肪と

されている 。この推計値は通常人口集団の血中レベルの１０～１００倍であ１５）

る。

廃棄物焼却に伴う、ダイオキシン類への労働者の過剰暴露の事例としては、

欧米での顕著な事例の研究が見当たらないが、最近我が国において行われた大

阪府能勢町の廃棄物焼却施設に関連した調査では、比較的高い値が示されてい

る 。１６）

注） ダイオキシンの毒性等量は、Ｉ－ＴＥＦ（１９８８）、ＷＨＯ－ＴＥＦ

（１９９３）、ＷＨＯ－ＴＥＦ（１９９７）など用いる毒性等価係数により
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若干異なるが、本文中には各引用文献に記載されていた毒性等量をそのまま

表記している。
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４．ヒトに対する影響

（１）事故による中毒や職業的暴露の影響

ヒトに対する影響についての知見が得られているのは、事故による中毒や職

業暴露の事例であり、代表的なものは、次のとおりである。

① 2,4,5-T等製造作業者等における暴露の影響

農薬の一種である2,4,5-T 等の製造業者におけるダイオキシン類への暴露は、

主として2,4,5-T 製造工程での工場災害に起因している。工場災害事例に共通

して認められた非がん症状は、クロルアクネ（塩素 瘡）の発生である 。１７～２２）
ざ そう

クロルアクネ以外の非がん症状としては種々の症状が記述されているが１９,２３～

３６）、工場災害事例に共通して指摘されている症状は乏しい。工場災害事例ある

いは撤布作業に伴って暴露を受けた集団での全がん死亡率の上昇が報告されて

おり 、報告例によっては部位別に呼吸器がん 、非ホジキンリンパ３７～４２） ４０～４２）

腫 、軟部組織肉腫 等の発生率の上昇が観察されている。４０～４２） ３９,４０,４３,４４）

② セベソの工場災害による暴露の影響

工場災害に起因するダイオキシン類暴露が一般住民に及んだセベソの住民に

おいて、最も顕著に認められた非がん所見は、クロルアクネで、ことに子供に

多く観察された 。０～１４歳児におけるクロルアクネ発生頻度は、地区４５～５０）

別にみた2,3,7,8-TCDDの汚染レベルと対応していた 。災害の発生した４８,４９）

1９７６年から１９９１年に至る追跡調査では、Ａゾーンに比して汚染レベルは

やや低いが被災者数の多いＢゾーンにおいて、災害１０年以後に発生したがん

について解析すると、男子（直腸がん、リンパ造血系のがん及び白血病）、女

子（消化器がん、胃がん、リンパ造血系のがん及び多発性骨髄腫）ともに各種

部位別でのがん死亡の増加が認められた 。また暴露レベルの高いＡゾーン５１,５２）

の住民で、１９７７年４月（災害９ヶ月後）から翌年１２月までの間に出産を

みた７４例では、出産児の性は女子に偏っていた ｡５３）

③ ベトナム戦争の退役軍人における暴露の影響

ベトナム戦争でオレンジ剤（2,4,5-T が主成分）の撤布に従事した米国退役

軍人を対象にした調査によれば、糖尿病等糖質代謝障害と2,3,7,8-TCDD暴露と

の関連性が指摘された 。死因としては帰還後１年間に自動車事故、自殺等の５４）

事故の増加が指摘されたが、それ以降の死亡パターンは一般人口と変わらなく

なった 。５５～５７）

④ 油症患者における暴露の影響

１９６８年（昭和４３年）に、福岡、長崎両県を中心に発生した油症では、

原因となった米ぬか油及び患者の血液や脂肪組織から、ＰＣＢとともに極少量
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のダイオキシン類が検出された 。５８）

油症においては、面皰、毛孔の著明化、眼脂の増加、皮膚の色素沈着、爪の
めんぽう

変形着色、クロルアクネ（塩素 瘡）などの所見が認められた。
ざ そう

なお、１９６８年から１９９０年の間の調査では、男子において肝がんによ

る死亡の有意な増加がみられるが、知見として確立するためには、今後の更な

る研究が必要との報告がある 。５９）

（２）通常レベルの暴露

食事等による通常レベルの暴露において明らかな健康影響を示す知見は報告

されていない。

通常生活における暴露のうち、特に、母乳経由のダイオキシン暴露による乳

児の健康影響、あるいは胎児期における胎内暴露による健康影響については、

いくつかの国で免疫系及び甲状腺機能などに関する研究が進められている。

また、母乳哺育については、乳児の身体的発育や神経発達への有益な影響な

ども示されており、ＷＨＯの今回の専門家会合の議論においても、母乳中のダ

イオキシン濃度を下げるための努力が必要であるとしつつ、母乳推進の立場を

とることに変更はなかった。
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５．実験動物における影響

ダイオキシン類には多くの同族体が存在するが、毒性試験には、主に、最も

毒性が強いとされる2,3,7,8-TCDDを被験物質として用いている。

（１）発がん性

実験動物に対する2,3,7,8-TCDDの発がん性については、Kocibaらがラットの

試験により、１００ng/kg/日（２年間の連続投与）の投与量で、肝細胞がんの

発生を観察、報告している （表１の番号２３）が、その他に、マウスやラッ６０）

トを用いた長期試験で甲状腺濾胞腺腫、口蓋・鼻甲介・舌及び肺の扁平上皮が

ん、リンパ腫の誘発が、ともに、投与量７１ng/kg/日（２年間の連続投与）

（表１の番号２２）において認められている 。６１）

なお、発がんメカニズムについては、遺伝子傷害性を検出するための複数の

試験系で陰性の結果が得られ、マウスやラットを用いる二段階発がんの試験系

でプロモーション作用が証明されている 。１５）

（２）肝毒性

肝毒性としては、グルタミン酸オキザロ酢酸トランスアミナーゼ、グルタミ

ン酸ピルビン酸トランスアミナーゼの上昇やポルフィリン症、高脂血症等の生

化学的変化に加え、病理学的には肝細胞の肥大や脂質代謝異常などが観察され

ている。

（３）免疫毒性

免疫毒性に関連する試験において、2,3,7,8-TCDD は動物に胸腺萎縮や細胞性

及び体液性免疫異常を引き起こし、ウイルス感染に対する宿主抵抗性や抗体産

生能の抑制も認められている （表１の番号１５）。また、母ラットへ投与す６４）

ると、児動物に遅延型過敏反応の抑制 や抗体産生能の抑制 がみられてい６５） ６６）

る（表１の番号１２）。これらの影響は、単回投与で投与量１００ ng/kg以上

から発現しており、明確な用量依存性が認められている。

マウスへの１０ ng/kgの単回投与により、ウイルス感染性が増大するとの報

告があるが、用量依存性は示されていない （表１の番号３）。６３）
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（４）生殖毒性

生殖毒性試験では、母動物よりも胎児及び出生後の児動物への影響が強く現

れ、妊娠中及び授乳中の投与により、以下のような影響が発現する。

① 児の口蓋裂、水腎症等

生殖毒性試験においては、高用量の連続投与（投与量として５００ ng/kg

/日から）の2,3,7,8-TCDD の投与によって、ラットに腎形成異常 、マウス６７）

に口蓋裂や水腎症が引き起こされる ことが報告されている（表１の番号６７,６８）

１９、２５）。母動物よりも次世代への影響が強く発現し、ラットでの繁殖

性試験では、次世代以降に受胎率の低下が認められている 。６９）

② 児の雌性生殖器系への影響

妊娠１５日に母ラットに2,3,7,8-TCDDを単回投与した場合には、雌児動物

における生殖器の形態異常が、投与量２００ ng/kg（表１の番号１３）から

みられている 。７０）

③ 児の雄性生殖器系への影響

妊娠ラットに2,3,7,8-TCDDを投与した場合には、児動物における精巣中の

精子細胞数の減少、精巣上体尾部精子数減少、射精精子数減少などが認めら

れたとされている。

Faqiら(1998)の試験では、母ラットに交配２週間前から離乳まで皮下投与

を行ったところ、低用量群（２５ ng/kgを初回投与後、５ng/kg/週を投与）

以上で精巣中の精子細胞数が用量依存的に減少している（表１の番号７）ほ

か、高用量群では血清中テストステロン濃度低下、精巣の組織学的変化等が

認められている 。７１）

Mablyら(1992c)の試験においても、妊娠１５日に母ラットに投与したとこ

ろ、低用量（６４ ng/kg）群で児動物の精巣中の精子細胞数の減少、精巣上

体尾部精子数の減少、精巣上体重量低下、精巣上体尾部重量低下等が認めら

れている （表１の番号１１）。なお、児動物が成長した後の生殖能につい７２）

ては、対照群と比べ有意な差は認められていない。

Grayら（1997a）によれば、投与量２００ng/kg（妊娠１５日の母ラットへ

単回投与）で精巣上体精子数減少、精巣上体尾部精子数減少、陰茎亀頭重量

低下、包皮分離遅延などが、８００ ng/kg投与群で射精精子数の減少が生じ

ている （表１の番号１４）。７３）

④ その他

アカゲザルを用いた試験では、母動物に４年間投与し、投与開始後１０年

の時点において０.１５ ng/kg/日で子宮内膜症の発生率と重篤度が有意に増
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加したとの報告がある （表１の番号９）。しかし、この試験には、飼育条７４）

