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摘要 

廖俊麟、李懿庭、蔡韙任。2021。毒物動力學於農藥毒理評估之應用。臺灣農藥科學  

10：1-28。 

毒物動力學  (toxicokinetics) 是探討化學物質經暴露後在人體內經由吸收 
(absorption)、分佈 (distribution)、代謝 (metabolism) 及排泄 (excretion) 的過程，常

簡稱為 ADME，可應用於評估包括農藥等具毒性疑慮之外來物質。本文以探討農藥

經攝食途徑之評估為主，簡要介紹相關測試之試驗方法及闡述評估原則。首先關於

「吸收」評估上會進行時間進程研究 (time course studies)，以瞭解藥劑於血液中的濃

度－時間變化，並再配合排泄試驗結果得到口服吸收率數據，以瞭解農藥於體內經

口吸收的速率及程度；在「分佈」評估上會檢測投藥後於體內不同組織分佈情形，

作為確認引起毒性之標的器官 (target organ) 所使用，相關數據亦可瞭解藥劑在體內

的蓄積性質；在「代謝」評估上會配合所獲得的排泄物及血液檢體，進行殘留主成

分或代謝物的分析及比較，可釐清試驗物於動物體內的代謝路徑及瞭解相關代謝反

應是否具劑量或性別差異等；在「排泄」評估上會配合所獲得的排泄物包括尿液、

糞便及膽汁等檢體進行殘留分析，以瞭解藥劑吸收後主要的排泄方式及排泄速率。

除對於 ADME 等關鍵流程說明外，本文亦舉例說明如何將相關毒物動力學資訊應用

於農藥的毒理風險評估上，可作為釐清農藥之作用機制以及將關鍵的暴露劑量效應

關係 (dose response) 連結之參考依據。應用毒物動力學試驗數據還可協助其他毒理

試驗設計，尤其在於劑量之選擇，現今國際已發展了動力學衍生最大劑量 
(kinetically-derived maximum dose, KMD) 評估概念以嘗試替代傳統最大耐受劑量 
(maximum tolerance dose, MTD) 評估，除了可增加與人體危害風險預測能力外，還

可減少非必要的動物使用，符合目前國際追求實驗動物福祉 3R 的趨勢。透過本文之

回顧性研究以期促使國人對於農藥等化學品之毒物動力學評估有更深入之瞭解，並

以此科學探討作為精進毒理風險評估技術之基礎。 
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緒言 
 

毒 物 動 力 學 是 以 藥 物 動 力 學 
(pharmacokinetics) 理論作為基礎，利用
建立數學模型進而探討化學物質經暴露

後，在人體內歷經吸收、分佈、代謝及排

泄的過程，一般常簡稱為 ADME (45)。毒

物動力學可應用於評估廣泛化學品並針對

具有暴露及毒性疑慮者，會與毒物效力學 
(toxicodynamics) 作連結，其目的在於協
助農藥等化學品之毒理風險評估及其他應

用等 (10 , 12, 16, 33, 36, 42, 45, 51, 62)，主要用途包

括  (1) 將暴露劑量與效應關係的關鍵連
結、 (2) 幫助釐清其作用機制  (mode of 
action)、(3) 確認引起毒性之標的器官、(4) 
提供是否具備生物累積性 (bioaccumulation) 
之證據、(5) 獲得農藥在體內進行生物轉
化 (biotransformation) 的訊息及路徑、(6) 
作為其他毒性試驗  (如亞急性至慢毒性) 
之劑量設計參考，或用以減少不必要的動

物試驗、(7) 提供對於急性中毒治療方針
的考量、(8) 建立以生理為基礎之毒物動力
學模型 (physiologically based toxicokinetic 
model, PBTK) 及 (9) 作為農藥之取食風
險殘留定義 (residue definition for dietary 
risk assessment) 評估之參考  (26)，相關數

據可協助釐清動物代謝試驗所評估代謝

物，是否已可囊括植物代謝試驗出現關

注之主要殘留代謝物。藥物動力學則是

探討治療用藥為主，並與藥物效力學 

(pharmacodynamics) 作連結，其目的除安
全性評估外，主要在於規劃臨床試驗及評

估藥物於臨床治療方針的應用等  (61)。相

較毒物效力學是瞭解化學品暴露對於生物

體產生的效應 (response)，毒物動力學是
瞭解生物體如何利用體內的免疫、消化、

排泄、循環等系統處理暴露之化學品的過

程，兩者是影響化學品暴露後在動物體產

生毒性嚴重程度的關鍵，尤其是在評估不

同物種或個體間對於化學品毒性感受程度

差異的主要原因，因此相關數據常作為風

險評估之個體或途徑外推  (extrapolation) 
考量因子所參考，其試驗結果對於藥物的

研發、風險評估及應用上皆扮演不可或缺

的角色 (10, 56, 59)。 
以農藥之毒理風險評估而言，根據我

國農藥管理法之理化性及毒理試驗準則

(2)，針對最常使用之有機化學製劑申請要

件，申請新有效成分應繳交生物代謝試驗

文件，包括動物代謝及植物代謝報告，其

中的動物代謝部分主要即為評估農藥有效

成分毒物動力學數據的資料。由於農藥之

常態暴露途徑包括消化道攝食、呼吸道吸

入或皮膚接觸等方式而可能進入人體 (圖
一) (51)。對於普遍消費者而言，以攝食到

農藥殘留的農產品作為主要暴露途徑；而

包括農藥生產工廠的操作人員、農民等農

藥施用人員、於農田執行採收等其他工作

或周圍環境生活居民的暴露來源，則可能

尚包括吸入或皮膚接觸等途徑。不同的暴

露途徑會影響藥劑吸收的速率及程度，進

而影響毒性反應的嚴重程度，也因此針對
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不同投藥途徑的毒性試驗結果，在數據解

讀上應考量不同途徑的動力學差異，才能

精準評估，尤其在對農藥評估上，使用常

態暴露途徑的結果應是作為最主要參考的

依據。本文將針對農藥等化學品於毒物動

力學評估上，以攝食途徑為主，簡要介紹

相關測試之試驗方法，依序對於吸收、分

佈、代謝及排泄等關鍵流程及基礎數據的

解讀進行介紹，以及如何將相關毒物動力

學的資訊應用於農藥的毒理風險評估進行

說明，期望促使讀者對農藥在此方面評估

上能有更深層認識。 

毒物動力學試驗之執行 

針對農藥等化學品物質之實驗動物毒

物動力學試驗執行上，因通常涉及放射線

標記同位素的使用，對於試驗之操作包括

放射線物質的儲存、調配、投予或對於相

關有接觸放射線物質的試驗材料廢棄上，

皆需要具備合乎規定的實驗室、操作儀器

設備、操作流程及具相關放射性物質操作

執照的人員  (1, 5)，以國內大多實驗室而

言，普遍無法執行，故以下只簡要介紹相

關試驗之研究流程供初步瞭解。  

 

圖一、農藥之常態吸收與排泄途徑  (51)。 
Fig. 1. Common absorption and excretion routes of pesticides (51).   
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依 據 經 濟 合 作 暨 發 展 組 織 
(Organization for Economic Cooperation 
and Development, OECD) (編號: OECD test 
guideline 417) (45) 及美國環保署  (United 
States Environmental Protection Agency, 
US EPA) (54) (編號: OPPTS 870.7485) 公開

之毒物動力學試驗指引，考量不同的化學

品主管單位對於所關注的評估方針及想獲

得的測試終點可能有所差異，因此主管單

位可依據各自需求而針對相關毒物動力學

試驗評估流程，制定其應具備要點  (12)。

以農藥而言，除非有證據顯示使用其他品

種動物具備更高的人體風險相關性等特殊

原因，於毒物動力學試驗中最常使用的動

物品種為大鼠，其品系應與其他毒理試驗

所使用大鼠一致，每劑量組最少使用 4 隻

同性別動物，當有其他毒理試驗顯示有性

別差異之毒性反應時，應使用 2 種性別進

行。相較其他毒理試驗最大差異在於試驗

物應經同位素放射性標記，可有效提高檢

測方法的專一性及靈敏度，尤其代謝試驗

常需要鑑定非常微量的代謝物殘留，包括

定性其結構及定量殘留數據等。相關試驗

最常使用的標記物為 14C，以放射活性標

記的純度應至少大於 95%，並應標記於不

易代謝分解的試驗物官能基上，倘若標記

於容易代謝比如水解反應的官能基上，則

14C 標記即可能於早期離開主成分 (parent 
compound) 而不利追蹤分析藥物在體內

的代謝路徑。 
毒物動力學試驗的規劃上一般會包括

前試驗  (pilot study) 及主試驗  (main 

study)，在前試驗通常只進行 1 個劑量且

單次投予的初步研究；而主試驗則會至少

包括 2 個劑量 (低及高)，以利釐清劑量

反應關係，無論低或高劑量皆應使用足夠

高的劑量，而可以分辨殘留代謝物的種類

及比例，並且除單次外還會包括重複劑量

投予試驗。在給藥途徑以胃管灌注為主，

另外為有效評估藥劑的口服生物可利用率 
(bioavailability)，可能會再增加靜脈投予 
(intravenous, IV) 的試驗。針對試驗中包

括血液、臟器組織及排泄物等檢體經前處

理比如進行組織氧化後，會再以液體閃爍

計測儀 (liquid scintillation counter, LSC) 
量測 14C 的放射活性。相關物質含量之殘

留數據通常會以 2 種形式呈現，包括殘留

量 佔投 藥劑 量百 分比  (percentages of 
administered dose) 或殘留濃度，其計算皆

需要檢測物質的放射率，一般以每分鐘衰

變數 (disintegrations per minute, dpm) 代
表，以及物質的放射活性比度  (specific 
activity) 等數據  (45)。有關試驗執行的

ADME 評估要點將在以下分別進行說明，

並總結 (表一)。 

吸收 

以一般執行短期至長期毒理試驗的目

的為評估物質的系統性毒性  (15, 57)，故扣

除部分具備刺激或腐蝕性物質可能在接觸

的位置即會產生相關反應外，外來物質經

吸收進入人體而經由循環到各分佈器官組

織或透過其他上下游路徑後，才會影響產
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生毒性症狀。以攝食途徑而言如圖一，外

來物質經口服攝入後，會依序通過口腔、

食道、胃、小腸及大腸等器官，雖然在

口、食道或胃體部的微血管叢已可透過交

換而將外來物質吸收，但最主要吸收器官

是位於小腸，而口服途徑在通過胃部及小

腸時，還會吸收並透過門脈循環  (portal 

circulation) 送入肝臟進行代謝，再透過
膽汁分泌進入腸肝循環  (enterohepatic 
circulation) 重新回到消化道或直接進入
系統循環中  (43, 51)。因此以口服途徑暴露

之外來物質，會先透過消化道包括肝臟

酵素、胃酸及微生物作用而將物質進行

代謝排除，此作用即為首渡效應 (first pass  

表一、應用毒物動力學於農藥危害辨識及試驗策略之評估關鍵 (12, 33) 
Table 1. Key endpoints and testing strategies used in evaluating hazard identification of 

pesticide via toxicokinetics (ADME) (12, 33)  

Endpoint Key Item Application for hazard identification and 
testing strategy  

Absorption 1. How much (extent) and how fast (rate) 
2. Percent absorption or bioavailability 

1. Low absorption may indicate waiving of 
testing 

2. Choice of most relevant route for systemic 
toxicity testing 

3. Low absorption means lowers risk 
estimate 

4. Route-to-route or interspecies 
extrapolation 

5. Low bioavailability may indicate low risk 
for systemic effects 

Distribution 1. Where pesticide is distributed (tissue 
distribution), clarify in specific organs 
or extensive 

2. Whether there is still tissue-residue 
remaining after studies obviously  

1. Indication for organs that will be affected 
in toxicity studies (target organ) 

2. Incorporate in mode of action analysis 
framework 

3. Indication of bioaccumulation 
Metabolism 1. What metabolite is formed, compare 

composition with parent compound 
2. Description in metabolic pathway 

1. Part of kinetic modelling to be used for 
interspecies, intraspecies, route-to-route 
and high to low dose extrapolation 

2. Residue definition for dietary risk 
assessment 

Excretion 1. How fast (rate) 
2. Which is the main route 

1. Very slow excretion may indicate 
bioaccumulation 

2. Assess relevance of particular species 
used for effects testing 

Common point Is there a species, gender or dose difference 
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effect)，也是影響口服途徑與其他暴露途
徑吸收率最大差別原因 (13, 43, 50)。 

以農藥等化學品於毒物動力學試驗的

吸收評估上，首要須進行物質之動力學 
(kinetics) 測試，也可稱為時間進程研究 
(time course studies)，主要以單次或重複
投藥後，測定藥劑於血液中的濃度－時間

變化 (concentration-time change in blood) 
等數據，包括達到血中最高濃度時間 
(Tmax)、血中最高濃度  (Cmax)、血中半衰
期  (T1/2) 及血中藥物濃度－時間曲線下
面積 (area under curve, AUC) 等參數 (39, 

45)。在相關試驗會同時測定血漿 (plasma) 
及全血 (whole blood) 等血中濃度，而一
般而言會以血漿中濃度代表，主要因為全

血中有許多會干擾檢測的物質  (50)。以某

A 農藥為例，假設經單次口服投予後，測
定血中濃度－時間變化 (圖二)，X軸代表

投藥後時間，Y 軸代表測定藥劑於血漿中
濃度，可見藥劑的 Tmax 為投藥後 6.2 小
時，Cmax 為 12.3 μg/mL，T1/2 為 23.3 小
時，而將投藥後 0~72 小時內以積分方式
計算 AUC0-72為 192 hr.μg equiv/mL，可代
表藥劑在此間期內吸收的量，此血液中的

濃度－時間變化可判斷為一階動力反應 
(first order reaction) 模式，表示在單位時
間內的消除量會與血中藥物濃度成正比，

而部分藥劑可能在吸收過程中，因於吸收

相  (absorption phase) 階段早期時大量儲
存於膽囊，再逐漸釋放回流至血液中，造

成有多個波峰的多階動力反應模式  (13)。

一般來說農藥達到 Tmax 的時間越短，代

表吸收速率越快，因此也被認為是具有急

毒性的潛在證據之一；T1/2 時間越長，代

表藥劑在體內存在時間較長，不易排除，

也可能較具有蓄積性的潛在風險 (33)。 

 

圖二、農藥於血中濃度－時間變化  (例) (43)。 
Fig. 2. Example of a blood concentration-time profile for a target pesticide (43). 
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透過毒物動力學試驗須再得到藥劑之

口服吸收率數據 (percent absorption)，可
代表藥劑在體內吸收的程度  (extent)，通
常藉由測得藥劑於體內的質量平衡 (mass 
balance) 包括排泄物及臟器組織等殘留占
投藥劑量比例而計算  (45)。口服吸收的定