件を含めた技術面の不備が指摘されている 。７５）

また、同じ研究機関において実施されたアカゲザルの試験では、母動物に

投与（妊娠７ヶ月前から離乳期まで、０.１５ng/kg/日）した場合の児動物に

学習行動テストの成績の低下が観察されている （表１の番号８）。７６）

（５）その他

ラットにおいて薬物誘導酵素（CYP1A1）の誘導が１ ng/kgの投与量で認めら

れており 、また、マウス肝臓においては同様の影響が１.５ng/kgで認められ７７）

ている （表１の番号１、５）。７８）

また、マーモセットにおいてリンパ球構成の変化が０.３ng/kg及び１０ng/

kgの投与量で認められている （表１の番号２、４）。７９,８０）

ウサギにおいてクロルアクネが４.０ng/kgの投与量で認められている （表８１）

１の番号６）。
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６．体内動態

（１）経口摂取と吸収

ダイオキシン類は、消化管、皮膚及び肺から吸収されるが、吸収の程度は、

同族体の種類、吸収経路及び媒体により異なる。

爆発事故などでは、ヒトは上記の３経路からダイオキシン類を吸収するが、

日常生活では、ダイオキシン類の総摂取量の９０％以上は経口摂取による。

経口摂取での2,3,7,8-TCDDの吸収率は、植物油に溶かした場合は９０％に近

いが 、食物と混和した場合は５０～６０％ 、汚染された土壌からの吸８２,８３） ８２）

収は、土壌の種類により大きく異なるが、植物油に溶かして投与した場合の約

半分あるいはそれ以下である 。８４～８６）

なお、消化管吸収には動物種間に大きな差は認められていない。

（２）体内での分布

ダイオキシン類を実験動物に経口投与した場合、主に血液、肝、筋、皮膚、

脂肪に分布していく。特に肝及び脂肪に多く蓄積される 。分布はダイオキ８７,８８）

シン類の同族体により、また、用量により異なる。

2,3,7,8-TCDDの肝と脂肪との分布比には種差が認められるものの、その他は

特に大きな種差あるいは系統差は認められていない。

なお、血清中TCDD量は脂肪組織中の濃度と広い濃度範囲で良く対応している
８９）。

（３）代謝・排泄

一般にダイオキシン類は代謝されにくく 、肝ミクロゾームの薬物代謝９０～９３）

酵素によりゆっくりと極性物質に代謝される。また、代謝には大きな種差があ

る 。代謝物としては水酸化代謝物や硫黄含有代謝物が検出されている 。９４） ９５）

代謝物の多くは抱合を受け、尿あるいは胆汁中に排出される 。また、９４）

2,3,7,8-TCDDあるいはその代謝物と蛋白や核酸との共有結合はほとんど見られ

ない 。９６）

ダイオキシン類は主に糞中に排出され 、尿中への排泄は少なく、排泄速度９７）

には種差が大きい。ラットやハムスターの消失半減期は１２～２４日、モルモ

ットで９４日、サルで約１年であった。ヒトに2,3,7,8-TCDDを経口投与した場

合の半減期は５.８年、９.７年であった。また、ベトナム参戦兵士での血清中

半減期は７.１年、８.７年、１１.３年であった 。４）

（４）母子間の移行

ダイオキシン類は胎児へ移行するが、胎児の体内濃度が母体より高くなると
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の報告はない 。また、ダイオキシン類は母乳中に分泌されるので、乳汁を介９８）

して新生児に移行する 。９９）

（５）体内負荷量

一般に、化学物質による毒性発現は、一日当たりの暴露量よりも血中濃度や

体内に存在する量（体内負荷量）に依存している。

したがって、ダイオキシン類のように、高い蓄積性を有し、体内からの消失

半減期に著しい種差の認められる化学物質のヒトにおける毒性を、毒性試験の

結果に基づいて評価する場合には、動物での投与量や摂取量を、そのままヒト

に当てはめることは必ずしも適切ではない。
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７．毒性のメカニズム

ダイオキシン類の毒性のメカニズムは、十分に解明されている段階に至ってはい

ないものの、ダイオキシン類による様々な毒性発現に共通するメカニズムとして、

アリール炭化水素受容体（arylhydrocarbon receptor、以下Ａｈレセプター）との

結合が指摘されている 。１００）

（１）Ａｈレセプターを介した毒性

ダイオキシン類の主たる毒性である肝臓や胸腺への毒性及び発生毒性が、

Ａｈレセプターを持たないマウスでは観察されないという試験結果が得られて

おり 、これらの毒性は、細胞内にあるＡｈレセプターという蛋白を介し１０１,１０２）

て発現するものと考えられている。

また、ダイオキシン類がＡｈレセプターに結合すると、さらにいくつかの蛋

白と共同して、遺伝子の発現を変化させることが明らかにされており、その結

果として多様な毒性が引き起こされるとされている 。１０３）

ダイオキシン類とＡｈレセプターの親和性は、動物の種及び系統によって違

いがあり 、ＷＨＯの専門家会合においても、ヒトのＡｈレセプターとダイ１０４）

オキシン類との親和性は、ダイオキシンに対する感受性の低い系統のマウスの

レベルに近いとの議論がされている。この点が、ヒトはダイオキシン類の毒性

に対して感受性の低い種であるとみなす根拠となっている 。１０５,１０６）

なお、ダイオキシン類による発がん性は直接的に遺伝子を傷つけるのではな

く、他の発がん物質による発がん作用を促進するいわゆるプロモーション作用

によるとされている。

ダイオキシン類の発がん作用や内分泌かく乱作用に対するＡｈレセプターの

関与の詳細なメカニズムについては、なお今後の研究を待たねばならないが、

ダイオキシン類がＡｈレセプターと結合することが毒性発現のうえで重要な位

置を占めていることは明らかである。

（２）Ａｈレセプターを介さない毒性

ダイオキシン類による毒性のうちにはＡｈレセプターを介さないと考えられ

るものも認められているが 、そのような毒性発現はＡｈレセプターを介す１０７）

る場合よりも高用量の暴露で生じるとされている。
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８．毒性等価係数（ＴＥＦ）と毒性等量（ＴＥＱ）

（１）ダイオキシン類及びダイオキシン類似化合物

ダイオキシン類は、ポリ塩化ジベンゾーパラージオキシン（ＰＣＤＤ）及び

ポリ塩化ジベンゾフラン（ＰＣＤＦ）の同族体２１０種の総称である。また、

ＰＣＢのなかにも平面型の分子構造を有し、ダイオキシン類似の毒性作用を持

つものがあり、コプラナーＰＣＢと呼ばれている。

（２）毒性等価係数（ＴＥＦ）

上記物質の毒性発現は共通の作用機構として、Ａｈレセプターを介するメカ

ニズムが考えられ、個々の同族体のそれぞれの毒性強度を、最も毒性が強いと

される2,3,7,8-TCDDの毒性を１とした、毒性等価係数（ＴＥＦ:Toxic

Equivalency Factor ）を用いて表わす方法が用いられている。

ＷＨＯ等においては、ＴＥＦは、長期毒性、短期毒性、生体内（in vivo ）

及び試験管内（in vitro）の生化学反応についての試験結果を同族体間で比較

して設定されている。ＴＥＦは、従来、その数字の改良がなされてきており、

今後の新たな科学的知見によっては、さらに新たな数字に改善されるべきもの

である。

（３）毒性等量（ＴＥＱ）

ダイオキシンは、通常は混合物として環境中に存在するので、摂取したダイ

オキシンの毒性の強さは、各同族体の量にそれぞれのＴＥＦを乗じた値を総和

した毒性等量（ＴＥＱ:Toxic Equivalent）として表わすことができる。国際的

には、ＴＥＱで表された数値により、ダイオキシンの毒性が評価されている。

（４）最新のＴＥＦによるＴＥＱの算出

現時点では、多くの研究により概ね適正であると支持されていることから、

１９９７年にＷＨＯで再評価された最新のＴＥＦ をもとにＴＥＱを算出し１０８）

てダイオキシン類及びコプラナーＰＣＢの暴露評価に用いることが妥当である。

なお、現在、毒性があるものとしてＴＥＦが与えられているのは、表２のと

おり、ＰＣＤＤが７種、ＰＣＤＦが１０種、コプラナーＰＣＢが１２種である。



- 16 -

９．ＴＤＩの算定

（１）基本的考え方

耐容一日摂取量（ＴＤＩ）は、長期にわたり体内に取り込むことにより健康

影響が懸念される化学物質について、その量まではヒトが一生涯にわたり摂取

しても健康に対する有害な影響が現れないと判断される一日当たりの摂取量で

ある。

ダイオキシンについては、その体内動態、毒性メカニズム等を考慮すると、

ＴＤＩの算定に当たっては、以下の①から④の考え方に基づくことが適当であ

る。なお、この考え方は、ＷＨＯの専門家会合が採用した方針と同じものであ

る。

①遺伝子傷害性が無いとの判断

ダイオキシンは、直接的な遺伝子傷害性を有しないとの判断から、ＴＤＩ

の算出には、無毒性量（ＮＯＡＥＬ）あるいは最小毒性量（ＬＯＡＥＬ）に、

不確実係数を適用する方法を用いる。

（注）遺伝子傷害性がある物質の場合は、いかにわずかな量であっても、

健康影響を生じさせる可能性は、理論上ゼロにならない。そのため、

それ以下では健康影響を生じないと考えられる摂取量は設定できない。

すなわち、健康影響が懸念される境目となる閾値が存在しないとされ
い き ち

る。このため、例えば、どの程度摂取すれば、人口１００万人当たり

にがん発生を何人増加させるかを理論的に計算し、この影響が極めて

小さい値であれば、実質的には安全であるとする考え方がとられる。

これに対し、遺伝子傷害性が無い物質の場合は、適切に実施された

試験において毒性が観察されなかった摂取量（無毒性量）あるいは、

毒性が観察された最小の摂取量（最小毒性量）に基づいて、ヒトに対

して健康影響を生じない摂取量（暴露量）を設定する方法が国際的に

繁用されている。

②体内負荷量への着目

ダイオキシンのように蓄積性が高く、かつその程度に大きな種差がみられ

る物質については、影響との関連をみるためには、一日当たりの摂取量より

も体内負荷量に着目する方が適当である。

（注）蓄積性の高い物質は、長期間継続的に一定量を摂取し続けると、当

初は、代謝・排出量を上回って吸収されることにより蓄積量が高まる

が、蓄積量が高まるにつれて代謝・排出量が高まり、体内に存在する

量（体内負荷量）は摂取量に対応する一定水準で平衡状態に達する。
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一般的に化学物質による毒性発現は、体内に存在する量に依存して

いるが、蓄積性の高い物質の毒性を評価するためには、どの程度の量

を継続的に摂取し続ければ、その体内負荷量が毒性を発現する量に到

達するかが重要となる。

また、ダイオキシンは、体内からの消失半減期の動物間の種差が大

きいため、毒性試験で得られた結果をヒトにあてはめる場合には、投

与量ではなく、体内負荷量に着目し、動物で健康影響が生じる体内負

荷量を試験で求め、ヒトの場合にどの程度の量を継続的に摂取すれば

その体内負荷量に達するかを求めることが適切である。

③試験データの評価

各種毒性試験について、評価指標とした反応の毒性学的意義、用量依存性、

試験の信頼性と再現性等を考慮の上、最低レベルの体内負荷量で毒性反応が

認められた試験をＴＤＩ算定の対象とする。

（注）ダイオキシンについては、多数の毒性試験の結果が報告されている

が、その中には動物に認められた反応に毒性学的意義がないと判断さ

れるものや、反応自体には毒性としての意義はあるが、試験の信頼性、

再現性が十分でないものも含まれている。これらの試験結果は毒性の

定量的評価を行う根拠としては不適切である。従って、ＴＤＩの算出

根拠として採用するための試験結果の選択には、慎重な検討が必要で

ある。

④不確実係数の設定

毒性試験の結果からヒトにおけるＴＤＩを算定する際には、被験物質に対

する感受性についてのヒトと動物の種差及びヒトの間での個体差、毒性試験

の信頼性と妥当性等の不確実な要因が算定値に大きな影響を及ぼすので、実

際の算定に当たり、それぞれの要因を慎重に検討して適切な係数（不確実係

数）を設定し、不確実性を補償する手段がとられる。

ダイオキシンのように生体に及ぼす影響が著しく多様で、影響の発現に大

きな種差と系統差がみられる物質の場合には、毒性評価における不確実係数

の意義は特に重要である。

（注）通常、種差及び個体差についての不確実係数は、体内動態及び作用メ

カニズムに関する知見に基づいて設定される。毒性試験の信頼性と妥当

性については、試験条件、用量依存性及び評価に用いた影響の毒性学的

意義等が重要な要因である。
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（２）各種毒性試験における体内負荷量

ダイオキシンについては、主として、最も毒性の強い2,3,7,8-TCDDを被験物

質として多くの毒性試験が行われている。

１９９０年以降に報告された各種の毒性試験の中から、それぞれについて、

反応を引き起こす極めて低い用量についてのデータを集め、それらに対応する

体内負荷量を求めた（表１）。

この表１は、ＷＨＯ専門家会合以降の新たな文献による試験等も取り入れて

あるが、基本的にはＷＨＯ専門家会合が評価対象とした毒性試験は全て含んで

おり、その意味で、ＷＨＯにおける評価と整合しているものである。

なお、今回調査した各種試験においては、適切な無毒性量（ＮＯＡＥＬ）の

データがほとんどないため、ＴＤＩ算定には最小毒性量（ＬＯＡＥＬ）のデー

タを用いた。

また、体内負荷量については、信頼できる実測データがあるものについては

これを採用し、その他は、文献的知見に基づき推計した計算値を採用した。

（注）Grayらの試験結果等一部のデータについては、ＷＨＯ専門家会合におい

て体内負荷量が示されているが、その算出方法が公表されていないため、

今回、特に、そのＷＨＯ専門家会合に数値を提出したアメリカ合衆国環境

保護庁（ＥＰＡ）の研究者を訪問し、それが実測値であることを確認した。

また、ＷＨＯ専門家会合において示された体内負荷量の値のうち、一部

については、毒性反応を調べた際の投与条件と異なる条件下での体内負荷

量であることを確認したため、当該値を採用せずに、計算値を採用した。

（３）ＴＤＩの算定根拠となる動物の体内負荷量

上記の各種毒性試験の結果、特に低いレベルの体内負荷量で影響が認められて

いる試験結果を、その毒性学的意義、用量依存性、試験の信頼性、試験の再現性

等を考慮の上、ＴＤＩ算定の根拠データとしての妥当性について慎重に検討した。

① 酵素誘導を生じた試験結果

ラットにおいて薬物代謝酵素（CYP1A1）の誘導が０.８６ng/kgの体内負荷

量で認められており 、また、マウス肝臓においては同様の影響が２０ ng６５）

/kgで認められているが 、これらは、2,3,7,8-TCDD投与に対する毒性反応７８）

というよりは、むしろ生体の適応反応とみなすことが妥当である（表１の番

号１、５）（５（５）参照）。

②リンパ球構成の変化を生じた試験結果

マーモセットにおいてリンパ球構成の変化が９ng/kg及び１０ng/kgの体内
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負荷量で認められているが（表１の番号２、４）、これらの影響に関しては、