義是指藥劑經攝食暴露後，由腸腔進入到

門脈再到系統循環的過程，然而並非藥劑

的全部投予劑量都會吸收進入循環中，藥

劑之部分可能透過消化道經由糞便而直接

排除，因此當計算口服吸收率時，應扣除

於糞便中或消化道 (gastro-intestinal tract) 
的殘留比例，但由於藥劑會經由門脈及腸

肝循環而再分泌成膽汁回到消化道，因此

當透過一般質量平衡數據無法精準確認口

服吸收率時，比如藥劑在糞便中的殘留比

例超過 20%，因為糞便的殘留可能部分是
由膽汁而來，為釐清其糞便排除率組成，

而需要另外計算膽汁排除量或者進行靜脈

投予的試驗，其中膽汁排除量之計算須以

經膽管插管等外科手術後的動物進行。因

此以膽管插管的試驗而言，其計算口服吸

收率公式如下： 

吸收率 (percent absorption) = 殘留量 
[膽汁  (bile) + 尿液  (urine) + 呼氣 
(expired air) + 消化道內容物以外的組織
連屠體 (tissues and carcass without GI tract 
contents) ] ÷ 投予劑量 (administered dose) 
× 100 (45) 

當進行靜脈投予的試驗，透過相關數

據還可計算口服生物可利用率，其定義為

藥劑透過口服吸收後以原形狀態到達系統

循環的比例  (45)，雖然亦可代表物質經口

服吸收進入人體的程度，但與口服吸收率

之評估仍有定義的落差，其關鍵在於生物

可利用率取決於藥物被吸收的程度外，還

包括藥劑到達系統循環仍未被肝臟代謝清

除的比例  (13)，一般會假設靜脈投予途徑

的生物可利用率是 100%，因此口服生物
可利用率的計算公式如下： 

口 服 生 物 可 利 用 率  (oral 
bioavailability, 常 用 符 號 F 代 表 ) = 
[AUCoral ÷ AUCiv] × [Doseiv ÷Doseoral] (45) 

通常會利用相同劑量分别以口服及靜

脈途徑投予後，得到兩者的 AUC 後計算
而得。無論口服吸收率或生物可利用率除

了可評估藥劑經口服吸收的程度外，還常

以路徑外推  (route-extrapolation) 方式作
為評估職業暴露農藥風險的每日可接受操

作暴露量  (acceptable operator exposure 
level, AOEL) 所使用  (23, 24)，一般職業暴

露會特別關注吸入或皮膚接觸途徑的風

險，但是大部分藥劑較缺乏相關途徑的重

複劑量試驗，因此在使用口服試驗的推估

起點劑量 (point of departure, POD) 外推
至相關途徑時，會以較高風險的呼吸途徑

暴露進行計算，並以保守方式先假設外來

物質藉由吸入進入體內的吸收率為

100%，在進行外推風險時須考量不同途
徑吸收率的差異，尤其當物質的口服吸收

率小於 80% 時，會進行口服吸收率的校

正 (23, 24)，有關 AOEL其計算公式如下： 
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每 日 可 接 受 操 作 暴 露 量  (AOEL) 
(mg/kg/day) = [口服試驗的推估起點劑量 
(PODoral) × 口服吸收率 (常以符號 A 代表)] 
÷ 不確定因子(uncertain factors, Ufs) (23) 

一般來說口服的吸收率或生物可利用

率等係數皆可用於 AOEL 的吸收率校正，

但當兩者皆具備時，為更有效評估物質在

生物體的體內暴露情形，口服生物可利用

率被認為是更精準的 (45)。 
影響口服吸收速率及程度的因子眾

多，以農藥的有效成分本身而言，其物理

化學特性的不同是最主要影響因子  (13, 33, 

36, 43, 50)，由於藥劑在吸收的過程中須要不

斷穿過生物體的細胞膜，主要以被動擴散

方式  (passive transport) 為主，決定因子

包括：(1) 分子大小，當分子小時吸收能

力較高、(2) 脂溶性質，當脂溶性較高時

吸收能力較高、(3) 分子帶電荷情形，當

分子不易帶電荷，屬於非離子狀態，較不

具極性者其吸收能力較高、 (4) 酸鹼值 
(pH)，其中亨德森－哈塞爾巴爾赫方程式 
(Henderson-Hasselbalch equation) 是決定

關鍵，可利用藥物之溶解度與  pH 的關

係式推得，一般藥劑多屬於中性、弱酸或

弱鹼性之有機化合物，其離子化程度受其

pKa (酸性藥物解離常數的負對數值) 以及

所在環境狀態的 pH 而定，弱酸性之藥劑

在胃較容易吸收，弱鹼性之藥劑則在腸道

較容易吸收。以農藥固殺草  (glufosinate) 
除草劑而言，其辛醇水分配係數  (Log 
Kow) 為 -3.9，水溶性高，藥劑容易解離

成極性狀態，也因此口服吸收率較低，約

為 10% (31)。以同樣的毒性及投予劑量基

準狀態比較下，低口服吸收率一般被視為

經口服暴露途徑較不易產生毒性風險。除

藥劑有效成分本身的物化特性外，其他影

響吸收的因子包括成品佐劑的種類及劑型

的 差 異 ， 例 如 已 知 大 多 的 有 機 磷 類 
(organophosphorus) 農藥原體之主成分吸

收程度皆較高，而根據部分的人體試驗顯

示，有機磷類農藥成品的劑型差異卻可以

降低其吸收率達 20 至 70% (35)，另外動物

個體本身包括胃排空速率及腸道蠕動性 

(比如受到食物存在與否或服用其他外來藥

劑) 等生理狀態差異也會有所影響 (33)。 

分佈 

分佈是外來物質已吸收進入體內血液

循環後，再逐漸轉移到體內各臟器組織的

過程。與影響吸收之原則相似，物質在體

內 的 分 佈 也 主 要 是 藉 由 濃 度 梯 度 
(concentration gradient) 再經被動擴散而

進行，也因此小分子、具脂溶性質及不具

極性等容易通過細胞膜的特性也較傾向可

分佈到組織  (51)。一般在毒物動力學試驗

會配合排泄試驗，檢測至少單一劑量投藥

後 7 天的組織分佈情形，以瞭解農藥在體

內的標的器官  (61)，另外也可能會進行重

複劑量  (通常為連續 14 天 ) 的暴露試

驗，以利瞭解藥劑在體內的蓄積性，倘若

農藥在單一劑量或重複劑量暴露後，檢測

其各臟器組織普遍無明顯殘留情形，可視為
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較無明顯蓄積性 (45)。部分藥劑如有機氯類 
(organochloride) 農藥，在長期暴露下由於吸
收速率大於排除速率，可蓄積於體內脂肪而

不易排除，而具有明顯生物累積性，以

DDT (dichloro-diphenyl-trichloroethane) 農
藥而言，在人類體內的半衰期可長達 7 年
之久  (47)。根據不同藥劑的性質可能需增

加其他評估時間點，比如當具有低半衰期

及排除快速特性的藥劑，於投藥後 7 天在
幾乎所有的臟器組織已無法檢出，不利於

判斷藥劑在體內影響的標的器官，因此會

配合動力學試驗所獲得的血液濃度－時間

變化數值，增加以 Tmax 或尿液排泄量最

高的時間點犧牲動物檢測臟器分佈的試

驗，在該試驗也建議除最高時間點外，往

後可再增加不同時間點進行檢測，以瞭解

藥劑在組織的消退情形，作為時間依賴性 
(time dependency) 的研究  (45)。試驗中檢

測的組織一般有包括肝臟、腎臟、肺臟、

心臟、脂肪、脾臟、胰臟、腦、全血、消

化道、內分泌腺、生殖器官、屠體及其他

在毒理試驗有出現毒性反應的器官 (45)。 
在初期影響藥劑於體內分佈位置的因

子先取決於暴露的途徑  (33)，以攝食途徑

而言，藥劑通過消化道後，首要影響器官

通常是肝臟；以吸入途徑而言則是肺臟，

並會再透過循環至心臟；而皮膚接觸途徑

則取決於暴露的位置，並透過周圍的淋巴

管路線影響附近的臟器組織。在初期分佈

的速率及程度會先受到血液灌流量的影

響，由於體內不同的臟器組織通常具有相

異的灌流量情形，灌流量高的組織比如腎

臟及肝臟，一般容易殘留較高藥劑濃度，

而灌流量低的組織如肌肉，其殘留量通常

較低  (14)。當藥劑已經在體內運行於系統

循環時，可先計算藥劑的分佈體積 
(volume of distribution, VD)，VD是一個表

示血漿中藥物濃度與體內總藥量關係的參

數，可代表藥劑在臟器組織的分佈能力，

其與血漿蛋白結和的關係可利用下列公式

代表： 

分佈體積(VD)(L) = 血漿容積 (Vp) + 
[血漿中未結合態藥物比例 (fu) ÷ 組織中未
結合態藥物比例 (fur)] × 組織容積 (VT) (13) 

由公式可得知高血漿蛋白  (plasma 
protein) 結合能力的藥劑，較會保留在血
液中而不易轉移到其他組織，其 VD 較

低，比如殺鼠靈 (warfarin) 農藥，並配合
其具有維生素 K 拮抗的作用機制，因此
在毒理評估上會具有明顯抗凝血的血液毒

性反應  (51)。而到後期藥劑在體內影響分

佈位置的特性，主要取決於與體內各臟器

組織的親和力  (affinity)，也就是探討物
質於各組織的分配係數  (tissue partition 
coefficient) (33)，比如脂肪組織雖然血液灌

流量低，在初期殘留濃度不會快速增高，

但高脂溶性的農藥如有機氯類藥劑包括

DDT 、 阿 特 靈  (aldrin) 及 地 特 靈 
(dieldrin) 等農藥，一般具有高辛醇－水
分配係數 (Log Kow) 值，最後還是會逐
漸殘留於脂肪中並達到高濃度，其 VD通常

也較高。另外像四環黴素類 (tetracyclines) 
農藥或含鉛物質，則是與鈣質親和力強，
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因此容易蓄積於骨頭或牙齒等組織 (51)。 
在體內特殊的器官以腦組織而言，由

於具有生命控制中樞的特性，當受到外來

物質或病原侵入時會影響個體的生理恆定

而可能造成嚴重的毒性反應，因此發展出

血腦障壁 (blood-brain barrier, BBB) 的機
制，其機制為透過血管內皮細胞緊密的接

合  (tight junction) 、 神 經 膠 細 胞 
(neuroglial cells) 以 及 主 動 運 輸 蛋 白 
(active transporter) 如 P-glycoprotein 的存
在，一般可控制並避免大部分外來物質尤

其是高水溶性的化學物進入  (33, 51)。有機

磷類農藥之作用機制為對乙醯膽鹼酯酶 
(acetylcholinesterase, AChE) 的 抑 制 反
應，可導致有過度的乙醯膽鹼累積在周圍

及中樞神經系統的神經末端，而引起調控

機制失衡，在過量時可能造成相關神經毒

性反應  (51)，目前研究顯示有機磷類農藥

可能影響血腦障壁，其機制為透過減輕血

管內皮細胞緊密接合作用，降低對於中樞

神經發生毒性反應的閾值濃度，進而增加

其毒性反應  (49, 51)。不同物種對於血腦障

壁的差異也可能造成不同的毒性反應，以

阿巴汀 (abamectin) 農藥而言，阿巴汀可
作為 P-glycoprotein 的受質  (substrate)，
而 CF-1 小鼠由於基因缺陷而具有 P-
glycoprotein 表現障礙，因此當投予阿巴
汀時，會引起嚴重的神經毒性反應，CF-1
小鼠發生神經毒性的劑量閾值可遠低於其

他動物品種或品系達 100 倍以上，而人類
並無此基因缺陷之表現，也因此在 CF-1
小鼠投予阿巴汀等 avermectin 類藥劑出

現的神經毒性危害反應，被認為是與人類

風險較不相關的 (37)。 
除血腦障壁外，動物體內其他重要器

官包括胎盤或睪丸皆有類似功能之構造防

禦機制，比如胎盤具有胎盤障壁 (placenta 
barrier, PB)，可透過主動運輸方式吸收胎
兒必要的營養，並防止母體内的外源物

質對胎兒的生長發育造成不良影響 (9, 33)，

但部分物質如有機氯類藥劑的 DDE 
(dichloro-diphenyldichloro-ethylene) 農藥，
仍舊可穿過胎盤障壁進而影響胎兒，可能

造成包括生理性發育異常、神經心理性發

育障礙 (neuropsychological dysfunction)、
生殖問題甚至於晚期有致癌風險 (8, 35, 65)。

因此透過瞭解毒物動力學對於穿過胎盤的

能力，可協助我們更釐清評估中農藥是否

具有出生前發育毒性 (9)。 

代謝 

代謝又可稱為生物轉化，是指透過體

內臟器組織的酵素，將外來物質進行結構

轉變的過程。由於不同物種、品系、性

別、年齡、營養狀態或者是否具有疾病狀

態等個體間，針對外來物質代謝的能力可

能有所差異，這也是個體間對於外來物質

敏感性及產生毒性嚴重程度高低的主要原

因之一  (51)，比如胎兒或年幼的個體因代

謝系統尚未發育完全，較可能提高對於外

來物質的毒性反應，因此仔細評估實驗動

物的代謝試驗結果及其機制，可有助於外

推至人體危害辨識之評估進行。在相關毒



  毒物動力學於農藥毒理評估 11 

物動力學試驗所獲得的排泄物包括糞尿及

血液檢體，會進行殘留主成分及代謝物的

分析，一般對於殘留量占投藥比例 5% 以

上的代謝物進行辨識，將其結構鑑定並描

述，可藉由質譜儀 (mass spectrometer) 及
核磁共振  (nuclear magnetic resonance, 
NMR) 等技術進行，但對於殘留量占投藥
比例 5% 以下的代謝物，倘若為求更釐清

其代謝路徑  (metabolic pathway) 或根據
其主成分特性評估具有毒性疑慮等因素，

可進一步進行辨識  (45)。在相關代謝試驗

的報告結論，應探討主成分及其他代謝物

殘留比較情形、描述試驗物於體內的代謝

路徑以及評估其代謝反應是否具有劑量或

性別差異 (45)。 
雖然動物體包括肝臟、腎臟、皮膚、

肺臟、腸道及神經系統等多數器官都含有

可進行代謝的酵素，但肝臟根據其生理結

構及特性，是體內最主要的代謝器官，也

因此較頻繁發生毒性反應  (35, 51)。由於物

種的差異及不同外來物質的特性，釐清所

有的生物體代謝路徑是不容易的，但通常

會對代謝路徑分為第一相 (phase I) 及第
二相 (phase II) 等 2 種反應模式 (35)，一

般來說物質的代謝是先經由 phase I 轉變成
中間代謝物，再繼續透過 phase II轉成進一
步的代謝物而進行排除，但亦有物質可直

接進入 phase II反應。phase I反應可藉由物
質的氧化 (oxidative)、還原 (reduction) 及
水解 (hydrolysis) 反應進行，會接上或切
割以將物質的極性官能基顯露出來，可將