高用量において、低用量とは逆のＴリンパ球サブセットの構成比変化の影響

が認められているため、低用量で認められている影響をそのままヒトへあて

はめることは不適当である（５（５）参照）。

③クロルアクネ（塩素 瘡）を生じた試験結果
ざ そう

ウサギにおいて投与量４.０ng/ｋｇ（皮膚塗布）により、クロルアクネ

（塩素 瘡）を生じる試験結果があるが 、これは局所的な暴露による影８１）
ざ そう

響を示したものであり、これをもとに体内負荷量を算出するのは適当でない

と考えられる（表１の番号６）（５（５）参照）。

また、クロルアクネについてはヒトの知見が得られているため、ＴＤＩ算

出に当たっては、ヒトの知見を優先して採用する。なお、ヒトにおいてクロ

ルアクネが認められている最小の体内負荷量のレベルは、９５ ng/kgである

とされている （４（１）参照）。１１）

④免疫毒性を生じた試験結果

遅延型過敏症の抑制を指標としたラットにおける児動物の免疫毒性が体内

負荷量８６ng/kgで認められ （表１の番号１２）（Gehrsら,1997)、抗体産６５）

生の抑制を指標としたマウスの親動物に対する免疫毒性が１００ng/kgで認め

られている （表１の番号１５）。これらの知見には、用量依存性も認めら６４）

れていることから、2,3,7,8-TCDDの影響と考えられる。

一方、免疫毒性のうち、Burlesonら(1996)が１０ng/kgでウイルス感染性が

増大したとする試験 （表１の番号３）については、用量依存性が得られて６３）

おらず、ダイオキシンの影響として評価を行うには不十分である（５（３）

参照）。

なお、免疫系は多数の細胞群と可溶性因子からなる非常に複雑なネットワ

ークであることから、免疫系への影響については、今後、複数の指標を用い

た詳細な検討が必要と考える。

⑤雄性生殖器系への影響に関連する試験結果

低い体内負荷量で影響が認められる精子形成関連の試験結果として、Faqi

ら(1998)、Mablyら（1992c）、Grayら（1997a）などの報告があり、２７ng/

kg以上（Faqiら､1998）、５５ng/kg以上（Mablyら、1992c）、８６ ng/kg以

上（Grayら、1997a ）の体内負荷量で児動物の精巣内精子細胞数の減少、精

巣上体尾部精子数の減少などの変化が認められている （表１の番号７、７１～７３）

１１、１４）。

これらの変化は毒性影響とみなしうるが、一方、体内負荷量のレベルと影

響発現との関係については、雄性生殖器系への影響に関する他の試験結果と

の間に十分な整合性がみられていない。即ち、射精精子数への影響はこの体
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内負荷量のレベルでは認められず、４２５ ng/kgのレベルで発現すると報告

されており 、児動物の受胎率については、８６０ ng/kgのレベルでも対照７３）

群との間に統計学的な有意差が認められていない 。さらに、Mablyらの試７２）

験と同じ条件で実施された国立環境研究所における試験によると、精巣内の

精子細胞数及び精巣上体尾部精子数については、６８８ ng/kgの体内負荷量

においても影響がみられなかったが、肛門生殖突起間距離の短縮が４３ng/

kgのレベルで認められている （表１の番号１０）（５（４）③参照）。６２）

このように雄性生殖器系への影響については、影響の発現と体内負荷量の

レベルとの関係が評価指標、試験項目あるいは実施機関により相違するので、

影響を発現させる最低の体内負荷量は特定の試験による数値を採用するより

も、関連のある複数の試験結果の総合評価により決められるべきと判断され

る。

⑥子宮内膜症、児動物の学習能力低下に係る試験結果

アカゲザルに対して４０ ng/kgの体内負荷量で子宮内膜症の発生率の増加

を観察した試験 （表１の番号９）については、飼育条件を含めた技術面の７４）

不備が指摘されていることから、これを直接ＴＤＩの算定の出発点とするに

は、試験の信頼性が不十分であるとされている。

また、同じ研究機関において、アカゲザルについて体内負荷量２９～３８

ng/kgで児動物に学習行動テストの成績低下が認められているが 、この低７６）

下は訓練により回復可能な軽度のものとも考えられる（表１の番号８）。ま

た、行動学的検査のみの評価であり、神経化学的、解剖学・組織学的検査等

はなされていない。（５（４）④参照）。

⑦雌性生殖器形態異常を生じた試験結果

ラットの雌児に生殖器形態異常（表１の番号１３）を認めた試験 は、毒７０）

性影響の観点から意義があり、かつ、用量依存性、試験の信頼性等について

も適切と判断される。

この試験では、ラットの妊娠１５日に2,3,7,8-TCDDを投与し、妊娠１６日

の体内負荷量を実測したところ９７ ng/kgであり、妊娠２１日の体内負荷量

の実測では７６ ng/kgであったものである。妊娠１６日から２１日の間に発

生学的に臨界期があるとされることから、両時期における測定値の中間的な

値をとって８６ ng/kgの数値を臨界期における体内負荷量とすることとする

（５（４）②）。
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（４）ヒトの体内負荷量

ダイオキシンによる毒性発現の種差と体内負荷量の関係についての系統的な

調査研究の報告はないが、既存の毒性試験と疫学的調査結果を総合すると、毒

性影響を引き起こすための体内負荷量の値について、ヒトと動物との間で大き

な相違はないと考えられる。１９９８年のＷＨＯ専門家会合においても同様の

議論がなされている。以上の観点に立って、毒性試験において何らかの毒性影

響を生じさせる最小の体内負荷量は、ヒトに対しても毒性影響を及ぼす最小の

体内負荷量であるとする考え方を評価に適用することとした。

（５）ヒトの一日摂取量の算定

ヒトが生涯暴露により、この体内負荷量に達するために必要な一日摂取量を

推計するために、ＷＨＯ専門家会合において採用されたものと同一の次の計算

式を用いる。

体内負荷量 × ln2*
ヒト一日摂取量＝

半減期７.５年 × 吸収率５０％

*ln2=0.693

（６）不確実係数の決定

毒性試験データから推測されたヒトとしてのＬＯＡＥＬに基づいて、ヒトで

のＴＤＩを算出するためには、不確実性を補償するため、不確実係数を適用す

ることが必要である。その係数としては、次の要因を考慮し、ＷＨＯ専門家会

合が用いた数値と同じく、１０とすることとした。

ア ＴＤＩ算出の根拠となる数値として、ＮＯＡＥＬの代わりにＬＯＡＥＬを

用いていること。

イ ヒトの最小毒性量の算出に際して、体内負荷量を用いているので、上記

（４）の議論から、体内動態に起因する種差の要素は、考慮しなくて良いこ

と。

ウ ヒトが実験動物よりもダイオキシンに対する感受性が高いとする明確な知

見はなく、むしろ、Ａｈレセプターとの親和性に関する研究など、ヒトの方

が感受性が低いとみられるデータは存在すること。

エ 毒性発現のヒトにおける個体差に関する知見が不足していること。

オ ダイオキシンの同族体ごとの半減期についての知見が不十分であること。
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（７）ＴＤＩの決定

①ＴＤＩの算定根拠とする体内負荷量の選択

各種毒性試験における体内負荷量と影響発現との関係は、図３に示す通り

であるが、これらのうちで明らかに毒性とみなされる影響を評価指標として

いる試験についてみると、（３）での議論のごとく、影響の発現が示される

最も低い体内負荷量の値は、雌性生殖器の形態異常を示した事例を含め、概

ね８６ ng/kg前後に存在する。より低い体内負荷量で影響が認められた試験

もあるが、用量依存性、試験の信頼度と再現性、影響の毒性学的な意義を総

合的に勘案すると、これらの試験での個々の数値は、ヒトの健康影響の指標

とするためには、信頼性が相対的に低く、十分でないと考えられる。

このため、ＴＤＩの算定根拠とする体内負荷量は、特定の試験に基づく特

定の数値によるよりも、検討した試験結果の総合評価によって決められるべ

きであると考えに立って、（３）での議論を踏まえて、その値を概ね８６ng

/kgとするのが適当であると判断する。

②ＷＨＯ欧州地域事務局専門家会合の報告

ＷＨＯ欧州地域事務局専門家会合は、各種の毒性試験の結果から、ＴＤＩ

の値を１～４pg TEQ/kg/日の範囲として示しつつ、先進国における一日摂取

量が２～６ pgTEQ/kg/日であり、微細な影響が先進国の一般住民の一部に起

こっているかもしれないが、報告されている微細な影響が明白な悪影響と考

えられないこと、また、認められた影響についてはダイオキシン以外の化合

物が関与しているという疑いもあることから、当面、この水準が耐容しうる

ものとして、４ pgTEQ/kg/日を最大耐容摂取量と考え、究極的な目標として

は、ヒトの摂取レベルを１ pgTEQ/kg/日未満に低減していくことが適当だと

している。

我が国においても、ＷＨＯ専門家会合の結論と同様、当面、現在の暴露状

況は耐容しうる範囲のものと考えられる。

③結論

ダイオキシンのヒトに対する健康影響については、未解明の面が残されて

いるが、既存の科学的知見を対象とした論議を踏まえ、2,3,7,8-TCDDとして、

８６ng/kgの体内負荷量の値に対応するヒトの１日摂取量４３.６pg/kg/日に

不確実係数の１０を適用した数値を根拠に、コプラナーＰＣＢを含め、４

pgTEQ/kg/日を当面のＴＤＩとすることが適当である（図４）。

なお、一部の毒性試験においては、８６ ng/kg以下の体内負荷量のレベル

で微細な程度の影響が認められていることから、それらの毒性学的意義を含

め、今後とも、調査研究を推進していくことが重要である。
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（８）従前のＴＤＩの算定方法との相違