具脂溶性的藥劑提高其水溶性能力，過程

通常會涉及肝臟中的酵素，其組成包括肝

細胞微粒體  (microsome) 內的細胞色素 
(cytochrome P450, CYP)、NADPH等輔酶、
磷脂質或過氧化酶 (peroxidase) 等酵素參
與。氧化反應是農藥或其他有機化合物在

phase I 最常見的代謝反應，主要藉由混合
功能氧化酶 (mixed function oxidase, MFO) 
作用，造成物質包括羥基化  (hydroxyla-
tion)、去烷基 (dealkylation) 或脫硫 (desul- 
furation) 等；還原反應則包括硝基還原 
(nitroreduction) 或偶氮還原 (azoreduction) 
等，這些反應於哺乳動物的代謝系統相較

不顯著，主要可能藉由環境或消化道的菌

叢進行  (35, 51)，各種農藥中針對氮還原反

應具代表性者為新尼古丁類藥劑  (neon- 
icotinoid) 如 益 達 胺  (imidacloprid) 等 

(52)。水解反應則包括酯類 (ester) 或醯氨類 
(amide) 等官能基的水解，以有機磷類農藥
的巴拉松 (parathion) 而言，其有機磷酸酯 
(organophosphates, OPs) 可水解成較不具毒
性的氯磷酸二乙酯  (diethyl phosphoro- 
chloridate) 及對硝基苯酚  (p-nitrophenol) 

(35, 58)。phase II反應則是將一個大型的化
合物分子接於中間代謝物或原始物質上，

又稱為結合 (conjugation) 反應，可將物質
轉成更具水溶性質。常見的 phase II反應包
括有葡萄糖醛酸化 (glucuronidation)、磺化
(sulfonation)、乙醯化 (acetylation)、甲基化 
(methylation) 或與穀胱甘肽  (glutathione) 
等胺基酸結合反應，其中葡萄糖醛酸化是

最常見的 phase II反應，有關農藥成分常見
之代謝途徑 (表二) (35, 51)。 
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表二、農藥之常見動物代謝反應 (28, 30, 35) 
Table 2. Common animal metabolic reactions associated with pesticides (28, 30, 35) 

Type Pesticide and metabolic reactions 

Phase I: oxidation 
dealkylation 1. atrazine, simazine and propazine → n-dealkylated derivatives 

2. dimethoate, dicrotophos → des n-methyl derivatives 
3. diuron → desmethyl diuron 
4. acetamiprid → N-desmethyl acetamiprid 

hydroxylation 1. fipronil → fipronil sulfone  
2. nicotine → hydroxynicotine 
3. pyrethrins → hydroxymethyl derivatives 

desulfuration 1. parathion → paraoxon 
2. diazinon → diazoxon 
3. chlorpyrifos → chlorpyrifos oxon 

sulfoxidation 1. methiocarb → methiocarb sulfoxide  
2. phorate → phorate sulfoxide 

phase I: reduction 
nitro reduction 1. parathion → aminoparathion 

2. neonicotinoids 

dechlorination DDT → DDD 

phase I: hydrolysis 
phosphate ester hydrolysis most organic phosphorus esters → acid + alcohol 
amide cleavage dimethoate → dimethyl s-((methylcarbamoyl)methyl)  
carboxylic acid formation trifloxystrobin → trifloxystrobin acid 

phase II: conjugation 
glucuronidation bifenthrin, carbosulfan, flubendiamide, haloxyfop-methyl, 

methoxyfenozide, warfarin  

sulfation carbaryl → naphthyl sulfate 
acetylation fluopicolide →mercapturic acid 
glutathione conjugation flubendiamide →flubendiamide glutathione 
methylation oxydemeton-methyl→1-(ethylsulfinyl)-2-(methylsulfinyl)ethane 
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一般而言生物體針對毒性物質進行代

謝 轉 換 的 目 的 是 為 了 減 輕 其 毒 性 
(detoxications) 或者提高其水溶性，以有
利腎臟等組織進行排泄，但也可能發生代

謝物的毒性反應更高於主成分之情形，此

現象可稱為代謝活化反應  (metabolic 
activations) (35)，相關代謝物質於體內透過

與細胞結構包括 DNA、RNA或蛋白質等結
合依毒性高低可能引起細胞壞死、致變異

性  (mutagenesis) 或致癌性  (carcinogensis) 
之可能  (35)，其中具代表性物質之一為酒

精，當酒精經口服暴露後，會快速經由上

消化道吸收，並可廣泛分佈於體內多數器

官，但最主要還是在肝臟以進行後續代謝

反應，酒精於體內主要先透過乙醇脫氫酶 
(alcohol dehydrogenase) 代謝成較具毒性
疑慮的乙醛  (acetaldehyde)，再藉由乙醛
脫氫酶  (aldehyde dehydrogenase) 代謝成
較不具毒性的乙酸 (acetate)，酒精暴露後
造成的毒性反應大多與代謝物乙醛相關，

其次才為酒精主成分  (51)。而除草劑中的

拉草 (alachlor) 於動物試驗顯示可能提高
鼻腔腫瘤發生率之毒性反應，即與其經代

謝酵素包括單加氧酶  (monooxygenase)及
丙烯醯胺酶 (acrylamidase) 活化後有關，
但此反應也被視為具特殊品種－組織發生

特性 (species-tissue-specific response) (35)。

而以含有磷－硫共價鍵  (P=S) 的有機磷
類農藥為例，可經由脫硫及氧化反應產生

活性代謝物 (reactive metabolites) 的氧化
類似物 (oxons) 物質，oxons 可以與乙醯
膽鹼酯酶結合，並釋放其部分分子，造成

膽鹼酯酶的磷酸基團可能會因失去二氧－

二烷基  (O,O-dialkyl groups) 而老化或被
水解，因此提高其膽鹼酯酶抑制的毒性反

應  (9, 58, 63)。另外協力精  (piperonyl 
butoxide) 對於昆蟲等害物之作用機制，
為在蟲體內代謝成更具活性之碳烯衍生物 
(carbene derivatives)，並可作用在蟲體的
混合功能氧化酶系統，促使其氧化反應遭

到破壞，影響蟲體可代謝其他藥劑能力，

常與除蟲菊精類 (pyrethroid) 農藥共同使
用而提升其殺蟲能力 (35)。 

排泄 

農藥於體內的排除  (elimination) 可
經由代謝反應及排泄作用進行，排泄是指

投予藥劑自主循環到不同途徑的消除過程

(45)。有鑑於提高水溶性質一般是排泄的先

決條件，因此經由腎臟的尿液排泄是最重

要的排泄途徑  (51)，其他農藥的常見排泄

途徑還包括糞便  (包括膽汁)，另外次要
且不常被探討的排泄途徑則包括有呼氣、

汗水、唾液、淚液或乳汁等。在探討排泄

的毒物動力學試驗裡，主要是測定質量平

衡的尿液、糞便、膽汁及呼氣等排泄物占

殘留比例，以瞭解藥劑吸收後主要的排泄

方式及整體排泄速率，相關參數也會作為

評估吸收率所使用，其中呼氣量之檢測須

視情形而定，倘若在前試驗顯示藥劑沒有

明顯可透過呼氣排泄情形 (如殘留呼氣比
例小於 1%)，則主試驗可不用再進行檢測
(45)，呼氣的排泄途徑在大多數農藥，其所
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占排泄率比例遠低於尿液或糞便途徑，因

此是相較次要考慮者，通常是高揮發性物

質才容易藉由此途徑進行，比如乙醇等有

機溶劑 (51)。 
在毒物動力學試驗中會將大鼠置於代

謝籠內，搜集相關排泄物進行分析，另外

也會以適當的有機溶劑清洗籠壁並分析殘

留藥劑物質，此數據項目稱為籠洗物 
(cage wash)，分析其參數可有利測定該試
驗的回收率 (recovery rate)，並且籠洗物
也會被納入吸收率評估作為累加的參數之

一。除尿液於第一天應至少分析 2 次外，
其他如糞便等途徑應每天至少分析 1 次，
一般而言會在投藥後持續測定排泄物到 7
天後之時間點，或者當分析總排泄率已占

投藥劑量比例 90% 以上皆可進行終止，

可視何種情況先發生而採用  (45)。藥劑在

臟器的清除能力可透過清除率 (clearance, 
CL) 表示，其定義為每單位時間內，被完
全清除藥劑的血液量，常用單位為每公升

／小時 (L/hr) 或毫升／分鐘 (mL/min)，
可應用於評估特定器官或途徑  (13)。半衰

期可指血中藥物濃度或體內藥物總量降至

原先一半時所需的時間，其排除通常是一

個指數變化的過程，當把體內藥物總量取

對數對時間作圖得一直線時，即所謂一級

排除 (first order elimination)，以一級排除
模式而言，半衰期可利用下列公式代表： 

半衰期  (t 1/2) = 0.693 × 分佈體積 
(VD) ÷ 清除率 (CL) 

由於半衰期是排除速率常數  (K) 的

倒函數，因此 0.693 為一常數，是 2 的自
然對數值，由公式可推知半衰期可隨分佈

體積增加或清除率減少而增加，反之亦然

(13)。 
農藥等化學品在動物體內排泄的主要

途徑、速率及程度最主要取決於相關理化

性質，一般而言低分子量  (小於 350 
Da)、高水溶性或者不易與血漿蛋白結合
等特性者藥劑為以尿液排泄為主，其排泄

速率一般也較快，主要因為當含有藥劑的

血液經過腎絲球體時，小分子且溶於血漿

中的藥劑較容易濾過進入腎小管中，而與

血漿蛋白結合的藥劑分子並不會被濾過；

相反特性包括高分子量  (大於 450-500 
Da)、高脂溶性或者容易與血漿蛋白結合
等特性則以糞便排泄為主，其排泄速率一

般也較慢，因為高脂溶性藥劑進入腎臟時

可透過腎小管的被動重吸收又回到血液，

直到代謝成較具水溶性的物質才容易經由

尿液排出 (33, 42, 50 )。為瞭解人體接觸農藥

的情形，可藉由採集血液或排泄物檢體檢

測農藥經吸收後殘留主成分或代謝物情

形，其中又以尿液檢體最常作為偵測的方

式，針對如有機磷類等農藥，至今已有許

多檢測人體尿液之主成分或代謝物作為生

物標記物相關研究 (3, 48)。 
透過圖一的外來物質於體內轉移途徑 

(deposition) 可得知膽汁排泄是糞便排泄
的重要來源，在動物體內膽汁排泄尤其對

於代謝物的排除扮演重要角色，一般而言

較高血漿蛋白結合能力或高分子量的物質

常經由膽汁排泄，但須考量不同物種對於
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膽汁排泄的能力差異較大  (64)。由於大鼠

其生理解剖特性無膽囊器官，分泌的膽汁

可直接進入腸道，雖可經由膽管插管方式

在膽汁尚未進入腸肝循環時進行分析，並

以相關資料作為預測人體的排泄情形，惟

與人類實際情形仍可能有不定程度的落

差。目前有關於人體內經由膽道排除藥劑

的背景資料仍有限，這主要是人類在疾病

狀態下，有執行外科手術等特殊原因才可

能取到膽汁檢體，通常難以獲得健康人類

個體膽汁的樣本，因此現行主要仍參考實

驗動物相關研究作為探討依據  (32, 33)。準

確評估膽汁排除率對於  (1) 釐清其口服

吸收率組成及評估對於全身清除率的貢

獻、 (2) 闡明肝膽毒性的潛在機制、 (3) 
預測藥物相互作用以及  (4) 鑑定腸肝循

環之間的關係等極為重要 (32, 64)。 

毒物動力學於毒理風險評估之
綜合應用 

一、作用機制之釐清與暴露劑量

效應關係的關鍵連結 

以化學品對人體風險評估而言，作用

機制是探討特定物質對於生物體產生毒性

反應之作用機理  (19)，近年來以此理論作

為基礎並發展出健康危害途徑  (adverse 
outcome pathway, AOP) 評估策略的概

念，其中關鍵是將起始及過程關鍵事件 
(event) 對於最後產生危害反應的結果 
(outcome) 進行連結，過程中須探討特定

物質對於目標細胞產生交互作用的形式及

程度，以及評估生物體如何透過排除或防

禦系統等各種方式對於此交互作用進行反

應  (19, 25)。有關應用動力學數據的情形於

農藥的毒理評估上，以除草劑巴拉刈 
(paraquat) 為例，雖然在國內已於 2020
年 2 月全面禁止販售及使用，但在禁用之

前是農藥中毒致死的主要原因，尤其服用

巴拉刈自殺是發展中國家主要的公共衛生

問題  (4)。巴拉刈造成的肺部毒性為不可

逆性的肺上皮細胞壞死及肺部纖維化，至

今無有效治療方式是造成致死率高的最主

要因素  (4, 20)，透過巴拉刈在大鼠的毒物

動力學試驗顯示，雖然巴拉刈口服吸收程

度差，生物可利用率約為 22%，並且排除

快速，在體內大部分臟器組織的殘留量皆

偏低，但肺臟是其中相對殘留高並是最主

要分佈的器官  (29)，巴拉刈在肺臟中的殘

留濃度可高於在血漿中濃度約 6 至 10 倍  

(20)，顯示巴拉刈與肺臟具有高度親和力特

性並會影響後續相關病變發生，以風險評

估而言，透過探討毒物動力學的分佈情

形，可以幫助我們在早期就有效推測藥劑

的標的器官，並連結到其作用機制的釐

清。 
農藥的劑量效應關係始終是風險評估

中不可或缺一環，根據國際化學品安全規

劃署 (International Programme on Chemical 
Safety, IPCS) 最新發表的食品殘留化合物

風險評估指引即有定義，過去我們針對生

物體暴露化學物質的「劑量」主要是評估

「外在劑量 (external dose)」，比如於動
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物試驗投予的藥物劑量  (administered 
dose)，再配合毒理試驗結果作為劑量效
應的評估，最後外推到人體上，而近年來

為更精確對於人體之危害評估會進行「內

在劑量  (internal dose)」的評估，也就是
進而瞭解到藥劑經過毒物動力學作用後，

實際在體內的吸收暴露量  (absorbed 
dose)，在資料充份下最後甚至可進行
「標的劑量 (target dose)」的評估，主要

為瞭解到不同組織細胞的作用濃度等 
(tissue dose) (圖三) (22, 40, 62)。在缺乏藥劑

於人體內臟器組織分佈的資料下，仍可藉

由 少 數 人 體 的 生 物 監 測 研 究 
(biomonitoring studies) 如檢測血液或排泄
物的生物指標物  (biomarker)，並結合實
驗動物毒物動力學試驗中藥劑主成分及代

謝物主要殘留的標的器官及其濃度等數

據，加以推估人體內在劑量 (17)。 

 

圖三、藉由實驗動物外推至人體的外在劑量到內在劑量關係  (22, 40, 62)。 
Fig. 3. Relationship between external dose and internal dose, extrapolated to the human 

body from an animal model (22, 40, 62).  
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在進行農藥等化學物的劑量效應評估