平成２年のＷＨＯ、平成８年の厚生省研究班の報告書では、毒性試験の無毒

性量に不確実係数を直接に適用して、ヒトのＴＤＩを求めているが、平成１０

年のＷＨＯ報告書と本報告書では、毒性試験の投与量そのものではなく、体内

負荷量の数値をＴＤＩ算定の根拠としている。

従来より毒性試験の結果からヒトのＴＤＩを求める際には、１００の値を標

準とする不確実係数が経験的に適用されている。近年実施されているリスクア

セスメントにおいては、種差及び個体差に関する不確実係数の設定に当たり、

被験物質の体内動態及び作用メカニズムに関する科学的知見を導入して、ヒト

への適用に見合った値を推測する方法が用いられるようになった。本報告書に

おいても、ダイオキシンの体内動態と作用メカニズムに関する研究知見を取り

入れて、不確実係数に１０を設定している。

なお、従前の評価に当たっては、長期間の連続投与試験の結果を対象として

いたが、今回の評価では、ダイオキシンの主要な毒性がＡｈレセプターとの結

合を介して発現することを前提とし、体内負荷量を用いることにより、単回投

与及び短期間投与の試験結果をヒトの長期微量暴露にあてはめることが可能と

なり、その結果、用量反応の指標として、生殖毒性試験等における感度の高い

多種類の健康影響指標を考慮できることとなったものである。
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１０．おわりに

（１）ＴＤＩの意義と留意点

①一生涯の暴露に対する指標であること

ＴＤＩの一般的な意義として留意すべきことは、ＴＤＩは、生涯にわたって

連日摂取し続けた場合の健康に対する影響を指標として算出された値であると

いうことである。

したがって、一生涯の間に一時的に摂取量がＴＤＩを多少超過することがあ

ったとしても、長期間での平均摂取量がＴＤＩ以内ならば、健康を損なうもの

ではないことを意味する。

②最も感受性の高い時期における毒性を指標とした数字であること

本報告書で示したＴＤＩの算出に際して留意すべき点としては、ダイオキシ

ンの毒性試験において最も感受性が高いと考えられる胎児期における暴露によ

る影響を指標としたものである。したがって、ヒトの集団全体に対する評価と

しては、より安全サイドに立ったものと見なすことができる。

ちなみに、例えば、発がん性などの影響の発現については、より高い暴露に

より起こるものである。

③不確実係数を適用した数字であること

本報告書のＴＤＩは、毒性試験の結果に不確実係数を適用し、ヒトと動物と

の感受性の差や個人差等も織り込んだものとなっている。

④食事と母乳

ダイオキシンへの暴露は、大部分が食品からのものであり、食品の種類によ

って、汚染状況が異なることも事実であるが、それぞれの食品の持つ栄養素の

重要性や、体への良い影響も考慮し、バランスの取れた良い食生活を送ること

が重要である。

また、母乳を介して乳児が取り込むダイオキシンの影響については、継続し

て研究を行う必要があるが、母乳哺育が乳幼児に与える有益な影響から判断し、

今後とも母乳栄養は推進されるべきものである。ＷＨＯの専門家会合において

も、同様の結論が得られている。なお、わが国の母乳中のダイオキシン濃度は、

過去２０年程度の間に半分以下に低下しているという調査結果もある。
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⑤ダイオキシン汚染濃度の低減

我が国においては、現在の国民の平均的な一日摂取量は、２.６pgTEQ/kg/日

程度である。また、母乳中のダイオキシン濃度が低下していることから、暴露

量は低減してきていると考えられる。

さらに、政府のダイオキシン対策推進基本指針によれば、廃棄物焼却施設等

からの排出削減対策等の推進により、今後４年以内に、平成９年に比べダイオ

キシンの排出量を約９割削減することとしており、環境中のダイオキシン濃度

は、一層の低下が期待できる。

（２）今後の対策の推進

①ダイオキシン対策の推進

我が国の現在のダイオキシンへのヒトの暴露状況は、今回のＴＤＩと比べて

十分に低いとはいえないことから、食物連鎖中のダイオキシンを減少させ、ヒ

トの体内負荷量を低減させるため、環境への排出を削減することが必要である。

また、ダイオキシンは、有用目的のために生産される化学物質ではなく、生

物にとって有害で無益なものであるから、将来的には、摂取量をできる限り少

なくしていくことが望ましいことは言うまでもない。

国、地方公共団体、事業者、一般国民を含め、あらゆる関係者が、ダイオキ

シンの環境への排出削減に向けた取組みを推進していくことが何より重要であ

る。

②今後の調査研究の必要性

今回のＴＤＩは、ダイオキシンに関する既存の主要な科学的知見を基に算出

された当面のものである。

ダイオキシンの人体影響については、未解明な部分が多く、今後とも、引き

続き、毒性試験や人体への影響調査等各種の調査研究を推進することが重要で

ある。

ＷＨＯ専門家会合報告書でも、ＴＤＩについては、５年後程度を目途に再検

討するとしており、我が国における今後の調査研究の進展や、ＷＨＯの検討状

況を踏まえながら、改めて検討していくことが適当である。



図１ 我が国におけるダイオキシンの１人１日摂取量

食品（平成９年度食品中のダイオキシン汚染実態調査（厚生省））

食品群 １日当たり 食品中の ダイオキシ 体重1kg当たり
食品摂取量 ダイオキシン ン摂取量 ダイオキシン

濃度 １日摂取量
(国民栄養調査)

Ａ Ｂ Ｃ
(g) (pg/g) (pg) (pg/kg)

魚介 97.0 0.776 75.28 1.506
肉･卵 120.0 0.174 20.87 0.417
乳･乳製品 133.9 0.070 9.42 0.188
有色野菜 98.9 0.050 4.94 0.099
雑穀･芋 166.2 0.025 4.21 0.084
嗜好品 182.4 0.007 A×B 1.31 C/50kg 0.026
野菜･海草 205.0 0.006 1.23 0.025
米 166.5 0.007 1.18 0.024
砂糖･菓子 34.2 0.020 0.70 0.014
油脂 16.9 0.031 0.53 0.011
加工食品 5.5 0.073 0.40 0.008
豆･豆加工品 72.3 0.006 0.40 0.008
果実 118.6 0.002 0.21 0.004
飲料水 600.0 0.00003 0.02 0.0004

合 計 2,017.4 120.7 2.41 ダイオキシンの

１人１日摂取量

環境 ２．６０

pg/kg
・大気濃度：0.55pgTEQ/m 体重１kg当たり３

大 気 ｢ 9 ﾓﾆﾀﾘﾝｸﾞ ｣ ダイオキシン平成 年度地方公共団体等における有害大気汚染物質 調査結果
・１日呼吸量：15m １日摂取量３

(pg/kg)
・土壌濃度：22pgTEQ/g
｢ 9 ﾀﾞｲｵｷｼﾝ ﾊﾟｲﾛｯﾄ ｣ 0.17平成 年度 類の総合 調査結果

土 壌 ・土壌の１日当たりの経口摂取量：
子供／大人＝(150/50)～(200/100)mg/日 0.0024～0.021

・さらに土壌からの経皮及び経気道の曝露を考慮
0.19



　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　出典：平成９年度厚生科学研究事業

　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　　母乳中のダイオキシン類に関する研究

図２　母乳中のダイオキシン濃度
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表１　ダイオキシンに関する各種毒性試験の結果一覧