中，於部分動物試驗高劑量暴露下可能出

現明顯器官毒性而具不同急性或慢性等危

害疑慮，但相關反應於低劑量卻又未明顯

觀察到，以毒物動力學數據或可解釋其緣

由，以線性 (linear) 之毒物動力學而言，
血中藥物濃度會與投予劑量成正比，而當

該藥劑之性質屬於非線性 (non-linear) 之
毒物動力學時，則可能出現高劑量與低劑

量相比，其 Cmax 或 AUC 結果等系統性
暴露量 (systemic exposure) 與投予劑量其
倍數不成正比關係  (圖四)，其原因包括
(1) 生物體可吸收外來物質總量有一定限

度，當高劑量的藥量已達到或超過生物體

吸收飽合時，則可能高劑量的 Cmax 或
AUC 其增加倍數遠小於劑量差異的倍
數，如圖四-a 或 (2) 生物體可代謝或排
泄外來物質總量有一定限度，當高劑量的

藥量已達到或超過排除能力飽和時，則可

能高劑量的 Cmax 或 AUC 其增加倍數反
而遠大於劑量差異的倍數，如圖四-b (17)。

以上非線性之藥物動力學結果，是部分農

藥在毒理試驗中未觀察到典型線性劑量效

應關係之機制緣由之一，可觀察到比如在

高劑量投予下沒有相較低劑量有更明顯毒

性反應；或者在低劑量投予下無造成相關 

 

圖四、動力學之線性與非線性關係及動力學衍生最大劑量  (17)。 
Fig. 4. Graphs showing the relationship between linear and nonlinear kinetics as well as 

the kinetically-derived maximum dose (KMD) (17). 
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明顯反應，而高劑量投予下卻引起極劇烈

毒性反應等。一般人體暴露農藥量皆較

低，因此在實驗動物高劑量出現非線性之

嚴重毒性反應其與實際人體危害相關性通

常是較低的，但還是得針對不同農藥之特

性去進行分析釐清。 
有鑑於分析化學方法的改進，在環境

中可檢測到越來越低含量的化學物質，目

前歐盟已發展了毒理關切閾值 (Threshold 
of Toxicological Concern, TTC) 的評估方
式(27)，作為初步針對部分化學物質之危害

或毒性資料不完整或有限時，可用 TTC
評估方式進行健康風險評估，並作為管理

決策所使用，其流程中即需要獲得毒物動

力學資訊作為評估人體暴露後的內在劑量

理論基礎。目前歐洲食品安全局 (European 
Food Safety Authority, EFSA) 已針對如殘
留定義中關切的農藥代謝物／降解物或其

他食品添加物的雜質／代謝物等物質之風

險評估上採用此策略 (17, 27)。 
農藥對於人體試驗研究的資料普遍缺

乏，因此目前多以進行動物試驗並將其結

果外推至預測人體危害的評估上，以針對

施藥者等職業暴露風險評估為例，其評估

過程需要考量皮膚對於農藥吸收程度的差

異，一般可使用大鼠進行其皮膚吸收率測

定，但過去研究指出大鼠皮膚相較人類對

於外來物質的滲透性更高，因此高估了某

些農藥產品的吸收率達 1.5 至 14 倍 (38)，

因此為精準評估人體之相關數據基準，其

計算可透過進行動物體內外的皮膚吸收率

試驗再進行人體皮膚細胞的體外試驗結果

評估，其公式如下： 

in vivo human= in vivo rat/ (% 
absorption in rat in vitro/% absorption in 
human in vitro) 

除了上述舉例外，由於使用人體細胞

進行體外試驗 (in vitro tests) 的技術越來
越成熟，並且隨著對於如何精準評估人類

風險相關性的要求也越來越高，透過動物

體內與體外試驗，並結合人體細胞試驗預

測到人體實際的暴露程度或危害反應是目

前及未來的研究趨勢 (24, 38, 48)。 

二、協助動物試驗設計優化及參

考劑量選擇 

應用毒物動力學試驗數據可協助其他

毒理試驗的設計，尤其在決定適用的實驗

動物品種、投予途徑、劑量選擇及著重的

分析器官，除了增加與人體危害風險預測

能力外，還可減少非必要的動物使用，或

者避免使用到極高劑量造成動物極大的不

適及痛苦，但該狀況是與人類實際暴露情

形有極大落差而不會被作為評估主要參考

的資料，整體執行以符合目前國際追求實

驗動物福祉 3R的趨勢 (12, 16)。 
以 2, 4-D 、 MCPA (2-methyl-4-

chlorophenoxyacetic acid) 及 MCPB [4-(4-
Chloro-2-methylphenoxy) butanoic acid] 等
廣泛使用之苯氧乙酸類  (phenoxyacetic 
acids) 除草劑為例，相較其他常見的實驗
動物品種，犬對於相關藥劑是極度敏感物
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種，所表現的毒性反應是較高的，依據過

去執行之 MCPB 相關亞慢性試驗，其他

物種動物之無毒害作用劑量 (no observed 
adverse effect level, NOAEL) 為犬的 40 至

200 倍，在犬可表現明顯的貧血、肝臟及

腎臟毒性  (7, 53)。有關苯氧乙酸類或相似

結構的有機酸類物質對於包括人類或其他

動物已歷經了廣泛的毒物動力學及毒物效

力學探討，由於犬對於相關藥劑的腎臟清

除率遠低於其他物種，導致藥劑在體內的

半衰期會拉長，以 2, 4-D 低劑量投予下，

相關物種的半衰期在犬約為 100 小時，大

鼠約為 1 小時，人類約為 11 小時，最後

這些有機酸藥劑在同樣基準劑量暴露下，

會對於犬體內的負擔大量增加而造成嚴重

反應，除了清除能力與最後潛在毒性結果

之決定因素具有重要作用外，其他還包括

從腎小管重吸收能力也有所影響，針對苯

氧乙酸類藥劑使用犬相關毒性數據推斷與

人類健康風險相關性是較低的，因此比較

物種間的毒物動力學分析差異可有助於毒

理學評估的準確性。目前包括日本食品安

全委員會  (Food Safety Commission of 
Japan, JFSC) 等國際機關評估上，以

MCPA 之犬長期毒性試驗資料可作為

MCPB 之數據橋接  (data bridging) 所使

用，而不再要求針對 MCPB 執行犬長期

毒性試驗  (7, 53)，最後也以大鼠等其他物

種之試驗結果作為參考劑量選擇使用。  

根據英國 NC3R 動物研究中心 (UK 
National Centre for the Replacement, 
Refinement and Reduction of Animals in 

Research) 2008 年研討會的結論，針對毒

性試驗執行的劑量選擇，毒物動力學資訊

可以作為其中主要考量的基準，並可發揮

減少動物使用及精進風險評估的效益 

(34)。透過 OECD 過去對於相關重複劑量

之毒性試驗執行指引建議，在最高劑量應

選擇使用動物的最大耐受劑量 (maximum 
tolerance dose, MTD)，此劑量應促使動物

體重減輕不超過對照組的 10%，並且引起

不會造成明顯死亡的中毒症狀或病理變

化，並在該數值以下再增加 2 至 3 個倍數

降低的劑量作為劑量效應的評估  (17, 34)。

有如前述說明，MTD 在選擇時倘若使用

遠高於物種排除能力飽合的劑量時，例如

達到肝臟代謝或腎臟清除能力極限時，會

引起相較低劑量結果無法解釋的嚴重反

應，而該反應與人類實際暴露情形相關性

低。因此近年來國際發展了動力學衍生最

大劑量 (kinetically-derived maximum dose, 
KMD) 評估概念以嘗試替代傳統 MTD 評

估 (18, 44)。KMD 參考毒物動力學資訊，選

擇在動力學結果中等同於或稍高於線性與

非線性關係界線，也就是評估到達反曲點 
(inflection point) 的 移 開 點 劑 量 
(departure)，如圖四 (18, 34, 41)。以近年來公