No. 動物種 生物影響 ＬＯＥＬ又はＬＯＡＥＬ 体内負荷量 ヒト暴露レベル** 文献 ***

ng/kg 投与条件* ng/kg pg/kg/day

1 ラット Ｐ４５０酵素誘導 1 po,単回投与 0.86 0.44 Van den Heuvel ら(1994) 1

2 マーモセット リンパ球構成の変化 0.3 sc,1回/週,２４週 9 4.56 Neubertら(1992) 1

その後1.5ng/kg/週,１２週

3 マウス ウイルス感染性増大 10 po,単回投与, 9 4.56 Burlesonら(1996) 1

７日後に感染処置

4 マーモセット リンパ球構成の変化 10 sc,単回投与 10 5.06 Neubertら(1990) 1

5 マウス Ｐ４５０酵素誘導 1.5 po,５回/週,１３週, 20 10.13 DeVitoら(1994) 1

6 ウサギ クロルアクネ 4.0 皮膚塗布,5/週,４週 22 11.14 Schwetzら(1973) 1

7 ラット 精巣中の精子細胞数低下 25 母獣にsc,単回投与後, 27 13.67 Faqiら(1998) 1

sc5ng/kg/週,離乳まで投与

初回投与後２週間目に交配開始

8 サル 学習行動テスト成績の低下 0.151 母獣に混餌,20.2ヶ月 29 14.69 Schantz & Bowman(1989) 1

9 サル 子宮内膜症 0.15 混餌,４年 40 20.26 Rierら(1993) 1

10 ラット 肛門生殖突起間距離短縮 12.5 ﾄｳﾓﾛｺｼ油溶解,母獣にpo,単回投与 43 21.77 Ohsakoら(1999) 1

11 ラット 精巣中の精子細胞数低下 64 ﾄｳﾓﾛｺｼ油溶解,母獣にpo,単回投与 55 27.85 Mablyら(1992) 1

12 ラット 免疫毒性 100 ﾄｳﾓﾛｺｼ油溶解,母獣にpo,単回投与 86 43.55 Gehrsら(1997) 1

13 ラット 生殖器形態異常 200 ﾄｳﾓﾛｺｼ油溶解,母獣にpo,単回投与 86 43.55 Grayら(1997) 2

14 ラット 精巣上体精子数の低下 200 ﾄｳﾓﾛｺｼ油溶解,母獣にpo,単回投与 86 43.55 Grayら(1997) 2

15 マウス 免疫毒性 100 ﾄｳﾓﾛｺｼ油溶解,ip,単回投与 100 50.64 Narasimhanら(1994) 1

16 サル 出生児死亡率増加 0.76 混餌,４年 202 102.3 Bowmanら(1989) 1

17 ラット 出生児体重の低下 400 ﾄｳﾓﾛｺｼ油溶解,母獣にpo,単回投与 344 174.2 Mablyら(1992) 1

18 サル クロルアクネ 1000 混餌,po,9回（4匹）,単回投与(12匹) 500 253.2 ＭｃＮｕｌｔｙ(1985) 1

19 ラット 腎形成異常 500 sc,単回投与 500 253.2 Courtneyら(1971) 1

20 ラット 出生児死亡率増加 1000 po,単回投与 860 435.5 Grayら(1997) 1

21 ラット 成長遅延 1000 ﾄｳﾓﾛｺｼ油溶解,母獣にpo,単回投与 860 435.5 Bjerke&Peterson(1994) 1

22 マウス 発ガン 71.4 po,２回/週,104週 979 495.7 NTPNo.209(1982) 1

23 ラット 発ガン 100 混餌,２年 1,710 865.8 Kocibaら(1978) 1

24 ハムスター 出生児体重の低下 2000 母獣にpo（未確認）,単回投与 1,720 870.8 Schuepleinら(1991) 1

25 マウス 水腎症 3000 ﾄｳﾓﾛｺｼ油溶解,po,３０週 2,580 1,306 Coutureら(1990) 1

24 ラット EGFRのdown regulation 125 ﾄｳﾓﾛｺｼ油溶解,po,３０週 3,669 1,858 Sewall(1993) 1

25 ラット 発ガンプロモーション 125 ﾄｳﾓﾛｺｼ油溶解,po,３０週 3,669 1,858 Maronpotら(1993) 1

*：po（経口投与）　sc（皮下投与）　ip（腹腔内投与）

** ：ヒトでの半減期７.５年、吸収率０.５として定常状態の時の一日摂取量を計算した。

ヒト一日摂取量＝（body burden×ln2）/（T1/2×吸収率）

***：１：原著の投与方法から体内負荷量を計算（ゲッ歯類では混餌では吸収率を５０％、トウモロコシ油で経口投与では８６％として計算）。

　　  ２：体内負荷量は妊娠１６日及び２１日での測定値から計算（Hurst ら, personal communication）



表２ ダイオキシン類及びダイオキシン類似化合物の毒性等価係数（ＴＥＦ）：

１９９７年におけるＷＨＯの再評価によるもの

化合物名 ＴＥＦ値

ＰＣＤＤ 2,3,7,8­TCDD 1
（ポリ塩化ジベンゾ-パラ-ジオキシン） 1,2,3,7,8­PeCDD 1

1,2,3,4,7,8­HxCDD 0.1
1,2,3,6,7,8­HxCDD 0.1
1,2,3,7,8,9­HxCDD 0.1
1,2,3,4,6,7,8­HpCDD 0.01
OCDD 0.0001

ＰＣＤＦ 2,3,7,8­TCDF 0.1
（ポリ塩化ジベンゾフラン） 1,2,3,7,8­PeCDF 0.05

2,3,4,7,8­PeCDF 0.5
1,2,3,4,7,8­HxCDF 0.1
1,2,3,6,7,8­HxCDF 0.1
1,2,3,7,8,9­HxCDF 0.1
2,3,4,6,7,8­HxCDF 0.1
1,2,3,4,6,7,8­HpCDF 0.01
1,2,3,4,7,8,9­HpCDF 0.01
OCDF 0.0001

コプラナーＰＣＢ 3,4,4',5­TCB 0.0001
3,3',4,4'­TCB 0.0001
3,3',4,4',5­PeCB 0.1
3,3',4,4',5,5'­HxCB 0.01

2,3,3',4,4'­PeCB 0.0001
2,3,4,4',5­PeCB 0.0005
2,3',4,4',5­PeCB 0.0001
2',3,4,4',5­PeCB 0.0001
2,3,3',4,4',5­HxCB 0.0005
2,3,3',4,4',5'­HxCB 0.0005
2,3',4,4',5,5'­HxCB 0.00001
2,3,3',4,4',5,5'­HpCB 0.0001

ＴＥＦ：ダイオキシン類あるいはダイオキシン類似化合物には多種類の化合物があり、それぞれの毒

性の強度は異なる。このため、通常は多種類の混合物であるダイオキシンの毒性を把握する

ために、2 ＴＣＤＤの毒性の強度を１として、個々の化合物の毒性強度を表した数値。,3,7,8­



図３：低いレベルの体内負荷量で認められている影響と体内負荷量の関係

論 文 体内負荷量（ng/kg） その他
１０ ８６ １００ １０００

Faqi ○ ○ ○ 児動物の
(1998)７１） 27 64 318 生殖能に

精巣中精子細胞数↓ 精巣中精子細胞数↓ 関する試
精巣中精子細胞数↓ テストステロン↓ 験なし

精巣組織学的変化

Mably ○ ○ ○ ○ 児動物の
(1992abc) 55 138 344 860 生殖能に
１０９）１１０）７２） 性行動の変化 性行動の変化 性行動の変化 性行動の変化 影響なし

精巣中精子細胞数↓ 精巣中精子細胞数↓ 精巣中精子細胞数↓ 精巣中精子細胞数↓
精巣上体尾部精子数↓ 精巣上体尾部精子数↓ 精巣上体尾部精子数↓ 精巣上体尾部精子数↓
精巣上体重量↓ 精巣上体重量↓ 精巣上体重量↓ 精巣上体重量↓
精巣上体尾部重量↓ 精巣上体尾部重量↓ 精巣上体尾部重量↓ 精巣上体尾部重量↓
腹側前立腺重量↓ 腹側前立腺重量↓ 腹側前立腺重量↓ 腹側前立腺重量↓

肛門生殖突起間距離↓ 肛門生殖突起間距離↓ 肛門生殖突起間距離↓
精嚢重量↓ 精嚢重量↓ テストステロン↓

開眼促進

Gray ○
(1995)１１１） 860

精巣上体精子数↓
射精精子数↓
無処置の交尾メス当
たりの着床数減少

Gray ○ ○ ○ テストス
(1997a)７３） 86.8(76-97) 425 508 テロン変

開眼促進 開眼促進 化なし
精巣上体精子数↓ 精巣上体精子数↓ (生殖能
精巣上体尾部精子数↓ 精巣上体尾部精子数↓ に関する
陰茎亀頭重量↓ 陰茎亀頭重量↓ 試験なし)
包皮分離遅延↓ 包皮分離遅延↓

射精精子数↓
腹側前立腺、精嚢重量↓

Ohsako ○ ○ ○ 精巣上体
(1999)６２） 43 172 688 尾部精子

肛門生殖突起間距離↓ 肛門生殖突起間距離↓ 肛門生殖突起間距離↓ 数及び精
腹側前立腺重量↓ 腹側前立腺重量↓ 巣中の精

精嚢重量↓ 精嚢重量↓ 子細胞数
変化なし

Gehrs ○ ○ ○
(1997)６５） 86 258 860

遅延型過敏症抑制 遅延型過敏症抑制 遅延型過敏症抑制

Narasimhan ○ ○
(1994)６４） 100 1000

抗体産生↓ 抗体産生↓

Gray ○
(1995b)１１２） 860

雌児生殖器形態異常

Gray ○ ○ ○
(1997b)７０） 86.8 425 508

雌児生殖器形態異常 雌児生殖器形態異常 雌児生殖器形態異常

Rier ○ ○
(1993)７４） 40 200

子宮内膜症

Schantz ○
& Bowman 29-38
(1989)７６） 学習行動テストの成績↓

注１）Rier,Narasimhanの試験以外は、母動物に2,3,7,8-TCDDを投与した場合に、児動物に観察された影響である。

注２）表中には、各試験において用量依存的に認められた影響を示す。



図４ 体内負荷量を用いたダイオキシンのＴＤＩの算定

動物 動物

毒性反応を 実測又は計算 体内負荷量

起こす (Body Burden)