開較新穎的毒性試驗指引，如延長一代生

殖 毒 性 試 驗  (extended one-generation 
reproductive toxicity study) (編號: OECD 
test guideline 443) 內容即提到：「最高

劑量之選擇應該以相當或略高於動力學中

線性到非線性之反曲點 (the highest dose 
level should be at, or just slightly above the 
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inflection point for transition to non-linear 
TK behavior)」 (12, 25, 46)。再以近年來新申

請的除草劑比拉芬 (florpyrauxifen-benzyl) 
農藥為例，在大鼠長期餵飼試驗的劑量選

擇中即有使用 KMD 概念選擇其最高使用
劑量，利用歸納相關毒性試驗及額外進行

毒物動力學分析資訊，測定不同劑量間與

血中藥物濃度關係，顯示在長期投予 200 
mg/kg 劑量為線性進入非線性關係開始之
轉折點，並在約 300 mg/kg 劑量達到線性
關係之最大設定界線，最後使用 300 
mg/kg 作為長期餵飼試驗的最高使用劑量
(55)。與其他治療用藥等化學品相比，目前

針對以 KMD 執行的農藥毒理研究仍相對
較少，國際對於是否全然使用 KMD 作為
毒性試驗的劑量選擇也還在討論中階段

(48)，因為目前還存在許多待克服的技術問

題，包括  (1) 需要釐清完整的毒物動力
學背景資訊，如目前大多的毒物動力學主

要只執行單一劑量或極短期的重複劑量試

驗研究，但實際上人類可能有更長時間的

暴露，農藥在長期重複劑量暴露下可能會

再影響動物體內的毒物動力學反應，如代

謝能力等，而造成使用有限數據推估實際

情形可能有所落差、(2) 缺乏完整的人類
毒物動力學背景資料、(3) 如何適當地引
用毒物動力學資訊評估線性與非線性關

係、(4) 目前只能使用血液或部分排泄物
資訊作為分析動力學的關係及  (5) 如何
使用電腦模型或人體細胞的體外試驗評估

系統性的內在劑量暴露量及關鍵動力學參

數等 (34, 44)。 

參考劑量  (reference dose) 之評估在
普遍農藥之取食風險評估中扮演重要角

色，須要使用適當的推估起點劑量 (point 
of departure, POD) 及不確定因子 (uncertain 
factors, UFs)，在不確定因子之評估上會
以 100 倍作為常規的參數，目前國際針
對不確定因子之係數即以毒物動力學及毒

物效力學數據解釋作為更精準的評估，在

動物與人類間的 10 倍係數中會再細分 4 
倍作為毒物動力學差異，2.5 倍作為毒物
效力學差異；個體差異 10 倍係數中毒物
動力學及毒物效力學差異皆細分成 3.16 
倍  (11, 21)。透過對於不同物質之毒理動力

學研究，可以採用特定化學物調節因子 
(chemical specific adjustment factors, CSAFs) 
來精細評估不確定因子的設定，相關以

CSAF 探討農藥參考劑量的評估上在過去
筆者已發表文獻有更完整論述 (6, 21)。 

結論 

毒物動力學的評估著重於瞭解物質於

體內吸收、分佈、代謝及排泄的過程，其

評估數據有多項應用層面，尤其在協助農

藥等化學品之毒理風險評估。為了發揮其

最大作用，透過相關毒物動力學數據緊密

結合其他毒理試驗結果並加以解釋，可有

助於減少風險評估中的不確定性，作為整

體危害辨識及危害特徵描述之評估；或者

作為藥劑開發廠商及試驗執行單位決定毒

理試驗劑量之參考，目前國際皆普遍重視

實驗動物福祉 3R 的概念，期望能減輕實
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驗動物在試驗執行的痛苦，未來更能逐步

減少到完全替代實驗動物使用。 
對於食品或環境中殘留毒物之風險評

估而言，相較其他毒理試驗執行及評估

上，毒物動力學資訊在近期才有更多評估

策略及新穎應用指南，然而在早期大多數

農藥執行毒物動力學試驗的必要性上，主

要是因應登記時監管機構所要求，而不是

為了整體試驗設計及評估策略的精進，因

此在試驗規劃上可能缺乏與其他整體動物

毒理試驗執行一致性的考量，而無法提供

最佳的 ADME 數據可有助於釐清毒理試

驗不確定性的結果，因此對於最後農藥之

風險評估上無法完全發揮其應有效益，但

無論如何善用毒物動力學資訊作為試驗設

計及精進風險評估是目前也是未來趨勢，

尤其早期可能只具有部分實驗動物執行相

關試驗資料，但目前隨著電腦模擬  (in 
silico) 及體外試驗技術的純熟，可獲得及

應用的資訊量也更加完整。本文章依序對

於毒物動力學評估等關鍵流程及基礎數據

的解讀進行介紹，以及如何將相關毒物動

力學的資訊應用於農藥的毒理風險評估並

舉例說明，以期促使國人對於農藥等化學

品之毒物動力學評估有更深入之瞭解，並

以此科學探討作為精進毒理風險評估技術

的基礎上。 
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Abstract  

Liao, C. L., Li, Y. T. and Tsai, W. R. 2021. Application of toxicokinetics in toxicological 

assessment of pesticides. Taiwan Pestic. Sci. 10: 1-28. 

Toxicokinetics is the study of the absorption, distribution, metabolism, and excretion 
of chemical substances in the human body following exposure. It is often referred to as 
ADME and can be used to assess pesticides or other foreign substances that pose toxicity 
concerns. This article introduces test methods and explains evaluation principles pertaining 
to pesticides which are introduced through the ingestion exposure route mainly. There are 
a number of different assessments that can be performed to evaluate ingested pesticides. 
An “absorption” assessment includes (1) a time-course study to elucidate how the blood 
concentration of a target pesticide changes over time and (2) excretion studies, which 
determine absorption percentage and assess the rate and extent that orally ingested 
pesticides are absorbed in the body. A "distribution" assessment is performed to identify 
pesticide residues in various body tissues and confirm which organ(s) are affected by 
toxicity. Relevant data can also be used to determine the accumulation nature of the target 
pesticide. A “metabolism” assessment is used to identify and compare residues from a 
parent compound or its metabolites with obtained excreta and blood samples. Results of 
this assessment can (1) elucidate the metabolic pathway of the target pesticide in an animal 
body and (2) assess whether the relevant metabolic reaction has a dose difference, gender 
difference, etc. An "excretion" assessment measures the percentage of the recovered 
administered dose within obtained excreta, including urine, feces and bile. Excretion 
assessments are used to reveal the excretion rate and main excretion route following 
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pesticide absorption. In addition to describing key ADME assessments, this article 
provides examples of assessments and explains how relevant toxicokinetic information can 
be applied to assess toxicological risks of pesticides. This information is particularly useful 
for (1) clarifying pesticide mode of action (MOA) and (2) determining the dose—response 
relationship. Toxicokinetic data can also be used to help design other toxicological studies, 
especially those which pertain to the selection of test dose. The concept of kinetic-derived 
maximum dose (KMD) assessment has recently been developed and will likely replace the 
traditional maximum tolerated dose (MTD). Toxicokinetic information not only increases 
the ability to predict risks; it also reduces the use of animal testing, which is in line with 
the current international trend of pursuing the 3R responsible approach to laboratory 
animal use. The retrospective research in this article should help researchers gain a deeper 
understanding of toxicokinetic assessments for pesticides. This review can also form a 
basis for improving toxicological risk assessment techniques. 
 
Key words: pesticide, toxicokinetics, ADME, metabolism, kinetic-derived maximum dose 
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