最小投与量 * 1Kg体重 あたりの存在量

（ＬＯＡＥＬ）

86ng/kg

＊既存の各種毒性試験の結果のうち、

最低レベルの体内負荷量で毒性影響が ほぼ等しい・ ・

生じたものを選択

ヒト ヒト

一日摂取量 体内負荷量

計算式； (Body Burden)

体内負荷量×ln2

最小毒性量 半減期7.5年×吸収率0.5

43.6pg/kg/日 86ng/kg

不確実係数；作用メカニズム及び体内動態に関する知見を

総合的に勘案して不確実係数を１０とした。

・個人差

・NOAELでなく、LOAELであること 等

ヒト

ＴＤＩ

(耐容一日摂取量)

４pg/kg/日



（参考） 省略語一覧

ＴＤＩ： Tolerable Daily Intake（耐容一日摂取量）

ＰＣＤＤ： Polychlorinated dibenzo-p-dioxin（ポリ塩化ジベンゾ－パラ－ジオキシン）

2,3,7,8-TCDD： 2,3,7,8-Tetrachlorodibenzo-p-dioxin

（2,3,7,8-テトラクロロ（４塩化）ジベンゾ－パラ－ジオキシン）

PeCDD： Pentachlorodibenzo-p-dioxin

（ペンタクロロ（５塩化）ジベンゾ－パラ－ジオキシン）

HxCDD： Hexachlorodibenzo-p-dioxin

（ヘキサクロロ（６塩化）ジベンゾ－パラ－ジオキシン）

HpCDD： Heptachlorodibenzo-p-dioxin

（ヘプタクロロ（７塩化）ジベンゾ－パラ－ジオキシン）

OCDD： Octachlorodibenzo-p-dioxin

（オクタクロロ（８塩化）ジベンゾ－パラ－ジオキシン）

ＰＣＤＦ： Polychlorinated dibenzofuran（ポリ塩化ジベンゾフラン）

TCDF： Tetrachlorodibenzofuran

（テトラクロロ（４塩化）ジベンゾフラン）

PeCDF： Pentachlorodibenzofuran

（ペンタクロロ（５塩化）ジベンゾフラン）

HxCDF： Hexachlorodibenzofuran

（ヘキサクロロ（６塩化）ジベンゾフラン）

HpCDF： Heptachlorodibenzofuran

（ヘプタクロロ（７塩化）ジベンゾフラン）

OCDF： Octachlorodibenzofuran

（オクタクロロ（８塩化）ジベンゾフラン）

Ｃo-ＰＣＢ：Coplanar polychlorinated biphenyl（コプラナーポリ塩化ビフェニル）

ＥＰＡ： United States Environmental Protection Agency（米国環境保護庁）

ＶＳＤ： Virtually Safe Dose（実質安全量）

ＴＥＱ：Toxic Equivalent（毒性等量）

＊ダイオキシン類のそれぞれの同族体の毒性を2,3,7,8-TCDDに換算して合計した

もの

2,4,5-T： 2,4,5-Trichlorophenoxyacetic acid

Ｉ-ＴＥＦ： International Toxic Eqivalency Factor（国際毒性等価係数）

Ahレセプター： Arylhydrocarbon receptor（アリール炭化水素受容体）

＊細胞質に存在し、ダイオキシン類のような芳香族炭化水素と特異的に結

合し、その結合により、毒性影響が発現するとされている蛋白質

ＮＯＡＥＬ： No Observed Adverse Effect Level（無毒性量）

＊その投与量までは、毒性影響が現れない投与量

ＬＯＡＥＬ： Lowest Observed Adverse Effect Level（最小無毒性量）

＊投与物質による毒性影響が現れる最小の投与量

ＬＯＥＬ： Lowest Observed Effect Level（最小影響量）

＊投与物質による影響が現れる最小の投与量

ng： ナノグラム（１グラムの１０億分の１の量、１０ グラム）－９

pg： ピコグラム（１グラムの１兆分の１の量、１０ グラム）－１２
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ダイオキシンの耐容一日摂取量（ＴＤＩ）についての審議経過
（厚生省生活環境審議会・食品衛生調査会、環境庁中央環境審議会）

平成１０年

５月 ＷＨＯ専門家会合にて、ダイオキシンのＴＤＩが見直される。

６月２９日 我が国のＴＤＩの見直しを行うため、厚生省の生活環境審議会

及び食品衛生調査会に、ダイオキシン類健康影響評価特別部会

を設置し、第１回を開催。

１１月１６日 中央環境審議会環境保健部会を開催し、ダイオキシンリスク評

価小委員会の設置を決定

平成１１年

１月２８日 第１回合同会合

（環境庁及び厚生省がＴＤＩの見直しを共同で検討するため、

環境庁の上記小委員会と、厚生省の上記特別部会の合同会合

を開催することとした。）

・環境庁及び厚生省におけるこれまでの取り組み

・ＷＨＯ専門家会合におけるＴＤＩの見直し

・今後の進め方（ワーキンググループの設置）

２月２４日 第１回ワーキンググループ会合

３月１２日 第２回ワーキンググループ会合 ・既存文献の詳細検討

３月２８日 第３回ワーキンググループ会合

３月３０日 政府のダイオキシン対策関係閣僚会議で、ダイオキシン対策

推進基本指針が決定。この中で、ＴＤＩの見直しは、３か月

以内に結論を得ることとされた。

４月 ７日 第４回ワーキンググループ会合

・ＴＤＩの算出についての考え方の整理等について

４月１４日 第２回合同会合

・ＴＤＩの算出についての考え方の整理等について

５月１２日 第５回ワーキンググループ会合

５月２４日 第６回ワーキンググループ会合

・各種毒性試験の結果の評価及びＴＤＩの算定について

６月 ４日 第７回ワーキンググループ会合

・報告書案について

６月２１日 第３回合同会合

・報告書案について

＊同日、中央環境審議会環境保健部会、食品衛生調査会常任委員会を開催。
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ダイオキシンの耐容一日摂取量(ＴＤＩ)について（概要）

（環境庁中央環境審議会環境保健部会、厚生省生活環境審議会、

食品衛生調査会 報告書概要 平成１１年６月）

１．はじめに

耐容一日摂取量（ＴＤＩ： ）は、ダイオキシンによるTolerable Daily Intake

健康影響を未然に防止する観点から的確な対策を講じる上で、重要な指標。

本報告書は、最新の知見をもとに、ダイオキシンのＴＤＩについて検討した。

＊ダイオキシン

ダイオキシン類

ポリ塩化ジベンゾ－パラ－ジオキシン（ＰＣＤＤ： )Polychlorinated dibenzo­p­dioxin
ポリ塩化ジベンゾフラン（ＰＣＤＦ： ）Polychlorinated dibenzofuran

ダイオキシン類似化合物

コプラナーポリ塩化ビフェニル（コプラナーＰＣＢ： ）Co­planer PCB

２．これまでの経緯

１９９０年 ＷＨＯ欧州地域事務局専門家 ＴＤＩは、１０ 日pg/kg/
（平成２年） 会合報告書

１９９６年 厚生省ダイオキシンのリスク ＴＤＩは、１０ 日pg/kg/
（平成８年） アセスメントに関する研究班

１９９７年 環境庁ダイオキシンリスク評 健康リスク評価指針値として
（平成９年） 価検討会 ５ 日pg/kg/

１９９８年 ＷＨＯ欧州地域事務局・国際 Ｔ Ｄ Ｉ は １ ～ ４ pgTEQ/kg/
(平成１０年) 化学物質安全性計画( ) 日。当面の最大耐容摂取量はIPCS

専門家会合 ４ 日。究極的に１pgTEQ/kg/
pgTEQ/kg/日未満に低減。

３．暴露の状況 ４．ヒトに対する影響

暴露の状況 ヒトに対する影響

通常 ・欧米諸国：２～６ 日 明らかな健康影響pgTEQ/kg/
レベル ・日本： ２．６ 日 を示す知見は報告pgTEQ/kg/
の暴露 （いずれもコプラナーＰＣＢを含む） されていない。

・母乳中のダイオキシン濃度は過去２０年間で

２分の１以下に低下。

事故に ・タイムズビーチ（米国）、セベソ（イタリア 高用量の暴露で、

よる ）等 が ん 死 亡 率 の 上

高用量 ・化学工場内での職業暴露 昇、クロルアクネ

の暴露 （塩素 瘡）等
ざ そう



５．動物実験における影響

①発がん性

②肝毒性

③免疫毒性

④生殖毒性（形態異常、生殖器系への影響等）

⑤その他

６．体内動態

①経口摂取と吸収 消化管、皮膚及び肺から吸収。

②体内での分布 血液、肝、筋、皮膚、脂肪に分布。
特に肝、脂肪に多く蓄積。

③代謝、排泄 代謝されにくい。
主に糞中に排出。排泄速度には種差が大きい。

④母子間の移行 ダイオキシン類は胎児に移行するが、胎児の体内濃度
が母体より高くなることはない。
母乳を介して新生児に移行する。

７．毒性のメカニズム

・ダイオキシンの毒性は、細胞内のＡｈレセプターという蛋白との結合を介し

て発現。

・ヒトはダイオキシンの毒性に対して感受性の低い種とみなされている。

・ダイオキシンの発がん性は、遺伝子傷害性でなく、他の発がん物質による発

がん作用を促進する による。プロモーション作用

・Ａｈレセプターを介さない毒性もあるが、高用量の暴露で生じる。

８．毒性等価係数（ＴＥＦ）と毒性等量（ＴＥＱ）

① （ＴＥＦ )：毒性等価係数 : Toxic Equivalency Factor

・ダイオキシンの個々の同族体の毒性の強さを、最も毒性の強い

2,3,7,8­TCDDを１として表した係数。

② （ＴＥＱ ）：毒性等量 : Toxic Equivalent

・多数の同族体の混合物として存在するダイオキシンの毒性の強さを、各

同族体の量にそれぞれのＴＥＦを乗じた値を総和して表した値。

③現時点では、１９９７年の を用いることが適当。ＷＨＯの最新のＴＥＦ

・現在、毒性があるものとしてＴＥＦが与えられているのは、ＰＣＤＤが

７種、ＰＣＤＦが１０種、コプラナーＰＣＢが１２種



９．ＴＤＩの算定

①基本的な考え方（ＷＨＯが採用したものと同じ）

ア．ダイオキシンの毒性が、直接的な から、遺伝子傷害性が無いとの判断

ＴＤＩの算出には、無毒性量（ＮＯＡＥＬ）あるいは最小毒性量（

ＬＯＡＥＬ）に、不確実係数を適用する方法を用いる。

イ．ダイオキシンのように蓄積性が高く、かつその程度に大きな種差がみら

れる物質については、影響との関連をみるためには、一日あたりの摂取

量よりも、 する方が適当である。体内負荷量（body burden）に着目

ウ．各種毒性試験において評価指標とした反応の毒性学的意義、用量依存性、

試験の信頼性、試験の再現性等を考慮の上、最低レベルの体内負荷量で

毒性反応が認められた試験を、ＴＤＩ算定の対象とする。

エ．動物実験の結果から人におけるＴＤＩを算定する際には、不確実性をも

った様々な要因が算定値に大きな影響を及ぼすので、不確実係数を設定。

②各種毒性試験における体内負荷量

影 響 動物試験による体内負荷量 評 価

①薬物代謝酵素 ０．８６ （ラット） 投与に対する生体の適応反応とng/kg
誘導 ２０ （マウス） みなされる。ng/kg

②リンパ球の構 ９ （マーモセット） 高用量において、低用量での影ng/kg
成変化 １０ （マーモセット） 響とは逆の構成比変化。ng/kg

③クロルアクネ ４．０ （ウサギ） 局所的な暴露の影響であり、体ng/kg
内負荷量の算定は不適当。

（塩素 瘡） また、ヒトの知見を優先採用。
ざ そう

④免疫毒性 ８６ （ラット） 毒性影響と認められる。免疫系ng/kg
１００ （マウス） は複雑であり、今後、複数の指ng/kg

標を用いた詳細な検討が必要。

⑤雄性生殖器系 児動物の精巣内精子細胞数等の 雄性生殖器系への影響について
への影響 減少が、２７ 以上、５５ は、影響の発現と体内負荷量のng/kg

ng/kg ng/kg以上、８６ 以上で レベルの関係が評価指標、試験
観察されたとする報告あり。 項目、実施機関により相違する
しかし、６８８ でも観察 ので、影響を発現させる最低のng/kg
できなかったとの報告もある。 体内負荷量は、特定の数値を採
射精精子数の減少は４２５ 用するよりも、複数の実験結果
ng/kgで観察された。 の総合評価により決められるべ
受胎率低下は８６０ でも き。ng/kg
有意差認められず(以上ラット)

⑥子宮内膜症 ４０ （アカゲザル） 試験の信頼性が不十分。ng/kg

⑦学習行動テス ２９～３８ （アカゲザ 訓練で回復可能な軽度なもの。ng/kg
ト成績低下 ル） 行動学的検査のみの評価。

⑧雌性生殖器形 ８６ （ラット） 毒性影響であり、用量依存性、ng/kg
態異常 試験の信頼性等あり。



③ヒトの一日摂取量の算定方法

ヒトが生涯暴露により、この体内負荷量に達するために必要な一日摂取量

を、ＷＨＯと同じ計算式で求める。

④不確実係数の決定

様々な要因を考慮し、ＷＨＯと同じく１０とした。

⑤ＴＤＩの決定

・ し、各種試験の結果を総合的に判断 概ね８６ng/kg前後をＴＤＩの算定

根拠とする体内負荷量とする。

・ＷＨＯ専門家会合も、ＴＤＩを１～４ 日としつつ、当面、現在のpg/kg/

先進諸国の暴露量が耐容しうるものと考えられることから、４ 日pg/kg/

を最大の耐容摂取量とし、究極的には１ 日未満に低減していくこpg/kg/

とを目標としており、我が国でも、当面、現在の暴露状況は耐容しうる

範囲のものと考えられる。

・以上から、当面の間のダイオキシンのＴＤＩは、８６ng/kgの体内

負荷量から、ヒトの一日摂取量を求め、不確実係数の１０を適用し、

４pgTEQ/kg/日とすることが適当。

・なお、いくつかの動物実験において、体内負荷量８６ng/kg以下のレベ

ルでも微細な影響が認められており、今後とも調査研究を推進。

１０．おわりに

（１）ＴＤＩの意義と留意点

① を指標とした値でＴＤＩは、生涯にわたって摂取し続けた場合の健康影響

あること。

→従って、一時的に多少超過しても健康を損なうものではない。

②今回のＴＤＩは、 こと。最も感受性が高い胎児期の暴露の影響を指標とした

→従って、人の集団全体に対する評価としては、より安全サイドに立っ

ている。ちなみに、発がん性等は、より高用量の暴露で起きるもの。

③ であること。不確実係数を適用した数字

→感受性の差など個人差等も織り込んだものとなっている。

④ダイオキシンの暴露は大部分が食事によるものだが、それぞれの食品の持

つ栄養素の重要性等も考慮し、 。バランスの取れた食生活が重要

母乳から乳児が取り込むダイオキシンの影響については、なお研究が必

要だが、母乳哺育の有益な影響から母乳栄養は推進されるべきとされる。



⑤母乳中のダイオキシン濃度が過去２０年程度の間に半分以下に低下してい

ることからわかるように、我が国のダイオキシン暴露量は低減してきたと

考えられる。

さらに、政府では、今後４年以内にダイオキシンの総排出量を９割削減す

ることとしており、環境中のダイオキシン濃度は 。今後一層低下が期待

（２）今後の対策

①ダイオキシン対策の推進

・我が国の現在の暴露状況は、今回のＴＤＩと比べて十分に低いと言えな

い 環境への排出を削減ことから、 することが必要。

・ダイオキシンは生物にとって有害で無益なものであるから、将来的には、

摂取量をできる限り少なくしていくことが望ましい。

・あらゆる関係者が、排出削減に向けた取り組みを推進することが重要。

②今後の調査研究の必要性

・今回のＴＤＩは、既存の科学的知見を基に算出された当面のもの。

・ダイオキシンの人体影響については、未解明な部分が多く、各種の調査

研究の推進が重要。

・今後の調査研究の進展や、ＷＨＯの再検討の状況を踏まえながら、改め

て検討していくことが適当。


